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Zusammenfassung

Die Populationsgrosse ist ein wichtiges Mass im Naturschutz. Demographische Schwankungen,
genetische Verdnderungen und zufillige Umweltereignisse beeinflussen die Uberlebenschancen
von Populationen. Mit zunehmender Grosse der Populationen verlieren diese Einflussfaktoren an
Bedeutung, was grosse Populationen generell stabiler macht.

Je grosser ein Gebiet und je besser seine Qualitat, desto hoher ist die dort vorhandene
Artenvielfalt, die Populationsgrosse der einzelnen Arten und die genetische Vielfalt der
Populationen. Die Mindestflachengrosse ist die minimale Lebensraumgrosse, die fir das
langfristige Uberleben einer Population nétig ist. Die Mindestflichengrésse fir eine Population
einer Art kann empirisch oder mittels Modellierungen zur Uberlebenswahrscheinlichkeit
(,population viability analyses’, PVA) geschatzt werden.

Um die Qualitat eines Habitats fiir eine Art zu beurteilen, sind gute Kenntnisse Uber die
limitierenden Ressourcen, deren Verfligbarkeit und rdumliche bzw. zeitliche Erreichbarkeit
notwendig. Habitatmodelle helfen potentielle Lebensrdume zu identifizieren und kénnen unter
Berlicksichtigung von demographischen Daten zur Bewertung der Habitatqualitat verwendet
werden.

Theoretische und empirische Berechnungen flihren zum Schluss, dass die kleinste
iiberlebensfihige Populationsgrosse (,minimum viable population size’, MVP) flir die meisten
Arten wahrscheinlich im Bereich von ca. 5'000-10'000 Individuen liegt. Trotzdem spielen auch
kleine Populationen eine wichtige Rolle. Sie kénnen z.B. am Rande des Verbreitungsgebiets die
Uberlebenschancen einer Art unter unsicheren klimatischen Bedingungen verbessern.

Die Grosse von Populationen und der Genfluss zwischen Populationen beeinflussen die genetische
Vielfalt. Die genetische Vielfalt ist die Grundlage fir evolutionare Anpassungen und damit fur das
langfristige Uberleben von Arten. Nur die adaptive genetische Vielfalt unterliegt den Einfliissen der
Selektion. Sie ist trotz grosser technischer Fortschritte generell immer noch schwieriger zu
untersuchen als die neutrale genetische Vielfalt. Neutrale genetische Marker kénnen aber auf eine
Vielzahl von Naturschutz-relevanten Fragen wichtige Antworten geben.

Das Verschwinden von Populationen und das Aussterben von Arten aufgrund von
Lebensraumverschlechterung und -verlust kdnnen mit einer betrachtlichen Zeitverzégerung
erfolgen. Dieses Phanomen nennt man Aussterbeschuld. Selbst ohne weitere qualitative oder
quantitative Verluste des Lebensraums ist daher davon auszugehen, dass viele Populationen oder
Arten aussterben werden, wenn der Aussterbeschuld nicht mit entsprechenden Massnahmen (z.B.
Habitataufwertung) entgegengewirkt wird.

Fragmentierung fihrt zu kleineren Habitatflachen und damit zu mehr Randlinien. Negative
Randeffekte nehmen zu. Der Randeffekt ist umso starker, je kleiner das Habitatfragment ist.
Fragmentierung reduziert oder verunmadglicht zudem den Austausch von Individuen und Genen
zwischen Populationen.

Vernetzung dient dem Zugang zu Teillebensraumen, dem Austausch von Individuen und Genen
zwischen noch bestehenden Lebensraumen und der Neu- oder Wiederbesiedlung noch unbesetzter
Lebensrdume durch Ausbreitung. Sie ist somit fiir das langfristige Uberleben von Arten in einer
fragmentierten Landschaft essentiell. Vernetzungsmassnahmen sind erst dann erfolgreich, wenn
sie Habitate nicht nur strukturell, sondern auch funktional verbinden, d.h. tatsachlich zu
Bewegungen von Organismen zwischen den Habitatfragmenten fihren.

Die Forderung von Genfluss zwischen Populationen, die durch Fragmentierung isoliert sind, ist ein
wichtiges Ziel im Naturschutz. Genfluss ldsst sich mit genetischen Studien nachweisen. Bereits ein
geringer Genfluss ist fur den Erhalt der genetischen Vielfalt genligend.

Mit Genfluss verbundene Populationsgruppen, die aus mehreren Teilpopulationen bestehen,
bezeichnet man als Metapopulationen. Auch kleine Populationen sind wichtig, weil ihre
Individuen zur totalen Grésse der Metapopulation beitragen. Daher sind auch kleine Schutzgebiete
unter dem Aspekt der Vernetzung wichtig fiir den Naturschutz.

Mehrere Habitatflachen, die (ber einen grésseren Raum verteilt sind, kdnnen einer Art einen
heterogeneren Lebensraum bieten als eine einzelne Flache und somit Umweltschwankungen
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besser abpuffern (Risikostreuung). Der Aufbau eines Populationsverbundes mit mehreren, relativ
grossen Teilpopulationen ist dem Schutz einer einzelnen grossen Population deshalb vorzuziehen.

Die Maximaldistanzen, welche von Organismen Uberwunden werden kénnen, hdangen vom
artspezifischen Ausbreitungs- oder Wandervermdégen ab. Sie missen bei Vernetzungsmassnahmen
bericksichtigt werden.

Translokationen umfassen Bestandsstarkung, Umsiedlung, Wiederansiedlung und Neuansiedlung
von Organismen. Ansiedlungen kénnen flr Arten und Artengemeinschaften dann sinnvoll sein,
wenn die Wahrscheinlichkeit einer naturlichen Besiedlung neuer oder ehemaliger Habitate gering
ist und die Art als Ganzes gefahrdet oder regional bereits ausgestorben oder stark geféhrdet ist.
Vorrang sollten aber nach wie vor die Férderung und der Schutz von Populationen und Arten vor
Ort haben.

Die meisten Ansiedlungsversuche schlagen fehl. Sorgfédltige Planung, Modellierungsanalysen,
vorsichtige Auswahl von Ansiedlungsmaterial/-individuen, vorbereitende Massnahmen in den
Empfangerflachen (Habitataufwertung) und detailliertes Monitoring nach Ansiedlungen kénnen die
Erfolgschancen verbessern. Ansiedlungen sollten gemdss den Empfehlungen fiir
Wiederansiedlungen der Weltnaturschutzunion (IUCN) und den offiziellen, national
zustdndigen Institutionen durchgefiihrt werden.

Griinderindividuen fir Ansiedlungen kommen entweder aus der freien Wildbahn oder der ex situ
Kultur bzw. Haltung. Sie sollten dem Genpool, dem Okotyp und den genetischen Anpassungen der
urspriinglichen oder bestehenden Population mdéglichst gut entsprechen. Die ex situ Haltung oder
Vermehrung sollte generell so kurz als mdéglich sein und mdglichst naturnah erfolgen.

Fur Ansiedlungen sollten moglichst viele Individuen (Organismen) verwendet werden. Je nach Art
und Bedingung sollten mindestens 60, besser tber 100 Individuen fir eine Griinderpopulation
verwendet werden, wobei die Freisetzungen lber Jahre oder Jahrzehnte (je nach Generationszeit)
verteilt werden kdnnen. Das langfristige Ziel ist eine eigenstandige, sich selbst erhaltende
Population oder Metapopulation von 5'000-10'000 Individuen.

Monitoring ist ein zentraler Bestandteil von Translokationen und anderen Naturschutz-
massnahmen und muss Uber mehrere Generationen der jeweiligen Art hinweg sichergestellt sein.
Nur mit einem angemessenen Monitoring kann der Erfolg von Ansiedlungen beurteilt werden, d.h.,
ob sich eine selbsterhaltende (Meta-)Population bildet.

Diese populationsdkologischen Sachverhalte werden im Bericht anhand von Faustregeln, soweit als
fachlich méglich, verallgemeinert. Flr die Umsetzung in der Naturschutzpraxis werden die
populationsdékologischen Grundlagen fir ausgewdhlte Aktionsplanlebensrdaume- und arten des
Kantons Zirichs erldutert.

6 | Institut fir Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften



Fachbericht Populationsoékologie

Einleitung

Aus praktischen Griinden wurde dieser Bericht in die Kapitel Populationsgrésse, Vernetzung und
Translokation gegliedert, weil diese Themen drei Aktivitatsfeldern der Naturschutzpraxis
entsprechen. Fachlich gesehen ist diese Unterteilung teilweise kinstlich, da beispielsweise kleine
Populationen meist auch isoliert sind und sich somit die Effekte von Populationsgrésse und
Vernetzung gegenseitig Uberlagern und bedingen. Nattirlich spielen auch bei Translokationen die
Effekte von Populationsgrésse und Vernetzung in der Landschaft eine entscheidende Rolle.
Entsprechend sollte bei der Naturschutzarbeit die Bedeutung der einzelnen Themen stets
miteinander betrachtet werden.

Die biologische Vielfalt ist in der Schweiz durch das naturrdumliche Potenzial und die Gberlagerte
menschliche Siedlungsgeschichte und Landnutzung gepragt. Naturschutz findet also in einer
Kulturlandschaft statt, in der ein Grossteil der schitzenswerten Flachen und ihre
Artengemeinschaften auf eine extensive Nutzung angewiesen sind, die sich an traditionellen
Nutzungsformen orientiert. Da diese heute weitgehend verschwunden sind, sind
Pflegemassnahmen vielerorts unumganglich geworden und ein wichtiger Bestandteil der
Naturschutzarbeit.

Die Naturschutzarbeit konzentriert sich traditionell auf Gebiete mit hohem Naturwert
(Vorranggebiete) und auf gefahrdete Arten. Entsprechend sind die Populationen der Zielarten
meist klein, voneinander isoliert und auf gute Habitatqualitat angewiesen. Deshalb schenken wir
der Beziehung zwischen Habitatangebot, -qualitdt und -vernetzung und der Populationsgrésse,
sowie der Bedeutung von genetischer Vielfalt in diesem Fachbericht besondere Aufmerksamkeit.

Der Fokus dieses Berichts liegt ganz beim Thema Populationsdkologie, weshalb politische, soziale
oder 6konomische Aspekte einzelner Themenbereiche nicht oder nur ganz am Rande erwdhnt
werden.

7 | Institut fir Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften



Fachbericht Populationsoékologie

1. Populationsgrosse

Die Populationsgrosse, also die Anzahl Individuen einer Art an einem Ort bzw. in einem
Lebensraum, ist ein wichtiges Mass im Naturschutz. Sie beeinflusst wesentlich, wie wahrscheinlich
es ist, dass eine Population langfristig Gberlebt oder ausstirbt.

1.1 Management der Populationsgrésse in der
Naturschutzpraxis

Die Naturschutzpraxis kann die Populationsgrosse einer Art auf unterschiedliche Weise
beeinflussen. Zum einen kdnnen limitierende und gefahrdende Ursachen wie Jagd/Sammeln,
Konkurrenten, Rduber oder schadliche Hilfsmittel der Land- und Forstwirtschaft eingeschrankt
werden. Durch eine Translokation (Kapitel 3) kénnen Individuen vor der direkten Gefahrdung
geschltzt oder geféahrdete Populationen durch Bestandsstlitzungen gestarkt werden. Zum anderen
kdénnen Populationen mittels Lebensraummassnahmen geférdert werden. Zu solchen
Lebensraummassnahmen gehoren die Sicherung und Verbesserung der Grosse, Qualitat und/oder
Vernetzung (Kapitel 2) der Flachen. Der Kanton Zlrich legt bei solchen Massnahmen den Fokus
auf prioritare Lebensraume und Arten (Aktionsplanarten).

Entsprechende Massnahmen im Habitatmanagement sind:

« Erhalten. Die fir eine Art wichtigen Gebiete werden in ihrer Ausdehnung und Qualitat
gesichert (via Schutzverordnungen, Aufnahme in nationale Inventare oder Vertrage). Dabei
werden die Schutzziele und Pflege so festgelegt, dass die Lebensraume quantitativ und
qualitativ zumindest erhalten bleiben.

« Aufwerten. Die Lebensraumqualitdt kann auf unterschiedliche Weise fir eine Art verbessert
werden. Meistens wird ein anzustrebender qualitativer Zielzustand definiert. Parallel dazu
kann eine quantitative Verbesserung, z.B. durch die Vergrésserung des Lebensraums,
angestrebt werden. Entsprechende Massnahmen sind etwa das Auflichten von dunklen
Hangfohrenwaldern, das Schaffen von Nisthilfen, Brutflossen oder Brutwanden fir Voégel,
Pufferzonen zur Verminderung von Nahrstoffeintragen, Nahrstoffentzug durch Mahd, die
Besucherlenkung, um Stérungen zu vermeiden, oder die Unterschutzstellung angrenzender
Flachen.

* Wiederherstellen. Die Wiederherstellung von Lebensraumen an Ort und Stelle dient
einerseits der Neuschaffung (siehe unten), sowie dem Verbund und der Vernetzung noch
bestehender Lebensraume und Populationen. Beispiele flir Wiederherstellungen sind die
Renaturierung von Fliessgewdssern und Auen, die Wiederaufnahme der Nutzung von
Waldweiden, die Wiedervernassung in drainierten Mooren, oder auch Aussaaten und
Anpflanzungen von artenreichen Wiesen auf vorher intensiv genutztem Griinland (Kapitel 3).

« Neues schaffen. In urbanen Gebieten entstehen neue Lebensraume bei Dachbegriinungen,
Grinflachen an Strassen und Gleisen oder in extensiv genutzten Parkanlagen. Andere
Beispiele von Neuschaffungen (oft Ersatzmmassnahmen; Kéagi et al. 2002) sind Kiesgruben,
Oberbodenabtrag zum Schaffen von Magerstandorten oder der Bau von Laichgewassern. Bei
der Neuschaffung von Lebensrdumen muss jedoch beachtet werden, ob Zielarten diese
Uberhaupt besiedeln kénnen (Kapitel 2).

1.2. Wissenschaftliche Grundlagen

1.2.1 Zusammenhang zwischen Habitatgrosse und Populationsgrosse

Die Populationsgrosse, die genetische Vielfalt und auch die Artenvielfalt hangen stark von der
Grosse und der Qualitat (Kapitel 1.2.2) der vorhandenen Lebensraume ab. Generell gilt, je grosser
ein Gebiet und je besser dessen Qualitat, desto grésser ist die dort vorhandene Artenvielfalt, die
Grosse der Populationen der einzelnen Arten und die genetische Vielfalt der Populationen (Connor
and McCoy 1979). Der Verlust der Lebensrdume und die Verminderung von deren Qualitat sind die
Hauptursachen fir das Aussterben von Populationen.

8 | Institut fur Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften
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Viele naturnahe Flachen sind heute klein und liegen mehr oder weniger isoliert in einer intensiv
genutzten Landschaft (Kapitel 2). Sie kénnen also als Inseln in einem wenig lebensfreundlichen
Landschaftsmeer betrachtet werden (Box 1.1).

Box 1.1: Inselbiogeographie

Die Inselbiogeographie erklart die Artenvielfalt auf Inseln. Sie beschreibt das Verhaltnis zwischen
der Flache und der geographischen Isolation einer Insel mit der Anzahl Arten auf einer Insel
(MacArthur and Wilson 1967). Die Theorie besagt, dass die Artenzahl von der Besiedlungs- und
Aussterberate abhangt. Nahe am Festland gelegene Inseln kdnnen einfacher besiedelt werden und
erhalten somit mehr Einwanderung als weit entfernt gelegene Inseln. Grosse Inseln mit
ausgedehnten, vielfaltigen Lebensraumen kdnnen viele verschiedene Pflanzen und Tiere
beherbergen. Auf grossen, wenig isolierten Inseln findet man daher generell eine gréssere
Artenvielfalt als auf kleinen, isolierten Inseln. Das positive Verhaltnis von Lebensraumgrésse und
Artenvielfalt gilt auch fiir die Populationsgrdsse und die genetische Vielfalt. Dies hat ebenso fir die
allermeisten Lebensrdume auf dem Festland Giltigkeit, die zu Lebensrauminseln in einem ,Meer’
aus Siedlungen und Landwirtschaft geworden sind.

Unterschreiten Lebensrauminseln eine gewisse Grésse, vermégen sie nicht ldngerfristig
lebensfahige Populationen zu beherbergen (Dobson 1996). Ihre Populationen sind anféllig auf
demographische (z.B. Fortpflanzungsrate, Altersstruktur) und umweltbedingte Schwankungen
(z.B. Hitzesommer, Trockenheit, harte Winter) und haben ein erhéhtes Risiko auszusterben. Mit
der Zeit werden Arten aus solchen kleinen Lebensrauminseln verschwinden, selbst dann, wenn sie
optimal gepflegt werden (Kapitel 1.2.7). Gemadss der Inselbiogeographie kann dem durch eine
Erhdéhung der Lebensraumgrédsse und/oder Qualitat bzw. durch Vernetzung (Kapitel 2) abgeholfen
werden. Da im Kanton Zrich die naturnahen Lebensrdume haufig klein und fragmentiert sind und
nur noch Restpopulationen aufweisen, ist die Vergrosserung der Lebensraumflachen ein zentrales,
aufgrund knapper Landressourcen jedoch schwieriges Unterfangen. Dennoch ist im Naturschutz
zurzeit die glltige Sichtweise, dass es sinnvoller ist in die Flachengrésse, -anzahl und —qualitat von
Lebensrdumen zu investieren als in deren Vernetzung (Lindenmayer and Fischer 2007). Dieses
Vorgehen wird auch unter dem Aspekt des Klimawandels empfohlen (Hodgson et al. 2009). Der
Kanton Zirich hat die Prioritédtensetzung vorlaufig folgendermassen festgelegt: 1) Flachenqualitat,
2) Flachenausdehnung (gemadss Flachenzielen NSGK), 3) Vernetzung (gemass der 6kologischen
Infrastruktur).

Wie gross ist gross genug? Um zu zeigen, wie gross die Lebensraumgrdsse sein muss, werden hier
zwei Typen von Mindestflachengrdssen betrachtet: a) Mindestflachen fir eine lebensfahige
Population einer Art und b) Mindestflachen fir lebensfahige Populationen aller Arten eines
Lebensraums.

Mindestflachengrosse fiir eine Population. Die Mindestflachengrdsse fiir eine Population, also
die minimale Lebensraumgrosse, die fiir das langfristige Uberleben einer Population nétig ist,
hangt stark von den Eigenschaften und Bedirfnissen der jeweiligen Art ab. So variiert etwa die
Mindestflachengrésse von Schilfflachen als Lebensraum fir ein Individuum oder ein Brutpaar (nicht
Population!) zwischen Vogelarten stark (Tabelle 1.1; Wiedemeier 1990). Der Skabiosen-
Scheckenfalter benétigt fiir sein Uberleben etwa 100 ha Lebensraum, die in einem
Lebensraumverbund zusammenhangen (Abbildung 1.1). Die minimal bendtigte Lebensraumgrésse
hat bei der Kreuzkrote (Epidalea calamita) nicht nur eine rdumliche, sondern auch eine zeitliche
Komponente: Wahrend die Kreuzkréte fiir wenige Wochen flache, vegetationsfreie Kleingewdsser
firs Laichen bendétigt, verbringt sie den Rest des Jahres im Landlebensraum. Geht einer dieser
Lebensrdume verloren oder schrumpft dieser, kann die ganze Kreuzkrétenpopulation aussterben.
Stirbt eine Art regional aus, kann dies das Verschwinden weiterer, abhangiger Arten auslésen
(Kaskadeneffekt; Koh et al. 2004). Viele wenig mobile Tierarten sind direkt auf Populationen von
Futter- oder Wirtspflanzen angewiesen, z.B. das Esparsetten-Widderchen (Zygaena carniolica),
dessen Raupen nur auf der Esparsette (Onobrychis vicifolia) vorkommt.

Solche Mindestflachengréssen fir Individuen oder Brutpaare kénnen mit Hilfe von Schatzungen
Uber die kleinste, Uberlebensfahige Populationsgrésse (MVP, Kapitel 1.2.3) auf die fir eine
Population bendétigte Flachengrésse hochgerechnet werden.
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Tabelle 1.1: Geschatzte Mindestflachengrisse von Schilfbestanden am Ziirichsee fir einige
Vogelarten (aus Wiedemeier 1990 mit Daten von Schiess 1989).

Art Lateinischer Name Geschidtzte Mindestflachengrosse fiir ein
Individuum oder Brutpaar (in m2)
Zwergtaucher Podiceps ruficollis 2690
Haubentaucher Podiceps cristatus 40
Teichhuhn Gallinula chloropus 650
Rohrammer Emberiza schoeniclus 50
Drosselrohrséanger Acrocephalus 170
arundinaceus
Sumpfrohrsanger Acrocephalus palustris 200

Da Pflanzen nicht mobil sind, sind Pflanzenpopulationen oft klarer raumlich abgegrenzt als
Tierpopulationen. Es gelten aber grundsétzlich die gleichen Uberlegungen fiir deren
Mindestflachengréssen (Galanes and Thomlinson 2008; Piessens et al. 2004). Pflanzenarten sind
stark und direkt von der Qualitat ihres Lebensraums beeinflusst. Randeffekte, wie etwa der Eintrag
von Nahrstoffen (Fachbericht Eutrophierung) aus angrenzenden Lebensraumen, mindern die
Populationsgrossen von spezialisierten Pflanzen, indem sie die Lebensraumqualitat verschlechtern.
Gerade die heute oft kleinen Naturschutzgebiete und Naturférderflachen weisen oft ein
ungunstiges Flachen-Randlinienverhaltnis auf. Deshalb werden etwa Pufferzonen bei Mooren
eingerichtet (Klaus 2007).

Fur den Naturschutz kdnnen aber auch Flachen, die kleiner als die Mindestflachengrosse flir eine
Population sind, von Bedeutung sein, da sie z.B. als Trittsteine in einem Lebensraumverbund
(Kapitel 2.1) oder als Lebensraum fiir eine Teilpopulation in einer Metapopulation (Kapitel 2.2.3)
dienen kénnen.

Abbildung 1.1: Zusammenhang zwischen Lebensraumgrésse und Uberlebenswahrscheinlichkeit am
Beispiel des Skabiosen-Scheckenfalters (Graphik aus Forum Biodiversitdat Schweiz 2012, S. 23).
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Das Beispiel des Skabiosen-Scheckenfalters (Euphydryas aurinia) zeigt: Je grosser das Habitat, desto hoher ist die
Uberlebenswahrscheinlichkeit einer Population (nach Bulman et al. 2007). Foto Albert Krebs

@ Ausgestorbene Population
@ Vorhandene Population
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Schitzung der Mindestflichengroésse fiir eine Population. Die fiir das Uberleben einer
Population nétige Lebensraumgrédsse kann empirisch geschatzt werden, indem bei klar umrissenen
Lebensrdumen, z.B. Trockenwiesen oder Mooren, untersucht wird, ab welcher Lebensraumgrésse
Populationen einer Art tiberhaupt vorkommen (Pe'er et al. 2013). Der Silberscheckenfalter
(Melitaea diamina) wurde z.B. am Albis auf Riedwiesen von 1.6 ha Grésse beobachtet, war aber
auf kleinen Riedwiesen von 0.2-1.4 ha nicht vorhanden (Wiedemeier 1990). Bei solch einer
Bestimmung der Mindestflachengrdsse sollte man sich jedoch vergewissern, ob es sich bei diesen
Vorkommen um eigenstandige Populationen oder um Teilpopulationen einer Metapopulation
(Kapitel 2.2.3) handelt. Ansonsten besteht die Gefahr, dass man die benétigte
Mindestflachengrésse flr eine Population unterschatzt. Schwieriger ist die Bestimmung der
Mindestflachengrésse bei Arten mit grossem Raumbedarf, etwa Saugetieren oder Végeln. Hier
werden Siedlungsdichten oder Territorien verwendet. Kennt man den Raumbedarf einer
Fortpflanzungseinheit, so kann man diesen verwenden, um den Fldchenbedarf der minimal
grossen, Uberlebensféahigen Population (Kapitel 1.2.3) zu berechnen (Pe'er et al. 2013).
Schatzungen fir die Mindestflachengréssen von Populationen flr einige Tierarten sind in Tabelle
1.2 und in grésserem Umfang in Tabelle A1 im Appendix aufgelistet. Zudem bietet das Europdische
SCALES Projekt auf seiner Webseite (http://scales.ckff.si/scaletool/?menu=6&submenu=1) tber
200 Beispiele von Mindestflachengrdssen flr terrestrische Tierarten. Diese Werte beruhen auf ganz
unterschiedlichen Datengrundlagen und Analysemethoden. Daher handelt es sich nur um
Richtwerte. Fir Pflanzen sind keine vergleichbaren Zusammenstellungen bekannt, jedoch gibt es
Daten zum Verhéltnis Habitat-/Populationsgrésse (z.B. Sto cklin et al. 1999) und man kann
Angaben aus Art-Areal-Kurven von Vegetationserhebungen flir einzelne Arten verwenden (Tabelle
Al). Die Mindestflachengrdsse kann auch mittels Modellierungen zum Schatzen der
Uberlebenswahrscheinlichkeit (,population viability analyses’, PVA; Kapitel 1.2.3) bestimmt werden
(Pe’er et al. 2014). Daten zur Biologie einer Art (z.B. Mortalitat, Geschlechterverhaltnis, Ab- und
Zuwanderung, Dichteabhdngigkeit) werden eingegeben und die Populationsentwicklung in einer
Reihe verschiedener Lebensraumgréssen in Simulationsmodellen verglichen. Die Resultate kénnen
eine Schatzung dafiir sein, welche Flachengrésse minimal notwendig ist, damit eine Population
Uber einen gewissen Zeitraum Uberleben kann. Viele der Mindestfldchengréssen-Schatzungen auf
der oben erwdhnten SCALES Webseite wurden so berechnet.

Tabelle 1.2: Beispiele von Schatzungen von Mindestflachengréssen pro Population. Fir weitere
Beispiele und Quellenangaben siehe Tabelle A1 im Appendix.

Artname Lateinischer Name Mindestflachengrosse
Baummarder Martes martes 350-700 km?
Haselmaus Muscardinus avellanarius 2-58 km?
Bechsteinfledermaus Myotis bechsteinii ca. 18 km?
Zwergmaus Micromys minutus Min. 1.8 ha
Mauswiesel Mustela nivalis 68-7'000 km?
Auerhuhn Tetrao urogallus 50-100 km?2

Eisvogel Alcedo atthis 210-425 km Gewasser
Rotmilan Milvus milvus 360-21.000 km?
Schlingnatter Coronella austriaca 170-340 ha
Kreuzotter Vipera berus 10-20 km2, 85-340 ha
Kreuzkroéte Bufo calamita 10-16 ha

Barbe Barbus barbus 10-15 km Gewasser
Blaufliigelige Odlandschrecke Oedipoda caerulescens 0.3-5.2 ha

Grosser Heufalter Coenonympha tullia 1-2 ha

Blauauge Minois dryas 2.6-18 ha

Eichenbock Cerambyx cardo ca. 20 ha
Réhrenspinne Eresus cinnaberinus ca. 100 ha
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Mindestflachengrosse fiir das Artensortiment ganzer Lebensraume. Wie gross muss die
Flache fir eine Lebensgemeinschaft mindestens sein, damit alle darin vorkommenden Arten
langfristig Gberleben kénnen? Da unterschiedliche Arten unterschiedliche Bedirfnisse und
Mindestpopulationsgréssen haben, ist es schwierig, generelle Aussagen zu machen. Andren (1994)
fasste verschiedene empirische Studien zu Vogeln und Saugetieren von Waldstticken in
Landwirtschaftszonen zusammen, um zu bestimmen, wie viel Waldflache fiir das Uberleben von
Waldarten mindestens notwendig ist. Die meisten Studien wiesen darauf hin, dass ein negativer
Effekt auf die Artenvielfalt und/oder Populationsgrésse auftrat, wenn der Anteil an Wald in einer
Landschaft unter 30% fiel. Nahezu alle Studien zeigten einen solchen negativen Effekt, wenn die
Waldflache auf unter 10% sank. Da in Waldgesellschaften meist ein rdumlich-zeitliches Muster von
unterschiedlichen Entwicklungsphasen charakteristisch ist, definierte Koop (1982) das Minimum-
Strukturareal als die kleinste Flache, auf der alle Waldentwicklungsphasen nebeneinander
existieren kénnen. So werden fir Minimalflachen fir die Lebensgemeinschaften von Buchen- und
Fichten-Tannen-Buchenwadlder 30-50 ha angegeben, fir Eichen- und Eichen-Hainbuchenwalder 20-
30 ha, fir Nadelmischwélder 20-50 ha und fiir homogenen Fichtenwald 60 ha (Ellmauer 2005).

In einer Umfrage des ,Forum Biodiversitat’ schatzten Expertinnen, dass ca. ein Drittel der
Schweizer Landesflache notwendig ist, um die Biodiversitat und die Okosystemleistungen in der
Schweiz zu erhalten (Guntern et al. 2013). Die Gréssenordnung dieser Schatzungen wird von einer
Review-Studie von Svancara et al. (2005) bekraftigt.

Arten-Areal Beziehungen (,species-area relationships’) zeigen das Verhaltnis zwischen der
Flachengrésse und der Anzahl Arten auf. Generell findet man umso mehr Arten, je grosser ein
Gebiet ist. Fir Inseln wird von einer Steigung von 0.25-0.35 fiir die Arten-Areal Beziehung
ausgegangen, wahrend flr Lebensrdume auf dem Festland mit einer Steigung von weniger als
0.15 gerechnet wird (Abbildung 1.2; Halley et al. 2013). Haufig werden Arten-Areal Beziehungen
verwendet, um den Einfluss von Stérungen, Habitatverlust, Fragmentierung oder Klimawandel auf
Lebensgemeinschaften und Artenzahlen zu schatzen (Halley et al. 2013; He and Hubbell 2013).
Man kann Arten-Areal-Kurven auch quasi riickwdrts verwenden, indem man aus der Kurve der
Arten-Areal Beziehung schatzt, wie viele Arten verloren gehen, wenn man die Lebensraumflache
um ein bestimmtes Mass reduziert. Dieser Ansatz filhrt aber meist zu einer Uberschitzung des
Artenverlustes und ist umstritten (He and Hubbell 2011).

Abbildung 1.2: Das Verhdltnis zwischen Flachengrdsse und Artenanzahl anhand des Beispiels von
Kalifornischen Pflanzenarten in Habitatinseln oder kontinuierlichem Habitat (modifizierte Graphik
aus; Halley et al. 2013). logA: Logarithmus der Flachengrésse (A), logS: Logarithmus der
Artenvielfalt (S).
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1.2.2 Zusammenhang zwischen Habitatqualitit und Populationsgrosse

Die Populationsgréosse von Tieren und Pflanzen wird von den Ressourcen und Umweltbedingungen
in ihrem Habitat beeinflusst (Pulliam 2000). In Habitaten guter Qualitat stehen mehr Ressourcen
zur Verfiigung, wodurch mehr Individuen auf derselben Flache leben kénnen; das Habitat hat eine
héhere Tragfahigkeit (,carrying capacity’). Gute Habitate fiihren so zu einer grésseren
Uberlebenswahrscheinlichkeit der darin lebenden Organismen und ihrer Populationen. Aufgrund
zahlreicher Erkenntnisse aus Modellierungsanalysen, sogenannten ,habitat suitability models’, wird
der Habitatqualitat heute eine viel grossere Bedeutung als friher eingerdumt, sowohl fiir seltene
wie auch weiter verbreitete Arten.

In der Schweiz sind die zu schiitzenden Habitate und Artengemeinschaften Teil einer
Kulturlandschaft, welche eine extensive Bewirtschaftung oder Pflegemassnahmen zu ihrem Schutz
erfordern. Solche Massnahmen sollten in Form einer vielféltigen, zeitlich variablen Nutzung oder
Pflege stattfinden (z.B. Mahd und Weide, variable Schnitt- und Beweidezeiten) und nicht nur fir
eine bestimmte Organismengruppe optimiert werden.

Wie kann Habitatqualitat gemessen werden? Um die Qualitdt eines Habitats zu beurteilen,
kénnen direkt Eigenschaften des Habitats gemessen werden wie z.B. Mikroklima,
Standorteigenschaften, aber auch Ressourcen wie Nahrungsangebot, Brutplatzangebot etc.
(Johnson 2007). Es genigt daher nicht, einfach den Vegetationstyp eines Habitats zu bestimmen
und dadurch darauf zu schliessen, ob dieses beispielsweise flir eine gewisse Vogelart geeignet ist.
Will man die Habitatqualitat direkt messen, sind exakte Kenntnisse Uber die limitierenden
Ressourcen, deren Verfligbarkeit und rdumliche bzw. zeitliche Erreichbarkeit notwendig. Anhand
von Habitat-Abhdngigkeitsanalysen (,habitat-dependence analysis’; Kenward 2001) kann man
testen, ob Individuen die Grosse ihres Territoriums so anpassen, dass es eine gewisse Menge einer
bestimmten Ressource enthdlt. So kénnen z.B. Territorien (,home ranges’) in einem
Habitatfragment hoher Qualitat kleiner sein als Territorien in einem Habitat geringerer Qualitat.
Indermaur & Schmidt (2011) fanden, dass Kréten kleinere Territorien in Gebieten hatten, wo die
Menge an Holzhaufen grésser war und dass Individuen die Territoriengrésse so anpassten, dass
eine bestimmte Mindestmenge an Holzhaufen vorhanden war. Kennt man die Territoriengrosse von
Individuen, kann man unter Berlicksichtigung der kleinsten (iberlebensfahigen Populationsgrdsse
(Kapitel 1.2.3) die Flachenbedurfnisse fir eine Population hochrechnen (Kapitel 1.2.1).

