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Kiiste und Kiistengewasser

Kapitelzusammenfassung

1. Der Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser ver-
bindet marine, amphibische und terrestrische
Habitattypen mit oft sehr spezifischen Artenge-
meinschaften (allgemein anerkannt) {6.1}.

Der marine Anteil umfasst das Pelagial und Sublito-
ral der nationalen Gewdsser und der ausschlieflichen
Wirtschaftszone, die zusammen etwa 16 % der Landes-
fliche Deutschlands entsprechen. Das Eulitoral um-
fasst den Gezeitenbereich, insbesondere das Watten-
meer. Terrestrische Diinen, Salzgriinland, Rohrichte
und weitere Habitattypen erstrecken sich iiber eine Kiis-
tenldnge von 2.361km. Eine Vielzahl von Lebensraum-
typen nach der Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie finden
sich im Lebensraum Kiiste mit oft sehr spezialisierten
Artengemeinschaften.

2.Der Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser unter-
liegt nicht nur marinen und kiistenlandschaftlichen
Veranderungen, sondern nimmt anthropogene Ein-
fliisse des Landes und der Binnengewadsser auf (all-
gemein anerkannt) {6.1}.

Neben den physiogeografischen Besonderheiten ist
auch das soziodkologische System der Kiiste besonders,
da hier marine Nutzungen (Fischerei, Schifffahrt) und
die terrestrische Nutzung (Griin- und Ackerlandbewirt-
schaftung, Tourismus) zusammenfallen. Die Auswir-
kungen der Binnenlandnutzung haben durch abiotische
Stoffflisse und biotische Wechselwirkungen grofien
Einfluss auf den Kiistenlebensraum.

3. Der Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser be-
herbergt nicht die gro3te Artenzahl, aber die brei-
teste phylogenetische Diversitat aller nationalen
Lebensraume (allgemein anerkannt) {6.1}.

Die Anpassung an hohen Salzgehalt und Trockenheit stellt
besondere Anforderungen an terrestrische Organismen
an der Kiiste, wihrend marine Organismen das rhythmi-
sche Trockenfallen im Eulitoral und die Ausdiinnung des
Salzgehaltes im Brackwasser der Fliisse und der Ostsee
tolerieren miissen. Daher gehoren die Kiistenrdume nicht
zu den artenreichsten Lebensrdumen Deutschlands, aber
sie beherbergen eine einzigartige phylogenetische Viel-
falt: Alle 16 in Deutschland vorkommenden Tierstimme
kommen hier vor, acht sogar nur in den Kiistengewds-
sern. 29 der 62 Metazoenklassen sind rein marin, 54 ha-
ben marine Vertreter im Gebiet. Der hohe Grad der Spe-
zialisierung fiihrt zu einer besonderen Vulnerabilitit, da
viele Arten auf den schmalen Kiistensaum angewiesen
sind und kaum Ausweichmoglichkeiten haben.

4. Das Monitoring der Artenvielfalt des Kiistenraums
ist generell stark von formalen Berichtspflichten ge-
pragt, sodass es insgesamt eine vergleichsweise
umfassende Datenlage gibt (allgemein anerkannt)
{6.2.1}.

Fiir die meisten Organismengruppen erlauben die ak-
tuell vorliegenden Daten einen umfassenden Blick auf
den Status und Trends der biologischen Vielfalt im Kiis-
tenbereich. Gleichzeitig fehlen in der Betrachtung aller-
dings funktionell bedeutende Gruppen fast vollstindig
(besonders Mikroben und Mikrophytobenthos) sowie
eine systematische Betrachtung der genetischen Diver-
sitdt. Auflerdem ist die bisherige Harmonisierung unter-
schiedlicher Monitoringprogramme stark ausbauféhig.

5. Die Roten Listen der gefiahrdeten Biotoptypen
und der Organismengruppen zeigen ein erhebli-
ches Gefahrdungspotenzial (allgemein anerkannt)
{6.2.2}.

Die Roten Listen gefahrdeter Biotoptypen weisen 50-75 %
der Flachenanteile als mindestens gefihrdet aus, 13 der
334 Biotoptypen der deutschen Kiisten und Meere gelten
als vollstindig verschwunden, davon zwolf in der Nord-
see. Von den marinen Organismengruppen gelten 19,3 %
der Fische als gefihrdet oder bereits ausgestorben (Rote-
Liste-Kategorien 0, 1, 2, 3 und G). Alle drei Arten mariner
Séuger (100 %) werden als gefdhrdet eingestuft (2, 3, G).
Von den Wirbellosen gelten 15,6 % und von den Makroal-
gen 15,4 % als gefihrdet oder bereits ausgestorben.

6. In Bezug auf Diversitatsvariablen gibt es in den
Kiistengewassern deutlich mehr negative als po-
sitive Biodiversitatstrends (allgemein anerkannt)
{6.2.3}, diese unterscheiden sich aber stark zwischen
Organismengruppen und auch zwischen Nord- und
Ostsee (allgemein anerkannt) {6.2.3}.

Diese Aussage beruht auf mehr als 1.900 Datenserien,
die sich zu etwa gleichen Teilen auf Wirbeltiere, Wir-
bellose und Algen (inklusive einiger weniger Pflanzen-
trends) aufteilen. Besonders stark von negativen Trends
betroffen waren Wirbellose (Zooplankton, Makrozoo-
benthos), Phytoplankton und Fische. Dem gegeniiber
steht eine erfreulichere Diversitidtsentwicklung bei den
Vogeln des Kiistenlebensraums. Auch die Bestinde der
drei marinen Saugetierarten Schweinswal, Seehund und
Kegelrobbe erholen sich von teils dramatischen Riick-
giangen der 1970er- und 80er-Jahre. Zusitzlich zeichnet
sich die biologische Vielfalt des Lebensraums generell
durch eine sehr hohe Dynamik aus, so werden zwischen



Jahren organismeniibergreifend um 50 % des Artinven-
tars der Lebensgemeinschaften ausgetauscht.

7. Biotische Okosystemleistungen (OSL) im Kiisten-
bereich sind direkt mit der biologischen Vielfalt und
dem Vorhandensein von habitatbildenden Arten
verbunden. Dies betrifft regulierende, versorgende
und kulturelle OSL (allgemein anerkannt) {6.3.1}.

Im Lebensraum Kiiste und Kiistengewésser sind auftallig
viele Habitattypen biogenen Ursprungs. Im Wasser sind
dies Seegraswiesen, Makrophytenbestinde und (v.a.
durch Muscheln gebildete) Riffe. Im Land-Meer-Uber-
gangsbereich sind es vor allem Salzwiesen und Diinen.
Ein Riickgang oder Verlust der habitatbildenden Arten
geht daher direkt mit einer Reduktion vor allem regulie-
render OSL (Hochwasserschutz, Klimaregulation, Kiis-
tenstabilisierung, Stoffumsitze) einher. So binden diese
biogenen Habitate jahrlich CO, im Megatonnenbereich
allein in den zu Deutschland gehorenden Gebieten (in-
klusive AWZ).

8. Versorgende und kulturelle OSL des Lebensraums
Kiiste und Kiistengewasser sind direkt von der bio-
logischen Vielfalt abhadngig. Dieser Zusammenhang
ist starker ausgepragt als oftmals angenommen
(noch nicht vollstdndig nachgewiesen) {6.3.2}.

Fiir versorgende OSL ergeben sich Biodiversititsbeziige
aus der Biomasseproduktion von Fischen und Wirbel-
losen (Muscheln, Krabben). Deren Biomasseproduktion
und ihre Stabilitit tiber Zeit werden direkt von der bio-
logischen Vielfalt der jeweiligen trophischen Ebene und
der Produktivitit und Diversitdt jhrer Beutegruppen be-
einflusst. Wahrend Fischereiertrage eher von der Popu-
lationsgrofle der befischten Arten als von der biologi-
schen Vielfalt selbst abhédngen, ist der Zusammenhang
zwischen biologischer Vielfalt und der Stabilitat des Fi-
schereiertrags mehrfach belegt. Zusatzlich zur Fischerei
stellt der Tourismus einen wichtigen Wirtschaftszweig
dar. Allein 15 Mrd. € werden jahrlich mit dem kiisten-
nahen Tourismus erwirtschaftet, der ebenfalls mit kul-
turellen OSL wie Landschaftsbild und Naturerlebnis in
Zusammenhang mit der biologischen Vielfalt steht.

9. Historisch haben Menschen die Biodiversitit des
Kiistenraums zundchst durch die massive Verande-
rung der Landschaftsstruktur und durch Fischerei
verandert (allgemein anerkannt) {6.4.2-6.4.3}.

Seit dem Mittelalter wurde durch Deichbau und Land-
nahme die Kiiste in eine begradigte Linie umgewandelt,
wobei grofle Anteile der Salzwiesen und Brackwasser-
rohrichte verloren gingen und nun natiirliche Lebens-

Kapitelzusammenfassung

raume (Salzwiesen, Diinen) fast nahtlos in intensiv
landwirtschaftlich und baulich genutzte Flichen iiber-
gehen. Die Fischerei als zweiter wichtiger Treiber er-
lebte ihren Hohepunkt in den 1970er-Jahren, in denen
allein in der Nordsee 4 Mio. t Fisch jahrlich aus dem
Okosystem entnommen wurden. Seitdem hat sich der
Fischereiertrag beinahe halbiert. Griinde hierfiir lie-
gen vielfach in der Uberfischung, im Zusammenwirken
multipler anthropogener Stressoren und zunehmend
auch im Klimawandel.

10. Kiistengewdsser wurden und werden massiv
durch lokale bis regionale Treiber verandert, die
eine direkte Auswirkung auf die marine Biodiver-
sitat haben, aber oft terrestrischen indirekten Trei-
bern unterliegen (allgemein anerkannt) {6.4.5}.

Dies wird vor allem im Bereich Verschmutzung deut-
lich, da der Eintrag von Nahr- und Schadstoffen durch
die landwirtschaftliche und industrielle Nutzung an
Land gesteuert wird. Die Eutrophierung der Nord- und
Ostsee durch Eintrage von Stickstoff und Phosphor hat
zu Biodiversititsreduktionen durch u.a. Habitatver-
lust und Sauerstoffarmut beigetragen. Zu dieser terres-
trischen Fernwirkung auf marine Biodiversitit gehoren
auch der durch den globalen Warenverkehr bedingte
Schiffsverkehr, die Verdanderung der Kiistenlandschaft
durch Infrastruktur, Bautitigkeit sowie Tourismus, Kiis-
tenschutz und Energieerzeugung.

11. Zukiinftig wird der Klimawandel der primare Trei-
ber des Biodiversitatswandels im Kiistenbereich sein.
Die uberproportional ansteigenden Wassertempe-
raturen im Flachgewasser der Kiiste, Hitzewellen,
Diirre und Versalzung der terrestrischen Lebens-
gemeinschaften der Kiiste sowie der Meeresspie-
gelanstieg werden sich zunehmend auf einige der
vorkommenden Organismengruppen auswirken
(noch nicht vollstdndig nachgewiesen) {6.4.4}.
Letzterer stellt eine massive Bedrohung fiir die Kiisten-
biodiversitidt der Nordsee dar, da die Festlandsalzwie-
sen und Wattflichen durch die Eindeichung nicht wei-
ter landeinwirts migrieren konnen (»coastal squeeze«).
Das zukiinftige Uberleben des gesamten Wattenmeer-
okosystems in seiner derzeitigen Form mit groflen in-
tertidalen Wattflachen, Salzwiesen und vorgelagerten
Barriereinseln hangt daher davon ab, ob der Meeresspie-
gelanstieg durch Sedimenteintrag und -aufwuchs kom-
pensiert werden kann.

12. Generell stellen Kiisten6kosysteme ein stark regu-
liertes System dar, da sie als Gemeingut behordlich
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verwaltet werden und es entsprechende gesetzlich
festgelegte Rahmenrichtlinien gibt, welche Zielvor-
stellungen, Monitoring und Evaluierungsprozesse
des Zustands festlegen (allgemein anerkannt) {6.5.1}.
Deswegen sind politisch-rechtliche indirekte Treiber
im Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser von her-
ausragender Bedeutung {6.5.2}.

Ein Beispiel ist die gemeinsame Fischereipolitik (GFP)
der EU, da sie die direkten Auswirkungen von Ressour-
cenentnahme regelt. Uber die Fernwirkung terrestrischer
Einfliisse war und ist aber auch die gemeinsame Agrar-
politik ein essenzieller indirekter Treiber, da die Eutro-
phierung der Kiistengewésser ebenso wie die zuriickge-
henden Néhrstoffeintridge der letzten beiden Jahrzehnte
primér an die terrestrische Landnutzung gekoppelt sind.

13. Die drei Wattenmeer-Nationalparks zeigen, dass
positive Synergien zwischen wirtschaftlich-techno-
logischen Treibern wie Tourismus im Zusammen-
spiel mit Naturschutz entstehen kénnen (allgemein
anerkannt) {6.5.3.4}.

Die gesellschaftliche Akzeptanz fiir den Naturschutz hat
in der Kiistenbevolkerung seit der Ausweisung der Nati-
onalparks stark zugenommen, da die Nationalparks zur
Attraktivitdt der Region beitragen und die Region da-
durch wirtschaftlich profitiert.

14. Ein wirtschaftlich-technologischer und gesell-
schaftlicher indirekter Treiber mit potenziell sehr
starken Auswirkungen auf die marine Biodiversitat
ist die Energiewende, die sich nach gegenwartigen
Planen zu einem erheblichen Teil aus Offshore-
Windenergie speisen wird (offen) {6.5.3.2}.

Da die meisten Flichen der ausschliefflichen Wirt-
schaftszone (AWZ) und der nationalen Gewasser bereits
jetzt multiplen Nutzungspriorititen unterliegen, ist hier
mit erheblicher Flichen- und Nutzungskonkurrenz zu
rechnen, die sich einerseits negativ auf Vorrangflichen
fur den Naturschutz auswirken konnen und andererseits
den ohnehin bereits hohen Druck durch multiple anth-
ropogene Nutzungen auf die Okosysteme und speziell
die Organismen weiter verstarken wird.

15. Die bei Weitem wichtigsten Instrumente im Na-
turschutz sind bindende Gesetze und Richtlinien
sowie behordliche MaBnahmen, weil andere Mittel
aufgrund der Tatsache, dass die Kiiste und das Meer
Gemeingut sind, nicht oder nur bedingt durchfiihr-
bar sind (allgemein anerkannt) {6.6.1}.

Da sich in marinen Lebensrdumen meist viele Nutzungs-

anspriiche iiberlagern, zielen Schutzmafinahmen in ers-

ter Linie auf die Reduktion von bestehenden Belastun-
gen oder die Pravention vor zusitzlichen belastenden
Nutzungsformen ab. Anders als in vielen terrestrischen
Lebensrdaumen spielen Renaturierungsmafinahmen bis-
her eine geringere Rolle. Solche Impulsmafinahmen
sind haufig nur lokal begrenzt mdglich und mit Aus-
nahme von Salzwiesenrenaturierungsmafinahmen auf
einzelne, vor allem habitatbildende Arten wie die Euro-
péische Auster und Seegraser beschriankt. Eine weitere
Besonderheit ergibt sich aus den politischen und rechtli-
chen Gegebenheiten, da sowohl die Nutzung der Meere
als auch der Naturschutz nicht nur auf rein nationaler
Ebene verhandel- und durchfiihrbar sind, sondern nur
in einem komplexen Konstrukt aus Abstimmungspro-
zessen auf unterschiedlichen politischen und raumzeit-
lichen Ebenen.

16. Flachenbasiertes Management ist das primare
Interventionsinstrument an der Kiiste und in den
Kiistengewassern, erfahrt aber angesichts von er-
heblichen Umsetzungsdefiziten und den physio-
geografischen Gegebenheiten des Meeres einen
erheblichen Wirkungsverlust (noch nicht vollstdndig
nachgewiesen) {6.6.3}.

Insgesamt sind bereits 40 % der Gesamtflache der deut-
schen Kiisten- und Kiistengewdsser offiziell unter Schutz
gestellt, allerdings sind de facto auf vielen dieser Flachen
wenige oder gar keine Nutzungsformen untersagt mit
der Ausnahme der Nationalparks im Wattenmeer und
den Boddenlandschaften, die strengere — wenn auch
nicht ausreichende — Mafinahmen vorschreiben. Auf-
grund der im marinen Bereich ausgeprigten Mehrebe-
nenzustandigkeit kann das Umsetzungsdefizit in vie-
len anderen Gebieten nur auf politischer Ebene und im
Austausch allen Nutzergruppen angegangen werden.
Der Effektivitdt des Flachenschutzes sind im Meer je-
doch auch physiogeografische Grenzen gesetzt, da in
einem fluiden, dreidimensionalen System weder poten-
ziell hinderlicher Einfluss auflerhalb der Naturschutzge-
biete zuriickgehalten noch das Verdriften der zu schiit-
zenden Biodiversitat reguliert werden kann.

17. Der Schwerpunkt der Handlungsbedarfe und
-optionen liegt im politisch-regulatorischen Bereich
und bedarf einer internationalen Koordination (all-
gemein anerkannt) {6.7.1}.

Die Kiisten und Kiistengewésser befinden sich fast aus-
schliefflich in offentlicher Hand, gleichzeitig sind die
meisten direkten und indirekten Treiber des marinen
Biodiversititswandels nicht lokal, sondern regional
oder global zu verorten. Hier gilt es, die Schutzfunktion



durch Einschrankung der Nutzungsformen zu verbes-
sern und in ein Netzwerk raumlich kommunizierender
Schutzgebiete und -mafinahmen einzubinden. Fiir vom
Meeresspiegelanstieg bedrohte Okosysteme (Watten-
meer, Salzgraswiesen) miissen Kompromisse zwischen

einem Verfestigen der Kiistenlinie (hold the line) und ei-
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nem flexibleren Kiistenschutz (von nature-based-soluti-
ons auf Basis vor allem von Sedimentmanagement, bis
hin zur Aufgabe der Besiedlung bestimmter Kiistenab-
schnitte [»managed retreat«]) verfolgt werden in Diskus-
sion mit dem Kiistenschutz.
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Da Kisten und Kistenge- Meere werden genau Es gibt eine vergleichsweise gute Datenlage, aber die
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Abbildung 6.0: Ubersicht zu Status und Trends der biologischen Vielfalt (Kap. 6.2) und ihrem Einfluss auf Okosystemleistungen (Kap. 6.3),
den direkten (Kap.6.4) und indirekten (Kap.6.5) Treibern von Biodiversitatsanderungen, wichtigen Instrumenten und MaBnahmen
(Kap. 6.6) sowie Transformationspotenzialen zum Erhalt der biologischen Vielfalt (Box 6.4) an Kiisten und in Kiistengewéssern.



6.1 Einleitung

6.1.1

Im Rahmen des Faktencheck Artenvielfalt behandelt
dieses Kapitel die Kiistenbereiche inklusive der ter-

Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser

restrischen Kiistenlebensraume (Salzwiesen, Diinen,
Strinde, Inseln), die nationalen Gewdisser der 12-See-
meilen-Zone sowie die ausschlielliche Wirtschafts-
zone (AWZ), die sich bis 200 Seemeilen (gut 370 km)
ins offene Meer erstreckt (Abb. 6.1, 6.2). Die AWZ gehort
nicht zum Hoheitsgebiet Deutschlands, ist aber der aus-
schlieSlichen Nutzung tibergeben. Die Flache der deut-
schen Kiistengewisser betrigt ca. 12.500 km? (Nord-
see) und 10.900 km? (Ostsee), die AWZ in der Nordsee
belduft sich auf rund 28.500 km?. In der Ostsee sind es
4.500 km?>. Mit 56.400 km* umfassen diese Meeresge-
biete etwa 16 % der Landesflache der Bundesrepublik.
Der Lebensraum Kiiste und Kiistengewésser nimmt
eine Sonderstellung ein. Zundchst verbindet er aquati-
sche Lebensraume (das Pelagial, Kap. 6.1.1.1, und Sub-
litoral, Kap. 6.1.1.2) sowie amphibische (periodisch tro-
ckenfallende) Habitate des Eulitorals (Kap. 6.1.1.2) mit
terrestrischen Lebensrdumen (Diinen, Salzgriinland,
Rohrichte, Kap.6.1.1.3 bis 6.1.1.7). Aufgrund dieses
Ubergangs und der unterschiedlichen Lage von Nord-
und Ostsee ergibt sich eine Vielzahl unterschiedlichs-
ter Umweltgradienten und Habitate. An der deutschen
Nordseekiiste formt der Ubergang von Land und See
zusammen mit den Gezeiten eine Ubergangszone, das
Wattenmeer, das heute UNESCO-Weltnaturerbe ist.
Das Wattenmeer wird zweimal téglich tiberflutet. Wah-
rend der Niedrigwasserphase werden die marinen Ben-
thosorganismen zur Nahrung fiir Kistenvogel, fiir die
der Erhalt des Wattenmeers von zentraler Bedeutung
ist. Die terrestrischen Lebensrdume und Artengemein-
schaften der Ubergangszone miissen den Eintrag von
Salzwasser tolerieren und kommen nur an der Kiiste
vor. Die Kiisten und Kiistengewdsser der Ostsee, die
durch deutlich geringere Gezeitenwirkung und Salz-
gehalte gekennzeichnet sind, bilden hingegen einen
Wechsel von Flach- und Steilkiisten, schmalen Meeres-
buchten (Forden) und flachen buchtartige Kiistenge-
wissern (Bodden), Brackwasserbereichen (Haffs), die
durch schmale Sandstreifen (Nehrungen) oder vorgela-
gerte Inseln vom offenen Meer getrennt liegen, hin zu
Windwatten, die durch Windeinwirkung zeitweise tro-
ckenfallen, und Kiistenmooren. Aufgrund dieser Viel-
falt bietet der Kiistenraum Lebensraume fiir eine Viel-
zahl von Organismengruppen mit teils sehr speziellen
Anpassungen und Anspriichen. Im Falle eines Verlus-
tes dieser Habitate gibt es fiir viele kaum oder keine
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Ausweichméglichkeiten. Mit dem Land-Meer-Uber-
gang gehen des Weiteren deutliche Unterschiede in der
Organisation der Lebensgemeinschaften einher. Terres-
trische Lebensgemeinschaften sind oft durch bestands-
bildende Vegetation gekennzeichnet, da Landpflanzen
erheblich in Stiitzgewebe investieren. Diese sind nahr-
stoffarm, fiir Herbivore weniger zuginglich und lang-
lebig. Salzwasser bietet ein fliissiges Medium hoher
Dichte, in dem Organismen schweben oder schwim-
men konnen. Im Gegensatz zum Land sind die meis-
ten autotrophen Organismen im Meer klein, und selbst
die Makrophyten besitzen wenig Stiitzgewebe und bie-
ten so nédhrstoftfreiche Nahrung fiir herbivore Organis-
men. Infolgedessen ist das marine Nahrungsnetz sehr
stark groflenstrukturiert und die stehende Pflanzenbio-
masse trotz hoher Primérproduktion klein im Vergleich
zur Biomasse der heterotrophen Organismen. Struktur-
bildend sind autotrophe Organismen im Meer nur in
Ausnahmefillen (z.B. Seegraswiesen), wahrend marine
Wirbellose durch Riftbildung und Bioturbation den Le-
bensraum gestalten.

Kiisten bilden einen Grenzraum in soziodkologi-
schen Systemen, der sich unter anderem in der Form
der Nutzung und der Zustindigkeit im Bereich Maf3-
nahmen und Management bemerkbar macht. Im Meer
wurden die Meeresbéden und die Hydromorphologie
durch die mobile grundberiithrende Fischerei, Sand-
und Kiesabbau sowie wasserbauliche Eingriffe an den
Kiisten verandert. Zusétzlich stark prigende Einfliisse
sind klimatische und biogeochemische Verinderungen
sowie die Entnahme von Organismen durch Fischerei.
Uber Eintrage von Schad- und Nihrstoffen durch Fliisse
ist der Kiistenraum an Anderungen in den Bedingun-
gen und dem Management an Land und in Binnenge-
wissern gekoppelt. Der Stiflwassereinfluss senkt die Sa-
linitdt kiistennah herab, besonders die Ostsee ist durch
abnehmende Salzgehalte mit zunehmender Entfernung
vom Ubergang zur Nordsee gekennzeichnet. Damit
kondensiert der Kiistenraum Ziel- und Nutzungskon-
flikte, da die marine und die terrestrische Bewirtschaf-
tung mit den Auswirkungen von Nutzungsformen an
Land einhergeht.

Generell zeichnet sich die biologische Vielfalt mari-
ner Lebensrdume nicht durch besonders hohe Arten-
zahlen, sondern durch eine, verglichen mit terrestri-
schen Lebensriumen, weitaus hhere phylogenetische
bzw. funktionelle Vielfalt ihrer Organismen aus. So
finden sich nach Stresemann (Klausnitzer 2011; Klaus-
nitzer 2019; Senglaub, Klausnitzer & Hannemann 1999)
in Nord- und Ostsee und den Kiistengebieten alle 16 in
Deutschland vorkommenden Staimme des Tierreichs,
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acht davon sogar nur hier. Von den 62 Klassen der Me-
tazoen haben 54 marine Vertreter, 29 davon kommen
sogar nur in marinen Bereichen vor, die verbleibenden
acht Klassen finden sich zumeist auch im landseitigen
Teil des Kiistenraums. Ahnliches gilt fiir das Pflanzen-
reich, da im Meer neben den an Land vorkommenden
Moosen, Farnen und Samenpflanzen weitere 26 Abtei-
lungen der Algen auftreten (https://www.algaebase.org).

6.1.1.1 Pelagial der Nord- und Ostsee

Als Pelagial bezeichnet man den uferfernen Freiwas-
serbereich oberhalb des Meeresbodens. Im Pelagial der
Nordsee nimmt die Wassersaule des Wattenmeers durch
die tidale Dynamik mit einem Tidenhub zwischen ei-
nem und tber vier Metern eine Sonderstellung ein.
Die Maximaltiefe der Nordsee im Berichtsbereich be-
tragt 60 m Tiefe im Nordwesten der AWZ. In der offe-
nen Deutschen Bucht setzt im Friihjahr die thermische
Schichtung ein, sodass nur die oberen 25-30m noch
durchmischt sind. In den kiistennahen, flachen Gebie-
ten ist stattdessen aufgrund der Gezeitenstrome und
windinduzierten Turbulenzen auch im Sommer Vollzir-
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kulation gegeben. Das Pelagial der Nordsee wird stark
durch den Austausch mit dem Nordatlantik beeinflusst,
fiir die Deutsche Bucht sind auflerdem der Eintrag
durch die Fliisse Rhein, Ems, Weser und Elbe sowie der
salzarme Ausstrom der Ostsee relevant. Zusammen mit
den tidalen Stromungen ergibt dies fiir die Nordsee ein
gegen den Uhrzeigersinn gerichtetes Stromungsmuster,
welches im Berichtsgebiet zu einer ostwirts (Nieder-
sachsen) und nordwirts (Schleswig-Holstein) gerichte-
ten Stromung fithrt. AufSerhalb der Flussfahnen betrégt
der Salzgehalt etwa 32-35 g pro kg.

Die Umweltbedingungen im Pelagial der Ostsee sind
insofern besonders, als es sich um ein Binnenmeer han-
delt, das nur iiber die Meerenge zwischen Dénemark
und Schweden mit dem Atlantik verbunden ist und des-
halb nur geringe Mengen an salzhaltigem Atlantikwas-
ser zugefithrt bekommt. So ergibt sich ein starker Sa-
linititsgradient von ca. 30 g pro kg im Kattegat bis zu
lediglich 1 g pro kg im norddstlichen Teil der Ostsee zwi-
schen Finnland und Schweden, was die Ostsee in den
grofiten Teilen zu einem Brackwassermeer macht. Ent-
lang der deutschen Ostseekiiste sinkt der Salzgehalt von

1250, 00

Abbildung 6.1: Bereichsgrenzen der deutschen Meeresgewasser in der Nordsee. Die gestrichelte Linie kennzeichnet den Bereich inner-
halb der 12-Seemeilen-Zone. AuBBerhalb der 12-Seemeilen-Zone erstreckt sich die ausschlieBliche Wirtschaftszone (AWZ), die entweder
durch die Gewasser der Nachbarstaaten Niederlande und Danemark oder durch die 200-Seemeilen-Grenze zur offenen See hin begrenzt

wird.


https://www.algaebase.org/

West nach Ost von ca. 20 g pro kg auf ca. 10 g pro kg und
weniger als 8 g pro kg in den Boddengewdssern. Ma-
rine Organismen kommen hier oft am unteren Rand
ihrer Salztoleranz vor, wihrend halotolerante SiifSwas-
serorganismen im gesamten Gebiet vorkommen. In
Bezug auf die Biodiversitit ergibt sich deshalb entlang
des Salzgehaltsgradienten ein Gradient abnehmender
Artenzahlen.

Wasserstromungen der Ostsee werden durch Unter-
schiede im Salzgehalt, Wind, Luftdruck und dem star-
ken Siid-Nord-Temperaturgefille getrieben. Aufgrund
von vertikalen Salinititsunterschieden und starken
Temperaturunterschieden im Sommer besteht in der
Ostsee eine starke Schichtung, die nur geringen verti-
kalen Austausch der Wassermassen zuldsst und so hiu-
fig zu Sauerstoffmangelgebieten in den tieferen Schich-
ten fihrt.

Fiir beide Meere gilt, dass die Wasseroberfliche einen
besonderen Lebensraum bildet. Aufgrund der Oberfla-
chenspannung bietet sie Raum fiir verschiedene Orga-
nismengruppen. Zudem ermoglicht sie Seevogeln Ruhe-
pausen und Meeressdugern das Atmen.

6*0,000°
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6.1.1.2 Benthal der Nord- und Ostsee

Beim Benthal unterscheidet man zwischen dem Eulito-
ral, d.h. Flachen, die bei Niedrigwasser trockenfallen,
und dem Sublitoral, welches stindig mit Wasser be-
deckt ist.

Zum Eulitoral zahlen vor allem die Wattflichen
(»Wattenmeer«), die fast die komplette deutsche Nord-
seekiiste abdecken und eine Fliche von 3.350 km?
(Nordsee) bzw. 112km? (Ostsee) einnehmen. An der
Ostseekiiste treten nur windbedingte Mikrotiden auf
(sogenannte Windwattflichen). Generell handelt es
sich beim Eulitoral um Flachen, die mit Ausnahme von
Seegrasbewuchs frei von hoheren Pflanzen, aber durch
eine artenreiche Bodenfauna gekennzeichnet sind.
Die Weichboden werden von mikroskopisch kleinen
Cyanobakterien und Algenzellen bewachsen, die kom-
plexe biofilméhnliche Lebensgemeinschaften bilden
und als Mikrophytobenthos und Mikrobenmatten
bekannt sind. Beide Systeme sind wichtige Primérpro-
duzenten und stabilisieren durch ihre Ausscheidungs-
produkte Sedimentoberflichen gegen hydrodynami-
sche Erosion.
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Abbildung 6.2: Bereichsgrenzen der deutschen Meeresgewasser in der Ostsee. Die gestrichelte Linie kennzeichnet den Bereich innerhalb
der 12-Seemeilen-Zone. AuBBerhalb der 12-Seemeilen-Zone erstreckt sich die ausschlieBliche Wirtschaftszone (AWZ), die durch die Gewasser
der Nachbarstaaten Danemark, Schweden und Polen begrenzt wird.
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Aufgrund ihrer hohen Produktivitit und der Be-
reitstellung geschiitzter Bereiche fiir Laichgebiete und
die Jungstadien vieler Fischarten stellt das eulitorale
Benthal einen wichtigen Lebensraum fiir viele Fisch-
und Vogelarten dar. Zum Beispiel stellt das deutsche
Wattenmeer zusammen mit den danischen und nieder-
lindischen Wattflichen das wichtigste Sammlungs-,
Mauser- und Rastgebiet entlang der Ostatlantischen
Vogelzugroute (»East Atlantic Flyway«) dar. Jdhrlich
nutzen so iiber zehn Millionen Wat- und Wasservogel
auf ihrer Reise von den nordlich gelegenen Brutgebie-
ten zu ihren Uberwinterungsstitten in Siideuropa und
-afrika das Wattenmeer als Zwischenstation. Auflerdem
stellt das Eulitoral einen weltweit stark gefihrdeten Le-
bensraum hoher Produktivitat dar (Hill et al. 2021). Des-
halb wird es sowohl unter der FFH- als auch der EU-Vo-
gelschutzrichtlinie als ein zu schiitzender Lebensraum
gefiihrt, fir dessen Erhalt besondere Schutzgebiete ge-
schaffen werden miissen.

Im Sublitoral zdahlen Sandbinke mit nur schwacher
stindiger Uberspiilung durch Meerwasser und flache
grofle Meeresarme und -buchten zu den Lebensraum-
typen des Anhangs I der FFH-Richtlinie. Beispiele fiir
Sandbankvorkommen sind die Oderbank in der Ost-
see sowie die Amrumauflenbank und die Doggerbank
in der Nordsee. Sublitorale Sandbénke konnen bis dicht
unter die Wasseroberfliche reichen und bieten mit ih-
rer spezifischen Bodenfauna vor allem Wasservogeln
und Fischen ein breites Nahrungsangebot. Samtliche
Weichboden sind durch mikrophytobenthische Lebens-
gemeinschaften besiedelt.

Ein weiterer FFH-Lebensraumtyp, der sowohl im
Eu- als auch im Sublitoral vorkommt, sind Riffe. Hier-
bei handelt es sich um geogene (Felsriffe, Steine) oder
biogene (Muschelbinke, Sandkorallenriffe) Hartsubs-
traterhebungen, die meist ebenfalls einen charakteris-
tischen Bewuchs von verschiedenen Makrofaunaarten
aufweisen. In der Nordsee findet man vor allem Felsriffe
um den Helgoldnder Felssockel und sublitorale Mu-
schelbinke, wihrend in der Ostsee eher untermeerische
Geschiebemergel oder Riffe auf alten Mordnenriicken
vorkommen.

Im Eu- und Sublitoral erlaubt die klein- und grofi-
skalige Heterogenitit von Habitatbedingungen (Sedi-
mentzusammensetzung, Tiefe, Temperatur, Stromung,
Turbulenz, Uberflutungsdauer und in der Ostsee zu-
satzlich Salinitdt) innerhalb des Benthals grofie lokale
Unterschiede in der Artenzusammensetzung von ben-
thischen Gemeinschaften (Armonies 2021; Gogina et al.
2016; Lange et al. 2020; Reise, Herre & Sturm 1989; Schii-
ckel, Beck & Kroncke 2013).

6.1.1.3 Salzgriinland der Nordseekiiste

Das Salzgriinland umfasst den gesamten Ubergang zwi-
schen der marinen und terrestrischen Umwelt. Dieser
Ubergang ist nur an Steilkiisten scharf markiert, wihrend
Tide, Wind, Wellenenergie und Nutzung an flachen, wei-
chen Kiisten mehr oder weniger weit auslaufende Oko-
tone formen. Bei hoher Wellenenergie und entsprechend
hoher Schleppkraft, d.h. in der Brandungszone, beste-
hen die Béden dieser Okotone meist aus Sandsedimen-
ten, wihrend bei geringerer Wellenenergie Boden aus
Sand-, Schluff- und Tonfraktionen mit hoherer Aggre-
gatstabilitat vorherrschen, die zudem biogen stabilisiert
werden konnen. Letztere finden sich vor allem auf der
Riickseite von Inseln und an der Festlandkiiste, sofern
Letztere nicht unmittelbar der Brandung der offenen See
ausgesetzt ist. Aus diesen Unterschieden ergeben sich die
Strand- und Diinenzonierung auf der Brandungsseite
(Xeroserie) und die Salzwiesen- oder Brackwasserroh-
richtzonierung in Gebieten mit geringem Brandungsein-
fluss (Haloserie). Die Ausformung dieser Zonierungen
unterscheidet sich wiederum erheblich in Abhingigkeit
von Tidenhub und Salzgehalt des Meerwassers.

Ahnlich zum Salinititsgradienten entlang der deut-
schen Ostseekiiste sind Gradienten abnehmender Salz-
gehalte an der Nordseekiiste an den Einmiindungen der
Fliisse Ems, Jade, Weser, Eider zu finden. Bei Salzge-
halten von weniger als etwa 15 g pro kg dndert sich die
Salzwiesenvegetation zu Brackwasserréhrichten, sofern
keine Nutzung stattfindet. Damit einher geht eine dras-
tische Zunahme der Produktivitit von ca. sechs t pro ha
bei Festlandsalzwiesen bis zu tiber 13t pro ha Trocken-
masse bei Brackwasserrohrichten.

An der Nordseekiiste finden sich bei zwei bis drei
Meter Tidenhub Barriereinseln aus marinen Sandse-
dimenten, die der Festlandkiiste und dem Wattenmeer
vorgelagert sind. Damit trennen die Barriereinseln das
Eulitoral des Wattenmeers vom Sublitoral der offenen
Nordsee. Bei einem Tidenhub von mehr als drei Me-
tern wird das Wattenmeer zur offenen See hin eher von
Sandplaten begrenzt, die zu den marinen Lebensraumen
zahlen. Allerdings koénnen solche Sandplaten von initia-
ler Diinenvegetation besiedelt werden, die bei Sturmflu-
ten wieder ausgeloscht wird. Neben den Ostfriesischen
Inseln, die vollkommen aus marinen Sandsedimenten
entstanden sind, und den Nordfriesischen Inseln mit
Geestkern (Sylt, Amrum, Fohr) gibt es noch die Hal-
ligen, die Reste der fritheren Marschenlandschaft der
nordfriesischen Westkiiste darstellen und mehr aus to-
nig-schluffigen Sedimenten bestehen.

Neben der Vielzahl an natiirlichen Gradienten wurde
und wird die Kiistenvegetation durch Siedlungen, land-



wirtschaftliche Nutzung, Tourismus, Landgewinnung
und Kiistenschutz iiberformt und verdndert. Zu den
durch die FFH-Richtlinie geschiitzten Habitaten geho-
ren Atlantische Salzwiesen, einjahrige Spiilsdume, Pio-
niervegetation mit Salicornia und anderen einjahrigen
Arten auf Schlamm und Sand (Quellerwatt), Schlick-
grasbestinde und die Lagunen des Kiistenraumes
(Strandseen).

6.1.1.4 Salzgriinland, Brackwasserrohrichte und
Hochstaudenfluren des Geolitorals der
Ostseekiiste

Der mittlere Tidenhub betrégt in der westlichen Ostsee
nur ungeféhr 30 cm, weiter im Osten ist er noch gerin-
ger. Die Kiiste der Ostsee, vor allem in Mecklenburg-
Vorpommern, ist durch einen Wechsel von Steilkiis-
ten, Niederungen und Nehrungen gekennzeichnet. Die
Niederungen reichen als Ubergangsbereiche zwischen
Land und Meer weit ins Binnenland hinein. Nehrun-
gen sind schmale Sandstreifen, die sich durch Sediment-
abtrag von Steilkiisten parallel zur Kiiste bilden und so
Brackwasserbereiche, sogenannte Haffe, teilweise oder
vollstindig vom Meer abtrennen. Die gesamte geomor-
phologische Kiistenformation wird Ausgleichskiiste ge-
nannt, weil Sedimente von den Steilkiisten abgetragen
und in den Nehrungen wieder abgelagert werden. Im
Bereich der verlagerten Sande der Nehrungen entstehen
bei ungestorter Kiistendynamik haufig kleinere Strand-
seen. Beispiele hierfiir sind der Libbertsee und der Fu-
kareksee an der Nordspitze des Darf3.

Der Salzgehalt und der Wasserstand der Strandseen
konnen stark schwanken. Die Vegetation ist je nach
Salzgehalt und Wasserstand sehr unterschiedlich. La-
gunen und Strandseen sind von Brackwasserréhrichten
umsdumt. Werden diese Rohrichte durch Mahd oder
Beweidung genutzt, entstehen trotz der eher geringen
Salzgehalte Salzgriinlinder, deren Torfe iiber den Mit-
telwasserstand hinauswachsen kénnen. Sie dienen als
herausragende Rast- und Brutgebiete fiir Limikolen und
sind Heimat fiir extrem seltene Verantwortungsarten,
also Arten, fiir deren Erhalt Deutschland aufgrund ih-
rer Verbreitung eine hohe Verantwortung tragt (z.B. der
Salzrohricht-Laufkafer [Agonum monachum]). Lagunen
des Kiistenraums (Strandseen) werden deshalb auch un-
ter den durch die FFH-Richtlinie geschiitzten Habitaten
gefiihrt.

6.1.1.5 Sande, Sand-, Gerdll- und Blockstrande
Dieser Lebensraumtyp umfasst Kies-, Block- und Ge-
rollstrainde mit einer ausdauernden, salzertragenden

und stickstoffliebenden Vegetation wie z.B. Meerkohl

Einleitung

(Crambe maritima) und Wild-Riibe (Beta vulgaris ssp.
maritima). An den deutschen Moranensteilkiisten tritt
der Lebensraumtyp oft eng verzahnt mit einjahrigen
Spulsdaumen auf.

Kies- und Geréllstrinde mit mehrjéhriger Vegeta-
tion sind an Steilkiisten gebunden, die an der deutschen
Nordseekiiste nur auf Helgoland und Sylt vorkommen.
Helgoland kann mit einer Vielzahl an Hartsubstratbio-
topen aufwarten und stellt damit auch international ei-
nen besonderen Naturschutzwert dar (Bartsch & Tittley
2004). An der Ostseekiiste kommt der Lebensraumtyp
vor allem auf Strandwillen an exponierten Strinden
(z.B. Greifswalder Bucht) und den Steilkiisten auf Rii-
gen, Hiddensee und Usedom vor. Die mehrjahrige Ve-
getation der Kiesstrande ist ein eigener FFH-Habitattyp.

6.1.1.6 Kiistendiinen

Kiistendiinen konnen durch die sogenannte Strand- und
Diinenserie beschrieben werden. Die Strand- und Dii-
nenserie besteht aus dem der Brandung ausgesetzten
vegetationsarmen Strand, auf dem hinter der mittleren
Tidenhochwasserlinie (MTHW) gelegentlich ephemere
Spiilsdume zu finden sind. In Senken, in denen organi-
sches Material zusammengetrieben wird, kénnen sich
mehrjahrige Arten entwickeln, darunter einige Rote-
Liste-Arten, die sehr selten und durch den Tourismus
gefihrdet sind, wie z.B. der Strand-Mannstreu (Eryn-
gium maritimum). Zusitzlich zu den héheren Pflanzen
kommen sogenannte biologische Bodenkrusten in un-
terschiedlichen Sukzessionsstadien in den Diinen vor.
Wiahrend jiingere Bodenkrusten von Mikroalgen und
Cyanobakterien dominiert werden, weisen altere Sta-
dien zusatzlich Flechten und Moose auf. Bodenkrusten
sind teppichdhnliche Pioniergemeinschaften, die maf3-
geblich zur Stabilisierung und Bodenbildung von Dii-
nen beitragen und somit die Etablierung hoherer Pflan-
zen vorbereiten.

Oberhalb des MTHW liegt die Spritzwasserzone, die
zwar von den Wellen nicht erreicht wird, aber von Spritz-
wasser durchnisst werden kann (Supralitoral). Dort sie-
delt sich z. B. der mehrjéhrige, klonale Rohbodenpionier
(Elymus junceiformis) an. Im Lee seiner Sprosse lagert
der Wind kleine Parabeldiinen ab, die von den Rhizo-
men durchwachsen werden, was zu neuen Ablagerun-
gen und damit zu Priméardiinen fithrt. Ab einer Hohe
von etwa einem Meter tritt der hochwiichsige Strand-
hafer hinzu, der den Wind starker bremst und damit
zu hoherer aeolischer Sedimentation fithrt. Biologische
Bodenkrusten aus Cyanobakterien, Algen, Flechten und
Moosen tragen als Pioniergemeinschaft maf3geblich zur
Stabilisierung und Bodenbildung von Diinen bei. Durch
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andauernden Sandnachschub entstehen hohe Weif3dii-
nen. Aufler den Weif3diinen unterscheidet man je nach
Entstehung, Erscheinungsbild und Lage zwischen Grau-
und Braundiinen und den Diinentilern. Zu den Diinen
gehoren ebenfalls je nach Management die Diinenhei-
den, -graslinder und -wilder. Viele der hier vorkom-
menden Arten sind gefihrdet, weshalb eine ganze Reihe
an Diinenbiotopen als FFH-Habitate gelistet werden.

6.1.1.7 Fels-und Steilkiisten

Zu diesem Lebensraumtyp gehoren alle Felskiisten
(Kreide, Sandstein) und Steilkiisten (Moranen oder Geest-
Kkliffs) der Nord- und Ostsee, die mindestens teilweise
Vegetation aufweisen und mindestens einen Meter Ab-
bruchhohe aufweisen. Die Felskiisten bieten Lebensraum
fiir zahlreiche Felsbriiter, und die Moréinenkiisten weisen
oft eine reiche Fauna bodenbriitender Wildbienen auf.

An der deutschen Nordseekiiste kommen Steilkiisten
nur auf Helgoland (Sandsteinkiiste) und auf den nord-
friesischen Geestinseln (Sylt, Amrum) vor. An der Ost-
seekiiste ist der Lebensraumtyp als Moranensteilkiiste
entlang der gesamten Ostseekiiste im Wechsel mit Neh-
rungen verbreitet.

6.1.2 Faktencheck Artenvielfalt im Lebensraum
Kiiste und Kiistengewdsser

Ziel dieses Berichts ist es, alle uns zuginglichen Infor-
mationen zur biologischen Vielfalt und ihrer Anderung
an Kiisten und in Kiistengewésser zusammenzufassen
und zu vermitteln, wie sich die biologische Vielfalt in
Deutschland entwickelt und wovon sie beeinflusst wird.
Wir betrachten den aktuellen Status der Biotoptypen an
Kiisten und in Kiistengewéssern und ihrer Artengrup-
pen und analysieren deren Trends (6.2). Wir heben die
verschiedenen Okosystemleistungen (6.3), die von der
biologischen Vielfalt an Kiisten und in Kiistengewassern
abhéngig sind, hervor. Wir befassen uns mit den ver-
schiedenen direkten Treibern (6.4), die sich positiv oder
negativ auf die biologische Vielfalt auswirken, sowie mit
Faktoren, die einen indirekten Einfluss haben (6.5). In
Verbindung damit untersuchen wir die verschiedenen
Instrumente und Mafinahmen (6.6), die innerhalb der
deutschen Hoheitsgebiete in Nord- und Ostsee in Be-
zug auf den Biodiversitdtsschutz von Relevanz sind. Da-
bei gehen wir auf Erfolge und Misserfolge dieser Instru-
mente und Mafinahmen ein. Abschlieflend erdrtern wir
Handlungsbedarfe und -optionen (6.7).

Abbildung 6.3: Zusammenstellung verschiedener fir die deutschen Kiisten und Kiistengewasser reprasentativer Lebensraume, von links
nach rechts und oben nach unten zeigen die Bilder Steilkiisten Helgoland (Wolfgang Vogt/Pixabay), Priel (Frauke Riether/Pixabay), bewei-
detes Salzgriinland (analogicus/Pixabay), Sandstrand Ostsee (Raminta/Pixabay), offene See (Bernd Scheurer/Pixabay), Kreidefelsen auf Ru-
gen (Zotx/Pixabay), Benthos (Uli Kunz), Seegraswiese (Uli Kunz), Wattenmeer (Karina Mannott/Pixabay).



Box 6.1: Klassifikation der marinen Biotope fiir den Naturschutz unter Einbeziehung der rechtlichen

Grundlagen

Die Unterteilung von Lebensrdaumen in Biotoptypen hat sich
in Bezug auf Naturschutz und Landschaftsplanung als hilfreich
erwiesen und wurde deshalb auch weitestgehend in die Na-
turschutzgesetzgebung tGbernommen. Ein prominentes Bei-
spiel ist die FFH-Richtlinie (Richtlinie 92/43/EWG) von 1992, die
die Naturschutzpolitik in Europa entscheidend gepragt hat.
Die FFH-Richtlinie baut u.a. auf der Habitatklassifikation des
European Nature Information System (EUNIS) auf. EUNIS unter-
scheidet zwischen rund 900 sogenannten Landhabitaten (An-
hang 1), die in der groBen Mehrheit einer Biotoptypenklassifi-
zierung anhand von Pflanzengemeinschaften entspricht und
auf EU-weit vereinbarten pflanzensoziologischen Kriterien ba-
siert, die zum grofBen Teil publiziert sind (Chytry et al. 2020).
Die Bundeslander klassifizieren ebenfalls Biotoptypen fiir Na-
turschutzzwecke anhand der vorliegenden Kartierschlissel
(z.B. von Drachenfels 2021 fur Niedersachsen), die aufgrund lo-
kaler Standortunterschiede zwischen den Bundeslandern ab-
weichen kénnen.

Das EU-Recht verpflichtet die Mitgliedstaaten, Erhaltungs-
ziele fir alle geschitzten Lebensraumtypen an Land und im
Meer zu entwickeln. Erstens mussen gemaB Art.4.2 der FFH-
Richtlinie ausreichende Flachen aller aufgefiihrten Biotope
unter nationalen Schutz gestellt werden. Dieser Prozess wurde
flr die gesamte deutsche Nord- und Ostsee mit der Auswei-
sung von Naturschutzgebieten in der ausschlieBlichen Wirt-
schaftszone (AWZ) im Jahr 2017 abgeschlossen. Zukinftige
Nutzungen mit mdglichen negativen Auswirkungen unterlie-
gen damit den relativ strengen Anforderungen des europai-
schen Naturschutzrechts. Mithilfe von Managementplanen
sollen bestehende Belastungen reduziert werden. Dies hat
sich allerdings als schwierig und langwierig erwiesen, insbe-
sondere bei menschlichen Aktivitdten, die nicht national gere-
gelt werden konnen, wie Fischerei und Schifffahrt (Krause et
al.2022b).

Mit der FFH-Richtlinie wurde auch das verbindliche Ver-
schlechterungsverbot fiir Lebensraumtypen eingefiihrt. Die-
ses Prinzip wurde als Vorbild fiir weitere gesetzliche Rege-
lungen zum Schutz von Biotopen Gibernommen. Die seit 2007
durchgefiihrten Zustandsbewertungen, die auf Basis der Be-
wertungen auf Landesebene (von Drachenfels 2021) erstellt
werden und von den Mitgliedstaaten alle sechs Jahre an die
EU-Kommission gemeldet werden mussen, haben bisher nur
fur den Lebensraumtyp Watt einen glnstigen Erhaltungszu-
stand ergeben.

Die FFH-Richtlinie beschrankt sich nicht auf den Biotop-
schutz. Sie schreibt auch die Einrichtung von Schutzgebieten
flr Arten und ihre Lebensraume sowie einen strengen Schutz
fur einige besonders bedrohte Arten vor. Im Meer beschrankt
sich die Auswahl der in Anhang Il der FFH-Richtlinie aufgefiihr-
ten Arten jedoch auf Meeressauger, Schildkroten und einige
Wanderfische. Unter Bezugnahme auf die Vogelschutzricht-

linie (Richtlinie 79/409/EWG, 2009/147/EG), die teilweise in die
FFH-Richtlinie integriert ist, mussen auch raumliche Schutz-
maBnahmen fiir die Zug-, Rast- und Uberwinterungsgebiete
aller See- und Kiistenvogel festgelegt werden.

Die 2008 in Kraft getretene Meeresstrategie-Rahmen-
richtlinie (Richtlinie 2008/56/EG, MSRL) sieht auch den Schutz
des Meeresbodens vor. Anhang Ill (in der Fassung der EU KOM
2017) sieht fir dieses Ziel eine feste Einteilung des gesamten
Meeresbodens in EUNIS-Biotoptypen vor (sog. Broad Habitat
Types, BHT). Die genauen Ziele fur die einzelnen Biotoptypen
werden derzeit noch zwischen den europdischen Mitglied-
staaten verhandelt. Die Aufteilung der Biotope flr die deut-
sche MSRL-Meldepflicht 2018 (MSRL-Info) wird derzeit von den
zustdndigen Behdrden (iberarbeitet. Anderungen sind nur in
Details, nicht aber in der groraumigen Verteilung zu erwar-
ten. Basierend auf den sehr heterogen verteilten Datenerhe-
bungen (v.a. Greiferdaten und Facherecholotdaten), geben
die EUNIS-Biotoptypen im Vergleich zu den terrestrischen Bio-
topkarten nur ein sehr grobes Bild von der Verteilung der ma-
rinen Biotope wieder. Der deutsche MSRL-Bericht von 2018
zeigt erstmals eine fiir marine MaR3stabe derart feinkdrnige Be-
wertung des Meeresbodens von Nord- und Ostsee. Im Ergeb-
nis wurde der vorgegebene gute Umweltzustand (GOZ) nicht
erreicht (BMU 2018a; BMU 2018b).

Die Wasserrahmenrichtlinie (WRRL 2000, WHG), die im Meer
nur bis zu einer Seemeile vor der Kiistenlinie gilt, unterteilt
die Klistengewasser in sogenannte Wasserkorper. Bei der Zu-
standsbewertung der Wasserkodrper wird der Meeresboden
durch die Bewertung von Makrophyten und Makrozooben-
thos berticksichtigt. Die WRRL gibt rechtlich klare Ziele vor mit
einem Verschlechterungsverbot und einem Gebot zur Ver-
besserung des Zustands in einem fiinfstufigen Bewertungs-
system. Das Verbesserungsgebot wurde von einem EuGH-Ur-
teil im Jahr 2015 noch mal deutlich bestdtigt (Az. C461/13). Die
raumliche Einordnung der WRRL ist fiir behordliche Entschei-
dungen in diesem Kustenabschnitt ma3geblich.

Es gibt zwei weitere Klassifizierungen der Biotoptypen,
die sich an der europdischen Gesetzgebung orientieren,
aber nur in Deutschland rechtlich bindend sind. Dies sind
zum einen die gesetzlich geschiitzten Biotoptypen nach
§30 BNatSchG. AuBerdem gibt es die Bundeskompensati-
onsverordnung von 2020 (BKompV 2020), welche die gesetz-
lich vorgesehene naturschutzrechtliche Eingriffsregelung fir
geplante Projekte konkretisiert, die in den Zustandigkeits-
bereich der Bundesbehérden fallen. Die Grundlage der Ver-
ordnung ist ein Biotopwertverfahren, das sich auf die Bio-
toptypen der Anlage 2 bezieht. Hier werden bundesweit
einheitlich, basierend auf der aktualisierten Roten Liste, der
FFH-Richtlinie und der gesetzlich geschiitzten Biotope, Bio-
toptypen aufgefiihrt und im Rahmen einer Skala von 1 bis 24
Wertpunkten bewertet.
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6.2 Status und Trends der biologischen
Vielfalt an Kiisten und in
Klistengewassern

6.2.1 Biodiversititsmonitoringprogramme an

Kiisten und in Kiistengewéssern

Im Jahr 2008 ist die EU-Meeresstrategie-Rahmenricht-
linie (MSRL) in Kraft getreten, die ein breit angelegtes
marines Monitoring biologischer Parameter als Grund-
lage der Bewertung des Umweltzustands vorschreibt.
Das marine Monitoring wird in Deutschland durch das
im Mirz 2012 geschlossene »Bund/Lander Verwaltungs-
abkommen Meeresschutz« geregelt. Hierbei steht vor al-
lem die Zusammenarbeit zwischen Bund und Léndern
hinsichtlich der Umsetzung der MSRL im Vordergrund.
Das oberste beschlussfassende Gremium in dieser Zu-
sammenarbeit ist die Bund/Lander-Arbeitsgemein-
schaft Nord- und Ostsee (BLANO). Der BLANO unter-
stehen vier sogenannte Querschnittsarbeitsgruppen: AG
Erfassen und Bewerten, AG Daten, AG Qualitatssiche-
rung und AG Mafinahmen und Soziotkonomie. Das
Meeresmonitoring wird von der AG Erfassen und Be-
werten betreut. Sie begleitet die Erstellung der Monito-
ringkonzepte und die Umsetzung des Monitorings.

Die Zustandigkeiten des Monitorings sind zwischen
dem Bund und den Lindern aufgeteilt, wobei der Bund
unter Federfithrung des Bundesamts fiir Naturschutz
(BfN) verantwortlich fiir das Monitoring innerhalb der
deutschen ausschliefllichen Wirtschaftszone (AWZ) ist.
Die jeweiligen Naturschutzbehdrden und Nationalpark-
verwaltungen der Bundesldnder Niedersachsen, Schles-
wig-Holstein, Mecklenburg-Vorpommern, Hamburg
und Bremen hingegen verantworten die Monitoringauf-
gaben innerhalb der 12-Seemeilen-Zone.

Zusitzlich gibt es eine Reihe von Langzeitmonito-
ringprogrammen, die von verschiedenen Forschungs-
einrichtungen durchgefithrt werden. Ein Teil dieser
Initiativen hat sich im Verein LTER-D (Long-term eco-
logical research Deutschland) zusammengeschlossen.
Das Netzwerk wurde 2006 gegriindet und umfasst mitt-
lerweile sieben Langzeitmonitoringstationen zu unter-
schiedlichen Organismengruppen innerhalb der Kiis-
tengewdsser und AWZ von Nord- und Ostsee. Beteiligte
Institutionen sind das Senckenberg am Meer, das Al-
fred-Wegener-Institut, Helmholtz-Zentrum fiir Po-
lar- und Meeresforschung, die Universitdt Oldenburg,
die Nationalparkverwaltungen Niedersachsisches und
Schleswig-Holsteinisches Wattenmeer, das Institut fiir
Ostseeforschung Warnemiinde und das GEOMAR.

Das Monitoring von kommerziell und nicht kom-
merziell genutzten Fischarten wird iiber verschiedene

Surveys fiir demersale und pelagische Arten durchge-
tithrt, die vom Internationalen Rat fiir Meeresforschung
(ICES, Kap. 6.2.1.2.) geplant und evaluiert werden. Lang-
zeitdaten aus ICES-koordinierten Trawl-Surveys ste-
hen als Rohdaten im Datenportal DATRAS bereit (www.
ices.dk). Fiir pelagische Arten stehen zusitzlich Infor-
mationen aus internationalen Hydroakustiksurveys
zur Verfiigung. Das Thiinen-Institut fiihrt als Bundes-
forschungsinstitut mit diversen jahrlich durchgefiihr-
ten Forschungssurveys die deutsche Komponente dieser
Monitoringaufgaben in Nord- und Ostsee aus.

6.2.1.1 Europaweite Richtlinien fiir Meer und Kiiste

Die EU-Wasserrahmenrichtlinie (Richtlinie 2000/60/
EG, WRRL) begriindete den Beginn einer integrierten
Gewisserschutzpolitik in Europa und soll zu einer ko-
ordinierten Bewirtschaftung der europdischen Gewds-
ser innerhalb ihrer Flusseinzugsgebiete fiihren. Fiir die
Uberpriifung der Wirksamkeit festgesetzter Mafinah-
men wird seit 2006 ein kontinuierliches Monitoring-
programm durchgefiihrt. Auch wenn die WRRL nicht
auf eine Bewertung der biologischen Vielfalt ausgerich-
tet ist, werden aufler physikalisch-chemischen und hy-
dromorphologischen auch biologische Parameter er-
fasst. In den Kiistengewéssern sind das Phytoplankton,
Groflalgen, Angiospermen und die benthische wirbel-
lose Fauna.

Der Geltungsbereich der Wasserrahmenrichtlinie
(Abb. 6.4) reicht innerhalb der Kiistengewdésser bis zur
1-Seemeilen-Grenze, mit Hinblick auf die Bewertung des
chemischen Zustands allerdings bis zur Hoheitsgrenze.
Wir weisen an dieser Stelle darauf hin, dass die Bezeich-
nung »Kiistengewdsser« in der WRRL sich von der Ver-
wendung im Faktencheck Artenvielfalt unterscheidet.

Die EU-Meeresstrategie-Rahmenrichtlinie (Richtli-
nie 2008/56/EG) bildet seit dem Jahr 2008 die Umwelt-
sdule der EU-Meerespolitik und gibt somit den rechts-
verbindlichen Rahmen fiir eine Strategie fiir den Schutz
und die Erhaltung der européischen Meeresumwelt. Ziel
ist es, saubere, gesunde und produktive Meere und de-
ren biologische Vielfalt langfristig zu bewahren bzw., wo
durchfiihrbar und notwendig, diese wiederherzustellen.

Das Monitoring der MSRL wird als Teil von 6-Jah-
res-Zyklen (Zustandsbericht > Monitoring > Mafinah-
menplanung und -operationalisierung > Zustandsbe-
richt > ...) durchgefiihrt. Dabei stellt die biologische
Vielfalt einen von elf Deskriptoren fiir die Bewertung
des »guten Umweltzustands« dar. Diversititsindikato-
ren werden aber auch fiir einige weitere Deskriptoren,
z.B. Nahrungsnetze, verwendet. Da sich der Geltungs-
bereich der WRRL bis zur 1-Seemeilen-Grenze erstreckt,
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Abbildung 6.4: Geltungsbereiche der relevanten EU-Richtlinien (Meeresstrategie-Rahmenrichtlinie [MSRL], Wasserrahmenrichtlinien
[WRRL], Vogelschutzrichtlinie [V-RL], Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie [FFH-RL]) und regionalen Meeresschutziibereinkommen (HELCOM,
OSPAR).

bezieht sich die MSRL vor allem auf den restlichen Teil
der deutschen Nord- und Ostsee und immer in Ergin-
zung zur WRRL (Abb. 6.4).

Die  Vogelschutzrichtlinie (V-RL, Richtlinie
2009/147/EG) ist die alteste der EU-Naturschutzrichtli-
nien und wurde bereits 1978 erlassen. Sie zielt auf den
Schutz aller natiirlicherweise auf dem EU-Gebiet vor-
kommenden Vogelarten, inklusive Zugvogel, ab. Alle
Mitgliedstaaten haben sich u.a. zur Errichtung von ge-
eigneten Schutzgebieten verpflichtet. Auch wenn die
V-RL ein Monitoring nur indirekt vorgibt, ist ein syste-
matisches Monitoring fiir die Entwicklung von Mafinah-
men und in Bezug auf die Berichtspflichten unerlasslich.

Die Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie (FFH-RL,
Richtlinie 92/43/EWG) zielt auf die Wiederherstellung
und Bewahrung des giinstigen Erhaltungszustands von
Arten und Biotoptypen von gemeinschaftlichem In-
teresse ab. Teil der Richtlinie ist die Ausweisung von
Schutzgebieten, die zusammen mit den Schutzgebieten
der V-RL ein EU-weites Schutzgebietsnetzwerk (»Natura
2000«) ergeben sollen. Fiir die nationalen FFH-Berichte,
die den Erhaltungszustand der einzelnen Biotope und

-arten und durchgefithrte Mafinahmen wiedergeben,
miissen entsprechende Monitoringaktivititen durchge-
fithrt werden.

6.2.1.2 Nord- und ostseespezifische Abkommen

Das Ubereinkommen iiber den Schutz der Meeresum-
welt des Ostseegebiets (Helsinki-Ubereinkommen,
HELCOM) von 1992 legt die Rahmenbedingungen fiir
die Zusammenarbeit der neun Ostseeanrainerstaaten
und der EU bei der Vermeidung bzw. Bewaltigung der
Verschmutzung der Ostsee und der Erhaltung und Wie-
derherstellung ihres okologischen Gleichgewichts fest.
Die Vertragsstaaten kooperieren u.a. auf den Gebieten
Monitoring, Bewertung, Mafinahmen und Forschung.

Bisher wurden Berichte (HOListic ASsessments)
fir drei Monitoringperioden (2003-2007 HOLAS,
2011-2016 HOLAS 2, 2016-2023 HOLAS 3) veréftent-
licht. Da HOLAS 3 erst kurz vor Fertigstellung dieses Be-
richts veroffentlicht wurde, konnten nur die Inhalte von
HOLAS 2 in die Bewertung einflieflen.

Das Ubereinkommen iiber den Schutz der Meeres-
umwelt des Nordostatlantiks (Oslo-Paris-Ubereinkom-
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men, OSPAR) wurde ebenfalls 1992 geschlossen und
1994 in die nationale Gesetzgebung {ibernommen. Die
15 Vertragsstaaten kooperieren iiber die OSPAR-Kom-
mission auf den Gebieten Monitoring, Bewertung, Maf3-
nahmen und Forschung zu den Bereichen Biodiversitat
und Okosysteme, menschliche Aktivititen, Schadstoffe
und Eutrophierung, Offshore-Industrie, radioaktive
Substanzen und bei Querschnittsthemen.

OSPARs Joint Assessment and Monitoring Pro-
gramme (JAMP) beschreibt die Uberwachungsstrate-
gie, Themen und Produkte zu Monitoring und Uber-
wachung, die fiir die OSPAR-Mitgliedstaaten festgelegt
sind, einschliefllich der Anforderungen fiir thematische
und holistische Bewertungen. Die Bewertung wird in
sogenannten Quality Status Reports (QSR) veroffent-
licht. Es wurden bisher drei Berichte (2000, 2010, 2023)
und ein Zwischenbericht im Jahr 2017 veroffentlicht.
Auch hier kann sich der Faktencheck Artenvielfalt nur
auf die Ergebnisse von 2017 beziehen.

Als Teil der trilateralen Wattenmeerzusammenar-
beit, innerhalb derer Danemark, Deutschland und die
Niederlande seit 1978 zum Schutz der 6kologischen Ein-
heit des Wattenmeers in vielen Bereichen eng koope-
rieren, wird ebenfalls ein trilaterales Monitoring- und
Bewertungsprogramm (Trilateral Monitoring and As-
sessment Programme, kurz TMAP) durchgefiihrt. Die
Ergebnisse des TMAP sowie Mafinahmenvorschlage
werden in regelmafligen Abstinden in Form von Bewer-
tungsberichten (Wadden Sea Quality Status Report —
QSR) zusammengetragen.

Der Internationale Rat fiir Meeresforschung (ICES,
International Council for the Exploration of the Sea)
ist eine zwischenstaatliche Organisation fiir Meeres-
forschung, die sich zum Ziel gesetzt hat, Forschung in
Bezug auf den Zustand, Okosystemleistungen und die
nachhaltige Nutzung von Meeren voranzutreiben und
bereitzustellen. Der Rat ist ebenso beratend im Bereich
Naturschutz, Nachhaltigkeit und Management tatig.
Er besteht aus einem Netzwerk von fast 6.000 Wissen-
schaftler:innen aus tiber 700 Institutionen der insge-
samt 20 Mitgliedstaaten. Die Arbeit des Rats findet
hauptsachlich in der Ausrichtung von Facharbeitsgrup-
pen, integrierenden Beratungsgremien und in der Ko-
ordination internationaler Monitoringsurveys statt.
ICES stellt Bottom-Trawl-Survey-Daten fiir weite Be-
reiche in Nord- und Ostsee in offentlichen Datenban-
ken (z.B. DATRAS, Database of Trawl Surveys) frei zur
Verfiigung. Darin sind kontinuierliche Zeitreihen unter-
schiedlicher Lange von Fangmengen enthalten, die teil-
weise bis zu 45 Jahre zuriickreichen.

6.2.1.3 Weitere arten- und artengruppen-
spezifische Abkommen

Zusitzlich zu den gebietsspezifischen Abkommen gibt
es weitere arten- oder artengruppenspezifische Abkom-
men, deren Aktivititen ebenfalls Monitoring und Ak-
tionsplidne in Bezug auf den Erhalt der jeweiligen Ar-
tengruppe umfassen. Dazu zahlen unter anderem das
Artenschutzabkommen fiir Seehunde (WSSA, Agree-
ment on the Conservation of Seals in the Wadden Sea,
1991), das Abkommen zur Erhaltung der Kleinwale in
der Nord- und Ostsee, dem Nordatlantik und der Iri-
schen See (ASCOBANS, Agreement on the Conserva-
tion of Small Cetaceans of the Baltic, North East Atlan-
tic, Irish and North Seas, 1991) und das Abkommen zur
Erhaltung der afrikanisch-eurasischen wandernden
Wasservogel (AEWA, Agreement on the Conservation
of African-Eurasian Migratory Waterbirds, 1995).

6.2.1.4 Entwicklungen in der Methodik

Verschiedene menschliche Nutzungsformen wie auch
Meeresschutzmafinahmen beanspruchen zunehmend
mehr marinen Raum und fithren dabei auch dazu, dass
Meeresgebiete fiir ein herkdmmliches Monitoring unzu-
ganglich werden. Deshalb sind neue Methoden erforder-
lich, die méglichst wenig invasiv wirken und die gleich-
zeitig die durch Nutzung und Schutz erwirkten massiven
Verdnderungen der Lebensraume abbilden konnen.

Geeignete Methoden hierfiir werden derzeit intensiv
weiterentwickelt, in Feldversuchen getestet oder bereits
in Pilotprogrammen eingesetzt. Dazu zdhlen optische
Methoden wie beispielsweise Video-Plankton-Recorder,
Videoschlitten oder BRUVSs (Baited Remote Underwater
Video) (Ditria et al. 2022; Nalmpanti et al. 2023). In der
Fischereiforschung werden auch an das Netz montierte
Kamerasysteme erprobt. Zudem finden immer mehr
passiv-akustische Methoden im Umweltmonitoring ih-
ren Einsatz (Gibb et al. 2019; Mooney et al. 2020; Wil-
liams et al. 2022). Relevant fiir fast alle diese Methoden
ist die Weiterentwicklung automatischer und »Machine
Learning«-basierter Ansétze sowie weiterer auf kiinst-
liche Intelligenz (KI) gestiitzte Bild- und Datenana-
lyseverfahren (Ditria et al. 2022; Goodwin et al. 2022;
Rubbens et al. 2023). Diese spielen z.B. bei der Klassi-
fizierung von Arten anhand von Bilddaten (Irisson et
al. 2022) oder der verbesserten Auswertung von Fern-
erkundungsdaten eine wichtige Rolle (Davies et al. 2023;
Dierssen et al. 2021).

Um die hohe Variabilitdt mariner Prozesse abzubil-
den, bedarf es zudem zeitlich und rdumlich hochaufge-
loster Messungen, die nur {iber eine Kombination von
verschiedenen stationdren (z.B. Bojen, Messpfihlen)
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und mobilen (z.B. Ships-of-Opportunity, Glider) Mess-
plattformen und Sensorsystemen mit unterschiedlichen
Spezifikationen zu erreichen sind. Automatisierte Me-
thoden bieten hier ebenfalls die Mdglichkeit, ein nicht
invasives und kosteneffizientes Monitoring auf zeitli-
chen und raumlichen Skalen zu betreiben, die mit tradi-
tionellen Methoden nicht leistbar wiren, aber fiir einen
datenbasierten Naturschutz unentbehrlich sind (Ditria
et al. 2022).

