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1. Einleitung

Ours is the last generation that will have the chance to head off what seems certain to be
a biological catastrophe orders of magnitude greater than which resulted in the

extinction of the dinosaurs.

(Lunney et al. 2007)

1.1 Hintergrund

Die Blauracke (Coracias garrulus) galt einst als Charaktervogel der Oberlausitz und war
bis in die 1960er Jahre in den flachen und leicht hiigeligen Gebieten der Region weit
verbreitet (CREUTZ 1964). Neben zunehmend atlantisch geprdgten Sommern 16sten
umfangreiche Lebensraumverdnderungen sowie direkte Verfolgung einen drastischen
Bestandsschwund aus, so dass die Art nach einem letzten Brutversuch 1990 bundesweit
ausgestorben ist (BAUER & BERTHOLD 1997:277). Ahnliche Bestandzusammenbriiche
lassen sich fiir zahlreiche andere Arten nachweisen, beispielsweise den Seggenrohrsdanger
(Acrocephalus paludicola), die Wiirfelnatter (Natrix tessellata) oder den Apollofalter
(Parnassius apollo). Spezies, die vor 50-100 Jahren als gewohnlich und weit verbreitet
galten, sind heute stark gefdhrdet oder vom Aussterben bedroht. Das ,,Mecklenburgische
Kochbuch* enthilt in seiner Ausgabe von 1896 (RITZEROW 1896:272) noch ein Rezept
zur Zubereitung von Grofitrappen (Otis tarda), deren gesamtdeutsche Population 100

Jahre spiter auf etwa 70-80 Individuen gesunken ist.

Anthropogene Einfliisse haben dazu gefiihrt, dass die natiirliche Aussterberate von Arten
auf das etwa 100-1000fache ihres urspriinglichen Wertes beschleunigt wurde (MARTENS
ET AL. 2003). In einigen Organismengruppen sind bereits 5-20% aller Arten ausgestorben
(CHAPIN ET AL. 2000). Dies ist kein neues Phdnomen: In vielen Teilen der Welt fallt das
Verschwinden grofler Wirbeltiere — der so genannten Megafauna — unmittelbar mit der
Ausbreitung steinzeitlicher Jager zusammen (DIAMOND 2005:42). Auf dem australischen
Kontinent rotteten die Aborigines bereits vor 50.000 Jahren diverse Spezies aus (BURNEY
& FLANNERY 2006). Einige jlingere Artenverluste konnen exakt datiert werden, wie etwa

das Ende des Riesenalks (Alca impennis). Das letzte bekannte Paar wurde 1844 im



Auftrag eines isldndischen Hiandlers getotet, der die Bélge an das Museum in

Kopenhagen verkaufte (ALBUS 2005:27).

Einen weltweiten Uberblick zur aktuellen Gefihrdungssituation der Artenvielfalt bieten
die Roten Listen der IUCN'. Sie erfassen Arten und Artengruppen in Abhdngigkeit von
threr Gefdhrdung in einem einheitlichen Schema von Gefahrdungskategorien und bilden
eine verbindliche Grundlage fiir Schutzaktivitdten. Im Jahr 2006 waren bei den Sdugern
23% der in diesem Jahr evaluierten Arten gefdhrdet (IUCN 2006). Bei den Amphibien ist
bereits jede dritte bekannte Art vom Aussterben bedroht (MENDELSON ET AL. 2006).
Auch in Deutschland ist die Situation kritisch: Nach einer Studie des Bundesamtes fiir
Naturschutz gelten 38% der Sédugetiere und 37% der Brutvogel als bestandsgefdhrdet
(BEN 2004).

Eine dieser gefihrdeten Arten ist der Fischotter (Lutra lutra). Uber Jahrhunderte als
Konkurrent des Menschen intensiv verfolgt, galt die Art in weiten Teilen Mitteleuropas
Anfang des 20. Jahrhunderts als ausgestorben. Seit dem Inkrafttreten der FFH-Richtlinie?
1992 geniefit der Otter als prioritire Spezies in allen EU-Léndern strengen Schutz.

Mittlerweile zeigt er deutliche Ausbreitungstendenzen und seine Riickkehr gilt bereits als

! Die IUCN oder ,,World Conservation Union“ ist das weltweit groBte Naturschutznetzwerk. 83 Staaten,
101 Regierungsorganisationen, mehr als 800 Nicht-Regierungsorganisationen und etwa 10.000
Wissenschaftler sind darin vertreten (siche auch www.iucn.org).

? Richtlinie 92/43/EWG DES RATES vom 21. Mai 1992 zur Erhaltung der natiirlichen Lebensriume sowie
der wildlebenden Tiere und Pflanzen (Text unter

http://europa.eu.int/eurlex/de/consleg/pdf/1992/de 199210043 do 001.pdf)



eine der Erfolgsgeschichten im Artenschutz. Damit verbunden ist jedoch auch eine
erneute Wiederbelebung jener Konflikte, die zur Gefdhrdung des Fischotters gefiihrt
hatten. Das unter dem 5. Rahmenprogramm geforderte EU-Projekt ,,Development of a
Procedural Framework for Action Plans to Reconcile Conflicts between the Conservation
of Large Vertebrates and the Use of Biological Resources: Fisheries and Fish-eating
Vertebrates as a Model Case” beschiftigte sich von 2003-2006 deshalb explizit mit dem
Fischotter und anderen Arten in vergleichbaren Situationen (siehe auch www.frap-

project.ufz.de). Die vorliegende Arbeit entstand im Rahmen dieses Projektes.

Die Problematik der Gefdhrdung und des Verlusts zahlreicher Arten hat in der
Gesellschaft insbesondere seit den 1970er Jahren zu einer verstirkten Aufmerksamkeit
gefiihrt. Dies beweist die Vielzahl von Konventionen, Richtlinien und Gesetzen, die den
Erhalt von Arten zum Ziel haben. Dazu gehoren das Washingtoner
Artenschutzabkommen, welches den Handel mit gefdhrdeten Arten regelt, die Bonner
Konvention zum Erhalt wandernder Tierarten und die Ramsar-Konvention, deren Ziel
der Schutz von Feuchtgebieten als Lebensraum fiir Wasser- und Watvogel ist. Von
herausragender Bedeutung ist die Biodiversititskonvention, die 1992 als
,,Ubereinkommen iiber die biologische Vielfalt* verabschiedet wurde. Sie hat zum Ziel,
den Schutz aller Pflanzen- und Tierarten sowie ihrer Lebensrdume weltweit zu sichern
und eine nachhaltige Nutzung von Biodiversitdt zu ermoglichen. Fiir die Mitgliedslédnder
der Europdischen Union ist dariiber hinaus die ebenfalls 1992 in Kraft getretene FFH-
Richtlinie rechtlich bindend. Die Richtlinie ,,...hat zum Ziel, zur Sicherung der
Artenvielfalt durch die Erhaltung der natiirlichen Lebensrdaume...beizutragen.*
(Richtlinie 92/43 EWG, Artikel 2, Satz 1). Bestimmte natiirliche Lebensraumtypen und
Arten werden dabei aufgrund ihrer Gefdhrdung als prioritdr eingestuft und sollen
besonders geschiitzt werden. Ziel ist das Erreichen eines so genannten ,,glinstigen‘

Erhaltungszustands.

1.2 Problemstellung

Die gesellschaftliche Relevanz der Thematik Artenverluste und Artenschutz spiegelt sich
in einer Vielzahl von Publikationen wider und spielt auch in der 6konomischen Literatur
eine zunehmend stirkere Rolle. Eine der frithesten 6konomischen Arbeiten stammt von

CLARK (1973). Er untersuchte, ob ein Fangverbot fiir Blauwale angestrebt werden sollte,
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um eine Regeneration der Bestinde zu ermdglichen und damit deren langfristige
Nutzung zu gewdhrleisten. CLARK kam zu dem Ergebnis, dass aufgrund der geringen
Wachstumsrate der Wale hohere Gewinne erzielt wiirden, wenn alle Tiere getdtet und die
Erlose aus ihrem Verkauf anderweitig investiert wiirden. Er definierte den Wert eines
Blauwales allerdings ausschlieflich liber den Marktpreis, der durch den Verkauf des
Tieres erzielt wird. Der Nutzen anderer Funktionen, wie etwa die Rolle von Walen

innerhalb eines Okosystems, wurde nicht beriicksichtigt.

Eine solche Vorgehensweise kann inzwischen als iiberholt gelten. Aktuelle Arbeiten
versuchen, tiber die direkte Nutzung hinausgehende Werte zu erfassen und so optimale
Nutzungs- bzw. Schutzstrategien zu identifizieren. Die 6konomische Bewertung von
Arten ist inzwischen zu einem wichtigen Forschungsthema der Umwelt- und
Ressourcendkonomik geworden (fiir einen Uberblick, siche NUNES & VAN DEN BERGH
2001). Damit sind jedoch erhebliche konzeptionelle und methodische Schwierigkeiten
verbunden, die in Kapitel 2 dieser Arbeit ausfiihrlich beschrieben werden. So wird etwa
die Integration von natilirlichen Ressourcen als homogener und substituierbarer
Produktionsfaktor in neoklassische Modelle deren Besonderheiten nicht gerecht. Gerade
Arten stellen aufgrund ihrer differenzierten Wachstumsraten keine homogene Ressource
dar, zudem ist ihr ,,Verbrauch® nur bis zu einem bestimmten Schwellenwert reversibel.
Es erscheint deshalb sinnvoll, sie als eine Form von Naturkapital zu betrachten, die
weitgehend komplementér zu anderen Kapitalarten ist (ausfiihrlich dazu CHIESURA & DE
GROOT 2003).

Okonomische Bewertung kann deshalb nicht als Grundlage fiir die Ermittlung eines
optimalen Mal3 an Artenschutz herangezogen werden, der Erhalt der Artenvielfalt muss
vielmehr unabhingig davon gesichert werden (TURNER 1999, HAMPICKE 1992:311). Der
Wissenschaftliche Beirat der Bundesregierung fiir Globale Umweltfragen sieht ebenfalls
deutliche Grenzen fiir die Anwendung des 6konomischen Kalkiils und fordert einen
Mindestschutz fiir die Biosphire (WBGU 1993 in WBGU 1999:65). Fiir den Artenschutz
lasst sich daraus das Ziel des Erhalts von Populationen einer bestimmten Grof3e
moglichst aller Arten ableiten. Die vorliegende Arbeit soll einen Beitrag zur

Implementierung dieses Ziels leisten.

Aufgrund der Vielzahl gefihrdeter Arten ist ein umfassender Arterhalt jedoch mit

erheblichen Kosten verbunden. Der WBGU schrinkt seine Forderungen nach dem
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Mindestschutz der Biosphdre daher insofern ein, als dass die dafiir aufzuwendenden
sozialen Kosten nicht inakzeptabel hoch sein diirfen (WBGU 1993 in WBGU 1999:65).
Es ist Aufgabe einer 6konomischen Analyse, durch die Auswahl geeigneter Instrumente

diese Kosten zu minimieren.

Aus einer 6konomischen Perspektive wird der Einsatz umweltpolitischer Instrumente im
Biodiversitéts- und Artenschutz daher zunehmend diskutiert (z. B. FOX & NINO-MURCIA
2005, LANGPAP 2006). Die Tendenz geht zu einer Ergénzung ordnungsrechtlicher
Vorschriften durch 6konomische und andere Instrumente, was bei Okologen durchaus
umstritten ist (kritisch dazu ROSALES 2005). Bislang liegt allerdings noch keine Arbeit
vor, die in einer systematischen Form umweltpolitische Instrumente auf ihre Eignung fiir
die Umsetzung von ArtenschutzmaBnahmen untersucht. Eine zentrale Frage ist, welche
Anspriiche an den Einsatz von Instrumenten im Artenschutz bestehen, und inwiefern sich

diese von den Anspriichen in anderen Bereichen (z.B. Emissionsschutz) unterscheiden.

Im der vorliegenden Arbeit wird versucht, den besonderen Bedingungen fiir Instrumente
im Artenschutz durch die Entwicklung art- und situationsspezifischer Charakteristika
gerecht zu werden. Als artspezifische Charakteristika werden mehr oder weniger
unverdnderliche Eigenschaften von Arten definiert, wie etwa die Geschwindigkeit ihrer
Reproduktion. Unter situationsspezifischen Charakteristika werden aktuelle Kennzeichen
der Gefdhrdung verstanden, zum Beispiel der Gefdhrdungsgrad. Die gemeinsame
Betrachtung art- und situationsspezifischer Charakteristika ermdglicht die Beschreibung
der individuellen Gefahrdungssituation einer Art, die als Grundlage fiir die Auswahl

umweltpolitischer Instrumente zur Umsetzung von Schutzmalinahmen dienen soll.

Die zentralen Kriterien fiir den Einsatz umweltpolitischer Instrumente sind Effektivitat
und Kosteneffektivitat. Das Kriterium der Effektivitit beurteilt, ob ein Instrument das
gesetzte Ziel erreicht. Fir das Kriterium der Kosteneffektivitit existieren zwei
gleichwertige Definitionen: (1) Ein Instrument bzw. eine Schutzmafinahme x ist
kosteneffektiver als ein Instrument y, wenn die Summe der dafiir aufgewendeten Kosten
zum Erreichen eines definierten Schutzzieles bei x geringer ist als bei y. (2) Ein
Instrument x ist kosteneffektiver als ein Instrument y, wenn es ausgehend von einem

definierten Budget mehr Artenschutz umsetzen kann (WATZOLD & SCHWERDTNER 2005).

Verschiedene Autoren haben sich bereits mit Fragen der Kosteneffektivitit ausgewihlter

Instrumente bei der Umsetzung von Biodiversitits- bzw. Artenschutzmalnahmen
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beschéftigt, z.B. ANDO ET AL. (1998), WU & BOGGESS (1999) oder JOHST ET AL. (2002),
eine Ubersicht findet sich in WATZOLD & SCHWERDTNER (2005). In diesen Arbeiten ist
das Ziel entweder der Erhalt einer einzelnen Art (z.B. JOHST ET AL. 2002) bzw. einer
definierten Gruppe von Arten (z.B. ANDO ET AL. 1998) zu minimalen Kosten (Definition
1). Andere Untersuchungen setzen sich mit der optimalen Allokation von Kosten
auseinander, um ausgehend von einem festen Budget die Effektivitit von
SchutzmafBnahmen zu erhohen (z.B. WU & BOGGESS 1999) (Definition 2). Die Auswahl
der jeweiligen Spezies wird dabei nicht hinterfragt, es geniigt, dass die betreffenden

Arten aufgrund ihres Gefdhrdungsstatus schutzwiirdig sind.

Eine individuelle Beriicksichtigung aller bedrohten Spezies ist jedoch kaum finanzierbar.
Dieses Problem wird noch verstirkt durch die Tatsache, dass die zur Verfiigung
stehenden Mittel viel zu gering sind (BALMFORD ET AL. 2002). Artenschutz erfordert
deshalb die sinnvolle Fokussierung von SchutzmafBinahmen auf prioritire Arten, fiir deren
Erhalt die begrenzten Mittel gezielt eingesetzt werden. Eine Priorititensetzung setzt
voraus, dass Kriterien fiir die Auswahl dieser Arten vorliegen. Diese konnen von
Okonomischer Seite nicht vorgegeben werden, vielmehr ist dazu eine Einbeziehung

okologischer Ansitze notig.

Ein solcher Ansatz sind die so genannten artenbasierten Konzepte (species-based
concepts). Unter diesem Begriff wird eine Anzahl von Ansdtzen zusammengefasst, die
Kriterien fiir die Auswahl prioritdr schiitzenswerter Arten liefern. Ziel ist, iiber
Mitnahmeeffekte die Zahl der erhaltenden Arten zu maximieren. Bislang werden
artenbasierte Konzepte in der Okologie iiberwiegend auf einer abstrakten Ebene
diskutiert (z.B. SIMBERLOFF 1998, ROBERGE & ANGELSTAM 2004) oder modelltheoretisch
untersucht (z.B. ANDELMAN & FAGAN 2000, RONDININI & BOITANI 2006), wobei sich die
Analysen in der Regel auf die Frage nach moglichen Mitnahmeeffekten beschranken.
Konkrete Empfehlungen fiir die praktische Umsetzung von Schutzmalinahmen werden

hieraus nicht abgeleitet.

In dieser Verbindung liegt jedoch die Herausforderung fiir den Artenschutz. Die
Entwicklung kosteneffektiver Schutzmafnahmen flir bestimmte Arten ldsst die Frage
unbeantwortet, ob es sich dabei um die ,,richtigen* Arten handelt. Geht man davon aus,
die Grundannahme artenbasierter Konzepte ist korrekt und es sei moglich, anhand

bestimmter Kriterien die Spezies mit den hochsten Mitnahmeeffekten zu definieren, dann
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verringert der Einsatz von Mitteln fiir nicht-reprisentative Arten deren mogliche
Effektivitdt. Das bedeutet, dass die Frage nach der Artenauswahl am Anfang der
Diskussion von ArtenschutzmaBBnahmen stehen sollte. Auf der anderen Seite ermoglicht
die Verbindung der Auswahl von Arten iiber artenbasierte Ansdtze mit den
Erkenntnissen zur kosteneffektiven Umsetzung von Schutzmafinahmen iiber
umweltpolitische Instrumente die Einsparung von Mitteln, die dann fiir weitere Arten zur

Verfligung stehen. Diese Liicke soll die vorliegende Arbeit fiillen.

1.3 Ziele der Arbeit

Die Ziele der vorliegenden Arbeit konnen in ein Hauptziel und vier Teilziele

untergliedert werden. Eine Darstellung findet sich in Abbildung 1.

Abbildung 1: Struktur der Dissertation

Fragestellung: Wie kann Artenschutz kosteneffektiv umgesetzt werden?
Teilziel 1 P Teilziel 2 Teilziel 3
Auswahl eines .- Weiterentwicklung von Entwicklung art- & situations-
artenbasierten Konzeptes b Bewertungskriterien spezifischer Charakteristika
A 4
Teilziel 4
Weiterentwicklung von
Instrumenten
A 4
Hauptziel
Entwicklung eines Konzeptes zur kosteneffektiven Umsetzung von Artenschutz

Hauptziel ist die Entwicklung eines okologisch-6konomischen Konzeptes, mit dessen
Hilfe Artenschutz kosteneffektiv umgesetzt werden kann. Dies soll durch die

Verkniipfung der Analyse fiir eine systematische Priorititensetzung iiber artenbasierte
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Konzepte (d.h. der Frage, welche Arten prioritir geschiitzt werden sollen) mit der
Diskussion iiber umweltpolitische Instrumente fiir ihre Umsetzung erfolgen. In der
Arbeit wird davon ausgegangen, dass die Grundannahme artenbasierter Konzepte korrekt
ist: sie ermdglichen eine Priorititensetzung im Artenschutz durch die Auswahl von
reprasentativen Stellvertreterarten. Deren gezielter Schutz fiihrt zu Mitnahmeeffekten fiir
weitere Arten. Die begrenzten Mittel werden dadurch so eingesetzt, dass die Anzahl der

erhaltenen Arten moglichst maximal ist.

In der Literatur werden insgesamt sechs verschiedene artenbasierte Konzepte diskutiert,
deren Eignung fiir die Auswahl prioritirer Arten unterschiedlich ist. Das 1. Teilziel der
Arbeit besteht darin, ausgehend von einer umfangreichen Literaturanalyse ein geeignetes
artenbasiertes Konzept auszuwihlen. Jedes Konzept wird im Hinblick auf zwei Fragen

untersucht:

(1) Ermdglicht es eine zielgenaue Auswahl von Stellvertreterarten und damit eine

Fokussierung eingesetzter Mittel sowie die Uberpriifung des angestrebten Schutzzieles?

(2) Fiihrt der Schutz dieser Arten zu maximalen Mitnahmeeffekten flir weitere Arten und

erhoht damit die Kosteneffektivitit der eingesetzten Mittel?

Die Auswahl eines artenbasierten Konzeptes bildet den Okologischen Teil der
Einwicklung eines dkologisch-6konomischen Konzeptes. Der iiberwiegend 6konomische
Teil besteht in der Auswahl geeigneter umweltpolitischer Instrumente. Daher werden als
2. Teilziel der Arbeit die Bewertungskriterien fiir Instrumente diskutiert und
weiterentwickelt, so dass sie im Artenschutz herangezogen werden koénnen. Angesichts
des Hauptzieles der Arbeit liegen die Schwerpunkte dabei auf den Kriterien der

Effektivitat und der Kosteneffektivitit.

Das 3. Teilziel der Arbeit ist die Entwicklung art- und situationsspezifischer
Charakteristika, mit deren Hilfe individuelle Gefidhrdungssituationen beschrieben, aber
auch Gemeinsamkeiten klassifiziert werden konnen, die der Auswahl von Instrumenten

dienen.

Auf der Grundlage der verbesserten Bewertungskriterien sowie der art- und
situationsspezifischen Charakteristika werden umweltpolitische Instrumente fiir die
Umsetzung von ArtenschutzmaBnahmen weiterentwickelt. Dies ist das 4. Teilziel der

Arbeit. Ein wesentlicher Schwerpunkt liegt dabei auf Schadenskompensationen, weil
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trotz der gestiegenen Bedeutung fiir den Erhalt bestimmter Arten bislang keine

konzeptionelle Grundlage fiir ihren Einsatz vorliegt.

14 Aufbau der Arbeit

Im Kapitel 2 werden die theoretischen Grundlagen der Arbeit vorgestellt. Dies dient der

konzeptionellen Einordnung und Abgrenzung als Vorbereitung der weiteren Kapitel.

In Kapitel 3 erfolgt dic Auswertung der Literatur zu artenbasierten Konzepten, Ziel ist
die Auswabhl eines artenbasierten Konzeptes (Teilziel 1). Das stellt die Grundlage fiir die
im néchsten Kapitel erfolgende Entwicklung eines 6kologisch-6konomischen Konzeptes

zur Umsetzung von Artenschutz dar (Hauptziel).

In Kapitel 4 werden umweltpolitische Instrumente zundchst allgemein beschrieben. Im
Anschluss folgen die Weiterentwicklung von Bewertungskriterien (Teilziel 2) sowie die
Definition art- und situationsspezifische Charakteristika (Teilziel 3). Darauf aufbauend
erfolgt die Untersuchung und Weiterentwicklung umweltpolitische Instrumente fiir eine
Anwendung im  Artenschutz (Teilziel 4) mit einem Schwerpunkt auf

Schadenskompensationen.

In Kapitel 5 wird das entwickelte Konzept auf ein empirisches Beispiel angewendet.
Gegenstand ist der Erhalt des Fischotters (Lutra lutra) in der Oberlausitz. Anhand des
Beispiels wird iiberpriift, ob die in der Arbeit entwickelten und verbesserten
Bewertungskriterien und art- und situationsspezifischen Charakteristika fiir die Auswahl
von Instrumenten zum Schutz des Fischotters genutzt werden konnen. Darliber hinaus
soll geklédrt werden, ob die weiterentwickelten Instrumente tatsachlich geeignet sind, den
Erhalt dieser repridsentativen Art zu gewihrleisten. Entsprechend der theoretischen

Grundlagen aus Kapitel 4 spielen Schadenskompensationen eine zentrale Rolle.

Die Zusammenfassung der Arbeit sowie die Darstellung offener Forschungsfragen

erfolgen in Kapitel 6.

Kapitel 7 enthélt eine englische Zusammenfassung der Arbeit.
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2. Theoretische Grundlagen

In diesem Kapitel werden die theoretischen und konzeptionellen Grundlagen der Arbeit
beschrieben. Zunichst wird die Rolle der 6konomischen Bewertung bei der Zielfindung
im Artenschutz erldutert. Danach wird mit dem ,,Safe Minimum Standard“ eine
Alternative zur gingigen O0konomischen Optimierung vorgestellt. Daran schlieft sich
eine Beschreibung der Ursachen von Artenverlusten an. Das Kapitel endet mit der
Einfiihrung der grundlegenden Theorien fiir den Einsatz umweltpolitischer Instrumente

zur Reduzierung von Artenverlusten.

2.1 Okonomische Bewertung als Grundlage fiir Artenschutz?

Die neoklassische Okonomik basiert auf einer anthropozentrischen und utilitaristischen
Sichtweise. Moralisch beriicksichtigt werden ausschlieBlich Menschen, alle anderen
Bestandteile der Umwelt dienen der Erfiillung menschlicher Bediirfnisse und haben einen
instrumentellen Wert. In diesem neoklassischen Rahmen sind Dinge nur dann wertvoll,
wenn Menschen sie erstrebenswert finden und bereit sind, etwas dafiir zu bezahlen (CHEE

2004).

Ausgangspunkt 6konomischen Wertschétzung sind stets die Priaferenzen von Individuen.
Es wird angenommen, dass diese eine Maximierung ihres individuellen Nutzes
anstreben. Jedes Individuum wird demnach diejenige Handlungsalternative wihlen,
welche ihm den hochsten Nutzen stiftet (WBGU 1999:50). Ausgedriickt wird dies iiber
die Zahlungsbereitschaft, also der Menge px eines Zahlungsmittels, die jemand bereit ist
fiir gx Einheiten eines Gutes x aufzubringen (VON BOVENTER & ILLING 1997:263). Auf
Mairkten werden diese Entscheidungen tiber Preise sichtbar, die sich in der Konkurrenz
um die Nutzung knapper Giiter bilden. Der Marktpreis ist also der Indikator fiir die
Knappheit eines Gutes. Er bildet sich aus den verfiigbaren Mengen von Giitern und der
darauf gerichteten Nachfrage aller Akteure (FRITSCH ET AL. 2005:7). In Abwesenheit von
Mirkten fiihren demnach die fehlenden Marktpreise dazu, dass eine eventuelle
Knappheit dieser Giiter nicht angezeigt wird. Dies ist ein zentrales Problem 6ffentlicher

Giiter, zu denen — mit gewissen Einschrinkungen — auch die Artenvielfalt gehort.
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Offentliche Giiter stellen das Gegenstiick zu privaten Giitern dar. Sie unterscheiden sich
von diesen durch zwei Merkmale: das Nicht-Ausschlussprinzip und die Nicht-Rivalitit
im Konsum. Ersteres besagt, dass Offentliche Giiter vollstindig von ,x*
Wirtschaftssubjekten konsumiert werden konnen. Nicht-Rivalitidt bedeutet, dass eine
Erhohung von ,,x*“ keinen Einfluss auf das Konsumniveau jedes einzelnen hat (FEES
2004:481). Beide Merkmale fiihren dazu, dass offentliche Giiter privat nicht oder nicht
ausreichend angeboten werden, so dass sich kein Markt fiir sie bildet (ZIMMERMANN &
HENKE 2001:444). Dies ldsst sich auf den Unterschied in der Effizienzbedingung ihrer
Bereitstellung zuriickfiihren: Fiir private Giiter gilt, dass die Grenzkosten der Produktion
dem Grenznutzen im Konsum entsprechen miissen. Entscheidend ist der Grenznutzen
eines Konsumenten, da andere Konsumenten von Konsum des Gutes ausgeschlossen
werden konnen. Fiir die Produktion eines offentlichen Gutes gilt dagegen, dass die
Summe der Grenznutzen aller Konsumenten die Grenzkosten der Produktion decken
muss. Aufgrund der Nicht-Rivalitit mindert der Konsum des Gutes durch einen
Konsumenten aber nicht den Konsum anderer, die Preis-Grenzkosten-Regel gilt damit
nur fiir den ersten Konsumenten. Die Grenzkosten aller weiteren Konsumenten sind

gleich Null. Damit entféllt die Lenkungsfunktion des Marktpreises (ZIMMERMANN &

HENKE 2001:444), die tatsdchliche Nachfrage nach dem Gut wird nicht angezeigt.

Es ist das Ziel 6konomischer Bewertung, die in der Gesellschaft implizit vorhandenen
Wertschédtzungen fiir Offentliche Giiter abzubilden, um die Nutzenstiftungen
verschiedener politischer Handlungsalternativen erfassen und bewerten zu konnen.
Damit soll eine Grundlage fiir politische Entscheidungen geschaffen werden (WBGU
1999:50). Um die Gesamtheit aller Werte solcher Giiter zu erfassen, wurde das Konzept
des 6konomischen Gesamtwertes oder ,,Total Economic Value* entwickelt (PEARCE &
TURNER 1990:141), mit dessen Hilfe unterschiedliche Wertekategorien erfasst und
aggregiert werden konnen. Beim Okonomischen Gesamtwert werden zunichst
nutzungsabhingige Werte von nutzungsunabhidngigen Werten unterschieden.
Nutzungsabhidngige Werte konnen weiter in direkte und indirekte nutzungsabhingige
Werte unterteilt werden. Direkte nutzungsabhingige Werte von Arten sind beispielsweise
Holz, Fleisch oder Fisch. Indirekte nutzungsabhidngige Werte entsprechen verschiedenen
Serviceleistungen, wie die Sauerstoffproduktion griiner Pflanzen, die Humusbildung von
Bakterien oder die Rolle einer Art innerhalb einer Nahrungskette. Nutzungsunabhéngige

Werte setzen sich aus dem Existenzwert und dem Verméchtniswert zusammen. Ersterer
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beschreibt den Nutzen, den jemand aus dem Wissen um die Existenz einer Art zieht, und
zwar unabhingig davon, ob er sie je sehen wird. Der Vermichtniswert steht fiir die
Zahlungsbereitschaft von Individuen mit dem Ziel, eine Art fiir andere Menschen oder
spiatere  Generationen zu  erhalten.  Zwischen  nutzungsabhidngigen und
nutzungsunabhidngigen Werten liegt der Optionswert (BORN ET AL. 2005), andere
Autoren ordnen diesen Wert den nutzungsabhidngigen Werten zu (siche WBGU
1999:54). Der Optionswert entspricht der Zahlungsbereitschaft, die jemand hat, um den

zukiinftig moglichen Nutzen einer Art zu erhalten.

Existieren Marktpreise fiir Arten, spiegeln sie in der Regel nur einen Teil ihres gesamten
Wertes wider, ndmlich den direkten nutzungsabhédngigen Wert (z.B. Holz, Fleisch oder
Fisch). In solchen Fillen ist der Preis fiir das Gut und sein 6konomischer Wert nicht
equivalent. Auch Giiter ohne einen Preis konnen einen positiven dkonomischen Wert
haben (HANEMAN 2006:62). Da dies jedoch ohne spezielle Bewertungsmethoden nicht
ersichtlich ist, wird der Nutzen von Arten bei fehlenden Preisen hdufig unterbewertet.
Kosten-Nutzen-Analysen, die teuren ArtenschutzmaBBnahmen den vermeintlich geringen
Nutzen gegeniiberstellen, empfehlen zwangliufig zuwenig Artenschutz. Dadurch kommt
es zu einer Fehlallokation von Produktionsfaktoren: die Investitionen in den Artenschutz
sind geringer, als sie bei einer vollstdndigen Beriicksichtigung des von Arten erbrachten

Nutzens sein wiirden.

Diese gesellschaftliche Unterbewertung des durch Arten generierten Nutzens lésst sich
durch ihren iiberwiegenden offentlichen Gutcharakter erkldren. Arten stellen jedoch kein
homogenes Gut dar, vielmehr liefern sie eine Vielzahl von Serviceleistungen, die
groBtenteils als Offentliche, teilweise aber auch als private Giiter oder eine Mischform
beider Kategorien beschrieben werden konnen. So ldsst sich etwa die Gefdhrdung von
Arten, deren direkte nutzungsabhingige Werte im Vordergrund stehen (z.B.
Fischbestinde) darauf zuriickfiihren, dass es sich dabei nicht um reine o6ffentliche Giiter
handelt. Hier trifft zwar das fehlende Ausschlussprinzip zu, jedoch tritt Rivalitdt im
Konsum auf. Jeder Nutzer hat einen Anreiz, die Bestidnde schnell auszubeuten, damit ihm
kein anderer zuvor kommt. Solche Giiter werden als quasi-Offentliche Giiter bzw.

,Common-Pool-Ressourcen* bezeichnet (CANSIER & BAYER 2003:114).

Fir die Bereitstellung offentlicher Giiter ist relevant, dass aufgrund des fehlenden

Ausschlussprinzips starke Anreize fiir ein Freifahrerverhalten vorliegen. Da jeder
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uneingeschrankt von erfolgreichen ArtenschutzmafBnahmen profitieren kann — und zwar
ohne dafiir zahlen zu miissen — ist es 6konomisch rational, keine Zahlungsbereitschaft fiir
Artenschutz zu duBern. Umgekehrt kann jemand, der einen Beitrag zum Artenschutz
leistet davon ausgehen, dass er zwar die vollen Grenzkosten dafiir trigt, sein personlicher
Grenznutzen jedoch sehr gering ist. Wenn gentigend Akteure sich so verhalten, erscheint

die Nachfrage nach Artenschutzmafinahmen offensichtlich gering.

Das Vorliegen offentlicher Giter ist stets mit externen Effekten verbunden, die von
PiGou bereits 1920 beschrieben wurden, wobei dieser noch keine Differenzierung
zwischen positiven und negativen externen Effekten vornahm. FEES (2004:485) definiert
externe Effekte wie folgt: ,,Ein externer Effekt liegt vor, wenn in die Nutzen- oder
Produktionsfunktion der Wirtschaftssubjekte 1 die Variable yi eingeht, die von anderen
Wirtschaftssubjekten j gewihlt wird, ohne die Auswirkungen auf i zu beachten und ohne
die Existenz marktlicher oder sonstiger Vertragsbeziehungen zwischen i und j.“
Vereinfacht ausgedriickt heillt das, dass die Auswirkungen wirtschaftlicher Aktivititen
eines Akteurs i den Nutzen anderer Akteure j erhdhen oder reduzieren, ohne dass dies
iiber den Markt erfasst wird. Die Folge ist, dass i diesen Nutzen bzw. diese Kosten in
seiner Kalkulation nicht beriicksichtigt. Fiir den Artenschutz sind sowohl externe Nutzen

als auch externe Kosten relevant, wie das folgende Beispiel erldutert.

Ein Teichwirt in der Oberlausitz bewirtschaftet seine Karpfenteiche extensiv (d.h. mit
geringer Besatzdichte, natiirlichem Uferbewuchs, ohne Anwendung von chemischer
Diingung etc.). Dadurch schafft er Habitate fiir den Fischotter, an dessen Anwesenheit
sich zahlreiche Naturliebhaber erfreuen. Seine Einkiinfte stammen allerdings nur aus
dem Verkauf von Karpfen, der zusétzliche geschaffene (externe) Nutzen durch Fischotter
wird ihm nicht entlohnt. Nun wechselt der Besitzer der Teiche und stellt auf intensive
Fischproduktion um. Dabei zerstort er Fischotterhabitate, was den Nutzen der
Otterfreunde stark reduziert. Dieser entgangene Nutzen (auch als externe Kosten
bezeichnet) fillt in seiner privaten Kostenkalkulation nicht ins Gewicht. Die Hoéhe
externer Effekte, egal ob positiv oder negativ, ldsst sich deshalb mit der Differenz
zwischen den privaten und den sozialen Kosten einer Handlung beschreiben. Thr
Vorliegen ist ein zentraler Grund fiir die Unterversorgung mit Artenschutz, einem

klassischen offentlichen Gut.
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SAMUELSON entwickelte 1954 in seinem beriihmten Aufsatz ,,The pure theory of public
expenditure® die Theorie zur optimalen Verteilung offentlicher Giiter. Sie bildet eine
theoretische Grundlage fiir den Artenschutz, aus der sich eine einfache
Politikempfehlung ableiten ldsst: Das optimale Mal} an Artenschutz lésst sich ermitteln,
indem alle durch Arten generierten Werte aggregiert und genau so viele
SchutzmaBnahmen durchfiihrt werden, bis deren Kosten dem Wert der gesamten
Artenvielfalt entsprechen (VOGEL 1997:2). Das Problem dieser Vorgehensweise liegt
darin, dass der Wert von Arten aus den beschriebenen Griinden nicht oder nur

unvollstindig iiber Marktpreise ersichtlich ist.

Um dieses Problem zu 16sen, wurden seit den 1970er Jahren verschiedene Methoden der
nicht marktlichen Bewertung (nonmarket valuation) entwickelt, woraus bald ein
eigenstindiger Bereich der Okonomik entstand (HANEMAN 2006:62). Sie basieren
entweder auf der Erfassung von offenbarten Préiferenzen (revealed preferences) oder
angegebenen Priferenzen (stated preferences). Die Methoden der offenbarten
Priaferenzen suchen Ersatzmirkte, um aus dem Konsum eines Marktgutes Riickschliisse
auf die Priferenzen fiir den damit verbundenen Konsum eines anderen Gutes zu ziehen.
Ein Beispiel ist die Reisekostenmethode, die unter anderem fiir die Bewertung von
Schutzgebieten eingesetzt wird. Aus der Erfassung der aufgewendeten Kosten zum
Besuchen des Schutzgebietes (Fahrtkosten, Eintrittsgebiihr etc.) wird die Nachfrage fiir
das Schutzgebiet abgeleitet.

Die Methoden der angegebenen Priferenzen simulieren hypothetische Mérkte, auf deren
Grundlage die Nachfrage nach einem oOffentlichen Gut durch Interviews und/ oder
Fragebogen erfasst wird (HANLEY ET AL. 2001:47, GARROD & WILLIS 1999:17 ff). Erfragt
wird entweder die Zahlungsbereitschaft von Konsumenten fiir den Erhalt eines Gutes
oder ihre Kompensationsforderung beim Verzicht darauf. Lasst sich also mit Hilfe von

okonomischer Bewertung ermitteln, wie viel Artenschutz optimal ist?

22 Die Grenzen der Bewertung

Die 6konomische Bewertung nicht marktgingiger Giiter trdgt zweifellos dazu bei, das
Wissen um den Wert von Arten und Okosystemen zu vergroBern. Sie stellt damit eine

wichtige Grundlage fiir deren bessere Beriicksichtigung bei politischen Entscheidungen
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dar. Eine Anzahl konzeptioneller und methodischer Aspekte schrinkt ihren

Anwendungsbereich jedoch klar ein. Diese Aspekte sind:
1) fehlendes Wissen in Bezug auf die Funktionen von Arten in Okosystemen,
2) Unsicherheit hinsichtlich zukiinftiger Nutzungsmoglichkeiten,
3) Unsicherheit hinsichtlich méglicher Praferenzen zukiinftiger Generationen,
4) mangelnde Substituierbarkeit von Serviceleistungen,
5) Irreversibilitidt von Artenverlusten.

Zu (1): Mit dem Konzept der Resilienz wird die Fihigkeit eines (Oko-) Systems
beschrieben, seine charakteristischen Muster, Strukturen, Funktionen und Prozesse trotz
Storungen aufrechtzuerhalten. Welche Rolle Arten dabei spielen, ist weitgehend
unbekannt. WALKER (1992) beschreibt dies folgendermaBlen: Wéhrend einige Arten als
Determinanten bzw. ,,Treiber* eines Systems fungieren, sind andere nur ,,Passagiere™
und damit funktionell redundant. Der Verlust von , Treibern kann deshalb weitere
Artenverluste nach sich ziehen, wéhrend der Verlust von ,,Passagieren* meist keinen
Einfluss auf das System hat. Nur von wenigen Arten ist bekannt, ob sie als ,, Treiber*
oder als ,,Passagiere* fungieren. Erschwerend kommt hinzu, dass die Rolle als ,, Treiber*
oder ,,Passagier” offensichtlich zeitabhidngig und situationsspezifisch ist. ,,Passagiere*
konnen damit zu ,,Treibern* werden (WALKER 1992, CARPENTER & COTTINGHAM 1997).
Der Erhalt funktionell redundanter Arten kann deshalb als eine Versicherung fiir die
Funktionalitit von Okosystemen betrachtet werden (ENDRES & BERTRAM 2004:13,
PEARCE & TURNER 1990:51).

GORKE (1992:29) geht davon aus, dass es angesichts der Komplexitit von Okosystemen
ohnehin unmdglich ist, mehr als einen Bruchteil der Beziehungsstrukturen zwischen den
einzelnen Komponenten zu erfassen. Welche unvorhersehbaren Auswirkungen der
Verlust einer Art nach sich ziehen kann, erldutert BLOCKSTEIN (1998) am Beispiel der
Wandertaube (Ectopistes migratorius). Es wird vermutet, dass die in Schwérmen von 1
bis 2 Milliarden Individuen auftretenden Vogel (ALBUS 2005:14) durch
Nahrungskonkurrenz einen entscheidenden Faktor fiir die Populationsentwicklung
bestimmter Méiusearten bildeten. Diese Méuse werden als Zwischenwirte von mit
Borreliose infizierten Zecken genutzt, die den Menschen als einen mdglichen Endwirt

haben. Als Folge der fehlenden Taubenschwidrme konnen sich die Méduse und mit ihnen
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die Zecken unbeeinflusst ausbreiten. Der Verlust der Wandertaube wird deshalb als eine
mogliche Erkldrung fiir die Zunahme von Borreliose beim Menschen im 20. Jahrhundert
gesehen (BLOCKSTEIN 1998). Solche unbekannten Funktionen bzw. Auswirkungen

konnen durch 6konomische Bewertungsmethoden nicht erfasst werden.

Zu (2): Hinsichtlich der zukiinftigen Nutzungsmoglichkeiten von Spezies herrscht
Unsicherheit. Niemand kann ausschlieBen, dass eine scheinbar nutzlose Art sich zu
einem spéteren Zeitpunkt als wertvoll erweist. Obwohl fast jedes dritte Arzneimittel auf
Pflanzenwirkstoffen basiert, wurden nur wenige Prozent aller Pflanzenarten auf ihre
chemischen Inhaltsstoffe untersucht (HAMPICKE 1994). Immer wieder fiihrt das so
genannte ,,screening®, die systematische Suche nach wirksamen Substanzen bei Pflanzen,
Tieren und Mikroorganismen zur Entdeckung bislang unbekannter Wirkstoffe, die
beispielsweise in der Krebstherapie umfangreiche Anwendung finden (DA ROCHA ET AL.
2001). Uber den Optionswert soll die Zahlungsbereitschaft von Individuen fiir mogliche
zukiinftige Werte von Arten erfasst werden. Eine solche Angabe muss jedoch in keiner
Relation mit dem tatséchlichen potentiellen Wert iibereinstimmen, liber den — per

Definition — nichts bekannt ist.

Zu (3): Das dritte Argument flir den Erhalt von Arten sind die mdglichen Priaferenzen
zukiinftiger Generationen. Stirbt eine Art aus, betrifft dies nicht nur die jetzigen, sondern
auch alle zukiinftigen Generationen. Es ist gut mdglich, dass diese andere Préaferenzen
haben und zukiinftige Wertschitzungen moglicherweise hoher ausfallen als die heutiger
Menschen (CHAPIN ET AL. 2000). Besonders der endgiiltige Verlust von Arten konnte
bedauert werden, wie in folgendem Zitat der Verlust des Riesenalks (Alca impennis):
,Die ,,Welt* des Riesenalks ist mit ihm untergegangen. Die Rufe der Riesenalke, die
Bettellaute ihrer Jungen, deren Aufzucht, ihre Revierkdmpfe, ihre Droh-, Prahl- und
Beschwichtigungsposen, ihre Tauchmanodver und Fressgewohnheiten, ihre Partnerputz-
Rituale, ihr Zusammenhalt, alles, was sie auszeichnete, wird auf immer ein Rétsel

bleiben.* (ALBUS 2005:35).

Zu (4): Grundlage jeder Okonomischen Bewertung ist eine Substituierbarkeit des
jeweiligen Gutes. Die Annahme von Substitutivitdt zwischen nutzenstiftenden Giitern
stellt ein konstituierendes Element der neoklassischen Wirtschaftstheorie dar (PEARCE &
TURNER 1990:49, ENDRES & BERTRAM 2004:6). Die Richtigkeit dieser Annahme muss

jedoch im Zusammenhang mit der Rolle von Arten in Okosystemen angezweifelt
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werden. Da jede Art ganz spezifische Aufgaben erfiillt, wire sie nur durch eine genetisch
identische Art subsituierbar, was dann allerdings keine andere Art mehr ist (WBGU
1999:62).

Dies soll am Beispiel der Wale erldutert werden. Sie dienten urspriinglich der
Gewinnung zahlreicher Rohstoffe, vor allem Tran, Walrat, Ambra und Barten. Daraus
wurden Fette, Seifen, Lederpflegemittel, Brennstoffe, Parfiime, Fischbein und viele
andere Produkte hergestellt. Alle Rohstoffe konnten frither oder spéter durch alternative
Produkte ersetzt werden. Seit Mitte des 20. Jahrhunderts spielt nur noch Walfleisch eine
— allerdings untergeordnete — Rolle in einigen Landern, wie Norwegen oder Japan. Erst
in jlingerer Zeit wurde jedoch die Rolle von Walen bzw. toten Walen in der Tiefsee
erforscht. Inzwischen sind iiber 21 Makroorganismen bekannt, die ausschlieBlich an
Walkadavern auftreten, die in der ndhrstoffarmen Tiefsee eine der wenigen Quellen
organischen Materials sind (SMITH & BACO 2003). Uber Auswirkungen des Aussterbens
von Walen, dem damit verbundenen Ausbleiben von Walkadavern sowie moglichen
Folgen fiir die Lebensgemeinschaften der Tiefsee kann nur spekuliert werden. Eine

technische Substitution der Funktion toter Wale scheint jedoch ausgeschlossen.

Davon zu unterscheiden ist die mangelnde Substituierbarkeit von Giitern mit einem
inhdrenten Wert. LERCH (2003:124) erldutert dies anhand einer kaputten Taschenuhr
seines Urgrofvaters, die sich durch keine andere ersetzen ldsst. Thr Wert hat nichts mit
ithrer Funktion zu tun — die Uhr ist kaputt — sondern liegt in ihr selbst. Auch bei Arten
lassen sich Beispiele flir inhdrente Werte finden: Nimmt man an, fiir einen Bewohner der
Oberlausitz sei sein Heimatgefiihl unmittelbar an die Anwesenheit einer bestimmten Art
gekoppelt (z.B. der Blauracke), dann fehlt als Folge ihres Verschwindens ein
wesentlicher Faktor fiir das Heimatempfinden. Wenn dieses fehlende Heimatgefiihl nicht
durch etwas anderes kompensiert werden kann, dann liegt hier ein Fall von nicht
substituierbarem Nutzen vor (HAMPICKE 1991:89, ROTHGANG 1997:45). Sowohl die
Taschenuhr als auch die Blauracke werden um ihrer selbst willen geschétzt, sie sind

einzigartig und damit nicht substituierbar.

Zu (5): Der Aspekt der Irreversibilitit spielt eine zentrale Rolle in der Diskussion um die
Grenzen Okonomischer Bewertung, denn er verstdrkt alle genannten Punkte um ein
Vielfaches. Entscheidungen, die Auswirkungen auf das Uberleben von Arten haben,

konnen nicht riickgdngig gemacht werden, wenn sie sich zu einem spiteren Zeitpunkt als
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falsch herausstellen sollten. Dies ist der wichtigste Unterschied zu anderen 6ffentlichen
Giitern, wie das folgende Beispiel illustriert: ,,...For example, if we overshoot or
undershoot the optimal provision of, say, schoolhouses... then we can always correct our
mistakes and readjust to the optimal level (albeit, even here there is irreversible loss of
childhood development). However, in the case of biological diversity... we cannot

correct our mistakes because extinction is, to repeat the cliche, forever.” (VOGEL 1997:8).
Aus den genannten Aspekten lassen sich folgende Schlussfolgerungen ziehen:

(1) Obwohl durch die verschiedenen 6konomischen Bewertungsmethoden zumindest ein
Teil des durch Arten erbrachten Nutzens erfasst werden kann, gibt es klare Grenzen fiir
ithre Anwendung. Die ermittelten Werte sollten deshalb stets als Schitzungen betrachtet
werden, die ein sehr unvollstindiges Bild und allenfalls die untere Grenze des

tatsdchlichen Wertes wiedergeben (NUNES & VAN DEN BERGH 2001).

(2) NUNES & VAN DEN BERGH (2001) halten den Einsatz von 6konomischer Bewertung
nur dann fiir sinnvoll, wenn (a) ein konkretes Szenario mit Verdnderungen formuliert
wird, (b) ein multidisziplindrer Ansatz zur Identifizierung der durch die Verdnderung
ausgelosten direkten und indirekten Effekte gewéhlt wird und (c) die zu bewertende
Verianderung klar definiert und nicht zu groB ist. Daraus folgt, dass bereits die Bewertung
einer Art aus methodischen und konzeptionellen Griinden problematisch ist, eine
umfassende 6konomische Bewertung des Nutzens aller Arten ist nicht durchfiihrbar.
Damit entféllt eine zentrale Vorraussetzung zur Anwendung der Samuelsonschen
Theorie auf den Artenschutz, das optimale Mall von Artenschutzmafnahmen ist nicht

ermittelbar.

(3) TURNER (1999) geht deshalb davon aus, dass der Erhalt von Arten unabhingig von
okonomischer Bewertung gesichert werden muss. CHAPIN ET AL. (2000) bezeichnen die
moglichst umfassende Vermeidung weiterer Artenverluste als eine konservative
Strategie, die der Sicherung von Nutzungsmoglichkeiten durch heutige und zukiinftige
Generationen dient. Auch VOGEL (1997:10) schreibt: ,,Hence, the short-run solution is to

conserve whatever species diversity remains...”.

Als potentielle Alternative zur Definition eines Optimums, auf deren Grundlage der
Gesamtschutz aller Arten ermoglicht werden kann, wird im folgenden Abschnitt der

“Safe Minimum Standard” (CIRIACY-WANTRUP 1952) vorgestellt.
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2.3 Ein alternativer Ansatz: Der Safe Minimum Standard

Standardokonomische Vorgehensweisen stoflen bei der Beantwortung der Frage nach
einem optimalen Artenschutzlevel offensichtlich an ihre Grenzen. Wenn sich wie im
vorliegenden Fall die Problematik offentlicher Giiter mit Irreversibilititen und andere
Faktoren verbindet, bleibt eine auBerokonomische Zielsetzung die einzig praktikable
Moglichkeit. Einen okologischen Rahmen fiir die soziale Marktwirtschaft forderte
BoNuUS schon 1979. PEARCE bezeichnet das Wirtschaften innerhalb o6kologischer
Grenzen auch als ,,ecologically bounded economy* (PEARCE 1987:9). Der WBGU spricht
in diesem Zusammenhang von ,verbindlichen Leitplanken fiir die Anwendung des

Kosten-Nutzen-Kalkiils*“ (WBGU 1999:65).

Als Alternative zum Optimalititskriterium entwickelte CIRIACY-WANTRUP bereits 1952
den ,,Safe Minimum Standard of Conservation®, der fiir einen Mindestschutz von
unterhalb eines Schwellenwertes nicht regenerierbaren Ressourcen (so genannte ,,flow
resources®) steht. Zukiinftigen Generationen soll dadurch die Entstehung unzumutbarer
Kosten durch irreversible Verluste erspart werden. Der ,,Safe Minimum Standard* stellt
jedoch keine absolute Handlungsmaxime dar, vielmehr ist er durchaus kostensensitiv.
BisHOP (1978) bezeichnet ihn deshalb als eine kostenabhingige Handlungsnorm und
definiert seine Anwendung folgendermafen: ,,...the SMS should always be adopted
unless the social costs of doing so are unacceptably large.” (BISHOP 1978:10). Die
sozialen Kosten des ,,Safe Minimum Standard* entsprechen den Opportunititskosten der
Nutzung, auf die zugunsten der Einhaltung eines solchen Standards verzichtet wurde.
Der durch den Artenschutz erzielte Nutzen miisste von den sozialen Kosten des SMS
subtrahiert werden (CROWARDS 1998), wobei diesem Vorgehen durch die in 2.2
beschriebenen Griinde Grenzen gesetzt sind. Ob die Kosten der Umsetzung des ,,Safe
Minimum Standard* von der Gesellschaft als akzeptabel angesehen werden, kann nicht
durch eine 6konomische Analyse beantwortet werden (BisSHOP 1978). Vielmehr setzt dies
einen politischen Konsens iiber die zur Verfiigung stehenden Gelder voraus (BERRENS ET

AL. 1999).

Im Artenschutz verlangt eine Anwendung des SMS die Beantwortung der Frage, wie viel
an potentieller Nutzenstiftung verlorengeht, wenn ein sicherer Mindestschutz von Arten
gewihrleistet wird. Geht man davon aus, dass jede Art einen positiven Wert hat,
vermeidet die Konzentration auf Opportunitétskosten die Probleme einer systematischen
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Nutzenerfassung. Die Beweislast, dass die Kosten tatsdchlich unakzeptabel hoch sind,
liegt bei demjenigen, der die artenvernichtende Nutzungsalternative priferiert (WBGU
1993, in WBGU 1999:65). Damit sind nicht nur Arten zu erhalten, deren Nutzen
erwiesen ist, sondern eine zukunftsbewusste Gesellschaft sollte die irreversible
Ausrottung nur fiir eindeutig schadliche Arten erwéigen (pathogene Bakterien). Da dies
fiir hohere Arten kaum zutreffen diirfte und Arterhalt ohnehin fast immer in einem
Okosystem erfolgt, lidsst sich aus dem ,,Safe Minimum Standard“ die Forderung nach

einem Totalschutz aller Arten ableiten (HAMPICKE 1992:310-311).

Fiir die praktische Umsetzung dieses Ziels ist eine Konkretisierung erforderlich.
CIRIACY-WANTRUP schreibt dazu: ,,In the conservation of a plant or animal species, a
safe minimum standard may be defined in terms of maintaining a certain breeding stock
or in terms of protecting a certain area of natural habitat.“ (1963:258). CROWARDS (1998)
geht davon aus, dass sich der SMS im Artenschutz mit der Erhaltung einer
Mindestpopulationsgrofle  gleichsetzen ldsst. Die Mindestpopulationsgrofle oder
,minimum viable population® (MVP) gibt Auskunft dariiber, wie viele Individuen
erforderlich sind, um das selbststindige Uberleben der Population unter Annahme eines
Restrisikos iiber einen festgelegten Zeitraum zu sichern (SHAFER 1981, SOULE 1987:2).
Diese Zahl stellt die Untergrenze der Individuenzahl dar, bei deren Unterschreitung ein
schnelles Aussterben wahrscheinlich ist (SIMBERLOFF 1986). Die MVP wird im Rahmen
einer Populationsgefdhrdungsanalyse meist modelltheoretisch ermittelt. Dabei werden
die Bedingungen fiir das langfristige Uberleben einer Art innerhalb eines Bezugsraumes

bestimmt (SOULE 1987:5).

In einer spiteren Arbeit postulieren SOULE ET AL. (2003), dass eine isolierte Betrachtung
einzelner Populationen im Rahmen von Populationsgefahrdungsanalysen unzureichend
sei, da diese nicht alle Interaktionen einer Art mit ihrer Umwelt beriicksichtigt. Sie
schlagen die Verwendung so genannter ,,0kologisch effektiver Populationsdichten* vor
und definieren diese als,,...densities that maintain critical interactions and help ensure
against ecosystem degradation.*( SOULE ET AL. 2003:1239). Das angestrebte Ziel beim
Arterhalt verlagert sich damit von der autdkologischen auf die 6kosystemare Ebene, da
neben dem Uberleben auch die Aufrechterhaltung von Schliisselprozessen und
Interaktionen zwischen der Art und ihrer Umwelt angestrebt wird. Der theoretisch

sinnvolle Ansatz stoBt in der Realitét allerdings schnell an seine Grenzen, da nur von
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sehr wenigen Arten das qualitative und quantitative Ausmal3 der Interaktionen mit der
Umwelt bekannt ist. Im Kapitel 3 wird dies anhand der ,.keystone species* ausfiihrlich
dargestellt. Fiir die praktische Anwendung erscheint es deshalb sinnvoll, der Annahme
von CROWARDS (1998) zu folgen und die Mindestpopulationsgrofle als Konkretisierung

des ,,Safe Minimum Standard‘ anzuwenden.