Weil direkte Erhebungen aufwandig sind, kann es sinnvoll sein, Habitatqualitat indirekt zu
bestimmen, indem man z.B. Dichte, Fortpflanzungserfolg oder Uberleben einer oder mehrerer
Arten in verschiedenen Gebieten studiert. Vergleicht man diese zwischen den verschiedenen
Gebieten, erhalt man eine Schatzung fir deren relative Habitatqualitdt (Johnson 2007). Fir den
Naturschutz gehéren Dichte, Fortpflanzung und Uberleben auf Populationsniveau zu den besten
Massen flr Habitatqualitdt (Johnson, 2007). Leider ist die Erhebung solcher demographischer
Daten meist mit einem erheblichen Aufwand verbunden. Aus diesem Grund wird manchmal auch
nur die Dichte von Populationen verglichen. Das ist allerdings problematisch, denn eine hohe
Dichte bedeutet nicht zwingend eine hohe Habitatsqualitdt (Van Horne 1983). Eine weitere
Alternative sind Habitatmodelle (,habitat suitability models’ oder Nischenmodelle; Hirzel and Le
Lay 2008), welche Daten zum Vorkommen von Arten mit Umweltvariablen kombinieren, um
o6kologische Anspriche von Arten und deren Verbreitung durch Modellierungen zu schatzen. Dabei
werden die Lebensraumvariablen direkt im Feld oder mittels Fernerkundungsmethoden (Luftbilder,
Satellitenbild, ALS-Daten) erhoben. Ein solches Nischenmodell wurde von Lippuner (2013) fir die
Kreuzkrote entwickelt. Dabei traten die Faktoren jahrliche Austrocknung des Laichgewdassers,
Vorhandensein von Rohbdden, Besonnung und Flachufer als besonders positiv flir das Vorkommen
der Kreuzkréte hervor. Vernetzung und Deckungsgrad der Vegetation spielten hingegen keine
Rolle.

Habitatmodelle kbnnen zwar die Habitateignung relativ berechnen, es besteht aber nicht unbedingt
ein Zusammenhang mit dem Vorkommen und der Demographie (z.B. Fortpflanzungserfolg,
Uberleben) einer Art. So fanden Unglaub et al. (2015), dass Habitatmodelle zwar die
Fortpflanzungswahrscheinlichkeit von Kammmolchen (Triturus cristatus) richtig vorhersagten
(Molchlarven kamen vermehrt in Teichen mit einem hohen Habitatqualitatsindex vor), die
geschatzte Habitatqualitat stand aber nicht in Beziehung zur Teichbesetzungs- oder
Uberlebenswahrscheinlichkeit. In diesem Fall vermochten die Habitatmodelle also Habitate zu
identifizieren, die von Naturschutz-Interesse sind, weil sie nicht einfach nur vom Kammmolch
besiedelt sind sondern sich die Molche darin auch fortpflanzen. Anhand von Habitatmodellen
identifizierte Habitate stellen also nur das landschaftsékologische Lebensraumpotential dar,
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machen aber keine Aussagen zu den Uberlebenswahrscheinlichkeiten. Habitatmodelle miissen
daher in der Naturschutzpraxis mit Vorsicht angewandt werden (Guillera-Arroita et al. 2015). Eine
Gesamteinschatzung erfordert die zusatzliche Berilicksichtigung demographischer Daten.

1.2.3. Kleinste iiberlebensfahige Population (,minimum viable
population size’, MVP)

Das Konzept der kleinsten Uberlebensfahigen Population (,minimum viable population size’, MVP)
hat in den letzten Jahrzehnten in der Naturschutzbiologie an Bedeutung gewonnen (Beissinger and
McCullough 2002; Brook et al. 2006). Es beruht auf theoretischen und empirischen Erkenntnissen,
die nahelegen, dass kleine Populationen ein erhdéhtes Aussterberisiko haben. Dafiir gibt es
verschiedene Griinde. Kleine Populationen sind anfallig auf:

«  Fluktuationen in der Individuenzahl aufgrund von zufélligen Schwankungen oder
gerichteten Rickgdngen (Allee-Effekte) in der Geburten- und Sterberate sowie im
Geschlechterverhéltnis;

+ umweltbedingte Schwankungen wie Ressourcenverfligbarkeit, Prédation oder extreme
Umweltereignisse;

« verminderte Fitness von Nachkommen von nah verwandten Individuen
(Inzuchtdepression);

« Verlust genetischer Vielfalt, welcher die Fahigkeit, sich an Umweltveranderungen
anzupassen, vermindert.

Die zentrale Frage ist, wann eine Population so klein wird, dass sich ihre Aussterbewahr-
scheinlichkeit dramatisch erhéht. Die MVP wird als die kleinste Anzahl Individuen angesehen, die
notig ist, damit eine Population in ihrer natirlichen Umwelt fir eine definierte Zeitdauer, z.B. 100
Jahre, Uberlebt (Shaffer 1981). Die Schatzung der MVP hdngt also von den getroffenen Annahmen
ab (Zeitraum, Uberlebenswahrscheinlichkeit). Alternativ kann die MVP auch evolutionar definiert
werden als jene Populationsgrdsse, die nétig ist, um den Verlust an genetischer Vielfalt mit dem
Gewinn durch Mutation auszugleichen (Franklin and Frankham 1998).

Schitzung der Uberlebenswahrscheinlichkeit (,population viability analysis’).
Populationsgréssen kénnen bei einigen Tierarten und bei vielen Pflanzen mittels Zahlungen im Feld
geschatzt werden. Bei Amphibien kann die Anzahl Rufer pro Weiher regelmassig tber die Jahre
hinweg bestimmt werden (Abbildung 1.3; Schmidt and Pellet 2005), um festzustellen, welche
minimale Anzahl Rufer gerade noch ein Uberleben der Population erméglicht. Matthies et al.
(2004) zeigten, dass bei einigen seltenen Magerwiesenpflanzen (z.B. kleiner Klappertopf,
Fransenenzian) Populationsgréssen zwischen 71 und 1’276 Individuen nétig waren, damit diese
mit 90% Sicherheit zehn Jahre Uberlebten. Durchsucht man die Literatur, so ist es erstaunlich, wie
wenig empirische Studien direktes Aussterben nachweisen. Fir Orchideen wiirden in der Schweiz
entsprechende Daten der AGEO bestehen, die aber noch nie entsprechend ausgewertet wurden.

Die MVP kann aber auch in Modellen berechnet werden. Zuerst wird eine Analyse der
Uberlebenswahrscheinlichkeit durchgefiihrt (,population viability analyses’, PVA). PVAs kénnen mit
Programmen wie z.B. VORTEX (www.vortex10.org) oder RAMAS (www.ramas.com) durchgefiihrt
werden. Sie errechnen die Wahrscheinlichkeit, dass eine Population in einer definierten Zeitspanne
iberlebt. Dabei werden Anderungen in der Populationsgrésse tiber die Zeit unter Einbezug von
demographischen und umweltbedingten Schwankungen modelliert. Die meisten PVAs schatzen das
Uberleben einer Population im kurz- bis mittelfristigem Zeitraum, also ein paar Jahren bis zu
wenigen Hundert Jahren. Statt in Jahren kann auch in Generationen modelliert werden (Reed and
Mccoy 2014). Dies ist sinnvoll, wenn mit unterschiedlichen Artengruppen gearbeitet wird (O'Grady
et al. 2008). Durch die Anderung der Eingabedaten erlauben es PVAs, unterschiedliche
Managementstrategien miteinander zu vergleichen.
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Abbildung 1.3: Wahrscheinlichkeit, dass ein Lebensraum in einem Jahr besetzt ist, in Abhangigkeit
von der Anzahl rufender Mannchen im Jahr davor fir Kreuzkroéten und Laubfrésche (Schmidt and
Pellet 2005).
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Bei MVP Schdtzungen muss a priori definiert werden, mit welcher Wahrscheinlichkeit eine
Population Gber welchen Zeitraum hinweg Uberleben soll, also etwa 10 oder 100 Jahre mit
Uberlebenswahrscheinlichkeit >50% oder >90%. Das Resultat hangt stark von diesen anfangs
definierten Bedingungen ab, wie Traill et al. (2010) anhand von Modellierungsdaten von fast 1'200
Arten illustriert haben (Abbildung 1.4). MVP-Schatzungen machen nur Aussagen zu den vorher
definierten Rahmenbedingungen: Welche Aussterbewahrscheinlichkeit Gber welche Zeitperiode als
tolerierbar erachtet und somit in einer PVA verwendet wird, ist eine normative (gesellschaftliche
oder politische) Entscheidung und kann nicht Gber objektive, wissenschaftliche Kriterien
hergeleitet werden (Wilhere 2008). Es wird aber haufig eine >90%-Wahrscheinlichkeit fir >100
Jahre benutzt (z.B. Brook et al. 2006). Reed et al. (2003) schlugen hingegen einen Standard von
99% Uberlebenswahrscheinlichkeit fiir 40 Generationen vor, um MVPs (iber verschiedene
Artengruppen mit jeweils verschiedener Biologie vergleichbar zu machen. Flr Vergleichszwecke
kdnnen MVPs fir verschiedene Aussterbewahrscheinlichkeiten und Zeitperioden berechnet werden
(Wilhere 2008). Der Zeitraum fir eine langfristige Planung im Naturschutz sollte im Bereich von
>100 Jahren oder >40 Generationen liegen.

Mehrere Metaanalysen (zusammenfassende, statistische Analysen von Einzelstudien zu einer
Forschungsfrage) zeigen, dass zwar Unterschiede zwischen MVP-Schatzungen fiir verschiedene
Arten gefunden wurden, dass diese Werte aber erstaunlich oft ahnlich gross sind (Jamieson and
Allendorf 2012; Reed et al. 2003; Traill et al. 2007). Bei einem Vergleich von 212 Tier- und
Pflanzenarten errechneten Traill et al. (2007) MVP-Werte von 3’577-5'129 Individuen (Zeitraum
>20 Jahre, Uberleben =80%), wobei die Werte und deren Streuung je nach Artgruppe stark
variieren (z.B. Saugetiere 2261-5'095, Insekten 1'650-103'625, Pflanzen 2'512-15'992). Andere
Schatzungen von MVPs reichen von ca. 1’400 Individuen in einer Metaanalyse fir Invertebraten,
Vertebraten und Pflanzen (Brook et al. 2006; Zeitraum =100 Jahre, Uberleben >90%) zu 5’800
Individuen fir Vertebraten (Reed et al. 2003; Zeitraum =40 Generationen, Uberleben >99%). Fiir
Pflanzen gibt es generell wenige empirische Daten zu MVP-Grdssen.
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Abbildung 1.4: MVP-Schatzungen hingen vom Uberlebenszeitraum ab. Die Graphik zeigt den
Median von MVP-Schatzungen fir 1’198 Arten Uber eine Zeitperiode von 10-1'000 Jahren fir eine
Uberlebenswahrscheinlichkeit von 50% (durchgehende Linie) oder mehr als 90% (gestrichelte
Linie; modifizierte Graphik nach Traill et al. (2010)).
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Eine Tabelle aus Traill et al. (2007) kann benutzt werden (Tabelle A2, Appendix), um eine erste
Einschatzung davon zu bekommen, in welchem Rahmen sich die MVP fiir eine Art bewegen kdnnte.
Ein Vergleich mit einer mdglichst nah verwandten Art kann dann gebraucht werden, wenn die
gesuchte Art in der Tabelle nicht vorhanden ist. Zur Sicherheit und aus Griinden des
Vorsorgeprinzips sollte jeweils das obere 95% Konfidenzintervall des angegebenen MVP-Werts
verwendet werden.

Eine evolutiondre Schatzung der MVP beriicksichtigt zudem den Einfluss der Genetik auf die
Uberlebensfahigkeit einer Population. Genetisch iiberlebensféhig sind solche Populationen, die
gross genug sind, um die Anhaufung von schadlichen Mutationen zu vermeiden und die genetische
Vielfalt zu bewahren, damit sie sich kiinftigen Umweltverdanderungen anpassen kénnen. Welche
Populationsgrossen sind nétig, um die genetische Lebensfahigkeit zu garantieren und wie ahnlich
sind sie den oben erwahnten, empirisch bestimmten MVPs? Um das evolutionare Potential fiir sehr
lange Zeitraume zu erhalten, ist eine Populationsgrdsse notwendig, die den zufalligen Verlust von
genetischer Vielfalt wegen kleiner Populationsgrésse (genetische Drift) durch neue genetische
Vielfalt (Mutation oder Genfluss) ausgleichen kann. Franklin (1980) schatzte, dass fur die
Erhaltung des Anpassungspotentials eine effektive Populationsgrésse (Ne; Box 1.2) von rund ~500
Individuen bendétigt wird (~50 um nur Aussterben durch Inzucht zu verhindern), was zur
bekannten 50/500 Regel fiihrte. Viele Studien zeigen aber, dass die Fitness stark abnimmt, wenn
die effektive Populationsgrosse nur 50 Individuen lber fliinf Generationen umfasst (Frankham et
al. 2014). Frankham et al. (2014) empfehlen daher, die minimale effektive Populationsgrdsse auf
mindestens 100/1°000 festzusetzen. Eine Population mit weniger als 1’000 Individuen ist zwar
genetisch nicht zum kurz- oder mittelfristigen Aussterben verurteilt, aber ihre Fahigkeit, sich an
verandernden Umweltbedingungen (Fachbericht Klimawandel) anzupassen, nimmt ab, was ihre
langerfristigen Uberlebenschancen verringert. Da die genetische effektive Populationsgrésse
normalerweise sehr viel tiefer als die tatsachlich im Feld ermittelte Populationsgrosse ist
(Verhdltnis z.B. ca. 0.1-0.23; Palstra and Fraser 2012), sollte eine Population langerfristig aus
5’000 (50/500 Regel) oder 10'000 (100/1°000 Regel) Individuen bestehen. Diese aufgrund
genetischer Theorie errechneten Werte stimmen gut mit den oben erwahnten empirisch
bestimmten MVP-Werten Uberein. Eine im Feld ermittelte Populationsgrésse (oder
Metapopulationsgrosse; siehe Kapitel 2) von 10’000 Individuen (effektive genetische
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Populationsgrosse = 1°000) bietet daher nach heutigem Wissen eine hohe Wahrscheinlichkeit fur
langfristiges Uberleben.

Das oben Genannte berlicksichtigt nur stochastische Effekte (demographische
Zufallsschwankungen, zufallige Umweltvariation, genetische Drift). Gegen systematische Effekte
(wie z.B. Habitatverlust oder Ubernutzung) hilft Populationsgrésse unter Umstanden aber wenig.
Wenn sich eine Population in schneller Abnahme befindet, ist ihre Grésse wenig informativ fir das
Aussterberisiko. Ein trauriges Beispiel dafiir ist die Wandertaube (Ectopistes migratorius) in
Nordamerika, die trotz einer Populationsgrosse von mehreren Milliarden Individuen innert
klrzester Zeit durch Jagd ausgerottet wurde (Schorger 1955). Markant ist auch der
Zusammenbruch einst verbreiteter Vogelarten in der Schweiz. Zum Beispiel hat der Kiebitz in den
letzten 20 Jahren so stark abgenommen, dass er nun in der Schweiz als vom Aussterben bedroht
(CR) klassifiziert ist.

Achtung: Ist eine Population kleiner als die geschatzte MVP, bedeutet dies nicht, dass sie nicht
schiitzenswert ist! Selbst sehr kleine Populationen kénnen fiir den Fortbestand einer Art wichtig
sein (Kapitel 1.2.5) und kleine Schutzgebiete konnen Teilpopulationen beherbergen oder als
Vernetzungsstrukturen dienen (Kapitel 2.2.3). Ist eine Population Teil einer Metapopulation, so
bezieht sich die MVP auf die Metapopulation. Nebst den Populationsgrdéssen der einzelnen
Teilpopulationen spielt bei Metapopulationen aber auch das Ausbreitungspotential einer Art eine
wichtige Rolle, denn es bestimmt, wie vernetzt die einzelnen Teilpopulationen sind (Kapitel 2.2.4)

Box 1.2: Effektive Populationsgrosse

Die genetisch effektive Populationsgrdsse (Ne) ist die Grésse einer idealisierten Population, welche
die gleiche Inzucht und den gleichen Verlust an genetischer Vielfalt erfahrt, wie die untersuchte
tatsachliche Population. Die Annahmen fiir die idealisierte Population sind vielféltig: Isolation,
Zufallspaarung, konstante Anzahl sich fortpflanzender Individuen, keine Mutation und keine
Selektion (Wright 1931). Natlrlich wird kaum eine naturliche Population all diesen Annahmen
gerecht. Deshalb ist Ne in natirlichen Populationen meist kleiner als die im Feld ermittelte
Populationsgrosse (Nc). Wie stark sich Ne von Nc in einer Population unterscheidet, hangt davon
ab, wie stark die Biologie einer Art von den Eigenschaften einer idealisierten Population abweicht.
Arten, die in sozialen Gruppen leben, zeigen haufig grosse Unterschiede im Fortpflanzungserfolg
einzelner Individuen (z.B. keine Fortpflanzung von untergeordneten Individuen), was zu einem
geringen Ne/Nc Verhaltnis fuhrt. Zum Beispiel wurde ein Ne/Nc von weniger als 0.1 in
Populationen von in sozialen Gruppen lebenden afrikanischen Wildhunden gefunden (Marsden et
al. 2012), aber ein Ne/Nc von 0.65 bei nicht sozial lebenden Singammern in Kanada (D O'Connor
et al. 2006). Viele genetische Prozesse in einer Population héangen von der effektiven
Populationsgrésse (Ne) und nicht von Nc ab. Ne kann mit demographischen oder molekular-
genetischen Methoden geschatzt werden, wie dies z.B. fir Schweizer Steinbockpopulationen
gemacht wurde (Biebach and Keller 2010).

17 | Institut fir Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften




Fachbericht Populationsoékologie

1.2.4 Schwankungen in der Populationsgrosse

Arten treten in ganz unterschiedlichen Verbreitungsmustern auf. Gewisse Arten sind weit
verbreitet, treten in grossen Populationen auf und kommen mit sehr unterschiedlichen
Umweltbedingungen zurecht. Andere Arten sind spezialisiert, kommen nur in einen Lebensraumtyp
und nur in kleinen, isolierten Populationen vor. Diese unterschiedlichen Eigenschaften machen
Arten mehr oder weniger anfallig auf Schwankungen in der Populationsgrésse.

Demographische, genetische und umweltbedingte zufallige Schwankungen beeinflussen die
Uberlebenschancen von Populationen. Mit zunehmender Grdsse der Population verlieren
Schwankungen an Bedeutung, was grosse Populationen generell stabiler macht.

Zufallige Umweltschwankungen wirken sich je nach Auspragung des Lebensraums unterschiedlich
auf Populationen aus. Topographische und strukturelle Heterogenitat in Lebensrdumen kann
umweltbedingte Schwankungen der Gesamtpopulationsgriésse reduzieren. Eine Art hat daher
bessere Uberlebenschancen, wenn sie in mehreren Teilpopulationen auf unterschiedlich
ausgepragten Lebensraumflachen vorkommt. Dagegen kénnen selbst grosse Populationen
aussterben, wenn sie nur an einem Ort leben, der von Umweltschwankungen (z.B.
Uberschwemmung) einheitlich getroffen wird. Die besten Uberlebenschancen bestehen also, wenn
eine Art regional in mehreren Populationen und Lebensraumen vorkommt, zwischen denen
Austausch mdglich ist (Kapitel 2).

1.2.5 Bedeutung kleiner Populationen

Nach der 500/5’000 oder 1'000/10'000 Individuen-Regel besitzen viele Populationen (und Arten)
in der Schweiz eine Grésse, die ihr kurzfristiges wie auch langfristiges Uberleben in Frage stellt
und kaum zuldsst, dass sie sich an verdandernde Umweltbedingungen anpassen. Trotzdem spielen
kleine Populationen in der Planung von Schutzmassnahmen eine wichtige Rolle, auch wenn sie
unterhalb der MVP-Faustregeln liegen (Mayer et al. 2009; Shoemaker et al. 2014). Sind
Populationen Teil eines Lebensraumverbunds und bilden in der Gesamtheit eine Metapopulation, so
ist das Total der Individuen aller Populationen in diesem Populationsverbund fiir die MVP
entscheidend (Kapitel 2.2.3). In der Schweiz ist z.B. der grésste Teil der Populationen von
Pflanzenarten der Roten Liste unterhalb der oben genannten MVP-Regelgréssen. Auf Magerwiesen
im Jura bestehen ca. 70% der Populationen gefahrdeter Magerwiesenarten aus weniger als 100
Individuen und im Verlauf von 10 Jahren sind rund 20% von diesen mutmasslich ausgestorben
(Jarg Stocklin, mindl. Komm.). Naturlich bedeutet das nicht, dass Anstrengungen zum Schutz
dieser Populationen verfehlt wdren. Vielmehr zeigen die MVP-Regelgréssen auf, wie wichtig
Schutzmassnahmen in Form von Habitatvergrosserung oder -qualitatsverbesserung und
Vernetzung (Kapitel 2) sind, um Populationen und Arten langfristig zu bewahren. Vernetzung und
Genfluss spielen somit eine entscheidende Rolle bei der Beurteilung, wie gefahrdet eine Population
tatsachlich ist. Kleine Populationen kénnen als Bestandteil eines Populationsverbunds zum
regionalen Uberleben von Metapopulationen (und Arten) beitragen (Shoemaker et al. 2014). Sie
kénnen aber auch Sink-Populationen darstellen (Kapitel 2.2.3).

Kleine Populationen, die am Rande des Verbreitungsgebiets einer Art vorkommen, kdnnen die
Uberlebenschancen einer Art unter unsicheren klimatischen Bedingungen (z.B. Klimawandel)
verbessern, da sie mdéglicherweise unterschiedliche genetische Auspragungen aufweisen. Aus
diesen Griinden nehmen kleine und insbesondere Randpopulationen eine bedeutende Rolle im
Naturschutz ein. Der Kanton Zirich beherbergt einige solcher Arten, insbesondere unter den
Pflanzen (z.B. Nordzircher Hlgelfora; Nageli 1899), wie das Weisse und Siebenblattrige
Fingerkraut (Potentilla alba, P. heptaphylla) oder den Schwarzwerdenden Geissklee (Cytisus
nigricans).

1.2.6 SLOSS: single large or several small

Wie soll die Gestalt und Lage von Habitaten aussehen, um Populationen mdglichst effizient
langfristig zu schiitzen? Sowohl die Grdsse wie auch die Gestalt und das Ausmass der Isolation
(Kapitel 2) von Habitatflachen wirken sich auf die Populationsgrosse aus. Die SLOSS-Debatte der
1980er-Jahre (,single large or several small’) behandelt die Frage, ob eine einzelne grosse oder
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mehrere kleine Flachen die Schutzwirkung maximieren. Auf dem Populationsniveau bedeutet die
SLOSS-Frage, ob eine einzelne grosse oder eine entsprechende Anzahl kleiner Populationen eine
héhere Uberlebenswahrscheinlichkeit fiir eine Metapopulation aufweist bzw. aufweisen (Kapitel
2.2.3), also ob ein Verbund mehrerer kleiner Populationen eine bessere Uberlebenschance hat als
eine einzelne grosse Population mit der gleichen Gesamtzahl an Individuen. Zwar beherbergt eine
grossere Flache theoretisch eine grossere Anzahl Individuen, mehrere kleinere Fragmente, die
Uber einen grosseren Raum verteilt sind, kdnnen aber einer Art ein heterogeneres Gebiet bieten
und somit Umweltschwankungen abpuffern (Risikostreuung). Generell kann man davon ausgehen,
dass bei schwachen Umweltschwankungen eine einzelne grosse Population bessere
Uberlebenschancen hat als mehrere, isolierte kleine Populationen. Bei starken
Umweltschwankungen ist das aber umgekehrt (Amler et al. 1999). Der Aufbau eines
Populationsverbundes mit einer begrenzten Anzahl relativ grosser Teilpopulationen ist dem Schutz
einer einzelnen grossen Population deshalb vorzuziehen. Die Teilpopulationen sollten dabei so
dicht wie mdglich, aber so weit wie nétig voneinander entfernt sein, damit einerseits Individuen-
und Genaustausch moglich ist und andererseits nicht alle Flachen von den gleichen negativen
Einflussfaktoren gleichzeitig betroffen werden (Amler et al. 1999). Der optimale Umgang mit der
SLOSS-Debatte wird heute allgemein als Mittelweg beschrieben.

1.2.7 Genetische Vielfalt

Die Grosse von Populationen und der Genfluss zwischen Populationen (Kapitel 2) beeinflussen die
genetische Vielfalt. Generell gilt, je grésser eine Population ist (je mehr Individuen), desto grésser
ist ihre genetische Vielfalt (Abbildung 1.5; Frankham et al. 2014). Umgekehrt leiden kleine,
isolierte Populationen vermehrt an den negativen Konsequenzen von Inzucht und genetischer Drift
und besitzen deshalb eine geringere genetische Vielfalt. Die genetische Vielfalt hangt aber auch
von der Heterogenitat der Lebensraume und den damit einhergehenden unterschiedlichen
Selektionsdriicken ab (Arenas et al. 2014).

Abbildung 1.5: Die genetische Vielfalt nimmt in der Regel mit zunehmender Populationsgrésse zu.
Angelone und Holderegger (2009) untersuchten Laubfroschpopulationen (Hyla arborea) im
Reusstal. Die erwartete Heterozygotie (He), ein Mass fur die genetische Vielfalt, nimmt mit der
Anzahl rufender Mannchen, einem Schatzer flir die Populationsgrosse, zu.
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Adaptive und neutrale genetische Viefalt. Die genetische Vielfalt ist die Grundlage fir
evolutiondre Anpassungen. Eine evolutiondare Anpassung (Adaptation) ist ein Merkmal eines
Individuums oder einer Population, das fiir sein/ihr Uberleben bzw. den Fortpflanzungserfolg
vorteilhaft ist und durch natlirliche Selektion ausgelesen wird. Adaptation erlaubt es, sich an
verandernde Umweltbedingungen anzupassen und ist somit fiir das langfristige Bestehen einer
Population oder Art entscheidend. Nur die adaptive genetische Vielfalt unterliegt den Einflissen
der Selektion. Die neutrale genetische Vielfalt ist hingegen nicht direkt relevant fir die
Uberlebensfahigkeit und Anpassungsfihigkeit von Populationen oder Arten, da auf sie keine
Selektion durch die Umwelt besteht. Adaptive und neutrale genetische Vielfalt kdnnen positiv,
negativ, oder gar nicht miteinander korreliert sein (Hedrick 2001). Eigentlich ware die
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Naturschutzpraxis vor allem an der adaptiven genetischen Vielfalt interessiert, diese ist aber im
Gegensatz zur neutralen Vielfalt schwieriger und aufwandiger zu untersuchen (Steiner et al.
2013).

1.2.7.1 Genetische Vielfalt messen

Technisch hat die Genetik allgemein und damit auch die Naturschutzgenetik in den letzten zehn
Jahren riesige Fortschritte gemacht: Die Kosten fir naturschutzgenetische Laboruntersuchungen
liegen heute im ahnlichen Bereich wie jene fiir 6kologische Untersuchungen. Im Gegensatz zu
Okologischen Untersuchungen erlauben genetische Methoden grossraumige Untersuchungen
(Fernandez et al. 2006).

Neutrale genetische Vielfalt messen. Meist werden in molekular-genetischen
Populationsstudien neutrale DNA-Abschnitte untersucht. Neutrale genetische Vielfalt ist im Labor
einfach quantifizierbar, z.B. mit genetischen Markern wie Mikrosatelliten oder SNPs (,single
nucleotide polymorphisms’). Zwar sagt neutrale genetische Vielfalt per se nichts Giber das adaptive
Potenzial einer Population aus (siehe oben), aber es kénnen mit neutraler genetischer Vielfalt viele
Prozesse wie Ausbreitung und Genfluss (Kapitel 2), Inzucht und effektive Populationsgrésse (Box
1.2), Verwandtschaft und weiteres untersucht werden (Box 1.3). Insbesondere im Vergleich
kénnen fiur den Naturschutz wichtige Riickschliisse gezogen werden: zum Beispiel grosse gegen
kleine, isolierte gegen vernetzte, oder Randpopulationen gegen Populationen im Zentrum eines
Verbreitungsgebiets.

Adaptive genetische Vielfalt messen. Adaptive Vielfalt wird gemessen, indem spezifische Gene
identifiziert werden, deren Allele unter bestimmten Umweltbedingungen vorteilhaft sind (selektive
Marker). So kénnen lokale Anpassungen und deren Einfluss auf die Fitness bestimmt werden.
Solche Daten kdnnen unter Umstanden auch Aufschluss dariiber geben, wie eine Population auf
klimatische Veranderungen reagiert (Hoffman and Sgro 2011; Jay et al. 2012). Das Aufdecken
solcher von der Selektion beeinflussten Gene ist aber aufgrund der massiven Grésse von Genomen
ein schwieriges Unterfangen. Neue Technologien wie das ,next generation sequencing’, welche den
Schritt weg von der Untersuchung einzelner Gene (Genetik) zur Analyse des ganzen Erbguts
(Genomik) erlauben (Steiner et al. 2013), er6ffnen heute neue Méglichkeiten, nicht nur fir
Modellorganismen der Forschung, sondern auch fir Arten, die fiir den Naturschutz relevant sind.
Genomische Daten kénnen zwar immer einfacher und schneller produziert werden, die
Datenanalyse hinkt der Datenproduktion aber hinterher (Steiner et al. 2013) und genomische
Analysen sind fir Nicht-Modellorganismen noch immer sehr teuer. Genomische Analysen der
adaptiven genetischen Vielfalt sind darum noch nicht routinemassig im Naturschutz einsetzbar und
nur in Einzelfallen durchfihrbar. Zum Beispiel konnten fiir Regenbogenforellen SNP Marker
identifiziert werden, die mit unterschiedlichen Wachstumsraten der Tiere korreliert sind (Salem et
al. 2012).

Zeitabhdngigkeit genetischer Prozesse. Studiert man die genetischen Prozesse einer
Population, muss man beriicksichtigen, dass es sich dabei um zeitabhdngige Prozesse handelt, die
sich (meist) Uber viele Generationen abspielen (also auch von der Generationszeit einer Art
abhdngig sind). Das gilt sowohl fiir neutrale als auch adaptive genetische Vielfalt. Das heisst, die
Genetik widerspiegelt nicht nur heutige, sondern auch historische Prozesse wie z.B. Einwanderung
oder Veranderungen in der Populationsgrésse. Es braucht Zeit, bis die genetische Vielfalt einer
Population eine Umweltdnderung oder einen Lebensraumverlust widerspiegelt. Da viele kleine
Populationen erst in jingster Zeit stark abgenommen haben und vorher gross waren, beinhalten
sie oft noch immer relativ viel genetische Vielfalt (die aber schnell abnimmt; Jamieson and
Allendorf 2012). Daher ist die genetische Vielfalt per se meist kein guter Schatzer fir den
Gefahrdungsstatus einer Population. Die Tatsache, dass genetische Vielfalt auch die Vergangenheit
widerspiegelt, bedeutet umgekehrt auch, dass der heutige genetische Zustand einer Population
einen grossen Einfluss auf die zuklinftige Entwicklung einer Population haben kann.

1.2.7.2 Genetische Drift und Inzucht

Eine geringe effektive Populationsgrésse (Box 1.3) wirkt sich negativ auf die genetische Vielfalt
aus. Dies kommt daher, dass in kleinen Populationen der Effekt der genetischen Drift (zuféllige
Veranderungen in den Haufigkeiten von Allelen) vermehrt zum Tragen kommt, was zu einer
Reduktion der genetischen Vielfalt fihrt und damit auch die Fitness und das Evolutionspotential
von Individuen und Populationen beeintrachtigt.

Nebst genetischer Drift kann auch Inzucht vor allem fir kleine, isolierte Populationen zu einem
Problem werden. In einer kleinen Population missen sich Individuen aufgrund der kleinen Zahl an
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Paarungspartnern mit nahen Verwandten paaren. Durch die Inzucht kommen schéadliche
Erbanlagen, die zuvor durch andere, dominante Anlagen Uberdeckt wurden, verstarkt zur
Auspragung (Homozygotie schadlicher Allele). Das reduziert die Fitness der Individuen, sie sind
weniger Uberlebensfdahig und erzeugen weniger Nachkommen. Diesen Fitnessverlust in den
Nachkommen von Paarungen zwischen verwandten Individuen nennt man Inzuchtdepression
(inbreeding depression; Keller and Waller 2002). Inzuchtdepression kann sehr stark sein und z.B.
die Krankheitsresistenz, das Wachstum oder die Fruchtbarkeit von Individuen beeintrachtigen. In
kleinen Populationen kann dieser Fitnessverlust das Aussterberisiko der Population erhdéhen. Wie
stark Inzucht die Fitness von Individuen vermindert, kann von den Umweltbedingungen abhangig
sein. Zum Beispiel litten Darwin-Finken in Jahren mit geringem Nahrungsvorkommen und grosser
Populationsgrésse (viele Konkurrenten) besonders stark unter Inzuchtdepression (Keller et al.
2002). Inzucht und Inzuchtdepression sind aber trotz unter Umstanden starken Effekten nicht
immer leicht zu entdecken. Sind schadliche Allele z.B. in einer friihen Entwicklungsphase letal, so
Uberleben vermehrt heterozygote Individuen, welche dann bei einer genetischen Studie den
Anschein geringer Inzucht erwecken kénnen (Keller and Waller 2002).

Nebst Inzuchtdepression gibt es auch das Phanomen der Auszuchtdepression. Dabei handelt es
sich auch um eine verringerte Fitness in der Nachkommenschaft, die aufgrund der Verpaarung von
genetisch weit entfernten Individuen zustande kommt. Dies kann dann vorkommen, wenn die sich
paarenden Individuen an ganz verschiedene Umweltbedingungen angepasst sind,
unterschiedlichen Arten angehéren oder von Populationen stammen, die in den letzten 500 Jahren
keine Gene mehr ausgetauscht haben (Frankham et al. 2011). Auszuchtdepression kann bei
Translokationen von Bedeutung sein (Kapitel 3). Die Risiken der Auszuchtdepression werden in der
Regel allerdings als gering eingestuft (Frankham et al. 2011).

Erhaltung genetischer Vielfalt. Da die genetische Vielfalt und damit die Anpassungs- und
Uberlebensfahigkeit von Populationen und Arten mit der Populationsgrésse zusammenhéngen,
gelten fur die Erhaltung der genetischen Vielfalt grundsatzlich die gleichen Regeln wie fir die
Erhaltung von Populationen (Kapitel 1.2.1 und 1.2.2): Populationen sollten mdglichst gross und
vernetzt sein (Kapitel 2) und die Lebensrdume sollten vielféltig sein, um die adaptive genetische
Vielfalt zu erhalten. Sind diese Bedingungen gegeben, braucht es grundsatzlich kein spezifisches
genetisches Management.

Box 1.3: Gebrauch molekulargenetischer Methoden zu
Monitoringzwecken

Meist werden flir Monitoringzwecke neutrale genetische Marker verwendet, vor allem
Mikrosatelliten, weil diese einfach und relativ billig entwickelt werden kénnen. Man kann grob
zwischen zwei Kategorien von molekular-genetischen Untersuchungen im Monitoring
unterscheiden (Schwartz et al. 2007): 1) Gebrauch von molekular-genetischen Markern zur
Identifizierung von Individuen, Populationen oder Arten, und 2) Gebrauch von genetischen
Markern flir das Monitoring von populationsgenetischen Kennwerten im Verlauf der Zeit.

