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Einleitung

20 bis 40% der weltweit in terrestrischen Okosystemen von griinen Pflanzen photo—
synthetisch gebildeten Energie wird vom Menschen derzeit "angeeignet", d.h. diese
Energie wird entweder geerntet oder kann aufgrund menschlicher Eingriffe gar nicht
erst gebildet werden (Vitousek et al. 1986, Wright 1987, Wright 1990). Bereits 1973
wurde meines Wissens erstmalig eine dhnliche Schitzung publiziert (Whittaker &
Likens 1973), die allerdings nur die direkte Biomasseentnahme (Ernte) beriicksich—
tigte. In Osterreich wird dieser Prozentsatz etwa auf 40 bis 50% geschiitzt (Fischer~
Kowalski et al. 1993). Gestiitzt auf die sogenannte "Artenzahl-Energieflu8"-Theorie
hat Wright (1987, 1990) dariiberhinaus versucht, aus diesen Daten Schitzungen iiber
die Gefdhrdung von Arten abzuleiten. In der vorliegenden Arbeit wird auf Basis ei-
ner Literaturrecherche die 6kologischen Relevanz derartiger menschlicher Eingriffe
diskutiert, insbesondere werden dabei die theoretischen Grundlagen fiir ihre mogli—
chen Auswirkungen dargestellt. Zweck dieser Untersuchung ist es, darzustellen,
welche Aussagen und Erkenntnisse die Ermittlung des Umweltindikators "NPP-
Aneignung" liefern und wie seine Aussagekraft empirisch getestet werden kdnnte.

Begriffe der EnergiefluBokologie

In einem wichtigen Teil der Okologie, der hiufig mit "Systemékologie" bezeichnet
wird, ist es iiblich, Okosysteme als Kompartimentmodelle darzustellen und Stoff—
kreisldufe und Energiefliisse zwischen diesen Kompartimenten zu untersuchen. Die—
ser Okosystembegriff hat eine lange Tradition, als deren wichtigste Vertreter unter
anderem gelten: A.J. Lotka und C. Elton in den zwanziger Jahren, A.G. Tansley in
den dreissiger Jahren, R.L. Lindemann, G.E. Hutchinson und anderen in den vierzi-
ger Jahren und den Briidern E.P. und H.T. Odum in den fiinfziger Jahren (Odum
1983, Shugart 1984, Ricklefs 1990, Trepl 1983). Seit dieser Zeit ist die Untersu—
chung von Energiefliissen ein zentraler Bestandteil der Okologie — mit den Worten
von E.P. Odum (1983, S. 55): "Die Energie kann als ‘Wihrung” der Okologie gel—-

"

ten".
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Dieses Konzept kann folgendermaBen kurz zusammengefalt werden (siehe Abbil-
dung 1): Sonnenenergie wird von den griinen Pflanzen in der Photosynthese in ener—
giereiche chemische Substanzen umgewandelt. Die gesamte chemisch fixierte Ener—
giemenge wird Bruttoprimérproduktion genannt. Davon verbrauchen die Pflanzen
einen Teil der Energie fiir ihren eigenen Stoffwechsel, der verbleibende Rest ist die
Nettoprimarproduktion. Diese gelangt entweder iiber den Bestandesabfall direkt in
die Destruenten— bzw. Saprophagennahrungskette, oder zunéchst in die Konsumen-
tennahrungskette und dann in die Destruentennahrungskette.

¢ Atmung der
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Abbildung 1: Prinzipschema des Energieflusses in einem Okosystems (vereinfacht, ohne Export
und ohne Fossilisierung; nach Odum 1983, Bick 1989 etc.)

Die Darstellung des EnergiefluBbildes eines Okosystems kann je nach untersuchtem
Okosystem, Zweck und Detaillierungsgrad der Untersuchung, zeitlicher Eingrenzung
etc. sehr komplex werden. In dieser Arbeit soll im wesentlichen nur auf die Nettopri-
mérproduktion” (NPP) Bezug genommen werden. Der Grund hierfiir ist, daB die
Messung der Bruttoprimérproduktion von ganzen Pflanzengesellschaften methodisch
schwierig ist und folglich in der Literatur kaum diesbeziigliche Daten zu finden sind:



"Despite ecologists” interest in total energy flow through the community,
practicalities of method have pressed ecologists” concerns away from gross
and toward net primary productivity. The standard measurement by which
productivity of land communities is to be expressed and compared is conse—
quently net primary productivity ..." (Whittaker and Marks 1975, S. 98).

Praktisch die gesamte Literatur zur pflanzlichen Primirproduktion, die zu einem
grofen Teil im Rahmen des "Internationalen Biologischen Programms" (IBP) erar—
beitet wurde, bezieht sich auf die Nettoprimarproduktion.

Die Nettoprimirproduktion kann in verschiedenen Einheiten angegeben werden.
Praktisch gemessen wird sie iiblicherweise als Trockensubstanz Pflanzenmasse, die
pro Zeiteinheit und Flicheneinheit gebildet wurden (also z.B. g.m=2.a~1). Andere
Autoren geben die NPP als Gramm Kohlenstoff (gC.m=2.a~1) an. Das Verhiltnis
von Kohlenstoff und Trockenmasse ist zwar variabel, kann aber mit guter Ndherung
mit 2,2 gC pro 1 g Trockensubstanz umgerechnet werden (Whittaker et al. 1975).
Eine dritte Moglichkeit - diese wird im weiteren Verlauf der Arbeit durchgehend
verwendet werden — besteht darin, die NPP als Energiemenge (SI-Einheit: Joule, J)
anzugeben (J.m~2.a~1). Werte aus der Literatur werden im weiteren Verlauf stets in
diese Einheit umgerechnet, wobei — sofern nicht eigens erwihnt — die Umrech-
nungsfaktoren aus Tabelle 1 verwendet werden.

Tabelle 1: Umrechnungsfaktoren fiir verschiedene Einheiten zur Messung der Nettoprimér—
produktion (Quellen: Odum 1983, Whittaker et al. 1975, Streit 1980)

1gC 2,2 g Trockensubstanz
1gC 40 kJ
1 g Trockensubstanz 17,8 kJ

1 kcal 4,19 kJ




Definition: Menschliche Aneignung von Nettoprimarproduktion

Unter dem Begriff "menschliche Aneignung von Nettopriméarproduktion” (kurz:
NPP-Aneignung) wird im folgenden der Ausdruck

NPPA = | NPP( - NPP |

verstanden. NPPg ist die Nettoprimérproduktion der griinen Pflanzen in der hypo-
thetischen natiirlichen Vegetationsdecke, NPP; der tatsichlich im Okosystem ver-
bleibende Anteil der aktuellen NPP. (Die Details der Definitionen der einzelnen Au-
toren werden im weiteren jeweils diskutiert)

Der Mensch kann den Energieflul im wesentlichen auf zwei Arten verdndern:

o Durch Beeinflussung des Wachstums griiner Pflanzen: Durch Uberbauung der
Fliche, Umwandlung von Wald in Grasland oder Ackerfliche und andere Ma—
nahmen wird die NPP auf der betreffenden Fliache betriachtlich verdndert (im all-
gemeinen vermindert).

o Durch Biomasseentnahme (Ernte): Energiereiche Substanzen werden aus dem
System entfernt und stehen fiir die natiirliche Biozonose nicht mehr zur Verfii-

gung.

Eine fiir die Verwendung als Umweltindikator aus 6kologischer Sicht vorteilhafte
Eigenschaft dieser GroBe ist, daB mit ihrer Hilfe dic BestandsgroBe "Flicheninan~
spruchnahme" in eine FluBgroBe umgewandelt wird: Wire z.B. ein Parkplatz nicht
asphaltiert, wiirden jedes Jahr auf dieser Fliche Pflanzen wachsen und Energie in
biologisch verfiigbarer Form binden. Sie ist damit ein Indikator fiir einen jahrlichen
menschlichen Eingriff in die Natur (Vitousek et al. 1986). Dieser Eingriff kann auf
Handlungen zuriickgehen, die in diesem Jahr erfolgt sind (Ernte), kann aber auch
"Spitfolge" eines fritheren Eingriffs sein (Aspaltierung einer Straf3e).



Die weltweite menschliche Aneignung von NPP

Die erste Arbeit, in der versucht wurde, die weltweite menschliche NPP-Aneignung
in diesem Sinn abzuschitzen, wurde 1986 von P.M. Vitousek, P.R. Ehrlich, A.H.
Ehrlich und P.M. Matson veroffentlicht (Vitousek et al. 1986). Diese Ergebnisse
wurden in der Fachliteratur umfangreich diskutiert (Godfriaux 1987, Diamond 1987,
Vitousek et al. 1987). In einer weiteren Arbeit schitzte Wright (1990) die weltweite
NPP-Anecignung mit einer etwas abweichenden Methode ab. Die Arbeiten von
Vitousek et al. und Wright sollen im folgenden kurz dargestellt werden.

Ausgehend von einer Schitzung der weltweiten NPP (1. Teil der Tabelle 2), berech—
neten Vitousek et al die menschliche Aneignung von NPP in drei Stufen:

Zunichst berechneten sie die direkt vom Menschen genutzte NPP: Pflanzliche
Nahrungsmittel, Futter fiir diec Haustiere, NPP-Aneignung durch Fischfang, Bau-
und Brennholz (2. Teil von Tabelle 2). Etwa 3,2% der gesamten bzw. 3,9% der
terrestrischen NPP werden auf diese Weise vom Menschen angeeignet.

In einem zweiten Schritt wird zusitzlich die NPP von Okosystemen beriicksich—
tigt, die vollstindig oder in einem hohen AusmaB vom Menschen kontrolliert
werden. Diese wird als "NPP-Umleitung"! bezeichnet und enthilt die gesamte
NPP der Ackerbaugebiete und anthropogener Grasldnder. Vitousek et al. begriin—
den diese Definition damit, daB diese Okosysteme erst durch den Menschen ent—
standen sind und stark von ihm dominiert werden. Zusitzlich werden betrachtet:
Der Futterkonsum von Weidetieren auf natiirlichen Grasldndern, diec Biomasse—
verluste durch Umwandlung von Wildern in andere Nutzungsformen, die Bio-
masseverluste bei der Holzbringung, die NPP von Holzplantagen sowie die NPP
von Girten, Parks etc. Etwa 19,7% der gesamten bzw. 30,7% der terrestrischen
NPP werden auf diese Weise angeeignet.

In einem dritten Schritt werden zusétzlich die NPP-Verluste durch Umwandlung
natiirlicher Okosysteme beriicksichtigt: Produktionsverminderung infolge Um-
wandlung von Wald in Ackerfliche, Grasland, durch Uberbauung und durch
Wiistenbildung. Ingesamt erreicht die menschliche NPP-Ancignung damit 25%
der gesamten und 38,8% der terrestrischen potentiellen NPP.

1 Im Original: "NPP co-opted by humans"
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Tabelle 2: Weltweite Aneignung der NPP durch den Menschen nach Schitzung von Vitousek et
al. (1986) in kg Trockensubstanz und Exajoule (EJ). 1 EJ (Exajoule) = 1018 J (eigene Umrech-

nung mit 1 g TS = 17,8 kJ).