In dieser Arbeit wird der ,,Safe Minimum Standard“ als Alternative zur Definition einer
optimalen Menge Artenschutz angewendet. Damit wird die Ansicht vertreten, dass
standardokonomische Vorgehensweisen bei derart komplexen Problemen an ihre
Grenzen stofen. Der ,,Safe Minimum Standard“ stellt eine Moglichkeit dar, die
Forderung nach einem umfassenden Erhalt aller Arten theoretisch zu begriinden, ohne
die Kostenseite einer solchen Entscheidung zu ignorieren. Auf der Ebene einer einzelnen
Art als MindestpopulationsgroB3e definiert, bildet er ein klares Ziel, das durch den Einsatz

umweltpolitischer Instrumente umgesetzt werden soll.

2.4 Die Ursachen fiir den Verlust von Arten

Die Frage nach den Ursachen fiir den Verlust bzw. die Gefdhrdung von Arten spielt eine
zentrale Rolle fiir diese Arbeit. Nur so lassen sich Ankniipfungspunkte identifizieren, an
denen Instrumente durch die Umsetzung des ,Safe Minimum Standard“ zur
Verringerung von Artenverlusten beitragen konnen. Im folgenden Abschnitt werden die
auch als Triebkrifte oder ,,drivers® bezeichneten Ursachen so beschrieben, wie es im
Rahmen dieser Arbeit notwenig ist. Fiir eine dariiber hinausgehende Darstellung sei auf
die umfangreiche Literatur zum Thema hingewiesen (z. B. CHAPIN ET AL. 2000, SALA ET

AL. 2000, NOVECEK & CLELAND 2001, MASR 2005).

24.1 Direkte und indirekte Triebkrifte: Die , drivers” von Artenverlusten

Als ,,drivers® bzw. Triebkréifte werden sowohl natiirliche als auch anthropogene Faktoren
bezeichnet, die direkt oder indirekt zu Verinderungen in Okosystemen fiihren und so den
Verlust von Arten auslosen. Das ,,Millenium Ecosystem Assessment® unterscheidet
zwischen direkten und indirekten Triebkréften. Direkte Triebkrifte wirken unmittelbar
auf Okosysteme und Okosystemprozesse. Sie werden wiederum durch indirekte
Triebkrifte ausgelost, deren Einfliisse hdufig sehr viel diffuser und damit schwer

quantifizierbar sind (MASR 2005:64).
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Global treten fiinf indirekte Triebkrifte auf: der demografische Wandel, die Verdnderung
wirtschaftlicher Aktivitdten, verschiedene soziopolitische Faktoren, eine Anzahl

kultureller Faktoren sowie der Technologiewandel (MASR 2005:64).

Direkte Triebkrifte sind die unmittelbaren Gefahrdungsfaktoren fiir Arten. Auch hier
werden finf Triebkrifte unterschieden: Habitatwandel, der Einfluss invasiver Arten,
Klimawandel, Ubernutzung sowie Schadstoffe (MASR 2005:64, SALA ET AL. 2000). Eine
eindeutige Abgrenzung der einzelnen Gefdhrdungsfaktoren ist nicht immer moglich. So
wirken die verschiedenen Triebkrifte auch aufeinander und verstirken damit
wechselseitig ihre Auswirkungen. Hinzu kommt, dass das Wirken einer Triebkraft und
die davon ausgelosten Verdanderungen zeitlich und rdumlich auseinander fallen kdnnen.
Auch sind die Auswirkungen einer Triebkraft je nach Kontext sehr unterschiedlich

(MASR 2005:101f).

Nachhaltig wirksame Strategien gegen die Gefidhrdung von Arten miissen zwangsliufig
an den indirekten Triebkrédften ansetzen, eine Aufgabe, die nur durch umfangreiche
politische Prozesse auf nationaler und internationaler Ebene gelost werden kann. Das
iibersteigt die Moglichkeiten, die im Artenschutz in der Regel zur Verfligung stehen und
damit auch den Rahmen dieser Arbeit. Aus diesem Grund beschrénken sich die weiteren
Analysen auf die Beeinflussung direkter Triebkrédfte, da hier realistische

Handlungsoptionen gesehen werden.

2.4.2 Die weltweite Situation

Die Darstellung direkter Triebkrifte in einem globalen Kontext zeigt, in welchem
Ausmal} diese eine Rolle spielen. Die Reihenfolge ihrer Beschreibung entspricht dem
Ausmal} ihres Einflusses und folgt dem ,,Millenium Ecosystem Assessment®. Die Wahl
geeigneter Instrumente fiir die Umsetzung von Artenschutzmafinahmen wird stark davon

beeinflusst, welche Triebkrifte fiir die Gefdhrdung einer Art verantwortlich sind.

Habitatwandel

Habitatwandel spielt von allen direkten Triebkréften die groBte Rolle fiir das Aussterben
von Arten (MASR 2005:68, SALA ET AL. 2000). Ausgelost wird dieser entweder durch
eine Fliachenverringerung von Naturrdumen oder eine Verdnderung der Skologischen

Bedingungen eines Gebietes, die eine Verminderung der Habitatqualitét nach sich zieht.
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Beispiele fiir Flichenverringerungen sind die Abholzung von Wildern zur Gewinnung
von Weideland, die Trockenlegung von Feuchtgebieten oder die Umwandlung von
Weideland in Acker. Seit 1850 wurden weltweit etwa 6 Millionen km2 Wald und 4,7
Millionen km2 Savanne, Grassland und Steppe in Kulturflichen umgewandelt (LAMBIN
ET AL. 2001). Verdnderungen der 6kologischen Bedingungen mit Auswirkungen auf die
Habitatqualitdt werden beispielsweise durch Fragmentierung, also die Zerschneidung und
Zersiedlung von Flichen, oder durch Degradation verursacht. Ein typisches Beispiel
einer solchen Degradation ist die Uberweidung von Flichen. Dabei fiihrt die hohe
Nutzungsintensitidt zu einer Verdnderung der Artenzusammensetzung zugunsten von

Generalisten, den ,,Allerweltsarten®.

Invasive Arten

Invasive Arten stehen als Ausldser von Artenverlusten an zweiter Stelle (WILCOVE ET AL.
1998, STEIN & FLACK 1997). Eine Art wird dann als invasiv bezeichnet, wenn sie sich
auBlerhalb ihres natiirlichen Verbreitungsgebietes etabliert und dies zu unerwiinschten
okologischen und 6konomischen Konsequenzen fiihrt (SHOGREN & TSCHIRHART 2005).
Von etwa 10% aller absichtlich oder unabsichtlich in neue Gebiete eingefiihrten Arten
konnen sich ca. 10% selbststindig etablieren, von denen wiederum 10% tatséchlich zu

einer ,,Plage” werden (WILLIAMSON 1996).

In verschiedenen Studien wurde postuliert, dass invasive Arten womoglich nicht die
primire Ursache dkologischer Verdnderungen sind, sondern opportunistisch die Vorteile
anthropogener Habitatmodifikationen nutzen (DIDHAM ET AL. 2005, GUREVITCH &
PADILLA 2004). Trifft dies tatsdchlich zu, dann wiren sie nicht die Verursacher, sondern
zufillig Begiinstigte eines anderen Faktors. In diesem Fall wiirden eingesetzte
Instrumente zur Reduzierung invasiver Arten nicht an den Ursachen, sondern an den

Symptomen ansetzen.

Klimawandel

In den letzten 100 Jahren ist die weltweite Durchschnittstemperatur um etwa 0,6° C
gestiegen, nach modelltheoretischen Analysen ist in den ndchsten zwei Dekaden von
einem weiteren Temperaturanstieg von 0,2° C pro Dekade auszugehen (IPCC 2007:12).

In vielen Okosystemen lassen sich bereits signifikante Auswirkungen auf
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Artenzusammensetzungen, Populationsgroflen sowie ein vermehrtes Auftreten von
Seuchen und Krankheiten feststellen (MASR 2005:56). So weisen ROOT ET AL. (2003)
nach, dass verschiedene Arten heute etwa 5 Tage frilher mit ihrer Brut bzw. der
Blithphase beginnen als noch vor einem Jahrzehnt. PARMESAN & YOHE (2003)
analysierten die klimatisch bedingten Verschiebungen der Verbreitung von 99 Arten und
kommen zu dem Ergebnis, dass sich diese im Schnitt pro Dekade um 6,1 km nach

Norden (auf der Nordhalbkugel) bzw. nach Siiden (auf der Siidhalbkugel) verschieben.

Klimaédnderungen wirken sich vor allem negativ auf solche Arten aus, die sich nicht oder
nicht schnell genug an verdnderte Habitatbedingungen anpassen konnen und denen ein
Ausweichen in andere Gebiete nicht moglich ist (ARMSWORT ET AL. 2004, OPDAM &
WASCHER 2004). Trotz der oben genannten Untersuchungsergebnisse haben
Klimadnderungen in der Regel wesentlich langsamere und damit nur schwer
nachweisbare Auswirkungen, weshalb der Einfluss des Klimawandels — vor allem im
Gegensatz zum Habitatwandel — {iber einen kurzen Zeitraum weniger deutlich wird. Es
ist jedoch wahrscheinlich, dass gegen Ende des 21. Jahrhunderts die Auswirkungen des
globalen Klimawandels die entscheidende Triebkraft fiir Artenverluste sein werden

(MASR 2005:10).

Ubernutzung

Trotz eines relativ geringen Anteils an weltweit genutzten Arten spielt Ubernutzung fiir
ausgewdhlte Gruppen noch immer eine entscheidende Rolle (MASR 2005:8). In
terrestrischen Okosystemen sind dies vor allem Arten, die als Fleischlieferanten gejagt
werden. Betroffen sind dariiber hinaus Spezies, die andere wertvolle Rohstoffe liefern,
wie Felle, Elfenbein, Horn oder Substanzen fiir die traditionelle chinesische Medizin.
Haufig handelt es sich dabei um Grof3sduger mit einer spiten Geschlechtsreife und einer
geringen Reproduktionsrate, was deshalb zu einer schnellen Dezimierung der betroffenen
Arten gefiihrt hat. Von direkter Verfolgung sind dariiber hinaus Arten betroffen, die der
Mensch als gefihrlich oder als Konkurrenten um natiirliche Ressourcen betrachtet. Dies
betrifft neben anderen Karnivoren auch den Fischotter, der im empirischen Teil der
Arbeit ausfiihrlich behandelt wird. Da der Begriff Ubernutzung in diesen Fillen nicht

korrekt ist, wird im Folgenden stets von Jagd oder Ernte gesprochen.
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Schadstoffe

Die Belastung durch Schadstoffe hat sich iiber die letzten vier Jahrzehnte zu einem der
wichtigsten Faktoren fiir Okosystemverénderungen herausgebildet (MASR 2005:8). Den
groBBten Einfluss haben dabei Stickstoff und Phosphat. Die {iberméBige Ausbringung
dieser Stoffe resultiert in einen Néhrstoffiiberschuss in Gewiéssern und terrestrischen
Okosystemen. Eutrophierungen von Binnengewissern, der Verlust von Arten
oligotropher Standorte sowie eine Ausbreitung stickstoffresistenter Organismen sind
Folgen davon. Seit 1950 produziert die Menschheit mehr biologisch verfiigbaren
Stickstoff als auf natiirlichem Weg entstehen kann, bei den Phosphatfliissen ist sogar eine

Verdreifachung nachzuweisen (MASR 2005:8).

Andere Schadstoffe wirken bereits in viel kleineren Mengen negativ auf Arten. Einer der
bekanntesten Fille betraf die Folgen von DDT (Dichlordiphenyltrichlorethan), einem
Insektizid, das nach 1945 weltweit in groBem Umfang als Pflanzenschutzmittel
eingesetzt wurde. Seine schidigende Wirkung auf Vogel wurde 1952 durch Rachel
Carsons Buch ,,Silent Spring* einer breiten Offentlichkeit bekannt. Eine Folge des DDT-
Einsatzes war der Zusammenbruch zahlreicher Greifvogelpopulationen, z.B. des

Wanderfalken (Falco peregrinus) (ANDERSON & HICKEY 1972).

243 Die Situation in Mitteleuropa

Kulturprodukt Artenvielfalt

Mitteleuropa ist in weiten Teilen Jahrhunderte lang anthropogen beeinflusst worden.
Viele Landschaften und Okosysteme wurden dadurch stark verindert. Anstelle von
Primédrwéldern oder Niedermooren entstanden nutzungsabhingige Sekundérlebensrdume.
Dies wirkte sich nachhaltig auf die Artenvielfalt aus: Arten, deren natiirliche Habitate
zuriickgedriangt wurden, passten sich im Laufe der Zeit an die neu geschaffenen
Lebensrdume an. Vor allem Pflanzen- und Tierarten aus dem Offenlandbereich
profitierten von den Veridnderungen und breiteten sich aus. Neue Arten wanderten ein
oder wurden durch den Menschen eingefiihrt. Die heutige Zusammensetzung und
Verbreitung mitteleuropéischer Arten sowie ihrer Habitate ist deshalb in weiten Teilen
als ein Kulturprodukt zu betrachten, dessen Erhalt oft unmittelbar von der Fortfiihrung

traditioneller Nutzungen abhingt.
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Damit unterscheidet sich Mitteleuropa von anderen Regionen der Welt, wo Artenschutz
oft ausschlieflich eine Begrenzung menschlicher Einfliisse erfordert. Solche
Unterschiede wirken sich auch auf die Auswahl der Instrumente aus, die in Mitteleuropa
fiir den Artenschutz relevant sind. Anstelle des Beschriankens anthropogener Einfliisse ist
das aktive Management von Habitaten durch Bewirtschaftung eine zentrale Aufgabe in
vielen Schutzgebieten. Die direkten Triebkridfte von Artenverlusten sind dagegen die
Gleichen wie auf der globalen Ebene. Ihr Einfluss auf die mitteleuropéische Artenvielfalt

wird im folgenden Abschnitt kurz dargestellt.

Die Auswirkungen direkter Triebkrifte auf mitteleuropdische Arten

Habitatwandel ist auch in Mitteleuropa die wichtigste Ursache von Artenverlusten. Er
resultiert aus vielfdltigen BaumaBnahmen (Verkehrwege, Siedlungen, Industrie- und
Gewerbegebiete) sowie dem Abbau von Rohstoffen (LUDWIG & SCHNITTLER 1996).
Durch das stark ausgebaute Verkehrsnetz und die vielen stidtischen Ballungsgebiete ist
der Fragmentierungsgrad der Landschaften sehr hoch. Nur in wenigen Gebieten
existieren noch unzerschnittene Naturrdume. Je kleiner und isolierter diese sind, umso
geringer ist auch die Uberlebenswahrscheinlichkeit darin vorkommender lokaler
Populationen (JONGMAN ET AL. 2004). Der steigende Fragmentierungsgrad erschwert die
Migration von Individuen und reduziert somit die Uberlebensfihigkeit der
Metapopulationen, da eine Wiederbesiedlung freier Habitate nicht moglich ist (OPDAM &
WASCHER 2004). Deshalb spielen Instrumente zur Vernetzung - wie die Ausweisung von
Schutzgebieten zur Schaffung eines europdischen Schutzgebietsnetzwerkes (Natura

2000) - in Mitteleuropa eine gro3e Rolle.

Als Folge der anthropogenen Beeinflussung wirken sich Verdnderungen in der
Flachennutzung besonders stark auf Arten aus. Die in den 1950er Jahren begonnene
Umstrukturierung der Landwirtschaft zog in erster Linie eine Intensivierung der
Flachenproduktion nach sich. Intensiver Diinger- und Pestizideinsatz, Be- oder
Entwisserung sowie die Zerstorung der natiirlich und kulturell bedingten Strukturvielfalt
von Landschaften verwandelten viele reich gegliederte Landschaften in homogene
Produktionsflichen. Damit verbunden war ein massiver Artenriickgang zugunsten einer
kleinen Anzahl von Generalisten - Arten ohne spezielle Anspriiche — der bis heute anhilt

(MASR 2005:35, BECK ET AL. 2004:19).
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Wihrend Intensivierungen vor allem auf Gunststandorten stattfinden, wurde die
Bewirtschaftung so genannter Grenzertragsstandorte oft aufgegeben. Vor allem Gebiete
mit kleinrdumigen und extensiven Bewirtschaftungsformen sind davon betroffen
(BALDOCK ET AL. 1996, BIGNAL & MCCRACKEN 2000). Der damit verbundene Verlust
von Sekundérhabitaten ist komplementdr zur Intensivierung eine zentrale Ursache fiir die
Gefdhrdung von Arten. So fand der Seggenrohrsédnger (Acrocephalus paludicola) nach
der Trockenlegung von Mooren einen neuen Lebensraum in regelmédfig gemihten
Seggenrieden. Die Beweidung bzw. Mahd dieser Flichen wurde in vielen Gebieten
inzwischen eingestellt. Als Folge davon gilt der Seggenrohrsdnger inzwischen als global

gefdahrdete Singvogelart (TANNEBERGER ET AL. 2005).

Der negative Einfluss invasiver Arten zeigt sich unter anderem in der Verdrangung des
Europdischen  Eichhornchens  (Sciurus  vulgaris) durch seinen dominanten
nordamerikanischen Vetter (Sciurus carolinensis) (Scott 2001). Ein anderes Beispiel ist
die Zebramuschel (Dreissena polymorpha), die als eine der gro3ten invasiven Plagen von
Binnengewissern gilt. Durch ihre starke Filterwirkung ist die Art in der Lage, die
Artenzusammensetzung in Okosystemen erheblich zu verindern und kann das

Aussterben anderer Muscheln verursachen (ALDRIGE ET AL. 2004).

Die Schadstoffbelastung ist auch in Mitteleuropa ein dominanter Einflussfaktor und wird
vor allem durch diffuse Nihrstoffeintrige aus der Luft sowie intensive
landwirtschaftliche Diingung verursacht. In Folge kontinuierlicher Stoffzufuhr und dem
Abtransport von Stoffen verindert sich die Artenzusammensetzung in Okosystemen
kontinuierlich: Ehemals hdufige Arten werden selten oder verschwinden, bisher nicht
vorhandene oder verborgene Arten tauchen auf oder werden dominant. Diese atiirlichen
Abldufe sind durch Eutrophierung gestort, von der einige wenige Arten profitieren,
wihrend andere verdringt werden. Dies gefidhrdet insbesondere nihrstoffarme Biotope
und Arten oligotropher Standorte. In Deutschland sind etwa zwei Drittel aller
gefdhrdeten Pflanzenarten nur auf Standorten mit Stickstoffmangel lebensfihig.
Langerfristig fithrt die Schadstoffbelastung durch Nahrstoffe zu einer Vereinheitlichung
der Lebensbedingungen und dem Verlust von Arten (ELLENBERG 1991:76 ft.).

Erste Studien weisen bereits Auswirkungen des Klimawandels auf mitteleuropéische
Arten nach. So konnte WILLIAMS (2004) in einer Langzeitstudie an Fliegenschnidppern

(Ficedula hypoleuca und F. albicollis) bei fast allen untersuchten Populationen
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signifikante Verschiebungen des Brutbeginns feststellen. Ebenso wie bei anderen
migrierenden Vogelarten kann die damit verbundene Verdnderung des Abflugzeitpunktes
in die Winterquartiere zu einer Gefadhrdung der Art fithren, wenn das Nahrungsangebot

zu diesem Zeitpunkt dort nicht ausreichend ist.

Die Jagd stellt fiir einige mitteleuropdische Arten einen wichtigen Gefdahrdungsfaktor
dar, insbesondere fiir Zugvogel. Es wird vermutet, dass der durch Habitatverlust
verursachte Riickgang von Arten wie Kiebitz (Vanellus vanellus), Bekassine (Gallinago
gallinago) oder Zwergschnepfe (Lymnocryptes minimus) durch Bejagung zusétzlich
beschleunigt wird (HIRSCHFELD & HEYD 2005: 66).

25 Konzeptionelle Uberlegungen zum Einsatz umweltpolitischer

Instrumente

Wie in diesem Kapitel gezeigt wurde, kann das Optimalititskriterium fiir die Zielsetzung
im Artenschutz nicht herangezogen werden. An seine Stelle tritt ein auler6konomisch
definiertes Ziel: der Erhalt aller Arten in vitalen Populationen. Als Grundlage dient die
Theorie des ,,Safe Minimum Standard®, die auf Artenebene als Mindestpopulationsgrof3e
definiert werden kann. Das Ziel eines umfassenden Arterhalts tritt an die Stelle des
verfehlten bzw. nicht ermittelbaren Optimums. Fiir seine Umsetzung werden
umweltpolitische Instrumente herangezogen, deren eigentliche Aufgabe es ist, die durch
Marktversagen ausgelosten Fehlallokationen zu korrigieren (MICHAELIS 1996:17) und

den Optimalzustand zu erreichen (FAUCHEUX & NOEL 2001:268).

Fir den Einsatz von Instrumenten existieren prinzipiell zwei Ansédtze: Zum einem
konnen auf der ordnungspolitischen Ebene die Regeln wirtschaftlicher Aktionen so
beeinflusst werden, dass der Marktmechanismus ohne weitere staatliche Intervention das
gewlinschte Ergebnis liefert. Zum anderen kann auf der prozesspolitischen Ebene
einzelfallbezogen agiert werden, so dass durch direktes Eingreifen in den jeweiligen
Prozess der gewiinschte Zustand hergestellt werden kann. Ordnungspolitische Eingriffe
streben eine moglichst vollstdndige Internalisierung externer Nutzen und Kosten in
private Entscheidungen an, um dem verfehlten Optimum mdoglichst nah zu kommen.
Prozesspolitische MafBlnahmen richten sich nicht nach diesem Ideal, sondern zielen auf

die Umsetzung eines politisch vorgegebenen Standards ab (MICHAELIS 1996: 17-18).
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Der iltere Ansatz ist der prozesspolitische und geht zuriick auf PiGou (1920). Dieser
nimmt an, dass der externe Nutzen und die externen Kosten einer Handlung monetér
bewertet werden konnen und schldgt vor, beide iiber das Verursacherprinzip zu
internalisieren. Dabei wird die Differenz zwischen den privaten und den sozialen Kosten
einer Handlung dem Verursacher {iber eine Steuer oder Abgabe angelastet, was als
Pigou-Steuer bekannt wurde (FAUCHEUX & NOEL 2001:273). Ebenso ist die Entlohnung
des unentgeltlich erbrachten externen Nutzens iiber staatliche Subventionen moglich
(ENDRES 2000:112). Fiir den Artenschutz hieBe das, dass die Erbringer von
Artenschutzleistungen staatlich subventioniert werden. Jemand, der dagegen Arten

gefahrdet, wiirde entsprechend den dadurch verursachten Kosten belastet.

Um Pigou-Steuern und Pigou-Subventionen in optimaler Hohe festsetzen zu konnen, ist
eine genaue Kenntnis des monetdren Nutzens bzw. der monetéren Schédden erforderlich.
In der Praxis ist dies nicht zuverldssig feststellbar (CANSIER 1993:131), was ein
wesentliches Hindernis fiir die Verwirklichung des Konzeptes darstellt. Dennoch ist die
Pigou-Steuer in der Umweltpolitik von Bedeutung, zuerst bei der Erhebung von
Emissionssteuern nach dem Standard-Preis-Ansatz. Ziel dieser Steuer ist die
Reduzierung von negativen externen Effekten (hier: Emissionen) auf ein politisch
definiertes Niveau (ENDRES 2000:114). Auch die Honorierung 6kologischer Leistungen
geht auf das Konzept von Pigou-Subventionen zuriick: sie sollen die Diskrepanz
zwischen den privaten und den sozialen Kosten von MaBnahmen mit positiver
Auswirkung auf die Umwelt iiberbriicken (MANEZ COSTA 2003:20). Fiir den Artenschutz
spielt die Honorierung okologischer Leistungen vor allem in Mitteleuropa eine ganz

zentrale Rolle.

COASE (1960) kritisiert die Pigousche Theorie als unilateral. Er geht davon aus, dass
Internalisierungen nur aus bilateralen Verhandlungen zwischen dem Verursacher und
dem Geschddigten erfolgen konnen, was einen direkten Handel zwischen beiden
Akteuren erfordert. Fiir ihn existieren stets zwei Varianten: (a) die Zahlung eines
Schadensersatzes durch den Verursacher der Externalitdt an den potentiell Geschédigten,
um dessen Beeintrachtigung zu kompensieren und (b) die Zahlung einer Summe durch
den potentiell Geschiddigten, um den Verursacher von der Aktivitdt abzuhalten. COASE
postuliert, dass die zu zahlende Summe gleich ist und sich dariiber ein Optimum ergibt

(dies wird als COASE-Theorem bezeichnet). Ob a oder b gewédhlt wird, héngt seiner
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Ansicht nach ausschlieBlich von der Ausgangsverteilung der Eigentumsrechte ab. Fall a
tritt demnach ein, wenn der Geschddigte das Eigentumsrecht an der Umwelt besitzt. Fall
b tritt ein, wenn der Verursacher das Recht hat, die Umwelt zu schiadigen (FAUCHEUX &
NOEL 2001:277).

Das besondere an der Idee von COASE ist, dass iiber die Zuweisung von
Eigentumsrechten das betroffene Umweltgut marktfdhig gemacht wird. Dem Staat fallt
dabei die Aufgabe zu, diese Eigentumsrechte festzulegen, er agiert somit auf der
ordnungspolitischen Ebene. Das eigentliche Verhandlungsergebnis fiihren die beteiligten
Akteure selbst herbei (ENDRES 2000:35). Einschrankend muss festgehalten werden, dass
CoASE dies unter der expliziten Annahme der Abwesenheit von Transaktionskosten
entwickelte. Darunter werden die Kosten der Identifikation aller Beteiligten, die Kosten
der Verhandlung sowie der Festlegung, Ausfiihrung und Uberwachung der Ergebnisse
zusammengefasst (ENDRES 2000:36). In der Realitit ist die Abwesenheit von
Transaktionskosten eine nicht erfiillbare Annahme. ENDRES stellt sogar die These auf,
dass ,,...die Transaktionskosten bei vielen Umweltproblemen den moglichen (und zur
Verteilung auf die Beteiligten zur Verfiigung stehenden) Verhandlungsgewinn
iibersteigen (ENDRES 2007:48). Im Fall prohibitiver Transaktionskosten findet keine
Verhandlung statt, was in der Praxis fiir viele Umweltprobleme zutrifft und die

Anwendung des Ansatzes stark einschréinkt.

Dariiber hinaus ist die Zuweisung von Eigentumsrechten an 6ffentlichen Giitern in der
Regel nicht praktikabel und politisch selten erwiinscht (MICHAELIS 1996:19). Die
meisten Umweltgiiter werden deshalb grundsitzlich als ,,0ffentliches Eigentum
verstanden (HANSMEYER & SSCHNEIDER 1992:21), fiir deren Bereitstellung der Staat

verantwortlich ist. So ist eine Vergabe von Eigentumsrechten fiir Arten kaum denkbar.

Dennoch spielt der Ansatz von COASE im Umwelt- und neuerdings auch im Artenschutz
eine Rolle, allerdings erst in seiner Weiterentwicklung durch DALES (1968). Dieser geht
davon aus, dass Figentumsrechte sowohl exklusiv als auch transferierbar sein miissen.
DALES schldgt vor, fiir 6ffentliche Giiter Eigentumsrechte festzulegen, insbesondere
dann, wenn diese im Zusammenhang mit Abféllen bzw. Verschmutzung stehen. Bei den
so definierten  Nutzungsrechten handelt es sich also tatsdchlich um
,», Verschmutzungsrechte, die auf einem Markt getauscht werden konnen. Die Idee von

DALES bildet die Grundlage fiir das Instrument der handelbaren Zertifikate, die zuerst in
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Form von Emissionsrechten eingesetzt wurden. Inzwischen hat sich ihr

Anwendungsbereich stark erweitert und betrifft auch den Artenschutz.

2.6 Zusammenfassung

In diesem Kapitel wurden die Grenzen okonomischer Bewertung aufgezeigt und der
»3afe Minimum Standard“ als alternativer Ansatz zur Zielsetzung im Artenschutz
vorgeschlagen. Daran schloss sich eine Beschreibung der Gefahrdungsfaktoren an, denen
Arten weltweit und in Mitteleuropa ausgesetzt sind. Erste konzeptionelle Uberlegungen
zu Instrumenten bilden die Grundlage fiir Kapitel 4, in dem der Einsatz

umweltpolitischer Instrumente im Artenschutz ausfiihrlich diskutiert wird.

Das folgende dritte Kapitel setzt sich zunidchst mit artenbasierten Konzepte auseinander.
Sie bilden eine wissenschaftlich fundierte Grundlage bei der Auswahl prioritir zu
schiitzender Arten und stellen die erste Ebene des Konzepts zur kosteneffektiven

Umsetzung von Artenschutz dar.

38



3. Konzepte zur Umsetzung von Artenschutz

Dieses Kapitel analysiert und bewertet artenbasierte Konzepte im Hinblick auf ihre
Eignung zur Umsetzung eines umfassenden Artenschutzes. Der Grundgedanke solcher
Konzepte ist die Auswahl von reprédsentativen Stellvertreterarten. Artenbasierte Konzepte
dienen somit als wissenschaftliche Grundlage fiir eine Priorititensetzung im Artenschutz,
die angesichts der zahlreichen gefihrdeten Arten und den damit verbundenen hohen
Kosten fiir ithren Erhalt zwingend erforderlich ist. Sie bilden den ersten Schritt fiir die
Entwicklung eines Gesamtkonzeptes zur kosteneffektiven Umsetzung von Artenschutz,

da mit ihrer Hilfe die Anzahl der erhaltenen Arten maximiert werden soll.

3.1 Einleitung

Beim FEinsatz artenbasierter Konzepte konnen zwei Anwendungsmoglichkeiten
unterschieden werden: (1) die Identifikation potentieller Schutzgebiete und (2) die
Festsetzung quantitativer Ziele in bereits ausgewihlten Gebieten (FAVREAU ET AL. 2006).
Quantitative Ziele sind fiir die konkrete Entwicklung von SchutzmaBBnahmen zwingend
erforderlich (MARGULES & PRESSEY 2000), durch den Artbezug lassen sie sich eindeutig
abgrenzen und tiberpriifen (LAMBECK 1997). Durchzufithrende Schutzmafnahmen
werden entsprechend den Anspriichen der ausgewidhlten Arten entwickelt, ein
potentieller Erfolg ist durch den Fortbestand oder die Wiederausbreitung der Art gut

nachweisbar.

Die vorliegende Arbeit setzt sich prioritdir mit dem Erhalt der Artenvielfalt innerhalb
eines definierten rdumlichen Bezugsraums auseinander. Dies entspricht einerseits dem
Fokus der meisten artenbasierten Ansdtze, andererseits fand das Projekt, in dessen
Rahmen die Dissertation entstanden ist, in einem vorab gewdhlten Untersuchungsgebiet
statt. Fragen der rdumlichen Prioritdtensetzung werden deshalb nur kurz im

Zusammenhang mit den im Abschnitt 3.1.2 behandelten Indikatorarten angerissen.

Das Potential artenbasierter Ansdtze besteht darin, der vorherrschenden Konzentration
von SchutzmafBinahmen auf grofle und charismatische Wirbeltiere eine wissenschaftlich

fundierte Grundlage fiir die systematische Auswahl schiitzenswiirdiger Spezies entgegen
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zu setzen. Wie nétig dies ist, zeigt die aktuelle Prioritdtensetzung im Artenschutz. Fast
90% der Artenschutzprogramme in Deutschland und der Schweiz haben Wirbeltiere zum
Inhalt, wobei insbesondere Vogel dominieren (REITER & TIEFENBACH 1996). Fiir den
Erhalt weniger bekannter Spezies werden weitaus geringere oder gar keine finanziellen
Mittel aufgewendet. So berichteten STEARNS & STEARNS (1999) {iber ein massenhaftes
Aussterben von Achatschnecken (Achatellina) auf Hawaii, das praktisch unbeachtet von
der Offentlichkeit ablduft: ,,Every time that I think they spent six million dollars for
saving six condors; I just sit and shake my head. How much is going into pandas while
entire faunas of invertebrates are vanishing? It’s pretty amazing.* (HADFIELD in STEARNS
& STEARNS 1999:37).

Artenbasierte Konzepte haben den Anspruch, durch die Schaffung giinstiger
Bedingungen fiir die ausgewéhlten Arten vergleichbar gute Konditionen fiir den Erhalt
einer maximalen Anzahl anderer Arten zu schaffen (SPECTOR & FORSYTH 1998,
WILLIAMS ET AL. 2000). Dies wird als Mitnahmeeffekt bezeichnet. Thre Anwendung im
Artenschutz unterliegt seit den 1980er Jahren einer intensiven Diskussion (WILCOX 1984,
LAMBECK 1997, CARO & O DOHERTY 1999, ANDELMAN & FAGAN 2000, ROBERGE &
ANGELSTAM 2004). In der Praxis wurden sie u.a. fiir die Festlegung von
SchutzgebietsgroBen (BERGER 1997) oder zur Verbesserung der Akzeptanz von

ManagementmaBnahmen erfolgreich eingesetzt (WILLIAMS ET AL. 2000).

Einige Autoren zweifeln jedoch die Effektivitdt artenbasierter Konzepte stark an
(ANDELMAN & FAGAN 2000, LINDENMAYER ET AL. 2002, LINDENMAYER & FISCHER
2003). So argumentieren etwa LINDENMAYER ET AL. (2002), dass die Anspriiche
einzelner Arten flir eine Reprédsentation weiterer Spezies zu speziell seien. SIMBERLOFF
(1998) weist darauf hin, dass unterschiedlichen Bediirfnisse der ausgewaihlten
Stellvertreterarten zu Konflikten beim Management fiihren konnen. Als potentielle
Alternative schlagen die genannten Autoren in der Regel Okosystemmanagement vor. Im
Unterschied zu artenbasierten Konzepten steht dabei nicht der Erhalt einzelner Arten im
Fokus, sondern der Schutz bzw. die Wiederherstellung 6kologischer Prozesse (MEFFE ET
AL. 2006:467 ft.).

Dagegen lésst sich einwenden, dass 6kologische Prozesse allgemein kaum quantifizierbar
sind (MARGULES & PRESSEY 2000), was eine klare Zielsetzung sowie die

Erfolgskontrolle von Maflnahmen erschwert. Aus Artenschutzperspektive kann zudem
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argumentiert werden, dass flir die Aufrechterhaltung bestimmter 6kologischer Prozesse
nicht zwangsldufig alle Arten eines Gebietes erforderlich sind, oder dass solche
Funktionen auch von nicht heimischen Arten erfiillt werden konnen. So berichten NOTT
& PmMM (1997) von der erfolgreichen Regeneration von Wildern auf Hawaii, die
komplett durch allochthone Baumarten erfolgte. In diesen Wéldern siedelten sich zudem
iiberwiegend nichtheimische Vogelarten an. Grundlegende Okosystemprozesse wie
Humusbildung oder Wasserspeicherung konnten wiederhergestellt werden, obwohl 90%
der heimischen Wirbeltiere sowie mehr als 10% der Pflanzenarten der Insel bereits
ausgerottet wurden. Es ist zu deshalb beflirchten, dass bei einem reinen
Okosystemmanagement der Erhalt von Arten nur unzureichend beriicksichtigt wird, was

SOULE (1994) als ,,species-bashing* bezeichnet.

Fiir einen effektiven Artenschutz erscheint eine vollstindige Trennung artenbasierter
Konzepte von Okosystemmanagement kaum sinnvoll. So sind Arten in vielen Fillen die
Trager bzw. Ausloser von Prozessen und stellen somit die biologischen
,Grundbausteine” von Okosystemen dar. HAMPICKE (2005) rechtfertigt deshalb
artenzentrierten Naturschutz damit, dass Arten als irreversibel vernichtbare ,,Atome* von
Okosystemen und Landschaften in der aktuellen Not- und Knappheitssituation erstes Ziel
von Schutzbestrebungen sein miissen. Der Bezug zu Arten ist auch erforderlich, wenn
iiber den zu erhaltenden Zustand eines Okosystems entschieden wird (Beispiel: Auwald
mit oder ohne Schwarzspecht?). Der Schutz von Prozessen stellt dafiir in vielen Féllen
eine Grundlage fiir Artenschutz dar (Beispiel: Erhalt von Auenbewohnern ohne

periodische Uberflutungen?).

Es ist nicht Gegenstand dieses Kapitels zu iiberpriifen oder gar zu belegen, ob
artenbasierte Konzepte tatsdchlich die am besten geeignete Grundlage fiir die
Implementierung von Artenschutz sind. Dies wiirde liber den Rahmen der Arbeit
hinausgehen. Angestrebt wird vielmehr, ein besonders geeignetes Konzept zur Auswahl
prioritdr schiitzenwerter Arten auszuwéhlen. FAVREAU ET AL. (2006) weisen darauf hin,
dass eine vergleichende Bewertung aufgrund der Vielzahl von angewandten
Evaluationskriterien nicht moglich sei. Zusitzlich erschweren eine unzureichende
Abgrenzung und die zum Teil beliebige Erweiterung von Konzepten durch einige

Autoren die Analyse (CARO 2000). Aus diesen Griinden wurde auf eine Analyse der

41



(potentiellen) Effektivitdt verzichtet und stattdessen die Beantwortung zweier Fragen in

den Mittelpunkt gestellt:

(1) Ermoglicht das jeweilige Konzept eine zielgenaue Auswahl von Stellvertreterarten
und damit eine Fokussierung eingesetzter Mittel sowie die Uberpriifung des angestrebten

Schutzzieles?

(2) Fiihrt der Schutz dieser Arten zu (moglichst) maximalen Mitnahmeeffekten fiir

weitere Arten und erhdht damit die Kosteneffektivitit der eingesetzten Mittel?

In den Publikationen, die sich bisher mit einer vergleichenden Analyse artenbasierter
Konzepte beschiftigt haben (ANDELMAN & FAGAN 2000, FAVREAU ET AL. 2006), wurden
weder das Zielartenkonzept (HOVESTADT ET AL. 1991, MUHLENBERG 1993, ALTMOOS
1997, 1999) noch das Landschaftsartenkonzept (SANDERSON ET AL. 2002, REDFORD ET
AL. 2000) beriicksichtigt. Das folgende Kapitel stellt erstmals einen vollstindigen
Uberblick iiber alle Konzepte dar. Diese werden in der Literatur iiblicherweise in drei
Gruppen unterteilt: Indikatorartenkonzepte, Schirmartenkonzepte und
Flaggschiffartenkonzepte (CARO & O'DOHERTY 1999, ANDELMAN & FAGAN 2000).
Davon wird hier abgewichen, da einige der Konzepte damit nicht zugeordnet werden
konnen. Stattdessen werden gemdfl SERGIO ET AL. (2006) funktionale von strategischen
Konzepten unterschieden. Wiahrend funktionale Konzepte Arten ausschlieBlich nach
okologischen Kriterien auswédhlen, favorisieren strategische Konzepte Arten, deren
Schutz in der Offentlichkeit auf groBes Interesse und hohe Akzeptanz stoBt. Einige

Konzepte enthalten Elemente beider Kategorien.

3.2 Indikatorarten

Als Indikatorarten werden Organismen bezeichnet, deren Charakteristika (An- oder
Abwesenheit, Populationsdichte, Verteilung, Reproduktionserfolg etc.) als ein Index fiir
Attribute genutzt werden konnen, deren anderweitige Erhebung nicht moglich oder sehr
kostenintensiv ist (LANDRES ET AL. 1988). Indikatorarten wurden urspriinglich zur
Indikation abiotischer Faktoren verwendet und stellen ein funktionales Konzept dar.
ELLENBERG (1996) entwickelte bereits in den 1970er Jahren ein System von
Zeigerwerten flir mitteleuropdische Pflanzen, iiber welches die abiotischen Faktoren

eines Standortes - wie das verfiigbare Sonnenlicht, der Néhrstoff- und
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Feuchtigkeitsgehalt des Bodens oder dessen Gehalt an Schwermetallen - bestimmt

werden konnen.

In den letzten Jahren wurde das Konzept auch fiir den Nachweis biotischer Faktoren
weiterentwickelt. So treten beim Vorliegen bestimmter Kombinationen von
Umweltbedingungen wiederkehrende Muster in der Artenvielfalt auf. Dies wurde bereits
in den 1930er und 1940er Jahren in der Vegetationsdkologie und spéter auch in der
Zoologie zur Abgrenzung von Gesellschaften verwendet. Die bekannten Korrelationen
ermOglichen, durch den Nachweis bestimmter Arten das Auftreten anderer Arten
vorherzusagen (ZEHLIUS-ECKERT 2001). Auf dieser Grundlage wurden so genante
Biodiversititsindikatoren entwickelt. Der Begriff bezeichnet Arten, die zur
Identifizierung von Gebieten mit einer besonders groflen Artenvielfalt eingesetzt werden,
da ihr Vorkommen mit einer grolen Diversitit anderer Arten im selben Raum korreliert
sein soll (MAC NALLY & FLEISHMAN 2004, KATI ET AL. 2004). Durch den Einsatz von
Biodiversitdtsindikatoren wird angestrebt, ohne kostenintensive und langwierige
Artenerfassungen die Anwesenheit bzw. Verteilung von nicht untersuchten Arten zu

bestimmen (NOsSS 1990, MCGEOCH 1998).

Zahlreiche Autoren konnten Ubereinstimmungen zwischen den Verbreitungsgebieten
verschiedener Taxa nachweisen, u. a. fiir hohere Pflanzen und Insekten (z.B. PHARO ET
AL. 1999, CRISP ET AL. 1998 und KATI ET AL. 2004). Ein Beispiel den effektiven Einsatz
von Indikatorarten zur Identifizierung komplementdrer Gebiete zu einem bereits
existierenden Schutzgebietssystem zeigen z. B. KATI ET AL. (2004). Auch TOGNELLI
(2005) wies nach, dass mittels Indikatorarten ausgewahlte Schutzgebiete tatsidchlich eine
hohere Gesamtartenzahl als zufillig ausgewdhlte Gebiete enthalten. Andere Autoren
konnten nur geringe Ubereinstimmungen zwischen dem Auftreten von Indikatorarten
und weiteren Artengruppen nachweisen und stellen demzufolge eine Auswahl von
Flachen mittels Biodiversititsindikatoren in Frage (z. B. SAETERSDAL ET AL. 1993, VAN
JAARSVELD ET AL. 1998 und VESSBY ET AL. 2002). PRENDERGAST ET AL. (1993) zeigen,
dass die Verwendung von Biodiversititsindikatoren aus einer einzigen taxonomischen
Gruppe fiir eine umfassende Indikation von Artenvielfalt nicht ausreichend ist. PEARSON
& CASSOLA (1992) weisen nach, dass Korrelationen zwischen Verbreitungsmustern von
Arten insbesondere auf sehr grofen rdumlichen Skalen auftreten, etwa auf der

kontinentalen oder nationalen Ebene. Dies scheint auf einer lokalen Ebene hingegen
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selten der Fall zu sein (CARO ET AL. 2004, PRENDERGAST 1997). Es ist davon
auszugehen, dass insbesondere solche Arten einander induzieren konnen, die in einem
engen funktionalen Zusammenhang stehen. So weisen STEVENS ET AL. (2007) eine
Korrelation zwischen Biberseen und dem Vorkommen verschiedener Amphibienarten
nach und schlagen vor, dass die Erfassung von Biberseen iiber Luftbilder zugleich dem

Monitoring von Amphibienhabitaten dienen kann.

Haufig werden gefdhrdete und/ oder endemische Arten als Biodiversititsindikatoren
eingesetzt. Einige Autoren konnten jedoch nachweisen, dass die Verbreitungszentren von
endemischen oder gefdhrdeten Arten nicht mit den Zentren hochster Artenvielfalt
korreliert sind (PRENDERGAST ET AL. 1993, WILLIAMS & HUMPHRIES 1994). BONN ET AL.
(2002) zeigten sogar, dass auf der Grundlage des Vorkommens zufillig ausgewdihlter
Arten festgelegte Gebiete die gleiche oder eine hohere Artenvielfalt aufweisen als solche,

die nach dem Auftreten gefidhrdeter oder endemischer Arten ausgewahlt wurden.

Das Indikatorartenkonzept nimmt innerhalb der artenbasierten Konzepte eine Sonderrolle
ein. Ziel ist nicht die Auswahl reprédsentativer Stellvertreter, sondern die Indikation
abiotischer und biotischer Faktoren. Indikatorarten konnen deshalb als Stérungszeiger
innerhalb von Okosystemen fungieren, weil sie in der Lage sind, anderweitig schwer
nachweisbare FEinfliisse anzuzeigen (HILTY & MERENLENDER 2000). Das
Indikatorenkonzept erfiillt allerdings nicht die in dieser Arbeit formulierten Anspriiche
und wird deshalb bei der Suche nach einer Grundlage fiir die Auswahl prioritidrer Arten

nicht weiter beriicksichtigt.

3.3 Schirmarten

Als Schirmarten oder ,umbrella species werden Arten bezeichnet ,,...whose
conservation confers a protective umbrella to numerous co-occurring species...“
(FLEISHMAN ET AL. 2000:569). Das Schirmartenkonzept gehort zu den funktionalen
Konzepten und geht zuriick auf WiLcox (1984), welcher es als Moglichkeit zur
Bestimmung der so genannten ,minimum effective size* eines Schutzgebietes
entwickelte. Damit ist jene Fliache gemeint, die fiir den Erhalt der Artenvielfalt eines
Gebietes tiber einen definierten Zeitraum hinweg erforderlich ist. WILCOX schldgt dazu
die Verwendung so genannter ,target species (Zielarten) vor. Er geht davon aus, dass

eine Auswahl dieser Zielarten nach bestimmten Kriterien dazu fiihrt, dass die Erfiillung
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ihrer minimalen Gebietsanspriiche zugleich das Uberleben zahlreicher anderer Arten
sichert. Unter minimalen Gebietsanspriichen versteht WILCOX in erster Linie die

MindestgroBe, aber auch Struktur und Diversitét des jeweiligen Lebensraums.

Diese ,target species“ werden in zwei Gruppen unterteilt. Bei den in spiteren
Publikationen zumeist als klassische Schirmarten bezeichneten Organismen handelt es
sich um Arten, die aufgrund ihrer Anspriiche an Habitatgroe und Struktur als
Stellvertreterarten geeignet sind. WILCOX schlédgt dafiir Spezies vor, die natiirlicherweise
nur in geringen Dichten auftreten: grofle Pflanzenfresser (Megaherbivoren), Arten auf
einer hohen Trophieebene (z.B. Karnivoren wie der Fischotter), aber auch solche mit
einer rdumlich unregelmifigen Verteilung, einer starken Abhéngigkeit von einzelnen
Sukzessionsstadien, seltenen Habitaten oder speziellen Ressourcen. Dariiber hinaus
schligt WILCOX eine Auswahl so genannter ,.ecologically significant species* vor,

worunter er Arten fasst, die eine zentrale Rolle in einer Lebensgemeinschaft spielen®.

Das Schirmartenkonzept in seiner urspriinglichen Form nach WiLcoX' Konzept basiert
somit auf der Auswahl zweier Gruppen von Stellvertreterarten: (1) Schirmarten zur
Festlegung von MindestgroBen und Habitatstrukturen und (2) Schliisselarten, deren
Erhalt eine signifikante Rolle fiir den Fortbestand einer Lebensgemeinschaft bzw. eines
Okosystems in einem bestimmten Stadium spielt. Spitere Anwendungen des

Schirmartenkonzeptes reduzieren die Auswahl von Stellvertreterarten hdufig auf die

* Ecologically significant species* entsprechen damit dem Konzept der Schliisselarten, welches als
eigenstdndiges Konzept noch diskutiert wird.
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unter (1) zusammengefasste Gruppe und beschrianken sich dariiber hinaus hiufig auf

Raumanspriiche als einziges Auswahlkriterium.

Das Schirmartenkonzept hat in den letzten Jahren verstirkte Aufmerksamkeit erhalten
und wurde umfassend diskutiert (z. B. ANDELMAN & FAGAN 2000, ROBERGE &
ANGELSTAM 2004). In der Regel werden zwei Anwendungsmoglichkeiten unterschieden:
Zum einen ist dies die Lokalisierung potentieller Schutzgebiete und die Auswahl von
Flachen im Rahmen eines Schutzgebietsnetzwerkes. Zum anderen dient das Konzept der
Abgrenzung bereits ausgewdhlter Gebiete iiber die Flachenanspriiche darin
vorkommender Arten mit groBem Raumbedarf. Nur wenige Untersuchungen
beriicksichtigen dariiber hinaus die Maoglichkeit, weitere Habitatfaktoren wie die
Ressourcenverfiigbarkeit oder das Vorhandensein wichtiger 6kologischer Prozesse iiber

Arten zu definieren.

FLEISHMAN ET AL. (2000) und BETRUS ET AL. (2005) untersuchen die Maoglichkeit,
potentielle Schutzgebiete nach der Verbreitung einer oder mehrerer Schirmarten
auszuwdhlen und weisen fiir einzelne Artengruppen eine Korrelation ihres Auftretens mit
dem Vorkommen anderer Spezies nach. BETRUS ET AL. (2005) zeigen, dass nach dem
Auftreten verschiedener Schmetterlingstaxa ausgewdhlte Schutzgebiete in den Canyons
des Great Basin (USA) auch den groften Teil anderer Schmetterlingsspezies und etwa
die Hilfte aller regionalen Vogelarten beherbergen wiirden. Auch ANDELMAN & FAGAN
(2000) konnen nachweisen, dass die Auswahl von Schutzgebieten auf der Grundlage des
Schirmartenkonzeptes mehr Arten schiitzt als eine Auswahl nach dem Auftreten zufillig
ausgewdhlter Spezies. In einer dhnlichen Analyse belegen RONDININI & BOITANI (2006)
Mitnahmeeffekte zwischen so verschiedenen Artengruppen wie Amphibien und Séugern.
Diese Anwendung des Schirmartenkonzeptes entspricht allerdings nicht mehr dem
Ansatz von WILCOX (1984), sondern ist vielmehr mit der Verwendung von

Biodiversitétsindikatoren gleichzusetzen, wie RONDININI & BOITANI (2006) anmerken.

Fiir diese Arbeit spielen deshalb die Untersuchungen anderer Autoren eine wichtige
Rolle. So modellieren NOSS ET AL. (1996) den Habitatbedarf verschiedener Karnivoren in
den Rocky Mountains (USA) und stellen fest, dass die auf dieser Grundlage
abgegrenzten Schutzgebiete umfangreiche Mitnahmeeffekte fiir andere Arten
gewdhrleisten konnen. Auch DEVRIES (1995) belegt einen Schirmeffekt groBer

Herbivoren bei der Bestimmung von Schutzgebietsgrofen in Westeuropa.
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Zu einem gegenteiligen Ergebnis kommt eine der wenigen praktischen Untersuchungen,
bei der CARO (2001) in einem afrikanischen Nationalpark mogliche Mitnahmeeffekte
zwischen Grof3sdugern und Kleinsdugern analysiert. Interessanterweise wurde auBBerhalb
des Nationalparks sowohl eine héhere durchschnittliche Vielfalt als auch eine hohere
Dichte von Kleinsdugern festgestellt. CARO fiihrt dies zum einen auf die bessere
Nahrungsverfiigbarkeit und Nahrungsqualitit in den landwirtschaftlich genutzten
Flachen auBerhalb des Nationalparks zuriick. Zum anderen geht er davon aus, dass das
Fehlen von GroBsdugern auflerhalb des Parks zu einer geringeren Konkurrenz mit
Kleinsdugern fiihrt. Zusitzlich trdgt die hohere Priddatorenrate innerhalb des Parks zu
einer geringeren Kleinsdugerdichte bei. Die Studie zeigt, dass eine Auswahl von
Schirmarten allein nach ihren Raumanspriichen nicht zwangslidufig zu Mitnahmeeffekten

fiihrt, da andere relevante Charakteristika einen ebenso starken Einfluss haben konnen.

Eine Analyse von 18 Studien zum Schirmartenkonzept von ROBERGE & ANGELSTAM
(2004) belegt, dass in der Regel weder die Auswahl einer einzelnen Art (wie bei
RUBINOFF 2001) noch eine isolierte Betrachtung von Raumanspriichen (wie bei BERGER
1997) einen effektiven Schutz anderer Arten gewihrleisten kann und somit beide
Vorgehensweisen zur Generierung von Mitnahmeeffekten ungeeignet sind. Studien, die
den Schirmeffekt einer einzelnen Art testen, weisen dementsprechend nur begrenzte
(SUTER ET AL. 2002, ROWLAND ET AL. 2006) oder gar keine Mitnahmeeffekte fiir weitere
Arten nach (CARO 2001, RUBINOFF 2001). Einzelne Arten konnen offensichtlich nur dann
einen Schirmeffekt erzeugen, wenn sie lokal einzigartige und langlebige Okosysteme
reprasentieren, zum Beispiel Hohlen oder Feuchtgebiete in ariden Regionen (LAUNER &
MURPHY 1994). Wihrend WILCOX (1984) noch von einzelnen Schirmarten spricht,
weisen deshalb zahlreiche spétere Autoren auf die Notwendigkeit der Auswahl mehrer
Arten — eines so genannten Artenensembles — hin (LAUNER & MURPHY 1994, ROBERGE

& ANGELSTAM 2004, ROWLAND ET AL. 2006).

Tatsdchlich ist iiber die Auswahl von Schirmarten eine exakte Zieldefinition mdglich.
Damit werden die Fokussierung von SchutzmaBnahmen sowie die Uberpriifung ihrer
Effektivitit gewdhrleistet. Zur Maximierung von Mitnahmeeffekten ist die offensichtlich
die Auswahl mehrerer Arten aus verschiedenen Taxa erforderlich, wobei die
Reprisentation der wichtigsten Okosysteme und Landschaftstypen einer Region

erforderlich ist (ANGELSTAM 1998A, 1998B, HESS & KING 2002). Die dafiir erforderliche
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Beriicksichtigung verschiedener rdumlicher Ebenen fiihrt zu einem hierarchischen
Auswahlverfahren: Arten mit groen Raumanspriichen dienen der Abgrenzung von
(Schutz-) Gebieten, Arten mit kleineren Raumanspriichen, aber speziellen Anspriichen an
Ressourcen oder Strukturen definieren deren Verfiigbarkeit in quantitativer und
qualitativer Hinsicht. Durch die Integration 0Okologisch wichtiger Arten wird
sichergestellt, dass die von ihnen abhdngigen Spezies und Okologischen Prozesse
erhalten bleiben. Jede Art reprisentiert damit nur einen Teil der Habitatfaktoren eines

Lebensraumes und zugleich nur Arten mit vergleichbaren Anspriichen.

Die Grundannahme, der Schutz von Schirmarten wiirde zu Mitnahmeeffekten fiir weitere
Arten fiihren, ldsst sich trotz der Vielzahl der durchgefiihrten Studien nicht endgiiltig
belegen. Die meisten Arbeiten beschrinken sich auf eine Analyse, welche Artengruppen
von der hypothetischen Ausweisung von Schutzgebieten profitieren wiirden, wenn deren
Lage und GroBe tiiber Schirmarten bestimmt wird. Damit konnen allenfalls
Verbreitungskorrelationen untersucht werden, was einer Analyse der Wirksamkeit von
Biodiversitéitsindikatoren entspricht. Aussagen zu Mitnahmeneffekten, die bei der
Umsetzung von SchutzmalBnahmen fiir die ausgewéhlten Arten moglicherweise erzielt
werden konnen, sind mittels solcher Untersuchungen nicht moglich (ROBERGE &

ANGELSTAM 2004).

Die fehlenden Analysen sprechen jedoch nicht gegen einen Einsatz des
Schirmartenkonzepts. Da Entscheidungen zur Auswahl vorrangig schiitzenswerter Arten
dringend erforderlich sind, stellt die Auswahl landschaftstypischer Arten eine sinnvolle
Alternative zum héaufig praktizierten Schutz gefdhrdeter und/ oder charismatischer
Organismen dar. Dringend erforderlich sind jedoch Untersuchungen, die unter
Berticksichtigung der genannten Aspekte auftretende Mitnahmeeffekte zu quantifizieren

versuchen.