Die erste Kategorie umfasst Untersuchungen, bei denen molekular-genetische Marker benutzt
werden, um das Vorkommen einer Art und deren Populationsgrésse in einem Gebiet zu erfassen
(Tabelle 1.3). Nicht-invasives genetisches Monitoring kann z.B. anhand von Haaren, Federn, Kot
und anderen Koérperproben, aber auch durch Umwelt-DNA (eDNA), z.B. Wasserproben aus einem
Teich, durchgefihrt werden: Individuen missen also nicht gefangen und gestort werden. Dies
erlaubt es Fang-Wiederfang Studien durchzufiihren, ohne die Individuen zu sehen, denn
molekular-genetische Marker liefern fiir jedes Individuum ein eigenes Muster (genetischer
Fingerabdruck; Lukacs and Burnham 2005). So kénnen auch Uberleben und Fortpflanzungserfolg
indirekt iber Nachkommenschaftsanalysen untersucht werden. Arten kénnen mittels genetischem
Barcoding (Wilson 2003) bestimmt werden. Beispielsweise wird Barcoding von Umwelt-DNA bereits
beim Monitoring der Amphibienlaichgebiete von nationaler Bedeutung (Wirkungskontrolle
Biotopschutz) flir den Kammmolch und Teichmolch eingesetzt. Genetische Methoden sind speziell
flr Arten geeignet, die selten, schwierig oder teuer zu beobachten, zu zahlen oder zu fangen sind.
Herkémmliche Erhebungen zum Vorkommen und der Populationsdichte des Auerhuhns
beispielsweise basieren auf Zahlungen an Balzplatzen oder aufgrund von Spuren. Jacob et al.
(2009) verglichen die Schatzungen der Populationsgrossen basierend auf der Zahlung von Spuren
(Kot, Federn, Schlafbaumen etc.) entlang von Transsekten mit der genetischen Analyse der
gesammelten Federn und des Kots. Anhand neutraler genetischer Marker konnten bis zu
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siebenmal mehr Individuen nachgewiesen werden als durch das Suchen nach Spuren. Werden die
Proben fiir die genetische Analyse von mindestens zwei Begehungen gesammelt, kdnnen
zusatzlich Fang-Wiederfang-Modelle angewendet werden, denn die genetische Methode kann die
einzelnen Individuen klar identifizieren. Aus der Anzahl der zweimal bzw. nur einmalig
nachgewiesenen Individuen kann die Populationsgrésse noch genauer abgeschatzt werden (Mollet
et al. 2015). Molekulargenetische Methoden sind auch hilfreich bei Wiederansiedlungsprogrammen
(Kapitel 3), um deren Erfolg zu messen: Es kann nicht nur das Uberleben von Individuen verfolgt
werden, sondern auch bestimmt werden, ob die sich wiederangesiedelten Individuen erfolgreich
fortpflanzen (Flagstad et al. 2004). Zudem kénnen Hybriden nachgewiesen werden, z.B. zwischen
Wildkatze und Hauskatze (Nussberger et al. 2014). Molekular-genetische Marker erlauben auch
den Nachweis von Schadorganismen (Kilpatrick et al. 2006) wie dem Chytridpilz der Amphibien
(Batrachochytrium dendrobatidis), dem Asiatischen Laubholzbockkafer (Anoplophora glabripennis)
oder der Eschenwelke (Chalara fraxinea).

Zweitens geben populationsgenetische Kennwerte im genetischen Monitoring Einblick in die
demographischen und evolutiondren Prozesse von Populationen (Tabelle 1.3). Molekulargenetische
Marker erlauben die Erfassung von Veranderungen in der genetischen Vielfalt von Populationen,
der effektiven Grosse einer Population (Box 1.2) etc. (siehe oben). Eine Studie mit neutralen
genetischen Markern konnte beispielsweise belegen, dass Auerhuhn-Populationen in den Alpen,
insbesondere in den Randgebieten des Verbreitungsgebiets, in jingster Zeit Bestandsriickgdange
verzeichneten (Segelbacher and Storch 2002).

Einen Uberblick tiber die Verwendung genetischer Methoden im Naturschutz geben Holderegger
und Segelbacher (2016).

Tabelle 1.3: Beispiele fir den Gebrauch von molekulargenetischen Methoden im Naturschutz.

Merkmal Beispiel

Fortpflanzung und Verwandtschaft Hat ein wiederangesiedeltes Individuum sich
fortgepflanzt?
Wie viele Mannchen kommen zur
Fortpflanzung?

Vorkommen von Individuen, Populationen und  Wie hdufig kommt eine schwer
Arten beobachtbare Art in einem Gebiet vor
(Barcoding)?

Raumnutzung
Vorkommen von Schadorganismen

Hybridisierung

Genetische Vielfalt von Populationen/Arten

Evolutives Potential

Populationsgrésse (Ne)

Inzucht

Populationsvernetzung (Kapitel 2)

Welchen Raum nutzen Individuen?

Wie breiten sich unterschiedliche
Schadorganismen aus?

Haben sich Individuen von zwei Arten
gepaart? Nimmt die Haufigkeit von Hybriden
zu?

Wie gross ist die neutrale oder adaptive
genetische Vielfalt von Population A im
Vergleich zur Population B?

Kommen Populationen mit speziellen,
adaptiven genetischen Varianten vor?

Wie viele Individuen umfasst eine
Population? Was ist die effektive
Populationsgrésse einer Population?

Wie stark ist eine Population ingeziichtet,
verglichen mit einem friheren Zeitpunkt
oder anderen Populationen?

Besteht ein genetischer oder Individuen-

Austausch zwischen Population A und
Population B?
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1.2.8 Extinction debt

Wadhrend die qualitative Verschlechterung eines Lebensraumes schnell geschehen kann, kann das
Aussterben von Arten als dessen Folge mit einer betrachtlichen Zeitverzégerung erfolgen. Zwar
verschwinden manche Populationen oder Arten mit oder unmittelbar nach einer Stérung, die
Mehrzahl solcher Ereignisse tritt jedoch erst lange Zeit spdter auf, auch ohne dass weitere
Habitatveranderungen stattfinden. Dieses Phanomen wird als ,extinction debt’, als
Aussterbeschuld, bezeichnet (Tilman et al. 1994) und beschreibt die Anzahl oder den Anteil der
Arten oder Populationen, fiir welche ein Aussterben noch nicht eingetreten ist, aber erwartet wird.
Durch die Verzégerung und die Aussterbeschuld kénnen die Kosten einer
Lebensraumbeeintrachtigung zunachst geringfligig erscheinen, aber langfristig hoch sein. Die
Aussterbeschuld ist ein Grund daflir, wieso Aussterben nach Lebensraumveranderungen wider
Erwarten zuerst nicht beobachtet wird (Halley et al. 2014; Stork 2010).

Je stdrker die Stoérung, desto mehr Arten oder Populationen sterben aus (Ovaskainen and Hanski
2002). Je weiter die Stérung zurtlickliegt, desto wahrscheinlicher ist die Aussterbeschuld bereits
bezahlt. Aussterbeschulden sind also vor allem in Gebieten vorhanden, in denen grossraumige
Stoérungen erst kirzlich erfolgt sind (Hanski and Ovaskainen 2002), wie das auch fir den Kanton
Zurich zutrifft. In Belgien zeigten Waldpflanzenarten eine Aussterbeschuld aufgrund von
Habitatfragmentierung wahrend der letzten 200 Jahre, wahrend die Aussterbeschuld in ahnlichen
Lebensrdaumen in England, wo die Fragmentierung friher erfolgte, bereits bezahlt war (Vellend et
al. 2006). Das Ausmass der Aussterbeschuld hangt von der Biologie (Generationszeit, vegetative
Vermehrung, Langlebigkeit) einer Art ab (Brook et al. 2003; Kuussaari et al. 2009; Vellend et al.
2006) (Abbildung 1.6). Lebensraumspezialisten reagieren erwartungsgemass schneller auf
Lebensraumverdnderungen. Fir hochspezialisierte Mikro-Flechtenarten in Schottland wurde eine
Aussterbeschuld bestimmt, wahrend dies flir weniger spezialisierte Makro-Flechten nicht der Fall
war (Ellis and Coppins 2007), da sie mit Lebensraumveranderungen besser zurecht kommen. In
kleinen, isolierten Lebensraumfragmenten ist die Aussterbeschuld unmittelbar nach der Stérung
zwar vergleichsweise hoher, sie nimmt aber schneller ab, da das Aussterben in kleinen
Fragmenten schneller erfolgt. Daher kann die verbleibende Aussterbeschuld nach einer gewissen
Zeit in grossen Fragmenten hoher als in kleinen sein.

Zusammengefasst zeigen bisherige Studien, dass Aussterbeschuld aufgrund von Habitatverlust
und -beeintrachtigung sowie Zerschneidung weit verbreitet ist (Kitzes and Harte 2015; Kuussaari
et al. 2009). Weil ein Grossteil der Lebensraumbeeintrachtigungen erst in den letzten Jahrzenten
erfolgt ist, ist eine Aussterbeschuld vermutlich in vielen Lebensraumen vorhanden (Hanski 2000).
Selbst ohne weitere Lebensraumverluste ist daher davon auszugehen, dass viele Populationen
oder Arten aussterben werden, wenn der Aussterbeschuld nicht mit entsprechenden Massnahmen
(wie z.B. Habitataufwertung) entgegengewirkt wird, um Populationen noch rechtzeitig zu retten.
Flr den Naturschutz kann die Zeitverzégerung des Aussterbens also (noch) eine Chance
darstellen, rechtzeitig etwas dagegen zu unternehmen.

Nicht nur das Aussterben kann zeitverzdgert stattfinden, sondern auch das Besiedeln von neuen
Habitaten. Die Besiedlung eines Gebietes durch eine neue Art erfordert nicht nur eine erfolgreiche
Einwanderung, sondern auch Uberleben und Fortpflanzung am neuen Ort. Diese Zeitverzégerung
in der Besiedlung und im Erreichen eines neuen Arten-Gleichgewichts nennt man ,immigration lag’
(Jackson and Sax 2010).
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Abbildung 1.6: Die Aussterbeschuld ist die Anzahl Arten, welche nach einer
Habitatbeeintrachtigung weiterbestehen, nach und nach aber aussterben, bis ein neues
Gleichgewicht hergestellt ist. Die ,relaxation time’ ist die Zeitspanne zwischen
Habitatbeeintrachtigung und dem neuen Gleichgewicht. Kurzlebige Arten wie der Silbergriine
Blauling (Polyommatus coridon; orange) zeigen eine kiirzere ,relaxation time’ als langlebige Arten
wie der Gewdhnliche Hufeisenklee (Hippocrepis comosa; blau). Abbildung verandert nach
Kuussaari et al. (2009).
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Aussterbeschuld messen oder vorhersagen. Um die Ausstrebschuld zu messen, missen
Langzeitdaten zu Artvorkommen und Lebensraumvorkommen vorhanden sein. Kuussaari et al.
(2009) unterscheiden verschiedene Methoden, anhand welcher die Aussterbeschuld empirisch
gemessen werden kann. Drei dieser Methoden sind:

+ Kann die heutige Artenvielfalt besser mit vergangenen als mit gegenwartigen
Lebensraumvariablen beschrieben werden, so kann man von einer Aussterbeschuld
ausgehen (Abbildung 1.7 a). Die Grésse der Aussterbeschuld kann mit dieser Methode
allerdings nicht bestimmt werden. Lindborg und Eriksson (2004) beobachteten, dass die
heutige Pflanzenvielfalt in schwedischen Wiesen signifikant mit der vergangenen und nicht
mit der heutigen Lebensraumvernetzung zusammenhangt. Findlay et al.’s (2000) Studie
weist darauf hin, dass die negativen Auswirkungen von Strassen auf die Biodiversitat in
Feuchtgebieten vermutlich fiir viele Taxa erst nach Jahrzehnten nachweisbar wird.

« Die Artenzahl in Habitaten konstanter Grosse und Vernetzung kann dazu verwendet
werden, um die erwartete Anzahl Arten in Habitaten zu schatzen, deren Grésse oder
Vernetzung in der Vergangenheit abgenommen haben. Die Aussterbeschuld ist die
Differenz zwischen der vorhergesagten und der beobachteten Artenzahl (Abbildung 1.7 b).
Diese Methode hat bisher die meisten Hinweise auf Aussterbeschuld geliefert (Berglund
and Jonsson 2005; Helm et al. 2006; Vellend et al. 2006).

+ Gibt es zwei oder mehr zeitliche Datenpunkte zu Artvorkommen am selben Ort und zur
Verdanderung der Habitatgrdsse in der Zeit, kann die Aussterbeschuld direkt berechnet
werden (Abbildung 1.7 c). Zum Beispiel erlaubte ein langzeitiges Monitoring von
zerschnittenen Urwaldflachen in Brasilien eine direkte Berechnung von
Aussterbeschuldkurven in Bezug zur Lebensraumfragmentierung (Ferraz et al. 2003;
Stouffer et al. 2009). Leider sind solche Daten aber sehr selten.
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Abbildung 1.7: Messung der Aussterbeschuld mittels verschiedener Methoden. a) Mittels
vergangener und gegenwartiger Habitateigenschaften, b) mittels Arten-Areal Beziehungen in
Fragmenten mit Gleichgewicht und c) mittels Zeitreihen-Daten (nach Kuussaari et al., 2009).
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Limitierungen von empirischen Aussterbeschuld-Studien. Verschiedene Faktoren limitieren
die Aussagekraft von Untersuchungen zur Aussterbeschuld:

« Die richtigen Arten missen untersucht werden: Aussterbeschuld wird nur flr Arten
erwartet, die auf den untersuchten Lebensraumtyp spezialisiert sind (keine Generalisten,
keine nicht einheimischen Arten).

« Die Resultate hangen von den beobachteten Lebensraumeigenschaften ab. Es kann sein,
dass die Lebensraumflache keine Beziehung mit der Artenvielfalt zeigt, wahrend
Vernetzung oder Lebensraumqualitdt eine solche zeigen wiirden. Deshalb sollten mehrere
Lebensraumeigenschaften untersucht werden.

« Die meisten Aussterbeschuld-Studien nehmen ein friiheres Gleichgewicht in der
Lebensgemeinschaft an. War dies nicht der Fall, kann dies zu falschen Aussterbeschuld-
Schatzungen fihren. Gerade in der Kulturlandschaft Mitteleuropas dirfte seit [dngerem
kein Gleichgewicht mehr bestanden haben.
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1.3 Faustregeln

Priorisierung: Der Kanton Zirich soll diejenigen Lebensraume und Arten besonders
fordern, fur die er eine besondere Verantwortung hat, und jene Arten, die flur den
betreffenden Landschaftsraum charakteristisch sind. Das heisst aber nicht, dass Arten mit
tiefer Prioritat bei der Naturschutzarbeit nicht bericksichtigt werden sollen.

Redundanz: Um den Einfluss stochastischer Ereignisse zu mindern, soll der Kanton
Redundanz bei Lebensraumtypen schaffen, d.h. jeder Lebensraumtyp bzw. jede Population
soll an mehreren Orten vorkommen.

Minimale Populationsgrosse: Je grosser ein Lebensraum ist, desto grdsser die
Population, die darin Gberleben kann. Nur grosse Populationen oder gut verbundene
Metapopulationen von 5’000 - 10’000 Individuen sind langfristig (fiir mindestens 100 Jahre
oder langer) Uberlebensféhig. Der Kanton muss darum genligend grosse Lebensraumflachen
far den Erhalt geniigend grosser Populationen bereitstellen. Die minimale Populationsgrosse
sollte flr jede Zielart bestimmt und in die Aktionsplane integriert werden.
Mindestflachengrosse: Die Mindestflachengrosse sollte fiir jede Zielart bestimmt werden
und in Aktionsplanen vorhanden sein. Sind keine Daten vorhanden, so kénnen mit Vorsicht
Tabelle A1 und die SCALES Webseite (http://scales.ckff.si/scaletool/?menu=6&submenu=1)
benutzt werden, um Beispiele fiir Richtwerte von Mindestflachengrdssen fur Tierarten zu
erhalten. Um ganze Lebensgemeinschaften aller wichtigen Lebensraumtypen zu schiitzen,
sollte die naturnahe Mindestflache gesamthaft ca. 30% der Fléche einer biogeographischen
Region ausmachen. Auf diesen Flachen sollte die Erhaltung und Férderung der Biodiversitat
Vorrang haben. Weitere Nutzungen sind mdéglich, solange sie sich mit diesem Ziel
vereinbaren lassen.

SLOSS: Bei genligender Vernetzung sind auch kleine Lebensraumflachen und kleine
Populationen wertvoll, insbesondere im Lebensraumverbund in Schwerpunktregionen. Der
Kanton soll daher auch kleinere Flachen erhalten.

Habitatqualitat: Der Habitatqualitdat kommt eine entscheidende Bedeutung zu. Fir die
Schatzung der Habitatqualitat sind gute Daten zur Demographie (Fortpflanzungserfolg,
Uberlebenswahrscheinlichkeit) und/oder zu den limitierenden abiotischen (z.B. N&hrstoffe,
Klima) und biotischen (z.B. Konkurrenz, Nutzung) Faktoren nétig.

Nischenmodelle: Uberlagerungen von Nischenmodellierungen auf der Lebensraumebene
erlauben es dem Kanton, qualitativ hochwertige Flachen zu bestimmen und zu erhalten.
Aussterbeschuld: Nicht in jedem Fall, wo eine Art in einem Gebiet vorkommt, kann davon
ausgegangen werden, dass der Lebensraum fiir das Uberleben der Art geeignet ist. Die
Mdéglichkeit einer Aussterbeschuld muss berticksichtigt werden.

PVA: ,population viability analyses’ schitzen die Uberlebenschancen von Pflanzen- und
Tierpopulationen. Sie erfordern eine Vielzahl an Daten. Sind diese nicht vorhanden, kénnen
(mit viel Vorsicht) Richtwerte anderer Studien beigezogen werden wie sie z.B. in der ,species
traits database’ des SCALES Projektes (http://scales.ckff.si/scaletool/?menu=6) aufgelistet
sind.

Genetische Vielfalt: In der Naturschutzpraxis muss zwischen neutraler und
anpassungsrelevanter (adaptiver) genetischer Vielfalt unterschieden werden. Der
Naturschutz ware vor allem an anpassungsrelevanter genetischer Vielfalt interessiert, diese
ist aber immer noch schwierig messbar. Fur die Erhaltung der genetischen Vielfalt sind
grundsatzlich die gleichen Instrumente zu nutzen, wie fir die Erhaltung von Populationen
(also Lebensraumerhaltung, Habitatqualitat, grosse Populationen und Vernetzung).
Adaptives Potenzial: Eine grosse genetische Vielfalt erhdlt das Anpassungs- und
Evolutionspotential von Arten. Redundanz und Vielfalt bei den Lebensraumen sind hierfur
besonders wichtig.

Inzucht: Um Inzucht zu vermeiden und die adaptive wie auch die neutrale genetische
Vielfalt zu bewahren, missen Populationen 500-1'000 (effektive Populationsgrésse, Ne)
bzw. 5’000 - 10'000 Individuen (tatsachliche Populationsgrésse, Nc) umfassen.
Randpopulationen: Randpopulationen kénnen die Uberlebenschancen einer Art unter
unsicheren Umweltbedingungen (z.B. Klimawandel) verbessern, weshalb sie eine
bedeutende Rolle im Naturschutz einnehmen. Besondere Randpopulationen sollen darum in
der Berechnung der Artwerte oder der Auswahl der AP-Arten einfliessen
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1.4 Forschungsbedarf

Nachfolgend werden Vorschlage fir Untersuchungen gegeben, die Daten liefern, welche in der
Literatur zurzeit fehlen, die den Kanton Zirich in seiner taglichen Naturschutzarbeit aber
massgeblich unterstitzen wirden. Der Kanton Zirich kénnte diese selbst ausfihren, in Auftrag
geben oder in Zusammenarbeit mit Hochschulen, Fachhochschulen oder Forschungsinstituten
ausarbeiten.

+ Mindestflachengrossen: Eine Zusammenstellung Gber sehr viele Arten hinweg (v.a.
prioritare und AP-Arten) ware flir den Kanton Zurich sehr hilfreich. Der Kanton Zirich
verfiigt aus Monitorings und Okobliroauftrégen fiir zahlreiche Arten tiber Angaben, wo
diese Arten vorkommen oder nicht vorkommen und wie gross die jeweiligen
Lebensraumfldachen sind. Fir manche Arten dirfte bekannt sein, wo sie verschwunden
sind, obwohl die Habitatflache noch vorhanden ist. Der Kanton kénnte somit die
Mindestflachengrosse fir viele Arten, insbesondere auch Zielarten, auf dem eigenen
Kantonsgebiet nach der Methode von Pe’er et al. (2013) schatzen. Die grosse Arbeit
besteht hier im Zusammenstellen der Daten, die eigentlichen Auswertungen sind einfach
und klar definiert (Beispiel Skabiosen-Scheckenfalter in Kapitel 1.2.1).

Eine solche Zusammenstellung von Mindestflachengréssen ware nicht nur fir den Kanton
Zirich von Nutzen, sondern kdnnte in Absprache und Zusammenarbeit auch in anderen
Kantonen gemacht werden, z.B. fir national prioritdre Arten (oder eine Auswahl davon).

* Nischenmodelle: Fir die prioritaren Arten, die mittels Aktionsplan geférdert werden
sollen, aber auch fir die Arten ganzer Lebensraume kénnte der Kanton Nischenmodelle
anfertigen.

1.5 Anwendung fiir wichtige Lebensraume im Kanton Ziirich

1.5.1 TWW

Trockenwiesen- und weiden (TWW) gehéren zu den artenreichsten Lebensrdaumen (van Swaay
2002). Sie sind durch die Intensivierung der Landwirtschaft stark zurtiickgegangen (z.B. Wesche et
al. 2012). Ein Bericht der SCNAT (Guntern et al. 2013) schatzt, dass gesamtschweizerisch seit
1900 ca. 95% der TWW Flachen verloren gingen und eine Verdoppelung der aktuellen TWW-
Flachen notig ware, um die Biodiversitat in den TWW zu erhalten. In der Datenbank der
Naturschutzfachstelle sind aktuell (Januar 2016) 264 TWW-Objekte mit einer Gesamtflache von
240 ha erfasst. Vergleicht man die Flachenanteile der TWW-Inventarobjekte des gesamten
Schweizer Mittellandes (0.06% der Flache) mit dem Kanton Zirich (0.09%), wird klar, dass der
Kanton Zirich Uberdurchschnittlich viele TWW-Fldachen aufweist und dass er im Schweizer
Mittelland flr diese eine hohe Verantwortung hat.

Die Flachen pro TWW-Objekt (national und kantonal) unterscheiden sich stark: Das kleinste Objekt
im Kanton Zirich ist 0.04 ha gross, das grosste 15.4 ha. Der Mittelwert der TWW-Flachen im
Kanton Zirich liegt bei 0.92 ha, der Median bei 0.46 ha. Dies zeigt, dass kleine Flachen deutlich
Uberwiegen. Gemass Krauss et al. (2004; Abb. 1.8) nimmt die Artenzahl unterhalb 1 ha stark ab.
Im Kanton Zirich erreichen immerhin 55 TWW-Objekte (20%) eine Flache von 1 ha oder grdsser,
weitere 16 sind immerhin tber 0.8 ha gross. Knapp drei Viertel der Objekte sind jedoch deutlich
kleiner als 1 ha.
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Abbildung 1.8: Zusammenhang zwischen Flachengrésse und Artenzahl der Pflanzen in TWW-
Objekten. Grafik aus Krauss et al. (2004).
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Fischer und Stocklin (1997) beobachteten, dass TWW-Pflanzen mit kleiner Populationsgrdsse eher
lokal ausstarben als Pflanzen mit grésseren Populationen. Zudem sterben Arten mit einer kurzen
Lebensdauer, Fehlen von vegetativer Vermehrung und geringer Samenproduktion haufiger aus als
langlebige Arten mit grosser Samenproduktion oder vegetativer Vermehrung (Fischer and Stocklin
1997, Saar et al. 2012). Beides deutet darauf hin, dass in TWW-Objekten vermutlich eine
Aussterbeschuld vorhanden ist (Krauss et al. 2004): Der Flachenverlust liegt noch nicht so lange
zurick, dass langlebige bzw. Arten mit vegetativer Vermehrung sich den neuen
Gleichgewichtszustand mit weniger Flache und damit geringerer Artenvielfalt angepasst hatten.

Dasselbe lasst sich fiir Wildbienen beobachten. In einer Studie von Blaauw und Isaacs (2014)
nahm die Anzahl Wildbienenbesuche mit der Flachengrdsse zu. Da Wildbienen unter anderem
wichtige und teilweise spezialisierte Bestauber sind, interagiert der Riickgang an Wildbienen-Arten
mit dem Riickgang der von ihnen abhangigen Pflanzenarten. Da bei den Pflanzen eine
Aussterbeschuld vorliegt, ist diese auch bei den von ihnen abhangigen Bestdubern zu erwarten.

Eine mosaikartige Bewirtschaftung bzw. Beweidung tragt dazu bei, dass der Artenreichtum in
TWW-Flachen erhéht wird (Diacon-Bolli et al. 2012). Andererseits zeigt die Studie von Bruun zur
Artenvielfalt auf danischen TWW-Flachen aber, dass die Flachengrésse die Artenzahl auf TWW-
Flachen starker beeinflusst als der Strukturreichtum (Bruun 2000). Zudem ist bei heterogener
Bewirtschaftung darauf zu achten, dass nicht zu viele Randeffekte entstehen und die eigentlichen
Kernzonen der TWW nicht zu klein werden.

Viele TWW-Objekte im Kanton Zirich sind klein. Da die Mindestflachengrosse fir TWW gemass
Literatur bei ca. 1 ha liegt (Krauss et al. 2004), sollte der Kanton Ziirich diese kleinen Objekte
arrondieren und durch naheliegende Flachen vergrdssern (Dalang and Hersperger 2012), da viele
Arten in den kleinen Flachen langfristig kaum Gberleben werden. Besonders sollte dies bei
isolierten Objekten geschehen; in Schwerpunktgebieten sind auch kleinere Flachen durchaus
wertvoll (vgl. Kapitel 2). Aufgrund von Randeffekten, durch die bereits moderate Stickstoffeintrage
starke und langfristige Reduktionen der Artenzahl zur Folge haben (Hegg et al. 1992), und des
starken Zusammenhangs zwischen Flachengrdsse und Artenzahl sollten aber primar grosse
Flachen angestrebt werden. Interessant ist die Frage, wieso in der Schweiz Halbtrockenrasen vor
allem gemaht werden, wahrend sie in Deutschland eher beweidet sind. Klar ist, dass eine leichte
Beweidung mit leichten Bodenstérungen zu Keimstellen flir Pflanzen fihrt (Diacon-Bolli et al.
2012). Auch diverse Invertebraten profitieren von der kleinrdumigen Heterogenitat, die durch
extensive Beweidung entsteht (z.B. Maes and Bonte 2006).

1.5.2 Feuchtgebiete/Moore

Im Kanton Zurich sind aktuell (Stand Januar 2016) 1’191 nationale, kantonale und regionale
Feuchtgebiete (Hochmoore, Flachmoore, kleine Stillgewdsser, Feuchtwiesen) mit einer
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Gesamtflache von 3’044 ha in der GIS-Datenbank erfasst. Die Flachengrdsse pro Objekt variiert
von 0.01 bis 242.17 ha, der Mittelwert liegt bei 2.55 ha und der Median bei 0.70 ha. Es existieren
demnach vor allem kleinflachige Objekte. Gimmi et al. (2011) schatzen, dass im Kanton Zirich
urspriinglich etwas lGber 10'000 ha an Feuchtgebietsflachen vorkamen. Rund 90% gingen verloren,
vor allem grossflachige Feuchtgebiete. Moore gingen gemass Gimmi et al. (2011) ab 1900 durch
Drainage, Abbau, Intensivierung der Landwirtschaft und spater die Zersiedelung durch das
Bevdlkerungswachstum verloren. Je nach Moortyp schatzt die SCNAT, dass eine Vergrdsserung der
aktuellen Flachen um das Zwei- bis Dreifache nétig ware. Dies entsprache einer Hochmoorflache
von ca. 4’400 ha (aktuell 1’500 ha) und einer Flache von Flachmooren und Feuchtwiesen von ca.
82’000 ha (aktuell 32200 ha) fir die ganze Schweiz (Guntern et al. 2013). Aufgrund der grossen
ehemaligen Feuchtgebietsflache hat der Kanton Zlirich eine grosse Verantwortung fir
Feuchtgebiete, insbesondere fiir Flachmoore. Seine urspriingliche Feuchtgebietsflache entsprache
grob einem Achtel der bendétigten Flache fiir die ganze Schweiz.

Arten-Arealbeziehungen fir die spezialisierte Moor-Flora im Kanton Zirich legen nahe, dass eine
Aussterbeschuld vorliegt (Bergamini et al., unpubl. Daten): Moore, die seit 1850 mehr als 50% der
Flache eingebiisst hatten, zeigten eine starkere Abnahme in der Artenzahl als Moore, die weniger
als 50% der Flache eingeblsst hatten. Eine positive Korrelation fiir Artenzahl und Flachengrésse
besteht fir eine Vielzahl an Moorspezialisten (vgl. Abbildung 1.9; Peintinger et al. 2003). Fur die
meisten Artengruppen erhéht sich die jeweilige Artenvielfalt ab ca. 25 bis 100 ha nur mehr
unwesentlich.

Abbildung 1.9: Zusammenhang zwischen Flachengrésse und Artenzahl fir vier taxonomische
Gruppen (Gefasspflanzen, Moose, Schmetterlinge und Heuschrecken). Quelle: Peintinger et al.
(2003).
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Die mittlere Flachengrosse flir Feuchtgebiete liegt mit 2.55 ha massiv unterhalb der gemdss der
Studie von Peitinger et al. (2003) anzustrebenden 25 bis 100 ha fiir Moore. Die im Mittelwert und
Median sehr gering ausfallende Flachengrésse der Feuchtgebiete im Kanton Zirich kommt
teilweise dadurch zustande, dass auch viele kleine Stillgewasser (mit geringer Flachengrdsse) in
den Feuchtgebieten enthalten sind. Trotzdem sind grossflachige Moore selten: nur gerade 11
Feuchtgebiets-Objekte im Kanton Zlrich sind grésser als 40 ha und nur zwei Objekte grdsser als
100 ha. Eine Vergrdsserung der Flachen durch Moorregeneration und das Sichern von geniligend
breiten Pufferstreifen gegen Austrocknung (hydrologische Pufferzonen) und Nahrstoffeintrag
(Guntern et al. 2013) sind also prioritdar, wenn weitere Artverluste verhindert werden sollen.

1.5.3 Lichte Walder

Aufgrund der besonders hohen Artenvielfalt von seltenen Pflanzen und Tieren wurden Lichte
Walder als prioritarer Lebensraum im Kanton Zirich definiert und werden gezielt geférdert (vgl. AP
Liwa). Je nach Typ von lichtem Wald kénnen unterschiedliche Arten vorkommen (Bertiller and Keel
2006).

Gemass Geodaten des Kantons Ziirich zum lichten Wald sind im Kanton Zirich 239 LiWa-Objekte
erfasst mit einer Gesamtflache von 716.75 ha (Stand Februar 2016). Die kleinste Fldche betragt
0.07 ha, die grosste 44.98. Der Mittelwert liegt bei 3.01 ha, der Median bei 1.75. Auch hier wird
klar, dass kleine Flachen von unter 1 ha Ubervertreten sind. In der Literatur liegen keine Daten zu
Arten-Arealbeziehungen fir lichte Walder vor. Der Kanton Zirich sollte daher fiir Zielarten die
Minimalareale bestimmen (siehe Forschungsbedarf Kapitel 1.4).

Die Auswahl der Flachen, die als Lichter Wald bewirtschaftet werden, erfolgt bisher
opportunistisch. Die Flachen kénnen beim Kanton angemeldet werden und erhalten entsprechende
Unterstiitzung, wenn sie eine gentigende Punktzahl erreichen. Nur die wertvolleren Flachen mit der
héchsten Punktzahl werden prioritar geférdert. Eine hohe Punktzahl kann auf zwei Wegen
zustande kommen:

+ Die Flache hat eine Vielzahl an LiWa-typischen Arten, die allesamt aber eher wenige
Punkte geben.
« Die Flache hat einige wenige LiWa-Arten mit sehr hohem Artwert.

Offensichtlich erfolgt die Auswahl der LiWa-Objekte aufgrund von Artvorkommen, beriicksichtigt
aber die oben erwahnten Faustregeln flr die Populationsgrésse kaum. Aufgrund der Faustregeln
kdénnen die folgenden Uberlegungen zur Priorisierung gemacht werden:

« Priorisierung: Arten, fur die der Kanton Zirich besondere Verantwortung hat, sollten
besonders geférdert werden. Als Beispiel erhalt das hdufigere Purpurknabenkraut dieselbe
Punktzahl wie das seltenere Blasse Knabenkraut, obwohl das Purpurknabenkraut sein
Hauptverbreitungsgebiet in den Kantonen Zirich und Thurgau hat, wahrend das Blasse
Knabenkraut historisch kaum im Kanton Zirich belegt ist.

« Redundanz: Es sollten Redundanzen geschaffen werden. LiWa-Objekte auf sauren,
trockenen Bdden oder nassen Standorten kommen bisher nur sehr selten vor und weisen
andere Lebensgemeinschaften auf als LiWa Objekte auf kalkreichen wechseltrockenen
Bbdden. Sie sollten nunmehr prioritar gegeniber den bereits zahlreicher vertretenen
anderen Typen bericksichtigt werden.

+ Redundanz und adaptives Potenzial: Das Schaffen von Redundanzen beinhaltet auch, dass
nebst dem Artwert mitbertcksichtigt wird, von wie vielen Foérderflachen im LiWa-Programm
eine Art bereits profitiert. Arten, die im Liwa kaum gefdrdert werden, sollten priorisiert
werden, sowohl bezliglich Redundanz wie auch bezliglich Erhalt eines méglichst grossen
adaptiven Potenzials der Art durch Férderung an 6kologisch unterschiedlichen Standorten.

+ Minimale Populationsgrésse: Grosse Flachen sollten gegentliber kleinen ebenfalls bevorzugt
werden, denn damit besteht die Mdglichkeit, dass Arten mit grossem Platzbedarf wie etwa
der Berglaubsénger den Lebensraum nutzen kdnnen. Die Priorisierung von grossen Flachen
ist aber haufig bereits dadurch gegeben, dass grossere Flachen tendenziell mehr Arten
aufweisen und daher héhere Punktzahlen erreichen.