Weltweit erfassen heute erst wenige Meeresmonito-
ringprogramme auch Mikroorganismen und Viren. Da-
mit fehlen fiir die Verfolgung der Entwicklung der bio-
logischen Vielfalt und Funktionalitit von Okosystemen
wichtige Daten. Die molekulargenetische Analyse von
eDNA (environmental DNA, Umwelt-DNA) stellt eine
zukunftsorientierte und nicht invasive Methode fiir ein
einheitliches Monitoring iiber das gesamte Spektrum
der marinen Biota verschiedener Taxonomie, Lebensge-
meinschaften und trophischen Stufen dar, inklusive des
Mikrobioms/Viroms. Hierbei wird lediglich das geneti-
sche Material aus einer Umweltprobe wie dem Meerwas-
ser extrahiert, sequenziert und den Arten zugeordnet,
ohne die Zielorganismen zu beproben (Taberlet et al.
2018; Ohnesorge et al. 2023). Speziell fiir marine Tiere,
die gefihrdet, nicht einheimisch oder kryptisch sind,
hat eDNA-Analyse ein hohes Potenzial, Verinderungen
in der marinen Vielfalt zu erkennen. Allerdings befin-
den sich die Methoden fiir verschiedene taxonomische
Gruppen noch in der Evaluierungs- und Validierungs-
phase. Auch die Bestimmung von Abundanzen und Bio-
massen mittels eDNA bedarf weiterer Forschung.

Box 6.2: Definition von Zielvariablen und Zielgro3en

Biodiversitat und der Erhalt der biologischen Vielfalt sind in der
MSRL der erste Deskriptor zur Festlegung eines guten Umwelt-
zustands (Art. 9 MSRL). Auch die Deskriptoren D2-D4 sowie D6
sind mittelbar mit der Biodiversitat verbunden, da hier nicht
einheimische Arten, kommerziell genutzte Fisch- und Scha-
lentierbestande sowie Nahrungsnetze und Meeresbodenin-
tegritat adressiert werden. Auf der Ebene der Europdischen
Union wird versucht, diese allgemeinen Formulierungen in Be-
wertungsschemata einzubeziehen. Eine wichtige Rolle kommt
den 15 Vertragsstaaten des Oslo-Paris-Abkommens von 1992
(OSPAR) fuir die Nordsee zu sowie den zehn Vertragsstaaten der
Helsinki-Kommission (HELCOM) in der Ostsee. Beides sind zwi-
schenstaatliche Organisationen, die eine regionale Meereskon-
vention umsetzen (Details Kap.6.2.1). Dies macht eine weitere
Besonderheit des Lebensraums Kiiste deutlich. So sind sowohl
Zielvariablen als auch Bewertungen und Malnahmenvor-
schlage aufgrund der hohen Fluiditét des Systems und der Kon-
nektivitatimmer nurin einem internationalen Kontext maglich.

6.2.2 StatusundTrends der Lebensraume und
Organismengruppen an Kiisten und in
Kiistengewassern

Status und Trends Rote Liste gefahrdeter
Biotoptypen

Die Rote Liste gefihrdeter Biotoptypen stuft 51,1 % der
Meeresbiotoptypen als langfristig gefihrdet ein (Kate-
gorie 0-3). Dabei gilt die Gefihrdungslage fiir die Nord-
see als prekdrer als fiir die Ostsee (Abb. 6.5). Im Benthal
der Nordsee finden sich zwolf der 13 vollstindig ver-
nichtete Biotoptypen, u.a. die Zostera-Seegraswiesen auf
sublitoralem ebenem Sandgrund sowie der Biotoptyp
sublitoraler Schillgrund mit Europdischen Austern. Im
Benthal der Ostsee besteht fiir knapp die Hélfte der Bio-
toptypen aktuell kein Verlustrisiko, ein Viertel hingegen
gilt als gefahrdet bis stark gefihrdet. Ein weiteres Vier-
tel wird auf der Vorwarnliste gefiihrt. Insgesamt ist ein
hoher Anteil der Meeresbiotoptypen in ihrer Entwick-
lungstendenz (= Entwicklung der letzten ca. zehn Jahre
und Prognose fiir ndhere Zukunft) stabil, d.h., in vie-
len Féllen ist die angestrebte Verbesserung des Zustands
bisher nicht eingetreten. (Kap. 2, Abb. 2.2).

Bei den Kiistenbiotopen gelten 87,9 % als langfris-
tig gefihrdet. Nur fiir einen geringen Teil der Kiisten-
biotoptypen gilt aktuell kein Verlustrisiko, beispielsweise
fiir das anthropozoogen tiberformte Salzgriinland der
Nordsee oder fiir Diinengebiische mit nicht autochtho-
nen Arten. Von der vollstindigen Vernichtung bedroht
scheinen hingegen die feuchten bis nassen Biotoptypen
der Diinen sowie die extrem seltenen Wanderdiinen und

Trotz der klaren Zielvorgaben ist die Verknlpfung mit ex-
pliziten (messbaren) Zielgréen nicht oder nur teilweise er-
folgt. Harmonisierungsprozesse fiihren oft zu einem Fokus
auf Schlisselarten und Grenzwerte (Palialexis et al. 2019), de-
ren Relevanz im Kontext der Biodiversitatsbewertung nicht
immer geklart sind. Auf der anderen Seite steht ein sehr brei-
ter Katalog von Variablen zur Bewertung zur Verfiigung (Rom-
bouts et al. 2019; Teixeira et al. 2016). Diese sind jedoch abhan-
gig vom Probenahmeaufwand (Artenzahl, diverse Indizes)
und eignen sich daher nicht als absolute ZielgréBen. Dennoch
lassen sich zeitliche Trends beschreiben, wenn die gewahlten
Monitoringansatze durchgangig bedient werden. Hierfir nut-
zen wir im Rahmen des Kapitels als emergente Zielgréen auf
der Ebene der Lebensgemeinschaft die Gesamtbiomasse oder
-abundanz, die Artenzahl und die Effektive Artenzahl (ENS =
Effective Number of Species).
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Abbildung 6.5: Rote Liste Status der Biotoptypen Deutschlands mit Zuordnung zu Kiisten und Kiistengewassern, differenziert nach Bio-
topttypengruppen, nach Rote Liste der gefdhrdeten Biotoptypen Deutschlands. Zahl in eckigen Klammern = Anzahl der Biotoptypen je

Biotoptypengruppe. Modifiziert nach Finck et al. (2017).

Sandsteinfelskiisten (Helgoland). Insgesamt hat sich die
Situation fiir die Kiistenbiotope im Vergleich zu 2006
wenig gedndert (Finck et al. 2017) (Kap. 2, Abb. 2.2).

Status und Trends der FFH-Lebensraumtypen

Der aktuelle nationale Bericht der FFH-Richtlinie (2019)
fiir die Meeres- und Kiistenlebensraumtypen weist in
der Ostsee keinen einzigen Lebensraumtyp mit gutem
Erhaltungszustand aus. Knapp die Hilfte (8 von 19)
sind in einem ungiinstig-unzureichenden Zustand. Der
Zustand der meisten Lebensraumtypen (11 von 19) wird
als ungiinstig-schlecht erhalten ausgewiesen. Fiir etwas
mehr als ein Drittel (7 von 19) verschlechterte sich der
Zustand weiter, die Mehrheit bleibt in ihrem Gesamt-
trend stabil. In der Nordsee sind knapp die Hilfte (9
von 20) der Lebensraumtypen in einem giinstigen Zu-
stand. Je ein Viertel wird als ungiinstig-unzureichend
und als ungiinstig-schlecht erhalten bewertet. Vier von
20 verschlechtern sich im Gesamttrend weiter, auch hier
bleibt die Mehrheit in ihrer Entwicklung stabil.

Vor allem kiistennahe Diinenbiotopkomplexe gelten
in beiden biogeografischen Regionen als schlecht erhal-
ten. Dem gegeniiber stehen giinstig erhaltene Wattbio-
topkomplexe in der Nordsee, die sich weiterhin stabil
entwickeln. Besonders positiv fallen die beiden kiisten-
nahen Lebensraumtypen der Primirdiinen und Diinen
mit Sanddorn in der Nordsee auf, die sich mit threm

bereits giinstigen Erhaltungszustand im Gesamttrend
weiter verbessern. Gegensitzlich in beiden Regionen
werden z.B. die Lagunen (Strandseen) sowie Fels- und
Steilkiisten mit Vegetation bewertet, die in der Nordsee
in einem stabilen giinstigen Zustand erhalten sind, wéh-
rend sie in der Ostsee in einem andauernden ungiinstig-
schlechten Zustand verbleiben.

Die kiistenfernen Lebensraumtypen der Riffe und
tiberspiilten Sandbénke sind in beiden biogeografischen
Regionen in ungiinstigem Zustand. In der Nordsee ent-
wickelten sie sich zwar stabil, aber weiter auf ungiinstig-
schlechtem Niveau. Der ungiinstig-unzureichende Zu-
stand der Riffe in der Ostsee verschlechtert sich derzeit
im Gesamttrend weiter.

6.2.2.2 Status und Trends der Organismengruppen

Ubersicht der Ergebnisse des Weighted Vote Count

Ziel der hier zugrunde liegenden Analyse war es, das Li-
teraturwissen zu zeitlichen Biodiversititstrends zu ex-
trahieren und ein rdumlich explizites, moglichst umfas-
sendes Bild der vorhandenen Datenlage zu gewinnen,
das tiber eine reine Experteneinschitzung hinausgeht.
Es wurde dabei englischsprachige und deutschspra-
chige Literatur berticksichtigt. Englischsprachige Litera-
tur wurde geméfl den Empfehlungen fiir systematische
wissenschaftliche Untersuchungen in der Okologie (Gu-
senbauer & Haddaway 2020, Foo et al. 2021) im Web of
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Science und-in-Scopus gesucht. Um gezielt auf die Bio-
diversitat abzuzielen, wurden passende Schlagworter im
Bereich der Biodiversitit, des Lebensraumtyps und der
Region definiert. Die vollstindigen Jahresindizes einer
Liste von relevanten deutschsprachigen Zeitschriften
wurden anhand der Uberschriften nach potenziell rele-
vanten Artikeln durchsucht (Anhang A2.2). Forschungs-
berichte wurden u. a. iiber die Webseiten von UBA, BfN,
des Thiinen-Instituts sowie {iber die Webseiten der Lan-
desumweltdmter und weiterer linderspezifischer Be-
horden identifiziert. Zudem wurden Recherchen tber
Google und Google Scholar durchgefithrt, um rele-
vante Publikationen aus dem deutschsprachigen Raum
zu identifizieren. Weitere Quellen bestanden z. B. in aus-
gewihlten akademischen Abschlussarbeiten (Bachelor-/
Masterarbeiten und Dissertationen). Weitere relevante
Artikel wurden wihrend des Schreibprozesses durch die
Autorenschaft erginzt. Hinzu kam die statistische Aus-
wertung von vorhandenen Monitoringdaten und Daten
aus Wiederholungsstudien. Eine ausfiihrliche Beschrei-
bung der Methodik sowie eine Liste der analysierten Ar-
tikel und Datensitze finden sich in Anhang A2.1.

Es ist zu betonen, dass es nicht »das eine« Maf3 fiir
biologische Vielfalt gibt, sondern die biologische Viel-
falt mit verschiedenen Maf3zahlen (bspw. Artenzahl,
Biomasse, Artenzusammensetzung) bestimmt werden
sollte (Sinclair et al. 2024). Aufgrund der hohen Variabi-
litat zwischen Arten und Lebensraumen konnte bislang
keine der genannten einzelnen Untersuchungen, auch
wenn sie auf langen Zeitreihen, aggregierten Daten oder
Kartierungen beruhen, ein Gesamtbild iiber Biodiversi-
tatsdnderungen in Deutschland liefern. Der Faktencheck
Artenvielfalt geht einen wichtigen Schritt, diese Liicke zu
schliefSen.

Anders als bei den Rote-Liste-Trends, die Populati-
onsentwicklungen einzelner Arten in den Blick nehmen,
fokussiert diese Analyse auf Facetten der biologischen
Vielfalt von Lebensgemeinschaften (Artenzahl, Haufig-
keiten und »Effektive Artenzahl, die die Haufigkeitsver-
teilung von Arten einer Gemeinschaft berticksichtigt).

Wir kategorisieren die Biodiversitdtsmafle in drei
groflere Gruppen:

Artenzahl (S) ist die prdsenzbasierte Anzahl unter-
schiedlicher Taxa unabhéngig von ihrer Dominanz oder
Seltenheit. Flir Organismengruppen, die mehrfach im
Jahr gemessen werden, werden Artenlisten fiir jeweils
ein Jahr aggregiert, da die Langzeittrends und nicht die
saisonalen Entwicklungen hier von Interesse sind. Von
Zeitreihen, die aus der Literaturanalyse stammen, wird
der Trend so iibernommen, wie er in der jeweiligen Pu-

blikation beschrieben wurde, von denen, die auf Rohda-

ten basieren, wird der zeitliche Trend der log-transfor-
mierten Artenzahl errechnet.

Eine Reihe von Diversitdtsmaflen bezieht die relative
Abundanz der Arten in den Lebensgemeinschaften mit
ein. Indizes wie Shannon, Simpson oder die Serie der
Hill-Numbers sind weit verbreitet. Wahrend in der Lite-
raturanalyse die jeweils angegebenen Mafle benutzt wer-
den, wird fiir die Analyse der vorliegenden Daten die Ef-
fektive Artenzahl (Effective Number of Species, ENS)
als Diversitatsmaf3 verwendet. ENS ist fiir verschiedene
Dominanzgewichte moglich, hier benutzen wir die Ge-
wichtung nach Simpson. ENS entspricht in diesem Fall
per Definition der Artenzahl, deren es mindestens be-
darf, um die entsprechende Simpson-Diversitat zu er-
reichen. ENS ist fiir vergleichende Analysen geeignet,
da es weniger als andere Mafe durch Unterschiede bei
der Probenahme, der Grofie des Artenpools und rdum-
lichen Aggregation von Individuen beeinflusst wird
(Chase & Knight 2013). Zur Vereinfachung der Darstel-
lung werden in der Darstellung alle dominanzbezoge-
nen Diversititsmafle unter der Rubrik ENS dargestellt.

Unabhingig von der Artenzahl und Diversitit kann
sich auch die Individuenzahl oder deren Biomasse in ei-
nem Lebensraum verdndern. Dabei ist fiir verschiedene
Organismengruppen die Angabe von Abundanzen oder
Biomassen pro Art oft eine logische Folge der Biologie
bzw. des Monitoringansatzes. Dennoch werden beide,
die Gesamtbiomasse und die Gesamtabundanz (pro Fli-
chenmafl oder Volumen), hier gemeinsam als Abun-
danz vorgestellt. Auch hier wurde fiir die Analyse der
Zeitserien eine log-Transformation durchgefiihrt und
die Literaturangaben so {ibernommen, wie in den je-
weiligen Publikationen angemerkt. Es wurden nur Zeit-
reihen verwendet, bei denen das verwendete Biodiver-
sititsmafd innerhalb der jeweiligen Zeitserie konsistent
verwendet wurde.

Zur Auswertung der zeitlichen Biodiversitatstrends
nutzen wir die Methode des Weighted Vote Count (ge-
wichtete Stimmzihlung). Beim Weighted Vote Count
wird jeder einzelnen Studie oder jedem Datensatz ein
bestimmtes Ergebnis zugewiesen und nach der An-
zahl der Beobachtungsjahre gewichtet. Dadurch erhal-
ten Studien mit einer gréfleren Beobachtungsdauer ein
starkeres Gewicht. Die zeitlichen Trends werden dann
den Kategorien positiv, negativ, neutral, negativ zu posi-
tiv (Zunahme nach vorheriger Abnahme) und positiv zu
negativ (Abnahme nach vorheriger Zunahme) zugeord-
net. Fiir die Literaturanalyse wird dies aus den Schluss-
folgerungen der Artikel iibernommen, fiir die Daten-
analyse erfolgt die Zuordnung anhand der statistischen
Analyse von linearen und nicht linearen Regressionen.
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Wihrend die Roten Listen detaillierte Informationen
zu Einzelarten verschiedener Organismengruppen lie-
fern, findet die Auswertung des Weighted Vote Count
fitr den Lebensraum Kiiste und Kiistengewésser hier auf
Ebene der Hauptgruppen (Pflanzen inklusive Algen,
Wirbeltieren und Wirbellosen) statt. Detaillierte Ergeb-
nisse fiir einzelne Organismengruppen, wenn moglich
auch aufgeteilt fiir die Nord- und Ostsee, finden sich zu-
sitzlich in den Unterkapiteln.

Aus der Recherche (Stand 19.12.2023) entfielen von
insgesamt 15.272 einzelnen Biodiversitétstrends 1.654
auf den Lebensraum »Kiiste und Kiistengewisser«, was
etwas mehr als 10 % aller Trends ausmacht (s. Abb. 2.7).
Davon stammten 1.409 aus ausgewerteten Datensit-
zen, die verbleibenden aus gesichteter Literatur. Aufge-
teilt auf die Hauptgruppen der Organismen, fokussier-
ten die Studien in dhnlichen Teilen auf Wirbellose (535
Trends), Pflanzen (inkl. Algen) (568 Trends) und Wir-
beltiere (551 Trends). Die Studien untersuchten in etwa
gleichem Mafle die zeitlichen Anderungen der Abun-
danz (554 Trends), Artenzahl (549 Trends) und der Ef-
fektiven Anzahl der Arten (ENS; 551 Trends).

In der Gruppe der Pflanzen (inkl. Algen) war ein er-
heblicher Prozentsatz der gewichteten Trends der Ab-
undanz positiv (45 %) oder neutral (40 %), nur wenige
Studien zeigten einen negativen (15 %) Trend in der Ab-

undanz (Abb. 6.6). Auch in Studien zur Artenzahl iiber-
wog der Anteil positiver (19 %) Trends iiber dem nega-
tiver (9 %) Trends bei 72 % neutralen Zeitserien. Der
Anteil neutraler Trends fiir ENS war mit 76 % sehr hoch,
der Anteil positiver (12 %) und negativer (12 %) Trends
war gleich. In der Gruppe der Wirbellosen dominier-
ten negative Trends in allen untersuchten Biodiversi-
tatsmaflen. 47 % der Abundanztrends, 34 % der Arten-
zahltrends und 28 % der ENS Trends waren negativ, bei
33-54 % neutralen Trends. Somit wiesen 25% (Abun-
danz), 20 % (Artenzahl), und 17 % (ENS) positive Trends
auf. Die Trends in der Abundanz von Wirbeltieren waren
zu 27-44 % neutral. Die gewichteten Trends verteilten
sich fiir Abundanz etwa gleichmaflig auf positiv (28 %)
und negativ (34 %), ebenso fiir Artenzahl (34 % negativ,
28 % positiv) und ENS (26 % negativ, 31 % positiv).

Es muss darauf hingewiesen werden, dass mehrere
Griinde dazu fithren konnen, dass im Weighted Vote
Count mehr positive Trends zu finden sind, als es die
Roten Listen fiir die Organismengruppen widerspie-
geln. Zum einen gibt es bei Monitoringdaten einen sta-
tistischen Bias hin zu positiven Trends der Artenzahl,
da lokales Aussterben nach Umweltveranderung ver-
zOgert und tber lange Zeitraume erfolgt, wahrend das
Detektieren von lokaler Einwanderung unverziiglich er-
folgen kann (Kuczynski, Ontiveros & Hillebrand 2023).

andere
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Abbildung 6.6: Gewichtete prozentuale Anteile. An den Trends der gemessenen Biodiversitatsmafle (Effektive Anzahl der Arten [ENS], Ar-
tenzahl, Abundanz) fur die jeweilige Artengruppe im Lebensraum Kiiste und Kistengewasser. Unterschiedliche Trends sind farblich co-
diert (Pfeilsymbole): positiv: blau, Wechsel von negativ zu positiv: hellblau, neutral (kein Trend): grau, negativ: rot, Wechsel von positiv zu

negativ: hellrot.
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Abbildung 6.7: Gewichtete Trends der gemessenen BiodiversitatsmaRe (Effektive Anzahl der Arten [ENS], Artenzahl, Abundanz) im Le-
bensraum Kiisten und Kiistengewésser. Jede Linie représentiert eine Studie, die Liniendicke ist die Gewichtung (»weight«, quadratwur-
zeltransformiert), die Ausdehnung der Linie stellt die Dauer der Studie vom Startjahr bis zum Endjahr dar. Unterschiedliche Trends sind
farblich codiert (Pfeilsymbole): positiv: blau, Wechsel von negativ zu positiv: hellblau, neutral (kein Trend): grau, negativ: rot, Wechsel von
positiv zu negativ: hellrot.
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Dadurch entsteht ein temporéres Ungleichgewicht zu-
gunsten von neu hinzukommenden Arten, welches laut
Kuczynski et al. (2023) erst nach Jahrzehnten abnimmt
und daher einen positiven Trend vortduscht (fir Details
siehe auch Kap. 6.2.1.2). Zudem stammen eine Vielzahl
der Studien, die in den Weighted Vote Count eingegan-
gen sind, aus Habitattypen, die entweder im Fokus des
Naturschutzes stehen, in Naturschutzgebieten durchge-
fiuhrt wurden oder Untersuchungen des Erfolgs einer be-
stimmten durchgefithrten Mafinahme dokumentieren.
Diese Information zu Schutzstatus bzw. durchgefiihrten
MafSnahmen wurden gemeinsam mit den Trendangaben
aus der Literatur extrahiert, werden aber in dieser Ge-

Pflanzen

Trendwahrscheinlichkeit

Wirbellose

Trendwahrscheinlichkeit

Wirbeltiere
Trendwahrscheinlichkeit
o
o1
| =
{o—
—o-

Artenzahl

samtiibersicht nicht differenziert, weil die Information
nicht fiir alle Datenreihen zur Verfiigung stand. Das be-
deutet, dass jegliche Analysen aus dem Weighted Vote
Count stets mit einer moglichen stark positiven Uber-
schitzung von Trends einhergehen. Auch kénnen die Er-
gebnisse nur fiir die Lebensraumtypen sprechen, die in
der Analyse enthalten waren, nicht aber als reprasentativ
fir alle Lebensraumtypen des jeweiligen Lebensraums
oder fiir alle Regionen Deutschlands angesehen werden.

Die Anzahl an Beobachtungsjahren der Studien
reichte von zwei Jahren bis 112 Jahren, im Mittel lag sie
bei 14 Jahren. Das fritheste Startjahr einer Studie war
1860, die jiingste Studie begann im Jahr 2020, das mitt-
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Abbildung 6.8: Wahrscheinlichkeit eines positiven Trends in den jeweiligen BiodiversitatsmaBen fir jede der drei Hauptgruppen. Linke
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Abbildung 6.9: Jaccard-Turnover fiir Zeitserien von sieben Organismengruppen der Kiisten und Kiistengewasser. A: Mittleres jahrliches
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lere Startjahr (Median) war 2004 (Abb. 6.7). Somit kon-
nen die meisten Studien keine Aussage iiber die Biodi-
versitatsverdnderungen der Zeitraume vor 1980 treffen
(<20 % der Studien), selbst der Beginn der 1990er-Jahre
ist nur bei 26 % der Studien einbezogen. Es fillt aufler-
dem auf, dass die Beobachtungsdauer sich auf die De-
tektion von Trends auswirkt, die bei neutralen Trends
im Mittel bei 9,8 Jahren liegt, bei signifikanten Trends
aber im Mittel 17,9-20,1 Jahren der Beobachtung liegt.
Unter Anwendung eines Moving-Window-Ansatzes
konnten die Datenpunkte aggregiert und in ihren Ver-
anderungen im Laufe der Zeit visualisiert werden. Eine
ausfithrliche Beschreibung der Methodik sowie eine
Liste der analysierten Artikel und Datensitze finden sich
in Anhang A2.1. Wenn man die neutralen Trends aus-
blendet, lasst sich die Wahrscheinlichkeit fiir einen posi-
tiven Trend berechnen und gegen die Nullhypothese tes-
ten, dass positive und negative Trends sich ausgleichen.
Hierdurch zeigen sich gemeinsame Trends noch einmal
deutlicher (Abb. 6.8). Bei der Interpretation ist jedoch zu
beachten, dass potenziell scharf aussehende Verdnderun-
gen oft durch das Hinzukommen weiterer Datenserien
zustande kommen und nicht durch eine so rapide An-
derung innerhalb der Zeitreihe. Bei Pflanzen und Algen
sind die Abundanztrends durchgehend positiv, die Ar-
tenzahl sinkt aber im Mittel, denn seit Beginn der 1990er-
Jahre gibt es einen signifikanten Uberhang negativer
Trends. Fiir ENS tiberwiegen ebenfalls negative Trends,

mit Ausnahme der letzten 15 Jahre, in denen mehr po-
sitive Trends verzeichnet wurden. Fiir Wirbeltiere zei-
gen sich insgesamt keine Trends, {iber die Zeit werden
jedoch die Trends aller drei Mafle durch negative Vor-
zeichen dominiert. Fiir Wirbellose ist durchgehend eine
erhohte Wahrscheinlichkeit negativer Entwicklungen zu
beobachten, die sich tiber die Zeit sogar noch verstarkt.
Aus den im Original vorliegenden Monitoringdaten
konnten neben der zeitlichen Entwicklung der Diver-
sititsmafle auch Verdnderungen in der Artenzusam-
mensetzung (»Turnover«) berechnet werden. Dabei
kann eine vollstindige Anderung der Zusammensetzung
erfolgen, ohne dass sich Artenzahl oder ENS é4ndern,
da die Artenzahl durch die gleiche Anzahl an lokaler
Zu- und Abwanderung von Arten trotz der vollstdndi-
gen Auswechslung aller Arten in der Gemeinschaft sta-
bil bleiben kann (Hillebrand et al. 2018a). Infolgedessen
gibt eine zusitzliche Betrachtung des Turnovers weitaus
detaillierteren Aufschluss tiber das Ausmaf3 an Biodiver-
sititsdnderung als eine Betrachtung der Anderung von
Artenzahlen allein. Als Maf3 der Anderung wurde hier-
bei der Jaccard-Index (J) gewahlt, ein Prasenz-Absenz-
basiertes Maf3 zwischen 0 und 1. Das Minimum 0 tritt
ein, wenn die Artenzusammensetzung von einem zum
nichsten Messzeitpunkt vollkommen identisch bleibt
(keine Zu- oder Abginge). Das Maximum 1 wird er-
reicht, wenn keine der Arten vom ersten Zeitpunkt am
zweiten Zeitpunkt vorkommt. Fiir den Faktencheck Ar-
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tenvielfalt wurde zunichst fiir alle Zeitserien (Zusam-  plankton, ist von einem insgesamt hohen Wechsel von
mensetzung einer Organismengruppe an einem Stand- ~ Arten zwischen den Jahren auszugehen. Dies wird un-
ort Uiber Zeit) der Jaccard-Index von jedem Zeitpunkt  terstiitzt durch eine zunehmende Unidhnlichkeit der
t zu jedem darauffolgenden Zeitpunkt t+x berechnet. = Artenzusammensetzung iiber die Zeit (mediane Stei-
Fiir jede der 838 Zeitserien, fiir die entsprechende Daten ~ gung = 0,0148 [1,5 %]).
vorlagen, wurden daraus zwei Informationen berech- Auffallig ist auch die Konsistenz dieses starken jahr-
net: zundchst als Mafl der momentanen Veranderung  lichen Wandels in der Artenzusammensetzung iiber
der Mittelwert des Jaccard fiir alle Vergleiche, die genau  die unterschiedlichen Organismengruppen hinweg
ein Jahr entfernt waren (t zu t+1), daneben wurde die (Abb. 6.9), wobei die Vogel hierbei eine Ausnahme dar-
jahrliche Zunahme des Turnovers berechnet als Steigung ~ stellen (Median-Jaccard = 0,19, verglichen mit Medianen
des Jaccard-Turnovers aller Vergleiche gegen die Lange  von 0,26 bis 0,73 bei den anderen Gruppen, Abb. 6.9A).
des jeweils betrachteten Zeitraums (J ~ x fiir alle t, ver- ~ Uber lingere Zeitraume zeigen die Fische eine geringere
glichen mit t+x). Diese Zunahme gibt die Geschwindig-  gerichtete Zunahme an Uniahnlichkeit der Artenzusam-
keit an, mit der sich die Zusammensetzung verdndert. = mensetzung zum Ausgangszeitpunkt. Bei ihnen liegt die
Diese Angaben wurden fiir die in Monitoringprogram-  Rate deutlich unter 1% (mediane Steigung = 0,0064, alle
men am hiufigsten unterschiedenen Organismengrup-  anderen Gruppen 0,0095 bis 0,0234, Abb. 6.9B). Zu beto-
pen zusammengefasst (Abb. 6.9). nen ist, dass diese massive Reorganisation der biologi-
Uber alle Organismengruppen hinweg iiberschnit-  schen Vielfalt bisher von klassischen Bewertungssys-
ten sich in benachbarten Jahren nur ca. 55 % der Arten  temen kaum erfasst wird, aber wahrscheinlich einen
(Median-Jaccard = 0,45), ein Hinweis auf die sehr grofle ~ der grofiten Aspekte des Biodiversititswandels im
Dynamik der Lebensgemeinschaften an der Kiiste. Al-  Kiistenlebensraum darstellt (Hillebrand et al. 2018a).
lerdings kann auch eine nicht ausreichende Beprobung In den folgenden Unterkapiteln werden die allgemei-
und damit unvollstindige Erfassung vor allem seltener ~ nen Biodiversititstrends nach Organismengruppen dar-
Arten die Maf3e fiir Verdnderungen in der Artenzusam-  gestellt. Die Einteilung in Organismengruppen ist da-
mensetzung erhohen. Da aber dieser hohe Austausch ~ bei funktionell definiert und wird in der Regel durch
von Arten auch in Gruppen auftrat, die mehrmals in sich konsistente Monitoringprogramme untersucht
jahrlich beprobt werden, wie zum Beispiel das Phyto-  (Abb. 6.10).
Nordsee Ostsee
Arthropoden = [ |
Pflanzen = [ |
vogel = [ || e
Fische = [ || [ BH
Makrozoobenthos = [ L Hip s
Zooplankton = I = — e
@  Makrophyten — R [
Q  Phytoplankton - [T ||/
g‘ Arthropoden = [ ] Trend
= Pflanzen — [ | | )
> Vogel ~| ER z| I negative
& Fische | [ e || pesssssssssss |§ | positive to negative
& Makrozoobenthos={ [ e || e L R no
0 Zooplankton = L B —— negative to positive
C  Makiophyten —| [ IR || B | | oostive
S, Phytoplankton -| I P || |
5 Arthropoden ={ [0 ]
Pflanzen = [
Végel — [T |
Fische — |1 I I
Makrozoobenthos— [ e || e - B
Zooplankton = I I([lE |
Makrophyten — [T . || |
Phytoplankton = . ] ) !I'
| I 1 | I | I 1 o
0 25 50 75 100 O 25 50 75 100

Gewichtete % Trends

Abbildung 6.10: Gewichtete Anteile an Trends fiir die primar im Monitoring betrachteten Artengruppen fir die Veranderung der Gesamt-

abundanz bzw. -biomasse (oben), Artenzahl (mittig) und ENS (unten).
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Abbildung 6.11: Zusammenstellung verschiedener fiir die deutschen Kiisten und Kustengewasser reprasentativer Arten und Artenge-
meinschaften, von links nach rechts und oben nach unten zeigen die Bilder: Kegelrobbe (Uli Kunz), Wattwurm (Hans/Pixabay), Basstol-
pel (Pixabay), Ohrenqualle (armennano/Pixabay), Phytoplankton Ceratium (Annegret Stuhr, GEOMAR), Queller (Jirgen Howaldt — CC BY-SA
2.0 de, https://commons.wikimedia.org/w/index.php?curid=377529), Blasentang (Kerstin Riemer/Pixabay), Muschelbank (Uli Kunz), Watten-
meer (Karina Mannott/Pixabay).

Mikroorganismen
Mikrobielle Prozesse stehen an der Basis des marinen
Nahrungsnetzes und kontrollieren die biogeochemi-
schen Kreisldufe. Insbesondere Bakterienpopulationen
reagieren aufgrund ihrer hohen metabolischen Raten
und kurzen Generationszeiten schnell und sensitiv auf
Umweltverdnderungen und sind daher hinsichtlich ih-
rer Abundanz und Diversitit potenziell sehr gute Indi-
katoren fiir den Umweltzustand eines Gewdssers. Auch
Archien, Protisten und marine Pilze strukturieren die
Stofftumsdtze maf3geblich sowohl im Pelagial als auch
Benthal des Lebensraums. Dem gegeniiber stehen eine
geringe Kenntnis der biologischen Vielfalt dieser Grup-
pen in den deutschen Kiistengewdéssern, noch weniger
existieren Zeitserien, die einen systematischen Einblick
in Biodiversititstrends dieser Organismen erlauben.
Unser Kenntnisstand zur Diversitit, Biogeografie,
Okologie und Physiologie von Mikroorganismen (Bak-
terien, Archaeen, Protisten, Pilze) in der Ostsee hat sich
im letzten Jahrzehnt durch die Anwendung molekularer
Methoden und die Einfithrung neuer Sequenzierungs-
techniken entscheidend verbessert, insbesondere bei

den Prokaryonten. Im Gegensatz dazu existieren nach
wie vor grof3e Wissensliicken bei den eukaryontischen,
heterotrophen und phototrophen Protisten wie auch
bei den marinen Pilzen. Die Griinde liegen sowohl in
einer abnehmenden Fachexpertise und einem Mangel
an Nachwuchswissenschaftler:innen fiir diese Organis-
mengruppen als auch in fehlenden Daten fiir viele Taxa
in den molekularen Vergleichsdatenbanken.

Nordsee

Autotrophe Cyanobakterien werden oft im Rahmen des
Phytoplanktonmonitorings betrachtet, wohingegen es
zur Diversitdt heterotropher Bakterien weniger Infor-
mation gibt, obwohl sie fiir biogeochemische Fliisse und
Remineralisierung und damit fiir das Funktionieren ma-
riner Kiistenokosysteme von entscheidender Bedeutung
sind. Unser Wissen zur mikrobiellen biologischen Viel-
falt beruht daher auf wenigen zeitlichen und raumlichen
Analysen. Eine Untersuchung der Wassersdule und der
oxischen Sedimentoberfliche im ostfriesischen Watten-
meer zeigte fiir einen Jahresgang {iberwiegend schwa-
che Korrelationen einer Reihe von Umweltparametern
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mit der Abundanz und Diversitit der Bakteriengemein-
schaft. Es konnte gezeigt werden, dass Bakteriengemein-
schaften, je nachdem ob sie im Freiwasser oder der Se-
dimentoberfliche auftreten oder mit Partikeln assoziiert
sind, deutliche Unterschiede in ihrer Zusammensetzung
aufwiesen, wobei einzelne Populationen in mehreren
dieser Fraktionen gefunden wurden Eine fiir den Men-
schen potenziell bedeutsame Anderung der Prokaryo-
tendiversitat ist der Anstieg pathogener Bakterien. Be-
sonders die Gattung Vibrio steht hier im Fokus, da ihre
Abundanz und das Auftreten von Infektionen (Vibrio-
sen, z.B. Cholera) sehr stark mit der Oberflichentem-
peratur korrelieren (Baker-Austin et al. 2013). In ge-
méfligten Breiten weltweit sind zukiinftige Anstiege zu
erwarten (Vezzulli et al. 2020) und wurden in der Ostsee
bereits beobachtet (Baker-Austin et al. 2013). Seegras-
wiesen tragen neben ihren vielen anderen Okosystem-
leistungen (siehe auch Kap.6.3.2.2) auch zu einer Re-
duktion der Vibrio-Last bei (Reusch et al. 2021).

In weiteren Studien in der offenen Nordsee zeig-
ten sich wiederkehrende Muster mikrobieller Lebens-
gemeinschaften als Antwort auf die Friihjahrsbliite an
der Langzeitmessstation Helgoland-Reede (Teeling et
al. 2016). Hier dominieren Flavobacteria, Gammapro-
teobacteria und die Alphaproteobakterien der Roseo-
bacter-Gruppe. Einige der abundanten Population wur-
den iiber den gesamten Jahreszyklus nachgewiesen, was
auf ein hohes Maf$ an Anpassung an sich éndernde Um-
weltbedingungen hindeutet (Brinkhoft, Giebel & Simon
2008; Stevens, Brinkhoff & Simon 2005). Weitere hiu-
fige Mikroorganismen im Pelagial gehoren der Doméne
Archaea an, unter denen die Thaumarchaeen die wich-
tigste Gruppe beim Prozess der Nitrifikation darstellen
(Wuchter et al. 2006). Neben den chemolithoautotro-
phen Thaumarchaeen, die anorganische Verbindungen
als Energiequelle verwerten (Konneke et al. 2005), bil-
den die sogenannten »Marine Group 2«-Euryarchaeen
relativ grofie Populationen, die vermutlich organische
Verbindungen verstoffwechseln und deren Héufigkeit in
der Nordsee mit dem Auftreten von Algenbliiten korre-
liert (Orellana et al. 2019). Die Helgoland-Reede-Zeit-
serie ist die einzige uns bekannte Langzeitaufnahme
funktioneller mikrobieller Parameter, die auch Biodi-
versitatsaspekte erfasst (Gerdts et al. 2004). Diese zeigt
eine positive Assoziation von Bakterienabundanz mit
Temperatur, was zukiinftig eine hohere heterotrophe
Produktivitit erwarten ldsst. Vor Sylt zeigt ein Ver-
gleich der mikrobiellen biologischen Vielfalt zwischen
Wassersdule und dem Benthos wenig Uberlappung zwi-
schen der sehr distinkten Zusammensetzung der Be-
siedlung der Sandkoérner und der Zusammensetzung der

Wassersaule bzw. des Porenwassers im Sediment (Gobet
et al. 2012). Im Wattenmeer konnten dhnlich kleinska-
lige rdaumliche Muster und schnelle zeitliche Sukzessi-
onen in den Bakterien des Sediments und der Wasser-
sdule gezeigt werden (Lemke et al. 2009; Rink et al. 2011;
Wilms et al. 2006).

Allgemein hat das hydrogeologische Regime der
Wattflichen Auswirkungen auf die vertikale Zonierung
von geochemischen Profilen und entsprechenden mik-
robiellen Gemeinschaften (Seidel et al. 2012; Wilms et al.
2007). Bei Hochwasser kommt es zu einer Anreicherung
von Nahrstoffen in den oberen Sedimentlagen (Riedel
et al. 2010), wohingegen mikrobielle Mineralisierungs-
produkte (Schwefelwasserstoff, Methan und reduzierte
Redoxelemente) bei Niedrigwasser in die Nordsee aus-
getragen werden (Roy et al. 2008). An den Platenrin-
dern fiihrt die Nahrstoffzufuhr durch abflieBendes Po-
renwasser und kontinuierliche Ablagerung von frischem
organischen Material zu erhéhter mikrobieller Aktivitit.
In der Mitte der Platen sind die mikrobiellen Aktivita-
ten allerdings so gering, dass sich entsprechende bio-
geochemische Profile mehrere Dutzend Meter in den
Untergrund erstrecken koénnen (Beck et al. 2011b), was
wiederum deutliche Ahnlichkeiten zur tiefen Biosphire
Hunderte Meter tief unter dem Meeresboden aufzeigt
(Engelen & Cypionka 2009; Wilms et al. 2006).

Ostsee
Eine Zusammenfassung des aktuellen Wissensstandes
beziiglich der Diversitit der Prokaryonten und der Be-
teiligung an wichtigen biogeochemischen Prozessen in
der Ostsee findet sich bei Kuliniski et al. (2022). Zu den
wichtigsten Umweltfaktoren, welche die Diversitat der
Bakteriengemeinschaften in der Ostsee bestimmen, ge-
hort die Salinitdt. Entlang des Salinitdtsgradienten 4n-
dert sich das Bakterioplankton von typisch marinen zu
typisch limnischen Gruppen (Herlemann et al. 2011).
Im zentralen Bereich der Ostsee, bei mittleren Salini-
taten, gibt es eine ausgeprigte Brackwasserbakterien-
gemeinschaft. Die Artendiversitét ist hier im Gegensatz
zu hoheren Organismen aber nicht geringer als in den
marinen und limnischen Bereichen der Ostsee (Herle-
mann et al. 2011). Auch die benthischen Bakterienge-
meinschaften verandern sich entsprechend entlang des
Salzgradienten (Klier et al. 2018). Daneben gibt es eine
Zonierung in den Sedimenten, bestimmt u.a. durch die
Sauerstoffeindringtiefe und die Abfolge verschiedener
Elektronenakzeptoren (Kulinski et al. 2022).

Weitere Umweltfaktoren, welche typischerweise in
der Ostsee die mikrobiellen Gemeinschaften struktu-
rieren, sind Sauerstoftdefizitsituationen und der Eintrag
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von terrestrischem organischen Material. Sauerstoftfreie
(anoxische) oder sogar sulfidische Bedingungen finden
sich in den Becken der zentralen Ostsee mit einer per-
manenten Halokline, welche die Durchmischung ver-
hindert. Die Mikrobiologie dieser Redoxgradienten mit
den Schlisselarten und deren Bedeutung fiir die Ele-
mentkreisldufe ist relativ gut untersucht und zeigt viele
Ahnlichkeiten zu den bekannten Sauerstoffminimum-
zonen im Ozean (Jirgens & Taylor 2018).

Langzeitdaten fiir Bakterien im Bereich der deutschen
Ostseekiiste existieren fiir die Gesamtbakterienzahl und
fur die bakterielle Produktion seit 1985 (seit 1988 mit
einheitlichen Methoden) und mit zeitlichen Unterbre-
chungen nach 2007. Die Erhebung der mikrobiellen Da-
ten erfolgte zunachst als Teil des Monitoringprogramms
des Instituts fiir Meereskunde Kiel an fiinf kiistennahen
Stationen in der Kieler Bucht. Sie wird aktuell vom GEO-
MAR Helmbholtz-Zentrum fiir Ozeanforschung Kiel an
der Zeitserienstation Boknis Eck (stidwestliche Ostsee)
weitergefiihrt, einer der dltesten marinen Zeitseriensta-
tionen, deren Daten bis in das Jahr 1957 zuriickreichen
(https://www.bokniseck.de/de).

Die Messungen bei Boknis Eck stellen eine Besonder-
heit dar, liefern sie doch die weltweit lingste Messreihe
zur bakteriellen Biomasse, Abundanz und Produktion.
Fiir die Jahre 1988-2007 beschreiben Hoppe et al. (2013)
negative Trends dieser bakteriellen Messgroflen, die zu-
dem starke saisonale Schwankungen aufweisen. Beson-
ders deutlich war der Riickgang der bakteriellen Bio-
masse in diesem Zeitraum, was mit einer Abnahme der
bakteriellen Wachstumsraten erklart wurde. Hypoxische
und anoxische Perioden in bodennahen Wasserschich-
ten zeigten ein stirkeres Bakterienwachstum im Ver-
gleich zu oxischen Perioden. Hoppe et al. (2013) fithren
die negativen Trends bei den Bakterien auf einen Riick-
gang der Phytoplanktonproduktion als Folge von politi-
schen Mafinahmen zur Reduzierung der Eutrophierung
der Ostsee zuriick, die ab den 2000er-Jahren zu einer
tatsdchlichen Verminderung anorganischer Nahrstoft-
konzentrationen, insbesondere von Nitrat, fithrten. Der
Effekt der organischen Substratreduktion auf das Bak-
terienwachstum konnte bis 2007 nicht durch Effekte
der Temperaturerh6hung kompensiert werden. Die Se-
dimente bei Boknis Eck sind ein gutes Beispiel fiir an-
oxische, kiistennahe Bedingungen und entsprechende
anaerobe mikrobielle Prozesse (Sulfatatmung, Metha-
nogenese, anaerobe Methanoxidation usw. [Maltby et al.
2018]). Dabei werden hohe Freisetzungsraten von Me-
than und Schwefelwasserstoff beobachtet. Sofern das
Bodenwasser noch Sauerstoft enthilt, sind auf der Se-
dimentoberfliche fadige Schwefelbakterien der Gattung

Beggiatoa weit verbreitet, die das aus dem Sediment frei-
gesetzte Sulfid oxidieren (Dale et al. 2013).

Mittelfristig ist zu erwarten, dass sich aufgrund héhe-
rer Temperaturen und verstéirkten Eintrags von alloch-
thonem Kohlenstoff der heterotrophe, mikrobielle Stoft-
abbau, die Sauerstoffzehrung und die CO,-Produktion
verstirken werden. Bakteriengemeinschaften kénnen
auf Anderungen in der Salinitit (z.B. durch verstirk-
ten Suflwassereintrag) schnell mit einer entsprechenden
Anderung im Arteninventar reagieren, da eine hohe Di-
versitdt in der »Seed Bank« vorliegt (Shen, Jiirgens &
Beier 2018). Die hoheren sommerlichen Wassertempe-
raturen mit regelméfligen Hitzewellen werden fiir das
verstarkte Auftreten und die weitere Verbreitung von
humanpathogenen Bakterien (z.B. Vibrios) insbeson-
dere in den Bereichen mit niedrigerer Salinitit sorgen
(Semenza et al. 2017). Ein Monitoring der Vibrio-Kon-
zentrationen im Wasser wird durch die Landesamter
in Schleswig-Holstein und Mecklenburg-Vorpommern
durchgefiihrt.

Phytoplankton
Das Phytoplankton umfasst eine phylogenetisch weit-
verzweigte Gruppe von photoautotrophen Organismen,
die von Prokaryoten (Cyanobakterien) zu diversen Eu-
karyotengruppen reicht. Die meisten Vertreter sind ein-
zellig, die Bildung von Ketten, Coenobien oder Kolonien
jedoch nicht selten. Echte Mehrzelligkeit tritt jedoch
kaum auf. Das Phytoplankton {ibernimmt als Primaér-
produzent eine zentrale Rolle in den Kiistengewassern.
Global steht das Phytoplankton fiir fast 50 % der Koh-
lendioxidfixierung. Gleichzeitig reagiert das Phyto-
plankton aufgrund der kurzen Generationszeit schnell
auf Umweltverdnderungen, was sie zu einer idealen In-
dikatorgruppe fiir den Umweltzustand macht, weshalb
dementsprechend ein umfassendes Monitoring durch-
gefithrt wird. Traditionell erfolgt dies iiber mikroskopi-
sche Auszahlungen, in den letzten Jahren werden aber
auch hier vermehrt molekulare Analysen durchgefiihrt.
Aus Bewertungssicht dient das Phytoplankton hierbei
vor allem als Indikator der Eutrophierung (Kap. 6.4.4.1),
wozu vor allem die Gesamtbiomasse (oft als Chlorophyll
a) herangezogen wird. Hierbei ist zu beachten, dass un-
sere Information zum Zustand des Phytoplanktons zeit-
lich oft nach dem Hohepunkt der Nahrstoffeinfliisse
in die Kistengewdsser Ende der 1980er-Jahre beginnt
(Ausnahmen sind einige Langzeitserien wie Helgoland-
Reede). Folglich bezieht sich die Diversititsinformation
vor allem auf die Zeit abklingender Eutrophierung.

Die Nordsee setzt sich aus verschiedenen Meeres-
gebieten unterschiedlicher Tiefe und Durchmischung
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zusammen. Die flachen Regionen entlang der belgi-
schen, niederlandischen und deutschen Kiiste sind zu-
dem durch einen starken Stilwassereintrag, der oft hohe
Nihr- und Schadstoffmengen beinhaltet, geprigt. Die
nordliche Nordsee hingegen wird hauptsachlich durch
den vergleichsweise unbelasteten Nordatlantik beein-
flusst. Diese Diversitét des Systems hinsichtlich Bathy-
metrie, Hydrografie und -chemie beeinflusst die Zusam-
mensetzung, Diversitidt, Biomasse, Primarproduktion
und Phinologie der jeweiligen Phytoplanktongemein-
schaften. Allen Gebieten gemeinsam ist jedoch das ty-
pische Muster temperierter Meere mit Frithjahrs- und
Herbstbliiten, die licht- und nihrstoffgesteuert sind.

Die Hydrografie der Deutschen Bucht ist komplex
(z.B. Krause et al. 1986). Entlang der Ost- und Nord-
friesischen Inseln ist das Wasser aufgrund der gerin-
gen Tiefe und der starken Tidestromungen permanent
durchmischt und wird durch den Stiflwassereintrag mit
Nihrstoffen angereichert. Von Helgoland nach Nord-
westen erstreckt sich das sogenannte Elbeurstromtal, das
wihrend der letzten Eiszeit gebildet wurde. Hier ist das
Wasser 30-40 m tief, sodass sich im Sommer manchmal
thermohaline Schichtungen ausbilden kénnen.

In der gesamten Deutschen Bucht wird die Friih-
jahrsbliite von Diatomeen dominiert. Je nach Region
tritt diese Bliite von Anfang Mirz bis Mitte/Ende Ap-
ril auf. Dabei kénnen in den kiistennahen Gebieten der
Bucht vor allem nach kalten Wintern sehr hohe Bio-
massen erreicht werden (Bauerfeind et al. 1990; Colijn
& Ludden 1983; Rick et al. 2023), wihrend die Biomas-
sen in kiistenferneren Bereichen deutlich geringer aus-
fallen (z.B. Richardson & Christoffersen 1991). Nach der
Frithjahrsblite der Diatomeen schliefit sich meist eine
mehr oder weniger starke Entwicklung der silikatun-
abhingigen Schaumalge (Phaeocystis globosa) an (Ende
April-Juni). Der Sommer ist aufgrund minimaler Néhr-
stoftkonzentrationen meist durchgéngig von geringen
Biomassen des Phytoplanktons geprégt. Allerdings neh-
men die Dinoflagellaten an Bedeutung zu. Kiistenfern
kann es dann zu starken Entwicklungen der langlebi-
gen Dinoflagellatengattung Ceratium kommen. In kiis-
tennahen Gebieten kénnen auch im Sommer aufgrund
lokaler Nahrstoffeintrége zusitzliche kleinere Plankton-
bliiten entstehen (z.B. Rick et al. 2015). Aufgrund fort-
schreitender Remineralisierung sind dann im Herbst
wieder Bliiten die Regel, die aufgrund eines héheren Di-
noflagellatenanteils eine hohere Diversitét als die Friih-
jahrsbliiten aufweisen. Allerdings werden hier nur ge-
ringere Biomassen erreicht. Im Spatherbst und Winter
reicht das Lichtklima im Wasser in der Regel nicht mehr
fir ein Phytoplanktonwachstum aus. In dieser Jahreszeit

kommt es aufgrund starker Siiflwassereintrige, Remi-
neralisierung und verstirkter Durchmischung der Was-
sersdule durch gehaufte Stiirme zu einer Nahrstoffan-
reicherung. Diese Néhrstoffe konnen dann im nachsten
Frithjahr bei wieder giinstigen Lichtbedingungen fiir die
folgende Diatomeenbliite genutzt werden.

Hinsichtlich der zeitlichen Trends ist das Phytoplank-
ton gut untersucht. Fiir die Nordsee konnten im Fakten-
check Artenvielfalt Daten von 35 Stationen zusammenge-
fasst werden mit insgesamt 62 Beobachtungsjahren fiir
Abundanz, 444-479 fiir Diversitét (abhangig vom jeweils
verwendeten Diversitatsmafl). Sowohl die Artenzahl als
auch ENS zeigen eine deutliche Abnahme (Abb. 6.10):
37,4 % der gewichteten Trends sind negativ fiir ENS, neu-
tral 55,6 %, negativ zu positiv 7 %. Fiir die Artenzahl er-
geben sich 49,1 % negative Trends gegeniiber 24,8 % po-
sitiven und 26,1 % neutralen Trends. Die Biomasse bzw.
Abundanz nimmt generell eher zu (55,3 %), nur weniger
als 8,6 % der gewichteten Trends sind negativ.

Letzteres entspricht dem aktuellen Zustandsbericht
fur die Nordsee (BMU 2018a), in dem primér im Zu-
sammenhang mit der Eutrophierungsbewertung Chlo-
rophyll als Biomasseindikator (neben bliitenbildenden
Arten und Sichttiefe) dokumentiert wird. Hierbei stellt
der Bericht (BMU 2018a, Tabelle 11.4.2.1-1) fest, dass in
den meisten Gebieten der nationalen Gewiésser und der
AWZ die Chlorophyllwerte weiterhin erh6ht sind und
damit der angestrebte gute Okosystemzustand nicht er-
reicht ist.

Die bisher genannte Entwicklung des Phytoplanktons
bezieht sich entweder auf Anderungen der gesamten
Biomasse oder der Biomasse von Grofigruppen. Eine
Bewertung der biologischen Vielfalt durch Indikatoren
findet im Rahmen der MSRL-Berichte nicht statt (BMU
2018a; BMU 2018b). Angesichts der oben beschriebenen
deutlich negativen Trends in Artenzahl und Diversitit ist
eine Erweiterung dieser Indikatorik insbesondere unter
Einbeziehung von Wachstumsraten und standardisier-
ten Biomassekalkulationen von Phytoplanktonarten un-
abdingbar und im Rahmen der OSPAR-Kommission in
Arbeit. Da nicht nur die Artenzahl tendenziell abnahm,
sondern auch ENS, scheint sich eine zunehmende Do-
minanz einzelner Arten bemerkbar zu machen, da ENS
vor allem auf diese Dominanzzunahmen reagiert.

Im Niedersédchsischen Wattenmeer ist mit der Eu-
trophierung eine klare Reduktion der ENS und der
Artenzahl des Phytoplanktons verbunden (Antonucci
di Carvalho et al. 2023; Dajka et al. 2022). Im Schles-
wig-Holsteinischen Wattenmeer (Sylt-Roads-Zeitserie)
wurde von 1988 bis 2013 nicht nur eine sinkende Arten-
zahl festgestellt (Rick & Wiltshire 2016), die sich in den
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letzten Jahren noch verstirkt hat, sondern auch eine sai-
sonale Differenzierung mit Artenverlusten vor allem in
der ersten Jahreshilfte (Januar-Juni; Verlust von 0,7 Ar-
ten pro Jahr; Juli- Dezember 0,3 Arten pro Jahr) (Rick -
unverdffentlichte Daten). Dies legt nahe, dass phéno-
logische Temperaturauswirkungen auf einzelne Arten
sowie auf das Zusammenspiel der Phytoplankton- und
Zooplanktongemeinschaften bedeutend sind (Wiltshire
et al. 2008; Wiltshire & Boersma 2016). Fiir die Helgo-
land-Reede-Zeitserie wurde die Verzogerung der Friih-
jahrsbliite nach wirmeren Wintern (Wiltshire et al.
2008) auf einen hohen Fraf3druck von iiberlebenden
Copepoden zuriickgefithrt. Inzwischen sind die Win-
tertemperaturen weiter gestiegen, die Anzahl der Cope-
poden nahm ab, und die Frithjahrsbliiten finden immer
zeitiger im Jahr statt (Wiltshire & Boersma 2016). Auch
hat sich die Wachstumsperiode des Phytoplanktons ins-
gesamt saisonal erweitert (Scharfe & Wiltshire 2019;
Wiltshire et al. 2010). Eine Analyse der Phytoplankton-
diversitdt der Helgoland-Reede-Zeitreihe (1962-2019),
die auf der Basis durchgehend gezéhlter Arten (Sarker &
Wiltshire 2017; Scharfe & Wiltshire 2019) durchgefiihrt
wurde, zeigt im Gegensatz zum o. g. allgemeinen Trend
einen starken Diversititsanstieg seit der Jahrtausend-
wende bei einer parallelen Verschiebung der maximalen
Diversitit von Juli zu Oktober hin (Rick, Kirstein — un-
veroffentlichte Daten).

Hinter dieser beschriebenen Verdnderung der Bio-
masse und Diversititsmafle verbirgt sich eine noch
durchgreifendere Veranderung der Artzusammenset-
zung und der Artcharakteristika. Neben einer leicht ab-
nehmenden Tendenz in der Artenzahl und ENS im Wat-
tenmeer iber die letzten beiden Jahrzehnte zeigt das
Phytoplankton dort vor allem einen sehr hohen Aus-
tausch von 25 bis 50 % des Artinventars pro Jahr (Rish-
worth et al. 2020). Funktionell lisst sich zudem im
Phytoplankton des Niedersichsischen Wattenmeers
eine substanzielle Reduktion der Zellgrofle im Phy-
toplankton erkennen, die statistisch mit steigenden
Temperaturen und sinkenden Nihrstoffverfiigbar-
keiten gekoppelt war (Hillebrand et al. 2022). Ein sol-
cher Trend konnte bislang in den Helgoldnder und Syl-
ter Langzeitserien nicht bestitigt werden, aber auch dort
zeigen eigenschaftsbasierte Analysen der gesamten Zeit-
serie von ca. 50 Jahren eine massive Veridnderung in
der funktionellen Zusammensetzung des Phytoplank-
tons um die Jahrtausendwende. Statt langsam wachsen-
der, potenziell mixotropher Algen (v.a. Dinoflagellaten)
ist eine zunehmende Dominanz schnell wachsender,
friher auftretender Diatomeen festzustellen (Di Pane
et al. 2022). Fiur diesen Wandel werden ebenfalls er-

hohte Temperaturen und die gesunkene Nahrstoftver-
fiigbarkeit verantwortlich gemacht. Eine Veranderung
des Phytoplanktons zu dieser Zeit wurde auch fiir an-
dere Bereiche der Nordsee festgestellt (Peperzak & Witte
2019). Teil der massiven Verdnderungen ist das Auftre-
ten einwandernder Arten in der Phytoplanktongemein-
schaft (siehe auch Kap. 6.2.3).

Die Ostsee ist durch ihre besondere Lage durch an-
thropogene Aktivititen so stark belastet wie kaum ein
anderes Meer (Kap.6.4.5). Hohe anthropogene Nihr-
stoffeintrdge haben in der Vergangenheit zu einer In-
tensivierung von Phytoplanktonbliiten in der Ostsee ge-
fithrt. Dazu gehort auch das vermehrte Auftreten von
Cyanobakterien. Der daraus resultierende hohe Anteil
organischer Materie in der Wassersdule wurde als ein
wichtiger Faktor identifiziert, der zu saisonaler Hypoxie
fithren kann (Savchuk 2018).

Die dominierenden Phytoplanktongruppen in der
Ostsee sind sowohl Diatomeen als auch Dinoflagella-
ten. Insgesamt ldsst sich in der Ostsee fiir die Friihjahrs-
bliite, die in der Regel im Februar oder Mérz beginnt,
ein oszillierender Zyklus beobachten: Wahrend die
Frithjahrsbliite in den 1980er-Jahren vor allem durch Di-
atomeen dominiert wurde, verschob sich die Dominanz
in den 1990ern zur Gruppe der Dinoflagellaten und in
den 2000er-Jahren wieder zuriick zur Gruppe der Di-
atomeen. Diese alternierenden Oszillationen werden
nicht durch lineare Trends bestimmt, und die Zyklen
dauern etwa je zehn Jahre an (Klais et al. 2011; Wasmund
et al. 2011). Aktuell werden die Frithjahrs- und Herbst-
bliiten der deutschen kiistennahen Ostsee primér durch
Diatomeen dominiert (siehe Biological assessments of
the Baltic Sea der vergangenen Jahre am Leibniz-Insti-
tut fir Ostseeforschung Warnemiinde). Wahrend der
Sommerbliite verschiebt sich die Dominanz oft zu Di-
noflagellaten, und neben diesen konnen auch teils fila-
mentose Cyanobakterienbliiten auftreten (Olofsson et
al. 2020). Allerdings sind Cyanobakterienbliiten an der
deutschen Kiiste nicht ganz so haufig und in hohen Kon-
zentrationen beobachtbar wie in anderen Becken der
Ostsee. Wihrend fiir die Pommersche und Kieler Bucht
keine signifikanten Anderungen im gelegentlichen Auf-
treten von Cyanobakterienbliiten zwischen 1990 und
2021 festgestellt wurden, steigt die Biomasse von min-
destens Aphanizomenon und Dolichospermum seit 1990
in der Mecklenburger Bucht an (Kownacka et al. 2022).
Die Herbstbliite ist dhnlich wie die Frithjahrsbliite durch
Vertreter der Diatomeen oder Dinoflagellaten domi-
niert. In jiingerer Zeit hat besonders die Biomasse der
Diatomeen in der kiistennahen Ostsee im Herbst zuge-
nommen (Zettler, Kremp & Dutz 2020).
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Gemessen an den Chl-a-Konzentrationen, ist die Bio-
masse in den Frithjahrsbliiten meist, aber nicht immer
hoher als in den Herbstbliiten, zumindest bezogen auf
das letzte Jahrzehnt. Tendenziell steigt die Biomasse in
den Herbstbliiten so an, dass sie mittlerweile vergleich-
bar zur Frithjahrsbliite ist. Bei den Monitoringfahrten
des Leibniz-Instituts fiir Ostseeforschung Warnemiinde
waren die Frithjahrsbliiten zwischen 2010 und 2019 mit
im Maximum zwischen 4,8 und 16,0 ug pro I Chl-a ge-
kennzeichnet, wihrend die Konzentrationen in den
Herbstbliiten zwischen 2,9 und 12,9 pg pro 1 schwank-
ten. Insgesamt hat die Phytoplanktonbiomasse in der
kiistennahen Ostsee seit 2000 zugenommen (Zettler,
Kremp & Dutz 2020).

Die Analyse der Ostseemonitoringdaten beruht auf
53 Monitoringstationen und insgesamt 515-604 Beob-
achtungsjahren je nach Antwortvariable (Abb. 6.10). Bei
Artenzahl und ENS dominieren neutrale Trends (47,5
bzw. 88,7% der gewichteten Trends). 31,9 % der Ar-
tenzahltrends sind zunéchst positiv, werden aber nega-
tiv, hinzu kommen 2,0 % durchgehend negative Trends.
19,3% der Zeitreihen zeigen zunehmende Artenzah-
len. Fiir ENS sind 6,2 % der gewichteten Trends durch-
gehend oder abschliefSend positiv, 5,2 % negativ. Wie in
der Nordsee dominieren positive Abundanz- oder Bio-
massetrends (58,5%), nur 9,6 % der Trends sind zu-
néchst positiv, nehmen dann jedoch ab.

In der Bewertung des okologischen Zustands der
Kiistengewdsser der Ostsee anhand der WRRL erreichte
keiner der 48 bewerteten Wasserkorper der deutschen
Ostsee den »guten Zustand« (BMUV & UBA 2022). Dies
wird primdr auf den immer noch hohen Eintrag von
Néhrstoffen und den geringen Wasseraustausch mit der
Nordsee zuriickgefithrt. Insgesamt ist der okologische
Zustand der Ostsee schlechter als der der Nordsee. Bezo-
gen auf das Phytoplankton, erreichten 23 % der Wasser-
korper einen »guten Zustand, jedoch wurden die meis-
ten Wasserkérper mit »méflig«, »unbefriedigend« oder
»schlecht« bewertet. Auch der Vergleich mit der vorher-
gehenden Bewertung fillt nicht positiv aus. So hat sich
seit der letzten Bewertung von 2015 keine Verbesserung
ergeben. Zur Bewertung des 6kologischen Zustands der
Ostsee, basierend auf Phytoplankton anhand der WRRL
und bezogen auf HELCOM, werden einige Indikatoren
zurate gezogen, z. B. der Diatomeen/Dinoflagellaten-In-
dex (Dia/Dino-Index). Der Dia/Dino-Index basiert auf
der Friithlingsbiomasse von Diatomeen und Dinoflagel-
laten. Er wird als ein Indikator fiir den Zustand des Ost-
seenahrungsnetzes verwendet. Diatomeen sind durch
hohere Sedimentationsraten als Dinoflagellaten gekenn-
zeichnet und stehen so weniger dem in der Wassersiule

lebenden Zooplankton als Energiequelle zur Verfiigung.
Dafiir aber steht die Biomasse von Diatomeen durch die
hohen Sedimentationsraten dem Benthos zur Remine-
ralisierung zur Verfiigung. Eine Verschiebung von Di-
atomeen zu Dinoflagellaten in der Sommerbliite kann
somit den trophischen Transfer unterbrechen. Ein ge-
ringer Dia/Dino-Index kann weiterhin ein Indikator
tiir Eutrophierung, speziell Silikatlimitierung, durch er-
hohten Stickstoff- und Phosphorinput sein. Ein hoherer
Dia/Dino-Index spricht, basierend auf dem Faktor Eu-
trophierung, fiir einen besseren 6kologischen Zustand
(Wasmund et al. 2017). Seit dem Jahr 2000 hat der Dia/
Dino-Index an den deutschen Kiisten zugenommen,
was somit trotz der WRRL-basierten Bewertung fiir
eine Verbesserung des okologischen Zustands der
kiistennahen Ostsee und dementsprechend fiir eine
Zunahme der Diatomeen-Biomasse im Vergleich zur
Dinoflagellaten-Biomasse spricht (Zettler, Kremp &
Dutz 2020).

Die starke Erwdarmung der Wassersdule hat dazu ge-
fuhrt, dass die Zeit, in der Phytoplanktonbliiten im Feld
beobachtet werden konnen, sich verlédngert hat (Meier et
al. 2022 und darin enthaltene Referenzen). Dies wurde
auch durch experimentelle Studien bestitigt (z. B. Som-
mer & Lewandowska 2011). In der westlichen Ostsee
konnen Bliiten zwischen Februar und Dezember be-
obachtet werden. Ein fritherer Beginn der Friihjahrs-
bliite wurde u.a. mit einer hoheren Sonneneinstrahlung
in Verbindung gebracht, wahrend lingere Herbstblii-
ten den hoheren Temperaturen zugeschrieben werden
(Wasmund et al. 2019). Allerdings fithren hohere Tem-
peraturen trotz der lingeren Wachstumsphasen ten-
denziell zu geringerer Biomasse (Groetsch et al. 2016).
Dariiber hinaus variiert der Einfluss von Klimaverin-
derungen zwischen Arten (z.B. Haraguchi et al. 2023)
und Gebieten stark (Viitasalo & Bonsdorff 2022). Expe-
rimentelle Studien mit Mikroalgen der siidwestlichen
Ostsee zeigten, dass klimatische Verdnderungen starken
Einfluss auf die Zusammensetzung der Phytoplankton-
gemeinschaft haben: So haben héhere Temperaturen
zu einem erhohten Auftreten filamentoser Cyanobak-
terien und besonders kleiner Phytoplanktonarten ge-
fiithrt. Sowohl Temperaturanstiege als auch potenzielle
Néhrstofflimitierung fithren zu préferenziellem Wachs-
tum kleinerer, weniger gut zu verarbeitender Phyto-
planktonarten. Dies hat wiederum starken Einfluss auf
hohere trophische Ebenen (Paul, Sommer & Matthies-
sen 2021; Peter & Sommer 2013). Ein verstarktes Auftre-
ten von Cyanobakterienbliiten in der Zukunft bei einer
weiteren Erhohung der Wassertemperatur stimmt auch
mit diversen Modellstudien tiberein (Munkes, Loptien
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& Dietze 2021 und darin enthaltene Referenzen). Jedoch
gibt es grofie Unterschiede, was die vorhergesagte Gro-
Benordnung der zukiinftig auftretenden Cyanobakte-
rienbliiten angeht, denn dies hangt auch stark von den
tatsdchlichen zukiinftigen Nahrstoffeintrdagen ab. Veran-
derungen in der Temperatur konnen auch auf den Dia/
Dino-Index groflen Einfluss haben. Kalte Winter favo-
risieren z. B. eher das erhdhte Auftreten von Diatomeen
und damit hohere Sedimentationsraten, wahrend mil-
dere Winter und erhohte Stratifizierung eher zu einer
Dominanz von Dinoflagellaten und damit zu verringer-
ter trophischer Transfereffizienz zum Benthos fiithren
(Hieronymus et al. 2018; Spilling et al. 2018; Wasmund,
Nausch & Feistel 2013). Wie sich die Zusammensetzung
der Phytoplanktonbliiten, aber auch deren Ausmaf3 zu-
kiinftig andern wird, ist jedoch nach wie vor schwer vor-
herzusagen, da neben Temperatur und Sonneneinstrah-
lung, zukiinftige Eintrige von Néhrstoffen u.a. durch
interne Ammonium- und Phosphatbeitrige auch an-
dere klimatische Bedingungen wie die Bildung von See-
eis oder Wind eine Rolle spielen (Hjerne et al. 2019).

Phytobenthos

Der Zustand der Makrophytenbestinde in der deut-
schen Nord- und Ostsee ist laut den Angaben der Roten
Liste stark beeintrachtigt. Von den 357 bewerteten Ma-
kroalgenarten gelten 25 Spezies (7,0 %) als bestandsge-
fahrdet und 30 (8,4 %) Arten als ausgestorben. 24 Arten
(6,7 %) werden als »extrem selten« bewertet. Somit sind
79 Arten (22,1 %) dieser Gruppe in der Roten Liste ver-
merkt. Als »ungefahrdet« gelten 121 (33,9 %). Dazu kom-
men vier Arten (1,1 %), welche auf der Vorwarnliste ge-
fithrt werden, und 153 Arten (42,9 %), deren Daten fiir
eine Bewertung nicht ausreichend sind.

In der Nordsee liegen vor allem fiir die Felskiiste von
Helgoland sowie fiir das Wattenmeer umfassende In-
formationen zum Vorkommen von Makroalgen und
Seegrisern vor (Bartsch & Kuhlenkamp 2000; Bartsch
& Kuhlenkamp 2009; Kornmann 1952; Kornmann &
Sahling 1977). Seit Mitte der 1990er-Jahre werden im
Wattenmeer regelmiflige Untersuchungen zum Vor-
kommen von Seegraswiesen und opportunistischen
Makroalgen durchgefiihrt. Diese erfolgen im Schleswig-
Holsteinischen Wattenmeer jahrlich und im niederséch-
sischen Teil alle sechs Jahre. Hierbei wird eine Kombi-
nation aus Luft- und Bodenkartierungen genutzt. Auch
fiir das Algenvorkommen auf der Felseninsel Helgoland
liegen regelmiaflige Datenerhebungen vor. Dazu werden
die Algen auf sublitoralen Transekten erfasst. Im Gezei-
tenbereich des Felswatts werden die Bedeckungen von
Makroalgen mittels eines Rasters abgeschatzt.

Eutrophierung fithrt zu einer reduzierten Verbrei-
tung von Makrophyten in der Tiefe und zu einer Ver-
ringerung des Gesamtbestands. Gleichzeitig verschiebt
sich das Biomassevorkommen von mehrjihrigen gro-
Ben Formen (z.B. Zostera, Fucus, Laminaria/Saccha-
rina) zu opportunistischen Formen (Ulva, Pylaiella
[z.B. Schories, Albrecht & Lotze 1997; Vogt & Schramm
1991]). Dariiber hinaus fiihrt die Eutrophierung zu einer
erhohten Entwicklung von epiphytischen Algen. Diese
konnen die Bldtter von Seegrisern iiberwachsen, was zu
einer verminderten Photosyntheseleistung und letztlich
zum Absterben der Pflanzen fiihrt. In der Nordsee hat
eine Verminderung der Einleitungen von Nihrstoffen
durch die Fliisse seit den 1990er-Jahren zu einem ver-
minderten Vorkommen von opportunistischen Makro-
algen (Griinalgenteppichen) und Epiphyten im Watten-
meer gefithrt. Diese Mafinahme fiihrte im nordlichen
Wattenmeer zu einer Erholung vorher stark reduzier-
ter Seegrasbestinde (Folmer et al. 2016). So hat z. B. die
Sichttiefe bei Helgoland und somit auch die Tiefe des
Vorkommens einiger Algenarten zugenommen.