Weltweite NPP 1012xkg  EI
Terrestrische Okosysteme 132,1 2351,4
Siiwasser 08 14,2
Ozean 91,6 1630,5
Summe 224,5 3996,1
Direkte NPP-Nutzung durch Menschen und Nutztiere

Pflanzen als Nahrung fiir den Menschen 0,8 14,2
Pflanzliches Futter fiir Nutztiere 2,2 39,2
NPP-Aneignung durch Fischfang fiir menschliche Nahrung und als Futter 2,0 35,6
Holz als Bau- und Md&belholz und fiir Papier 1,2 21,4
Feuerholz 1,0 17.8
Zwischensumme 7,2 128,2
"NPP-Umleitung"

Ackerland (gesamte NPP auf Ackerland) 15,0 267,0
Anthropogenes Grasland (gesamte NPP der sekundiren Grasldnder) 9,8 1744
Priméres Grasland (Konsum der Nutztiere, vom Menschen gelegte Feuer) 1,8 32,0
Girten, Parks, Golfplitze u.dgl. (gesamte NPP) 0,4 7,1
Holzverbrauch fiir Verbrennung, Papiergewinnung und Bauten/Mdobel 2,2 39,2
Biomasseverluste bei der Holzbringung 1,3 23,1
"Holzplantagen" (gesamte NPP) 1,6 28,5
Biomasseverluste bei der Abholzung fiir Wanderfeldbau 5,9 105,0
Biomasseverluste bei der Abholzung fiir dauernde menschliche Nutzung 2,6 46,3
Fisch fiir Nahrungszwecke (auf Ebene NPP) 2,0 35,6
Zwischensumme 42,6 7583
Gesamte NPP-Aneignung

"Umgeleitete" oder direkt genutzte NPP (s.0.) 42,6 7583
NPP-Verminderung durch Landschaftsverdnderungen (Verminderung der NPP)

* Umwandlung zu Ackerland 9,0 160,2
* Umwandlung zu Wiesen 1,4 249
* Umwandlung in Wiisten 45 80,1
* Umwandlung in menschlich genutzte Flichen und Straflen 2,6 46,3
Gesamtsumme 60,1 1069,8
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Der Begriff NPP-Aneignung wurde also von Vitousek et al. sehr weit gefaft, indem
z.B. die gesamte NPP von Feldern, Parks, plantagenartigen Forsten und anderen stark
menschlich beeinfluften Biotopen einbezogen wurde. Interessant scheint auch, daB
die drei Szenarien in der Reihenfolge zunehmender Datenunsicherheit "verscharft"
wurden, nicht etwa mit vermutlich steigender 6kologischer Signifikanz der Eingriffe
(z.B. ist die, wie Vitousek et al. selbst anfiihren, vermutlich strukturell relativ "harm-
lose" Fischernte bereits in Szenario 1 enthalten, wiahrend biologisch vermutlich sehr
bedeutende Eingriffe wie die Umwandlung von natiirlichen Biotopen in Felder erst
im dritten Szenario beriicksichtigt sind).

Wright (1990) stiitzte sich bei seinen Berechnungen im wesentlichen auf dieselben
Datengrundlagen wie Vitousek et al., verwendete aber eine etwas abweichende De~
finition von "menschlicher Aneignung von NPP":

e Wright beriicksichtigte keine kurzfristigen Biomasseverluste, z.B. die Biomasse—
verluste bei der Holzbringung, durch Wanderfeldbau etc., sondern nur solche
Eingriffe, die eine langfristige Verminderung der fiir wildlebende Arten verfiig—-
baren NPP zur Folge haben.

¢ AuBerdem beriicksichtigte er nicht die gesamte NPP der anthropogenen Graslan-
der, sondern nur die Differenz zwischen potentieller natiirlicher NPP auf diesen
Flachen und aktuell im System verbleibender NPP.

Tabelle 3: Menschliche Aneignung der weltweiten Nettoprimarproduktion nach Schétzung von
Wright (1990) in EJ und % der potentiellen NPP

NPP-Aneignung
EJ % NPPg

Futterkonsum der Nutztiere 64 2,3
Habitatzerstdrung

* Ackerbau 430 15,4
* Stidte, Verkehrsflachen etc. 50 1,8
Habitat-Degradierung

* Umwandlurg von Wildern zu Weideland 25 0,9
* Wiistenbildung 81 2,9
* Weniger produktive Sekundérbiotope 6 0,2

Summe 656 23,5
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Die Unterschiede zwischen den beiden Arbeiten konnen praktisch vollstandig durch
die verschiedenen Definitionen erkldrt werden. Wird die Umwandlung von Wildern
zu sekundidrem Grasland als vollstindige Aneignung der NPP auf den betreffenden
Flachen gewertet (wie bei Vitousek et al.), dann steigt die Gesamtsumme von 656
auf 799 EJ. Durch eine Beriicksichtigung der Biomasseverbrennung, der Biomasse—
verluste bei der Holzernte sowie der anderen "kurzfristigen" Biomasseeffekte ergibt

sich fast die gleiche Summe wie bei Vitousek et al..
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Der theoretische Hintergrund der 6kologischen
Bedeutung menschlicher NPP-Aneignung

Pflanzliche Nettoprimarproduktion ist — abgesehen von minimalen chemosynthetisch
fixierten Energiemengen und von Mikroorganismen, die fossile Energietriger ab—
bauen kénnen - die einzige Quelle von Stoffwechselenergie, die heterotrophen Or—
ganismen zur Verfiigung steht. Die anthropogene "Umleitung" von (weltweit) 20-
40% der natiirlichen NPP ist somit jedenfalls ein massiver Eingriff in den natiirlichen
Energieflu der Biosphdre und ist mit betrichtlichen Verdnderungen der Lebensbe-
dingungen aller natiirlichen Tier— und Pflanzenarten verbunden:

"Homo sapiens is only one of perhaps 5-30 million animal species on Earth
(...), yet it controls a disproportionate share of the planet’s resources.” (Vit—
ousek et al. 1986, S. 368)

Im folgenden werden anhand der Literatur einige theoretische Uberlegungen zur
6kologischen Bedeutung dieses Eingriffs angestellt.

Die trophische Struktur von Lebensgemeinschaften

Wihrend die Pflanzentkologie sich anfangs vor allem mit der pflanzensoziologi-
schen Fragen beschiftigte,? begann man in den zwanziger Jahren, funktionelle
Bezichungen innerhalb von Biozénosen zu untersuchen. Zu dieser Zeit pragte der
englische Okologe C. Elton die Begriffe "Nahrungskette" und "Nahrungsnetze" und
bahnte mit diesem Konzept den Weg zur funktionalistischen EnergiefluB-Okologie
mit ihrer Unterscheidung von Primdrproduzenten, Konsumenten erster Ordnung
(Herbivoren), zweiter, dritter ... Ordnung (Carnivoren 1., 2.,... Ordnung) und Destru-
enten (Ricklefs 1990). Im folgenden werden neuere Theorien zum Zusammenhang

2 Wihrend F.E. Clements eine holistische Vorstellung von der Zusammensetzung von Pflanzengesellschaften
vertrat, argumentierte H.A. Gleason fiir ein individualistisches Konzept. Nach wie vor gibt es Diskussionen
zwischen den Vertretern beider Auffassungen (siehe z.B. Moore 1990, Auerbach & Shmida 1993, Barbour ef
al. 1987, Levin 1988); die individualistische Auffassung Gleason’s scheint sich inzwischen weitgehend
durchgesetzt zu haben (Ricklefs 1990).



14

zwischen Primédrproduktion und Trophiestruktur von Okosystemen zusammen-
fassend dargestellt.

Das Interesse an der Untersuchung von Nahrungsnetzen wurde stimuliert durch den
berithmten Aufsatz "Homage to Santa Rosalia, or why are there so many kinds of
animals?” von G.E. Hutchinson (Am. Nat. 93 (1959), 145-159). Darin stellte er
unter anderem die Hypothese auf, daf die Lange von Nahrungsketten durch energe-
tische Beschrankungen limitiert werde. Ein wichtiger Strang der 6kologischen For—
schung, vor allem unter dem EinfluB8 von R.H. MacArthur in der Tradition von Lot~
ka, Volterra, Gause und anderen, beschiftigte sich in der Folge mit Untersuchungen
zur Struktur von Nahrungsnetzen. Die Okologen dieser "Schule" befaBten sich vor
allem mit "bottom up"-Ansitzen: Konkurrenz und andere Interaktionen wurden zur
Erkldrung der Struktur von Biozonosen herangezogen. In gewisser Weise waren die
Lotka-Volterra-Gleichungen paradigmatisch fiir diesen Ansatz — EnergiefluB3iiber—
legungen wurden von den Vertretern dieser Tradition weniger beriicksichtigt (Brown
1981). Im Gegensatz dazu beschiftigte sich die Vertreter der holistisch orientierten
"Odum~Schule" im wesentlichen nur mit 6kologischen Makroparametern, interes—
sierte sich aber kaum fiir die Elemente der Okosystem—Komponenten, die sie unter—
suchten (Brown 1981, Trepl 1983). Uber die fiir diese Arbeit besonders interessanten
Zusammenhédnge zwischen EnergiefluB und Struktur von Lebensgemeinschaften
wurde daher wenig geforscht. Die mir bekannten vorliegenden Arbeiten sollen im
folgenden diskutiert werden.

Die Auswertung einer groBen Anzahl® empirischer Untersuchungen verschiedener
Nahrungsnetze fiihrte zur Aufstellung einer Reihe empirischer Regeln fiir die trophi-
sche Struktur von Nahrungsnetzen (Briand & Cohen 1984, Cohen 1977, Cohen 1988,
Cohen 1989b, Pimm et al. 1991, Sugihara et al 1989; man beachte, daB im
folgenden von trophischen Arten? die Rede ist):

e Nahrungsketten sind kurz und bestehen iiblicherweise aus weniger als fiinf Tro-
phiestufen; lingere Nahrungsketten (mehr als 8 bis 9 Trophiestufen) sind sehr
selten.

3 Cohen verwendete Daten aus rund 100 Nahrungsnetzen, Sugihara ef al. untersuchten zusitzlich 60 inverte—
bratendominierte Nahrungsnetze.

4 Trophische Spezies: Organismen, die sowohl in bezug auf Jiger, als auch auf Beute iibereinstimmen. Eine
trophische Spezies kann aus einer oder mehreren "natiirlichen" Arten bestehen (Cohen 1988).
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e Die Anzahl der Bezichungen in einem Nahrungsnetz (d.h. A friBt B) ist ctwa
doppelt so groB wie die Anzahl der trophischen Spezies.

e Das Verhiltnis von basalen Arten (Primédrproduzenten), intermedidren Arten
(Arten, die sowohl andere Arten fressen, als auch gefressen werden) und Gipfel-
rdubern (Arten, die andere Arten fressen, selbst aber nicht Beute sind) ist etwa
konstant ein Viertel zu zwei Viertel zu ein Viertel.

Diese Beziehungen sind nicht nur unabhingig von der Anzahl der Arten im Nah-
rungsnetz (Cohen 1988), sondern bis zu einem gewissen Grad auch davon, wie
"fein— oder grobkornig" die trophische Aggregation erfolgte, d.h. wie stark verschie—
dene Gruppen zu einheitlichen Kategorien zusammengefa8t wurden. Sie sind damit
bis zu einem gewissen Grad robust gegeniiber Inkonsistenzen bei der Datensamm-—
lung (Sugihara et al. 1989). Briand (1983) fand allerdings, daB es betrichtliche
Abweichungen von diesen Regeln (speziell von der dritten) geben kann, und daB die
Konnektanz (Anzahl der tatsdchlichen Bezichungen im Netz im Vergleich zu den
moglichen Beziehungen) signifikant von der Haufigkeit von Storungen abhéngt. Da-
riiberhinaus konnte er zeigen, daB es die Struktur von Nahrungsnetzen vom Habitat-

typ abhangt.