» Aussterbeschuld: Viele typische LiWa-Arten sind eher langlebig (Baume, Straucher) und
die Bewirtschaftung der ehemals lichten Walder anderte sich erst im 19./20. Jahrhundert.
Das Gleichgewicht in der Arten-Arealbeziehung durfte sich erst langfristig noch einstellen.
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In Anbetracht dieser Moglichkeit einer Aussterbeschuld in diversen kleinen LiWa-Objekten
sollte bei der Vergabe der Punktzahlen nicht nur das Vorhandensein von Arten mit hohen
Artwerten berticksichtigt werden, sondern es kénnten Extrapunkte vergeben werden, wenn
sich Fortpflanzung seltener Arten nachweisen lasst. Denn ohne Fortpflanzung besteht die
Moglichkeit, dass eine seltene Art einer Aussterbeschuld unterliegt und langfristig verloren
geht, auch wenn der Lebensraum qualitativ ausreichend scheint.

Habitatqualitat: Die Habitatqualitat kann oberflachlich ausreichend erscheinen, da
bestimmte Arten in einem bestimmten Objekt vorkommen. Wenn jedoch keine
Fortpflanzung stattfindet, ist das ein Hinweis auf Qualitatsmangel. Daher sollten
Extrapunkte flir den Nachweis von Fortpflanzung bei seltenen Arten vergeben werden
(analog Aussterbeschuld).

1.6 Anwendung auf Fallbeispiele von Zielarten im Kanton
Ziirich

1.6.1 Kiichenschelle (Pulsatilla vulgaris)

Der Aktionsplan des Kantons Zirich fir die Kiichenschelle (Pulsatilla vulgaris) zeigt eine gemischte
Bilanz: Zwar konnten neue Populationen durch Auspflanzung gegriindet werden. Allerdings ist die
Pflege der vorhandenen Flachen (Pflegevertrage zur Offenhaltung der Flachen und zum
Mahdregime, Verhinderung von Randeffekten durch Nahrstoffeintrag durch Pufferzonen)
aufwandig. Selbstandige Vermehrung oder Ausbreitung findet kaum statt. Die Art ist also im
Kanton noch direkt abhangig von Naturschutzmassnahmen. Zudem stellt sich die Frage, ob die Art
mittel- bis langfristig selbstandig tberleben kann:

Fur eine langlebige Art wie die Kiichenschelle ist zur Beurteilung der Habitatqualitat die
erfolgreiche Fortpflanzung ein besserer Indikator als das Vorkommen und Uberleben
bereits etablierter Individuen, die auch unter suboptimalen Bedingungen noch jahrelang
Uberdauern kénnen (Krauss et al. 2010).

Die aktuellen Vorkommen der Kiichenschelle im Kanton Ziirich sind meist sehr klein mit
weniger als 10-50 Individuen (Pfeifer et al. 2002). Dies trifft auch auf die neu
ausgepflanzten Populationen zu (Regula Langenauer, unpub. Daten). Das langfristige
Uberleben dieser Kleinpopulationen ist geméss Faustregeln nicht gesichert. Zudem ist von
Pulsatilla vulgaris bekannt, dass kleine Populationen (unter 10 Individuen) geringeren
Fortpflanzungserfolg aufweisen als grosse (Hensen et al. 2005).

Um den Verlust einer einzigen Population durch einen katastrophalen Umwelteinfluss oder
stochastische demographische Effekte abzupuffern, missen mehrere grosse Populationen
geschaffen werden (Redundanz).

Fir kleine Populationen von unter 500 Individuen ist es besonders wichtig, dass sie mit
anderen Populationen in genetischem Austausch stehen, also vernetzt sind. Aktuell sind
die meisten Populationen mehr als 2-5 km voneinander entfernt (Regula Langenauer,
unpub. Daten), was gemass genetischen Daten aus Deutschland fir eine gute Vernetzung
nicht ausreicht (Hensen et al. 2005).

Eine Ansiedlung von Individuen zur Griindung neuer Populationen oder Starkung
bestehender Vorkommen macht nur dann Sinn, wenn diese sich erfolgreich in der
Population etablieren: Sie missen nicht nur Gberleben, sondern sich auch erfolgreich
reproduzieren und ihre Gene an die nachste Generation weitergeben. Ob sich die
ausgepflanzten Individuen tatsdchlich vermehren und durchmischen, kann nur durch
genetische Methoden bestimmt werden. Dies ist unseres Wissens flir den Kanton Zurich
nicht bekannt.

Fur Ansiedlungen sollen nur lokale Genotypen verwendet werden (Kapitel 3), aber nur
wenn es einen genitgend grossen lokalen Genpool gibt. Wenn der lokale Genpool schon
sehr klein ist und es viel Inzucht gibt, dann ist es nicht ideal, nur lokale Genotypen
auszusetzen.

Forschungsarbeiten kédnnten helfen zu klaren, wieso die Populationen sich nicht nattrlich
verjlingen und ausbreiten.
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1.6.2. Blaufliigelige Odlandschrecke (Oedipoda caerulescens)

Oedipoda caerulescens ist ein Pionier magerer Trockenstandorte mit einem Deckungsgrad der
Vegetation zwischen 30 und 70%. Sie gilt als sehr standorttreu mit einer Ausbreitungsdistanz von
ca. 100 m, wobei selten auch langere Distanzen im Flug zuriickgelegt werden (Maes et al. 2006).
Die Art ist im Kanton Zrich (und im Mittelland) akut vom Aussterben bedroht (Rote-Liste-Status
CR, Aktionsplan Blaufliigelige Odlandschrecke der Naturschutzfachstelle Kanton Ziirich). Ziel des
Aktionsplans ist es, langfristig einen Bestand von 10 Populationen mit mindestens 50 Adulten auf
mindestens 5 Aren Lebensraum zu schaffen, zusatzlich drei Populationen mit ca. 200 Individuen
(AP Blaufliigelige Odlandschrecke).

In einer Studie von Maes und Bonte (2006) kam die Art auf Fldchengréssen von knapp 2 ha in
beiden Studienjahren vor, auf einer Flache von knapp 0.7 ha in nur einem der zwei Studienjahre
und auf Flachen um 0.2 ha konnte sie in keinem der Studienjahre nachgewiesen werden.
Entsprechend sind die angestrebten Flachengréssen des Aktionsplans von 0.05 ha fir 50
Individuen zu klein, um die Art langfristig in den Flachen zu erhalten. Sie missten um das 40fache
vergrossert werden. Auch wenn O. caerulescens morphologische Anpassungen als Antwort auf
kleine, isolierte Habitate zeigt (Heidinger et al. 2010), so sind fir eine Art, fir die man zurzeit von
tiefen Migrationsraten zwischen Population ausgeht (und welche darum kaum Metapopulationen
bilden wird, Kapitel 2), die angestrebten Populationsgréssen von 50 bzw. 200 Individuen zu tief.
Bei 50 Individuen spielen demographische Effekte selbst kurzfristig eine Rolle, und selbst bei 200
Individuen fuhrt genetische Drift zum stetigen Verlust von genetischer Vielfalt und zu Inzucht.

Aufgrund der Literaturangaben fir eine Mindestflachengrdésse von rund 2 ha ist es vorrangig, die
vorhandenen besiedelten Lebensraume z.B. durch geeignete Massnahmen wie Beweidung oder
Oberbodenabtrag zu vergrossern. Erst sekundar sollen dann Redundanzen geschaffen werden.
Idealerweise liegen die neuen Standorte sehr nahe bei bestehenden Lebensraumen, da sich bei
dieser Art die natirliche Besiedlung und Populationsaustausch innerhalb eines engen Radius
abzuspielen scheint (Maes and Bonte 2006).

1.6.3. Kreuzkrote (Epidalea calamita)

Flr die Kreuzkréte Epidalea (Bufo) calamita sind relativ gute Daten zur ,life history’ bekannt. Flr
diese Art kann folglich eine verldssliche ,population viability analysis’ (PVA, Kapitel 1.2.3)
durchgefihrt werden (Tabelle 1.4; Boyce 1992).

Tabelle 1.4. Die Parameter, welche fir die Vortexanalysen eingegeben wurden und deren Quellen.
Die in der Modellierung veranderten Werte sind fett hervorgehoben.

Effekt Literaturwert Modelleingabe

Genetische Effekte:
Lethal equivalents: 6.29; % due

Gibt es Inzuchtdepression? ja (Rowe and Beebee 2005) |to recessive alleles: 50 (default
settings)
Ab wann ist sie schadlich unbekannt Standardwerte

Ausbreitung:
Breiten sich beide Geschlechter

Ja Standardwerte
aus?
Wel?che Altersklasse breitet sich Juvenile 1 & 2 Jahre
aus?
Z\(;Igher Prozentsatz breitet sich unbekannt 20% (Annahme)
Ist Ausbreitung dichteabhangig? |unbekannt Standardwerte
Uberlebensrate wahrend der unbekannt 5% (Annahme)

Ausbreitung?
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Effekt

Literaturwert

Modelleingabe

Fortpflanzungssystem:
1. Fortpflanzung der Mannchen?
1. Fortpflanzung der Weibchen?

Maximale Lebenserwartung
Mannchen?

Maximale Lebenserwartung
Weibchen?

Wie oft pflanzen sich Weibchen
fort?

Wie viele Jungtiere werden pro
Fortpflanzungsevent pro
Weibchen produziert?

Welcher Prozentsatz der
Weibchen pflanzt sich jeweils
fort?

Welcher Prozentsatz der
Mannchen pflanzt sich jeweils
fort?

Gibt es Dichteabhangigkeit

Gibt es Allee-Effekte

2. Lebensjahr
2. Lebensjahr

20 Jahre

20 Jahre

1x/Jahr

1000-3000

100%

ca. 50%

Ja flr Larven und Juvenile

Ja, ab < 15 Rufern
(Schmidt and Pellet 2005)

20

20

Mittelwert = 2000, SD = 500

100

50

Standardwerte

Standard: A=1

Mortalitatsraten:

Mortalitatsrate Altersklasse 1

Mortalitatsrate Altersklasse 2

Mortalitatsrate Altersklasse 3

Ei bis Metamorphose: 12-
100% (Rowe and Beebee
2005)

Metamorphose bis 1.
Fortpflanzung: 80-90%

Jahrl. Mortalitat Adulte 50-
60%

Mittelwert = 50, SD = 10;
mit Pradation Mittelwert = 80,
SD =10

Mittelwert = 85, SD = 10

Mittelwert = 55, SD = 10

Umweltstochastizitat:
(zu definieren pro Typ)

Welche Stochastizitat gibt es?

Trifft eine Katastrophe alle
Populationen gleichermassen?

Wie oft tritt sie ein?

Wie stark beeinflusst sie die
Uberlebensrate von Altersklasse
1?

Wie stark beeinflusst sie die
Uberlebensrate von Altersklasse
2?

Wie stark beeinflusst sie die
Uberlebensrate von Altersklasse
3?

Trockenheit/Vorzeitiges
Austrocknen Laichgewasser

Gewasserabhangig;
Annahme: zu 80% Ja

In 2 von 3 Jahren bei
natlrl. Gewassern
100% Mortalitat

unbekannt

0% Mortalitat

80%

66% vs. 0%

100%

0%

0%
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Effekt Literaturwert Modelleingabe

Populationsgrosse:

1000 (inkl. Kaulquappen, ergibt

Anfangspopulationsgrosse A populationsspezifisch 56 adulte Tiere gemass
Mortalitat)
250 (inkl. Kaulquappen, ergibt

Anfangspopulationsgrosse B populationsspezifisch 14 adulte Tiere gemass
Mortalitat)

Tragekapazitat Pop A populationsspezifisch 8000

Tragekapazitat Pop B populationsspezifisch 2000

Manipulation der Population:

Werden Individuen enthommen? Aktuell nein .
(Vergangenheit: x

Wenn ja, wie viele von welchem . . .. -
. Ja, Laichschnire fur
Stadium?

Ansiedlung)

o . Aktuell nein
?
Werden Individuen zugefligt? (Vergangenheit: x

Wenn ja, wie viele von welchem Metamérohlinge aus -
Stadium? phiing

Aufzucht)

Die wichtigsten Grundlagen sind: Kreuzkroten benétigen fir die Fortpflanzung seichte,
grossflachige Timpel, die ein hohes Austrocknungsrisiko haben. Die Adulten kénnen durchaus im
Landwirtschaftsland Uberleben, eine Limitierung des Landlebensraums ist fir die Adulten nicht zu
erwarten. Zur Férderung der Art hat der Kanton Zurich einerseits Folienweiher mit Ablass erstellt,
sodass ein vorzeitiges Austrocknen des Gewassers verhindert und trotzdem die Hydroperiode eines
tempordren Gewdssers vorhanden ist, und ausserdem durch Aufzucht von Kaulquappen in
Gefangenschaft und Ansiedlung an neuen Folienweihern den Fortpflanzungserfolg sowie die
Ausbreitungsrate kinstlich erhdht. In der obigen PVA wurden drei Variablen variiert:

» Populationsgrésse: A ist eine eher grosse Population mit rund 25 Rufern. B ist eine kleine
Population mit 7 Rufern, die gemass Literatur Allee-Effekte zeigen sollte.

* Permanentes Gewasser: Das Pradationszenario geht von einem permanenten Gewasser
aus, in dem kein Austrocknungsrisiko besteht, aber 80% der Larven durch Pradation
sterben, gegenliber 20% Sterblichkeit ohne Pradation.

+ Katastrophen: Im Modell wurde ein vorzeitiges Austrocknen in 2 von 3 Jahren gesetzt, das
zu einem Totalausfall der Fortpflanzung in 2 von 3 Jahren fihrt. Dies ist realistisch auf
drainierten Flachen oder in sehr kleinen temporaren Gewdssern, die sehr rasch
austrocknen. Die Katastrophe variiert im Prinzip die Mortalitat vom Ei bis zur
Metamorphose.

Die Resultate der PVA (Programm VORTEX) zeigen rasch, dass weder die grosse noch die kleine
Population langfristig lUberleben kénnen, wenn das Gewasser in 2 von 3 Jahren friihzeitig
austrocknet. Auch unter Pridation in einem permanenten Gewésser ist das Uberleben beider
Populationen Giber 100 Jahre nicht gesichert. Erst beim Szenario ohne vorzeitiges Austrocknen und
ohne Pradation erhéht sich die Uberlebensrate, wobei die kleine Population ein massiv héheres
Aussterberisiko aufweist als die grosse Population (Tabelle 1.5).
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Tabelle 1.5: Aussterberisiko gemass VORTEX-Analyse unter verschiedenen Szenarien.

Kleine Population Grosse Population
Austrocknungsrisiko 100% 100%
Pradation 91% 61%
kein Austrocknungsrisiko, 52% 6%

keine Préadation
(Folienweiher)

Eine kleine Population hat langfristig auch unter optimalen Bedingungen (keine
Gewaésseraustrocknung) keine guten Uberlebenschancen. Vor allem aber ist die Mortalitat wahrend
der Larvalphase entscheidend, denn selbst grosse Populationen haben langfristig keine
Uberlebenschance, wenn das Gewésser vorzeitig austrocknet bzw. durch Prédation (permanente
Weiher) jahrlich 2/3 der Larven verloren gingen. Wenn die Anzahl der Larven, die bis zur
Metamorphose Uberleben, verdreifacht wird (Verhinderung des Totalverlusts in 2 von 3 Jahren),
wie das im Modell gerechnet wurde, wirkt sich das sehr positiv auf die Uberlebenschance aus: in
der kleinen Population steigt sie von 0% auf 52%, in der grossen Population von 0% auf 94%! Die
Ergebnisse aus dieser Modellierung decken sich mit Resultaten anderer Arbeiten (Di Minin and
Griffiths 2011; Stephan et al. 2001). Durch den Bau von Ablassweihern ergriff der Kanton Zirich
genau die richtige Massnahme: Es wurden rauberfreie tempordre Timpel geschaffen, die aber
wegen der Folienabdichtung nicht vorzeitig austrocknen kénnen. Zudem hat der Kanton die Jahre
geringer Dichte, die bei der natiirlichen Besiedlung neuer Gewasser anfangs ein hohes
Aussterberisiko darstellen, durch kinstlichen Besatz mit grossen Mengen von Kaulquappen
abgemindert. Samtliche Populationen pflanzen sich aktuell auch ohne weitere Aussetzungen fort.
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2. Vernetzung

Je nach Auslegung und Schutzstatus umfasst der Flachenanteil an geschiitzten, naturnahen
Gebieten in der Schweiz 7.9 bis 11.9 % der Landesflache (Forum Biodiversitat Schweiz 2011). Die
Ziele von Vernetzung sind 1) Tieren und Pflanzen den Zugang zu allen Teillebensraumen zu
ermoglichen (z.B. Laichgewasser und Sommerlebensraume von Amphibien, Nahrungs- und
Nistlebensrdume von Wildbienen), 2) den Austausch von Individuen und Genen zwischen noch
bestehenden Lebensraumen zu férdern und 3) Ausbreitung und Neu- oder Wiederbesiedlung noch
unbesetzter Lebensraume zuzulassen. Kleine, isolierte Lebensraume sind nicht geeignet, um
Populationen langfristig zu erhalten (Kapitel 1.2), aber wichtig als Trittsteine im
Lebensraumverbund. Gemass Inseltheorie (Box 1.1) ist nicht nur die Habitatgrosse, sondern auch
deren Vernetzung wichtig, um Arten zu erhalten, da Vernetzung kleine Lebensrdume zu einem
grossen Lebensraumverbund zusammenfasst und damit Wanderung von Individuen und Genfluss
ermadglicht. Vernetzung und die Verbesserung der grossrdumigen Durchlassigkeit der Landschaft
(Matrix) sind daher nebst der Fldchenvergrésserung und —qualitdt (Kapitel 1) wichtige
Naturschutzmassnahmen. Bei der Planung von Vernetzungsmassnahmen ist zu bertcksichtigen,
dass der Verbreitung von invasiven Arten oder Krankheiten nicht unnétig Vorschub geleistet wird.

2.1. Vernetzungsmassnahmen in der Naturschutzpraxis

Raumlich getrennte Lebensrdume werden in der Praxis auf verschiedene Weise miteinander
vernetzt, um Lebensraumnetzwerke zu schaffen.

+ Korridore kdnnen z.B. durch die Aufwertung von Bahnarealen, Fliessgewadssern und ihren
Ufern, Alleen, Hecken, unbefestigte Flurwege oder Ackerrandstreifen geschaffen werden.
Sie férdern nicht nur die Bewegung zwischen einzelnen Habitaten (Tewksbury et al. 2002),
sondern kénnen auch die Wiederbesiedlung von unbewohnten Habitatfragmenten erlauben
und bieten selbst auch Lebensraum fir viele Arten. In einer Flusslandschaft dient z.B. der
Fluss selber mit seinen Haupt-, Neben- und Altarmen als Lebensraum und Korridor fir
aquatische Organismen, flr terrestrische Arten hingegen wirken die Alluvialzone sowie die
Auenbereiche als Vernetzungskorridor.

« Trittsteine sind etwa Bdoschungen, Ruderalflachen, Kiesgruben, Laichgewdsser, kleine
extensiv genutzte Wiesenstiicke oder kleine Waldinseln. Es sind meist kleine, naturnahe
Flachen, die selbst keine langfristig stabilen Populationen beherbergen. Trittsteine kénnen
aber zur Ausbreitung benutzt werden, indem sie die raumliche Isolation zwischen
Populationen Gberwindbar machen.

« Briicken und Durchlasse wie Griinbriicken, Unterfihrungen fir Tiere, Bachdurchldsse
oder Amphibiendurchlasse dienen Tieren als Hilfsmittel, um stark befahrene Verkehrswege
wie Autobahnen oder Bahnstrecken zu Uberqueren. Oft werden solche Elemente mittels
eigentlichen Korridorsystemen ergdnzt, welche als Zuleitstrukturen (z.B. Hecken als
Deckung etc.) dienen.

« Die Matrix ist jener Teil der Landschaft, in welche Habitatflachen und Vernetzungs-
elemente eingelagert sind. Erhéht man die Durchlassigkeit der Matrix, z.B. durch
Schaffung von Kleinstrukturen, Baumgarten, Feldrandstreifen, Lesesteinhaufen oder die
diversen Elemente des 6kologischen Ausgleichs in der Landwirtschaft, so kann die
Bewegung, Wanderung und Ausbreitung von Tieren und Pflanzen geférdert werden. Dabei
spielt auch die Konfiguration der Elemente in der Matrix eine Rolle: wenn z.B. Habitate von
einer Matrix mit geringer Durchlassigkeit umgeben sind, wird das Vernetzungspotential
stark reduziert, wahrend durchldssige Matrixelemente Vernetzung férdern.

2.2. Wissenschaftliche Grundlagen

Der Begriff Vernetzung (wie die Naturschutzpraxis diesen verwendet) beschreibt den Austausch
von Individuen und Genen durch Bewegung, Wanderung und Ausbreitung zwischen Habitaten von
Tieren und Pflanzen. Es ist wichtig zwischen struktureller und funktionaler Vernetzung zu
unterscheiden (Kindlmann and Burel 2008). Habitate kénnen rein strukturell durch
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Landschaftselemente (z.B. Korridore, durchlassige Matrix) miteinander vernetzt sein, die
theoretisch und aus Menschensicht die Bewegung von Organismen von einem Habitat zum
nachsten ermdglichen. Dies ist, was der Naturschutz in der Realitat plant und umsetzt. Habitate
sind aber erst dann auch funktional vernetzt, wenn diese Korridore tatsachlich von Organismen als
Wanderrouten genutzt werden und es zum Austausch zwischen Populationen kommt. Ob eine
strukturelle Vernetzung auch funktional ist, kann mit verschiedenen Methoden gemessen werden
(Kapitel 2.3.5.1).

2.2.1 Effekte der Fragmentierung auf Habitatgrosse und -qualitat

Fragmentierung bringt zum einen den Verlust der Gesamtflache des flr Tiere und Pflanzen zur
Verfligung stehenden Habitats mit sich, zum anderen eine Zerstiickelung der einstmals
zusammenhangenden Flache (Abbildung 2.1). Mit zunehmender Fragmentierung werden die
Distanzen zwischen den Habitatfragmenten grdsser; der Vernetzungsgrad wird reduziert, da
grossere Distanzen schwieriger zu Giberwinden und kleinere Habitatfragmente schwieriger zu
finden sind (Kindlmann and Burel 2008). Ausserdem werden in den kleinen verbleibenden
Habitatfragmenten Randeffekte wichtiger, die sich oft negativ auf die Habitatqualitat auswirken.

Fragmentierung wirkt sich auf verschiedene Organismen unterschiedlich aus, je nach deren
Raumanspriichen und Mobilitdt. Einige Arten sind gut daran angepasst, mit kleinen weit
auseinanderliegenden Habitatflachen zurechtzukommen. Manche Habitattypen (v.a.
Speziallebensraume) wie Moore, Felsen, Kleingewasser oder trockene Hangwéalder sind von Natur
aus fragmentiert und in eine Matrix aus anderen Lebensraumen eingebettet (Dobson 1996). Eine
fragmentierte Landschaft ist also nicht per se ein Problem flir Populationen, wenn sie die
Ausbreitung von Organismen und damit von Genen zulasst und gentigend grosse Habitatfragmente
zum Uberleben von Teilpopulationen bietet (Kapitel 2.2.3). Die Habitatfragmente kénnen aber so
klein werden, dass sie die Mindestgrosse stabiler Populationen unterschreiten (wie in Kapitel 1.2.3
gezeigt) und langfristig zum lokalen oder regionalen Aussterben fihren.

Eine Vielzahl von Studien, darunter auch Fragmentierungsexperimente haben die generellen
Folgen von Fragmentierung klar belegt (z.B. Bierregaard Jr et al. 1992; Haddad et al. 2015):

« Eine verminderte Flachengrésse reduziert die Anzahl Individuen/Arten (Kapitel 1).

« Verstarkte Isolation reduziert Wanderbewegungen zwischen Fragmenten und die
Wiederbesiedlung von Fragmenten.

* Verminderte Flache und verstarkte Isolation reduzieren die Vorkommen von Végeln,
Saugetieren, Insekten und Pflanzen.

« Randeffekte fiihren zu einer Verminderung der Habitatqualitdt der noch vorhandenen
Flachen.

* Alle Aspekte der Fragmentierung wie Grésse, Isolation und Randeffekte haben negative
Effekte auf Okosystemfunktionen, wie Kohlenstoff- und Stickstoffspeicherung, Produktivitat
oder Bestaubung.

Haddad et al. (2015) zeigen also, dass Fragmentierung die Zusammensetzung ganzer
Lebensgemeinschaften verdanderte. Besonders sensibel gegenliber Fragmentierung sind seltene
Arten, spezialisierte Arten, Arten mit geringer Ausbreitungsfahigkeit, Arten in einer héheren
trophischen Position, sowie Arten mit grossen Populationsschwankungen oder niedrigen
Individuendichten.

Haddad et al.’s (2015) Resultate zeigen auch ganz klare Effekte der Aussterbeschuld (,extinction
debt’; Kapitel 1.2.8), ,immigration lag’ (kleine oder isolierte Fragmente werden von Arten
langsamer besiedelt) und ,ecosystem function debt’ (verzdgerte Veranderungen z.B. im
Nahrstoffhaushalt und in der Biomasse) auf. Oft sind die tatsachlichen Auswirkungen von
Fragmentierung wegen dieser Verzégerungseffekte also erst nach einigen Jahrzehnten erkennbar.
Die Erkenntnisse, die wir bisher aus Fragmentierungsstudien gewonnen haben, kénnten deshalb
die negative Effekte von Fragmentierung unterschatzen. Sie beriicksichtigen namlich die Einfllsse
anderer Umweltveranderungen (z.B. Klimawandel, Stérungen) und evolutionarer Konsequenzen
(genetische Flaschenhalse, Inzucht, genetische Drift, veranderter Selektionsdruck) nicht.

Randeffekt. Fragmentierung fiihrt zu kleineren Habitatflachengréssen und damit zu proportional
langeren Randlinien. Negative Randeffekte nehmen deshalb zu. Der Randeffekt kann ein starker
Nebeneffekt der Fragmentierung sein, der sich negativ auf die Uberlebensfahigkeit von Arten
auswirkt. Die tatsachliche Grosse der verbliebenen Habitatfragmente wird oft dadurch bestimmt,

37 | Institut fur Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften



Fachbericht Populationsoékologie

wie weit der Randeffekt in sie hineinreicht (Abbildung 2.1). Er ist umso starker, je kleiner die
Habitatfragmente sind. Randeffekte beeinflussen aber nicht nur Habitatinseln sondern auch
Vernetzungselemente wie Korridore. Die Einrichtung von Pufferzonen entlang von Habitatrandern
kann den Randeffekt verringern (Fachbericht Eutrophierung; Marti et al. 1997).

Abbildung 2.1: Effekt der Fragmentierung: Der Kernbereich des Habitats (dunkelgriin) wird durch
eine Strasse zerschnitten und durch den Randeffekt (hellgriin) verkleinert. Damit verschiebt sich
auch das Verhaltnis der im Innern und am Rande lebenden Arten: Arten des Kernbereichs nehmen
ab oder verschwinden ganz, wahrend Arten des Randbereichs profitieren. Zu beachten ist, dass
der Verlust des Kernhabitats viel grosser ist als die Flache, die von der Strasse eingenommen wird
(Graphik: European Environment Agency 2011).
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2.2.2 Effekt der Fragmentierung auf Bewegung und Genfluss

Ein Austausch von Individuen und Genen zwischen Populationen ist nur méglich, wenn die
dazwischenliegenden Gebiete fiir die Organismen durchladssig sind, d.h. Bewegungen, Ausbreitung
und Wanderung maoglich sind bzw. Fortpflanzung an einem anderen Ort erlauben. Je grésser die
Distanzen zwischen den einzelnen Individuen oder Populationen, desto geringer ist generell der
Genfluss. Werden die Distanzen zwischen Habitatinseln zu gross oder sind Barrieren wie Strassen
(oder das Verkehrsaufkommen auf diesen), Ortschaften oder undurchldssige Landschaftsmatrix
dazwischen, reduzieren oder verunmaoglichen diese Ausbreitung von Pflanzen und Tieren und damit
Genfluss. Dies verringert auch die Méglichkeit, dass unbesiedelte Habitate oder ,sink’ Lebensraume
(Kapitel 2.2.3) durch Zuwanderung von Individuen wiederbesiedelt bzw. gestarkt werden.

Genfluss. Genfluss zwischen Populationen tragt dazu bei, dass die genetische Vielfalt erhalten
bleibt und reduziert das Risiko von genetischer Drift und Inzucht. Die Aufrechterhaltung der
genetischen Vielfalt hangt daher stark vom Genfluss ab (Barton and Whitlock 1997), welcher
wiederum von der Mobilitat einer Art abhangt. Die zunehmende Fragmentierung der Landschaft
stellt eine genetische Gefahr fir das Uberleben von Populationen dar, indem sie Genfluss reduziert
oder verunmoglicht.
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Bereits wenig Genfluss ist fur den Erhalt der genetischen Vielfalt geniigend. Fir idealisierte
Populationen kann bereits ein Migrant pro Generation genligen, um eine starke genetische
Differenzierung zwischen Populationen zu verhindern (Frankham et al. 2010; Wright 1969). In
natirlichen Populationen liegt der Wert wohl eher bei ca. 10 Migranten pro Generation (Wang
2004). Eine isolierte Wolfpopulation in Skandinavien lieferte ein schdnes Beispiel, wie stark die
Effekte selbst von sehr wenig Genfluss sein kénnen (Vila et al. 2003). Diese Population wurde von
nur einem Paar gegrindet und blieb isoliert, sodass hohe Inzucht entstand und die Population Gber
Jahre aus weniger als zehn Individuen bestand. Ein einziger Immigrant fihrte innerhalb weniger
Jahre zu einem starken Anstieg der genetischen Vielfalt und einer fiinffachen Populationszunahme.
Nach der Ankunft des neuen Mannchens zeigte das genetische Muster der Population auch, dass
die Tiere es vermieden, sich mit sehr nah Verwandten zu paaren (Vila et al. 2003). Die
Wiederherstellung von Genfluss zwischen Populationen ist also ein wichtiges Ziel im Naturschutz.
So erhdht sich auch das Verhaltnis der effektiven Populationsgrésse (Ne; Box 1.2) zur eigentlichen
Populationsgrésse (,census size’, Nc).

Genfluss messen. Mit genetischen Studien lasst sich Genfluss einfach nachweisen, weil sich ein
Verlust von Genfluss in der genetischen Differenzierung zwischen getrennten Populationen dussert.
Mit Hilfe molekular-genetischer Marker kann die genetische Differenzierung quantifiziert werden
(Kapitel 1.2.7; Box 1.3). So haben z.B. eine Vielzahl von Studien die negativen Effekte von
Strassen auf Genfluss nachgewiesen (zusammengefasst in Balkenhol and Waits 2009). Kuehn et
al. (2007) untersuchten die genetische Unterschiedlichkeit mehrerer Rehpopulationen beidseits
einer Autobahn im Surseegebiet. Rehpopulationen auf der gleichen Seite der Autobahn zeigten
generell weniger genetische Differenzierung untereinander als mit Populationen auf der anderen
Seite, die Autobahn wirkt also als Barriere fiir Genfluss. Das genetische Muster deutete aber auch
darauf hin, dass eine Autobahniberfiihrung von den Rehen zur Querung der Autobahn verwendet
wurde.

Genetische Differenzierung braucht Zeit um sich auszubilden: genetische Struktur tritt also erst
zeitverzdgert zum Fragmentierungsereignis auf. Aktueller Genfluss lasst sich mit Hilfe von
genetischen Zuordnungsanalysen (assignment tests; Paetkau et al. 2004) oder
Nachkommenschaftsanalysen untersuchen. So kdnnen Individuen bestimmten Populationen oder
Elternindividuen zugeordnet und die wahrscheinlichste Herkunftspopulation von Migranten
entdeckt werden. Mit Hilfe solcher genetischen Zuordnungsanalysen konnten Kamm et al. (2009)
zeigen, dass beim Speierling (Sorbus domestica) Pollen und Samen Uber 10 km verbreitet wurden
und Genfluss auch in einer fragmentierten Landschaft stattfand. Genetische Clustering Methoden
(z.B. die Software STRUCTURE; Pritchard et al. 2000) identifizieren Gruppen von Individuen, die
auf verschiedenste Karten oder GIS-Layer Uberlagert werden kdnnen, wodurch Barrieren fir die
Bewegung, Ausbreitung und Wanderung identifiziert werden kénnen.

2.2.3 Metapopulationen

Mit Genfluss verbundene Populationsgruppen, die aus mehreren Populationen bestehen,
bezeichnet man gemeinhin als Metapopulationen. In Metapopulationen gleichen sich Aussterben
und Wiederansiedlung durch benachbarte Populationen aus, so dass insgesamt eine mehr oder
weniger stabile, Gberlebensfahige Gesamtpopulation besteht (Hanski and Gilpin 1991). Eine gut
Uber Ausbreitung, Wanderung und Genfluss verbundene Metapopulation kleiner Populationen
verhalt sich somit im Wesentlichen wie eine grosse Population. Eine Metapopulation wird durch die
Anzahl, Grésse, Qualitat und funktionale Isolation der Habitate bestimmt (Hanski 1998).

Zahlreiche Insekten-, Vogel-, Sdugetier- und Pflanzenarten leben in Metapopulationen. Der
Wachtelweizen-Scheckenfalter (Melitaea athalia) zum Beispiel braucht Nahrungspflanzen, die an
warmen, geschitzten Standorten wachsen, wie in den ersten 2-5 Jahren nach der Rodung einer
Waldflache. Danach wird das Waldgebiet fir die Scheckenfalter ungeeignet und sie miissen einen
neuen Lebensraum besiedeln (Warren 1991). Bei solchen Pionierarten sind alle Populationen nur
von kurzer Dauer und ihre Verteilung @andert sich rasch (Primack 1993). In einer Studie von 25
Gebieten unterschiedlicher Grésse und Fragmentierung wurde das Vorkommen des Wegerich-
Scheckenfalter (Melitaea cinxia) in Finnland untersucht. Das Resultat der Studie zeigt einen klaren
Schwellenwert fiir das Uberleben oder Aussterben der Art in einer Teilpopulation der
Metapopulation (Abbildung 2.2; Hanski and Ovaskainen 2000). Bei M. cinxia liegt die kleinste
Uberlebensféahige Metapopulationsgrisse bei ca. 200 Adulten (I. Hanski, pers. Komm.).