Neben der Eutrophierung kommen Belastungen aus
Eingriffen (z.B. Sedimentation nach Baggerungen) so-
wie durch eingeschleppte Makrophytenarten hinzu.
Diese kénnen mit heimischen Arten in Wechselwirkung
treten und damit ihre Populationsdynamiken beeinflus-
sen. Fiir die Nord- und Ostsee sind bis zum Jahr 2022
insgesamt 27 nicht einheimische Makrophytenarten be-
kannt (Lackschewitz et al. 2022). Allerdings existieren
bisher kaum wissenschaftliche Erkenntnisse dariiber,
wie sich die zunehmenden Einschleppungen auf heimi-
sche Makrophytenbestdnde und deren biologische Viel-
falt auswirken. Fiir eher kilteliebende Gattungen wie Fu-
cus sp., Laminaria sp. und Saccharina sp. ist zu erwarten,
dass eine fortschreitende Erwdrmung zu Riickgidngen in
den Populationen fithren wird. Diese Entwicklung kann
sich insgesamt auf die biologische Vielfalt assoziierter
Arten negativ auswirken, da diese grofien perennieren-
den Formen einen biogenen Lebensraum fiir vergleichs-
weise artenreiche Artengemeinschaften bilden (z.B. in
Laminaria-Haftkrallen, die auf der Felseninsel Helgo-
land fir die WRRL-Bewertung des Makrozoobenthos
genutzt werden). Experimentelle Studien weisen dar-
auf hin, dass Temperatur und Nahrstofte stark synergis-
tische Effekte auf Makrophytenbestinde haben kénnen
(Wahl et al. 2020; Werner, Graiff & Matthiessen 2016a).

Daten zum Vorkommen mariner Makroalgen und
Seegriser in der Ostsee gibt es seit ca. 2006 durch regel-
mafiges, i.d.R. jahrliches Monitoring zur Umsetzung
der WRRL. In der Ostsee werden aufgrund der dauer-
haften Wasserbedeckung meist punktuelle Erhebungen
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durchgefiihrt. Dabei werden Tiefengrenzen spezifisch
fiir Seegras (Zostera sp.) und den Blasentang (Fucus
sp.) ermittelt. Dariiber hinaus wird die Makroalgen-
gemeinschaft insgesamt in bestimmten Tiefen mit der
Verwendung von Zahlrahmen erfasst. An der gesamten
Schleswig-Holsteinischen Ostseekiiste wurde das See-
grasvorkommen im Abstand von zehn Jahren (2010/11,
2019-2021) aufgenommen. Auch an der gesamten Kiiste
Mecklenburg-Vorpommerns wurde Seegras in kiisten-
parallelen Transekten im Jahr 2017 kartiert. Auch hier
wurden dichte Seegraswiesen mittels Video und Tau-
chern flachig dokumentiert (Schubert & Schygulla
2017). Die aktuellen Erkenntnisse {iber Verbreitung, Ta-
xonomie und Okologie der Makrophyten in der deut-
schen Ostsee werden aktuell in einem Verbreitungsatlas
zusammengefasst (Fiirhaupter et al. 2022).

Die fiir den gewichteten Vote Count zusammenge-
tragenen Daten (Kap. 6.2.2.2) sind fiir die Organismen-
gruppe sehr stark zur Ostsee verschoben, fiir die eine
deutlich bessere Datenlage mit > 2.200 Beobachtungs-
jahren existiert (Abb. 6.10). Etwa zwei Drittel der ge-
wichteten Trends sind neutral fir S (67,2 %) und ENS
(63,7 %, Dominanz ist hier oft durch den Anteil am Be-
deckungsgrad angegeben). Die signifikanten Trends
spalten sich etwa zu gleichen Teilen auf positive und ne-
gative Trends auf fiir Artenzahl (S) (13,1 % negativ, 2,0 %
positiv zu negativ, 3,6 % negativ zu positiv, 13,9 % posi-
tiv), wihrend bei ENS positive Trends tiberwiegen (9,4 %
negativ, 1,5 % positiv zu negativ, 7,9 % negativ zu positiv,
17,5 % positiv). Derzeit lisst sich daher nicht pauschal
sagen, dass Makrophytenbestinde zunehmen oder
abnehmen. Allerdings beginnen 75% der Zeitreihen
erst 2005 oder spéter, sodass fiir die anthropogene Be-
lastung nur schwache Aussagen getroffen werden kon-
nen, da die meisten Stressoren vorher auftraten.

In den inneren deutschen Kiistengewidssern der Ost-
see (Forden, Bodden, Haffe) sind die Makrophytenbe-
stande im Artenspektrum in Richtung eutrophierungs-
toleranter Arten verschoben, die Restbestinde aber
vergleichsweise konstant (Blindow et al. 2016). Arm-
leuchteralgen (Characeen) sind jedoch deutlich zuriick-
gegangen, auch wenn es in den letzten Jahren immer
wieder Berichte iiber eine lokal begrenzte Riickkehr der
Characeen in der Darf3-Zingster Boddenkette gab.

In der Ostsee hat die Vorkommenstiefe von Zostera
sp. an bestimmten Abschnitten zugenommen, wahrend
an anderen Abschnitten (Flensburger Forde) eher Ein-
briiche zu verzeichnen sind. Die Griinde fiir diese Ver-
anderungen koénnen meist nur angenommen werden,
oft bleiben sie unbekannt, u.a. weil das Monitoring
der Makrophyten i.d.R. nur im Sommer erfolgt und

schnelle Einbriiche von Bestdnden oft erst deutlich spa-
ter bemerkt werden, wenn eine Zuordnung z. B. zu Ha-
fenausbaggerungen oder erhohten Eintragen von Pflan-
zenschutzmitteln nicht mehr moglich ist.

Mikrophytobenthos (MPB) ist eine Hauptkompo-
nente der benthischen Primérproduktion im Kiisten-
bereich und tragt vor allem im Wattenmeer, aber auch
auf anderen Weichbdden durch Resuspension erheblich
zur pelagischen Primarproduktion bei. Weiterhin bil-
den MPB-Gemeinschaften Biofilme auf Hartsubstraten
und auf den Oberflachen von Makrophyten. Diese Ge-
meinschaft wird in Nord- und Ostsee durch benthische
Diatomeen dominiert, auch wenn vereinzelt Vertreter
der Cyanobakterien, Dinophyta und Chlorophyta anzu-
treffen sind. Damit ist das MPB zentral an biogeochemi-
schen Fliissen und den Elementkreisldufen in marinen
Okosystemen beteiligt und trigt durch Primarproduk-
tion, Sedimentstabilisierung, Verbesserung der Wasser-
qualitdt und als Basis vieler Nahrungsnetze zentral zu
Okosystemleistungen der Kiisten bei (Hope, Paterson &
Thrush 2020; Riekenberg et al. 2022). Diese Lebensge-
meinschaft ist hochdivers, oft mit bis zu 100 Arten pro
Probe, und umfasst distinkte Gruppen, die an Sediment-
kornern haften (Epipsammon), die Interstitialrdume des
Sediments besiedeln (Epipelon) oder auf festen Substra-
ten wie Gestein (Epilithon) und der Oberfldche von Ma-
krophyten (Epiphyton) wachsen. Viele Arten sind mobil
und konnen sich vertikal im Sediment bewegen. Benthi-
sche Diatomeen sind extrem plastisch und somit her-
vorragend an unterschiedlichste Umweltbedingungen
angepasst, was ihr ubiquitdres und erfolgreiches Vor-
kommen in allen marinen Habitaten erklért. Die funk-
tionelle Bedeutung wurde auch fiir die siidliche Nordsee
seit den spéten 1970er-Jahren erkannt durch umfangrei-
che Fallstudien, zum Beispiel am Ems-Dollart-Astuar
(de Jonge & Colijn 1994) und der Sylt-Rémo-Bucht (As-
mus & Bauerfeind 1994). Scholz et al. (2012) untersuch-
ten die Struktur und Funktion des MPB auf Wattflachen
des Jadebusens unter unterschiedlichen Umweltbedin-
gungen und nutzten dafiir 25 abundante benthische Di-
atomeenarten. Eine vollstindige Gemeinschaftsanalyse
fehlt jedoch nach wie vor. Entsprechende Untersuchun-
gen bspw. zur Primérproduktion und biologischen Viel-
falt wurden in jlingster Zeit auch an der deutschen Ost-
seekiiste durchgefiihrt (Karsten et al. 2021; Kuriyama et
al. 2021; Kuriyama et al. 2023).

Dennoch gibt es gerade im Vergleich zu den verfiig-
baren Langzeitbeobachtungen im Phytoplankton kaum
entsprechende Datensdtze zum MPB (ein gewichteter
Vote Count entfillt daher). Weiterhin fehlen systemati-
sche Untersuchungen zur biologischen Vielfalt benthi-
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scher Diatomeen in der Nord- und Ostsee, sodass Da-
ten iiber Artenzahlen, Haufigkeiten, aber auch mogliche
Verdnderungen in den Gemeinschaften durch die Erd-
erwirmung o. A. nicht vorhanden sind.

Es gibt aus anderen Gebieten der Ostsee punktuelle
Informationen zur biologischen Vielfalt benthischer Di-
atomeen, so z.B. aus Polen, Finnland und Schweden,
aber der horizontale Salzgradient der Ostsee erlaubt
keine unmittelbaren floristischen Vergleiche mit Stand-
orten der deutschen Kiiste und der inneren Kiistenge-
wisser, weil die physikochemischen und hydrologischen
Faktoren zu unterschiedlich sind. Weiterhin zeigen ak-
tuelle Untersuchungen, dass benthische Diatomeen an
bisher vernachléssigten sublitoralen Standorten wie der
Oderbank auch in Tiefen von > 15m mit fast 70 Taxa
eine wichtige Rolle als Primirproduzenten und Nah-
rungsquelle fiir epibenthische Tiere spielen (Janflen,
Karsten — unveroffentlichte Daten). Lichtarme Perioden
koénnen viele benthische Diatomeen iiber eine zeitweilig
heterotrophe Ernahrungsweise kompensieren. Fiir ei-
nige Meeresgebiete der Ostsee wie die Riga-Bucht konn-
ten 31% der Gesamtprimérproduktion auf benthische
Dijatomeen und 69 % auf Phytoplankton und Makro-
phyten zuriickgefithrt werden (Ask et al. 2016).

Auch wenn benthische Diatomeen morphologisch
meist relativ sicher auf Gattungsniveau identifiziert wer-
den konnen, fehlen viele Artbeschreibungen. Ahnlich
schwierig ist eine molekulartaxonomische Analyse, da
fiir viele Spezies die entsprechenden Sequenzen in den
Datenbanken fehlen.

Im Gegensatz zu den fehlenden rezenten Zeitserien
bieten Sedimentkerne mit zeitlicher Stratifizierung die
Option, Biodiversitatsveranderung vor der Aufnahme
von reguldren Monitoringprogrammen zu dokumentie-
ren. So konnte Andrén (1999) fir das Oderhaff bereits
um 1900 Veranderungen in der Diatomeenflora hin zu
eutrophietoleranten Arten feststellen.

Zooplankton

Wie beim Phytoplankton ist die Einteilung als Zooplank-
ton eine funktionelle Zuordnung und keine taxonomi-
sche oder phylogenetische. Zum Zooplankton gehéren
einzellige Protisten genauso wie diverse Crustaceengrup-
pen und Quallen. Thre Erndhrungsweise reicht von Bak-
terivorie und Herbivorie bis zur Carnivorie, wobei die
GrofSenselektivitit fiir aufgenommene Beute durch Fil-
trationsapparate bzw. Beutewahl eine grofie Rolle spielt.
Neben dem klassischen Zooplankton gehoren dieser
Gruppe auch die Larven und Juvenilstadien anderer (vor
allem benthischer) Wirbelloser an, diese Gruppe wird oft
als Meroplankton beschrieben. Aufgrund unterschiedli-

cher Beprobungs- und Zihloptionen sowie organismen-
spezifischer Berechnungen von Biomasse aus Individu-
engroflen und Abundanzen ist die Vereinheitlichung von
Zooplanktondatensétzen ein inhérentes Problem in der
Bewertung von Status und Trends dieser Gruppe. Auch
ist das Zooplankton entgegen dem Phytoplankton nicht
im gleichen Mafle untersucht worden. So liegen fiir den
Weighted Vote Count Daten von neun Stationen fiir die
Nordsee (alle im Wattenmeer, 106 Probenjahre) und
14 Stationen in der Ostsee (235 Probenjahre) vor. Diese
beziehen sich vor allem auf mehrzelliges Mesozooplank-
ton, vor allem Copepoden und andere Crustaceen. Vor
allem zum Mikrozooplankton (einzelligen Protozoen)
und gelatinésem Makrozooplankton wie Quallen liegen
wenige systematische Untersuchungen vor.

Der Weighted Vote Count zeigt eine deutliche Ab-
nahme der Artenzahl des Zooplanktons in der Nord-
see (24,5 % negative, 17,0 % positive zu negativen Trends,
verbleibende 58,5 % neutral) (Abb. 6.10). Da dies nicht
mit einer Dominanzzunahme, sondern eher einer -ab-
nahme verbunden war (ENS-Trends zu 40,5 % neutral,
53,8 % positiv und restliche 5,7 % negativ oder positiv
zu negativ), scheint hier vor allem das Ausbleiben sel-
tener Arten fiir den Trend der Artenzahl verantwortlich
zu sein. Die Gesamtabundanz oder -biomasse nahm
gleichzeitig deutlich ab, mit 72,0 % gewichteten negati-
ven Trends und 9,1 % zunéchst positiven, aber dann ne-
gativen Trends (restliche 18,9 % neutral).

In der Tat ist in der siidlichen Nordsee die Dichte der
Copepoden, einer der zentralen Zooplanktongruppen,
erheblich zuriickgegangen. So findet sich im Zooplank-
ton der Helgoland-Messreihe eine maximale Abun-
danz in der Mitte der 1980er fiir die meisten Cope-
poden, die danach auf ca. 25 % dieser Maximalwerte
abnahm (Boersma et al. 2015). Dies ist kein lokales Pha-
nomen, da in den Daten anderer Lander und den rdum-
lich aufgelosten Continuous-Plankton-Recorder-(CPR-)
Erhebungen das gleiche Muster beobachtet wurde (Be-
augrand & Ibanez 2004). Da keine zeitgleiche generelle
Abnahme der Nahrungsbiomasse (Kap.6.2.2.2 Phyto-
plankton) erkannt werden konnte, kann eine plausible
Erkldrung nur aus experimentellen Studien abgeleitet
werden: Infolge des starken Riickgangs der Nahrstoff-
eintrage (hauptsdchlich Phosphor) in die Nordsee hat
die Qualitit des Phytoplanktons (Diatomeen) als Nah-
rung fiir Copepoden deutlich abgenommen (Malzahn &
Boersma 2012; Meunier et al. 2018). Mikroalgen mit ei-
nem hohen Kohlenstoffnihrstoffgehalt stellen eine min-
derwertige Nahrungsquelle fiir viele Zooplankter dar,
die infolgedessen nicht gut wachsen und sich schlechter
vermehren (Thomas et al. 2022). Auch die o.g. Verschie-
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bung des Phytoplanktons zu kleineren Groflen konnte
die Transfereffizienz zum Zooplankton reduzieren, da
zum Beispiel das einzellige Zooplankton eine grof3ere
Rolle spielt und sich Nahrungsketten verldngern (Som-
mer et al. 2012). Infolge des Riickgangs der Zooplank-
tondichten konnen die Algen trotz geringerer Nahrstoft-
verfiigbarkeit hohere Biomassen erreichen (Kap. 6.2.2.2
Phytoplankton).

Trotz dieser Abnahme der Abundanz, Biomasse und
Artenzahl stieg die abundanzgewichtete Diversitét an,
da seltene Arten verschwanden und die Dominanz ein-
zelner Arten(-gruppen) sank. Wihrend diese Trends fiir
das Wattenmeer auf vergleichbar kurzen Zeitserien be-
ruhen, konnte der gleiche Trend auch fiir Helgoland be-
statigt werden. Dort stieg der Shannon-Diversitatsindex
an, da ab den spdten 1980ern einige dominante Arten
der calanoiden Copepoden abnahmen (Boersma et al.
2015). Wahrend hier zur Begriindung vor allem Nahr-
stoffe avisiert wurden, zeigte sich in einer Analyse von
Langzeitdaten in Schleswig-Holstein eine Erhéhung der
Abundanz iiber die Zeit, welche vor allem an Erwir-
mung gekoppelt war (Martens & van Beusekom 2008).

Untersuchungen zur Zusammensetzung des Zoo-
planktons in offenen Gewissern im deutschen Teil der
Ostsee reichen bis zum Beginn des 20. Jahrhunderts zu-
riick (Apstein 1906; Brandt 1892; Brandt 1897; Driver
1907). Bis zum Beginn des Uberwachungsprogramms
fiir diese Gewésser von der Kieler Bucht bis zum Arko-
nabecken zu Beginn der 1980er-Jahre wurden etwa 20
weitere Studien verdffentlicht. Diese bieten jedoch nur
begrenzte Einblicke in die taxonomische Zusammenset-
zung des Zooplanktons in der Beltsee und der zentra-
len Ostsee, da sie sich auf die Gesamtbiomasse oder auf
bestimmte Taxa und Altersgruppen konzentrieren. Ge-
genwirtig gibt es keine systematische wissenschaftliche
Bewertung der quantitativen Daten, der biologischen
Vielfalt und ihrer Trends fiir die westliche Ostsee, und
die meisten Informationen sind in von Fachleuten be-
gutachteten Veréffentlichungen oder Uberwachungsbe-
richten verstreut. Dariiber hinaus sind die Berichte iiber
die Zooplanktonvielfalt in Bezug auf Umfang und Voll-
standigkeit sehr unterschiedlich. Wahrend die Einfiih-
rung des systematischen Monitorings im Rahmen von
HELCOM in den letzten 40 Jahren quantitative Daten
iber die Zusammensetzung des Zooplanktons in den
offenen Gewdssern lieferte, beziehen sich die taxonomi-
schen Daten hauptsichlich auf die am haufigsten vor-
kommenden Mesozooplanktonarten. Dies ist charak-
teristisch fiir die gesamte Ostsee und héngt mit dem
Mangel an geeigneten Probenahmen oder taxonomi-
schen Spezialisten zusammen (Ojaveer et al. 2010). Ins-

besondere fehlen Informationen iiber das Mikro- und
Makrozooplankton, und 6kologisch wichtige Gruppen
wie Meroplankton, Radertiere und Cladoceren sind ta-
xonomisch wenig differenziert (z.B. Dutz, Kramp &
Zettler 2022). Dagegen ist die biologische Vielfalt in
flachen kiistennahen Bereichen zwar oft detailliert be-
schrieben, aber es liegen nur wenige Untersuchungen
in kiirzeren Zeitrdumen und damit ohne quantitative
Aussagen zu langfristigen Trends vor, z.B. fiir den Bod-
den in Darf3-Zingst oder Greifswald und die Wismarer
Bucht (z.B. Schiewer 2008a; Schiewer 2008b; Schie-
wer 2008c). Die systematische Uberwachung der Kiis-
tengebiete der Kieler Bucht, der Mecklenburger Bucht
und des Arkonabeckens im Rahmen der WRRL hat erst
im letzten Jahrzehnt begonnen und weist dhnliche Ein-
schrankungen auf wie die Freiwasseriiberwachung.

Die fiir den Faktencheck Artenvielfalt zusammenge-
tragenen Zeitserien zeigen jedoch ein dhnliches Muster
wie fiir die Nordsee beschrieben (Abb. 6.10): Gesamt-
abundanz bzw. -biomasse nimmt massiv ab, 62,0 %
der gewichteten Trends sind negativ, 6,2 % positiv und
31,8 % neutral). Die Artenzahl ist deutlich zuriickge-
gangen (64,3 % negativ, 13,1 % positiv zu negativ), nur
11,9 % der gewichteten Trends sind positiv (10,7 % neut-
ral). Im Gegensatz zur Nordsee nahm in der Ostsee je-
doch auch die ENS stark ab (61,7 % negative gegeniiber
3,4 % positiven Trends).

Die deutschen Kiistengewisser mit der Beltsee und
der westlichen Ostsee liegen in einer Ubergangszone
von der Nordsee und dem Skagerrak zur eigentlichen
Ostsee. Aufgrund der vertikalen Schichtung des abflie-
flenden Brackwassers an der Oberfliche und des salz-
haltigen Wassers aus der Nordsee am Grund finden
sich in diesem Gebiet Arten unterschiedlicher Herkunft
(Meer-, Brack-, Siifiwasser) und Umwelttoleranzen, wes-
halb die Artenvielfalt nicht isoliert von den Nachbarre-
gionen betrachtet werden kann. Der Salzgehalt nimmt
in der westlichen Ostsee aufgrund der Miindungsdurch-
mischung und der Darf3er und Drogdener Schwelle als
Barrieren fiir den Zufluss von salzhaltigem Tiefenwas-
ser rasch ab. Die wirklich marinen Arten sind daher re-
gelmiflig ein geringer Bestandteil des Zooplanktons,
und ihr Vorkommen ist oft auf die Kieler Bucht und die
Mecklenburger Bucht beschrinkt, in denen der Salz-
gehalt starke saisonale und kurzfristige Schwankungen
aufweisen kann (Dutz & Wasmund 2023). Infolgedes-
sen dominieren regelmaflig Meeres- und Brackwasser-
arten mit einer breiteren Salinitétstoleranz das Inven-
tar. Die Zooplanktonzusammensetzung zeigt eher eine
Verschiebung ihrer Zusammensetzung entlang des Sa-
linitatsgradienten als abrupte Veranderungen (Dutz,
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Kramp & Zettler 2022 und weitere IOW-Monitoringbe-
richte). Innerhalb einer Region gibt es einen Gradienten
in der taxonomischen Zusammensetzung vom Freiwas-
ser zu den Kiisten- und inneren Kiistengewdssern mit
zunehmendem Vorkommen von Brack- und Siifiwas-
serarten (z.B. Daten in Dutz, Kramp & Zettler 2022, un-
veroffentlichte Ergebnisse).

Aufgrund des Salzgehaltgradienten ist ein hoher sub-
regionaler Gesamtartenreichtum mit einem hoheren
Salzgehalt verbunden (Ojaveer et al. 2010). Fiir die Ostsee
betridgt die Gesamtartenzahl des Zooplanktons gegen-
wirtig 1.199 (Ojaveer et al. 2010; Telesh et al. 2008; Telesh
et al. 2009). Diese Zahl schliefit das Mikrozooplankton
der Protozoen und Metazoen ein, die zwar in ihrer Ge-
samtzahl erheblich unterschitzt werden, aber dennoch
das Arteninventar dominieren (Ojaveer et al. 2010). Al-
lein auf Wimpertierchen entfallen mehr als 70 %, ge-
folgt von Radertierchen mit 15% (Ojaveer et al. 2010).
Eine vollstindige Ubersicht iiber den Artenreichtum des
Zooplanktons in den deutschen Gewdssern liegt derzeit
nicht vor. Von den 131 Mesozooplanktontaxa in der Ost-
see werden etwa 87 regelmaf3ig im Freiwassermonitoring
von der Kieler Bucht bis zum Arkonabecken erfasst; Co-
pepoda (24 Taxa), Cnidaria (zwolf Taxa) und Cladocera
(acht Taxa) machen zusammen etwa die Hilfte des Ar-
tenreichtums aus (Dutz - nicht veroffentlicht). Jahrlich
werden etwa 40-70 Taxa beobachtet, und die Schwan-
kungen héngen oft vom Vorhandensein von Arten mit
einer Affinitdt zu hoherem Salzgehalt ab (Dutz, Kramp
& Zettler 2022 und frithere Beobachtungsberichte). Das
saisonale Auftreten der Arten scheint bisher weitgehend
stabil (Feike & Heerkloss 2008).

Mehr als 25 Studien wurden tiber langfristige Veran-
derungen des Zooplanktons in der Ostsee veréffentlicht,
aber nur wenige Studien befassen sich mit Beobachtun-
gen in den deutschen Kiistengewissern (Feike et al. 2007;
Heerkloss & Schnese 1999). Die grofie Mehrheit dieser
Studien konzentriert sich aufgrund der Datenverfiigbar-
keit auf die Analyse von Verdnderungen innerhalb einer
bestimmten Untergruppe des Mesozooplanktons, ins-
besondere auf drei bis vier dominante Copepodengat-
tungen, die als Fischnahrung von Interesse sind. Aus-
nahmen sind Studien aus dem Bottnischen Meer, dem
Schirenmeer oder dem Golf von Riga (Kuosa et al. 2017;
Maikinen, Vuorinen & Hinninen 2017; Ojaveer, Lum-
berg & Ojaveer 1998; Suikkanen et al. 2013; Vuorinen et
al. 1998) oder eine neuere Studie, die sich auf Verande-
rungen funktioneller Merkmale konzentriert (Jansson
et al. 2020). Die Variabilitdt des atmosphirischen und
hydrografischen Regimes wurde als treibende Kraft fiir
die Verdanderung der Abundanz des Mesozooplanktons

und der Artenzusammensetzung identifiziert. Verdnde-
rungen des Salzgehalts und der Temperatur wurden re-
gelmaflig als Hauptvariablen identifiziert, aber oft wur-
den andere abiotische und biotische Bottom-up- oder
Top-down-Faktoren, von denen bekannt ist, dass sie die
Zooplanktondynamik beeinflussen, nicht in die Analy-
sen einbezogen. Dariiber hinaus werden sie hiufig mit
einem saisonal begrenzten Datensatz durchgefiihrt, der
die phinologischen Variationen der Arten nicht voll-
standig erfassen kann (Dutz & Wasmund 2023).

Neben den Auswirkungen eines variablen und sich
verdndernden Klimas wurde in einer Langzeitstudie
iiber die Variation des Zooplanktons im flachen, eutro-
phen Barther Bodden 1969-2001 die Eutrophierung als
ein Haupttreiber von Veranderungen in der Artenvielfalt
identifiziert (Feike et al. 2007). Groflere Verdnderungen
ergaben sich durch einen Riickgang der Copepoden-
biomasse in den 1980er-Jahren, einen Riickgang der Ra-
dertierchen in den 1990er-Jahren und eine Zunahme der
Polychaetenlarven zwischen 1985 und 1999. Cladocera
waren eine untergeordnete Gruppe, verschwanden aber
vollstindig. Die Verdnderungen werden mit der Eutro-
phierung und der Verlagerung von der benthischen zur
pelagischen Primarproduktion mit detritusreichem Ma-
terial erkldrt. Im Gegensatz dazu konnte in einer Stu-
die (Zervoudaki, Nielsen & Carstensen 2009) zur Be-
wertung der Beziehung zwischen Eutrophierung und
Zooplankton im Ubergangsgewisser vom Fjord zum of-
fenen Ozean im Kattegat-Arkona-Gebiet in den Jahren
1989-1996 keine Korrelation zwischen der Biomasse des
Zooplanktons und seiner Zusammensetzung hergestellt
werden. Obwohl sich die Biomasse und die Zusammen-
setzung des Zooplanktons im Laufe der Jahre verin-
derten, wurde der Salzgradient als das vorherrschende
Signal bei der Bestimmung der Zusammensetzung in
diesem Gebiet identifiziert. In Ubereinstimmung da-
mit wurden Verédnderungen in der Arten- und Gréfien-
zusammensetzung des Zooplanktons in der nérdlichen
Ostsee eher auf eine mit der Erwdrmung zusammenhén-
gende Verdnderung in der Zusammensetzung des Phy-
toplanktons als auf Eutrophierung zuriickgefiihrt (Suik-
kanen et al. 2013). Die Einfithrung neuer Arten durch
menschliche Aktivititen wie die Schifffahrt wurde als
weitere Ursache fiir Verdnderungen der Artenvielfalt
identifiziert (Ojaveer et al. 2010). Bei der Uberwachung
in der westlichen Ostsee wurden fiinf Arten ermittelt,
die als nicht einheimische Arten eingestuft werden.

Zoobenthos
Zum Benthos, den Lebensgemeinschaften im (Endo-
fauna) und auf (Epifauna) dem Meeresboden, gehoren
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hauptsichlich wirbellose Tiere. Da die im Meeresboden
lebenden Organismen relativ standorttreu sind und Sto-
rungen nur schwer ausweichen kdnnen, gelten sie als
gute Indikatoren fiir Veranderungen in Okosystemen.

Von den 1.244 in der Roten Liste bewerteten Arten
der Wirbellosen gilt gut jede zehnte Art (11,7 %) in ihren
Bestinden als gefihrdet (Kategorie 1 bis 3). 49 (3,9 %)
der bewerteten Arten sind in Deutschland bereits aus-
gestorben. 205 Arten (16,5%) wurden als »extrem sel-
ten« bewertet. Somit ist fast ein Drittel (32,2 %) dieser
Gruppe in der Roten Liste vermerkt. Als ungefdhrdet
gelten 355 Arten (28,5%). Hinzu kommen 39 Arten
(3,1%), welche auf der Vorwarnliste gefithrt werden,
und 450 Arten (36,2 %), deren Daten fiir eine Auswer-
tung nicht ausreichten. Die Veranderung der Gefihr-
dungskategorie seit der letzten Verdffentlichung der
Roten Liste im Jahr 2013 wurde fiir marine Wirbellose
nicht ausgewertet.

Die langfristigen Bestandstrends zeigen fiir 111 Ar-
ten (9,0 %) eine negative Entwicklung. Fiir 382 Arten
(30,7 %) wurden stabile Bestandsentwicklungen ver-
zeichnet. Positive langfristige Entwicklungen der Be-
stande wurden lediglich fiir fiinf Arten (0,4 %) vermerkt.
Fiir die restlichen 59,9 % der Arten war die Datenlage
fiir eine Auswertung langfristiger Bestandstrends nicht
ausreichend. In Riickgriff auf Sammlungsdaten fiir 242
wirbellose Arten der Nord- und Ostsee konnten Ewers-
Saucedo et al. (2021) den Beobachtungszeitraum auf
200 Jahre erweitern und fanden acht Arteinfithrungen,
aber langfristige Populationsabnahmen fiir 51 Arten und
damit einen erheblichen gréfieren Anteil abnehmender
Arten (21 %).

In der deutschen AWZ der Nordsee leben ca. 321 En-
dofaunataxa (> 0,5mm) und ca. 93 Epifaunataxa
(> 4mm) (Neumann et al. 2013). Darunter finden sich
etwa zehn eingewanderte Arten und 18 Neobiota (Hahn
et al. 2022; Zettler et al. 2018). Die Arten gruppieren sich
in der AWZ zu drei Endo- und Epifaunagemeinschaf-
ten, eine in Kistennahe (Tellina-fabula-Gemeinschaft,
Endofauna), die Zweite im Oysterground (Amphiura-
filiformis-Gemeinschaft, Endofauna) und die Dritte im
Doggerbank-Entenschnabel (Bathyporeia/Tellina Ge-
meinschaft, Endofauna) (Fiorentino et al. 2017; Kroncke
et al. 2004; Kroncke 2011; Meyer et al. 2018; Neumann et
al. 2013; Rachor & Nehmer 2003; Salzwedel, Rachor &
Gerdes 1985).

Der Weighted Vote Count hat fiir Diversitit des Ma-
krozoobenthos in der Nordsee 1.165-1.232 Beprobungs-
jahre, auf 94 Stationen verteilt, zusammengetragen, fiir
Abundanz bzw. Biomasse sogar > 2000 Beobachtungs-
jahre. Fiir alle drei Kategorien, S, ENS und Gesamtbio-

masse bzw. -abundanz, ergaben sich deutlich mehr ne-
gative als positive zeitliche Verinderungen (Abb. 6.10).
Fir Artenzahlen ergaben die Analysen 41,9 % neutrale
Trends, 15,6 % negative und 19,4 % zunéchst positive,
dann negative Trends. Demgegeniiber sind nur 23,1 %
der gesichteten Artenzahltrends durchgehend oder ab-
schlieend positiv. Ahnlich dazu machen die beiden
negativen Trendvorzeichen einen héheren Anteil aller
ENS-Trends aus (22,1 % negativ, 9,7 % positiv, dann ne-
gativ) als die positiven Trends (2,1 % fiir negativ zu posi-
tiv, 14,9 % fiir positiv). Bei Biomasse bzw. Abundanz er-
gab sich eine etwa gleichwertige Aufteilung auf positive
(27,3 % plus 2,3 % von negativ zu positiv) und negative
(30,1 % plus 8,2 % von positiv zu negativ) Trends.
Wihrend die rdumliche Ausdehnung der Gemein-
schaften in der AWZ in den letzten 100 Jahren relativ
stabil geblieben ist und primér durch die Umweltpara-
meter Tiefe, Temperatur, Nahrungsverfugbarkeit und
Sedimentzusammensetzung strukturiert wird (Kréncke
et al. 2004; Neumann et al. 2013; Reiss et al. 2010), sind
die zeitlichen Verschiebungen massiv. Generell haben
heimische wirmeliebende Arten, eingewanderte Arten
und Neobiota (Zettler et al. 2018) seit den 1980er-Jahren
zugenommen, wihrend die Abundanz heimischer kalte-
liebender Arten zuriickgeht. Die Néhrstoftfrachten aus
den grofSen Fliissen sind seit den 1990er-Jahren signifi-
kant zuriickgegangen (van Beusekom et al. 2019; Emeis
et al. 2015) und damit auch die Primarproduktion und
Phytoplanktonbiomasse (Capuzzo et al. 2018; Desmit et
al. 2020), die die Nahrung fiir die Benthosgemeinschaf-
ten darstellen (Details siehe Kap. 6.4). Die Abundanz
und Biomasse der Endofaunagemeinschaften in der
offenen siidostlichen Nordsee (inkl. kiistenferne AWZ-
Gebiete) hat daher bis zu 80 % abgenommen, was
auch durch die Ergebnisse der Weighted-Vote-Count-
Analysen bestitigt wurde. Wihrend einige Studien be-
schreiben, dass Artenzahl und Diversitét gleich blieben
(Meyer et al. 2018), zeigt sich in den Monitoringdaten
doch eine Tendenz hin zu abnehmender Diversitit. Dies
hat potenziell grolen Einfluss auf die Nahrungsnetze,
besonders die (kommerziell genutzten) Fischbestinde
(Kap. 6.3). Diese generellen Tendenzen weisen auch eine
saisonale Pragung auf. Seit den 1980ern nehmen die Ab-
undanzen und Biomassen der Endofauna im ersten und
zweiten Quartal der Jahre weiterhin aufgrund steigen-
der Wassertemperaturen in diesen Quartalen zu, wohin-
gegen sie im Sommer aufgrund von steigenden Wasser-
temperaturen und zuriickgehenden Nihrstoffgehalten
zuriickgehen (Dippner & Kroncke 2015; Kroncke, Reiss
& Dippner 2013). Fiir Helgoland wurden in jiingerer Zeit
eher stabile Biodiversitidtswerte berichtet, zum Beispiel
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fir Schlangensterne (Boos & Franke 2006), aber auch
hier wird im Zoobenthos gegeniiber élteren Proben ein
Riickgang der Artenvielfalt beobachtet (Rachor 1977).

Auch im Wattenmeer messen wir einen Anstieg der
mittleren Jahrestemperatur um 2°C (Meyer et al. 2016;
Meyer et al. 2021). Parallel dazu haben heimische war-
meliebende Arten, eingewanderte Arten und Neobiota
zugenommen (Lackschewitz et al. 2015; Meyer et al.
2016). Die Abundanz heimischer kilteliebender Arten
nimmt ab (Meyer et al. 2016), was sich vor allem im Ver-
gleich mit historischen Beobachtungen zeigt (Buhs &
Reise 1997). Auch gab es bereits vorher erhebliche Ab-
nahmen vor allem habitatbildender Arten. So waren die
Abundanzen von Cerastoderma edule und Mytilus edu-
lis als Riffbildner in den Jahren vor 1960 um den Faktor
zehn hoher als in den 1990er-Jahren (Kraan, Dekinga &
Piersma 2011). Lange Zeitserien zeigen dhnliche Verluste
biogener Habitatbildner im Schleswig-Holsteinischen
Wattenmeer seit dem Beginn des 20. Jahrhunderts, vor
allem bei Austern, Sabellaria sowie Seegras (Kap. 6.2.2.2
Phytobenthos) (Reise 1982; Reise & Schubert 1987). Eine
dominante eingewanderte Art ist die Pazifische Auster
(Magellana gigas), die zusammen mit ihren assoziierten
Neobiota (Markert, Wehrmann & Kroncke 2010; Reise
et al. 2017) und der heimischen Miesmuschel (Mytilus
edulis) ausgedehnte Muschelbdnke bildet. Allerdings
lassen sich Verdnderungen der Makrofauna schon vor
dem Auftreten der Pazifischen Auster feststellen (Biitt-
ger et al. 2008), auch bei der stark dezimierten Europai-
schen Auster (Hayer et al. 2019). Vergleiche mit Luftauf-
nahmen der 1930er- und 1950er-Jahre zeigen aber auch
eine hohe Persistenz der Muschelbanke (Biittger, Nehls
& Stoddard 2013).

Die Abundanz und Biomasse der Endofauna im
Ostfriesischen Wattenmeer hat seit den 1980ern um
30-40 % abgenommen. Auch hier wurden diese Verin-
derungen durch Deeutrophierungsprozesse (s.0.) ent-
lang eines West-Ost-Gradienten und durch den Mee-
resspiegelanstieg bedingten Sedimentaufwuchses im
Eulitoral und Sedimenterosion im Sublitoral verursacht
(Singer et al. 2023). Ahnliche Prozesse wurden auch im
Jadebusen und im Sylter Watt gefunden (Schiickel &
Kroncke 2013; Schumacher, Dolch & Reise 2014).

Das Mosaik der Meeresbodenhabitate in der deut-
schen Ostsee und den dazugehorigen Kiistengewéssern
mit einer Gesamtfliche von etwa 15.507 km® beinhal-
tet Sandboden (49 %), Schlickboden (36 %), Mischsedi-
mente einschliefilich Riffe (14 %) sowie grobe Sedimente
(0,4 %) und beherbergt seit dem Jahr 2000 mindestens
637 Zoobenthosarten (Benthos-Datenbank des Leib-
niz-Instituts fiir Ostseeforschung Warnemiinde). Der

deutsche Teil der Ostsee gehort zum sogenannten Tran-
sitgebiet, was sich auch in den benthischen Makrofau-
nagemeinschaften widerspiegelt. Die raumliche Verbrei-
tung von Arten und Gemeinschaften wird primér durch
den Salzgehaltgradienten, die Sauerstoffbedingungen
am Boden, die Wassertiefe, die Temperatur und die
Nahrungsverfiigbarkeit beeinflusst, die wiederum vom
Habitattyp abhangen. Vorwiegend marine Arten be-
wohnen diesen Teil der Ostsee, jedoch machen Brack-
und Siiflwasserarten rund 14 % der gesamten Artenzahl
aus, wobei ihr Anteil mit abnehmendem Salzgehalt in
Flussmiindungen und in 6stlicher Richtung zunimmt.

Generell sind die am haufigsten vertretenen Stimme
Annelida (Ringelwiirmer), Arthropoda (Gliederfiifler)
und Mollusca (Weichtiere) mit jeweils iiber 150 Taxa,
Cnidaria (Nesseltiere) mit etwa 45 Taxa und Bryozoa
(Moostierchen) mit 27 Taxa. Davon sind 195 Arten aus-
schlieSlich in der (photischen) Infralitoralzone zu fin-
den und 249 Arten ausschlieSlich in der (aphotischen)
Circalitoralzone.

Die rdumliche Tendenz geht von artenreicheren zu
weniger vielfiltigen Gemeinschaften (mit einer Ver-
ringerung der Artenvielfalt von {iber 100 auf unter 20)
und von Gemeinschaften, die von langlebigen und hoch
spezialisierten Arten dominiert werden, hin zu solchen
mit vorherrschenden kurzlebigen und anpassungsfahi-
gen Arten. Die beobachtete Dominanz ubiquitédrer Ar-
ten und die Zunahme funktioneller Redundanz in Rich-
tung der brackischen Gewisser der Oderbank scheint
den funktionellen Verlust zu puffern und die Robustheit
des benthischen Okosystems gegeniiber Umweltverin-
derungen zu erhéhen (Darr, Gogina & Zettler 2014).

Die Ergebnisse langfristiger Studien legen nahe,
dass die zoobenthischen Makrofaunagemeinschaf-
ten im deutschen Teil der Ostsee zeitlich instabil sind
und seit 1980 signifikante Veranderungen durchge-
macht haben (Franz et al. 2019). Eine quantitative Un-
terscheidung zwischen den Auswirkungen von Um-
welteigenschaften wie der Dynamik von Wassermassen,
Salzgehaltsschwankungen und dem Auftreten von Sau-
erstoffminima sowie den Auswirkungen menschlicher
Aktivititen (z.B. Eutrophierung, Grundschleppnetzfi-
scherei) oder des Klimas in diesen Ubergangsgewissern
ist schwierig (Zettler et al. 2017).

Der Weighted Vote Count findet 269-358 Beobach-
tungsjahre, aufgeteilt auf 29 Stationen, fiir die deutschen
Kiistenabschnitte der Ostsee (Abb. 6.10). Ahnlich starke
Abnahmen der Gesamtabundanz oder -biomasse (31,0 %
negativ, 6,7 % positiv zu negativ, 13,1 % positiv, 7,3 % ne-
gativ zu positiv, 41,9 % neutral) wie in der Nordsee sind
zu verzeichnen. Im Gegensatz dazu gibt es in der Ostsee
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mehr positiv (25,5 %) als negativ (18,0 %) gewichtete Ar-
tenzahltrends, wihrend positive Trends (12,6 %) bei ENS
etwas seltener sind als negative (14,5 %).

Trotz hoher zeitlicher Variabilitit und Anderun-
gen in der Dominanz verschiedener Taxa fiir Langzeit-
messstationen auf Schlickbéden in der Mecklenburger
Bucht und dem Arkonabecken, die hiufig von Sauer-
stoffmangel beeinflusst werden, konnten dort keine kla-
ren Regime-Shifts oder Trends identifiziert werden. Die
benthische Gemeinschaft an der Langzeitmessstation
auf Sandboden bei der Darfer Schwelle hat sich mehr-
mals signifikant verandert. Es gab relativ stabile Perio-
den mit jahrlichen Schwankungen, die sich mit abrup-
ten Regime-Shifts in der Artenzusammensetzung und
-abundanz Ende der 1980er- und Mitte der 1990er-Jahre
abwechselten. Die Gesamtdiversitit dieser Gemein-
schaften scheint seit Mitte der 1990er-Jahre jedoch zuge-
nommen zu haben (Gogina, Darr & Zettler 2014; Zettler
et al. 2017).

In Gemeinschaften mit reduzierter Artenvielfalt bie-
ten sich Moglichkeiten fiir die Einwanderung invasiver
Arten. Auch in der deutschen Ostsee haben Neobiota-
Arten seit den 1990er-Jahren zugenommen. Die hohe
Schiffsverkehrsdichte gilt als Hauptursache (HELCOM
2018a). Das Verhiltnis von Neobiota zu einheimischen
Arten an deutschen Ostseekiisten kann iiber 1:3 betragen
(an der Station Oderhaff-Kamminke wurden beispiels-
weise 17 Neozoenarten bei insgesamt 29 Arten identifi-
ziert), mit einer Einschleppungsrate von ein bis drei Ar-
ten pro Jahr typisch fiir die gesamte Ostsee (Zenetos et
al. 2022; Zettler & Zettler 2023). Von etwa 55 Neobiota-
Arten in der deutschen Ostsee sind die haufigsten Am-
phipoda (wie Grandidierella japonica seit 2016), Poly-
chaeta (wie Marenzelleria viridis seit den 1990er-Jahren
und Ficopomatus enigmaticus seit 2015) und Bivalvia
(wie Dreissena bugensis seit 2004) (Zettler et al. 2018).
Die hochste Zahl von eingewanderten und Neobiota-
Arten findet sich im Stettiner Haff (ca. 30), in der Meck-
lenburger Bucht (27) und im Warnow-Astuar (26).

Seit Mitte der 2000er-Jahre wird zur Bewertung des
okologischen Zustands nach den Vorgaben der euro-
péischen Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) die Quali-
tatskomponente Makrozoobenthos in den sogenann-
ten WRRL-Wasserkorpern der inneren und der flachen
kiistennahen 4ufleren deutschen Kiistengewdsser un-
tersucht. Die 6kologische Zustandsbewertung erfolgt
anhand des Marine Biotic Index Tool - MarBIT (Berg,
Kuhlmann & Meyer 2017; Berg & Meyer 2015; Meyer,
Berg & Fiirhaupter 2009). Der iiberwiegende Teil der
untersuchten Wasserkérper wird aktuell als méfiiger bis
schlechter Zustand eingestuft.

Fische

Die Zustinde und Bestandsentwicklungen von Fischen
lassen sich grundsatzlich nicht in den deutschen Gewas-
sern isoliert bewerten, da viele Arten sich im Laufe ihres
Lebens in unterschiedlichen Bereichen von Nord- oder
Ostsee authalten, teils aufgrund von Verdriftung wéh-
rend der Ei- oder Larvalphase, teils auch durch aktive
Wanderungen zu Aufwuchs-, Fress- oder Laichgriinden
(z.B. Corten 2013; Hunter, Metcalfe & Reynolds 2003;
Jansen & Gislason 2011). Dabei nutzen viele Fischarten
der Nordsee das Wattenmeer in mindestens einem ihrer
Lebensstadien. Etlichen Arten dient es als Aufwuchs-
gebiet mit hohem Nahrungsangebot (Reise et al. 2010;
van der Veer et al. 2022), andere halten sich (fast) dauer-
haft, saisonal oder nur sporadisch dort auf (Couperus
et al. 2016).

Gemessen an der Artenzahl, ist die biologische Viel-
falt demersaler Fische in der Nordsee insgesamt und so
auch in jhrem deutschen Anteil geringer als in den At-
lantikgebieten westlich Irlands, der Irischen See und der
Biskaya (Maureaud et al. 2019). Betadiversitit, also die
kleinrdumigen Unterschiede zwischen Lebensgemein-
schaften bzw. das Verhiltnis von regionaler zu lokaler
Diversitat, gemessen als Artvorkommen, zeigt einen
Gradienten mit einer generellen Zunahme von Nord-
west nach Stidost (Maureaud et al. 2019). Damit ist die
Betadiversitat in der flacheren siidlichen Nordsee und
damit insbesondere auch in der deutschen AWZ und im
Kiistenmeer vergleichsweise hoch.

Mit 119 Stationen und insgesamt 1.754 Beobach-
tungsjahren sind die Fische der Nordsee sehr stark im
Weighted Vote Count vertreten (Abb. 6.10). Die Arten-
zahl nimmt dabei bei 38,3% der gewichteten Trends
durchgehend oder abschlieflend ab. Dem stehen 12,1 %
positive Trends und 49,6 % neutrale Trends gegeniiber.
Bei der Effektiven Artenzahl (ENS) ist der Anteil neut-
raler Trends deutlich hoher (70,6 %), aber 11,1 % (nega-
tiv) plus 2,3 % (positiv zu negativ) zeigen reduzierte Di-
versitaten. Positive (9,5 %) und zunéchst negative, aber
dann positive Trends (6,5 %) kommen auf dhnliche Ge-
wichte wie die negativen Trends. Ahnliches lasst sich fiir
die Gesamtbiomasse feststellen. Bei 13,9 % und 14,6 %
fir die beiden negativen und 16,2 % plus 6,3 % fiir die
beiden positiven Kategorien.

Informationen zur Gefihrdung einzelner Fischar-
ten bzw. Bestinde werden in der Deutschen Roten Liste
aufbereitet. Zuletzt 2013 wurde der Gefahrdungsstatus
von 94 etablierten Fisch- und Neunaugenarten in den
deutschen Meeresgebieten der Nord- und Ostsee auf
Basis vielféltiger Forschungssurveys und Monitoring-
programme analysiert (Thiel et al. 2014). Die Liste um-
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fasst marine und diadrome Arten, die diese Gewdsser in
mindestens einem ihrer Entwicklungsstadien regelmai-
Big aufsuchen oder dort als regelmafiige Wandergaste
auftreten. Arten, die nur sporadisch auftreten, wurden
im Gegensatz zu fritheren Fassungen der Roten Liste bei
(Thiel et al. 2014) nicht gefiihrt, ebenso sind Neobiota
ausgenommen.

Der Europiische Aal wird gesondert gefiihrt. Er kann
als panmiktische Art, deren einzige Population sich tiber
ihr gesamtes Verbreitungsgebiet bewegt, nicht allein an-
hand des Bestandszustands in den deutschen Gewissern
erfasst werden (Thiel et al. 2014).

In der regionalen Gefihrdungsanalyse fiir die Nord-
see fithrt die Rote Liste (Thiel et al. 2014) drei Arten als
ausgestorben oder verschollen: den Stor (Acipenser stu-
rio), den Nordseeschnépel (Coregonus oxyrinchus) und
den Stachelriicken-Schleimfisch (Chirolophis ascanii).
Acht weitere gelten als vom Aussterben bedroht, darun-
ter einige Hai- und Rochenarten, aber auch diadrome
Wanderfische wie Lachs (Salmo salar) und Meerforelle
(Salmo trutta). Unter den sieben stark gefihrdeten Ar-
ten finden sich auch kommerziell wichtige Arten, ins-
besondere der Aal (Anguilla anguilla). Auch der Schell-
fisch (Melanogrammus aeglefinus) wird gelistet, weil die
Art in der deutschen AWZ seit Mitte des 19. Jahrhun-
derts stark zuriickgegangen ist, wenngleich sie in der
Nordsee insgesamt nicht gefihrdet ist. Insgesamt wur-
den 22 Nordseefischarten (20,6 %) als bestandsgefihrdet
eingestuft. Fiir 24 Arten reichten die Daten fiir eine Aus-
wertung nicht aus.

Die langfristigen Bestandstrends (seit Mitte des
19. Jahrhunderts) zeigten fiir 19 Arten einen starken
bis sehr starken Riickgang auf. Fiir 16 Arten lielen sich
langfristig konstante Bestande erkennen. Fiir 54 Arten
(50,5 %) reichten die Datenreihen nicht aus, um einen
langfristigen Trend festzustellen. Eine deutliche Zu-
nahme wurde lediglich fiir zwei Arten konstatiert, fiir
die Streifenbarbe (Mullus surmuletus) sowie die Sardine
(Sardina pilchardus), beides siidliche Arten, die im Zuge
der Meereserwidrmung ihre Verbreitungsgebiete in die
Nordsee ausgedehnt haben (Beare et al. 2004; Engelhard
et al. 2011).

Im Zuge des Klimawandels haben sich die Verbrei-
tungsgebiete von Nordseefischen in nérdlichere Brei-
ten und/oder in tiefere Zonen verschoben (Dulvy et al.
2008; McLean et al. 2021). Parallel dazu sind tber die
vergangenen Dekaden lusitanische Fischarten mit ei-
nem Verbreitungsschwerpunkt in Stideuropa vermehrt
in die Nordsee eingewandert (Beare et al. 2004; Daan
2006; Ehrich & Stransky 2001; Engelhard et al. 201l
Montero-Serra, Edwards & Genner 2015). In Fischerei-

surveys in der Deutschen Bucht konnte eine stetige Zu-
nahme der Auftretenshiufigkeit lusitanischer Arten seit
Ende der 1980er-Jahre gezeigt werden (Sell et al. 2010).
Einige davon tiberwintern auch in der Nordsee und ha-
ben dort inzwischen eigene Populationen aufgebaut (Pe-
titgas et al. 2012). Analoge Entwicklungen sind auch bei
Tintenfischen zu beobachten (Oesterwind et al. 2020;
Oesterwind et al. 2022), die als Wirbellose nun verstarkt
in den Nahrungsnetzen der Nordsee relevant werden,
wo sie als Konkurrenten oder Réuber von Fischen auf-
treten konnen (Oesterwind & Piatkowski 2023).

In den deutschen Nordseebereichen ist der Anteil
»opportunistischer« Arten (nach Pecuchet et al. 2017)
besonders hoch, wihrend viele »periodische« Arten ih-
ren Verbreitungsschwerpunkt nordlich der deutschen
Nordseegewisser haben, so wie Heilbutt, Seeteufel, See-
hecht und verschiedene Dorschartige, darunter aller-
dings auch der frither hier abundante Kabeljau (Gadus
morhua). Sein Bestand, einst eine der wichtigsten Fi-
schereiressourcen in der stidlichen Nordsee, hat {iber die
letzten Dekaden unter einer Kombination von Uberfi-
schung in der Nordsee (vor allem zwischen den 1970ern
und 1990ern [ICES 2022]; vergl. 6.4.3.1) und den Ein-
flissen des Klimawandels gelitten (Akimova et al. 2016;
Kiihn, Taylor & Kempf 2021; O’Brien et al. 2000). Mitt-
lerweile existieren viele Belege dafiir, dass fiir den Riick-
gang des Kabeljaus kumulative Effekte zum Tragen kom-
men. Eine klimabedingt verschobene Phénologie fithrte
zur Entkopplung im zeitlichen Auftreten von Réuber
(Kabeljaularven) und Beute (Zooplankton) (Beaugrand
et al. 2003; Edwards & Richardson 2004) sowie zu ei-
ner Dominanzverschiebung zwischen Copepodenarten,
die mit einer Verschlechterung der Futterqualitat fiir
die Larven einherging (Beaugrand & Kirby 2010). Da-
mit konnten Fischereimanagementmafinahmen zum
Wiederaufbau des Bestandes weniger greifen, was die
Schlussfolgerung stiitzt, dass tiberfischte Bestinde be-
sonders sensibel auf einen zusétzlichen Stressor reagie-
ren (Planque et al. 2010).

Beukhof et al. (2019) stellten in den Eigenschafts-
mustern demersaler Nordseefische im Zeitraum von
1983 bis 2014 starke raumliche Unterschiede fest, wie
auch in den zeitlichen Trends. Fiir die Nordsee insge-
samt beschrieben die Autor:innen eine Abnahme gro-
Ber, langsam wachsender, langlebiger Arten hoherer
Trophiegrade zugunsten von kleineren, schnell wach-
senden und kurzlebigen Arten auf niedrigerer trophi-
scher Ebene. Letztere sind generell in der siidostlichen
Nordsee und speziell in den deutschen Gewéssern deut-
lich stirker vertreten als im tiefen, nordwestlichen Teil
der Nordsee (Beukhof et al. 2019).
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Fiir das Wattenmeer listet der Wadden Sea Quality
Status Report (QSR) 124 untersuchte Fischarten und lie-
fert eine aktuelle Analyse der Entwicklungstrends auf
Basis von mehreren Dekaden wihrenden Monitoring-
programmen (Tulp et al. 2022). Trends wurden basie-
rend auf Abundanzen, fiir seltene Arten anhand ihrer
Auftretenshdufigkeit berechnet und variierten zwischen
okologischen Gilden. Gemafd Tulp et al. (2022) verédn-
derte sich die Okosystemfunktion des Wattenmeers als
traditionelle Aufwuchszone fiir die Plattfische Scholle,
Kliesche und Seezunge.

Zur Gilde der »marinen Juvenilen« zidhlen die Platt-
fische: Scholle (Pleuronectes platessa), Seezunge (Solea
solea) und Kliesche (Limanda limanda) sowie einige
demersale Rundfische wie Wittling (Merlangius merlan-
gus) und Kabeljau (Gadus morhua). Im deutschen Be-
reich des Wattenmeers zeigten die Arten dieser Gilde
iberwiegend abnehmende Trends, aufler im Bereich des
Elbeistuars, in dem die Abundanzen juveniler Schollen
seit Mitte der 1970er-Jahre deutlich zunahmen und sich
seit den 1990ern stabilisierten. Die Zahlen junger Witt-
linge zeigen in einigen deutschen Wattgebieten starke
Schwankungen, haben aber grundsitzlich seit 2010 zu-
genommen. Die Entwicklungstrends des Kabeljaus
sind im gesamten deutschen Wattenmeer trotz einiger
Schwankungen seit ca. 1980 negativ.

Die Abundanzen der typischen Astuararten (estua-
rine residents, wie z.B. Seenadeln [Syngnathus spp.],
Steinpicker [Agonus cataphractus] und Aalmuttern [Zo-
arces viviparus]) entwickelten sich seit den 1970er-Jah-
ren zeitlich und rdumlich innerhalb des Wattenmeers
sehr variabel.

Diadrome Arten, die wihrend ihres Lebens zwischen
marinen Lebensrdumen und Siilwasserfliissen wan-
dern, stehen im Fokus der FFH-Richtlinie. Fiir den Aal
(Anguilla anguilla) sind aufgrund der geringen Vorkom-
men Trends kaum zu berechnen. Die Abundanzen ju-
veniler Stinte (Osmerus eperlanus) in den Miindungs-
gebieten von Elbe und Jade-Weser sind innerhalb der
letzten Dekade stark zuriickgegangen. Die vermutlich
multifaktoriellen Griinde dafiir zu identifizieren, ist
Ziel laufender Forschungsvorhaben. Die Abundanz der
Finte (Alosa fallax) hingegen hat im Elbedstuar im sel-
ben Zeitraum klar zugenommen, entgegen dem Trend
im niederlandischen Wattenmeer.

Im Wattenmeer seltene Vorkommen umfassen einer-
seits Arten, deren Verbreitungsschwerpunkt kiistenfern
oder im Stifliwasser liegen, aber auch wandernde oder
unter speziellen hydrografischen Bedingungen einge-
brachte Arten wie das Blaumaulchen (Helicolenus dac-
tylopterus) oder der Lachshering (Maurolicus muelleri).

In den jiingsten Jahren wurden haufiger als zuvor See-
pferdchen (Hippocampus spp.) dokumentiert (z. B. Neu-
mann, Schneider & Haslob 2022), die zwischenzeitlich
verschwunden waren, was vermutlich mit dem Riick-
gang von Seegraswiesen (van Beusekom et al. 2019 und
Referenzen darin) in Zusammenhang steht. Allerdings
fehlt in den meisten Studien zu den weiterhin gefihr-
deten europiischen Seepferdchen eine detaillierte Be-
schreibung des Habitats (Pierri et al. 2022). Trends in
der Fischbiodiversitat der Nordsee verliefen parallel mit
Veranderungen in den Treibern (vergl. Kap.6.4.3.1):
Grundsatzlich, jedoch regional unterschiedlich stark
ausgepragt hat wihrend der vergangenen 30 Jahre der
Fischereidruck abgenommen, wéihrend die Wassertem-
peraturen zugenommen haben (ICES 2022a). Mit ei-
ner Reduktion des Nihrstoffeintrags durch die grofien
Fliisse seit Mitte der 1980er-Jahre hat gleichzeitig eine
Deeutrophierung eingesetzt und die Phytoplankton-
produktion im Wattenmeer insgesamt abgenommen,
allerdings mit regionalen Unterschieden (Burson et
al. 2016) und hoheren Chlorophyllkonzentrationen im
siidlichen als im nordlichen Wattenmeer (van Beuse-
kom et al. 2019). Grundsitzlich ist es dufSerst schwierig,
die Einfliisse dieser Treiber separat zu bewerten, denn
die Anderungen in den Artengemeinschaften gehen auf
die kumulativen Effekte aller Treiber zuriick (Kenny
et al. 2018).

Die Ostsee weist, verglichen mit anderen Meeren
gleicher Grofle, eine geringere Artenvielfalt auf. Einer
der Hauptgriinde ist ihr geringer Salzgehalt (Brackwas-
sermeer). Der Einstrom aus der salzhaltigen Nordsee
im Westen und der Stiflwasserzufluss der einmiinden-
den Fliisse erzeugen einen horizontalen Salzgehaltgra-
dienten (Kap.6.1.1.1) sowie vertikale Unterschiede in
der Salinitit. Kleinrdumige Stromungsmuster (Fennel
& Sturm 1992) fithren zu zeitlich und raumlich sehr
variablen Umweltbedingungen. Generell verlangt der
Brackwasserlebensraum von marinen und Siifiwasser-
arten einen erhdhten Energieverbrauch (fiir Osmore-
gulation) und Anpassungsfihigkeit ab, was zu geringe-
ren Artenzahlen im Brackwasser fithrt (Remane 1934).
Entsprechend dem in 6stlicher Richtung abnehmenden
Salzgehalt verlduft auch ein Biodiversititsgradient, wo-
bei die deutschen Ostseegewdsser mit jhrem Salzgehalt
von 10 bis 20 g pro | im mittleren Bereich von Salini-
tat und Artenzahlen liegen (Frelat et al. 2018; Pecuchet,
Tornroos & Lindegren 2016). Die funktionelle Diversi-
tat ist in den artendrmeren zentralen und nordéstlichen
Gebieten dhnlich wie in der westlichen Ostsee, verbun-
den mit einer geringeren funktionellen Redundanz in

den weniger salzigen Bereichen (Frelat et al. 2018).
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Informationen zu Ostseefischarten werden meist
iber ICES-Fischereiforschungssurveys sowie aus Daten
der kommerziellen Fischerei gewonnen (z.B. Dorsch,
Hering, Sprotte, Scholle, Flunder, Lachs und Meerfo-
relle). Allerdings sind die Fangmethoden dabei teils auf
kommerziell genutzte groflere Arten, ausgelegt, wes-
halb viele kleinere Ostseearten nicht verlasslich damit
erfasst werden. Es existieren in einigen Landern natio-
nale Kistenfischmonitoringprogramme (Ojaveer et al.
2010). Diese befinden sich fiir die deutschen Ostseege-
biete erst in der Entwicklung. So konzipiert derzeit das
Thiinen-Institut fiir Ostseefischerei fiir die schleswig-
holsteinische Ostseekiiste ein langfristiges Kiistenfisch-
monitoring fiir nicht kommerziell genutzte Arten, wel-
ches den verpflichtenden Bestimmungen der MSRL und
HELCOM entspricht.

Da bisher ein langfristiges, systematisches Kiisten-
fischmonitoring im deutschen Ostseeraum weitgehend
fehlt, wurden fiir die Vote-Count-Analysen weit weniger
Daten zusammengetragen als fiir die Nordsee, ndmlich
15 Stationen mit zusammen 144 bis 354 Beobachtungs-
jahren (Abb. 6.10). Die meisten (> 75 %) dieser Zeitrei-
hen beginnen 1989 oder spiter. Trotz des begrenzten
Datensatzes ist das Ergebnis jedoch deutlich. Es ergeben
sich mehr negative (31,4 %, plus 7,1% positiv zu nega-
tiv) als positive Trends der Gesamtbiomasse (26,2 %, die
restlichen 35,3 % der Zeitreihen zeigen keinen Trend),
wihrend die Diversitit konsistent abnahm: Fiir die Ef-
fektive Artenzahl (ENS) sind alle nicht neutralen Trends
durchgehend (43,4 %) oder abschlief3end (30,6 %) nega-
tiv, fiir die Artenzahl sind 94,4 % der Trends negativ, die
restlichen 5,6 % positiv.

Die (internationale) HELCOM-Rote-Liste fiithrt ins-
gesamt 239 Fischarten fir die Ostsee auf (HELCOM
2013), wovon ca. 100 in den deutschen Gewassern vor-
kommen, darunter auch Brack- und Suflwasserarten.
Allerdings ist die Artenzusammensetzung in der west-
lichen Ostsee durch wiederkehrende Einstromereig-
nisse von salz- und sauerstoffreicherem Nordseewasser
sehr variabel (Hinrichsen, Piatkowski & Jaspers 2022).
Die Einstrome von kaltem und salzhaltigem Nordsee-
wasser, die bis zu den 1980er-Jahren im Mittel alle ein
bis zwei Jahre beobachtet wurden (Franck, Matthaus &
Sammler 1987), treten seit Mitte der 1980er-Jahre nur
noch selten auf (Feistel, Nausch & Hagen 2008; Mohr-
holz et al. 2015). Die letzten Ereignisse wurden fiir die
Jahre 1993, 2003 und zwischen 2014 und 2016 verzeich-
net. Mit steigendem Sauerstoffgehalt und steigender Sa-
linitat werden die Umweltbedingungen in der westli-
chen Ostsee (abhédngig von Starke und Ausdehnung des
Einstromereignisses) fiir mehr marine Arten zuging-

lich. Infolgedessen steigt damit temporir und regional
die Artenzahl, verringert sich allerdings wieder, nach-
dem der Einstrom abgeklungen ist. Die daraus resul-
tierende Fluktuation des Arteninventars erschwert Be-
rechnungen von Biodiversititstrends. In den letzten
zwei Jahrzehnten wurde zudem vermehrt die Einwan-
derung von nicht einheimischen Arten aus wérmeren
Meeresregionen beobachtet (Hinrichsen, Piatkowski &
Jaspers 2022). Langfristig wird aufgrund der vorherge-
sagten Zunahme von Niederschldgen in der gesamten
Ostseeregion eher von einer Abnahme der Salinitdt und
infolgedessen von sinkenden Artenzahlen ausgegangen
(Hiddink & Coleby 2012).

Informationen zur Gefihrdung einzelner Arten bzw.
Bestande werden in der Deutschen Roten Liste aufberei-
tet. Die letzte Fassung der Roten Liste (Thiel et al. 2014)
prasentiert Bewertungen fiir 89 Fischarten in der deut-
schen Ostsee. Eine davon gilt inzwischen als ausgestor-
ben oder verschollen - der Atlantische Stor (Acipenser
oxyrinchus) —, zwei in der regionalen Gefahrdungsana-
lyse als vom Aussterben bedroht, das Flussneunauge
(Lampetra fluviatilis) und der Spitzschwénzige Band-
fisch (Lumpenus lampretaeformis). Als stark gefihr-
det ist der Aal (Anguilla anguilla) eingestuft; gefahrdet
sind der Liste zufolge als Wanderarten die Finte (Alosa
fallax) sowie der Lachs (Salmo salar) und die Zahrte
(Vimba vimba). Im Bestand gefihrdet sind nach Thiel
et al. (2014) insgesamt sieben Fischarten der deutschen
Ostseegewdsser (7,9 %). Fiir 18 Arten erlaubten die
verfiigbaren Daten keine verldssliche Bewertung der
Rote-Liste-Kategorien.

Fiir die letzte MSRL-Bewertung wurden nur Fische
beriicksichtigt, die nach Thiel et al. (2014) in deutschen
Gewissern etabliert sind, d.h. Arten, die regelmafig in
deutschen Gewissern reproduzieren, diese in mindes-
tens einem ihrer Entwicklungsstadien regelmaf3ig aufsu-
chen oder auch als regelméflige Wandergiste auftreten.
Fir jede Art wurde ein Sensibilititswert basierend auf
biologisch-6kologischen Merkmalen berechnet (Greens-
treet et al. 2012) und anschlieffend die Entwicklungen
des Drittels der Arten mit den hochsten Sensibilitéts-
werten betrachtet. Insgesamt wurden 22 Arten bewertet.

Bei den so ausgewihlten Kiistenfischen konnten fiinf
von neun Arten bewertet werden. Keine der Arten be-
fand sich laut MSRL-KTriterien in einem guten Zustand.
Von acht ausgewihlten demersalen Arten konnten sie-
ben bewertet werden, vier davon mit einem guten Zu-
stand. Bei den ausgewahlten pelagischen Fischen befan-
den sich zwei Arten in einem guten Zustand, wahrend
zwei weitere Arten keinen guten Zustand aufwiesen. Die
funfte Art konnte nicht bewertet werden (BMU 2018b).
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Die iiber viele Jahre praktizierte Uberfischung wird
als Ursache fiir den schlechten Zustand vieler wichtiger
Fischbestinde in der Ostsee angesehen, da die vom EU-
Rat festgelegten Gesamtfangmengen hiufig iiber den
vom ICES ausgesprochenen Empfehlungen lagen (z.B.
fur die Dorsch- und Heringbestande der westlichen Ost-
see, wobei die Fangquoten in den letzten Jahren deut-
lich gesenkt wurden und somit der Fischereidruck stark
nachgelassen hat). Einen zunehmenden Einfluss, vor al-
lem auf die Entwicklungstrends von kaltwasser-ange-
passten Arten, entwickelt der Klimawandel aufgrund
steigender Temperaturen in Verbindung mit der im-
mer noch hohen Eutrophierung und dem dadurch be-
dingten Sauerstoffmangel in tieferen Zonen (HELCOM
2018a) (Kap. 6.4.4, 6.4.5).

Saugetiere

Von den drei marinen Sdugetierarten, die in den deut-
schen Meeresgebieten als heimisch angesehen werden
(Schweinswal, Kegelrobbe, Seehund), gelten alle als ge-
fahrdet. Wihrend sich die Bestdnde von Kegelrobbe und
Seehund in der deutschen Nordsee in den vergangenen
Jahrzehnten erholt haben, ist der Bestand der Schweins-
wale in den letzten 20 Jahren riickliufig. Ahnliche Ent-
wicklungen zeigen sich in der deutschen Ostsee, wenn
auch die Datenlage im Vergleich zur Nordsee unvoll-
standig ist. Die Anzahl der Kegelrobben hat in den letz-
ten Jahren zugenommen, und auch Seehunde werden
regelmaflig gesichtet. Die Schweinswalpopulationen zei-
gen {iber die letzten Jahrzehnte jedoch eher eine abneh-
mende Tendenz.

Die Bewertung von marinen Saugern findet auf der
Basis einer Kombination unterschiedlicher Datenerhe-
bungen statt. Zum einen finden jahrliche Zahlungen der
drei Meeressdugerarten statt, um sowohl die Bestands-
entwicklung als auch saisonale Schwankungen bei der
Habitatnutzung zu erfassen. Bei Schweinswalen finden
diese Zdhlungen zumeist vom Flugzeug aus statt (Gilles,
Scheidat & Siebert 2009; Nachtsheim et al. 2020). Dies
gilt auch fiir die grofiskaligen européischen Wal-Surveys
(SCANS), in denen Forschende aus verschiedenen eu-
ropéischen Landern gemeinsam iiber mehrere Wochen
die aktuellen Walbestinde in der Nordsee und den an-
grenzenden europdischen atlantischen Gewéssern erfas-
sen (Hammond et al. 2002; Hammond et al. 2013; Ham-
mond et al. 2021). Fiir Kegelrobben und Seehunde in der
Nordsee und fiir Kegelrobben in der Ostsee vor Meck-
lenburg-Vorpommern werden dagegen die Tiere auf
den Liegeplitzen bei Niedrigwasser gezdhlt und, dar-
auf basierend, Bestandsabschitzung ermittelt (Galatius
et al. 2020). Weitere wichtige Methoden fiir die Bewer-

tung der Habitatnutzung sind die Telemetrie (Heylen
& Nachtsheim 2018) und stationdre akustische Erfas-
sungsmethoden wie etwa »Porpoise Detection Devices,
PODs, fiir Schweinswale (Gallus et al. 2012).