3.4 »Focal species”

LAMBECK (1997), BROOKER (2002) und FREUDENBERGER & BROOKER (2004) setzen
ausgehend von Schirmartenkonzept einen neuen Schwerpunkt. Stellvertreterarten werden
nun unter den Spezies ausgewdhlt, die besonders sensibel auf Gefdahrdungsprozesse
reagieren. Die Anspriiche dieser ,,focal species* dienen dazu, Mindestanspriiche an die

Habitatqualitdt eines Gebietes zu definieren. Managementmallnahmen werden explizit
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auf diese sensitiven Arten ausgerichtet. Auch bei den ,,focal species* handelt es sich

damit um ein funktionales Konzept.

Die Idee fiir das Konzept der ,,focal species” geht auf eine Arbeit von LAMBECK (1997)
zuriick, die sich auf landwirtschaftliche Nutzflichen in Westaustralien konzentriert. Die
Artenvielfalt dieses Gebietes ist durch Habitatverluste gefahrdet, wobei insbesondere
Fragmentierung eine Rolle spielt. LAMBECKS Ansatz besteht darin, Arten, die durch
dhnliche Prozesse gefdhrdet sind, zu einer Gruppe zusammenzufassen. Aktuell nicht
bedrohte Arten werden bei der Betrachtung ausgelassen. Im néchsten Schritt erfolgt eine
Unterscheidung zwischen Arten, die (1) eine Habitatrestaurierung benétigen oder (2) in
der Landschaft aktuell iiberleben konnten, wenn sich einzelne Managementmal3nahmen
dndern wiirden. Die unter (1) fallenden Arten sind strukturabhingig und werden je nach
Gefdhrdung weiter unterteilt in (a) flachen-, (b) verbreitungs- oder (c)
ressourcenlimitierte Spezies. Das Uberleben der Artengruppe (2) hingt dagegen vom
Vorhandensein bzw. Fehlen entscheidender Prozesse ab, wie etwa dem Auftreten

regelmiBiger Feuer.

Die flachenlimitierten (a) Arten werden den Haupthabitattypen der Landschaft
zugeordnet. Die Art mit dem groBiten Raumanspruch innerhalb eines bestimmten
Habitats wird als ,,focal species® fiir dieses Habitat ausgewéhlt. Thre Flichenbediirfnisse
definieren somit die MindestgroBe des zu erhaltenden Habitats. LAMBECK geht davon
aus, dass jeder Habitatteil mit mindestens einem Brutpaar oder einer sozialen Gruppe von
»focal species* groB genug ist, um auch das Uberleben anderer dort vorkommender
Arten mit geringeren Raumanspriichen zu sichern. Ahnlich wird bei der Bestimmung der
verbreitungslimitierten  (b) Arten vorgegangen. Sie werden nach ihren
Mindestanspriichen hinsichtlich der Breite und Linge von Korridoren geordnet, welche
die einzelnen Habitatstiicke vernetzen. Die Art mit dem anspruchsvollsten
Strukturbediirtnis wird als ,,focal species* fiir die Struktur der Korridore ausgewdhlt. Die
Auswahl der ,,focal species” unter den ressourcenlimitierten (c) Arten richtet sich nach

der Art, die am intensivsten von der Ressource abhéngt.

Der ,focal species — Ansatz hat in der Literatur eine intensive Diskussion
hervorgerufen. So weisen etwa CAUGHLEY & GUNN (1995:231 ff)) auf die
Schwierigkeiten bei der Identifizierung von Gefahrdungsprozessen hin. LINDENMAYER

ET AL. (2002) kritisieren die ihrer Ansicht nach implizit im Konzept enthaltene Annahme,
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einzelne Gefdahrdungsprozesse wiirden als unabhéngig voneinander betrachtet. LAMBECK
(2002) weist dies zuriick und argumentiert, dass in der Regel eine Kombination
unterschiedlicher Gefdhrdungsfaktoren zur Bedrohung einer Art fiithrt. Ziel des
Konzeptes sei es, jeweils die Art mit der groften Sensitivitit gegeniiber einem
Gefdhrdungsfaktor auszuwihlen, weitere Gefahrdungsfaktoren werden mittels anderer
sensitiver Arten erfasst. Im Ergebnis wiirden alle Gefdhrdungsfaktoren eines Gebietes
iiber ausgewdhlte Arten bestimmt. Sensitive Arten konnen auch getrennt nach den

rdumlichen Ebenen der Gefdhrdungen ausgewéhlt werden (LAMBECK 2002).

Damit stellt der ,,focal species — Ansatz ein extrem datenintensives Verfahren dar,
welches Angaben zur Sensitivitdt aller Arten eines bestimmten Gebietes gegeniiber
relevanten Gefdahrdungsfaktoren voraussetzt. Derartige Datensets sind in der Praxis nicht
verfligbar (LINDENMAYER & FISCHER 2003). Allerdings werden ,,focal species* unter
gefdhrdeten Arten ausgewdihlt, wodurch bereits eine Auswahl besonders sensitiver Arten
vorliegt. Dennoch besteht ein zentrales Problem des Ansatzes in der mangelnden
Datenverfiigbarkeit fiir viele Artengruppen, wodurch Gefdhrdungen bestimmter Taxa
nicht erkannt und bei der Auswahl von ,focal species* nicht beriicksichtigt werden.
LINDENMAYER ET AL. (2002) weisen darauf hin, dass eine Auswahl von
Stellvertreterarten auf dieser Grundlage kaum der natiirlichen Artenverteilung entspricht

und insbesondere Wirbellose kaum erfasst.

Ein gravierender Mangel des ,,focal species® — Konzeptes besteht zudem darin, dass nicht
die ndtigen Mindestpopulationsgroen fiir den Erhalt der ausgewihlten Arten
beriicksichtigt werden. Als Folge kann auch kein minimaler Raumanspruch fiir das
Uberleben einer lokalen Population bestimmt werden, was aber fiir eine exakte
Definition durchzufiihrender MafBnahmen fiir den Erhalt einer lokalen Population
erforderlich ist. Die Definition von HabitatgroBen nach den Anspriichen eines einzelnen
Brutpaares bzw. einer sozialen Gruppe sichert nicht den lingerfristigen Erhalt der Art.
LAMBECK (1997:854) weist explizit darauf hin: ,, ... (the concept) does not provide a
method of achieving a viable landscape — that is one that will retain its biota over time*.
Die Erginzung des Konzeptes durch Populationsgefahrdungsanalysen ist deshalb
zwingend erforderlich, anderenfalls reprédsentieren die ausgewidhlten Arten nur die
aktuelle Situation. Aussagen zur potentiellen Uberlebensféhigkeit der Artenvielfalt des

Gebietes sind auf dieser Grundlage nicht moglich.
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Die Wirksamkeit des ,,focal species® — Konzept ist sowohl theoretisch als auch empirisch
kaum getestet werden. Aus diesem Grund existieren praktisch keine Aussagen zu
Mitnahmeeffekten. Eine Ausnahme bildet die Studie von BROOKER (2002), welche sich
allerdings auf Vogel beschrinkt. BROOKER rechtfertigt dies mit der Hiufigkeit dieser
Artengruppe, den relativ unkomplizierten Untersuchungsmoglichkeiten sowie der
Tatsache, dass es sich dabei vielfach um charismatische Arten handelt, weist aber
zugleich auf die daraus resultierenden Einschrinkungen hin: ,,Obviously, a focal
community comprised only of resident land birds... is unlikely to represent the whole of
the biota or even the whole bird community. “ (BROOKER 2002:203). Die Studie macht
deutlich, wie der gravierende Datenmangel fiir zahlreiche taxonomische Gruppen die
Anwendung des ,,focal species* - Konzeptes erschwert. Zusédtzlich erschwert wird eine
Bewertung dadurch, dass vor allem das ,,focal species — Konzept als ein Sammelbegriff
fiir andere artenbasierte Konzepte verwendet wird. So subsumieren HESS & KING (2002)
und RUBINO & HESS (2003) unter diesem Ansatz auch Schliisselarten und Schirmarten.
Fiir eine genaue Analyse der Qualitit des Konzeptes ist eine klare Abgrenzung jedoch

zwingend erforderlich (CARO 2000).

Unabhingig davon finden HEss & KING (2002) eine pragmatische Losung fiir das
Problem des Datenmangels: die Anwendung der Delphi-Methode. Dabei wird durch eine
Gruppe von Experten zuerst eine Liste potentieller ,,focal species* erstellt und diese dann
den entsprechenden Landschaftstypen und Gefahrdungen zugeordnet. Dies fiihrt
letztendlich zu einer Auswahl von ,focal species®, ohne dass eine Analyse aller im
Gebiet auftretenden Arten erforderlich ist. Wie reprisentativ die ausgewdihlten Arten
sind, héngt allerdings von Kenntnisstand und Spezialisierung der Experten ab, so dass
hier bereits im Vorfeld auf eine moglichst breite Repridsentation von Artengruppen

geachtet werden muss.

3.5 ~Keystone species®

Der Begriff der ,keystone species geht auf PAINE (1969) zuriick. Er hatte in einem
Experiment an den Felsenkiisten Kaliforniens drei Jahre lang den Seestern Pisaster
ochracues entfernt und die Folgen dieser Aktion beobachtet. PAINE stellte fest, dass der
Seestern offenbar eine zentrale Rolle fiir die Stabilitdt des gesamten Systems bilden

musste, denn in seiner Abwesenheit verdnderte sich die Artenzusammensetzung
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nachhaltig. Auf der Grundlage dieser Beobachtung entwickelte PAINE die Theorie der
,keystone species* oder Schliisselarten als ein funktionales Konzept. Von Anfang an war
er iiberzeugt, dass Schliisselarten auch fiir den Artenschutz von Bedeutung sein wiirden.
Seine Entdeckung lieferte den Beweis, dass eine einzelne Art einen so starken Einfluss
auf ein System haben kann, dass ihre An- oder Abwesenheit zu gravierenden

Verdnderungen in diesem fiihrt.

Seit seiner ersten Definition bei PAINE ist der Begriff der Schliisselarten sehr
unterschiedlich verstanden worden (zur Diskussion sieche KHANINA 1998, VANCLAY 1999
und DAvIC 2000). Widerspriichliche Ansichten bestehen darin, ob nur solche Arten als
Schliisselart bezeichnet werden diirfen, die andere potentiell dominante Arten
kontrollieren, so wie von PAINE vorgesehen. DAVIC (2000) schlidgt vor, den Terminus
einer Schliisselart fiir das klassische Konzept zu reservieren und Arten, die ebenfalls
einen relativ groBen Einfluss auf ein okologisches System haben, als ,,ecologically
dominant species zu bezeichnen. Dieser engen Interpretation des Begriffs steht die
Verwendung von POWER ET AL. (1996) entgegen, nach der eine Schliisselart verstanden
wird als: ,,...a species whose effect is large, and disproportionately large relative to its
abundance.” (POWER ET AL. 1996 in PAYTON ET AL. 2002:6) Damit ist das Kriterium
nicht die Gro3e des Einflusses, sondern das Verhéltnis zwischen der Rolle einer Art und
ihrer Biomasse. Buchen in einem Buchenwald sind zwar dominante Arten (und haben
einen grofen Einfluss), treten aber zugleich so hdufig auf, dass dieser Einfluss im
Verhiltnis zu ihrer Biomasse nicht sehr groB ist und wiirden deshalb nicht als

Schliisselarten gelten (PAYTON ET AL. 2002).

PAYTON ET AL. (2002) unterscheiden Schliisselarten nach ihrer funktionalen Rolle im
Okosystem in vier Typen. Typ 1 sind die klassischen Schliisselarten, die andere potentiell
dominante Arten kontrollieren. Dazu gehdren Prddatoren, die Beutepopulationen
beeinflussen, oder Herbivoren, die durch das Abfressen potentiell dominanter
Pflanzenarten Raum fiir andere Arten schaffen und damit zur Erhohung der
Vegetationsdiversitit beitragen. Typ 2 sind Arten, die als ,,Schliisselressource* fiir andere
Arten dienen, wie etwa Pflanzen, die wihrend einer fruchtarmen Periode fruchten. Sie
konnen die Diversitdt der von ihnen abhingigen Arten nachhaltig beeinflussen, da
Schliisselressourcen wihrend saisonaler Ressourcenengpésse die Tragekapazitit eines

Habitates bestimmen. Typ 3 wird von Arten gebildet, die miteinander in einer Symbiose
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leben, die fiir mindestens einen der Partner lebensnotwendig ist. Dies wird auch als
Mutualismus bezeichnet. Typ 4 bilden die so genannten ,.ecosystem engineers®, die
durch physische Verdnderungen ihrer Umwelt Ressourcen fiir andere Arten schaffen.
Das bekannteste Beispiel ist der Biber (Castor fiber), der durch den Bau von Dammen
Biberseen schafft. Dariiber hinaus wirken aber eine Vielzahl anderer Arten ebenfalls als
,ecosystem engineers”: Bienenfresser (Merops apiaster) schaffen in ariden Gebieten
durch das Graben ihrer Nester Brutmoglichkeiten fiir andere Vogel (CASAS-CRIVILLE &
VALERA 2005), Kap-Stachelschweine (Hystrix africaeaustralis) durchwiihlen den Boden

und fordern so die Ansiedlung von Geophyten (BRAGG ET AL. 2005).

Fiir die Bestimmung von Schliisselarten ist eine Quantifizierung ihres Einflusses auf die
jeweilige Lebensgemeinschaft oder das Okosystem notwendig. POWER ET AL. (1996)
schlagen vor, dazu den von MILLS ET AL. (1993) entwickelten ,,community importance* —
Index zu verwenden. Dieser Index misst den Einfluss einer Art auf die Eigenschaften
einer Lebensgemeinschaft (Produktivitét, Artenreichtum usw.) durch die Verdnderungen,
die durch eine Zu- bzw. Abnahme der vermutlichen Schliisselart ausgelost werden. Er
wird meist in Biomasse angegeben. Ein konkretes Beispiel wire: Welche Auswirkungen
hat die An- oder Abwesenheit von 50 Tonnen Elefantenbiomasse (entspricht ca. 10
Afrikanischen Elefanten) auf die Diversitit und Landschaftsstruktur einer
Akaziensavanne in Botswana? Die Messung eines solchen Einflusses ist am einfachsten,
wenn die Art entfernt wird — so, wie PAINE dies am Beispiel des Seesterns praktiziert hat.
Dies ist in der Praxis nicht durchfiihrbar und macht die Identifizierung von

Schliisselarten problematisch (POWER ET AL. 1996).

Der Schutz einer erfolgreich identifizierten , keystone species* ermoglicht, eine zentrale
Voraussetzung fiir den Erhalt einer Lebensgemeinschaft oder eines Okosystems gezielt
zu bewahren bzw. wieder herzustellen. Es kann davon ausgegangen werden, dass
Schliisselarten aufgrund ihrer funktionalen Rolle in jedem Fall Mitnahmeeffekte
generieren. SIMBERLOFF (1998) weist zudem darauf hin, dass iiber Schliisselarten das
Verstindnis fiir die Struktur und Funktion von Okosystemen gefordert wird. Ihre
Verwendung als Naturschutzkonzept sieht er deshalb als eine Mdglichkeit, artenbasierte
Ansidtze mit Okosystemmanagement zu verbinden. Dariiber hinaus bietet die

Identifizierung von Schliisselarten auch die Moglichkeit, vorrangig jene Arten zu
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erhalten, deren Okosystemleistungen nachweislich relevant fiir die menschliche Existenz

sind (MYERS 1985).

In der Regel wird das Schliisselarten-Konzept allein allerdings als ungeeignet oder
zumindest unzureichend filir die Umsetzung von Artenschutz angesehen (CARO &
O'DOHERTY 1998). Dies ist vor allem auf die Schwierigkeit zurlickzufiihren,
Schliisselarten eindeutig zu identifizieren (MILLS ET AL. 1993). Eine systematische
Untersuchung wiirde 6kologische Experimente in groem Ausmal erfordern, was nicht
nur zeit- und kostenintensiv ist (SIMBERLOFF 1998), sondern insbesondere bei
gefihrdeten Arten kaum vertretbar wire. Wo Schliisselarten jedoch bekannt sind, sollten
sie gezielt geschiitzt werden. Bereits WILCOX (1984) integrierte Schliisselarten als

,ecologically significant species® in das Schirmartenkonzept.

3.6 Flaggschiffarten

Flaggschiffarten (,,flagship species”) sind charismatische Tiere mit einer groB3en
Offentlichkeitswirkung. Meist handelt es sich dabei um besonders attraktive Arten oder
solche, denen bestimmte positive Eigenschaften zugewiesen werden: ,.konigliche* Adler,
mintelligente Delfine oder ,niedliche* Robben. Sie stehen stellvertretend fiir eine
Organisation, ein bedrohtes Okosystem, eine konkrete Gefihrdungsursache bzw. eine

bestimmte Kampagne. So ist der Grof3e Panda (Ailuropoda melanoleuca) das Symbol des
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WWFEF*4, der Delacour—Langur® (Trachyphitescus delcouri) stellt das offizielle Symbol fiir
den Cuc Phoung Nationalpark im Nordosten Vietnams dar, und der Sibirische Tiger

(Panthera tigris altaica) symbolisiert die gefahrdeten borealen Nadelwiélder Sibiriens.

Da Flaggschiffarten zur Akzeptanzerh6hung und zur Einwerbung von Spendengeldern
eingesetzt werden, erfolgt ihre Auswahl nach véllig anderen Kriterien als bei den bisher
genannten Konzepten: sie werden nicht nach funktionalen, sondern nach strategischen
Gesichtspunkten ausgewdhlt. Solche charismatischen Arten sind in der Regel Saduger
oder Vogel, seltener Amphibien und Reptilien. Eine der wenigen Ausnahmen stellt der
indonesische Komodo-Waran (Varanus comodensus) dar, der allerdings mit einer
beeindruckenden Grofle von bis zu 3m und der Tatsache, dass man die Tiere beim
Zerreiflen von Ziegen beobachten kann, iiber ein gewisses Attraktionspotential verfiigt.
Insekten oder andere Wirbellose werden aufgrund ihres geringen Bekanntheitsgrades nur
selten als Flaggschiff ausgewihlt. Fiir viele Kampagnen werden endemische oder stark
gefdhrdete Arten bevorzugt, wobei ein hoher internationaler Bekanntheitsgrad vorteilhaft

ist.

In einigen Fillen werden Flaggschiffarten auch zur Ausweisung von Schutzgebieten
eingesetzt. Die USA, Indonesien und Belize weisen auf der Grundlage des Vorkommens

charismatischer Arten (und damit potentieller Flaggschiffe) Schutzgebiete aus. In einer

4 Der World Wide Fund for Nature ist eine der groBten Naturschutzorganisationen der Welt und ist in etwa
100 Landern tétig.

’ Diese Affenart kommt nur noch in einem kleinen Gebiet in Nord-Vietnam vor und zihlt zu den am
starksten gefdhrdeten Primaten der Welt.
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Studie dazu konnten CARO ET AL. (2004) allerdings keine Korrelationen zwischen dem
Auftreten von Flaggschiffarten und hohen Individuenzahlen oder Dichten anderer
Wirbeltiere nachweisen. Dies ist nicht tiberraschend, da bei ihrer Auswahl 6kologische
bzw. funktionale Kriterien in der Regel nicht beriicksichtigt werden. Viele
Flaggschiffarten stellen auch deshalb kein geeignetes Managementziel dar, weil ihre
Habitatanspriiche zu allgemein oder zu speziell sind, und weil es sich stets nur um eine
einzelne Art handelt (CARO & O’DOHERTY 1998). Die mangelnde Generierung von
Mitnahmeeffekten durch einzelne Arten wurde bereits im Zusammengang mit dem

Schirmartenkonzept angesprochen.

Daraus folgt, dass das Flaggschiftkonzept fiir eine Fokussierung von
Artenschutzmaflnahmen in der Regel nicht geeignet ist. Fiir die Steigerung der
Akzeptanz solcher MaBnahmen, die Einwerbung von Mitteln und damit fiir einen
erfolgreichen Artenschutz kann die Integration charismatischer Arten in funktionale
artenbasierte Konzepte jedoch von entscheidender Bedeutung sein (WILLIAMS ET AL.
2000).

3.7 Landschaftsarten

Das Landschaftsartenkonzept ist das jiingste aller artenbasierten Konzepte und wurde erst

2000 von der Wildlife Conservation Society® entwickelt. Bei der Auswahl von

¢ Die Wildlife Conservation Society ist eine US-amerikanische Naturschutzorganisation, die ein Netz von
Schutzgebieten weltweit unterhilt.
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Stellvertreterarten werden sowohl funktionale als auch strategische Kriterien
angewendet. Ziel des Konzeptes ist die Erhaltung ,,lebendiger” Landschaften mit ihren
Lebensgemeinschaften. Diese Landschaften werden durch die Habitatanspriiche der darin
vorkommenden Arten abgegrenzt sowie in ihrer Struktur, Ressourcenverfiigbarkeit etc.
definiert. Das Konzept wird ausschlieflich innerhalb der Wildlife Conservation Society
angewendet und ist kaum publiziert worden. Aktuelle Anwendungen beschrianken sich

auf grofle Naturrdume in Asien und Amerika (COPPOLILLO, personliche Mitteilung).

Das Landschaftsartenkonzept baut auf frithere artenbasierter Ansétze auf, strebt aber ihre
Erweiterung hin zu einer groBeren Konkretisierung an: ,,The approach builds on other
species based approaches (...) but differs in describing not just how to select species to
focus conservation effort, but actually to focus that effort through a conceptional,
spatially explicit methodology for systematical thinking about conservation landscapes in

terms of biological requirements and human use.“ (SANDERSON ET AL. 2002:43).

Als Landschaftsarten werden Spezies bezeichnet, die grofle, 6kologisch diverse Gebiete
nutzen und dariiber hinaus einen signifikanten Einfluss auf die Struktur und Funktion
dieser Okosysteme haben (REDFORD ET AL. 2000). Ebenso wie beim Schirmartenansatz
sollen die Habitatanspriiche ausgewdhlter Stellvertreterarten unterschiedliche
Eigenschaften eines Gebietes beschreiben. Darliber hinaus enthédlt das
Landschaftsartenkonzept Elemente des ,focal species® — Ansatzes, da auch die

Sensitivitit gegeniiber menschlichen Einfliissen eine Rolle bei der Artenauswahl spielt.

COPPOLILLO ET AL. (2004) entwickeln eine Methodik fiir die systematische Auswahl von
Landschaftsarten und erldutern ihr Vorgehen beispielhaft in zwei Gebieten. Sie
unterscheiden zwischen (1) der Abgrenzung und Beschreibung eines bereits grob
ausgewdhlten Gebietes, welches als Ziellandschaft (target landscape) bezeichnet wird
und (2) der Auswahl von Stellvertretern innerhalb einer Lebensgemeinschaft oder

Gruppe von Arten. Beide Beispiele basieren auf (1).

Die potentiellen Landschaftsarten sollen alle Habitat- und Landnutzungstypen der
Ziellandschaft umfassend reprisentieren konnen. In Ermanglung vollstindiger
Datensdtze wird dies von Experten vorgenommen, die eine moglichst objektive
Vorauswahl charakteristischer und landschaftstypischer Spezies treffen sollen, den
Kandidatenpool. Damit wird der Tatsache Rechnung getragen, dass vollstindige

Informationen uber alle Arten eines Gebietes nicht zu erhalten sind. Je nach
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Kenntnisstand der beteiligten Experten ist es allerdings moglich, dass wichtige Arten

oder ganze Artengruppen iibersehen werden.
COPPOLILLO ET AL. (2004) bewerten die Arten des Kandidatenpools nach fiinf Kriterien:

(1) Die Anspriiche der Arten an die Grofe ihres Habitats werden nach verschiedenen
Teilkriterien bewertet, z. B. der Verbreitung und Verteilung innerhalb des Gebietes
(Dispersion) und dem Raumanspruch einer Population. Arten mit groflen
Raumanspriichen erhalten mehr Punkte als Arten mit kleineren Raumanspriichen.

Fehlende Daten werden mithilfe einer Skala abgeschétzt (< 10 km, 10-25 km, > 25 km).

(2) Das Ausmall an Heterogenitit der Ziellandschaft, also die Zusammensetzung und
Anordnung von Landschaftselementen darin, wird durch den Anteil unterschiedlicher
Habitattypen ermittelt, die eine Art bendtigt. Zusétzlich wird die administrative
Verwaltung dieser Habitate erfasst. So konnen Spezies mit groen Raumanspriichen
sowohl innerhalb eines Schutzgebietes als auch auBerhalb davon auftreten. Arten mit
grofBeren Anspriichen an Heterogenitdt werden hdher bewertet als solche mit geringeren

Anspriichen oder Generalisten ohne spezielle Anspriiche.

(3) Arten, die sensibel auf Gefdhrdungen reagieren, gelten als besonders geeignete
Schutzziele (LAMBECK 1997). Um das Ausmal} einer Gefdhrdung festzustellen, kann
diese nach ihrer Schwere, Dringlichkeit, der Wahrscheinlichkeit ihres Auftretens und der
davon betroffenen Fliache bewertet werden (NATURE CONSERVANCY 2000). Dazu werden
zunichst alle potentiellen Gefdhrdungsfaktoren erfasst und danach die Stéirke ihres
Einflusses auf die jeweilige Art abgeschitzt. Stirker gefdhrdete Arten werden hoher

bewertet als weniger stark gefdhrdete Arten.

(4) Nach dem Kriterium der Funktionalitdt wird bewertet, ob Arten eine besondere Rolle
als Schliisselart fiir ein Okosystem spielen. Dabei werden die mdglichen Einfliisse von
Arten auf eine oder mehrere Funktionen bzw. Prozesse in der Ziellandschaft abgeschétzt.

Je starker dieser Einfluss ist, umso mehr Punkte erhilt die Art.

(5) Zusitzlich wird die sozio-6konomische Bedeutung der Arten bewertet. Diese konnen
sowohl eine positive Rolle haben (etwa als potentielle Flaggschiffart) oder beispielsweise
von Okonomischem Wert sein. Beriicksichtigt wird auch, dass einige Arten negative

Assoziationen hervorrufen, wie etwa Pridatoren oder Schédlinge.
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Durch Addieren der Punkte aus allen Kategorien wird die Art mit der hochsten Punktzahl
ermittelt und als erste Landschaftsart ausgewéhlt. Die Auswahl weiterer Arten
entsprechend ihrer Punktzahl wird solange fortgesetzt, bis die Anspriiche aller Arten des
Kandidatenpools abgedeckt werden und somit alle Habitattypen der Ziellandschaft
reprasentiert sind. COPPOLILLO ET AL. (2004) geben an, dass in den von ihnen
untersuchten sieben Gebieten zwischen vier und sechs Arten ausreichten, um diese
Représentanz zu erzielen. Sie weisen allerdings darauf hin, dass diese Anzahl je nach
Habitatdiversitit, den relevanten Gefdhrdungsfaktoren und der Menge der als Kandidaten

vorgesehen Arten variieren kann.

Das Landschaftsartenkonzept beinhaltet Elemente von vier bereits genannten
artenbasierten Konzepten: Schirmarten, ,focal species®, Schliisselarten und
Flaggschiffarten. Es baut somit auf verschiedenen Ansitzen auf und kann dadurch eine
groBe Bandbreite an Anspriichen abdecken. Insbesondere die Integration eines
strategischen ~Auswahlkriteriums macht das Landschaftsartenkonzept zu einem
geeigneten Konzept fiir die Umsetzung von Artenschutz. Alle Auswahlkriterien sind gut
nachvollziehbar, ihre Anwendung wird durch eine einfach verstindliche Software
(Landscape Species Selection Software, Version 2.0) stark erleichtert. Die zielgenaue
Auswahl von Stellvertreterarten ist beim Vorliegen der entsprechenden Daten damit sehr
gut moglich. Eine Uberpriifung, ob durch das Konzept Mitnahmeeffekte mdglich sind, ist
aufgrund fehlender Studien nicht moglich. Thre Generierung ist dann wahrscheinlich,
wenn es gelingt, tatsidchlich alle Habitate einer Ziellandschaft durch die ausgewédhlten

Arten zu reprasentieren.

Eine Anwendung des Landschaftsartenkonzeptes ist auch in Kulturlandschaften wie
Mitteleuropa moglich (GINSBERG, personliche Mitteilung). Angesichts der wesentlich
kleineren Fliachen, der eventuellen Abwesenheit groBer Wirbeltiere sowie der Tatsache,
dass ein GroBteil der Artenvielfalt in diesem Raum nutzungsabhédngig ist, muss ganz
besonders auf eine Integration verschiedener Raumebenen geachtet werden. Dies
erfordert die Beriicksichtigung der Habitatanspriiche einer wesentlich groeren Anzahl
von Organismen, u. a. von Amphibien, Reptilien und Wirbellosen. Das folgende Konzept
erfiillt diese Anforderungen im Besonderen. Es wurde in Deutschland entwickelt und

praktisch angewendet. In der internationalen Literatur zu artenbasierten Konzepten taucht

59



das Zielartenkonzept nicht auf, was angesichts seiner Eignung fiir den mitteleuropéischen

Raum bedauerlich ist.

3.8 Das Zielartenkonzept

Die Grundziige des Zielartenkonzepts wurden von HOVESTADT ET AL. (1991) und
MUHLENBERG (1993) entwickelt. Die detaillierte Ausarbeitung sowie erste praktische
Anwendungen stammen von ALTMOOS (1997, 1999). VOGEL (1996:179) definiert
Zielarten als ,,... ausgewdhlte Arten, die der Festsetzung und Kontrolle von
Naturschutzzielen dienen. Die von ihnen bewohnten Lebensrdume sollen so gesichert
werden, dass die Zielarten darin eine mdglichst lange Uberlebenschance unter mdglichst

natiirlichen Bedingungen haben.*
Zielarten erfiillen nach ALTMOO0S (1997) drei Funktionen:
0 Sie dienen Zielsetzungen im Naturschutz.

0 Sie ermdglichen eine nachvollziehbare Ableitung von SchutzmaBnahmen, eine

Kontrolle ihres Erfolges und damit auch der eingesetzten Mittel.

0 Durch den klaren Raumbezug soll ihr Schutz Mitnahmeeffekte fiir weitere Arten

der gleichen Lebensgemeinschaft ermdglichen.

Die Beriicksichtigung spezieller Habitatanspriiche auf verschiedenen rdumlichen Ebenen
in einem Lebensraum erfolgt beim Zielartenkonzept durch die Auswahl eines
Zielartensystems (RECK 1993). Die ausgewdhlten Arten sollen komplementére
Habitatanspriiche aufweisen, damit die Mitnahmeeffekte fiir den jeweiligen Bezugsraum
maximal sind. ALTMOOS (1997) definiert ein solches Zielartensystem als ,,... eine
moglichst geringe Auswahl von Zielarten (Uberschaubarkeit), die gleichzeitig
stellvertretend und umfassend repridsentativ fiir moglichst viele (alle) Arten,
Lebensgemeinschaften, Landschafts- und Lebensraumtypen einer Bezugsregion sind und
auch fiir einzelne Lebensraumtypen stets Mehr-Arten-Systeme  darstellen

(Vielgestaltigkeit).“ Diese Arten:

O reprdsentieren  unterschiedliche = Raumebenen mit den entsprechenden

Teillebensrdumen,

0 umfassen verschiedene Taxa,
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0 reprasentieren verschiedene Typen von Arten (z. B. Karnivore/ Herbivore oder

mobile/ weniger mobile Arten).

ALTMOOS (1997) wihlt Zielarten nach Raumebenen aus und unterteilt dazu den
Bezugsraum in vier hierarchisch geordnete Ebenen. Die oberste Ebene wird als
Landschaftsausschnitt bezeichnet. Ein Landschaftsausschnitt beinhaltet verschiedene
Einzellebensraume und wird durch Arten mit einem Flichenanspruch von mehr als 5 km?
reprasentiert. Eine solche Zielart ist der Seeadler (Haliaeetus albicilla), der als
Einzellebensrdume neben Gewissern als Nahrungshabitate auch storungsarme Wélder
fiir die Brut bendtigt. Auch kleinere Organismen konnen einen Landschaftsausschnitt
reprasentieren, wie etwa Amphibien, die zwischen Winter- und Sommerhabitaten
wandern. Die ndchste Ebene sind die so genannten Lebensraumkomplexe. Dabei
handelt es sich um rdumlich-funktional eng verbundene Lebensraumtypen mit einer
Fliche von einigen ha bis maximal 5 km®. Lebensraumkomplexe werden zum Beispiel
durch Arten wie den Eisvogel (Alcedo atthis) reprasentiert, der sowohl FlieBgewésser zur
Nahrungssuche bendtig als auch auf bestimmte Uferstrukturen (Abbruchkanten fiir die
Anlage von Bruthohlen, liberhdngende Vegetation fiir die Ansitzjagd) angewiesen ist.
Daran schlief3t sich die Ebene der Lebensraumbereiche an, die im Gegensatz zu den
Lebensraumkomplexen aus deutlich abgrenzbaren Bereichen bestehen und den
Gesamtlebensraum einer Zielart bilden. Ein Lebensraumbereich umfasst in etwa den
gleichen Flichenanspruch wie ein Lebensraumkomplex, also einige ha bis 5 km®. Als
kleinste Gliederungsebene werden Strukturen ausgewiesen, bei denen es sich um

raumlich klar abgrenzbare Flichen mit einer GroBe von mehreren m” bis wenigen ha

handelt.

ALTMOOS (1999) basiert die Auswahl von Zielarten auf eine Anzahl von Kriterien und
unterscheidet Ausschlusskriterien von Einzelkriterien. Wéhrend erstere von jeder Zielart
zu erfiillen sind, muss jedes Einzelkriteritum von mindestens einer Art des
Artenensembles erfiillt werden. Folgende Ausschlusskriterien sind demnach

anzuwenden;

0 Zielarten sind stets heimische Arten, d.h. sie kommen entweder aktuell in dem

betrachteten Gebiet vor oder haben eine reelle Chance, dieses erneut zu besiedeln.
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O Zielarten miissen methodisch gut zu erfassen sein. Darliber hinaus sollten
grundlegende Kenntnisse iiber die Arten vorhanden sein (Verbreitung,

Lebensweise).

0 Zielarten haben aktuell und potentiell eine reelle Uberlebenschance. Bei
Teilpopulationen ist zu beriicksichtigen, dass der Erhalt der Art unter Umstdnden
nicht allein innerhalb des Bezugsraumes gewihrleistet werden kann, der Erhalt

einer Teilpopulation jedoch einen wichtigen Beitrag dazu leisten kann.

O Zielarten miissen eine Mitnahmewirkung fiir mdglichst viele andere Organismen
ihres Lebensraumes aufweisen. In der Regel wird dieses Kriterium vor allem von
Arten mit komplexen Raumanspriichen erfiillt. Bei der Beurteilung der
Mitnahmewirkung ist zu beachten, dass diese je nach betrachteter Raumebene sehr
unterschiedlich ausfillt (z.B. Mitnahmewirkung eines Insekts innerhalb der Ebene
der Strukturen versus Mitnahmewirkung eines Greifvogels auf der Ebene eines

Landschaftsausschnitts).

O Zielarten sollen charismatisch sein, um auch als Flaggschiffart eingesetzt zu
werden. Dieses Kriterium kann jedoch nur von wenigen Arten erfiillt werden und

ist deshalb besser den Einzelkriterien zu zuordnen.

Zusitzlich schldgt ALTMOOS (1999) die Anwendung von acht Einzelkriterien vor:

62



O Arten sind vorzugsweise auszuwidhlen, wenn sie einen {iberregionalen
Verbreitungsschwerpunkt im Zielgebiet haben oder in diesem eine besonders gute

Lebensraumqualitdt vorhanden ist.

O Arten am Randbereich ihres gegenwértigen natiirlichen Vorkommens miissen

ausgewahlt werden.

O Arten, die als Reliktvorkommen oder Endemiten’ auftreten, sind besonders zu

beriicksichtigen.

0 Uberregional besonders gefihrdete Spezies miissen besonders beriicksichtigt

werden.
O Arten mit einer Schliisselfunktion sind vorzugsweise auszuwahlen.

O Auch Arten mit einer geringen Ausbreitungs- und Etablierungsfahigkeit miissen
besonders beriicksichtigt werden, da ihre Vorkommen kaum ,,wiederhergestellt*

werden konnen.

0 Storanfillige Arten konnen das Zielartenensemble als Indikatoren fiir ungestorte

Raume ergénzen.

O Auch Arten mit anderen Indikatorfunktionen sind aufgrund ihres grofen Wertes

fiir die Forschung besonders zu beriicksichtigen.

" Als Endemiten werden Arten bezeichnet, die nur in einer bestimmten, geografisch eindeutig abgrenzbaren
Region auftreten.
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Bei der Auswahl der Arten werden diese zundchst nach der Anzahl der erfiillten
Einzelkriterien geordnet. Gleichrangige Arten werden nach ihrem Gefdhrdungsgrad
geordnet, bei einer weiteren Gleichrangigkeit erfolgt eine Ordnung nach der Hohe der
geschitzten Mitnahmewirkung. Die Auswahl des Zielartensystems ist komplett, wenn
alle Teilhabitate durch Arten reprédsentiert sind. Fiir die ausgewéhlten Arten werden
Populationsgefdhrdungsanalysen (PVA) durchgefiihrt, was Informationen zur
Populationsbiologie und -genetik, zu Habitatanspriichen sowie zu den jeweiligen
Gefdhrdungsursachen verlangt (VOGEL ET AL. 1996). Vorrangiges Ziel ist in diesem
Zusammenhang die Feststellung von Schliisselfaktoren, welche die Entwicklung einer
Population beeinflussen. Daraus lassen sich iiber Modelle verschiedene Szenarien
erstellen, auf deren Grundlage die entsprechenden Maf3nahmen fiir den Schutz der Arten
bestimmt werden kdnnen. Ist die Durchfiihrung einer PVA nicht moglich, zum Beispiel
wenn kurzfristig Entscheidungen getroffen werden miissen (Beurteilung von Eingriffen
durch BaumaBnahmen, Notwendigkeit der schnellen Umsetzung praktischer
SchutzmaBnahmen), schlagen HOVESTADT ET AL. (1991) eine Schnellprognose vor.
Dabei sollen iiber einen Zeitraum von etwa einem halben Jahr Grobdaten {iiber
Vorkommen, Verbreitung und Habitatqualitit aus der Literatur und durch unterstiitzende
Datenerhebungen im Gelidnde erfasst werden, um dann geeignete Schutzmalnahmen

entwickeln zu konnen.

Ahnlich wie das Landschaftsartenkonzept ermoglicht das Zielartenkonzept die Auswahl
einer reprisentativen Artengruppe anhand von klaren Kriterien. Auch hier ist der
kritische Punkt die Vorauswahl geeigneter Arten. Fiir das Biosphirenreservat Rhon
wihlte ALTMOOS (1997) aus etwa 1.000 Arten, fiir die genligend Daten verfiigbar waren,
zundchst 109 Zielarten aus und reduzierte die Auswahl dann auf 72 Arten. Die
Spannbreite der Arten reichte dabei von Vogeln (z. B. Schwarzstorch Ciconia niger) iiber
Amphibien (z. B. Geburtshelferkrote Alytes obsterticans) bis hin zu Wirbellosen (z. B.
der Laufkdferart Carabus monilis). Der Schwarzstorch reprisentiert den gesamten
Bezugsraum, die Geburtshelferkrote einen Teil der Stillgewidsser und Carabus monilis

trockene Magerrasen.

Ebenso wie das Konzept der Landschaftsarten baut auch das Zielartenkonzept auf dem
Schirmartenkonzept auf. Seine explizite  Beriicksichtigung unterschiedlicher

Raumebenen ist fiir die mitteleuropdische Kulturlandschaft besonders relevant, um die
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verschiedenen nutzungsgepragten Strukturen abzubilden. Die damit verbundene Auswahl

eines groflen Zielartenensembles ist in diesem Raum vermutlich unvermeidlich.

3.9 Zusammenfassung und Bewertung artenbasierter Konzepte

Im Rahmen der Literaturanalyse wurden sieben artenbasierte Konzepte analysiert, um
eines davon als Grundlage zur Priorititensetzung im Artenschutz zu bestimmen. Dieses
Konzept muss zwei Anforderungen geniigen: Es soll eine zielgenaue Auswahl von
Stellvertreterarten ermdglichen, so dass eine Fokussierung eingesetzter Mittel und eine
Uberpriifung des Erfolgs méglich ist (1), und es soll durch die Generierung moglichst

maximaler Mitnahmeeffekte die Kosteneffektivitit der eingesetzten Mittel erhohen (2).

Eine zentrale Schwierigkeit der Analyse war die von einigen Autoren vorgenommene
Erweiterung angewandter Konzepte, was zu einer unklaren Abgrenzung und Problemen
bei der Zuordnung der Ergebnisse fiihrte (so auch FAVREAU ET AL. 2006, CARO 2000).
Dennoch kann eine grundlegende Einschitzung artenbasierter Konzepte vorgenommen
werden. So ist ihre Anwendung grundsétzlich mit dem Problem des Datenmangels
konfrontiert. Dies trifft besonders auf den ,,focal species* — Ansatz zu, der den Anspruch
hat, fiir jeden Gefdhrdungsfaktor die sensitivsten Arten auszuwdhlen. Eine Folge
fehlender Daten ist die mangelnde Beriicksichtigung von weniger gut untersuchten
Artengruppen, insbesondere bei den Wirbellosen. Die Bandbreite der ausgewihlten
Stellvertreterarten entspricht dadurch nicht der natiirlichen Artenverteilung, sondern
konzentriert sich auf Wirbeltiere. Dies ist in sehr grofen, kaum nutzungsgeprigten
Naturrdumen weniger problematisch als in Mitteleuropa. Hier wire eine Auswahl von
unter 10 Arten — wie dies in den Studien zum Landschaftsartenkonzept vorgenommen
wurde — vollig unzureichend. COPPOLILLO ET AL. (2004) weisen auflerdem darauf hin,
dass angesichts des Datenmangels spdtere Erkenntnisse eine Adaptation der

ausgewdhlten Arten erforderlich machen konnen.

Verschiedene Autoren haben argumentiert, dass die ausgewihlten Stellvertreterarten
neben funktionalen auch strategische Kriterien erfiillen miissen (CARO & O 'DOHERTY
1999, CARIGNAN & VILLARD 2002). Von den untersuchten Konzepten ist dies nur beim
Landschaftsarten- und beim Zielartenkonzept explizit vorgesehen. Eine Integration
strategischer ~ Auswahlkriterien wére allerdings dariiber hinaus auch beim

Schirmartenkonzept und dem ,,focal species* — Ansatz moglich.
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Die meisten Autoren stimmen darin iiberein, dass artenbasierte Konzepte nur iiber die
Auswahl mehrerer Arten funktionieren. Nur in ganz speziellen Habitaten geniigt der
Einsatz einer Art, wie LAUNER & MURPHY (1994) dies am Bespiel der Reprédsentanz
eines Schmetterlings fiir Grasslandfragmente und deren natiirliche Vegetation zeigen
konnten. Fraglich ist allerdings, ob tatsdchlich fast 100 Arten erforderlich sind, wie
ALTMOOs (1997) fiir das Biosphirenreservat Rhon angibt. Hier ist zwischen der
notwendigen Exaktheit und dem damit verbundenen Kostenaufwand abzuwdgen. So

diirfte die Durchfiihrung von SchutzmafBnahmen fiir 100 Arten kaum finanzierbar sein.

In der Regel ist die Auswahl von Arten unterschiedlicher Taxa erforderlich. SERGIO
ET AL. (2006) zeigen allerdings, dass bestimmte Artengruppen wie Greifvogel, die als
Pridatoren am Ende der Nahrungskette stehen, gleichzeitig als Schirm-, Schliissel-,
Indikator- und Flaggschiffart eingesetzt werden konnen. Dies diirfte jedoch nur fiir
wenige Arten zutreffen. So konnen LINNELL ET AL. (2000) diese Ergebnisse fiir andere

Pradatoren wie Biaren und Wolfe nicht bestitigen.

Zusammenfassend lésst sich festhalten, dass alle vorgestellten Konzepte eine zielgenaue
Artenauswahl und damit die Fokussierung von Mitteln und die Uberpriifung ihres
Einsatzes ermdglichen. Das Indikatorartenkonzept wurde allerdings aufgrund seiner
generellen Ausrichtung als ungeeignet eingestuft. Weitaus schwieriger gestaltet sich die
Uberpriifung potentieller Mitnahmeeffekte. Hier ist eine Aussage, welches Konzept
besonders groBe Mitnahmeeffekte generiert, kaum moglich. Auch FAVREAU ET AL.
(2006) fiithren an, dass aufgrund der Unterschiede zwischen den von ihnen evaluierten
Studien (z.B. Raumbezug, angewandte Kriterien, Unterschiede zwischen den zugrunde
liegenden Definitionen) eine iibergreifende Bewertung nicht durchgefiihrt werden kann.
Obwohl ihre Anwendung mit den genannten Problemen verbunden ist und die Aussagen
zu ihrer Wirksamkeit widerspriichlich sind, stellen artenbasierte Konzepte eine
entscheidende Option zur Priorititensetzung im Artenschutz dar. Das als potentielle
Alternative diskutierte Okosystemmanagement ist ebenso vom Problem der mangelnden
Datenverfiigbarkeit betroffen. Dariiber hinaus besteht hier die Schwierigkeit, klare
Schutzziele zu definieren sowie Arten angemessen zu beriicksichtigen. Unbestritten
diirfte sein, dass die Fokussierung auf gefidhrdete und/ oder charismatische Spezies dem

Anspruch eines umfassenden Arterhalts nicht gerecht werden kann.
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Von den betrachteten Konzepten erscheinen insbesondere das Landschaftsarten- und das
Zielartenkonzept als geeignet, prioritdr schiitzenswerte Stellvertreterarten zu definieren.
Beide basieren auf dem Schirmartenkonzept, integrieren aber strategische Kriterien, was
fiir die Akzeptanz von Artenschutz eine wichtige Rolle spielt. Das Zielartenkonzept ist
durch die explizite Beriicksichtigung unterschiedlicher Raumebenen fiir den Einsatz in
nutzungsgepragten Regionen wie Mitteleuropa dem Landschaftsartenkonzept

vorzuziehen.
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4. Umweltpolitische Instrumente im
Artenschutz

Im vierten Kapitel wird der Einsatz umweltokonomischer Instrumente im Artenschutz
diskutiert. Nach einer kurzen Erlduterung ihrer Wirkung erfolgt ein Uberblick iiber die
Klassifikation umweltpolitischer Instrumente. Im Anschluss daran werden verschiedene
Kriterien fiir ihre Anwendung und Evaluierung diskutiert und auf die einzelnen
Instrumente angewendet. Das Kapitel endet mit einem allgemeinen Schema fiir die

Auswahl von Instrumenten im Artenschutz.

4.1 Ankniipfungspunkte von Instrumenten im Artenschutz

Gegenstand des vorherigen Kapitels war die Analyse artenbasierter Konzepte. Mit der
Auswahl des Zielartenkonzepts — einem besonders fiir Mitteleuropa geeigneten Ansatz
zur Priorititensetzung — wurde die erste Ebene fiir ein Okologisch-6konomisches
Konzepts zur kosteneffektiven Umsetzung von Artenschutz geschaffen. Das vierte
Kapitel beschiftigt sich nun mit umweltpolitischen Instrumenten, die den Schutz der

ausgewdhlten Stellvertreterarten umsetzen sollen.

Ziel der eingesetzten Instrumente ist, das Uberleben der iiber das Zielartenkonzept
ausgewdhlten Stellvertreterarten zu gewdhrleisten. Dieses Ziel ist erreicht, wenn ein
»Safe Minimum Standard* fiir jede Art gesichert werden kann, der fiir die praktische
Anwendung als Mindestpopulationsgroe definiert wurde (siche Kapitel 2). Der
Ankniipfungspunkt von Instrumenten besteht darin, die relevanten Gefdhrdungstfaktoren
(Habitatverlust, invasive Arten, Klimawandel, Ubernutzung und Verschmutzung) zu
minimieren. Das oder die eingesetzten Instrumente konnen sich dabei ganz verschieden
auf die jeweilige Art auswirken. Fiir ein besseres Verstindnis dieser Vorgidnge werden

zunéchst einige Begriffe erlautert.

Arten existieren in Form fortpflanzungsfahiger Populationen, die untereinander im
Austausch stehen und reproduktiv von den Populationen anderer Arten isoliert sind
(MAYR 1942). Jede Population besteht aus mehreren Individuen, die zur selben Zeit in

einem abgrenzbaren Gebiet eine Fortpflanzungsgemeinschaft bilden (ORIANS & GROOM
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2006). Bestimmte Habitatstrukturen sowie arteigenes Verhalten fithren dazu, dass die
Wechselwirkungen zwischen einigen Individuen der Population stirker ausgeprigt als
zwischen anderen, so dass sich lokale oder Subpopulationen bilden. Nach der
Metapopulationstheorie besiedeln lokale Populationen einzelne Habitatfragmente in einer
(fragmentierten) Landschaft. Sie sind untereinander durch migrierende Individuen
verbunden und bilden in ihrer Gesamtheit die (Meta-) Population (HANSKI 1998). Stirbt
eine lokale Population aus, kann das freie Habitatfragment erneut besiedelt werden. Das
Uberleben der Metapopulation hingt davon ab, ob es ein Gleichgewicht zwischen dem
Aussterben lokaler Populationen und der Wiederbesiedlung von Habitatfragmenten gibt

(LEVINS 1969).

Jede Population wird von vier fundamentalen Prozessen geprigt: Geburt, Tod,
Immigration und Emigration. Sie wichst an, wenn mehr Individuen geboren werden oder

einwandern, als Individuen sterben oder abwandern.

Dies ist auch fir den Einsatz umweltpolitischer Instrumente relevant. Jeder der
genannten Gefdhrdungsfaktoren beeinflusst einen oder mehrere dieser vier Prozesse und
kann so ein Schrumpfen der Population auslésen. Durch die Beeinflussung der
Gefahrdungsfaktoren fordern Instrumente das Wachstum der Population bzw. verhindern
ihr weiteres Schrumpfen. Dies erfolgt entweder durch eine Erhohung der Geburten- und
Immigrationsrate oder eine Verringerung der Sterbe- und Emigrationsrate.
Umweltpolitische Instrumente setzen also an den Gefdhrdungsfaktoren an, ihre

Auswirkungen reichen aber auf die Ebene der Prozesse (siche Abbildung 2).

Worin besteht der praktische Nutzen dieser Erkenntnis? Héufig wird die Gefdhrdung
einer Art von mehr als einem Faktor ausgelost. Aufgabe des Artenschutzes ist es dann,
MaBnahmen gegen die verschiedenen Faktoren zu entwickeln. Das Wissen um die
Zusammenhinge zwischen Gefdhrdungsfaktoren und Prozessen hilft, die MaBBnahmen
und Instrumente mit den groBten Erfolgsaussichten auszuwéhlen. So ist beispielsweise
denkbar, durch Habitataufwertung die Voraussetzungen fiir eine FErhohung der
Geburtenrate zu schaffen und damit die durch anderweitige Einfliisse ausgeloste

Zunahme der Sterberate zu kompensieren.
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Abbildung 2: Anknlipfungspunkte von Instrumenten

Wirkungsebene Geburt Immigration Emigration Tod
Gefahrdungsfaktoren
Ansatzebene Instrument 1 Instrument 2
4.2 Klassifikation umweltpolitischer Instrumente

Erste konzeptionelle Uberlegungen zum Einsatz umweltpolitischer Instrumente waren
bereits Gegenstand von Kapitel 2 (Abschnitt 2.5). Dabei wurde insbesondere auf die
Theorien von PIGOU und COASE eingegangen, die als Grundlage fiir die Entwicklung

einer Vielzahl von Instrumententypen dienen.

Unter dem Begriff ,,umweltpolitische Instrumente* werden alle sozialen Mechanismen
zusammengefasst, mit deren Hilfe das Verhalten von Akteuren so beeinflusst werden
kann, dass ein definiertes Umweltziel erreicht wird (BRESSERS & KLOK 1988, HUPPES
2001:14). Gemeinsamkeit aller Instrumente ist also, dass sie Verhaltensdnderungen
auslosen (sollen), die ohne ihren Einsatz nicht stattgefunden hitten (HUPPES 2001:14). Im
Rahmen dieser Arbeit wird unter dem Umweltziel die Umsetzung eines ,,Safe Minimum
Standards* fiir alle {iiber das Zielartenkonzept ausgewihlten Stellvertreterarten

verstanden. Dazu sollen Handlungen unterstiitzt werden, die sich positiv auf die
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Zielerreichung auswirken, wihrend Handlungen mit negativen Auswirkungen begrenzt

oder vermieden werden. Umweltpolitische Instrumente wirken, indem sie:

0 die Menge der zur Verfiigung stehenden Handlungsalternativen begrenzen, zum
Beispiel durch das Verbot bestimmter Optionen (Nutzungseinschrinkungen in

Schutzgebieten),

0 die Nutzen und Kosten von Alternativen &ndern, zum Beispiel iiber die

Honorierung 6kologischer Leistungen,

0 die Informationen und Wertvorstellungen von Entscheidungstragern beeinflussen,
zum Beispiel durch Umweltbildung ein Bewusstsein fiir den Wert naturbelassener

Landschaften schaffen (MICHAELIS 1996:26, HUPPES 2001:9-10).

In der umweltokonomischen Literatur wird eine Vielzahl potentieller
Klassifizierungsmoglichkeiten unterschieden. HUPPES (2001:14) differenziert zwischen
vier Kategorien: (a) Wer beeinflusst wen? (b) Was ist der beeinflussende Mechanismus?
(c) Was wird beeinflusst? und (d) Was ist das operationalisierte Ziel? Je nach
verwendeter Kategorie lassen sich verschiedene Klassifikationen und eine Vielzahl von
Instrumententypen ableiten. In der umweltokonomischen Literatur iiblich ist die
Anwendung einer Dreiteilung, wobei nach dem Einflussmechanismus differenziert wird.
BEMELMANS-VIDEC ET AL. (1998:9) unterscheiden nach restriktiver, anreizorientierter
und aufkldrender Wirkungsweise zwischen ,sticks®, ,,carrots und ,,sermons®. Dies
entspricht der Einteilung von MICHAELIS (1996), die aufgrund ihrer klaren
Nachvollziehbarkeit in der weiteren Arbeit als Grundlage zur Klassifizierung von

Instrumenten einsetzt wird:

o ordnungsrechtliche Instrumente begrenzen die Menge der zulédssigen

Alternativen,

o Okonomische Instrumente beeinflussen die Nutzen und Kosten einzelner

Alternativen,

0 suasorische Instrumente (,moral suasion®) umfassen alle umweltpolitischen

MaBnahmen, welche auf den Kenntnisstand und die Werte eines Akteurs wirken.

In der Okonomie wird der Begriff der ordnungsrechtlichen Instrumente als

Oberbegriff fiir alle rechtlichen Instrumente wie Gebote, Verbote, Auflagen oder
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Planungsverfahren verwendet. Sie wirken iiber direkte individuelle Verhaltenssteuerung
von Akteuren, indem sie Umweltnutzungen untersagen bzw. beschrinken oder eine
bestimmte Nutzungsart und Nutzungsmenge kostenlos erlauben (BUTTGEREIT 1991:77).
Ein Beispiel dafiir ist die Ausweisung von Schutzgebieten, die in der Regel mit
Nutzungsauflagen verbunden ist. Planungsinstrumente spielen eine Sonderrolle, da der
Begriff der Planung nicht eindeutig definiert ist. UNNERSTALL (2004:4) charakterisiert
Planung als einen mehrstufigen Prozess, der in der Erfassung gegenwirtiger Lagen, der
Prognose zukiinftiger Entwicklungen und der Gestaltung von Zielen und
Interessenkonflikten besteht. Zu den Planungsinstrumenten gehoren Planungen auf
verschiedenen rdumlichen und sektoralen Ebenen, wie etwa Verkehrswegeplanung oder
Landschaftspldne. Der Rechtscharakter solcher Pldne reicht dabei von vdllig
unverbindlichen bis zu rechtlich bindenden Plinen. Obwohl damit einige
Planungsinstrumente keine Ge- oder Verbote enthalten, werden sie entsprechend der
okonomischen Logik im Rahmen dieser Arbeit den ordnungsrechtlichen Instrumenten

zugeordnet.