Die Erkenntnisse flur die kleinste Uberlebensfahige Population (MVP, Kapitel 1.2.3) gelten auch fir
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Metapopulationen, wenn die Teilpopulationen miteinander verbunden sind und somit eine grosse
Population bilden. Dies veranschaulicht, dass auch kleine Populationen wichtig sind, weil ihre
Individuen zur totalen Grésse der Metapopulation beitragen und ihre Flachen wesentlich zum
Populationsverbund beitragen. Daher kénnen auch kleine Schutzgebiete, die zwar flachenmassig
nicht viel beitragen, unter dem Aspekt der Vernetzung sehr wichtig fir den Naturschutz sein,
solange sie in genligend grosser Anzahl vorhanden sind.

Abbildung 2.2: Metapopulationsgrosse des Wegerich-Scheckenfalters in 25 Habitatfragmenten in
Finnland. Die Metapopulationskapazitat widerspiegelt die Lebensraumgrdsse und das Ausmass der
Fragmentierung (mehr Habitat und weniger Fragmentierung rechts). Die Abbildung zeigt den
Schwellenwert, unterhalb dessen die Metapopulation nicht Gberleben kann (Hanski 2011; Hanski
and Ovaskainen 2000).
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Source-sink Dynamik: Das Vorkommen einer Population in einem Habitat bedeutet nicht
unbedingt, dass es sich dabei um eine Uberlebensféahige Population handelt! In einer
Metapopulation kdnnen Teilpopulationen stabil erscheinen, Uberleben aber in Wirklichkeit nur
durch den kontinuierlichen Zustrom von Individuen aus benachbarten, grésseren Teilpopulationen
(,source populations’), die in grésseren Habitaten besserer Qualitdt leben. Die Rohrammer
(Emberiza schoeniclus) beispielsweise kommt in Fldchen mit Altschilf von mindestens 50 m2 vor.
Es liegt jedoch auf der Hand, dass ein Brutpaar auf einer solchen Flache nicht als Population
funktionieren kann. Die grésseren Populationen produzieren den Nachwuchs, der danach wieder
die kleinen Schilfgebiete besiedelt. Sie dienen also als ,source’ flir kleine Senken-Populationen
(,sink populations’). Méglicherweise ist jedoch der gesamte Rohrammerbestand des Kantons
Zurich in manchen Jahren eine Senke, so dass hier Rekrutierung von Végeln von anderen Quellen
wie dem Neuenburgersee notwendig ist (Pasinelli and Schiegg 2012).

Abwanderung kann fir eine ,source’ Population negativ sein, wenn die Wachstumsrate durch die
Emigration negativ wird und somit die Aussterbewahrscheinlichkeit einer ,source’ Population erhéht
wird. Deshalb ist die Férderung oder Aufwertung von ,sink’ Habitaten dann sinnvoll, wenn darin
selbsténdig erhaltende Populationen entstehen kénnen oder wenn diese massgeblich zur
funktionellen Vernetzung der gesamten Metapopulation beitragen (Trittsteine; Amarasekare
2004). Wie aber unterscheidet man ,source’ von ,sink’ Habitaten? Dies ist ein schwieriges
Unterfangen. Entweder missen Wachstumsraten oder Abwanderungsraten bestimmt werden (was
sehr aufwendig ist) oder es werden die Genflisse zwischen Populationen und die Bedeutung
einzelner Populationen im genetischen Netzwerk bestimmt (was einfacher ist; Runge et al. 2006).
In der Praxis wird darum oft der pragmatische Ansatz eines Netzwerks von Lebensraumen, das
aus unterschiedlichen Habitaten besteht und es Populationen erlauben sollte sich auszutauschen,
die sicherste Schutzstrategie sein.
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2.2.4 Vernetzung messen

Vernetzungsmassnahmen sollten den Bedlrfnissen und dem Verhalten der Organismen angepasst
sein, fur welche sie ergriffen werden. So sieht eine Vernetzungsmassnahme fiir eine Amphibienart
unter Umstanden ganz anders aus als fir einen Kleinsdauger. In der Praxis sollen aber
Vernetzungsmassnahmen oft moéglichst vielen Organismengruppen helfen. Generell gilt, dass Arten
mit gutem Ausbreitungsvermégen besser mit ungiinstigerer Landschaftsvernetzung umgehen
kdénnen als schlechte Wanderer (Kareiva and Wennergren 1995).

Strukturelle Vernetzungsindices. Generell nimmt der Vernetzungsgrad mit der Distanz
zwischen Habitatfragmenten ab (Goodwin and Fahrig 2002). Strukturelle Vernetzung kann anhand
der Lage von Habitaten, Korridoren, Trittsteinen, deren Distanzen und Konfiguration (Villemey et
al. 2015) quantifiziert werden. Hierzu gibt es verschiedenste strukturelle Kennwerte, die sich im
GIS berechnen lassen. So kann der Vernetzungsgrad einer Landschaft einfach durch die
geographische Distanz zwischen geeigneten Lebensrauminseln oder den Anteil an geeignetem
Habitat in der Umgebung bestimmt werden. Komplexere Masse kombinieren die Flache der
Habitatfragmente und die Distanz zu anderen geeigneten Fragmenten, wie z.B. Hanski’s
,connectivity index’ (Hanski 1994). Der Hanski Index ist der wohl am meisten verwendete
Vernetzungsindex. Die Distanz zum nachstgelegenen Fragment ist vor allem fir Festland-Insel
oder ,source-sink’ Systeme geeignet (Soga and Koike 2013; Winfree et al. 2005), wahrend der
Anteil an Habitat ein gutes Vernetzungsmass ist, wenn viel geeignetes Habitat vorkommt (Cozzi et
al. 2008; Winfree et al. 2005). Sind kleine Habitatfragmente in der Landschaft verstreut, ist es
vorteilhafter, Vernetzungsmasse zu verwenden, welche die Distanzen zwischen den Fragmenten
und deren Flachen kombinieren (Briickmann et al. 2010). Eine detailliertere Ubersicht tiber
verschiedene Vernetzungsmasse geben Kindlmann und Burel (2008). Alle diese Analysen sind in
einem GIS einfach durchzufiihren. Sie sind aber nicht funktional und lassen meist die Landschaft
zwischen den Habitaten unberlcksichtigt, obwohl gerade diese den Individuen- und Genaustausch
massgeblich betrifft. In der Schweiz wird heute die Fragmentierung (bzw. die Nicht-Vernetzung)
mit dem strukturellen Mass der effektiven Maschenweite grossraumig erfasst (Box. 2.1). Dieses
Mass beriicksichtigt aber die tatsachlichen Vorkommen von Arten nicht, sondern bezeichnet eine
allgemeine Landschaftszerschneidung vor allem aufgrund von Strassen.

Daher sollten funktionale Vernetzungsmasse gebraucht werden, die sowohl artenspezifisches
Wanderverhalten wie auch die Struktur der Landschaftsmatrix bertcksichtigen.

Funktionale Vernetzungsindices. In jliingster Zeit wurden auch funktionale Masszahlen wie
,cost distances’ zur Bestimmung der Vernetzung einer Landschaft vor allem fir Tierarten
vorgeschlagen. Diese Masszahlen berticksichtigen die Verhaltensmuster der untersuchten
Organismen gegenliber bestimmten Landschaftselementen zwischen den eigentlichen Habitaten
(Kindlmann and Burel 2008). Sie weisen den verschiedenen Landnutzungen oder
Landschaftselementen artspezifische Kosten gegentliber der Ausbreitung, Bewegung oder
Wanderung zu. Es wird also eine Art Widerstandsmodell der Landschaft gebildet. Meist beruhen
diese Kosten pro Landschaftselement auf Expertenmeinung, sie kénnen aber auch auf empirischen
Daten beruhen. ,Least cost’ Distanzen oder ,circuit’ Distanzen kdnnen wiederum im GIS oder in R
einfach berechnet werden. Genetische Daten kdnnen zur empirischen Uberpriifung solcher
funktionaler Vernetzungsindices gebraucht werden (Box 2.2). Anhand von GPS Daten von 40
Individuen, GIS Karten und Widerstandsmodellierungen der Landschaft (Circuitscape; McRae et al.
2008) untersuchten Braaker et al. (2014) die Vernetzung von Igeln (Erinaceus europaeus) in der
Stadt Zurich. Die erhaltenen Vernetzungskarten zeigen auf, wo Habitatfragmente und Korridore in
der Stadt bestehen, und kénnen daher fir die Planung von Schutzmassnahmen verwendet
werden.

Mihlner et al. (2010) untersuchten, ob strukturelle oder funktionale Masszahlen besser
funktionieren. Sie digitalisierten dazu die Landschaften um 30 traditionell genutzte Hochstamm-
Obstgarten (als zentrales Habitat) in einem Radius von 500 Metern. Die Vernetzungsmasszahlen
wurden entweder basierend auf Ldngenmass-Distanzen (strukturell) oder auf Kosten-Distanzen
(funktional) ermittelt und zwar ausgehend vom zentralen Obstgarten zu anderen, fir die
untersuchten Arten geeigneten Habitaten innerhalb des Untersuchungsradius. Als
Biodiversitatsindikatoren wurden Vogelarten verwendet, die Gehélzhabitate bevorzugen. Deren
Artenvielfalt sowie deren Bestandsdichte wurden dann analysiert. Die Resultate dieser Studie
zeigen, dass die strukturellen Masszahlen mehr Varianz der Vogelvielfalt auf der Skala der
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Lebensrauminsel erklaren, die funktionalen Masszahlen aber mehr Varianz auf der
Landschaftsskala. Die Eignung der Masszahlen ist also skalenabhdngig. Der Vernetzungsgrad auf
der Landschaftsskala sollte eher mit funktionalen als mit strukturellen Masszahlen beschrieben
werden.

Nitzliche Informationen zum Messen der strukturellen und funktionalen Vernetzung gibt es auf der
SCALES Projekt Website: http://scales.ckff.si/scaletool/?menu=4&submenu=1

Ausbreitungsdistanzen. Wenn sich Organismen nur Uber kurze Distanzen durch die Matrix
bewegen kénnen, ist es besonders wichtig, dass ihre Habitate hdufig vorkommen und nahe
beieinander liegen. Cozzi et al. (2008) untersuchten die Verteilung von drei bedrohten
Schmetterlingsarten an 36 Orten auf der Nordseite der Schweizer Alpen. Die drei
Schmetterlingsarten reagierten auf die umgebende Landschaft (Anteil Wald gegenliber
Feuchtgebiete) auf verschiedenen raumlichen Skalen, welche mit dem Ausbreitungsvermoégen der
Arten zusammenhingen. Landschaftselemente beeinflussen also verschiedene Arten auf
unterschiedlichen raumlichen Skalen (Martin and Fahrig 2012).

Was ist nun aber eine sinnvolle rédumliche Skala fir eine lokale Landschaft? Die
Ausbreitungsfahigkeit von Organismen spielt fiir den Individuenaustausch und Genfluss zwischen
Habitatfragmenten und Populationen eine entscheidende Rolle. Die Maximaldistanzen, welche von
Organismen (Individuen, Sporen, Samen, Pollen) Giberwunden werden kénnen, hangen vom
artspezifischen Ausbreitungs- oder Wandervermdgen ab. Es gibt fiir viele Arten Daten zum
Ausbreitungsvermogen (Tabelle A1, Appendix). Tabelle 2.1 zeigt einige Beispiele aus Tabelle Al.
Das SCALES Projekt (http://scales.ckff.si/scaletool/?menu=6) hat die Eigenschaften von 576
Pflanzenarten und deren Ausbreitungsvermégen untersucht, um durchschnittlich maximale
Distanzen flr unterschiedliche Pflanzentypen oder Ausbreitungsmechanismen zu schatzen (Tabelle
2.1). Auch fur terrestrische Tiere liefert das ,online tool’ von SCALES Informationen zu den
Ausbreitungsdistanzen. Smith und Green (2005a) haben die publizierten Ausbreitungsdistanzen
von Amphibienarten zusammengestellt. Dabei fiel ihnen auf, dass Studien, welche ein grosseres
Gebiet untersuchten, auch gréssere maximale Ausbreitungsdistanzen fanden.

Die angegebenen maximalen Ausbreitungsdistanzen basieren auf empirischen Daten, die meist auf
begrenzter rdumlicher und zeitlicher Skala erhoben wurden. Oft wird dabei nicht die eigentlich
Ausbreitung bestimmt, sondern wie weit besiedelte Habitate auseinanderliegen. Auf diese Art
lassen sich Ausbreitungsdistanzen fir viele Organismen relativ einfach bestimmen. Es handelt sich
dabei aber eher um Unterschatzungen der tatsachlich méglichen Ausbreitungsdistanzen. Schatzt
man Ausbreitungsdistanzen mit genetischen Methoden (Box 1.3), so erhalt man unter Umsténden
viel grossere Werte und Haufigkeiten als mit 6kologischen Messungen (direkte Beobachtungen,
Besenderung etc.). Besonders drastisch ist dieser Effekt bei Pflanzen, wo herkémmliche
Untersuchungen oft Ausbreitungsdistanzen von wenigen bis hundert Metern anzeigen, wahrend
genetische solche von bis zu mehreren Kilometern nachweisen, wie dies z.B. beim oben erwdhnten
Speierling (Sorbus domestica) mittels genetischer Daten entdeckt wurde (Kamm et al. 2009). Dies
macht die in der Tabelle 2.1 gegebenen Werte vor allem fiir Pflanzen fragwtirdig.

Die Kombination von Netzwerkanalysen (,graph theory’) mit Ausbreitungsdistanzen ist fir den
praktischen Naturschutz von einiger Bedeutung. Ein Populationsgraph besteht aus Knoten, also
den Vorkommen einer Art und deren genauer Lage, unterschiedlicher Grésse gemass z.B.
Habitatgrosse oder Populationsgrosse. Die Knoten sind durch Kanten verbunden, welche die
Vernetzungswege widerspiegeln. Ein Populationsgraph ist also eine graphisch exakte Darstellung
eines Lebensraumverbunds fir eine Art oder einer Metapopulation. Indem die Kantenlange auf die
Ausbreitungsdistanzen beschnitten werden, ldsst sich feststellen, welche Knoten Uberhaupt
verbunden sein kénnen und welche Knoten im Verbund die grésste Bedeutung haben. Idealerweise
kann eine solche Netzwerkanalyse fiir besonders wichtige Arten mit genetischen Daten empirisch
validiert werden (Box 2.2).
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Tabelle 2.1: Schatzungen fir maximale Ausbreitungsdistanzen (maximale Entfernung zwischen
besiedelten Gebieten) fiir einige Beispielarten (siehe Tabelle A1l im Appendix). Quelle Tiere (ausser
Bienen): Planungsbiiro fir angewandten Naturschutz GmbH, http:/www.pan-gmbh.com; Quelle
Bienen: Gathmann and Tscharntke (2002); Quelle Pflanzen: SCALES Projekt:
http://scales.ckff.si/scaletool/?menu=6. Fiir Amphibien siehe auch Tabelle in Smith und Green
(2005) und in Jehle and Sinsch (2007). Fir Pflanzen siehe auch Vittoz and Engler (2008).

Tiere Art Uberwindbare Distanz
Insekten Speer-Azurjungfer, Coenagrion 125 m
hastulatum

Helm-Azurjungfer, Coenagrion 1-3 km
mercuriale

Blaufliigel. Odlandschrecke, 300-800 m
Oedipoda caerulescens

Madesliss-Scheckenfalter, 5 km
Brenthis ino

Sonnenrdschen-Blauling, 320 m
Polyommatus agestis

Hochmoor-Glanzflachlaufer, 200 m
Agonum ericeti

Solitare Bienen (mehrere 150-1200 m
Europadische Arten)

Spinnen Flussuferwolfspinne, Arctosa 2 km
cinerea

Saugetiere Waldmaus, Apodemus sylvaticus 500 m

Schermaus, Arvicola terrestris 2.6 km

Dachs, Meles meles 5 km
Reh, Capreolus capreolus 30 km
Fuchs, Vulpes vulpes 40 km
Luchs, Lynx lynx 100 km
Végel Mittelspecht, Dendrocopos 3 km
medius
Uhu, Bubo bubo 40 km
Flussregenpfeifer, Charadrius 250 km
dubius
Reptilien Mauereidechse, Podarcis muralis 100-500 m
Kreuzotter, Vipera berus 1500 m
Amphibien Kreuzkréte, Bufo calamita 1-3 km
Grasfrosch, Rana temporaria 1-2 km

Feuersalamander, Salamandra 1 km
salamandra

43 | Institut fur Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften



Fachbericht Populationsoékologie

Pflanzen Verbreitungsmechanismus Maximale Distanz
Kein Mechanismus 1.1m
Ballistisch 3.6m
Ameisen 6.5 m
Wind 47.6 m
Tiere 196 m

Nach Pflanzentyp

Krauter 52m
Straucher 24.4 m
Baume 295 m

Box 2.1 Effektive Maschenweite

Die Messgrosse ,effektive Maschenweite’ misst den Grad der Landschaftszerschneidung (Jaeger
2000). Sie drickt die Wahrscheinlichkeit aus, dass zwei zufédllig ausgewahlte Punkte in einem
Gebiet verbunden sind, d.h. nicht durch Barrieren (Verkehrswege, Siedlungen etc.) getrennt sind.
Je mehr Trennelemente die Landschaft zerschneiden, desto geringer wird die Verbindungswahr-
scheinlichkeit und damit die effektive Maschenweite. Entsprechend nimmt auch die Mdéglichkeit ab,
dass Organismen sich frei in der Landschaft bewegen kénnen und dass zwei Individuen einer Art
einander in einer Landschaft finden und sich fortpflanzen kdnnen. Zu beachten gilt, dass es sich
bei der effektiven Maschenweite um ein rein strukturelles und nicht funktionales Mass handelt, da
sie nichts Uber die tatsachlichen Bewegungen der Organismen aussagt.

Tatsdchliche funktionale Vernetzung. Praktisch kann der Grad der tatsachlichen funktionalen
Vernetzung mit verschiedenen Methoden quantifiziert werden: Es werden direkt Wanderung,
Bewegung, Ausbreitung und Genfluss zwischen Habitatflachen bestimmt. Hierzu kann man Fang
und Wiederfang markierter Individuen, Feldbeobachtungen von Organismenbewegungen, ,camera
trapping’ (mit Einschrankungen), Radiotelemetrie oder GPS-Besenderung bei Tieren und
genetische Methoden verwenden (Kapitel 2.2.2 und Box 1.3). Zum Beispiel kann die
Durchgangigkeit von potenziellen Wanderbarrieren fiir verschiedene Fischarten und
Individuengréssen bestimmt werden, indem oberhalb des Hindernisses lebende, markierte Fische
unter das Hindernis versetzt werden, um anschliessend ihr Aufstiegsverhalten zu beobachten
(Werth et al. 2011). In der Realitat sind aber die meisten dieser Methoden (ausser die
genetischen; Box 2.2) flr die Praxis zu zeit- und kostenaufwendig. Zurzeit liegen wenige
Messungen funktionaler Vernetzung auf grésseren rdaumlichen Ebenen vor.

Der Erfolg (oder Misserfolg) von Vernetzungsmassnahmen sollte mit Daten belegt werden um
nachzuweisen, ob es auch wirklich zum erwilinschten Austausch von Individuen der Zielart(en)
kommt, d.h. ob eine funktionale Vernetzung vorliegt. Daflir sollten Daten vor und nach der
Vernetzungsmassnahme gesammelt werden, um spater zu zeigen, ob die Vernetzung den
gewlinschten Effekt auf dem Populationsniveau hat. Dies wird leider trotz der meist betrdchtlichen
Kosten von Vernetzungsmassnahmen selten gemacht (Corlatti et al. 2009; van der Ree et al.
2007).
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Box 2.2 Landschaftsgenetik

Das Forschungsgebiet der Landschaftsgenetik versucht, den Einfluss von Landschaftselementen
(Barrieren, Korridore etc.) auf den Genfluss und damit die Bewegung, Wanderung und Ausbreitung
von Arten aufzudecken (Manel and Holderegger 2013). Landschaftsgenetische Analysen werden
daher auch vermehrt gebraucht, um arten- und naturschutzrelevante Fragen zu beantworten
(Epps et al. 2007).

Landschaftsgenetische Analysen beinhalten typischerweise zwei Schritte: zuerst werden die
Strukturen der genetischen Vielfalt beschrieben und davon der Genfluss abgeleitet. In einem
zweiten Schritt werden diese statistisch mit Landschaftsdaten korreliert (Balkenhol et al. 2009). Es
gibt mittlerweile eine Vielzahl statistischer Methoden fiir diesen zweiten Schritt der Analysen. Ein
wichtiges Resultat vieler landschaftsgenetischer Studien ist bislang, dass Ausbreitung und Genfluss
Uber viel grossere Distanzen erfolgen als 6kologische Untersuchungen nahelegen und dass
Landschaften, die aus Menschensicht zerschnitten sind, dies aus Organismensicht viel weniger
sind.

Mehrere Schweizer Kantone erarbeiten zurzeit gemeinsam Routinen zum einfachen Einsatz von
landschaftsgenetischen Methoden in der Praxis.

2.3 Faustregeln

Betreffend Habitat und Vernetzung lassen sich die folgenden Faustregeln aufstellen, welche auch
in Abbildung 2.3 dargestellt sind.

» Heterogene Flachen: Vernetzte Gebiete bestehend aus einem Habitatmosaik bieten
Populationen von Arten mit verschiedenen Anspriichen Platz (Habitatqualitat). Ein
Habitatmosaik enthalt sowohl Lebensrdume fiir Generalisten wie auch flir Spezialisten.

* Rundere statt ldnglichere Flachen: Sie weisen einen niedrigeren Anteil an Randflachen und
daher weniger Randeffekte auf (Abbildung 2.1)

* Grosse Flachen: Je mehr Habitatflache desto besser (Kapitel 1). Sie bieten grosseren
Populationen Platz und zeigen weniger Randeffekte.

* Vernetzte Flachen: In der Naturschutzpraxis sind Habitatflachen meist kleiner als nétig
(siehe 1.5 und 1.6). Deshalb sind Vernetzung und die Verbesserung der grossraumigen
Durchlassigkeit der Landschaft oft wichtige Naturschutzmassnahmen.
Lebensraumverbundsysteme erhéhen den Individuen- und Genaustausch, wobei die
artspezifische Ausbreitungsdistanz eine zentrale Rolle spielt (siehe Tabelle Al).

Vernetzung bietet auch die Méglichkeit durch Ausbreitung, Kolonisierung oder
Wiederbesiedlung auf Klima- und Landnutzungsanderungen zu reagieren. Vernetzung kann
dann problematisch sein, wenn sie das Einwandern von invasiven Arten oder von Krankheiten
mit sich bringt (z.B. Chytridpilz der Amphibien).

* Funktionale Vernetzung ist entscheidend: Strukturelle und funktionale Vernetzung sind
nicht dasselbe. Mit populationsgenetischen Methoden ist es moglich, Aussagen Uber die
Bewegung und Ausbreitung von Individuen und somit die Vernetzung zwischen Populationen
zu machen.

« Erfolgskontrolle: Der Erfolg (oder Misserfolg) von Vernetzungsmassnahmen sollte mit Daten
belegt werden, denn nur so kann sichergestellt werden, dass wirklich eine funktionale
Vernetzung vorliegt. Daflir sollten Daten vor und nach der Vernetzungsmassnahme gesammelt
werden.

+ Metapopulationen: Sie erhdhen die Resilienz und die effektive Populationsgrésse und
schliessen auch kleine Populationen in einen funktionierenden Lebensraumverbund ein. Dies
gilt auch fir Quellen- und Senken-Populationen. Metapopulationen kénnen nur berleben,
wenn die Subpopulationen untereinander geniigend vernetzt sind. Die Vernetzung ist fiir Arten
mit einer Metapopulationsstruktur daher von besonderer Bedeutung.

« Populationsgenetische Studien: Sie kénnen im Unterschied zu anderen Methoden den
Erfolg von Vernetzungsmassnahmen grossrdaumig auf dem Landschaftsniveau Uberprifen.
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Abbildung 2.3. Prinzipien fir die Planung eines Schutzgebietssystems (Graphik aus Forum
Biodiversitat Schweiz 2011).
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2.4 Forschungsbedarf

+ Ausbreitungsdistanzen: Fir die prioritdren und AP-Arten im Kanton Zlrich sollten die
okologischen Ausbreitungsdistanzen bestimmt werden. Fur die gefahrdeten Arten werden
Angaben bendtigt, welcher Anteil der sich ausbreitenden Individuen eine bestimmte
Distanz zuriicklegt bzw. welcher Anteil der Samen wie stark verbreitet wird. Wo keine
Daten aus der Literatur vorhanden sind, kann der Kanton wie in Kapitel 1.4 beschrieben
aus den besiedelten bzw. unbesiedelten Flachen einen groben Schatzwert flir die mdégliche
Ausbreitungsdistanz einer Art ableiten. Bachelor- oder Masterarbeiten kdnnen ebenfalls
solche Zahlen liefern.

* Funktionale Vernetzung: Fir ausgewdhlte Zielarten sollte die tatsachliche funktionale
und nicht nur die strukturelle Vernetzung bestimmt werden (z.B. mittels ,least cost’ oder
,Circuit’ Distanzen, genetischer Studien etc. (Kapitel 2.2.4)).

« Ausbreitungsstrukturen: Flir ausgewahlte Zielarten sollten mittels Studien bestimmt
werden, ob und welche Strukturen (z.B. Hecken oder Graben fir Wiesel) bzw.
Massnahmen (z.B. Beweidung und Verbreitung durch Schaftrieb) die Ausbreitung erhéhen
bzw. lenken kdnnen.

+ Metapopulationskapazitat: Die Metapopulationskapazitdt (geméass Hanski and
Ovaskainen 2000) kann berechnet werden, um unterschiedliche Landschaften auf ihre
Kapazitat, tberlebensfdahige Metapopulationen zu erhalten, zu bewerten. So kénnen
verschiedene Gebiete verglichen werden oder es liesse sich ableiten, in welchem Verhaltnis
sich zusatzliche Fragmentierung mit Flachenausdehnung kompensieren lasst. Solche
Berechnungen kénnten auch als Grundlage fiir 6kologischen Ersatz/Ausgleich dienen.

+ Fragmentierungseffekte auf Lebensraume: Fir empfindliche Lebensgemeinschaften
wie z.B. Molinions sollte bestimmt werden, ab welcher Fragmentierung die
Lebensraumqualitdat abnimmt. Wie verhalten sich die floristischen und faunistischen
Kennarten bei Zerstlckelung oder Vernetzung? Die Kantone sollten aus Monitorings von
Flora und Fauna fir wichtige Lebensrdume Uber solche Daten verfligen.

2.5 Anwendung fiir wichtige Lebensraume im Kanton Ziirich

Leider gibt es kaum wissenschaftliche Grundlagen zur Beurteilung der Ausbreitungsdistanz ganzer
Lebensraumgesellschaften. Obwohl solche Kenntnisse dusserst wichtig fir den Naturschutz sind,
liegen solche Angaben in der Regel nur zu einzelnen Arten und auch dann nur in Form einer
Maximaldistanz vor. Jegliche Aussagen zur Vernetzung von Lebensraumgesellschaften bleiben
daher vage. Fallstudien zur Besiedlung von Fldchen durch Lebensraumgesellschaften kénnten
jedoch im Rahmen von Bachelor- oder Masterarbeiten in Zusammenarbeit mit Hochschulen fir die
Zielarten im Kanton Zlrich generiert werden.

2.5.1 TWW

Die TWW-Flachen im Kanton Zirich sind im Schnitt 880 m von der nachsten TWW-Flache entfernt
(Median 484 m). Die kleinste Distanz betragt 35 m, die grésste 5418 m. Die mittlere Distanz zu
den 10 nachstliegenden TWW-Flachen betrdgt Gber 2.5 km (Median 2.2 km). Schwerpunktgebiete
fir TWW-Flachen befinden sich im Raum Bauma, um Glattfelden, zwischen Winterthur und Irchel,
zwischen Bassersdorf und Embrach, sowie zwischen Riimlang und Wettingen. Einzelne véllig
isolierte TWW-Flachen befinden sich beispielsweise bei Ellikon, Maur oder Uster (Abb. 2.4).

47 | Institut fir Evolutionsbiologie und Umweltwissenschaften



Fachbericht Populationsoékologie

Abb. 2.4: TWW-Flachen im Kanton Zlrich (hellgriine Flachen; Massstab 1:715°000).

Krewenka et al. (2011) konnten nachweisen, dass die Abundanz von Wildbienen und Wespen auf
Wiesenflachen im Umkreis von weniger als 1 km um ein TWW-Objekt rasant abnahm; nur
Hummeln scheinen fir die Futtersuche auch gréssere Distanzen zuriickzulegen. Ein vernetzender
Grasstreifen zum nachsten Objekt verbesserte die Vernetzung in dieser Studie nicht (Abbildung
2.5). Weitere Studien belegen, dass die Flachengrdsse die Artenvielfalt auf TWW-Flachen starker
beeinflusst als die Vernetzung (Jauker et al. 2013; Roesch et al. 2015).

In den Schwerpunktgebieten mit kurzen ,nearest neighbour’ Distanzen von unter 400 m durften
auch kleine Flachen einigermassen genligend vernetzt sein, um die Samenverbreitung und den
Genfluss durch Bestauber zu erlauben. Ob samtliche Arten in einem solchen Lebensraumverbund
einer Schwerpunktregion aber als ,Metapopulation’ Uberleben kénnen, hangt von den individuellen
Ausbreitungsdistanzen der Arten ab und ob die Flachen funktional vernetzt sind. Diese Aussagen
gelten aber nur fir die haufigeren Arten von TWW. Wiirde man nur die von seltenen Arten
besiedelten TWW-Flachen im Kanton Zlrich betrachten, wiirden sich viel gréssere Distanzen zum
nachsten Objekt ergeben. Tabelle 2.2 gibt eine Ubersicht zu den Prim&rausbreitungsdistanzen von
Hochstauden (Diacon-Bolli et al. 2013), die aber das tatsachliche Ausbreitungspotenzial
unterschatzen dirften. Genetische Studien zeigen, dass sowohl fur Pollen, wie auch fiir Samen
vermutlich ganz andere Dimensionen stimmen; leider existieren keine solchen Studien zu TWW-
Pflanzen. Beweidung beispielsweise kann die Ausbreitungsdistanz von Samen massiv erhéhen,
wenn Schafe von einer Weide zur nachsten getrieben werden (Rico et al. 2012; Rico et al. 2014).
Es bestehen also teilweise grosse Unterschiede zwischen den Distanzen, die aktiv zuriickgelegt
werden kénnen (z.B. durch anemochore oder autochore Samen) bzw. der passiven Verfrachtung
durch Tiere (Zoochorie). Besonders letztere ist flir den Naturschutz in fragmentierten Flachen
relevant, dazu existieren aber wiederum nur geringe Kenntnisse insbesondere zu
naturschutzrelevanten Arten.

Aufgrund der geringen Flachengréssen der meisten TWW-Objekte im Kanton Zirich (knapp 1 ha
im Schnitt, Median weniger als 0.5 ha; vgl. Kapitel 1.5.1) kénnen viele TWW-Spezialisten
langfristig nicht auf einer einzigen TWW-Fldche Uberleben. In den Schwerpunktregionen muss
daher die Vernetzung erhéht werden, sodass nicht nur der genetische Austausch, sondern auch die
Neubesiedlung nach lokalem Aussterben einer Art ermdéglicht wird. Ausserhalb der
Schwerpunktgebiete sind die isolierten Flachen so zu vergrdssern, dass sie den Mindestarealen
(vgl. Kapitel 1.2.1) der dort vorkommenden TWW-Spezialisten genligen.
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Abbildung 2.5: Abundanzen futtersuchender Bestduber auf Wiesenstreifen in unterschiedlicher
Distanz zu einer TWW-Flache. Eine Wiesenflache in 100 m Distanz war zusatzlich durch einen
Grasstreifen vernetzt mit der TWW-Flache (Verb. Str. 100), die restlichen Streifen waren nicht mit
dem Wiesland vernetzt. Quelle: Krewenka et al. (2011).
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Tabelle 2.2: Ausbreitungsdistanzen diverser Graser und Hochstauden innerhalb und ausserhalb
von TWW Objekten.

Art Erfasste Diasporen ~ Mittler Erfasste Diasporen in der Total  Erfasste Diasporen
innerhalb 1 SE von Diasporendruck umliegenden Landschaft rel. zum
der Wiesenflache pro m? Diasporendruck

Tm 2m 5m 10m 20m 40m

Graser
Anthoxanthum odoratum L. 1 6.43
Arrhenatherum elatius L. 396 488.30 137 M 1 1 150 0.31
Briza media L. 562 790.76 1 3 4 0.01
Bromus erectus Huds. 3953 3895.06 59 9 6 74 0.02
Dactylis glomerata L. 814 1118.04 112 2 1 115  0.10
Festuca ovina L. 61 74.10
Festuca pratensis Huds. 531 340.60 28 1 29 0.09
Helictotrichon pubescens Huds. 26 19.13
Poa pratensis L. 52 180.61 2 1 d 4 0.02
Trisetum flavescens Beauv. 1437 1376.40 141 29 13 1 184 0.13
Stauden
Cerastium fontanum Baumg. 6 32.65 2 2 0.06
Hieracium pilosella L. 5 15.55 1 1 0.06
Knautia arvensis Coult. 18 62.96
Leontodon hispidus L. 0 117
Leucanthemum vulgare Lam. 50 81.05
Linum catharticum L. 2 35.97
Lotus corniculatus L. 2 58.25
Medicago lupulina L. 2 8.88
Myosotis arvensis Hill. 17 17.95
Picris hieracioides L. 18 78.40 1 1 0.01
Plantago lanceolata L. 16 253.44
Plantago media L. 1 200.57
Ranunculus bulbosus L. 33 32.41
Rhinanthus minor L. 0 37.00
Salvia pratensis L. 60 280.37 5 5 0.02
Tragopogon orientalis Celak. 2 4.22
Trifolium campestre Schreb. 1 8.25 1 1 0.12

2.5.2 Feuchtgebiete/Moore

Die Feuchtgebiete im Kanton Zirich wurden in den letzten 100 Jahren massiv fragmentiert (Gimmi
et al. 2011). Aktuell betragt die geringste Distanz zwischen zwei Feuchtgebieten im Kanton Zirich
22 m, die grosste 3.5 km. Der Mittelwert liegt bei 417 m, der Median bei 266 m. Die Vernetzung
der Feuchtgebiete scheint auf den ersten Blick also weitaus besser als bei den TWW.