Das Totfundmonitoring mariner Sduger, das durch
ein effizientes Strandungsnetz unter anderem in Schles-
wig-Holstein ermoglicht wird, fithrt tot aufgefundene
Meeressauger einer weiterfithrenden Untersuchung zu
(Siebert et al. 2006). Hierdurch konnten bereits iber
viele Jahre Daten zur Anzahl verstorbener Meeressiu-
ger, Alters- und Geschlechtsverteilung (IJsseldijk et al.
2021; Siebert et al. 2001; Siebert et al. 2007) sowie zur
genetischen Zusammensetzung (Tiedemann et al. 1996;
Wiemann et al. 2010) erhoben werden. Ein weiterer
wichtiger Aspekt ist die Beurteilung des Gesundheitszu-
stands, die auf der Basis einer Obduktion auf weiterfiih-
renden histologischen, mikrobiologischen, parasitolo-
gischen sowie toxikologischen Untersuchungen beruht
(Siebert et al. 2007; Siebert et al. 2020). Diese Unter-
suchungen erlauben es, sowohl das Auftreten von seu-
chenhaften Geschehen wie beim Seehundsterben durch
das Staupevirus schnell zu erkennen (Stokholm et al.
2019) als auch anthropogen verursachte Auswirkungen
z.B. durch Umwelt- oder Lirmverschmutzung (Mo-
relli et al. 2021; Schaffeld et al. 2020), Miill (Philipp et al.
2020; Philipp, Unger & Siebert 2022; Unger et al. 2017),
Habitatfragmentierung und -verlust (Nachtsheim et al.
2021; Teilmann & Carstensen 2012) und Stress (Gund-
lach et al. 2018) zu beurteilen. Das Totfundmonitoring
sollte, wenn méglich, durch ein Lebendmonitoring z. B.
bei den Seehunden im Wattenmeer oder Kegelrobben
auf Helgoland ergénzt werden, um Untersuchungen be-
sonders am Immunsystem zu erlauben (Gismondi et al.
2021; Lehnert et al. 2017).

Schweinswale (Phocoena phocoena) werden in der
Nordsee in der Roten Liste Deutschlands als »gefidhrdet«
eingestuft (Meinig et al. 2020). Die Schweinswale der
zentralen Ostseepopulation sowie der Beltseepopulation
in der westlichen Ostsee werden hingegen als »vom Aus-
sterben bedroht« Kklassifiziert (Benke et al. 2014; Meinig
et al. 2020). Im nationalen FFH-Bericht von 2019 fiir die
atlantische biogeografische Region (Nordsee) wird der
Erhaltungszustand als »ungiinstig-unzureichend« ange-
geben, fiir die marin-baltische Region (Ostsee) sogar als
»ungiinstig-schlecht« (BfN 2019). Der Schweinswal ist
unter der FFH-Richtlinie sowie einer Reihe weiterer in-
ternationaler Abkommen unter Schutz gestellt. Die An-
rainerstaaten der Nord- und Ostsee haben sich in den
Abkommen zu Forschungsarbeiten und Schutzmaf3-
nahmen zum Erhalt und zur Erholung der Schweins-
walbestidnde verpflichtet. Systematische Flugzahlungen



Status und Trends der biologischen Vielfalt an Kiisten und in Kiistengewassern

zwischen 2002-2019 in der deutschen AWZ konnten
Populationstrends fiir Schweinswale in der deutschen
Nordsee ermitteln (Nachtsheim et al. 2021). Wahrend
die Anzahl an Schweinswalen im Nordosten abnahm,
nahm sie im Siiden zu. Insbesondere das Gebiet »Syl-
ter Auflenriff«, welches von zentraler Bedeutung fiir
die Fortpflanzung von Schweinswalen in der deutschen
Nordsee ist, verzeichnete stark abnehmende Zahlen.
Insgesamt wurde ein negativer Populationstrend fiir
Schweinswale in der deutschen Nordsee verzeichnet.
Die Ursachen fiir diesen Riickgang sind vermutlich mul-
tifaktorielle anthropogene Stressoren. Allerdings reicht
die Datengrundlage nicht aus, um dies umfassend zu be-
werten (Nachtsheim et al. 2021 und darin zitierte Quel-
len). Die letzte Schitzung des Schweinswalbestands in
der deutschen Nordsee aus dem Jahr 2019 ergab eine Ab-
undanz von 27.752 Schweinswalen (95 % Konfidenzin-
tervall: 20.151-39.690) (Nachtsheim et al. 2020). Fiir die
beiden Ostseepopulationen liegen weniger Daten vor,
weshalb Trends zur Populationsdynamik viel schwieri-
ger abgeleitet werden konnen. Die letzte Erfassung der
Beltseepopulation aus dem Jahr 2020 lieferte eine Schat-
zung von 17.301 Individuen (95 %-Konfidenzintervall:
11.695-25.688) (Unger et al. 2020). Eine Trendanalyse
aller Erfassungen zwischen 2005 und 2020 ergab eine
leichte Abnahme der Population, allerdings mit weiten
Fehlerintervallen (Gilles et al. 2022). Neue Erfassungen
werden zeigen, ob sich dieser Trend bestatigt.
Seehunde (Phoca vitulina) haben sich in der deut-
schen Nordsee nach Einstellung der Jagd Mitte der
1970er-Jahre und der Einrichtung der Nationalparks
gut erholt und haben trotz Seuchenziigen immer wieder
Hochststinde erreicht (Brasseur et al. 2018). Trilaterale
Zahlflige der Wattenmeeranrainerstaaten dokumentie-
ren die Seehundbestinde in der Nordsee im gesamten
Wattenmeer (Galatius et al. 2022). Im Jahr 2022 wurden
in der deutschen Nordsee insgesamt 13.304 adulte See-
hunde und 6.016 Jungtiere gezahlt. Im gesamten Wat-
tenmeer wurde die Seehundpopulation im Jahr 2022
auf 34.782 Tiere geschitzt (Galatius et al. 2022). Nach
Jahren mit steigenden Bestdnden stagniert der Bestand
inzwischen seit 2013 im Wattenmeer, wobei die Ursa-
chen bisher noch ungeklirt sind (Galatius et al. 2022).
Bei Seehunden ist ein friiheres saisonales Auftreten der
Geburten zu beobachten (Osinga et al. 2012; Reijnders,
Brasseur & Meesters 2010). In der deutschen Ostsee wer-
den Seehunde ebenfalls in zunehmender Zahl gesichtet,
jedoch gibt es nur wenige geeignete Liegeplitze, und
bisher konnten keine Fortpflanzungsereignisse regist-
riert werden, weshalb Seehunde in der deutschen Ostsee
noch nicht systematisch erfasst werden (Hermann 2012).

Die Tiere werden zur Population in der westlichen Ost-
see gezdhlt (Olsen et al. 2014), welche in den letzten Jah-
ren eine deutliche Zunahme zu verzeichnen hatte (ICES
2022b). Seehunde werden mit dem EU-Code 1365 in der
Roten Liste gefiihrt und insgesamt in Deutschland als
»Gefihrdung unbekannten Ausmafies« eingestuft (Mei-
nig et al. 2020). Sie sind unter anderem durch das Trila-
terale Wattenmeerabkommen sowie OSPAR, HELCOM,
die Bonner Konvention und die Berner Konvention un-
ter Schutz gestellt.

Kegelrobben (Halichoerus grypus) waren in der deut-
schen Nord- und Ostsee lange Zeit aufgrund von Jagd,
Schadstoffen und Habitatverlust fast verschwunden. In
der deutschen Nordsee hat sich die Kegelrobbe insbe-
sondere auf Helgoland seit den 1990er-Jahren wieder
etabliert, und die Bestinde haben im gesamten Watten-
meer zugenommen (Brasseur et al. 2015; Czeck & Paul
2008). Seit 2008 dokumentieren koordinierte Flugzah-
lungen die Bestinde im Wattenmeer (Schop et al. 2022).
Im Jahr 2022 wurden in der deutschen Nordsee 2.296
adulte Kegelrobben gezahlt. In der Geburtensaison
2021/22 wurden 1.046 Jungtiere erfasst. Insgesamt wur-
den im gesamten Wattenmeer im Jahr 2022 8.948 Tiere
gezdhlt (Schop et al. 2022). Auch in der Ostsee erho-
len sich die Kegelrobben nach den Riickgingen in den
1970er- und 1990er-Jahren langsam wieder und frequen-
tieren die deutsche Ostseekiiste wieder stiarker (Galatius
et al. 2020; Westphal & Liebschner 2021). An der Kiiste
von Mecklenburg-Vorpommern wurden in den letzten
Jahren Jungtiere beobachtet, die vermuten lassen, dass
Kegelrobben sich in der deutschen Ostsee wieder ver-
mehren (Galatius et al. 2020). Kegelrobben werden in
der Ostsee seit 2020 systematisch erfasst, und im Jahr
2022 wurden wihrend des Fellwechsels 161 adulte Kegel-
robben gezihlt (Westphal et al. 2023).

Alle drei Meeressdugerarten sind potenziell langle-
bige Toppradatoren aufgrund ihrer Stellung im Nah-
rungsnetz (Aarts et al. 2019; Blanchet et al. 2019; Ham-
merschlag et al. 2019; Kiszka, Heithaus & Wirsing 2015;
Moore 2008). Prinzipiell gelten sie als opportunistische
Préidatoren, die sich hauptsichlich von demersalen und
pelagischen Fischen erndhren, seltener jedoch auch Ce-
phalopoden und Crustaceen fressen (Andreasen et al.
2017; Boyi et al. 2022; Damseaux et al. 2021; Leopold
et al. 2015). Kegelrobben nehmen eine Sonderstellung
ein, da sie sowohl Artgenossen (van Neer et al. 2019) als
auch Seehunde (van Neer, Jensen & Siebert 2015) und
Schweinswale (van Neer et al. 2020) priddieren. Wih-
rend Seehunde eher kiistennahe Bereiche nutzen und
sich regelméfig auch in Astuaren authalten, nutzen Ke-
gelrobben grof3e Teile der Nord- und Ostsee und legen
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dabei weite Strecken zuriick (van Beest et al. 2019; van
Neer et al. 2023; Peschko et al. 2020b; Vance et al. 2021).
Schweinswale kommen sowohl kiistennah als auch off-
shore vor und zeigen jahreszeitliche Verschiebungen in
den Verbreitungsschwerpunkten (Edrén et al. 2010; Gil-
les et al. 2016).

Der Gesundheitszustand der Meeressduger ist ein
wichtiger Gradmesser fiir den Zustand der Populati-
onen, der insbesondere bei den Schweinswalen in der
Ost- und Nordsee schlecht ist. Hierbei spielen Infekti-
onskrankheiten wie Parasitierung, bakterielle und vi-
rale Erkrankungen eine grof8e Rolle. Es hat sich gezeigt,
dass sich die Seehundstaupeepidemien (PDV) vor al-
len Dingen in Populationen in belasteten Gewdssern
ausbreiten und so die Populationen stark dezimieren
kénnen. Schweinswale in der Nord- und Ostsee zeigen
deutlich hoéhere Raten an schweren Infektionserkran-
kungen, verglichen mit Tieren aus der Arktis. Beson-
ders Verinderungen der Lunge und Blutvergiftungen
fithren zu einer starken Verschlechterung der Verfas-
sung und Mortalitdt bei den Tieren. Untersuchungen
am Immun- und Hormonsystem haben gezeigt, dass die
Tiere Veranderungen aufweisen, die sie empfinglicher
fur Krankheitserreger machen (Beineke et al. 2005; Das
et al. 2006). Dies fiithrt dazu, dass sich die Belastbarkeit
der Schweinswale reduziert und sie die Stressbelastun-
gen durch die anthropogenen Aktivititen nicht mehr
kompensieren konnen. Untersuchungen zur Altersver-
teilung und Fortpflanzung bei Schweinswalen aus der
deutschen Nord- und Ostsee haben gezeigt, dass, ob-
wohl Schweinswale 20-25 Jahre alt werden konnen, die
meisten weiblichen Schweinswale vor Eintritt der Ge-
schlechtsreife mit zwei bis funf Jahren versterben und
nur wenige Individuen acht bis zehn Jahre alt werden,
was sich von Ergebnissen anderer Regionen unterschei-
det. Ab einem Alter von etwa acht Jahren wurde eine re-
duzierte Reproduktionsaktivitit beobachtet, weshalb ge-
rade die hohe Sterberate junger Tiere, die essenziell fiir
den Erhalt der Population sind, Grund zur Besorgnis ist
(Kesselring et al. 2017).

Vogel

Die Kiisten und Kiistengewisser von Nord- und Ostsee
spielen fiir Millionen von Wat- und Wasservogeln, die
kiistennah oder auf See leben, eine entscheidende Rolle.
Die meisten von ihnen sind Zugvogel, die iberwiegend
aus nordlichen, meist arktischen Regionen in die deut-
schen Gewisser kommen. Andere Arten verbringen das
ganze Jahr in der Region, tiberwintern dort oder nut-
zen die Kiistenbereiche als wichtige Rast- und Sam-
melpunkte. So erfiillen sie fiir verschiedene Vogelarten

unterschiedliche Zwecke. Die Anzahl und Zusammen-
setzung der anwesenden Vogel und Vogelarten dndert
sich infolgedessen stark iiber den Jahresverlauf.

Das Seevogelmonitoring in der AWZ wird seit 2008
im Auftrag des BfN durchgefiihrt. Wichtige Rast- und
Zugvogelvorkommen von Seevogeln in den kiistenfer-
nen Meeresgebieten von Nord- und Ostsee werden von
Flugzeugen und Schiffen entlang von Transekten erfasst.
Das aktuelle Programm erfasst insbesondere Seetau-
cher, Méwen, Alken und Meeresenten. Die so gewon-
nenen Daten dienen wie auch bei den Meeressdugetie-
ren der Berechnung der Verbreitung, Abundanzen und
Trends fiir die Bewertung des Zustands der Seevogel in
der deutschen Nord- und Ostsee. Schiffszdhlungen in
reprasentativen Gebieten sind unter anderem notwen-
dig zur genauen Unterscheidung dhnlicher Arten wie
Pracht- und Sterntaucher (zusammen als Seetaucher be-
zeichnet) und einiger Arten der Meeresenten. Zusétzlich
werden Teilgebiete der Nordsee mit Schwerpunkt auf
die tiberwinternden Seevogel jeweils im Winter erfasst.
Hinzu kommen schiffsgestiitzte Teilerfassungen der
AWZ vor Helgoland sowie von kiistenfernen Gebieten
von Schleswig-Holstein und Niedersachsen im Wechsel
von Herbst und Sommer (BfN).

Schleswig-Holstein fithrt dariiber hinaus bereits seit
2004 ein eigenes Seevogelmonitoring innerhalb seiner
12-Seemeilen-Zone in der Nordsee durch (Markones &
Garthe 2011). Auftraggeber ist die Nationalparkverwal-
tung im Landesbetrieb fiir Kiistenschutz, Nationalpark
und Meeresschutz Schleswig-Holstein (LKN.SH). Fiir
das niedersichsische Kiistenmeer erfolgte im Rahmen
eines Forschungsvorhabens im Auftrag der National-
parkverwaltung eine zusammenfassende Auswertung
der vorhandenen Daten bis 2015 (Guse et al. 2018).

Im Bereich der Nationalparks der Nordsee wird das
Monitoring von Rastvogeln als Teil des TMAP durchge-
fithrt. Das »Joint Monitoring of Migratory Birds«-Pro-
gramm lauft seit 1992 und besteht aus jahrlich zwei bis
drei international koordinierten Gesamtzdhlungen, mo-
natlichen Zihlungen oder Zihlungen zu jeder Spring-
tide in 688 festgelegten Monitoringgebieten. Zusitzlich
werden filir ausgewéhlte Vogelarten Gesamtzahlungen
durchgefiihrt. Die trilateral koordinierten jihrlichen
Zahlungen im Januar werden schon seit 1980 durchge-
fuhrt und tragen zur Abschétzung der Populationsgro-
en auf dem gesamten Zugweg bei.

Seit 1991 lauft auch das »Joint Monitoring for Bree-
ding Birds« als Teil der Trilateralen Zusammenarbeit
im Wattenmeer und konzentriert sich auf 35 Vogelar-
ten, die als charakteristisch fiir das Wattenmeer ange-
sehen werden. Haufigere Brutvogel (acht Arten) werden
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in jahrlichen Surveys auf ausgewéhlten Probenahmefld-
chen gezihlt. Fiir seltenere und koloniebildende Brut-
vogel (27 Arten) werden jdhrlich Gesamtzéhlungen
durchgefiihrt. Alle fiinf Jahre finden zusitzlich Gesamt-
zéhlungen aller Arten statt.

Fiir die Nordsee standen mit minimal 1.198 Beobach-
tungsjahren von 54 Stationen gentigend Daten fiir den
Weighted Vote Count zur Verfiigung. Im Gegensatz zu
allen anderen bisher besprochenen Organismengrup-
pen zeigen viele Standorte eine positive Tendenz in den
Gesamtabundanzen (62,3 % plus 2,5 % negativ zu posi-
tiv), ENS (39,5 % plus 12,3 %) und Artenzahl (64,8 % plus
3,3 %). Da weniger als 17 % der Trends neutral waren, er-
geben sich dennoch 22,2 % negative Trends fiir Abun-
danz (9,9 % plus 12,3 %), 32,3 % fiir ENS (24,0 plus 7,8 %)
und 21,7 % fiir Artenzahl (alle zunéchst positiv, dann ab-
nehmend). Die Anderungen der Gemeinschaftsparame-
ter unterliegen bei dieser Organismengruppe sehr unter-
schiedlichen Populationstrends einzelner Arten (siehe
unten), die sich in den verschiedenen Beobachtungs-
gebieten je nach Vorkommen dieser einzelnen Arten in
unterschiedlichen Trends der Artenzahl und ENS nie-
derschlagen. Die hohe Dominanz signifikanter Trends
ist ein Zeichen dieser dynamischen Veranderungen.

Das Wattenmeer gilt als wichtigstes Sammlungs-,
Mauser- und Rastgebiet entlang der Ostatlantischen Vo-
gelzugroute (East Atlantic Flyway). Zusétzlich iiberwin-
tern einige Vogelarten im Wattenmeer, und einige Arten
sind das ganze Jahr {iber in der Region anzutreffen. Bei
einigen Vogelarten nutzen mehr als 50 % der Gesamtpo-
pulationen entlang des East Atlantic Flyways das Wat-
tenmeer als Zwischenstopp. Weitere 14 Arten sind mit
Anteilen von 10 % bis 50 % ihrer Gesamtpopulationen
dort vertreten (Kleefstra et al. 2022¢).

Von den 34 regelmiflig im Monitoring des Watten-
meers erfassten Zugvogelarten verzeichneten im Zeit-
raum 1987-2020 sieben Vogelarten einen leichten bis
starken Anstieg der Wattenmeerbestiande, 14 Arten blie-
ben konstant, und 13 Arten zeigten meist maflige Riick-
ginge in ihren Populationsgréflen. Insbesondere Vogel-
arten, die auf Muschelnahrung angewiesen sind, zeigten
die stirksten Abnahmen, die sich kontinuierlich iiber
den gesamten Betrachtungszeitraum erstreckten (van
Roomen et al. 2012). Hierzu zdhlen Austernfischer (Hae-
matopus ostralegus), Knutt (Calidris canutus), Eiderente
(Somateria mollissima) und Heringsméwe (Larus fu-
scus). Arten, die grofSe Populationszunahmen im Wat-
tenmeer aufwiesen, konnten ihre Zahlen entlang des
gesamten Flyways vergroflern. Insgesamt sind die Be-
standsentwicklungen im Wattenmeer dhnlich denen auf
dem gesamten Zugweg. Bei einigen Arten konnten im

Wattenmeer positivere Bestandsentwicklungen festge-
stellt werden als auf dem restlichen Zugweg. Dies gilt
vor allem fiir Arten, die in der sibirischen Arktis brii-
ten und deren Bestinde entlang des Zugwegs eine starke
Abnahme verzeichneten (Schekkerman et al. 2022). Le-
diglich beim Sibelschnabler und beim Groflen Brachvo-
gel wurde eine starke Abnahme bei den im Wattenmeer
gezdhlten Bestinden im Gegensatz zu den Bestinden
entlang ihrer Zugwege verzeichnet. Die Griinde hierfiir
sind jedoch nicht bekannt (Kleefstra et al. 2022a).

Bei den kurzfristigen Trends von 2010/11 bis 2019/20
lag die Zahl der Arten mit zunehmenden Bestianden bei
zehn und damit etwas hoher als bei den langfristigen
Trends, wahrend bei 14 weiteren Arten die Abundan-
zen stabil blieben. Fiir sieben Arten wurden iiber diesen
Zeitraum zuriickgehende Zahlen verzeichnet, und drei
Arten wiesen stark schwankende Bestandsgrofien auf.
Zugenommen haben im Einzelnen Loftler (Platalea leu-
corodia), siehe auch (Bauchau, Horn & Overdijk 1998),
WeiSwangengans (Branta leucopsis), Spieflente (Anas
acuta), Loftelente (Spatula clypeata), Sandregenpfeifer
(Charadrius hiaticula) und Sanderling (Calidris alba).
Bei den Arten Brandgans (Tadorna tadorna), Stock-
ente (Anas platyrhynchos), Austernfischer (Haemato-
pus ostralegus), Sabelschnabler (Recurvirostra avosetta),
Alpenstrandldufer (Calidris alpina) und Rotschenkel
(Tringa totanus) waren sowohl die lang- als auch die
kurzfristigen Trends riicklaufig. In einigen Fillen gin-
gen diese Riickginge mit einer erheblichen Verringe-
rung der Hochstzahlen einher, z.B. 43 % Bestandsver-
luste im Vergleich zu den Zahlen der 1990er-Jahre beim
Austernfischer (siehe auch Hulscher & Verhulst 2003).
Insgesamt hat sich die Anzahl der Arten mit negativen
Bestandsentwicklungen bei den kurzfristigen Trends im
Vergleich zu den langfristigen Trends verringert (Kleefs-
tra et al. 2022b).

Im mittleren Bereich des Wattenmeers (Niedersach-
sen und Schleswig-Holstein) waren bei mehr Arten Be-
standsabnahmen zu beobachten als in den dufleren Be-
reichen (Niederlande und Danemark) (van Roomen et
al. 2012). Es konnten Korrelationen zwischen Tidenhub,
der sich zwischen den mittleren und dufleren Gebieten
des Wattenmeers unterscheidet, und Zu- oder Abnahme
der anwesenden Vogelarten nachgewiesen werden
(Laursen et al. 2010). Klimawandelbedingte Anderungen
konnten deshalb in Zukunft fiir weitere Verdnderungen
in Populationsgrofien sorgen (Laursen et al. 2023).

Helgoland hat ebenfalls eine besondere Bedeutung
fir Zug- und Brutvogel (OAG Helgoland - Ornitholo-
gische Arbeitsgemeinschaft Helgoland e. V. 2011). Dort
konnte durch Finge und Beringung bei 49 von 66 Ar-
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ten ein Riickgang der Bestandszahlen von durchziehen-
den Singvogelarten (bei sieben Arten mit Anstiegen)
von 1960 und 2004 nachgewiesen werden, wobei tiber
alle Arten ein Verlust von 42 % sichtbar wurde (Hiippop
& Hiippop 2007). Fiir Seevogelarten hat Helgoland u. a.
eine grofe Bedeutung, da einige Arten wie z. B. Basstol-
pel (Morus bassanus), Trottellummen (Uria aalge) und
Tordalks (Alca torda) ihre einzigen Brutkolonien in-
nerhalb Deutschlands dort angesiedelt haben. Die zeit-
lichen Populationstrends unterscheiden sich zwischen
den einzelnen Arten, sodass kein einheitlicher Trend be-
stimmt werden kann.

Fiir einige Vogelarten zdhlt das Wattenmeer zu den
wichtigsten Brutgebieten Europas. Viele dieser Arten
stehen auf der Roten Liste. Uber alle Habitattypen hin-
weg weisen die Populationsgréfen von 60 % aller Brut-
vogelarten einen moderaten bis starken Riickgang auf.
Am starksten betroffen sind Vogelarten im Griinland
und in Salzwiesen. Die Hauptnahrungsquelle scheint
hierbei ebenso eine Rolle zu spielen, da die meisten
Riickgange bei Vogeln, die sich von Invertebraten ernéh-
ren, zu verzeichnen sind.

In einer dlteren Studie untersuchten (Becker & Erde-
len 1987) die Trends von 27 Brutvogelarten an und in
der Deutschen Bucht; sie fanden bei 16 Arten steigende
Trends von den 1950er-Jahren bis Ende der 1970er-Jahre,
bei sechs Arten aber negative Trends (Flussseeschwalbe
[Sterna hirundo], siehe auch Stienen et al. 2009, Kiis-
tenseeschwalbe [Sterna paradisaea], Zwergessschwalbe
[Sternula albifrons], Seeregenpfeifer [Charadrius ale-
xandrinus), Kiebitz [Vanellus vanellus], Alpenstrand-
laufer [Calidris alpina]). Andere Arten wie die Brand-
seeschwalbe (Thalasseus sandvicensis) zeigten zu Beginn
der 2000er-Jahre deutliche Abnahmen, nachdem sich
die Population seit den 1970er-Jahren zunichst von
Tiefstanden in den 1950er-Jahren erhoht hatte (Garthe
& Flore 2007). Seit Beginn neuerer Zahlungen im Jahr
1991 weisen 18 von 32 Arten (56 %) stark riicklaufige Be-
standstrends auf. Im Vergleich unter den Wattenmeer-
lindern weisen Arten in Niedersachsen/Hamburg lang-
fristig (seit 1991) eher abnehmende Trends auf (14 von
24 Arten). Gleiches gilt fiir die Niederlande (16 von 28).
In Dénemark und Schleswig-Holstein befinden sich da-
gegen mehr Arten, die im Zeitraum 1991-2017 einen
stabilen Trend aufwiesen. Dieses Muster wurde bereits
in fritheren Berichten beschrieben und unterstiitzt die
Vermutung, dass Brutvogel im westlichen Wattenmeer
schwierigeren Bedingungen ausgesetzt sind als in den
nordlichen Bereichen (Koffijberg et al. 2020). Zusétzlich
muss man zwischen den Entwicklungen am Festland
und auf den Inseln und Halligen unterscheiden. Seit der

Jahrtausendwende wurden viele Brutstandorte von Ko-
lonijebriitern an der Festlandkiiste aufgegeben, was auf
einen starken Prddationsdruck durch Siuger (Fiichse,
Marder usw.) zuriickgefiihrt wird (Cervencl et al. 2011).
Dadurch nimmt die Bedeutung der Inseln und Halligen
(ohne Verbindung zum Festland) als Brutstandort zu.
Die Ostsee stellt fiir ca. 80 Wasservogel einen wichti-
gen Lebensraum fiir Uberwinterung, Brut, Rast, Mauser
oder Nahrungsaufnahme dar (HELCOM 2018b). 38 See-
und Wasservogelarten halten sich regelmiflig in den
Kiisten- und Offshore-Gebieten der deutschen Ostsee
auf. Um das Jahr 2000 herum wurden im Rahmen ver-
schiedener Forschungsvorhaben umfangreiche Untersu-
chungen zur rdumlichen und zeitlichen Verbreitung von
Seevogeln in der deutschen Ostsee durchgefiihrt. Die
meisten dieser Vorhaben standen im Zusammenhang
mit dem geplanten Bau von Windkraftanlagen im Oft-
shore-Bereich sowie der gemaf3 EU-Vogelschutzrichtli-
nie vorgeschriebenen Ausweisung von Vogelschutzge-
bieten (Sonntag, Mendel & Garthe 2006). Im Gegensatz
zur Datenlage in der Nordsee standen aber keine Rohda-
ten zur Verfiigung, sodass ein entsprechender Weighted
Vote Count der Gemeinschaftsparameter nicht durch-
fuhrbar war. Nur fiir die Gesamtabundanz ergab sich
eine stark zu negativen Tendenzen verschobene Analyse,
basierend allerdings nur auf 72 Beobachtungsjahren.
Die Meeresenten sind die hdufigste und wohl auch
charakteristischste Artengruppe in der Ostsee. Die vier
in den deutschen Gewissern regelmaflig in hoher An-
zahl vorkommenden Arten Eider- (Somateria mol-
lissima), Eis- (Clangula hyemalis), Trauer- (Melanitta
nigra) und Samtente (Melanitta fusca) zeigen dabei in
ihrer raumlichen und zeitlichen Verbreitung deutli-
che Unterschiede, bevorzugen aber alle die kiistenna-
hen Flachwassergebiete sowie die Flachgriinde im Off-
shore-Bereich. In Gebieten mit grofieren Wassertiefen
kommen Meeresenten gar nicht oder nur in geringen
Anzahlen vor (Sonntag, Mendel & Garthe 2006). Die Ei-
derenten zeigten bis Mitte der 1990er-Jahre einen stark
ansteigenden Populationstrend, der sich aber seitdem
in einen Abschwung umgedreht hat (Laursen & Meller
2014), in Danemark mit Reduktionen um 36 % (Des-
holm et al. 2002). Bei der Eisente sehen die Reduktio-
nen sogar noch drastischer aus. Zwischen 1992 und 2010
nahmen diese um > 80 % ab (Bellebaum et al. 2014).
Bisher gibt es allerdings keine verldssliche Daten-
grundlage fiir eine Bewertung von Seevogeln auf See.
Das heif$t auch, dass wichtige Vogelarten, die den Win-
ter meist auf See verbringen, im HELCOM Assessment
nicht erfasst sind, da hier die Datengrundlage fehlt. Die
HELCOM Bewertung beruht auf landbasierten Surveys
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(HELCOM 2018a). HELCOM verwendet zwei Indikato-
ren: Abundanz von Seevégeln in der Brutsaison und in
der Wintersaison. Als Referenz dienen die mittleren Be-
stinde iiber den Zeitraum 1991-2000. Ein guter Status
wird erreicht, wenn bei mindestens 75 % der Vogel nur
maximal 30 % negativ von den damaligen Werten ab-
weichen. Die Indikatoren werden jeweils fiir den gesam-
ten Ostseeraum und fiir sieben einzelne Untersuchungs-
gebiete berechnet.

Die Abundanz briitender Kiistenvogel konnte bei
zwOlf von 22 Arten mit gut bewertet werden. Bei den
Rastvogeln an der Kiiste konnte fiir 16 von 18 eine gute
Bewertung vergeben werden. Von den 16 im Offshore-
Bereich rastenden Vogelarten, die untersucht wurden,
ergab sich fiir zwolf Arten gemifl dem oben beschrie-
benen Indikatorwert ein guter Zustand. Die Integration
der drei Teilkriterien (Abundanz Brutvogel, Abundanz
Rastvogel Kiiste, Abundanz Rastvogel Offshore-Be-
reiche) wurden insgesamt 28 der 43 untersuchten Vo-
gelarten mit einem guten Zustand beziiglich ihrer Ab-
undanzen bewertet. Die Bewertung fiel zwischen den
funktionellen Gruppen allerdings unterschiedlich aus.
Die Artengruppen, die sich nach Fischen tauchend er-
néhren oder im Kiistenbereich Pflanzen fressen, wiesen
anteilig mehr Arten mit als gut bewerteten Abundan-
zen auf, wohingegen bei den Watvogeln, Benthos- und
Oberflachenfressern deutlich geringere Anteile den Ab-
undanzschwellenwert erreichten.

Artengemeinschaften auf Salzwiesen und Diinen

In Hinblick auf ihre Artenvielfalt sind die Salzmar-
schen mit 3.080 nachgewiesenen Pflanzenarten (Heyde-
mann 1984) zwar nicht als die artenreichste Lebensge-
meinschaft bekannt, jedoch beherbergen sie zahlreiche
spezialisierte Arten, die hauptsdchlich in diesem Le-
bensraum auftreten. So sind von den 1.060 nachgewie-
senen Pflanzenarten der Salzmarschen Europas ~200
Endemiten zu verzeichnen (van der Maarel & van der
Maarel-Versluys 1996).

Von der See zum Land besteht die Strand- und Dii-
nenserie der Nordseekiiste aus dem der Brandung aus-
gesetzten vegetationslosen Strand, auf dem hinter der
mittleren Tidenhochwasserlinie gelegentlich ephemere
Spiilsiume zu finden sind, aus denen kurzlebige Ar-
ten aufwachsen konnen (z.B. Cakile maritima, Atriplex
prostata und littoralis, Tripleurospermum maritimum).
In Lagen, in denen héufig organisches Material zusam-
mengetrieben wird, konnen sich auch mehrjahrige Ar-
ten entwickeln. Darunter sind einige Arten der Roten
Listen Deutschland (RL-Arten) (Nordsee: Crambe ma-
ritima, Eryngium maritimum, Glaucium flavum; Ostsee:

Atriplex calotheca, Atriplex glabriuscula, Polygonum oxy-
spermum), die sehr selten sind und/oder durch Touris-
mus stark zuriickgehen.

Oberhalb MTHW im Supralitoral siedelt sich der
mehrjéhrige klonale Rohbodenpionier Elymus farctus
an. Im Lee seiner Sprosse lagert der Wind kleine Para-
beldiinen ab, die von den Rhizomen durchwachsen wer-
den, was zu neuen Ablagerungen und damit zu Primar-
diinen fiihrt. Sobald eine Hohe von etwa einem Meter
tiberschritten wird, tritt der hochwiichsige Strandhafer
(Ammophila arenaria, Calammophila baltica) hinzu, der
den Wind starker bremst und damit zu héherer aeoli-
scher Sedimentation fiihrt. Durch dauernden Nach-
schub entstehen hohe Weifldiinen, die von den Rhizo-
men des Strandhafers stockwerkartig durchwachsen
werden. Auf Weifidiinen konnen einige seltene RL-Ar-
ten vorkommen (Nordsee: Calystegia soldanella; Ostsee:
Anthyllis vulneraria subsp. maritima, Crambe maritima,
Lathyrus japonicus, Petasites spurius).

Stiirme konnen den Sand wieder ausblasen und um-
lagern, sodass hier vor allem Rhizompflanzen tiberdau-
ern. Akkumulations- und Ausblasungsbereiche ver-
andern sich raumlich von Jahr zu Jahr, was im Bereich
von Siedlungen unerwiinscht ist, da die Diinen hier eine
Sturmflutschutzfunktion haben. Deshalb werden die
Diinen hier haufig mit Strandhaferpflanzungen festge-
legt. Diese Bereiche sind artendrmer als die natiirlichen
Diinen. Durch Festlegung fehlt zudem der mobile aeo-
lische Sandnachschub fiir die weitere dynamische Ent-
wicklung der natiirlichen Diinen auflerhalb der Sied-
lungszonen (de Groot et al. 2017).

Die Weifddiinen werden von hochwiichsigen Arten
locker besiedelt, die von kalkreichen Eintridgen aus der
See profitieren. In Lee der Weifldiinen befinden sich die
Graudiinen, die nur noch sehr wenig Kalkeintrag er-
halten, sodass Regen Néhrstoffe und Kalk schnell aus
dem Sand auswiéscht. Dadurch findet eine Umkehrung
der Produktivitit statt, sodass insbesondere auf siidex-
ponierten Graudiinen vor allem niedrigwiichsige Pio-
nierarten vorkommen. Dreiflig bis 50 % der auf Grau-
diinen vorkommenden Kiistenarten sind gefdhrdet,
darunter Festuca polesica (Ostsee), Phleum arenarium
und Koeleria arenaria. Biologische Bodenkrusten inkl.
Flechten und Moose beeinflussen maf3geblich die Bo-
denstabilisierung und -bildung. Sofern die Produktivitit
nicht durch Trockenheit aufgrund einer Stidexposition
gehemmt wird, konnen iltere, festgelegte Diinen Roh-
humus akkumulieren sowie Entkalkung, Verbraunung
und Auswaschung von Huminsduren stattfinden. In
der Folge wandeln sich die Graudiinen zu Braundiinen
um, wobei der Ubergang flieffend ist. Graudiinen und
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Braundiinen konnen von Zwergstrauchern (Empetrum
nigrum, Calluna vulgaris; »Diinenheiden«) dominiert
werden. Mit Aufgabe der Beweidung der Diinengras-
lander vor Jahrzehnten wandelten sich die Grau- und
Braundiinen langsam zu Diinenwiéldern, wobei Rosen,
Kiefern, Zitterpappeln, Stieleichen, Spatblithende Trau-
benkirschen und Birken in zunéchst kleinen, dann sich
immer mehr vergrofiernden Clustern die Hauptrolle
spielten. Dieser Prozess ist insbesondere auf den Barrie-
reinseln zu beobachten und kann die offenen Diinen-
heiden und -graslander mit ihren seltenen Arten gefahr-
den. An der Ostsee ist die Sukzession zu Diinenwiéldern
auf alten, inaktiven Strandhaken und Nehrungen fort-
geschritten, sodass alte Baumbestidnde vorhanden sind.
Allein fiir die Ostfriesischen Inseln sind innerhalb der
Diinenlebensraume 3.248 Tierarten nachgewiesen, von
denen jede zehnte als deutschlandweit gefihrdet ange-
sehen wird (Niedringhaus, Haeseler & Janiesch 2008).

In groflen Diinenlandschaften konnen kleinflichig
feuchte Diinentilchen auftreten, die der Wind bis auf
den Grundwasserhorizont ausgeblasen hat. Dies sind ar-
tenreiche Standorte mit sehr hohem Bestand an selte-
nen und gefihrdeten Arten, da vergleichbar oligotrophe
Feuchtlebensraume auf dem Festland kaum noch zur
Verfiigung stehen (z.B. Anagallis minima, Apium inun-
datum, Baldellia ranunculoides, Carex viridula, Cicendia
filiformis, Juncus pygmaeus, Littorella uniflora, Lythrum
portula, Radiola linoides). Die Diinentalchen bilden Bio-
topkomplexe, die von Pionierfluren iiber Niedermoore
bis zu Geholzen reichen. Der Bestand an Diinentélchen
ist sehr klein und fragmentiert. Langfristig ist eine Ge-
fahrdung durch hohere Verdunstung infolge des Klima-
wandels zu erwarten.

In Abhingigkeit von Sedimenttyp, Uberflutungshéu-
figkeit, Grundwasserstand, Salzgehalt und Nahrstoff-
verfligbarkeit gliedern sich natiirliche, unbewirtschaf-
tete Salzwiesen der Inseln in mehrere Gemeinschaften,
von denen sechs grofere Bedeutung haben. Nahe der
mittleren Nipptiden-Hochwasserlinie liegt die Grenze
zwischen Wattflichen, die mit mikrophytobenthischen
Biofilmen besiedelt sind, und der Pionierzone (Balke
et al. 2016), welche zugleich die Grenze zwischen ma-
rinen und terrestrischen Lebensrdumen und die admi-
nistrative Grenze fiir kommunalisiertes Land darstellt.
Pionierzonen bestehen aus den Arten Spartina anglica,
Salicornia spp., Suaeda maritima, zu denen sich auch Li-
monium vulgare gesellen kann. Sie werden bei norma-
ler Tide zweimal am Tag ca. 30 bis 40 cm hoch tiberflu-
tet und bedecken 7.800 ha des gesamten Wattenmeers,
davon ca. 4.800 ha auf deutschem Gebiet (Baptist et al.
2019). In den halophilen Pionierfluren der Ostsee finden

sich besonders seltene Arten (Bupleurum tenuissimum,
Eleocharis parvula, Parapholis strigosa, Sagina nodosa).

Bei abnehmender Uberflutungshiufigkeit und -hohe,
niedrigerem Salzgehalt und tieferem Grundwasser-
stand folgen die untere Salzwiese und die Gemeinschaf-
ten der oberen Salzwiese. Dazu gehdren ein schmaler
Festuca-rubra-Artimisia-maritima-Giirtel, die Diinen-
queckenzone und schliefSlich eine nur sehr selten tiber-
flutete versandete Salzwiese, die den Ubergang zum an-
grenzenden Diinengiirtel darstellt. In Exfiltrationszonen
von Grundwasser aus dem StifSwasserreservoir des Dii-
nengiirtels finden sich brackische Schilfrieder. Auf sehr
sandigen Standorten mit hohem, salzigem Grundwas-
serstand konnen »Griine Strinde« auftreten, bei denen
Arten der unteren Salzwiese in geringer Produktivitét
vorherrschen. Griine Strinde und untere Salzwiesen
sind die Gemeinschaften mit der hochsten Artenviel-
falt in natirlichen Salzwiesen mit einigen seltenen RL-
Arten (z.B. Spirobassia hirsuta, Parapholis strigosa). Die
Entwidsserung der natiirlichen, ungenutzten Salzwiesen
geschieht tiber Priele, die umso stiarker maandrieren, je
jiinger und sandiger die Salzwiesenplattform ist.

In Siedlungsndhe konnen die Gemeinschaften der
oberen Salzwiesen beweidet werden. Durch Tritt und
Begrasung wird die Dominanz der Diinenquecke (Ely-
trigia atherica) gebrochen. An der stidlichen Ostsee sind
meso- und oligohaline Salzweiden an ubiquitdren Ha-
lophyten der Nordsee verarmt, dafiir kdnnen seltene
RL-Arten wie Atriplex pedunculata, Bupleurum tenuis-
simum, Cochlearia anglica und Tetragonolobus mariti-
mus auftreten. Lasst die Beweidung nach, wird auf den
Salzwiesen der Nordsee die Diinenquecke wieder do-
minant, da unter anderem das hohe C:N-Verhaltnis in
Blattern und Stingeln zu schwer zersetzbaren Streuauf-
lagen fiihrt, welche Keimlinge anderer Arten verschat-
ten konnen (Minden & Kleyer 2015). An der stidlichen
Ostsee fithrt die Sukzession nach Aufgabe der Bewei-
dung zu dichten brackischen Rohrichten, die von Phrag-
mites communis und/oder Bolboschoenus maritimus do-
miniert werden.

An der Festlandkiiste der Nordsee findet sich im
Prinzip die gleiche Zonierung der Salzwiesen wie an
den Barriereinseln. In den Ubergangsbereichen zwi-
schen Astuaren und Nordsee nehmen artenarme, bra-
ckische Schilf- und Strandsimsenrieder sehr hoher Pro-
duktivitat ausgedehnte Flichen ein. Festlandsalzwiesen
finden sich hédufiger auf tonigen Béden und sind we-
gen der dort hoheren Nahrstoffverfiigbarkeit wesent-
lich produktiver und hochwiichsiger als Salzwiesen auf
den Sandbdden der Inseln. Salzwiesen des Festlandes
sind durch Landgewinnungsmafinahmen und Kiisten-
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schutzmafinahmen vielfach umgestaltet worden. Auf ei-
nem groflen Teil der Kiiste sind Salzwiesen und Wattbo-
den mit heute bis zu 100 m breiten Seedeichen tiberbaut
worden, sodass die Deiche direkt an den offenen Watt-
boden angrenzen (»Schardeich«). Bei Sturmfluten kon-
nen Salzwiesen die Wellenenergie und -héhe dampfen.
Fehlen die Salzwiesen als natiirliche Pufferflichen, miis-
sen Schardeiche ca. einen Meter hoher sein als Deiche
mit bestehendem Salzwiesenvorland. Um die Schutz-
wirkung der Salzwiesen vor Schardeichen wiederher-
zustellen, wurden Lahnungen angelegt, mit denen die
Sedimentakkumulation angeregt wurde. Zwischen den
Lahnungsfeldern wurden tiefe, lineare, senkrecht zur
Kiistenlinie verlaufende Griippen, d.h. Entwésserungs-
graben angelegt, mit denen ablaufendes Hochwasser ab-
gefilhrt wurde. In den vom Seegang beruhigten Lah-
nungsfeldern setzten sich tonig-schluffige Sedimente
ab, auf denen Salzwiesen entstehen, die bis zur Griin-
dung der Wattenmeer-Nationalparks intensiv bewei-
det wurden. In Schleswig-Holstein wird ein Streifen
vor dem Deich auch heute noch intensiv beweidet, um
den Deichschutz sicherzustellen, wihrend dies in Nie-
dersachsen nicht geschieht. Intensive Schafbeweidung
fithrt auf Standorten der unteren Salzwiese zur Forde-
rung niedriger, dichter, artenarmer Bestdnde des Andel-
grases. Setzt die Beweidung aus, wandeln sich die An-
delgrasbestinde je nach Nahrstoftgehalt und Bodenart
zu Keilmeldenbestinden, in denen Andelgras aber mit
geringer Deckung weiterhin vorkommt (Kiehl et al.
1996). Auf den alteren, hoher gelegenen oberen Salzwie-
sen haben sich nach Beendigung der Beweidung die re-
lativ artenreichen Juncus-geradi-Festuca-rubra-Salzwei-
den nach zehn bis zwanzig Jahren Sukzession in sehr
artenarme Diinenqueckenbestinde verwandelt. In den
anthropogenen Vorlandsalzwiesen, die an der Festland-
kiiste von Schleswig-Holstein etwa 90 % und in Nieder-
sachsen und Hamburg etwa 75 % der gesamten Salzwie-
senfldche ausgemacht haben, bleiben die Griippen auch
bei Aufgabe der Beweidung noch lange erhalten, kon-
nen jedoch iiber die Zeit durch Aufschlickung ihre Ent-
wisserungsfunktion langsam verdndern oder verlieren
(Esselink et al. 2017). Dann entwickelt sich ein natiirli-
ches Prielsystem, obwohl die Griippen sichtbar bleiben.
Die Ersetzung der linearen Griippen durch méiandrie-
rende Priele konnte die Lebensraumvielfalt ehemals be-
wirtschafteter Salzwiesen langfristig erhchen.

Die aus Landgewinnungsmafinahmen entstandenen
»Vorlandsalzwiesen« machen ca. die Hilfte aller Salz-
wiesen des Wattenmeers aus (Esselink et al. 2017). Ins-
gesamt nehmen im Wattenmeer die unteren und oberen

Salzwiesen zusammen mit den brakischen Marschen ca.

31.350 ha ein, davon in deutschen tidalen Einzugsgebie-
ten 18.425 ha (Baptist et al. 2019), was verglichen mit
Wildern oder Grasldndern eine kleine Flache ist. Die
Fliche der Vorland- und Inselsalzwiesen hat seit 1995 im
Wattenmeer zugenommen, lediglich auf niedersichsi-
schem Gebiet gab es eine Abnahme der Vorlandsalzwie-
sen (Esselink et al. 2017). Eine Auswertung der letzten
Biotopkartierung steht allerdings noch aus.

Die Salzwiesen und Diinenlandschaften der Kiiste
stellen des Weiteren einen wichtigen Lebensraum fiir
teils hoch spezialisierte Wirbellose dar. Fiir den ter-
restrischen Bereich vor der niedersichsischen Kiiste
(insbesondere Salzwiesen und Diinen auf den vorgela-
gerten Inseln) sind rund 7.500 Arthropoden bekannt,
davon etwa 90 % Insekten. Neben den gut untersuch-
ten Gruppen gibt es zahlreiche mit hohen Erfassungs-
defiziten. Die tatsdchliche Population liegt wahrschein-
lich bei weit tiber 10.000 Arten. Der (erfasste!) Anteil an
der deutschen Arthropodenfauna entspricht etwa 20 %.
Die jeweiligen Nachweisraten variieren stark: von 70 %
(Wasserwanzen) bis 15 % (Fliegen). Von den sieben gro-
Ben Ostfriesischen Inseln ist Borkum mit fast 5.000 Ar-
ten die am besten untersuchte, wahrend die anderen mit
rund 2.700 (Norderney) bis rund 1.200 Arten (Baltrum)
deutlich geringere Erfassungsquoten aufweisen. Die jun-
gen Inseln Memmert und Mellum sind mit 2.460 bzw.
2.267 Arten besonders gut untersucht. Deutliche Ver-
breitungsschwerpunkte gibt es in den lteren Diinenge-
bieten, wo mehr als zwei Drittel aller Arten vorkommen.
Etwa 10 % aller Arten sind auf stark vom Menschen be-
einflusste Gebiete beschrankt und gehéren daher in der
Regel nicht zum urspriinglichen Bestand der Insel. Fast
15% der Arten auf der Insel sind bundes- oder landes-
weit vom Aussterben bedroht. Aulerdem gibt es rund
270 kiistenspezifische Arten. Spezielle Studien zur Po-
pulationsentwicklung fehlen fast vollstindig. Lediglich
die kleine Insel Mellum wurde zweimal im Abstand von
35 Jahren beprobt (Breitfeld 2023; Helms 2023; Untiedt
2022; Stock 2020 und weitere unverdffentlichte Analy-
sen). In den Jahren 1984/85 und 2019/20 wurden insge-
samt elf Gruppen erfasst (Spinnen, Schmetterlinge, Wan-
zen, Zikaden, verschiedene Kifergruppen, verschiedene
Hautfliiglergruppen und Fliegen). Es wurde eine starke
Artendynamik festgestellt: Die Fluktuationsraten lagen
in der Regel bei iiber 40 %. Insgesamt haben die Zahlen
jedoch fast immer zugenommen: bei den bodenbewoh-
nenden Arten um 25 %, bei den in der krautigen Gras-
schicht lebenden Arten um 32 %, und nur bei den Flug-
insekten gab es einen leichten Riickgang um 7 %. Die
Individuenzahlen schwankten erwartungsgemaf: Bei
den bodenbewohnenden und krautig-grasigen Gruppen
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gab es einen Riickgang um etwa 50 %, bei den Flugin-
sekten dagegen eine Zunahme um iiber 400 %. Die vor-
liegenden Einzelergebnisse (mit nur zwei Datensétzen!)
diirfen nicht iiberinterpretiert werden: Groflere Schwan-
kungen in der Arten- und Individuenzahl sind iiblich
und vor allem auf witterungsbedingte Ursachen zuriick-
zufithren. Der niedersichsische Landkiistenbereich mit
den Ostfriesischen Inseln ist als Nationalpark nach wie
vor ein Gebiet mit einer sehr hohen biologischen Vielfalt
und auch einer gewissen Resilienz im Hinblick auf die
Ansiedlungs- und Anpassungsfihigkeit der Arten. Den-
noch gibt es auch deutliche negative Tendenzen (Ver-
schlickung von Gewissern, Landschaftsverdnderungen
durch Neophyten), die es zu beobachten bzw. denen es
durch Mafinahmen entgegenzuwirken gilt. Vor allem die
Auswirkungen auf schiitzenswerte Kiistenarten miissen
beobachtet und beriicksichtigt werden. Durch die Arbei-
ten zur Fauna der Ostfriesischen Inseln (Niedringhaus,
Haeseler & Janiesch 2008) stehen fiir einige Gruppen
faunistische Informationen zur Verfiigung, die inner-
halb des Faktencheck Artenvielfalt analysiert wurden. Al-
lerdings umfassten die meisten Zeitreihen auf den Inseln
nur drei bis fiinf Jahre, sodass viele Trends neutral blie-
ben (82-94 %). Die verbliebenen Trends waren jeweils
etwa gleich auf positive und negative Trends aufgeteilt.

Beprobungen der Salzwiesen auf Spiekeroog zeigen
auch eine reichhaltige Bodenfauna, deren Individuen-
dichten aber um etwa eine Groflenordnung kleiner lie-
gen als in den Béden geméfigter Breiten oder borealer
Wilder (Winter et al. 2018). Dennoch wurden 86 Arten
gefunden mit einer Dominanz von Collembola, Oriba-
tida und Mestigmata (Haynert et al. 2017). Mit einer Ab-
nahme der Dichte und Diversitit der Bodenfauna von
der oberen Salzwiese zur Pionierzone ist dabei auch
eine Verringerung der Komplexitét des Nahrungsnetzes
verbunden.

Auch in den Siiflgewdssern der Inseln finden sich
wirbellose Gemeinschaften, fiir die ebenfalls nur wenige
Daten vorliegen. Allerdings hat Hollwedel (2002) fiir
zehn der Nordseeinseln die Cladoceren der limnischen
bis brackigen Gewisser untersucht und findet fiir den
Zeitraum 1969-2002 eine Abnahme der Diversitat und
hohes Gefihrdungspotenzial fiir spezialisierte Arten.

6.2.3 Anzahl/ Anderung nicht einheimischer
Arten im Lebensraum Kiiste und
Kiistengewasser

Mit der Globalisierung der Markte erfolgt ein intensi-
ver Warenaustausch iiber die interkontinentalen Schiff-
fahrtswege. Dabei werden Meeresorganismen im Bal-
lastwasser der Schiffe oder angeheftet an den Riimpfen

in Regionen verschleppt, in denen sie vorher kein natiir-
liches Vorkommen hatten. Hinzu kommt die Intensivie-
rung der Aquakultur, bei der Zielorganismen bewusst
in Meeressysteme eingebracht und kultiviert werden.
Diese menschlich verursachte Uberwindung von Aus-
breitungsbarrieren fiir Arten hat dazu gefiihrt, dass viele
marine Okosysteme heute einen hohen Anteil an ein-
geschleppten Arten aufweisen und sich weiterhin viele
neue Arten in heimischen Gebieten etablieren (Galil et
al. 2014). Hier veriandern sie die Diversitit der bestehen-
den Lebensgemeinschaften, strukturieren Interaktionen
und Wirkgefiige zwischen den Organismen um und for-
men neue trophische Beziehungsnetze.

In einer ersten umfassenden Analyse listen Lacksche-
witz et al. (2015) eine Gesamtzahl von 108 nicht einhei-
mischen und kryptogenen (= unsichere Herkunft) Arten
in deutschen Kiistengewdssern auf (Stand 2014). Diese
auf einer Literaturrecherche und der Einbeziehung wis-
senschaftlicher Untersuchungen basierende Zahl ist
seitdem weiterhin angestiegen, da jéhrlich etwa ein bis
zwei neue Arten an den deutschen Kiisten entdeckt wer-
den, die sich erfolgreich etabliert haben (Buschbaum &
Lackschewitz 2018). So ergab eine erneute Recherche bis
zum Jahr 2022 eine Gesamtzahl von 159 nicht einheimi-
schen Arten in deutschen Kiistengewdssern, von denen
122 sicher als eingeschleppt und etabliert gelten (Lack-
schewitz et al. 2022). Seit dem Jahr 2009 wird an der
deutschen Nord- und Ostseekiiste ein jéhrliches Erfas-
sungsprogramm fiir Neobiota an ausgewihlten Stand-
orten durchgefiihrt, an denen die Neuetablierung von
Arten sehr wahrscheinlich ist. Dazu zédhlen Héfen mit
internationalem Schiffsverkehr, Sportboothifen und
Orte mit Aquakulturbetrieben.

Die starken abiotischen Unterschiede in den Mee-
ressystemen von Nord- und Ostsee spiegeln sich auch
in der Situation beziiglich eingeschleppter Arten wi-
der. Grundsitzlich ist die Anzahl an Neueinschleppun-
gen im deutschen Gebiet der Ostsee geringer als in der
Nordsee, was durch den geringeren Salzgehalt erklart
werden kann, denn meist werden rein marine Arten ver-
schleppt. Fiir die gesamte Ostsee listen Zaiko et al. (2011)
insgesamt 119 invasive Arten auf, fiir nur ein Drittel
konnen Abschitzungen zu ihrem Einfluss auf das Oko-
system gemacht werden. Auffillig ist in der Ostsee der
Anteil an Arten, die aus dem Ponto-Kaspischen Raum
stammen und {iber Fliisse und Kanile verschleppt wer-
den (Lackschewitz et al. 2022).

An der Nordseekiiste stammt fast die Halfte aller
neuen Arten aus dem Pazifikraum, was den Austausch
des vorherrschenden Warentransports abbildet. Etwa
30 % der neuen Arten kommen aus dem atlantischen
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Raum, vorwiegend von der Ostkiiste Nordamerikas. Bei
der Einschleppung werden 60 % der Organismen durch
die Schifffahrt transportiert, 10 % sind Aquakulturorga-
nismen und mit ihnen assoziierte Arten. Bei etwa einem
Drittel der Exoten ist der Eintragungspfad nicht nach-
vollziehbar (Kloepper et al. 2022). Auffillig ist, dass ein
Grofiteil der neuen Arten nicht direkt in die stidostliche
Nordsee eingeschleppt wird, sondern dies in weiter siid-
lichen Gebieten erfolgt, von denen sie dann sekundir in
das Gebiet einwandern (Reise et al. 2023). Vor allem in
der Nordsee scheint die Etablierung neuer Arten in den
letzten zwei Jahrzehnten anzusteigen. Dies kann eine
Folge des intensiveren Schiffsverkehrs, aber auch durch
das verstarkte Bewusstsein gegeniiber der Thematik mit
einer Intensivierung von Untersuchungsprogrammen
bedingt sein, was eine erhéhte Detektion eingeschlepp-
ter Organismen nach sich zieht. In der Nordsee gehoren
die meisten eingeschleppten Arten zu den Makroalgen
und Krebstieren (Crustacea). Einen weiteren hohen An-
teil haben Weichtiere (Mollusca), Ringelwiirmer (Anne-
lida) und Manteltiere (Tunicata).

6.2.4 Wissensliicken und Defizite

Trotz der insgesamt beachtlichen Anzahl an Daten-
serien und Publikationen fiir die Kiisten und Kiisten-
gewdsser (Kap 6.2.2) ergeben sich eine Reihe von sys-
tematischen Wissensliicken, deren Einfluss auf unsere
Wahrnehmung des Zustands und der Trends in diesem
Lebensraum Rechnung getragen werden muss. Dies be-
trifft zum einen, welche Parameter innerhalb des Mo-
nitorings erfasst werden, und zum anderen, zu welchen
Schlussfolgerungen diese Information genutzt wird.
Hinsichtlich des ersten Punktes fillt im marinen An-
teil des Lebensraums auf, dass Kleinstlebewesen aufler-
halb des Phytoplanktons unbeachtet bleiben. Marine
Archaeen und Pilze fehlen in unserer Darstellung, weil
keine systematische Information vorliegt, Gleiches gilt
fiir die Protozoen des Planktons und des Benthos. Im
Benthos haben wir keine verlésslichen zeitlichen Infor-
mationen zum Mikrophytobenthos, weder auf Hart-
substraten noch im Sediment. Auch die Meiofauna des
Benthos ist kaum représentiert, mit der Ausnahme we-
niger Einzelstudien (Armonies 2017; Schratzberger,
Dinmore & Jennings 2002). Diese Organismen (Proka-
ryoten, benthische Mikroalgen, Protisten) stehen fiir er-
hebliche Anteile der Stoffumsitze in den flachen Kiis-
tenmeeren und damit die funktionelle Diversitit des
Systems. Beziiglich dieser Gruppen konnen wir derzeit
keine Angaben zu Status, Gefahrdung, Trends oder de-
ren Treibern machen. Auch im terrestrischen Teil un-

seres Lebensraums sind es vor allem die Pflanzen und

die Vogel, zu denen Informationen vorliegen. Zu Wir-
bellosen, niederen Pflanzen und Pilzen ist die Daten-
lage sehr diinn, obwohl diese zu verschiedenen Okosys-
temleistungen beitragen und einen erheblichen Teil der
Kiistenbiodiversitit darstellen. Selbst bei groieren Or-
ganismen wie Fischen ist das Monitoring fiir nicht kom-
merziell befischte Arten deutlich schlechter als fiir die
befischten Arten. Es wire ein klares Desiderat, hier eine
Anpassung der Studienlage anzustreben, um die Fisch-
fauna als Ganzes erfassen und bewerten zu kénnen. Fiir
viele der genannten Organismengruppen ist selbst eine
basale Bewertung des Gefihrdungsstatus nach Rote-
Liste-Kategorien nicht moglich.

Beim zweiten Punkt, der Gestaltung des Monitorings,
entstehen Wissensliicken zum einen dadurch, dass die
Kausalzusammenhénge zwischen Treibern und Biodi-
versitatsverdnderung oft nicht explizit inkludiert sind.
Zwar umfassen mehrere der Programme auch die Mes-
sung von Umweltvariablen, diese sind aber nur zum
Teil unmittelbar als direkte Treiber zu verstehen. Dies
ist zum Beispiel bei der Bewertung der Eutrophierung
durch die Verbindung von Phytoplanktonmonitoring
mit gemessenen Néhrstoffen der Fall, wobei andere Um-
weltveranderungen wie z. B. veridndertes Lichtklima ver-
nachlissigt werden. In anderen Programmen fehlen
entsprechende Treiberdaten, so reicht das Monitoring
anthropogener Mortalitit von Vogeln und Séugern inkl.
Beifang nicht fiir eine Bewertung aus. Hinzu kommt,
dass die Monitoringprogramme fiir verschiedene Or-
ganismengruppen wenig aufeinander abgestimmt ist.
So werden im Wattenmeer Niedersachsens Phytoplank-
ton und Zooplankton zu verschiedenen Zeiten an ver-
schiedenen Orten beprobt (eine Harmonisierung befin-
det sich allerdings bereits in der Umsetzung). Dadurch
wird die Chance vergeben, die biologischen Feedbacks
durch Réiuber-Beute-Beziehungen oder Konkurrenz in
die Betrachtung von Status und Trend einzubeziehen.
Moderne Methoden der Datenanalyse und Modellie-
rung bieten die Option, bei besser kommunizierenden
Daten zwischen Organismengruppen auch Anderun-
gen der Nahrungsnetzstruktur und trophischer Kont-
rolle von Biomasse und Diversitit zu analysieren. Hinzu
kommt, dass fast alle Monitoringprogramme rein natur-
wissenschaftlich aufgezogen werden, dadurch fehlt das
Wissen iiber soziale oder gesellschaftliche Dynamiken
(Kap. 9), obwohl diese oft an der Basis kausaler Ketten
stehen. Ein interdisziplindres Monitoring, das auch all-
gemeine anthropogene Einfliisse auf sozialwissenschaft-
licher Basis eruiert, erlaubt einen deutlich fundierteren
Blick auf den Wandel der biologischen Vielfalt und kann
auch proaktive Konzepte zur Mitigation befordern.
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Ein weiteres Defizit ergibt sich aus der Auswahl von
gemessenen Groflen. Oft werden Biodiversitdtsdaten er-
hoben, ohne sie per se als Indikator fiir eine Bewertung
des guten Zustands des Okosystems zu nutzen. Dies
wird zum Beispiel deutlich, wenn Phytoplanktonbio-
masse zur Bewertung der Eutrophierung genutzt wird,
aber kein Maf3 wie S, ENS oder ein anderer Index be-
rechnet wird, obwohl hierzu Empfehlungen vorliegen
(Rombouts et al. 2019). Eine Problematik dabei ist der
Bezug auf absolute Grenzwerte, der diesen Bewertungen
zugrunde liegt, wofiir sich die meist aufwandsabhangi-

gen Biodiversititsmafle nicht eignen. Stattdessen muss
hier tiber relative Veranderungen gesprochen werden,
d.h., jede Zeitserie kreiert eine eigene Basislinie, tiber
die eine Veranderung dokumentiert werden kann, so-
lange die Methoden konstant bleiben oder harmonisiert
werden konnen. Auch werden konzeptionell einfache
Mafle wie die Artenzahl bevorzugt, obwohl die statisti-
sche Verlasslichkeit und vor allem der Informationswert
eher gering sind, da die meiste Verdnderung der Diversi-
tat von der Anzahl der Arten nicht reflektiert wird (Hil-
lebrand et al. 2018a).

Box 6.3: Bodenbiodiversitat an Kiisten und in Kiistengewassern

Relevante Experimente und Monitoringprogramme:
BEFmate
sene-projekte/befmate), DynaCom (https://uol.de/en/icom/

(https://uol.de/icbm/verbundprojekte/abgeschlos-
collaborative-projects/dynacom)

Wichtige Artengruppen: Springschwéanze (Collembola),
Hornmilben (Oribatida), Raubmilben (Gamasida), Laufkafer
(Carabidae), Kurzflligelkafer (Staphylinidae)

Status und Trends der biologischen Vielfaltim Boden:
Boden an Kiisten und in Kiistenregionen sind stark durch den
marinen Einfluss und periodische Uberflutungen gepragt. Ma-
rine Sedimente bilden einen essenziellen Beitrag zur Boden-
bildung. Boden kistennaher Gebiete hdangen damit eng von
der Frequenz der Uberflutungen ab. Dies zeichnet sich auch
an der Struktur der Pflanzengemeinschaften ab, die eine re-
lativ diskrete Zonierung aufweist. Basierend auf den diskre-
ten Pflanzengemeinschaften, werden Pionierzone, untere und
obere Salzwiese unterschieden. Diese Zonierung spiegelt sich
auch in den Gemeinschaften von Bodentieren wider. Die Pio-
nierzone ist gepragt von wenigen Arten insbesondere der Bo-
denmesofauna, wobei vor allem Hornmilben (Oribatida) und
Raubmilben (Gamasida) dominieren, die spezielle Anpassun-
gen an haufige Uberflutungen aufweisen, wie z.B. die Fahig-
keit, Uber am Korper anhaftende Luftpolster permanent unter
Wasser atmen zu konnen (Plastronatmung). Mit zunehmender
Héhe und abnehmender Uberflutungsintensitidt nehmen ty-
pische Vertreter terrestrischer Lebensraume zu, was sich in der
Zunahme von Vertretern der Bodenmakrofauna und deutlich
hoherer Diversitat der Bodenmesofauna widerspiegelt. Arten
der Makrofauna beinhalten dabei vor allem Kurzfliigelkafer
(Staphylinidae) und Laufkéfer (Carabidae), die teilweise auch
als Zersetzer fungieren und sich von Pilzen und abgestorbe-
nem Pflanzenmaterial erndhren. Bei Vertretern der Boden-
mesofauna dominieren ebenfalls Zersetzer, vor allem Horn-
milben und Springschwénze (Collembola). Im Vergleich zur
Pionierzone wird das Bodennahrungsnetz in der unteren und
vor allem der oberen Salzwiese wesentlich komplexer und be-
inhaltet mehr réduberische Arten, insbesondere Raubmilben,
Spinnen, Kurzfliigelkdfer und Laufkafer (Haynert et al. 2017;
Rinke et al.2022).

Per Definition spricht man von Béden im Kustenbereich
nur dann, wenn diese von héheren Pflanzen besiedelt sind,
wenn der Boden also durch Wurzeln hoherer Pflanzen ge-
pragt ist, auch wenn das Bodensubstrat selbst hauptséach-
lich aus marinen Sedimenten besteht. Neuere Untersuchun-
gen zeigen, dass die Prasenz von héheren Pflanzen auch die
Grundlage fir das Bodennahrungsnetz von kiistennahen Le-
bensgemeinschaften bildet. Isotopenbasierte Untersuchun-
gen zeigen, dass selbst Arten der Pionierzone ihren Kohlen-
stoff zum groBten Teil von hoheren Pflanzen beziehen, in der
unteren und oberen Salzwiese liegt der Anteil von Kohlenstoff
in Bodentieren bei nahezu 100 % (Haynert et al. 2017; Rinke et
al. 2022). Der Eintrag von marinem Kohlenstoff mit Sedimen-
ten ist also von ausgesprochen untergeordneter Bedeutung.
Die Gemeinschaft der Bodentiere von Salzwiesen sind damit
in Bezug auf die Basis des Nahrungsnetzes typisch terrestri-
sche Systeme. Die Dynamik und Funktion von Kustenlebens-
gemeinschaften wird in den letzten Jahren intensiv in integ-
rierten Forschungsprojekten, wie z. B. BEFmate (https://uol.de/
icbom/verbundprojekte/abgeschlossene-projekte/befmate)
und DynaCom (https://uol.de/en/icbm/collaborative-projects/
dynacom), untersucht.

Im Vergleich zu konsolidierten terrestrischen Okosystemen
wie Waldern und Graslandern ist die Diversitat der Boden-
tiere von Salzwiesen eher gering. Die Gemeinschaften sind
jedoch gepragt von spezialisierten Arten, die gut an die vor-
herrschenden Stérungen und die haufigen Uberflutungen an-
gepasst sind. Viele dieser Arten kommen nur in kiistennahen
Lebensraumen vor. lhr Uberleben hingt deshalb essenziell
von diesem Lebensraum und den fiir diesen Lebensraum typi-
schen stark fluktuierenden Umweltbedingungen ab.

Auswirkungen von Biodiversitatsveranderungen fiir Oko-
systemfunktionen und -leistungen im Boden:

Die hoch spezialisierte Bodenbiodiversitat der Salzwiesen
stellt wichtige Okosystemfunktionen wie Filter- und Sedimen-
tationsfunktion (Neuhaus, Stelter & Kiehl 1999), aber auch die
Drainage (Abfluss von Salzwasser) und Durchliiftung des Bo-
dens bereit. Weiterhin sind Bodenorganismen an der Speiche-
rung von Kohlenstoff in Salzwiesenbdden beteiligt und damit
essenziell fir die Funktion als Blue-Carbon-System in Salzwie-
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sen. Insbesondere die Wechselbeziehungen zwischen Boden-
tieren und Pflanzen beeinflussen den Beitrag von Bodentie-
ren zur Stabilisierung von Kisten durch Pflanzen, die Bildung
von Biokrusten, die Produktivitat von Salzwiesen sowie ihren
Beitrag zur Bodenbildung. Zeitgleich kénnen durch Boden-
organismen wie den Bisam aber auch unerwiinschte Effekte,
sogenannte Disservices, auftreten, wenn durch deren Lebens-
weise und Wuhltatigkeit Schaden an Ufern, Deichen, Dam-
men und wasserwirtschaftlichen Einrichtungen verursacht
werden (https:/www.lwk-niedersachsen.de/lwk/news/5612_
Der_Bisam_-_eine_W%C3 %BChlmaus_die_viel_Schaden_

anrichtet).

Direkte Treiber von Biodiversitatsanderungen im Boden:

Die weitverbreitete Eindeichung von kiistennahen Lebens-
raumen wirkt sich negativ auf die Lebensgemeinschaften von
Bodenorganismen in Salzwiesen auf, da die Eindeichung eher
weitverbreitete Arten von Graslandgemeinschaften fordert.
Zudem konnen sich die Entwdsserung und Nutzung von Salz-
wiesentorfen negativ auf die Tiergemeinschaft von Béden
auswirken. Weiterhin stellen der Klimawandel und der damit
einhergehende Anstieg des Meeresspiegels eine weitere Ge-
fahr fiir Salzwiesen und die darin vorkommenden Bodenorga-
nismen dar, da die Salzwiesen aufgrund der Eindeichung nicht
landeinwarts migrieren kdnnen. Zusatzlich dazu treten durch
Nahrstoffeintrdge in Kiistenregionen und Olverschmutzun-
gen - in Form ungewollter Katastrophen gréeren Mafsta-
bes und in kleinerem MaBstab durch kontinuierliche kleinere

6.3.1

Als Okosystemleistung (OSL) (auch Okosystemdienst-
leistung oder engl. ES, Ecosystem Service, oder NCP,

Einleitung

Nature’s contribution to people) bezeichnet man den
Beitrag der Okosysteme zum menschlichen Wohlbe-
finden. Aus einem O6kologischen Blickwinkel betrach-
tet, sind OSL emergente Eigenschaften der Funktions-
fahigkeit von Okosystemen und bezeichnen diejenigen
Prozesse, Eigenschaften und Produkte, die das mensch-
liche Leben ermdoglichen und angenehm machen. Die
Konzeption von OSL wird durchaus kritisch betrachtet
(Schroter et al. 2014), besonders auch hinsichtlich ihrer
Eignung in der Kommunikation mit Entscheidungstra-
ger:innen (Bekessy et al. 2018).