Wihrend es zahlreiche Untersuchungen iiber die Struktur von Nahrungsnetzen gibt,
sind, wie schon aufgrund der von Brown (1981) konstatierten Spaltung der Okologie
in die zwei oben geschilderten Lager zu erwarten, Studien zum Zusammenhang
energetischer Faktoren mit der Biozonosestruktur seltener (Cohen 1989a).
McNaughton et al. (1989) untersuchten die Korrelation zwischen der oberirdischen
NPP einerseits und verschiedenen energetischen MeBgréBen (Biomasse, Konsump—
tion, Netto—Sekundirproduktion) von Herbivoren andererseits fiir eine groBe Zahl
von Okosystemen (Wiisten, Tundren, verschiedene Typen von Graslindern, Wildern
und Salzmarschen). Die oberirdische NPP der untersuchten Okosysteme variierte
zwischen 0,125 und 29 MJ m—2.a-1 Es zeigte sich, da3 NPP und Netto-Sekundér—
produktion (NSP) direkt proportional sind: Die NSP betrigt etwa 1/1000 der NPP.
Sowohl Herbivoren-Biomasse als auch ihre Konsumption sind hingegen propor-
tional zu einer Potenz der NPP (NPPX, x > 1 signifikant). Obwohl NSP nicht passiv
von der NPP kontrolliert wird, sondern die Konsumenten die Primarproduzenten
massiv beeinflussen (Carpenter & Kitchell 1988, Naiman 1988), erscheint die NPP
somit als "principal integrator and indicator of functional processes in food webs"
(McNaughton et al. 1989, S. 142). Sowohl diese funktionellen, als auch die struktu-
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rellen Zusammenhénge wurden im wesentlichen nur deskriptiv untersucht. Allge—
meine, mechanistische Modelle fiir die Energetik von Nahrungsketten gibt es bisher
noch nicht (Cohen 1989a).

Erst in neuerer Zeit wurden Untersuchungen iiber den Zusammenhang zwischen
verfiigbarer Energie (NPP) und Linge der Nahrungskette publiziert. Die Begrenzung
der Lange von Nahrungsketten wird mit drei verschiedenen Hypothesen erklart
(Yodzis 1984). Von G.E. Hutchinson stammen die "EnergiefluBhypothese" und die
"KorpergroBenhypothese", von Pimm & Lawton (1977) eine "Nahrungskettenldnge-
Stabilitatshypothese". Nach der EnergiefluBhypothese wird die Linge der Nahrungs—
ketten von der Verfiigbarkeit von Energie begrenzt: Da die Nettoproduktion auf der
trophischen Ebene n+1 hochstens 10% der Energie der Ebene n betrigt — tatséchlich
ist sie im allgemeinen viel geringer —, konnen Nahrungsketten offenbar nicht sehr
lang werden. DaB3 der EnergiefluB letztlich die Lange von Nahrungsketten begrenzt
ist also klar. Das bedeutet allerdings noch nicht, dafl es nicht andere Faktoren gibt,
die unter tatsdchlichen okologischen Bedingungen stirker wirksam sind, sodaf3
thermodynamische Begrenzungen gar nicht erst zum Tragen kommen. Die Korper—
grofienhypothese beruht auf der Beobachtung, daB Rauber meist groBer sind als ihre
Beute — physikalische Beschrankungen der Korpergrole wiirden daher die Nah-
rungskettenldnge limitieren. Die Stabilitdtshypothese beruht auf theoretischen Un-
tersuchungen, die die begrenzte Linge von Nahrungsketten mit der Analyse mathe—
matischer Modelle von Nahrungsnetzen erklirt: Modell-Nahrungsketten sind umso
instabiler, je ldnger sie sind, d.h. je linger die Nahrungsketten, desto restriktivere
Annahmen sind nétig, um ein (mathematisches) Gleichgewicht herbeizufiithren Pimm
& Lawton 1977, Pimm 1980). Eine biologische Interpretation dieser Hypothese lau-
tet: Je hoher die trophische Ebene einer Art (d.h. je linger die Nahrungskette), desto
langer brauchen ihre Beutetiere, um sich von Storungen, Katastrophen etc. zu erho-
len. Je ldnger die Nahrungskette, desto geringer die "resilience” (Elastizitét), desto
instabiler und damit unwahrscheinlicher sind sie (Pimm et al. 1991).

Briand & Cohen (1987) zeigten in einer Analyse von 38 Nahrungsnetzen, fiir die
EnergiefluBdaten verfiigbar waren, da3 bei diesen kein nachweisbarer Zusammen-—
hang zwischen EnergiefluB und Lange der Nahrungsketten in einer Biozénose be-
stand. Der Untersuchung wurden jedoch methodische Mingel vorgeworfen, so
wurden etwa nach Ansicht von Moore et al. (1989) Primérproduzenten und ver-
schiedene Gruppen von Konsumenten in der von Briand und Cohen verwendeten Li-
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teratur inkonsistent definiert — ein Vorwurf den auch Briand & Cohen (1989) nicht
vollig entkriften konnten. Yodzis (1984) konnte hingegen zeigen, da Ectothermen-—
Nahrungsketten signifikant langer waren als Endothermen—Nahrungsketten. Da Ec—
totherme die Nahrung wesentlich effizienter in Sekundirproduktion umsetzen, un-
terstiitzt dieses Ergebnis die EnergiefluBhypothese. Dariiberhinaus konnte Yodzis
zeigen, da3 die von ihm untersuchten Daten iiber Nahrungsnetze nicht mit der Kor—
pergrofSenhypothese und der Stabilitdtshypothese vereinbar waren. Einschrinkend
muB allerdings bemerkt werden, daB fiir alle diese Untersuchungen die Datenbasis
noch relativ gering ist, da zu wenige Nahrungsnetze fiir derartige Analysen in aus—
reichender Form quantitativ beschrieben wurden. Jenkins et al. (1992) zeigten einer
experimentellen Untersuchung, daB sowohl Energieflu als auch die begrenzte
Stabilitit die Lange von Nahrungsketten limitieren konnen. Es erscheint daher
durchaus moglich, daB mehrere Faktoren die Linge von Nahrungsketten limitieren;
die relative Bedeutung dieser Faktoren scheint jedoch derzeit weitgehend unklar zu

sein.

Unter zusidtzlichen Annahmen iiber die Herbivoren und Carnivoren (im wesentli-
chen: Einschrinkung auf groBere Wirbeltiere) ist es moglich, Modelle zu erstellen,
die Aussagen iiber die trophische Struktur in Abhéngigkeit von der Primédrproduktion
pro Flicheneinheit erlauben (Oksanen 1990). Demnach ergeben sich entlang eines
Gradienten der Primérproduktion drei Typen von Nahrungsketten: In Biotopen mit
extrem geringer NPP ist die Energiedichte zu gering, um stindige Herbivoren-
populationen aufrecht erhalten zu koénnen. In Biotopen mittlerer NPP (bis ca. 12,5
MJ .m‘2‘a‘1) sagt das Modell eine hohe Bedeutung von Herbivorie voraus, da einer—
seits die Energiemenge ausreicht, stindige Herbivorenpopulationen aufrechtzuerhal-
ten, andererseits diese Herbivorenpopulationen zu klein sind, um bedeutende standi-
ge Carnivorenpopulationen zu erndhren. Oberhalb dieser Grenze sagt das Modell
drei- bzw. mehrstufige Nahrungsketten voraus, in denen die Dichte der Herbivoren
von den Carnivoren reguliert wird und die Bedeutung der Herbivorie fiir dic Kon-
kurrenzbedingungen zwischen den Pflanzen erheblich vermindert ist. Das Modell ist
aufgrund seiner Annahmen im wesentlichen auf herbivore Wirbeltiere beschrankt
und trifft eher restriktive Annahmen in bezug auf die Carnivoren. Im Zusammenhang
mit Uberlegungen zur evolutionir stabilen Strategie (ESS) von Pflanzen bei unter—
schiedlichen Niveaus an Herbivorie kann dieses Modell den Ubergang der Wuchs-
formen von sehr unproduktiven Biotopen zu miBig produktiven, stark vom FraB-
druck geprigten Graslandern zu hochproduktiven Wildern erklaren (Oksanen 1990).



18

Zusammenfassend ergeben sich aus dieser Analyse folgende Schliisse: Uberzeugen—
de allgemeine Theorien iiber die Zusammenhinge zwischen der Verfiigbarkeit
pflanzlich produzierter Energie (NPP) und der Struktur von Nahrungsnetzen sind
nicht verfiigbar. Die empirischen Untersuchungen iiber den Zusammenhang zwi-
schen Energiefluf und Nahrungskettenlange liefern derzeit noch widerspriichliche
Ergebnisse; ein EinfluB der Menge an verfiigbarer Energie auf die Lange der Nah-
rungsketten erscheint jedoch angesichts neuerer Untersuchungen (Jenkins et al.
1992) wahrscheinlich. Unter Einschrinkung der Herbivoren und Carnivoren auf
Wirbeltiere kann man Modelle aufstellen, die einen massiven EinfluB der pro m2
verfiigbaren NPP auf die Struktur der Nahrungsnetze plausibel machen (Oksanen
1990). Obwohl eine Reihe empirischer Untersuchungen belegt, da sowohl interme—
didre Arten als auch Gipfelrauber die Primédrproduktion stark beeinflussen konnen,
erscheint es gerechtfertigt, die NPP als einen wichtigen Indikator fiir funktionelle
Prozesse in ()kosystemen zu werten.

NPP und Biodiversitat

Die Biodiversitit (biodiversity, biologische Vielfalt) ist eines wichtigsten For-
schungsgebiete in der Okologie. Biodiversitit ist nicht nur eines der allgemeinen
Merkmale, mit denen Biozonosen charakterisiert werden konnen (Ricklefs 1990), sie
ist auch eine der wichtigen, wenn nicht sogar die wichtigste ZielgroBe des Natur—
schutzes (Wilson 1988a, Ehrlich & Daily 1993, Myers 1993, Wolf 1987, Alpert 1993
u.v.a.), denn: "measures of diversity are frequently seen as indicators of the wellbe—
ing of ecological systems" (Magurran 1988, S. 1). Welche Faktoren die biologische
Vielfalt von Biozonosen bestimmen, ist eine der meistdiskutierten Fragen der Sy-
stemokologie; ein diesbeziiglicher Konsens in der “scientific community" scheint in

weiter Ferne zu liegen (Ricklefs 1990).

Obwohl scheinbar ein einfaches Konzept, ist Biodiversitit nicht leicht zu definieren.
Sie besteht aus zwei Komponenten: Der Artenzahl und der relativen Abundanz’ der
anwesenden Arten (Barbour et al. 1987). Die Biodiversitidt kann angegeben werden
als Artenvielfalt (Anzahl der vorhandenen Arten), durch eine Beschreibung ihrer

5 Anzahl an Organismen (in diesem Fall: einer Art) in bezug auf eine Flichen— oder Raumeinheit.
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relativen Abundanz oder mit Hilfe einer MeBgroBe, die beide Komponenten enthilt.
Daher gibt es eine groe Anzahl verschiedener MeBgrofien fiir die Biodiversitit
(Magurran 1988), deren Aussagekraft teilweise problematisch erscheint (Hurlbert
1971). Die folgende Diskussion wird sich vor allem auf die Artenvielfalt beziehen.

Wesentlich wird in der weiteren Diskussion jedoch eine andere Unterscheidung sein,
die von R. Whittaker (1960) eingefiihrt wurde. Als a—Diversitit (lokale D.) bezeich-
net man die Vielfalt eines kleinen Untersuchungsgebietes bzw. eines relativ einheit-
lichen Habitats, als y-Diversitit (regionale D.) hingegen die Vielfalt einer groBeren
Region. Die B-Diversitit ist ein MaB fiir den Unterschied im Artenbestand zwischen
zwei unterschiedlichen Habitaten einer Region. Daher gilt (Ricklefs 1990):

y-Diversitit = a~Diversitat . f-Diversitit
und
B-Diversitdt =y-Diversitit / a—Diversitit.