Aus Abbildung 2.6 geht hervor, dass bis 1900 noch ein zusammenhangendes Netzwerk aus
Feuchtgebieten bestand, das in den folgenden 100 Jahren jedoch stark fragmentiert wurde und
2000 nur noch aus wenigen Lebensraumverbiinden besteht (Tabelle 2.3). Obwohl die
Ausbreitungsdistanz fiir Amphibien in Tabelle 2.1 mit 1-2 km angegeben wird, so ist hierbei zu
beachten, dass dies nur dort zutrifft, wo keine Barrieren wie grosse Fliisse, Strassen oder
Siedlungen vorliegen. Die funktionale Vernetzung von 150-500 m, wie Gimmi et al. (2011) sie in
Abbildung 2.5 verwenden, dirfte also ein realistischeres Bild liber das Ausbreitungspotenzial der
Amphibien in der Kulturlandschaft geben. Generell gilt zu bedenken, dass Feuchtgebiete,
abgesehen von den Flussauen, natlrlicherweise schon immer als Lebensraumflecken in einer
Landschaftsmatrix aus nicht-Feuchtgebiet vorkamen. Typische Bewohner von Feuchtgebieten
mussen also Uber gewisse Ausbreitungsfahigkeiten verfligen. Quesnelle et al. (2015) untersuchten
den Effekt der Landschaftsmatrix auf die Abundanz von verschiedenen Feuchtgebietsspezialisten
aus vier taxonomischen Gruppen (Saugetiere, Vogel, Reptilien, Amphibien) und kamen zum
Schluss, dass fir Amphibien der Waldanteil in der Landschaft entscheidender war als die
Feuchtgebietsflache. Dies dirfte so zu interpretieren sein, dass Wald flir die meisten
Amphibienarten Lebensraum darstellt und somit durchlassig ist und keine oder kaum
Barrierewirkung entfaltet, im Gegensatz zu Siedlungen, Strassen oder intensivem Kulturland.
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Abbildung 2.6: Flachenverlust und Fragmentierung der Feuchtgebiete im Kanton Zirich.
Feuchtgebiete sind als schwarze Flachen dargestellt. Typische Ausbreitungsdistanzen von
Amphibien von 300 m bzw. 1 km sind als Buffer von 150 m (dunkelgrau) und 500 m (hellgrau)
dargestellt. Quelle: Gimmi et al. (2011).
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Soons et al. (2008) konnten aufzeigen, dass sogar Wasser- und Sumpflanzen grosse
Ausbreitungsdistanzen iber mehrere 100 km bewaltigen kénnen, wenn Samen beispielsweise von
Stockenten gefressen werden. Genfluss ist bei Pflanzen von den Bestaubern und Samenverbreitern
abhdngig und kann daher ebenfalls liber grosse Distanzen erfolgen (Aavik et al. 2014). Allerdings
findet Genfluss primar zwischen nah beieinanderliegenden Populationen statt (Aavik et al. 2013).
Eine Erhéhung der Feuchtgebiets-Dichte bzw. -Vernetzung wirkt sich also auch auf die Erhaltung
der genetischen Diversitat positiv aus.

Die Mehlprimel (Primula farinosa) beispielsweise reagiert sehr sensibel auf Fragmentierung:
Isoliertere Flachen weisen eine geringere Dichte an Pflanzen auf als gut vernetzte Flachen. In gut
vernetzten Flachen sind die Dichten am Rand der Flache ausserdem geringer als im Zentrum,
wobei dies vor allem auf jingere Pflanzen zutrifft (Lienert and Fischer 2003). Wenn diese Art als
Beispiel flir starker gefahrdete Arten fungieren kann, missten entsprechend grosse und gut
vernetzte Flachen mit einem grossen Verhdltnis von Flache zu Rand geférdert werden.
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Tabelle 2.3: Abnahme der Anzahl Lebensraumverbundnetze und der Anzahl Feuchtgebiete pro
Lebensraumverbund seit 1850 im Kanton Zirich. Quelle: Gimmi et al. (2011).

Anzahl Netzwerke Anzahl Patches in einem Netzwerk
150 m Puffer 500 m Puffer 150 m Puffer 500 m Puffer
1850 754 28 6 155
1900 802 30 5 128
1950 854 67 3 38
2000 355 139 2 5

Fiir ein langfristiges Uberleben der Arten mit schlechteren Ausbreitungsfahigkeiten als
Ornithochorie ist die Vernetzung in der aktuellen Situation im Kanton jedoch zu gering. Selten
beobachtete extreme Ausbreitungsdistanzen diirfen nicht als Mass flr die Ausbreitungsfahigkeit
hinzugezogen werden und kénnen keine gentigende Rekolonisierungsrate bzw. Genflussrate
sicherstellen. Ein dichteres Netzwerk an Feuchtgebieten, organisiert in Schwerpunktregionen, ist
daher anzustreben.

2.5.3 Lichte Walder

Die lichten Walder im Kanton Zirich sind im Schnitt 578 m (Median 294 m) vom nachsten lichten
Wald entfernt, wobei nicht zwischen verschiedenen Typen lichter Walder unterschieden wird. Die
kleinste Distanz betragt 20 m, das isolierteste Objekt liegt 4.8 km entfernt vom nachsten lichten
Wald-Objekt. Die mittlere Distanz zu den 10 nachstliegenden LiWa-Flachen betragt 1.9 km
(Median 1.3 km). Schwerpunktgebiete befinden sich an den siidexponierten Hangen entlang der
Reppisch, der Toss, sowie an Sidhangen von Wettingen lber Eglisau entlang des Rheins nach
Andelfingen und Feuerthalen.

Zum Einfluss der Vernetzung auf die Artenvielfalt in lichten Waldern liegen leider keine Angaben
aus der Literatur vor. Jegliche Aussagen missen sich daher auf einzelne Zielarten des Aktionsplans
Lichte Walder abstlitzen, soweit solche Daten vorliegen. Die Elsbeere (Sorbus torminalis)
beispielsweise weist kaum genetische Struktur iber grosse Distanzen (ca. 100 km) auf, obwohl sie
meist in kleinen und isolierten Vorkommen auftritt (Hoebee et al. 2006). Da Elsbeeren aber bis zu
100 Jahre oder noch alter werden kénnen, kann diese Resultat auch die historische Vernetzung
widerspiegeln. Kamm et al. (2009) wiesen allerdings aktuellen Genfluss in S. torminalis nach; in
dieser durch Insekten bestaubten Art mit Samenverbreitung durch Végel und Saugetiere sind
Populationen auch Uber weite Distanzen durch Genfluss verbunden. Allerdings weisen auch hier
kleinere und isoliertere Populationen geringere Fortpflanzungsraten und hdéhere genetische
Isolation auf (Hoebee et al. 2007). Auch fiir den Alpenbock (Rosalia alpina) ergeben genetische
Studien kaum Differenzierungen zwischen Populationen Gber Distanzen von mehreren 100 km
(Drag et al. 2015). Diese genetischen Daten belegen, dass diese Art ein sehr hohes
Ausbreitungspotenzial zu besitzen scheint, so dass die kleinrdumige Vernetzung fiir R. alpina kaum
limitierend ist. Das Purpurrote Knabenkraut (Orchis purpurea) zeigt im Gegensatz dazu starke
genetische Differenzierung zwischen einzelnen Populationen, was auf geringe
Ausbreitungsdistanzen hinweist (Jacquemyn et al. 2007). Zudem scheinen auch hier kleine
Populationen geringere Fortpflanzungsraten aufzuweisen (vgl. Kapitel 1.6.1), so dass die
Vernetzung umso wichtiger wird. Eine durchlassige Matrix (z.B. Hecken, Reben) ist flr die
Ausbreitung von Tieren zwischen den LiWa-Objekten Voraussetzung. Fir Pflanzen ist es wichtig,
dass die Matrix flir ihre Samenverbreiter (z.B. Sdugetiere oder Vbégel) durchladssig ist.

Fur die Priorisierung von LiWa-Objekten gemdss Aktionsplan sollte beachtet werden, dass es flr
wenig mobile Zielarten oder flr Arten mit geringem Ausbreitungspotenzial wenig Sinn macht,
einen kleinen, isolierten Standort zu férdern, da sie dort nur geringe langfristige
Uberlebenschancen haben. Fiir Generalisten wie die Schlingnatter kénnen jedoch auch kleine
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Fragmente nutzlich sein: Schlingnattern in Stiddeutschland benétigen fiir eine Subpopulation von
50 adulten Tieren beispielsweise 350-400 ha Flache (Volkl and Kasewieter 2003). Lichte Walder
sind ein bevorzugter Lebensraum der Art. Trockenstandorte wie Rebberge mit Trockenmauern
oder Magerwiesen kénnen jedoch zur Gesamtflache addiert werden, da sie ebenfalls zum Habitat
der Art zahlen.

2.6 Anwendung auf Fallbeispiele von Zielarten im Kanton
Ziirich

2.6.1 Borstige Glockenblume (Campanula cervicaria)

Die Borstige Glockenblume ist eine Bewohnerin wechselfeuchter, toniger Béden an halbschattigen
bis sonnigen Lagen. Sie kommt vereinzelt im Mittelland vor und wird von InfoFlora fiir die ganze
Schweiz wie auch firs Mittelland als stark geféahrdet angegeben. In anderen Regionen ist sie
teilweise sogar vom Aussterben bedroht oder lokal ausgestorben. Die Art wird sowohl im Kanton
Zurich wie auch im Kanton Aargau mit einem Aktionsplan geférdert, wobei die Fordermassnahmen
teilweise unterschiedlich sind. Wahrend der Kanton Zirich recht offensiv neue Populationen durch
Aussaat grindet, ist der Kanton Aargau beim Neugriinden von Populationen eher zuriickhaltend
und beschrankt sich weitgehend auf die Férderung der bestehenden Vorkommen.

Die Pflege des Lebensraums ist anspruchsvoll, da die Art ein ausgesprochener Lichtkeimer ist und
fUr die Keimung auf offene Flachen angewiesen ist, gleichzeitig aber eine zu friihe Mahd die
Bllten- bzw. Samenstande vor der Samenausbreitung entfernen wiirde. Die Samen werden zu
einem grossen Teil am Stangel zurlick behalten und nach und nach bei Erschiitterung wahrend
Monaten aus der Samenkapsel gestreut. Das Stehenlassen der Fruchtstande mit den reifen Samen
Uber den Winter ist also wichtig. Gleichzeitig ist Verbuschung und Sukzession eine Gefahr, da die
Samen dann nicht mehr auf offene, sonnige Kleinstandorte fiir die Keimung treffen. Bei der Mahd
mussen Bliten- und Fruchtstédnde also geschont werden.

In Polen féllt der Rickgang der Art mit der Aufgabe der Beweidung zusammen (Thiel, mindliche
Mitteilung am Workshop ,Best Practice Artenférderung Campanula cervicaria (Borstige
Glockenblume)’ vom 25.11.2014). Extensive Beweidung kann zu Heterogenitat im Lebensraum
fihren, die stellenweise krautige Vegetation inkl. Bliten- und Samenstande stehen lasst,
andernorts aber durch Trittschaden offene Flachen schafft. Voraussetzung ist jedoch eine
genligende Populationsgrésse, sonst besteht das Risiko, dass samtliche Bliten- und Samenstande
gefressen bzw. zerstort werden. Zudem lieben zumindest Rehe die Bliitenstande (Adrienne Frei,
mindl. Mitteilung). Die Vorkommen in der Schweiz sind insgesamt eher klein und das Risiko durch
Beweidung diirfte eher hoch sein. Der Aktionsplan des Kantons Zirich gibt als Zielgrdsse fiir jede
Teilpopulation 100 bliihende Individuen vor. Gemass Eisto et al. (2000) ist jedoch die Variation in
der Populationsgrésse in Skandinavien immens und etwa 50% der untersuchten Populationen
bestanden aus finf Individuen oder weniger. Die 100 blihenden Individuen diirften also eine
ambitionierte Zielgrésse sein, auch wenn die starken Bestandsschwankungen und die damit
verringerte effektive Populationsgrisse diese Zielgrdsse sicher rechtfertigen und sie auch den oben
genannten Faustregeln entspricht.

Die starken Populationsschwankungen und die Habitatpraferenz (Lichtkeimer) deuten darauf hin,
dass die Art ein Pionier ist und méglicherweise nur dort langfristig am selben Standort vorkommt,
wo Prozesse immer wieder natlrlicherweise offene Boden schaffen (z.B. Rutschhdnge). Ansonsten
ist sie moglicherweise eher in Metapopulationen organisiert, deren Teilpopulationen meist nur
kurzfristig Uberleben. Voraussetzung flir eine solche Strategie ware eine starke
Ausbreitungsfahigkeit zur Besiedlung neuer geeigneter Orte. In der Tat produziert ein Blitenstand
20’000-30'000 Samen und nach dem Sturm Lothar tauchten im Norden des Kantons Zirich neue
Populationen auf. Diese kdnnten einerseits durch Keimung von Samen aus der Samenbank in neu
freigelegten Rohbodenflachen aufgekommen sein (Bertiller, mindliche Mitteilung am Workshop
,Best Practice Artenférderung Campanula cervicaria (Borstige Glockenblume)’ vom 25.11.2014),
oder aber vom Sturm verdriftet worden sein (Conny Thiel, Mitteilung am Best Practice Workshop).
Wenn die Art aber tatsachlich eine so gute Besiedlerin Uber teilweise grosse Distanzen ist, stellt
sich die Frage, wieso sonst keine neuen Spontanbesiedlungen bekannt sind. Genetische Studien zu
Ausbreitungsdistanzen und Genfluss zwischen Populationen kénnten dazu wichtige Grundlagen
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liefern. Zudem kénnten Studien zu einer Reihe weiterer Fragestellungen dazu beitragen, die
Férdermassnahmen zu optimieren:

+ Gemass dem Best Practice Workshop wurden v.a. Mesobrometon-Standorte bei der
Férderung berlcksichtigt. Sofern genug Saatgut zur Verfiigung steht, kénnte es sich
lohnen, andere geeignete Standorte und Gesellschaften anzusden und den Etablierungs-
und Fortpflanzungserfolg auszuwerten (vgl. Kapitel 1.3, Habitatqualitat und
Nischenmodell). Das autochthone Vorkommen im Niederholz gedeiht beispielsweise in
einem Eichen-Hainbuchenmischwald (Carpinion betuli).

+ Eine Analyse der erfolgreichen/erfolglosen Aussaaten kénnte helfen, wichtige Parameter zu
identifizieren, die Uber Erfolg oder Misserfolg entscheiden. Aussaaten kénnten so auf
erfolgsversprechende Standorte konzentriert werden.

* Gibt es Beweidungsregimes, die fiir die Art geeignet sind? Wie wird in Polen beweidet,
wann soll wie stark bestockt werden (z.B. spat im Jahr, wenn die Blutenstande reif und
vertrocknet, also unattraktiv fir Verbiss sind, oder friih, sodass sie nach der Beweidung
nochmals austreiben kénnen)?

» Findet Ausbreitung aufgrund von Beweidung statt? Was geschieht mit den Samen, wenn
sie von Sdugetieren wie Schafen oder Rehen gefressen und ausgeschieden werden?
Bleiben Samen im Fell von Schafen hangen, wenn diese an den alten Bllitenstéanden
entlangstreifen, und werden so ausgebreitet?

« An geeigneten Standorten in der Nahe existierender Vorkommen kdnnten experimentell
offene Flachen geschaffen werden, die windverdrifteten Samen optimale Keimbedingungen
bieten. So kénnte getestet werden, ob die natlrliche Ausbreitung Gber Windverdriftung der
Samen als Alternative zur Aussaat tatsachlich stattfindet und tber welche Distanzen dieser
Mechanismus wirksam ist.

2.6.2 Kleiner Moorblauling (Phenagris alcon)

Der Kleine Moorblduling ist aktuell als stark gefahrdet (EN) auf der Roten Liste der Tagfalter und
Widderchen eingestuft (Wermeille et al. 2014). Sein Hautverbreitungsgebiet in der Schweiz liegt in
der Nordostschweiz, dem Kanton Zirich kommt also eine grosse Verantwortung fiir die Art zu.
Zudem besitzt der Kanton Zrich noch einige der wenigen grossen Vorkommen dieser Art in der
Schweiz (Dusej et al. 2008).

Die starke Gefahrdung der Art resultiert aus mehreren Faktoren:

+ Geringe Mobilitat und hohe Standorttreue.
«  Stendkie:
o Myrmekophilie; die Art ist fir die Fortpflanzung auf Wirts-Ameisen der Gattung
Myrmica angewiesen.
o Die Artist flr die Eiablage und wahrend der Larvalphase auf den Lungen- oder
Schwalbenwurz-Enzian (Gentiana pneumonanthe bzw. G. asclepiadea), in der
Schweiz seltener auch den Deutschen Enzian (G. germanica) angewiesen, der
seinerseits nur in Pfeifengraswiesen, Flach- oder Ubergangsmooren sowie wenigen
verwandten Pflanzengesellschaften vorkommt.
*  Fleckenhafte Verbreitung der mdglichen Lebensrdume (Molinium, Flachmoore) -
zunehmende Verschilfung und Eutrophierung.
+ Bewirtschaftung der Lebensraume (haufig eher friihe Mahd, bevor ein Grossteil der Raupen
das Entwicklungsstadium fir die Aufnahme in den Ameisenbau aufweisen bzw. bevor
Enziane versamen konnten).

Die geringe Mobilitat kombiniert mit einer sehr ausgeprdgten Spezialisierung auf wenige
Lebensrdaume, die nur fleckig und isoliert vorkommen und ausserdem sowohl den Ameisen- wie
auch den Pflanzenwirt aufweisen missen, kann die starke Gefahrdung der Art ohne Weiteres
erklaren. Nun kommt noch die Pflege der Feuchtwiesen hinzu, die zur Verhinderung der
Vergandung bzw. Verschilfung haufig eher friih und leider oft relativ flachenendeckend
(Wirtschaftlichkeit) gemaht werden. Ein hoher Anteil an Altgrasstreifen dirfte fiir diese Art
entscheidend sein.
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Da die Lebensraume der Art an sich eher selten und isoliert sind (vgl. Kapitel 2.5.2) und die
Ausbreitungsdistanz haufig nur wenige hundert Meter betragt (Wynhoff et al. 1996; Abb. 2.7),
mussen vorgdngig die noch vorhandenen Populationen gestdrkt werden, so dass ihr
Aussterberisiko verringert wird.

Abb. 2.7: Relative Haufigkeit der Wiederfange von markierten P. alcon Individuen (schwarz:
Mannchen, grau: Weibchen) in einer bestimmten Distanz vom Markierungsort. Die maximale
Distanz bei den M@nnchen betrug 430 m, bei den Weibchen 300 m. Quelle: Wynhoff et al. (1996).
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Besiedlungen Uber grossere Distanzen von rund 5 km, wie sie ausnahmsweise aus dem Kanton
Aargau bzw. aus Frankreich berichtet wurden (Lhonoré 1998), kénnten auf Verdriftung durch Wind
zurlckzufiihren sein. Die Wahrscheinlichkeit, dass in solch einem Fall ein verdrifteter
Schmetterling auf ein geeignetes Habitat trifft, ist sehr gering, und es dirfte sich tatsachlich um
sehr seltene Ausnahmen handeln. Normalerweise dlirfte die Ausbreitung Gber eher kurze
Distanzen von wenigen 100 Metern (Abb. 2.7) stattfinden und Vorkommen innerhalb dieses Radius
kdénnen als Metapopulation betrachtet werden. Populationen, die weiter entfernt liegen, sollten
vernetzt werden und ebenfalls Bestandteil einer Metapopulation werden.

Eine Studie am Pfannenstil stellte fest, dass das Vorkommen des kleinen Moorblaulings dort,
unabhangig von der Ausbreitung, durch das Vorkommen der Wirtspflanzen limitiert war; diese
kamen nur auf 19 von 24 mdglichen Flachen vor. Wirtsameisen kamen auf allen untersuchten
Flachen vor (Bolt et al. 2010). Um die Vernetzung zu erhdhen, missen also vorwiegend
Feuchtwiesen mit Gentiana pneumonanthe, G. asclepiadea und G. germanica geférdert werden.

Es wdre zu testen, z.B. im Rahmen von Master- oder Bachelorarbeiten, ob Beweidung die
Vergandung bzw. Verschilfung der Feuchtweisen effizient verhindern kénnte, ohne die Versamung
der Enziane bzw. die Raupen von P. alcon zu gefdhrden. Ausserdem kénnten verschiedene Mahd-
Regimes (Zeitpunkt, Haufigkeit, abschnittsweise Mahd) getestet werden.
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Weitere Forschungsbedarf besteht in den Strukturen, die die Ausbreitung von P. alcon fordern
bzw. leiten: Lasst sich die Ausbreitungsdistanz durch Blumenwiesenstreifen (z.B. entlang von
Gewassern) erhéhen? Wie lasst sich die Ausbreitung raumlich steuern, so dass ausbreitende Tiere
nicht in ungeeignetem Habitat enden?

2.6.3 Kreuzkrote (Epidalea calamita)

Im Kapitel 1.6.2. wurde die Uberlebenswahrscheinlichkeit von zwei verschieden grossen
Kreuzkroéten-Populationen unter verschiedenen Szenarien simuliert. Selbst unter dem besten
Szenario von Folienweihern mit Ablass (keine vorzeitige Austrocknung, keine Pradation) hatte die
kleine Population mit 14 Adulttieren (ca. 5 Rufern wahrend Monitoring) ein Aussterberisiko von
Uber 50% Uber einen Zeitraum von 30 Jahren. Gemass der Masterarbeit von Ramon Mdller an der
UZH (in Arbeit) liegen die geschatzten Populationsgréssen (Anzahl sich fortpflanzender Tiere,
genetisch geschatzt, vgl. Ne, Box 1.2) im Kanton Zirich zwischen 6 und 36 Tieren. Keine
Population erreicht demnach die Grésse von 56 Tieren, die als ,grosse Population’ ebenfalls in
1.6.2. simuliert wurde. Das Aussterberisiko jeder einzelnen Population liegt daher selbst bei einem
gut bewirtschafteten Folienweiher zwischen 52% und bestenfalls ca. 10%.

Die meisten Amphibien sind vermutlich als Metapopulationen organisiert, auch wenn diese
Annahme selten explizit getestet wird (Smith and Green 2005b). Wiederholt man nun die Vortex-
Analyse aus Kapitel 1.6.2. unter Annahme einer Metapopulation von 10 Subpopulationen, jede mit
einer Populationsgrésse von 14 Adulttieren (was deutlich weniger ist als die Populationsgréssen im
Kanton Zirich) mit Migrationsraten von 20%, wovon 50% tatsdchlich Uberleben, ergibt sich ein
erfreuliches Bild: Das Aussterberisiko der Metapopulation liegt nun bei 0%. Jede einzelne
Population hat noch ein Aussterberisiko zwischen 4 und 8%, je hachdem, wie sie vernetzt ist (die
Migrationsraten zwischen den einzelnen Subpopulationen wurden leicht asymmetrisch
eingegeben), es findet jedoch genug Rekolonisierung statt, dass die Metapopulation als Ganzes
problemlos Uber 100 Jahre oder langer iberleben kann.

Die Arbeiten von Manuel Frei und Esther Schweizer (Frei 2014; Schweizer 2014) untersuchten die
Raumnutzung und Migrationsraten mannlicher Kreuzkréten im Suhrental (Kantone AG und LU)
sowohl anhand von Telemetrie wie auch genetisch. Insgesamt wurden von 266 genetisch
beprobten und 50 besenderten Tieren 13 Wanderungen von einem Gewdsser an ein anderes
festgestellt (4% Migranten). Dies liegt wesentlich unter der in der Vortex Analyse gemachten
Annahme von 20% Migranten, berticksichtigt aber nicht die Juvenilen, die bei den meisten
Amphibien den grdssten Teil der Migranten ausmachen. Die meisten Kreuzkréten wanderten in
eine benachbarte Population (mittlere Distanz zur nachsten Population 1’085 m). Zwei Tiere legten
jedoch eine Distanz von Uber 4 km zuriick; weder Strassen noch die Suhre stellten
Migrationsbarrieren dar. Anhand von Telemetrie konnten in etwas Uber 80 Nachten und weit mehr
als 200 Arbeitsstunden 2 Migranten identifiziert werden zwischen zwei benachbarten Populationen
(Distanz 1’095 m). Die 11 weiteren Migrationsereignisse wie auch samtliche langere Strecken
konnten anhand genetischer Daten in 7 Nachten nachgewiesen werden. Der Anteil Tiere, der
wandert, war also in etwa gleich flir telemetrische wie flir genetische Daten, wobei fiir die
telemetrischen Daten ein massiv hoherer Aufwand betrieben werden musste. Mdglicherweise
waren mit mehr Sammelnachten genetisch ein héherer Anteil Individuen, die ein anderes
Fortpflanzungsgewadsser aufgesucht hatten, nachgewiesen worden. Dies belegt, dass die
Schatzungen von Ausbreitungsdistanzen anhand 6kologischer Daten haufig unter den genetisch
geschatzten Ausbreitungsdistanzen liegen (vgl. Kapitel 2.2.4.1.). In diesem Fall wurde nicht nur
die Distanz, sondern auch die Ausbreitungsrate mit der telemetrischen Methode unterschatzt.

Aus den Daten zur Raumnutzung und Wanderdistanzen geht deutlich hervor, dass die Kreuzkréte
ein sehr mobiler Froschlurch ist und grosse Distanzen innerhalb von Kulturland zurticklegen kann.
Fir die Art sind die Fortpflanzungsgewasser vermutlich starker limitierend als deren Vernetzung
und die Artforderung sollte sich auf die Anlage geeigneter Gewasser innerhalb der
Ausbreitungsdistanz konzentrieren. Je naher an einem bestehenden Gewasser ein neues Gewasser
erstellt wird, umso grésser ist natirlich die Chance, dass es rasch besiedelt wird, aber auch Gber
eine Distanz von 2 km dirfte durchaus selbstandige Kolonisierung stattfinden kénnen.
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3. Translokationen

Translokationen umfassen a) die Verstarkung kleiner Populationen mit zusatzlichen Individuen aus
anderen, grésseren Populationen oder aus Zwischenkulturen und -zuchten zur Erhéhung der
lokalen Populationsgrdsse (Kapitel 1), b) Umsiedlungen von akut geféhrdeten Individuen oder
Populationen an einen anderen Ort, c) Wiederansiedlungen von Arten an Orten, wo sie friher
vorgekommen sind, und d) Neuansiedlungen von einheimischen Arten an Orten, wo sie friiher
nicht vorgekommen sind. In der Schweiz werden Wieder- oder Neuansiedlungen von Tieren nur in
wenigen Fallen angewandt und als erganzende Massnahme angesehen. Bei Pflanzen wurden und
werden sie aber recht zahlreich durchgefiihrt. Oberste Prioritat hat aber die in situ Erhaltung in
noch vorhandenen Habitaten.

3.1. Translokationsmethoden in der Naturschutzpraxis

a) Verstarkung (Bestandsstarkung): Das Ziel von Bestandsstdarkung ist, geschwachte Populationen
durch Aussaaten oder Auspflanzungen bei Pflanzen oder Ansiedeln von Individuen bei Tieren zu
starken, um die lokale Populationsgrésse zu erhéhen. Dabei werden Individuen oder Samen aus ex
situ Kulturen und Zuchten oder aus anderen, grésseren Populationen verwendet. Verstarkung
kann aber auch der Behebung von demographischen und genetischen Problemen dienen, weil sie
zu Genfluss flhrt, falls das Material von einer anderen Herkunft stammt. Ein Beispiel ist die
Verstarkung der Population der Kiichenschellen (Pulsatilla vulgaris) auf der Wollau in den
Thurauen.

b) Umsiedlung: Umsiedlungen von Individuen oder Populationen von Pflanzen und Tieren dienen
deren Rettung, wenn diese aufgrund vorhersehbarer starker Habitateingriffe (z.B.
Baumassnahmen) akut gefahrdet sind. Die Richtlinien fiir Wiederansiedlungen (IUCN/SSC 2013)
sollten dabei eingehalten werden. Solche Umsiedlungen wurden friiher bei Bauvorhaben in der
Schweiz haufig vorgenommen. Heute werden sie ab und zu bei Bauvorhaben mit geschiitzten
Arten gemacht, z.B. bei der Zauneidechse. Solche Vorhaben sind aber sinnlos, wenn die Tiere
einfach in eine bestehende Population umgesiedelt werden, wo die Tragkapazitdt bereits erreicht
ist (Blanke 2010).

c) Wiederansiedlung: Bei Wiederansiedlungen werden Individuen oder Populationen einer Art an
Orten innerhalb des natlrlichen Verbreitungsgebiets, wo sie nachweislich friher vorkamen
(IUCN/SSC 2013), angesiedelt, z.B. nach erfolgreichen Habitatverbesserungsmassnahmen
(kinstliche Wiederbesiedlung). Ziel ist es, wieder eine selbsterhaltende, Giberlebensfahige
Population zu schaffen. Aufgrund von Habitatfragmentierung ist eine natirliche Wiederbesiedlung
von geeigneten Standorten, wie z.B. renaturierten Flachen, durch Zielarten haufig
unwahrscheinlich oder wiirde sehr lange dauern. Zum Beispiel werden in der Landwirtschaft
Biodiversitatsforderflachen haufig mit (kommerziellen) Samenmischungen angesat, weil eine
natirliche Wiederansiedlung typischer Arten aus der Umgebung nicht mehr gegeben ist. Die
wiederangesiedelten Individuen stammen entweder aus ex situ Kulturen bzw. Zuchten oder aus
noch verbliebenen grossen Populationen. Ein typisches Beispiel ist das Wiederansiedeln von
Kichenschellen (Pulsatilla vulgaris) aus ex situ Kultur an friher bekannten Fundorten in
Nordzirich.

d) Neuansiedlungen: Die Definition von Neuansiedlungen hangt davon ab, wie gut und in welcher
raumlichen Auflésung man das frihere Verbreitungsgebiet kennt. Sie umfasst Neuansiedlungen
einer Art an Orten innerhalb ihres natlrlichen Verbreitungsgebiets, wo sie friher nicht
vorgekommen ist, aber auch Ansiedlungen ausserhalb ihres natlirlichen Verbreitungsgebiets.
Innerhalb des natlirlichen Verbreitungsgebiets dienen Neuansiedlungen (wie auch
Wiederansiedlungen) dazu, das Aussterberisiko auf moglichst viele Populationen zu verteilen oder
um vernetzte Populationen herzustellen. Beispiele sind etwa die neuangesiedelten Klichenschellen-
Populationen in Kiesgruben in Nordzlirich in unmittelbarer Nahe zu Orten, wo die Art friher
vorgekommen ist. Es kann aber auch das Ansahen der Steinbrech-Felsennelke (Petrorhagia
saxifraga) auf Flachdachern im Kanton Zirich umfassen. Letzteres geschieht zwar innerhalb des
Verbreitungsgebiets der Art in der Schweiz, die Art ist aber im Mitteland historisch kaum
vorgekommen. Als eine Neuansiedlung ausserhalb des Verbreitungsgebiets kann etwa die Rispen-
Flockenblume (Centaurea stoebe s.l.) gelten, welche in Nordzlrich natlrlicherweise vorkommt, in
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der Stadt Zirich etwa entlang der Limmat angesat wird, obwohl keine historischen Belege fiir die
Art im stdlichen Kantonsteil bestehen. In seltenen Fédllen werden auch Neuansiedlungen
ausserhalb des natirlichen Verbreitungsgebiets durchgefihrt (z.B. Gewdhnliche Pechnelke (Silene
viscaria) oder Feld-Mannstreu (Eryngium campestere) in Nordzlrich).

Im Zusammenhang mit dem Klimawandel wird in der wissenschaftlichen Literatur oft auch
,assisted migration’ erwahnt (siehe Fachbericht Klimawandel Kapitel 4.2), wobei dem Aussterben
einer Art in Folge klimatischer Veranderung in einem Gebiet dadurch begegnet wird, dass sie
kinstlich in ein anderes Gebiet mit zuklinftig passenden Standortbedingungen versetzt wird (Box
3.1). ,Assisted migration’ findet in der Schweiz noch nicht statt, wird aber etwa innerhalb der
Waldwirtschaft breit diskutiert.

Box 3.1 Translokation von Arten in neue Gebiete

Im Zuge des Klima- und Landnutzungswandels stellt sich vermehrt die Frage, ob gefahrdete Arten
in Gebiete verpflanzt werden sollen, die nicht Teil ihres historischen Verbreitungsgebietes sind.
Man kénnte so dem Aussterben von Arten durch Ansiedlungen zuvorzukommen, anstatt nur auf
Bedrohungen zu reagieren (Aitken and Whitlock 2013; Koch and Kollmann 2012). Die Meinungen
zu diesem Thema gehen weit auseinander (z.B. Hoegh-Guldberg et al. 2008; Loss et al. 2011;
Ricciardi and Simberloff 2009; Weeks et al. 2011). Die Ansiedlung von Arten weit ausserhalb ihres
natirlichen Verbreitungsgebietes kann starke negative 6kologische Effekte haben, die schwer
vorhersagbar sind und teilweise erst lange Zeit nach der Neuansiedlungen auftreten (IUCN/SSC
2013). In Deutschland steht die Mehrheit von Naturschutzpraktikern Neuansiedlungen ausserhalb
des natirlichen Verbreitungsgebiets negativ gegeniiber (Koch and Kollmann 2012).

Sind Translokationen hinsichtlich dem Klimawandel erfolgreich? Eine Abweichung vom gewohnten
Klima kann die Fitness und das Uberleben von angesiedelten Organismen verringern. Dies zeigte
Kempel (Forum Biodiversitat Schweiz 2015) anhand von 34 Pflanzenarten unterschiedlichen
Gefahrdungsgrads in der Schweiz, die auf verschiedene Hohenstufen verpflanzt wurden. Vor allem
seltene Arten kamen schlechter mit einer Veranderung des Klimas zurecht. Die Grinde hierfir sind
unklar. Haufige Arten haben oft eine breitere 6kologische Nische als seltenere Arten. Ob ,assisted
migration’ bei seltenen Arten wirklich funktioniert, ist daher schwierig abzuschatzen, da die
abiotischen Faktoren unter dem Klimawandel nicht parallel und linear andern werden.