Jeder OSL liegt eine oder mehrere Okosystemfunk-
tionen (OSF) zugrunde. Diese sind quantifizierbare bio-
logische, chemische oder physikalische Prozesse. Nicht
jede OSF ist Grundlage einer OSL, da Letztere erst durch
die physische, 6konomische oder ideelle Inwertsetzung

Mengen durch Schifffahrt und Altél-»Entsorgung« — Storun-
gen und Belastungen auf, welche die Zusammensetzung der
Bodenbiota beeinflussen kénnen.

Indirekte Treiber von Biodiversitdtsinderungenim Boden:
Die Nationale Strategie fiir ein Integriertes Kiistenzonenma-
nagement (IKZM) aus dem Jahr 2006 setzte den Rahmen fiir
eine Raumnutzung bei zeitgleicher Vermeidung von Schad-
stoffeintragen sowie weiterem Natur- und Hochwasserschutz
mit moglichen Auswirkungen fiir Salzwiesen und damit auf
die darin lebenden Bodenorganismen.

Auf gesellschaftlicher Ebene entwickelte sich ein zuneh-
mendes Interesse an naturbasierten Lésungen zur Wiederher-
stellung, Schaffung und zum Erhalt natiirlicher Okosysteme
wie Salz- und Seegraswiesen mit potenziell positiven Auswir-
kungen auf assoziierte Bodenorganismen.

MaBnahmen: Erfolg und Hindernisse

Fur den Schutz der Bodenbiodiversitat und Kiisten und Kis-
tengewasser sind der Schutz und die Renaturierung der Salz-
wiesen essenziell. Kurz gesagt, kann festgehalten werden,
dass Manahmen wie die Einrichtung des Nationalparks Wat-
tenmeer, die Aufhebung von Drainierung, der Deichriickbau,
die Salzwiesenbeweidung und die Salzwiesenrenaturierung
neben den positiven Einflissen auf die Pflanzengesellschaft
auch positive Effekte auf die assoziierte Bodenbiota haben
(Seiberling & Stock 2009).

durch den Menschen entstehen. Wihrend einzelne OSF
wie Ressourcennutzung oft eine saturierende positive
Assoziation mit der biologischen Vielfalt zeigen, wird
der Zusammenhang linearer, wenn mehrere OSF gleich-
zeitig betrachtet werden (Multifunktionalitdt, siehe
Gamfeldt, Hillebrand & Jonsson 2008; Isbell et al. 2011).

Die aus den OSF fiir Menschen abgeleiteten OSL wer-
den im Faktencheck Artenvielfalt nach CICES, der »Com-
mon International Classification of Ecosystem Services«
der Europdischen Umweltagentur, klassifiziert (https://
cices.eu/, Haines-Young, Potschin 2018). Hierbei sind
die Okosystemleistungen in »biotisch« und »abiotisch«
sowie in die Kategorien »Regulierung und Erhaltunge,
»Versorgende Leistungen« und »Kulturelle Leistungen«
aufgeteilt.

Die nach CICES als »biotisch« definierten OSL zeigen
an der Kiiste einen direkten Bezug zur biologischen Viel-
falt (Bohnke-Henrichs et al. 2013; Hattam et al. 2015).
Dies betriftt regulierende, versorgende und kulturelle
Leistungen (Abb. 6.12). In einer qualitativen Zusammen-
fassung von sieben Fallstudien, darunter drei in direkt an
nationale Gewisser angrenzenden Gebieten, ist Kiisten-
biodiversitit allgemein (d.h. tiber Organismengruppen
hinweg) besonders positiv mit Nahrungsbereitstellung,
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Abbildung 6.12: Uberblick tiber die im Faktencheck Artenvielfalt dargestellten Okosystemleistungen der Kiiste und Kiistengewdsser.

Klimaregulierung, Elementzyklen, biologischem Abbau
von Substanzen, biologischer Habitatbildung und kultu-
reller Identitdt sowie Erholung korreliert (Beaumont et
al. 2007). Fiir die Ostsee fand ein systematisches Litera-
turreview insgesamt 657 Studien zu OSL, die allein mit
den drei habitatbildenden Artengruppen Seegras, Mak-
roalgen und Muscheln verbunden sind. Dabei handelte
es sich vor allem um OSL im Bereich der Bereitstellung
von Nahrung und Rohmaterialien (533 Belege) und der
Habitatbildung (262 Belege) sowie des biologischen Ab-
baus von Substanzen (215 Belege) (Heckwolf et al. 2021).
Diese OSL sind direkt von der Anwesenheit der habitat-
bildenden Arten und der damit assoziierten Vielfalt ab-
héngig. Allerdings fanden die Autor:innen nur bei 1,2 %
dieser Studien quantitative Inwertsetzung in einem so-
ziobkonomischen Kontext und benennen damit eine
grofSe Forschungsliicke.

Auch fiir die terrestrischen kiistennahen Habitate
(Salzwiesen, Feuchtgebiete, Diinen, Kiistenwilder) er-
gibt sich der Zusammenhang zwischen biologischer
Vielfalt und OSL vor allem aus der Tatsache, dass die ent-
sprechenden Habitate alle biogen sind, d.h. sich durch
das Vorkommen der habitatbildenden Arten und damit
assoziierter Arten ableiten. Der Wert dieser OSL wird eu-
ropaweit auf ca. 500 Mrd. € pro Jahr geschatzt, fir deut-
sche Kiisten auf ca. 25 Mrd. € (Paprotny et al. 2021). Da
das Vorkommen der Griindungsarten durch den Mee-
resspiegelanstieg und Kiistenerosion massiv gefdhrdet
ist, konnten je nach Klimaszenario bis zu 5,1 % der jéhr-
lichen OSL verloren gehen, wobei Deutschland neben
den Niederlanden und Frankreich den grofiten Anteil
der moglichen Verluste ausmacht (Paprotny et al. 2021).

Im Folgenden findet sich ein genereller Uberblick
iiber die Groflenordnung verschiedener biodiversitits-
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bezogener OSL im Kiistenraum. Hierbei fillt auf, dass
land- und meerseitige biologische Vielfalt eine gemein-
same Rolle fiir diese OSL aufweisen und verschiedene
Leistungen der Kiisten sich aus der Meer-Land-Interak-
tion ergeben. Da wir im Rahmen des Faktencheck Arten-
vielfalt nicht alle OSL ausfiihrlich beschreiben kénnen,
werten wir fiir eine eingehendere Betrachtung des Zu-
sammenhangs zwischen biologischer Vielfalt und OSL
einige einzelne OSL im Kapitel 6.3.2 aus. Diese Auswahl
betrifft vor allem OSL, die sich geografisch fiir den deut-
schen Kiistenraum beschreiben lassen, und ldsst As-
pekte aus, die zwar fiir Deutschland relevant sind, aber
globale OSL darstellen (z.B. Klimamitigation durch den
globalen Ozean).

6.3.1.1 Versorgende Okosystemleistungen

Der Pro-Kopf-Konsum an Fischerei- und Aquakultur-
erzeugnissen liegt nach Angaben der Branche relativ
stabil bei 14 kg pro Jahr, wobei der Bedarf in Deutsch-
land zu 89 % aus Importen gedeckt wird (www.fisch-
info.de). Die Anlandungen (Angaben in Tonnen Le-
bendgewicht, TLW) der deutschen Flotte lagen laut den
offiziellen Fangstatistiken von ICES in der Nordsee im
Jahr 2021 (57.202 TWL) deutlich unter dem Mittelwert
fur den Zeitraum 2006-2021 (72.843 TLW). Auch die
Anlandungen aus der Ostsee inklusive Skagerrak und
Kattegat sind seit dem Jahr 2020 eingebrochen. Hier
lagen die Anlandungen im Jahr 2021 mit 17.751 TWL
ebenfalls weit unter dem Mittelwert fiir den Zeitraum
2006-2021 (42.377 TWL). Auch die Erlose der deut-
schen Hochsee- und Kiistenfischerei lagen laut den
Berichten zur Anlandestatistik der Bundesanstalt fiir
Landwirtschaft und Erndhrung (BLE) fur 2022 deut-
lich unter dem Wert des langjédhrigen Mittels vor 2019
(187 Mio. € gegeniiber > 200 Mio. €). Die wirtschaft-
liche Bedeutung geht jedoch weit iiber den Erlos der
Anlandungen hinaus. Nach Branchenangaben erwirt-
schafteten die iiber 36.000 Beschéftigten in Fang, Ver-
arbeitung und Verkauf einen Umsatz von 11,5 Mrd. €
(plus ca. fiinf Mrd. € im Import). In Abgrenzung zu den
terrestrischen Lebensraumkapiteln sei betont, dass es
sich hierbei fast ausschliefllich um Entnahmen aus na-
tirlichen Lebensrdumen (Wildfang) handelt. Zwar er-
zeugten die Aquakulturbetriebe laut Statistischem Bun-
desamt im Jahr 2020 18 kt Fische und 14 kt Muscheln,
Erstere sind aber zu mehr als 90 % SiifSwasserfische. Da-
mit liegt der Anteil mariner Aquakultur bei wenigen
Prozent des Gesamtertrages, und die OSL beruht damit
vor allem auf der natiirlichen Reproduktion der Ziel-
arten. Beim Fischfang lasst sich der Bezug zur biologi-
schen Vielfalt direkt {iber die Bestdnde der Fischarten,

aber auch indirekt durch den Zusammenhang zwischen
biologischer Vielfalt und Stabilitét der Ertrage nachvoll-
ziehen (Kap. 6.3.2.1).

Auf den Inseln haben die Diinen iiberragende Be-
deutung fiir die Trinkwasserproduktion, da sich un-
ter ihnen in Abhingigkeit von Fliachengrofie und Ge-
lindehohe eine tiefgehende SiifSwasserlinse bildet. Ohne
diese Siifiwasserlinse muss das Trinkwasser fiir Einwoh-
ner:innen und Urlaubsgiste vom Festland antranspor-
tiert werden. Die Pflanzendecke der Diinen und damit
ihre biologische Vielfalt spielen hier eine essenzielle
Rolle fiir diese OSL.

Die Primirproduktion ist die Basis der Nahrungs-
netze der Kiisten und Kiistengewdsser und damit fiir die
o.g. Fischproduktion. Der bei der Photosynthese pro-
duzierte Sauerstoff wird von allen aeroben Organismen
fiir die Zellatmung benétigt. Die Bedeutung des Kiisten-
raums lasst sich hierbei nur abschétzen. Projiziert man
die mittlere pelagische Kohlenstofffixierung der Deut-
schen Bucht (430 g pro m® pro Jahr, Rick et al. [2006])
auf die Fliche der AWZ (28.000 km?), ergeben sich
12,04 Mio. t fixierter Kohlenstoff pro Jahr, ohne Beriick-
sichtigung der benthischen Primarproduzenten (Mi-
krophytobenthos, Makroalgen, Seegras) und der kiis-
tennahen Vegetation auf Diinen und Salzwiesen. Die
Primérproduktion ist wiederum direkt von der Diversi-
tat der Primarproduzenten abhéngig (Kap. 6.3.2.2).

Zurzeit sind 30.000 marine Naturstoffe mit unter-
schiedlichen Anwendungspotenzialen in Medizin, Kos-
metik und Landwirtschaft bekannt. Die meisten dieser
Stoffe sind mikrobieller Herkunft. Das wirtschaftliche
Potenzial wird als sehr hoch eingeschitzt, entsprechend
gibt es Forderinitiativen fiir die Erforschung neuer Stoffe
(BioProspecting) und die technologische Entwicklung
marktreifer Produkte (Tasdemir 2020). Hierbei ist ein
klarer Zusammenhang zwischen biologischer und che-
mischer Diversitit und damit dem Potenzial fiir BioPro-
specting zu sehen.

In diversen Projekten wird das wirtschaftliche Po-
tenzial mariner Biomasseproduktion zur Energiege-
winnung untersucht, wobei hier zum einen die Kul-
tivierung von Algen und zum anderen die Nutzung
angespiilter toter Biomasse diskutiert wird (Shurin et al.
2013). Das Potenzial fiir algenbasierte Biomasse zur Er-
zeugung von Biokraftstoffen wurde vor Kurzem in ei-
nem Review auch fiir die deutsche AWZ beleuchtet, mit
eher niichternem Ausblick: Die benétigten Flachen fiir
einen Anteil von ca. 10 % am nationalen Treibstoftbe-
darf wiirde hierbei selbst bei giinstigen Annahmen ca.
ein Drittel der gesamten AWZ beanspruchen (Fernand
et al. 2017).
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6.3.1.2 Regulierende Okosystemleistungen

Die Aufnahme und Speicherung von Kohlenstoft ist ein
direkter Beitrag zur Klimaregulierung, der auf der Leis-
tung von Lebewesen beruht. Im Kiistenraum ist diese
Aufnahme durch mehrere Aspekte an die biologische
Vielfalt gekoppelt. Zum einen sind fiir die Fixierung und
Speicherung Habitate biogenen Ursprungs wichtig, da
nur die Anwesenheit der entsprechenden Griindungs-
arten wie Seegras, Schilf, Makroalgen oder Pflanzen der
Salzwiesen die Speicherung des Kohlenstofts erlauben.
Diese Blue-Carbon-Okosysteme leisten damit einen er-
heblichen Beitrag zur Kohlenstoftbilanz (Kap. 6.3.2.2).
Zum anderen zeigen eine Vielzahl von experimentel-
len Studien zu biologischer Vielfalt und OSF, dass die
Rate der Primérproduktion in vielen Féllen von der bio-
logischen Vielfalt abhéngt, wie Studien zu Phytoplank-
ton (Ptacnik et al. 2008), benthischen Mikro- (Matt-
hiessen & Hillebrand 2006) und Makroalgen (Bracken
et al. 2008) und intraspezifischer Diversitit von Seegra-
sern (Abbott et al. 2017; Ehlers, Worm & Reusch 2008)
zeigen.

Der Grofiteil des kiistennahen Hochwasserschutzes
besteht aus anthropogenen Bauwerken (Deichen, Wel-
lenbrechern), aber im Rahmen der Diskussionen zu »Na-
ture Based Solution« wird hier auch der Nutzen einer di-
versen Deichbepflanzung fiir eine erhohte Stabilitat der
Deiche und die Nutzung biogener Habitate zur Reduk-
tion der kinetischen Wellenenergie ins Spiel gebracht.
Salzwiesen haben eine tiberragende Bedeutung fiir den
Schutz vor Sturmfluten, da sie Wellen brechen und die
Wellenenergie verringern, bevor die Wellen auf den
Deich treffen (Moller et al. 2014). Ebenso tragen sie zu
einer Reduktion von Turbulenzen bei und erhéhen die
Stabilitdt gegeniiber Erosion (Neumeier & Amos 2006).

Aufler auf Salzwiesen sind Pflanzen zentral fiir die
Entstehung und Stabilisierung von Diinen. Im mari-
nen Bereich sind ebenso Muschelbanke und Seegras-
wiesen Beispiele fiir biogen erzeugte Habitate, die durch
ihre Griindungsarten (»foundation species«) Erosion re-
duzieren und Sedimente im Kiistenraum stabilisieren
(Kiistenstabilisierung, Habitatbildung). Eine &hnli-
che Funktion kommt dem Mikrophytobenthos und mi-
krobiellen Matten zu, deren Produktion von Exopoly-
meren Sedimente stabilisiert (Yallop et al. 1994) und
deren Primérproduktion ebenfalls von der Diversitat
der Gemeinschaft beeinflusst wird (Virta et al. 2019)
(Kap. 6.3.2.4, 6.3.2.5).

Die Kiisten leisten einen groflen Teil der biogeo-
chemischen Zyklen von Stoffumsitzen und -fliissen
im Erdsystem, da dort terrestrische und marine Pro-
zesse aufeinanderstofien (Kap. 6.3.2.3). Global stellt die

Kiiste ca. 7% der Ozeanfliche, steht aber fiir 20 % der
ozeanischen Primarproduktion und CO,-Aufnahme (da
Cunha 2020). Eine ebenso iiberproportionale Bedeu-
tung hat der Kiistenraum fiir den Stickstoftkreislauf, da
hier biogen getriebene Prozesse wie Nitrifizierung, Am-
monifikation und Denitrifizierung auf engstem Raum
gekoppelt stattfinden (Herbert 1999).

6.3.1.3 Kulturelle Okosystemleistungen

Der Tourismus an Nord- und Ostseekiiste ist ein erheb-
licher Wirtschaftsfaktor mit insgesamt > 50 Mio. Uber-
nachtungen pro Jahr und 500.000 Beschiftigten. Job et
al. (2023) haben durch 6konomische Analysen und In-
terviews mit Besuchenden herausgefunden, dass allein
der Nationalpark Wattenmeer im Jahr 2019/20 eine tou-
ristische Wertschopfung von 846,7 Mio. € erbrachte,
wobei 15,3 % der Besucher:innen ihren Aufenthalt expli-
zit aufgrund des Naturerlebens wihlen und damit direkt
an die biologische Vielfalt koppeln (Kap. 6.3.2.6). Diese
Nationalparktourist:innen im engeren Sinne sichern al-
lein fast 5.000 Arbeitspldtze. Aber auch die kulturelle
Bedeutung traditioneller Naturnutzung (Fischerei) und
der nur hier mégliche Strand- und Wassersport ist fiir
den Tourismus essenziell. Uber alle kiistennahen Bio-
sphirenreservate (NP Wattenmeer in Schleswig-Hol-
stein, Hamburg und Niedersachsen sowie Riigen) wer-
den daher iber 1,1 Mrd. € pro Jahr erwirtschaftet und
insgesamt > 46.000 Einkommensdquivalente gesichert
(BN 2023).

Die Information zur Bedeutung von Freizeitfischerei
ist im Deutschen Meeresangelprogramm (DMAP) sys-
tematisch erfasst worden. Fiir den Zeitraum 2013/14 er-
mittelten die Autor:innen ca. 197.000 Angler:innen, von
denen die tiberwiegende Mehrheit an der Ostsee fischte.
Zusammen ergeben sich dabei in zw6lf Monaten fast
2 Mio. Fischtage und ein 6konomisches Potenzial von
184 Mio. € (Ausgaben fiir die Freizeitfischerei inklusive
Reise und Ubernachtung) (Weltersbach et al. 2021).

Weltweit sind kiistennahe Gesellschaften stark durch
ihre Verbindung mit dem Lebensraum gekennzeichnet
(Landschaftsisthetik, Inspiration, Naturerbe). Eine
systematische Analyse der Literatur zu marinen OSL
(Liquete et al. 2013) zeigte, dass konsequenterweise die
meisten hierzu veroffentlichten Studien lokale Aspekte
betonten.

6.3.2 Ausgewihlte Okosystemleistungen

der Kiisten und Kiistengewdsser
Zu jeder der drei groflen Kategorien von OSL (versor-
gend, regulierend, kulturell) geben wir im Folgenden
einige Beispiele, bei denen es einen klaren Bezug zur
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biologischen Vielfalt gibt, entweder weil die OSL an
eine bestimmte Artengemeinschaft gekoppelt ist oder
sich entlang von Gradienten der biologischen Vielfalt
verdndert.

6.3.2.1 Versorgende OSL: Fischerei und Aquakultur

In marinen Kiistengewiéssern steht die Produktion von
Fischen und Wirbellosen (Muscheln, Krabben) bei der
OSL Nahrungsbereitstellung im Vordergrund, wihrend
im terrestrischen Bereich der Kiiste oft intensive Bewei-
dung stattfindet.

Studien zeigen, dass verschiedene Aspekte von bio-
logischer Vielfalt fiir die Produktivitét der Fische direkt
relevant sind (Duffy et al. 2016; Maureaud et al. 2019;
Worm et al. 2006), aber der genaue Zusammenhang
kontextabhangig zu sein scheint. Demgegeniiber ist der
Zusammenhang zwischen biologischer Vielfalt und der
zeitlichen Stabilitdt der Biomasse der Fische grundsitz-
lich positiv (Duffy et al. 2016; Rice et al. 2013). Auf der
Basis einer globalen Metaanalyse, die bisher nicht fiir
die deutschen Meere untersucht wurde, postulierten
Bernhardt und O’Connor (2021), dass die unterschied-
lichen Nahrstoffgehalte verschiedener befischter Arten
einen positiven Zusammenhang zwischen biologischer
Vielfalt und Nahrwert ergeben, d.h., dass die Qualitit
der OSL mit zunehmender biologischer Vielfalt steigt.

Der Einfluss der biologischen Vielfalt auf die Fisch-
produktion ist aber nicht nur durch die Diversitit in-
nerhalb einer trophischen Ebene, sondern auch durch
Diversitatseffekte tiber verschiedene trophische Ebenen
hinweg gegeben (Duffill Telsnig et al. 2019; Maureaud et
al. 2019). Hier legt die wissenschaftliche Literatur zu bio-
logischer Vielfalt und OSF einen positiven Zusammen-
hang nahe (Hodapp et al. 2015; Hodapp, Kraft & Hille-
brand 2014; Karlson et al. 2010; Virta et al. 2019) (siehe
auch Kap. 6.3.1).

6.3.2.2 Regulierende OSL: Klimaschutz,
Elementzyklen, Habitatbildung
Der Beitrag kiistennaher biologischer Vielfalt zum Kli-
maschutz besteht vor allem aus Hochwasserschutz und
Kohlenstoffspeicherung (C-Speicherung). C-Speiche-
rung bezeichnet den Anteil der Primarproduktion, der
nicht direkt durch Veratmung wieder freigesetzt wird
und sich daher in Béden oder Pflanzenmaterial akku-
muliert. Im Kiistenbereich findet dies vor allem in den
Habitattypen statt, die durch die Anwesenheit und Di-
versitdt langlebiger Primérproduzenten gekennzeich-
net sind, wie Salzwiesen, Seegraswiesen und Schilfgiir-
tel. Diese Speicherung von »Blue Carbon« belduft sich
jahrlich auf etwa 93 kt C durch Seegras- und Salzwie-

sen an deutschen Kiisten (Bertram et al. 2021). Fiir den
deutschen Teil der Ostsee akkumuliert sich dies auf
einen Bestand von 8,4 Mio. t C, die der Atmosphire
durch Seegraswiesen jahrlich entzogen werden (Steven-
son et al. 2022). Eine Analyse von Wattenmeersalzwie-
sen kommt zu einer mittleren langfristigen C-Sequest-
rierung von 112 g C pro Quadratmeter und Jahr, was ca.
der Hilfte des globalen Mittelwerts fiir Salzwiesen ent-
spricht (Mueller et al. 2019). Fiir die Niederlande wur-
den entsprechend mehr, ndmlich 240 g C pro Quadrat-
meter und Jahr, angegeben (Hoefsloot, van der Jagt &
van Duin 2020). Fiir den C-Pool in Salzwiesen ergeben
sich aus einer englischen Studie mittlere Bestandsschit-
zungen von 36,8 kg C pro m?* (Parker et al. 2020), bei ei-
ner Gesamtausdehnung von 40.000 ha iiber die gesamte
Ausbreitung von den Niederlanden bis Danemark (Esse-
link et al. 2017) geschitzt sogar 368 kt CO,-Aquivalente.
Hinzu kommen Schilfgiirtel, die allein im Bereich der
Darf3-Zingst-Bodden ca. 264 kt C speichern (Buczko et
al. 2022). Dabei ist nicht nur die C-Speicherung wichtig,
auch die Retention von Stickstoff (N) wird maf3geblich
durch Feuchtgebiete inklusive der kiistennahen Salzwie-
sen und Schilfgiirtel beeinflusst. Schatzungen fiir das ge-
samte Einzugsgebiet der Ostsee belaufen sich auf bis zu
100 kt N, die pro Jahr in Feuchtgebieten zuriickgehal-
ten werden, ein Wert, der sich durch Renaturierung von
Feuchtgebieten auf das 2,5-Fache erhohen konnte (Jans-
son, Folke & Langaas 1998).

Der Bezug der C-Speicherung zur biologischen Viel-
falt ergibt sich hierbei direkt aus der Tatsache, dass alle
drei Habitattypen (Salzwiesen, Seegras, Schilf) von einer
bzw. wenigen Arten biogen gebildet werden, d.h., eine
Verdnderung in der Ausdehnung oder Lebensfihigkeit
dieser Arten wirkt sich unmittelbar auf die C-Sequest-
rierung aus. Hierbei treten aber auch Zielkonflikte mit
anderen OSL in diesen Habitaten auf. Die Rolle als Koh-
lenstoffspeicher erfordert, dass Biomasseentnahmen ge-
ring gehalten werden, allerdings dienen Salzwiesen und
Schilfgiirtel oft der Futterproduktion und Rohstoffent-
nahme (Cebridn-Piqueras et al. 2021).

Beide bisher besprochenen OSL, Versorgung mit
Nahrungsmitteln und C-Speicherung, sind iiber die
Nihrstoffaufnahme der basalen trophischen Ebene, der
Autotrophen, an Elementzyklen gebunden. In kiisten-
nahen marinen Systemen sind viele dieser Elementzyk-
len durch die Sediment-Wasser-Kopplung definiert, fiir
die der Redoxzustand des Sedimentes eine zentrale Rolle
spielt. Die biologische Vielfalt vor allem der bodenleben-
den Lebensgemeinschaften beeinflusst diese Kopplung
unmittelbar, weil sowohl die Sedimentation und Parti-
kelaufnahme als auch die Mineralisierung und der Ab-
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bau organischer Substanzen von biotischen Prozessen
(Filtration, Bioturbation, mikrobieller Abbau) abhéngen
(Karlson, Bonsdorft & Rosenberg 2007). Fiir Bioturba-
tion und damit verbundene biogeochemische Prozesse
(Denitrifizierung, Atmung, Nahrstofffliisse) wurde die
positive Assoziation mit der biologischen Vielfalt der
grabenden Wirbellosen bereits in einer Simulation pos-
tuliert (Solan et al. 2004). Dies wurde nachfolgend so-
wohl experimentell (Braeckman et al. 2010; Norling et al.
2007) als auch in Beobachtungsstudien in Nord- (Meyer
et al. 2019; Neumann et al. 2021) und Ostsee (Morys,
Powilleit & Forster 2017) verifiziert. Wie stark die Bio-
turbation von der biologischen Vielfalt abhiangt, kann
man auch an der Einwanderung neuer Arten ablesen. So
fiuhrten einwandernde Polychaeten der Gattung Maren-
zelleria zu einer erhohten Bioturbation und beeinfluss-
ten dadurch den Elementtransport zwischen Wasser-
sdule und Sediment lokal (Karlson et al. 2011; Kauppi et
al. 2017; Kauppi et al. 2018; Norkko et al. 2012).

Zentral fiir die Umsétze an der Wasser-Sediment-
Grenze sind mikrobielle Lebensgemeinschaften, deren
funktionelle Zusammensetzung eine wichtige Stellgrofle
fiir den Umsatz von Stickstoff (Hutchins & Capone 2022;
Pajares & Ramos 2019), Schwefel (Jorgensen, Findlay &
Pellerin 2019), Eisen (Reyes et al. 2016) oder Phosphor
(Karl 2014) ist (Beck et al. 2017; Brandsma et al. 2013).
Neben den Bakterien beeinflusst auch die Zusammen-
setzung des Mikrophytobenthos den Sauerstoff- und
Stickstoffaustausch (Merz et al. 2021; Sundback, Miles &
Goransson 2000).

Aufler Bioturbation ist auch die Tatigkeit filtrieren-
der Organismen fiir den Stoffaustausch relevant. Mies-
muschelbinke erhohen die Mineralisierung der im Phy-
toplankton gebundenen Nahrstoffe und verdndern das
geloste N:P-Verhiltnis, wie z. B. niederlandische Studien
gezeigt haben (Prins & Smaal 1994). Manipulative Stu-
dien deuten darauf hin, dass eher die Artenzusammen-
setzung einer Gemeinschaft entscheidend fiir ihre Filt-
rationsleistung ist als der Artenreichtum per se (Valdivia
et al. 2009).

Eine weitere wichtige regulierende OSL, die mit der
biologischen Vielfalt der Kiisten und Kistengewdisser
zusammenhingt, ist die Bildung und Stabilisierung
von Habitaten. Neben autotrophen sind auch tierische
Bestandsbildner wie Muscheln oder Polychaeten bedeu-
tend fiir die faunistische Diversitit von z. B. Makroalgen,
Makroinvertebraten und Fischen (Gunther 1996; Kris-
tensen et al. 2015; Norling & Kautsky 2007). Das Auf-
treten einer neuen riffbildenden Art wie der Pazifischen
Auster (Crassotrea gigas) hatte Einfluss auf fast alle Nah-
rungsnetzkomponenten der Sylt-R6mo-Bucht, im posi-

tiven Sinne vor allem fiir Organismen des Detritusnah-
rungsnetzes (Bakterien, Meiofauna), im negativen Sinne
fiur Konkurrenten (andere Filtrierer) und Phytoplank-
ton als ihre Hauptnahrungsquelle (Baird 2012).

Auch die Anwesenheit und Ausdehnung von See-
graswiesen wirkt sich direkt auf Abundanzen und die
biologische Vielfalt verschiedener Organismengruppen
aus (Pihl et al. 2006; Polte & Asmus 2006a; Polte & As-
mus 2006b; Polte, Schanz & Asmus 2005; Rodil et al.
2021). Im niederlandischen Wattenmeer konnte dariiber
hinaus beobachtet werden, dass sich die Landschaftshe-
terogenitit durch eine Interaktion zwischen der Anwe-
senheit von Seegras und dem Abgrasen durch Wasser-
vogel erhohte (van der Heide et al. 2012).

Neben diesen klassischen Beispielen Muschelbank
und Seegras lésst sich auch bei anderen Arten, die Ha-
bitatstrukturen bilden, ein Zusammenhang mit Nah-
rungserwerb und Riickzugsgebieten von Fischen nach-
weisen, so z.B. bei Lanice conchilega und assoziierten
Plattfischen (Rabaut et al. 2013) und anderen Inverteb-
raten (Rabaut et al. 2007; Ziihlke et al. 1998).

Eine speziell im Kiistenraum wichtige biologische
Leistung, die das Habitat verdndert, ist die Sediment-
stabilisierung. Diese findet sowohl durch Seegras im
subtidalen Raum als auch durch Salzwiesen im Eu- und
Supralitoral sowie durch Makroinvertebraten und ben-
thische Mikroben statt. Seegriser reduzieren Flief3ge-
schwindigkeiten und fangen dadurch feinkorniges Sedi-
ment (Bos et al. 2007), was wiederum die Wasserklarheit
erhoht. Auch Wirbellose tragen zur Stabilisierung bei.
Miesmuschelbinke begiinstigen die Primarproduktion
benthischer Diatomeen, da sie durch ihre Biofilmbil-
dung hydrodynamischen Stress reduzieren (Beck et al.
2017). Diese Mikroalgen, wie Kieselalgen und Cyano-
bakterien produzieren C-reiche Exopolymere, die Sedi-
mentpartikel aneinanderbinden und die Resistenz gegen
Stromung erhéhen, d.h. eine Resuspension und damit
eine Tritbung des Wassers verhindern (Hope, Paterson
& Thrush 2020; Underwood & Paterson 2003). Wah-
rend ein Zusammenhang mit der Zusammensetzung
von benthischen Lebensgemeinschaften nachgewiesen
ist (Hope, Paterson & Thrush 2020), ist eine Verbindung
zu emergenten Maflen der biologischen Vielfalt nicht
bekannt.

Salzwiesen haben eine bedeutende Kiistenschutz-
funktion, da sie zur Wellenbrechung vor dem Deich
beitragen. Deiche an Kiistenabschnitten, denen Salzwie-
sen vorgelagert sind, konnen im Schnitt etwa einen Me-
ter niedriger gebaut werden als solche an Abschnitten
ohne Salzwiesen. Sie stellen damit eine wichtige natur-
basierte Losung fiir die Anpassung an die Meeresspie-
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gelerhohung dar. Die Salzwiesenvegetation kann auf
drei Wegen zur Erhohung des Bodens beitragen. Ers-
tens konnen Salzwiesen durch Humusakkumulation
zum Aufwuchs beitragen (Langley et al. 2009; Nyman
et al. 2006; Schile et al. 2014). Zweitens kann die Vege-
tation die Wellenenergie dimpfen und die Wasserstro-
mung verlangsamen, was die Schleppkraft verringert
und damit die Sedimentation begiinstigt (Marjoribanks
et al. 2019; Mudd, D’Alpaos & Morris 2010; Schoutens
et al. 2020). Drittens konnen Rhizome und Wurzeln die
oberste Bodenschicht mit unteren Bodenschichten ver-
binden und damit Erosion durch Wellen und Stromung
verhindern (Langley et al. 2009; Nyman et al. 2006;
Schile et al. 2014). Diese Prozesse werden weniger von
der taxonomischen Identitit der Arten beeinflusst als
von ihren funktionellen Merkmalen und Eigenschaf-
ten (Bass et al. 2022). Auch bei der Anpassung an den
Meeresspiegelanstieg konnte nicht einheimischen Arten
eine besondere Bedeutung zukommen. So zeigen Salz-
marschen mit einem hoheren Anteil an nicht einheimi-
schen Spartina anglica einen grofleren Hohenzuwachs
(und auch eine hohere biologische Vielfalt) als andere
Standorte (Granse, Suchrow & Jensen 2021).

6.3.2.3 Kulturelle OSL: Tourismus und
Wohlbefinden

Tourismus ist ein wichtiger Aspekt der Beziehung zwi-
schen Natur und Gesellschaft. Der Zusammenhang zwi-
schen Tourismus und Okosystemleistungen spiegelt sich
einerseits in der direkten Abhangigkeit bestimmter Ver-
sorgungsleistungen wie Nahrung, Wasser oder Energie
fiir die anwesenden Besuchenden.

Schwerer zu quantifizieren, jedoch nicht zu vernach-
lassigen sind Okosystemleistungen in Form von Ef-
fekten, die Natur und die biologische Vielfalt auf das
menschliche Wohlbefinden haben, wie z. B. dsthetische
Wertschitzung, Erholung, Naturerleben oder spiritu-
elle und religiose Wertschidtzung. Eine rezente Studie
(BN 2023) zeigt, dass im Mittel iiber alle Biosphéren-
reservate 11 % der Besuchenden wegen der Biosphéren-
reservate dieses Reiseziel aussuchten, ein Wert der zum
Beispiel im Niedersachsischen Wattenmeer-National-
park noch ibertroffen wird (15,3 %). Die Autor:innen
betonen zudem, dass diese biodiversitatsaffinen Tou-
rist:innen eine hohe Treue zu ihren Urlaubszielen besit-
zen. An der Nordseekiiste tragt der Status des UNESCO-
Weltnaturerbes ebenfalls mafigeblich zur Bedeutung der
Nordseekiiste als Urlaubsziel bei (BMU 2018a). Biodiver-
sitdtsbezogene Naturtourismusangebote wie die jahrlich
im Nationalpark Niedersichsisches Wattenmeer statt-
findenden Zugvogeltage (Job, Bittlingmaier & Woltering

2023) oder die Vielzahl von gefiihrten Touren und Ver-
anstaltungen  (https://www.nationalpark-wattenmeer.
de/sh/vogelbeobachtung/) belegen die herausragende
regionalokonomische Bedeutung der kiistennahen bio-

logischen Vielfalt und Natur.

6.3.3 Synergien und Zielkonflikte

zwischen biologischer Vielfalt und
Okosystemleistungen an der Kiiste und in
den Kiistengewdssern

Generell ldsst sich fiir den Lebensraum Kiiste und Kiis-
tengewisser feststellen, dass es eine Vielzahl an OSL gibt,
die direkt oder indirekt von der biologischen Vielfalt be-
stimmter Gruppen oder der Ausdehnung einzelner ha-
bitatbildender Arten abhéngen. In diesen Fallen ist eine
direkte Synergie zwischen dem Erhalt dieser biologi-
schen Vielfalt und der entsprechenden OSL festzustel-
len. Im Umbkehrschluss lassen sich auch negativ ver-
stirkende Effekte beobachten. Ein Beispiel hier ist die
Ausweitung hypoxischer Zonen durch den anthropo-
genen Eintrag von N und P in Kiistengewésser (siche
auch Kap. 6.4.4.5). Die Hypoxie entsteht durch den sau-
erstoffzehrenden Abbau des zusitzlich gebildeten orga-
nischen Materials, dies reduziert die Abundanz und Di-
versitit der benthischen Fauna (Carstensen et al. 2014b;
Conley et al. 2007; Norkko et al. 2019), was wiederum zu
einer geringeren Bioturbation und damit geringerer O,-
Sattigung fuhrt.

Zielkonflikte ergeben sich daher weniger aus dem
Trade-off verschiedener OSL, die jeweils mit biologi-
scher Vielfalt verbunden sind, sondern durch zeitgleich
stattfindende andere Nutzungen. Daher ist es ein zentra-
les Ziel, moglichst viele OSL flachig zu vereinen. Syner-
gien zeigen sich vor allem am Beispiel der kiistennahen
Vegetation, deren Vorhandensein und biologische Viel-
falt die OSL C-Sequestrierung, Sedimentstabilisierung,
Kiistenschutz, Elementzyklen und Habitatbildung ge-
neriert und fiir die Identifikation mit dem Lebensraum
und damit auch den Tourismus essenziell ist. Konflikte
ergeben sich zwischen den OSL und anderen Nutzungs-
formen, wie zum Beispiel der Landwirtschaft. Die kiis-
tennahen Niederungen sind zukiinftig gleichermaflen
gefahrdet durch Meeresspiegelanstieg, hiufigere Som-
mertrockenheit, hohere Winterniederschldge und mog-
licherweise héufigere und hohere Sturmfluten (Shackle-
ton et al. 2016). Schwach geschiitzte Niederungen an der
Ostseekiiste mit niedrigen Deichen konnen bei hohem
Meeresspiegelanstieg tiberflutet werden, stark geschiitzte
Nordseekiisten konnen stattdessen hinter dem Deich
vom Regenwasser tiberflutet werden, wenn kein natiir-
licher Abfluss mehr moglich ist. In beiden Fillen sind
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landwirtschaftliche Produktionsleistungen gefihrdet.
Entwiasserungsmafinahmen in den kiistennahen Mar-
schen konnen zu Bodenversalzungen fithren, wenn bei
hoherem Meeresspiegel die Grundwasserstrome vom
Meer zum Land flielen, insbesondere in den Sandbdden
der Ostseekiiste. Viele Niederungen bestehen zudem aus
Moorboden, die in zukiinftig trockeneren Sommern
durch Torfmineralisierung grofSe Mengen von Kohlen-
dioxid freisetzen werden (Fenner & Freeman 2011).

6.4 DirekteTreiber von Verdnderungen
der biologischen Vielfalt an Kiisten
und in Kiistengewassern

6.4.1

Als direkte Treiber der Biodiversititsveranderung wer-

Einleitung

den proximate Faktoren zusammengefasst, bei denen
ein direkter Zusammenhang mit dem Vorkommen und
der Abundanz von Organismen nachgewiesen oder na-
heliegend ist. Im Kiistenraum fallen diese Treiber in drei
grofle Kategorien. Direkte Nutzung der Meeresgebiete

Verdnderung der
Struktur der
Landschaft

n=43

Klimawandel
n=290

Verdnderte
Land-/
Meeresnutzung
n=234

(6.4.3) umfasst vor allem die Extraktion natiirlicher Res-
sourcen durch Fischerei sowie die Nutzung zur Aquakul-
tur (6.4.3.1, 6.4.3.2), aber auch die Extraktion von Sedi-
ment (6.4.3.3). Weitere direkte Nutzungen umfassen die
Schifffahrt (6.4.3.4) und die Bautitigkeit im Meer, die
sich angesichts der aktuellen Pliane zur Offshore-Wind-
energie massiv verstirken werden (6.4.3.5). Der Klima-
wandel als globales Phanomen betrifft die biologische
Vielfalt der Kiisten und Kiistengewisser vor allem durch
den Temperatur- und Meeresspiegelanstieg (6.4.4). Die
dritte Kategorie umfasst Auswirkungen von lokalen bis
regionalen Treibern, die eine direkte Auswirkung auf
die marine biologische Vielfalt haben (konnen), aber oft
terrestrischen indirekten Treibern unterliegen. Dies ist
im Bereich Verschmutzung der Fall (6.4.5), da der Ein-
trag von Nahr- und Schadstoffen vor allem durch die
landwirtschaftliche und industrielle Nutzung an Land
gesteuert wird. Der durch den globalen Warenverkehr
bedingte Schiffsverkehr birgt das Risiko der Einschlep-
pung exotischer Arten (6.4.6) und tragt zu einer Veran-
derung der Kiistenlandschaft bei, da die benotigte Infra-

Invasive Arten
n=50

Verschmutzung
n=247

Abbildung 6.13: »Forschungsinteresse«: Die Kreise stellen die Anzahl an Veroffentlichungen dar, die sich mit der jeweiligen Direkte-Trei-
ber-Kategorie befassen, und die Linien stellen die Anzahl an Veréffentlichungen dar, die sich mit den beiden Direkte-Treiber-Kategorien
befassen, deren Kreise sie verbinden. Die GroBe der Kreise und die Strichdicke sind proportional zur jeweiligen Anzahl an Publikationen.
Die Informationen dazu entstammen der systematischen Literatursuche fiir das Kapitel Kiiste und Kiistengewasser sowie spezifisch ausge-

wahlter grauer Literatur.
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struktur ebenso Bautitigkeiten bedingt wie Tourismus,
Kiistenschutz und Energieerzeugung (6.4.2).

In der studlichen Nordsee hat die Umformung von
Habitaten durch den Menschen bereits vor 1.000 Jahren
begonnen und die landseitige Hilfte dieses Ubergangs-
bereichs von einem marin bis brackigen, amphibischen
Lebensraum in einen terrestrischen Raum mit nutzba-
rem Land und Stiflwasserhabitaten umgewandelt (Reise
2005). Durch die wirtschaftliche Entwicklung des Kiis-
tenraums wurden kiistennahe Habitate wie Salzwiesen
und sublitorale Habitate wie Seegraswiesen und Makro-
algenbestdnde in Europa um mehr als 50 % in ihrer Aus-
dehnung reduziert (Airoldi & Beck 2007; Krause-Jensen
et al. 2021). Fischerei wird in Europa seit der menschli-
chen Besiedlung betrieben, aber erst die Ausiibung einer
flachigen grundberithrenden Fischerei ab dem 19. Jahr-
hundert hat zu einer massiven Umformung der Kiisten-
biodiversitit gefithrt, zum Beispiel durch die massive
Reduktion von biogenen Riffen (Bennema, Engelhard
& Lindeboom 2020). Menschliche Einfliisse auf die Bio-
geochemie der Kiisten lassen sich schon im 19. Jahrhun-
dert nachweisen, aber erst in der Zeit nach dem Zwei-
ten Weltkrieg und im Rahmen der Intensivierung der
Landwirtschaft wurde der Kiistenraum eutrophiert (Sa-
vage, Leavitt & Elmgren 2010; van Beusekom 2005). Die
maximale Eutrophierung wurde an den deutschen Kiis-
ten in den 1980er-Jahren erreicht, danach wurden durch
Kldrung und das Verbot phosphathaltiger Waschmittel
Reduktionen in den Eintragen bewirkt. Verglichen mit
der Fischerei, sind die Auswirkungen des anthropoge-
nen Klimawandels eher rezent, besitzen aber das Poten-
zial einer massiven Verdnderung der biologischen Viel-
falt, da sie sowohl die marinen Arten und Lebensrdaume
betreffen als auch ganze Habitattypen der Kiisten vom
Meeresspiegelanstieg bedroht sind. Viele der verschie-
denen direkten Treiber wirken kumulativ (Halpern et al.
2008) (Kap. 6.4.7).

Abbildung 6.13 gibt einen Uberblick iiber die im Fak-
tencheck Artenvielfalt identifizierten Studien, die sich
mit den direkten Treibern von Biodiversitdtsverdnde-
rungen befassen. Fiir den Lebensraum Kiiste und Kiis-
tengewdsser ist das Forschungsinteresse an den Treibern
»Klimawandel«, »Verdnderte Land-/Meeresnutzung«
und »Verschmutzung« am grofiten, wobei die meisten
Veroffentlichungen zu Auswirkungen des Klimawandels
im systematischen Literaturreview gefunden wurden.
Deutlich geringer fiel die Anzahl der Studien aus, die
sich mit den beiden anderen Kategorien von direkten
Treibern, »Verinderung der Struktur der Landschaft«
und »Invasive Arten, befassten, wobei » Verinderungen
der Struktur der Landschaft« hiufig zusammen mit Ver-

anderungen in der Meeresnutzung behandelt werden.
Dariiber hinaus werden besonders haufig Wechselwir-
kungen zwischen den Treiberkategorien »Klimawandel«
und » Verschmutzung« untersucht.

6.4.2 Verdnderung der Struktur der Landschaft
im Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser
Einer der grofiten Eingriffe des Menschen in den Le-
bensraum Kiiste und dessen biologische Vielfalt begann
mit der zunehmenden Besiedlung im zweiten Jahrtau-
send unserer Zeitrechnung (Dittmer 1954). Wahrend
sich an der Nordsee vorherige Besiedlungen an geogra-
fische Gegebenheiten gehalten hatten, wurden seit dem
Mittelalter durch Deichbau und Landgewinnungsmaf3-
nahmen die Kiistenlinien verlagert und stark begra-
digt, wodurch grof3e Anteile der Salzwiesen und Brack-
wasserréhrichte und somit ein grofler Teil des fritheren
Retentionsraumes des Wattenmeers verloren gingen
(Abb. 6.14). Durch die Entwidsserung, Verfehnung (Er-
richtung von landwirtschaftlichen Fehnsiedlungen) und
den Salztorfabbau wurde der gesamte Kiistenraum ver-
andert. Diese Eingriffe hatten ebenfalls Einfluss auf die
Gezeiten und verursachten einen héheren Tidenhub, da
das Wasser nicht mehr in veristelten Prielsystemen und
Schilfgiirteln auflaufen konnte. Ebenso verdnderten sie
den Sedimenthaushalt vor dem Deich. Da nun weniger
Wasser zwischen Wattenmeer und Nordsee zirkulierte,
konnten sich die Seegatten zwischen den Inseln verklei-
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Abbildung 6.14: Verdnderung der Nordseekistenlinie zwischen
Greetsiel im Westen und Norden im Osten. Die unterschiedlichen
Linien und Jahreszahlen stellen die Verlagerung der Kistenlinie
durch Landgewinnungsmal3nahmen seit der ersten Halfte des
15. Jahrhunderts dar. Quelle: Homeier in: Janssen, Theodor, Die
Leybucht, 0.J.,,S. 1.
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nern und migrierende Sedimentkorper die Inseln ver-
groflern (Esselink et al. 2017). Andererseits sind seit die-
sen Verdnderungen Diinen und Stridnde bei Sturmfluten
der Erosion ausgesetzt, da die natiirliche Sedimentdy-
namik eine allméahliche Verlagerung der Inselsedimente
nach Osten bzw. Siiden verursacht und diese nur mit-
hilfe menschlicher Eingriffe in ihrer aktuellen Position
gehalten werden. Als Folge kommt es u.a. auf Sylt und
Wangerooge zum Verlust von Strandbereichen. Der
Kiistenbereich der Nordsee ist damit eine durchgehend
anthropogen iiberformte Landschaft.

Die wichtigsten Anderungen der viel jiingeren Ost-
see sind dagegen klimatischer Natur mit Wechseln zwi-
schen oxischen und hypoxischen Zustinden in den
letzten 1.000 Jahren. Gleichzeitig lassen sich auch hier
menschliche Einfliisse, vor allem auf das landwirtschaft-
lich genutzte Hinterland, seit Jahrhunderten nachwei-
sen. Gezielter Kiistenschutz wurde in der Ostsee vor al-
lem durch Diinenbau und -befestigung sowie Buhnen
erzielt, da hier wegen des geringen Tidenhubs geringere
Flachenanteile iiberflutungsgefihrdet sind. Ab Mitte des
19. Jahrhunderts wurde auch an der Ostsee mit effekti-
vem Deichbau begonnen.

Aufgrund der massiven anthropogenen Eingriffe in
die Landschaft ldsst sich heutzutage ein engraumiger
Wechsel von naturnahen zu anthropogenen Lebens-
raumen sowohl an der Nord- als auch an der Ostsee be-
obachten. In der Nordsee gehoren zu den Ersteren das
Wattenmeer und die Diinen und Salzwiesen der Bar-
riereinseln, zu den Zweiteren viele Salzwiesen des Fest-
landes, die Deiche und Entwisserungsgriben sowie die
Acker- und Griinlandschaften auf den Festlandmar-
schen (Esselink et al. 2017). Vor dem Hauptdeich wur-
den durch Lahnungsbau Salzwiesen entwickelt, die
aber am Festland durch vielfach rechtwinklig angelegte
Lahnungsfelder und die Entwiésserung durch parallele
Griippen anstatt durch maandernde Priele eine einfor-
migere Landschaftsstruktur aufweisen als die raumlich
heterogeneren und diverseren Salzwiesen der Barrie-
reinseln. Die Festlandsalzwiesen wurden frither viel-
fach landwirtschaftlich beweidet, insbesondere die nicht
taglich tberfluteten oberen Salzwiesen (Esselink et al.
2017). Ab den 1990er-Jahren wurde die Beweidung aller-
dings auf vielen Salzwiesenstandorten aufgegeben.

Die Vegetation der Stridnde ist in beiden Meeren
durch Badetourismus stark beeintrachtigt. Diinen im
Umbkreis der Siedlungen sind als Schutzdiinen umgestal-
tet und mit Faschinen und Anpflanzungen mit Strand-
hafer festgelegt worden. Jahrhundertelange Beweidung
der Diinen fiihrte zur Aushagerung und zur Dominanz
von krautigen Pflanzen. Seit etwa 100 Jahren geht die Be-

weidung zuriick und ist in den Diinenlandschaften der
Nationalparks grofitenteils eingestellt. Chronosequen-
zen von Luftbildern zeigen, dass damit auf den alteren
Grau- und Braundiinen eine Verwaldung einhergeht,
anfangs vor allem mit Sanddorn und Weidengebii-
schen, aber auch mit Eichen, Birken und Spétblithenden
Traubenkirschen. Um dem Meeresspiegelanstieg zu be-
gegnen, wird auch im Niedersdchsischen Wattenmeer
(Norderney, Spiekeroog) das »Overwashing« gefordert,
d.h. die Zerstérung der Diinen bei starken Sturmfluten,
deren Sandmassen in den dahinterliegenden Salzwiesen
verteilt werden und somit die Landoberflache erhéhen.

6.4.3 Veranderte Land- und Meeresnutzung
und direkte Ressourcenentnahme im
Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser

Die Fischerei im Meer wird oft in ihren Auswirkungen
mit der Landwirtschaft gleichgesetzt. Sie ist auf nationa-
ler Ebene im gleichen Ministerium angesiedelt (Bundes-
ministerium fiir Ernahrung und Landwirtschaft, BMEL)
und unterliegt analog zur Gemeinsamen Agrarpolitik
auch einer EU-weiten Regulierung (Gemeinsame Fi-
schereipolitik, GFP, Kap. 6.5.2.4). Daher ist zu betonen,
dass es sich hierbei um die Entnahme von Organismen
aus dem natiirlichen Okosystem handelt, dhnlich wie
bei der Jagd, nur dass sie in weit grofierem Maf3e statt-
findet (Kap. 6.4.3.1). In jiingerer Zeit ist durch Aquakul-
tur ein »agrikultureller« Aspekt der Nutzung hinzuge-
kommen (Kap. 6.4.3.2). Die Entnahme von Sand und
Kies verdndert die biologische Vielfalt ebenfalls direkt
(Kap. 6.4.3.3). Zu den weiteren Nutzungen gehoren die
Schifffahrt (Kap. 6.4.3.4) und die Installation von Off-
shore-Windkraftanlagen (Kap. 6.4.3.5).

6.4.3.1 Fischerei

Fischerei ist eine von diversen menschlichen Aktivita-
ten, die kumulativ auf die Okosysteme von Nord- und
Ostsee wirken (Andersen et al. 2015; Gusatu et al. 2021;
Kenny et al. 2018, S.20). Fischereiintensitdt als Treiber
mit einem Effekt auf die lokale biologische Vielfalt ist
nach mehreren Kriterien zu bewerten: (a) ihrem Ein-
fluss auf die befischten Arten selbst, (b) den Auswirkun-
gen auf die Populationen anderer Arten iiber ungewollte
Beifinge und Verdnderungen der Nahrungsnetze und
(c) der Wirkung auf lokale Habitate, insbesondere durch
den mechanischen Einfluss der Fischerei.

Fischereien in Nord- und Ostsee

In der deutschen AWZ der Nord- und Ostsee tragen ver-
schiedene Nationen auf Basis der Gemeinsamen Fische-
reipolitik (GFP) der EU zur Fischereiintensitat bei. Der
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Abbildung 6.15: Fischanlandungen (in 1000 Tonnen) aus der erweiterten Nordsee zwischen 1950 und 2020 nach ICES Daten, Grafik modifi-

ziert, Quelle: ICES.

Anteil des Fischereiaufwands deutscher Schiffe ist dabei
deutlich geringer als der internationaler. Das Kiistenmeer
innerhalb der 12-Seemeilen-Zone wird vorwiegend von
kleineren und iiberwiegend deutschen Schiffen genutzt.

Die Fischereiintensitdt in der Nordsee ist erheblich,
begriindet dadurch, dass diese flache, produktive Schelf-
meerregion von dicht besiedelten Nationen umschlos-
sen ist und schon lange stark genutzt wird, besonders
intensiv nach den 1950er-Jahren (Capuzzo et al. 2018;
Emeis et al. 2015; Frid et al. 2000). Seit Jahrhunderten
hat der Mensch durch Fischerei Einfluss auf die biologi-
sche Vielfalt der Nordseefische ausgeiibt, sowohl in den
Kiistenzonen inklusive dem Wattenmeer (Lotze 2007)
alsauch in der offenen Nordsee (Fock 2014; Fock, Klopp-
mann & Probst 2014; Gessner, Spratte & Kirschbaum
2011). Fischereiaktivititen haben die Bestandsentwick-
lungen vieler Nordseearten gepragt, auch verschiede-
ner Taxa im Beifang (vergl. Kap. 6.4.3.1). Allerdings hat
hier der Fischereiaufwand tiber die letzten Jahrzehnte
deutlich abgenommen. Fiir die Nordsee insgesamt er-
reichten die Anlandungen pelagischer Arten Ende der
1960er-Jahre bis Mitte der 1970er Maximalwerte, wah-
rend die demersale Fischerei die grofiten Anlandungen
zwischen 1970 und Mitte der 1990er-Jahren verzeichnete

(ICES; Abb. 6.15). Fiir beide Fischereizweige haben sich
die jahrlichen Fangmengen seither erheblich reduziert
(Abb. 6.15). Fiir einige Fischarten spielt ebenso die Frei-
zeitfischerei eine grofle Rolle, z. B. beim Seebarsch (Di-
centrarchus labrax) erzielt sie teils dhnlich hohe Anlan-
dungen wie die kommerzielle Fischerei.

Im deutschen Kiistenmeer der Nordsee dominiert Fi-
scherei auf Nordseegarnelen (Crangon crangon, »Krab-
ben«). Die Krabbenfischerei findet auch innerhalb der
Wattenmeer-Nationalparks statt, wo ihr Betrieb dem
entsprechenden Nationalparkgesetz (NPG) unterliegt.
Innerhalb der Schutzzone 1 des Schleswig-Holsteini-
schen Nationalparks (NP) gibt es ein nutzungsfreies Ge-
biet. Ansonsten ist Krabbenfischerei im NP zuldssig, wo-
bei sie sich am Schutzzweck des NPs zu orientieren, d. h.
die natiirliche Entwicklung des Wattenmeers zu gewéhr-
leisten und seine besondere Eigenart zu bewahren hat.
Die Fischerei auf Miesmuscheln findet lokal begrenzt
statt und ist nach dem Landesfischereigesetz reguliert.
Die Gewinnung von Herz- und Schwertmuscheln ist in
den Wattenmeer-Nationalparks seit Anfang der 1990er-
Jahre génzlich untersagt.

In der Ostsee wird die Kiistenfischerei von sehr vie-
len kleinen Schiffen, haufig im Nebenerwerb, betrieben.
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Abbildung 6.16: Fischanlandungen (in 1000 Tonnen) aus Ostsee zwischen 1950 und 2020 nach ICES Daten, Grafik modifiziert, Quelle: ICES.

An der Ostseekiiste geht ein signifikanter Anteil der
Fange von Dorsch, Lachs und Meerforelle auf die Frei-
zeitangelfischerei zuriick, sodass fiir diese inzwischen
auch Tagesfangmengenbegrenzungen festgelegt werden
(Haase et al. 2022).

In den deutschen Ostseegewdssern konzentriert sich
die kommerzielle Fischerei im Wesentlichen auf drei Ar-
ten, namlich Sprotte, Hering und Dorsch (https://www.
ices.dk/advice/ESD/Pages/Baltic-Sea-Selective-species-
extraction.aspx). Die Gesamtanlandungen nahmen seit
den 1950er-Jahren aufgrund der technologischen Ent-
wicklung der Flotte, aber auch der Minenrdumung
und damit verbundenen Flachenerweiterung nach dem
2. Weltkrieg zunichst kontinuierlich zu. Der Zusam-
menbruch der Dorschfischerei seit Beginn der 1980er-
Jahre mit einem Riickgang der Anlandungen von
400.000t pro Jahr auf null in den letzten Jahren fithrte
zunidchst zu erheblich steigenden pelagischen Fang-
mengen an Sprotten mit einem Héchststand Ende der
1990er-Jahre. Heringsanlandungen erreichten Mitte der
1970er-Jahre bis 1990 jahrlich um 400.000t (Abb. 6.16).

Fangempfehlungen und Fangquoten

Die erlaubten Fangmengen (Fangquoten) fiir die einzel-
nen Fischbestinde in Nord- und Ostsee werden jahrlich
neu festgelegt. Dies geschieht fiir die européischen Mee-
resgebiete auf EU-Ebene und ist Ergebnis eines politi-
schen Prozesses, an dessen Anfang die wissenschaftli-
chen Fangempfehlungen des ICES stehen. Die operativ

umgesetzten Fangregulierungen sind also nicht unbe-
dingt (und haufig nicht) identisch mit dem, was in Mo-
dellen auf Basis von Fischerei- und Monitoringdaten als
der maximale Dauerertrag (MSY) einer nachhaltigen Fi-
scherei ermittelt wurde.

Uberfischung wird als eine Ursache fiir den schlech-
ten Zustand wichtiger Fischbestinde in der Ostsee an-
gesehen, da die politisch vereinbarten Fangquoten bis
vor einigen Jahren héufig jenseits der Empfehlungen
lagen (z.B. fiir die Dorsch- und Heringbestinde der
westlichen Ostsee). In den letzten Jahren erfolgte eine
starkere Orientierung an den empfohlenen Fangquoten,
um auf negative Bestandsentwicklungen entsprechend
zu reagieren. Fiir den Dorsch hat dies bisher allerdings
nicht zu einer Erholung gefiihrt. Mollmann et al. (2021)
argumentieren aufgrund einer Analyse von ICES-Daten,
dass die Dorschbestinde Anfang der 2000er-Jahre einen
Kipppunkt tiberschritten haben und sich inzwischen in
einem wenig produktiven Systemzustand befinden, der
durch Uberfischung verursacht und durch klimatische
Veranderungen nun verfestigt wird. Gleichermaflen
tiberstieg der Fischereidruck auf die Heringsbestinde
der westlichen Ostsee (Frithjahrslaicher) tiber lange Zeit
den MSY-Richtwert deutlich. Aufgrund der immer ge-
ringer werdenden Abundanzen mussten die Fangquoten
in der westlichen Ostsee schrittweise und in den Jahren
2017-2021 noch einmal drastisch um weitere 94 % ge-
senkt werden. Auch hier scheint der Klimawandel eine
Erholung der Bestande trotz geringer Fangquoten zu er-
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schweren (Moll et al. 2018; Polte et al. 2021). Aktuell liegt
der Bestand des Herings der westlichen Ostsee unter
dem Limitreferenzpunkt fiir die Laicherbiomasse, und
seine Nachwuchsproduktion ist weiterhin sehr schwach.
Die Empfehlung lautet unverdndert auf Schlieung
der Fischerei 2024, weil es keine Fangmenge gibt, die
eine Erholung des Bestandes bis 2025 bewirken konnte
(www.fischbestaende-online.de).

Auswirkungen von Fischerei auf die

biologische Vielfalt

Mobile bodenberithrende Fischereimethoden bewirken
eine Abrasion der oberen Sedimentschichten mit ent-
sprechendem Einfluss auf die dort angesiedelte Epi- und
Infauna (ICES 2016; Kenny et al. 2018); sie haben daher
einen direkten Einfluss auf benthische Lebensgemein-
schaften und deren biologische Vielfalt (Callaway 2007;
Frid et al. 2000). Negative Einfliisse der Miesmuschelfi-
scherei im Wattenmeer zeigten McLaverty et al. (2020)
auf, Hiddink et al. (2003) fiir die Herzmuschelfischerei,
die allerdings mittlerweile im deutschen Wattenmeer
verboten ist (s.0.).

Die Krabbenfischerei fithrt nicht nur zu hohen Bei-
fangraten bei Jungfischen, sondern wirkt sich durch
Beifange juveniler Garnelen zusitzlich negativ auf den
Nachwuchs der befischten Krabbenvorkommen aus
(Ulleweit, Stransky & Panten 2010). Fischbeifinge be-
treffen vorwiegend junge Schollen, Klieschen, He-
ringe und Wittling sowie Grundeln (Ulleweit, Stransky
& Panten 2010; fiir einen Vergleich mit Beifingen der
Plattfischfischerei nach Biomasse siche Beare et al.
2013b, Tab.5). Weil die Geschirre der Krabbenkutter
wesentlich leichter sind als die in der Plattfischfische-
rei eingesetzten grofen Baumkurren, haben sie weniger
Einfluss auf benthische Habitatstrukturen und Lebens-
gemeinschaften. In einer Studie zu Effekten der Krab-
benfischerei auf die Benthosgemeinschaften im Watten-
meer (CRANIMPACT) bewerteten Fock et al. (2023) die
Wirkung der iiblichen Fischereimethode auf einen fiir
die Garnelenfischerei typischen Habitattyp (»Fein- und
Mittelsand mit Rippelstruktur«; fiir andere Habitate
ldsst sich daraus keine Aussage ableiten). Signifikante
Unterschiede zwischen experimentell befischten Fla-
chen und unbefischten Kontrollflichen traten fiir ein-
zelne Arten der Endo- und Epifauna auf, fiir die die mo-
dellierte Effektdauer einer vierfachen Uberfischung bei
13-20 Tagen lag. Insgesamt kamen die Autoren zu der
Schlussfolgerung, dass die Endofauna der untersuchten
Lebensraumtypen resilient gegen eine geringe Fische-
reiintensitit von bis zu ca. 1,5 Uberfischungen pro Jahr
ist. Allerdings wurde der Nachweis von Fischereiaus-

wirkungen durch die erhebliche kleinskalige Variabilitét
der Lebensgemeinschaften erschwert. CRANIMPACT
konnte die Frage nicht beantworten, inwieweit die heute
beobachteten Gemeinschaften durch die mehr als hun-
dertjahrige fischereiliche Nutzung der Nordsee bereits
geprigt sind: Referenzdaten lagen teilweise erst seit den
1920er-Jahren vor (Lister Ley), als es schon eine Gar-
nelenfischerei gab. Die Referenzflichen im dénischen
Wattenmeer sind erst seit den 1970er-Jahren mit einem
Fischereiverbot belegt.

Unbeabsichtigter Beifang von Nichtzielarten kann
deren Populationen in Mitleidenschaft ziehen. Hierbei
reagieren die Populationen grofier, langlebiger Fischar-
ten mit geringen Reproduktionsraten besonders emp-
findlich (Reynolds et al. 2005), sodass Haie und Rochen
besonders betroffen sind (Dulvy et al. 2000; Jennings,
Greenstreet & Reynolds 1999). Fiir die Nordsee zdhlen
hierzu der Dornhai (Squallus acanthias), Glattrochen
(Dipturus spp.) und Heringshai (Lamna nasus) (ICES).

Fischereidruck wirkt sich auf unterschiedliche Weise
auch auf Seevogel aus: Zum einen hat die Menge an ge-
fangenem Fisch Einfluss auf das Nahrungsnetz und die
Verfligbarkeit von Beuteorganismen fiir Vogel, zum an-
deren stellen Stellnetze eine Gefahr fiir tauchende See-
vogel dar (Bellebaum et al. 2013). Einige Seevogelarten
profitieren jedoch auch von der Fischerei, indem sie als
Schiffsfolger Fischereiabfille nutzen (Garthe & Hiip-
pop 1994; Garthe & Scherp 2003). Allerdings wirkt dies
ebenfalls einer natiirlichen Populationsentwicklung ent-
gegen, da die entsprechenden Vogelarten im Vergleich
zu anderen Arten so iiberproportional in ihrer Popula-
tionsentwicklung begiinstigt werden.

Fischereiaktivititen haben auch Auswirkungen auf
verschiedene Meeressduger, indem sie die Nahrungsver-
fiigbarkeit fiir diese Topprdadatoren beeinflussen (Herr,
Fock & Siebert 2009) oder die marinen Sauger in sub-
optimale Habitate verdringen (Koschinski 2001). Eine
grofie Gefahr besteht fiir Meeressduger, insbesondere
fiir Schweinswale, in geringerem Mafe aber auch fiir
Robben (Cosgrove et al. 2016), durch den potenziel-
len Beifang (Brownell et al. 2019), insbesondere in der
Stellnetzfischerei in der Ostsee (Koschinski 2001; Sieb-
ert et al. 2020). Larmbelastung und potenziell auch Ge-
horschaden behindern Schweinswale in der Echoortung
von Stellnetzen (Au & Jones 1991; Nielsen et al. 2012;
Wohlsein et al. 2019). Dies muss bei der Etablierung von
Beifangvermeidungsmethoden beriicksichtigt werden.
Aktuell werden vor allem akustische Pinger eingesetzt,
aber auch andere Methoden werden derzeit entwickelt
und getestet (Bariumsulfat). Ein weiterer Nebeneffekt
der Fischerei sind verloren gegangene Netzteile, soge-
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nannte Geisternetze, in denen sich Meeressduger ver-
fangen und daran verenden kénnen (Unger et al. 2017).

6.4.3.2 Aquakultur

An der deutschen Nordseekiiste ist aufgrund der star-
ken Stromungen und des tritben Wassers mit hohem
Schwebstoffgehalt Aquakultur in Kéfigen nicht rentabel.
Im Nationalpark Wattenmeer ist sie aulerdem verboten.
An der Ostsee ist die Aquakultur nach der Wiederver-
einigung auf einen Bruchteil der fritheren Produktion
zuriickgegangen (Rosenthal & Hilge 2000). Ein Ausbau
der momentanen Produktion hat in den letzten Jahren
immer wieder stagniert und wird speziell fiir die Ost-
see aufgrund der ohnehin zu hohen Nahrstofflast kri-
tisch gesehen.

Seit einigen Jahren gibt es Bestrebungen, Offshore-
Windkraftanlagen und das durch sie bereitgestellte Hart-
substrat fiir nachhaltige Formen der marinen Aquakul-
tur zu nutzen, z.B. IMTA (integrierte multitrophische
Aquakultur), d.h. die gleichzeitige Kultivierung von
Nihrstoff freisetzenden (Fische, Garnelen) und Nihr-
stoff zehrenden Organismen (Muscheln, Algen) (Buck
et al. 2018; Buck & Langan 2017).

6.4.3.3 Sand- und Kiesabbau

Sand, Kies und Steine werden als Rohstoffe im mari-
timen Bausektor, in der Baustoffindustrie und bei der
Umsetzung von Kiistenschutzmafinahmen benotigt.

Dem MSRL-Zustandsbericht zufolge wurden im Zeit-
raum 2011-2016 im Kiistenmeer der Ostsee Sand und
Kiessand fiir den Kiistenschutz auf etwa 5,2 km” und fiir
gewerbliche Zwecke auf rund 21km? abgebaut. Im Be-
reich der Kiistengewésser nach WRRL (1-sm-Zone) er-
folgten keine Entnahmen. Gleiches gilt fiir die AWZ der
Ostsee im Bewertungszeitraum. Die in der AWZ der
Nordsee abgebauten Rohstoffe werden im Gegensatz
zur Ostsee zu einem bedeutenden Teil fiir Baumafinah-
men an Land verwendet. Hier standen 267,3 km? inner-
halb der AWZ zum Abbau zur Verfiigung. In den Kiis-
tengewdssern nach WRRL (1-sm-Zone) erfolgte kein
Abbau, aber eines der grofiten Extraktionsgebiete (Wes-
terland III) liegt im Nationalpark Wattenmeer. Hier wer-
den jahrlich 1,1 Mio. t Sand zum Strandaushub und zur
Befestigung von Sylt entnommen (Schultze & Nehls
2017). Der Abbau mariner Rohstoffe wird aufgrund der
steigenden Nachfrage weiter anwachsen.

Primar veriandert die Sedimententnahme (wie auch
die Sedimentverklappung) den benthischen Lebens-
raum durch eine Veranderung der Sedimenttopologie
und -charakteristika. Anhand einer Sandentnahme von
320.000m”* in der westlichen Ostsee lief§ sich erkennen,

dass ein Jahr nach der Entnahme zwar die Biomasse
und Abundanz der vor allem betroffenen Makroinver-
tebraten sich erholt hatte, jedoch nicht die Zusammen-
setzung der Lebensgemeinschaft, da vor allem sensi-
tive Arten sich nicht zeitnah erholen (Boyd et al. 2005;
Krause, Diesing & Arlt 2010; van der Veer, Bergman &
Beukema 1985). Zum gleichen Ergebnis kam eine expe-
rimentelle Verklappungsstudie in der Mecklenburger
Bucht (Powilleit, Kleine & Leuchs 2006). Diese Diskre-
panz zwischen funktioneller Erholung und Erholung
der Artenzahl ist ein hdufig beobachtetes Phinomen
(Hillebrand & Kunze 2020). In der Tat scheinen die
Auswirkungen noch mehrere Jahrzehnte nach der Ent-
nahme sichtbar, und eine Erholung kénnte durch posi-
tive Feedbacks nach Etablierung einer neuen Lebensge-
meinschaft komplett ausbleiben (Mielck et al. 2021).