Die Umwelt- und Naturschutzpolitik der Bundesrepublik wurde lange Zeit von
ordnungsrechtlichen Instrumenten dominiert. Dies ist insbesondere auf die konkreten
Handlungszwénge in den 1970er Jahren zuriickzufiihren, als dringende Umweltprobleme,
wie eine zunehmende Luft- und Gewdsserverschmutzung, geldst werden mussten.
Dariiber hinaus fehlte es lange Zeit an praxisnahen Vorschldgen fiir Alternativen fiir den
Einsatz anderer Instrumente. Dort, wo ordnungsrechtliche Instrumente bereits etabliert
sind, bilden sie einen Rahmen, innerhalb dessen Okonomische und suasorische
Instrumente wirksam werden konnen. Sie definieren dann deren Spielraum, der
allerdings mit jeder ordnungsrechtlichen Verschérfung verringert wird (HANSMEYER &
SCHNEIDER 1992:56).

Auch heute stellen ordnungsrechtliche Instrumente das am weitesten verbreitete
Instrument der Umweltpolitik dar (FRITSCH ET AL. 2005:164). Sie spielen fiir den
Artenschutz eine entscheidende Rolle. So bilden die FFH-Richtlinie und die
Vogelschutzrichtlinie die Grundlage fiir den Schutz von Arten in der EU. Jeder
Mitgliedsstaat ist verpflichtet, sie in nationales Recht umzusetzen. In der Bundesrepublik
erfolgt dies im Rahmen des Bundesnaturschutzgesetzes (BNatSchG), welches dariiber

hinaus einen generellen Schutz wilder Pflanzen und Tiere verlangt (§ 14 BNatSchG).
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Detaillierte Schutzbestimmungen werden durch die Naturschutzgesetze der Lénder
geregelt. Abschnitt 4.4.1 dieses Kapitels stellt dies ausfiihrlich dar. Die ebenfalls im
Bundesnaturschutzgesetz verankerte Eingriffsregelung ist von zentraler Bedeutung fiir
den Artenschutz (THUM ET AL. 2003:11). Sie soll den Status quo der Leistungsféhigkeit
des Naturhaushaltes gewdhrleisten, indem sie Eingriffe in Natur und Landschaft
ausgleicht bzw. kompensiert. In den letzten Jahren hat die Rolle der Eingriffsregelung fiir

den Artenschutz stark zugenommen (WACHTER ET AL. 2004).

Die zweite Kategorie wird von den 6konomischen Instrumenten gebildet. Sie werden
auch als marktwirtschaftliche oder Anreizinstrumente bezeichnet (ZIMMERMANN &
HENKE 2005:478), da sie das Verhalten von Akteuren indirekt durch finanzielle Anreize
steuern, indem sie den Nutzen und die Kosten von Handlungsalternativen beeinflussen.
Der Ersatz oder eine Ergénzung ordnungsrechtlicher Vorschriften durch anreizorientierte
Instrumente gewinnt im Natur- und Artenschutz zunehmend an Bedeutung. Ziel dabei ist,
die Nutzung der Umwelt zu minimalen volkswirtschaftlichen Kosten umzusetzen, was
ordnungsrechtliche Instrumente nicht leisten kdnnen (ZIMMERMANN & HENKE 2005:476)
Eine verstarkte Zuwendung zu 6konomischen Instrumenten resultiert aber auch aus der
Erkenntnis, dass ordnungsrechtliche Instrumente allein hdufig unzureichend fiir den
Erhalt von Arten sind. So schreiben DAMANIA & HATCH (2005:339): ,,The mantle of
government protection has done little to reverse the growing list of species classified as
“threatened”, “endangered” or “vulnerable” (...). Dissatisfaction with the public sector’s
record in protecting endangered species has prompted calls for the use of market-based
instruments and other economic incentives to promote more efficient environmental

outcomes.”

Die Ausgestaltung marktanaloger Instrumente ist entweder als Preislosung oder als
Mengenlosung moglich (BONUS 1990:16). Bei einer Preislosung wird die Nutzung der
Umwelt iiber einen festgesetzten Preis reguliert, wobei die Hohe des Preises der
(staatlich festgelegten) Knappheit des Umweltgutes entsprechen soll (MICHAELIS
1996:29). Mogliche Ausgestaltungen umfassen verschiedene Formen von Abgaben, wie
Steuern, Beitrdge, Gebiihren oder Sonderabgaben (HANSJURGENS 1992: 20). Auch
Subventionen zdhlen zu den Preislosungen. Werden sie als fester Betrag pro Einheit
gewihrt, bilden sie das Gegenstiick zu Abgaben (STERNER 2003:102, ZIMMERMANN &

HENKE 2005:492). Unter Steuern werden oOffentliche Zwangsabgaben verstanden, bei
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denen der Steuerpflichtige keinen Anspruch auf eine Gegenleistung hat und die der
Deckung des allgemeinen Finanzbedarfs dienen. Gebiihren werden dagegen fiir
individuell zuzuordnende Gffentliche Leistungen erhoben; ihre Hohe bemisst sich in der
Regel an den Kosten der jeweiligen staatlichen Leistung. Beitrdge verteilen die Kosten
offentlicher MaBnahmen auf alle potentiellen Nutzer (HANSJURGENS 1992:104).
Sonderabgaben dienen weder der Deckung des allgemeinen Finanzbedarfs, noch steht
thnen eine individualisierbare Gegenleistung gegeniiber. Sie sind rechtlich nur zuldssig,
wenn sie von einer homogenen Gruppe erhoben werden, in einer spezifischen Beziehung
zu dem damit verfolgten Zweck stehen und wenn das dadurch erzielte Einkommen auch

fiir diese Gruppe verwendet wird (HANSJURGENS 1992:99, UNNERSTALL 2004:19).

Die verschiedenen Formen von Abgaben sind in der umweltpolitischen Literatur
ausfiihrlich diskutiert worden (siche z. B. CANSIER 1993, BARTMANN 1996,
HANSJURGENS 1992, ENDRES 2000, ZIMMERMANN & HENKE 2005). In der praktischen
Umweltpolitik wurde ihnen vorrangig eine Lenkungsfunktion in speziellen
Einsatzbereichen zugewiesen (ZIMMERMANN & HENKE 2005:488). Durch die finanzielle
Belastung von Aktivititen erhalten Akteure einen Anreiz, ihre Umweltnutzung zu
iiberdenken und auf umweltschonendere Alternativen auszuweichen (ZIMMERMANN &
HANSJURGENS 1993:4). In jlingerer Zeit steht insbesondere die Finanzierungsfunktion
von Abgaben im Vordergrund. GAWEL (1999:28 ff.) zeigt, dass stets eine Mischung
beider Abgabenformen vorliegt: Wéhrend lenkende Abgaben auch Einkommen
generieren, haben finanzierende Abgaben immer eine Lenkungsfunktion. HAMPICKE
(1991:176) weist darauf hin, dass ein Lenkungseffekt nur bei einer ausreichend hohen
Abgabe eintritt, die politisch erst einmal durchgesetzt werden muss. Wenn das Ziel der
Abgabenerhebung dagegen nicht mehr allein in einer Lenkungswirkung, sondern
vorrangig in der Beschaffung von Mitteln besteht, beruht ihr umweltpolitischer Erfolg
zugleich oder sogar in erster Linie auf der Verwendung der aufkommenden Mittel

(ZIMMERMANN & HENKE 2005:488).

Subventionen sind Transfers an Unternehmen, fiir die keine Gegenleistung erbracht
werden muss. Sie werden in vielfiltiger Form gewéhrt, u. a. als direkte
Transferzahlungen oder Steuerermifligungen fiir Unternehmen, eine verbilligte
Bereitstellung von Giitern und Serviceleistungen durch die 6ffentliche Hand oder als

Zahlungen fiir das Erbringen von Dienstleistungen. Werden sie als fester Betrag
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ausgezahlt, etwa pro vermiedener Emissionseinheit, enthalten sie eine Okonomische
Anreizfunktion. Nur in dieser Form konnen sie als ,,umgekehrte Abgabe® verstanden
werden. Wihrend Abgaben jedoch auf dem Verursacherprinzip basieren, miissen
Subventionen aus offentlichen Mitteln aufgebracht werden, ihre Finanzierung entspricht
demnach dem Gemeinlastprinzip. Die Kosten der Vermeidung einer Aktivitdt trigt
demnach nicht der Verursacher, sondern die Allgemeinheit (ZIMMERMANN & HENKE
2005:492-493).

Mit Hilfe von Subventionen sollen positive Umweltwirkungen von Akteuren erzeugt
oder erhalten werden. Der Staat fordert so die private Bereitstellung 6ffentlicher Giiter.
Dies entspricht der in Kapitel 2 vorgestellten Anwendung von PIGOU-Subventionen zur
Internalisierung positiver externer Effekte. Fiir den Natur- und Artenschutz spielt diese
Form des Transfers insbesondere in Kulturlandschaften eine entscheidende Rolle. In der

EU wird dies iiber eine Vielzahl so genannter Agrarumweltprogramme umgesetzt.

Subventionen, die so ausgestaltet sind, dass sie umweltschiddliches Verhalten fordern,
werden als ,perverse” Subventionen bezeichnet (STERNER 2003:102). Zahlreiche
Subventionierungen landwirtschaftlicher Produkte in der Europdischen Union fallen in
diesen Bereich. So argumentieren etwa HANLEY ET AL. (1998), dass traditionelle
schottische Heidelandschaften gefdhrdet sind, weil die Zahlung einer ,,Kopfpramie* pro
Schafe zu einer enormen Bestandserhohung fiihrte und die hohe Tierdichte eine
Regeneration des Bewuchses auf den Flachen verhindert. Der Abbau landwirtschaftlicher
Subventionen spielte deshalb in den letzten Jahren eine wichtige Rolle in der EU-
Agrarpolitik. Statt einer Pradmienzahlung erfolgt eine zunehmende Umorientierung hin
zur Honorierung o©kologischer Leistungen, was in der englischen Literatur als
,compensation payments“ bezeichnet wird. ZIMMERMANN & HENKE (2005:493)
definieren diese Zahlungen als eine besondere Form der Subventionierung. Hierbei ist zu
bedenken, dass groBe Unterscheide zwischen einer reinen Produktsubventionierung (z.B.
Kopfprdamien), der Erstattung von Einkommensverlusten (z.B. durch Extensivierung von
Flachen) und der Honorierung von Naturschutzarbeit bestehen (siche HAMPICKE
1991:281 ft.). Der letzte Fall kann durchaus als die Zahlung eines Leistungseinkommens
fiir die Produktion 6ffentlicher Giiter durch den Staat — der hier als Nachfrager auftritt —

betrachtet werden.
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Alternativ ist eine Ausgestaltung Okonomischer Instrumente in Form von
Mengenlosungen mdoglich (BONUS 1990:16). Dabei wird die Obergrenze der moglichen
Nutzung eines Umweltgutes politisch fixiert. Durch die Setzung einer solchen
okologischen Randbedingung werden die jeweiligen Umweltgiiter meritorisiert. Statt
einer Internalisierung externer Effekte, wie dies bei den auf PIGOU basierenden
Preislosungen angestrebt ist, werden Nutzungsrechte geschaffen und somit ein Markt
kreiert (BONUS 1995:302). Die zugelassene Menge wird in Teilnutzungsanspriiche
aufgespaltet, in Form von Zertifikaten verbrieft sowie an die jeweiligen Nutzer
ausgegeben (ENDRES 2007:110). Diese sind zur Inanspruchnahme des jeweiligen
Umweltgutes entsprechend ihrer zugewiesenen Zertifikate berechtigt, konnen sie aber
auch verduBern bzw. weitere Zertifikate erwerben. In der umweltokonomischen Literatur
tauchen Zertifikate seit Ende der 1960er Jahre auf (TIETENBERG 1995:95). Etwa 10 Jahre
spater beginnt ihre praktische Anwendung, zunéchst in der Luftreinhaltepolitik der USA.
Seit 2005 existiert auch in der Europdischen Union ein System handelbarer Rechte fiir
Kohlendioxidemissionen. Emissionszertifikate erlauben ihrem Inhaber die Emittierung
einer bestimmten Schadstoffmenge {iber einen festgelegten Zeitraum. Dadurch erhilt die
(vorher kostenlose) Inanspruchnahme eines Umweltgutes einen Preis, der ihre Knappheit
widerspiegelt (ZIMMERMANN & HENKE 2005:479). Jeder potentielle Nutzer wird anhand
seines individuellen Nutzens aus der Inanspruchnahme des Umweltgutes entscheiden, ob
er seine Rechte selbst verwertet oder an andere Nutzer verkauft. Ist sein Nutzen gering,
so dass kaum Kosten durch den Verzicht der Inanspruchnahme entstehen, wird er seine
Rechte an jene Nachfrager verkaufen, denen aus einem Nutzungsverzicht auf das nun
mehr limitierte Umweltgut hohe Kosten entstehen (SCHROTER 2005:137). In den letzten
20 Jahren hat sich der Anwendungsbereich fiir handelbare Nutzungsrechte stark

erweitert. Inzwischen gibt es verschiedene Systeme, die Artenschutz direkt betreffen.

Eine Sonderform 6konomischer Instrumente stellen Schadenskompensationen dar, deren
Bedeutung fiir den Artenschutz in den letzten Jahren stark zugenommen hat
(SCHWERDTNER & GRUBER 2007). Darunter werden nicht die auf der COASEschen
Theorie basierenden Kompensationszahlungen zwischen zwei Akteuren verstanden.
Auch Schadensersatzzahlungen — etwa im Rahmen des Haftungsrechts — zdhlen nicht
dazu. Als Schadenskompensation wird im Artenschutz die Zahlung einer Entschddigung
an einen privaten Akteur bezeichnet, die diesen fiir einen erlittenen Schaden durch eine
geschiitzte Art kompensieren soll. Die Zahlung erfolgt in der Regel durch eine
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offentliche Institution, in einigen Féllen kommen auch Naturschutzorganisationen oder
Jagdverbinde fiir solche Schidden auf. Je nach Ausgestaltung &hneln
Schadenskompensationen einer reinen Subvention oder der Honorierung von
okologischen Leistungen. Anders als bei diesen sind damit allerdings keine
Lenkungswirkungen verbunden. Aufgrund ihrer Andersartigkeit und der bislang
unzureichenden  systematischen = Betrachtung in  der  Literatur = werden

Schadenskompensationen im Abschnitt 4.4 besonders ausfiihrlich behandelt.

Die dritte Kategorie umweltpolitischer Instrumente sind die suasorischen Instrumente.
Sie zielen darauf ab, das Umweltbewusstsein von Individuen zu beeinflussen und diese
dadurch zu einem umweltfreundlichen Verhalten zu bewegen. Dazu wird versucht, den
Erkenntnisstand und die Priferenzen von Akteuren derart zu verindern, dass diese die
gesellschaftlichen Auswirkungen ihres Handelns bei Entscheidungen beriicksichtigen.

SIEBERT (1976:11-12) sieht dafiir drei Mdglichkeiten:

o Uber die Bereitstellung objektiver Informationen wird der Akteur auf die

okologischen Auswirkungen (soziale Kosten) seiner Handlungen hingewiesen.

O Appelle an Unternehmen wund Haushalte sollen dazu fiihren, dass
umweltfreundliches Verhalten stiarker im Rahmen individueller Entscheidungen

beriicksichtigt wird.

0 Soziale Sanktionen nicht-monetidrer Art werden fiir umweltschddigendes
Verhalten erlassen, ebenso kann umweltfreundliches Verhalten sozial anerkannt

werden.

Suasorische  Instrumente werden héufig als flankierende MaBnahmen zu
ordnungsrechtlichen und d6konomischen Instrumenten eingesetzt. Thr Wirkungspotential
darf jedoch nicht wunterschitzt werden, insbesondere in Verbindung mit
Kennzeichnungsrechten (MICHAELIS 1996:33). Zertifizierungen und Oko-Kennzeichen
vermitteln Verbrauchern Informationen dariiber, dass bei der Herstellung eines Produktes
moglichst geringe negative Auswirkungen auf die Umwelt stattgefunden haben.
Verbraucher konnen dadurch zwischen umweltfreundlich und nicht umweltfreundlich
produzierten Giitern entscheiden. So ist eine — wenn auch unvollstindige -
Internalisierung positiver externe Effekte moglich (NUNES ET AL. 2003:110 ff.), etwa der

Erhalt traditioneller Streuobstwiesen bei der Produktion von Apfeln. Konsumenten
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konnen durch die Zahlung eines hoheren Preises fiir derartige Produkte den erbrachten

externen Nutzen bewerten (NUNES & RIYANTO 2005).

AuBerhalb der genannten Beispiele existieren weitere Instrumente, die keiner der drei
Kategorien zugeordnet werden konnen und deshalb an diese Stelle als sonstige
Instrumente bezeichnet werden. Da sie in dieser Arbeit keine grofle Rolle spielen,
werden sie nur kurz angerissen. Auf dem im Kapitel 2 vorgestelltem COASEschem
Modell basiert beispielsweise das Haftungsrecht. Es legt fest, unter welchen
Bedingungen und in welchem Umfang der Verursacher eines negativen externen Effekts
— also eines Umweltschadens — dem Geschédigten seinen Schaden zu ersetzen hat. Seit
1991 gibt es in der Bundesrepublik ein Umwelthaftungsgesetz, welches die Grundlage
fir eine verschuldensunabhingige, auf alle Umweltmedien ausgedehnte
Gefdhrdungshaftung bildet (SCHWARZE 1993:3) Eine solche Schadensersatzpflicht fiihrt
dazu, dass potentielle Verursacher externe Kosten bei Entscheidungen {iber Ausmal} und
Qualitét ihrer Produktion ebenso wie die Kosten der Produktionsfaktoren beriicksichtigen
(ENDRES 2007:58). Auch Kooperationslosungen werden als ein eigenstindiges
umweltpolitisches Instrument betrachtet, da iiber kooperative Losungen von
Interessenskonflikten ebenfalls umweltpolitische Ziele erreicht werden konnen

(BARTMANN 1996:185 ff.).

Die vorgestellten Instrumente unterscheiden sich unter anderem bei der Genauigkeit der
Zielerreichung oder dem Entscheidungsspielraum der beeinflussten Akteure. Der néchste
Abschnitt stellt deshalb eine Anzahl von Kriterien vor, mit deren Hilfe umweltpolitische
Instrumente im Hinblick auf ihre Eignung zur Zielerreichung im Artenschutz verglichen
und analysiert werden konnen. Die Kriterien entstammen der dkonomischen Literatur,
werden aber erweitert und verdndert, um die Besonderheiten des Artenschutzes

abzubilden.

4.3 Entwicklung von Kriterien fiir die vergleichende

Instrumentenanalyse im Artenschutz

In der Regel wird der Einsatz von Instrumenten in der umweltokonomischen Literatur
innerhalb einiger klar abgegrenzter theoretischer Annahmen analysiert. Als

Referenzszenario wird meist die Reduktion von Emissionen eines einzelnen Schadstoffs
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wiéhrend einer bestimmten Zeitperiode gewihlt, die von einer begrenzten Anzahl
stationdrer Quellen stammen (MICHAELIS 1996:34, FAUCHEUX & NOEL 2001:280 ff.,
ENDRES 2007:122 {f.).

Dieses Szenario liefert in ausgewdhlten Situationen relevante Erkenntnisse, fiir den
Artenschutz ist es aber in dieser Form nicht anwendbar. Arten bilden keine homogene
Gruppe, vielmehr ist jede Art durch bestimmte Eigenschaften gekennzeichnet, deren
Ausprigung in den Individuen variieren kann. Tiere bewegen sich innerhalb kleiner oder
grofler Aktionsradien, was zu einer rdumlichen und zeitlichen Differenzierung ihres
Auftretens fiihrt. Entsprechend ihrer Eigenschaften reagieren sie unterschiedlich schnell
auf duBere Einfliisse. Ob sie auf Artenschutzmalnahmen in der gewiinschten Weise
ansprechen, hingt von zahlreichen Faktoren ab. An den Einsatz von Instrumenten
werden deshalb besondere Anforderungen gestellt. JOHST ET AL. (2002) und WATZOLD &
DRECHSLER (2005) untersuchen in diesem Zusammenhang Moglichkeiten zur rdumlichen
und zeitlichen Differenzierung von Kompensationszahlungen, die den Erhalt des
WeiBstorchs (Ciconia ciconia) sichern sollen. Eine systematische Berlicksichtigung der
Anforderungen an Instrumente im Artenschutz liegt jedoch bisher in der

umweltokonomischen Literatur nicht vor.

Diese Anforderungen sind einerseits die artspezifischen Charakteristika. Besonders
relevant fiir den Einsatz von Instrumenten sind die Geschwindigkeit der Reproduktion
einer Art sowie ihre Mobilitdt. Artspezifische Charakteristika sind nicht oder nur bis zu
einem gewissen Grad durch Instrumentes des Artenschutzes beeinflussbar. Zusatzlich ist
jede Art von situationsspezifischen Charakteristika geprigt, fiir die Wahl von
Instrumenten sind in erster Linie die aktuelle Verbreitung einer Spezies und der Grad
ihrer Gefahrdung relevant. Diese Gruppe von Charakteristika ist verdnderlich und kann —
im Gegensatz zu den artspezifischen Charakteristika — durch umweltpolitische
Instrumente  beeinflusst werden. Die Kombination aus artspezifischen und
situationsspezifischen Charakteristika sowie die im konkreten Einzelfall wirkenden
Gefahrdungsfaktoren bestimmen die Gefahrdungssituation, in der sich eine Art befindet.
In Abhéngigkeit von der Gefahrdungssituation variiert die Eignung von Instrumenten fiir

den Erhalt der Art.

In der Literatur zu umweltpolitischen Instrumenten kommt eine Vielzahl von

Bewertungskriterien zur Anwendung. Thr Einsatz hdngt davon ab, welche Ziele die
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eingesetzten Instrumente realisieren sollen: Handelt es sich um ein rein regulatives Ziel —
beispielsweise eine Reduzierung von Stickstoffemissionen — oder sind auch soziale Ziele
involviert, wie etwa beim Einsatz von Schadenskompensationen, wo eine gerechte
Kostenaufteilung angestrebt wird (GUNNINGHAM & GRABOSKY 2004:26). Fiir die
Bewertung von Instrumenten im Rahmen dieser Arbeit wird von einem klaren
umweltpolitischen Ziel ausgegangen: Angestrebt ist die Umsetzung eines ,,Safe
Minimum Standard“ fiir ausgewihlte Stellvertreterarten. Trotzdem spielen andere
Aspekte ebenfalls eine Rolle. So beeinflusst die soziale Akzeptanz eines Instruments
seine Wirksamkeit. Um die Ubersichtlichkeit zu bewahren, ohne jedoch relevante Punkte
auller Acht zu lassen, kommen in dieser Arbeit vier Kriterien zum Einsatz. Die ersten
drei finden sich in den meisten Kriterienlisten zur Bewertung umweltpolitischer
Instrumente: Okologische Effektivitit, Kosteneffektivitit (wobei im Folgenden iiber die
Erfassung von Transaktionskosten auch das Kriterium der administrativen Praktikabilitét
erfasst wird) und dynamische Anreizwirkung. Einige Autoren verwenden anstelle von
Kosteneffektivitit den Begriff der 6konomischen Effizienz und unterscheiden dabei
statische Effizienz (entspricht Kosteneffektivitit) von dynamischer Effizienz (hier als
dynamische Anreizwirkung bezeichnet). Dies ist vor allem in der deutschen
umweltokonomischen Literatur verbreitet (MICHAELIS 1996:36, ENDRES 2007:122).
Zusitzlich erfolgt eine Bewertung von Instrumenten nach dem Kriterium der sozialen
Akzeptanz, worunter die gesellschaftliche Anerkennung des Instruments verstanden

wird.

Die vorgestellten Kriterien dienen dazu, situationsbezogen die jeweils beste
instrumentelle Losung fiir den Artenschutz zu finden. Im Folgenden werden deshalb die
fiir die okonomische Analyse umweltpolitischer Instrumente gingigen Kriterien der
okologischen Effektivitdt, Kosteneffizienz und dynamischen Anreizwirkung um die
Beriicksichtigung der art- und situationsspezifischen Charakteristika erweitert und

diskutiert (Teilziele 2 und 3).

43.1 Okologische Effektivitit

Das zentrale Kriterium fiir die Auswahl und Beurteilung eingesetzter Instrumente ist ihre
okologische Effektivitdit bzw. umweltbezogene Treffsicherheit. Darunter wird die

Féhigkeit eines Instrumentes verstanden, ein gesetztes Umweltziel in einem nach

81



okologischen Malstiben befriedigenden Ausmal} zu erreichen (Bartmann 1996:116).
Auch die Wirkungsgeschwindigkeit, also die benétigte Zeit zur Erreichung des
vorgegebenen Ziel, ist Teil der 6kologischen Effektivitdt (MICHAELIS 1996:36).

Die Frage nach der Zielerreichung steht auch im Artenschutz an erster Stelle — ein
Instrument, welches nicht zielfiihrend ist, ist ungeeignet. Bei der Zielerreichung
existieren jedoch Spielriume im Hinblick auf die notige Exaktheit und die erforderliche
Wirkungsgeschwindigkeit. Mit Hilfe der im Anschluss diskutierten art- und
situationsspezifischen Charakteristika kann die Gefdhrdungssituation einer Art
strukturiert beschrieben werden. Damit ist die Formulierung von Anspriichen an
Instrumente moglich, so dass situationsabhédngig effektive Losungen gefunden werden

konnen.

Artspezifisches Charakteristikum: Die Dynamik der Zielerreichung durch

unterschiedliche Reproduktionsraten

Die Reproduktionsrate r bestimmt, mit welcher Geschwindigkeit Populationen wachsen,
und wird aus der Differenz zwischen Geburtenrate und Sterberate ermittelt. Man
unterscheidet zwischen zwei grundlegenden Strategien: r-Strategen und K-Strategen
(MACARTHUR 1962, PIANKA 1970). r-Strategen leben in Habitaten, die starken zeitlichen
Verinderungen unterworfen sind. Aus diesem Grund weisen sie ein sehr variables
Populationswachstum auf, welches entsprechend der aktuellen Habitatqualitit schwankt.
In einer giinstigen Periode, ausgelost zum Beispiel durch spontane Verdnderungen des
Habitats oder bei der Neubesiedlung eines Gebietes, erfolgt ein rasches
Populationswachstum. Solche Zeitabschnitte werden aber immer wieder unterbrochen
durch ungiinstige Phasen, in denen entweder kurzfristig verfligbare Habitate wieder
verschwinden, oder wenn nach starkem Anstieg der Individuenzahl die verfiigbaren
Ressourcen erschopft sind (BEGON ET AL. 1998:379). r-Strategen sind meist Arten mit
einer geringen Korpergrofe, einer frithen Fortpflanzungsfahigkeit und einer Vielzahl von
Nachkommen. Dazu gehdren viele Insekten, aber auch die meisten Amphibien sowie
einige Vogel und Siuger, wie etwa Mause. Ein typischer r-Stratege ist die Wechselkrote
(Bufo viridis), die in sehr flachen, oft nur periodisch auftretenden Kleingewéssern laicht.
In Abhingigkeit von der Verfiigbarkeit solcher Habitate kann sich die Anzahl der

Wechselkrdten in einem Gebiet innerhalb eines Jahres stark erhohen.

82



K-Strategen hingegen leben unter relativ konstanten Umweltbedingungen, in wenig
verdnderlichen Habitaten. Thre Populationen sind deshalb dicht und von konstanter
GroBe. Aufgrund der intensiven Ressourcennutzung herrscht starke Konkurrenz, von der
auch der Nachwuchs betroffen ist. K-Strategen sind meist grofere Tiere mit verzogerter
Fortpflanzung, wie viele Vogel und Sduger. Sie haben nur wenige Nachkommen, die von
den Eltern versorgt werden. Auch das Populationswachstum von K-Strategen ist
abhingig von Umweltfaktoren, insbesondere von Konkurrenz. Aus diesem Grund
werden trotz Brutpflege nur wenige Nachkommen lange iiberleben (BEGON ET AL.
1998:379). Selbst unter optimalen Bedingungen wachsen Populationen von K-Strategen

wesentlich langsamer als Populationen von r-Strategen.

r-Strategen sind also in der Lage, wesentlich schneller auf Verdnderungen in Folge von
SchutzmaBnahmen zu reagieren, als K-Strategen dies tun konnen. Fiir das langfristige
Uberleben der gewachsenen Population sind jedoch stabile Umweltbedingungen
erforderlich. Wichtig sind deshalb Beobachtungen der Population iiber mehrere Jahre
hinweg. Im Fall von K-Strategen kann ein Instrument dagegen effektiv sein, ohne das
dies sofort durch ein entsprechendes Populationswachstum sichtbar wird. Einige K—
Strategen wie Wale, Nashorner oder Elefanten reproduzieren sich derartig langsam, dass

fiir das Anwachsen ihrer Bestdnde Jahre, wenn nicht gar Jahrzehnte notwendig sind.

Auch innerhalb der Kategorien unterscheiden sich die Reproduktionsraten von Arten.
Obwohl die Zugehorigkeit zu einer Kategorie ein artspezifisches und damit durch
Instrumente nicht zu beeinflussendes Kriterium darstellt, schwankt die Reproduktion in
Abhingigkeit von Umwelteinfliissen. So vergleichen ANSORGE ET AL. (1997) die
Reproduktionsraten von Fischottern, die je nach Nahrungsverfiigbarkeit, Jagddruck und
anderen Faktoren europaweit variieren. In einem solchen Fall ist eine Beeinflussung der
Reproduktionsrate dieses K-Strategen in einem gewissen Mall durch Mafinahmen und

Instrumente moglich, beispielsweise durch eine Verbesserung des Nahrungsangebotes.

Die Reproduktionsrate ist kein Kriterium, das die Auswahl umweltpolitischer
Instrumente beeinflusst. Sie ist jedoch bei der Beurteilung der Wirkungsgeschwindigkeit

eines Instruments zu beriicksichtigen.
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Artspezifisches Charakteristikum: Mobilitidt oder Migration

Ein zweites artspezifisches Charakteristikum ist die Mobilitdt. Darunter werden im
Folgenden alle Formen von Wanderungen verstanden, die mit einem Wechsel zwischen
verschiedenen Habitaten verbunden sind. Wanderungen sind meist gerichtet und werden
von mehreren Individuen gemeinsam durchgefiihrt. In Abhédngigkeit von ihrer
rdumlichen und zeitlichen Ausdehnung werden verschiedene Wanderungsmuster
unterschieden:  Diurnale = Wanderungen werden  beispielsweise von  vielen
Fledermausarten durchgefiihrt, die tagsiiber gemeinsame Schlafplidtze aufsuchen und
nachts einzeln auf Nahrungssuche gehen. Saisonale Wanderungen dienen dem
Aufsuchen jahreszeitlich variierender Ressourcen. Einige Arten wandern iiber sehr grof3e
Entfernungen und werden als migrierende Arten bezeichnet. So ziehen viele terrestrische
Vogelarten der Nordhemisphére im Frithjahr nach Norden und im Herbst zuriick nach
Stiden. Sie folgen dabei dem jahreszeitlich wechselnden Nahrungsangebot (BEGON ET AL.
1998:130). Einige Arten fiihren keine gerichteten Wanderungen durch, weisen aber einen
hohen Mobilitdtsgrad auf, wie etwa der Fischotter, der auf Nahrungssuche zwischen

verschiedenen Gewdssern wandert.

Die Mobilitdt einer Art beeinflusst, welchen Raumbezug eingesetzte Instrumente
aufweisen sollen. Wandern die Tiere iiber den Bezugsraum hinaus, miissen auch
Schutzmafinahmen raumiibergreifend durchgefiihrt werden. Insbesondere fiir den Erhalt

migrierender Arten sind Instrumente erforderlich, die administrative (Lénder-)Grenzen
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iiberschreiten. Aus diesem Grund existieren spezielle Abkommen zum Erhalt wandernder

Arten, wie z.B. die Bonner Konvention®.

Situationsspezifisches Kriterium: Der Geféhrdungsgrad einer Art

Die Frage nach der Sicherheit der Zielerreichung sowie der dafiir bendtigten Zeit ist in
erster Linie flr stark gefdhrdete Populationen relevant. Je stirker eine Population
gefdhrdet ist, umso effektiver miissen SchutzmafBnahmen und Instrumente wirken, und
zwar sowohl zielgenau als auch schnell. Dabei sind aufgrund anthropogener Einfliisse
gefdhrdete Arten von natiirlich seltenen oder endemischen Arten abzugrenzen.
Endemische Arten treten nur innerhalb eines klar abgrenzbaren, meist geografisch
definierten Verbreitungsgebiets auf (Inseln, Bergmassive, Seen). Thr oft kleinrdumiges
Vorkommen ist kein Resultat anthropogener Beeinflussung und daher auch kein
situationsspezifisches Kriterium, weil es in der Regel nicht beeinflusst werden kann.
Unabhéngig davon sind viele endemische Arten aufgrund ihrer eingeschrinkten
Verbreitung und geringen Individuenzahl auf besonders effektive SchutzmaBnahmen

angewiesen.

¥ Die Bonner Konvention (Convention on the Conservation of Migratory Species of Wild Animals) ist ein
Rahmenabkommen zum Erhalt wildlebender wandernder Arten und trat 1983 in Kraft. Sie beinhaltet
verschiedene Regionalabkommen fiir besonders gefihrdete Artengruppen (http://www.cms.int/).
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Situationsspezifisches Charakteristikum: Die Verteilung im Raum

Die auch als Dispersion bezeichnete Verteilung von Populationen im Bezugsraum
resultiert aus der Verteilung geeigneter Habitate sowie dem arteigenen Verhalten dieser
Spezies. Vereinfacht dargestellt, konnen Individuen entweder mehr oder weniger
gleichmédBig verteilt im Raum auftreten. Eine gleichmiafBige Verteilung kann als homogen
bezeichnet werden. Heterogene Verteilung tritt auf, wenn Individuen unregelméBig
verbreitet sind, und zum Bespiel geklumpt in nur einem Teilbereich des betrachteten

Raumes vorkommen.

Wiéhrend eine homogene Verteilung keine besonderen Anforderungen an die
auszuwéhlenden Instrumente stellt, erfordern heterogen verteilte Arten rdumlich
differenzierbare Instrumente. Diese miissen flichenscharf und unter Umstinden sogar
punktgenau anwendbar sein. Dabei ist zu beachteten, dass die Verteilung als
situationsspezifisches Charakteristikum Verdnderungen unterliegen kann. Bei der
Auswahl geeigneter Instrumente muss deshalb auch die potentielle Verteilung
beriicksichtigt werden, zum Beispiel bei der Restauration von Habitaten. Sind neu
geschaffene Habitate innerhalb des Bezugsraumes fiir die betreffende Art problemlos

erreichbar, ist eine rdumliche Differenzierung nicht erforderlich.

43.2 Kosteneffektivitit

Aus einer 0konomischen Perspektive ist fiir die Bewertung von Instrumenten das
Kriterium der Kosteneffektivitit neben dem der 0©kologischen Effektivitit von
entscheidender Bedeutung. Umso erstaunlicher ist es, dass Kosteneffektivitit erst in
jingerer Zeit eine groflere Rolle bei der Analyse von Instrumenten im Biodiversitits-
bzw. Artenschutz spielt (WATZOLD & SCHWERDTNER 2005, BRAUER ET AL. 2006). Dies
ist vor allem auf zwei Griinde zuriickzufiihren: Biodiversitits- und Artenschutz sind
Themen, mit denen sich traditionell vor allem Naturwissenschaftler beschéftigen. Die
zentrale Frage ist dabei hdufig das Erreichen von Schutzzielen, also eine Bewertung der
okologischen Effektivitit. Zudem erfordert die Analyse von Kosteneffektivitit in diesem
Bereich eine Kombination von 6kologischer und 6konomischer Expertise, die noch nicht
iiberall zur Verfligung steht. Aus den genannten Griinden wird das Kriterium der
Kosteneffektivitdt im Folgenden besonders ausfiihrlich dargestellt. Die Ausfiihrungen

folgen weitgehend WATZOLD & SCHWERDTNER (2005).
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Wie in der Einleitung bereits erldutert wurde, gibt es zwei Definitionen fiir
Kosteneffektivitit: So kann entweder ausgehend von einem festen Budget ein maximaler
Zielerreichungsgrad realisiert werden, oder ein vorgegebenes Ziel wird zu minimalen
Kosten zu erreicht. (HAMPICKE 1991:145). In dieser Arbeit kommen beide Definitionen
zur Anwendung. So wird einerseits versucht, auf der Grundlage limitierter finanzieller
Ressourcen durch Artenschutzmafinahmen eine maximale Anzahl von Arten zu erhalten
(idealerweise wire der Erhalt aller Arten oberstes Ziel). Diese Aufgabe wird durch die
Auswahl reprisentativer Stellvertreterarten mittels artenbasierter Konzepte erfiillt, die
iiber die Generierung von Mitnahmeeffekten einen kosteneffektiven Mitteleinsatz
ermdglichen sollen. Fiir den Erhalt der ausgewihlten Stellvertreterarten wird der ,,Safe
Minimum Standard“ als fixes Ziel gewdhlt, welches unter minimalem Mitteleinsatz
realisiert werden soll. Eingesparte Mittel konnen dann fiir den Schutz weiterer
Stellvertreterarten eingesetzt werden. In diesem Kapitel wird die Kosteneffektivitit eines
Instrumentes demnach nach der zweiten Definition beurteilt: Kann es den Erhalt der

jeweiligen Zielpopulation zu minimalen Kosten sichern?

BIRNER & WITTMER (2004) haben einen Ansatz entwickelt, mit dessen Hilfe eine
systematische Erfassung aller Kosten eines Instrumentes moglich ist, die in der Literatur
iiblicherweise separat betrachtet werden. Sie unterscheiden drei Kategorien von Kosten:
Produktionskosten (p), Entscheidungsfindungskosten (€) und Implementationskosten (i).
(e) und (i) zdhlen zu den Transaktionskosten, welche basierend auf COASE (1960,
1988:114) in der Literatur in drei Kategorien unterteilt werden: (1) die Kategorie der
Such- und Informationskosten, (2) die Kategorie der Verhandlungs- und
Entscheidungsfindungskosten und (3) die Kategorie der Monitoring- und
Durchsetzungskosten (GRIFFIN 1991:602, CHALLEN 2000:29/39). Wihrend (1) und (2)
vor der Umsetzung einer Maflnahme bzw. eines Instrument auftreten und deshalb auch
als Investitionskosten bezeichnet werden, treten (3) nach dem Inkrafttreten auf und
werden deshalb auch als Operationalisierungskosten bezeichnet (MBURU ET AL. 2003).
BIRNER & WITTMER (2004) fassen die Investitionskosten (1) und (2) in der Kategorie der

Entscheidungsfindungskosten zusammen (siehe Tabelle 1).

In der Praxis ist die Quantifizierung von Transaktionskosten mit Schwierigkeiten
verbunden, wozu auch eine weitere Differenzierung unterschiedlicher Kostenkategorien

gehort. In weiten Teilen der Arbeit wird deshalb dem Ansatz von BIRNER & WITTMER
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gefolgt, der zumindest die letzte Schwierigkeit vermeidet. Nur im Zusammenhang mit
Schadenskompensation wird davon abgewichen und eine eigene Klassifizierung

erarbeitet, da an dieser Stelle die Erfassung der Transaktionskosten detailliert moglich

ist.
Tabelle 1: Vergleich von Transaktionskostenklassifizierungen

Coase (1960) (Birner & Wittmer 2004)

Such- und Informationskosten

Verhandlungs- und Entscheidungsfindungskosten
Kostenkategorie

Entscheidungsfindungskosten

Monitoring- und Durchsetzungskosten = Implementationskosten
Produktionskosten

Die Kategorie der Produktionskosten (p) umfasst die Ausgaben fiir alle MaBBnahmen, die
der Erreichung eines bestimmten Schutzzieles dienen (HAMPICKE & ROTH 2000). Die in
der Okonomie iibliche Einteilung von Produktionsfaktoren in Kapital, Arbeitskraft und
Flache kann dabei auch fiir den Artenschutz gelten. Die Produktionskosten kdnnen somit
ermittelt werden, indem die einzelnen Faktoranspriiche summiert werden. Ebenso ist es
moglich, eine monetire Bewertung entgangener Nutzungen vorzunehmen, d.h. zu
bestimmen, welche Opportunititskosten bei der Zielerreichung durch den Verzicht auf

Nutzungsalternativen entstehen (HAMPICKE 1991:149 ft.).

Eine Senkung der Produktionskosten wird erreicht, wenn einzelne Schutzaktivititen so
kombiniert werden, dass das Schutzziel moglichst ,,billig" umgesetzt wird. Dabei sind
sowohl die Kosten als auch der Nutzen von Schutzaktivititen abhéngig von der
rdumlichen (BABCOCK ET AL. 1997) und zeitlichen (DRECHSLER & WATZOLD 2003)
Durchfithrung der MaBnahmen. Ridumliche Kostendifferenzen sind vor allem darauf
zurlickzufiihren, dass die fiir Schutzaktivititen genutzten Fldchen unterschiedliche
Opportunititskosten haben, weil sie mehr oder weniger gut fiir anderweitige
okonomische Nutzungen geeignet sind. Aus diesem Grund variieren auch die Kosten der
Ausweisung von Schutzgebieten, so dass bei Beriicksichtigung dieser Unterschiede

umfangreiche Effizienzgewinne moglich sind (ANDO ET AL. 1998).
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Zeitliche Kostendifferenzen treten beispielsweise auf, wenn sich die Opportunitédtskosten
von Fldchen iiber die Zeit dndern. So konnen die entgangenen Gewinne nicht
kommerziell genutzter Flachen temporal verschieden sein (COSTELLO & POLASKY 2004).
Ein anderer Grund sind die Unterschiede der Opportunititskosten von Arbeit und die
Schwankungen der durch SchutzmafBnahmen bedingten 6konomischen Verluste. Ein
klassisches Beispiel fiir den letzten Punkt ist die Reduktion der Futterqualitit von spit
gemihtem Heu. Eine aus artenschutzfachlicher Sicht giinstige spidte Mahd ergibt Heu mit
einem hohen Trockenmassegehalt, aber einem geringen Néhrstoffgehalt. Die fehlenden
Néhrstoffe miissen durch den Landwirt anderweitig ergdnzt werden, zum Beispiel durch
den Zukauf von Kraftfutter. Das Mihen einer Wiese kann somit zu einem bestimmten
Zeitpunkt und an einem Ort mehr oder weniger teuer sein als eine frithere oder spétere
Mahd anderswo. Dariiber hinaus kann eine rdumliche und zeitliche
MaBnahmendifferenzierung auch das Uberleben der jeweiligen Art beeinflussen (z. B.

JOHST ET AL. 2002, TANNEBERGER ET AL. im Druck).

Der 6kologische Nutzen von Schutzmafinahmen kann ebenso wie die Produktionskosten
in Abhéngigkeit von verschiedenen Faktoren variieren. Solche Nutzendifferenzen sind
zum Beispiel darauf zuriickzufithren, dass Habitate unterschiedliche Vorraussetzungen
aufweisen, ein Schutzziel zu erreichen. In Abhingigkeit von der Habitatqualitdt kann die
Erhaltung einer Zielpopulation in Habitat a billiger sein als in Habitat b, wenn a den
Artanspriichen bereits besser entspricht als b, so dass weniger Aufwendungen

erforderlich sind.

Um ein Schutzziel umzusetzen, miissen in der Regel verschiedene Malnahmen
miteinander kombiniert oder auch einzelne Gebiete als Schutzgebiete ausgewiesen
werden. Dadurch existieren unterschiedliche Kombinationen von MafBnahmen bzw.
Instrumenten, die dieses Ziel erreichen, allerdings zu unterschiedlichen
Produktionskosten. Die Kostenunterschiede — und damit auch die Moglichkeit, Kosten zu
minimieren — sind umso grofer, je heterogener das Kosten-Nutzen Verhéltnis einzelner

MaBnahmen bzw. Gebietsausweisungen ist (nach BABCOCK ET AL. 1997).

Entscheidungsfindungskosten

Die zweite Kostenkategorie sind die Kosten der Entscheidungsfindung (e). Sie entstehen

durch die Erhebung von Informationen, um Entscheidungen iiber den Einsatz von
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Politikinstrumenten zu treffen. Dazu gehdren wissenschaftliche Daten iiber das zu
setzende Ziel, Informationen iiber unterschiedliche Priferenzen von Akteuren fiir den
Fall konkurrierender Ziele sowie Informationen iiber die Produktionskosten (BIRNER &
WITTMER 2004). Insbesondere im letzteren Fall liegen hdufig Asymmetrien in der
Informationsverfiigbarkeit vor. So konnen Behorden bei der Ausgestaltung eines
Agrarumweltprogramms auf Kostenangaben von Landwirten angewiesen sein, um die
Hohe der Zahlungen fiir Management und PflegemaBnahmen festzulegen. Fiir den
Landwirt besteht der Anreiz, diese mdglichst hoch anzugeben. Da solche Kosten
individuell sehr verschieden sein konnen (sieche Abschnitt zu Produktionskosten), sind
die Angaben zu ithrer korrekten Hohe schwer nachvollziehbar.
Entscheidungsfindungskosten treten aber auch auf der Seite der Adressaten von
Instrumenten auf. So bendtigen Landwirte Informationen tiber Agrarumweltprogramme
(z. B. Teilnahmevoraussetzungen, Antragsmodalititen etc.), um iiber eine Teilnahme
entscheiden zu konnen. Diese Informationsbeschaffung ist ebenfalls mit Kosten

verbunden.

Einscheidungsfindungskosten umfassen auch Kosten, die bei der Losung von Konflikten
entstehen. Dazu zdhlen zum Beispiel Ausgaben fiir Treffen oder Diskussionsrunden, um
eine Einigung verschiedener Gruppen bzw. Individuen zu erzielen, damit eine optimale
Entscheidung getroffen werden kann. BIRNER & WITTMER (2004) schlagen vor, die

Kosten suboptimaler Entscheidungen als ,,Fehlentscheidungskosten* zu erfassen.

Die Evaluierung von Entscheidungsfindungskosten gestaltet sich schwierig, da eine
Vielzahl von Kosten dazu gehort. Systematisch wird diese Kostenkategorie im Rahmen

der Neuen Institutionenokonomie untersucht (z. B. WILLIAMSON 1998, 1999).

Implementationskosten

Die Kategorie der Implementationskosten (i) beinhaltet die Kosten fiir Monitoring und
Durchsetzung der ausgewihlten Instrumente. Solche Kosten treten auf, da nicht
vorausgesetzt werden kann, dass Instrumente so wirken und von den beeinflussten
Akteuren angenommen werden, wie dies vom Gesetzgeber vorgesehen ist. Insbesondere
ordnungsrechtliche Instrumente, z. B. Nutzungsauflagen in einem Schutzgebiet,
erfordern einen hohen Kontrollaufwand, da sich die beeinflussten Akteure nicht

freiwillig fiir sie entschieden haben. BECKER (1968) geht davon aus, dass sich Individuen
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beim Einhalten von gesetzlichen Vorgaben ebenso Nutzen maximierend verhalten wie
bei reinen wirtschaftlichen Entscheidungen. Sie werden gegen Auflagen und Vorgaben
verstoflen, wenn sie sich davon einen Nutzen versprechen, der groBer ist als bei
Einhaltung der Regelung. Der Anreiz zu derartigem Verhalten ist besonders grof3, wenn
wenig kontrolliert wird oder die Strafen bei Nichteinhaltung gering sind. Um dieses
Verhalten zu verhindern, konnen also entweder Kontrollen intensiviert oder Strafen
verschirft werden. Da eine stirkere Kontrolle in der Regel einen Mehraufwand (z. B. an
Zeit oder Personal) bedeutet, wird oft die zweite Mdglichkeit angewendet. Auch wenn
der Ansatz von BECKER (1968) eine vergleichsweise extreme theoretische Position
darstellt, bestechen auch in der Realitit bei vielen Politikinstrumenten
Implementationsschwierigkeiten. Dies hat zu verstirkten Forschungen iiber die
kosteneffektive Ausgestaltung von Durchsetzungs- und Monitoringaktivititen gefiihrt

(einen Uberblick bietet COHEN 1999).

Eine Moglichkeit zur Kostenminimierung von Implementationskosten ist die
Ausgestaltung von Instrumenten in einer Form, die den Akteuren einen Anreiz bietet,
sich auf die vorgesehene Weise zu verhalten. Ein Beispiel dafiir ist der Einsatz von ex
ante Schadenskompensationen, bei dem die unabhdngig von einem tatsédchlichen
Schadensfall ~ gezahlte = Kompensation  bewirkt, dass die  Begiinstigten

Praventivmalinahmen ergreifen, um ihr Einkommen zu erh6hen.

Gesamtbewertung der Kosteneffektivitit

Fir die Bewertung der Kosteneffektivitit eines Politikinstrumentes werden die drei

Kostenkategorien addiert:
p+e+i=Kkg
wobei k die Gesamtkosten des Instrumentes X sind.

Ein Instrument X ist dann kosteneffektiver als ein Instrument y, wenn bei gleicher
Effektivitiat die Summe der Produktionskosten p, Entscheidungsfindungskosten e und der
Implementationskosten i von X kleiner als von Yy ist. Zwischen den einzelnen
Kostenkategorien bestehen ,trade offs“. So erfordert eine rdumliche und zeitliche
Differenzierung von Zahlungen fiir Schutzmafinahmen genaue Informationen, deren
Erlangung die Entscheidungsfindungskosten erhoht. Auch im Fall der spéter noch
detailliert ausgefiihrten Schadenskompensationssysteme kommt es zu ,trade offs“: So
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konnen zuviel gezahlte Entschddigungen durch eine hohere Investition in
Entscheidungsfindungskosten vermieden werden. Dies ist aber nur solange sinnvoll, bis
die Zunahme der Entscheidungsfindungskosten den eingesparten Entschidigungen

entspricht.

43.3 Dynamische Anreizwirkung

Die dynamische Anreizwirkung beschreibt die Fahigkeit eines Instrumentes,
umwelttechnischen Fortschritt zu induzieren (ENDRES 2007:133). KNEESE & SCHULZE
wiesen bereits 1975 darauf hin, dass der Umfang, in dem umweltpolitische Instrumente
neue Technologien fiir einen effizienten Umweltschutz fordern, ein wichtiges Kriterium
fiir ihren Einsatz sei. Dabei kann zwischen Anreizen fiir die Anwendung neuer, jedoch
bereits existierender Technologien und Anreizen zur Forschung und Entwicklung vollig
neuer Techniken unterschieden werden (REQUATE 2005). Auch die Analyse der
dynamischen Anreizwirkung umweltpolitischer Instrumente findet in der Regel am

Beispiel von Emissionsreduktionen statt.

Auch fiir den Artenschutz ist die Anwendung und Entwicklung neuer Technologien in
einigen Bereichen von Bedeutung, wenn auch in einem weitaus geringeren Umfang als
bei der Luftreinhaltung. Ein Beispiel fiir die Entwicklung einer solchen Technologie ist
der Prézisions-Ackerbau (precision farming), bei welchem der Einsatz von Diingemitteln
in Abhédngigkeit von der Bodenfruchtbarkeit kleinrdumig differenziert werden kann.
Neben Kosteneinsparungen aufgrund des reduzierten Diingereinsatzes konnen auch die
negativen Auswirkungen von Nitrat und Phosphat auf Arten vermindert werden

(AUERNHAMMER 2001).

Dariiber hinaus ist vor allem im mitteleuropdischen Raum die Erhaltung bzw.
Wiedereinfiihrung traditioneller Landnutzungsformen von grofer Relevanz fiir den
Artenschutz.  Instrumente wie Kompensationszahlungen im  Rahmen von
Agrarumweltprogrammen zielen deshalb darauf ab, nach heutiger Marktlage unrentable
Produktionsformen zu fordern. Die dynamische Anreizwirkung eines solchen
Instrumentes besteht nicht oder nur zum Teil in der Induktion von technischer
Weiterentwicklung. Angestrebt wird vielmehr eine Verhaltensdnderung von Akteuren
hin zu einer ,,artenfreundlicheren” Wirtschaftsweise, u. a. durch eine Wiederbelebung

traditioneller Produktionstechnologien.
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Aus diesem Grund wird unter der dynamischen Anreizwirkung eines Instrumentes im
Artenschutz im Folgenden dessen Fihigkeit verstanden, Anreize fiir Technologien oder
Verhaltensweisen zu schaffen, welche die negativen Auswirkungen von Handlungen auf

den Arterhalt begrenzen oder verringern bzw. positive Auswirkungen fordern.

434 Soziale Akzeptanz

Akzeptanzprobleme sind ein gidngiges Problem beim Einsatz umweltpolitischer
Instrumente. So sind zum Beispiel Emissionszertifikate intuitiv nicht sofort akzeptabel,
da sie einem ,,Umweltverschmutzer* quasi das Recht gewéhren, weiterhin Emissionen zu
verursachen. POUTA ET AL. (2002) untersuchen die Zahlungsbereitschaft fiir eine
Erweiterung bestehender Schutzgebiete in Finnland und kommen zu dem Ergebnis, dass
diese hoher ist, wenn die befragten Personen die Mdglichkeit bekommen, aktiv am
Ausweisungsprozess teilzunehmen. Sie schlussfolgern daraus, dass ein sozial akzeptierter
Prozess einen positiven Wert fiir eine SchutzmaBinahme hat. Dies spricht fiir eine
partizipative Beteiligung verschiedener Akteure an der Implementation. Andererseits
konnen Instrumente mit partizipativer Beteiligung auf Akzeptanzprobleme bei
Naturschiitzern und Behorden stoBlen, wenn diese befiirchten, dadurch werde die
Durchsetzung von Schutzmafinahmen erschwert (STOLL-KLEEMANN 2001). In vielen
Féllen wird die soziale Akzeptanz eines Instrumentes kaum quantifizierbar sein. Fiir die
Analyse miissen dann qualitative Methoden herangezogen werden, etwa
problemzentrierte Interviews, aus denen Aufschliisse sowohl {iber dominante als auch

unterschwellig wichtige Themen gewonnen werden sollen (STOLL-KLEEMANN 2001).

4.3.5 Das Vorgehen bei der Auswahl von Instrumenten im Artenschutz

Bisher wurden in diesem Kapitel mogliche Ankniipfungspunkte umweltpolitischer
Instrumente im Artenschutz vorgestellt, eine Klassifizierung der zur Verfiigung
stehenden Instrumenten in drei Kategorien vorgenommen sowie Kriterien fiir ihre
Bewertung entwickelt. Zusammen mit den Erkenntnissen aus den Kapiteln 2 und 3 kann

nun ein systematisches Vorgehen zur Umsetzung von Artenschutz darstellt werden (sieche

Abbildung 3).
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Abbildung 3: Das Vorgehen bei der Auswahl von Instrumenten im Artenschutz.
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Dabei lassen sich zwei Ebenen unterscheiden. Ebene 1 entspricht der Zielbestimmung.
Hier wird mit Hilfe des Zielartenkonzeptes eine Gruppe von Stellvertreterarten fiir den
jeweiligen Bezugsraum (in der Abbildung grau dargestellt) ausgewaihlt. Diese sind in der
Abbildung als a, b bzw. n bezeichnet. Fiir jede Stellvertreterart wird entsprechend des
»Safe Minimum Standard* eine Mindestpopulationsgrof3e ermittelt oder abgeschitzt. Das
Vorgehen auf dieser Ebene dient der Prioritdtensetzung und soll ausgehend von den als

fix angesehenen Mitteln eine maximale Anzahl von Arten erhalten.