3.2. Wissenschaftliche Grundlagen

Wiederansiedlungen haben dem Naturschutz wichtige Erfolgserlebnisse beschert: Luchs,
Steinbock, Biber und Bartgeier leben nur dank Wiederansiedlungsprojekten in der Schweiz. Diese
Vorzeigebeispiele dirfen aber nicht dariiber hinwegtauschen, dass die meisten
Wiederansiedlungen fehlschlagen. Misserfolge werden viel weniger dokumentiert und sind daher
auch weniger bekannt (Seddon et al. 2007). Ein prominentes Beispiel eines Misserfolgs ist der
Wiederansiedlungsversuch des Rebhuhns in der Schweiz (M. Jenny; Forum Biodiversitat Schweiz
2015). Das fehlende Habitat (Quantitat und/oder Qualitat) ist beim Rebhuhn wie bei vielen
anderen Arten Hauptursache fiir das Scheitern der Wiederansiedlung. Allerdings war das Rebhuhn-
Wiederansiedlungsprojekt insofern ein Erfolg, als dass begleitende Massnahmen fir die Férderung
anderer Arten erfolgreich waren (Meichtry-Stier et al. 2014). Bei Arten, die durch Ubermassige
Bejagung ausgerottet wurden (wie z.B. Luchs, Steinbock oder Bartgeier), sind Wiederansiedlungen
viel eher erfolgreich, da das Habitat an sich noch vorhanden ist. Bei spezialisierten Arten, die
durch Habitatverschlechterung verschwunden sind, ist dies hingegen nicht der Fall. Unkenntnis
Uber die genauen Ursachen des Aussterbens einer Population ist eines der hdaufigsten Probleme bei
Wiederansiedlungsprojekten (Godefroid et al. 2011).

In Anbetracht der Misserfolge vieler Ansiedlungsversuche hat die Weltnaturschutzunion (IUCN)
Empfehlungen fir Wiederansiedlungen zusammengestellt (IUCN/SSC 2013). Neue Erkenntnisse
aus der Forschung, bessere Planung, die vorsichtige Auswahl von Ansiedlungsmaterial/-individuen,
vorbereitende Massnahmen in den Empfangerfldchen und detailliertes Monitoring nach
Ansiedlungen haben in den letzten Jahren zu besseren Erfolgsquoten bei Wiederansiedlungen
gefuhrt.
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Weltweit werden 61 Prozent aller Ansiedlungen bei Wirbeltieren durchgefiihrt (Seddon et al.
2005). Bei der Naturschutzarbeit im Kanton Zirich hat die Ansiedlungen von Pflanzen bisher eine
grossere Bedeutung gehabt, weshalb wir dieses Thema hier starker gewichten.

3.2.1 Wann sind Translokationen sinnvoll?

Ansiedlungen kénnen fur Arten und Artengemeinschaften dann sinnvoll sein, wenn die
Wahrscheinlichkeit einer natlirlichen Besiedlung neuer oder ehemaliger Habitate gering ist und die
Art als Ganzes in einem Gebiet gefédhrdet oder lokal/regional bereits ausgestorben ist. Dies ist bei
Pflanzen haufig der Fall. Zum Beispiel ist ein selbststdndiges Wiedererscheinen von gefahrdeten
Ackerbegleitpflanzen im Ackerland unwahrscheinlich, weil der Samenvorrat im Boden aufgrund der
intensiven Bewirtschaftung zumindest im Schweizer Mittelland nur noch fiir wenige und eher
haufige Arten existiert. Ahnliches ist der Fall fiir die Bildung von artenreichen Wiesen
(Eggenschwiler and Jacot 2001; Forum Biodiversitdt Schweiz 2015). Deshalb werden artenreiche
Wiesen und die Begleitvegetation von Ackern durch Ansiedlungen oder
Ansaaten/Mahdgutiibertragungen wieder neu geschaffen (Forum Biodiversitat Schweiz 2015).

Ansiedlungen sind v.a. dann sinnvoll, wenn (modifiziert nach Info Flora ,Empfehlungen zur ex situ-
Erhaltung und Ansiedlung gefahrdeter Pflanzen’, www.infoflora.ch/de/flora/ansiedlung):

- Es nur noch wenige Populationen einer Art gibt und die Populationen (oder die
Individuenzahl innerhalb der Populationen) sich im Riickgang befinden und darum ein
hohes Aussterberisiko haben.

- Populationen klein sind und aufgrund dessen ein hohes Aussterberisiko haben.

- In situ Massnahmen zur Erhaltung von Populationen unternommen, aber als nicht
ausreichend fir die langfristige Erhaltung der Art beurteilt wurden.

- Die Gefahren und Griinde des Riickgangs im Empféangerhabitat bekannt sind und ganz
oder zumindest teilweise eliminiert wurden.

- Die Art an einem Ort oder im Gebiet ausgestorben ist, eine natlirliche Wiederbesiedlung
unwahrscheinlich ist und eine Wieder- oder Neuansiedlung aus Griinden der
Risikominimierung (Kapitel 1) oder der Vernetzung (Kapitel 2) wichtig erscheint.

- Die urspriinglich vorkommenden Individuen gut von anderen nahverwandten Arten,
Unterarten und allenfalls Okotypen unterschieden sind und damit die Wahrscheinlichkeit
einer Hybridisierung durch Einbringung genetisch ,falscher’ und genetisch nicht
angepasster Individuen sehr gering ist.

- Wenn die Quellpopulation durch die Entnahme von Individuen nicht geschadigt wird.

3.2.2 Voraussetzungen fiir Ansiedlungen

Bevor man eine Art an einem Ort ansiedelt, sollte man mdglichst genau verstehen, wieso sie dort
verschwunden bzw. im Rickgang ist. Die Gefahrdungsursachen missen behoben oder auf ein flr
die Zielart ertragliches Mass reduziert sein. Grundlegende Informationen zur Biologie der Art
mussen somit bekannt sein (Godefroid et al. 2011), insbesondere die Habitatanspriiche (z.B.
mikroklimatische Faktoren, Bodenparameter, Vegetationstyp, etc.), das Fortpflanzungssystem
(Selbstbestaubung, Auskreuzung), die Generationsdauer (einjahrig, mehrjahrig), das
Ausbreitungspotential (Kapitel 2), Konkurrenzfahigkeit und Abhangigkeit oder Wechselwirkungen
mit anderen Organismen. Diese beeinflussen die Vorgehensweise und die Wahl des
Ansiedlungsmaterials oder der anzusiedelnden Tiere. Translokationen von gefdahrdeten Arten sind
besonders anspruchsvoll, da die 6kologischen Anspriiche seltener Arten haufig viel spezifischer
sind als die von weit verbreiteten Arten (Perrow and Davy 2002, p. 223-41).

3.2.3 Vorgehen

Vor jeder Translokation sollte das Ziel klar definiert werden: Was sind die naturschiitzerischen
(und auch gesellschaftlichen und 6konomischen) Vorteile und der Nutzen einer Ansiedlung? Welche
Anzahl angesiedelter Individuen oder Populationen braucht es, um die definierten Ziele zu
erreichen? Woher stammen die angesiedelten Individuen? In welchem Zeitrahmen kénnen sich
selbst erhaltende Populationen erwartet werden? Detaillierte Informationen dazu sind in den
Empfehlungen der Weltnaturschutzunion zu Wiederansiedlungen und Translokationen zu finden
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(IUCN/SSC 2013) und werden im Folgenden kurz zusammengefasst.

Modellieren unterschiedlicher Szenarien. Alternative Translokationsszenarien und -erfolge
kénnen heute mit artspezifischen, demographischen Parametern modelliert werden und so bei der
Identifizierung der besten Vorgehensweisen und Orte oder des am besten geeigneten
Ansiedlungsmaterials (z.B. Samen vs. Stecklinge, Jungtiere vs. Adulttiere, etc.) behilflich sein.
PVA-Programme (Kapitel 1.2.3) wie Vortex (Miller and Lacy 2005) oder Ramas (www.ramas.com)
lassen die Modellierung der minimal benétigten Individuen, der Uberlebenswahrscheinlichkeit
(auch je nach Stadium) und anderer Eigenschaften von angesiedelten Populationen zu.
Voraussetzung fir die Anwendung solcher Modelle ist natiirlich, dass die entsprechenden
demografischen Parameter im Feld gemessen wurden. Kramer-Schadt et al. (2005) modellierten
z.B. das Uberleben und den Kolonisierungserfolg von Luchsen (Lynx lynx) in Deutschland. Ihre
Modelle schatzten, dass flir eine Griinderpopulation aus demographischer Sicht mindestens 10
Weibchen und 5 Mannchen bendtigt werden. Aus genetischer Sicht sollten natirlich langfristig
mehr Individuen zu einer Population beitragen (Kapitel 1.2.3). Halsey et al. (2015) zeigten anhand
von Modellierungen, dass zusatzliche, wiederangesiedelte Populationen und Bestandsstiitzungen
die Uberlebenswahrscheinlichkeit einer Metapopulation von Cirsium pitcheri Populationen
verbesserte.

Habitatwahl. Wo soll eine Art angesiedelt werden? Die Auswahl eines geeigneten Habitats ist ein
besonders wichtiger Aspekt bei Ansiedlungsprojekten. Flachen, wo die Art einmal vorkam, sind nur
dann noch geeignet, wenn sie eine genligende Habitatgrdsse und —-qualitat (Kapitel 1.2.1 und
1.2.3) aufweisen oder diese vorher wiederhergestellt wurden (Forum Biodiversitat Schweiz 2011).
Genulgt der neue Ort den Anspriichen der angesiedelten Pflanzen oder Tiere nicht, so Uberleben
diese nicht oder wandern wieder ab. Auch die Etablierung von Teilpopulationen in einem
funktionalen Lebensraumverbund kann ein Ziel von Ansiedlungen sein (Metapopulationen; Kapitel
2.2.3).

Um die Eignung eines Habitats sicher zu beurteilen, miissen die Biologie und Okologie der
betreffenden Art, sowie die 6kologischen Bedingungen der Spenderpopulation oder der Herkiinfte
von ex situ Kulturen und Zuchten fir die Ansiedlung bekannt sein. Der Lebensraum sollte mit
seinen Habitaten den biotischen und abiotischen Anforderungen einer Art in all ihren Lebensphasen
langfristig geniligen. Bei gewissen Translokationen ist es nétig, zusatzlich kurzfristige Massnahmen
im Empfangerhabitat (wie Einzaunung und Schutz vor Pradatoren) zu treffen.

Griindermaterial oder —-individuen. Griinderindividuen fiir Ansiedlungen und
Bestandsstarkungen kommen entweder aus der freien Wildbahn (noch bestehende grosse
Populationen) oder der ex situ Kultur/Haltung (siehe unten) und sollten dem Genpool, dem Okotyp
und den genetischen Anpassungen der urspriinglich vorkommenden oder noch vorkommenden
(bei Verstarkungen) wilden Population mdglichst gut entsprechen. Je genetisch diverser das
Ausgangsmaterial fir Ansiedlungen ist, desto grosser ist die Wahrscheinlichkeit, dass einige
Individuen gut an das neue Habitat angepasst sind und sich auch verandernden
Umweltbedingungen anpassen kdnnen. In der Regel werden Samen oder Individuen aus
o6kologisch ahnlichen Habitaten aus der Region verwendet. Dann ist auch das Risiko von
Auszuchtdepression (Kapitel 1.2.7.2) generell gering. Bei Arten mit Reliktvorkommen, disjunkten
Arealen, Unterarten oder einzigartigen oder extremen Anpassungen (,evolutionary significant
units’) sollte allerdings die Mischung von Material bzw. die Kreuzung von Individuen von
verschiedenen Ursprungspopulationen nur dann vorgenommen werden, wenn Inzuchtprobleme
den Fortbestand der Art geféhrden. Da dies haufig nicht bekannt ist, sollte geméass dem
Vorsorgeprinzip gehandelt werden.

Mégliche negative Auswirkungen auf die Spenderpopulation (ausser bei Umsiedlungen) und Risiken
wie die Verschleppung von Krankheiten und Parasiten missen vermieden werden. Um
Krankheitsrisiken einzuddmmen, ist evtl. eine Quarantdne oder praventive Behandlung vor der
Freisetzung empfehlenswert (IUCN/SSC 2013).

Fir die Ansiedlung von Pflanzen kdnnen Samen, Stecklinge oder adulte Pflanzen verwendet
werden. Unter Umstédnden werden sie vor einer Translokation ex situ kultiviert (siehe unten). Info
Flora (www.infoflora.ch) hat dazu detaillierte Empfehlungen publiziert. Bei Pflanzen werden haufig
nicht nur Einzelarten verstarkt, wieder oder neu angesiedelt, sondern ganze Pflanzengesellschaften
via Saatgutmischung oder Direktbegrinung verpflanzt (Box 3.2; Kapitel 3.5).

Bei der Ansiedlung von Tieren sind das Einfangen, Transportieren, die eventuelle Haltung und das
Aussetzen an einem fremden Ort flr die Tiere mit Stress verbunden. Deshalb hangt die
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Vorgehensweise stark von der Biologie und Okologie der Zielart ab (Parker et al. 2012) und muss
jeweils speziell entwickelt werden. Die Ansiedlung verschiedener Sturmvogelarten (Procellariidae)
ist ein gutes Beispiel dafir, wie wichtig Kenntnisse Uiber die Biologie einer Art sind. Jungvogel
wurden aus den natirlichen Nisthéhlen enthommen, bevor sie an den Geburtsort gepragt waren,
und dann an einem neuen Ort in kiinstlichen H6hlen aufgezogen (Miskelly et al. 2009). Einmal
fligge, waren sie auf den neuen Ort gepragt und kehrten im Fortpflanzungsalter dorthin zurtck,
was das Entstehen einer neuen Brutkolonie ermdglichte.

Box 3.2 Begriinung

Begriinungen dienen nicht nur der Artenférderung (z.B. bei Ersatzmassnahmen), sondern haben
auch eine Férderung von Okosystemleistungen wie Erosionsschutz, Verhinderung der Etablierung
von invasiven Neophyten oder die asthetische Aufwertung der Landschaft (z.B. nach
Baumassnahmen) zum Ziel (Bosshard et al. 2013). Begriinungen kénnen einen hohen Wert flr
Mensch und Natur haben:

- Die Anlage von begriinten Flachen in der Schweiz ist mit mehreren 1’000 Hektaren jahrlich
betrachtlich. Mit der Neuansaat von artenreichen Biodiversitats-Forderflachen kommen auf der
landwirtschaftlichen Nutzflache noch einmal Flachen in dieser Grossenordnung dazu (Bosshard et
al. 2013). Begriinungen dlrften also flachenmadssig eine der gréssten Naturschutzmassnahmen
sein. Es sind aber bei weitem nicht alle Begriinungen auch naturschitzerisch wertvoll, z.B. wenn
fremde Herkiinfte und Okotypen eingebracht werden und sich mit den lokal vorhandenen
autochthonen Populationen vermischen oder wenn belanglose Allerweltarten angesat werden.

- Ein grosser Teil der Begriinungen findet auf relativ kleinen, oft linienférmigen Flachen statt, die
potenziell 6kologische Trittstein- und Vernetzungswirkung haben (Kapitel 2).

- Im Siedlungsraum sind viele Begriinungsstandorte nahrstoffarm und nicht unter Nutzungsdruck
(z.B. Bahn- oder Strassenbdschungen). Solche Standorte bieten seltenen oder gefahrdeten Arten
potenziellen Lebensraum.

Ein Grossteil der Begriinungen wird heute in der Schweiz mit kommerziellem Saatgut
durchgefihrt. Im Handel sind verschiedene Saatgutmischungen erhaltlich, diese sind jedoch haufig
nicht ausschliesslich aus einheimischen Arten aufgebaut bzw. enthalten nicht-autochthone
Okotypen und diirfen deshalb strenggenommen gar nicht angewendet werden
(Freisetzungsverordnung FrSV, 814.911). Sogenannt autochthone Mischungen (z.B. CH-Original-
Mischungen, Salvia, Broma, Humida oder Montagna) enthalten zwar nur einheimisches Saatgut,
dieses ist aber nicht zwingend standortgerecht und kann aus einheitlichen genetischen Mischungen
bestehen, deren Auswirkungen auf die genetische Vielfalt und lokale Anpassungen unbekannt sind.
Begrinungsverfahren mit hohem Naturschutzwert sind demgegentiber Direktbegriinung mit
Schnittgut aus nahe liegenden Spenderfldchen oder mit maschinell oder von Hand gesammeltem
Saatgut. Beim Ausbringen von Schnittgut wird nur diejenige Flora angesiedelt, deren Samen zum
Schnittzeitpunkt reif waren (Frihbliher versus Spatbliiher). Saatgut bringt den Vorteil, dass zu
unterschiedlichen Zeitpunkten reifende Samen ausgebracht werden kénnen. Dagegen haben
Direktbegriinungen den Vorzug, dass in den meisten Fallen nicht nur Pflanzen, sondern auch
Kleinlebewesen und Pilze (sowohl Mutualisten wie Pathogene) Gbertragen werden.
Direktbegriinungen und speziell gesammelte Samen kénnen kombiniert werden und
gewahrleisten, dass regionale Okotypen und Spenderflachen mit dhnlichen Standortbedingungen
wie die Begriinungsflache verwendet werden (max. Distanz von 15 km zwischen Begriinungsflache
und Spenderflache; Bosshard and Reinhard 2006). Das Projekt Regioflora www.regioflora.ch fiihrt
eine Datenbank mit Spenderflédchen in verschiedenen Regionen fiir die Direktbegriinung von
Wiesen und Weiden. Zudem bietet die Internetseite viele Hinweise zu Direktbegriinungen und zur
raumlich genauen Identifikation passender Spenderflachen. Bei der Auswahl der Spenderflache
sollte darauf geachtet werden, dass keine invasiven Pflanzen mit dem Schnittgut oder dem
Saatgut verbreitet werden.

Wird kommerzielles Saatgut fiir Ansiedlungen oder Begriindungen verwendet, gelten die gleichen
Risiken fur die ex situ Vermehrung wie sie im Text genannt werden (Bischoff et al. 2006; Schoen
and Brown 2001; Vander Mijnsbrugge et al. 2010). Kenntnisse zur genetischen Zusammensetzung
von Samenmischungen sind deshalb wichtig. Aavik et al. (2012) fanden dreimal héhere
Inzuchtskoeffizienten in angeséaten als in natlirlichen Populationen von Silene flos-cuculi und
deutliche Unterschiede in der genetischen Zusammensetzung zwischen gesaten und natirlichen
Populationen. Das Sammeln von Saatgut sollte also auf naturraumlich-klimatisch ahnliche Gebiete
beschrankt bleiben.
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Ex situ Kultur von Pflanzen. Unter ex situ Kultur versteht man die Kultur von Arten ausserhalb
ihres natlrlichen Habitats. Sie ist haufig Bestandteil von Verstarkungs- und
Ansiedlungsprogrammen von Pflanzen. Samen oder adulte Pflanzen werden dabei in botanischen
Garten, Treibhausern oder im Falle des Kantons Zlrich in Privatgarten vermehrt. Dabei missen
Anpassung an kinstliche Bedingungen, Inzucht (Kapitel 1.2.7.2) oder Hybridisierung mit anderen
Arten, aber auch zwischen verschiedenen Herklinften derselben Art mdéglichst vermieden werden,
was gute Kenntnisse zum Fortpflanzungssystem der kultivierten Art verlangt. Die ex situ
Zwischenvermehrung sollte so kurz als mdglich gehalten werden (,Rein-Raus-Prinzip’) und
maoglichst naturnah geschehen (z.B. naturnahe Beeten, Bodentyp, Wasser und
Nahrstoffversorgung so ahnlich dem natirlichen Habitat wie mdglich). Info Flora
(www.infoflora.ch) gibt auch zur ex situ Kultur detaillierte Empfehlungen ab.

Haltung von Tieren in Gefangenschaft. Fir viele stark bedrohte Tierarten ist die Haltung und
Aufzucht in Gefangenschaft ein Teil von Schutz- und Ansiedlungsprojekten. So dienen Zoos als
Reservoirs flir Zuchtprogramme bedrohter Arten und als Geburtsort fur Individuen, die fur
Bestandsstlitzungen oder Wieder- oder Neuansiedlungen verwendet werden. Der Erfolg des
wiederangesiedelten Bartgeiers geht auf die europaweite Ziichtung in Zoos und Tierparks zurick.
Auch viele Fische (in der Schweiz mehrere 100 Millionen Tiere pro Jahr, darunter auch
naturschutzrelevante Arten wie der Lachs im Hochrhein) werden seit Jahrzehnten gestarkt, indem
wilden Elterntieren Gameten enthommen werden, die Eier in Gefangenschaft befruchtet und
aufgezogen und die Larven oder Juvenilen dann in natlrliche Gewdsser ausgesetzt werden (C.
Wedekind; Forum Biodiversitat Schweiz 2015). Dabei fallen natirlich sehr hohe Mortalitatsraten
der Jugendstadien in der Wildnis an. Bei Invertebraten, Amphibien und Reptilien werden haufig
Eier oder frisch geschllpfte Tiere in Gefangenschaft aufgezogen, um den Fortpflanzungserfolg zu
erhohen. Wenn mdéglich wird aber auf eine Aufzucht in Gefangenschaft verzichtet, nicht nur wegen
des betrachtlichen Aufwands, sondern um Anpassungen an die Gefangenschaft zu vermeiden
(Verhalten, Morphologie, Physiologie und Genetik - mdglichst naturnahe Bedingungen sind also
auch hier wiinschenswert) und weil die Uberlebenschancen von in Gefangenschaft aufgezogenen
Individuen bei einer Aussetzung generell geringer sind (Fischer and Lindenmayer 2000; Parker et
al. 2012). Es gilt also auch bei Tieren generell das ,Rein-Raus-Prinzip’, auch wenn es Ausnahmen
gibt (z.B. grosser Erfolg der Larvenentwicklung unter kontrollierten Bedingungen bei der
Kreuzkroéte).

Individuenzahl fiir Ansiedlungen. Da kleine Populationen starker unter umweltbedingten und
demographischen Schwankungen leiden (Kapitel 1.2.4 und 1.2.7.2), sollten Ansiedlungen so
durchgefihrt werden, dass die angesiedelten Populationen mdglichst schnell eine Grésse
erreichen, bei der umweltbedingte und demographische Schwankungen die Population nicht mehr
gefahrden kdénnen. Dies vergrossert auch die Chance, dass nicht angepasste Genotypen
ausselektioniert werden und sich angepasste Genotypen etablieren kénnen. Diese Ziele werden am
besten erreicht, wenn mdglichst viele Individuen Uber einen langeren Zeitraum hinweg am
gleichen Ort und/oder an unterschiedlichen Orten angesiedelt werden (IUCN/SSC 2013). Wahrend
flr die Empfangerpopulation ,je mehr, desto besser’ gilt (Fischer and Lindenmayer 2000), kann
das Entnehmen negative Effekte auf die Spenderpopulation haben. Die optimale Anzahl Individuen
ist also haufig eine Gratwanderung zwischen Nutzen fir die Empfanger- und Kosten fir die
Spenderpopulationen.

In der Literatur werden selten genaue Vorgaben fir die Individuenzahl bei Ansiedlungen gemacht,
weil dies stark von den spezifischen Umstanden abhangt. Gewisse Faustregeln kénnen aber
trotzdem abgeleitet werden. Dabei muss zwischen dem langfristigen Ziel einer eigenstandigen,
sich selbst erhaltenden Population oder Metapopulation von 5'000-10000 Individuen (siehe Kapitel
1.2.3) und der relativ kurzfristigen Aussetzungsperiode unterschieden werden. Es werden nie
5’000-10°000 Individuen ausgesetzt, sondern wesentlich weniger, die den Grundstock einer
(Meta-) Population bilden, die dann zur Zielgrésse von 5'000-10°000 Individuen anwdchst. Ein
gutes Beispiel daflir ist die Wiederansiedlung des Steinbocks in den Alpen (Biebach and Keller
2009). Zu Beginn des 20. Jahrhunderts wurden 88 Tiere aus Italien in Zuchtprogramme in der
Schweiz Uberfihrt. Mit diesen knapp hundert Tieren kam ein grosser Teil der in Italien noch
vorhandenen genetischen Variation in die Schweiz. Aus diesen Zuchtprogrammen sowie aus den
erfolgreich wiederangesiedelten Populationen wurden in den folgenden Jahrzehnten Gber 1’400
Tiere frei gesetzt und heute leben Gber 15’000 Individuen in der Schweiz. Das langfristige Ziel
wurde also mit knapp hundert Griindertieren und 1’400 ausgesetzten Individuen Uber einen
Zeitraum von fast 100 Jahren erreicht.
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Generell lassen sich die folgenden Handlungsanweisungen geben (Biebach et al. 2016; fir Pflanzen
siehe auch www.infoflora.ch):

- Population sollten mindestens mit 60, besser mit tGber 100 Individuen gegriindet werden,
wobei die Freisetzungen Uber Jahre oder Jahrzehnte (je nach Generationszeit) verteilt
werden kdnnen. Diese Individuen sollten nicht nahe miteinander verwandt sein, also
maoglichst von unterschiedlichen Eltern abstammen.

- Die neu angesiedelten Populationen missen sorgféltig tiberwacht werden und weitere
Individuen freigelassen werden, falls die Populationen sich nicht wie erhofft entwickeln
(siehe Kapitel 3.2.4).

Wie viele Individuen notwendig sind, damit sie kurzfristig iberhaupt in den angesiedelten
Kleinstpopulation Uberleben kénnen, hangt von der Biologie der Zielart ab. Bei kurzlebigen Arten
missen viel mehr Individuen ausgesetzt werden als bei langlebigen Arten. Dieser Unterschied hat
sicherlich zum Wiederansiedlungserfolg von langlebigen Tierarten wie Steinbock oder Bartgeier
beigetragen, wahrend eine neue Population von Rebhiihnern mit einer durchschnittlichen
Lebenserwartung von 2-3 Jahren nicht einmal mit der Freilassung von mehreren Tausend
Individuen geschaffen werden konnte (M. Jenny; Forum Biodiversitdat Schweiz 2015). Bei Pflanzen
spielt auch der Fortpflanzungsmodus eine Rolle: Selbstbestdauber kommen in der Regel mit
weniger Individuen in Ansiedlungen zurecht als fremdbestaubte Arten (Godefroid et al. 2011).
Einige Arten zeigen bei kritischer Populationsgrésse sogenannte ,Allee effects’, d.h. sie haben
reduzierte Uberlebenschancen, z.B. wegen einer reduzierten Anzahl Paarungspartner (Berec et al.
2007). Wie oben beschrieben, kénnen PVA Modellierungen dabei helfen, eine Schatzung flr die
minimal nétige Anzahl angesiedelter Individuen zu erhalten.

Ansiedlung von Pflanzen. Je nach Biologie der Art und dem verwendeten Ansiedlungsmaterial
kénnen die Erfolgsraten von Ansiedlungen bei Pflanzen stark variieren. Anhand einer
Metaanalysestudie von Pflanzen-Wiederansiedlungen fanden Dalrymple et al. (2012), dass, obwohl
Samen viel geringere Uberlebenschancen haben als junge oder adulte Pflanzen, proportional mehr
Ansiedlungsversuche mit Samen zu sich erfolgreich fortpflanzenden Populationen fihrten als
Projekte, die etablierte Pflanzen als Ansiedlungsmaterial verwendeten. Zu beachten gilt allerdings,
dass viele Ansiedlungen, die Samen verwendeten, mit einjdhrigen Pflanzenarten arbeiteten.
Aufgrund fehlender Daten wird aus der Metaanalyse nicht klar, ob die Erfolgsaussichten mit
Samenansiedlungen auch fur mehrjahrige Pflanzen gut waren.

In der Metaanalyse von Dalrymple et al. (2012) wurde kein Unterschied gefunden in der
Uberlebenswahrscheinlichkeit von Pflanzenmaterial, das aus natiirlichen Populationen oder aus ex
situ Kulturen entnommen wurde. Die Daten zeigen aber einen Trend, dass Ansiedlungen mit ex
situ Material einen geringeren Fortpflanzungserfolg aufweisen.

Bendtigt eine Art spezielle Mutualisten, so ist unter Umstdnden eine Inokulierung mit
Bodenorganismen bei der Ansiedlung notwendig (dies gilt insbesondere bei spezialisierten Semi-
Parasiten, z.B. Orobanche-Arten). Angesiedelte Populationen von Abronia macrocarpa wuchsen
und entwickelten sich signifikant besser in Boden, die mit Mykorrhiza-Pilzen inokuliert waren, als
Pflanzen auf unbehandelten Kontrollbéden (Ferrazzano and Williamson 2013).

Ansiedlung von Tieren. Je nach Zielart sind Individuen eines bestimmten Alters, Geschlechts
oder einer bestimmten Lebensphase fiir Ansiedlungen besser geeignet (z.B. Jungtiere oder Adulte,
Eier, Larven oder geschliipfte Tiere, mehr Mannchen oder Weibchen). Teilweise ist es erfolgreicher,
Tiere nicht einzeln, sondern in Gruppen auszusetzen, oder einen bestimmten Zeitpunkt (beste
klimatische Bedingungen, grésstes Futtervorkommen, Tageszeit, etc.) zu wahlen. Zweijahrige
Murmeltiere auf Vancouver Island Uberlebten eine Translokation besser als einjéhrige Tiere
(Aaltonen et al. 2009), bei Gansegeiern war es aber genau umgekehrt (Sarrazin et al. 1996). Bei
sozialen Arten kdnnen die Erfolgschancen grdsser sein, wenn ganze Gruppen oder Familien von
Tieren miteinander um-/angesiedelt werden. Beim Malleeschwatzvogel (Manorina melanotis)
wurden gesamte wildgefangene Kolonien (10-30 Individuen) erfolgreich transloziert (Clarke et al.
2002).

3.2.4 Monitoring

Monitoring muss ein zentraler Bestandteil von Translokationen und der anschliessenden
Entwicklung der angesiedelten Populationen sein (IUCN/SSC 2013). Dieses beginnt vor der
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eigentlichen Ansiedlung mit dem Sammeln von Daten zu den Spenderpopulationen. Monitoring
wahrend jeder Phase einer Ansiedlung erlaubt nicht nur adaptives, zielorientiertes Management,
sondern auch einen rechtzeitigen Abbruch (,exit strategy’), wenn eine Translokation unrealistisch,
schddlich oder nicht mehr zu rechtfertigen ist (z.B. zu grosser Stress bei Tieren).

Monitoring nach einer Freisetzung (,post release monitoring’) beinhaltet folgende Aspekte, um den
Verlauf und Erfolg einer Translokation zu beurteilen (IUCN/SSC 2013):

- Das Verhalten und die Habitatnutzung von Tieren nach einer Translokation oder im
Vergleich zu natirlichen Populationen; Mortalitat oder Abwanderung der angesiedelten
Individuen.

- Uberleben, erfolgreiche Fortpflanzung (!) und Populationswachstum, evtl. auch
Ausbreitung und Genfluss.

- Okologische Folgen angesiedelter Arten (niitzlich, gutartig oder schadlich)?

- Wo genetische Aspekte Ziel der Translokationen sind, die Untersuchung der genetischen
Vielfalt.

Ungenligendes oder zu kurzfristiges Monitoring ist ein haufiges Problem bei Translokationen. Es
fihrt entweder dazu, dass man schlicht nicht weiss, ob eine Translokation erfolgreich war (d.h. ob
sich eine selbsterhaltende Population bildet, siehe nachster Abschnitt), oder es kann zu einer
Uberschatzung des Erfolgs von Ansiedlungen fiihren. Langzeit-Monitoring, also tiber mehr als 10
Jahre (oder sogar Jahrzehnte bei sehr langlebigen Arten), ist notwendig, um den
Translokationserfolg wirklich zu messen (Godefroid et al. 2011). Idealerweise sollte das Monitoring
Uber mehrere Generationen hinweg sichergestellt werden (F2 Generation oder mehr). Manche
Translokationen erfordern aktives Management Uiber Jahre hinweg (z.B. Pradatorenkontrolle,
Nisthilfen). Bei diesen ist kontinuierliches Monitoring notwendig, um die Managementstrategien
anzupassen. Leider werden Ansiedlungsversuche oft viel zu kurz Gberwacht, wodurch die Griinde
fur ein Fehlschlagen unbekannt bleiben. Die haufigsten Griinde fur Misserfolge sind falsche
Habitatwahl oder Umweltfaktoren wie Pradation oder Austrocknung (Abbildung 3.1; Godefroid et
al. 2011).

Wann ist eine Ansiedlung erfolgreich? Eine Ansiedlung ist dann erfolgreich, wenn sich eine
selbsterhaltende Population (oder Metapopulation) bildet. Das Uberleben der translozierten
Individuen an sich ist nur ein Teilerfolg (Godefroid et al. 2011).

Godfroid et al. (2011) analysierten die Methoden und Resultate von Wiederansiedlungsprojekten
von 249 Pflanzenarten weltweit. Sie definierten Wiederansiedlungsversuche als erfolgreich, wenn
diese eine lberlebens- und reproduktionsfihige Population zur Folge hatten. Uberlebens- (52%),
Blite- (19%) und Fruchtraten (16%) von wiederangesiedelten Pflanzen waren relativ gering. Nach
vier Jahren war der Anteil an blihenden Pflanzen in der angesiedelten Population durchschnittlich
nur 6%. Diese Daten zeigen, dass die meisten Wiederansiedlungen von Pflanzen langfristig
fehlschlagen. Nebst der Anzahl Individuen identifizierten Godfroid et al. (2011) weitere Faktoren,
welche den Erfolg von Pflanzen-Wiederansiedlungen positiv beeinflussen:

- Ansiedlung in geschiitzten Gebieten

- Gebrauch von Ansiedlungsmaterial von stabilen und genetisch vielféltigen Populationen

- Renaturierung, Vorbereitung oder Management des Ansiedlungsortes (z.B. Einzaunung,
Bewdsserung wahrend der ersten Zeit, Bodenauflockerung, Bodenabtrag)
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Abbildung 3.1: Griinde fir den Misserfolg von Wiederansiedlungen aufgrund einer Umfrage, die
135 Wiederansiedlungsversuche und 82 verschiedene Pflanzenarten in 11 Landern umfasste
(Graphik modifiziert aus Godfroid et al., 2011).
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3.3 Faustregeln

In situ vor ex situ: Translokationen/Ansiedlungen sollen auf keinen Fall als Ersatz fur in
situ Schutzmassnahmen gesehen werden. Oberste Prioritdt hat die Arterhaltung an bereits
besetzten Orten durch geeignete Massnahmen (Kapitel 1 und 2). Natlrliche Einwanderung
ist (wo realistisch) Translokationen vorzuziehen.

Ursachen kennen und beheben: Die Griinde des Riickgangs oder Aussterbens einer Art
an einem friheren Fundort missen bekannt und die Ursachen ganz oder zumindest
mehrheitlich eliminiert sein, bevor eine Translokation vorgenommen wird. Dazu muss die
Biologie einer Art gut bekannt sein. Ausgenommen von dieser Regel sind Félle, wo das
Aussterben einer Art imminent ist und die Translokation eine letzte Notlésung ist.