6.4.3.4 Schifffahrt

Potenziell negative okologische Auswirkungen der See-
schifffahrt sind vielfaltig. Einerseits hat die Freisetzung
von Schadstoffen, Ol, Chemikalien und Schwerme-
tallen und Schiffsemissionen einen erheblichen An-
teil an der Verschmutzung der Meeresumwelt und ih-
rer Bewohner (Kap. 6.4.5). Zusitzlich wirken sich die
durch die Schifffahrt bedingte Lirmverschmutzung
ebenso wie visuelle Storungen negativ auf den Zustand
von Meeresorganismen aus. Ein prominentes Beispiel ist
der Schweinswal, aber auch andere Organismengruppen
wie bestimmte Fisch- und Vogelarten werden aufgrund
hoher Fluchtdistanzen negativ beeintrichtigt. Zusétzlich
konnen havariebedingte Olaustritte und illegale Miill-
entsorgung erhebliche schiddigende Auswirkungen fiir
die Kiistenokosysteme nach sich ziehen. Auflerdem gilt
die Schifffahrt als wichtigster Vektor fiir die Einschlep-
pung nicht einheimischer Arten und Hifen daher als
Hotspots der Einwanderung (Leppékoski et al. 2002).

Die Schaffung bzw. Anpassung von Fahrrinnen und
deren Freihaltung durch kontinuierlich erforderliches
Dredging fithren zu erheblichen Verinderungen der
Geomorphologie der Kiistensedimente, vor allem wird
die Sedimentheterogenitit reduziert (van Dijk et al.
2021). Damit einher gehen Veranderungen der biologi-
schen Vielfalt, vor allem direkt nach dem Dredgen, die
durch die Zunahme opportunistischer Arten charakteri-
siert sind (Gutperlet et al. 2015).

6.4.3.5 Offshore-Windenergie und andere
Konstruktionen in den Kiistengewadssern
Seit dem Friithjahr 2022 stellen die angespannte Lage auf
dem Energiemarkt und die daraus resultierenden Plidne
der Bundesregierung, die Stromversorgung bis zum Jahr
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2035 nahezu vollstindig auf erneuerbare Energien um-
zustellen, die Raumplanung vor grofie Herausforderun-
gen. Die veranschlagten Ausbauziele fiir Windenergie
auf See auf mindestens 30 Gigawatt bis zum Jahr 2030,
mindestens 40 Gigawatt bis zum Jahr 2035 und min-
destens 70 Gigawatt bis zum Jahr 2045 erfordern eine
Flichenbereitstellung fiir Windkraftanlagen und da-
zugehorige Kabelleitungen, die aufgrund der hohen
Nutzungsdichte in der deutschen Nord- und Ost-
see nur zulasten anderer Nutzungsformen, so auch
des Naturschutzes, erfolgen kann. Existierende und
geplante Offshore-Windkraftanlagen iberlappen sich
auch mit Rekrutierungsgebieten fiir benthische Fische
wie z.B. Plattfische (Barbut et al. 2020).

Die potenziellen Auswirkungen dieser Anlagen auf
die biologische Vielfalt sind vielseitig und betreffen so-
wohl den Auf- und Abbau als auch den Betrieb (Bennun
et al. 2021; Galparsoro et al. 2022). Der massive Ausbau
der erneuerbaren Energien auf See fithrt zu erhebli-
chen bau- und betriebsbedingten Belastungen durch
Larm, aber auch durch den Schiffsverkehr zu den An-
lagen. Larmauswirkungen sind vor allem fiir marine
Sauger bekannt und beinhalten Verhaltensinderungen
ebenso wie physische Schiden an Hororganen (Keller-
mann, Eskildsen & Frank 2006). Daher werden echo-
lokalisierende Arten wie Schweinswale von Konstrukti-
onsorten verdringt (Carstensen, Henriksen & Teilmann
2006). Aufler der Lirmbelastung (Schwemmer et al.
2011) gilt fiir Seevogel und ziehende Landvégel zusitz-
lich das Risiko von Kollisionen mit Rotorblittern, zu-
satzlich erleiden die Zugvogel Energieverluste durch
Ausweichmanéver (Hippop et al. 2006a; Hiippop et al.
2006b). Seevogel wie Taucher, Tolpel oder Alke werden
aus den Anlagegebieten vertrieben (Garthe et al. 2023;
Heinédnen et al. 2020; Peschko et al. 2021; Peschko, Mer-
cker & Garthe 2020). Auch hier findet eine Gewohnung
nur langsam statt (Peschko et al. 2020a). Die raumlichen
Auswirkungen strahlen dabei weit tiber die lokale An-
lage hinaus, bei Tauchern (Gavia sp.) waren diese tiber
eine Entfernung von bis zu 16 km zu verzeichnen (Men-
del et al. 2019). Kiirzliche Untersuchungen zeigten, dass
Offshore-Windkraftanlagen bei vielen Vogeln auch in
Bezug auf die Flughohe innerhalb ihrer direkten Flug-
routen liegen und viele Tiere deshalb Ausweichbewe-
gungen ausfithren (Schwemmer et al. 2023).

Eine Abschitzung auf der Basis von Totfunden auf ei-
ner einzelnen Offshore-Plattform ergab eine Mortalitét
von jihrlich mindestens 150 Vogeln je Anlage, bei tiber
1.000 solcher Strukturen allein in der Nordsee ergibt das
eine Mortalitdt im Bereich von 100.000 Vogeln (Hiippop
et al. 2016).

Die Auswirkungen von OWFs auf die benthische
Fauna erscheint demgegeniiber unklarer und kontext-
spezifischer (Klunder et al. 2020). An den Anlagen
selbst bilden sich neue Hartsubstratgemeinschaften,
die die Artenzusammensetzung der betroffenen Ge-
biete stark veréindern und zu einer Erh6hung der bio-
logischen Vielfalt fiihren konnen. Hiervon diirften vor
allem sessile Filtrierer profitieren, die durch ihre hohe
Filtrationsleistung einen signifikanten Einfluss auf Oko-
systemprozesse haben (Krone et al. 2013). Diese zu-
satzliche Besiedlung auf kiinstlich geschaffenen Habi-
tatstrukturen, die urspriinglich in diesem Raum nicht
existierten, entspricht allerdings nicht einer natiirlichen
Besiedlung des Lebensraumes. An den Stiitzen veran-
dert sich auch die Zusammensetzung der Fischfauna.
In einer Studie gingen hohere Gesamtabundanzen mit
reduzierter Vielfalt im Vergleich zu Referenzgebieten
einher (Wilhelmsson, Malm & Ohman 2006). Die Ver-
treibung von natiirlich an den Standorten der Anlagen
vorkommenden Arten scheint nicht durch die Arten,
die von den Strukturen profitieren, ausgeglichen zu wer-
den (Stenberg et al. 2015).

Neben den Offshore-Windkraftanlagen kénnen dhn-
liche Aspekte auch fiir andere direkte Eingriffe postu-
liert werden. Ol- und Gasférderung bergen trotz Aufla-
gen zu Risikomanagement und Schutzvorrichtungen die
Gefahr von Havarien und Schadstoffaustritten, die je
nach Menge und Art die Meeresokosysteme empfind-
lich belasten konnen. Die mit der Verlegung und dem
Betrieb von Pipelines und Seekabeln verbundenen Be-
lastungen fiir Meeresorganismen sind u.a. der zeit-
weise Verlust von Nahrungsflichen, Storungen durch
Schallemission, Scheucheffekte und Triibungsfahnen,
die sich insbesondere auf Benthosarten, Fische und
Nahrungsnetze auswirken. Durch die Bautitigkeiten
kommt es ebenso zu Stérungen und starken Beeintrich-
tigungen im Eulitoral. Diese negativen Effekte treten
beim Abbau der Anlagen erneut auf (Coolen et al. 2020).
Gleichzeitig gibt es wiederum hartsubstrataffine Arten
des Benthos, die sich auf Pipelines ansiedeln (Lacey &
Hayes 2020).

6.4.4 Verschmutzungim Lebensraum Kiiste
und Kiistengewasser

6.4.4.1 Nahrstoffeintrage

Anthropogen bedingte Néhrstoffeintrige durch Fliisse
und Atmosphiére haben sich fiir die Nord- und Ostsee
seit Beginn des 20. Jahrhunderts bis in die 1980er-Jahre
vervielfacht. Die Haupteintragswege fiir die siidliche
Nordsee sind vor allem die grof3en Flusssysteme Elbe-
Weser und Rhein-Maas (van Beusekom et al. 2019). Seit
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dem Hohepunkt der eingeleiteten Stoffmengen in den
1980er-Jahren sind die Eintrige mittlerweile um 69 %
bei Stickstoff (N) und 92 % bei Phosphor (P) zuriick-
gegangen (AbD. 6.17). Damit zeigt sich auch die deutlich
erfolgreichere P-Reduktion: Bezieht man Variationen in
der Menge des Abflusses mit ein, so hat sich die einge-
tragene N-Konzentration in den letzten 40 Jahren hal-
biert, die eingetragene P-Konzentration reduzierte sich
um 2/3. Durch diese Veranderung erhéhte sich das N:P-
Verhiltnis des Eintrags deutlich (van Beusekom et al.
2019).

Obwohl die deutschen Nahrstoffeintrage aus Flis-
sen in die Ostsee zwischen den 1980er- und 2010er-Jah-
ren ebenfalls um 65 % (40.835t) fur Stickstoff und 78 %
(2.844t) fiir Phosphor zuriickgegangen sind (Stoftein-
tragsmodell MoRe, MSRL), hielt aufler in einigen der
Kiistengewidsser keiner der HELCOM-Eutrophier-
ungsindikatoren die Schwellenwerte ein (HELCOM
2018a).

Fiir die deutschen Ubergangs- und Kiistengewds-
ser (d.h. den Zustindigkeitsbereich der EU-WRRL) im
Bereich der Nord- und Ostsee stellt das Umweltbun-
desamt fest, dass 2021 weder der nach EU-WRRL ange-
strebte »gute Zustand« noch das »gute dkologische Po-
tenzial« erreicht wurden, und macht Néhrstoffeintrige
weiterhin als Hauptproblem fiir das Verfehlen der Ge-
wiissergiiteziele verantwortlich (BMUV & UBA 2022).
Eine wesentliche Ursache der nach wie vor hohen Nahr-
stoffbelastungen sind diffuse Eintrdge aus der Landwirt-
schaft, welche das Grundwasser belasten und zur Eutro-
phierung von Oberflichengewéssern einschlieflich der
Kiisten- und Ubergangsgewisser fithren.

Eine Triibung des Wassers bei hohen Nahrstoftgehal-
ten durch vermehrtes Algenwachstum und Uberwuchs
durch Epiphyten (Werner, Graiff & Matthiessen 2016)
wirkt sich vor allem auf benthische Primérproduzen-
ten wie Mikroalgen oder Makrophyten negativ aus und
tithrte zu einem starken Riickgang von Seegraswiesen
(Krause-Jensen et al. 2021). Dieser Verlust an Habitat-
bildnern hat eine Verinderung von komplexen, drei-
dimensionalen Lebensgemeinschaften hin zu flachen,
vereinfachten Gemeinschaften zur Folge (Airoldi, Ba-
lata & Beck 2008) und damit deutliche Auswirkungen
auf die biologische Vielfalt. Trotz der beeindruckenden
Reduktion der Nahrstoffeintrage ab den 1980er-Jahren
ist die Erholungsrate des Seegrases dabei gering. Da-
von betroffen sind auch die Laichgebiete von Fischbe-
stainden wie dem Hering (Friithjahrslaicher) der west-
lichen Ostsee (Kanstinger et al. 2018; von Nordheim
et al. 2020). Letztlich kann sich eine durch die Eutro-
phierung hervorgerufene Veranderung des Nahrungs-

angebots ebenfalls auf die Dominanzstruktur héherer
trophischer Ebenen wie zum Beispiel Seevogelpopula-
tionen auswirken (Hotker et al. 2010; Morelli et al. 2021;
Skov et al. 2011).

In der Nordsee hatten die zusatzlich eingeleiteten
Néhrstoffe zu einer Zunahme der Biomasse und Ver-
inderung der Artenzusammensetzung benthischer
Gemeinschaften gefithrt (Schiickel & Kroncke 2013). Im
Makrozoobenthos der Nordsee lassen sich in den letzten
Jahren wieder eine langsame Verinderung in der Zu-
sammensetzung und eine Reduktion der Biomasse fest-
stellen, was als Reaktion auf die zuriickgehenden Nahr-
stoffgehalte interpretiert wird (Meyer et al. 2018).

Anders als im Benthos ist trotz sinkender Néhrstoff-
konzentrationen (Wiltshire et al. 2008) eine gleichblei-
bend hohe Phytoplanktonbiomasse sowohl in der
Helgoland Reede (Boersma et al. 2015; Wiltshire et al.
2008), dem Wattenmeer (Antonucci di Carvalho et al.
2023; Prins, Desmit & Baretta-Bekker 2012), der Sylt-
Roads-Zeitreihe (Rick et al. 2023) als auch in Model-
len (Sarker & Wiltshire 2017; Scharfe & Wiltshire 2019;
Xu, Lemmen & Wirtz 2020) festzustellen. Mogliche Ur-
sachen konnen Veranderungen von Salinitat, Triibung,
Stickstoft/Silikon(N/Si)-Verhéltnisse sowie Temperatur
und Fraf3druck sein (Rick et al. 2023; Scharfe & Wilt-
shire 2019; Wiltshire et al. 2015). Allerdings ist aufgrund
der gestiegenen N:P-Verhiltnisse (Wiltshire et al. 2008)
vor allem kiistennah tiber die letzten Jahrzehnte eine zu-
nehmende P-Limitation des Phytoplanktons zu erken-
nen (Dajka et al. 2022), wihrend die offene Nordsee bei
insgesamt deutlich geringeren Konzentrationen eher N-
limitiert scheint (Burson et al. 2016). In angrenzenden
Kiistengebieten der Nordsee ist mit dieser P-Limitation
eine Reduktion der Phaeocystis-Bliiten und der Dinofla-
gellaten verbunden (Burson et al. 2016; Prins, Desmit &
Baretta-Bekker 2012).

Abbildung 6.17: Zeitserien fiir Temperatur (A) und Nahrstoffge-
halte (B, C) aus Nord- und Ostsee-Monitoringprogrammen. Daten
wurden aus Langzeitmessungen im Wattenmeer (https://www.
nlwkn.niedersachsen.de/download/200138/Analysis_of_the_
Dutch_and_German_phytoplankton_datasets_of_the_Wad-
den_Sea.pdf), auf Helgoland (Wiltshire, Ecker & Kirstein o.J.), bei
Sylt (Rick et al. 2015), von Boknis Eck (Bange & Malien 2015) und von
MUDAB (BfG, https://geoportal.bafg.de/MUDABAnwendung/) ex-
trahiert. Nur Oberflichenwasserdaten wurden verwendet (flr
Stickstoff and Phosphor, Tiefe < 10 m). Es handelt sich um Daten
aus Monitoringprobenahmen. In allen drei Plots wurden die Ach-
sen aus Lesbarkeitsgriinden leicht begrenzt, weshalb eine geringe
Zahl an Datenpunkten (< 1% aller Datenpunkte) nicht in den Plots
gezeigt ist. Alle Daten wurden fir die Trendberechnungen (ge-
mischtes lineares Model) verwendet. Die Transparenz der Daten-
punkte nimmt von Januar bis Dezember zu.
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Eine weitere Folge der immer noch hohen Néhrstoff-
belastung sind Algenmassenentwicklungen, die einer-
seits im Fall von Blaualgenbliiten toxisch sein kénnen
und andererseits beim Abbau der groflen Mengen von
Biomasse am Meeresboden zu Sauerstoffmangel fithren.
Vor allem die Ostsee ist aufgrund ihrer langen Ver-
weilzeiten (Ostsee: 25-35 Jahre, Nordsee: drei bis vier
Jahre) und der starken Schichtung des Wasserkorpers
besonders anfillig fiir die Bildung von bodennahen
Sauerstoffmangelzonen (Kap.6.4.4.5). Zusitzlich hat
die zunehmende Hypoxie in den Bodenschichten der
zentralen Ostsee dazu gefiihrt, dass Phosphat und Am-
monium aus den anoxischen Sedimenten wieder in die
Wassersédule gelost werden. Dies stellt neben den exter-
nen Quellen fiir diese Ndhrstoffe nun eine immer grofier
werdende interne Quelle dar. Dieser Prozess kann auch
wiahrend der saisonal auftretenden Sauerstoffarmut in
den Kiistenregionen beobachtet werden (Bonaglia et al.
2016; Savchuk 2018; Stigebrandt & Andersson 2020).

6.4.4.2 Schadstoffeintrage

Schédliche Auswirkungen auf die Meeresumwelt und
ihre Organismen haben vor allem sogenannte PBT-
Stoffe, die sich durch lange Abbauzeiten (Persistenz),
Anreicherung in Lebewesen (Bioakkumulation) und
Giftigkeit (Toxizitat) auszeichnen. PBT-Stoffe sind noch
Jahrzehnte nach ihrer Anwendung in der Meeresumwelt
zu finden. Zu ihnen gehoren sowohl persistente organi-
sche Schadstofte wie Polychlorierte Biphenyle (PCB, z. B.
DDT), Dioxine, Hexachlorbenzene oder diverse Pesti-
zide als auch anorganische Stoffe wie Quecksilber.

Die Haupteintragsquellen sind fiir die Nord- und
Ostsee indirekte Schadstoffeintrage tber Flisse und
die Atmosphire. Atmosphdrische Eintrige stammen
vor allem aus dem Verkehr, Verbrennungsanlagen und
der Seeschifffahrt (Barregard et al. 2019). In der Ost-
see machen atmospharische Eintrage, die nicht aus dem
Wassereinzugsgebiet stammen, beispielsweise 60 % der
Cadmium-, 84 % der Blei- und 79 % der Quecksilber-
deposition aus (UBA). Allerdings verursacht die Schiff-
fahrt auch direkt eine chronische Verschmutzung durch
Ol (Chrastansky & Callies 2009).

Obwohl die meisten MSRL-Indikatoren zu Schad-
stoffen fiir die Nordsee abnehmende Trends aufweisen,
konnte der gute Umweltzustand nicht erreicht werden,
was grofitenteils auf eine weiterhin zu hohe Belastung
durch Quecksilber zuriickzufiihren ist. Der nationale In-
dikator fiir Céasium-137 zeigt zwar ebenfalls eine stetige
Abnahme, dennoch wurde fiir die deutsche AWZ ein zu
hoher Wert ermittelt. In den deutschen Territorialgewas-
sern lagen die Werte allerdings unterhalb des Schwellen-

werts. Schadstoffgehalte in Miesmuscheln (Deskriptor
D9) liegen in den deutschen Nordseegewdssern eben-
falls unterhalb der festgelegten Schwellenwerte.

Fir die siidliche und westliche Ostsee blieben die
Schadstoffkonzentrationen in den letzten sechs Jahren
weitgehend unverandert und sind nach wie vor zu hoch.
In der Kieler und Mecklenburger Bucht éiberschreiten
fiinf von sieben bewerteten Substanzen die Schwellen-
werte. Im Arkonabecken und im Bornholmer Becken
tiberschreiten fiinf von zwolf bzw. sechs von zehn die
Schwellenwerte des guten chemischen Zustands (nach
WRRL). Vor allem ubiquitar vorkommende Schadstoffe
wie Quecksilber und polybromierte Diphenylether
(PBDE) weisen zu hohe Konzentrationen auf. Der HEL-
COM-Indikator Aktivitatskonzentrationen von Cs-137
zeigte ebenfalls zu hohe Konzentrationen an.

Der neue nach HELCOM prioritire Stoff Perfluo-
roctansulfonsiure (PFOS) lag in Biota unterhalb des
Schwellenwerts, in Kiistengewdéssern allerdings deutlich
dariiber. Fiir die AWZ liegen bisher keine Daten vor, aber
eine schwedische Studie zu Vogeleiern fand eine 30-fa-
che Erhohung der PFOS-Konzentration von 1968 bis
2003 (Holmstrom, Jarnberg & Bignert 2005). Allerdings
wurden die Schadstofte, die maf3geblich zu den Einbrii-
chen im Bruterfolg der Vogel gefiihrt hatten (vor allem
DDT und PCB), schon in den 1980er-Jahren verboten,
was auch zu einem Riickgang der Belastung in Vogelei-
ern fithrte (Jérundsdéttir et al. 2006). Zudem zeigt sich
der Riickgang der PCB-artigen Stoffe nicht in allen Or-
ganismen, wie Untersuchungen am Hering (Clupea ha-
rengus) in der Ostsee zeigen (Miller et al. 2013).

Zahlreiche Studien belegen die negativen Effekte,
die Schadstoffe auf Meeresorganismen haben konnen.
Dazu gehoren verringerter Bruterfolg bei Vogeln durch
DDTs und PCBs (Helander et al. 2002; Herrmann et al.
2011; Herrmann & Heuck 2019), verringerte Wachs-
tumsraten und Fortpflanzungserfolge in mehreren
Molluskenarten durch Tributylzinn in Antifouling-An-
strichen (Bauer et al. 1997; Nehring 2000; Oehlmann et
al. 1998; Parmentier et al. 2019) und Beeintrichtigun-
gen des Reproduktionserfolgs durch Wachstumshem-
mung (Pinkney, Matteson & Wright 1990) sowie Sto-
rung in der Gonadenentwicklung (Scholz & Kliiver
2009) und im Lipidstoffwechsel (Belpaire & Goemans
2007) bei Fischen. Auch die Verschmutzung durch Ol-
und Gasbohrung fithrt zu Verlusten vor allem der ben-
thischen Fauna, die zeitlich und rdumlich grofier sind
als der lokale direkte Eingriff (Ellis, Fraser & Russell
2012). Durch die Bioakkumulation vieler Schadstoffe
sind vor allem Toppridatoren einer hohen Anreiche-
rung von Schadstoffen ausgesetzt. Viele der schon linger
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bekannten Schadstoffe sind mittlerweile verboten, aller-
dings werden permanent neue Schadstofte entwickelt.

Chemische Schadstoffbelastungen, etwa durch per-
sistente Schadstoffe wie DDT, PCBs, PBDEs, Toxaphene
und Quecksilber, standen ab den 1970er-Jahren im Ver-
dacht, negative Auswirkungen auf die Reproduktion so-
wie das Immun- und Hormonsystem von marinen Séu-
gern zu haben (Beineke et al. 2005; Drescher, Harms &
Huschenbeth 1977; Jepson et al. 2016; Kannan et al. 2000;
Siebert et al. 1999; Van Loveren et al. 2000), und wur-
den als Ursache fiir verschiedene Erkrankungen nachge-
wiesen (Backlin et al. 2021; Helle, Olsson & Jensen 1976;
Schmidt et al. 2020). Ein Zusammenhang zwischen er-
hohten Schadstoffbelastungen in Schweinswalen und
chronischen Erkrankungen wird vermutet (Siebert et
al. 1999; Wunschimann et al. 2001). In der Ostsee wird
eine Reihe von charakteristischen Erkrankungen des
Immunsystems, des Darmtrakts und der Reprodukti-
onsorgane in Kegelrobben, der sogenannte »Baltic Seal
Disease Complex«, mit persistenten Schadstoffen in Zu-
sammenhang gebracht (Lakemeyer et al. 2020). PCB-
Belastungen in Meeressdugern haben nach wie vor eine
Hohe, die Auswirkungen bei den Tieren erwarten lassen
(Bredhult et al. 2008; Nyman et al. 2002; Siebert 2012;
Yap et al. 2012).

6.4.4.3 Miill, Makro- und Mikroplastik

Meeresmiill und besonders die langsam abbaubaren
Kunststoffe stellen global eine immer gréfier werdende
Gefahr fir Meeresorganismen dar, da Tiere sich in Mill-
teilen verfangen, diese mit der Nahrung aufnehmen oder
sich daran verletzen (Poloczanska et al. 2013; Roman et
al. 2020). Abfallmengen aus Verpackungsmilll, vor al-
lem Kunststoffe, wachsen seit Jahrzehnten stetig an. In
Deutschland ist der Verpackungsverbrauch zur Entsor-
gung zwischen 2010 und 2020 um 17,3 % auf 18.777 kt
gestiegen. Davon waren 3.219 kt allein Kunststoftver-
packungen (Burger, Cayé & Schiiler 2022). Weltweit ist
die Plastikproduktion von 1,7 Mio. t in den 1950er-Jah-
ren auf 391 Mio. t im Jahr 2021 angewachsen, wovon
4,8-12,7 Mio. t jéhrlich {iber die Kiisten in den Ozean
gelangen (Meyerjlirgens et al. 2023 und Referenzen da-
rin). Der iiber die Fliisse eingeleitete Anteil ist hierbei
wohl kleiner als angenommen, ein Grof3teil scheint lokal
direkt eingebracht zu werden (Schoneich-Argent, Dau &
Freund 2020).

An der stidlichen Nordseekiiste wurden bei Strand-
surveys im Mittel pro 100m Strandabschnitt 389
Miillteile gefunden, fast 90% davon bestanden aus
Kunststoffen, und die meisten Teile entstammten der Fi-
schereiindustrie und Verpackungen (Schulz et al. 2015).

Ungefihr 60 % der Migen von Eissturmvogeln tiber-
schritten den festgelegten Schwellenwert von 0,1 g Plas-
tikmiill im Mageninhalt pro Tier. Uber die letzten zehn
Jahre konnte fir diesen MSRL-Indikator keine Verande-
rung verzeichnet werden.

Generell liegen die Mengen an Abfillen am Mee-
resboden in der Nordsee deutlich iiber denen der Ost-
see (Int-Veen et al. 2021; Kammann et al. 2018). An der
Ostsee wird ebenfalls seit 2012/13 ein Strandmill-Spiil-
saummonitoring durchgefithrt und Miillteile im Rah-
men des Baltic International Trawl Surveys (BITS) er-
fasst. Auch hier fehlen allerdings Langzeitdatenreihen,
die die Auswirkungen von Miill auf Meeresorganismen
belegen kénnten. Die MSRL-Bewertung stiitzt sich fiir
die Ostsee auf den letzten HELCOM-Statusbericht. Die-
ser stellt fest, dass 70 % des Meeresmiills aus Kunststof-
fen bestehen, wobei bei der Strandmiillsammlung grofie
Unterschiede in der rdumlichen Verteilung entlang der
Ostseekiiste verzeichnet wurden. Haupteintragsquelle
ist hier der Tourismus (Haseler et al. 2018; Schernewski
et al. 2018).

Zusitzlich zu groflen Miillteilen ist die Menge an Mi-
kroplastikteilen (< 5mm) im Meer und Organismen in
den Fokus geriickt. Hier lassen sich auch in Biota wie
Muscheln hohe bzw. steigende Konzentrationen finden
(Halbach et al. 2022), allerdings sieht der MSRL-Zu-
standsbericht von einer Aussage hinsichtlich der Krite-
rien der Menge und Verteilung von Mikroplastikparti-
keln und deren Auswirkungen auf Meeresorganismen
ab, da die Methodik der bisher dazu veréffentlichten
Studien sich unterscheidet. Tatsachlich variieren die
wissenschaftlichen Ergebnisse in Bezug auf die Anzahl
der Meerestiere mit Mikroplastikpartikeln im Magen-
Darm-Trakt zwischen < 1 und 40 % (Beer et al. 2018; Fi-
scher 2019; Foekema et al. 2013; Kiihn et al. 2020; Rum-
mel et al. 2016; Wesch et al. 2016a; Wesch et al. 2016b).
Hermsen et al. (2017) vermuten methodische Unter-
schiede als Ursache fiir die hohe Variabilitét.

In den letzten Jahren wurden eine Reihe von Studien
zu trophischem Transfer von Mikroplastikpartikeln und
damit verbundenen potenziell schidlichen Auswirkun-
gen fiir Toppradatoren und den menschlichen Verzehr
von Meerestieren durchgefiihrt. Schidliche Auswirkun-
gen oder eine Korrelation zwischen Schadstoffen im
Muskelgewebe mit der Anzahl an ingestierten Partikeln
wurden bisher nicht bestitigt (Ogonowski et al. 2019).
Eine gesundheitsschadliche Wirkung von Mikroplas-
tik fiir Toppradatoren und den Menschen wurde eben-
falls als eher gering eingeschatzt (Garrido Gamarro et
al. 2020; Lusher, Hollman & Mendoza 2017), allerdings
wurde darauf hingewiesen, dass die Datenlage zu die-
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sen Fragestellungen noch sehr begrenzt ist (Barboza et
al. 2018; Carbery, O’Connor & Palanisami 2018; EFSA
CONTAM Panel 2016).

6.4.4.4 Beseitigung Munition, Kampfmittel

In der deutschen Nord- und Ostsee lagern Altlasten von
ca. 1,6 Mio. t konventioneller Munition und 5.000t che-
mischer Kampfstoffe, die im Zweiten Weltkrieg durch
Militiaroperationen oder danach durch Verklappung
versenkt wurden (UBA 2023). Im Rahmen mehrerer na-
tionaler und internationaler Forschungsprojekte haben
zahlreiche Studien sprengstofftypische chemische Mu-
nitionsbestandteile in Meerwasser, Sedimenten und Or-
ganismen nachweisen kénnen. Von 17 verschiedenen
Verbindungen, die in deutschen Kiistengewissern ge-
messen wurden, kamen TNT, RDX und DNB am héu-
figsten vor. Munitionsversenkungsgebiete wie z.B. die
Kolberger Heide oder Bereiche in der Libecker Bucht
wiesen die hochsten Konzentrationen auf, aber mit
deutlichen Unterschieden zwischen den Gebieten (Beck
et al. 2018; Greinert 2019). Diese Daten belegen die weit-
verbreitete Freisetzung von Schadstoffen aus mariner
Munition, die damit eine Quelle chemischer Verunrei-
nigungen in kiistennahen Meeresgewissern ist, deren
Stérke in Zukunft wahrscheinlich zunehmen wird.

Bislang stehen nur wenige Daten zur Verfiigung, um
die Auswirkungen munitionsbedingter Verschmutzung
auf bestimmte Organismengruppen des Kiistenraums
abzuschdtzen. In Labor- und Feldstudien wurden die
Aufnahme und Akkumulation der toxischen Che-
mikalien in tierischem Gewebe nachgewiesen (Grei-
nert 2019; Maser & Strehse 2020; Schuster et al. 2021;
Strehse et al. 2017). Diese Aufnahme korreliert positiv
mit den Expositionskonzentrationen und fithrt zu ge-
sundheitlichen Beeintrichtigungen der exponierten
Organismen. Auflerdem bestehen neben den grofien
Auswirkungen, die Sprengungen iiber grofle Distan-
zen auf Meeressduger haben konnen (Kap.6.4.4.5),
grofle Sorgen beziglich der Konsequenzen, wenn die
Munitionshiillen durchrosten und die Bestandteile der
Sprengsitze sowie chemische Substanzen wie Senfgas
oder TNT im marinen Okosystem freigesetzt werden
(Slobodnik et al. 2022).

Aktuell beruhen diese Ergebnisse nur auf einigen we-
nigen Pilotstudien, beziehen sich nur aufkleine geografi-
sche Gebiete und nur wenige Modellorganismen. Auf3er-
dem wurden wichtige Arten, die verschiedene Ebenen
der marinen Nahrungskette reprisentieren, noch nicht
im Detail untersucht. Dies zu dndern ist der Anspruch
des DAM-Projektes CONMAR (www.conmar-munition.
eu). Die Zustandigkeiten fiir die Sanierung und Gefah-

renabwehr von Altlastenmunition sind auf die unter-
schiedlichen Kampfmittelbeseitigungsdienste der finf
Kiistenbundeslander verteilt. Ein strukturierter Ent-
scheidungsprozess wird dadurch verkompliziert, dass
Munitionsbestandteile bis jetzt noch nicht Teil des insti-
tutionalisierten Bund-Lander-Messprogramms (BLMP)
sind und die Zustindigkeiten fiir die Probenahme und
Analyse erst noch geregelt werden miissen.

6.4.4.5 Larmverschmutzung

Durch die steigenden anthropogenen Aktivititen
nimmt auch der Unterwasserldrm in Nord- und Ostsee
zu, was sich zunehmend negativ auf marine Organismen
auswirkt (Duarte et al. 2021). Hier spielt die kommer-
zielle Schiftfahrt eine grofle Rolle, die durch den Welt-
handel weiter zunimmt, aber auch touristische Aktivita-
ten wie Féhren, Ausflugsschiffe, Speedboote, Jetskis und
Kreuzfahrtschiffe (Emeis et al. 2015; Frisk 2012). Unter-
suchungen haben gezeigt, dass hérempfindliche Tiere
wie Schweinswale und Robben regelmaflig Schiffslarm
ausgesetzt sind und dies zu Verhaltensstorungen fithren
kann (Mikkelsen et al. 2019; Nachtsheim et al. 2023; Wis-
niewska et al. 2018). Der zunehmende Bau von Offshore-
Konstruktionen wie beispielsweise Offshore-Windparks
(Schaffeld et al. 2020; Teilmann & Carstensen 2012; Tou-
gaard et al. 2009), Briicken, Tunnel und Plattformen
fihrt zu einem erheblichen lang anhaltenden Larmein-
trag. Hinzu kommt die enorme Anzahl an Munitionsalt-
lasten in den deutschen Gewissern (Bottcher et al. 2011;
Greinert 2019). Diese miissen haufig bei Aktivititen wie
der Konstruktion von Offshore-Windkraftanlagen, Ver-
legung von Kabeln oder Pipelines oder der Verlegung
von Schifffahrtsstraflen gesprengt werden, da sie nicht
geborgen werden konnen (Kap. 6.4.5.4). Ein Beispiel ist
die Sprengung von 42 britischen Seeminen in der Néahe
des FFH-Schutzgebiets Fehmarnbelt, die zum Tod von
zehn von 24 untersuchten Schweinswalen fiihrte (Sieb-
ert et al. 2022).

6.4.5 Klimawandelim Lebensraum Kiiste und
Kiistengewasser

Die direkten Konsequenzen des Klimawandels auf Kiis-
tenmeere beschranken sich nicht auf die Veranderung
der Temperatur und deren Extrema, sondern umfassen
auch Verdnderungen im Sauregehalt (Versauerung) und
Sauerstoftgehalt (Hypoxie, Anoxie) des Wassers. Alle
Habitate des Land-Meer-Ubergangs sind dariiber hin-
aus direkt vom Meeresspiegelanstieg betroffen. In ihrer
Bedeutung fiir den jetzigen und zukiinftigen Wandel der
biologischen Vielfalt werden wir diese Aspekte nachein-
ander betrachten.
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6.4.5.1 Anstieg des Temperaturmittelwerts

Der Temperaturanstieg in den Randmeeren Nord-
see und Ostsee iibertrifft den globalen Mittelwert der
Ozeanerwidrmung. Von 1955 bis 2020 stieg die Was-
sertemperatur, gemittelt {iber Nord- und Ostsee, um
1,5°C (Wert ergibt sich aus Datenauswertungen der in
Abb. 6.17 gezeigten Temperaturdaten). Der Anstieg der
Wassertemperaturen variiert allerdings deutlich zwi-
schen einzelnen Teilbereichen von Nord- und Ostsee.
Von 1969 bis 2017 stieg die mittlere jahrliche Oberfla-
chentemperatur der Nordsee um 1,3°C (UBA 2019),
doppelt so schnell wie die globale Erwarmung des Mee-
res von 0,75 °C. Verschiedene Modelle konvergieren auf
eine erwartete Erwdrmung in diesem Jahrhundert von
ca. 2°C (Schrum et al. 2016). Fiir die Ostsee ist die his-
torische Erwdrmung mit 1,65 °C von 1990 bis 2018 sogar
noch héher und eine weitere Erhohung bis 2100 zu er-
warten (Ahola et al. 2021). In flachen Kiistenbereichen
verlduft die Erwdrmung abermals schneller, so wurden
im niedersachsischen Wattenmeer mittlere Temperatur-
zuwichse von 2,1°C tiber die letzten beiden Dekaden ge-
messen (Hillebrand et al. 2022).

Réumlich sind verénderte Verbreitungsgebiete eine
klare Folge des Klimawandels (Poloczanska et al. 2013)
und zeigen sogar hohere Raten der Verschiebung von
Verbreitungsgebieten als bei terrestrischen und Siifi-
wasserorganismen (Chen et al. 2011; Parmesan & Yohe
2003). Dies fiihrt auch zu einem hoheren Austausch
von Arten (Turnover) {iber die Zeit im Vergleich zu Ar-
tengemeinschaften an Land (Blowes et al. 2019) und ver-
schiebt lokale Artentrends zumindest zeitweise zu Ar-
tenzunahmen (Hillebrand et al. 2018b). Auch fiir die
deutsche Nord- und Ostsee wurde ein (oft zeitverzoger-
tes) Verschieben des Vorkommens von Arten mit veran-
derter Temperatur berichtet (Hiddink, Burrows & Gar-
cia Molinos 2015; Hiddink & ter Hofstede 2008).

Aufler Verdnderungen der Verbreitungsgebiete sind
auch Anderungen in der Phinologie und Wechselwir-
kungen zwischen Arten (zeitliches Mismatch) Folge
des Klimawandels. Diese okologischen Einfliisse kon-
nen damit gravierender sein als die isolierten direkten
Anderungen von Umweltvariablen (Kahru, Elmgren
& Savchuk 2016). Wihrend z.B. das Phytoplankton zu
Jahresbeginn vor allem lichtlimitiert ist und wenig auf
Temperatur reagiert, ist der Lebenszyklus der Konsu-
menten oft direkt temperaturkontrolliert. So findet die
Rekrutierung der Muschel Macoma baltica im Watten-
meer in warmen Jahren friher statt, wahrend die Friith-
jahrsbliitte des Phytoplanktons sich kaum verschiebt.
Folglich kommt es in warmen Jahren zu einem frithen

Larvenauftritt bei geringem Nahrungsangebot, wo-

durch der Rekrutierungserfolg dieser wichtigen Schliis-
selart sinkt (Philippart et al. 2003). Ahnliches gilt fiir
den frithjahrslaichenden Hering der westlichen Ostsee
(Polte et al. 2021).

Neben Verdnderungen in der Zusammensetzung von
Artengemeinschaften und Verbreitungsgebieten lassen
sich auch Verinderungen innerhalb von Arten zei-
gen. Die deutlichste Reaktion ist eine Verkleinerung
der Organismen, wie sie z.B. fiir Fische (Baudron et
al. 2014; Tkpewe et al. 2021) und Phytoplankton (Hille-
brand et al. 2022) in Verbindung mit Erwirmung ge-
bracht wurde. Passend zu dieser Verkleinerungstendenz
ist auch, dass die Bedeutung heterotroph-mikrobieller
Prozesse mit zunehmender Erwdrmung steigen wird
(Sarmento et al. 2010).

6.4.5.2 Hitzewellen

Marine Hitzewellen sind als zeitlich begrenzte Vorkom-
men ungewohnlich hoher Meeresoberflichentempe-
raturen definiert (Hobday et al. 2016). Hauptsachlich
angetrieben durch die globale Erwarmung, haben die
Anzahl und Ausdehnung dieser Extremereignisse global
in den letzten Jahrzehnten zugenommen (Holbrook et
al. 2019; Oliver et al. 2018). Die marinen Hitzewellen in
der Nord- und Ostsee wurden zeitlich meist mit Hoch-
druckwetterlagen und gleichzeitigen terrestrischen Hit-
zewellen in Verbindung gebracht (Borgman et al. 2022).
So wurden in der Nordsee in den Jahren 2003, 2006,
2014 und 2016 die bisher hochsten Jahresmitteltempera-
turen gemessen, die meist auf eine extreme Erwirmung
in den Sommermonaten zuriickzufithren war (Oberfli-
chentemperaturanalysen, BSH). In der Ostsee wurden
zuletzt in den Jahren 2014 und 2018 Rekordwerte ver-
zeichnet (Oberfldchentemperaturanalysen, BSH).
Wihrend fiir das Berichtsgebiet keine expliziten Syn-
thesen vorliegen, kann aus Erfahrungen anderer Gebiete
wie dem Mittelmeer (Garrabou et al. 2022) und der Tat-
sache, dass marine Organismen nédher an jhrem Tem-
peraturmaximum leben als terrestrische (Pinsky et al.
2019), ein erhebliches Risiko fiir Mortalitétsereignisse
abgeleitet werden. Fiir einige habitatbildende Arten
wie Seegras wurde dies bereits in den Kiistengewéssern
Deutschlands gezeigt (Reusch et al. 2005). Ohne eine
rasche evolutionidre Anpassung an die zunehmenden
Temperaturen und Hitzeperioden kann es sein, dass die
Seegrasbestdnde mit dem fortschreitenden Klimawan-
del nicht Schritt halten konnen (Ehlers, Worm & Reusch
2008). Aufgrund der unterschiedlichen Toleranzen ge-
geniiber Temperaturverdnderungen und -extremen ein-
zelner Arten wird sich auch ohne Letalereignisse die
strukturelle und funktionelle Zusammensetzung von
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Artengemeinschaften mit hoher Wahrscheinlichkeit
andern (Pansch et al. 2018; Viitasalo & Bonsdorff 2022).

6.4.5.3 Meeresspiegelanstieg

Der Anstieg des mittleren Meeresspiegels kann in den
Pegeldaten der deutschen Nord- (Wahl et al. 2013) und
Ostsee (Griwe et al. 2019) nachgewiesen werden. Pegel-
beobachtungen in der Nordsee deuten darauf hin, dass
der absolute Meeresspiegel im Zeitraum von 1900 bis
2009 um etwa 1,5 mm pro Jahr gestiegen ist (Wahl et al.
2013). Der Meeresspiegel wird auch in Zukunft weiter
ansteigen (IPCC 2022), eine Beschleunigung des An-
stiegs wurde an der Nordsee bereits festgestellt (Stef-
felbauer et al. 2022) und ist fiir die Ostsee vorhergesagt
(Hofstede, Matelski & Stock 2019).

Dabei ist es wesentlich, auch langere Zeitrdume in den
Blick zu nehmen, also bis 2300. Fiir diese Zeitraume gibt
es Vorhersagen mit einem wesentlich héheren Grad an
Unsicherheit, die je nach Emissionsszenario eine Spann-
weite von zwei bis 16 m aufweisen (Fox-Kemper 2021).
Wihrend bei einem Anstieg um zwei Meter noch eine
»Hold the line«-Anpassungsstrategie an der Festlands-
kiiste der Nordsee moglich wire, indem bestehende
Deiche erhoht und verstarkt werden, ist es fraglich, ob
diese Strategie auch bei wesentlich hoheren Meeres-
spiegelanstiegswerten in den kommenden Jahrhunder-
ten geeignet ist. Die Alternative wire ein »managed re-
alignment«, also ein Zuriicknehmen der Kistenlinie auf
hoher gelegene Gebiete, was aber an der Nordseekiiste
und in den Astuaren von Elbe, Weser, Ems und Eider die
Aufgabe von grofien Teilen der Marschlandschaft bis zur
Geestkante zur Folge hitte. Vorher miisste nicht nur der
Bau neuer Seedeiche, sondern vor allem die Umsiedlung
und der Riickbau von Siedlungen, Verkehrswegen, tech-
nischer Infrastruktur, den groflen Miilldeponien u. a. bei
Varel und Esens sowie ndhrstoffbelasteten Ackerboden
und schadstoftbelasteten urbanen Béden geschehen, um
nicht eine dystopische Wattlandschaft mit zerfallenden
Zivilisationsresten vor der zuriickgesetzten neuen Kiis-
tenlinie zu erzeugen.

Die zukiinftige Bedrohung der biologischen Vielfalt
der Nordseekiiste bei einer »Hold the line«-Perspektive
liegt vor allem in der Begrenzung durch 8-9m hohe
und bis zu 100 m breite Seedeiche, aufgrund derer die
Festlandsalzwiesen und Wattflachen nicht mehr land-
einwérts migrieren kénnen (»coastal squeeze«). Das zu-
kiinftige Uberleben des gesamten Wattenmeerdkosys-
tems in seiner derzeitigen Form hingt davon ab, ob
der Meeresspiegelanstieg durch Sedimenteintrag und
-aufwuchs kompensiert werden kann, was bisher un-
Kklar ist (Lodder et al. 2019; Oost et al. 2017). Eine Uberflu-

tung des Wattenmeers wiirde auch andere Organismen-
gruppen und Habitattypen massiv beeintrachtigen. Die
Reduktion des fiir das Benthos zur Verfiigung stehenden
Areals wiirde mit entsprechenden Biomasseverlusten
und reduzierten OSL einhergehen, nahrungssuchende
Zugvogel wiirden Bestandsabnahmen erleiden, da die
Nahrung vor Ort oder fiir die Migrationsrouten nicht
ausreicht. Bei anderen hohen trophischen Ebenen wie
Fischen und Meeressdugern kame es ebenfalls zu gerin-
gerem Reproduktionserfolg und Populationsabnahmen.

Selbst eine »temporire« Uberflutung von einigen Jah-
ren wiirde den Artenbestand des Wattenmeers und der
Salzwiesen erheblich gefahrden, da diese spezialisierten
Organismen keine Ausweichmoglichkeit haben. Eine
Studie im Wattenmeer Schleswig-Holsteins legt nahe,
dass einigen Pionierarten wie dem Schlickgras (Spartina
anglica) eine entscheidende Rolle zukommen kann, da
Spartina-besetzte Habitate einen hoheren Sedimentauf-
wuchs und gar einen zeitlichen Diversititsgewinn auf-
wiesen (Granse, Suchrow & Jensen 2021).

Des Weiteren wird durch den Meeresspiegelanstieg
der Bedarf an Sand fiir den Schutz von sandigen Kiis-
tenabschnitten durch Sandaufspiilung ansteigen. Sand-
aufspiilung stellt einen wichtigen Baustein des Kiisten-
schutzes und -anpassung in Deutschland dar, vor allem
zum Schutz der durch Erosion und Uberflutung bedroh-
ten Barriereinseln der Nord- (Friesische Inseln) und
Ostsee (insbesondere Fischland-Darf3-Zingst und Hid-
densee), welche auch das Festland dahinter vor Hoch-
wasserereignissen schiitzen (MELUND 2022). Die Sand-
aufspiilung kann eine Reihe von negativen 6kologischen
Auswirkungen haben, wie z.B. die Zerstérung von Ha-
bitaten an der Entnahmestelle (siehe auch Kap. 6.4.3.3),
die Beeintrichtigung von filtrierenden Organismen und
der Photosynthese durch Triibung des Wassers und das
Bedecken und Ersticken von benthischen Organismen
an der Auftragsstelle (Staudt et al. 2021).

Die Niederungsgebiete der Ostsee werden nur von
niedrigen Deichen geschiitzt. In Mecklenburg-Vorpom-
mern werden diese Deiche nur noch um Siedlungsge-
biete von staatlichen Stellen unterhalten, an anderen
Stellen sind die Landnutzenden selbst aufgefordert, dies
zu tun. Hier sind die Bedingungen fiir eine landeinwérts
gerichtete Migration der Kiistenvegetation wesentlich
besser, sie kann sich allerdings entlang der Flusstéler
von Warnow, Recknitz und Peene weit ins Hinterland
erstrecken. Zugleich wird bei Meeresspiegelanstieg die
aus Moranenmaterial bestehende und damit relativ wei-
che Steilkiiste stérker erodieren und zuriickweichen, so-
dass Sediment fiir den Aufwuchs von Stranden, Haken
und Nehrungen zur Verfiigung steht.
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6.4.5.4 Versauerung

Die klimawandelbedingte Versauerung (sinkende pH-
Werte) der Ozeane hat weltweit erhebliche Konsequen-
zen fiir marine Okosysteme. Diese globalen Aspekte
stellen sich aber fiir die regionalen Gegebenheiten der
stidlichen Nordsee und der Ostsee durchaus differen-
ziert dar, da zum einen eine enge Kopplung zur Primar-
produktion und damit zur Eutrophierung auftritt und
zum anderen eine hohe natiirliche Variabilitat des pH-
Werts zu beobachten ist (Huthnance et al. 2016). Trotz
dieser natiirlichen Variabilitdt in kiistennahen Meeren
tiberlagert die Versauerung durch die Aufnahme von
anthropogenem CO, Prozesse der natiirlichen und eu-
trophierungsinduzierten pH-Schwankungen erheblich
und verstarkt diese (Blackford & Gilbert 2007; Cai et al.
2011). Die Modellierung von Szenarien legt nahe, dass
die Versauerung in der Ostsee einen bis zu dreifachen
Anstieg des Sauregehalts (Verringerung des pH-Werts
um 0,2-0,4 Einheiten) bis zum Jahr 2100 erreichen
konnte (Havenhand 2012). Fiir die Nordsee ergibt sich
als Mittelwert verschiedener Ensemblemodelle eine Re-
duktion des pH-Werts um 0,27 Einheiten (Schrum et al.
2016).

Vor allem kalkbildende Organismen wie einige Phy-
toplanktongruppen (Coocolithophoridae) und Wir-
bellose (Muscheln, Schnecken, Echinodermaten) sind
hiervon betroffen, da die Kalkbildung ein pH-abhin-
giger Prozess ist (Wittmann & Portner 2013). Da viele
dieser Organismen biogene Habitatbildner sind, z.B. in
Riffen, ist eine negative Auswirkung auf die biologische
Vielfalt anderer Gruppen wahrscheinlich, was grofle
Verdnderungen in der Artenzusammensetzung zur
Folge hitte (Nagelkerken & Connell 2022; Sunday et al.
2017). Der Prozess der Aufnahme von anthropogenem
CO, und die damit verbundene pH-Wert-Abnahme
(Ozeanversauerung) ist im Vergleich zu Veranderungen
des pCO, auf geologischen Zeitskalen schnell, kann aber
langsam im Vergleich zu den Zeitskalen der physiologi-
schen Akklimatisierung und der evolutiondren Anpas-
sung vieler mariner Mikroorganismen sein (Joint, Do-
ney & Karl 2011). Daher ist es bedeutend, dass es unter
Coccolithophoriden eine hohe Tendenz zu phanotypi-
scher Toleranz und Unterschiede zwischen Genotypen
gibt (Hattich et al. 2017). So wurden auch noch keine
statistischen Zusammenhinge zwischen der Abun-
danz kalzifizierender Phytoplankter und dem reduzier-
ten pH-Wert der Nordsee gefunden (Beare et al. 2013a).
Allerdings zeigen experimentelle Studien durchaus das
Potenzial fiir Verschiebungen in der Artenzusammen-
setzung und trophischen Struktur des Phytoplanktons
(Horn et al. 2020).

6.4.5.5 Sauerstoffmangel

Sauerstoft ist von essenzieller Bedeutung fiir marine Le-
bewesen und biogeochemische Umsetzungs- und Ab-
bauprozesse im Meer. Seit Mitte des 20. Jahrhunderts
nehmen jedoch weltweit kiistennahe Bereiche mit sehr
wenig oder gar keinem Sauerstoff zu (Breitburg et al.
2018; Diaz & Rosenberg 2008; Rabalais et al. 2010). Als
Hauptursachen fiir Sauerstoffmangel (< 2 mg pro 1) ge-
nerell und in deutschen Gewissern werden die Eutro-
phierung (Kap. 6.4.4) und in zunehmendem Mafle der
Klimawandel (Kap. 6.4.5) aufgefiihrt (Altieri & Gedan
2015; Carstensen et al. 2014b; Rabalais et al. 2010; Vah-
tera et al. 2007).

Die Ostsee ist anfillig fiir die Bildung von Sauer-
stoffmangel- und sauerstofffreien Zonen. Begiinstigt
wird dies auflerdem durch die stindig stabile Schich-
tung, die nur durch gelegentliche Zustrome von salz-
haltigerem Wasser aus der Nordsee aufgebrochen wird.
Ohne den Austausch innerhalb der Wasserschichten
kann kein sauerstofthaltiges Oberflachenwasser in tie-
fere Sauerstoffmangelzonen gelangen. Die zusitzliche
durch den Klimawandel bedingte Erwidrmung der
Wassertemperaturen trigt weiter zu einer Stabilisie-
rung der Wasserschichten und somit zur Ausdehnung
von Sauerstoffmangelgebieten bei. Im Jahr 2018 wurde
die bisher grofite Ausdehnung sauerstofffreier Zonen
seit 1960 innerhalb der Ostsee gemessen (Almroth-
Rosell et al. 2021). Diese Flichen haben sich zwischen
1950 und 2000 von 10.000 km* auf iiber 60.000 km?
ausgeweitet (Carstensen et al. 2014b; Carstensen et al.
2014a). Die relativ flache und geschichtete Ubergangs-
zone zwischen Nord- und Ostsee weist ebenso vermehrt
Vorkommen sauerstoffarmer Bereiche auf (Bendtsen &
Hansen 2013; HELCOM 2003). Auch hier tragt die glo-
bale Erwdrmung zu erhéhten Respirationsraten (Sau-
erstoftverbrauch) und geringeren Mengen an gelostem
Sauerstoff in den warmeren Wassermassen bei (Bendt-
sen & Hansen 2013). In der Nordsee inklusive Kiisten-
regionen der Deutschen Bucht bilden sich im Sommer
immer wieder rdumlich und zeitlich begrenzt Sauer-
stoffmangelzonen, deren Haufigkeit und Ausdehnung
als Folge der Klimaerwdrmung zunehmen werden
(Topcu & Brockmann 2015).

Die Auswirkungen auf marine Organismen sind viel-
faltig. Dorscheier bendtigen fiir ihre Entwicklung tief
liegende Habitate mit einem hohen Sauerstoffanteil.
Diese werden aufgrund der sich ausdehnenden sauer-
stoffarmen Bereiche weniger und so das Uberleben der
néchsten Jahrginge erschwert, was zusammen mit den
steigenden Oberflaichenwassertemperaturen (Macken-
zie et al. 2007) als Ursache fiir die ausbleibende Erho-
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lung der Dorschbestinde der westlichen Ostsee gesehen
wird. In Sauerstoffmangelperioden in der Nord-Ost-
see-Ubergangszone im Jahr 2002 und 2003 wurden vier
Wochen hypoxischer Bedingungen als Schwellenwert
fiir ein massenhaftes Absterben der benthischen Arten-
gemeinschaften ermittelt (Hansen, Josefson & Petersen
2004). Schon einige Tage geringer Sauerstoffgehalte
konnen sich auf das Verhalten und die Physiologie
von benthischen Lebewesen auswirken (Carstensen
et al. 2014b; Diaz & Rosenberg 2008; Josefson, Norkko
& Norkko 2012; Rabalais et al. 2010; Villnis et al. 2012).
Sauerstoffmangel ist deshalb in Teilen der Ostsee der
maf3gebliche Umweltfaktor, der die Verteilung von ben-
thischen Organismen bestimmt und zu teilweise grofien
Bereichen ohne jegliche Bodenfauna gefiihrt hat (Con-
ley et al. 2009; Karlson, Rosenberg & Bonsdorff 2002;
Villnds & Norkko 2011). Auch in den deutschen Teilen
der Ostsee gibt es immer wieder lokal und zeitlich be-
grenzte Perioden von Sauerstoffmangel in Kiistenberei-
chen (Conley et al. 2011), die teilweise auch zu Fischster-
ben gefithrt haben (Carstensen & Conley 2019).

Invasive Arten im Lebensraum Kiiste und
Kiistengewdsser

6.4.6

Eingeschleppte Arten teilen sich auf in sehr auffillige
und schnell zu entdeckende Organismen und solche,
die sich zuerst der direkten Beobachtung entziehen.
Frith erkannt werden meist Arten, die neben ihrem auf-
falligen Erscheinungsbild auch wirtschaftlichen Scha-
den anrichten. Ein Beispiel ist die Holzbohrmuschel (Te-
redo navalis), die in Nord- und Ostsee an kiinstlichen
Kiistenstrukturen erheblichen Schaden anrichtet, wes-
halb auf Tropenhélzer und Beton als Baustoft umgestellt
wurde. Weit weniger frith erkannt werden Weichboden-
organismen, die endobenthisch und versteckt im Sedi-
ment der Nord- und Ostsee leben. Einige werden erst
dann auffillig, wenn ihre Schalen nach dem Tod der Or-
ganismen in grofSen Mengen an den Strand gespiilt wer-
den. Dazu gehort die Amerikanische Schwertmuschel
(Ensis leei), die sich Ende der 1970er-Jahre an der Nord-
seekiiste etabliert hat (Armonies & Reise 1998). Sie ist
heute eine der haufigsten Muschelarten im Gebiet und
stellt eine wichtige Nahrungsquelle fiir tauchende und
muschelfressende Vogel dar (z.B. Trauerenten [Mela-
nitta nigra]). In der Ostsee hat sich der aus Nordamerika
stammende Polychaet Marenzelleria viridis seit Mitte
der 1980er-Jahre stark ausgebreitet und kurze Zeit da-
nach in einigen Gebieten Dichten von bis zu 30.000 In-
dividuen pro m? erreicht (Zettler et al. 2002). Der Wurm
zeigt ein haufiges Entwicklungsmuster von Populatio-
nen eingeschleppter Arten. Dieses beginnt mit einer

langsamen Etablierungsphase, nach der ein exponen-
tieller Dichteanstieg erfolgt. Anschlieflend greifen be-
standsregulierende Faktoren im Okosystem. Dazu ge-
hort, dass Krankheiten auftreten oder auch heimische
Réuber die neue Art als Beute annehmen, sodass sich
die Bestandsdichten auf einem niedrigeren Niveau ein-
pendeln. Trotz der zeitweise hohen Dichten hat dieser
Wurm keine Effekte verursacht, welche die Bestiande des
heimischen Makrozoobenthos beeinflusst hatten. Ins-
gesamt sind bisher durch die Einschleppung von im
Sediment lebenden Organismen in Nord- und Ostsee
keine gravierenden Auswirkungen fiir heimische Or-
ganismen beobachtet worden.

Viele der eingeschleppten Arten sind festsitzende Or-
ganismen, da besonders sie Schiffsriimpfe und Aqua-
kulturorganismen als Siedlungssubstrat nutzen, wie die
in der Ostsee hiufig vorkommende Seepockenart Am-
phibalanus improvisus. Fir sessile Arten sind die sedi-
mentgeprigten deutschen Meeresgebiete der Nord-
und Ostsee nicht der bevorzugte Lebensraum, da ihnen
Hartboden zur Ansiedlung fehlen. Manche schaffen es
dennoch, sich zu etablieren. Ein pragnantes Beispiel ist
die Pazifische Auster (Magallana gigas), die fiir Aqua-
kulturzwecke Mitte der 1980er-Jahre in das nordliche
Wattenmeer eingefithrt wurde und das siidliche Wat-
tenmeer, aus den Niederlanden kommend, erfolgreich
besiedelt hat (Wehrmann et al. 2000). Mit Beginn des
neuen Jahrtausends hat sie sich hier massenhaft ausge-
breitet, und ihre Bestinde steigen auch in der westlichen
Ostsee. An der Nordseekiiste haben sich die Larven der
Austern auf Schalen der heimischen Miesmuschel (My-
tilus edulis) angesiedelt und so gemischte Riffe aus Mies-
muscheln und eingeschleppten Austern gebildet. Die
anfiangliche Befiirchtung, dass die Miesmuschel von
den Austern verdringt wird, hat sich nicht bewahrhei-
tet. Die Miesmuscheln wandern aktiv an den Boden der
gemischten Riffe und bleiben aufgrund der Nahrungs-
konkurrenz im Mittel etwas kleiner, sind aber dort bes-
ser vor rauberischen Krebsen und Vogeln sowie schad-
lichem Seepockenbewuchs geschiitzt (Buschbaum,
Cornelius & Goedknegt 2016; Eschweiler & Christensen
2011). Somit hat die Ausbreitung einer eingeschleppten
Art zu einer neuen Struktur im heimischen Lebensraum
gefiithrt, wodurch sich neue Arteninteraktionen ausge-
bildet haben.

Eine der neueren auffilligen Ausbreitungen ist das
massive Vorkommen zweier neuer Krebsarten. Die Pazi-
fischen Felsenkrabben Hemigrapsus sanguineus und He-
migrapsus takanoi werden seit 2004 in der siidostlichen
Nordsee beobachtet und erreichen Dichten von bis zu
250 Individuen pro m® in Austernriffen, die fiir sie ein
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bevorzugtes Habitat darstellen. Hier treten sie in Wech-
selwirkungen mit heimischen Strandkrabben (Carcinus
maenas), deren Nahrungsspektrum sich tiberschneidet
(Cornelius, Wagner & Buschbaum 2021). Die langfristi-
gen Effekte sind noch véllig unklar, wobei aber eine Ver-
driangung von C. maenas nicht erwartet wird.

Bisher wenig beachtet wurden die Effekte von ein-
geschleppten Parasiten bzw. die Wechselwirkung von
heimischen Parasiten mit eingeschleppten Arten.
So kénnen Parasiten frei lebend in ein Okosystem ein-
gebracht werden, wo sie dann heimische Arten befal-
len. Dartiber hinaus dienen eingeschleppte Arten auch
als Wirte fiir Krankheiten und Parasiten in ihrem Ur-
sprungsgebiet, und diese bringen sie in das neue Okosys-
tem mit (Goedknegt et al. 2016; Goedknegt et al. 2017).
So wurde mit Pazifischen Austern der parasitische Cope-
pode Mytilicola orientalis in die Nordsee eingeschleppt.
Hier befillt er auch heimische Miesmuscheln, Herzmu-
scheln Cerastoderma edule und Baltische Plattmuscheln
(Macoma balthica). Eingeschleppte Arten kénnen auch
heimischen Parasiten als Wirt dienen, wodurch die Ge-
samtmenge an Parasiten im Okosystem erhoht wird.
Neben einer Erhohung der Parasitenlast in einem Oko-
system durch eingeschleppte Arten sind aber auch pa-
rasitenreduzierende Auswirkungen bekannt. Dies ist
dann der Fall, wenn ein heimischer Parasit einen ein-
geschleppten Wirt befillt, sich aber in ihm nicht weiter
vermehren kann, sodass ein Ausdiinnungseftekt erfolgt.

Die Effekte von eingeschleppten Arten sind viel-
schichtig und komplex sowie in Raum und Zeit nicht
vorhersehbar. Wissenschaftliche Untersuchungen zu
eingeschleppten Arten in Kiistenokosystemen zielten
bisher vorwiegend auf 6kosystemschiddigende Auswir-
kungen ab, wobei eine solche Effekteinschitzung einer
starken subjektiven Komponente unterliegt. Ziel muss
es sein, Einschleppungen generell weitestgehend zu ver-
hindern, da sie eine anthropogene Veranderung des Le-
bensraumes darstellen.

6.4.7 Andere direkte Treiber und
Treiberinteraktionen im Lebensraum
Kiiste und Kiistengewasser
Im Gegensatz zu kontrollierbaren Laborbedingun-
gen sind die Gegebenheiten in der Meeresumwelt hiu-
fig vom Vorkommen multipler Stressoren anthropoge-
nen und natiirlichen Ursprungs geprigt (Halpern et al.
2008). Interaktionen zwischen den Stressoren (Hall &
Anderson 1995; Schipper et al. 2009) sowie Interaktio-
nen zwischen den Stressoren und Organismen (Hall &
Anderson 1995) kénnen zu kumulativen Effekten fiith-

ren (Siedentop 2005), die allein durch Erkenntnisse zu

den Wirkungen der einzelnen Stressoren nicht erklér-
bar sind und im holistischen Zusammenspiel mit der
Umwelt und den anderen Stressoren betrachtet werden
miissen (siehe Definitionen in European Commission
1999; Judd, Backhaus & Goodsir 2015; Eilers 2021).

Verschiedene européische Richtlinien schreiben ei-
nen dkosystembasierten Ansatz vor, welcher eine kumu-
lative Bewertung umfasst (z. B. MSRL). In der Regel wird
zur Einschatzung eines kumulativen Effektes der Erwar-
tungswert der Wirkung der Einzelstressoren dem tat-
sichlichen Beobachtungswert der kombinierten Stresso-
ren gegeniibergestellt und als synergistisch (hoher) oder
antagonistisch (niedriger) klassifiziert (Folt et al. 1999).

Kumulative Effekte sind jedoch schwer quanti-
fizierbar und vorhersagbar, da es vielfach an belast-
baren Daten fiir viele Arten(-gruppen) mangelt und
viele Mechanismen noch unbekannt sind. Es gibt zwar
einige quantitative Ansétze zur Ermittlung kumulati-
ver Effekte, die mit Umweltdaten oder mit Modellorga-
nismen getestet wurden (z. B. Eilers 2021; Parravicini et
al. 2012; Piet et al. 2017), jedoch gibt es kein etabliertes
Standardverfahren, das allgemeine Vergleiche verschie-
dener Untersuchungsergebnisse erlauben wiirde.

Innerhalb der HELCOM-Bewertung wird gebiets-
weise ermittelt, wo multiple Stressoren raumlich verdich-
tet auftreten und sich mit dem Vorkommen verschie-
dener Okosystemkomponenten mit unterschiedlicher
Sensitivitit gegeniiber den Stressoren iiberlagern (Me-
thodik basierend auf Halpern et al. 2008, HELCOM
2018a). So werden Gebiete lokalisiert, die besonderer
Beobachtung bediirfen. Zur weiteren Beurteilung und
zum Vergleich dient auflerdem der Baltic Sea Pressure
Index (BSPI, HELCOM 2018a), der sich auf die Stirke
der anthropogenen Belastungssituation unabhéngig von
der rdumlichen Verbreitung der Okosystemkomponen-
ten konzentriert. Generell zeigt der BSPI eine rdumliche
Haufung von menschlichen Aktivititen an vielen Kiis-
tengebieten, so auch an der deutschen Ostseekiiste.

Fiir einige Gebiete der Nordsee (Andersen et al. 2013;
Andersen et al. 2020) und fiir weitere europdische Mee-
resgebiete (Korpinen et al. 2021) wurde ebenfalls eine
auf Halpern et al. (2008) basierende Methode angewen-
det. Hier muss allerdings beriicksichtigt werden, dass
die Umweltbedingungen in der Nordsee durch Ebbe
und Flut sowie durch die Meeresstromungen dynami-
scher sind, was Auswirkungen auf die rdumliche Vertei-
lung der kumulativen Effekte hat. Innerhalb der OSPAR-
Bewertung wird versucht, Ursache-Wirkungs-Wege zu
identifizieren und so menschliche Aktivititen, Belastun-
gen und Okosystemkomponenten miteinander zu ver-
schneiden (OSPAR 2017).
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6.5 Indirekte Treiber von Verande-
rungen der biologischen Vielfalt
an Kiisten und in Kiistengewassern

6.5.1

Die Kiisten und kiistennahen marinen Lebensraume

Einleitung

stellen in vielerlei Hinsicht eine Besonderheit in Bezug
auf indirekte Treiber dar. Zum einen findet man hier
noch mehr als in terrestrischen Lebensrdumen eine aus-
geprigte Mehrebenenstruktur rechtlicher Vorgaben,
politischer Zielsetzungen, zustindiger Institutionen
und politisch-organisatorischer Steuerungsprozesse.
Diese weist zudem durch die Lage im Land-Meer-Uber-
gangsbereich eine komplexe Struktur mit oftmals rdum-
lich und fachlich getrennten Richtlinien und Zustin-
digkeiten auf. Als Konsequenz miissen Vorgaben zum

Bundesiander

Umsetzung

Biodiversitatsschutz auf unterschiedlichen politischen
Ebenen getroffen und umgesetzt werden (Kap. 6.5.2.1).
Zum anderen befinden sich sowohl die Kiistenbereiche
als auch die Gewisser fast ausschliefllich in offent-
licher Hand, weshalb sich wirtschaftliche, politische
und gesellschaftliche Entwicklungen dort iiber die ma-
ritime Raumordnungsplanung (Kap. 6.5.2.2) deutlicher
auswirken kénnen, als das bei Privatbesitz der Fall ist.
Der dritte grofe Unterschied zu terrestrischen Lebens-
rdumen liegt in der viel geringeren Zuginglichkeit der
marinen Lebensrdume. Hiufig fehlt es an Wissen, in-
wieweit Veranderungen in Kiistenbereichen und mari-
nen Lebensrdumen problematische Konsequenzen fiir

die Umwelt und fiir die Allgemeinheit mit sich bringen
(Kap. 6.5.4.4 Ocean Literacy). Da es sich bei diesen Le-
bensrdumen, egal ob Pelagial, Strand oder Kiisten-

200 Seemenen

Nationales Recht:
Bundesnaturschutzgesetz, Nationale Strategie zum
Schutz der Meere, Nationale Biodiversitatsstrategie,

Wasserhaushaltsgesetz

Europdisches Recht:
FFH-Richtlinie, MSRL, WRRL, V-RL

Regionale Ubereinkommen:
OSPAR, HELCOM, TWSC, WSSA, ASCOBANS, AEWA

Globale internationale Ubereinkommen:

UNCLOS, WSSD 2002, IMO, CBD, CITES, RAMSAR

Abbildung 6.18: Mehrebenenstruktur und Zusténdigkeiten der rechtlichen und politischen Rahmenbedingungen des Meeresnaturschutzes.
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diinen, aber iiberwiegend um Allgemeingut handelt,
wire ein informierter gesellschaftlicher Diskurs zu
den Folgen menschlicher Eingriffe und anstehenden
Entwicklungen (Kap. 6.5.4.3 Kiistenschutz, Biodiversi-
tat vs. Klimaschutz) umso wichtiger.

Bei der Planung von operationalen Zielen und Ma-
nagementstrategien geht es oft darum, ein Gleichge-
wicht zwischen dem Schutz und der Nutzung natiirli-
cher Ressourcen herzustellen. Wer entscheidet, welche
natiirlichen Ressourcen erhalten oder genutzt werden
sollen? Hierbei bilden Landeigentiimer:innen, Bun-
des- oder Kommunalbehorden, Wissenschaftler:innen,
Wirtschaftsvertreter:innen und die Offentlichkeit eine
vielfiltige Gruppe von Interessenvertreter:innen mit ei-
ner Vielzahl von Perspektiven, Motivationen, fritheren
Erfahrungen und Interessen in Bezug auf ein bestimm-
tes Projekt (Madden & McQuinn 2014). Daraus ergibt
sich eine Vielzahl von Akteur:innen, die von den Ver-
einten Nationen (UN) mit ihren Organisationen und
Behorden tiber zwischenstaatliche Organisationen bis
auf die nationale Ebene reichen.

Zu den wesentlichen Beratungsbehérden auf natio-
naler Ebene gehoren u.a. das Bundesamt fiir Seeschift-
fahrt und Hydrographie (BSH), die Bundesanstalt fiir
Gewisserkunde (BfG), BfN, UBA, die Thiinen-Institute
und die Umweltprobenbank. In der AWZ sind Bundes-
behorden fiir die Umsetzung der Gesetze und Richtli-
nien verantwortlich (BMUV, BfN, BSH, BLE, Wasser
und Schifffahrtsverwaltung des Bundes WSV). In den
Kiistengewassern innerhalb der 12-Seemeilen-Zone sind
vor allem die Kistenlinder mit den entsprechenden
Einrichtungen fiir den Natur- und Gewdsserschutz ver-
antwortlich. Neben den verschiedenen Landesbehdrden
wird ein Grofiteil der Naturschutzregelungen vor allem
durch die Nationalparkverwaltungen umgesetzt. Hinzu
kommen wirtschaftliche Akteur:innen wie z.B. Unter-
nehmen, Verbinde, Vereine, die Interessen im Bereich
der Ol- und Gasférderung, der Offshore-Windenergie-
Produktion, der Rohstoffentnahme (Sand und Kies), des
Tourismus und der Fischerei vertreten, sowie nicht wirt-
schaftliche Akteur:innen bzw. Triger:innen 6ffentlicher
Belange, die fiir den Schutz der Meeresumwelt eintreten,
wie beispielsweise BUND, WWEF, NABU, DUH.