Das groBte Problem bei der praktischen Ermittlung dieser abgeleiteten Diversitits—
mafzahlen ist eine geeignete Definition der Habitattypen einer Region (Magurran
1988). Bei einer Zunahme der gesamten Artenzahl (z.B. entlang des Diversititsgra—
dienten von arktischen zu polaren Regionen) nimmt im allgemeinen sowohl die o-
Diversitit, als auch gleichzeitig die B-Diversitét zu (Ricklefs 1990).

Die Frage nach den BestimmungsgroBen der Artenvielfalt ist deshalb so schwierig,
weil sie von Faktoren abhidngen kann, die auf vielen verschiedenen rdumlichen und
zeitlichen Ebenen wirksam sind (Brown & Maurer 1987). Als wichtige Faktoren
gelten z.B. lokal und in vergleichsweise kurzen Zeitrdumen wirksame Bezichungen
zwischen Organismen (Konkurrenz, Riuber-Beute-Beziehungen, Migrationen etc.),
klimatische, geographische, geologische und andere abiotische Faktoren ebenso wie
langfristige, in evolutiondren Zeitraumen wirksame Prozesse, z.B. Entstehung neuer
Arten, Lebensfornien etc. Andere fiir wichtig gehaltene Einflu8faktoren, wie z.B. In-
tensitdt und Haufigkeit von Stérungen, konnen viele verschiedene Ursachen, ver-
schiedenes AusmalBl in bezug auf Fliche, Zeitdauer etc. haben. Die Erklarung der
Regulierung der Biodiversitdt verlangt daher die Integration theoretischen und prak-
tischen Wissens aus zahlreichen Gebieten der Okologie und der Evolutionsfor—
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schung. Die umfangreiche Literatur zur Frage der Regulierung der Biodiversitit ist
reich an Auseinandersetzungen, die oft von MiBverstindnissen iiber die geeignete
rdumliche und zeitliche Skala der diskutierten Phdanomene herzuriihren scheinen.
Nach Meinung von Brown (1981) sind die wesentlichsten Ursachen fiir den derzeit
noch unzureichenden Wissensstand in diesem Bereich die Zersplitterung der Okolo-
gie (siehe voriges Kapitel), die zu starke Konzentration auf bottom up-Ansitze und
die Nichtbeachtung von Energicflu-GesetzméBigkeiten als integratives Konzept in
der "Evolutioniren Okologie", sowie umgekehrt die Vernachlissigung der Diversi-
tatsproblematik in der EnergiefluBokologie.

Bottom —up Ansitze

Das KonkurrenzausschiuBprinzip von Gause besagt, da8 in einem Habitat zwei Arten
mit der gleichen dkologischen Nische® nicht gemeinsam existieren konnen. Die Ar-
tenvielfalt sollte daher hoher sein, je feiner ein Lebensraum in bezug auf rdumliche
Strukturelemente (MacArthur 1965), Ressourcenvielfalt etc. strukturiert ist und je
enger spezialisiert die 6kologischen Nischen der einzelnen Arten sind (Nischenauf—
teilung). Die hochste Diversitit wird erwartet, wenn die Haufigkeit und Intensitit
von Storungen mittelgroB ist: Bei einem sehr hohes Niveau an Storungen gibt es
vermutlich nur wenige angepaBte Arten, bei einem sehr geringen Niveau wirkt das
KonkurrenzausschluBprinzip diversititsvermindernd (Crawley 1986). Ebenso kon-
nen selektive Herbivorie und andere trophische Interaktionen dem Konkurrenzaus—
schluBprinzip entgegenwirken (Ricklefs 1990). Die Vegetationsdynamik selbst kann
zu einer Strukturierung des Lebensraumes fithren: Natiirliche Wilder bestehen aus
einem "Flickwerk" verschiedener Sukzessionsstadien, die entstehen, wenn grofe
Bidume nach Ablauf ihrer Lebenszeit absterben und umstiirzen und somit Flecken
schaffen, auf denen eine neue Sukzession ablaufen kann (Shugart 1984, Perestrello
de Vasconcelos & Zeigler 1993, Levine et al. 1993). Wihrend frither in der
Okologischen Forschung eher die Untersuchung der regelmiBigen, "ungestorten"
Ablaufe (Sukzession, Klimax) im Vordergrund stand, geht derzeit der Trend eher
dazu, Okosysteme als Mosaik verschiedener patches zu sehen und die patch dynam-

6 C)kologische Nische im Sinn von G.E. Hutchinson: Nischenraum, innerhalb dessen eine Art leben kann; d.h.
ein n—dimensionales Hypervolumen aufgespannt von Gradienten 6kologischer Faktoren, innerhalb dessen
die Art iiberleben kann. Man unterscheidet die fundamentale 8kologische Nische (innerhalb derer die Art
tiberlebensfihig ist) und die realisierte 6kologische Nische (die eine Art unter Konkurrenzbedingungen in
einem Okosystem tatsichlich realisiert).
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ics (wortlich: "Flecken-Dynamik") als Normalfall, nicht als "Stérung", zu betrachten
und zur Erkldarung ckologischer Phinomene heranzuziehen (Pickett & White 1985).

David Tilman hat ein mikrookonomisches Modell (ein System von Differenzialglei-
chungen) in der Pflanzendkologie angewendet, das imstande ist, die Moglichkeit der
Koexistenz von Pflanzenarten, die um mehrere Ressourcen konkurrieren, zu erkldren
bzw. die dafiir notwendigen Voraussetzungen zu analysieren (Tilman 1980, Tilman
1986). Es untersucht die Bedingungen, unter denen mehrere Arten in einem Habitat
gemeinsam existieren kénnen und soll im folgenden in stark vereinfachter Form ge-
schildert werden. Angenommen, eine Art braucht zur Aufrechterhaltung einer stabi-
len Population ein Mindestniveau an Verfiigbarkeit der Ressourcen R1 und R2
(strichlierte Linie in Abb. 2a), dann wichst sie ideal bei einem bestimmten Verhdli—
nis von R1 zu R2, links von dieser Linie wird sie von R1 limitiert, rechts davon von
R2 (Abbildung 2a). Sind zwei Arten A und B vorhanden, die sich in dem Verhiltnis
von R1 und R2 unterscheiden, das sie bendtigen, so konnen zwei Fille auftreten:
Entweder das vorliegende Verhiltnis der Ressourcen R1 und R2 ist so, daB} eine Art
einen klaren Konkurrenzvorteil hat (A oder B gewinnt), oder es ist eine Koexistenz
von A und B moglich (Abbildung 2b). Dies 148t sich fiir viele Arten zeigen, deren
optimales Verhiltnis von R1 und R2 sich unterscheidet: Es gibt jeweils Gebieten, in
denen eine Art iiberlegen ist und solche, in denen zwei Arten koexistieren. Nimmt
man nun an, daB innerhalb eines Habitats (graue Kreise in Abbildung 2c) die Res—
sourcenverfiigbarkeit variiert, dann sagt dieses Modell voraus, daB "maBig ressour—
cenarme" Habitate (Habitat 1: alle vier Arten koexistieren) die Koexistenz von mehr
Arten erlauben sollten als Habitate mit einer hoheren Ressourcenverfiigbarkeit (Ha-
bitat 2, 3: hochstens zwei Arten koexistieren). Daraus ergibt sich eine "Hockerkurve"
fiir die Artenvielfalt entlang eines Ressourcengradienten (Abbildung 2d).

Eine derartige Bezichung wurde auch an etlichen Beispielen statistisch bestitigt: Die
pflanzenartenreichsten Prariebiozonosen kommen in méBig trockenen Gegenden vor,
die pflanzenartenreichsten Regenwilder in Costa Rica sind méBig P- und K-arm
(Tilman 1986), der Artenreichtum an hoheren Pflanzen in Australien war in maBig
P-armen Biotopen am hochsten (Beadle 1966), Magerwiesen sind artenreicher als
Fettwiesen etc. Aufgrund der empirischen Regeln iiber die Struktur von Biozdnosen
(sieche voriges Kapitel) wire zu erwarten, dafl der gesamte Artenreichtum mit der
Anzahl der Pflanzenarten zunehmen sollte. Die "Hockerhypothese" wurde auch in
der Tierokologie angewandt, so z.B. bei tropischen Génsen (Andersen 1992). Die
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meisten Untersuchungen konnen jedoch nicht die beobachteten Diversititsmuster
kausal anhand der Theorie von Tilman erkliren, sondern stellen bloBe Korrelationen
dar. Es wurde anscheinend nicht untersucht, ob die beobachteten Muster nicht durch

andere Faktoren erklirt werden kénnen.

a) Modell fr eine At A b) Modell fir die Konkumenz zwischen A und B:
Mindestverfagbarkeit von R1, R2 definiert Nische Magliche Koexisterz und KonkurrenzausschiuB
R2 2
eales Verhdlinis von R1/R2 R2 A ge- /
winnt Koexistenz
/ von Aund 8 -~
’ ,"’
’/ ’//a’
7 -
/ e B gewinnt
, -
’ ,” . 'I
1 s II
/l II
R1 RI

d) Vorhersage des Modells fir Artenvielfalt

©) Konkurenz zwischen A. B, C und D entiang eines Ressourcengradienten

Ressourcename Habitate sind arfenreicher

Vielfalt

Ressourcengradient

Abbildung 2: Modell fiir Koexistenz und KonkurrenzausschluB in Habitaten entlang von
Ressourcengradienten R1 und R2 und Vorhersage des Modells fiir die Artenvielfalt entlang
eines Ressourcengradienten (nach Tilman 1986, verdndert)

Obwohl das skizzierte Modell Variationen des Artenreichtums innerhalb eines be-
stimmten Habitattyps gut erkldren kann, scheint es wenig geeignet, die groBriumigen
Muster der Artenvielfalt — hohe Artenvielfalt in den Tropen, abnehmende Artenviel—-
falt zu den Polen hin - vorherzusagen: Die NPP ist offensichtlich in den Tropen we—
sentlich hoher als etwa in den gemiBigten Breiten — also sollten die "méBig ressour—
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cenarmen” Systeme in den geméBigten Breiten zumindestens in bezug auf Tierarten
artenreicher sein, was offenbar nicht der Fall ist. Dariiber hinaus verwendet das Mo—
dell nur eine BestimmungsgréBe, die Konkurrenz, zur Erklarung der Artenvielfalt —
es gibt aber noch viele andere wesentliche Faktoren. Allgemeine, kausalanalytische
Modelle, die die Biodiversitit explizit mit der Struktur der Biozénose und mit der
Populationsdynamik der in ihr lebenden Arten in Verbindung bringen fehlen hinge-
gen trotz jahrzehntelanger Forschungen nach wie vor — Barbault & Hochberg (1992)
fordern daher, derartige Fragen zu einem Schwerpunkt des Internationalen Biosphi-
re—-Geosphare-Forschungsprogramms (IGBP) zu machen. Es erscheint aber zweifel-
haft, ob es mit derartigen bottom—up-Strategien iiberhaupt moglich ist, in der Frage
der Biodiversitit substanzielle Fortschritte zu machen:

"A brief examination of the history of science suggests that success in the
understanding complex systems usually comes from dealing with them on their
own terms, taking them apart from the top down, inducing the processes
underlying their organization from the patterns in the relationships of the
components to each other. The alternative approach of trying to recreate the
entire system by assembling the components rarely works because, if the
system is really complex, there is an overwhelming number of possibilities"
(Brown 1981, S. 880).