Die zweite Ebene dient der Bestimmung der erforderlichen Schutzmal3nahmen. Dazu
wird eine Analyse der Gefahrdungssituation jeder ausgewéhlten Art bzw. Population
durchgefiihrt. Dies ist in Abbildung 3 beispielhaft anhand einer Art dargestellt. Die
Gefdhrdungssituation wird durch einen oder mehrer Gefdhrdungsfaktoren
(Habitatverlust, Jagd bzw. Ernte, Schadstoffe, Klimawandel, invasive Arten) bestimmt
sowie durch die art- und situationsspezifischen Charakteristika determiniert. Aus der

Analyse der Gefdhrdungssituation werden die erforderlichen SchutzmaBnahmen sowie
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die Anspriiche an Instrumente zu ihrer Umsetzung formuliert, beispielsweise eine
flichenscharfe Aufwertung von Habitaten. Zur Auswahl und Bewertung eingesetzter
Instrumente dienen die vorgestellten Kriterien der Okologischen Effektivitit,

Kosteneffektivitit, dynamischen Anreizwirkung und sozialen Akzeptanz.

44 Vergleichende Instrumentenanalyse im Artenschutz

Der folgende Abschnitt erldutert die verschiedenen Instrumententypen der
Umweltokonomie und untersucht sie im Hinblick auf eine Anwendung im Artenschutz.
Soweit dies auf einer abstrakten Ebene moglich ist, werden sie anhand der vier Kriterien
bewertet sowie Vorschlage fiir ihre Weiterentwicklung gemacht (Teilziel 4). Dabei

spielen Schadenskompensationen eine zentrale Rolle.

44.1 Ordnungsrechtliche Instrumente

Die dominierende Rolle des Ordnungsrechts in der allgemeinen Umweltpolitik (FRITSCH
ET AL. 2005:164) betrifft auch den Artenschutz. Eine mogliche Erklarung dafiir ist der
hohe Anteil gefahrdeter Arten am Gesamtartenbestand, der bereits zu einem Zeitpunkt
Handlungszwénge ausloste, als instrumentelle Alternativen rar waren. Neben
international verbindlichen Regelungen sind die Bestimmungen zum Artenschutz vor

allem auf nationaler Ebene geregelt.

Das bundesdeutsche Artenschutzrecht ist im Bundesnaturschutzgesetz (BNatSchQG)
verankert und wird liberwiegend durch EU-Vorgaben bestimmt. Das BNatSchG sichert
wildlebenden Pflanzen und Tieren einen allgemeinen Schutz zu (§ 14 BNatSchG); da es
als Rahmengesetz ausgestaltet ist, obliegt es jedoch den Léndern, detaillierte Gesetze zu
erlassen. Daneben sichert das BNatSchG den Schutz der ,,besonders geschiitzten Arten*
und der ,streng geschiitzten Arten®“. ,Besonders geschiitzte Arten* sind Tier- und

Pflanzenarten:

O aus Anhang A oder B der EG-Artenschutzverordnung (Verordnung (EG) Nr.
338/97),

0 die in Anhang IV der Fauna-Flora-Habitat Richtlinie (Richtlinie 92/43/EWG)
aufgefiihrt sind,
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0 in Europa natiirlich vorkommende Vogelarten im Sinne des Artikels 1 der

Vogelschutzrichtlinie (Richtlinie 79/409/EWG) und

0 Tier- und Pflanzenarten, die durch die Bundesartenschutzverordnung als

,besonders geschiitzte Arten* festgesetzt sind (THUM ET AL. 2003:21 ff).
»otreng geschiitzte Arten sind ,,besonders geschiitzte Arten* die
0 in Anhang A der EG-Artenschutzverordnung oder
0 in Anhang IV der Fauna-Flora-Habitat Richtlinie aufgefiihrt oder

0 in der Bundesartenschutzverordnung als ,,streng geschiitzte Arten® genannt sind

(THUM ET AL. 2003:21 ff).

Diese Regelungen bilden die Grundlage fiir eine Vielzahl von Auflagen, die den
Artenschutz bestimmen. KEMPER (1993:34) definiert Auflagen als: ,,...politische
MaBnahmen, die dem Verursacher von umweltbelastenden Schadstoffen
Verhaltensvorschriften machen.” Als artenschutzrelevante Auflagen werden deshalb alle
politischen = MafBnahmen bezeichnet, die den (potentiellen) Verursachern
artengefiahrdender Aktivititen Verhaltensvorschriften machen. Es konnen vier Formen

von artenschutzrelevanten Auflagen unterschieden werden:

O Auflagen, die aus dem Schutzstatus von Arten oder der Einrichtung von

Schutzgebieten resultieren,
0 Quoten bzw. Lizenzen,
0 Auflagen im Rahmen der ,,Guten fachlichen Praxis* und
0 Auflagen im Rahmen der Eingriffsregelung.

Diese werden im Folgenden vorgestellt.

Schutzstatus

Der Schutzstatus einer Art entspricht der Festlegung von Ge- und Verboten im Umgang
mit dieser. So diirfen geschiitzte Arten nicht bejagt, gesammelt oder anderweitig genutzt
werden. Uber Gebote wird eine Nutzung dagegen auf ein festgelegtes AusmaB begrenzt.
Fiir alle wildlebenden Arten besteht ein Mindestschutz, der durch Landesregelungen

gesichert werden muss. Dagegen stellt der Schutz fiir ,,besonders geschiitzte Arten* keine
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Rahmenregelung dar und gilt unmittelbar. Es ist verboten, solchen Tieren nachzustellen,
sie zu fangen, zu verletzen oder zu toten oder ihre Entwicklungsformen, Nist- Brut-
Wohn- und Zufluchtsstitten der Natur zu entnehmen, zu beschddigen oder zu zerstoren.
AuBerdem gilt ein Besitz- und Vermarktungsverbot fiir diese Arten. ,,Streng geschiitzte
Arten* sowie ,,Europdische Vogelarten® diirfen dariiber hinaus nicht gestért werden,

etwa durch das Aufsuchen oder Fotografieren ihrer Niststétten.

Von diesen Verboten sind Ausnahmen moglich, zum Beispiel, wenn die Handlung im
Rahmen der land-, forst- und fischereiwirtschaftlichen Bodennutzung erfolgt und dabei
die Regeln der ,,Guten fachlichen Praxis“ beachtet werden. Dariiber hinaus kann im
Einzelfall von diesen Verboten abgewichen werden, wenn dies zur Abwendung
erheblicher land-, forst-, fischerei-, wasser- oder sonstiger gemeinwirtschaftlicher
Schéden erforderlich ist (ausfithrlich dazu THUM ET AL. 2003:23). Auf der Grundlage
dieser Ausnahmeregelung erfolgt beispielsweise der Abschuss von Kormoranen
(Phalacrocorax carbo sinensis) zur Vermeidung von Fischverlusten in der

Teichwirtschaft.

Schutzgebiete

Die Ausweisung von Schutzgebieten ist ein weiteres zentrales Instrument des
Artenschutzes, bei dem Ge- und Verbote gebietsbezogen eingesetzt werden. Weltweit
existiert eine Vielzahl von Schutzgebietskategorien, die in international verbindliche und
nationale Kategorien unterschieden werden koénnen. Eine international verbindliche
Grundlage bietet die Kategorisierung der IUCN, die nach der Reglementierung
menschlicher Nutzungen abgestuft ist. Die [UCN-Kategorien spiegeln sich nur teilweise

in den deutschen Schutzgebietskategorien wieder (siehe Tabelle 2).

Auch die Ausweisung von Schutzgebieten basiert in Deutschland zumindest teilweise auf
EU-Vorgaben. So fordert die FFH-Richtlinie Schutzgebiete fiir prioritdre Arten und die
Vogelschutzrichtlinie die Ausweisung Européischer Vogelschutzgebiete. Dadurch soll
ein europdisches Schutzgebietsnetzwerk, Natura 2000, entstehen. Die Ausweisung der
Gebiete ist in der Bundesrepublik Aufgabe der Linder. Ebenso fillt die Ausweisung von
Schutzgebieten nach deutschem Recht in den Zusténdigkeitsbereich der Lénder, nur die
Ausweisung von Nationalparken muss mit Bundesbehorden abgestimmt werden (THUM

ET AL. 2003:27).
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In den IUCN-Kategorien nicht enthalten, aber dafiir international verbindlich sind die
Biosphidrenreservate. Sie werden nach den Kriterien des UNESCO-Programms ,,Man and
Biosphere* (MAB) bestimmt und sollen charakteristische Okosysteme der Erde
repriasentieren und Kulturlandschaften mit typischen Landnutzungsformen sein
(Resolution 2.313 der UNESCO, 1970). Bei dem im empirischen Teil behandelten

Bezugsraum handelt es sich um ein Biosphérenreservat.

Tabelle 2: Vergleich von Schutzgebietskategorien der IUCN und der BRD. Quelle: www.unep-
wcmce.org, eigene Zusammenstellung.

IUCN
Beschreibung entspricht in der BRD
Schutzgebietskategorien

_ Protected area managed mainly for
Strict Nature Reserve _ -
science

) Protected area managed mainly for
Wilderness Area _ _ -
wilderness protection

Protected area managed mainly for
National Park ecosystem protection and Nationalpark

recreation

Protected area managed mainly for
Natural Monument conservation of specific natural Naturdenkmal

features

. . Protected area managed mainly for
Habitat/ Species Management _ _
conservation through management Naturschutzgebiet

Area

intervention

Protected area managed mainly for
Protected Landscape/

landscape/ seascape conservation Landschaftsschutzgebiet
Seascape

and recreation

Protected area managed mainly for
Managed Resource Protected

the sustainable use of natural -
Areas

ecosystems
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Quoten und Lizenzen

Die Nutzung von Spezies kann in Form von Quoten oder Lizenzen artbezogen reguliert
werden. Dazu zdhlen beispielsweise Fangquoten in der Fischerei, Jagdlizenzen fiir Arten,
die dem Jagdrecht unterliegen, oder Sammelquoten, etwa flir Muscheln. Jagdlizenzen
sind mit einer Gebiihr verbundene behordliche Genehmigungen, iiber welche das
Ausmal der Jagd begrenzt wird. Die Anzahl der Tiere, die getdtet werden diirfen, wird
dabei hoheitlich festgelegt. Fangquoten werden in der Fischerei eingesetzt und limitieren
ebenfalls die Nutzung einer Art. Die Quote wird dabei hdufig nicht in Individuen,

sondern als Masse in Tonnen angegeben.

Diese Form der Regulierung ist vor allem fiir nicht geschiitzte Arten relevant. Es gibt
aber auch Fille, wo eine Nutzungsquote flir geschiitzte Arten festgelegt wird. Dies
betrifft etwa den Fang verschiedener Walarten, der von der ,International Whaling

Commission® iiber gemeinschaftlich festgelegte Quoten reguliert wird’.

,Gute landwirtschaftliche Praxis“

Vergleichbar mit dem ,Stand der Technik® wird in der Land-, Forst- und
Fischereiwirtschaft seit der Novellierung des Bundesnaturschutzgesetzes 1998 die
Einhaltung der ,,Guten fachlichen Praxis* verlangt (§ 5 BNatschG). Sie beinhaltet eine

Vielzahl maBBnahmenbezogener Auflagen. Eine landwirtschaftliche Bodennutzung z&hlt

? siche dazu http://www.iwcoffice.org/index.htm.
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nur dann nicht als Eingriff in Natur und Landschaft, wenn der Landwirt nach ,,Guter
fachlicher Praxis* wirtschaftet. Darunter wird die Einhaltung von Mindeststandards bzw.
Grundleistungen verstanden, zu denen u. a. gehort, vermeidbare Beeintridchtigungen von
Biotopen zu unterlassen oder vernetzende Landschaftselemente zu erhalten und, wenn
moglich, zu vermehren (PLACHTER ET AL. 2005). Die ,,Gute landwirtschaftliche Praxis*
wird durch verschiedene Regelungen konkretisiert, wie etwa durch die
Diingeverordnung'. Sie ist auch im Zusammenhang mit einem anderen Instrument von
Bedeutung, der Honorierung 6kologischer Leistungen. Hier definiert sie den Unterschied
zwischen unentgeltlich erbrachten Leistungen und solchen, die honorierungswiirdig sind.

Darauf wird im Abschnitt zur Honorierung 6kologischer Leistungen noch eingegangen.

Eingriffsregelung

Ziel der Eingriffsregelung ist, einer Verschlechterung des Gesamtzustandes von Natur
und Landschaft entgegenzuwirken, der durch Bauvorhaben aller Art verursacht werden
kann (JESSEL & TOBIAS 2002:48). Dabei ist zundchst zu priifen, ob die durch die
geplanten Eingriffe ausgeldsten Beeintrdchtigungen vermeidbar sind. In diesem Fall sind
die entsprechenden Eingriffe zu unterlassen oder zu verringern. Fiir unvermeidbare
Beeintrachtigungen sollen Ausgleichsmaflnahmen gefunden werden, die funktional und
rdumlich in einem engen Zusammenhang mit den beeintrachtigten Bestandteilen und

Funktionen des Naturhaushaltes stehen. Kann dieser enge Zusammenhang nicht

' Verordnung iiber die Grundsitze der guten fachlichen Praxis beim Diingen*, siche HAMPICKE ET AL.
(2000:57 f)
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gewahrleistet werden, sind Ersatzmafinahmen durchzufiihren (KOPPEL ET AL. 2004:25).
Der funktionale Zusammenhang ist hier lockerer, sollte aber noch ableitbar sein. Ist auch
ein Ersatz nicht moglich, hat der Verursacher des Eingriffs Ausgleichzahlungen zu
tatigen, die in einem mdglichst nahen ridumlichen Bezug wieder fiir
NaturschutzmaBBnahmen eingesetzt werden. In Sachsen werden Ausgleichszahlungen
beispielsweise zum Aufkauf naturschutzfachlich wertvoller Flachen eingesetzt (LANU

2007).

Bis vor wenigen Jahren spielte der Artenschutz bei der Eingriffsregelung nur eine
untergeordnete Rolle. Dies hat sich durch die Aufnahme der ,,streng geschiitzten Arten*
in die Eingriffsregelung sowie durch einige neuere Gerichtsurteile gedndert (WACHTER
ET AL. 2004). Artenschutzrechtliche Belange werden deshalb zukiinftig bei Planungen
und Eingriffsvorhaben weitaus stirker beriicksichtigt werden miissen, als dies bislang der

Fall war (TRAUTNER ET AL. 2006:5).

Bewertung ordnungsrechtlicher Instrumente

In der umweltokonomischen Literatur wird ordnungsrechtlichen Instrumenten im
Allgemeinen ein hoher Zielerreichungsgrad und damit eine hohe 0©kologische
Effektivitat zugeschriecben (BARTMANN 1996:121, ENDRES 2007:144). KNUPPEL
(1989:125) weist darauf hin, dass dafiir verschiedene Voraussetzungen erfiillt sein
missen, die im Folgenden an die Anspriiche des Artenschutzes angepasst werden.
Zunichst muss ein unmittelbarer Zusammenhang zwischen dem Tatbestand, auf den sich
die Auflage bezieht, und der Verminderung der Gefdhrdung der Art bestehen.
Demzufolge sind insbesondere solche Auflagen wirksam, die direkt Gefdhrdungsfaktoren
limitieren, wie Jagdlizenzen oder Fangquoten. Im Gegensatz dazu wirken beispielsweise
Auflagen im Rahmen der Eingriffsregelung indirekt, da sie potentielle Habitatverluste

unterbinden bzw. ausgleichen.

Zweitens miissen Auflagen verhiltnisméBig kurzfristig gedndert werden konnen. Dies ist
gerade im Artenschutz von zentraler Bedeutung, wo es um lebende Organismen geht, die
auf vielfdltige Art von ithrer Umwelt beeinflusst werden. Unvorhergesehene Ereignisse —
wie das Auftreten von Krankheiten oder ein schnelles Populationswachstum durch
giinstige Bedingungen — miissen angemessen berlicksichtigt werden konnen. Diese

Voraussetzung ist vor allem beim Schutzstatus und der Ausweisung von Schutzgebieten
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nicht gegeben, was groftenteils auf die Verankerung vieler Schutzbestimmungen im
europdischen Recht zuriickzufiihren ist. Ein geradezu klassisches Beispiel fiir daraus
resultierende Probleme (allerdings als Folge erfolgreichen Artenschutzes) ist der
Kormoran, der trotz einer starken Zunahme in ganz Europa noch immer geschiitzt ist und

nur auf der Grundlage von Ausnahmebestimmungen bejagt werden darf.

Drittens setzt eine hohe 6kologische Effektivitit ordnungsrechtlicher Instrumente voraus,
dass sich alle an die Regelungen halten. An dieser Stelle sei noch einmal auf BECKER
(1968) verwiesen, der davon ausgeht, dass Individuen gegen Auflagen verstoBen, wenn
sie sich entweder einen Nutzen davon versprechen, der groBBer als die mogliche Strafe ist
oder davon ausgehen, nicht entdeckt zu werden. Auch wird das Ordnungsrecht nicht
immer korrekt umgesetzt, etwa wenn behordliche Genehmigungen erteilt werden, die
nicht mit den rechtlichen Regelungen konform sind. Solche ,,Vollzugsdefizite* treten
sowohl in der allgemeinen Umweltpolitik (HANSJURGENS 1992:38) als auch im

Artenschutz héaufig auf.

Die mangelnde Befolgungen von Auflagen ist sowohl beim Schutzstatus von Spezies als
auch bei der Ausweisung von Schutzgebieten relevant. Besonders Arten, die mit dem
Menschen um Ressourcen konkurrieren — wie Wolfe, Fischotter oder Kormorane — leiden
unter illegaler Bejagung. In Schutzgebiete werden vielfach die Auflagen zu
Nutzungseinschrdnkungen nicht eingehalten. So gelten zahlreiche Nationalparks in
Afrika, Asien und Lateinamerika als ,,paper parks®, deren Funktion allenfalls auf dem
Papier besteht (fiir ein afrikanisches Beispiel, siche BLOM ET AL. 2004). Dariiber hinaus
sind Schutzstatus und Schutzgebietsausweisungen hédufig unzureichend fiir den Erhalt
von Arten. Der Erhalt zahlreicher Arten hdngt nicht nur von ihrem Schutz, sondern auch

der Durchfiihrung von ManagementmafBnahmen in ihren Habitaten ab.

Quoten und Lizenzen verfiigen durch ihre direkte Limitierung von Gefdhrdungsfaktoren
iiber eine hohe 6kologische Effektivitdt. Das setzt allerdings voraus, dass die Festlegung
und Vergabe von Quoten und Lizenzen so erfolgt, dass der Erhalt der zur Regeneration
ndtigen BestandsgrofSen gesichert wird. Dies ist im Rahmen dieser Arbeit durch die
Definition von Mindestpopulationsgro3en gewihrleistet. Fehlen ausreichende Kontrollen
— insbesondere in der Fischerei — wird die Effektivitit von Quoten durch mangelnde
Einhaltung oft gemindert. So berichtet HANNESSON (2007:704), dass Russland die mit

Norwegen geteilte Quote zur Befischung des Kabeljau (Gadus morhua) um jéhrlich etwa
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100.000 Tonnen iiberschreitet. Dies reduziert nicht nur die norwegischen Ertrige,
sondern erhoht auch die Fangkosten bei der Befischung der kleiner werdenden Bestédnde.
HANNESSON sieht deshalb auch fiir Norwegen einen Anreiz zur Uberschreitung der

Quote.

Aus Okonomischer Sicht besteht der entscheidende Nachteil ordnungsrechtlicher
Instrumente in ihrer mangelnden Kosteneffektivitdt, da bei der Anwendung
undifferenzierter staatlicher Zwangsvorgaben keine Beriicksichtigung individueller
Kostenstrukturen moglich ist. Alle von Auflagen betroffenen Wirtschaftssubjekte haben
die gleiche Norm zu erfiillen (HANSJURGENS 1992:39). Das angestrebte 6kologische Ziel
wird deshalb nicht zu minimalen volkswirtschaftlichen Kosten erreicht. ZIMMERMANN
(1984:227) merkt dazu an, dass eine Auflagenpolitik zwar umweltpolitische Ziele
weitgehend erreichen kann, dazu jedoch unnétig hohe Anpassungskosten erfordert. Eine
Weiterentwicklung des Ordnungsrechts unter Kosteneffektivititsgesichtspunkten ist
jedoch moglich; dies wird auch als ,,Binnenrationalisierung® bezeichnet (HANSJURGENS
2000:251). So untersuchen ANDO ET AL. (1998) und POLASKY ET AL. (2001) die
Ausweisung von Schutzgebietsflichen mit dem Ziel, eine definierte Anzahl von Arten zu
erhalten. Sie kommen zu dem Ergebnis, dass durch eine Beriicksichtigung der
Opportunititskosten der Fldchen erhebliche Kosteneinsparungen mdglich sind.
Vorraussetzung dafiir ist, dass der Erhalt der jeweiligen Arten auf allen Flichen gleich

gut moglich ist.

Die im Zusammenhang mit der 6kologischen Effektivitit beschriebenen Vollzugsdefizite
lassen sich auch aus Kosteneffektivititssicht betrachten. Eine hohere Wirksamkeit
eingesetzter Instrumente wire bei stirkeren Kontrollen mdglich, was allerdings mit
einem massiven Anstieg der Implementationskosten verbunden ist. Offensichtlich sind
diese Kosten so hoch, dass in vielen Féllen eine geringere Effektivitit des Instruments in
Kauf genommen wird. Hier besteht somit ein Zielkonflikt zwischen
Effektivititssteigerung und Kostenminimierung. Auch der von ANDO ET AL. (1998) und
POLASKY ET AL. (2001) vorgeschlagene Ansatz erhdht die Entscheidungsfindungskosten
bei Schutzgebietsausweisungen, da die Informationen {iiber die Kostenunterschiede

zwischen den potentiellen Schutzgebietsfldchen erst beschafft werden miissen.

Die dynamische Anreizwirkung ordnungsrechtlicher Instrumente kann als gering oder

gar negativ eingeschitzt werden. So besteht ein Anreiz flir Landbesitzer, die
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Anwesenheit geschiitzter Tiere auf ithrem Land zu verheimlichen oder sogar zu
vermeiden. LANGPAP (2006:559) nennt ,,to shoot, shovel and shut up* als eine nicht
ungewoOhnliche Reaktion von Landbesitzern, um den auf dem ,,Endangered Species
Act'“ basierenden nutzungslimitierenden Auflagen zu entgehen. Dasselbe trifft fiir die
Ausweisung von Schutzgebieten zu. Wenn Auflagen im Umgang mit geschiitzten Arten
oder Nutzungseinschrankungen in Schutzgebieten bereits zu einer finanziellen Belastung
von Akteuren fiihren, besteht kein Anreiz, dariiber hinaus ,artenfreundlich zu
wirtschaften, wenn keine addquate Kompensation getétigt wird. Lizenzen und Quoten
iiben ebenfalls keinen Anreiz zur Ubererfiillung aus. Besonders deutlich zeigt sich das
Problem der mangelnden Anreizwirkung am Beispiel der ,,Guten landwirtschaftlichen
Praxis®, die als equivalent zum. ,,Stand der Technik® in der Emissionsvermeidung
betrachtet wird. Dort kann eine Entwicklung emissionsreduzierender Technologien durch
emissionsverursachende Firmen zu einer staatlichen Auflagenverschiarfung fiihren,
wodurch ein Anreiz entsteht, sich gegen technischen Fortschritt zu strduben (ENDRES
2007:134). Im Artenschutz grenzt die ,,Gute fachliche Praxis* unentgeltliche von
honorierungswiirdigen MaBBnahmen ab (PLACHTER ET AL. 2005). Fiir eine Landwirtin
besteht somit kein Anreiz, die ,,Gute fachliche Praxis®“ zu verbessern, da dies zu einer
Verschiarfung der damit verbundenen Anforderungen fiihren kann und dariiber hinaus

den Anteil der nicht honorierten Leistungen erhoht.

! Der ,,Endangered Species Act“ bildet seit 1973 die gesetzliche Grundlage fiir den Erhalt gefihrdeter
Arten in den USA.

104



Die soziale Akzeptanz eines Instruments ist umso hoher, je geringer die damit
verbundenen Kosten fiir die betroffenen Akteure sind (HANSJURGENS 1993:43). Dies ist
somit eine Frage, die auf einzelwirtschaftlicher Basis zu beantworten ist. Wenn eine
Auflage fiir den einzelnen Akteur zu geringeren Anpassungskosten fiihrt als ein anderes
Instrument, beispielsweise eine Abgabe, so ist von einer hoheren Akzeptanz der Auflage
auszugehen. POUTA ET AL. (2002) stellen fest, dass eine von Partizipation begleitete
Ausweisung von Schutzgebieten deren Akzeptanz erhoht, da die betroffenen

Landbesitzer sich informiert und in den Ausweisungsprozess einbezogen fiihlen.

Zusammenfassend ldsst sich festhalten, dass ein entsprechender Schutzstatus sowie die
Ausweisung von Schutzgebieten durch die damit verbundenen Auflagen eine zentrale
Voraussetzung fiir den effektiven Erhalt von Arten bilden. Insbesondere stark gefdhrdete
Spezies, bei denen eine schnelle und sichere Zielerreichung notwendig ist, sind auf
ordnungsrechtliche Instrumente angewiesen. Handelt es sich um sehr mobile bzw.
migrierende Arten, konnen internationale Schutzabkommen fiir ihren Erhalt erforderlich
sein. Dabei ist zu beachten, dass aufgrund der differenzierten Reproduktionsraten von
Spezies unterschiedliche Zeitrdume beachtet werden miissen, bis eine Bewertung der

eingesetzten Instrumente vorgenommen werden kann.

Ordnungsrechtliche Instrumente weisen jedoch eine Anzahl von Schwichen auf, die
selbst bei einer korrekten Umsetzung und Befolgung ihre dominierende Rolle in
Artenschutz zweifelhaft erscheinen lassen. Eine weitreichende Ergdnzung durch andere
Instrumente — wie etwa die Honorierung dkologischer Leistungen oder der Einsatz von
Schadenskompensationen — sind deshalb fiir die Verbesserung der okologischen

Effektivitit und der Akzeptanz ordnungsrechtlicher Instrumente zwingend erforderlich.

4472 Okonomische Instrumente

Okonomische Instrumente werden nicht nur in der allgemeinen Umweltpolitik, sondern
auch im Natur- und Artenschutz seit lingerem als Ergénzung und Alternative zum
Ordnungsrecht diskutiert (BLOCHLINGER 1992, BIZER 1997, SCHWEPPE-KRAFT 2000,
HAMPICKE 2005, LANGPAP 2006). Ein Grund dafiir ist, dass trotz der Unterschutzstellung
zahlreicher Arten und der Umsetzung von Regelungen wie der FFH- und der
Vogelschutzrichtlinie zwar Einzelerfolge zu verzeichnen sind, beispielsweise die

(Wieder-) Ausbreitung des Kormorans oder die Riickkehr des Fischotters. Insgesamt
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werden die ,,Roten Listen* gefidhrdeter Arten aber nicht kiirzer. Offensichtlich ist das
eingesetzte Instrumentarium nicht oder nicht ausreichend in der Lage,
Artenschutzmalnahmen erfolgreich umzusetzen. Hier mufl das Potential 6konomischer
Instrumente ausgenutzt werden, durch positive finanzielle Anreize das Problem der

mangelnden Einhaltung ordnungsrechtlicher Vorschriften zu vermindern.

Okonomische Instrumente kénnen auBerdem einen wesentlichen Beitrag dazu leisten, das
angestrebte  Ziel des Erhalts einer MindestpopulationsgroBe  ausgewdhlter
Stellvertreterarten zu volkswirtschaftlich minimalen Kosten zu realisieren. Sie gewdhren
Akteuren die Freiheit, entsprechend ihrer individuellen Kostenstrukturen eine Aktivitét
zu vermeiden oder dafiir zu bezahlen. Dadurch werden Aktivitdten dort vermieden, wo
dies am kostengiinstigsten moglich ist. Die verschiedenen Typen Okonomischer
Anreizinstrumente werden im Folgenden diskutiert. Dabei erfolgt zunéchst die
Vorstellung und Bewertung von Abgaben, Subventionen und Zertifikaten. Die
Honorierung 6kologischer Leistungen sowie Schadenskompensationen werden aufgrund
ihrer herausragenden Bedeutung im Artenschutz, ihrer Andersartigkeit bzw. bislang
ungeniigenden Beriicksichtigung in der okonomischen Literatur im Anschluss daran

getrennt und besonders ausfiihrlich behandelt.

Abgaben

Bei der Diskussion um Alternativen zum Ordnungsrecht nehmen Umweltabgaben eine
zentrale Rolle ein (HANSJURGENS 1993:15, ZIMMERMANN & HANSJURGENS 1993:2).
Dabei konnen reine Abgabenlosungen von kombinierten Auflagen-Abgaben-Losungen
unterschieden werden. Als tatsdchliche Alternative werden reine Abgabenldsungen kaum
noch gefordert. Dies ist vor allem auf die Dominanz des Ordnungsrechts zuriickzufiihren,
infolge dessen nur noch stark eingeschrankt Moglichkeiten fiir den Einsatz von
alternativen Instrumenten bestehen. Stattdessen wird hdufig eine Kombination von
Auflagen und Abgaben gefordert, bei der die Auflage eine Art Mindeststandard
sicherstellt. Dabei handelt es sich um eine nutzungslimitierende Obergrenze
(Emissionsmenge, zur Bebauung frei gegebene Fliche etc.). Die unterhalb dieser Grenze
bei einer reinen Auflagenpolitik freien, d.h. kostenlosen Restemissionen (Bauland)

werden mit einer Abgabe belegt, was zu weitere Vermeidung fithrt (ZIMMERMANN &
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HANSJURGENS 1993:12 ff.). Die Kombination von Auflagen und Abgaben ist in der
Umweltpolitik vieler Lénder {iblich (ENDRES 2007:109).

Bei einer Abgabe flieBen Zahlungen von Akteuren aus dem privaten oder offentlichen
Sektor an eine 6ffentliche Institution. Kniipfen diese an umweltrelevante Tatbesténde an,
wird auch von einer ,,Umweltabgabe” gesprochen (ZIMMERMANN & HANSJURGENS
1993:3). Thre Erhebung stellt eigentlich eine Internalisierungsstrategie fiir negative
externe Effekte in Sinne von PIGOU dar (siehe Kapitel 2). Die Hohe von Abgaben miisste
somit {iber die Differenz zwischen den privaten und den sozialen Kosten einer Handlung
ermittelt werden. Diese Kosten sind dem Verursacher anzulasten. In der Praxis scheitert
ein solches Vorgehen daran, dass weder die korrekte Ermittlung der sozialen Kosten
noch ihre Zuweisung zu den einzelnen Verursachern moglich ist. Deshalb besteht das
Ziel von Abgaben in der Regel in der Auslosung von VermeidungsmafBnahmen, die zur
kostenminimalen Realisierung eines politischen Standards dienen. In der
umweltokonomischen Literatur wird dieses Ziel meist auf der Grundlage des Standard-
Preis-Ansatzes (BAUMOL & OATES 1971:44 ff) als ein politisch zu definierendes
Umweltqualitétsziel gesehen, etwa in Form einer Obergrenze von zuldssigen Emissionen
oder zur Einhaltung des ,Safe Minimum Standard“. Abgaben konnen somit im
Artenschutz zur Verteuerung von Aktivititen eingesetzt werden, die negative
Auswirkungen auf Arten haben. Den Zahlungsverpflichtungen kénnen die damit
belasteten Akteure nur ausweichen, indem sie die jeweilige Aktivitit unterlassen. Das

wird dann der Fall sein, wenn die Vermeidung dieser Aktivitit kostengiinstiger als die
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Zahlung der Abgabe ist. Um das angestrebte umweltpolitische Ziel zu erreichen, muss
die Hohe der Abgabe so festgelegt werden, dass ausreichend viele damit belastete

Akteure Vermeidungsmafnahmen ergreifen (ZIMMERMANN & HANSJURGENS 1993:7).

In zahlreichen Landern werden Abgaben bereits im Artenschutz eingesetzt, so etwa fiir
Fischfang- oder Jagdrechte in Island, Litauen, Polen oder den USA (fiir einen
ausfiihrlichen Uberblick, siehe BRAUER ET AL. 2006). In Deutschland sind sie
ausschlieBlich in Form von Ersatzzahlungen im Rahmen der Eingriffsregelung relevant
(§ 19 Abs. 4 BNatschG). Als Erginzung einer einzelfallbezogenen ordnungsrechtlichen
Regelung entfalten diese Zahlungen allerdings keinerlei Lenkungswirkung, da sie erst
nachtriaglich wirksam werden (UNNERSTALL 2004:6). BIZER (1997:115 ft.) diskutiert die
Lenkung von Restbeeintrachtigungen? wunter der Eingriffsregel durch eine
Naturschutzabgabe. Mogliche Abgabegegenstinde wéren neben baulichen Anlagen auch
die Zerstorung von Landschaftsbestandteilen mit zentraler Bedeutung fiir den
Artenschutz, wie Streuobstwiesen, Gewdsser, Dauergriinland oder Waldflachen.
HANSJURGENS (1993:46) schitzt allerdings das Potential fiir eine Naturschutzabgabe
aufgrund der starken Determinierung des Naturschutzes durch ordnungsrechtliche

Vorgaben als sehr gering ein.

Der Sachverstindigenrat fiir Umweltfragen sieht eine weitere Einsatzmdglichkeit fiir

Abgaben in der Besteuerung von Mineraldiinger und Pestiziden (SRU 2002:149 ft.), um

'2 Unter Restbeeintrichtigungen werden in diesem Zusammenhang die iiber die Eingriffsregelung
ausgleichspflichtigen ,,unerheblichen* Beeintrachtigungen von Natur und Landschaft verstanden, die in der
Summe durchaus erheblich sein konnen (BIZER 1997:118)
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den iibermédBigen Einsatz dieser Stoffe zu begrenzen und ihre negativen Auswirkungen
auf die Natur zu minimieren. Schweden besteuert bereits seit mehreren Jahren den Kauf

von Stickstoffdiinger in Hohe von etwa 30% des Kaufpreises (BRADY 2003:56).

Eine wesentlich groBere Rolle im Artenschutz spielt aktuell eine andere Form von
Abgaben, die Gebiihr. Zahlreiche Lédnder erheben Gebiihren fiir den Besuch von
Schutzgebieten, etwa der Biebrza Nationalpark in Polen oder der Bach Ma Nationalpark
in Vietnam. Ziel ist dabei in erster Linie die Generierung von Einnahmen; daneben haben
die Gebiihren jedoch auch Lenkungswirkungen und reduzieren die Besucherzahlen. Dies
ist durchaus beabsichtigt, verstdrken sich doch mit steigenden Besucherzahlen auch
negativen Wirkungen, wie Storungen von Brutvégeln oder eine Habitatzerstérung durch
FuBwege. In der Bundesrepublik werden keine Gebiihren beim Eintritt in Schutzgebiete
erhoben. Hier besteht das Potential, die durch eine Anzahl von Arbeiten belegte positive
Zahlungsbereitschaft der Bevolkerung fiir den Arten- und Biotopschutz (z.B. HAMPICKE
1991:125 ff.) zumindest teilweise zu aktivieren. Einige Lénder verlangen zudem
Gebiihren fiir artenschutzrelevante Aktivititen innerhalb von Schutzgebieten, etwa beim
Tauchen in marinen Schutzgebieten auf den Philippinen oder fiir die Beobachtung von
Karettschildkroten (Caretta caretta) auf der griechischen Insel Zakynthos (BRAUER ET
AL.2006:31).

Auch Gebiihren konnen mit einer Auflage kombiniert werden, beispielsweise um eine
Obergrenze von Besuchern zu fixieren. Eines der bekanntesten Beispiele dafiir ist die
Ausstellung so genannter ,,gorilla permits in Ostafrika, die einer begrenzten Anzahl von
Touristen den Besuch von Gorillagruppen erlauben. Diese Beschrankung ist erforderlich,
um Storungen der Tiere moglichst gering zu halten. In den ugandischen Nationalparks
Bwindi und Mgahinga diirfen pro Tag nur 18 bzw. 6 Besucher die Gorillas aufsuchen.
Die groBe Attraktivitdt der Tiere — die im Ubrigen alle Attribute einer klassischen
Flaggschiffart aufweisen — sorgt dafiir, dass trotz des hohen Preises von bis zu 360 US $
pro Person alle ,,gorilla permits* stets im Voraus ausgebucht sind (UGANDA WILDLIFE

AUTHORITY 2006).

Subventionen

Subventionen werden aus finanzwissenschaftlicher Sicht als ein Transfer der 6ffentlichen

Hand an Unternehmen betrachtet (ZIMMERMANN & HENKE 2005:492-493). In
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Deutschland stellen sie innerhalb des bestehenden Steuer- und Abgabensystems das am
meisten genutzte Instrument dar (HANSJURGENS 1993:45). Das Ziel -einer
Subventionierung im Umweltbereich besteht darin, durch finanzielle Anreize die durch
den Geber gewiinschte Verhaltensweise zu erreichen. Es kdnnen zwei Grundformen von
Subventionen unterschieden werden: (1) Finanzhilfen und (2) Steuervergiinstigungen. Zu
(1) werden Zuschiisse, Darlehen und Biirgschaften gezdhlt, wobei Zuschiisse auch in
Form von Investitionsbeilagen gewihrt werden konnen. Eine Subventionierung in Form
von (2) kann entweder als Steuerbefreiung oder SteuererméBigung erfolgen (KNUPPEL

1989:33).

Subventionen koénnen sich auf unterschiedliche Bemessungsgrundlagen beziehen.
KNUPPEL (1989:34) unterscheidet umweltrelevante Produkt-, Technologie- und
Emissionsminderungssubventionen. Vor allem bei Technologiesubventionen zur
Entwicklung und Anschaffung umweltfreundlicher Anlagen besteht die Gefahr von
Mitnahmeeffekten, weshalb sie in der Regel nur dann gewihrt werden, wenn die
betreffenden Anlagen hauptsdchlich Umweltschutzzwecken dienen (FRITSCH ET AL.
2005:171). Ob Subventionen tatsdchlich in Anspruch genommen werden, hangt von ihrer
Ausgestaltung und insbesondere ihrer HOhe ab. Sie miissen im Allgemeinen die

Gesamtkosten der Umweltschutzaktivitét in voller Hohe abdecken (KNUPPEL 1989:34).

Im Rahmen dieser Arbeit werden Zahlungen fiir die Produktion 6ffentlicher Giiter — wie
der Erhalt von Biotopen und Kulturlandschaften — nicht als Subvention verstanden,
sondern als Honorierung okologischer Leistungen separat behandelt. Dies kann damit
begriindet werden, dass die Zahlungen keinen reinen Transfer darstellen, sondern an
konkrete Bedingungen gekoppelt sind. Subventionen mit Relevanz fiir den Artenschutz
betreffen deshalb in erster Linie Produkt- und Technologiesubventionen, etwa fiir die
Entwicklung und den Erwerb von technischen Anlagen. Ein Beispiel ist die Forderung
des Erwerbs von speziellen Fischreusen und Netzen, in denen sich keine Fischotter

verfangen konnen.

Zertifikate im Artenschutz

In der Literatur werden neben dem Begriff der (Umwelt-) Zertifikate auch die
Bezeichnungen Umweltlizenzen, handelbare Nutzungsrechte und handelbare Quoten

verwendet. Deshalb ist eine sorgfiltige Unterscheidung von jenen Lizenzen und Quoten
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erforderlich, die als reine Auflagen den ordnungsrechtlichen Instrumenten zugeordnet
werden. Auch diese haben das Ziel, die Menge der zuldssigen Gesamtnutzung zu
begrenzen; sie sind aber allenfalls mit einer Gebiihr verbunden, die an den Kosten der

ausstellenden Behorde orientiert ist und kaum Lenkungswirkungen aufweist.

Bei der Ausgestaltung von Zertifikatsystemen sind zwei Varianten moglich: die so
genannten Kompensationsldosungen (auch als ,,Emissions Trading System* bezeichnet)
und die eigentlichen Zertifikateldsungen oder ,,Allowance Trading Systems* (Stavins
2001:20 ff., Tietenberg 2003). Bei einer Kompensationslosung wird ein Grenzwert
festgelegt, der von allen Nutzern einzuhalten ist. Dabei kann es sich um ein
Emissionsniveau, eine Fangquote oder auch ein Verschlechterungsverbot handeln, bei
dem FEingriffe in Natur und Landschaft keine negativen Auswirkungen haben diirfen.
Den Akteuren ist es freigestellt, ihre Nutzungen unterhalb des Grenzwertes zu
reduzieren, was ihnen als Kredit gutgeschrieben wird. Solche zusitzlichen Reduktionen
bzw. Kredite konnen gehandelt werden. Kompensationslésungen erweitern somit
ordnungsrechtliche Vorschriften fallweise durch 6konomische Anreize (HANSJURGENS
2000:254). Echte Zertifikatemirkte basieren dagegen auf einer absoluten Begrenzung der
zuldssigen Nutzung (dies wird auch als Deckel oder ,,cap* bezeichnet), die einzelnen
Nutzungsrechte werden frei gehandelt. Im Unterschied zur Kompensationsldsung ist der
Handel ein zentraler Bestandteil des Instruments. Dem Ordnungsrecht wird dabei

tendenziell eine flankierende Funktion zugewiesen (HANSJURGENS 2000:255).

Fiir den Artenschutz sind beide Ausgestaltungen relevant. Kompensationslosungen
finden sich in Form des ,,Wetland Mitigation Banking* und des ,,Conservation Banking*
in den USA. Zertifikatelosungen sind insbesondere in der Fischerei von Bedeutung.

Beide Ansitze werden im Folgenden néher erldutert.

Ebenso wie das Bundesnaturschutzgesetz beinhaltet auch der ,,Endangered Species Act™
in den USA Auflagen fir den Umgang mit geschiitzten Arten. Unter anderem sind
Modifikationen ihrer Habitate durch Vorhaben aller Art verboten. Da sich ein Grof3teil
dieser Flachen auf privatem Land befindet, argumentieren Landbesitzer: ,,...that the law
wrongly requires them to idle land that harbours listed species and thereby bear the
expense of providing rare wildlife.” (BONNIE 1999:12). Kompensationslosungen haben

deshalb das Ziel, durch eine Flexibilisierung der Auflagen positive Anreize fiir den
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Erhalt dieser Arten zu schaffen, indem sie einen Ausgleich zwischen 6konomischer

Entwicklung und ArtenschutzmafB3nahmen suchen (FOX & NINO-MURCIA 2005).

Ein erster Ansatz dazu ist das ,Wetland Mitigation Banking®, welches eine
Kompensation zerstorter Feuchtgebiete durch die Neuanlage bzw. Aufwertung
bestehender Feuchtgebiete anstrebt (RACE & FONSECA 1996). Anstelle von
Ausgleichsmafinahmen nach einem Eingriff wird dies im Voraus durchgefiihrt. So
entsteht ein Uberschuss, der in Form von Krediten in einer ,Mitigation Bank*
festgehalten wird (MACKE 2005). Ausgleichspflichtige miissen diese MaBBnahmen nicht
mehr selbst durchfiihren, sondern konnen Guthaben fiir bereits angelegte bzw.
aufgewertete Feuchtgebiete erwerben. Die durch Bauvorhaben entstehenden Verluste

werden damit schon vor ihrem Eintreten ausgeglichen, so dass der status quo gewahrt

bleibt.

Diese Anwendung wurde ab 1993 erweitert und weist nun als ,,Conservation Banking*
einen wesentlich stirkeren Bezug zum Artenschutz auf. Inhaber einer ,,Conservation
Bank* schaffen und managen Habitate geschiitzter Arten auf ihrem privaten Land. Dafiir
erhalten sie Kredite gut geschrieben, die sie entweder selbst nutzen oder an andere
Ausgleichspflichtige verkaufen kdnnen. 2003 gab es bereits 76 ,,Conservation Banks* in
den USA. Sie bieten die Mdglichkeit, als Alternative zu anderen wirtschaftlichen
Aktivititen Artenschutzmafnahmen auf privatem Land durchzufiihren. Landbesitzer

konnen die aus dem Schutzstatus von Arten resultierenden Auflagen flexibler handhaben.

Eine Kompensationslosung auf individueller Ebene stellt das ,,Safe Harbour Program*
dar, welches in einigen amerikanischen Staaten fiir den Kokardenspecht (Picoides
borealis) angeboten wird. Es handelt sich um ein Abkommen zwischen einzelnen
Landwirten und Behorden, nach dem sich erstere verpflichten, das Habitat der aktuell auf
ihrem Land vorkommenden Kokardenspechte zu erhalten. In vielen Fillen erfordert dies
keine Verdnderung des derzeitigen Managements; es sind aber auch zuséitzliche
Habitatfordermalnahmen auf diesen Flachen moglich. Im Gegenzug resultieren aus der
Neuansiedlung weiterer Spechte oder anderer geschiitzter Arten auf dem Land keine
Nutzungseinschrankungen mehr, die Auflagen des ,,Endangered Species Acts* entfallen.
Fiir die Behorde ist somit sichergestellt, dass der status quo des Kokardenspechts

erhalten bleibt und keine Habitate verloren gehen. Der Landbesitzer wiederum hat die
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Moglichkeit, zukiinftige Nutzungseinschrinkungen zu vermeiden (COSTA & KENNEDY
1996).

Auf der Grundlage der beschriebenen Kompensationslosungen wére eine
Weiterentwicklung hin zu einem Zertifikatemarkt handelbarer Habitatrechte denkbar
(CosTA & KENNEDY 1996). Dem sind jedoch durch die Eigenschaften von Zertifikaten
klare Grenzen gesetzt: Um die zuldssige Gesamtmenge einer Nutzung in einzelne
handelbare Einheiten aufteilen zu konnen, miissen diese untereinander substituierbar sein
(MONTGOMERY 1972:395). Das setzt gleichwertige Habitate voraus. Neu geschaffene
Habitate miissen durch die jeweilige Art tatsdchlich besiedelt werden konnen. Je nach
Mobilitdit der Spezies darf eine Mindestdistanz zur néchsten Population nicht
iiberschritten werden, wobei sich Fragmentierungen durch natiirliche (Gebirge, Fliisse)
oder anthropogene Faktoren (Strassen, Bauwerke) negativ auswirken. Im Prinzip kann
ein Habitat erst dann als gleichwertig anerkannt werden, wenn es tatséchlich besiedelt ist.
Nur in wenigen Fillen wird jedoch die Anwesenheit der Spezies als Bewertungsfaktor
fiir die Vergabe von Krediten eingesetzt (FOX & NINO-MURCIA 2005:999). Dies kann
damit erkldrt werden, dass eine ergebnisorientierte Kreditvergabe einen zu geringen
Anreiz fiir die Durchfiihrung von Managementmaf3nahmen bildet. Da nur ein Teil der
Faktoren, die iiber die Ansiedlung einer Art entscheiden, beeinflusst werden kann, ist die
Ansiedlung der Spezies unsicher. Fiir den Landnutzer bedeutet dies, dass ithm seine

Kosten moglicherweise nicht ersetzt werden.

In der Fischerei wird stets mit echten Zertifikatelosungen agiert, als Grundlage dient die
Festlegung einer maximalen Fangmenge (TIETENBERG 2002:1/4). Die ersten Anwender
waren Neuseeland und Island, inzwischen existieren handelbare Fischquoten auch in
Norwegen, Polen, Kanada, GroBbritannien, Australien und weiteren Lindern (BRAUER ET
AL. 2006:26-27). AuBler fiir Fische werden handelbare Nutzungsrechte fiir Tintenfische,
Hummer und Muscheln eingesetzt (NEWELL ET AL. 2005). Neuseeland betreibt den
umfangreichsten Zertifikatehandel; 2004 wurde dort bereits der Fang von iiber 93 Arten
mittels Zertifikaten reguliert (SANCHIRICO ET AL. 2006). Der Handel mit Fangquoten ist
in den einzelnen Léndern durch verschiedene Zusatzbestimmungen geprigt. In allen
Féllen beinhaltet er die Moglichkeit eines so genannten ,,Banking®, bei dem nicht
verbrauchte Quoten zu einem spédteren Zeitpunkt genutzt oder verkauft werden kénnen.

In einem gewissen Umfang ist auch eine vorzeitige Nutzung von Quoten fiir das néchste
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Jahr moglich. Dies fithrt zu einer weiteren Flexibilisierung fiir Kéufer und Verk&ufer.
Auch ein Quotenaustausch zwischen einzelnen Arten kann durchgefiihrt werden, dieser
unterliegt allerdings strengen Einschrankungen. Es soll verhindert werden, dass Quoten
von weniger wertvollen Arten in Quoten wertvoller Arten umgetauscht werden. Island
erlaubt beispielsweise einen Tausch nicht genutzter Kabeljau-Quoten in andere
Fischquoten, ldsst aber keinen Umtausch in Kabeljau-Quoten zu (SANCHIRICO ET AL.
2006).

Eine zentrale Frage beim Einsatz von Zertifikaten ist ihre Erstzuteilung. Erfolgt sie
kostenlos auf der Basis bisheriger Nutzungen, wird dies auch als ,,grandfathering*
bezeichnet. Selten werden Lizenzen auch versteigert oder iiber eine Lotterie verteilt. Das
»grandfathering® bildet den Ausgangspunkt aller derzeitigen Emissionszertifikatmérkte

und ist auch die gangige Methode bei der Erstzuteilung von Fangquoten.

MACMILLAN (2004) schlidgt den Einsatz handelbarer Nutzungsrechte fiir die Bejagung
von Rotwild (Cervus elaphus) in Schottland vor. Dabei handelt es sich um eine eher
ungewodhnliche Anwendung, da in diesem Zusammenhang die ,,Unternutzung® reguliert
werden soll. Eines der Ziele ist, die aus den zu hohen Rotwildbestdnden resultierenden
negativen Auswirkungen auf die Natur (insbesondere Verbiss einheimischer Baumarten)

Zu verringern.

Bewertung und Vergleich der vorgestellten 6konomischen Instrumente

Die Forderung nach einem verstdrkten Einsatz 6konomischer Instrumente im Natur- und
Artenschutz wird in der Regel mit ihrer hoheren Kosteneffektivitit begriindet. Dabei ist
vor allem eine Ergdnzung des ordnungsrechtlichen Instrumentariums anzustreben, ein
Ersatz des Ordnungsrechts ist in den meisten Fillen aufgrund der Vielzahl bereits
bestehender Regelungen nicht moglich. Dies wire auch unabhédngig davon nicht
unbedingt zielfithrend, da einige Okonomische Instrumente dem Ordnungsrecht im

Hinblick auf ihre 6kologische Effektivitit unterlegen sind.

So leidet die Wirksamkeit von Abgaben darunter, dass eine Reduzierung negativer
Nutzungen nicht unmittelbar, sondern durch Anpassungsreaktionen der jeweiligen
Akteure erreicht wird. Wegen der unterschiedlichen Grenzvermeidungskosten wird stets
nur ein Teil der Akteure tatsdchlich sein Verhalten dndern. Im Gegensatz zu

ordnungsrechtlichen Instrumenten erreichen Abgabe ihr Ziel deshalb nur ndherungsweise
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(HANSJURGENS 1992:38). Eine exakte und punktgenaue Zielerreichung kann nicht
gewihrleistet werden (BIZER 1997:118). Abgaben sind deshalb fiir schnelle und
flichenscharfe Zielerreichungen ungeeignet, was fiir den Erhalt von stark gefdhrdeten
und heterogen verbreiteten Arten aber relevant wére. Stattdessen eignen sie sich vor
allem fiir eine Anwendung bei homogenen Glitern, deren Beeintrdchtigung insgesamt
reduziert werden soll (FREY & BLOCHLINGER 1991:81). So ist ein Einsatz zur
Begrenzung negativer Einfliisse auf Arten moglich, wenn die Reduzierung an jeder Stelle
des Bezugsraumes den gleichen positiven Effekt auf die Zielpopulation hitte. Hier ist
etwa an eine Reduzierung von Schadstoffen mit negativen Auswirkungen auf homogen
verbreitete Arten zu denken. Der entscheidende Vorteil von Abgabenldosungen gegeniiber
dem Ordnungsrecht besteht in ihrer groferen Kosteneffektivitit. Sie realisieren das
angestrebte Ziel zu minimalen volkswirtschaftlichen Kosten, da ein Akteur nur dann
zahlen wird, wenn er die Aktivitit nicht billiger vermeiden kann. Zudem verfiigen sie
iiber eine hohe dynamische Anreizwirkung: um der Zahlung der Abgabe zu entgehen,
werden die damit belasteten Akteure stindig nach Moglichkeiten suchen, die belastete

Aktivitdt zu vermeiden (ENDRES 2007:136).

Sind Subventionen dhnlich wie Abgaben als feste Zahlungen pro Einheit ausgestaltet, ist
ihre 0kologische Wirksamkeit und Kosteneffektivitit mit der von Abgaben vergleichbar
(HANSJURGENS 2003:44). Nachteilig erweist sich jedoch, dass sie die Produktionskosten
subventionierter Betriebe senken, was zu einer Produktionssteigerung bzw. dem
Markteintritt neuer Firmen fiihren kann und somit zu einer Ausweitung der schiadigenden
Aktivitdt resultiert. Dennoch werden Subventionen hédufig in der Umweltpolitik
eingesetzt, weil sie die Option bieten, Anreize fiir ein umwelt- bzw. ,artenfreundliches*
Verhalten ohne eine Anderung der aktuellen Eigentumsrechte zu schaffen. Sie verfiigen
in der Regel iiber eine hohe soziale Akzeptanz. Viele Subventionen sind allerdings so
ausgestaltet, dass sie nur geringe oder sogar negative Anreizwirkung hervorrufen
(perverse Subventionen). Ein wesentliches Manko ist ihre Finanzierung: da sie auf dem
Gemeinlastprinzip basieren, sind stets dffentliche Mittel erforderlich. Der Einsatz von
Subventionen wird deshalb kritisch betrachtet. Eine denkbare Anwendung im
Artenschutz  wédre die Subventionierung ordnungsrechtlich  vorgeschriebener
Wirtschaftsweisen oder Techniken (Beispiel ,,otterfreundliche Fischreusen) fiir einen

bestimmten Zeitraum, um den Betroffenen die Umstellung zu erleichtern.
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Handelbaren Nutzungsrechten wird in der umweltokonomischen Literatur eine hohe
okologische Wirksamkeit zugeschrieben (MICHAELIS 1996:36). Dies ist darauf
zurlickzufiihren, dass die Menge der Nutzungen wie bei einer Auflage absolut begrenzt
ist. ROSALES (2005) kritisiert die Anwendung von Zertifikaten im Naturschutz, da die
Nutzungseinschrinkungen zu gering seien. Dabei handelt es sich jedoch um eine Frage
der praktischen Implementation, nicht um mangelnde dkologische Effektivitit. Die hohe
Kosteneffektivitit von Zertifikaten resultiert daraus, dass die Nutzung dort vermieden
wird, wo die geringsten Kosten dafiir anfallen (SCHROTER 2005:137f.). TIETENBERG
(2002) zédhlt eine Anzahl negativer Aspekte bei der Implementierung handelbarer
Fangquoten in der Fischerei auf. So begiinstigt unzureichendes Monitoring
Quoteniiberschreitungen. Eine zielgenaue Einlosung der Quoten scheitert teilweise am
Beifang, dem versehentlichen Anlanden anderer Spezies. Negative externe Effekte —
etwa durch nicht nachhaltige Fangmethoden — werden durch Zertifikate nicht

internalisiert.