6.5.2 Politische und rechtliche Treiberim
Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser
Politische Entwicklungen, aber auch die formalen Go-
vernancestrukturen und Prozesse nehmen indirekt Ein-
fluss auf die Entwicklung und Verdnderung der biologi-
schen Vielfalt. Im folgenden Kapitel wird insbesondere
der fiir das Thema »Biologische Vielfalt« im Kiisten-

raum relevante rechtlich-politische Rahmen beriick-
sichtigt. Aber auch die unterschiedlichen Institutionen
und Akteur:innen, die iber Steuerungs- und Manage-
mentprozesse eingebunden sind, spielen hier eine wich-
tige Rolle. Sie liefern Expert:innenwissen und unterstiit-
zen Entscheidungsfindungen, treiben die Umsetzung
politischer Ziele voran oder fithren Mafinahmen durch
und kontrollieren deren Umsetzung (Kap. 6.5.1).

6.5.2.1 Meeresgovernance

Hinter der rdumlich und fachlich fragmentierten Mehr-
ebenenstruktur der Kiisten- und Meeresgovernance
(ADbb. 6.18) stehen Strategien, Abkommen, Initiativen
und Rechtsvorgaben, die als politische und rechtliche
Treiber indirekt auf die biologische Vielfalt wirken, da
sie z.B. in der maritimen Raumplanung beriicksichtigt
werden miissen. Das internationale Recht liefert hier
oftmals einen Rahmen, der jedoch erst Wirkung er-
langen kann, indem er in nationales Recht iiberfiihrt
und durch konkrete Mafinahmen zum Schutz der bio-
logischen Vielfalt, wie beispielsweise die Einrichtung
von Schutzgebieten, umgesetzt wird.

Als iibergeordneter Rechtsrahmen ist hier auf das
Seerechtsiibereinkommen der Vereinten Nationen (Uni-
ted Nations Convention on the Law of the Sea, UNCLOS)
zu verweisen, das als »Verfassung der Meere« (Mondre
& Kuhn 2017) neben der Festlegung von raumlich-juris-
tischen Zustandigkeiten allen Unterzeichnerstaaten den
Schutz der Meeresumwelt explizit zur Aufgabe macht
und eine »ganzheitliche Sicht auf Meeresschutz und
-nutzung« einfordert. Auch die Biodiversitatskonven-
tion (Convention on Biological Diversity, CBD) und das
im Jahr 2022 verabschiedete Kunming-Montreal Global
Biodiversity Framework, die Bonner Konvention zum
Schutz wandernder Arten (CMS) und die RAMSAR-
Konvention wirken (indirekt) auf den Erhalt der biologi-
schen Vielfalt im Kiistenraum. So sind z.B. im Rahmen
der RAMSAR-Konvention Wattflichen von Nord- und
Ostsee sowie Boddengewisser der Ostsee als Feuchtge-
biete von internationaler Bedeutung unter Schutz ge-
stellt. Aber auch nicht explizit auf Biodiversititsschutz
ausgerichtete multilaterale Abkommen wie die von der
internationalen Schifffahrtsbehorde (IMO) verwalte-
ten Konventionen (London-Konvention/-Protokoll),
das MARPOL-Ubereinkommen und das Ballastwasser-
tibereinkommen spielen fiir den Schutz der biologischen
Vielfalt im Kiistenraum eine wichtige Rolle, da sie we-
sentliche Aspekte fiir den Erhalt von biologischer Vielfalt
aufgreifen und ebenfalls {iber regionale und nationale
Richtlinien und Vorgaben, Strategien und Mafinahmen
erganzt und umgesetzt werden. Die Agenda 2030 fiir
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nachhaltige Entwicklung der Vereinten Nationen setzt
dariiber hinaus einen wichtigen Rahmen, indem sie mit
dem Nachhaltigkeitsziel 14 nicht nur ein dezidiertes Ziel
fiir Schutz und nachhaltige Nutzung von Meeren und
Kiisten beinhaltet, sondern von den UN-Mitgliedstaaten
eine ganzheitliche Herangehensweise fordert.

Fiir den Schutz der biologischen Vielfalt im Meeres-
und Kiistenraum sind weiterhin die Vorgaben der EU re-
levant, beispielsweise die MSRL sowie die FFH-RL, die
V-RL (siehe auch Kap. 6.2.1.1) und die Verordnung iiber
invasive Arten - und natiirlich die EU-Biodiversitits-
strategie fiir 2030. Weitere EU-Richtlinien wie die Was-
serrahmenrichtlinie (WRRL) und die Nitratrichtlinie
richten sich zwar nicht explizit an die Meeresumwelt, sie
sind aber dennoch bedeutsam fiir den Schutz der mari-
nen biologischen Vielfalt, da sie das Erreichen einer gu-
ten Wasserqualitdt im Zulauf der Meere, d. h. an Flief3ge-
wissern und fiir das Grundwasser, vorsehen. Hier wird
auch ersichtlich, wie eng Meere und Kiisten mit dem da-
hinterliegenden Land »verbunden« sind - Meeresnatur-
schutz kann nur gelingen, wenn diffuse Eintrige z.B.
aus der Landwirtschaft reguliert werden (Kap. 6.4.5.2).
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Auf nationaler Ebene werden diese EU-Richtlinien,
aber auch {ibergeordnete internationale Abkommen
iiber verschiedene Gesetze in nationales Recht umge-
setzt, wie das Bundesnaturschutzgesetz (BNatSchG)
und die Bundesartenschutzverordnung (BArtSchV), das
Wasserhaushaltsgesetz (WHG) oder die Oberflachenge-
wisserverordnung (OGewV). Fiir diese Rahmengesetze
liegen in den Bundesldndern jeweils Landesgesetze und
Verordnungen vor, welche von den jeweiligen Landes-
behérden durchgesetzt werden. Dariiber hinaus ent-
halten die Nationale Strategie zur biologischen Vielfalt
(NBS), die Deutsche Nachhaltigkeitsstrategie und das
Aktionsprogramm natiirlicher Klimaschutz (ANK) de-
zidierte Ziele und Mafinahmenvorschldge, die fiir den
Bereich der Kiisten und Kiistengewésser von Bedeutung
sind und den nationalen politischen Handlungsrahmen
ausformulieren. Eine Nationale Strategie zum Schutz
der Meere bzw. »Meeresoffensive« wurde von der
Bundesregierung im Februar 2022 beim Ocean Sum-
mit in Frankreich angekiindigt und soll durch den
ebenfalls im Jahr 2022 neu eingesetzten Meeresbe-
auftragten der Bundesregierung koordiniert werden.
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Diese konnte zukiinftig in Bezug auf politisch-rechtli-
che Treiber fiir die deutschen Kiisten einen neuen Im-
petus bringen.

6.5.2.2 Raumnutzung und Eingriffsregelung

Der Empfehlung des EU-Parlaments (2002/413/EG)
von 2002 folgend, verabschiedete die Bundesregierung
im Jahr 2006 eine nationale Strategie fiir ein Integ-
riertes Kiistenzonenmanagement (IKZM). Allgemein
sieht die deutsche IKZM-Strategie die Zusammenfiih-
rung der verschiedenen Nutzungsanspriiche (Abb. 6.19,
Abb. 6.20) unter der Gewdhrleistung der Schutzinter-
essen des Kiistenraums in Form von Vermeidung von
Schadstoffeintrigen, sparsamem Umgang mit der Res-
source »Flache«, Naturschutz und Hochwasserschutz
vor. Die Leistungsfihigkeit und Belastbarkeit der Kiis-
tenumwelt sollen hierbei die Leitplanken fiir eine um-
weltschonende und gleichzeitig 6konomisch nachhal-
tige Entwicklung des Kiistenraums bilden.

Im Jahr 2014 wurde schliefllich vom EU-Parlament
und Rat eine Richtlinie zur Schaffung eines Rahmens fiir
die maritime Raumplanung (2014/89/EU, MRO-RL)

Ostsee: Nutzungen und Schutzgebiete
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Dénemark

veroffentlicht, welche 2017 durch die Novelle zum
Raumordnungsgesetz in deutsches Recht umgesetzt
wurde. Sie fordert die planerische Koordinierung von
Nutzungen in den Meeresgebieten unter Anwendung
eines 0kosystemaren Ansatzes und unter Beriicksich-
tigung der Land-Meer-Beziehungen in Anlehnung an
das IKZM. Die Regelung der Raumnutzung obliegt in
der AWZ dem Bund, wéhrend die einzelnen Kiistenbun-
deslander fiir die Raumordnungsplanung der Kiistenbe-
reiche innerhalb der 12-Seemeilen-Zone zustandig sind.

In Bezug auf Naturschutz und die biologische Viel-
falt bedeutet dies vor allem, dass Schutzgebiete in der
Raumordnungsplanung berticksichtigt werden miissen.
Bei Anderungen und Erginzungen in den Raumord-
nungspldnen, die die Schutzzwecke dieser Gebiete be-
eintrachtigen, miissen die Eingriffe mit dem BNatSchG
und der EU-Kommission abgestimmt werden. Darii-
ber hinaus gilt die naturschutzrechtliche Eingriffsre-
gelung (Kapitel 3 des BNatSchG) auch aufSerhalb von
Schutzgebieten. Sie zielt zuallererst auf die Unterlassung
vermeidbarer Eingriffe in die Natur ab. Kommt es durch

einen Eingriff zu einer erheblichen Beeintrichtigung in
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Kiiste und Kiistengewdsser

die Funktions- und Leistungsfahigkeit des Naturhaus-
halts oder des Landschaftsbildes, so miissen entspre-
chend der Schwere des Eingriffs Kompensationsmaf3-
nahmen (Ausgleichs- und Ersatzmafinahmen) oder
Ersatzzahlungen durch den Verursacher erbracht wer-
den. In marinen Bereichen stellt sich hier vielfach das
Problem, dass Eingriffe, die innerhalb der offenen Ge-
wisser durchgefithrt werden, aufgrund fehlender Fla-
chen fiir Ersatzmafinahmen im gleichen Lebensraum-
typ nur an anderer Stelle kompensiert werden kénnen
oder Ersatzzahlungen geleistet werden.

6.5.2.3 Wirksamkeit von Meeresschutzrichtlinien
und Biodiversitatsstrategien

Auf europdischer Ebene stellen die MSRL und die EU-
Biodiversitatsstrategie wichtige Handlungsrahmen fiir
den Schutz und Erhalt der biologischen Vielfalt dar -
und dies durch die erlauterte Durchregulierung bis auf
Landesebene auch fiir den Bereich der Kiisten und Kiis-
tengewdsser von Nord- und Ostsee. Als Richtlinie zur
»Schaffung eines Ordnungsrahmens fiir Mafinahmen
der Gemeinschaft im Bereich der Meeresumwelt« adres-
siert die MSRL Themen, die iiber verschiedene andere
Richtlinien und Instrumente reguliert werden (Trouw-
borst & Dotinga 2011). Indem die MSRL Arten, Habi-
tate und okologische Aspekte zusammenfiihrt, bietet sie
den Rahmen fiir einen umfassenden Schutz- und Ma-
nagementansatz (Trouwborst & Dotinga 2011) - sofern
dieser entsprechend umgesetzt wird. Auf Naturschutz
bezogene Instrumente wie die FFH- und Vogelschutz-
richtlinie der EU sind daher wichtige Komponenten fiir
die Umsetzung der MSRL (Trouwborst & Dotinga 2011).
Wie Knefelkamp et al. (2022) jedoch erértern, wurden
die fiir 2020 festgesetzten Ziele zum Schutz der Mee-
resumwelt fiir die deutsche Nordsee nicht erreicht
und auch in den Gebieten, die fiir den Schutz mari-
ner Arten oder Lebensriume vorgesehen und entspre-
chend ausgewiesen wurden, vielfach verfehlt. Die Au-
toren fiihren als Hauptgriinde »die grofitenteils nicht
eingeschrinkten okonomisch begriindeten Nutzun-
gen mit ihren direkten und indirekten Auswirkun-
gen« an und verweisen auf die Notwendigkeit, Belastun-
gen durch Fischerei, Nédhr- und Schadstoffeintrige und
den Klimawandel zu verringern und strenge Schutzzo-
nen einzurichten, um eine Zustandsverbesserung und
ausreichenden Schutz der biologischen Vielfalt zu errei-
chen (Knefelkamp et al. 2022). Um die in der MSRL for-
mulierten Ziele z. B. fiir den Bereich der Nordsee zu er-
reichen, geniigt also nicht die (erfolgreiche) Umsetzung
von Abkommen zum Arten- und Naturschutz. Es sind
hier weitergehende Anstrengungen erforderlich, die sich

an Prinzipien wie dem Okosystemansatz oder dem Vor-
sorgeprinzip orientieren. Aber auch Ausgleichs- und Er-
satzmafinahmen wie die Renaturierung von Salzwiesen
konnen einen wichtigen Beitrag leisten und in einem
gewissen Rahmen Eingriffe kompensieren, die bei-
spielsweise im Zuge des Ausbaus von Offshore-Wind-
kraftanlagen und dazugehériger Infrastruktur wertvolle
Habitate beeintrachtigen.

In Bezug auf Umweltmonitoring liegen mit den viel-
faltigen Richtlinien auf EU- und regionaler Ebene und
deren Umsetzungen iiber nationale Strategien und
Mafinahmenprogramme auf den ersten Blick umfas-
sende Vorgaben vor. Wie Kahlert et al. (2020) jedoch
aufzeigen, bestehen beispielsweise fiir den Ostseeraum
trotz alledem deutliche Schwachstellen, sodass Vorga-
ben, die durch die WRRL und MSRL der EU und den
Baltic Sea Action Plan der HELCOM in Bezug auf Mo-
nitoring gemacht werden, nicht ausreichend umge-
setzt werden.

Die EU-Biodiversitatsstrategie fiir 2030 wurde im
Mai 2020 auf den Weg gebracht und hat zum Ziel, bis
2030 die biologische Vielfalt in Europa »auf den Weg der
Erholung« zu fithren (Européische Union 2021). Als eine
der zentralen Strategien des Green Deals der EU sieht
die EU-Biodiversititsstrategie unter anderem vor, dass
bis 2030 mindestens 30 % der Land- und Meeresgebiete
in Europa unter Schutz gestellt werden (Kap. 6.6.2.1).

In einem Sonderbericht mahnt der Europiische
Rechnungshof an, dass die EU zwar einen umfassenden
Rahmen fiir den Meeresschutz geschaften, die avisierten
Ziele jedoch nicht erreicht habe. Der Sonderbericht hebt
hervor, dass die Meeresschutzgebiete der EU nicht den
Schutz gewiahrten, den sie leisten sollten, und die gesetz-
lich geforderte Abstimmung von Fischerei- und Mee-
resschutzpolitik nur eingeschrankt stattfinde (Européi-
scher Rechnungshof 2020). Zum gleichen Ergebnis in
Bezug auf die unzureichende Schutzfunktion der Mee-
resschutzgebiete in der EU inklusive Deutschland kom-
men auch wissenschaftliche Studien (BfN & BMU 2020;
Dureuil et al. 2018; Krause et al. 2022a; von Nordheim
et al. 2017; Roessger, Claudet & Horta e Costa 2022).
Fiir die deutsche Nordsee wurden mittlerweile iiber die
EU-Verordnung iiber die Gemeinsame Fischereipolitik
(GFP) neue Mafinahmen festgelegt, um in den Natura-
2000-Gebieten der deutschen AWZ (Sylter Auflenriff,
Borkum-Riffgrund, Doggerbank und Ostliche Deut-
sche Bucht) durch Beschrdnkung oder Untersagung be-
stimmter Fischereitechniken der Berufsfischerei einen
besseren Schutz der Meeresumwelt zu erreichen.

Um einen guten Umweltstatus zu erreichen, ist wei-
terhin in der EU-Biodiversititsstrategie verankert, dass
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im marinen Bereich zusitzlich zur Unterschutzstellung
von Meeresgebieten auch die Wiederherstellung von
kohlenstoffreichen Okosystemen wie Seegraswiesen und
von bedeutenden Fischlaich- und -aufzuchtgebieten vo-
rangebracht werden muss. Rechtlich verbindliche Vor-
gaben zur Wiederherstellung von Okosystemen wurden
2022 durch die EU-Kommission vorgelegt und 2023 im
Europdischen Konzil und Parlament beraten — die Um-
setzung des gefundenen Kompromisses steht noch aus
(European Council, 20.6.2023; Euractiv, 6.7.2023; Euro-
pean Council, 22.11.2023). Cortina-Segarra et al. (2021)
zeigen, dass Umsetzungshindernisse in Bezug auf die
Wiederherstellung von Okosystemen vor allem im so-
zio-6konomischen Bereich liegen und nicht im Um-
weltbereich. So behinderten gemifl den befragten Ex-
pertinnen vor allem mangelnde finanzielle Mittel,
Interessenkonflikte und mangelnde politische Prio-
risierung die angestrebte Wiederherstellung von Natur
und Okosystemen. Die seit 2007 bestehende deutsche
Nationale Biodiversitatsstrategie (BMUB 2007) hat fiir
den Geltungsbereich Deutschlands zwar konkrete Ziele
fiir einen verbesserten Biodiversititsschutz formuliert,
ihre mangelnde Umsetzung und Zielerreichung werden
jedoch allumfassend bemingelt (Zinngrebe et al. 2021).

6.5.2.4 EU-Fischereipolitik und ihre Wirksamkeit

Die Fischbestande in den deutschen Kiistenmeeren und
der ausschliefllichen Wirtschaftszone werden im Rah-
men der Gemeinsamen Fischereipolitik (GFP) der Eu-
ropéischen Union bewirtschaftet. Insbesondere werden
die Fangobergrenzen (Total Allowable Catches, TACs)
gemdfl dem Seerechtsiibereinkommen (Artikel 61 UN-
CLOS) durch die GFP festgelegt. Dabei werden jahrlich
die erlaubten Gesamtfangmengen fiir die wirtschaftlich
wichtigen Fischarten bestimmt. Fiir die meisten Fisch-
bestande legt der Ministerrat (die Fischerei- oder Land-
wirtschaftsminister:innen der EU-Mitgliedstaaten) auf
Basis der gesetzlichen Grundlagen des Europiischen
Parlaments diese Fangmengen jahrlich fest. Diese Ent-
scheidungen sollen sich auf wissenschaftliche Empfeh-
lungen des Internationalen Rats fiir Meeresforschung
(ICES) und des wissenschaftlich-technisch-okonomi-
schen Komitees fiir Fischerei (STECF) durch die Euro-
péische Kommission stiitzen. Die insgesamt erlaubten
Mengen lagen in der Vergangenheit jedoch oft tiber der
Menge, die die wissenschaftlichen Gremien empfohlen
haben (Voss et al. 2015), manchmal in einem Ausmaf3,
dass die Fangquoten keine wirksame Beschriankung der
fischereilichen Aktivitit bedeuteten (Opitz et al. 2016;
Quaas et al. 2012). Ein Grund dafiir ist das Prinzip der
»relativen Stabilitit«, dem gemifl die Mitgliedstaaten

einen festgelegten Prozentsatz der erlaubten Gesamt-
fangmenge als Quote bekommen. So kommt es vor, dass
diese Quote fiir manche Mitgliedstaaten die Fangmenge
tatsdchlich begrenzt, wihrend sie fiir andere keine echte
Beschrinkung darstellt. Die in der Vergangenheit zu
grofiziigig festgelegten Fangquoten sind ein Grund fiir
den schlechten Zustand von Fischbesténden in Nord-
und Ostsee (Froese et al. 2018). Insbesondere schreiben
Mollmann et al. (2021) den Kollaps des Dorschbestands
in der westlichen Ostsee — neben dem Klimawandel -
den {iber lange Zeit zu hoch bemessenen Fangquoten zu.

Neben europiischen Regulierungen gibt es auch Re-
gulierungen der Bundeslédnder. Diese gelten insbeson-
dere fiir Arten, die nicht durch europiisch festgelegte
Gesamtfangmengen reguliert sind. Hier gibt es fiir viele
Arten Aufwandsbeschrankungen und Mindestanlande-
groflen, welche die Fischerei darauf beschridnken,
nur eine begrenzte Anzahl von Langleinen, Kiemen-
netzen oder Reusen einzusetzen. Bundeslinder kon-
nen ebenfalls Arten, die nicht gefangen werden diir-
fen, Schonzeiten, erlaubte Fangmethoden innerhalb
(deutsche
und Fischschutzgebiete und Schutz der Laichgriinde

der 3-Seemeilen-Zone Kiistengewdsser)
festlegen (Doring et al. 2020). Generell fithren allerdings
viele Mafinahmen zu héheren Kosten und bieten daher
keine Anreize zur Einhaltung (Déring et al. 2020).

Auf nationaler Ebene ist Ende 2022 die Leitbildkom-
mission Zukunft Ostseefischerei ins Leben gerufen wor-
den, die Ende 2023 ihren Abschlussbericht mit kon-
kreten Mafinahmenvorschliagen vorgelegt hat (BMEL,
2023). Im Friihjahr 2024 hat auch die im Koalitionsver-
trag vorgesehene Zukunftskommission Fischerei ihre
Arbeit aufgenommen.

6.5.2.5 Vorgaben und MaBnahmen in Bezug auf
Verschmutzung, Abfélle und anderweitige
Eintrage und deren Wirksamkeit
Zahlreiche Strategien, Richtlinien und Mafinahmen sind
in den vergangenen Jahrzehnten auf den Weg gebracht
worden, um Verschmutzungen und Eintrége in Kiisten-
gebieten und auf See zu reduzieren und die Folgen abzu-
mildern. Zu den tibergeordneten Leitzielen, die in die-
sem Zusammenhang fiir den Meeres- und Kiistenraum
zu nennen sind, zihlen u.a. die Nachhaltigkeitsziele 14
(»Leben unter Wasser«) der Agenda 2030 fiir eine nach-
haltige Entwicklung der Vereinten Nationen. Aber auch
Ziele wie »Nachhaltiger Konsum und nachhaltige Pro-
duktion« (Nachhaltigkeitsziel 12) sind hier beispiels-
weise in Bezug auf Vermeidung von Abfalleintragen
relevant. Diese werden in der Deutschen Nachhaltig-
keitsstrategie aufgegriffen und tiiber Mafinahmen- und
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Monitoringprogramme weiter in die politische Umset-
zung gefiithrt. Aber auch das erst jiingst unter der Bio-
diversititskonvention verabschiedete »Kunming-Mon-
treal Global Biodiversity Framework« (GBF) stellt die
Notwendigkeit der Reduktion von Verschmutzung
und den damit einhergehenden Folgen als globales
Ziel fiir den Schutz der biologischen Vielfalt heraus
(CBD 2022). Dies und das aktuell unter den Vereinten
Nationen verhandelte globale Abkommen zur Beendi-
gung der Plastikvermiillung von Umwelt und Meeren
verweisen auf die nach wie vor bestehenden Liicken
und geringe Wirksambkeit bestehender Mafinahmen auf
den Biodiversititsschutz. Dies gilt auch fiir die deut-
schen Kiisten und Kiistengewdésser. Die Nationale Bio-
diversititsstrategie (NBS), die erstmals 2007 beschlossen
wurde, ist die zentrale Naturschutzstrategie der Bundes-
regierung und das wesentliche Instrument zur Umset-
zung internationaler Ubereinkommen zum Schutz, Er-
halt und der nachhaltigen Nutzung von Biodiversitat.
Seit 2021 befindet sie sich in der Fortentwicklung.

In den frithen 1980er-Jahren war Eutrophierung, her-
vorgerufen durch Nahrstoffeintrage (Stickstoff, Phos-
phor), einer der wesentlichen auf die Ostsee wirkenden
Treiber mit negativen Folgen fiir Wasserqualitit und
Biodiversitit (HELCOM 1987; HELCOM 2009; HEL-
COM 2018a). Vor diesem Hintergrund wurden 1988 mit
der Ministererklarung der Helsinki-Konvention (HEL-
COM Ministerial Declaration) Mafinahmen beschlos-
sen mit dem Ziel, die Néhrstoffeintrdge in die Ostsee
um 50 % zu reduzieren. Das 1992 erneuerte Uberein-
kommen zum Schutz der Meeresumwelt des Ostseege-
biets (»Neue« Helsinki-Konvention 1992; BGBI. 1994 11
S.1397) ist im Vergleich zu seinem Vorlaufer von 1974
umfassender und bezieht sich auf die gesamte Meeres-
umwelt (siehe auch Kap. 6.2.1.2). Das jiingste Gutachten
fir den Zeitraum 2011-2016 stufte trotz der beschlosse-
nen Eintrags- und Reduktionsziele noch immer min-
destens 97 % der Ostsee als »eutrophiert« ein (HEL-
COM 2018a). Darauthin wurden im aktualisierten BSAP
(HELCOM 2021) regional differenzierte Eintragsziele
definiert. Diese legen maximal zuldssige Eintrdge (Ma-
ximum Allowable Inputs, MAI) und lidnderspezifische
Reduktionsziele (Country-Allocated Reduction Targets,
CART) fest.

Auch fiir die Nordsee und das Wattenmeer wurden
im Rahmen der Trilateralen Wattenmeer-Zusammenar-
beit (seit 1978) und des fiir den Nordostatlantik gelten-
den OSPAR-Ubereinkommens (seit 1992) umfangrei-
che Monitoring- und Mafinahmenprogramme auf den
Weg gebracht, um damit letztlich nicht nur die Wasser-
qualitit zu verbessern, sondern auch entsprechend posi-

tive Wirkungen auf die biologische Vielfalt zu erzielen
(siehe auch Kap. 6.2.1.2, 6.4.5.1).

Die Deutsche Nachhaltigkeitsstrategie (Die Bun-
desregierung 2021) greift das Thema Nahrstoffeintrage
an verschiedenen Punkten auf. So soll gemaf} Unterziel
14.1 bis 2025 die Verschmutzung der Meere durch Plas-
tikmiill und Nahrstoffeintridge verhiitet und erheblich
verringert werden. Die deutsche Nachhaltigkeitsstrate-
gie verweist diesbeziiglich auf die 2017 novellierte und
2020 erneut gednderte Diingeverordnung, welche die
EU-Richtlinie 91/676/EWG (»Nitratrichtlinie«) im Jahr
1996 in deutsches Recht umsetzte.

Die im Jahr 2020 zuletzt novellierte Diingeverord-
nung und damit einhergehende Vorgaben sollten einen
wesentlichen Beitrag zur Reduktion der Stickstoffiiber-
schiisse leisten. Von 1992 bis 2016 konnte zwar ein Riick-
gang der Stickstoftiiberschiisse verzeichnet werden, dies
wurde aber vor allem auf riickldufige Tierbestinde zu-
rlickgefiihrt. Eine Zielerreichung bis 2030 scheint ange-
sichts einer Verlangsamung dieses Trends fraglich (Die
Bundesregierung 2021). Hier zeigt sich, wie eng Ag-
rarpolitik und agrarpolitische Mafinahmen mit dem
Thema Meeresschutz verkniipft sind. Sowohl die Umset-
zung der Richtlinien zum Meeres- und Gewisserschutz
als auch die Umsetzung der Agenda 2030 fiir nachhal-
tige Entwicklung der Vereinten Nationen und der Deut-
schen Nachhaltigkeitsstrategie erfordern in Bezug auf
Nahrstoffeintrége in Kiisten- und Meeresgewisser, aber
auch hinsichtlich anderer Verschmutzungsthematiken
ein Zusammendenken und abgestimmte Mafinahmen
(Neumann, Unger & Visbeck 2018; Nilsson et al. 2018;
Schmidt et al. 2017).

Neben Nihrstoffeintridgen werden auch Aspekte der
Abfallentsorgung in einem engen rechtlich-politischen
Rahmen behandelt. Um die hohen und weiterhin stei-
genden Mengen an Abfillen zu verringern, strebt die
EU bis zum Jahr 2050 das Erreichen einer Kreislaufwirt-
schaft an. Dafiir wurde im Rahmen des Green Deal der
EU und in Einklang mit dem EU-2050-Klimaneutrali-
tatsziel im Jahr 2015 ein Aktionsplan fiir die Kreislauf-
wirtschaft formuliert, in dem die EU-Kommission den
Rahmen fiir eine nachhaltigen Produktpolitik und bran-
chenspezifische Instrumente fiir das schnellere Erreichen
einer Kreislaufwirtschaft und Verbesserungen in der Ab-
fallpolitik vorschligt. Eine erste EU-Strategie fiir Kunst-
stoffe in der Kreislaufwirtschaft wurde im Januar 2018
angenommen, nach der bis zum Jahr 2030 alle Kunst-
stoffverpackungen auf dem EU-Markt recyclingfahig
sein miissen. Die EU verpflichtet ihre Mitgliedstaaten zu
weiteren Mafinahmen und dazu, jahrlich iiber den Ver-
brauch und die Verwertung von Verpackungen zu be-
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richten. Um speziell den Verbleib von Abfillen im Meer
zu verringern, wurde 2019 die Richtlinie (EU) 2019/883
des Europdischen Parlaments und des Rates tiber Ha-
fenauffangeinrichtungen fiir die Entladung von Abfillen
von Schiffen beschlossen. Die Menge an Miill und Plas-
tik im Meer und deren Auswirkung auf Meeresorganis-
men gehen als Deskriptoren in die Bewertung des guten
Umweltzustands in den MSRL-Zustandsbericht mit ein.

Mafinahmen in der Schifffahrt werden {iber die MSRL
angestoflen und zielen beispielsweise darauf ab, den
Ausstofl von Stickoxiden zu reduzieren, um luftseitige
Nihrstoffeintrage in Nord- und Ostsee zu verringern
(Die Bundesregierung 2021). In diesem Zusammen-
hang wird auch auf die bestehenden Verpflichtungen
im Rahmen des Goteborg-Protokolls unter der UNECE-
Luftreinhaltekonvention und der EU-Richtlinie zu na-
tionalen Emissionsminderungsverpflichtungen (neue
NEC-RL 2016/2284) verwiesen, fir deren Umsetzung
im nationalen Luftreinhalteprogramm der Bundesre-
publik Deutschland die notwendigen Mafinahmen dar-
gelegt werden (Die Bundesregierung 2021).

Die WRRL fordert die Bewertung des 6kologischen
Zustands aller Oberflachengewdsser anhand von auf
EU-Ebene festgelegten Umweltqualititsnormen fiir ins-
gesamt 50 schidliche Stoffe und Stoffgruppen (u.a. Me-
talle, Pflanzenschutzmittel, POPs). Die Stoffe und ihre
Normen werden in der Oberflichengewisserverord-
nung aufgelistet. Auch in der MSRL sind Vorgaben zu
Niéhrstoffen und einigen Chemikalien verankert, was
eine weitere Reduzierung der erlaubten Eintrige dieser
Stoffe tiber Flief3gewdsser bedeutet.

6.5.2.6 Kiistenschutz

Die Kiistenschutzbehérden haben fiir eine Verbesserung
der Kiistenschutzinfrastruktur im Hinblick auf den zu-
kiinftigen Meeresspiegelanstieg ein Vorsorgemaf ein-
gefithrt, das die Erh6hung der bestehenden Deichanla-
gen angibt. Fiir neu zu errichtende oder zu verstirkende
Kiistenschutzanlagen mit einer Nutzungsdauer von
100 Jahren wurde zundchst ein Vorsorgemaf3 von 20 cm
festgelegt, welches schrittweise auf 50 cm und zuletzt, als
Reaktion auf den IPCC-Sonderbericht (Oppenheimer et
al. 2019), auf 1,0 m aktualisiert wurde (LAWA 2020). Da-
ritber hinaus haben die Bundeslander Schleswig-Hol-
stein und Niedersachsen in ihren jiingst aktualisierten
Kiistenschutzmasterplinen beschlossen, an der Nord-
seekiiste sogenannte Klimadeiche mit einer breiteren
Scheitelhéhe und einem tieferen Fundament zu bauen,
um im Falle eines schnellen Anstieges des Meeresspie-
gels eine zukiinftige Erh6hung um einen weiteren Meter
zu ermoglichen (MELUND 2022; NLWKN 2021).

6.5.2.7 Nicht einheimische Arten

Auf europdischer Ebene ist man sich der Bedeutung von
eingeschleppten marinen Arten bewusst und hat diese
deshalb in der europiischen Meeresstrategie-Rahmen-
richtlinie (EU-MSRL) bedacht. Hier sind eingeschleppte
Arten einer von elf Faktoren, um den 6kologischen Zu-
stand der Meere zu beschreiben. Bei der Entwicklung
von Bewertungssystemen im Rahmen der EU-MSRL
besteht internationale Einigkeit dariiber, nicht die Aus-
wirkungen neuer Arten zu bewerten. Bewertet wird die
Rate der Einschleppungen, also die Anzahl neuer Arten
pro Zeitintervall in einem Meeresgebiet, und diese sollte
moglichst klein sein. Fiir die deutschen Kiisten steht mit
einem bestehenden Schnellerfassungsuntersuchungs-
programm ein gutes Werkzeug zur Verfiigung, um diese
Bewertung durchzufiihren.

Am wirkungsvollsten ist die Pravention, indem méog-
lichst wenige Arten iiberhaupt in das heimische Okosys-
tem eingeschleppt werden. Im Jahr 2017 trat das Ballast-
wasseriibereinkommen international in Kraft, das eine
Behandlung von Ballastwasser zur Vermeidung von
Artenverschleppungen vorschreibt. Dies war ein wich-
tiger Schritt, wogegen weitere Vektoren fiir Einschlep-
pungen bisher weniger beriicksichtigt werden (z.B.
Aquakulturorganismen).

6.5.3 Wirtschaftliche und technologische Treiber

im Lebensraum Kiiste und Kiistengewasser
Wirtschaftliche Krifte und Veranderungen wie An-
gebot und Nachfrage (z.B. in Bezug auf Fisch, Natur-
schutz oder auch Urlaub und Freizeitgestaltung), die
sogenannte Blaue Okonomie und Aspekte wie Kiisten-
tourismus und Kreuzfahrt, aber auch technologische In-
novationen und Handel wirken auf direkte Treiber und
haben damit eine indirekte Wirkung auf die biologische
Vielfalt von Kiisten und Kiistengewassern. Hierbei ent-
stehen Nutzungskonkurrenzen zwischen verschiede-
nen Interessengruppen und Nutzungsformen. Das ein-
dringlichste Beispiel fiir die Bedeutung wirtschaftlicher
indirekter Treiber und ihrer Auswirkungen auf die bio-
logische Vielfalt kommt aus der Nutzung biologischer
Ressourcen (Kap. 6.5.3.1).

6.5.3.1 Fischerei

Das Seerechtsiibereinkommen (UNCLOS, Artikel 61)
und die Gemeinsame Fischereipolitik der EU haben als
Zielgrof3e fiir das Management der Fischbestdnde den
maximalen nachhaltigen Dauerertrag (Maximum Sus-
tainable Yield, MSY). Der MSY hingt zunéchst von der
biologischen Produktivitit der Fischbestinde ab. Fiir
eine Fischerei, die streng nach dem MSY-Prinzip be-
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wirtschaftet wird, sollte es also keinen Zusammenhang
zwischen Fischpopulation und wirtschaftlich-technolo-
gischen indirekten Treibern geben. Insbesondere diirf-
ten 6konomische Grofien wie Fischpreise oder Fangkos-
ten keine direkte Rolle spielen.

Fiir die Fischereien ohne wirksame Beschrankung der
Fangmengen wirkt sich die 6konomische Profitabilitat -
die abhingig ist von Fischpreisen und Fangkosten — aber
sehr wohl auf den Fischereidruck und die Fangmengen
der Fischerei aus (Quaas & Skonhoft 2022). Insbesondere
legt die konomische Theorie nahe, dass es in diesen Fal-
len eine negative Korrelation zwischen dem Fischpreis
und der Fischbestandsgrofie gibt. Fiir wichtige deutsche
Fischereien wie die Dorschfischerei in der Ostsee findet
man eine solche negative Korrelation (Tahvonen, Quaas
& Voss 2018). Eine Erhohung der Fischpreise bewirkt
folglich eine Erhéhung des Fangaufwands und hat damit
einen negativen Effekt auf den Fischbestand.

Die GFP schreibt vor, dass Fischereisubventionen
nicht die Fangkapazitit erh6hen diirfen. Darum werden
Subventionen fiir Mafinahmen eingesetzt, die die Um-
weltvertraglichkeit des Fischfangs verbessern (z.B. sau-
berere Antriebstechnologien), oder fiir die temporire
oder dauerhafte Stilllegung von Fangschiffen. Allerdings
konnen auch solche Subventionen indirekt die Fangka-
pazitdt erhohen, da sie die Fischerei attraktiver machen
(Clark, Munro & Sumaila 2005).

Dabei interagieren Politik und Wirtschaft in diesem
Bereich durchaus mit unterschiedlichem Impetus. Ei-
nerseits erhalten viele Fischereibetriebe Forderungen
und Subventionen, u.a. im Rahmen des Européischen
Meeres-, Fischerei- und Aquakulturfonds (EMFAF). An-
dererseits wird versucht, Harten durch politische Gege-
benheiten wirtschaftlich abzufedern. So gibt es eine EU-
Brexit-Anpassungsreserve fiir besonders benachteiligte
Fischereibetriebe und Beihilfen zum Ausgleich gestiege-
ner Kraftstoftpreise aufgrund der Aggression Russlands
gegen die Ukraine. Unterstiitzt werden auch Besatz- und
Fischartenhilfsmafinahmen in Schleswig-Holstein so-
wie die Forderung der Lokalen Fischereiaktionsgruppen
(FLAG) zur Umsetzung des Europdischen Meeres- und
Fischereifonds (EMFF, siehe auch Kap. 6.5.2.4)

Der Schiffsdiesel in der Fischerei ist weitgehend
steuer- und zollfrei, wahrend die Energiesteuer auf 10001
Diesel normalerweise 470,40 Euro betrigt (Stand 2022).
Der Energieverbrauch in Fischerei und Aquakultur ist
zwar in den letzten Jahren kontinuierlich gesunken, be-
trug aber auch 2020 noch 1.112 TJ (Quelle: Datenbank Sta-
tistisches Bundesamt). Aus Diesel erzeugt, lige die Steu-
erlast auf diesen Energieverbrauch normalerweise bei ca.
14 Mio. €. Die Schiffsdieselsteuerbefreiung fiir die Kiis-

tenfischerei sollte zwischen 2022 und 2024 wegfallen, was
aber aufgrund des Ukrainekriegs und der daraus resultie-
renden Preissteigerung vorerst verschoben wurde.

6.5.3.2 Energiewende und Energiekrise

Offshore-Windenergie (OWE) gilt als zentrales Ele-
ment einer dekarbonisierten Energieversorgung. Im
Jahr 2019 waren bereits global 10 % aller neu installier-
ten Windkraftinstallationen offshore, ein Potenzial, das
bis 2025 auf 20 % steigen soll (Galparsoro et al. 2022).
In Deutschland wurden grofle Gebiete in der siidlichen
Nordsee und der Deutschen Bucht fiir die OWE ausge-
wiesen, davon 35% in der deutschen ausschliefSlichen
Wirtschaftszone (AWZ) in der Nordsee. Diese stehen
folglich z. B. nicht mehr fiir die Fischerei und Schifffahrt
zur Verfiigung. Somit wéchst andererseits der Druck fiir
eine Co-Nutzung von Windenergie und Aquakultur und
weiteren wirtschaftlichen und technologischen Raum-
nutzungen (Stelzenmiiller et al. 2021) (Kap. 6.5.2.2).
Dem gegeniiber stehen ehrgeizige Ziele der interna-
tionalen Umweltpolitik fiir den gebietsbezogenen Mee-
resschutz. Zu den weiteren politischen Treibern geh6ren
die UN-Ziele fiir nachhaltige Entwicklung, insbeson-
dere Ziel 14 »Leben unter Wasser«, sowie die EU-weite
und nationale Biodiversitéts- und Klimapolitik. Der De-
skriptor D11 der Meeresstrategie-Rahmenrichtlinie legt
fest, dass »die Einleitung von Energie, einschlieflich
Unterwasserldrm, auf einem Niveau erfolgen muss, das
die Meeresumwelt nicht nachteilig beeinflusst«.
Flissiggas (LNG) soll als maritimer Treibstoff die
Emissionen von Schiffen deutlich senken. Jedoch wer-
den wichtige Fragen zur Umweltbilanz, Lifecycle-Be-
trachtung und Infrastruktur oft nicht ausreichend
diskutiert oder sind noch ungeklart. Die ersten schwim-
menden LNG-Terminals in Deutschland in Wilhelms-
haven wurden im Winter 2022/23 erdffnet. Das Bun-
desministerium fiir Wirtschaft und Klimaschutz und
die Unternehmen Uniper, RWE und EnBW/VNG hat-
ten vorab ein »Memorandum of Understanding« (MoU)
tiber die Lieferung der schwimmenden LNG-Terminals
in Brunsbiittel und Wilhelmshaven unterzeichnet. Da-
mit soll Planungssicherheit fiir die Lieferung und den
Betrieb der Spezialschiffe geschaffen werden, die als Ter-
minals und zur Regasifizierung von verfliissigtem Erd-
gas dienen, die Floating Storage and Regasification Units
(FSRUs). Die Unternehmen, die die Absichtserkldrung
unterzeichnet haben, haben sich verpflichtet, die er-
forderlichen Gasmengen zu liefern. Kritik kommt hier
vonseiten des Naturschutzes. Weder die Auswirkungen
auf die Klimakrise noch die Folgen fiir die hochsensible
Meeresumwelt am Rande des Nationalparks und des
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Weltnaturerbes Wattenmeer wurden ausreichend unter-
sucht und gewiirdigt. Eine dringend erforderliche Um-
weltvertriglichkeitspriifung in Bezug auf die geplanten
Biozideinleitungen und deren Auswirkungen auf den
Lebensraum Wattenmeer wurde mit Verweis auf das
LNG-Beschleunigungsgesetz ausgesetzt.

6.5.3.3 Technologische Weiterentwicklungen

Fiir den Schutz der Meere sind technologische Ansitze
und Innovationen von entscheidender Bedeutung. Die
Uberwachung und Berichterstattung iiber den Zustand
der Weltmeere, unterstiitzt durch modernste Informati-
ons- und Kommunikationstechnologien (IKT), kénnen
die Rechenschaftspflicht starken, das Bewusstsein schir-
fen und Mafinahmen zum Schutz und zur Erhaltung der
Meeresumwelt anregen. So liefert beispielsweise die sa-
tellitengestiitzte Uberwachung zeitnahe und genaue
Ozeanmessungen und -daten auf globaler Ebene, wih-
rend lokale Sensoren, sogenannte Profiler, prizise In-
situ-Messungen in Echtzeit liefern konnen. Kiinstliche
Intelligenz (KI) kann dann diese »Big Data« durchfors-
ten, um kurz- und langfristige Trends bei der biologi-
schen Vielfalt, der Verschmutzung und der Entwicklung
der Okosysteme zu erkennen und so bei der Mafinah-
menplanung zu unterstiitzen.

Im Bereich der Fischerei gibt es eine Vielzahl von
Projekten zur Implementierung okosystemvertréiglicher
Fangmethoden in der Fischerei. Diese zielen zum Bei-
spiel darauf ab, ungewollten Beifang in Stellnetzen zu
verhindern, welcher eine der grofiten Gefahrdungen fiir
Schweinswale und Meeresvogel darstellt (z.B. Kratzer
et al. 2022). Verschiedene fangtechnische Mafinahmen
konnen unbeabsichtigte Beifange in der Grundschlepp-
netzfischerei reduzieren (z.B. Santos et al. 2018; Santos
et al. 2022). In der Krabbenfischerei wurden Netze er-
probt, die den Beifang juveniler Krabben schlicht durch
grobere Maschen reduzieren kénnen, aber gleichzeitig
6konomisch vielversprechend sind (Glinther et al. 2021).
Weiterhin wurden Moglichkeiten getestet, auf Scheuer-
schutz der Krabbennetze durch sogenannte Dolly Ropes
zu verzichten, deren Kunststofffasern sich im Meeres-
miill wiederfinden (Stepputtis et al. 2022). Das BMU hat
das Forschungsvorhaben »Entwicklung von alternativen
Managementansitzen zur Minimierung der Konflikte
zwischen der Stellnetzfischerei und Naturschutzzielen
und Schutzgiitern in der AWZ der Ostsee« (STELLA)
initiiert, um vorausgegangene Arbeiten fortzusetzen.
Darin werden 6kosystemgerechte Fanggerite und Me-
thoden entwickelt und erprobt, welche den Beifang von
Meeressdugern und Seevogeln vermeiden bzw. reduzie-
ren sollen. Generell sind technische Losungen zur Mi-

nimierung des Beifangs von Nichtzielarten noch nicht
ausgereift und Gegenstand aktueller Forschung.

6.5.3.4 Tourismusindustrie

Touristische Aktivititen kénnen auf verschiedene Weise
Umweltbeeintrachtigungen fiir Kiistenlebensrdaume dar-
stellen. Aufler den direkten Effekten wie Storungen der
Tierwelt, Vertritt von Pflanzen und Miill (Kap. 6.4.5.3)
kann der Tourismus die Umwelt auch durch den Ver-
brauch von Energie und den Ausstof3 von Luftschad-
stoffen beeinflussen. Tourismus ist somit ein komplexer
indirekter Treiber, der durch Mobilitdt, Unterbringung
und Verpflegung in Bezug auf Umweltbelastungen und
-auswirkungen eine grofie Rolle spielt.

Im Jahr 2021 wurden in Deutschland insgesamt
310 Mio. Ubernachtungen festgestellt, davon waren ca.
10 % Géste aus dem Ausland. Damit hat sich die Touris-
muswirtschaft gegentiber dem vom Lockdown geprig-
ten Jahr 2020 um 2,7 % erholt, bleibt aber um 37,4 % un-
ter dem Jahr 2019 (Quelle: Statistisches Bundesamt).

Im Lebensraum Kiiste ist der Ubernachtungstouris-
mus strukturell vorherrschend, mit haufig langeren Auf-
enthalten als in den tibrigen touristischen Gebieten oder
zumindest in ausgeglichenem Verhiltnis zum Tages-
gastaufkommen. Die regionalokonomischen Effekte des
Tourismus im Lebensraum Kiiste lassen sich wie folgt
beziffern: Im Schleswig-Holsteinischen Wattenmeer
und den Halligen wurden 520.000 Besuchstage ausge-
wertet. Daraus ergab sich ein Bruttoumsatz von knapp
30,0 Mio. €. Fiir das Niedersichsische Wattenmeer er-
gab sich bei 21.745.000 Besuchstagen ein Bruttoumsatz
von gut 1,6 Mrd. €. Fiir das Hamburgische Wattenmeer
lagen die Besuchstage bei ca. 59.000 mit einem Brutto-
umsatz von knapp 3 Mio. € (BfN 2023).

Der Koalitionsvertrag fiir die 20. Legislaturperiode
sieht eine Vereinbarung einer nationalen Tourismus-
strategie vor und betont die Bedeutung des inldndischen
Tourismus als wichtigen Wirtschaftsfaktors mit groflem
Zukunftspotenzial. Der Deutsche Klimafonds Tourismus
soll der Tourismusbranche ermdglichen, wirksame Treib-
hausgasreduktionen im Einklang mit den nationalen Kli-
maschutzzielen in Deutschland zu entwickeln, einzufiih-
ren und zu dokumentieren. Dariiber hinaus sollen die
Tourismusindustrie sowie die Reisenden starker fiir das
Thema Klima- und Umweltschutz sensibilisiert werden.

6.5.4 Gesellschaftliche Treiber im Lebensraum
Kiiste und Kiistengewasser

Gesellschaftliche Prozesse und Trends, die sich bei-

spielsweise Uber Verbraucherpriferenzen und Hand-

lungsstrukturen ausdriicken, aber auch Verdnderungen
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von Bewusstsein, Wahrnehmungen, demografischen
Entwicklungen und soziodkonomischen Strukturen be-
einflussen die Veranderung der biologischen Vielfalt im
Bereich der deutschen Kiisten und Kiistengewésser. Zu
diesen Bereichen besteht noch enormer Forschungsbe-
darf, da soziologische Erkenntnisse iiber Alltagsprak-
tiken der Kiistenbevolkerung und anderer Stakeholder
bislang fehlen. Um diese Liicken zu schlieflen, bedarf
es ethnografischer Langzeitstudien, kollaborativer For-
schung zwischen Sozial- und Naturwissenschaftler:in-
nen und Mixed-Methods-Ansitze ergdnzend zu Frage-
bogensurveys und quantitativen Erhebungen, z.B. zur
Strukturentwicklung in Kiistenregionen. Dennoch las-
sensich fiir diesen Lebensraum vor allem fiir den Kiisten-
schutz (6.5.4.1), das Konsumverhalten (6.5.4.2), den Kli-
maschutz (6.5.4.3) und den gesellschaftlichen Bezug zu
marinen Lebensrdumen sowie Ocean Literacy (6.5.4.4)
einige Aspekte und Entwicklungen beschreiben.

6.5.4.1 Kiistenschutz

Ein gesellschaftlicher Trend, der mit der Notwendigkeit,
den Kiistenschutz aufgrund des Meeresspiegelanstiegs
und der damit potenziell einhergehenden negativen
Auswirkungen auf Okosysteme (Kap.6.5.2) auszuwei-
ten, einhergeht, ist ein zunehmendes Interesse an soge-
nannten naturbasierten Losungen (NBL). NBL beinhal-
ten eine Reihe von Anpassungsmafinahmen, welche auf
der Wiederherstellung, Schaffung und Erhaltung von
natiirlich dissipativen Kiisten- bzw. Meeresokosystemen
wie Stranddiinensystemen, Salzwiesen und Seegraswie-
sen zum Schutz vor Kiistenerosion, Uberflutung und
dem Meeresspiegelanstieg basieren (Pontee 2013; Spal-
ding et al. 2014; Temmerman et al. 2013). Inwieweit sich
Kiistenschutz- und Naturschutzziele gleichzeitig mittels
NBL erreichen lassen, ist allerdings noch unklar, weil das
zuverlidssige quantitative Verstandnis der Schutzleistung
von NBL, welches notwendig wire, um diese in die Stan-
dards des Kiisteningenieurwesens zu integrieren, noch
fehlt. Generell fehlt es an konzeptionellen Moglichkei-
ten, Kiistenschutz-, Naturschutz- und Biodiversititsziele
zu integrieren.

Ein zweiter wichtiger gesellschaftlicher Trend im Kiis-
tenschutz vor dem Hintergrund des Meeresspiegelan-
stiegs ist die zunehmende Diskussion und Durchfiih-
rung von Deichriickverlegungsprojekten und der damit
verbundenen Wiederherstellung natiirlicher Feuchtbio-
tope, vor allem in landwirtschaftlich genutzten Poldern.
Die Bedeutung solcher Projekte haben die Kiistenschutz-
behoérden in Deutschland auch offiziell eingerdumt (Kie-
sel et al. 2020). Dies ist ein bemerkenswerter institu-
tioneller Wandel, denn in den letzten Jahrzehnten und

Jahrhunderten war die gesellschaftlich akzeptierte Norm,
niemals eine Kiistenschutzlinie aufzugeben. Nichtsdesto-
trotz bleibt die Deichriickverlegung gesellschaftlich um-
stritten (Vega-Leinert, Stoll-Kleemann & Wegener 2018)
und fiihrt hdufig zu sozialen Konflikten zwischen Ge-
meinden, Landeigentiimer:innen, Landwirt:innen, Na-
turschutzbefiirwortenden und den verantwortlichen
Landesbehorden (Vega-Leinert, Stoll-Kleemann & We-
gener 2018; Wulf 2021). Deichriickverlegungen (siehe
auch Kap. 6.6.3.3) wurden in der Vergangenheit in unter-
schiedlichem Ausmaf3 an der Nord- und Ostseekiiste um-
gesetzt. An der Nordseekiiste wurden bisher 17 solcher
Mafinahmen umgesetzt, an der Ostseekiiste gab es rund
20 Projekte, insbesondere in Mecklenburg-Vorpom-
mern. Der Hauptgrund war jedoch nicht der Meeresspie-
gelanstieg. Zumeist dienten die Riickverlegungsflichen
als Ausgleichsflachen fiir Bau- und Infrastrukturpro-
jekte. Momentan findet allerdings ein Umdenken statt,
das eine Durchfithrung dieser Art von Mafinahmen auch
ohne Kompensationsverpflichtung im Sinne des Natur-
und Klimaschutzes in den Vordergrund riickt.

6.5.4.2 Konsumverhalten

Zusammen mit dem Anstieg der Weltbevolkerung und
des Konsums haben sich die Entnahmen von Fisch und
Meeresfrichten in den letzten 50 Jahren vervierfacht
(Quaas & Skonhoft 2022). Bei der Wahl zwischen oko-
logisch gekennzeichneten Meeresfriichten aus Wild-
fang gegeniiber nicht gekennzeichneten Meeresfriich-
ten scheinen Konsument:innen Erstere zu bevorzugen
(Bronnmann & Asche 2017). Auflerdem bevorzugen sie
wild gefangenen Fisch gegeniiber Fisch aus Aquakul-
tur (Bronnmann & Asche 2017). Deutsche Fischkonsu-
ment:innen haben eine deutliche Priferenz fiir nachhal-
tig gefangenen Fisch. Bronnmann et al. (2021) fanden,
dass die Wahrscheinlichkeit, ein Kabeljaufilet zu kau-
fen, um 25% zunimmt, wenn er aus einer zertifiziert
nachhaltigen Fischerei stammt. Dieser Effekt ist haupt-
sichlich darauf zurtickzufiihren, dass es den Fischkon-
sument:innen wichtig ist, dass der Bestand nicht tiber-
fischt wird (Bronnmann et al. 2021).

Damit bedienen die Nachhaltigkeitslabels fiir die Fi-
scherei und die Aquakultur eine wachsende Nachfrage.
Konsument:innen kénnen eine grofle oder kleine Diver-
sitdt an Meeresfriichten bevorzugen. Je grofier die Pra-
ferenz fiir bestimmte Fischarten ohne die Bereitschaft,
auf andere Arten auszuweichen, desto wichtiger ist eine
Regulierung der Fischerei, und zwar in Bezug auf mog-
lichst viele Fischbestinde (Quaas & Requate 2013).

Nachhaltigkeitslabels sind damit ein dringend néti-
ges und wichtiges Instrument, allerdings miissen diese
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immer wieder iiberpriift werden, um notwendige An-
passungen der Zertifizierungsstandards durchzufithren.
Zuletzt ist die MSC-Zertifizierung immer wieder in die
Kritik geraten, speziell in Bezug auf ein fehlendes Vor-
sorgeprinzip, die Zertifizierung von Fischereien mit zer-
storerischen Fangmethoden sowie die Zertifizierung
von Fischereien mit hohem Beifang oder iiberfischten
Bestanden, Interessenkonflikte mit der Industrie und
das Fehlen sozialer Faktoren.

6.5.4.3 Gesellschaftlicher Bezug zu marinen
Lebensraumen und Ocean Literacy

Das Konzept der Ocean Literacy (Ozean bzw. Meeres-
kompetenz) wurde erstmals in den frithen 2000er-Jah-
ren eingefiithrt und hat sich in den letzten Jahren wei-
terentwickelt, nicht zuletzt seit es als Mechanismus fiir
Verdnderungen in die Ziele der UN-Ozeandekade auf-
genommen wurde.

Ocean Literacy bezeichnet das Verstdndnis fiir den
Einfluss der Ozeane auf den Einzelnen und den Einfluss
jedes Einzelnen auf die Ozeane. Die European Ocean
Coalition (EU40Ocean) verbindet verschiedene Organi-
sationen, Projekte und Menschen, die zur Aufklirung
tiber die Ozeane und zur nachhaltigen Bewirtschaf-
tung der Ozeane beitragen. Diese von der Européischen
Kommission unterstiitzte, von unten nach oben gerich-
tete Initiative zielt darauf ab, die Stimmen der Europi-
er:innen zu vereinen, um den Ozean zu einem Anliegen
aller zu machen. Die Vision fiir die kiinftige Bewirt-
schaftung der européischen Meere wird in der Integrier-
ten Meerespolitik skizziert, die eine integrierte meeres-
politische Steuerung fordert, um die Einbeziehung der
Interessengruppen, kohirente Agenden, die Abschaf-
fung des sektoralen Denkens und die Einrichtung sek-
toriibergreifender Managementstrukturen zu fordern
(European Commission 1999).

In Deutschland gibt es eine Reihe von Mafinahmen
und Initiativen fiir Kompetenz im Bereich der Ozeane.
Dazu zahlen etliche Spiele, kurze Dokumentarfilme, Car-
toons, eine IT-Plattform fiir den Austausch von Wissen
iber die Meere, ein Bildungsmodul fiir Kinder/Schulen
und Weiterbildungsinitiativen fiir Fischer:innen.

6.5.4.4 Auswirkungen von Krisen, Pandemien

Die Coronapandemie war einer der ersten ernsthaf-
ten Tests, wie die Wissenschaft die Entscheidungsfin-
dung angesichts einer unmittelbaren globalen Bedro-
hung informieren kann, und hat gezeigt, wie wichtige
Erkenntnisse iiber das Zusammenspiel von Wissen-
schaft, Gesellschaft und Politik zusammenwirken. Die
gesellschaftlichen und wirtschaftlichen Auswirkungen

von COVID-19 haben gezeigt, dass wir uns auf mogliche
kiinftige Pandemien vorbereiten und deren Folgen ab-
schitzen miissen.

Uber fast zwei Jahrzehnte haben nationale und in-
ternationale Risikobewertungsaktivititen deutlich ge-
macht, wie hoch die Wahrscheinlichkeit des Auftretens
einer globalen Pandemie ist und welche massiven inter-
nationalen, sozialen und wirtschaftlichen Verwerfun-
gen zu erwarten sind (z. B. Ross, Crowe & Tyndall 2015;
World Health Organization 2017). Dennoch, als die Co-
vid-19-Pandemie iiber die Welt hereinbrach, waren die
Reaktionen nationaler und internationaler Entschei-
dungstriager:innen unterschiedlich (Dewi et al. 2020),
viele Reaktionen waren zu langsam, schlecht koordi-
niert oder sogar widerspriichlich.

Im Hinblick auf die Covid-19-Pandemie beschloss
das BMU 2020 ein eigenes Corona-Response-Mafinah-
menpaket zur kurzfristigen Unterstiitzung von Entwick-
lungs- und Schwellenldndern bei der Bewiltigung der
Krise. Das BMU stellte hierfiir etwa 68 Mio. € aus Mit-
teln der Internationalen Klimaschutzinitiative (IKI) be-
reit. Ein Schwerpunkt der Mafinahmen liegt dabei auch
auf der Pandemiepravention. Das Paket umfasst unter
anderem Soforthilfen fiir Schutzgebiete und Biodiversi-
tatshotspots, die Forderung klima- und biodiversitits-
freundlicher wirtschaftlicher Neustarts und Projekte zur
Starkung der Widerstandsfihigkeit gegentiber zukiinf-
tigen Pandemien. Im Rahmen der IKI unterstiitzt auch
das BMU mit einem grof3en Beitrag den globalen Biodi-
versitdtserhalt und die nachhaltige Nutzung der Meere
und Kiisten.

6.5.5 Synergien/Konflikte zwischen indirekten
Treibern und biologischer Vielfalt

Indirekte Treiber spielen nicht nur eine wichtige Rolle
bei der Beeinflussung direkter Treiber der Biodiversi-
tatsveranderung und damit einhergehender Prozesse
in Okosystemen (Kap. 6.4, 6.6). Sie haben auch kom-
plexe Beziehungen untereinander, die zu einer Verstar-
kung anthropogener Einfliisse fithren kénnen, da sie im
Kiistenbereich auf einen begrenzten, mehrfach genutz-
ten geografischen Raum einwirken. Sozio6konomische
und demografische Trends haben einen groflen Ein-
fluss auf die Verbrauchsmuster, was sich wiederum auf
die Nachfrage nach Fisch auswirken kann oder den Be-
darf an naturnaher Erholung. Fiir die Kiiste ergibt sich
ein deutliches Beispiel aus dem Ziel der Einfithrung ei-
ner sauberen und nachhaltigeren Energieerzeugung, die
auf der einen Seite verspricht, das Ausmaf3 der klimabe-
dingten Biodiversititsverainderung zu reduzieren, aber
gleichzeitig mehrere direkte negative Treiber wie Bau-
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mafinahmen, Habitatzerstérung und Larmbeléstigung
zumindest temporar erhoht. Hiervon sind vor allem
Populationen beeintriachtigt, die bereits einen erheb-
lichen Gefihrdungsstatus aufweisen (hohe trophische
Ebenen, lange Lebensdauer). Ein zweites Beispiel ist die
Sedimentdynamik, die von wirtschaftlichen (Freihalten
von Fahrrinnen, Sand als Baumaterial) und politischen
(Aufspiilungen zum Kiistenschutz) indirekten Treibern
so weit beeinflusst wurde, dass eine mehrfache Belas-
tung der Kiistenbiodiversitidt durch Entnahme und De-
position auftritt.

Ein Beispiel fiir mogliche Synergien ergibt sich im
Zusammenwirken von Klimawandel und Biodiversitats-
verlust, zwei der momentan gréfiten Herausforderungen
und Risiken fiir unsere Gesellschaft. Bisherige politische
Strategien nehmen die Probleme des Klimawandels und
des Biodiversitétsverlustes unabhédngig voneinander in
Angriff, dabei sind Klimawandel und biologische Viel-
falt eng miteinander verwoben (Portner et al. 2021; Shin
etal. 2022). Daher hingen globale Mafinahmen zur Ein-
ddmmung beziehungsweise der Umkehrung des Ver-
lustes der biologischen Vielfalt und die Begrenzung des
Klimawandels auf 1,5 °C stark voneinander ab (UNFCCC
2016; CBD 2022). Die marine biologische Vielfalt sowie
die Interaktionen der Arten sind dabei entscheidend fiir
die Erhaltung der globalen Klimastabilitat (Portner et al.
2021). Die Erhaltung der Integritat der marinen biologi-
schen Vielfalt und der marinen Kohlenstoftspeicherung
muss im Mittelpunkt der Erreichung der nationalen so-
wie der globalen Biodiversitats- und Klimaziele stehen
(Portner et al. 2021).

Seegraswiesen, Salzwiesen oder auch marine Sedi-
mente konnen durch ihre Fihigkeit, CO, aus der Atmo-
sphire aufzunehmen und zu speichern, einen Beitrag
zum Klimaschutz leisten. Moglicherweise kann dieses
Potenzial durch geeignete Rehabilitations- oder Wie-
deransiedlungsmafinahmen erh6ht werden - und ne-
ben dem Klimaschutz so auch dem Biodiversitatsschutz
dienen (Roschel et al. 2022). Andere Ansitze, die darauf
abzielen, die Aufnahme- und Speicherkapazitit mariner
und kiistennaher Okosysteme zu erhéhen, fallen in den
Bereich technologischer Verfahren, wie beispielsweise
die Meeresalkalisierung. Diese marinen Kohlenstoff-
senkentechnologien befinden sich iiberwiegend noch
in der Forschungs- und Entwicklungsphase. Fiir eine
breite Anwendung fehlen sowohl umfassende Kennt-
nisse iiber mogliche ungewollte Nebeneffekte als auch
ein abgestimmter Regulierungs- und Managementrah-
men, der sicherstellt, dass Klimaschutz und Biodiversi-
tatsschutz sich nicht gegenseitig ausschlieflen (Roschel
& Neumann 2023).

Die politischen Verkniipfungen zwischen biologi-
scher Vielfalt und Klimawandel haben sich in den letz-
ten Jahren verstérkt. Beispiele hierfiir sind der gemein-
same IPBES-IPCC-Bericht (Portner et al. 2021) und der
von der UNFCR einberufene Dialog tiber Ozean und
Klimawandel (Dobush et al. 2022). Auch die Verhand-
lungen auf der COP und der UN-Generalversammlung
haben die bestehenden Abkommen angepasst, um die
Handlungsoptionen und Mafinahmen, die sowohl fiir
die biologische Vielfalt als auch fiir den Klimawandel
wichtig sind, in den Vordergrund zu stellen, wie zum
Beispiel das 30-mal-30-Ziel.

6.6 Instrumente und MaBnahmen:
Erfolg und Hindernisse an Kiisten
und in Kiistengewassern

6.6.1

6.6.1.1 Definition von Instrumenten und
MaBnahmen im Faktencheck Artenvielfalt

Einleitung

Im Faktencheck Artenvielfalt wird im Bereich Natur-
schutz zwischen Instrumenten und Mafinahmen un-
terschieden (Kap.2.5). Hierbei bezieht sich der Begrift
»Instrument« auf politisch-rechtliche Richtlinien, Kon-
ventionen, Gesetze und Abkommen, welche die Rah-
menbedingungen und Anreize fiir die Férderung der
biologischen Vielfalt schaffen. Zu »Mafinahmen« wer-
den ausschliefilich direkte naturschutzfachliche Ein-
griffe in die Landschaft gezdhlt. Der Faktencheck Arten-
vielfalt unterscheidet innerhalb der Mafinahmen weiter
zwischen drei Mafinahmentypen: 1) Flaichenschutzmaf3-
nahmen in Form von Schutzgebieten, 2) Management-
mafinahmen, die sich auf die dauerhafte Nutzung oder
Bewirtschaftung einer Fliche beziehen, und 3) Impuls-
mafinahmen, die nach einmaligen Eingriffen oder Ins-
tallationen die Natur wieder sich selbst iiberlassen.

Die Unterscheidung zwischen Instrumenten und
Mafinahmen deckt sich nicht mit der Definition von
Mafinahmen innerhalb von Richtlinien wie z.B. der
MSRL oder WRRL, in deren Mafinahmenkatalogen so-
wohl Mafinahmen als auch Instrumente und Initiativen
unter dem Oberbegriff »Mafinahmen« aufgelistet wer-
den. Hierbei werden mit Ausnahme der Errichtung von
Schutzgebieten im marinen Bereich deutlich seltener
Naturschutzmafinahmen in der Fliche umgesetzt als in
terrestrischen Lebensrdumen. Stattdessen findet Natur-
schutz in marinen Lebensrdumen vor allem durch die
Regelung des Umgangs mit der Natur durch Abkom-
men, Gesetze und Richtlinien statt. Dennoch gibt es eine
Reihe an Naturschutzmafinahmen, die nach der Defini-
tion des Faktencheck Artenvielfalt in Management- oder
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Impulsmafinahmen in der Fliche kategorisiert werden
konnen. Zu Letzteren gehoren u.a. Wiederansiedlungs-
programme (6.6.3.3), wihrend die Wiederherstellung
(Renaturierung) oder Neuschaffung von Habitaten zur
Kategorie der Managementmafinahmen (6.6.3.2) ge-
zéhlt werden.

6.6.1.2 Besonderheiten von Instrumenten und
MafBnahmen im Lebensraum Kiiste und
Kiistengewasser

Mit wenigen Ausnahmen, wie z.B. den vor allem in Nie-
dersachsen durchgefiihrten Renaturierungsmafinah-
men in Salzwiesen, zielen Instrumente und Schutzmaf3-
nahmen in marinen Bereichen in erster Linie auf eine
Reduktion von bestehenden Belastungen oder die Pra-
vention vor zusitzlichen belastenden Nutzungsformen
ab. Dies ist anders als in vielen terrestrischen Lebens-
raumen, in denen haufig zusitzliche Mafinahmen z.B.
Renaturierung oder Managementmafinahmen ausge-
iibt werden (Kramer et al. 2017). Ein weiterer Unter-
schied ergibt sich aus den politischen und rechtlichen
Gegebenheiten, da sowohl die Nutzung der Meere als
auch Naturschutz nicht auf rein nationaler Ebene ver-
handel- und durchfiithrbar sind. Aufgrund dessen ergibt
sich fiir das Management der Kiisten und Kiistengewds-
ser ein komplexes Konstrukt aus Abstimmungsprozes-
sen auf unterschiedlichen politischen und raumzeitli-
chen Ebenen (siehe auch Kap. 6.5.2). Zum Beispiel kann
in der AWZ die Seeschifffahrt nur international durch
die Vorgaben des Seerechtsiibereinkommens reguliert
werden. Regelungen fiir das Fischereimanagement rich-
ten sich (bis auf Ausnahmen in sehr kiistennahen Berei-
chen, etwa der 3-Meilen-Zone) nach der Gemeinsamen
Fischereipolitik der Européischen Union. Einige weitere
Nutzungsformen sind aufgrund von grundsitzlichen
Gefahrdungseinschitzungen verboten, wihrend zu-
lassungspflichtige Nutzungen in der Regel Vertréglich-
keitspriifungen gemaf3 européischem Recht unterliegen
(FFH-Richtlinie).

6.6.1.3 Uberblick zu biodiversititsfordernden
Instrumenten und MaBnahmen

Als Folge der Mehrebenenstruktur der marinen Natur-
schutzpolitik (Kap. 6.5.1) und der sich daraus ergeben-
den Vielzahl von Zustandigkeiten gibt es Management-
plane und -regelungen, die sich auf eine oder mehrere
Richtlinien und Gesetzgebungen mit eng oder breit ge-
fassten Naturschutzzielen beziehen konnen.

So unterliegen die Wattenmeer-Nationalparks in
ahnlicher oder gleicher Gebietskulisse einer Vielfalt
von Schutzkategorien. Dazu gehoren u. a. das UNESCO-

Weltnaturerbe mit entsprechendem Managementplan
(der gerade noch in Bearbeitung ist), UNESCO-Bio-
sphirenreservate, OSPAR-Schutzgebiete, Schutzgebiete
nach der RAMSAR-Konvention, Particularly Sensitive
Sea Area nach der Internationalen Seeschiftfahrtsorga-
nisation, Schutzgebiete der Trilateralen Wattenmeerzu-
sammenarbeit (TWSC) und Artenschutzabkommen fiir
Seehunde (WSSA, Agreement on the Conservation of
seals in the Wadden Sea), Schweinswale (ASCOBANS,
Agreement on the Conservation of Small Cetaceans of
the Baltic, North East Atlantic, Irish and North Seas)
und Rastvogel (AEWA, Agreement on the Conserva-
tion of African-Eurasian Migratory Waterbirds). Au-
Berdem sind die Nationalparks bei der EU-Kommis-
sion als FFH- und Vogelschutzgebiete gemeldet und
unterliegen den Bestimmungen der EU-Wasser- und
EU-Meeresstrategie-Rahmenrichtlinien.