Im folgenden werden daher Ansitze beschrieben, die sich nicht so sehr mit den in-
terspezifischen Phanomenen — Rauber-Beute—-Bezichungen, Konkurrenz etc. — aus-
einandersetzen, sondern versuchen, "Kapazititsregeln" (Brown 1981) fiir die Regu-
lierung der Biodiversitdt von ganzen Biozonosen in Abhidngigkeit von Merkmalen
der Umwelt, die auf Lebewesen wirken (vor allem Flache und EnergiefluB) zu unter-

suchen.

Die Artenzahl-Arealkurve

Eines der bis heute einfluBreichsten Konzepte fiir die Regulierung der Artenvielfalt
stammt aus der Insel-Biogeographic (MacArthur & Wilson 1967). MacArthur &
Wilson argumentierten, daf die Anzahl der Arten auf Inseln eine Art FlieBgleichge—
wicht aus einwandernden Arten und aussterbenden Arten darstellt. Die Wahrschein—
lichkeit, daB ein einwandernder Organismus zu einer neuen Art gehdrt, ist umso
kleiner, je mehr Arten bereits auf einer Insel vorhanden sind - je hoher die Anzahl an
Arten auf der Insel, desto geringer ist daher die Einwanderungsrate neuer Arten.
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Umgekehrt wird angenommen, da8 lokale Prozesse, z.B. das KonkurrenzausschluB—
prinzip, dafiir verantwortlich sind, daB8 die Aussterberaten umso héher sind, je mehr
Arten auf der Insel anwesend sind. Die beiden Krifte wirken entgegengesetzt und
fithren zu einem Gleichgewicht zwischen Immigration und Aussterben (siche Abbil-

dung 3).

Arten
pro Jahr

Einwanderung Aussterben

S

FlieBgleichgewicht

Anzahl der Arten auf der Insel

Abbildung 3: Prinzip des Gleichgewicht—Modells fiir die Anzahl der Arten auf einer Insel von
MacArthur & Wilson (1967)

Da es plausibel ist, daB3 Populationen umso eher aussterben, je kleiner sie sind, soll-
ten kleine Inseln hohere Aussterberaten — und somit eine geringere Artenvielfalt —
aufweisen als groBe Inseln. Ebenso sagte die Theorie voraus, daf Inseln weitab vom
nédchsten Festland (bzw. der ndchsten groBen Inscl) geringe Einwanderungsraten und
somit eine geringere Artenvielfalt aufweisen sollten. Diese Vorhersagen der Theorie
konnten auf zahlreichen Inseln verifiziert werden (MacArthur 1965, MacArthur &

Wilson 1967).

Diese Ergebnisse verstarkten die schon vorher verbreitete Vorstellung, dal es einen
"Sattigungswert" fiir die Artenvielfalt einer Region gibt, der durch lokale Interaktio-
nen zwischen Arten — vor allem durch das KonkurrenzausschluBprinzip von Gause -
bestimmt wird: Die Anzahl der Arten ist in einem FlieBgleichgewicht vorstellen, bei
dem die Anzahl der in einer Zeitspanne neu hinzugekommenen Arten gleich groB ist
wie die Anzahl der gleichzeitig ausgestorbenen Arten (siche z.B. MacArthur 1965).
Der Sittigungswert selbst kann von physikalischen Bedingungen, der Ressourcen—
vielfalt, biotischen Interaktionen, der Variabilitit von Umweltbedingungen und
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moglicherweise noch anderen Faktoren abhingen. Dieses Konzept steht einem hi~
storischen Konzept gegeniiber, demzufolge die Artenzahl einer Region mit der Zeit
bestindig und ohne Grenzwert ansteigt (solange nicht groBe Anderungen der Rand-
bedingungen eintreten).

Die Theorie der Insel-Biogeographie von MacArthur und Wilson unterstiitzte eine
etwa seit der Jahrhundertwende bekannte Hypothese iiber eine wesentliche Bestim—
mungsgroBe der Artenvielfalt: die Artenzahl-Areal-Theorie, die auch als "Arten—
Arealkurve" (species-area curve, species—area hypothesis) bekannt ist. Demnach
hangt die Anzahl der Arten (S) von der Fliache (A) ab: Je groBer die Fliche, desto
mehr Arten leben auf ihr, dh. S = f(A), £'>0. Es gibt mehrere mathematische Funk-
tionen, die verwendet werden um diesen Sachverhalt zu beschreiben, am héaufigsten
verwendet wird eine Funktion der Form

S = C.AX,

mit C, x als durch Regressionsrechnungen bestimmte Konstanten, wobei erfahrungs—
gemiB etwa x = 0,25 gilt. Je nach den Umstdnden kann x schwanken, liegt aber
meistens im Intervall 0,15 < x < 0,40 (Wilson 1988b, Connor & McCoy 1979). Diese
Form der Arten-Arealkurve kann durch log S = log A + ¢ approximiert werden -
dies ist die in der Praxis hdufigste, weil einfach in Regressionsrechnungen zu behan-
delnde Form der Arten-Arealkurve. Uber die mathematische Formulierung der Ar—
ten—Arealkurve gab es betriachtliche Diskussionen in der theoretischen dkologischen
Literatur (insbesondere iiber die Frage der Verkniipfung bestimmter Formen der
Arten—-Arealkurve mit Abundanzmodellen, siche Wright 1988, Connor & McCoy
1979). Eine sinnvolle biologische Interpretation der Parameter scheint bisher jedoch
nicht gefunden worden zu sein; vielmehr scheint es besser, sie als statistische Para—
meter aus Regressionsrechnungen zu betrachten. Welche Funktion am besten zu den
Daten paft, sollte im Einzelfall statistisch ermittelt werden — es gibt keine mathema-
tische Formulierung, die von vorneherein iiberlegen ist. Die weite Verbreitung der
Formulierung log S = log A + c erkliren Connor & McCoy (1979) durch die be-
kannte Eigenschaft einer log-log-Skala, aus praktisch jeder Funktion eine gerade
Linie zu machen und so eine gute Anpassung der Funktion an die Daten zu suggerie—

ren.
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Es gibt drei Erklarungen fiir die Arten-Arealkurve, die vermutlich alle bis zu einem
bestimmten Grad zutreffen: Erstens, daB groBere Areale im allgemeinen eine grofere
Vielfalt an Habitaten beinhalten. Je mehr verschiedene Habitate, desto mehr Arten
sind zu erwarten. Zweitens konnen auch in gleichformigen Arealen groBere Flachen
groBere Populationen erhalten; da groBere Populationen weniger hiufig aussterben,
sollte nach der Gleichgewichtstheorie die Artenzahl groBer sein (beide Hypothesen
zusammen bildeten die Grundlage der Arbeiten von MacArthur & Wilson zur Insel-
Biogeographie). Drittens wird unterstellt, daB die Arten—Arealbezichung ein Arte-
fakt der verwendeten Sammeltechniken sei: Je groBer die Flache, desto groBer die
Anzahl der gesammelten Organismen und desto groBer auch die Artenvielfalt. Auch
wenn es wenig wahrscheinlich scheint, da8 die dritte Hypothese alle Arten—Areal-
kurven erklirt, konnte es in Einzelfillen doch zutreffen. Eine analytische Trennung
der beiden erstgenannten Effekte scheint bisher nicht gelungen zu sein (Connor &
McCoy 1979). Ein Beispiel fiir Arten—Arealkurven von D.H. Wright ist in Tabelle 4
zitiert: Er stellte eine statistisch signifikante Bezichung zwischen der Fliche der
Kontinente und der Anzahl ihrer Arten von Angiospermen, Schmetterlingen, Land-
vogeln und Landsdugetieren her (Wright 1987).

Tabelle 4: Ergebnisse einer Regressionsanalyse zwischen Flache (in 106 km2) und Artenzahl bei
Angiospermen, Schmetterlingen, Landvdgeln und Landsidugetieren (S = Artenzahl, A = Fliche,
signifikant auf 5%-Niveau; Quelle: Wright 1987)

Angiospermen: log S =3,78 + 0,512 log A
Schmetterlinge: log S =2,09 + 0,864 log A
Landviogel: log S =2,35 + 0,595 log A
Land-Saugetiere log S =2,01 + 0,478 log A

Auch wenn die Arten-Arealtheorie nicht nur hdufig bestatigt, sondern auch an zahl-
reichen Beispielen widerlegt wurde, wird ihr heuristischer Wert hoch eingeschatzt
(Brown 1981). Dafiir sind drei Merkmale dieser Theorie verantwortlich: Erstens, sie
ist ein Equilibrium-Modell der Diversitit, d.h., sic beharrt auf einer 6kologischen
(und nicht historischen) Erklarung der weltweiten Diversititsmuster, zweitens ist die
Artenvielfalt expliziter Bestandteil des Modells, und drittens ist sie empirisch leicht
testbar (im Gegensatz zu vielen Konkurrenzmodellen, deren Parameter in der Praxis

kaum meBbar sind).
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Die Artenzahl-Energie-Theorie

Auch wenn die Arten—Arealtheorie ein guter Ausgangspunkt fiir Biodiversitatstheo—
rien ist, ist sie in vielerlei Hinsicht unzuldnglich. "Perhaps the most serious (defic-
iency of the species—area curve, H.H.) is the failure of the model to consider the
biological mechanisms underlying the processes of colonization and extinction"
(Brown 1981, S. 883). James H. Brown, sein Schiiler D.H. Wright und einige andere
Okologen haben an diesem Punkt angesetzt, und die Arten—Arealtheorie zur Arten—
Energie-Theorie erweitert (Brown 1981, Currie & Paquin 1987, Turner et al. 1987,
Tumner et al. 1988, Wright 1983, Wright 1987, Wright 1990). Eine essenticlle
Annahme von MacArthur & Wilson (1967) war, daB kleinere Inseln eine héhere
Aussterberate haben sollten als groBie. Die Vertreter der Artenzahl-Energietheorie
erkliren das im wesentlichen durch zwei Prozesse: Je Kleiner eine Insel, desto
geringer wird sowohl die Diversitdt an Habitaten sein (also die B-Diversitit), als
auch die Menge an biologisch verfiigbarer Energie, z.B. gemessen als NPP (pro
Insel, nicht pro Fliache). In den Worten von Brown (1981, S. 884):

"Darwin’s ‘struggle for existence’ is largely the struggle of all organisms to
obtain usable energy that can be used to produce offspring. The more energy
is available in usable form, the more organisms and hence, the more species
the environment can support.”