Die Umwandlung ordnungsrechtlicher Regelungen in Zertifikatelosungen ist mit hohen
Transaktionskosten verbunden (HANSJURGENS 2000:260). NEWELL ET AL. (2005) sehen
dies als ein wesentliches Problem handelbarer Quoten im Fischfang an. Insbesondere die
Implementationskosten solcher Systeme sind in der Fischerei groB3, da sich der Fang auf
einzelnen Schiffen zu verschiedenen Zeiten und an unterschiedlichen Orten nur schwer
kontrollieren ldsst. TIETENBERG (1990:31) weist auf die Moglichkeit der
Transaktionskostenreduzierung durch grofere Markte hin. Fiir den Artenschutz ist dies
weniger relevant, da hier eine Ausweitung der Bezugsrdume im Gegensatz zum
Emissionshandel nicht unbegrenzt moglich ist. Trotz gegenldufiger Ansichten (ROSALES
2005) deutet sich eine hohe soziale Akzeptanz von Zertifikaten im Artenschutz an. Dies
lasst sich aus den zahlreichen freiwilligen Teilnehmern am ,,Conservation Banking* und
dem ,,Safe Harbour Program* schlussfolgern (COSTA & KENNEDY 1996, FOX & NINO-
MURCIA 2005). Auch TIETENBERG (2002:21) bestdtigt eine hohe Akzeptanz von
handelbaren Fangquoten in der Fischerei. Er fiihrt dies auf das Eigeninteresse der Fischer
an einer langfristigen Nutzung der Ressource zuriick, so dass sie beim Zertifikatehandel

kooperieren.

Insgesamt erscheint jedoch eine Ausweitung des Zertifikatehandels auf weitere

artenschutzrelevante Bereiche unwahrscheinlich. Dies ist in erster Linie auf die fehlende
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Homogenitit der betreffenden Ressourcen zuriickzufiihren. Ein reiner Flichenbezug der
gehandelten Habitate wird ihren unterschiedlichen qualitativen Eigenschaften nicht
gerecht. Bei Berlicksichtigung dieser Eigenschaften miissten alle unterschiedlichen
Funktionen eines  Habitats  beriicksichtigt ~ werden, was  extrem  hohe
Entscheidungsfindungskosten verursacht. Dieses Problem vervielfacht sich, wenn es um
mehrere Arten mit unterschiedlichen Habitatanspriichen geht. Denkbar wire allenfalls
ein Handel mit Habitaten, die durch menschliche Nutzung geprigt sind und relativ
kurzfristig entstehen konnen. THUM & WATZOLD (2007) fithren hier etwa die Schaffung

von Hamsterhabitaten durch eine entsprechende Ackerbewirtschaftung an.

Anders stellt sich der Fall von Kompensationslosungen dar. Insbesondere im
Zusammenhang mit AusgleichsmaBnahmen wird hier das Potential gesehen, den
amerikanischen Ansatz des ,,Conservation Banking* weiterzufiihren. Ein groBer Vorteil
von ,Conservation Banks“ besteht darin, dass sie anstatt zahlreicher kleiner
Ausgleichsflichen groBle zusammenhidngende Habitate schaffen, die mehr Arten
beherbergen (BONNIE 1999). Der Zusammenhang zwischen zunehmender Habitatgro3e
und steigender Artenzahl wurde bereits 1963 von MACARTHUR & WILSON als
,Biogeografische Inseltheorie” belegt (WILSON 1997:269). In Deutschland gibt es erste
Ansidtze von Kompensationslosungen in Form so genannter ,Flachenpools® und
,,Okokonten*, welche die Flexibilisierung von AusgleichsmaBnahmen im Rahmen der
Eingriffsregelung anstreben. Bei einem ,Okokonto* werden ihnlich wie beim
,,Conservation Banking® Kompensationsmalnahmen im Voraus durchgefiihrt und in ein
,»Konto* zur weiteren Verwendung durch Vorhabenstriager eingebucht, allerdings noch
nicht speziell fiir Habitate und nur innerhalb eines engen rdumlichen Rahmens (THUM &

WATZOLD 2007).

Von zentraler Bedeutung fiir die Effektivitdit von Kompensationslosungen wére eine
Kontrollinstanz, welche die Qualitdt der jeweiligen Habitate sicherstellt. Anders als auf
einem idealen Markt, auf dem der Nachfrager ein Eigeninteresse an der Qualitét eines
Gutes hat, hat der Nachfrager von KompensationsmaBBnahmen kein Interesse an ihrer
Hochwertigkeit. Thm geht es nicht um die Befriedigung eigner Bediirfnisse, sondern
lediglich darum, den gesetzlichen Verpflichtungen nachkommen (THUM & WATZOLD
2007). Die Vermeidung dieses Vollzugsproblems verursacht hohe

Implementationskosten.
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Kompensationszahlungen fiir 6kologische Leistungen

Kompensationszahlungen fiir O0kologische Leistungen haben zum Ziel, den Erhalt
ausgewdhlter, meist traditioneller Bewirtschaftungsformen mit zentraler Bedeutung fiir
den Artenschutz zu sichern. Dazu gehoéren beispielsweise extensive Beweidung, die

Mahd von Almwiesen oder die Teichwirtschaft.

Die Zahlungen werden im Rahmen von Vertragsnaturschutzprogrammen getétigt und
basieren auf unterschiedlichen Rechtsgrundlagen. Ein Grofiteil erfolgt im Rahmen von
EU-Agrarumweltprogrammen. Dariiber hinaus existieren auch reine Lidnderprogramme.
Ausgestaltet ist die Honorierung 0Okologischer Leistungen als freiwillige
Managementvereinbarung in Form von Vertragen zwischen dem Staat und einem
Landwirt (VAN HUYELENBROEK & WHITBY 1999). Dahinter steht der Gedanke, dass ein
Grofteil traditioneller Bewirtschaftungsformen 6konomisch nicht mehr profitabel ist
(MACDONALD ET AL. 2000). Eine Beibehaltung erhoht die Produktionskosten fiir
Landnutzer und fiihrt zu Einkommensverlusten. Dies soll durch die Zahlung von
Kompensationen ausgeglichen werden, damit Anreize fiir die Fortfilhrung dieser
Landnutzungsformen entstehen. Auch das Argument der Gerechtigkeit spielt eine Rolle:
Da Kompensationszahlungen auf dem Gemeinlastprinzip basieren, verteilen sie die
Kosten fiir die Produktion 6ffentlicher Giiter auf die Gesellschaft (BROMLEY & HODGE

1990, HANLEY & OGLETHORPE 1999).

In der EU entstand seit 1992 zunéchst auf der Grundlage der VO (EWG) 2078/ 92, spéter
auf der Grundlage der VO 1257/99 eine Vielzahl von Agrarumweltprogrammen. 2007
tritt ein neuer Rechtsrahmen in Kraft, der den Landwirten mehr Entscheidungsfreiheit
iiberldsst. Jedes (Bundes-) Land entwickelt nach den Verordnungen spezifische
Programme (WATZOLD & SCHWERDTNER 2005). Dabei sind neben einer
»SockelmaBnahme* verschiedene ZusatzmaBnahmen wihlbar, deren vertraglich
geregelte Umsetzungsdauer meist 5 Jahre betrdgt. Eine SockelmaBnahme stellt eine Art
Grundsatzvereinbarung fiir die Bewirtschaftung von Flachen dar (z.B. extensiv, ohne
chemische Diinger etc.), fiir die ein fester Betrag gezahlt wird. Zusédtzliche Forderungen

sind fiir dariiber hinausgehende Maflnahmen mdglich.

Prinzipiell konnen bei der Honorierung okologischer Leistungen handlungs- und

ergebnisorientierte Zahlungen unterschieden werden. Bei der handlungsorientierten
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Ausgestaltung von Programmen fragt der Staat bestimmte Leistungen nach (z.B. das
Mihen von Feuchtwiesen) und bietet eine Prdmie dafiir an. Die gezahlte Kompensation
orientiert sich an den Opportunititskosten der mdglichen Anbieter. Diese fungieren als
Mengenanpasser, d.h. sie bieten die Leistung an, wenn die Prdmie mindestens ihre
Ausgaben abdeckt. Handlungsorientierte Honorierungen werden in den meisten
europdischen Agrarumweltprogrammen angewendet und sind auch in den USA stark

verbreitet.

Einen alternativen Ansatz stellt die ergebnisorientierte Honorierung 6kologischer
Leistungen dar. Dabei richtet sich die gezahlte Kompensation nicht nach den Kosten der
okologischen Leistung, sondern wird unabhédngig vom getétigten Aufwand fiir das
Vorhandensein 6kologischer Giiter gezahlt, z.B. bestimmte Arten. Das Hauptproblem bei
diesem Ansatz besteht darin, die Nachfrage fiir die jeweiligen Giiter zu ermitteln. Da es
sich um oOffentliche Giiter handelt, existieren keine Marktpreise dafiir. Zur Ermittlung
vorhandener Priferenzen miissen deshalb die im Kapitel 2 genannten
Bewertungsverfahren herangezogen werden, deren Durchfiihrung allerdings mit
erheblichen Kosten verbunden sein kann. Erste praktische Ansidtze zur Umsetzung
ergebnisorientierter Honorierungen orientieren sich deshalb bei der Festlegung der
Pramienhdhe an den Kosten der Maflnahmen (siche OPPERMANN & BRIEMLE 2002). Ein
weiteres Problem der ergebnisorientierten Honorierung besteht darin, dass durch die
hohe Komplexitit, Heterogenitit und Variabilitit von Okosystemen die angestrebte

Zielerreichung mit einer grofen Unsicherheit belastet ist. Durchgefiihrte
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Managementmafinahmen oder die Umstellung von Bewirtschaftungsformen fiihren nicht
zwangsldufig dazu, dass sich die erwiinschten Arten auch tatséchlich einstellen. Fiir den
Landwirt bedeutet das eine grole Unsicherheit, ob die Primie auch gezahlt wird, was
sich in einer geringeren Akzeptanz solcher Programme niederschlagen kann. Dariiber
hinaus werden ergebnisorientierte Zahlungen in der Regel von der EU-Komission nicht
genehmigt, da sie gegen das EU-Verbot nationaler Beihilfen und/oder WTO-

Regelungen" verstoBen.

Wihrend Kompensationszahlungen fiir 6kologische Leistungen die Anbieter dieser fiir
ihren Aufwand entschéddigen, konnen dariiber hinaus auch die Nachfrager solcher
Leistungen subventioniert werden, indem der Staat Naturschutzorganisationen oder
Stiftungen finanziell unterstiitzt. Diese fragen Naturschutzleistungen nach oder fiihren sie
selbst durch. ROTHGANG (1997:284-285) sieht darin einige Vorteile gegeniiber der

Durchfiihrung von Vertragsnaturschutzprogrammen:

0 Da die Organisationen ein FEigeninteresse an der kosteneffektiven

Mittelverwendung haben, reduziert sich der Uberwachungsaufwand fiir den Staat.
0 Naturschutzorganisationen konnen ihre Mittel flexibler einsetzen als Behorden.

0 Im Gegensatz zu administrativ gelenkter Politik kann die Unterstiitzung von

Schutzorganisationen zu einer Differenzierung nachgefragter Produkte fiihren.

3 WTO: World Trade Organisation, globale Organisation, die den Handel zwischen Staaten regelt. Siehe
Www.wto.org.
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Als nachteilig kann sich jedoch erweisen, dass die mangelnder Uberwachung zum
Anbieten von Giitern fiihrt, die nicht den staatlichen Schutzzielen entsprechen. Hier ist zu
prifen, ob nicht die Wirksamkeit durchgefiihrter MaBnahmen zugunsten einer

Transaktionskostenreduzierung verringert wird.

Die 6kologische Effektivitat der Honorierung dkologischer Leistungen hingt stark von
threr Ausgestaltung ab. Dem Ordnungsrecht sind sie insoweit unterlegen, als dass die
Teilnahme an Agrarumwelt- und Vertragsnaturschutzprogrammen nicht vorausgesetzt
werden kann. Jeder potentielle Teilnehmer wird die Entscheidung dariiber anhand seiner
individuellen Kosten treffen. Daraus folgt, dass nur jene Landwirte teilnehmen, deren
zusitzliche Aufwendungen bzw. Ertragsverluste mindestens kompensiert werden oder
die sogar einen Gewinn erwirtschaften. Der Anteil der Teilnehmer und damit die
Effektivitit des Programms konnte zwar durch hohe Primien gesteigert werden, dies
erscheint allerdings aus Kosteneffektivitatsgesichtspunkten wenig sinnvoll. Wird die
Honorierung Okologischer Leistungen in Form handlungsorientierter Zahlungen
ausgestaltet, wirkt sich zudem die uniforme Festlegung der Primien nachteilig aus.
Dadurch konnen weder lokale Okologische Unterschiede noch individuelle Kosten
ausreichend beriicksichtigt werden. Ein angestrebtes Ziel, wie das Midhen von Wiesen
zwecks Erhohung einer Wiesenbriiterpopulation, kann auf verschiedenen Fliachen je nach
Ausgangslage (Habitatqualitdt, Opportunititskosten fiir Arbeit oder die bendtigten
Geriéte) unterschiedliche Kosten verursachen. Solche Kostenunterschiede werden bei
landesweit einheitlichen Pramien nicht beriicksichtigt. Dies fithrt nicht nur zu
Effektivitatsverlusten, sondern teilweise auch zu einer relativ geringen sozialen
Akzeptanz der Programme bei den Landwirten (DEBLITZ 1999, AHRENS ET AL. 2000,
JUNGCURT ET AL. 2004). Eine rdumliche Differenzierung von Managementmalinahmen
zur Erhohung der 6kologischen Wirksamkeit erfordert eine Differenzierung der Pradmien.
Differenzierte Pramien sind allerdings nur so lange sinnvoll, wie die dadurch mogliche

Effektivititssteigerung nicht durch den Anstieg der Transaktionskosten aufgehoben wird.

Die mangelnde 6kologische Effektivitidt macht sich vor allem dann bemerkbar, wenn der
Erhalt spezieller Gebiete angestrebt wird, beispielsweise das Habitat einer
Zielpopulation. Hier mangelt es insbesondere Agrarumweltprogrammen an
Moglichkeiten zur weitergehenden rdumlichen Differenzierung. Dadurch ist die

punktgenaue Realisierung von Schutzzielen nicht moglich, was vor allem fiir heterogen
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verbreitete Arten relevant ist. Hier kann durch den Einsatz von individuellen Vertridgen
Abhilfe geschaffen werden, die sowohl den Anspriichen der Arten als auch den Kosten
der Landnutzer entsprechend ausgestaltet werden. Diese individuelle Vertragsgestaltung

ist jedoch mit erhohten Transaktionskosten verbunden.

PARKHURST ET AL. (2002) zeigen, dass aufgrund der freiwilligen Teilnahme an
Agrarumweltprogrammen stets nur ein Teil der Fldchen iiber ein Programm erfasst und
entsprechend bewirtschaftet wird. Dies resultiert in einer Fragmentierung: statt eines
einheitlichen Lebensraums wird eine Vielzahl kleinerer Fldchen geschiitzt. Je kleiner die
Fliche, umso geringer ist aber auch die Uberlebenswahrscheinlichkeit der dort
vorkommenden Arten. SMITH & SHOGREN (2001, 2002) schlagen deshalb die Anwendung
eines Agglomerationsbons vor, der folgendermalen funktioniert: Der Landbesitzer erhilt
eine zusitzliche Zahlung fiir jede Flidche, die an eine bereits geforderte Fliche angrenzt,
egal ob an eine eigene oder die des Nachbarn. So entsteht ein positiver Anreiz,
angrenzende Flichen mit in das Programm zu integrieren (PARKHURST ET AL. 2002:307).
Das Problem der Fragmentierung ldsst sich dadurch vermindern, die mangelnde

Flachenschérfe besteht jedoch weiterhin.

Die Kosteneffektivitdt von Vertragsnaturschutz- bzw. Agrarumweltprogrammen kann
durch eine oOffentliche Ausschreibung einzelner MalBnahmen erhoht werden. Jeder
Anbieter hat bietet Leistungen entsprechend seiner individuellen Kostenstrukturen an.
Das ausschreibende Land bzw. die jeweilige Behorde kann aus den Angeboten die
giinstigsten Dienstleistungen auswéhlen. Dies fiihrt zudem zu einer rdumlichen
Differenzierung der Prdmien: In Gunststandorten wird eine Extensivierung mdglich,
ohne dass die Pramien in Ungunststandorten erhéht werden miissen. Ausschreibungen
fithren aber nur dann zu Effizienzsteigerungen, wenn (1) keine hohen Transaktionskosten
durch den zusitzlichen Aufwand entstehen, (2) eine ausreichende Konkurrenz unter den
Bietern besteht, so dass sie befiirchten miissen, bei zu hohen Forderungen nicht
ausgewdhlt zu werden und sich deshalb an ihren tatsdchlichen Opportunititskosten
orientieren und (3) kein strategisches Verhalten vorliegt. Sprechen sich die Anbieter
untereinander ab, dann konnen sie mehr oder weniger gleich hohe Forderungen stellen,
so dass quasi eine feste Pramie entsteht (HOLM-MULLER & HILDEN 2004:5). In einem
Modellprojekt im Kreis Nordheim (Niedersachsen) wird die ergebnisorientierte

Honorierung dkologischer Leistungen mit einer Versteigerung kombiniert. Teilnehmende
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Landwirte bieten den Erhalt bestimmter ©kologischer Giiter auf ihren Flidchen zu
betriebsspezifischen Kosten an. Im Rahmen einer Auktion werden dann die

kostengiinstigsten Angebote ausgewdhlt (BRAUER ET AL. 2006:41/42).

In Bezug auf die dynamische Anreizwirkung besteht der Nachteil bei der Honorierung
okologischer Leistungen darin, dass sie keine langerfristigen Verhaltensdnderungen
induzieren: wenn kein Geld mehr flieBt, gehen die Landnutzer zu ihren alten Praktiken
zuriick oder geben traditionelle Praktiken auf (BRAUER ET AL. 2006: 34). Hier existieren
zwei Moglichkeiten: (1) eine konstante Forderung, da der Erhalt von Arten und
Kulturlandschaften als wichtige Aufgabe der Gesellschaft angesehen wird, die durchaus
konstant finanziert werden kann oder (2) eine Kombination mit anderen Instrumenten,
vor allem der Produktzertifizierung, um langerfristig ,,artenfreundliche* Produkte so zu
vermarkten, dass der dabei entstandene externe Nutzen zumindest teilweise iiber den

Preis internalisiert wird.

Schadenskompensationen

Schadenskompensationen kommt bei der Losung von Konflikten im Artenschutz eine
groe Bedeutung zu. Derartige Konflikte sind vor allem ein Resultat der
Nutzungskonkurrenz um biologische Ressourcen. So verursachen einige Pradatorenarten
signifikante Schidden an Wild-, Fisch- oder Viehbestinden (YOM-TOV ET AL. 1994,
CozzA ET AL. 1996, THIRGOOD ET AL. 2005:13). Die Kosten der Schiden oder ihrer
Beseitigung werden in der Regel von Personen getragen, die im gleichen Gebiet wie die
jeweiligen Arten leben (PORTILLO 1996, in FOURLI, 1999:3). Aus diesem Grund haben
die Betroffenen oft eine negativere Einstellung gegeniiber diesen Spezies als der Rest der
Bevolkerung (ERICSSON & HEBERLEIN 2003). Da es sich meist um geschiitzte Arten
handelt, sind die legalen Abwehrmoéglichkeiten begrenzt. Hier stellen

Schadenskompensationen fiir die Betroffenen eine instrumentelle Alternative dar.

Schadenskompensationen haben in der Regel zwei Ziele: So sollen einerseits die
betroffenen Bevolkerungsgruppen addquat fiir ihre Aufwendungen entschiadigt werden.
Angestrebt wird also eine gerechte Verteilung der Kosten (FOURLI 1999:3). Andererseits
wird eine Erhohung der Akzeptanz fiir die Schaden verursachende Art angestrebt, indem
okonomische Anreize fiir ihren Erhalt geschaffen werden. Dies kann potentielle

Vollzugsdefizite ordnungsrechtlicher Instrumente verringern und moglicherweise deren
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Implementationskosten minimieren. Obwohl es sich bei vielen Schadenskompensationen
um Zahlungen durch die o6ffentliche Hand an private Akteure handelt, haben sie im
Gegensatz zu Subventionen oder der Honorierung oOkologischer Leistungen weder
Lenkungswirkungen noch eine Finanzierungsfunktion. Dies rechtfertigt auch ihre

Sonderstellung innerhalb der Kategorie 6konomischer Instrumente.

Schadenskompensationen wurden in der Literatur bereits ausfiihrlich diskutiert (z. B.
CozzA ET AL. 1996, ROLLINS & BRIGGS 1996, FOURLI 1999, BULTE & RONDEAU 2005,
NYHUS ET AL. 2003, NYHUS ET AL. 2005). Eine systematische Analyse dieses Instruments
liegt bisher jedoch nicht vor. Insbesondere der Aspekt ihrer Kosteneffektivitiat wurde nur
unzureichend behandelt. Im Folgenden wird diese Thematik deshalb relativ ausfiihrlich
untersucht, die Struktur folgt dabei weitgehend der Arbeit von SCHWERDTNER & GRUBER
(2007).

Die Zahlung von Schadenskompensationen kann mit erheblichen Kosten verbunden sein.
Norwegen zahlte beispielsweise 2001 etwa 5 Millionen € an Geschédigte, um Verluste
von Schafen durch Bédren, Wolfe, Luchse und andere Karnivoren zu kompensieren
(LINNELL & BR@SETH 2003). Angesichts der finanziellen Situation im Naturschutz ist
auch hier eine kosteneffektive Verwendung der Mittel anzustreben. Aus dkonomischer
Sicht muss deshalb das Ziel jedes Kompensationssystems in einer adidquaten

Entschddigung der Betroffenen zu minimalen volkswirtschaftlichen Kosten bestehen.

Die Kompensation von Schiden kann iiber zwei Systeme erfolgen: als Entschidigung
nach Eintritt des Schadens (ex post), oder bereits davor (ex ante). Bei einer ex-post-
Kompensation wird der real aufgetretene Schaden kompensiert, weshalb eine Erfassung
der einzelnen Schiden nach ihrem Eintritt erforderlich ist. Durchgefiihrt wird somit ein
Schadensmonitoring. Ex-ante-Kompensationssysteme verschaffen den Begiinstigten
einen Schadensausgleich entsprechend eines statistischen Durchschnittswertes. Dies
erfordert ein Monitoring der jeweiligen Art sowie genaue Kenntnisse iiber die
verursachten Schiden. Eine einzelfallbezogene Schadenserfassung entfillt. Die
Kompensation wird unabhéngig davon gezahlt, ob der Schaden im Einzelfall tatsdchlich
auftritt. Vorraussetzung fiir die Anwendung von ex ante Kompensation ist eine
Vorhersagbarkeit des Schadens. Im Folgenden wird untersucht, inwieweit sich beide
Kompensationssysteme  unterscheiden, insbesondere im  Hinblick auf ihre

Kosteneffektivitit und die angestrebten Anreize zur Akzeptanzerhdhung.

124



Ein zentraler Faktor fiir den Einsatz von Schadenskompensationen ist die Bestimmung
der Kosten. Hierbei werden hiufig nur Schadenskosten beriicksichtigt, obwohl die
Ermittlung der Schadenshéhe und des Schadensausmalles weitere Kosten verursacht.
Dies sind die Transaktionskosten von Schadenskompensationssystemen. Die Bedeutung
von Transaktionskosten im Naturschutz wurde bereits von BIRNER & WITTMER (2004)
im Zusammenhang mit dem Management natiirlicher Ressourcen sowie von WATZOLD &
SCHWERDTNER  (2005) bei der Evaluierung der Kosteneffektivitit von
BiodiversititsschutzmaBBnahmen diskutiert. Beide Arbeiten bilden die Grundlage fiir die
Analyse der Transaktionskosten von Schadenskompensationen im Artenschutz.
Aufgrund der Besonderheiten dieses Instruments erscheint jedoch eine von BIRNER &
WITTMER (2004) abweichende Differenzierung der Kostenkategorien als sinnvoll. Die
korrespondierenden Kostenkategorien nach COASE (1960), BIRNER & WITTMER (2004)

sowie SCHWERDTNER & GRUBER (2007) sind in Tabelle 3 dargestellt.

Tabelle 3: Vergleich der Transaktionskostenkategorien nach COASE (1960), BIRNER &
WITTMER (2004) und SCHWERDTNER & GRUBER (2007).

Coase (1960) Birner & Wittmer (2004) Schwerdtner & Gruber (2007)

Such- und Informationskosten Such- und Informationskosten

Verhandlungs- und Entscheidungsfindungskosten

Entscheidungsfindungskosten
Entscheidungsfindungskosten

Monitoring- und
Implementationskosten
Durchsetzungskosten

Eine klare Abgrenzung der Informationskosten ist innerhalb der Transaktionskosten gut
moglich. Diese umfassen alle Kosten, die bei der Informationsgewinnung auftreten, wie
etwa die Grofle und Verteilung der jeweiligen Tierpopulation sowie das Ausmal3 und die
Verteilung der von ihnen verursachten Schiden. Die Hohe dieser Kosten variiert in
Abhéngigkeit von der schadenverursachenden Art stark und héngt vor allem vom
technischen Prozess des jeweiligen Monitoring ab (YODER 2000). Besonders
kostenintensiv sind aufwendige Verfahren wie Uberpriifungen vor Ort oder genetische

Analysen.
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Eine Abgrenzung von Entscheidungsfindungskosten von Implementationskosten ist
dagegen kaum mdglich und erscheint im Zusammenhang mit Schadenskompensationen
als  wenig sinnvoll. Beide  werden  deshalb  unter dem = Begriff

Entscheidungsfindungskosten zusammengefasst.

Entscheidungsfindungskosten sind darauf zuriickzufiihren, dass eine perfekte
Schadensermittlung in der Regel nicht mdglich ist (YODER 2000, NYHUS ET AL. 2005).
Dies kann zu unterschiedlichen Meinungen der beteiligten Akteure {iber die Hohe der
Schadenskosten fiihren. Fiir ein effektives Kompensationssystem — insbesondere im
Hinblick auf die Vermeidung illegaler Handlungen — ist eine Einigung zwischen den
geschiadigten Personen sowie der kompensierenden Behorde bzw. Organisation
erforderlich. Der dafiir erforderliche Zeitaufwand fiihrt bei allen Beteiligten zu
Opportunititskosten. Entscheidungsfindungskosten beinhalten deshalb alle Kosten, die
fiir eine solche Einigung erforderlich sind: fiir Treffen, die Ausarbeitung von
Konfliktlosungen und die dafiir bendtigte Zeit. BIRNER & WITTMER (2004) weisen darauf
hin, dass auch die Kosten suboptimaler Entscheidungen hinzuzufiigen sind, die sich
daraus ergeben, dass eine Losung von den beteiligten Akteuren nicht als sachgerecht

bzw. angemessen betrachtet wird.

Bei einem Vergleich von ex-post und ex-ante-Kompensationssystemen kann zunéchst
davon ausgegangen werden, dass die zu kompensierenden Schadenskosten gleich sind.
Unterschiede zwischen den Systemen resultieren demzufolge aus Problemen oder
Unsicherheiten bei der Schadensermittlung und schlagen sich in den Transaktionskosten
nieder. Diese Unsicherheiten treten in ex-post-Kompensationssystemen bezogen auf den
Einzelfall auf, bei ex ante Kompensationen betreffen sie den geschdtzten Schadenswert
und sind fiir jeden Einzelfall gleich. Unter der Annahme gleich teurer
Monitoringmethoden fiir die Schadensvorhersage und das Schadensmonitoring liegen die
Informationskosten in ex-post-Kompensationssystemen deutlich hoher, da jeder
Schaden nach dessen Eintritt ermittelt wird. Wird wie bei ex-ante-Systemen vorher
kompensiert, treten diese Kosten nur einmal auf bzw. immer dann, wenn das Monitoring
wiederholt wird. Ist jedoch die angewendete Monitoringmethode sehr teuer, kann die
einzelfallbezogene Schadensermittlung giinstiger sein. Dies hdngt auch von der Laufzeit
des Systems ab: Uber eine entsprechend lange Laufzeit konnen hohe anfingliche

Informationskosten ausgeglichen werden.
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Eine vergleichbare Bilanz ldsst sich fiir Entscheidungsfindungskosten ziehen. Auch
diese treten in ex-post-Kompensationssystemen fallweise auf, wahrend sie bei vorheriger
Kompensation nur am Anfang auftreten, es sei denn, spédtere Unstimmigkeiten erfordern
eine neue Einigung. Somit ldsst sich feststellen, dass unter der Annahme vergleichbar
teurer Erfassungsmethoden, einer moglichen Einigung zwischen beiden Seiten und einer
gewissen Mindestlaufzeit eine ex-ante-Kompensation die kosteneffektivere Methode

darstellt.

Diese Aussage ist aber nur dann zutreffend, wenn Schéden iiberhaupt vorhersagbar sind.
Die Vorhersagbarkeit von Schdden variiert in u .a. in Abhéngigkeit von ihrer riumlichen
und zeitlichen Verteilung (siehe Tabelle 4). Diese kann homogen oder heterogen sein,
d.h. Schidden konnen innerhalb eines bestimmten Gebietes gleichmdBig oder
ungleichméBig verteilt sein. Dasselbe trifft fiir die zeitliche Dimension zu; die Schéden
konnen regelméBig oder unregelmifig iiber einen definierten Zeitraum hinweg auftreten.
Demzufolge ergeben sich vier Moglichkeiten des Schadensauftritts und der
Schadensvorhersage: rdumlich und zeitlich homogen auftretende Schaden (A) sind nach
einer ein- oder mehrmaligen Erfassung gut vorhersagbar. Dies ist wesentlich schwieriger,
wenn eine der beiden Dimensionen variiert (B, C), und praktisch unmoglich, wenn beide

Dimensionen variieren (D).

Tabelle 4: Schadensverteilung in Abhangigkeit von Raum und Zeit.

zeitlich
Schadensverteilung
stabil dynamisch

homoaen A) gleichmaRig verteilt in B) raumlich gleich

g Raum und Zeit verteilt, zeitlich variierend

raumlich

heterogen C) raumlich variierend,

9 zeitlich gleich verteilt

Das zentrale Kriterium bei der Auswahl des Kompensationssystems ist somit die
Vorhersagbarkeit der Schidden. Rdumlich und zeitlich homogen verteilte Schiden sind
gut fiir ex-ante-Kompensation geeignet. Ex-ante-Kompensationen sind wesentlich
schwieriger in den Féllen, in denen eine Dimension variiert, und praktisch unmdglich,

wenn beide Dimensionen variieren. Fall D ist deshalb nur fiir ex-post-Kompensation

127



geeignet. Das zweite Kriterium fiir eine Entscheidung zwischen beiden Systemen ist die
Hohe der Transaktionskosten. Danach kann in den Féllen B und C bestimmt werden,
welches Kompensationssystem kostenglinstiger ist. So besteht die Moglichkeit, raumlich
heterogene Schidden durch Fischotter an Teichen mit Hilfe eines Modells vorherzusagen
(GRUBER ET AL. 2008). Nach einem Monitoring zwecks Datengewinnung fiir das Modell
geniigt eine Justierung aller 5 Jahre, um auf Grundlage dieses Modells ein ex-ante-
Kompensationssystem anzuwenden. SCHWERDTNER & GRUBER (2007) zeigen, dass die
Transaktionskosten dieses Systems deutlich unter denen einer ex-post-Kompensation

liegen.

Das System der ex-ante-Schadenskompensationen weist neben seiner unter den
beschriebenen Voraussetzungen bestehenden hoheren Kosteneffektivitit weitere Vorteile
auf. Die zu zahlenden Summen sind von vornherein kalkulierbar, was fir die
kompensierende Behorde einfacher ist, als jéhrlich variierende Summen unbekannten
Ausmalles zur Verfligung zu stellen. Untersuchungen belegen zudem, dass auch
Landnutzer feste Zahlungen bevorzugen, da so die Schwierigkeiten der

einzelfallbezogenen Schadensermittlungen entfallen (OWEN 1990, VICKERY ET AL. 1994).

Aus 6konomischer Sicht besteht jedoch der wesentliche Vorteil eines ex-ante-Systems
darin, dass fiir die Begiinstigten der Anreiz entsteht, in technische Abwehrmafinahmen zu
investieren. Sind diese erfolgreich, wird aus der Schadenskompensation ein Einkommen
(ERIKSSON 1999:28). Beim Einsatz eines ex-post-Systems kann die Anwendung
technischer AbwehrmaBBnahmen gegebenenfalls vorgeschrieben werden. Schlagen die
Malnahmen fehl, hat also der Betroffene versucht, sein Eigentum zu schiitzen, kann eine
Kompensation beantragt werden. Diesem Schema folgt beispielsweise die Sachsische
Hairtefallausgleichsverordnung. Damit verbunden ist jedoch das Problem des so
genannten ,,moral hazard“: Da die kompensierende Behorde meist nicht in der Lage ist,
eventuelle AbwehrmaBBnahmen ausreichend zu tiberpriifen, kann die Zahlung von ex post
Kompensation sogar zu einer Reduzierung kostenverursachender Abwehrmalinahmen
fihren (BULTE & RONDEAU 2005). Vor diesem Hintergrund stellen ex-ante-

Kompensationen eindeutig die bessere Alternative dar.
Exkurs: Existiert ein rechtlicher Anspruch auf Schadenskompensation?

Betrachtet man Schadenskompensationen unabhéngig davon, dass sie eine gerechte

Kostenverteilung sowie moglicherweise eine Akzeptanzerh6hung ermoglichen sollen, so

128



stellt sich die Frage, ob bzw. inwieweit Geschadigte tatsdchlich einen Anspruch auf
Kompensation haben. Zentral hierfiir ist die Verteilung der Besitzrechte, die festlegt,
wessen Eigentum geschidigt wird. Hierbei sind zwei Fille zu unterscheiden, (1) die
Schéadigung von Privateigentum und (2) eine Schidigung von Giitern, denen keine

privaten Eigentumsrechte zugewiesen werden.

Betrachtet man Fall (1) der Schidigung von Privateigentum, so ist relevant, dass dessen
Besitz und Nutzung durch den Staat garantiert wird (Art. 14 Grundgesetz). Wenn
staatlich erlassene Artenschutzvorschriften verhindern, dass sich Betroffene gegen
Schadigungen ihres Eigentums durch geschiitzte Arten zur Wehr setzen, entsteht daraus
eine Pflicht des Staates zur Kompensation? Zunéchst einmal gibt es Ausnahmen von der
Eigentumsgarantie, wie etwa die Enteignung. Sie spielt im vorliegenden Fall jedoch
keine Rolle. Eine andere Form zuldssiger Eigentumsbeschrinkung ist die so genannte
,Inhalts- und Schrankenbestimmung® (THUM, personliche Mitteilung). Hierzu gehoren
Regelungen des Naturschutzrechts, wie etwa die Ausweisung privater Flichen zum
Naturschutzgebiet. Sie sind grundsdtzlich entschddigungslos hinzunehmen. Das
Eigentum darf durch solche Regelungen allerdings nicht vollstdndig entwertet werden.
Fithren Naturschutzgesetze dazu, dass es praktisch nicht mehr genutzt werden darf,
besteht eine Pflicht des Staates zur Kompensation. Der Betroffene hat dann Anspruch auf
einen angemessenen Ausgleich seiner Vermogensnachteile. Dies trifft fiir Schaden durch
geschiitzte Arten nicht zu, da dem FEigentiimer die Nutzung seines Besitzes nicht
untersagt wird. Aus dem Grundrecht auf FEigentum konnen deshalb keine
Entschadigungsanspriiche herleitet werden. Die in Deutschland vereinzelt anzutreffenden
Entschddigungsregelungen  sind  deshalb  reine  KulanzmaBnahmen;  eine
Entschiadigungspflicht des Staates besteht nicht. Eine solche Auslegung ist dann jedoch
fraglich, wenn durch den Schaden die Nutzung des Eigentums praktisch unmdoglich wird.
So wird dem Eigentiimer einer Ressource — beispielsweise einem Teichwirt — zwar nicht
die Nutzung seines Teiches untersagt. Féllt aber ein groBer Teil des Fischbestandes
regelméBig Ottern oder Kormoranen zum Opfer, ist keine (lohnende) Nutzung mehr
moglich. Ohne Kompensationszahlungen kann der Staat dem Teichwirt sein Eigentum

nicht garantieren.

Anders stellt sich die Situation im Fall (2) dar, wenn der Schaden an Wildbestinden

auftritt, die niemandem gehoren (res nullius) bzw. allen gehoren (res omnium). Hier ldsst
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sich keine staatliche Pflicht zur Eigentumsgarantie ableiten, so dass zum Beispiel Jager
keinen Anspruch auf Entschddigung haben, wenn Wolfe Wild reifen.
Schadenskompensationen stellen auch in diesem Fall reine KulanzmaBBnahmen dar und
dienen der Minimierung von Konflikten. FOURLI (1999:1) vertritt allerdings die
Auffassung, dass die Ableitung von Schadensanspriichen an den Status der schidigenden
Art gebunden ist. Die Autorin geht davon aus, dass niemand fiir Schiden durch Tiere
verantwortlich gemacht werden kann, die keinem gehoren. Durch die
Unterschutzstellung wiirden diese jedoch den Status eines gemeinschaftlichen Besitzes
(res omnium) erlangen, fiir dessen negative Auswirkungen der Staat zur Verantwortung
gezogen werden konne. Dieser Interpretation kann inhaltlich zwar gefolgt werden,
praktisch fiihrt sie jedoch dazu, dass der Staat fiir sdmtliche durch geschiitzte Arten
verursachten Schidden haftet. Demgegeniiber erscheint es sinnvoller, eine solide
rechtliche Basis fiir Schadenskompensationen zu schaffen. Denkbar wére, dass Schiden
in einem gewissen AusmaB an Privateigentum hinzunehmen sind. Ubersteigen sie jedoch
eine bestimmte Grenze — beispielsweise 10% Ertragsverlust — dann besteht ein Anspruch
auf Kompensation. Ein solcher Anspruch verschafft Betroffenen die Sicherheit, dass ihre
Schéden unabhingig von den jdhrlich wechselnden Budgets der zustindigen Behorden
entschiadigt werden. Betrachtet man den Schutzstatus von Arten als einen Ausdruck des
gesellschaftlichen Willens fiir ithren Erhalt — wie in dieser Arbeit — dann sind

Schadenskompensationen tatsichlich ,,a tool for an equilibrium* (FOURLI 1999:3).

443 Suasorische Instrumente

Suasorische Instrumente entsprechen der Weitergabe von Informationen. Darunter
werden verschiedene Formen der Informationsvermittlung zusammengefasst, wie Biicher
und Broschiiren, Kampagnen, Werbung, Weiterbildungsmafinahmen, Zertifizierungen
und Empfehlungen. Angestrebt wird die Vermittlung von Wissen an bestimmte Akteure,
um diese zugunsten eines gewiinschten umweltpolitischen Ziels zu beeinflussen.
(VEDUNG & VON DER DOELEN 2006:103). In der umweltokonomischen Literatur werden
suasorische Instrumente meist als flankierende MafBlnahmen betrachtet, da sie hiufig als
Erginzung oder zur Vorbereitung anderer Instrumente eingesetzt werden (KNUPPEL

1989:66).
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Je nach ihrer Ausgestaltung kénnen im Artenschutz mehr oder weniger formalisierte

Typen suasorischer Instrumente unterschieden werden:
0 Informationskampagnen,
0 Artenschutzprogramme und
0 Produktzertifizierungen oder ,,Oko-Labels®.

Diese werden im Folgenden erldutert. Dabei ist zu beriicksichtigen, dass zwischen den
drei Typen Uberschneidungen auftreten. So kénnen Produktzertifizierungen Teil von

Informationskampagnen sein (JACQUET & PAULY 2007).

Informationskampagnen

Informationskampagnen richten sich an eine breite Offentlichkeit mit dem Ziel, iiber
bestimmte Sachverhalte aufzukldren und so Unterstiitzung fiir Artenschutzmafinahmen
zu gewinnen. Sie konnen durch verschiedene Institutionen initiiert werden.
Informationskampagnen sind insbesondere fiir Arte relevant, denen eine geringe
Akzeptanz entgegengebracht wird. Ein klassisches Beispiel ist die Riickkehr des Wolfs
nach Deutschland, wo die Spezies Anfang des 20. Jahrhunderts ausgerottet wurde.
Sachsen ist bisher das einzige Bundesland mit kontinuierlicher Wolfsbesiedlung und
einem reproduzierenden Rudel. Das Land baut sein Wolfmanagement auf drei Sdulen
auf: (1) Monitoring, (2) Schadenspriavention und (3) Information (REINHARDT & KLUTH
2007:52). Zur Durchfiihrung der Offentlichkeitsarbeit wurde ein Kontaktbiiro
eingerichtet, welches Broschiiren herausgibt, aktuelle Ereignisse auf einer Internetseite
prasentiert und zielgruppenspezifische Angebote macht, unter anderem an Jéger

(REINHARDT & KLUTH 2007:65).

Artenschutzprogramme

Artenschutzprogramme summieren wichtige Informationen und Daten iiber eine Art und
enthalten Vorschldge und Handlungsanweisungen fiir relevante ArtenschutzmafBnahmen.
Sie richten sich in erster Linie an fachlich interessierte Personen sowie Behdrden und
Naturschutzorganisationen, sind also  wesentlich  zielgruppenspezifischer als
Informationskampagnen. Ein Ziel ist, bei den jeweiligen Institutionen Unterstiitzung fiir

notwendige MaBnahmen zu bekommen.
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In Deutschland existieren Artenschutzprogramme nur auf Linderebene. 2002 gab es in
den Bundeslindern 282 Artenschutzprogramme fiir 171 verschiedene Arten bzw.
Artengruppen. Das Verfahren zur Aufstellung solcher Programme ist in den
Landesnaturschutzgesetzen geregelt. Es enthilt jedoch keine zwingenden Ge- oder
Verbote (THUM ET AL. 2003:19), so dass Artenschutzprogramme keinen rechtlich
bindenden Charakter haben.

Produktzertifizierungen und ,,Oko-Labels*

Eine Vielzahl von Zertifizierungen und ,,Oko-Labels“ ist fiir den Artenschutz von
Bedeutung. Diese konnen sowohl fiir Produkte als auch fiir Dienstleistungen eingesetzt
werden. Aus einer politischen Perspektive besteht ihr Ziel darin, den Konsumenten iiber
die Auswirkungen auf die Umwelt bei der Produktion bzw. dem Konsum eines Gutes zu
informieren und sein Kaufverhalten so zu beeinflussen, dass negative Umwelteffekte
minimiert werden. Aus der Perspektive der Produzenten ist die Verwendung eines ,,Oko-
Labels interessant, wenn sich dadurch hohere Marktanteile und damit mehr Profit

ergeben (JACQUET & PAULY 2007).

In der Regel werden zertifizierte Produkte zu héheren Preisen verkauft als vergleichbare
Produkte ohne Label. Dies kann damit begriindet werden, dass Produzenten einen
hoheren Aufwand haben, um die Kriterien fiir die Zertifizierung zu erfiillen, wodurch die
Produkte oder zumindest der Herstellungsprozess von hoherer Qualitdt sind als bei nicht
zertifizierten Produkten. Zugleich bietet der hohere Preis einen Anreiz fiir Unternehmer,

ihre Produktion umzustellen (KAISER & EDWARDS-JONES 2006).

Zertifizierungen konnen unterschiedliche administrative Ebenen betreffen. Neben
Regionalsiegeln, die an eine definierte geografische Herkunft gebunden sind (z.B.
Produkte aus dem Biosphirenreservat) gibt es landesweit giiltige Siegel von
Organisationen und Verbinden (Bioland, Demeter) und international giiltige
Zertifizierungen. Fiir den internationalen Artenschutz sind dabei vor allem der ,,Forest

Stewarship Council* (FSC) und der ,,Marine Stewardship Council* von Bedeutung.

Der FSC ist eine internationale Organisation, die ein Siegel fiir Wélder und Produkte aus
nachhaltiger Forstwirtschaft vergibt. Weltweit werden fast 91.000.000 ha Wald in 77
Landern nach FSC-Kriterien bewirtschaftet. Zu den Kriterien fiir die Nutzung des Siegels

gehort unter anderem, dass auf den zertifizierten Flachen die biologische Vielfalt und
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Funktionalitit des Waldes erhalten bleibt, die Bewirtschaftung nach einem
Managementplan erfolgt und die Rechte indigener Volker respektiert werden. Produkte
erhalten nur dann ein FSC-Siegel, wenn der gesamte Herstellungsprozess von
zertifizierten  Eigentiimern  durchgefiithrt  wurde. Dies wird auch  als

Produktkettenzertifizierung oder ,,chain of custody* bezeichnet (FSC 2007).

Der ,,Marine Stewardship Council®“ (MSC) wurde 1997 vom WWF und Unilever (einem
der groBten Fisch- und Meeresfriichtehdndler der Welt) gegriindet (JACQUET & PAULY
2007). MSC vergibt ein Siegel an Fischer und Fischereiverbénde sowie fiir Produkte aus
nachhaltiger Fischerei. Kriterien sind neben dem Erhalt und der Wiederherstellung von
vitalen Populationen der genutzten Arten auch die Erhaltung der Integritét der befischten
Okosysteme und die Einhaltung aller fiir die Fischerei relevanten nationalen und
internationalen Abkommen, Gesetze und Standards. Ebenso wie beim FSC werden nur

Produkte zertifiziert, die aus zertifizierten Quellen stammen (MSC 2007).

In der Landwirtschaft kann die Zertifizierung von Produkten einen wesentlichen Beitrag
zur Weiterfilhrung traditioneller Bewirtschaftungsweisen leisten und beispielsweise den
Erhalt von Habitaten ermdglichen. Dazu gehort etwa Apfelsaft von Streuobstwiesen oder
Fleisch von Schafen aus Hiitehaltung. Eine erfolgreiche Vermarktung zertifizierter
Produkte schafft einen Anreiz, traditionelle Bewirtschaftungsmethoden zu erhalten und
kann so zum Schutz von Arten beitragen. Dies spielt gerade in den nutzungsgepréagten

Landschaften Mitteleuropas eine grof3e Rolle.

Bewertung suasorischer Instrumente

Die informelle Beeinflussung des Umweltverhaltens durch Informationskampagnen,
Artenschutzprogramme und Zertifizierungen hat nur Appellcharakter, da sie vollstindig
auf Freiwilligkeit beruht. Suasorische Instrumente rdumen den Akteuren die grofBten
Freiheitsgrade von allen Instrumenten ein. Damit ist ihre Zielerreichung (die 6kologische
Effektivitat) stets unsicher, was ihre Einordnung als ergdnzende Instrumente erklért.
KNUPPEL  (1989:73) geht sogar davon aus, dass suasorische Instrumente

Umweltprobleme allenfalls mildern, jedoch nicht ihre Ursachen beheben konnen.

Kampagnen und Artenschutzprogramme konnen ArtenschutzmafBnahmen und andere
Instrumente ergénzen und unterstiitzen. Die Rolle von Artenschutzprogrammen ist vor

allem in der Vorbereitung von Aktivititen fiir den Erhalt ausgewahlter Arten zu sehen.
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Sie tragen dazu bei, dass Informationen gesammelt und aufbereitet, Datenliicken erkannt

und Schwerpunkte fiir kiinftige Aktivititen gesetzt werden konnen.

Durch Zertifizierungen und ,,Oko-Labels wird Konsumenten vermittelt, dass die
Produktion eines Gutes positive Auswirkungen auf Arten hatte. ,,In this context, value
signaling through certification and ecolabeling can play a crucial role in assisting
economic agents to price biodiversity benefits and to internalize them, greasing the wheel
of the market mechanism.“ (NUNES & RIYANTO 2005:2010). Kiufer konnen sich
zwischen ,,artenfreundlich” und ,,nicht artenfreundlich” produzierten Giitern entscheiden.
Bei ausreichendem Kaufinteresse entsteht ein Markt fiir solche Produkte. Wie effektiv
eine Zertifizierungspolitik sein wird, ist unsicher und hédngt von der Akzeptanz des
jeweiligen ,,Oko-Labels ab. Eine wesentliche Voraussetzung ist, dass sich Konsumenten
an klaren, vertrauenswiirdigen Kriterien fiir das Label orientieren kdnnen (NUNES &
RiYANTO 2005). Nach TEISL ET AL. (1999) hédngt die Akzeptanz und damit auch die
Wirksamkeit von Zertifizierungen stark vom Bildungsstand und dem Umweltengagement

der jeweiligen Zielgruppe ab.

Die Kosteneffektivitat von Zertifizierungen wird stark von ihren Implementationskosten
beeinflusst. Wiahrend in der Land- und Forstwirtschaft die entsprechenden Standards
zumindest teilweise direkt iiberpriift werden konnen, ist dies in der Fischerei extrem
schwierig. Die Uberpriifung der Kriterieneinhaltung ist aber von zentraler Bedeutung, da
sonst die Konsumenten das Vertrauen verlieren und das Label nicht mehr eingesetzt
werden kann (KAISER & EDWARD-JONES 2006). Uber ein Siegel vermittelte
Informationen helfen Marktteilnehmern, die ihren Priaferenzen entsprechenden Produkte

auszuwdhlen und senken somit die Kosten der Informationsbeschaffung.

4.5 Zusammenfassung

Fir die Umsetzung von Artenschutzmainahmen steht eine Vielzahl von
Instrumententypen zur Verfiigung. In diesem Kapitel wurde ein Uberblick iiber ihren
aktuellen Einsatz im Artenschutz gegeben sowie potentielle Erweiterungen aufgezeigt
(Teilziel 4). Dabei wird kein Anspruch auf Vollstindigkeit erhoben, vielmehr war das
Ziel, relevante Instrumententypen und Moglichkeiten ihrer Ausgestaltung vorzustellen

sowie die Stiarken und Schwéchen mit Hilfe der Bewertungskriterien zu erfassen.
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Starker als in vielen anderen Umweltbereichen miissen Instrumente im Artenschutz einer
Vielzahl von Anforderungen gerecht werden, die unter anderem aus den
unterschiedlichen Eigenschaften von Spezies resultieren. Dieser Besonderheit wird durch
die Entwicklung art- und situationsspezifischer Charakteristika Rechnung getragen. Sie
sind aus der Okologie abgeleitet und konnen fiir die Beurteilung der 6kologischen
Effektivitdt eines Instrumentes herangezogen werden. Mit Hilfe dieser Charakteristika ist
somit eine Prizisierung dessen mdoglich, was in der Okonomik unter &kologischer
Effektivitit verstanden wird. Daraus lassen sich allgemeine Anspriiche an Instrumente
formulieren, die bei der Auswahl potentieller Instrumententypen helfen. Somit ist es
moglich, situationsbezogen zu entscheiden, welche Instrumentenkategorien und
Instrumententypen fiir die Umsetzung von Schutzmafnahmen zum Erhalt einer

Zielartenpopulation geeignet sind. Abbildung 4 stellt dies zusammenfassend dar.

Abbildung 4: MaRnahmen- und Instrumentenauswahl im Artenschutz.

Art- und situationsspezifische Charakteristika

Mobilitat Gefahrdungsgrad Verteilung im Raum

| |

hoch niedrig hoch niedrig homogen heterogen

Anspriiche an MalRnahmen & Instrumente

| | i
| | | | |

raum- nicht raum- hohe geringere nicht flachen- flachenscharf
Ubergreifend Ubergreifend Effektivitat Effektivitat — scharf

I
I
I
I
|

So beeinflusst die Mobilitdt einer Zielart den erforderlichen Raumbezug. Sehr mobile

oder gar migrierende Arten sind auf raumiibergreifende Instrumente angewiesen, wie
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internationale Schutzabkommen oder landesweite Jagdverbote. In Abhédngigkeit vom
Gefdhrdungsgrad einer Art sind die Anspriiche an die Okologische Effektivitit der
Instrumente unterschiedlich hoch: Stark gefdhrdete Arten sind insbesondere auf eine
schnelle Wirksamkeit angewiesen. Die Frage nach der rdumliche Verteilung definiert den
Anspruch an die Flichenschérfe: Heterogen verbreitete Arten erfordern Instrumente, die
flichenscharf oder sogar punktgenau wirksam werden. In diesem Zusammenhang ist die
Honorierung o6kologischer Leistungen potentiell ungeeignet, stattdessen miissen

individuelle Vertrage mit Landnutzern ausgehandelt werden.

Die Analyse der verschiedenen Instrumententypen hat gezeigt, dass die hiufig geforderte
Ergdnzung des Ordnungsrechts im  Artenschutz unter Wirksamkeits- und
Kosteneffektivititsgesichtspunkten eine wesentliche Rolle spielt. Angesichts der Vielzahl
existierender ordnungsrechtlicher Regelungen und der mit einer solchen Umstellung
verbundenen hohen Transaktionskosten ist ein Ersatz ordnungsrechtlicher Instrumente
aber nicht anzustreben. Zudem gilt ebenso wie in anderen Bereichen der Umweltpolitik,
dass im Bereich der Gefahrenabwehr dem Ordnungsrecht in der Regel der Vorzug zu
geben ist. Vor allem der Erhalt stark gefdhrdeter Arten, bei denen ein schnelles
Aussterben zu Dbeflirchten ist, muss durch einen entsprechenden Schutzstatus
gewihrleistet sein. Okonomische Instrumente haben dann die Aufgabe, durch das Setzen
entsprechender Anreize die Gefahr von Vollzugsdefiziten zu vermindern. Hier spielt
sowohl die Honorierung Okologischer Leistungen als auch der Einsatz von
Schadenkompensationen eine entscheidende Rolle. Unter Beriicksichtigung der
aufgezeigten = Verbesserungspotentiale ist ein  verstirkter = Einsatz  beider
Instrumententypen anzustreben. Dem Einsatz von Abgabenldsungen und Zertifikaten
sind dagegen klare Grenzen gesetzt. Bei Abgaben ist dies auf ihre mangelnde
Zielgenauigkeit zurlickzufiihren, die nur eine allgemeine Reduzierung negativer Faktoren
erlaubt. Zertifikate sind aufBerhalb der Fischerei vorrangig als Kompensationslésung
interessant, insbesondere zur Flexibilisierung von Ausgleichsmalnahmen nach
Eingriffen in Natur und Landschaft. Subventionen spielen im Artenschutz nur eine
untergeordnete Rolle. Dies mag auch eine Frage der Ausgestaltung sein, wie im fiinften

Kapitel zu gezeigt wird.

Suasorische Instrumente sind im Artenschutz von grofSer Bedeutung. So kann mit

Informationskampagnen die Akzeptanz von ArtenschutzmaBBnahmen beeinflusst werden,
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was insbesondere fiir den Erhalt konflikttrichtiger Arten wie Wolfe eine Rolle spielt.
Artenschutzprogramme bilden oft den Ausgangspunkt fiir Erhaltungsmafnahmen, da mit
ihrer Hilfe Informationen zusammengefasst, Wissensliicken aufgezeigt und Grundlagen

fiir konkrete Aktivititen gelegt werden.

In den meisten Fillen ist eine Kombination unterschiedlicher Instrumententypen
notwendig, um einen effektiven Schutz der Art zu gewéhrleisten. Wie ein solcher
,Policy-Mix‘ aussehen kann, zeigt das vierte Kapitel. Dabei werden die theoretischen
Erkenntnisse aus der Arbeit angewendet, wobei der Schwerpunkt auf dem Einsatz von

Instrumenten fiir den Erhalt einer Zielart liegt.
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Tabelle 5: Synthese von Instrumentenkategorien, Instrumententypen und Mdglichkeiten der

Ausgestaltung.
Instrumentenkategorie Instrumententyp Beispiele fiir Ausgestaltung
Schutzstatus
Schutzgebiet
Ordnungsrechtliche
Auflagen Quoten und Lizenzen
Instrumente
,,Gute landwirtschaftliche Praxis*
Eingriffsregelung
Ersatzzahlungen im Rahmen der
Abgaben Eingriffsregelung
Eintrittsgebiihr fiir Schutzgebiete
Subventionen Subventionen fiir ,,ottersichere* Reusen
Okonomische Instrumente ,,Conservation Banking*
Zertifikate
Handelbare Fangquoten
Honorierung

okologischer Leistungen

Agrarumweltprogramme

Schadenskompensation  Ex-ante oder ex-post
Informationskampagnen  Riickkehr des Wolfs nach Sachsen
Suasorische Instrumente Artenschutzprogramme  Fischotter in Sachsen
Zertifizierungen “Marine Stewardship Council”
4.6 Einige Anmerkungen zur Verbindung zwischen Kapitel 3 und 4

Bisher wurden die Auswahl von Stellvertreterarten und die Auswahl von Instrumenten

fiir den Erhalt jeder einzelnen Art als voneinander unabhéngige Prozesse betrachtet. Die

Bestimmung der ,,n“ Stellvertreter erfolgt tiber eine Anzahl von Kriterien, die in Kapitel
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3 ausfiihrlich dargestellt sind. Die Fokussierung von SchutzmaBnahmen auf prioritire
Arten soll den kosteneffektiven Einsatz zur Verfligung stehender Mittel sichern, indem
eine moglichst maximale Anzahl von Arten erhalten wird. Dies ist die erste Ebene des in

der Arbeit entwickelten Konzepts zur kosteneffektiven Umsetzung von Artenschutz.