Wenn schon, dann gezielt: In der Literatur wie auch in Umfragen bei
Naturschutzpraktikern zeigt sich, dass Populationsverstarkung, Umsiedlung,
Wiederansiedlung und Neuansiedlung innerhalb des natulrlichen Verbreitungsgebiets nur in
gut begriindeten Fallen ausgefiihrt werden sollen. Sinnvoll sind gezielte Ansiedlungen
gefahrdeter Arten (wie z.B. auch prioritarer Arten, Aktionsplanarten), die ohne solche
Massnahmen mit hoher Wahrscheinlichkeit lokal aussterben wiirden. Dabei sind klare Ziele
noétig (Risikominimierung, Aufbau eines lokalen Habitatverbunds in Schwerpunktregionen).
Einen Spezialfall bilden Begriinungen bzw. die Wiederherstellung artenreicher Wiesen, wo
ganze Lebensgemeinschaften angesiedelt werden. Wiesen kénnen sich auch etablieren,
wenn der Lebensraum fir einzelne Pflanzenarten nicht geeignet ist oder die Etablierung
einzelner Arten aus anderen Griinden scheitert. Zudem stellen artenreiche Wiesen
ihrerseits einen Lebensraum fiir gefédhrdete Tierarten dar.

Ansiedlungen sind wenig erfolgreich: Die grosse Mehrheit von Ansiedlungen sind nicht
erfolgreich und fihren nicht zu sich selbstandig erhaltenden Populationen oder
Metapopulationen, die einzig im Rahmen der allgemeinen Habitatpflegemassnahmen
bewirtschaftet werden kénnen. Einzelne Erfolgsgeschichten kénnen tGber die mehrheitlich
negative Einschdtzung in der Literatur und Fachwelt nicht hinwegtduschen. Die Erhaltung
vor Ort ist deshalb prioritar.

Was, wie viel und wie lange: Je nach Art eignen sich Samen, Stecklinge, Setzlinge,
etablierte Pflanzen bzw. Eier, Laich, Larvenstadien, Jungtiere oder adulte Tiere, Individuen
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oder Gruppen von Individuen besser flir Ansiedlungen. Wie viele Individuen von Tieren
(bzw. Populationen) angesiedelt werden missen und Uber welchen Zeitraum, ist art- bzw.
situationsbedingt. Populationen sollten aber mindestens mit 60, besser mit Gber 100
Individuen gegriindet werden, wobei diese Individuen nicht nahe miteinander verwandt
sein sollten. Ansiedlungen sollten Uber langere Zeitradume durchgefiihrt werden.

Ex situ Anpassung vermeiden: Die ex situ Haltung und/oder Zwischenvermehrung
sollte so kurz als mdglich sein und unter mdéglichst naturnahen Bedingungen erfolgen. So
lassen sich ex situ Anpassungen vermindern.

So vielfdltig wie moglich, so dahnlich wie nétig: Die Vielfalt, auch genetisch, soll
maximiert werden, d.h. so viele Tiere oder Pflanzen wie mdglich ansiedeln, welche die
Vielfalt der Ursprungspopulationen gut reprasentieren und der ehemalig ansdssigen
Population so dhnlich wie méglich sind.

Monitoring: Ein langfristiges Monitoring von tber 10 Jahren (bei langlebigen Arten
wesentlich mehr) ist unerlasslich, wobei insbesondere erfolgreiche Fortpflanzung und/oder
Populationswachstum als Massstab fir Erfolg gezdhlt werden. Nur durch Monitoring kann
aus Fehlern gelernt und adaptives Management durchgefiihrt werden.

Risiken minimieren: Okologische Risiken von Translokationen sind
Krankheitstbertragung, Abwanderung, Hybridisierung, in seltenen Fallen
Auszuchtdepression (v.a. bei unterschiedlichen Unterarten oder Umweltanpassungen) und
Gefahrdung der Spenderpopulation durch Individuenentnahme.

Direktbegriinungen: Sie sind bzw. kdnnten flaichenmassig eine der grossten
Naturschutzmassnahmen sein und sollten daher in qualitativer Weise geférdert werden.
Dabei sollte auf lokale Herkunft des Schnitt-/Saatgutes geachtet werden
(www.regioflora.ch). Bei Direktbegriinung mit Mahdgut werden nicht nur Pflanzen sondern
auch Kleinlebewesen und Pilze Gbertragen.

3.4 Forschungsbedarf

Aktionsplanarten: Translokationen von Aktionsplanarten sollten im Hinblick auf oben
genannte beste Vorgehensweisen lberprift werden.

Habitat kennen: Nischenmodellierung und Daten der ehemaligen Artverbreitung kdnnen
mithelfen, geeignete Lebensraume fiir Ansiedlungen zu identifizieren. Achtung:
Nischenmodelle sagen nur etwas Uber die relative Habitateignung aus.

Zielart kennen: Vor einer Translokation oder Ansiedlung miissen die wichtigsten
okologischen Eigenschaften einer Art bekannt sein. Gegebenenfalls kénnen Hinweise zur
Anzahl anzusiedelnder Individuen, dem Alter/Stadium etc. aus der Literatur (auch von nah
verwandten Arten) entnommen werden. Sind solche Angaben nicht vorhanden, miissen sie
beschafft werden.

Risiken kennen: Gerade bei Arten, die nicht sehr nah mit Nutzpflanzen oder -tieren
verwandt sind, ist kaum etwas Uber ihre Parasiten und Pathogene bekannt. Vor einer
Auspflanzung/Aussetzung sollte in diesem Fall durch Quarantane und nach Mdéglichkeit
Tests auf Krankheitserreger ausgeschlossen werden, dass neue Pathogene in den neuen
Lebensraum eingefiihrt werden. Literaturstudien kdnnen Aufschluss zu bekannten
Krankheitserregern einer Art oder Organismengruppe geben. Gerade bei wirtschaftlich
wenig relevanten Organismengruppen sind die Pathogene aber meist kaum bekannt.
Evaluation: Eine Evaluation der bisherigen im Kanton Zirich getatigten Ansiedlungen und
der entsprechenden Monitorings (falls vorhanden) ware sinnvoll. Sofern keine
Monitoringdaten vorhanden sind, sollten diese erhoben und ausgewertet werden.
Synthese fiir Direktbegriinungen: Die Fachstelle kénnte den Erfolg von
Direktbegriinungen anhand von vorhandenen Berichten systematisch analysieren und so
herausfinden, welche Arten fir das Erreichen der Zielvegetation speziell geférdert werden
mussen.

Inokulation: Bei vielen Pflanzen kdnnen mutualistische Symbionten wie Mykorrhiza-Pilze
Uber den Erfolg einer Auspflanzung oder Aussaat mitentscheiden. Bei Pflanzen, die einen
schlechten Etablierungserfolg bei Neuansiedlungen aufweisen, ware zu prifen, ob eine
Inokulation mit Mykorrhizen den Erfolg erhéhen kénnte.
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3.5 Anwendung fiir wichtige Lebensraume im Kanton Ziirich

3.5.1 Trockenwiesen- und Weiden

Im Fischenthal wurde durch das Biiro O+L GmbH eine Fldche nach Oberbodenabtrag mit TWW-
Vegetation neu begrint. Die Spenderfldche wies ahnliche Standortbedingungen auf wie die
Empfangerflache und wurde gemaht, als der Anteil an reifen Samen am héchsten war. Alternativ
hatte man auch etappenweise zu unterschiedlichen Zeitpunkten mahen kénnen. Da viele reife
Samen bei TWW-Vegetation aber lange an der Mutterpflanze verbleiben, ist auch eine spate Mahd
geeignet. Das frische Mahgut wurde direkt nach der Mahd ausgebracht. Dabei wurde das
Schnittgut nicht zu dicht ausgebracht, da die Samen sonst nur schlecht keimen (Faustregel:
Spenderflache auf doppelte Empfangerflache). Mit dem zusatzlichen Ausbringen von Mulchmaterial
konnten zudem vermutlich Mikroorganismen und Invertebraten gleichzeitig mit der
Pflanzengesellschaft libertragen werden.

Leider beinhaltete das Mandat flir die Direktbegriinung keine Erfolgskontrolle. Es wurde auch keine
Zielvegetation im Sinne von Arten, die nach der Begriinung vorkommen miussen, definiert.
Trotzdem hat das Biro ein Monitoring durchgefiihrt und die Arten, die sich etablieren konnten, im
Juni 2005 erfasst. Die Liste von zwei direktbegriinten Flachen ist umfangreich (unpublizierter
Bericht von Andreas Bosshard, O+L GmbH):

Achillea millefolium, Ajuga reptans, Alchemilla vulgaris, Anthyllis vulneraria, Arrhenatherum
elatius, Brachypodium pinnatum, Brizza media, Bromus erectus, Campanula rotundifolium,
Campanula trachelium, Carex flacca, Carex montana, Carum carvi, Centaurea iacea,
Chrysanthemum leucanthemum, Cirsium arvensis, Cirsium oleraceum, Cirsium palustris,
Clinopodium vulgare, Colchicum autumnale, Dactylis glomerata, Euphorbia cyparissias,
Festuca ruba, Fragaria vesca, Galium mollugo, Hieracium murorum, Hieracium piloselloides,
Hippocrepis comosa, Hypericum mac. f, Hypochoeris radicata, Knautia arensis, Knautia
sylvatica, Lathyrus pratensis, Leontodon hispidus, Linum catharticum, Medicago lupulina,
Onobrychis viciifolia, Orchis maculata, Origanum vulgare, Phyteuma orbiculare,
Phyteuma spicata, Picris hieracioides, Plantago lanceolata, Plantago media, Poa pratensis,
Polygala amarella, Prunella vulgaris, Ranunculus frieseanus, Ranunculus repens, Rhinanthus
alectorolophus, Salvia pratensis, Sanguisorba minor, Tragopogon orientale, Trifolium
dubium, Trifolium montanum, Trifolium repens, Trisetum flavescens.

Die fett markierten Arten sind QII-Indikatorarten. Dies belegt, dass die Direktbegriinung mit
Mahgut zur Etablierung einer TWW-Vegetation funktioniert. Da auf diese Weise lokale
Pflanzengesellschaften und gegebenenfalls lokal angepasste Okotypen iibertragen werden, ist
diese Methode dem Ausbringen von kommerziellem Saatgut in jedem Fall vorzuziehen, wenn
geeignete Spenderflachen in der Region zur Verfigung stehen.

Dieses eher anekdotische Bespiel zeigt, dass Direktbegriinungen und Oberbodenabtrag
funktionieren. Es gibt aber unseres Wissens keine Ubersicht aus der Schweiz zum generellen Erfolg
solcher Massnahmen weder in TWW noch in anderen Vegetationstypen. Da die Kantone vermutlich
Uber grosse Grunddaten und Monitoringdaten dazu verfligen, aber keine Synthese erfolgt ist, ist
dies als Forschungsfrage oben aufgefiihrt.

3.5.2 Feuchtgebiete/Moore

Im Stillgewdasser-Vernetzungsprojekt im Kanton Luzern wurden an verschiedenen geeigneten
Stellen Nassmulden durch Abtiefung und Oberbodenabtrag als Laichgewdsser fiir die Kreuzkrote
erstellt. Alle nachfolgenden Angaben stammen vom Projektleiter Roger Hodel. Um zu vermeiden,
dass sich Neophyten auf den Brachflachen etablierten und um eine Naturschutzwirkung lber die
Amphibien hinaus zu erhalten, wurden die Flachen nach Abschluss der Bauarbeiten direktbegrint.
Ziel war, nicht einen bestimmten Vegetationstyp, sondern eine artenreiche, neophytenfreie und
standortgerechte Pflanzengesellschaft zu etablieren. Die Wiederbesiedlung von Feuchtwiesen
erfolgt um ein Vielfaches langsamer als bei TWW. Zudem missen die Samen vieler Arten eine
Dormanz durchlaufen.
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Pilotprojekt Richensee am Baldeggersee

Eine Torf-Flache von ca. 0.5 ha, die auf Seekreide aufliegt, wurde 2008 anschliessend an das
Ausheben der Nassmulden begriint, indem sowohl frisches Schnittgut aus einem benachbarten
Feuchtgebiet ausgebracht wurde, andererseits auch Saatgut, das aus Mahd und Dresche bzw.
handgesammelt worden war.

Mit der Saatgutentnahme wurde Anfang Juni 2008 begonnen, die letzte erfolgte Anfang Oktober
2008. Auch das Schnittgut bzw. die Samen wurden etappen- und abschnittsweise ausgebracht,

wobei die erste Begriinung am 24. Juni erfolge, die zweite am 29. August und die dritte am 15.

Oktober.

Im Monitoring liessen sich folgende Muster erkennen:

« Die verschiedenen Pflanzen keimten unterschiedlich rasch. Zu den schnell keimenden
Arten gehdren Binsen (Juncus spp.) und Carex flava, Lychnis flos cuculi, Succisa pratensis,
Scabiosa columbaria und diverse Hochstauden.

« Vorubergehend kénnen Dominanzen von Weissklee, Wasser-Sumpfkresse oder
verschiedenen Grasern entstehen.

« Die Flachen entwickeln sich auch acht Jahre nach der Begriinung noch weiter. Die
Entwicklung wird weiterverfolgt, bis sich ein Gleichgewicht etabliert, das abschliessend
beurteilt werden kann.

Begriinung Moosmatte Gunzwil, Gemeinde Beromiinster

Eine Flache von 1 ha auf Torf und Lehm wurde 2015 ausschliesslich mit gesammeltem Saatgut
begrint. Mit dem Sammeln des Saatguts fur diese Flache wurde bereits 2013 begonnen, wobei
jeweils im Juni, Juli, August und September 2013 und 2014 mehrmals gesammelt wurde. In 2014
wurden die Saatgutentnahmeflachen am 19. Mai begangen. Die erste Sammlung flr Caltha
palustris fand am 29. Mai statt, danach wurde finf Mal im Juni und je einmal im Juli und August,
zweimal im September gesammelt, mit anschliessender Mahd fiir den Ubertrag im September.

Das Saatgut wurde stratifiziert (in Sand eingebaut und Uber den Winter im Freien dem Frost
ausgesetzt) und im Frihling 2015 ausgebracht.

Bis zum Herbst 2015 konnten folgende Arten auf der begriinten Flache nachgewiesen werden:

Diverse Binsen (Juncus spp.), Silaum silaus, Phalaris arundinacea, Carex flacca, Carex flava, Carex
acutiformis, Veronica beccabunga, Epilobium hirsutum, Lytrum salicaria, Galium verum, Lychnis
flos cuculi, Leucanthemum vulgare, Daucus carota, Leontodon sp., Origanum vulgare, Sanguisorba
minor, Tussilago farfara, Mentha aquatica, Lotus pedunculatus, Hypericum perforatum, Scabiosa
columbaria, Succisa pratensis, Molinia arundinacea

Der Aufwand fiir das Sammeln und Begriinen dieser Fldche betrug ohne die Stratifizierung und das
Monitoring rund 40 Stunden.

Beide Projekte werden als erfolgreich beurteilt, obwohl die Entwicklung der Pflanzengesellschaften
noch nicht abgeschlossen ist. Das Aufkommen von Neophyten konnte erfolgreich verhindert
werden und es entwickelt sich eine Vegetation wechselfeuchter Standorte. Da
Feuchtwiesenpflanzen stark auf den Wasserstand, die Bodenbeschaffenheit und Witterung
reagieren, war es wichtig, eine breite Samenpalette einzubringen. Diese reichte von
Sumpfdotterblumenwiesen (Calthion) Gber Pfeifengraswiesen (Molinium), Hochstauden bis zum
Kleinseggenried. Je nach Boden und Wasserstand gedeihen auf der angesaten Flache
unterschiedliche Gemeinschaften in einem Mosaik.

Anders wiirde man vorgehen, wenn die Zielvegetation ein bestimmtes Artenspektrum beinhalten
soll. Die Samenpalette wirde sich dann natirlicherweise auf das Spektrum der Zielarten bzw.
Zielgesellschaft beschranken (z.B. Calthion oder Molinium).
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3.6 Anwendung auf Fallbeispiele von Zielarten im Kanton
Ziirich

3.6.1 Hohes Veilchen (Viola elatior)

Das Hohe Veilchen (Viola elatior) ist ein Bewohner von Feuchtgebieten, unter denen es v.a. lichte
Auenwalder und Pfeifengraswiesen besiedelt. In der Schweiz ist die Art um 90% zuriickgegangen.
Auf der nationalen Roten Liste wird die Art als stark geféahrdet (EN) geflhrt, im 8stlichen Mittelland
ist sie sogar als vom Aussterben bedroht (CR) eingestuft (Moser et al. 2002). Die Art war im
Kanton Zirich vermutlich lokal ausgestorben, bevor ab 1997 im Rahmen des Aktionsplans Flora
des Kantons fir die Art an 23 Orten neue Vorkommen durch Auspflanzung gegriindet wurden
(Dickenmann and Keel 2004, R. Dickenmann, mdl.).

Eine Schwierigkeit beim Sammeln von Samen fir Auspflanzungen bzw. Ansaaten stellt die
Verfligbarkeit reifer Samen von V. elatior dar: Sobald diese reif sind, werden sie ausgebreitet.
Daher finden sich kaum reife Samen in der Bliite. Die Samen bilden dann zwar eine Samenbank im
Boden, sind aber natirlich fiir Aussaaten und ex situ Kulturen nicht zuganglich. Uber kurze
Distanzen wird die Art von Ameisen verbreitet (Holzel 2003). Allenfalls kbnnen Ameisennester der
Art Lasius niger, die die Viola-Samen einsammeln, eine Quelle fiir Saatgut darstellen (O'Grady et
al. 2013). Méglicherweise spielt fir die Ausbreitung auch eine Verdriftung der Samen bei
Hochwasser eine Rolle (Eckstein et al. 2006). Fur die Neugriindung von Populationen im Kanton
Zurich kénnen beide Mechanismen nicht dienen. Daher wurde eine Zwischenvermehrung ex situ
vorgenommen. Die Samen fir die Nachzucht der Pflanzen, die ex situ fiir die Auspflanzung
zwischenvermehrt wurden, stammten mehrheitlich aus Radolfzell (D). Die Radolfzeller Samen
stammten von ca. 30 Individuen derselben Population ab. 2013 wurden auch zwei Populationen
mit 120 ex situ gezogenen Pflanzen aus Grenchen (SO) ausgebracht. 30 Individuen der ex situ
gezogenen Grenchner Herkunft sind fiir die weitere ex situ Vermehrung bestimmt.

V. elatior ist ein eindrlickliches Beispiel daflir, wie ausgedehnt das Wissen um eine Pflanzen- oder
Tierart sein muss, um eine erfolgreiche Neuansiedlung durchzufihren:

e Genfluss durch bestaubende Insekten kann auch Uber grdssere Distanzen von 1-3 km
stattfinden; Buldrini et al. (2013) fanden keine starke genetische Strukturierung der
Vorkommen von V. pumila Chaix an der siidlichen Verbreitungsgrenze in Norditalien. Uber
30 km fand allerdings kaum mehr Genfluss statt.

e Genfluss durch bestaubende Insekten flihrte bei der Zwischenvermehrung im Kanton
Zurich in einem Garten, in dem auch die nah verwandten Arten V. persicifolia und V.
pumila vermehrt wurden, zur Hybridisierung zwischen den Arten. Diese konnten natirlich
nicht ausgepflanzt werden. Hatte man Hybridisierung erwartet, waren die Arten nicht im
selben Garten zwischenvermehrt worden.

¢ In einem Ansaatexperiment konnte sich die Art auf samtlichen Ansaatflachen in feuchten
Magerwiesen etablieren (Moora et al. 2003). Der Erfolg der Auspflanzungen im Kanton
Zirich war zundchst wegen meist zu langem Wasser-Uberstau aber gering. Erst die
Entdeckung eines Vorkommens an einer trockenen Strassenbdschung, das mit einer
Auspflanzung anderer Arten zuféllig gegriindet wurde, fihrte mit Erfolg dazu, dass die
Auspflanzungen an etwas trockenere Standorte verlegt wurden. Dies demonstriert die
Notwendigkeit genauer Kenntnisse der Standortanspriiche einer Art.

Seit Hybridisierung eliminiert und die Wahl der Auspflanzungsorte optimiert werden konnten, ist
der Erfolg der Auspflanzungen besser: An 14 Standorten konnte die Art erfolgreich etabliert
werden. Samtliche neue Vorkommen befinden sich in kantonalen Naturschutzobjekten, meist
Riedwiesen, und sind demnach zukiinftig nicht akut durch Habitatzerstérung bedroht. Vier
Populationen weisen aktuell die Zielgrésse von 200 Pflanzen/Population auf, sieben Populationen
weisen die Zielgrosse von 100 Pflanzen auf. Fir den Erhalt der genetischen Vielfalt ware eigentlich
die Zielgrésse von min. 500 Pflanzen/Population anzustreben. Bei kleineren Gréssen miissen sie
gut vernetzt sein. Da V. elatior jedoch Selbstbestdubung zuldsst, sollte das Uberleben von
Populationen mit 100 Pflanzen nicht durch genetische Einflisse gefahrdet sein. Die Populationen
der Art werden jedoch durch Effekte, wie sie am Verbreitungsrand auftreten, beeinflusst: Eckstein
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et al. (2006) konnten nicht nur zeigen, dass Populationen am ausseren Rand der Verbreitung
kleiner und geografisch isolierter sind, sondern auch weniger Genfluss zu benachbarten
Populationen stattfindet. Fir die Auspflanzungen sollten daher Standorte innerhalb einer Region
bevorzugt werden.

Vor zukinftigen Auspflanzungen weiterer Arten sollten daher zusatzliche Abkldrungen
vorgenommen werden, bevor mit der Umsetzung begonnen wird:

a. Fir Gattungen, die bekannterweise hybridisieren (wie Viola), sollten getrennte Standorte
fur die Zwischenvermehrung gewahlt werden.

b. FUr eine erfolgreiche Aussaat muss vorgangig bekannt sein, wie effizient Saatgut
gesammelt werden kann; ggf. waren kleine Studienprojekte zu initiieren.

c. Sind die Ansprliche der Art an den Standort ausreichend bekannt? Wenn nein, wo
bestehen Wissensllicken und wie kénnen diese im Rahmen von Forschungsprojekten
geschlossen werden?

d. Was ist ein sinnvoller Umfang und Zeithorizont der Erfolgskontrolle/des Monitorings?

3.6.2 Flaumiger Seidelbast (Daphne cneorum)

Der flaumige Seidelbast ist eine Pflanze der lichten Walder und kalkhaltigen Trockenrasen. In der
Schweiz ist seine Verbreitung auf das stidliche Tessin, den Jura (ohne Aargau) und ein Vorkommen
bei Eglisau (letztes nattlirliches Vorkommen im Kanton Zirich) limitiert. Schweizweit wie auch im
Jura wird er in der Roten Liste als stark gefahrdet (EN) eingestuft, im 6stlichen Mittelland gilt er
sogar als vom Aussterben bedroht (CR).

Der Aktionsplan des Kantons Zirich flr diese Art sieht vor, dieses einzige natilrliche Vorkommen
zu erhalten und zu fordern. Dank regelmassigem Auslichten, Entfernen von Laub und
Konkurrenzpflanzen konnte die Population vergréssert werden. Zudem sollen 14 weitere
Vorkommen mit 100-300 Trieben begriindet werden (Langenauer and Keel 2004). Als
Quellpopulation dient dabei vor allem die letzte natlrlich vorkommende Population. Zusatzlich
wurden an einem Ort im angrenzenden Baden-Wirttemberg Stecklinge gesammelt und nach
erfolgreicher Nachzucht Pflanzen ausgebracht (Regula Langenauer, pers. Mitteilung).

Die Keimungsrate ist bei Daphne cneorum mit ca. 3% sehr gering (Langenauer and Keel 2004).
Ausserdem kdnnen im Kanton Zirich kaum Samen aus dem Freiland gewonnen werden, da die
Ursprungspopulation klein und der Samenansatz dusserst gering ist (Regula Langenauer, pers.
Mitteilung). Die Neugriindung von Populationen mit sexuell produzierten Individuen ist daher kaum
maoglich.

Die asexuelle Vermehrung Uber Stecklinge ist mit einer Bewurzelungsrate von 30-70%
erfolgreicher, wenn sie von einem erfahrenen Gartner vorgenommen wird (Regula Langenauer,
pers. Mitteilung). Samtliche ausgepflanzten Individuen stammen daher aus asexueller
Zwischenvermehrung durch Stecklinge. Im Prinzip musste eine Ne von >50 angestrebt werden. Im
vorliegenden Fall ist dies aber unmadglich, da nur etwa 10 Ursprungspflanzen flir die vegetative
Zwischenvermehrung vorhanden waren. Inzwischen wurden im Norden des Kantons Zirich, v.a.
im um Eglisau und im Rafzerfeld, kleine neue Populationen von Daphne cneorum durch Ausbringen
von Pflanzen aus dieser Zwischenvermehrung gegriindet. Nebst Auspflanzungsorten in
unmittelbarer Nahe zueinander, liegen die Orte zwischen einem und 6 km Luftlinie auseinander. Es
wird angenommen, ist aber letztlich unbekannt, das Uber diese Distanz Genfluss durch
bestdubende Insekten erfolgen kann.

Nachdem anfangs eher zu kleine Pflanzen ausgepflanzt wurden, ist das Programm nun
erfolgreicher, da gréssere Pflanzen mit starkeren Wurzelballen ausgebracht werden. Da die
Vermehrung Uber Stecklinge erfolgt, muss besonders darauf geachtet werden, dass die neuen
Populationen mdglichst viel der genetischen Variation der an sich schon kleinen und
madglicherweise wenig variablen Ursprungspopulationen enthalten und dass diese nicht aus
wenigen Klonen bestehen. Eine nah verwandte Art, Daphne laureola, lasst zwar Selbstbestaubung
zu, bildet dann aber weniger Samen aus als bei Fremdbestaubung (Alonso and Herrera 2001).
Verantwortlich fir die Unterscheidung von Fremdpollen vs. eigenem Pollen bei der Befruchtung
sind die sogenannte Self-Incompatibility (SI) Gene (Takayama and Isogai 2005). In durch Klonung
gebildeten Individuen sind diese Gene gleich. Sie werden als eigener Pollen interpretiert und
entsprechend werden wenig Samen gebildet. Falls dieser Effekt auch in D. cneorum auftritt,
kdnnte das die geringe Samenbildung und Fortpflanzung in der Ursprungspopulation erklaren,
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sofern diese genetisch verarmt ist. Ob die neu gegriindeten Populationen Samen bilden, ist bisher
jedoch nicht untersucht. Jungpflanzen wurden noch keine festgestellt, was aber am langsamen
Wachstum der Art liegen dirfte.

Eine Studie sollte kldren, ob die genetische Variabilitat der urspringlichen Zircher Population in
die neu gegriindeten Populationen, in die ja auch Pflanzen aus Deutschland eingebracht wurden,
Ubertragen werden konnte. Untersucht werden sollte auch die genetische Nahe und Variabilitat der
benachbarten Vorkommen in Deutschland und allenfalls im Jura. Es ware zu prifen, ob die
genetische Variabilitat von Neuansiedlungen und die Samenbildung im Kanton Zirich vergrdssert
werden kann, wenn vermehrt auch von diesen Standorten im Kanton Pflanzen nachgezogen und
ausgebracht werden. Sollte dies der Fall sein, missten weitere Mutterpflanzen fir die
Stecklingsvermehrung aus der Ursprungspopulation bzw. benachbarten natirlichen Populationen
gewonnen werden. Diese kommen allerdings auf Béden Uber Kalkgestein vor, wahrend das
urspriingliche Zircher Vorkommen auf nicht-kalkhaltigem Deckenschotter wachst. Bevor
Kalkboden-Pflanzen auf Deckenschotter transferiert werden, sollte untersucht werden, ob diese
mit dem neuen Untergrund zurechtkommen. Sonst besteht die Gefahr, dass allenfalls lokale
Adaptation durch Auszucht (,outbreeding’) zunichte gemacht wird (Kapitel 1.2.7.2). Immerhin
handelt es sich bei der Ziircher Population um eine Randpopulation mit mdglicherweise lokalen
Anpassungen. Kleine Studien kdnnten sowohl die genetische Vielfalt, die Samenbildung unter
Auszucht, wie auch die Eignung der verschiedenen Substrate prifen.

3.6.3 Kreuzkrote (Epidalea calamita)

Wie in Kapitel 1.6.2 erwahnt, wurden im Kanton Zirich zwischen 2005 und 2011 an sechs Orten
neue Kreuzkrdétenpopulationen durch Ansiedlung gegriindet. Acht weitere neu geschaffene Weiher
wurden selbstandig von Kreuzkrdten besiedelt. Das zur Aussetzung verwendeten Material stammte
aus benachbarten Populationen und wurden der Ursprungspopulation als Laich vor dem Schlupf
entnommen. Auf diese Weise sollte eine Verschleppung des Amphibienchytridpilzes
Batrachochytrium dendrobatidis, der nur Keratinstrukturen besiedelt und auf Laichschniiren daher
nicht wachsen kann, vermieden werden. Diese Gelege wurden in Mesokosmen aufgezogen,
klinstlichen Becken mit 1’000 L Fassungsvermdgen, die im Frihjahr geflillt und mit getrocknetem
Schilf und wenig Teichwasser beimpft werden. Pro Mesokosmos wurden 200 Kaulquappen
aufgezogen, also eine tiefe Dichte, die gute Wachstums- und Uberlebensbedingungen bietet. Kurz
vor der Metamorphose wurden die Kaulguappen in die Freiheit entlassen. Rund 70% der Tiere
wurden dabei an den neuen Standorten eingesetzt, wahrend 30% zurlck in ihre
Ursprungspopulation gebracht wurden (Lippuner 2013). Auf diese Weise wollte man vermeiden,
dass die Entnahmepopulationen geschwacht werden. Wahrend zwei Jahren wurden so pro Standort
jeweils 1’600 Larven ausgesetzt, wobei die Individuen, mit denen ein bestimmter Weiher bestlickt
wurde, aus einer Mischung der Quellpopulationen (vgl. Abb. 3.2) bestand.

Samtliche angesiedelten Populationen konnten sich etablieren und weisen aktuell sich selbstandig
fortpflanzende Vorkommen auf. Die Entnahmepopulationen wurden durch die Riickfihrung von
30% der entnommenen Kaulquappen nicht geschwacht, sondern nahmen ebenfalls leicht zu
(Lippuner 2013).

Eine Masterarbeit, welche die genetische Struktur der natlrlichen und angesiedelten Kreuzkroten-
Populationen im Kanton Zlrich untersucht, zeigt, dass dieses Vorgehen erfolgreich die genetische
Diversitat der Quellpopulationen in die Empféangerpopulationen zu Ubertragen vermochte (Ramon
Miller, Masterarbeit UZH, in Arbeit): Fast séamtliche Allele der Quellpopulationen konnten in den
Empfangerpopulationen nachgewiesen werden, und die Anzahl fixierter Allele in den
Empfangerpopulationen ist nicht héher als in den Quellpopulationen. Eine Cluster-Analyse belegt,
dass die ausgesetzten Populationen eine Mischung der Quellpopulationen sind (Abbildung 3.2).
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Abbildung 3.2: Karte der untersuchten Kreuzkrétenpopulationen im Norden des Kantons Zirich.
Die Grosse der Kreise stellt die Stichprobengrésse dar, die verschiedenen Farben entsprechen der
genetischen Zuordnung gemass der STRUCTURE-Analyse mit sechs Clustern. Angesiedelte
Populationen sind mit fett gedruckten Buchstaben dargestellt, die durch adulte Tiere natlrlich
besiedelten in kursiv und Quellpopulationen in normaler Schrift. Einige fett markierte Gewasser
wurden natdrlich besiedelt, erhielten zusatzlich aber Kaulquappen. Quelle: Masterarbeit von
Ramon Miller, UZH, in Arbeit.
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Der Erfolg dieses Ansiedlungsprogrammes ist darin begriindet, dass verschiedene entscheidende
Faktoren gegeben waren:

« Die spezifischen Lebensraumanspriiche der Art bezliglich Fortpflanzungsgewasser und
Landlebensraum waren bekannt.

» Das kritische Stadium des Lebenszyklus mit der héchsten Mortalitat (frisch
metamorphosierte Jungtiere) war bekannt. Die Aufzucht in Gefangenschaft generierte eine
Vielzahl an fitten Jungtieren, nachdem die Kaulquappen in geringer Dichte aufgezogen
worden waren.

+ Die Bedingungen zur erfolgreichen Aufzucht der Gelege in Gefangenschaft waren ebenfalls
bekannt.

« Pragung auf den Menschen, Sozialstrukturen etc. sind fiir die Art nicht relevant.

+ Aufgrund der hohen Anzahl an Nachkommen pro Gelege konnte eine grosse Anzahl an
Individuen angesiedelt werden, ohne die Quellpopulationen zu schwachen.

+ Die Verschleppung von Krankheitserregern (Chytridpilz) konnte durch die Entnahme von
Laichschniiren vermieden werden.

Trotz dieser erfolgreichen Bestandsstlitzung durch die kiinstliche Neugriindung von Populationen
bleibt die Frage, ob der betriebene Aufwand verhaltnismassig war: Im Untersuchungsgebiet
wurden acht von 14 neu angelegten Fortpflanzungsgewassern zusatzlich zur Bestockung mit
Kaulquappen auch natirlicherweise durch adulte Tiere besiedelt. Zudem zeigen die genetischen
Analysen von Ramon Miller, dass Migration stattfindet. Es scheint also, als ob die neuen Weiher in
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ein bereits funktionierendes Metapopulationssystem eingebunden waren. Rein aufgrund der
Ausbreitungsdistanzen waren Ansiedlungen darum kaum nétig. Mdglicherweise hatte auch die
grosse Zahl an Nachkommen, die aus der Aufzucht freigelassen wurden, einen Effekt auf diese
natirliche Ausbreitung, da sie den Abwanderungsdruck erhéhte und somit die erfolgreiche
Etablierung von Populationen erst ermdglichte. Es bleibt somit die Frage, ob das Projekt ebenso
erfolgreich verlaufen ware, wenn statt in die Aufzucht in zusatzliche Gewdsser investiert worden
ware. Ob der zusatzliche Aufwand der Aufzucht gerechtfertigt war, hatte sich testen lassen, wenn
in der einen Halfte des Projektgebietes (Abb. 3.2) Ansiedlungen durchgefiihrt worden waren,
wahrend man in der anderen Halfte natirlicher Besiedlung 10 Jahre Zeit gegeben hatte. Fir
zukinftige Projekte wiisste man so, ob die Mittel fur die Aufzucht wirklich investiert werden
mussen.
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