D.H. Wright (1983) hat die theoretischen Bezichungen zwischen Artenzahl-Areal-
theorie und Artenzahl-Energietheorie formal analysiert. Wird die Artenzahl-Areal-

kurve als
S=C.AX
angeschrieben, so kann die Artenzahl-Energickurve formal gleich als
S=k EX

geschrieben werden (k, x durch Regression ermittelte Parameter). Ebenso wie die
Arten—Arealkurve kann sie natiirlich in log-log—Form approximiert werden. Unter
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bestimmten Annahmen’ kann daraus eine Beziehung zwischen Artenzahl-Arealkur—
ve und Artenzahl-Energiekurve abgeleitet werden (siche Wright 1983, S. 498),
namlich

C=kr%

wobei r der EnergiefluB pro Flicheneinheit (z.B. NPP.m~2) ist. Mit anderen Worten:
Produktivere Areale oder Inseln sollten hohere C—Werte, d.h. bei gleicher Fliche
eine hohere Artenzahl haben als weniger produktive (Abbildung 4). Diese Moglich-
keit hatten schon MacArthur & Wilson (1967, S. 17) angedeutet.

log § / T

// e
von f
(2.8. NPP

// pio m2)

0 log A

Abbildung 4: Hypothetische Arten—Arealkurven in (log-log—Form) fiir Inseln, die dhnlich iso-
liert sind, deren EnergiefluB pro m2 (1) unterschiedlich ist. Aus Griinden der einfachen Darstel-
lung wurden gleiche x-Werte (Steigung der Geraden) unterstellt (nach Wright 1983, S. 499)

Die Arten-Arealkurven stellen sich daher als Spezialfall der Arten-Energietheorie
dar (Wright 1983, Wright 1990): Bei Inseln (bzw. Regionen) gleicher Energiever—
fiigbarkeit pro Flicheneinheit (J.m~2) haben gleich groBe Inseln einen gleich hohen
EnergiefluB. Inseln oder Regionen konnen einen hohen Energieflu haben, weil ihr
EnergiefluB pro m2 groB ist, oder weil ihre Fliche groB ist. Bei gleich groBen Inseln
kann der Unterschied im EnergiefluB pro m2 die unterschiedlichen Artenzahlen er—

7 Anzahl der Individuen einer Art (N) ist proportional zur verfiigbaren Energie, N = p.E, lognormale
Abundanzverteilung der Organismen innerhalb einer Art.
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kldren (Wright 1983). Wright konnte zeigen, daB die gesamte aktuelle Evapo-Trans-
piration (EAT, eine MaBzahl fiir die fiir Pflanzen verfiigbare Menge an Sonnenener—
gie® und damit stark mit der Priméarproduktion korreliert, siche Lieth 1975) auf 24
Inseln 70% der Variation der Angiospermenarten auf diesen Inseln erkldaren konnte.
Die Artenzahl-Energiekurve lautete S = 123.(ges.AET)0,62 (siche Abbildung 5a) -
in diesem Fall war die Regression fiir die Artenzahl-Arealkurve nicht signifikant. In
dhnlicher Weise berechnete Wright die Artenzahl-Energiekurve fiir Vogelarten in
Relation zur gesamten NPP. Die Regression ergab eine signifikante Korrelation mit
S = 358 NPP0,47, dic Regression erklirte in diesem Fall 80% der Variation (siche
Abbildung 5b). Auch in diesem Fall erklirte die Arten—-Areal-Regression einen
deutlich kleineren Anteil der Varianz der Artenzahlen.

Abbildung 5a): Angiospermen-Arten Abbildung 5b): Vogelarten
versus gesamte AET versus gesamte NPP
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Abbildung 5: Artenzahl-Energiekurven fiir Inseln: Beziehung zwischen Anzahl an Angiosper—
menarten und AET (5a) und zwischen Vogelarten und NPP (aus: Wright 1983, S. 501f)

Ahnliche, signifikante Korrelationen konnten fiir die Bezichung zwischen AET und
Artenreichtum bei Biaumen in den USA und Kanada (Currie & Paquin 1987) sowie
fiir den Artenreichtum von Angiospermen, Schmetterlingen, Landvogeln und Land-
sdugetieren einerseits und NPP andererseits auf den Kontinenten (Wright 1983) her-
gestellt werden. In einer Studie iiber die Artenvielfalt der 5902 in Kalifornien leben—

8 Die AET miBt die gesamte eintreffende Sonnenenergie, die in Monaten mit einer Durchschnittstemperatur
von iiber 0°C auftritt, korrigiert um die Verfiigbarkeit von Wasser.
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den GefiBpflanzen konnten Richerson & Kwei-Lin Lum (1980) zeigen, da8 Klima-
variable (mittlerer Niederschlag, mittlere Temperatur) einen GroBteil der beobachte—
ten Diversititsmuster (bei einer Unterteilung von Kalifornien in rund 90 Regionen)
erklarten. Dabei waren giinstige Bedingungen (hoher Niederschlag, optimale Tem-
peratur) mit der hochsten Artenvielfalt korreliert waren. Obwohl die Autoren fest-
stellen, daB ihr Primarproduktionsindex keine zusitzliche Erklarungskraft hat, ist das
genau das Ergebnis, das die Arten—Energietheorie vorhersagt, da die NPP stark mit
giinstigen Klimabedingungen korreliert ist (wie auch aus der Korrelationstabelle
zwischen Klimadaten und Primérproduktionsindex hervorgeht). Die Korrelation war
wesentlich deutlicher als jene zwischen einem "Habitatsdiversitiatsindex" und einem
"Klimastabilitdtsindex".

Als Argument gegen derartige Korrelationen wurde unter anderem angefiihrt, daB sie
moglicherweise keine Kausalzusammenhinge beschrieben, sondern lediglich "zufdl-
lig" korrelierte Faktoren ~ z.B. EnergiefluB und geographische Breite — die Ursache
der Korrelation sei. Artenzahl-Energiekurven beruhten demnach auf einem Zirkel-
schluB (Turner et al. 1987). Turner et al. untersuchten mit Hilfe multivariater Re-
gressionsrechnungen den Zusammenhang zwischen der Artenzahl von Schmet—
terlingen (Turner et al. 1987) und Vogeln (Turner et al. 1988) einerseits und be—
stimmten klimatischen und anderen méglichen EinfluBgroBen andererseits. Die Va-
riation der Sonnenscheinstunden im Sommer und der Temperatur in den Sommer-
monaten erklirte rund 80% der Variation in der Artenzahl der Schmetterlinge. Die
klimatischen EinfluBgroBen blieben statistisch signifikant, auch wenn die geographi-
sche Breite in die multivariate Regression einbezogen wurde und konnten einen Teil
der von der geographischen Breite unabhingigen Variation der Diversitit erkldren.
Die Regressionen konnten auch einen Teil der jahreszeitlichen Schwankungen in der
Diversitdt erklaren. In ihrer Untersuchung der Zusammenhénge zwischen der Diver—
sitdt von insektivoren Vogeln und klimatischen EinfluBgr6B8en konnten Turner et al.
(1988) zeigen, daB die Diversitat von Zugvogeln, die nur im Sommer in England
waren, ausschlieBlich mit dem Klima im Sommer korrelierte, wihrend die Diversitit
von Vogeln, die nur im Winter in England waren nur mit dem Winterklima in
Zusammenhang stand. Ganzjahrig anwesende Vogelarten konnten mit den Klimada-
ten von Sommer und Winter statistisch korreliert werden. Die historische Erkldrung
der Diversitit, die eine hohere Diversitit in jenen Gegenden vermuten wiirde, in de—
nen seit dem Riickzug der Gletscher der letzten Eiszeit langere Zeit vergangen ist,
wurde als statistisch nicht signifikant zuriickgewiesen. Auch die mogliche Erklarung
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der Diversitit durch eine besondere Vielfalt an Habitaten konnte nicht bestitigt wer—

den.

Ein groBer Vorzug der Artenzahl-Energietheorie ist, daB sie eine sinnvolle biologi-
sche Erklarung der unterschiedlichen Artenzahl verschiedener Regionen anbieten
kann. Wiihrend die Fliche als solche, wie schon MacArthur & Wilson (1967) beton—
ten, keinen direkten EinfluB auf Organismen hat, ist die Verfiigbarkeit von Stoff—
wechselenergie fiir das Uberleben von Populationen essentiell. Wie neuere Arbeiten
von Brown & Maurer (1987, 1989) zeigen, ist es moglich, "dllokationsregeln" in-
nerhalb von Lebensgemeinschaften zu beschreiben, die RegelmiBigkeiten bei der
Aufteilung von Ressourcen zwischen Arten widerspiegeln. Sie stiitzten sich dabei
auf eine Untersuchung der Merkmale "Korpergewicht" (eng verkniipft mit Stoff—
wechselrate), Populationsdichte und Fliache bzw. Form des Verbreitungsgebietes von
Arten eines bestimmten Taxons und einer bestimmten, geographisch begrenzten
Region (z.B. Vogelarten in Nordamerika). Sie konnten zeigen, daB bei einer Be-
trachtung von drei zweidimensionalen Diagrammen, auf deren Achsen jeweils die
Fliche des Verbreitungsgebietes, das Korpergewicht und die Populationsdichte auf—
getragen wurde, bestimmte RegelmiaBigkeiten zutage traten (siche Abbildung 6).
Diese RegelmiBigkeiten erkliren Brown & Maurer als Beschrinkungen, die ent—
weder aus dem Bauplan der Arten resultieren, oder hohe Aussterberaten von Arten
reﬂektiéren, die diese Kombination an Merkmalen aufweisen.

Einige der Beschrinkungen in Abbildung 6 sind trivial oder erkliren sich aus dem
Bauplan der Vogel: Die Flache der Verbreitungsgebiete wird durch die Fliche des
Kontinents beschrinkt; fiir Vogel in Nordamerika stellt ein Kérpergewicht von 50—
100 g eine untere Schranke dar. Wesentlich interessanter sind in diesem Zusammen-
hang andere Schranken: Die Abnahme der Dichte mit zunehmendem Kérpergewicht
erklaren Brown & Maurer als energetischen Trade-off: Da groBere Organismen
mehr Raum und mehr Nahrung in Anspruch nehmen, sollte ein gegebener Raum mit
begrenzten Nahrungsressourcen weniger groBe als kleine Organismen tragen kénnen.
Die Untergrenze der Populationsdichte (Abbildung 6a und 6c) kann jedenfalls nicht
alleine als Folge des hohen Aussterberisikos von kleinen Populationen erklirt wer—
den, da diese Grenze in diesem Fall bei Vogeln mit hohem Kérpergewicht ansteigen
miite (weil diese normalerweise ein groBeres Verbreitungsgebiet aufweisen). Sie
wird daher von Brown & Maurer als "minimales Energie-Erfordernis" einer Art er—
klart.
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Abbildung 6: Darstellung der Beschrankungen in der Kombination basaler, dkologisch bedeut—
samer Merkmalen von Vogelpopulationen in Nordamerika und Hypothesen iiber die Ursachen
dieser Beschrankungen (Details siche Text). Die Grafiken ergaben sich, indem die genannten
Merkmale fiir alle Vogelarten in ein Diagramm aufgetragen wurden. Die strichlierten Linien
markieren weniger deutliche Grenzen, die durchgezogenen Linien deutliche Grenzen (nach

Brown & Maurer 1987)

Eine weniger deutlich ausgeprigte Beziehung zwischen KorpergroBe und Unter-
grenze fiir die ArealgroBe (siche Abb. 6b) erklirten Brown & Maurer mit dem hohen
Aussterberisiko von Arten mit grofer Korpergrofie und geringem Areal. Dies kann
insofern bestitigt werden, als cinige der "am Rand" angesiedelten Arten tatsichlich
vom Aussterben bedroht sind. Diese Beziehung ist auch durchaus logisch, wenn man
bedenkt, da8 groBe Organismen geringere Populationsdichten haben und deswegen
das Areal eine bestimmte MindestgroBe haben muB, damit das Aussterberisiko nicht
zu groB wird. Arten mit geringer Dichte und kleinem Areal (Abb. 6¢) sollten ein
hohes Aussterberisiko haben (oder gerade dabei sein, die Region neu zu besiedeln).
Die Dichtebeschrinkung von Arten mit groBem Areal erkliren Brown & Maurer
dadurch, daB die Umweltbedingungen, die imstande sind, solche Arten zu erhalten,
cher unwahrscheinlich sind: Hohe Dichten in einer kleinen Region erfordern
normalerweise die Fahigkeit, viele verschiedene Ressourcen auszubeuten und un-
terschiedliche Umweltbedingungen zu ertragen — derartige Arten haben meist auch
ein groBes Verbreitungsgebiet. Eine Ausnahme sind Spezialisten, die ein hochpro-
duktives, aber rdumlich sehr begrenztes Habitat bewohnen, z.B. Arten in Salzmar—
schen. Obwohl erst wenige solche und dhnliche "makrodkologische" Untersuchun—
gen gibt, und die Mechanismen, die bestimmte 6kologische und physiologische
Merkmalskombinationen von Populationen ausschlieBen noch nicht im Detail er—
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forscht und nachgewiesen sind, handelt es sich doch um plausible und testbare Hy-
pothesen, die mechanistische Erklarungen fiir die statistischen Korrelationen der
Artenzahl-Energietheorie bieten (Brown 1981, Brown & Maurer 1989). Einige der
Hypothesen haben offensichtliche Auswirkungen auf Fragen, die im Zusammenhang
mit dem Risiko des Artenaussterbens stehen. So brauchen z.B. Arten mit groBer
KorpergroBe ein ausreichendes Areal, damit geniigend groBe Populationen aufrecht—
erhalten werden kénnen.