Im vierten Kapitel werden die Grundlagen gelegt, um den Erhalt der ausgewihlten Arten
iiber umweltpolitische Instrumente zu sichern. Dies ist die zweite Ebene des
Gesamtkonzepts. Eine MaBnahme oder ein Instrument sind auf dieser Ebene
kosteneffektiv, wenn der Erhalt der Art bzw. Zielpopulation zu minimalen Kosten

gewihrleistet werden kann.

Beide Ebenen sind jedoch nicht unabhdngig voneinander; vielmehr beeinflusst eine
moglichst kostenminimale Umsetzung von Schutzmafnahmen auch die Auswahl der
Stellvertreterarten. In Kapitel 3 wurde implizit davon ausgegangen, dass die Auswahl
reprasentativer Arten ohne FEinschrinkungen durch ein limitiertes Budget erfolgt.
Angestrebt wird eine moglichst vollstindige Reprasentation des jeweiligen Bezugsraums.
In der Realitét spielen Budgetlimitierungen allerdings bereits bei der Frage eine Rolle,
wie viele Arten beriicksichtigt werden kdnnen. Da die erwarteten Mitnahmeeffekte meist
nur abschdtzbar sind, besteht Unsicherheit iiber die exakte Repridsentativitit jeder
ausgewdhlten Art und damit auch hinsichtlich der Reprisentativitit des gesamten
Artensembles. Bei der Auswahl der Stellvertreterarten kann deshalb entweder sehr knapp
kalkuliert werden — entsprechend der vermuteten minimal notwendigen Artenzahl —, oder
es konnen weitere Arten bestimmt werden. Ein kostenminimaler Erhalt von ,n*“
Stellvertretern ermoglicht, eingesparte Ressourcen fiir den Schutz weiterer Arten zu
verwenden und trdgt dazu bei, die Wahrscheinlichkeit einer umfassenden

Représentativitdt fiir den Bezugsraum zu erhdhen.
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5. Fallstudie: Der Fischotter in der
Oberlausitz

Bislang wurden in dieser Arbeit die Grundlagen fiir ein Okologisch-6konomisches
Konzept entwickelt, mit dessen Hilfe Artenschutz kosteneffektiv umgesetzt werden soll.
Abgesehen von einigen Beispielen basieren alle vorherigen Kapitel auf Literaturanalysen
und theoretischen Uberlegungen. Im fiinften Kapitel soll das Konzept auf ein empirisches
Beispiel angewendet und seine Eignung getestet werden. Der Schwerpunkt der Fallstudie
liegt dabei auf der Auswahl, Analyse und Weiterentwicklung umweltpolitischer
Instrumente. Sie spiegelt damit das in Abbildung 3 dargestellte Vorgehen bei der
Auswahl von Instrumenten im Artenschutz wider. Ein artenbasiertes Konzept wird nicht
explizit angewendet, Gegenstand ist stattdessen der Erhalt einer bereits ausgewihlten

Stellvertreterart.

Der Bezugsraum ist die Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft im Osten des
Freistaates Sachsen. In dieser Kulturlandschaft wird die Nutzungsabhingigkeit
zahlreicher mitteleuropéischer Arten besonders deutlich. Sie passten sich entweder an die
traditionelle extensive Teichwirtschaft in der Region an oder wanderten aus anderen
Gebieten ein. Uber Jahrhunderte  entwickelten sich  sehr  artenreiche
Lebensgemeinschaften, deren Fortbestand unmittelbar vom Erhalt der Teiche und damit
von einer Weiterfilhrung der Bewirtschaftung abhingt. Thr Schutz erfordert deshalb ein

aktives Management.

Das betrifft auch den Fischotter, der in der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft
eine seiner vitalsten mitteleuropdischen Populationen hat und fiir das empirische Kapitel
als Stellvertreterart gewahlt wurde. Das die Art im Mittelpunkt des empirischen Kapitels

steht, ist auf drei Punkte zuriickzufiihren:

Der Fischotter wurde im Rahmen des EU-Projektes FRAP (siehe Einleitung) als
Beispielart fiir den Einsatz umweltpolitischer Instrumente im Artenschutz detailliert

untersucht. Im Rahmen dieses Projektes entstand die vorliegende Dissertation.
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Die Wahl des Otters kann sehr gut begriindet werden. Aufgrund seiner Reprisentativitét
fiir bestimmte Lebensriume, seiner funktionalen Rolle im Okosystem sowie der

potentiellen Eignung als Flaggschiff ist er eine geradezu klassische Stellvertreterart.

Der Fischotter reprasentiert beispielhaft die Abhingigkeit zahlreicher mitteleuropéischer
Arten von nutzungsgepragten Habitaten. In diesem Zusammenhang soll gezeigt werden,
dass ein effektiver Schutz solcher Spezies nur durch eine Kombination verschiedener

Instrumentenkategorien und Instrumententypen mdoglich ist.

Das Kapitel beginnt mit der Beschreibung des Bezugsraums und der ausgewihlten
Stellvertreterart. Daran schlieft sich eine Analyse der Gefihrdungssituation des
Fischotters an, welche die Voraussetzung fiir die Auswahl von Instrumenten und
MafBnahmen darstellt. Dabei werden die bereits eingesetzten Instrumente vorgestellt und
ihre Eignung flir den Erhalt des Otters anhand der Bewertungskriterien analysiert.
Ausgehend von den im vierten Kapitel diskutierten Optionen fiir eine Weiterentwicklung
des umweltpolitischen Instrumentariums werden Verbesserungsvorschlige gemacht

sowie instrumentelle Alternativen in Betracht gezogen.

5.1 Bezugsraum ,,Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft®

Die Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft befindet sich im Osten des Freistaates
Sachsen, im so genannten Dreildndereck von Deutschland, Tschechien und Polen. Dieses

groBte zusammenhédngende Teichgebiet Deutschlands besteht aus mehr als 1000 Teichen.

Die Anlage von Teichen und ihre Nutzung zur Fischzucht hat in der Oberlausitz eine
750j4hrige Tradition (HARTSTOCK 2000:3). Der Name ,,Lausitz leitet sich von dem
slawischen Word ,,Luza*“ ab, was soviel wie Sumpfland bedeutet. Slawische Siedler
charakterisierten damit treffend diesen von zahlreichen Fliissen und Bichen
durchzogenen, urspriinglich sumpfig-moorigen Raum. Die Teichwirtschaft bildete vor
allem auf nidhrstoffarmen Boden einen wichtigen Zweig der landwirtschaftlichen
Erzeugung. Neben der guten Wasserverfiigbarkeit wurde die Anlage von Teichen
vielerorts durch eine 10 bis 50 m dicke Tonschicht im Untergrund erleichtert, welche das

Durchsickern des angestauten Wassers verhindert (HARTSTOCK 2000:5).

Bedingt durch politische Verdnderungen und wirtschaftliche Entwicklungen, wie die

Entwicklung des chemischen Diingers, die eine landwirtschaftliche Produktion auch auf
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ndhrstoffarmen Boden ermdglichte, nahm die bewirtschaftete Teichfliche {iber die
Jahrhunderte hinweg ab. Dies scheint allerdings auf dem Gebiet der heutigen Oberlausitz
weniger relevant gewesen zu sein. So gibt HARTSTOCK (2000:48) nach historischen
Statistiken fiir 1843 eine Gesamtteichfliche von 4.177 ha in den damaligen
Amthauptmannschaften Bautzen, Kamenz, Lobau und Zittau an. Heute werden insgesamt
etwa 5.000 ha Teichnutzfliche in der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft
groBtenteils fiir die Karpfenproduktion bewirtschaftet (LFUG 1996:4). Dariiber hinaus
werden Forellen, Schleien, Hechte, Store und andere Arten erzeugt (SLFL 2005a:4)".

Aufgrund ihrer langen Geschichte sind die Teiche nicht nur landschaftsprigend, sie
spielen zudem als Sekundérhabitate eine wichtige Rolle fiir eine Vielzahl von Pflanzen-
und Tierarten. So sind ein Drittel der Sdchsischen Rote-Liste-Arten auf Sumpf- und
Wasserbiotope angewiesen (LFUG 1996:4). Viele der Arten haben sich nicht nur an
Teiche als Lebensraum, sondern dariiber hinaus auch an die jahreszeitliche Dynamik der
Teichbewirtschaftung angepasst. So hat etwa das Trockenliegen vieler Teiche im Winter
zu einer einzigartigen Fauna und Flora gefiihrt. Die Teichlandschaft stellt dariiber hinaus
ein  bedeutendes  Nahrungs-, Aufenthalts- und Uberwinterungsgebiet fiir

wassergebundene Vogelarten dar (LFUG 1996:4).

1994 wurde das Kerngebiet der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft als

Biosphérenreservat ausgewiesen. Es umfasst eine Fliche von 30.117,3 ha und ist mit

4 An dieser Stelle sei vor dem voreiligen Schluss gewarnt, die Teichnutzfliche habe sich vergroBert. Eine
Vielzahl administrativer Reformen und die Auswirkungen der Grenzziechung nach 1945 bedingen, dass sich
die Angaben auf unterschiedlich definierte Einheiten beziehen.
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einer Einwohnerzahl von etwa 12.800 relativ diinn besiedelt. Im Biosphérenreservat soll
die Erhaltung der Naturvielfalt des Gebietes mit der Sicherung der wirtschaftlichen
Existenz der Bewohner in Einklang gebracht werden. Die Fischerei spielt dabei eine
zentrale Rolle. Von den insgesamt etwa 1.000 séchsischen Teichen befinden sich 343

Teiche im Biosphérenreservat. Sie werden alle extensiv bewirtschaftet.

5.2 Der Fischotter als Stellvertreterart

Im Folgenden werden einige Okologische Hintergrundinformationen zum Fischotter
gegeben, seine Populationsentwicklung und der Schutzstatus dargestellt sowie die

Zielpopulation fiir den Bezugsraum definiert.

521 Populationsentwicklung und 6kologischer Hintergrund

Fischotter besiedeln alle vom Wasser beeinflussten Lebensrdume, von Stand- und
FlieBgewdssern bis hin zu Meereskiisten. Trotz ihrer Toleranz gegeniiber verschiedenen
Habitatformen (CHANIN 2003) gelten sie als eine Charakterart fischreicher Gewdsser mit
mannigfaltig strukturierten Uferzonen (STEFFENS 1996:4). Die iiberwiegend nachtaktiven
Tiere besiedelten bis Ende des 19. Jahrhunderts alle geeigneten Gewésser und
Feuchtgebiete Deutschlands (REUTHER 2002:13). Auch in Sachsen war die Art

wahrscheinlich fliachendeckend verbreitet.

Otter wurden von jeher wegen ihres dichten Fells und als begehrte Fastenspeise verfolgt.
Zudem galten sie als arge Fischereischddlinge und damit als Nahrungskonkurrenten des
Menschen (KUBASCH 1996:5). Die Ausrottung des Fischotters in Sachsen war ein
zentrales Ziel des 1884 gegriindeten ,,Sdchsischen Fischerei-Vereins®, der fiir jedes
erlegte Tier eine Pramie zahlte. Mit Erfolg: nach intensiver Bejagung brach die
Population nur wenige Jahre spiter komplett zusammen (FIEDLER 1996:8/9). Neben der
Jagd trug der Verlust von Habitaten zum Verschwinden des Otters in Sachsen bei: Die
rasche Industrialisierung Sachsens hatte fiir den Fischotter duBBerst negative Folgen: die
Zerstorung ganzer Landschaften durch den Braunkohleabbau, der Bau grofBer
Industrieanlagen und die ,Kultivierung® zahlreicher FlieBgewdsser und ihrer
Auensysteme vernichteten die von den Tieren bendtigte Strukturvielfalt (KUBASCH

1996:9). Die enorme Verschmutzung vieler FlieBgewésser — etwa durch die
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Oberlausitzer Textilindustrie — fihrte zu einer weit reichenden Abnahme des

Nahrungspotentials (ANSORGE 1994).

Hier spielten die Teiche eine besondere Rolle. Wéhrend der Otter noch Mitte des 19.
Jahrhunderts in der Oberlausitz wahrscheinlich vorrangig FlieBgewisser besiedelte,
wichen die Tiere mit dem Verlust ihrer natiirlichen Habitate zunehmend auf die Teiche
aus. Geeignete Lebensraumstrukturen in den naturnahen Teichgruppen, Grabensystemen
und der weiteren Umgebung sowie das ganzjdhrig verfligbare Nahrungspotential
ermOglichten einen sehr dichten Fischotterbestand (ANSORGE & STRIESE 1993). Zudem

konnten hier einige Tiere der Verfolgung entgehen.

Erst 1945 fand die Bejagung durch das von der sowjetischen Besatzungsmacht erlassene
Jagdverbot fiir Deutsche ein Ende. Dariiber hinaus profitierte die Art davon, dass es nach
dem Krieg an Arbeitskriften und technischer Ausstattung in der Teichwirtschaft
mangelte. Zwangsldufig wurden die meisten Teiche sehr extensiv bewirtschaftet, so dass
PflegemaBBnahmen wie Schilfmahd unterblieben. Relativ ungestért begann sich der
Otterbestand zu stabilisieren. Von den 1970er bis 1990er Jahren nahmen die Otterreviere
in der Oberlausitz stark zu, so dass die Art sich wieder ausbreiten konnte. Die Tiere
folgten dabei dem Gewdssernetz von Neille, Spree und Schwarzer Elster, obwohl viele
der Gewisser mit Abwissern belastet waren und daher kaum Fische beherbergten. Einen
wesentlichen Einfluss auf die erfolgreiche Wiederausbreitung hatten deshalb die wenigen
naturnah verbliebenen Gewisserlaufe, in denen noch Fische vorkamen, sowie

Kleinteiche mit Fischbesatz (KUBASCH 1996:10).

Neben Fischen erndhren sich Fischotter von Froschen, Kroten, Krebsen, Wiirmern und
diversen Kleintieren. Verschiedene Autoren weisen auf die Nahrungsverfiigbarkeit als
entscheidenden Faktor fiir die Dichte und Verteilung der Art hin (z.B. KRUUK ET AL.
1993, PRENDA & GRANADO-LORENCIO 1995). In der Oberlausitz ldsst sich eine
jahreszeitlich bedingte Schwankung der Nahrungszusammensetzung nachweisen, wobei
Fisch mit tiber 80-93% stets den Hauptanteil stellt. Dabei werden hauptsidchlich Karpfen
erbeutet, die das ganze Jahr {liber verfligbar sind (GEIDEZIS & JURISCH 1996:39 ff.).
Bevorzugt werden Fische mit einer Grofe von 10-20 cm (ERLINGE 1968 in REUTHER
1993).
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522 Schutzstatus nach europédischem und deutschem Recht

Fir den Otter gelten in Deutschland aufgrund internationaler Konventionen und
europdischer Rechtsgrundlagen zahlreiche Schutzvorschriften. Er gehort zu den
,oesonders geschiitzten Arten und ist sowohl im Anhang A der EG-
Artenschutzverordnung als auch im Anhang IV der FFH-Richtlinie aufgefiihrt. Dariiber
hinaus hat er den Status einer ,,streng geschiitzten Art* inne. Gleichzeitig unterliegt der
Fischotter dem Jagdrecht des Bundes und der Lander, wobei fiir die Art eine ganzjdhrige
Schonfrist gilt. Seine Zugehdrigkeit zum Jagdrecht bedingt unter anderem, dass die
Aneignung toter Tiere als Wilderei geahndet wird. Die Fischereiverordnungen einiger
Bundesldnder enthalten zudem rechtliche Regelungen zum Schutz des Otters vor dem
Ertrinken in Reusen. Im sédchsischen Fischereirecht gibt es keine diesbeziiglichen

Bestimmungen.
Aus dem Schutzstatus des Otters ergeben sich folgende Vorschriften:
0 die Art darf weder bejagt noch anderweitig verfolgt werden,

0 es besteht die Verpflichtung zum Schutz und der Férderung von Otterpopulationen

sowie

0 eine Verpflichtung, zum Schutz, zur Wiederherstellung und zur Forderung der
Lebensrdume und Lebensgrundlagen des Otters beizutragen (REUTHER ET AL.
2002:18).

523 Zielpopulation

Nach KLENKE (1996:14) konnen Otter auf etwa einem Drittel des sdchsischen
Territoriums nachgewiesen werden. Trotz intensiver Forschung an den Tieren in der
Bezugsregion ist eine genaue Angabe der Populationsgrole nicht moglich. Sicher ist,
dass der rdumliche Schwerpunkt der Verbreitung des Fischotters in Sachsen in der
Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft liegt. ANSORGE ET AL. (1997) gehen von etwa
500 Tieren in der Oberlausitz aus, davon 25% Jungtiere, KLENKE (1996:17) von 100-500
Individuen. Untersuchungen zur Populationsdichte im Gebiet ergaben Dichten zwischen

3-6 Tieren pro 100 km? bis zu 30 Tieren pro 100 km” (GROHMAN & KLENKE 1996:31).

ALBERTI ~ (2005:6-7)  postuliert, dass trotz einer insgesamt  positiven

Populationsentwicklung der Hohepunkt zur Entwicklung einer wirklich lebensfdhigen
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Population in Sachsen bereits iiberschritten ist. Die Uberpriifung dieser These ist in
Ermanglung ausreichender Daten nicht moglich. Sollte sie jedoch zutreffend sein, hitte
dies erhebliche Konsequenzen: Auf lange Sicht widre das Aussterben der Art
wahrscheinlich (ALBERTI 2005:7). Das Ziel des Fischotterschutzes muss deshalb darin
bestehen, die aktuelle Population unbedingt zu erhalten und ihr Wachstum zu
unterstiitzen, wie dies auch das Sdchsische Artenschutzprogramm fordert: ,,Erstes Ziel
ist, das jetzige Kernvorkommen im Oberlausitzer Heide- und Teichgebiet (...) in der
jetzigen Grofle, Populationsdichte und in seinem Reproduktionspotential zu erhalten und
wo moglich zu fordern.” (ZOPHEL ET AL. 1996:64). Die geschétzten 500 Individuen
werden als Untergrenze der anzustrebenden Zielpopulation betrachtet, deren Erhalt

zwingend erforderlich ist.

53 Analyse der Gefihrdungssituation

Eine Analyse der Gefahrdungssituation ist die Voraussetzung flir die Auswahl
notwendiger Artenschutzmafinahmen und den Instrumenten zu ihrer Umsetzung. Dazu
werden zunidchst die in Kapitel 2 vorgestellten Gefdhrdungsfaktoren (Habitatverlust,
Jagd/ Ernte, Schadstoffe, Klimawandel und invasive Arten) im Hinblick auf ihre
Relevanz fiir den Fischotter tiberpriift. Daran schlief8t sich die Untersuchung der art- und
situationsspezifischen Charakteristika an mit dem Ziel, Anspriiche an Instrumente

formulieren und so einen Uberblick iiber geeignete Instrumententypen zu gewinnen.

53.1 Gefihrdungsfaktoren

Von den genannten Gefihrdungsfaktoren sind fiir den Fischotter in erster Linie
Habitatverlust und (illegale) Bejagung relevant. Alle weiteren Faktoren sind nach
derzeitigem Kenntnisstand im Bezugsraum von untergeordneter Bedeutung und werden

deshalb nur kurz angerissen.

In Bezug auf Schadstoffe stellen KRUUK & CONROY (1991) fest, dass Quecksilber das
Verhalten von Fischottern beeinflussen kann und zudem negative Auswirkungen auf ihre
Reproduktionsfahigkeit hat. Nach TSCHIRCH (1996:62-63) wirkt sich eine Eutrophierung
von Gewissern durch Nitrate und Phosphate ebenfalls auf Otter aus, allerdings indirekt
durch die Auswirkungen auf potentielle Beutetiere. Wéihrend eine geringe Eutrophierung

zundchst eine Zunahme des Fischbestandes auslosen kann, verursachen hohere
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Schadstoffeintrdge eine Wassertriibung. Die schlechten Sichtverhéltnisse bedingen eine
Verringerung der Erfolgsquote bei der Jagd und kosten den Otter zusétzliche Energie. In
der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft wirkten sich bis zum Beginn der 1990er
Jahre die Abwésser der Oberlausitzer Textil- sowie der tschechischen Papierindustrie
indirekt auf den Fischotterbestand aus. Ihre Einleitung fiihrte in zahlreichen
FlieBgewdssern zu einer Abnahme bzw. einem Verschwinden der Wildfischbestdnde und
verhinderte ihre Besiedlung durch den Otter. Dieser Gefahrdungsfaktor spielt nach dem
Zusammenbruch der Industrie der Textilindustrie in der Region sowie der Einrichtung

von Kliranlagen keine Rolle mehr.

Zu moglichen Auswirkungen des Klimawandels kann nur spekuliert werden.
Wassermangel ist jedoch ein generelles Problem in der Oberlausitz. So koénnen
beispielsweise die ausschlieflich regenwassergespeisten Himmelsteiche in trockenen
Jahren nicht befiillt werden (LANGNER, personliche Mitteilung). In den Jahresberichten
zur séchsischen Binnenfischerei wird das Problem regelméfig erwéhnt. Der Bericht von
2006 spricht von teilweise extremen Wassermangelsituationen, die zu Zuwachseinbuf3en
wegen eingeschriankter Fiitterung, zu Notabfischungen und sogar zu Stiickverlusten in
der Karpfenproduktion fiihrten (SLFL 2007:9). Langfristig kann somit ein zunehmender
Wassermangel als Folge des Klimawandels zu Ertragseinbuflen und einer Aufgabe der
Bewirtschaftung von Teichen fiihren (siche auch MESSNER & KALTOFEN 2004), was

wiederum einen Habitatverlust fir den Fischotter bedeutet.

Negative Einfliisse invasiver Arten auf den Fischotter sind nicht bekannt. BONESI &
MACDONALD (2004) beschreiben sogar, dass Fischotter eine invasive Art — den Mink
(Mustela vison) — verdrangen konnen und schlagen vor, diese Moglichkeit beim

Minkmanagement zu nutzen.

Die zwei verbliebenen zentralen Gefahrdungsfaktoren werden im Folgenden diskutiert.

Habitatverlust

Der Begriff des Habitatverlusts wird fiir eine Vielzahl von Auspriagungen verwendet, die
durch reine Flachenverluste oder Qualititsminderungen den Lebensraum einer Art
verringern. Fiir den Fischotter kann zwischen relevanten Ausprdgungen differenziert

werden, deren Auspriagung sehr unterschiedlich ist. Es handelt sich im Einzelnen um:

0 eine Reduzierung der Habitatqualitidt durch mangelnde Strukturvielfalt,
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0 der Verlust von Nahrungshabitaten und
0 die Fragmentierung durch Strafen.

Die mangelnde Strukturvielfalt ist insbesondere an FlieBgewdssern ein Problem.
Hierzu gehoren die Verrohrung, Uberbauung, Begradigung und Befestigung des
Flusslaufes, aber auch fehlende Strukturelemente im Gewdsserbett (Inseln) oder ein
Mangel an Ufervegetation. Auch bei Standgewdssern reduzieren fehlende
Strukturelemente (Halbinseln, Ddmme, schiltbestandene Inseln), befestigte, steile Ufer
sowie fehlende Vegetation in und am Gewisser die Qualitdit von Habitaten. Gibt es
dagegen breite Schilfgiirtel, in denen die Tiere Deckung und Tagesverstecke finden,
sowie Altholzer im Uferbereich, in denen eine Anlage von Bauen moglich ist, wird der

Wert eines Gewdssers als Otterhabitat deutlich erhoht.

Nach PEPER & PEPER (1996:20 ff.) sind lediglich 6% aller sdchsischen FlieBgewésser als
Reproduktionshabitate fiir den Fischotter geeignet. Sie werden auch als Mutterreviere
bezeichnet. An allen anderen Fliegewédssern wire zundchst eine Aufwertung und
Renaturierung erforderlich, um ihre Eignung als Mutterhabitat zu gewéhrleisten. Da sich
diese Flachen groftenteils auBerhalb der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft
befinden, wird an dieser Stelle darauf nicht weiter eingegangen. Von den sdchsischen
Standgewdssern stellen dagegen 46% geeignete Reproduktionshabitate dar, wobei der
rdumliche Schwerpunkt in der Teichlausitz liegt. Somit kommt dem Erhalt der

Strukturvielfalt an den Teichen eine zentrale Bedeutung beim Schutz des Fischotters zu.

Das zweite zentrale Element der Habitatqualitidt ist die zur Verfligung stehende
Nahrung. Ob es sich dabei um Wildfischbestinde oder Zuchtfische handelt, spielt fiir
den Otter keine Rolle. Die Teichwirtschaft ermdglicht jedoch durch das ganzjdhrig
vorhandene Nahrungspotential einen sehr dichten Fischotterbestand. Nach ANSORGE &
STRIESE (1993:9) gehort die Ostliche Oberlausitz zu den am dichtesten besiedelten
Gebieten Mitteleuropas. KRUUK ET AL. (1991) konnten einen engen Zusammenhang
zwischen dem Nahrungsangebot und der Geburtenrate nachweisen, was die hohe
Individuendichte erkldrt. Um die Oberlausitzer Otterpopulation in ihrer aktuellen Grofle
und Dichte zu erhalten sowie mdglichst zu fordern, spielt die Aufrechterhaltung der
Nahrungshabitate demzufolge eine wesentliche Rolle. Die Sicherung des
Nahrungsangebots ist dariiber hinaus in Gebieten mit mangelnden Wildfischbestinden

von grof3er Bedeutung.
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Die in Sachsen und der Oberlausitz wichtigste Auspriagung des Habitatverlustes ist die
Fragmentierung der Landschaft durch StraBen. Verkehrsverluste stellen derzeit die
héufigste Todesursache beim Fischotter dar. Wurden zwischen dem Ende der 1970er
Jahre und 1988 jéhrlich etwa 5-7 Tiere iiberfahren, so stieg diese Zahl nach 1989
kontinuierlich an. Allein 1993 wurden 33 Stra3enverkehrsopfer registriert. Die Zunahme
der Verkehrsverluste ist auf das sprunghaft gestiegene Verkehrsaufkommen, hohere
Fahrgeschwindigkeiten sowie die zunehmende Zerschneidung durch neue
Verkehrstrassen zuriickzufiihren. Vor allem zwischen September und Dezember werden
viele Tiere iiberfahren, was wahrscheinlich auf die fischereiwirtschaftlich bedingte
Anderung der Nahrungs- und Habitatverhiltnisse zuriickzufithren ist (ZINKE 1996:58).
Werden Teiche nach dem Abfischen nicht neu bespannt und mit Fischen besetzt, miissen
die Tiere auf andere Nahrungshabitate ausweichen. Wéhrend dieser Phase groferer
Mobilitét steigt die Gefihrdung durch den StraBlenverkehr, was sich in einer erhohten

Sterberate niederschlagt.

Verkehrsverluste treten gehéduft an speziellen Punkten auf. Nach einer Untersuchung von
153 Fischotterverlusten (ZINKE & STRIESE 1996:59 ff.) sind Fischotter vor allem dann

durch den StraBBenverkehr gefdhrdet, wenn:
O in unmittelbarer Entfernung zur Strale Gewésser parallel verlaufen,
0 ebene bis flache StraBenbdschungen an die Gewésser heranreichen,
0 Teiche oder Teichgebiete von stark befahrenen Stralen durchquert werden,
0 zwischen Strale und Gewésser weniger als 50m Abstand sind,

0 Strallen, die parallel zu Gewissern verlaufen oder diese kreuzen, mit einer hohen

Geschwindigkeit befahren werden diirfen,

0 sich die Uferstruktur unter der Briicke nicht fortsetzt bzw. nur temporér vorhanden

ist,

0 Briickendurchldsse eher klein, mehr als 10m lang sowie als Kasten oder Rohr

ausgebildet sind.

Trifft einer der genannten Punkte zu, liegt bereits eine hohe Gefidhrdung vor. Beim

Vorliegen mehrerer bzw. miteinander kombinierter Punkte ist der jeweilige
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StraBenabschnitt als akut gefdhrlicher, potentieller Mehrfachverlustpunkt zu bezeichnen

(ZINKE & STRIESE 1996:62).

Gefihrdung durch Jagd

Nach einer Analyse von ZINKE (1998:103-104) stellen Verluste durch die Jagd den
zweitwichtigsten Gefdhrdungsfaktor fiir den Fischotter in der Oberlausitz dar: Zwischen
1985-1995 fielen von insgesamt 136 tot aufgefundenen Tieren 4,4% einer illegalen
Bejagung zum Opfer. Dabei muss von einer sehr hohen Dunkelziffer ausgegangen

werden, da die meisten dieser Jagdopfer nicht gefunden werden.

ZINKE (1996:57) weist explizit darauf hin, dass die Privatisierung der Teichwirtschaften
nach 1989 zu spontanen Konflikten fiihrte. In dieser Zeit stieg die Notwendigkeit einer
wirtschaftlichen Tragfdhigkeit der Fischereibetriebe erheblich an, was die Toleranz
gegeniiber Ertragsausfdllen durch Otterschdden stark herabsetzte. Vor allem in sehr
kleinen Teichwirtschaften oder beim Verlust wertvoller Bestinde kann die
wirtschaftliche Existenz des Teichwirtes durch den Otter bedroht werden. Illegale
Totungen sind eine mdgliche Reaktion darauf, mit der einzelne Teichwirte versuchen,

den Ressourcenkonflikt zu ihren Gunsten zu ,,16sen®.

5.3.2 Art- und situationsspezifische Charakteristika

Die in Kapitel 4 eingefiihrten art- und situationsspezifischen Charakteristika dienen einer
Strukturierung der jeweiligen Gefdhrdungssituationen von Zielarten. Auf dieser
Grundlage ist die Formulierung konkreter Anspriiche an MaBBnahmen und Instrumente
moglich. Als Folge dessen werden bestimmte Instrumententypen favorisiert, die dann
einzelfallspezifisch auszugestalten sind. Damit existiert eine fundierte und verstéindliche
Grundlage zur Systematisierung des Instrumenteneinsatzes im Artenschutz. Anhand des
Fischotters soll getestet werden, ob diese Vorgehensweise praktikabel ist und die

theoretisch entwickelten Charakteristika tatsdchlich angewandt werden konnen.

Dynamik der Zielerreichung

Die Reproduktionsrate r ist die Differenz zwischen Geburten- und Sterberate. Fiir
verschiedene Karnivorenarten konnte eine Steuerung der Bestandsdichte iiber soziale

Regelmechanismen nachgewiesen werden. Dies trifft auch auf den Otter zu, dessen
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Reproduktionsrate in Abhdngigkeit von verschiedenen duBleren Faktoren schwankt.
Einen groBen Einfluss haben die Nahrungsverfiigbarkeit oder der Jagddruck, dem die
Tiere ausgesetzt sind (ANSORGE ET AL. 1996:29). Ein gutes Nahrungsangebot kann zu
einem Anstieg der Geburtenrate fithren. In der Oberlausitz pflanzen sich 60% der iiber
zwei Jahre alten Weibchen fort, wobei hochstens ein Wurf pro Jahr erfolgt. Die mittlere
WurfgroBBe betrdgt zwischen 2,7-2,75 Jungen. Beobachtungen zufolge fiihrt ein
Weibchen im Durchschnitt allerdings nur 2,1 Junge. Es muss demnach davon
ausgegangen werden, dass in den ersten Monaten fast ein Viertel der Jungen stirbt.
Insgesamt betrdgt die Reproduktionsrate der Oberlausitzer Population etwas mehr als

100% (ANSORGE ET AL. 1996:30).

Mobilitit

Fischotter besiedeln ihren Lebensraum ganzjdhrig. KRUUK (1995) geht davon aus, dass
mehrere Fischotterweibchen gemeinsam ein groBeres Territorium nutzen, welches gegen
andere Gruppen verteidigt wird. Einzelne Tiere bevorzugen innerhalb dieses Reviers
bestimmte Flachen (so genannte core areas), die wechseln konnen. Méannchen nutzen
groBere Reviere und sind auch in weniger geeigneten Habitaten zu finden. Die Tiere sind
sehr mobil, auch wenn sie keine gerichteten Wanderungen durchfiihren. In der
Oberlausitz bedingen die durch die Teichwirtschaft ausgelosten rdumlichen und
zeitlichen Schwankungen des Nahrungsangebotes Wanderungen zwischen verschiedenen
Teichgruppen. Im Winter ist ein Grofteil der Teiche abgelassen oder nicht besetzt, so
dass die Tiere verstirkt an FlieBgewdssern jagen und zu den wenigen Winterteichen
laufen. Insbesondere die Grdben zwischen den Teichgruppen werden als Wanderwege
genutzt. Im Randbereich des Bezugsraumes kann davon ausgegangen werden, dass sich
der Aktivitdtsbereich der Tiere iiber diesen hinaus erstreckt. Aufgrund der hohen
Populationsdichte ist zudem von einem Abwandern der Jungtiere auf der Suche nach
unbesetzten Habitaten auszugehen (ANSORGE ET AL. 1997). Expansionstendenzen

bestehen in nordwestliche, westliche und siidliche Richtung (STEFFENS 1996:5).

Gefihrdungsgrad

Der Otter wird in Sachsen unter dem Rote-Liste Status 1 gefiihrt. Die Art gilt somit trotz
einer positiven Ausbreitungstendenz als vom Aussterben bedroht. Eine Beibehaltung des
Status 1 erscheint insbesondere vor dem Hintergrund der unsicheren Angaben zur
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PopulationsgroBBe als angemessen. Sollte ALBERTI (2005:6) recht haben, dass der
Hohepunkt zur Entwicklung einer tatsidchlich lebensfdhigen Situation bereits zwischen
1993 und 1997 {berschritten wurde, so muss vor allem angesichts der hohen
Verkehrsverluste von einer anhaltenden starken Gefdhrdung der Art in Sachsen

ausgegangen werden. Schutzmafnahmen fiir den Fischotter haben deshalb hohe Prioritét.

Verteilung im Raum

Fischotter sind in der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft praktisch an jedem Teich
vertreten bzw. suchen diese regelmdBig auf. In Bezug auf die Standgewisser des

Bezugsraumes kann die Art somit als homogen verbreitet gelten.

5.3.3 Anspriiche an Instrumente

Die Analyse der Gefdhrdungssituation des Fischotters hat gezeigt, dass die Art in
Sachsen und der Oberlausitz vor allem durch Verkehrsunfille gefdhrdet ist. Diese Form
der Gefdhrdung wurde als eine Ausprigung von Habitatverlust definiert und der
Fragmentierung zugeordnet. Daneben spielt illegale Bejagung eine geringere, aber
durchaus konstante Rolle als Gefahrdungsfaktor. In Verbindung mit den beschriebenen
art- und situationsspezifischen Charakteristika lassen sich klare Anspriiche an
notwendige SchutzmaBnahmen und sowie an die Instrumente zu ihrer Umsetzung

formulieren.

Die relativ hohe Reproduktionsrate von mehr als 100 % im Jahr ldsst theoretisch
innerhalb weniger Jahre ein Populationswachstum als Folge erfolgreicher
Artenschutzmafnahmen zu. Um dies tatséchlich nachweisen zu konnen, wire allerdings
eine genaue Kenntnis der PopulationsgroBle erforderlich, was nicht der Fall ist. Die
Schitzungen fiir Sachsen bzw. die Oberlausitz weisen je nach Autor starke Spannweiten
auf — 500 Individuen nach ANSORGE ET AL. (1997), 100-500 nach KLENKE (1996:17) —
und sind fiir eine Beurteilung der 6kologischen Effektivitit eingesetzter Instrumente nur

sehr bedingt verwendbar.

Angesichts der weiterhin bestehenden starken Gefiahrdung der Otterpopulation ist eine
hohe Effektivitit eingesetzter Instrumente erforderlich, insbesondere im Hinblick auf ihre
Wirkungsgeschwindigkeit. Dies gilt in vorrangig fiir eine Reduzierung der

Fragmentierung durch Stralen, um die Mortalitit durch Verkehrsverluste zu reduzieren.
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Hier kann die potentielle Effektivitit von Abhilfemafinahmen durch ein Monitoring der
Verkehrsverluste nachgewiesen werden, welches fiir die Quantifizierung dieses

wichtigsten Gefiahrdungsfaktors ohnehin zwingend erforderlich ist (ALBERTI 2005:7)

Der Erhalt der Strukturvielfalt an den Gewissern als zentrale Grundlage fiir den
Fischotterschutz kann durch die Fortfilhrung der Teichwirtschaft gesichert werden. Die
Art profitiert dabei besonders von storungsarmen Ufern mit dichtem Bewuchs (z.B.
Schilf), wie sie vor allem in der extensiven Teichwirtschaft existieren. Bei der
Aufrechterhaltung des Nahrungshabitats spielt die extensive Bewirtschaftung eine
untergeordnete Rolle — je hoher der Fischbesatz, umso mehr Nahrung steht zur
Verfligung. Der zeitliche Spielraum der eingesetzten Instrumente ist in beiden Féllen

grofBer als bei der dringend erforderlichen Verringerung der Verkehrsverluste.

Sowohl der Verlust der Strukturvielfalt als auch der Verlust des Nahrungshabitats sind
aufgrund der recht homogenen Verbreitung der Tiere an den Standgewdssern des
Bezugsraumes  iiberall  gleichermaBBen relevant. Fiir den  Erhalt beider
Habitateigenschaften sind deshalb keine flichenscharfen Instrumente erforderlich. Etwas
anders stellt sich das beim Problem der Habitatfragmentierung dar. So ist es zwar
notwendig, insgesamt eine Vermeidung und Verminderung der durch Stralen bedingten
Zerschneidungseffekte anzustreben (ZINKE 1998:103). Angesichts der oben aufgefiihrten
Schwerpunkte der Ottergefadhrdung durch den Stralenverkehr miissen jedoch an
bestimmten Stellen — vor allem an den beschriebenen aktuellen bzw. potentiellen
Mehrfachverlustpunkten — gezielt MaBnahmen ergriffen werden. Hier ist ein
flichenscharfer bzw. punktgenauer Malnahmeneinsatz erforderlich. Aufgrund des
groen Aktionsradius der Tiere ist dariiber hinaus zu beriicksichtigen, dass
Gefahrenschwerpunkte auch auflerhalb des Bezugsraumes eine Rolle spielen. KLENKE
(1996:68) zitiert ROGOSCHIK ET AL. (1994) mit der Aussage, dass Priaventivmalinahmen
gegen Fischotterverluste bis 50 km iiber das eigentliche Verbreitungsgebiet hinaus

eingesetzt werden miissen.

Da bei der illegalen Bejagung keine raumlichen Schwerpunkte erwidhnt werden (siche
ZINKE & STRIESE 1996, ZINKE 1998), sind hier keine flichenscharfen Instrumente
erforderlich. Anzustreben ist vielmehr eine Reduzierung des Ressourcenkonfliktes im

gesamten Bezugsraum, um die Ursache der Bejagung zu beseitigen.
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Tabelle 6 fasst noch einmal die Gefdhrdungsfaktoren, die art- und situationsspezifischen
Charakteristika sowie die daraus folgenden Anspriiche an Ma3inahmen und Instrumente

zuSammen.

Tabelle 6: Analyse der Gefahrdungssituation und der Anspriche an Malinahmen und Instrumente
fur den Erhalt des Fischotters in der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft.

Fragmentierung  Verlust der Verlust des Illegale
Gefdhrdungsfaktor _ _ i
durch Strafen Strukturvielfalt ~ Nahrungshabitats Bejagung
Reproduktionsrate r grofer als 100%
Art- und  pope Mobilitdt, aber keine Migration
situationsspezifische
Charakteristika stark gefahrdet
homogen verbreitet
sehr hohe
hohe Effektivitat
Effektivitat
nicht
Anspriiche an
flachenscharf,
Instrumente nicht flichenscharf
Schwerpunkte
punktgenau
raumiibergreifend | nicht raumiibergreifend
5.4 Mafdnahmen und Instrumente fiir den Erhalt des Otters in der
Oberlausitz

Basierend auf der Analyse der Gefdhrdungssituation werden MaBnahmen und
Instrumente fiir den Erhalt des Fischotters im Bezugsraum ausgewéhlt, bewertet und
weiterentwickelt. Diese sind entsprechend der Gefidhrdungsfaktoren nach Instrumenten
fiir den Erhalt und die Schaffung von Habitaten, Instrumenten gegen illegale Bejagung

sowie weiteren Instrumenten geordnet.
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54.1 Instrumente fiir den Erhalt und die Schaffung von Habitaten

Grundlage fiir den Erhalt des Fischotters in der Oberlausitz ist die Sicherung seiner
Habitate. Die dafiir erforderlichen MafBnahmen und Instrumente werden entsprechend

den Ausprigungen von Habitatverlust unterteilt.

Erhalt der Strukturvielfalt

Der Erhalt der Teiche mit ihrer Strukturvielfalt ist die Grundlage fiir den Fortbestand des
Fischotters in der Oberlausitz. Dafiir ist eine Fortfilhrung der Teichbewirtschaftung
erforderlich, denn die durchschnittlich nur etwa 80 cm tiefen Gewdisser wiirden ohne

regelméBiges Ablassen und periodische Schilfschnitte verlanden.

Nach der Wiedervereinigung Deutschlands sank die Produktion von Speisefischen in
Sachsen aufgrund der sinkenden Nachfrage und anschlieender Produktionsumstellungen
rapide. Waren es 1989 noch 8.712 t, so wurden 1992 nur noch 3.850 t und 2004 noch
3.124 t Fisch produziert (SLFL 2005a). In Verbindung mit steigenden Produktionskosten,
insbesondere fiir den Zukauf von Satzfischen, gefdhrdet der Riickgang der Erlose
zunehmend die Wirtschaftlichkeit sdchsischer Teichwirtschaften (SLFL 2005:64). Aus
betriebswirtschaftlicher Sicht wire deshalb ein Ausbau der jdhrlichen Karpfenproduktion
von derzeit etwa 600 kg/ha (SLFL 2005a:14) auf iiber 1.000 kg/ha anzustreben (SLFL
2005:64). Dem gegeniiber steht das Ziel, die Teiche naturschutzgerecht und damit mit
einer geringeren Produktionsintensitit zu bewirtschaften (LFUG 1996, LFUG 2002).
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Um das Problem der mangelnden Wirtschaftlichkeit auch ohne eine Erhohung der
Produktionsintensitit zu 16sen, wird die Teichwirtschaft in Sachsen bereits seit 1992 {iber
den Vertragsnaturschutz gefordert. Seit 1994 war der Vertragsnaturschutz auch im
Sachsischen Naturschutzgesetz verankert, wobei in erster Linie Teiche innerhalb des
Biosphérenreservats ,,Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft“ gefordert wurden.
Parallel dazu wurde ab 1993 das erste Sidchsische Agrarumweltprogramm
,2Umweltgerechte Landwirtschaft” umgesetzt. Das darin enthaltene Programm Nr. 73/94
B war explizit fiir die Férderung der Teichwirtschaft ausgestaltet. Seit 2000 wird sowohl
die Teichpflege im Allgemeinen als auch speziell die naturschutzgerechte
Teichwirtschaft im Rahmen des zweiten sdchsischen Agrarumweltprogramms

15
“ unter dem

,Forderung einer umweltgerechten Landwirtschaft im Freistaat Sachsen
Programmteil E ,Naturschutz und Erhalt der Kulturlandschaft® (NAK)
handlungsorientiert gefordert. Der Vertragsnaturschutz wurde 2000/2001 vollstindig in

das NAK-Programm integriert.

Die Mafinahme ,, Teichpflege* kann dabei fiir alle Teiche in Sachsen beantragt werden
und zielt auf eine Aufrechterhaltung der Bewirtschaftung ab. Sie wird mit 150 € pro ha
Teichfliche und Jahr gefordert. Fiir die Forderung einer ,,naturschutzgerechten
Teichwirtschaft* ist eine Einstufung der Teiche als naturschutzfachlich besonders

wertvoll nétig. Angestrebt werden eine extensive Produktion und der Erhalt der

!5 Richtlinie des Sichsischen Staatsministeriums fiir Umwelt und Landwirtschaft zur Forderung einer
umweltgerechten Landwirtschaft im Freistaat Sachsen Nr. 73/2000.
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Strukturvielfalt der Teiche. Der Sockelbetrag fiir naturschutzgerechte Teichwirtschaft
betrdgt 200 € pro ha und kann durch ZusatzmaBnahmen, z.B. einen Verzicht auf
Zufiitterung, aufgestockt werden. Ein Viertel aller NAK-Zahlungen in Sachsen wird fiir
die Forderung der Teichwirtschaft verwendet. 2006 wurden 240 Haupt- und
Nebenerwerbsbetriebe gefordert, wodurch praktische die gesamte séchsische

Teichnutzflache naturschutzgerecht bewirtschaftet wird (SLFL 2007:42).

Fir eine Beurteilung der Effektivitdt des NAK-Programmes muss zwischen dem
eigentlichen Ziel des Instruments — dem Erhalt der strukturreichen Teichlandschaft — und
dem im Zusammenhang mit dem Schutz des Fischotters relevanten Ziel — dem Erhalt
strukturreicher Habitate — unterschieden werden. Fiir den ersten Fall kann von einer
hohen Wirksamkeit ausgegangen werden, da mit einer Forderung von etwa 100% der
sdchsischen Teichnutzfliche das Programm fldchendeckend wirksam wird. Ohne einen
Vergleich geforderter und nicht geforderter Teiche ist es zwar nicht mdglich, die
vorhandenen Auspriagungen der Strukturvielfalt in einen kausalen Zusammenhang mit
dem NAK-Programm zu bringen. Aufgrund der hohen Einkommenswirksamkeit der
Zahlungen kann jedoch davon ausgegangen werden, dass das NAK-Programm eine
grundlegende Vorraussetzung fiir die Fortfilhrung der Bewirtschaftung in einer
weitgehend extensiven Form ist: im Durchschnitt stammt mehr als ein Viertel der
Einnahmen von Teichwirtschaften aus o6ffentlichen Direktzahlungen (SLFL 2005:32),
wobei der mittlere Zuwendungsbetrag aus dem NAK-Programm 329€ pro ha

Teichnutzflache betrdgt (SLFL 2007:42).

Die hohe Effektivitit ist nicht selbstverstindlich fiir ein Instrument, welches auf
freiwilliger Teilnahme basiert. Einen wesentlichen Anteil daran hatten die politischen
Verinderungen 1989/1990, in deren Folge die Nachfrage nach Fisch aus den
Teichwirtschaften stark abnahm. Viele Teichwirte diirften sich deshalb aus
wirtschaftlichen Griinden fiir eine Teilnahme am NAK-Programm entschieden haben.
Die  &duBerst  erfolgreiche  Einfilhrung  von  Vertragsnaturschutz-  bzw.
Agrarumweltprogrammen in Sachsen ist somit einer besonderen Situation zu verdanken,

in der sich eine einmalige Gelegenheit flir den Naturschutz bot.

Eine Bewertung des Instruments im Hinblick auf dessen Einfluss auf die
Fischotterpopulation ist deutlich schwieriger. Vergleicht man jedoch die

Habitatanspriiche des Fischotters mit den iiber NAK geforderten Strukturmafnahmen, so
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zeigt sich, dass viele davon direkt die Qualitit von Otterhabitaten erhalten oder
verbessern (siehe Tabelle 7). So fordert das NAK-Programm den Erhalt von Althdlzern
am Ufer sowie die Neubepflanzung des Ufers, beides Mallnahmen, von denen der

Fischotter profitiert. Vor allem unter Altholzern werden gern Baue angelegt.

Zusammenfassend ldsst sich festhalten, dass ohne die umfangreiche Forderung der
Teichwirtschaft das wirtschaftliche Uberleben vieler extensiv produzierender Betriebe
gefdhrdet wire. Es kann davon ausgegangen werden, dass diese entweder intensivieren
miissten oder die Bewirtschaftung der Teiche unterbleiben wiirde. Beides hitte auf
langere Sicht negative Auswirkungen auf den Fischotter, geht man davon aus, dass eine

intensive Produktion auch mit einem Verlust der Strukturvielfalt verbunden wire.

Schwieriger gestaltet sich eine Abschidtzung der Kosteneffektivitdt des NAK-
Programms. Da ein Instrument im Artenschutz dann als kosteneffektiv bewertet wird,
wenn es eine Zielpopulation zu minimalen Kosten erhilt, sind fiir die Bestimmung seiner
Kosteneffektivitit Informationen zur Entwicklung der Zielpopulation erforderlich. Fiir
den Fischotter sind diese Daten nicht verfiligbar, stattdessen stellt sich die Frage, ob iiber
das NAK-Programm ein kostenminimaler Erhalt von Habitaten gewihrleistet ist. Hierzu
liegen nur wenige Informationen vor, dennoch soll kurz auf die in 4.2.2 vorgestellten

Kostenkategorien eingegangen werden.

Tabelle 7: Habitatanspruche des Fischotters und geférderte Manahmen. Quellen: LfUG 1996,
Hartmann et al. 2003 (eigene Zusammenstellung).

Habitatanspriiche Uber NAK geforderte MaBnahmen

Ufer-/ Boschungsbefestigung
als StandardmafBnahme gefordert
- natiirliche Befestigung

Vegetation im Gewésser
- breiter Schilfgiirtel Forderung individuell vertraglich geregelt

- breite Krautschicht

Vegetation am Ufer
- Altholzer als StandardmafBnahme gefordert

- gepflanzte Ufergehdlze
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Die Produktionskosten beinhalten alle Kosten, die der Erreichung des Zieles
,Habitaterhalt dienen. Dazu gehoren einerseits die Ertragsausfille, die auftreten, wenn
im Zusammenhang mit der Teilnahme an einem Programm die Produktion extensiviert
und dadurch ein geringeres Einkommen erzielt wird. Dies diirfte in den meisten Fillen
nicht zutreffen, da die Nachfrage nach Fisch aus Teichwirtschaften bereits gedeckt ist
und eine Intensivierung nur fiir wenige Betriebe realistisch ist. Die Produktionskosten
des NAK-Programms umfassen somit vor allem die Kosten fiir zusétzliche
Aufwendungen, die im Rahmen einer naturschutzgerechten Teichbewirtschaftung
getitigt werden miissen. Hierzu zdhlen beispielsweise Kosten fiir die Bespannung und
den Besatz von Winterteichen, die innerhalb des normalen Produktionszyklus trocken
geblieben wiren, oder fiir das Umsetzen von Wildfischen nach dem Ablassen der Teiche.
2003 wurden die sdchsischen Teichwirtschaften mit insgesamt 2,6 Millionen € gefordert,
1,6 Millionen € flossen allein in die Oberlausitz, 2006 waren es bereits 2,9 Millionen €
(SLFL 2007:42). Diese Summen stellen die Produktionskosten des NAK-Programms in
Sachsen dar. Zu den Kategorien der Implementations- und Entscheidungsfindungskosten
sind keine Angaben verfiigbar. Ein stichprobenhaftes Monitoring von Betrieben, die {iber
Agrarumweltprogramme gefordert werden, ist von der Europdischen Kommission
vorgeschrieben. In Interviews wurde jedoch auf mangelndes Monitoring zur Kontrolle
der Durchfiihrung gefoérderter MaBnahmen hingewiesen und angefiihrt, im Verhéltnis zu
den gezahlten Summen wiirden von den Teichwirten zuwenig 6kologische Leistungen

erbracht (ZWIRNER & WITTMER 2004:148).

Die dynamische Anreizwirkung eines Instrumentes im Artenschutz wurde als dessen
Fahigkeit definiert, Anreize fiir neue Technologien und Verhaltensweisen zu schaffen,
welche die negativen Auswirkungen von Handlungen auf dem Artenschutz verringern
bzw. positive Auswirkungen fordern. Agrarumweltprogramme weisen allgemein eine
hohe dynamische Anreizwirkung auf, weil sie Anreize zur Umstellung der
Bewirtschaftung sowie zu einer Extensivierung bieten. Das NAK-Programm war einer
der Hauptgriinde fiir die Abnahme der Produktionsintensitit der sdchsischen
Teichwirtschaft. Da fast die gesamte Teichnutzfliche in Sachsen {liber das NAK-

Programm gef6rdert wird, kann diesem eine hohe dynamische Effizienz im Hinblick auf
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die Forderung extensiver, nachhaltiger Teichwirtschaft bescheinigt werden

(SCHWERDTNER & RING 2005:24)

Geht man davon aus, dass die soziale Akzeptanz eines Instruments, welches auf
freiwilliger Teilnahme beruht, anhand der Teilnehmerzahlen quantifiziert werden kann,
dann verfiigt das NAK-Programm {iber eine sehr hohe Akzeptanz. Es hat einen hohen
Bekanntheitsgrad, und die Zahlungen werden als notwendig zur Aufrechterhaltung der
Bewirtschaftung angesehen. Von Behordenseite wird teilweise argumentiert, die
Zahlungen seien zu hoch und die mangelnde Uberwachung fiihre zum Ubertreten der

vertraglich vereinbarten Regelungen (ZWIRNER & WITTMER 2004:148).

Erhalt des Nahrungshabitates

Im Rahmen der naturschutzgerechten Teichwirtschaft des NAK-Programms zielt eine
weitere, wihlbare Zusatzmallnahme auf den ,,Erhalt des Nahrungshabitats fiir geschiitzte
Arten” ab. Mit 103 € pro ha werden Teichwirte fiir einen Mehrbesatz an Fischen
gefordert, der als Ausgleich fiir entstandene FraBverluste gilt und dariiber hinaus
Ablenkeffekte von anderen Teichen erzielen soll (LFUG 1996:4). Diese MaBBnahme wird
auch als ,,Otterbonus“ bezeichnet, da sie fast ausschlieBlich fiir den Fischotter
angewendet wird. Der Otterbonus stellt eine Mischform beider Kompensationszahlungen
dar: prinzipiell der Honorierung okologischer Leistungen zugeordnet, ist er dariiber
hinaus auch eine Schadenskompensation. Es handelt sich um die Honorierung einer
okologischen Leistung, weil die Zahlung den Teichwirt fiir seinen Mehraufwand beim
Zukauf, Einsetzen und der Fiitterung der zusitzlichen Fische kompensiert. Die Leistung
besteht somit in der Schaffung eines Nahrungshabitats fiir den Otter. Da die eingesetzten
Fische explizit als ,,Otterfutter verstanden werden, erfolgt iiber die Zahlung bereits eine
Kompensation zu erwartender Schiden. Ausgestaltet ist der ,,Otterbonus® als
handlungsorientierte Honorierung, die Maflnahme ist jedoch an die Anwesenheit eines
oder mehrerer Otter am Teich gebunden und weist somit ein Merkmal der
ergebnisorientierten Honorierung auf. 2003 wurden in der Oberlausitz 2.687 ha mit
276.733 € als Nahrungshabitat gefordert, das entspricht etwa 54 % der gesamten
Teichnutzfliche. Eine Ubersicht iiber die Zahlungen zwischen 2000 bis 2003 findet sich
in Abbildung 5.
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Abbildung 5: Zahlungen fur den ,,Otterbonus® in der Oberlausitz von 2000 bis 2003. Quellen: SIfL,
Fischereibehdrde 2003/ 2004 (eigene Zusammenstellung).