Eine dhnliche Argumentation findet sich bei den Vertretern der Auffassung, daB
giinstige Umweltbedingungen (vor allem im Sinn giinstiger klimatischer Bedingung—
en, die hdufig mit hoher NPP gekoppelt sind) zu einer hohen Artenvielfalt fithren,
denn

"..as a physical condition departs from its optimum, organisms must increas—
ingly specialize with regard to this factor, at the cost of becoming more gen—
eralized with respect to other physical and biotic factors. Organisms thus
specialized to cope with extreme conditions cannot divide other physical
gradients so finely or coadapt so nicely to the presence of other species. The
extreme condition becomes like a single limiting resource which cannot be
subdivided. On the other hand, when all environmental parameters approach
optima, organisms can specialize with respect to more gradients and devote
an increasing amount of energy, matter and genome to coadaptive adjust—
ments to other species." (Richerson & Kwei—Lin Lum 1980)

Dies paBt gut zu neueren autokologischen Ansitzen von Hall et al. (1992), die argu—
mentieren, daB die Verteilungs— und Abundanzmuster von Tier— und Pflanzenarten
direkt von energetischen Kosten-Nutzenrelationen entlang von Ressourcengradien—
ten bestimmt werden. In diesem Konzept konnen interspezifische Beziehungen wie
Konkurrenz als zusatzliche energicaufwendige Umweltfaktoren aufgefaBt werden.
Kurz gesagt, lautet das Konzept: In Biotopen, wo viel Energie verfiigbar ist, konnen
sich die Organismen ein hohes Niveau an Konkurrenz energetisch leisten und
kénnen - z.B. durch Spezialisierung - koexistieren. In ressourcenarmen Biotopen
werden hingegen die meisten Arten aussterben, weil sie sich dieses Niveau an
Konkurrenz energetisch "nicht leisten konnen".

Kritker der Arten—~Energietheorie argumentieren vor allem mit Gegenbeispielen. So
betriigt etwa die NPP einer Salzmarsch etwa 36 MJ.m~2.a~1, wihrend in Wiisten nur
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rund 1,2 MJ m—2.a-1 produziert werden. Trotzdem kommen in Marschen bei der
Untersuchung von relativ kleinen Arealen (5-20 ha) nur etwa 6 Vogelarten vor, in
Wiisten hingegen auf der gleichen Flache durchschnittlich 14 (Ricklefs 1990, S.
750f). Brown (1981) erklart dies mit den ungiinstigen Bedingungen in Salzmarschen.
Wie andere produktive Biotope mit geringer Artenvielfalt herrschen in Marschen
Umweltbedingungen, die es den meisten Arten der umliegenden Gegenden nicht
gestatten, siec zu besiedeln. Solche Extremstandorte sind daher mit kleinen, weit vom
nichsten Land entfernten Inseln im Sinn der Theorie von MacArthur & Wilson
(1967) zu vergleichen — ihre geringe Diversitit ist die Folge einer geringen Koloni-
sierungsrate und gleichzeitiger hoher Aussterberaten aufgrund geringer Populations—
groBen. Ein weiteres Gegenbeispiel sind Studien, in denen eine gegenldufige Be-
zichung zwischen Diversitit und NPP in Seen gemiBigter Breite festgestellt wurde.
Tatsdchlich ist die Diversitidt des Zooplanktons in groBlen, aber pro Volumseinheit
wenig produktiven Seen am hdéchsten. Berechnet man jedoch die NPP des gesamten
Sees statt der NPP pro m3 Wasser, so ergeben dieselben Daten eine Bestitigung der
Arten—Energietheorie (Brown 1981).

Im derzeitigen Stadium der Entwicklung der Arten-Energictheorie kann keine Rede
davon sein, daB es sich dabei um eine umfassende, vereinheitlichte Theorie der Bio—
diversitat handelte. Einerseits ist klar, daB eine Vielzahl von weiteren Faktoren den
Artenreichtum einer Region beeinflussen kann, andererseits ist sie bisher weit davon
entfernt, in der scientific community in groBerem MaBstab ernst genommen zu wer—
den. Tatsache ist, da3 die Arten—Energictheorie ein plausibles Erklarungsmuster zu-
mindestens fiir einige Aspekte der beobachteten Diversitidtsmuster darstellt, und da
sic an einigen Beispiclen empirisch bestitigt werden konnte. Sie liefert plausible
"Kapazititsregeln" die besagen, wie viele Arten eines bestimmten Taxons in einer
Region leben konnen, und sie liefert in ersten Ansidtzen auch mechanistische
Erklarungen fiir die Verteilung von Energie zwischen Arten in Form sogenannter
"Allokationsregeln" (Brown 1981). Einer der wichtigsten weiteren Einflufaktoren
diirfte die (geographische, geologische oder klimatische) Vielfalt von Umweltbe-
dingungen sein. Zweifellos wire eine Verbreiterung der Datengrundlagen und wei-
tere theoretische und empirische Arbeiten von groem Interesse, um die Theorie
weiter zu priifen und eventuell auch falsifizieren zu konnen. Mir erscheint dieser "top
down"-Ansatz jedenfalls vielversprechender als weitere Anstrengungen beim Ver-
such, die Artenvielfalt von ganzen Okosystemen aus der Populationsdynamik seiner
Arten aggregieren zu wollen (Barbault & Hochberg 1992).
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NPP-Aneignung als Umweltindikator: SchluB3folge—
rungen aus der Theorie

Welche SchluBfolgerungen konnen aus den diskutierten Theorien und empirischen
Ergebnisse fiir die Bedeutung des Indikators "NPP-Aneignung" abgeleitet werden?
Was zeigt der Indikator an?

Die Literaturanalyse hat gezeigt, daB zwar Einigkeit dariiber herrscht, dal der Ener—
giefluB eines Okosystems ein sehr wichtiges Merkmal desselben darstellt, daB aber
andererseits dariiber diskutiert wird, wie dieses Merkmal mit anderen fiir wichtig
gehaltenen Merkmalen in Verbindung zu bringen ist (Artenzahl, trophische Struktur
etc.). Obwohl es kaum Okologen geben diirfte, die derartige Zusammenhinge vollig
bestreiten wiirden, sind Theorien wie die Arten—Energietheorie und Untersuchungen
wie die von Oksanen (1980), die Zusammenhinge zwischen Energieflu und ande-
ren Okosystem~Merkmalen herstellen, derzeit eher in der Minderzahl und reprisen—

tieren eher AuBlenseiterpositionen.

Wenig umstritten diirfte die Aussage sein, da8 die menschliche Aneignung von welt-
weit 20 bis 40% und in Lindern wie Osterreich 40 bis 50% der NPP einen betricht—
lichen Eingriff in die Funktionsweise der terrestrischen Okosysteme darstellt (Ehr-
lich 1988, Myers 1993), dessen mogliche Folgen beim derzeitigen Stand der For-
schung noch nicht wirklich klar sind.

Nimmt man die Arten—-Energietheorie als gegeben an, so kann man weitergehende
Aussagen zu machen. Wenn eine derartige Bezichung zwischen Artenzahl und ver-
fiigbarer Energie besteht, dann sollte es mdoglich sein, aus der Reduktion des natiirli-
chen Energieflusses auf die Gefidhrdung oder das Aussterben von Arten hochzurech-
nen. D.H. Wright hat das in zwei Artikeln (1987, 1990) versucht. Die Logik ist ein—
fach (siche Abbildung 7). Angenommen, der Energieflu wird von E1 auf E2 ver-
ringert, so sagt die Arten—-Energietheorie voraus, daB die Artenzahl von N1 auf N2
abnehmen sollte.
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Abbildung 7: Vorhersage fiir die Gefahrdung bzw. das Aussterben von Arten durch anthropo-
gene Verminderung des Energieflusses (nach Wright 1990)

Entscheidend fiir quantitative Voraussagen ist dabei die Form der Artenzahl-Ener—
gickurve. In seinem Artikel von 1987 beniitzte Wright log—log—Regressionen, um
den Zusammenhang von Artenzahl und Energieflu fiir Angiospermen, Schmetter—
linge, Landvogel und Landsdugetiere auf den Kontinenten abzuschitzen (siche Ta-
belle 5).

Tabelle 5: Log-log-Regressionen zwischen Artenzahl und Energiefluf auf den Kontinenten
(NPP als 10° t Trockensubstanz pro Jahr; Quelle: Wright 1987, S. 295)

Angiospermen log S = 3,85 + 0,625 log AET
Schmetterlinge log S =2,02 + 1,021 log NPP
Landvigel log S =2,22 + 0,757 log NPP
Landsdugetiere log S = 1,88 + 0,625 log NPP

Mit diesen Werten und einer sehr vorsichtigen Schitzung der NPP-Aneignung (nur
15% der weltweiten terrestrischen NPP) kam Wright allerdings auf schr hohe Werte:
Demnach hitten die Arten von Angiospermen um 9,6%, von Schmetterlingen um
15,3%, von Landvdgeln um 11,6% und von Landsdugetieren um 9,7% abnehmen
sollen. Dies liegt deutlich iiber den beobachteten Aussterberaten seit 1960 in der
Hohe von 0,8% bei Landvogeln und 1,9% bei Landsiugetieren. Wright erklérte diese
Diskrepanz durch mehrere Hypothesen, namlich unter anderem: Erstens ist es
moglich, daB auf produktiveren, groBeren Kontinenten mehr Arten entstehen, aber
ihre aktuelle Zahl nicht unmittelbar von der verfiigharen Energie limitiert wird (eine
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Sichtweise, die allerdings der Gleichgewichtstheorie entgegensteht). Zweitens konnte
es sein, daB Artenzahl-Energie-Relationen, die aus globalen Regressionen
gewonnen werden, die lokale Artenvernichtung iiberschitzen. Drittens ist denkbar
(und sogar wahrscheinlich), da8 Arten nicht sofort aussterben, wenn der Energieflufl
verringert wird, sondern sich das Gleichgewicht (auf niedrigem Niveau) langsamer
einstellt. Die letzte Hypothese wiirde bedeuten, daB8 mit verringertem EnergiefluB die
Aussterbewahrscheinlichkeit mancher Arten erhoht wird.

Aus der Arten—Arealtheorie ist bekannt, daB Arten—Arealkurven zwischen Inseln
deutlich steiler (Exponent x zwischen 0,2 und 0,35) sind als Arten—Arealkurven
zwischen Arealen innerhalb eines Kontinents (0,1 < x < 0,2), was durch das Fehlen
von Barrieren zwischen den Regionen eines Kontinents erklirt werden kann
(MacArthur & Wilson 1967, S. 10ff). In einem zweiten Artikel unterstellte Wright
(1990) daher einen Exponenten zwischen 0,1 und 0,2. Mit diesem Wert und der in
Tabelle 3 wiedergegebenen NPP-Aneignung zwischen 20 und 30% prognostizierte
Wright, daB derzeit 2,2 bis 6,9% der terrestrischen Arten gefidhrdet oder ausgestorben
sein diirften - eine GroBenordnung, die mit den tatséchlichen Werten ganz gut iiber-
einstimmt. Der Schonheitsfehler besteht eher darin, daB8 die Ableitung des Exponen-
ten (x=0,1 bis 0,2) empirisch und theoretisch wenig iiberzeugend ist.