350.000
300.000 -

2000 2001 2002 2003
Jahr

Anders als bei den anderen Maflnahmen des NAK-Programms ist das Ziel dieser
Maflnahme identisch mit dem hier angestrebten Ziel, Nahrungshabitate fiir den Fischotter
zu sichern. Wird dieses Ziel erreicht, dann ist die Effektivitat des Instruments gegeben.
Nach den vorliegenden Zahlen wird etwas mehr als die Hilfte der Teichnutzfliche der
Oberlausitz als Nahrungshabitat gefordert. Mangels der Abwesenheit konkreter Daten
zur Populationsgrofle ist jedoch ein Vergleich der Auswirkungen geforderter und nicht
geforderter Nahrungshabitate auf den Fischotter nicht moglich. Es kann aber davon
ausgegangen werden, dass auch ohne die Forderung des Nahrungshabitates durch die
Bewirtschaftung der Teiche ausreichend Fisch zur Verfiigung steht. Eine zusitzliche
Sicherung des Nahrungshabitats wire damit iiberfliissig und fiihrt zu Mitnahmeeffekten.
Die Rolle des ,,Otterbonus* ist deshalb in erster Linie in der Kompensation von Schiden

zu sehen und wird in diesem Zusammenhang ausfiihrlicher behandelt.

Reduzierung der Fragmentierung

Die hohen Verkehrsverluste des Fischotters in der Bezugsregion sind darauf
zuriickzufiihren, dass die Tiere bei ihren Wanderungen zwischen verschiedenen
Gewissern zwangsldufig Strallen {iberqueren miissen. Auch verschiedene wasserbauliche
Einrichtungen fiihren dazu, dass ein Ausstieg aus dem Gewdsser notwendig ist. Da die

Verringerung der Verkehrsverluste zentral fiir das Uberleben des Otters ist, erscheint es
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sinnvoll, hier ordnungsrechtlich liber Instrumente der Landschaftsplanung zu agieren.

Dabei muss auf unterschiedlichen Ebenen vorgegangen werden.

Erstens ist im gesamten Gebiet der Erhalt bislang unzerschnittener, verkehrs- und damit
storungsarmer Riume anzustreben. Der Bau neuer Verkehrswege sollte deshalb
moglichst unterbleiben. Ist der Neubau von Stralen vorgesehen, kann im Rahmen der
Strategischen Umweltplanung nach Standortalternativen gesucht werden. Ist ein Neubau
von Strassen in solchen Gebieten unvermeidbar, sollte bei der Planung der
Trassenfithrung die Schaffung neuer Gefdhrdungsschwerpunkte vermieden werden.
Abzulehnen sind gewisserparallele StraBenverldufe und solche, die viele Querungen fiir
den Otter bedeuten, beispielsweise zwischen den Teichen einer Teichgruppe. Die
Beriicksichtigung dieser Punkte kann im Rahmen der Umweltvertrdglichkeitsplanung
erfolgen. Entstehen dennoch potentiell gefdhrliche Stellen, miissen bereits beim Bau der
Stralen ausreichende Mdoglichkeiten zur sicheren Querung angelegt werden (KLENKE
1996:67). Hier sind im Rahmen der Eingriffsregelung Vermeidungs- bzw.
Kompensationsvorhaben durchzufiihren, welche die negativen Auswirkungen von
Eingriffen reduzieren. Die ,,Handlungsempfehlung zur Bewertung und Bilanzierung von
Eingriffen im Freistaat Sachsen™ weist explizit darauf hin, dass bei der Anlage von
Fischotterpdssen die Hinweise des Artenschutzprogramms Fischotter zu beachten sind

(BRUNS ET AL. 2003:27).

Zweitens muss zielgerichtet an den Gefdhrdungsschwerpunkten angesetzt werden.
Prioritdr betrifft das die bekannten Mehrfachverlustpunkte, wo Sofortmafinahmen
erforderlich sind. In Abhingigkeit vom Stralentyp und der Verkehrsbelastung kdnnen
Griinbriicken oder Tunnel erforderlich sein, damit die Tiere sicher wechseln koénnen.
Auch eine Verringerung der Fahrgeschwindigkeit kann zur Reduzierung des
Gefahrdungspotentials beitragen. Auf eine ausfiihrliche Darstellung solcher Bauwerke
wird an dieser Stelle verzichtet, fiir einen umfassenden Uberblick dazu siche KLENKE
(1996:67 ft.). Nach ROGOSCHIK ET AL. (1994) (in KLENKE 1996:68) miissen
Priventivmalnahmen gegen Fischotterverluste bis 50 km iiber das eigentliche

Verbreitungsgebiet hinaus eingesetzt werden, da die Tiere wandern.

Im Auftrag des Sidchsischen Landesamtes fiir Umwelt und Geologie wurde ein
detaillierter Maflnahmenplan erarbeitet, auf dessen Grundlage punktgenaue Aktionen an

Gefdhrdungspunkten moglich sind. Ein Teil davon enthilt auch Kostenkalkulationen

163



(KLENKE 1995). Leider ist daraus nicht ersichtlich, welche Maflnahmen bereits umgesetzt
wurden. Zudem fehlt eine Evaluierung, so dass unklar bleibt, ob aufgrund der erfolgten
Aktionen tatsdchlich eine Reduzierung der Verkehrsverluste an den jeweiligen

Gefahrdungspunkten erfolgt ist (KLENKE, personliche Mitteilung).

5.4.2 Instrumente gegen illegale Bejagung

Eine Regulierung der illegalen Bejagung ist durch das Ordnungsrecht nicht moglich, da
die Jagd auf Fischotter ohnehin verboten ist. Statt einer Verschiarfung des
Kontrollaufwandes — was in der Teichlandschaft zu hohen Implementationskosten fiihren
wiirde — wird versucht, die Akzeptanz des Otters liber Schadenskompensationen zu

steigern.

Schadenskompensationen

Der trotz einer vermuteten hohen Dunkelziffer insgesamt geringe bekannte Anteil illegal
getoteter Tiere (4,4%) an der anthropogen bedingten Mortalitét des Otters in Sachsen ist
groBtenteils auf die umfangreiche Kompensation von Schaden zuriickzufiihren (ZWIRNER
& WITTMER 2004:133). Daneben spielt sehr wahrscheinlich auch der Einsatz des NAK-
Programms eine Rolle, da durch die Honorierung o©kologischer Leistungen die
Abhéngigkeit von der Produktion verringert wird. Teichwirte konnen entstehende
Schédden in einem gewissen Ausmal leichter tolerieren. Dennoch ist der Einsatz von
Schadenskompensationssystemen fiir den Otterschutz besonderes wichtig, weil durch den
Ausgleich wirtschaftlicher Verluste Ressourcenkonflikte verringert werden koénnen.
Solche Konflikte haben in anderen mitteleuropdischen Teichregionen bereits zu
erheblichen Problemen gefiihrt. So berichtet Kranz (2000:366) von illegalen Tétungen in

Osterreich und Tschechien.

Als Grundlage fiir eine Schadenskompensation soll zundchst der maximal mogliche
Schaden fiir Sachsen kalkuliert werden. Geht man nach ANSORGE ET AL. (1997) von einer
PopulationsgroBe von 500 Individuen und 25 % Jungtieren aus und nimmt einen
taglichen Nahrungsbedarf von 0,577 kg fiir adulte (ROMASOVA in HEPNER & NAUMOV,
zit. in REUTHER 1993) und 0,289 kg fiir juvenile Tiere an (KLENKE, personliche
Mitteilung), wobei nach GEIDEZIS & JURISCH (1996:42) etwa 90 % davon Fisch ist, so

ergibt sich folgender Maximalschaden:
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o0 téglicher Nahrungsbedarf X Anzahl Tiere X 365 d, davon 90 %

O adulte Tiere: 0,577 kg x 400 x 365 = 84.242 kg

O juvenile Tiere: 0,289 kg x 100 x 365 = 10.549 kg

0 gesamter Nahrungsbedarf: 94.791 kg, davon 90 % Fisch = 85.312 kg

Der mogliche Gesamtschaden betrdgt auf der Grundlage der oben getroffenen Annahmen
somit ca. 85 t pro Jahr. Bei einer Produktion von 3.124 t Fisch (2004) wiirden maximal
2,7 % verloren gehen, wobei der Schaden aufgrund des rdumlichen Schwerpunkts der
Produktion vor allem in der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft auftritt. Um
zumindest eine Schitzung der Schadenskosten vornehmen zu kénnen, wird der maximal

mogliche Gesamtverlust mit dem Preis flir Karpfen multipliziert:
85.294 kg x 2,08 €/kg =177.411,52 €

Der Preis von 2,08€/kg stellt dabei einen Mischpreis aus verschiedenen
Vermarktungsformen dar, z.B. Verkauf an GroBhandel, Anglervereine oder
Direktvermarktung (SLFL 2005a:17). Dabei ist zu beachten, dass sowohl die 85,294 t als
auch die 177.411,52 € eine sehr grobe Anndherung an den tatsdchlichen Schaden
darstellen. So wird zum einen davon ausgegangen, dass ausschlielich Karpfen gefressen
werden. Tatséchlich erbeutet der Otter als Nahrungsopportunist auch andere Fische, wie

beispielsweise kommerziell wenig relevante Arten. Zudem werden vorzugsweise K- und
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K,- Karpfen'® erbeutet, die erst in zwei bzw. einem Jahr als K;-Karpfen fiir den Verkauf
geeignet sind. Somit ist der Ansatz des Verkaufspreises zu hoch. Andererseits werden
aber auch Satzfische gefressen (Ky), die im Zukauf wesentlich teuerer sind als Kj.
Karpfen, so dass hier ein hoherer Preis pro Kilogramm angesetzt werden miisste. Beide
Zahlen konnen deshalb nur verwendet werden, um eine ungefahre Vorstellung von der
GroBenordnung der Schidden zu bekommen. Nicht erfasst werden die so genannten
Sekundarschiaden. Sie entstehen, wenn Otter Fische nur verletzen, aber nicht erbeuten.
Die Tiere sind dann fiir den Verkauf weniger geeignet und anfilliger fiir Krankheiten.
Ebenso treten Sekundérschiden auf, wenn jagende Otter Fische in ihrer Winterruhe
storen. Dies kann zu einem Energie- und Gewichtsverlust fiihren und dadurch die
Mortalitdt der Fische erhohen (ADAMEK ET AL. 2003, KLOSKOWSKI 2005). Eine
quantitative Abschétzung von Sekundirschiden ist kaum moglich, was die Unsicherheit

bei der Bestimmung der Schadenskosten noch erhoht.

Obwohl 2,7 % Gesamtschaden gering erscheinen mogen, kann der lokale Schaden in
einzelnen Teichen erheblich sein. Otter jagen vorzugsweise in Uferndhe, weshalb kleine
Teiche unter Umsténden vollstindig ,,ausgerdumt™ werden konnen. In groBBeren Teichen
treten dagegen deutlich geringere Schiden auf. Im Winter ist eine rdumliche

Konzentration der Schaden moglich, wenn nur wenige Teiche bespannt und mit Fischen

' Die tiefer gestellten Zahlen geben das Alter bzw. das Produktionsjahr des Karpfens an. So sind K-
Karpfen in diesem Jahr geschliipft, K;-Karpfen ein Jahr alt usw. In der Oberlausitz werden in der Regel K;-
Karpfen verkautft.
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besetzt sind. Besonders gefahrdet sind Hilteranlagen, in denen auf kleinem Raum viele

Fische fiir den Verkauf gehalten werden.

In Sachsen existieren zwei Instrumente, die der Kompensation von Schiden dienen: der
bereits beschriebene ,,Otterbonus® und die so genannte Hértefallausgleichsverordnung.
Als Schadenskompensation handelt es sich beim ,,Otterbonus® um ein ex-ante-System,
da unabhingig vom tatséchlich eintretenden Schaden eine Kompensation von 103 € pro
ha und Jahr gezahlt wird. Wie bereits erwéhnt, ist dieses Instrument Bestandteil des

Agrarumweltprogramms NAK.

Die Hartefallausgleichsverordnung ist dagegen ein ex-post Kompensationssystem.
Urspriinglich war sie nur fiir Schiden durch nicht jagdbare Tiere gedacht, da Schiaden
durch jagdbare Tiere anderweitig reguliert werden kdnnen. Der Otter hat als jagdbare Art
aber eine ganzjdhrige Schonfrist und fillt zudem wunter das Naturschutzgesetz.
Otterschdden werden deshalb ebenfalls kompensiert, es handelt sich dabei aber um eine
KulanzmaBnahme. Die betroffenen Teichwirte miissen nach der Abfischung eine
Deckungsbeitragsrechnung erstellen, bei der vom erwarteten Ertrag ein Normverlust
abgezogen wird. Dieser beinhaltet die natiirliche Mortalitit der Fische sowie bereits ein
gewisses AusmaB an Schiden durch Pridatoren. Ubersteigen die Ertragsausfille den
Normverlust und betrdgt der Schaden mindestens 1.000 € pro Jahr, so kann eine
Kompensation beantragt werden, wobei Anzeichen fiir einen mdglichen Schaden durch
Otter (Spuren, Fischreste, Kot) sofort zu melden sind. In der Regel werden 80% des
Schadens kompensiert. Da der tatsdchliche Schadensumfang erst nach der Abfischung
ermittelt werden kann, findet keine Kontrolle vor Ort statt. Stattdessen werden ein
fischereiwirtschaftliches und ein naturschutzfachliches Gutachten zur Plausibilitit der
Forderung erstellt. Die Hohe der gezahlten Kompensation hidngt dabei von den zur
Verfiigung stehenden Mitteln ab. Diese schwanken jihrlich, so dass nicht immer 80 %

des anerkannten Schadens kompensiert werden.

Nach der Hairtefallausgleichsverordnung kann ein Antrag auf Hairtefallausgleich nur
gestellt werden, wenn zuvor MaBnahmen zur Schadensabwehr getroffen wurden. Im Fall
des Otters ist die Situation anders: da die Art groftenteils auf die Nutzung der Teiche
angewiesen ist, wiirden umfangreiche Abwehrmaflnahmen die Habitatqualitit drastisch

reduzieren. Ein Schutz durch Zaune etc. ist nur dann sinnvoll, wenn besonders wertvolle
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Fischbestinde wie Laichkarpfen oder Zierfische darin gehalten werden, oder fiir den

Schutz von Hélteranlagen.

Abbildung 6  zeigt die  Zahlungen  fir  Otterschidden  iiber  die
Hartefallausgleichsverordnung in der Oberlausitz von 1996 bis 2004. Daraus geht eine
deutliche Zunahme der Zahlungen bis 2001 hervor, wobei 2001 ein absolutes Maximum

von 137.213 € ausgezahlt wurde.

Abbildung 6: Zahlungen fiir Otterschaden nach der Hartefallausgleichsverordnung in der
Oberlausitz von 1996-2004. Quelle: Staatliches Umweltfachamt Bautzen 2006 (eigene
Zusammenstellung).
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Diese Zunahme kann darauf zuriickgefiihrt werden, dass sich die Moglichkeit des
Hartefallausgleichs  flir  Otterschdden ,herumsprach®, vor allem wunter den
Haupterwerbsteichwirtschaften. Die sehr hohe Auszahlung 2001 resultierte aus einem
ungewohnlich hohen Schaden an einer Netzkédfiganlage sowie Schidden in einer
Storproduktion im Niederschlesischen Oberlausitzkreis von iiber 47.000 €. Zudem
wurden die Zahlungen fiir Kormoranschidden ab dem Jahr 2000 gekiirzt, weshalb einige
Antragsteller bemiiht waren, diese Ausfille als Otterschdden abzurechnen. Die
Zahlungen fiir Otterschiden wurden erstmalig 2004 gekiirzt, die Abbildung zeigt den
daraus folgenden Riickgang der Kompensationen um fast die Héilfte (WUNSCHE,

schriftliche Mitteilung).
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Im Folgenden wird untersucht, ob iiber die eingesetzten Instrumente ,,Hértefallausgleich*
und ,,Otterbonus® eine effektive Kompensation anfallender Schiaden moglich ist, und
inwieweit Unterschiede zwischen beiden Instrumenten bestehen. Dabei wird davon
ausgegangen, das Ziel sei eine Kompensation der anfallenden Schiden in einem politisch

definierten Ausmal} zu einem minimalen Kosteneinsatz.

Ausgangspunkt jeder Schadenskompensation ist die Ermittlung des Schadens. Dieser ist
unabhingig vom Zeitpunkt der Kompensation stets gleich. Kompensationssysteme
konnen sich aber hinsichtlich der Transaktionskosten, die sie verursachen, unterscheiden.
Dazu zéhlen alle Kosten, die bei der Schadensermittlung, der Festsetzung zu zahlender
Summen sowie fiir die Verwaltung des Kompensationssystems anfallen (SCHWERDTNER
& GRUBER 2007, siehe auch Kapitel 4 dieser Arbeit). Im Folgenden werden diese Kosten
aus Sicht der Behorde betrachtet, die Analyse der Kosteneffektivitét erfolgt ebenfalls aus
Behordensicht'.

Fir die Kompensation iiber die Haértefallausgleichsverordnung muss der Schaden
einzelfallbezogen erfasst werden. In der Teichwirtschaft ist eine solche
Schadensermittlung praktisch nicht moglich: Die Teiche stellen eine ,,black box* dar, das
genaue Ausmall der Verluste wird erst nach dem Abfischen deutlich. Dann besteht
allerdings keine Moglichkeit zu iiberpriifen, ob die Schiden tatsdchlich durch Fischotter

verursacht wurden, oder ob nicht auch andere Faktoren wie Krankheiten,

"7 Fiir eine vollstindige Bewertung der Kosteneffektivitit wire auch die Erfassung von Transaktionskosten
auf Seiten der Teichwirte erforderlich
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Sauerstoffmangel oder weitere Priddatoren fiir die Ertragsminderung verantwortlich sind.
Fiir die Anwendung eines ex-ante- Kompensationssystems wie dem ,,Otterbonus muss
vor dessen Umsetzung bekannt sein, wie viele Tiere wo vorkommen. In Ermanglung
exakter rdumlich differenzierter Verbreitungsdaten fanden deshalb Teichbegehungen
statt, bei denen sich die Fischerei- und Naturschutzbehérden mit den Teichwirten auf

eine plausible Zahl von Tieren je Teich einigten (LANGNER, personliche Mitteilung).

Addiert man die Kompensationszahlungen nach beiden Instrumenten und vergleicht
diese mit dem zuvor kalkulierten Maximalschaden fiir ganz Sachsen (Abbildung 7), dann
wird deutlich, dass die gezahlten Summen den potentiellen Maximalschaden (in
Abbildung 7 als durchbrochene Linie dargestellt) bei weitem iibersteigen. Selbst wenn
man davon ausgeht, dass der kalkulierte Schaden nur eine grobe Anndherung darstellt
und Ausnahmefille wie im Jahr 2001 die Schidden in die H6he treiben, erscheinen die
Kompensationszahlungen als zu hoch. Die maximalen Schiaden werden damit zwar
effektiv kompensiert, eine kosteneffektive Schadenskompensation zu minimalen Kosten
findet jedoch nicht statt. Unabdingbare Vorraussetzung dafiir wire ein Monitoring mit
einer raumlich differenzierten Populationsgrofenschétzung. Damit wire sowohl eine
Uberpriifung der Kompensationsforderungen nach dem Hirtefallausgleich als auch die
Grundlage fiir den ,,Otterbonus® gegeben. Fiir FFH-Arten wie den Fischotter ist ein
regelmiBiges Monitoring ohnehin vorgeschrieben, wobei Zeitpunkt und Hiufigkeit von
Monitoringaktivititen stets in Abhingigkeit von der Okologie und Seltenheit der Arten
bestimmt werden miissen (HANUSCH ET AL. 2005). Angesichts der Reproduktionsrate des
Fischotters wire eine Wiederholung des Monitorings aller fiinf Jahre ausreichend, um die

Populationsentwicklung zu verfolgen.
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Abbildung 7: Vergleich der Kompensationszahlungen Giber den ,,Otterbonus* und die
Hértefallausgleichsverordnung von 2000-2003 mit dem potentiellen Maximalschaden in Sachsen.
Quellen: SLfL, Fischereibehtérde 2003, Staatliches Umweltfachamt Bautzen 2006 (eigene
Zusammenstellung).
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Beim Vergleich beider Instrumente zeigt sich, dass die Zahlungen {iber die
Hirtefallausgleichsverordnung im betrachteten Zeitraum zwischen 19,3% und 45% des
Volumens der Zahlungen iiber den ,,Otterbonus® einnehmen. Trotz des deutlich
geringeren Umfangs verursacht die einzelfallbezogene Bearbeitung der Antrige einen
weitaus grofleren zeitlichen Aufwand als der ,,Otterbonus® und damit hdohere
Transaktionskosten. Nach Aussage der zustindigen Behorden erfordert die Bearbeitung
eines Hértefallantrages im Durchschnitt 2,5 Stunden, bei komplizierten Antrdgen bis zu
einem Tag (BILD, WUNSCHE, personliche Mitteilung). Hartefallantrage konnen nach jeder
Abfischung eingereicht werden (mindestens einmal im Jahr). Fiir die Bearbeitung eines
Antrages fiir den ,,Otterbonus® sind etwa 0,5 Stunden erforderlich sind, die zudem nur
alle 5 Jahre anfallen. Im Hinblick auf die Kosteneffektivitat ist der ,,Otterbonus® dem

Hartefall deshalb vorzuziehen.

Kritisch ist bei der aktuellen Ausgestaltung des ,,Otterbonus® die flichenbezogene
Forderung zu bewerten. Otter jagen vorzugsweise in Uferndhe, so dass die Fische in
groflen Teichen zur Teichmitte fliichten kdnnen, weshalb dort ein wesentlich geringerer
Schaden auftritt als in kleinen Teichen. Bei einer flichenbezogenen Kompensation
erhalten die Besitzer grofer Teiche eine relativ groBe Summe, wobei ihr Schaden
insgesamt betrachtet eher klein ist. Kleinteiche dagegen werden kaum kompensiert,

obwohl hier Totalausfélle der Ertrige moglich sind. Das Problem der Unterkompensation
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kleiner Teiche lédsst sich aber durch eine umfangbezogene Kalkulation 16sen. Gezahlt
wiirde demnach nicht fiir die gesamte Teichnutzfliche, sondern fiir einen Streifen entlang
des Teichufers. Da im Verhiltnis von Klein- und Grofteichen erstere einen im Vergleich
zur Fliche groBeren Umfang haben, wiirden diese entsprechend des tatsdchlich
auftretenden hoheren Schadens angemessen kompensiert (KLENKE, personliche
Mitteilung). In der 2007 giiltigen Neufassung des Sdchsischen Agrarumweltprogramms
ist dies zumindest im Ansatz berlicksichtigt, da bei der MaBinahme T 4 der Punkt
Mehrbesatz (an Fisch) die ersten 3 ha mit je 232 € gefordert werden, jeder weitere bis 20
ha mit 207 € pro ha (RL AuUW/2007:15'%). Damit werden Kleinteiche tatsdchlich stirker
kompensiert, wenn auch nicht in dem Mal, wie es bei einer umfangbezogenen

Kompensation der Fall wire.

Aufgrund der hohen Transaktionskosten erscheint eine Fortfilhrung der Kompensation
von Otterschdaden iiber die Hértefallausgleichsverordnung nur in Einzelféllen sinnvoll.
Dies betrifft in erster Linie tiberdurchschnittlich grofle Schiaden, die nicht vorhersehbar
sind und damit durch den ,,Otterbonus* nicht erfassbar sind. Der Hértefallausgleich ist
durch die einzelfallbezogene Kompensation flexibel genug, solche Schiden entsprechend
ihres tatsdchlichen AusmaBles zu kompensieren. Relevant ist dies insbesondere beim
Verlust sehr wertvoller Fischbestinde, wie etwa bei dem erwdhnten Schaden in der

Storproduktion, oder bei Zierfischen.

'8 Richtlinie des Sichsischen Staatsministeriums fiir Umwelt und Landwirtschaft zur Férderung von
flaichenbezogenen Agrarumweltmafnahmen und der 6kologischen Waldmehrung im Freistaat Sachsen
(Forderrichtlinie Agrarumweltmanahmen und Waldmehrung — RL AuW/2007) 8. Mai 2007
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Im Hinblick auf die dynamische Anreizwirkung ist der ,Otterbonus®“ dem
Hartefallausgleich tiberlegen. Da die Zahlungen unabhingig vom tatséchlichen Eintritt
des Schadens erfolgen, besteht die Moglichkeit, dass der Schaden nicht auftritt oder
kleiner ist als die Kompensation. In diesem Fall wird aus der Kompensation ein
Einkommen. Ex-ante-Kompensationen bieten grundsitzlich Anreize, in technische
AbwehrmaBBnahmen zu investieren, um den Einkommensanteil zu erhdhen
(SCHWERDTNER & GRUBER 2007). Im speziellen Fall des Otters in der Teichwirtschaft ist

allerdings zu bedenken, dass AbwehrmaBBnahmen nur in bestimmten Féllen gewollt sind.

Theoretische Uberlegungen und Fazit zu Schadenskompensationen fiir den

Otter

Im vierten Kapitel der Arbeit wurde eine konzeptionelle Grundlage fiir den Einsatz von
Schadenskompensationen entwickelt. Mit ihrer Hilfe soll ein systematisches Vorgehen
bei der Entscheidung zwischen ex-ante und ex-post-Kompensationen moglich sein. In
Sachsen existieren bereits beide Formen der Kompensation. Wie wiirde man sich

entscheiden, wenn das nicht der Fall wire?

Basierend auf dem beschriebenen Vorgehen wird zunichst die Schadensverteilung in
Raum und Zeit bestimmt. Otter bewohnen zwar feste Reviere, ihre hohe Mobilitit
bedingt aber eine rdumlich heterogene Schadensverteilung. Hétten alle Teiche innerhalb
eines Otterreviers den gleichen Besitzer, wiren rdumliche Schwankungen der Schiden
allerdings unerheblich. Bei insgesamt etwa 150 Binnenfischereibetrieben und 1.816
bewirtschafteten Teichen (KRAHL & KRAUSE 2005:5) — davon etwa 1.000 in der
Oberlausitz — kann jedoch davon ausgegangen werden, dass die Schédden eine Vielzahl
von Betrieben treffen. In Bezug auf die Zeit miissten Otterschiden im Jahresverlauf
relativ konstant sein, da die Tiere das ganze Jahr iiber an den Teichen jagen. Durch das
Ablassen vieler Teiche im Herbst konzentrieren sich die Tiere aber an den wenigen
besetzten Winterteichen. Damit ist auch eine zeitliche Heterogenitit der Schiden zu
verzeichnen. Nach dem im vierten Kapitel entwickelten Schema wére somit die ex-post-

Kompensation anzustreben.

Wie bereits erldutert, sind die Transaktionskosten eines solchen Systems allerdings
erheblich. In der Teichwirtschaft ist dies besonders auf die Unsicherheit bei der

Schadensermittlung zuriickzufiihren. Die Schéden kdnnen erst im vollen Umfang nach
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der Abfischung quantifiziert werden und sind dann nicht mehr eindeutig dem Fischotter
zuzuordnen. Das Problem der hohen Transaktionskosten verstirkt sich noch durch die
Haufigkeit der Schédden, die nicht vermindert werden kdnnen, weil eine Schadensabwehr

in den meisten Féllen aus Artenschutzgriinden nicht angestrebt wird.

Vor diesem Hintergrund ist die ex-ante-Kompensation in Form des ,,Otterbonus* die
bessere Alternative, auch wenn damit nicht alle Schiden korrekt kompensiert werden
konnen. AuBer der Mdglichkeit, in Einzelfillen erginzend ex-post-Kompensationen
einzusetzen, kann versucht werden, die Schiden rdumlich besser vorherzusagen. GRUBER
ET AL. (2008) entwickeln eine Methode, mit der anhand des Alters von Otterkot die
Besucherhiufigkeit individueller Tiere an Teichen ermittelt werden kann. Uber einen
lingeren Zeitraum hinweg kann damit auch der zu erwartende Schaden prognostiziert
werden. Die Uberpriifung, ob diese Methode tatsichlich funktioniert, steht jedoch noch

aus.

5.4.3 Weitere Instrumente

Neben den diskutierten Instrumenten existieren mindestens zwei weitere Instrumente, die
eine ndhere Betrachtung wert sind. Beide gehdren zur Kategorie der suasorischen
Instrumente. Das Artenschutzprogramm ,,Fischotter in Sachsen® war vor allem in der
Vergangenheit relevant. Die Moglichkeit der Zertifizierung von ,,otterfreundlich®
produziertem Fisch wird aktuell nicht genutzt; hier besteht jedoch ein Potential,

ArtenschutzmaBnahmen mit wirtschaftlichen Vorteilen zu verbinden.

Artenschutzprogramm ,,Fischotter in Sachsen®

Zur Koordination der Mallnahmen fiir den Fischotterschutz wurde 1996 in Sachsen ein
Artenschutzprogramm fiir den Otter erstellt. Als eines von insgesamt vier Séchsischen
Artenschutzprogrammen bildet es die Basis fiir Strategien und Grundsitze des
Fischotterschutzes und enthélt zahlreiche Vorschlige fiir die Durchfiihrung und
Umsetzung konkreter Einzelmaflnahmen. Alle bisher vorgestellten Instrumente basieren
weitestgehend auf Empfehlungen aus dem Artenschutzprogramm. Seine Bedeutung kann
deshalb neben der Synthese und Neugewinnung fachlicher Erkenntnisse vor allem in der
Zusammenstellung problemorientierter Losungsstrategien gesehen werden. Da viele

Empfehlungen aus dem Artenschutzprogramm bereits umgesetzt wurden, spielt es in der
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aktuellen Diskussion zum Thema ,,Fischotter* keine Rolle mehr (ZWIRNER & WITTMER
2004:148).

Zertifizierung fiir Fisch aus extensiver Produktion

Eine weitere Moglichkeit, die extensive Teichwirtschaft zu unterstiitzen, besteht in der
Zertifizierung von Fisch. In Deutschland existieren einheitliche Richtlinien fiir eine Bio-
Aquakultur, die von den Anbauverbidnden Bioland, Naturland, Demeter und Biokreis
gemeinsam mit Experten und der weltweiten Dachorganisation IFOAM (International
Federation of Organic Aquaculture Movements) erarbeitet wurden. Teichwirte, die
,okologische Teichwirtschaft* betreiben wollen, miissen unter anderem die Besatzdichte
niedrig halten sowie eine hohe Artenvielfalt an und in ihren Teichen fordern. Der
Karpfen gilt dabei als ,,Pionier-Fisch®, weil Karpfenzucht besonders gut in naturnah
belassenen Teichen mit reichem Pflanzenwuchs und einer hohen Artenvielfalt anderer

Organismen moglich ist (www.oekolandbau.de).

Da der iiberwiegende Teil der Teichwirtschaften am NAK-Programm teilnimmt, ist
davon auszugehen, dass diese Betriebe zumindest einen Teil der Vorraussetzungen fiir
eine Zertifizierung erfiillen. Die Zertifizierung von Fisch iiber ein Siegel konnte damit
ohne grofle zusidtzliche Anforderungen moglicherweise einen Verkaufsvorteil bieten,
wenn dadurch neue Marktanteile gewonnen werden konnen (z. B. liber Bioldden) bzw.

der Fisch teurer verkauft werden kann.
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Alternativ besteht die Moglichkeit, ein eigenes Regionalsiegel zu entwickeln, z.B.
,Lausitzer Fisch* oder ,,Fisch aus dem Biosphérenreservat®. Hier wire es mdglich, die
,wotterfreundliche Bewirtschaftung der Teiche als ein Kriterium zu integrieren, welches
einen hoheren Verkaufspreis rechtfertigt. Uber die Richtlinie ,,Aquakultur und Fischerei*
(RL AuF/2007") ist eine Subventionierung moglich; sie unterstiitzt explizit Mallinahmen
zur Forderung von Erzeugnissen, die mit umweltfreundlichen Methoden gewonnen

werden. Dazu gehoren:
0 die Forderung von anerkannten Erzeugnissen im Sinne der Verordnung (EG)

O Nr. 510/2006 des Rates vom 20. Mérz 2006 zum Schutz von geografischen

Angaben und Ursprungsbezeichnungen fiir Agrarerzeugnisse und Lebensmittel,

0 die Unterstiitzung der Zertifizierung der Qualitdt, einschlieBlich der Einflihrung
von Giitezeichen und der Zertifizierung von Erzeugnissen, die mit

umweltfreundlichen Methoden erzeugt wurden sowie
0 die Forderung von Kampagnen.

Die Entwicklung bzw. der Einsatz eines Siegels kann moglicherweise die steigenden
Produktionskosten durch hohere Preise aufzufangen und stellt damit eine Moglichkeit

dar, der abnehmenden Wirtschaftlichkeit sichsischer Teichwirtschaften zu begegnen.

! Richtlinie des Sichsischen Staatsministeriums fiir Umwelt und Landwirtschaft zur Forderung der
Aquakultur und der Fischerei (Forderrichtlinie Aquakultur und Fischerei — RL AuF/2007) (Stand 19.02.07,
Entwurf)
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Dass eine ErschlieBung zusétzlicher Marktanteile iiber Zertifizierung funktionieren kann,

zeigt BROWN (2005) anhand des Siegels fiir ,,delfinsicher gefangenen Thunfisch.

5.4.4 Zusammenwirken der Instrumente

Fiir den Erhalt des Fischotters in der Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft werden
verschiedene Instrumente eingesetzt. Dies resultiert einerseits aus den unterschiedlichen
Gefdhrdungsfaktoren, die in Kombination mit den art- und situationsspezifischen
Charakteristika individuelle instrumentelle Losungen erfordern. Andererseits existieren
die Instrumente nicht unabhéngig voneinander. So stellt der Schutzstatus des Otters den
rechtlichen Rahmen fiir den Einsatz der Schadenskompensationen dar. Wére die Art
nicht streng geschiitzt, konnte das Problem der Otterschidden auch anderweitig gelost
werden. Das NAK-Programm gewéhrleistet den Erhalt strukturreicher Habitate durch
eine Fortfilhrung der extensiven Teichwirtschaft. Zugleich wird dadurch der Erhalt von
Nahrungshabitaten gesichert, so dass die MaBnahme ,,Otterbonus* eigentlich nicht mehr
erforderlich wére. Ihr priméres Ziel ist deshalb in einer Kompensation von Schiden zu
sehen, wobei die Ausgestaltung als Honorierung einer Okologischen Leistung dazu
beitridgt, dass die Anwesenheit von Fischottern grundsétzlich positiv gesehen werden

kann.

Wie aus Abbildung 7 hervorgeht, findet offensichtlich bereits durch den ,,Otterbonus®
eine Uberkompensation von Schiiden statt, selbst wenn der ermittelte Maximalschaden
nur einen groben Richtwert darstellt. Damit ist zundchst die Notwenigkeit eines weiteren
Instrumentes zur Kompensation fraglich. Bei der Analyse des ,,Otterbonus®“ wurde
allerdings deutlich, dass nur etwa die Hélfte der Teichnutzfliche in der Oberlausitz
gefordert wird (54%). Das bedeutet, dass der ermittelten Maximalschaden absolut
kompensiert wird, die Verteilung der Zahlungen allerdings dazu fiihrt, dass auf der
geforderten Fliche eine Uberkompensation stattfindet, wihrend auf der nicht geforderten
Fliche gar nicht kompensiert wird. Zwar ist angesichts der geringeren
Transaktionskosten eine mdglichst flichendeckende Anwendung des ,,Otterbonus*
anzustreben, dabei ist allerdings zu beachten, dass es sich hierbei um eine freiwillige
MaBnahme handelt. Der Teichwirt muss sich vertraglich verpflichten, die Leistung
,Forderung des Nahrungshabitats 5 Jahre lang zu erbringen. Es ist durchaus

anzunehmen, dass einige Teichwirte dazu nicht bereit sind, angesichts des
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gesellschaftlichen Willens zum Erhalt des Otters aber trotzdem einen Anspruch auf
Schadenskompensation haben sollten. Dies kann die Hértefallausgleichsverordnung
leisten. Zudem wurde bereits gezeigt, dass die Einsatzbereiche beider Instrumente
verschieden sind. Aufgrund ihrer hohen Transaktionskosten ist aber anzustreben, die

Hartefallausgleichsverordnung nur in Einzelfdllen zu nutzen.

55 Zusammenfassung

Die Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft stellt ein klassisches Beispiel fiir eine
mitteleuropédische Kulturlandschaft dar, in welcher der Erhalt von Habitaten an eine
bestimmte Form menschlicher Nutzung gebunden ist. Dies betrifft ganz besonders den
Fischotter, der seit der ,,Kultivierung®* und Verschmutzung zahlreicher FlieBgewasser fast
ausschlieBlich in der Teichlandschaft vorkommt. Seine Habitatanspriiche konnen dabei
als repréasentativ fiir die zahlreicher anderer Arten in diesem Raum gelten, da der Otter
fischreiche Gewdsser mit einer hohen Strukturvielfalt zur Reproduktion benétigt. Die
Tiere profitieren von den relativ extensiven Produktionsstrukturen und einer geringen

Storungsintensitét.

Vorraussetzung fiir den Schutz des Otters in der Teichlausitz ist deshalb der Erhalt seiner
Habitate durch eine extensive Teichwirtschaft. Hier spielt der Programmteil ,,Naturschutz
und Erhalt der Kulturlandschaft® des sédchsischen Agrarumweltprogramms
,2Umweltgerechte Landwirtschaft eine entscheidende Rolle. Das NAK-Programm
sichert den Teichwirten eine Entlohnung der von ihnen erbrachten Okologischen
Leistungen und fordert so die Wirtschaftlichkeit der Fischzucht. Zudem verringert sich
durch die Zahlungen die ausschlieliche Abhingigkeit von der Produktion, was einen
positiven Einfluss auf die Toleranz von Otterschidden hat. Fiir eine systematische Analyse
der Effektivitdit und Kosteneffektivitit wire allerdings zunédchst zu priifen, ob die
vertraglich vereinbarten Mallnahmen iiberhaupt durchgefiihrt werden. Dazu ist eine
regelmifBige Kontrolle der teilnehmenden Betriebe erforderlich, auch wenn dadurch
zusitzliche Kosten entstehen. Im zweiten Schritt miisste dann ermittelt werden, ob die

geforderten Maflnahmen kostengiinstiger umsetzbar sind.

Eine weitere zentrale Rolle spielen MaBnahmen gegen Fragmentierung der
,Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft* durch Stralen. Im gesamten Bezugsraum ist

zundchst eine weitere Zunahme der Fragmentierung zu verhindern. Dabei kann iiber die
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ordnungsrechtlichen Instrumente der Landschaftsplanung agiert werden, um entweder
potentielle Gefahren von vornherein zu vermeiden oder auszugleichen. Neben der
Strategischen Umweltplanung und der Umweltvertriaglichkeitspriifung spielt dabei die
Eingriffsregelung eine entscheidende Rolle, bei deren Umsetzung in Sachsen
Fischotterhabitate besonders beachtet werden miissen. Dariiber hinaus sind fiir die
existierenden Gefahrdungsstellen — insbesondere die bekannten Mehrfachverlustpunkte —
MaBnahmen erforderlich, die diese nachtriaglich entschirfen. Leider fehlt eine
Evaluierung der bereits erfolgten MaBnahmen, so dass keine Aussagen zu ihrer
Effektivitit moglich sind. Dies ist umso bedauerlicher, da Verkehrsverluste den groften
Anteil an der Mortalitit des Fischotters haben und ihre Reduzierung dringend
erforderlich ist, wenn die Fischotterpopulation in ihrer derzeitigen Grof3e erhalten werden

soll.

Ressourcenkonflikte stellen vermutlich die Ursache der illegalen Bejagung dar, deren
bekanntes Ausmal allerdings gering ist. Dies ist mit Sicherheit auch auf den Einsatz von
Schadenskompensationen zuriickzufiihren, welche den Teichwirten ihre wirtschaftlichen
Verluste ersetzen. Ein erster Vergleich getétigter Zahlungen mit dem maximal moglichen
Schaden deutet jedoch darauf hin, dass eine Uberkompensation der Schiiden stattfindet.
Als Grundlage der Schadenskompensation ist deshalb zunéchst ein Ottermonitoring
erforderlich, wenn nicht nur effektiv, sondern auch zu minimalen Kosten kompensiert
werden soll. Unabhingig von den Ergebnissen des Monitorings kann festgehalten
werden, dass in Bezug auf die Kosteneffektivitit der ,,Otterbonus® aufgrund geringerer
Transaktionskosten dem Hartefallausgleich vorzuziehen ist. Eine effektivere und
kosteneffektive Kompensation geschidigter Teichwirte iiber dieses Instrument wére
durch eine Umstellung der Berechnung von flachen- auf umfangbezogene Kompensation
moglich. Die Rolle des Hartefallausgleichs ist in der Kompensation unvorhersehbarer

Schaden zu sehen und sollte auch darauf beschriankt werden.

Trotz der existierenden Vielfalt von Instrumenten besteht die Moglichkeit, diese um die
Zertifizierung von Fisch aus ,,0kologischer oder ,otterfreundlicher Produktion zu
erweitern. Mit Hilfe eines Siegels kann die extensive Teichwirtschaft moglicherweise
besser vermarktet werden, was die ErschlieBung neuer Kaufergruppen beinhaltet. Da ein
GroBteil der Betriebe bereits extensiv produziert, kann von relativ geringen Problemen

bei der Umstellung auszugehen.
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Die beschriebenen Instrumente konnen in allgemein wirkende Instrumente — mit
Mitnahmeeffekten fiir weitere Arten -  und spezifisch wirkende Instrumente
unterschieden werden. Arten, die durch gleiche Gefdhrdungsfaktoren und &#hnliche
Charakteristika gekennzeichnet sind, profitieren sehr wahrscheinlich auch von denselben
Instrumenten. So ist anzunehmen, dass alle Spezies, die durch den Verlust der
Strukturvielfalt gefdhrdet sind, vom Teil NAK des sdchsischen Agrarumweltprogramms
profitieren konnen. Das Programm entfaltet damit eine relativ breite Wirkung mit
Mitnahmeeffekten. Wesentlich spezifischer wirkt die MaBnahme ,Erhalt des
Nahrungshabitats fiir geschiitzte Arten, trotzdem kann auch hier von Mitnahmeeffekten
ausgegangen werden. So ist das Instrument zwar an die Anwesenheit von Fischottern
gebunden und dient der Kompensation ihrer Schiden, unabhéngig davon profitieren aber
andere fischfressende Arten ebenfalls von der Schaffung des Nahrungshabitats. Sehr
spezifisch wirkt dagegen die Hartefallausgleichsverordnung, da sie ganz gezielt den
Schaden einer einzelnen Art kompensiert. Der potentielle Wirkungsbereich der drei

Instrumente ist in Tabelle 8 dargestellt.

Bei der Auswahl von Instrumenten fiir den Erhalt mehrer Arten erscheint es sinnvoll,
zundchst die Instrumente mit einer eher unspezifischen Wirkung und einem breiten
Wirkungsbereich festzulegen, von denen mehrere Arten profitieren. Danach werden fiir

noch nicht beriicksichtigte Aspekte einzelner Arten spezifische Instrumente bestimmt.

Tabelle 8: Potentieller Wirkungsbereich von Instrumenten zum Erhalt des Fischotters auf weitere
Stellvertreterarten.

Stellvertreterart n n, n; ny
NAK-Programm e
»Otterbonus™ e

Hartefallausgleichsverordnung [

Wirkungsbereich

Ziel des fiinften Kapitels war die Anwendung der theoretischen Erkenntnisse dieser

Arbeit. Der Schwerpunkt lag dabei auf der Instrumentendiskussion, wobei die zum
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Schutz des Fischotters eingesetzten Instrumente analysiert und bewertet sowie — falls
erforderlich und mdglich — Vorschlige zu ihrer Verbesserung entwickelt wurden.
Anhand der empirischen Beispiele wurde deutlich, dass einige theoretische Vorschlidge
noch erweitert werden miissen, um die realen Gegebenheiten widerzuspiegeln. Ein
solches Beispiel ist die Auswahl von MaBnahmen und Instrumenten gegen
Fragmentierung. Hier zeigte sich, dass eine ausschlieflich auf die Eigenschaften der Art
zentrierte Betrachtung unzureichend sein kann. Ausgehend von den art- und
situationsspezifischen Charakteristika des Fischotters wéren nach dem im Kapitel 4
entwickelten Schema keine flachenscharfen Instrumente notwendig. Unabhéingig davon
erfordert aber die rdumliche Verteilung der Gefahrdungsschwerpunkte ein punktgenaues
Eingreifen. Bei der Analyse der Gefdhrdungssituation ist die Verteilung der

Gefdahrdungsfaktoren demzufolge ebenso relevant wie die Verteilung der Art im Raum.

Dariiber hinaus ist die Wichtung einzelner Gefahrdungsfaktoren nach der Stéirke ihres
Einflusses und der Dringlichkeit erforderlich, um bei den MalBnahmen eine
Priorititensetzung zu ermdglichen. Dies wurde ebenfalls am Beispiel der Fragmentierung
durch StraBlen deutlich, wo die Verminderung der Gefahrdungsschwerpunkte oberste

Prioritit hat.
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6. Zusammenfassung und offene
Forschungsfragen

6.1 Zusammenfassung

Ziel dieser Arbeit war die Entwicklung eines Konzeptes, mit dessen Hilfe Artenschutz
kosteneffektiv umgesetzt werden kann. In diesem Konzept werden oOkologische und
okonomische Ansétze miteinander verkniipft, indem prioritir schiitzenswerte Arten {liber
ein artenbasiertes Konzept ausgewéhlt und die erforderlichen Schutzmaflnahmen mittels
umweltpolitischer Instrumente umgesetzt werden. Da trotz der grolen Zahl gefahrdeter
Arten nur begrenzte finanzielle Ressourcen fiir Artenschutzmafinahmen verfiigbar sind,
ist die Definition von Prioritditen von zentraler Bedeutung auf dem Weg zu einem
umfassenden Artenschutz, wie er in zahlreichen Abkommen und Konventionen gefordert
wird. Artenbasierte Konzepte ermdglichen diese Priorititensetzung durch die Auswahl
einer Gruppe von Stellvertreterarten fiir einen Bezugsraum. Diese werden auch als
Zielarten bezeichnet und sind vor allem durch repridsentative Habitatanspriiche
charakterisiert. Thr Schutz fiihrt zu Mitnahmeeffekten fiir weitere Arten. Die
Finanzierung von SchutzmaBnahmen fiir Zielarten sichert deshalb zugleich den Erhalt

einer moglichst maximalen Anzahl von Spezies im gleichen Raum.

Obwohl die Effektivitit solcher Konzepte teilweise umstritten ist, stellen sie eine
wissenschaftlich fundierte Grundlage zur Definition klarer und {iberpriifbarer Ziele im
Artenschutz dar. Dies bildet die Grundlage fiir den Einsatz umweltpolitischer
Instrumente zum  Erhalt der ausgewdhlten Arten. Fir jeden Art des
Stellvertreterensembles wird ein ,,Safe Minimum Standard® definiert, bei dessen
Erreichen das Uberleben der Art gesichert ist. Danach erfolgt die Analyse der
individuellen Gefahrdungssituation jeder Art, die sowohl durch Gefiahrdungsfaktoren
(Habitatwandel, invasive Arten, Klimawandel, Ubernutzung und Verschmutzung) als
auch durch art- und situationsspezifische Charakteristika bestimmt wird. Wiahrend als
artspezifische Charakteristika neben der Dynamik der Zielerreichung durch
unterschiedliche Reproduktionsraten auch die Mobilitdt bzw. Migration einer Art
Bedeutung haben, sind als situationsspezifische Charakteristika der Gefahrdungsgrad

sowie die Verteilung der Art im Raum zu beachten. Auf Grundlage der so analysierten
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Gefdhrdungssituation werden Anspriiche an SchutzmaBnahmen und die zu ihrer
Umsetzung bestimmten Instrumente abgeleitet. So erfordert etwa eine starke Gefahrdung
der Art eine hohe Wirkungsgeschwindigkeit, heterogen im Bezugsraum verbreitete

Spezies bendtigen fiir ihren Erhalt flichenscharfe Instrumente.

Fiir den Schutz von Arten steht eine Vielzahl umweltpolitischer Instrumente zur
Verfligung. Dabei spielen ordnungsrechtliche Instrumente eine dominante Rolle, weil die
meisten gefdhrdeten Arten geschiitzt sind und der Umgang mit ihnen deshalb einer
Vielzahl von Auflagen unterliegt. Diese konnen sowohl artbezogen (in Form des
Schutzstatus), gebietsbezogen (in Form ausgewiesener Schutzgebiete) oder

malnahmenbezogen (beispielsweise im Rahmen der Eingriffsregelung) sein.

Die Erginzung des Ordnungsrechts durch andere Instrumente ist jedoch angesichts der
anhaltenden Gefihrdung zahlreicher Arten von zentraler Bedeutung. Okonomische
Instrumente konnen finanzielle Anreize fiir ArtenschutzmaBnahmen schaffen und
Vollzugsdefizite ordnungsrechtlicher Instrumente mindern. Besonders wichtig ist in
diesem Zusammenhang die Honorierung 6kologischer Leistungen, vor allem im Rahmen
von Agrarumweltprogrammen. Fiir den Schutz bestimmter Arten sind dariiber hinaus
Schadenskompensationen wichtig, insbesondere fiir solche, die mit dem Menschen um
natiirliche Ressourcen konkurrieren. Im Rahmen der vorliegenden Dissertation wurde
diesem Thema besondere Aufmerksamkeit gewidmet, da in der Literatur bisher keine
systematische Analyse von Schadenskompensationen vorlag. Mit Hilfe des entwickelten
Schemas wurde die Grundlage fiir einen kosteneffektiven Einsatz von

Schadenskompensationen geschaffen.

Die Rolle suasorischer Instrumente wird zumeist in der Ergdnzung anderer Instrumente
gesehen. Im Artenschutz sind sie von grofer Bedeutung, da sie in Form von
Artenschutzprogrammen hiufig den Ausgangspunkt fiir Erhaltungsmafnahmen bilden,

sowie als Informationskampagnen die Akzeptanz solcher MaBBnahmen steigern kénnen.

Die Anwendung des in der Dissertation entwickelten Konzepts auf den Fischotter in der
,Oberlausitzer Heide- und Teichlandschaft” hat gezeigt, dass erst ein Zusammenspiel
verschiedener Instrumente zur ausreichenden Beriicksichtigung der unterschiedlichen
Gefdhrdungsfaktoren fiihrt. Bei der Auswahl der Instrumente wurde zudem deutlich, dass
neben den beschriebenen art- und situationsspezifischen Charakteristika weitere Punkte

zu beriicksichtigen sind, wie etwa die rdumliche Verteilung der Gefdhrdungsfaktoren
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oder eine Wichtung ihres Einflusses und der Dringlichkeit, um bei den MaBnahmen eine

Priorititensetzung zu ermodglichen.

6.2 Offene Forschungsfragen

Abgeleitet aus den bereits in den einzelnen Kapiteln diskutierten Aspekten lassen sich
drei Forschungsfragen ableiten, deren Beantwortung eine wesentliche Rolle fiir den

Transfer des in der Arbeit entwickelten Konzepts in die Praxis spielt.

Die erste Forschungsfrage betrifft den Nachweis der Effektivitidt artenbasierter
Konzepte. Hier sind empirische Untersuchungen notwendig, um quantitative Aussagen
zu Mitnahmeeffekten liefern zu konnen. Dabei muss auf eine klare Abgrenzung des
angewendeten Konzeptes geachtet werden, damit die Ergebnisse vergleichbar sind.
Beliebige Erweiterungen sind ebenso abzulehnen wie methodische Einschrdnkungen auf
eine oder zwei Artengruppen, aus denen dann fdlschlicherweise Riickschliisse auf die

Wirksamkeit des Konzeptes geschlossen werden.

Die zweite Forschungsfrage betrifft die Auswahl umweltpolitischer Instrumente. Hier
wire detailliert zu untersuchen, inwieweit die diskutierten Probleme der rdumlichen
Verteilung von Gefdhrdungsfaktoren sowie der ndtigen zeitlichen Reihenfolge innerhalb
des entwickelten Schemas standardmaBig beriicksichtigt werden konnen. So ist
beispielsweise denkbar, die Bestimmung der Gefdhrdungssituation durch art- und
situationsspezifische Charakteristika mittels noch zu definierender Charakteristika der
Gefahrdungsfaktoren zu spezifizieren. Die Auswahl von Instrumenten wiirde dann iiber
eine Matrix erfolgen, die sowohl die Eigenschaften der jeweiligen Art als auch die

Eigenschaften der Gefdhrdungsfaktoren beriicksichtigt.

Eine dritte Forschungsfrage umfasst die instrumenteniibergreifenden Betrachtung der
Kosteneffektivitit. Hier sind ebenfalls empirische Untersuchungen erforderlich, um zu
iiberpriifen, ob eine hierarchische Auswahl der Instrumente — angefangen von
Instrumenten mit breiter Wirkung hin zu spezifisch wirkenden Instrumenten — tatsdchlich

zu Kosteneinsparungen fiihren kann.
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7. Summary

The aim of this thesis was to develop a cost-effective concept for species conservation.
The concept connects ecological and economic approaches by choosing priority species
for conservation using species-based approaches and implementing the necessary
conservation measures through environmental policy instruments. Looking at the number
of endangered species compared to the limited funds available, such a setting of
conservation priorities is extremely important in order to reach comprehensive species
conservation as demanded by several conventions. Species-based concepts enable
priority setting by choosing a set of target species for a target area. Those target species
are characterized by representative habitat demands and create therefore umbrella effects
for several co-occuring species. Therefore, financing conservation measures for target

species maximizes the number of protected species in the target area.

Species-based concepts form a scientifically based foundation for the definition and
control of conservation targets, through their effectiveness is sometimes questioned. Such
a foundation is needed in order to use environmental policy instruments for species
conservation. For each of the target species, a “Safe Minimum Standard” is defined,
followed by an analysis of the situation including the drivers of species losses (habitat
change, invasive species, climate chance, over use and pollution) and the species- and
situation-specific characteristics. Species-specific characteristics include the dynamics of
reaching the target through different reproduction rates and the mobility or ability to
migrate. Situation-specific characteristics include the endangerment status and the spatial
distribution. Based on the analysis, demands for conservation measures and instruments
for their implementation are derived. For instance, heavily endangered species need fast
operating instruments; whereas heterogeneously distributed species need area specific

Instruments.

A number of policy instruments are available for species conservation. Command and
control instruments play a dominant role, because most endangered species are protected
and are therefore subject to several conditions. Those conditions are either species-
related (such as the protection status), area-related (as protected areas) or measure-related

(for instance in form of the impact regulation).

187



Because of the continuing endangerment of many species, the completion of command
and control approaches through other instruments is of central relevance. Economic
instruments can provide financial incentives for species conservation measures and may
also decrease implementation deficits. Of outstanding relevance are payments for
environmental services, especially in the form of agro-environmental programs. Damage
compensation is relevant for the protection of certain species, notably if they compete
with humans about natural resources. Because is systematic analysis of compensation
payments was missing in the literature, they played a special role in this thesis. With the
developed conceptional framework, a baseline for cost-effective damage compensation

has been created.

Voluntary instruments area usually considered as a completion of other policy
instruments. They are especially relevant for species conservation, because species
conservation programs often build the source for conservation measures, whereas

information campaigns can help to increase the acceptance of conservation measures.

The implementation of the concept for the otter in the Upper Lusatia has shown that only
a mix of policy instruments can take all drivers of the species loss into account.
Furthermore, it became clear that besides the species- and area-specific characteristics
other considerations are also relevant. That includes the spatial distribution of drivers of
species loss or their ranking in order to enable a priority setting for conservation

measurcs.
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