Ubertragen auf Osterreich wiirde das folgende Aussagen zur Gefihrdung bzw. zum
Aussterben von Arten ergeben: Im Minimalfall (40% NPP-Aneignung, Exponent
0,1) sollten 5% der Arten gefdhrdet oder ausgestorben sein, im Maximalfall (50%
NPP-Aneignung, Exponent 0,2) 12,9%. Die Gefihrdung bzw. das Aussterben von
Arten in Osterreich zeigt Tabelle 6. Diese Schitzungen passen mit den bekannten
Daten zur Artengefihrdung bzw. zum Artensterben in Osterreich gut zusammen
(siche Tabelle 6). Die ausgestorbenen und vom Aussterben bedrohten Arten zusam-—
men machen bei den GefdBpflanzen rund 7,2% aus, bei den Vogeln rund 16%, bei
Amphibien 5,3% und bei Reptilien 7,1-14,3% (cine Art ist nur durch stindigen
Nachbesatz gesichert und wire somit ohne PflegemaBnahmen bereits ausgestorben).
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Tabelle 6: Gefihrdung und Artenaussterben in Osterreich in absoluten Zahlen (N) und % der
urspriinglich vorhandenen Arten (Quellen: Bittermann 1990, Bittermann 1991, Bittermann

1992)

ausgest. od.  vom Aus-— stark gefahrdet potentiell
verschollen sterben bedr.  gefdhrdet gefihrdet
Gefafpflanzen N 53 156 300 401 171
% 1,8 5,4 10,5 13,8 6,0
Vogel N 23 24 11 22 42
% 7.8 8,2 3,7 7,5 14,3
Amphibien N 0 1 3 14 1
% 0,0 53 15,8 73,7 53
Reptilien N 1-2* 0 4 8 0
% 7,1-14,3 0,0 28,6 57,1 0,0

* bei einer Art (Emys orbiculans, Sumpfschildkrote) ist der Bestand nur durch stdndigen Nach-
besatz gesichert

Die hohe Anzahl der gefiahrdeten oder ausgestorbenen® Arten (sowohl bei Amphi-
bien als auch Reptilien je 100%, bei Vogeln 41,5%, bei GefaBpflanzen 37,0%) zeigt,
daB bei vielen Arten die PopulationsgroBen bereits stark reduziert sind — auch das
sagt die Arten—Energietheorie vorher.

Trotz dieser guten Ubereinstimmung zwischen theoretischer Vorhersage und tat-
sachlichen Daten wire es voreilig, in der NPP-Aneignung die einzige Ursache von
Artenbedrohung bzw. Artensterben zu sechen. Korrelationen alleine miissen keinen
Kausalzusammenhang widerspiegeln. Es erscheint sogar moglich, ein Gegenbeispiel
zu dieser Theorie anzufithren. Zumindestens fiir GefaBpflanzen ist nachgewiesen,
daB} die Artenzahl mit dem Beginn des Ackerbaus zunahm und etwa zwischen 1700
und 1850 ihren Hohepunkt erreichte (Plachter 1991). Dies wird erkléart mit der Ein—
wanderung zahlreicher Arten, die in einer kleinrdumig strukturierten Kulturland-
schaft (Mischung aus Wald, Wiesen und Feldern) neue Habitate finden konnte, die in
der vorher vorherrschenden mehr oder weniger durchgehenden Waldlandschaft nicht
vorhanden gewesen waren. Ein Teil jener Biotope, die mit der hochsten Rate zerstort
werden (siehe z.B. Schlacher et al. 1993), sind Teil dieser Kulturlandschaft und wa-
ren natiirlich in Osterreich gar nicht oder zumindestens in wesentlich geringerem
MaB vorhanden. Dies gilt vor allem fiir Magerwiesen und andere extensiv genutzte
Wiesen (Feuchtwiesen etc.). Diese Vermehrung der Artenzahl ging parallel mit
einem Ansteigen der NPP-Aneignung, da offenbar zunchmend Waldgebiete in
Ackerland und Wiesen umgewandelt wurden. Dieses Beispiel zeigt, dal die Schaf-

9 Potentiell gefihrdet, gefihrdet, stark gefihrdet, vom Aussterben bedroht oder ausgestorben.
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fung neuer Habitattypen ~ also erhohter struktureller Vielfalt — auch bei gleichzeiti-
ger Verringerung der verfiigbaren Energiemenge eine Erhohung der Artenvielfalt
bewirken kann. Im Rahmen der Arten-Energietheorie konnte dies etwa folgender—
maBen erklart werden. Es scheint plausibel, da§ durch die Umwandlung von Wald in
andere Biotoptypen zwar manche Arten seltener geworden sind (und einige vielleicht
ausgestorben sind), daB aber die Artenzuwanderung durch die neugeschaffenen Bio-
toptypen diesen Effekt anfangs iiberkompensierte. Dies ist bei GeféBpflanzen gut
nachvollziehbar, wenn man an die vielen neu dazugekommenen Arten der Seggetal—
und Ruderalfluren denkt. Wenn man annimmt, daB viele Arten nicht aktuell vom
Energicflu begrenzt werden (Wright 1987), dann scheinen solche Trade-offs
durchaus realistisch. Andererseits verstirkte sich seit der Jahrhundertwende der
Artenverlust, als die Landwirtschaft begann, mit immer wirkungsvolleren Methoden
die unerwiinschten Konkurrenten und Herbivoren der Nutzpflanzen zu bekdmpfen,
extensivere Nutzungsformen entweder aufzugeben oder zu intensivieren. Das
Beispiel zeigt, daB ein grober Indikator, wie die NPP-Aneignung nur grobe Aussa—
gen erlaubt und keineswegs vermag, alle Ursachen moglicher Artengefihrdung an—

Zuzeigen.

Fiir eine detailliertere Diskussion der 6kologischen Bedeutung des Indikators ist es
niitzlich, vier Typen von NPP-Aneignung zu unterscheiden. Diese sind insofern
geordnet, als sie auf einer Skala steigender NPP-Aneignung angeordnet werden

konnen:

e Biomasseentnahme in ansonsten weitgehend naturbelassenen Biotopen (z.B. Ja-
gen, Sammeln von Pilzen, Beeren etc., Holzeinschlag in ansonsten naturbelasse—
nen Wildern, Hochseefischfang etc.)

e Biomasseentnahme in Biotopen unter Beibehaltung der dominanten Wuchsform,
aber unter Beeinflussung wesentlicher Parameter (z.B. Forstwirtschaft mit Aus-
wahl bestimmter Arten, Weidewirtschaft in priméiren Grasliandern etc.)

e Biomasseentnahme in anthropogen stark beeinfluBten Biotopen (Ackerbau,
Griinlandwirtschaft, Weidewirtschaft in sekundiren Grasldndern etc.)

e Villige Biotopzerstorung (Uberbauung durch Gebiude, StraBen etc.)

Mit zunehmender NPP-Aneignung (sieche Tabelle 7) nimmt offensichtlich die Inten—
sitdt des menschlichen Eingriffs zu. Das ist selbstverstindlich kein Zufall: Die Land-
wirtschaft wurde "erfunden”, weil offenbar mit Jagen und Sammeln nur ein sehr ge—
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ringer Anteil der NPP vom Menschen genutzt werden kann und auf diese Weise die
gestiegene Anzahl der Menschen anscheinend nicht mehr erndhrt werden konnte (in
der sogenannten neolithischen Revolution, siche Fischer-Kowalski & Haberl 1993).

Tabelle 7: Schitzung der NPP-Aneignung bei den verschiedenen Typen in % der urspriinglich
vorhandenen NPP

Biomasseentnahme in naturbelassenen Biotopen unter 5%
Biomasseentnahme in Biotopen mit gleichbleibender Wuchsform 10-20%
Biomasseentnahme bei Anderung der dominanten Wuchsform 20-90%
Uberbauung 90-100%

Wihrend bei der Biomasseentnahme nach dem ersten Typ gravierende Auswirkun—
gen auf die Artenvielfalt unwahrscheinlich erscheinen (auBer wenn die geerntete Art
iibernutzt wird, siche auch Vitousek et al. 1986), kann sie bereits im Fall der Forst—
wirtschaft (zweiter Typ) gravierende Folgen haben. Abgesehen von der Monokultu-
risierung kann schon die gezielte, stindige Entnahme bestimmter, energiereicher
Teile eines Okosystems — im Fall des Waldes vor allem stehendes Totholz und um-
gefallene Baumstimme - zu Artengefdhrdung fithren. Absterbendes und totes Holz
ist einer der zwei bis drei wichtigsten Lebensraume fiir tierische Kleinlebewesen.
Dariiber hinaus ist Totholz wichtig fiir den Energichaushalt aquatischer Lebensrau-
me, liefert organische Substanz fiir den Waldboden und Ansiedelungsstellen fiir
hohere Pflanzen, unter anderem Baumsidmlinge (Harmon et al. 1986, Franklin
1986). Manche saprophytische Pilze sind auf die Zersetzung bestimmter Holzarten
spezialisiert. Von den iiber 4000 GroBpilzarten gelten in der Bundesrepublik
Deutschland 1037 als gefdhrdet. Auch andere totholzspezialisierte Arten sind in
ihrem Bestand gefihrdet (Plachter 1991). Die Bedeutung der anderen Eingriffstypen
erscheint offensichtlich: Das natiirliche Biotop wird durch ein anthropogenes ersetzt.
Auch hierbei gibt es jedoch verschiedene Intensititen: Bei Griinlandwirtschaft, spe—
ziell bei extensiver Nutzung, ist der menschliche Eingriff wesentlich weniger gravie—
rend als bei Maisfeldern. Auch hierbei zeigt ein Gradient steigender NPP-Aneig-
nung auch eine intensivere Nutzung und stirkere Beeinflussung der Biozdnose an.

Zusammenfassend scheinen folgende SchluBfolgerungen gerechtfertigt. Die NPP-
Aneignung geht mit einer massiven Verdnderung und menschlichen Umgestaltung
von Okosystemen einher, die ab einer bestimmten NPP~Abschopfung pro Flichen~
einheit jedenfalls als Ersatz des natiirlichen Biotops durch ein kiinstliches gewertet
werden kann. Ob die NPP-Ancignung als solche eine wichtige Ursache der in
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Osterreich zu beobachtenden Artenverluste ist, oder ob sie nur mit den Prozessen
korreliert ist, die zu diesen Artenverlusten fithren, kann nicht endgiiltig beantwortet
werden. Es scheint aber gerechtfertigt, die NPP-Aneignung als einen (unter mehre—
ren moglichen) Indikator fiir raumbezogene Eingriffe des Menschen in die Natur zu
werten. Sollte die Artenzahl-Energietheorie weiter bestitigt werden konnen und
weitere Ergebnisse iiber die Form von Arten—Energiekurven gewonnen werden kon—
nen, so wire es moglich, aus derartigen Daten auch quantitative Aussagen iiber die
Gefahrdung von Arten abzuleiten. Umgekehrt konnte es moglich sein, anhand regio—
naler Daten zur NPP-Aneignung und zur Artengefihrdung weitere empirische Un—
tersuchungen zur Arten-Energietheorie durchzufithren, die von allgemeinem biolo-
gischen Interesse im Hinblick auf Fragen der Biodiversitit sein kénnen.
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