Die Umsetzung dieser gesetzlichen Vorgaben und na-
tionalen sowie internationalen Verpflichtungen erfolgt
durch eine Vielzahl von unterschiedlichsten Mafinah-
men, die in Managementpldnen festgeschrieben sind.
Dazu zihlen u.a. Zonierungskonzepte, die in den ein-
zelnen Nationalparks in unterschiedlicher Form fest-
legen, welche Nutzungsformen in welchen Teilen des
Nationalparks gestattet sind. Hierbei gilt fiir alle Natio-
nalparks die Vorgabe, dass mindestens 50 % der Natio-
nalparkfliche einem strengen Schutz unterliegen sollen,
auch wenn diese Vorgabe bisher noch in keinem der Na-
tionalparks eingehalten wird. Ebenso dienen die bun-
desweit geltende Befahrensregelung von Bundeswasser-
stralen und Konzepte zur Besucherlenkung dazu, die
Belastung durch menschliche Aktivitdten und Nutzun-
gen in besonders schiitzenswerten Bereichen so gering
wie moglich zu halten. Ein weiterer wichtiger Bestandteil
des Nationalparkmanagements ist die Offentlichkeitsar-
beit. Unterstiitzt durch Ranger:innen vor Ort und Natur-
schutzverbinde, werden in diesem Rahmen zahlreiche
Informations- und Bildungsangebote umgesetzt. Dabei
spielen auch Vertrage mit Partnerorganisationen und In-
itiativen unter Beteiligung von Naturerlebnisanbieter:in-
nen, Tourismuspartner:innen u. v.m. eine wichtige Rolle.

Zusitzlich gibt es eine Reihe von Mafinahmen, die
nur in einzelnen Bundeslindern gelten oder unter-
schiedlich umgesetzt werden. Dazu gehéren z.B. Be-
wirtschaftungsplane fiir Muschelzucht und -fische-
rei sowie Artenschutzkonzepte, die auf Grundlage der
FFH- und Vogelschutzrichtlinie erarbeitet werden,
aber sich am Arteninventar und -bestand des jeweili-
gen Bundeslandes orientieren. Ebenso werden Kon-
zepte fiir ein Pradationsmanagement innerhalb der Fla-
chen der Nationalparks auf die lokalen Bedingungen
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angepasst. Der Nationalpark Niederséchsisches Watten-
meer verfolgt dariiber hinaus ein klares Programm fiir
Renaturierungsmafinahmen.

6.6.2 Ausgewaihlte Instrumente an Kiisten und
in Kiistengewéssern

Wie bereits im Kapitel 6.5.2 beschrieben, spielen sich

politisch-rechtlichen Prozesse und folglich die daraus

generierten Instrumente und Richtlinien auf einer Viel-

zahl von politischen und organisatorischen Ebenen ab.

Auf EU-Ebene zihlen zu den Naturschutzinstrumen-
ten, die sich auf den Bereich der Kiisten und Kiistenge-
wisser beziehen, einerseits EU-Richtlinien und -Kon-
ventionen, wie z.B. die MSRL, die WRRL, die FFH-RL
und die V-RL, andererseits zusatzliche internationale
Abkommen wie OSPAR und HELCOM, die Trilaterale
Wattenmeerzusammenarbeit, und Schutzkonzepte fiir
einzelne Arten und Artengruppen, wie z. B. die Wadden
Sea Flyway Initiative oder auch Abkommen zur Erhal-
tung der Kleinwale in der Nord- und Ostsee, des Nord-
ostatlantiks und der Irischen See.

Einen Fokus auf Biodiversititsschutz haben dabei die
MSRL, FFH-RL und V-RL. Z. B. zielen die Schutzkonzepte
des aus FFH-RL- und V-RL-Schutzgebieten bestehenden
Natura-2000-Netzwerks direkt auf den Erhalt der Arten-
vielfalt ab. Die MSRL verwendet ebenfalls Kriterien mit
direktem Bezug zur biologischen Vielfalt (Deskriptor
D1 - Biologische Vielfalt und Deskriptor D2 - nicht ein-
heimische Arten). Weitere Deskriptoren beziehen eben-
falls Indikatoren der strukturellen und funktionellen Di-
versitit von Artengemeinschaften mit ein.

In Bezug auf verschiedene Treiber von Biodiversi-
tatsverdnderung gibt es ebenfalls eine Reihe von politi-
schen Instrumenten. Die Gemeinsame Fischereipolitik
(GFP) der EU (Kap. 6.5.2.4.) hat seit den Anderungen
von 2013 (Vertrag von Lissabon) ebenfalls langfristig die
okologische, wirtschaftliche und gesellschaftliche Nach-
haltigkeit von Fischfang und Aquakultur zum Ziel, wel-
ches unter anderem den langfristigen Erhalt befischter
Fischbestinde und somit das Uberleben dieser Popula-
tionen gewidhrleisten soll. Als Reaktion auf das globale
Rahmenabkommen fiir den Schutz der biologischen
Vielfalt (CBD 2022) veroffentlichte die EU-Kommission
Anfang 2023 den »EU-Aktionsplan: Schutz und Wie-
derherstellung von Meeresokosystemen fiir eine nach-
haltige und widerstandsfihige Fischerei«, der u.a. zur
Erreichung des Ziels 30 % geschiitzter Flache der EU-
Meere beitragen soll.

Das im Jahr 2017 international in Kraft getretene Bal-
lastwasseriibereinkommen (Kap. 6.5.2.7.) zielt auf die
Vermeidung der Einschleppung nicht einheimischer

Arten tiber den globalen Schiffsverkehr ab und ist so-
mit auch ein Instrument, das die Férderung der biologi-
schen Vielfalt als Kernziel hat.

Auf nationaler Ebene gehort vor allem das Bundes-
naturschutzgesetz (BNatSchG) zu den wichtigen Natur-
schutzinstrumenten, da es viele der EU-weiten Richtli-
nien in deutsches Recht {iberfiihrt, so z.B. die FFH- und
V-RL. Zusitzlich regelt das BNatSchG den Schutz in
Bezug auf weitere gesetzlich geschiitzte Biotope ($ 30,
BNatSchG) innerhalb Deutschlands.

Auf Bund- und Lianderebene gehort ebenso die ma-
rine Raumplanung zu den politischen Instrumenten,
die groflen Einfluss auf die biologische Vielfalt nehmen
konnen, da sie die flichigen Anteile verschiedener Nut-
zungsformen inklusive Naturschutz maf3geblich regelt.

Im Zuge der Umweltfolgenabschitzung und -bewil-
tigung gibt es auf nationaler Ebene (z.B. Eingriffsrege-
lung nach dem BNatSchG) und auf EU-Ebene (z. B. FFH-
Vertriglichkeitspriifung) eine Reihe an Instrumenten,
die die Leistung und Funktionsfahigkeit des Naturhaus-
halts und den Erhalt geschiitzter Lebensraume und Ar-
ten im Rahmen von Bauprojekten gewihrleisten sollen
und im Falle fehlender Vermeidbarkeit zu Ausgleichs-
und Ersatzmafinahmen verpflichten.

6.6.3 Ausgewihlte MaBnahmen an Kiisten
und in Kiistengewassern

6.6.3.1 FlachenschutzmafRnahmen

In den deutschen Gebieten der Nord- und Ostsee wur-
den seit den 1980er-Jahren knapp 40 % der Gesamtflache
der deutschen Kiisten und Kiistengewasser zu Schutzge-
bieten erklart (Abb. 6.21).

Innerhalb der 12-Meilen-Zone der Nordsee gehéren
dazu die drei grofien Nordseenationalparks Niedersach-
sisches Wattenmeer, Hamburgisches Wattenmeer und
Holsteinisches Wattenmeer, die zusammen eine Flache
von iiber 8.300 km* umfassen. In der Ostsee gibt es zwei
Nationalparks mit einer Gesamtfliche von gut 800 km?,
den Nationalpark Vorpommersche Boddenlandschaft
und den Nationalpark Jasmund auf Riigen. Ein weiterer
Nationalpark in der Ostsee war im Gesprich, wurde al-
lerdings vorerst nicht weiterverfolgt.

Fiir die Unterschutzstellung von Gebieten auflerhalb
der 12-Meilen-Zone bedarf es Abstimmung mit und
Beachtung von rechtlichen Regelungen, die tiber nati-
onale Befugnisse hinausgehen, weshalb es dort erst in
den 2000er-Jahren zur Errichtung von Naturschutzge-
bieten (NSG) kam. Die zehn Natura-2000-Gebiete in der
deutschen ausschliefflichen Wirtschaftszone (AWZ) von
Nord- und Ostsee sind in sechs NSG zusammengefasst
worden und seit dem 22.09.2017 unter Schutz gestellt.
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Hierzu zihlen:

* Borkum Riffgrund, Nordsee

* Doggerbank, Nordsee

+ Sylter AuBenriff - Ostliche Deutsche Bucht, Nordsee
* Fehmarnbelt, Ostsee

» Kadetrinne, Ostsee

+ Pommersche Bucht - Ronnebank, Ostsee

Offiziell hat Deutschland mit seinen ausgewiese-
nen Schutzgebieten das Ziel der Europdischen Union
von mindestens 30 % geschiitzter Meeresflichen er-
reicht, allerdings sollen laut EU 10 % der nationalen
Meeresflichen einen strengen Schutzstatus erhalten.
Die Definition des Begriffs »streng geschiitzt« ist da-
bei gleichgesetzt mit »non-interventiong, also frei von
menschlichen Eingriffen.

Eigentlich gilt fir die NSG momentan schon auf-
grund des Status als Natura-2000-Gebiet, dass alle Ver-
anderungen und Stérungen unzuldssig sind, die zu einer
erheblichen Beeintrichtigung der Gebiete in ihren fiir
die Erhaltungsziele oder ihren Schutzzweck maf3gebli-
chen Bestandteilen fithren koénnen. Allerdings werden
in den Schutzgebietsverordnungen, die fiir jedes NSG

¥

o
40,000

Sonderregelungen und Ausnahmen festlegen, der Flug-
verkehr, die Schifffahrt, nach internationalem Recht er-
laubte militdrische Nutzungen und die berufsmafiige
Seefischerei und teilweise auch die Freizeitfischerei von
Nutzungseinschrankungen ausgenommen. Bisher gibt
es in den deutschen Kiistengewdssern nur eine Fliche
von < 1% bei Sylt, die jegliche Nutzungsformen aus-
schlieflt (Nullnutzungszone) und somit als streng ge-
schiitzt gilt. Bis 2030 sind die EU-Vertragsstaaten dazu
verpflichtet, die von der EU festgelegten SchutzmafSnah-
men umzusetzen. Andernfalls drohen Vertragsverlet-
zungsverfahren. Eines dieser Verfahren lief seit 2021 ge-
gen Deutschland aufgrund unzureichender Umsetzung
der FFH-Richtlinie. Der Européische Gerichtshof hat
nun im September 2023 entschieden, dass die Bundes-
regierung zumindest in einem Teil der Natura-2000-Ge-
biete bei den Mafinahmen nachbessern muss, andern-
falls drohen Strafzahlungen.

Managementmafinahmen fiir Naturschutzgebiete in
der AWZ sind in den vom BfN verdéffentlichten Manage-
mentplanen beschrieben. Diese wurden allerdings erst
im Jahr 2020 fiir die Nordsee-NSGs und im Jahr 2022
fir die Ostsee-NSGs verdffentlicht, sodass entsprechend
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Abbildung 6.21: Karte der FFH- und Vogelschutzrichtlinie in den deutschen Gewassern von Nord- und Ostsee.
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formulierte Mafinahmen erst langsam in die Umsetzung

kommen. Mafinahmen richten sich nach den jeweiligen

Schutzgiitern (z.B. nach FFH-Richtlinie geschiitzte Le-

bensraumtypen oder Arten) sowie aktuellen und kiinf-

tigen Nutzungsauswirkungen auf diese Schutzgiiter und
werden nach Eignung, Prioritat und Notwendigkeit ein-
gestuft. Das Mindestziel, ein giinstiger Erhaltungszu-
stand der Schutzgiiter, kann sowohl iiber Reduzierung
von Belastungen als auch durch aktive Wiederherstel-
lungsmafinahmen erreicht werden. Wichtig im Ma-
nagementkontext ist aufgrund der hohen Nutzungs-
iberlagerung (auch innerhalb der Schutzgebiete) die

Berticksichtigung der NSG in der Fortschreibung der

Raumordnungsplanung. Diese wird ebenso wie Navi-

gationshinweise fiir die Seeschifffahrt als flankierende

Mafinahme zur schnelleren Erreichung der Schutzzwe-

cke der anderen Mafinahmen eingesetzt und zahlt zur

Mafinahmengruppe MGI. Die eigentlichen Mafinahmen

sind in sechs weitere Mafinahmengruppen (MG2-MG7)

unterteilt:

° MG2 - Minimierung des Beifangs von Nichtzielar-
ten und der negativen Auswirkungen des Fangs von
Zielarten sowie Reduzierung der Verinderung und
Zerstorung von Habitaten; z. B. okosystemgerechtes
Fischereimanagement im Rahmen der GFP (Gemein-
samen Fischereipolitik der EU), Untersuchung von
Auswirkungen der Berufsfischerei auf Schutzgiiter

* MG3 - Reduzierung von Barrierewirkungen, Schall-
eintragen und Kollisionen; z. B. schutzbezogenes Ma-
nagement zur Lairmreduzierung im NSG

* MG4 - Reduzierung von Beeintrachtigungen und
Gefdhrdungen durch Altlasten, Abfall und Schad-
stoffe; z.B. moglicher Riickbau von Rohrleitungen,
schadarme Beseitigung von Munitionsaltlasten

* MGS5 - Wiederansiedlung von Arten bzw. Wiederher-
stellung von LRT in ihren typischen Auspragungen;
z.B. Europiische Auster

* MG6 - Kooperation und Kommunikation; z. B. Ko-
operation zwischen BfN und Fischereiforschungsin-
stituten zur Verbesserung der Vertraglichkeit der Fi-
scherei mit dem Schutzzweck

* MG7 - Uberwachung und Kontrolle; z.B. Entwick-
lung und Etablierung eines gebietsbezogenen Nut-
zungsmonitorings im NSG und in seinem nahen
Umfeld

Das Naturschutzmanagement der Nationalparks der
deutschen Kiisten (innerhalb der 12-Seemeilen-Zone)
basiert auf dem Okosystemansatz und wird in seiner
Umsetzung rechtlich durch die Nationalparkgesetze ge-
regelt, welche die nationale Umsetzung der EU-Richtli-

nien (FFH-RL, WRRL, MSRL, V-RL) darstellen. Die vier
Richtlinien weisen jedoch aufgrund ihrer unterschied-
lichen Zielsetzung strukturelle Unterschiede und sys-
tematische Mingel in Bezug auf den Systemschutz des
Wattenmeers auf, woraus sich konzeptionelle Unter-
schiede in der Anwendung ergeben. Zusitzlich gibt es
starke Abweichungen in ihrer nationalen Umsetzung.
Infolgedessen sind sie als Basis fiir die konkrete Ma-
nagementplanung nur bedingt geeignet (CWSS [2010],
siche Tabelle 1, S.11 Vergleich zwischen FFH+VRL,
WRRL, MSRL).

Fiir das Wattenmeer wurde deshalb ein trilaterales
Konzept der »Gemeinsamen Ziele« entwickelt, wobei es
sich im Wesentlichen um ein integriertes Okosystem-
konzept handelt, das die EU-Richtlinien und die Welt-
naturerbekriterien in vollem Umfang abdeckt. Auf Basis
dieses »Wattenmeerplans 2010« (CWSS 2010) wurde in
den letzten Jahren auf trilateraler Ebene ein »Single in-
tegrated Management Plan« (SIMP) erarbeitet, welcher
die vielen Vereinbarungen, Strategien und Aktivititen
der trilateralen Zusammenarbeit integriert und somit
fir das gesamte Wattenmeergebiet ein integriertes Ma-
nagement zuldsst (CWSS 2023).

Naturschutzmafinahmen in den Wattenmeer-Natio-
nalparks basieren auf wissenschaftlichen Erkenntnissen.
Anhand von Monitoringprogrammen und Forschungs-
projekten wird ermittelt, welche Mafinahmen sinnvoll
sind und ob sie erfolgreich sind. Dabei geht es auch
um die Abwégung zwischen Artenschutz und Prozess-
schutz. Es ist das zentrale Ziel von Nationalparks, na-
tiirliche Prozesse ohne menschlichen Einfluss ablaufen
zu lassen. Dies kann jedoch dazu fiihren, dass sich fiir
einzelne, auch besonders schiitzenswerte Arten die Le-
bensbedingungen verschlechtern. Hier wird auf Grund-
lage wissenschaftlicher Daten und der Gesetzeslage ent-
schieden, ob Arten- oder Prozessschutz Vorrang haben
soll. Forschung und Monitoring zeigen ebenfalls, wo
die Grenzen des Handelns innerhalb des Gebiets liegen
und wo ein Handeln auf tibergeordneter, internationaler
Ebene geboten ist, um der globalen Verantwortung des
Biodiversitatserhalts auch in Zukunft gerecht zu werden.

Fiir die beiden Nationalparks der Ostsee wurden je-
weils eigene Managementpline entwickelt. Wie in der
Nordsee steht auch hier der Prozessschutz als Schutz-
zweck an erster Stelle. Auch hier miissen die Maf3-
nahmenkonzepte mit anderen Artenschutzkonzepten
innerhalb der Nationalparkgrenzen abgestimmt wer-
den (Prozessschutz versus Artenschutz, EUROPARC
Deutschland 2010a; EUROPARC Deutschland 2010b).

Da jeder Nationalpark seinen eigenen Management-
plan verfolgt, der unter anderem den Regelungen des je-
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weiligen Bundeslandes entsprechen muss, ergeben sich
Unterschiede in der Art und Auspragung zugelassener
Nutzungsformen. Generell werden alle Nationalparks
in zwei bis drei Nutzungszonen unterteilt, fiir die ent-
sprechende Unterschiede in den dort zugelassenen Nut-
zungsformen bestehen. Die Kernzone (teilweise auch
Schutzzone I oder Ruhezone genannt) hat dabei vor-
rangig die Gewidhrleistung des ungestorten Ablaufens
natiirlicher Prozesse als Ziel, wobei das nicht bedeutet,
dass andere Nutzungsformen komplett ausgeschlossen
sind. In den verbleibenden Bereichen der Nationalparks
nehmen die Anzahl und das Ausmaf der erlaubten Nut-
zungsformen zu.

6.6.3.2 Managementmalinahmen

Zu den Managementmafinahmen im Bereich Kiiste
und Kiistengewdsser zdhlt das Fischereimanagement,
das gemidfl der EU-Fischereipolitik das Ziel verfolgt,
die befischten Arten selbst nachhaltig zu bewirtschaf-
ten, Uberfischung zu vermeiden und einen maximalen
Dauerertrag (Maximum Sustainable Yield, MSY) zu er-
reichen. Gleichzeitig orientiert sich ein 6kosystemba-
siertes Fischereimanagement am Schutz des Okosys-
tems. Innerhalb von Schutzgebieten sind deren spezielle
Schutzziele einzuhalten. Das bedeutet, dass das Fische-
reimanagement aufler auf den Schutz befischter Arten
ebenso auf die Schonung benthischer Habitate ausge-
richtet sein muss. Dies gilt insbesondere, da es sich bei
der tiberwiegenden Mehrheit der Fischereiaktivititen

Doggerbank

in den deutschen Gewidssern um demersale (grundbe-
rithrende) Fischerei handelt, welche vor allem benthi-
sche Habitate stark beeintrichtigt. Zusatzlich zur Re-
gulierung durch Fangquoten als Teil der GFP der EU
konnen die Behorden Vorgaben zum Fischereiaufwand
(z.B. Fangtage auf See, Grofle der Schiffe oder der ge-
samten Fischereiflotte) machen oder Sperrgebiete und
Schliefizeiten ausrufen. Weitere mogliche Mafinahmen
beziehen sich auf die verwendeten Fanggerite (z. B. Ma-
schenweite, Selektivitit von Fanggeriten), um den Bei-
fang von Nichtzielarten zu vermeiden. Die Mafinahmen
zur Beifangreduktion sind allerdings erst in den jiings-
ten Dekaden verstarkt eingesetzt worden, und Beifinge
sind aufgrund von Ausnahmeregelungen in manchen
Fischereien weiterhin hoch (Bellebaum et al. 2013; Mar-
chowski et al. 2020). Zur Vermeidung des ungewollten
Beifangs von Seevogeln und marinen Sdugern, der vor
allem in der Stellnetzfischerei relevant ist, gibt es ver-
schiedene technische und konfliktlosende Ansitze, die
bereits verwendet, teils noch optimiert werden (Sonntag
et al. 2012). Zur Umsetzung der V-RL sind 2023 im Be-
reich des Sylter Aulenriffs Mafinahmen in Kraft getre-
ten. In diesem Gebiet iiberlappen sich Schutzzonen, die
durch diese Richtlinie bzw. durch die FFH-RL adressiert
werden. Fiir die Schonung und den Erhalt benthischer
Habitate und deren Organismen kommen ebenfalls Ver-
botszonen und Regelungen zur Verwendung bestimm-
ter Fanggerite infrage. Bereits vor iiber zehn Jahren
wurden Vorschlédge fiir kleinrdumige Fischereimanage-

Fischereimanagement

Ganzjahriger Ausschluss aller mobilen
grundberiihrenden Geréte

Ganzjahriger Ausschluss mobiler grundberiihrender
Gerate mit Ausnahme dr Krabbenfischerei

[

(11

E= Ganzjahriger Ausschluss jeglicher Fischerei
Ganzjahriger Ausschluss von Fischerei mit

g

w Stell- und Verwickelnetzen

72 Saison aller Ausschluss von Fischerei mit
Stell- und Verwickelnetzen (1.3.-31.10.)

Begrenzung von Fischerei mit Stell- und
©.-~ ] Verwickelnetzen auf mittleren Aufwand der
letzten sechs Jahre

Deutsche ausschlieRliche Wirtschaftszone (AWZ)
der Nordsee
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Abbildung 6.22: Karte der im Jahr 2023 implementierten Fischereimanagementmafnahmen in der ausschlieBlichen Wirtschaftszone

(AWZ) der Nordsee. Quelle: Thiinen-Institut.
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mentmafinahmen in den Natura-2000-Gebieten der
Nord- und Ostsee entwickelt (Sell et al. 2011), die im po-
litischen Prozess zwischen Bund, Anrainerstaaten und
EU-Kommission jedoch mehrfach verhandelt und ver-
andert wurden. Erst 2023 sind in den Natura-2000-Ge-
bieten der Nordsee-AWZ Fischereimanagementmaf3-
nahmen in Kraft getreten. Diese regeln in kleinrdumiger
Zonierung ganzjahrig bzw. saisonal den Ausschluss spe-
zifischer Fanggerite (Abb. 6.22)

Eine weitere Gruppe von Managementmafinahmen
beruht auf Vereinbarungen zur Reduktion der Belastung
der Nahrstoffeintrage. In der Umsetzung der WRRL und
MSRL wurde im Rahmen von OSPAR und HELCOM ein
Wert von 2,8 mg N pro | fiir Fliisse in die Nordsee und
2,6 mg pro | fiir Flisse in die Ostsee beschlossen. Die
grofiten Verdnderungen gehen jedoch auf die in den
letzten 50 Jahren erheblich erweiterte Abwasserbehand-
lung von Abwissern aus Haushalten und Industrie zu-
rlick. Seit 1999 haben alle EU-Staaten den Urban Was-
tewater Treatment Act in nationales Recht umgesetzt,
P-haltige Tenside wurden aus Waschmitteln entfernt
und dadurch die Belastung der kiistennahen Gewds-
ser gesenkt. Im Schleswig-Holsteinischen Wattenmeer
fiuhrte die Reduktion der Eutrophierung z.B. zu einer
Erholung der Seegrasbestinde, sodass die Seegraswie-
sen heute eine hohere Ausdehnung haben als in den
1930er-Jahren (Dolch, Buschbaum & Reise 2013). Mo-
delle sagen eine entsprechende Erholung des seegrasas-
soziierten Nahrungsnetzes voraus (Horn et al. 2021).

Weitere Mafinahmen beinhalten die Reduzierung
von Lirmverschmutzung wahrend der Installation und
des Betriebs von Konstruktionen in den Kiistengewés-
sern und bei der Sprengung von Munitionsaltlasten so-
wie die Reduzierung von Schadstoffeintrégen in die Ge-
wisser. Besucherlenkung und Befahrensregelungen sind
ebenfalls eine etablierte Mafinahmenkategorie im Na-
turschutzmanagement, die sich auf viele Artengruppen
und damit auf die biologische Vielfalt im Allgemeinen
positiv auswirken. Die Konzepte dafiir werden als Teil
der Managementpline der einzelnen Nationalparks er-
arbeitet und umgesetzt.

6.6.3.3 ImpulsmaBnahmen

Unter Impulsmafinahmen fallen im Kiistenbereich eine
Reihe von Renaturierungsmafinahmen, die anthropo-
gen Uberformte Landschaften wieder in ihren natiirli-
chen Ursprung zuriickversetzen sollen. Dazu zéhlen z. B.
die Renaturierung von Salzwiesen durch Offnung von
Sommerdeichen und Deichriickverlegungen. Ebenso
zdhlen laufende Projekte zur Wiederherstellung der Be-
stinde der Européischen Auster in der Nordsee, die Wie-

deransiedlung des Europiischen Stors (Acipenser sturio)
und des Baltischen Stors (Acipenser oxyrinchus) oder
auch die Wiederaufforstung von Seegrasbestinden in ei-
nigen Teilen der Ostsee zu typischen Impulsmafinahmen
im Bereich Kiiste und Kiistengewdasser. Auf einige dieser
Projekte und ihre Auswirkungen auf die biologische Viel-
falt werden wir im Folgenden exemplarisch eingehen.

Generell sind Impulsmafinahmen im marinen Be-
reich meist mit einem erheblichen logistischen und fi-
nanziellen Aufwand verbunden. Viele der Mafinahmen
werden deshalb bisher nur als Teil von Ausgleichs- und
Ersatzmafinahmen fiir Bauvorhaben oder breit ange-
legten Forschungsprojekten durchgefiihrt. Restaurati-
onsmafinahmen miissen wie alle anderen Mafinahmen
immer vor dem Hintergrund der méglichen Beeintréch-
tigung des Ablaufens ungestorter natiirlicher Prozesse
bewertet werden.

Salzwiesen (Nordseekiiste) und Salzgrasldander (Ost-
seekiiste) stellen nicht nur wichtige Lebensrdume fiir
speziell angepasste Arten dar, sondern tragen ebenfalls
zur Regulierung des marinen Stofthaushalts (Boormann
2003; Dausse et al. 2005; OIff et al. 1997), zum Kiisten-
schutz (Moller 2006) und als wichtige Rast-, Ruhe- und
Riickzugsorte fiir verschiedene Organismengruppen
(Boesch & Turner 1984; Halterlein, Bunje & Potel 2003;
Mathieson et al. 2000) bei. Die besonders im 20. Jahr-
hundert vorangetriebene Eindeichung von Salzwiesen-
standorten sowie die intensive Bewirtschaftung (Bewei-
dung, Mahd) haben zu grofien Verlusten an naturnahen
Salzwiesenflichen gefithrt (Dijkema 1987; Kempf 1987).
Mittlerweile stellt die Renaturierung von Salzwiesen je-
doch fiir verschiedene Nutzergruppen eine attraktive Lo-
sung dar (Beispiel: Rundwanderweg Langwarder Gro-
den Abb. 6.23). Einerseits lohnt sich die Bewirtschaftung
der dem Deich vorgelagerten Salzwiesen heute oftmals
nicht mehr. Zum anderen ist der Deichriickbau und da-
mit die Wiedervernissung von Salzwiesen eine (zumin-
dest mittelfristig, Kap. 6.4.4.3) gilinstigere Antwort auf
den klimawandelbedingten Meeresspiegelanstieg als
eine weitere Erhchung der Deiche (Ledoux et al. 2005;
Mossakowski 2023; Rupp-Armstrong & Nicholls 2007;
Seiberling & Stock 2009). Abgesehen von diesen 6ko-
nomischen Faktoren, werden durch die Renaturierungs-
mafinahmen nicht nur die biologische Vielfalt gefordert,
sondern die natiirlichen hydrologischen und hydromor-
phologischen Prozesse wie z.B. Sedimentation wieder
zugelassen. Auflerdem ergeben sich aus der Wieder-
herstellung von natiirlichen Kiistenlebensrdumen eine
Aufwertung der Region und eine groflere Attraktivitit
fiir den Tourismus (Knoblauch et al. 2012; MacDonald
et al. 2020; Wulf 2021). Folglich werden einige der Pro-
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Abbildung 6.23: RenaturierungsmafBinahme Langwarder Groden. Das linke Foto zeigt den Langwarder Groden vor der MaBnahmenum-
setzung im Jahr 2013 (Foto N. Hecker, NLPV). Rechts sieht man den gleichen Kistenabschnitt im Jahr 2018, vier Jahre nach der MaBnahmen-
umsetzung (Foto N. Hecker, NLVP).

jekte nicht mehr ausschlief3lich aus Naturschutzgriinden
verwirklicht.

An der Ostseekiiste wird die Wiederherstellung von
Salzgraswiesen oder die Wiederverndssung von Kiis-
tenmooren durch Deichriickverlegungen erzielt. Dabei
werden an der Ostseekiiste, die keinen durchgehenden
Kiistenschutz durch Deiche aufweist, meist lange und
unzureichend ausgebaute Regionaldeiche durch kiir-
zere sogenannte Landesschutzdeiche zum Schutz von
Siedlungen ersetzt (Wulf 2021). Der positive Effekt von
Deichriickverlegungen auf die biologische Vielfalt, ins-
besondere auf die Artenvielfalt von Salzgriinlandpflan-
zen und Kiistenvogeln, ist unumstritten (Bernhardt &
Koch 2003; Seiberling & Stock 2009; Wolters, Garbutt
& Bakker 2005).

Seit Beginn der 1980er-Jahre wurden zahlreiche Re-
naturierungs- und Deichriickverlegungsvorhaben an
der deutschen Nord- und Ostseekiiste umgesetzt (Esse-
link et al. 2017; Mossakowski 2023; Wolters 2006). Im
Nationalpark Wattenmeer wurden bis heute allein 17 Re-
naturierungsprojekte in Salzwiesen auf einer Fliche von
rund 1.000 ha durchgefiihrt (Rupprecht et al. 2023). Da-
bei werden entweder Vor- oder Sommerdeiche gedfinet,
Entwiésserungsgriben verfiillt oder der Oberboden ab-
getragen, um das Ablaufen natiirlicher Prozesse wieder-
herzustellen. Die Entwicklung des Lebensraums im An-
schluss an die Mafinahme wird durch ein umfassendes
Monitoringprogramm (Uberflutungshaufigkeit, Priel-
entwicklung, Vegetation, Sedimentation, Vorkommen
von Brut- und Gastvigeln sowie weiteren Organismen-
gruppen) dokumentiert.

Es gibt bisher nur wenige, noch in der Forschungs-
und Entwicklungsphase steckende Wiederansiedlungs-

programme, d.h. Bestrebungen, ehemals einheimi-
sche habitatbildende Arten wieder in den deutschen
Gewissern zu etablieren. Diese zielen vor allem auf die
Austernriffe und Seegraswiesen ab. Austernriffe und
Muschelbéinke gelten aufgrund ihrer vielfiltigen Funk-
tionen wie z.B. Nahrung, Siedlungssubstrat, Versteck
und Siedlungsraum und Laichgrund als Hotspot ma-
riner Biodiversitat. Sie tragen ebenfalls zu wichtigen
Okosystemfunktionen wie der Filtration des Meerwas-
sers, der benthopelagischen Kopplung, Sedimentsta-
bilisierung und allgemein einer Aufwertung der um-
liegenden Okosysteme bei (Beck et al. 2011a; Pogoda
2019). Durch den uber Jahrhunderte zu hohen Fische-
reidruck haben sich jedoch ihre Vorkommen stark ver-
ringert, weshalb sie mittlerweile als biogene Rifttypen
der temperierten Breiten zu den am starksten bedroh-
ten Habitaten weltweit zahlen (Airoldi & Beck 2007).
Aufgrund ihrer 6kologischen Bedeutung werden Aus-
ternriffe u.a. als besonders geschiitzter Lebensraum-
typ »Riff« gelistet und haben einen prioritdren Schutz-
status erhalten. Eine Machbarkeitsstudie aus dem Jahr
2014 stellte fest, dass eine Wiederansiedlung der Euro-
péischen Auster (Ostrea edulis) in der Deutschen Nord-
see grundsitzlich moéglich erscheint, weshalb seitdem
innerhalb des vom BMBF und BMU geférderten Erpro-
bungs- und Entwicklungsvorhabens (RESTORE) und in
weiteren Projekten entsprechende Methoden zur Wie-
derherstellung der Bestinde der Europdischen Auster
untersucht werden (Pineda Metz et al. 2023; Pogoda et
al. 2023). Seegraswiesen haben als sogenannte Okosys-
temingenieure eine grofie Bedeutung fiir die biologische
Vielfalt von Kiistenlebensraumen (Kap. 6.3.2.2). In gro-
Ben Arealen dienen sie vielen Fischarten zur Nahrungs-
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aufnahme, als Laichstitte und Kinderstube fiir ihre Jun-
gen. Auch die biologische Vielfalt vieler Invertebrate
und Mikroorganismen wird positiv durch die Anwe-
senheit von Seegraswiesen beeinflusst, u.a. auch durch
das Herausfiltern vieler Krankheitserreger und Schad-
stoffe. Als ein weiteres Offentlichkeitswirksames Argu-
ment hat in den letzten Jahren ebenfalls die Fihigkeit
der CO,-Speicherung fiir Unterstiitzung von Wiederan-
siedlungsprojekten von Seegraswiesen gesorgt (Mengis
et al. 2022; Stevenson et al. 2022). Wiederansiedlungs-
versuche von Seegras werden weltweit in Kiistenregio-
nen durchgefithrt (van Duren et al. 2013; Govers et al.
2022; Tan et al. 2020). In der deutschen Ostsee werden
die Forschungsarbeiten zu Moglichkeiten und Erfolgs-
faktoren bei Wiederansiedlungsversuchen bisher haupt-
sachlich am GEOMAR (Projekt SeaStore, https://www.
seegraswiesen.de/) durchgefiihrt. Weitere wichtige Oko-
systemingenieure sind Sabellaria-Arten (Sabellaria spi-
nulosa, Sabellaria alveolata). Allerdings sind die letz-
ten der von den Polychaeten gebildeten biogenen Riffe,
welche zahlreichen weiteren marinen Arten als Lebens-
raum und Versteck dienen, im deutschen Nordseeraum
mittlerweile verschwunden. Im aktuellen Mafinahmen-
programm der MSRL wurden deshalb Mafinahmen zur
Wiederansiedlung von »Sabellaria-Riffen« beschlos-
sen. Ziel ist es nicht, die Organismen aktiv wieder an-
zusiedeln, sondern die natiirlichen Bedingungen so weit
wiederherzustellen, dass sich die Art von selbst wieder
ansiedeln kann. Dafiir sollen in einem ersten Schritt ge-
eignete Wiederansiedlungsflachen ausgewiesen werden.

6.6.4 Evaluation von Instrumenten und
MaBnahmen fiir biologische Vielfalt
Generell findet keine flichendeckende und systemati-
sche Evaluierung von einzelnen NaturschutzmafSnah-
men in der Nord- und Ostsee statt. Deshalb werden hier
exemplarisch und soweit méglich die wichtigsten Inst-
rumente und MafSnahmen hinsichtlich ihrer Wirksam-
keit in Bezug auf den Biodiversitatsschutz beschrieben.
Die Wirksamkeit der MSRL als Instrument kann
zum aktuellen Zeitpunkt nicht bewertet werden, da
die meisten Mafinahmen sich immer noch in der Ent-
wicklungs- und Abstimmungsphase befinden und eine
Umsetzung noch nicht stattgefunden hat (siehe auch
Kap.6.5.2.3). Eine Wirksamkeitsanalyse des MSRL-
Mafinahmenprogramms (BMUV 2022) stellt fest, dass
die im Mafinahmenprogramm genannten Instrumente
und Mafinahmen grundsitzlich dafiir geeignet sind, die
Erreichung der Umweltziele zu unterstiitzen. Eine Ein-
schitzung des Wirkpotenzials von Mafinahmen ist aller-
dings mit groflen Unsicherheiten verbunden, da dieses

Potenzial maf3geblich von einer wirkungsvollen Ausge-
staltung und Umsetzung der Mafinahmen abhéngt. Eine
konkrete Formulierung zur Durchfithrung von Maf3-
nahmen steht vielfach noch aus. Dies gilt unter anderem
fiir die zum Schutz der marinen Biodiversitdt geplanten
Mafinahmen.

Die naturschutzrechtliche Eingriffsregelung nach
dem BNatSchG und die Umweltvertréglichkeitsprii-
fungen nach FFH-RL stellen aktuell fiir den Kiisten-
raum die wirkungsvollsten Naturschutzinstrumente dar,
da geplante Bauprojekte und Mafinahmen gepriift wer-
den miissen und gegebenenfalls untersagt werden kon-
nen oder entsprechende Ausgleichs- und Ersatzmafi-
nahmen durchzufiihren sind. So wird im Kiistenraum
die tiberwiegende Mehrheit von Renaturierungsmafi-
nahmen als Teil von Ausgleichs- und Ersatzmafinahmen
von Bauvorhaben finanziert und durchgefiihrt.

Bei der Bewertung der Zielerreichung von Renaturie-
rungsmafinahmen spielen bei Salzwiesenrenaturierun-
gen sowohl abiotische Prozesse der Salzwiesenentwick-
lung als auch die Struktur und Zusammensetzung der
Vegetation und die Nutzung der Flache durch Brut- und
Gastvogel eine Rolle. Die Ergebnisse konnen hierbei, je
nach Mafinahmentyp, Gelandehohe, Ausgangsvegeta-
tion und anthropogenen Strukturen, in den einzelnen
Kriterien sehr unterschiedlich ausfallen (Esselink et al.
2017; Rupprecht et al. 2023). In Bezug auf die biologi-
sche Vielfalt erzielen manche Mafinahmen schon nach
kurzer Zeit eine deutliche Steigerung in der Anzahl der
gewiinschten Zielarten (Bernhardt & Koch 2003; Sei-
berling & Stock 2009; Wolters, Garbutt & Bakker 2005;
z.B. Langwarder Groden). Andere Renaturierungspro-
jekte erhohten die Artenvielfalt, allerdings nicht unbe-
dingt die Abundanzen der Arten, auf die sie ausgerichtet
waren (Hellwig & Korber 2017). Letztlich ist das grund-
legende Ziel von Renaturierungsmafinahmen allerdings
eine Aufwertung von Lebensrdumen hin zu mehr Na-
turndhe und natiirlicher Dynamik und somit nicht al-
lein an Artenzahlen oder -inventar gekniipft.

Die sechs Naturschutzgebiete in der deutschen
AWTZ erfiillen bisher ihren Schutzzweck nur in geringem
Maf3e. Obwohl die Gebiete von der deutschen Regierung
bereits im Jahr 2004 als Natura-2000-Gebiete gemeldet
wurden, erhielten sie erst im Jahr 2017 den Status als Na-
turschutzgebiet unter deutschem Recht. Darauthin wur-
den Managementpline entwickelt, die in den Jahren
2020 und 2022 eingefithrt wurden. Erst 2023 wurden
erste Einschriankungen der Fischerei innerhalb der Na-
turschutzgebiete vorgeschrieben. Bis dahin wurden die
direkten Treiberkategorien mit den grofiten negativen
Auswirkungen auf die biologische Vielfalt (Schiftfahrt,
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kommerzielle Fischerei, militarische Nutzung, Energie-
gewinnung) trotz des Naturschutzstatus nicht reguliert.

Im Gegensatz zu den AWZ-Naturschutzgebieten sind
in den Nationalparks einige Nutzungsformen verbo-
ten. Andere Nutzungsformen wurden reguliert, aber
nicht ausgeschlossen, z.B. Miesmuschelfischerei. Deut-
sche Nationalparks werden alle zehn Jahre evaluiert. Die
letzten Evaluierungsberichte fiir die deutschen Kiisten-
nationalparks wurden allerdings zwischen den Jahren
2010 bis 2012 veroffentlicht und geben somit nicht die
aktuelle Situation wieder. Die Fertigstellung der néchs-
ten Evaluationsberichte ist fiir 2024 bzw. die kommen-
den Jahre vorgesehen. Einige iibergreifende Punkte,
die von der Bewertungskommission in der letzten Eva-
luation angemerkt wurden und trotz einiger Verbes-
serungen vielfach noch gelten, sind (1) ein zu gerin-
ger Anteil nutzungsfreier Fliachen, (2) die sich teilweise
entgegenstehenden Rechtsgrundlagen, die sich vor al-
lem aus der Aufteilung von Zustdndigkeiten und Ge-
setzgebung zwischen Bund und Lindern ergeben und
Auswirkungen auf die Ziele der Nationalparks haben
sowie zu Nutzungskonflikten fithren, und (3) einge-
schriankte behordliche Zustandigkeiten aufseiten der
Nationalparkverwaltung fiir das NP-Gebiet. Zusitz-
lich wurde bemaingelt, dass mit Ausnahme des Natio-
nalparks Schleswig-Holsteinisches Wattenmeer bis zum
Untersuchungszeitraum keine sozio6konomischen Da-
ten in Bezug auf die Nationalparks erhoben wurden
(EUROPARC Deutschland 2010a; EUROPARC Deutsch-
land 2010b; EUROPARC Deutschland 2012; EUROPARC
Deutschland 2018). Auch hier hat sich seit der Verof-
fentlichung der letzten Berichte einiges getan. Generell
haben die Kiistennationalparks Deutschlands seit ihrer
Errichtung mithilfe der Zonierungskonzepte und der
in 6.6.3 beschriebenen vielfaltigen Mafinahmen vor al-
lem im terrestrischen und eulitoralen Bereich der Kiis-
ten und Kiistengewdsser gute Fortschritte in Bezug auf
Natur- und Biodiversitdtsschutz gemacht (Esselink et al.
2017; Rupprecht et al. 2023).

Der Zustand der Wattenmeer-Nationalparks wird zu-
satzlich trilateral (NL, DK, DE) im Quality Status Report
beschrieben, wobei die Evaluation von Mafinahmen in
den jeweiligen Unterkapiteln angesprochen wird. Regio-
neniibergreifende Zusammenarbeit (HELCOM, OSPAR,
Trilaterale Wattenmeerzusammenarbeit) kann sich bei
entsprechendem Handlungswillen aller Beteiligten ge-
nerell positiv auswirken. Dabei ist allein die Formu-
lierung gemeinsamer Ziele wie z.B. in gemeinsamen
Managementpldnen ein wichtiger Schritt, welcher Na-
turschutzbelangen und deren Umsetzung bei Verhand-
lungen auf verschiedenen politischen Ebenen weiteres

Gewicht geben kann. Einige positive Beispiele fiir Maf3-
nahmen, die innerhalb der trilateralen Wattenmeer-
zusammenarbeit auf den Weg gebracht wurden, sind
z.B. die Umsetzung des Seal-Management-Plans und
die Flyway Initiative. Ebenfalls erfolgreich waren Maf3-
nahmen zur Reduzierung der Nahrstoftfrachten in die
Nordsee, wodurch sich einige Seegrasbestinde deutlich
erholen konnten.

Die mehrjahrigen Zyklen aus Zustandsbewertung,
Monitoring und Mafinahmen, die innerhalb der Be-
richtspflichten von HELCOM, OSPAR, WRRL und
MSRL durchlaufen werden, dienen der Evaluierung
und Nachbesserung von Mafinahmen. Allerdings be-
steht das Grundproblem des Biodiversititsschutzes
in den deutschen Meeren trotz vielfiltiger Renaturie-
rungs- und Biodiversitidtsschutzmafinahmen entlang
der Kiiste (Nationalparks) vor allem im marinen Be-
reich in der fehlenden Umsetzung von Mafinahmen.
Mafinahmen miissen wirksam implementiert und auch
kontrolliert werden, um sich ihrem Schutzziel entspre-
chend auswirken zu konnen. Ebenso ist politischer Um-
setzungswille erforderlich, da jede noch so durchdachte
Richtlinie und Mafinahme wirkungslos bleibt, wenn sie
in endlosen Verhandlungsschleifen iiber die konkrete
Umsetzung stecken bleibt oder von der Politik nur un-
zureichend berticksichtigt wird. Beispiele hierfiir sind
die bisherigen Umsetzungen der Gemeinsamen Fische-
reipolitik (GFP) der EU (Kap. 6.5.2.4) und die Regulie-
rungen der Nitrateinleitungen aus der Landwirtschaft
(Nitratrichtlinie, Diingeverordnung).

Eine Regulierung der etablierten Nutzungsformen
(Fischerei, Schifffahrt) und die Reduzierung ihrer viel-
fach schidigenden Wirkungen auf das Okosystem und
der darin vorkommenden Arten kénnen sich auf ein-
zelne Wirtschaftszweige stark auswirken, was zu Kon-
flikten zwischen Naturschutz- und 6konomischen In-
teressen fithrt. Zuziiglich zu diesem ohnehin hohen
Konfliktpotenzial haben mangelnde interdisziplinare
Forschung und der nur schwach professionalisierte Er-
kenntnistransfer zwischen Natur- und Gesellschafts-
wissenschaften dazu gefiihrt, dass bisher wenig sozial-
wissenschaftliche Erkenntnisse tiber gesellschaftliche
Prozesse und Dynamiken in die Gestaltung der Um-
setzung von MafSnahmen mit gesellschaftlichen Aus-
wirkungen einflieflen konnten. So ziehen sich Konflikte
oft tiber lange Zeitraume, bevor mit der Umsetzung be-
gonnen werden kann. Der Bedarf an inter- und trans-
disziplindrer Forschung wird in den kommenden Jahren
weiter ansteigen, da sich ausweitende Nutzungsformen
(Ausbau Offshore-Windenergieerzeugung, Gas- und
Olférderung, Konstruktionen von LNG-Terminals),
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die sich aus der aktuell angespannten Lage am Energie-
markt ergeben, und der damit verbundene zusitzliche
Flachenbedarf kiinftig zu weiteren Konflikten mit Na-
turschutzbelangen fithren werden.

Eine zusitzliche Schwierigkeit in Bezug auf die Umset-
zung von Instrumenten und Mafinahmen ist, dass viele
Richtlinien aufgrund der Gréfle und schwierigen Uber-
wachbarkeit der Meeresgebiete schwer kontrollierbar und
ihre Effektivitit deshalb nur bedingt evaluierbar sind.

Um Mafinahmen in Bezug auf einzelne Nutzungs-
formen und deren Auswirkungen auf die biologische
Vielfalt und marine Okosysteme im Allgemeinen ab-
leiten und umsetzen zu kénnen, fehlt es fiir einige Or-
ganismengruppen zudem an Wissen iiber kausale Zu-
sammenhénge und geeignete Indikatoren. Teilweise sind
bisher geltende Wirkungsgefiige auch als Folge des Kli-
mawandels nicht mehr aktuell und miissen erneut be-
stimmt und bewertet werden. Um dieser Aufgabe gerecht
zu werden, sind vielfach der Austausch von Wissen und
Daten zwischen Wissenschaft und behérdlichem Moni-
toring in Deutschland zu schwach ausgeprigt. Zusitzlich
sind weite Teile der AWZ trotz erfolgreicher Weiterent-
wicklung in der Methodik noch nicht flichendeckend
kartiert, womit die Grundlage fiir eine Erarbeitung not-
wendiger und passender Mafinahmen nicht gegeben ist.

6.7 Handlungsbedarfe und
Handlungsoptionen zum
Biodiversitatsschutz an der Kiiste
und in Kiistengewdssern

6.7.1 Generelle Rahmenbedingungen fiir
Handlungsbedarfe und -optionen
Die Kiisten und Kiistengewisser befinden sich fast aus-
schlieflich in offentlicher Hand, gleichzeitig sind die
meisten direkten und indirekten Treiber des marinen
Biodiversititswandels nicht lokal, sondern regional
oder global zu verorten. Daher liegt der Schwerpunkt
der Handlungsbedarfe und -optionen im politisch-re-
gulatorischen Bereich und bedarf einer internatio-
nalen Koordination. Beides fiihrt oft zu langwierigen
Prozessen in der Entstehung von Instrumenten und
Mafinahmen und nach Beschlussfassung oft langfristi-
gen Folgen mit geringem Rahmen fiir Anpassungen. Da
diese Rahmenbedingungen viele der Handlungsbedarfe
(Kap. 6.7.2) begriinden und Handlungsoptionen ein-
schrinken oder befordern (Kap 6.7.3), werden sie hier
(auch in Zusammenfassung vorheriger Kapitel im Le-
bensraum Kiiste) aufgelistet.
¢ In seiner aktuellen Auspragung ist das Wattenmeer
einer der natirlichsten Lebensrdume, die wir in

Deutschland haben, allerdings sind generell die Kiis-
tenlinie und Kiistengewdsser dhnlich vom Menschen
tiberformt wie terrestrische Nutz- und Kulturraume
des Offenlandes oder des Waldes. Landseitig ist die
Kiiste in ihrer jetzigen Auspragung durch Jahrhun-
derte des Deichbaus, der Landgewinnung und der
Landwirtschaft entstanden.

Die Steuerung dieser Nutzungen unterliegt einer
stringenten Raumplanung, die sich als Marine Spa-
tial Planning (MSP) als eigenes Forschungs- und Um-
setzungsfeld entwickelt hat. Die Raumplanung ba-
siert auf dem Raumordnungsgesetz, das im Jahr 2017
novelliert wurde und dessen Grundsitze auch fiir
den Meeresraum gelten (Janssen et al. 2022). Hierbei
wire es aus Sicht des BfN empfehlenswert gewesen,
meeresraumspezifische Grundsitze zu etablieren,
die die spezifischen Eigenschaften wie nicht statio-
nédre Wassermassen, die grofle Ausdehnung und Frei-
raumstruktur des Meeres und die komplexen Wech-
selwirkungen zwischen Land und Meer abbilden.
Dies ist leider nicht erfolgt, sodass die Planung im
Prinzip mit einem fldchengestiitzten Ansatz wie an
Land erfolgt.

Die bisher grofiten Verdnderungen der biologischen
Vielfalt im Lebensraum Kiiste und Kiistengewdésser
sind vor allem auf direkte Eingriffe (Fischfang, Kiis-
tenschutz, Baumafinahmen) und Verschmutzung
(Néhrstofte, Schadstoffe) zurtickzufithren (Kap. 6.4).
Aktuell und in Zukunft spielt jedoch der Klima-
wandel als Treiber von Verinderungen in der bio-
logischen Vielfalt eine immer grofiere Rolle, wie die
bereits stattfindende polwirtige Verschiebung von
Verbreitungsgebieten deutlich macht. Diese findet im
Meer tiber alle Organismengruppen hinweg deutlich
schneller statt als an Land (Poloczanska et al. 2013).
Die hohe passive Mobilitdt durch Stromungen und
die Abwesenheit von geografischen Dispersionsbar-
rieren (z.B. Gebirge, Fliisse) begiinstigen diese rapide
Verianderung, die sich in Zukunft noch deutlich er-
weitern wird (Hodapp et al. 2023).

Auch die im vorherigen Punkt genannten direkten
Eingriffe sind oft nicht lokal in Entstehung oder Aus-
wirkung. Die Verschmutzungen sind terrestrischen
Ursprungs und beeinflussen die Kiistengewdsser vor
allem durch den Transport aus Flie3- und Grundge-
wissern, deponieren also die Produkte (agrar-)wirt-
schaftlichen Handelns im Meer. Der Nahrstoffeintrag
wird dabei indirekt durch die Gemeinsame Agrarpo-
litik der EU beeinflusst und daher tiberregional ange-
trieben. Die EU setzt mit der Gemeinsamen Fische-
reipolitik auch den Rahmen fiir Fischerei als einen
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Entlang der deutschen Nordseekuste erstrecken sich heute l-
ckenlos die Nationalparks Schleswig-Holsteinisches, Nieder-
sachsisches und Hamburgisches Wattenmeer. Das gesamte
Wattenmeer der stidostlichen Nordsee wurde 2014 zum Welt-
naturerbe erklart. In den Jahrzehnten zuvor war das Watten-
meer jedoch durch diverse Nutzungen gepragt, die starke Bio-
diversitatsverluste verursachten.

Indirekte Treiber des Biodiversitatsverlustes: Zunachst war
das Meer ein weitgehend unregulierter Raum, sodass industri-
elle und allgemein wirtschaftliche Entwicklungen sich negativ
vor allem durch Verschmutzung, Vergiftung und Eutrophierung
auswirkten. Zudem fiihrten Eindeichungen aus Kustenschutz-
und Landbewirtschaftungsgriinden tiber Jahrhunderte hinweg
zu einer massiven Verkleinerung von Wattflachen und Salzwie-
sen. UmweltschutzmaBBnahmen gegen Nahrstoffeintrage aus
Landwirtschaft und Industrie fehlten noch weitgehend, ebenso
wie Ansatze zu 6kosystembasiertem Management in den (EU-)
Agrar- und Fischereipolitiken. Als Folge von Einleitungen und
Olverunreinigungen verendeten viele Tiere. Auf den Inseln be-
eintrachtigten Bauentwicklungen aufgrund des wachsenden
und zum wichtigsten Wirtschaftsfaktor werdenden Touris-
mus die Diinenlebensrdume. Die Artenvielfalt von Salzwiesen
verarmte durch intensive Beweidung oder verschwand durch
LandgewinnungsmafBnahmen gebietsweise ganzlich. Einen
flaichenbezogenen Naturschutz gab es nicht, der Schutz von
Rast- und Brutvogeln stand seit Beginn des 20.Jahrhunderts
nur kleinrdumig (v.a. auf unbesiedelten Inseln) im Fokus.

Positive Biodiversitiatsanderungen: Mittlerweile zeichnen
sich diverse positive Entwicklungen ab, darunter die Erho-
lung von Salzwiesen und Duinen, da der zunehmende Einsatz
extensiver Nutzungsformen die natirliche Dynamik 6kolo-
gischer und geologischer Prozesse vermehrt wieder zuldsst.
Seegrasbestande konnten sich infolge verminderter Eutro-
phierung wieder ausdehnen. Durch die Einstellung der Jagd
haben die Populationsgré8en von Seehunden, Kegelrobben
(Wiederbesiedlung) sowie verschiedener Brut- und Zugvogel-
arten deutlich zugenommen. Die Beendigung der Diinnsau-
reverklappung flihrte zu gestinderen Artengemeinschaften
und das Verbot von Pestiziden wie DDT zu einem Riickgang
von Schadstoffen in Vogeleiern. Die Regulierung der Muschel-
fischerei bewirkte eine Bestandssicherung der Miesmuscheln;
Herzmuscheln werden ganzlich geschiitzt.

Hindernisse & Widerstinde: Uber viele Jahrzehnte hinweg
standen vielfaltige Nutzungsinteressen wie Landgewinnung,
Fischerei, Sand- und Kiesgewinnung, Ol- und Gasférderung,
Kabelverlegung, Tourismus und Schifffahrt mit weitreichen-
den Fahrwasservertiefungen und Verklappungen dem Natur-
schutz entgegen. Widerstand zeigte z.T. auch die lokale Be-
volkerung, als Nutzungsrechte wie die Wattenjagd oder das
Sammeln von Vogeleiern infrage standen. Bis heute sind ver-
schiedene Nutzungen immer noch wenig reguliert. Die Krab-
benfischerei ist aufgrund regionalpolitischer Prioritaten kaum
eingeschrankt, sodass sie durch Beifange sowie ihre grundbe-

rihrende Fischereitechnik weiterhin in gewissem Umfang Ein-
fluss auf die biologische Vielfalt und Habitate nimmt.

Wichtigste Erfolgsfaktoren: 1985, 1986 und 1990 wurden die
drei Wattenmeer-Nationalparks mit einhergehenden zahlrei-
chen Nutzungseinschrankungen und Regelungen (Zonierung,
Wegegebot etc.) fur einen konsequenten Schutz der naturli-
chen Dynamik des Okosystems eingerichtet. Der Einrichtung
gingen gesellschaftlicher Druck als Reaktion auf die Umwelt-
probleme der 1970er Jahre und die bereits vor tiber 110 Jahren
begonnene intensive (Offentlichkeits-)Arbeit von Naturschutz-
vereinen und anderen (auch staatlichen) Organisationen vor-
aus. Seither hat sich der Naturschutz professionalisiert und ist
ein fester Partner in Programmen fiir den Biodiversitatsschutz
und der Umweltbildung. Forschung, auch mit Freiwilligen, lie-
fert durch Monitoringprogramme und auch experimentelle
Studien Datengrundlagen, die faktenbasiertes Entscheiden
ermdglichen. Dabei setzen die Nationalparks auch tiberregi-
onale Rechtsetzungen (europdisches Naturschutzrecht Na-
tura 2000 u.v.m.) im Biodiversitatsschutz um; Renaturierungs-
mafBnahmen sind ein neuer Schwerpunkt. Die Ernennung des
Wattenmeers zum UNESCO-Naturerbe fordert und entwickelt
die essenzielle landerlbergreifende Zusammenarbeit zwi-
schen Danemark, Deutschland und den Niederlanden gezielt
weiter und verstarkt — auch durch den Ausbau eines naturver-
traglichen Tourismus - in der Bevolkerung die Wahrnehmung
des Wattenmeers als bedrohtes und schiitzenswertes Gut. Ei-
nige Nutzungskonflikte konnten durch runde Tische und sek-
tortibergreifende Zusammenarbeit gelést werden, auch wenn
diese zuweilen ,von oben” angeordnet werden muss.

Transformationspotenzial: Die Einrichtung von National-
parks und die Anerkennung als Weltnaturerbe sind zugleich
Folge (friiherer) und Antreiber (weitergehender) gesellschaft-
licher Transformationsprozesse. Die Erfahrung aus der erfolg-
reichen Verzahnung von zunehmend professionalisiertem Na-
turschutz und politischer Gestaltung von Manahmen, auch
unter Einbeziehung verschiedener Akteure, kdnnen wegwei-
send flr zukinftige Prozesse werden. So sollte gepruft wer-
den, welche Erfahrungen auf die diskutierte Planung eines Na-
tionalparks Ostsee Ubertragbar sind. Gleichzeitig kann fur die
Entwicklung weiterer Politiken im Wattenmeer selbst - z.B.
im Zusammenhang mit den aktuellen erweiterten Anforde-
rungen im Meeresschutz - dort auf etablierte Kooperationen
aufgebaut werden. Angebote im Okotourismus, z.B. Natio-
nalpark-Partnerprogramme, konnen regionale Unternehmen
starken. In der trilateralen Wattenmeerforschung entsteht
Potenzial, Daten aus behordlichem und NGO-basiertem Mo-
nitoring Uibergreifend auszuwerten. Parallel dazu bieten sich
Méoglichkeiten fur Umweltbildungs- und Nachhaltigkeitsver-
anstaltungen, Citizen-Science-Ansdtze und die Integration
von Wissen zur Wattenmeerokologie in Lehrmaterialien fur
schulisches und selbstorganisiertes Lernen.

Quelle: Inhalte dieser Box sind das Ergebnis einer
Expert:innenbefragung
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weiteren direkten Eingriff. Diese iiberregionale Ver-
antwortung und die nicht einzuschriankende aktive
und passive Mobilitit der Organismen im Meer be-
grenzen die Moglichkeiten, statische »Refugien« fiir
den Biodiversititsschutz zu schaffen. Daraus folgt,
dass flichengestiitztes Management nur eine Hand-
lungsoption sein kann und jede stationire Maf3-
nahme eine adaptive Strategie fiir sich 4andernde Um-
weltbedingungen voraussetzt.

 Eine weitere Konsequenz des durch die hohe Kon-
nektivitit bedingten schnellen Biodiversitdtswandels
ist das Fehlen einer Riickkehr zu einem vorherigen
Zustand der biologischen Vielfalt. Auch wenn die ur-
spriinglichen Griinde fiir die Veranderungen redu-
ziert werden, sind die Lebensgemeinschaften in ih-
rer Antwort auf das sich éndernde Klima erheblich
verandert. Reise et al. (2008) (siehe auch Reise 2005)
belegen dies eindrucksvoll am Beispiel des Watten-
meers. Dort konnten einige anthropogene Einfliisse
(z.B. Eutrophierung) zuriickgefahren und ein erheb-
licher Schutzstatus erreicht werden. Dennoch fiihr-
ten die veranderten klimatischen Bedingungen und
die Einfithrung nicht einheimischer Arten zu neuen
Artenzusammensetzungen und verinderten Okosys-
temprozessen. Rishworth et al. (2020) fanden gleich-
falls in einer Zeitreihenanalyse fiir die Nordsee keine
Anzeichen fiir eine Riickkehr, sondern eine konti-
nuierliche Drift zu neuen Lebensgemeinschaften.
Weitere Verdnderungen in der Artenzusammenset-
zung werden sich aufgrund von Meeresspiegel-, Tem-
peraturanstieg und Versauerung nicht vermeiden

lassen.

Zusammenfassend wurde Naturschutz im Meer lange
Zeit von Konzepten dominiert, die dem terrestrischen
Naturschutz entnommen sind und vor allem lokale, fla-
chenbezogene Mafinahmen beinhalten. Das Meer ist
fiir diese Handlungsoptionen aber nur teilweise geeig-
net, und die Etablierungszeit fiir flichenbezogenes Ma-
nagement ist auflerdem deutlich verlangsamt. Daher
gibt es Bestrebungen, iiber das Flichenmanagement
hinausgehende Beitrige zum Biodiversititsschutz zu
entwickeln. Die Erkenntnis dieses Handlungsbedarfs
lasst sich sowohl in der Nationalen Meeresstrategie er-
kennen als auch in der Besetzung eines neuen Meeres-
beauftragten der Bundesregierung mit Sebastian Unger.
Die UN-Dekade zum nachhaltigen Umgang mit dem
Ozean (2021-2030) und die Meeresoffensive der aktuel-
len Bundesregierung geben den Besonderheiten des Le-
bensraums und der dortigen Handlungsméglichkeiten
einen weiteren Rahmen.

6.7.2 Handlungsbedarfe

Aus den Ergebnissen des Faktencheck Artenvielfalt las-
sen sich Handlungsbedarfe definieren, die es fiir den Le-
bensraum Kiiste und Kiistengewdsser prioritar zu entwi-
ckeln gilt. Diese werden ergénzt durch Ergebnisse eines
Positionspapiers der Abteilung Meeresnaturschutz des
BfN (von Nordheim et al. 2017), das eine Reihe primérer
Ziele definiert.

6.7.2.1 Operationale Ziele und Indikatoren

Sowohl die Agenda 2030 der Vereinten Nationen als
auch die deutsche Nationale Biodiversititsstrategie
(BMUB 2007) bauen darauf, konkrete Zielvorgaben
fiir einen gegebenen Zeitpunkt zu formulieren. Die ur-
spriinglichen Ziele der NBS waren fiir 2010 formuliert
und verlangten ein Aufhalten der negativen Biodiversi-
tatsentwicklung, eine positive Trendentwicklung hin zu
hoherer Vielfalt, eine Verringerung der Anteile gefihr-
deter Arten und Lebensraumtypen sowie den Schutz
von 10 % der Landesfldche, wobei 2 % explizit als Wild-
nis entstehen sollten. Fiir Kiisten und Meere sollten der
Gute Umweltzustand (GES = good environmental sta-
tus), der in der MSRL gefordert ist, bis 2015 bzw. 2021
erreicht werden, die weiteren Ziele waren analog zum
generellen Ansatz der Stopp weiterer negativer Entwick-
lungen und eine Trendumkehr sowie - spezifisch - die
Wiederansiedlung des Stors und anderer in deutschen
Gewissern ausgestorbener mariner Arten. Die NBS wird
derzeit Giberarbeitet und soll die Aspekte der Montreal-
Kunming-Vereinbarung einbauen, aber auch zu einer
Vereinfachung der Zielformulierung fiihren. Das Ziel
der MSRL, bis 2020 einen »Guten Umweltzustand der
Meere« zu erreichen, konnte nicht erreicht werden, so-
dass die erforderlichen Anstrengungen fiir die Umset-
zung der MSRL sowohl national als auch auf regionaler
(OSPAR und HELCOM) und européischer Ebene weiter-
zufithren sind.

Dieser Uberarbeitung vorausgreifend, besteht ein er-
heblicher Handlungsbedarf in der Formulierung ope-
rationaler Ziele fiir den (marinen) Biodiversititsschutz
und dazu passender Indikatorik. Der qualitativen Ziel-
entwicklung muss ein gesellschaftlicher und wissen-
schaftlicher Diskurs vorangehen, wie auch in vielen der
0.g. Beispiele geschehen. Diese Ziele werden aber nur
dann operational, wenn mit der Zielsetzung konkrete
Handlungsempfehlungen einhergehen. Die bisheri-
gen Ziele zur Trendumkehr, Flachenanteilen des Natur-
schutzes und Wiederansiedlung werden diesem An-
spruch nur teilweise gerecht. Wenn sie durch konkrete
Zahlenwerte manifestiert sind, wie bei den Fldchenzie-
len, sind diese oft nicht mit konkreten Mafinahmen ver-
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bunden. Die Ausweisung von Schutzgebieten alleine hat
jedoch nur einen geringen Einfluss auf die biologische
Vielfalt, wenn sie nicht von entsprechenden Regelun-
gen untermauert werden (Kap. 6.7.2.2, Umsetzung von
Mafinahmen). Auflerdem sind diese Ziele oft nicht an
konkrete Biodiversititsszenarien gekoppelt, die es fiir
den Ozean bisher nur auf globaler Ebene gibt (Hodapp
et al. 2023), aber nicht konkretisiert fiir regionale Ge-
wisser wie die deutschen Nationalgewésser und AWZ.

Bei den anderen Zielen der NBS stellt sich die Frage
nach der Messbarkeit und den Erwartungen zur zeitli-
chen Dynamik. Der erste Aspekt betrifft die auch bereits
fir den Deskriptor D1 Biodiversitdt der MSRL unbe-
friedigend gel6ste Frage, wie das komplexe Geschehen
des Biodiversititswandels numerisch abgebildet wer-
den kann, wenn gleichzeitig die meisten verfiigbaren
Mafle aufwandsabhéngig und durch eine Vielzahl von
Randbedingungen statistisch beeinflusst sind (Chase &
Knight 2013). Die verwendeten Indikatoren und Metri-
ken sind daher oft unbefriedigende Kompromisse zwi-
schen der Dokumentation der Zielerreichung und wis-
senschaftlich sinnvoller und moglicher Messbarkeit. Der
Vielzahl an moglichen essenziellen Biodiversitatsvariab-
len steht in der Praxis oft eine Reduktion auf zugéngli-
che Indikatoren gegeniiber, beim Indikatorenbericht zur
NBS (BMU 2019) sind dies z.B. Populationstrends aus-
gewihlter Vogelarten. Die MSRL verwendet die Verhilt-
nisse der Abundanzen bestimmter Organismengrup-
pen wie Diatomeen:Dinoflagellaten im Phytoplankton
(Wasmund et al. 2017), Cladoceren:Copepoden im Zoo-
plankton (Gorokhova et al. 2016) oder generell anderer
Organismengruppen (Thorpe et al. 2022) als Indikato-
ren. All diese Mafe sind vergleichsweise indirekte Indi-
katoren fiir biologische Vielfalt, noch weniger tragen sie
jedoch dazu bei, den Erreichungsgrad der gesellschaft-
lichen Ziele fiir den Meeresnaturschutz messbar zu ma-
chen. Die wissenschaftlich fundierte Priifung (und ggf.
Entwicklung neuer) biodiversititsnaher Indikatoren zur
Erreichung der Zielvorstellungen ist daher ein zweiter
Handlungsbedarf, der unter Beriicksichtigung unter-
schiedlicher mariner Biodiversititsszenarien vorange-
trieben werden muss.

Hierzu gehort auch der zweite o.g. Aspekt des zeit-
lichen Horizonts fiir die Erwartungshaltung zur Imple-
mentierung von Mafinahmen. Unter sich dndernden
Umweltbedingungen ist eine zeitliche Verzogerung der
Biodiversitatsentwicklung gegeben, die sich durch ein
Ungleichgewicht aus lokaler Einwanderung und loka-
lem Aussterben ergibt (Kuczynski, Ontiveros & Hille-
brand 2023). Fiir marine Systeme mit ihren hohen Ein-
wanderungsraten ist hier zu erwarten, dass negative

Konsequenzen in Bezug auf die Anzahl der Arten erst
sehr langfristig sichtbar werden, da vom Wandel be-
nachteiligte Arten nicht so schnell verloren gehen, wie
neue Arten einwandern (Hillebrand et al. 2018a). Al-
lerdings trifft dieser Punkt umgekehrt auch auf posi-
tive Effekte von Handlungen zu, hier muss seitens des
Naturschutzes klar kommuniziert werden, dass positive
Effekte ebenfalls mit erheblicher Verzégerung auftreten
werden und entsprechend lange Laufzeiten fiir Inter-
ventionsmafinahmen eingeplant werden miissen. Kuc-
zynski et al. (2023) schitzen - allerdings fiir Stifiwas-
serfische und nicht fiir marine Organismen -, dass die
Verzogerung Jahrzehnte umfassen kann und damit weit
iiber die gewohnliche Laufzeit temporérer Interventio-
nen hinausgeht. Eine realistische Abschitzung der zeit-
lichen Auswirkung negativer und positiver Handlungen
im Kiistenraum muss der Bewertung von Risiken, aber
auch von Mafinahmen zugrunde liegen.

6.7.2.2 Effektive Schutzgebietsverwaltung und
Schutzgebietsmanagement

Die Nationalparks des Wattenmeers nehmen als Teil ih-
res Auftrags, eine groffiraumige natiirliche Dynamik des
Okosystems zuzulassen, erhebliche Einschnitte in die
Betretung und Benutzung der Gebiete durch Menschen
vor und haben eine Vielzahl von Mafinahmen zum
Schutz der biologischen Vielfalt umgesetzt (Kap. 6.6,
Box 6.4). Gleiches gilt nicht im selben Mafle fiir die
Meeresschutzgebiete der deutschen AWZ. Aufgrund des
offenen Charakters der Kiistengewésser kann das ad-
dquate Management der Schutzgebiete, das fiir alle eu-
ropdischen MPAs erreicht werden soll, nur durch eine
Reduzierung der Belastungen durch menschliche Nut-
zungen erfolgen (Krause et al. 2022a). Dies ist aber nur
in geringem Ausmaf} in der AWZ gegeben.

Erste Mafinahmen zur Einschriankung der grundbe-
rithrenden Fischerei wurden in Teilgebieten oder saiso-
nal in den Natura-2000-Gebieten in AWZ der Nordsee
nach langjahrigen Verhandlungen im Jahr 2023 umge-
setzt. Fiir die Natura-2000-Gebiete der Ostsee konnten
bisher keinerlei Fischereimanagementmafinahmen um-
gesetzt werden. Fiir den Flug- und Schiffsverkehr tiber
und in den Naturschutzgebieten gibt es derzeit keine
Einschrinkung. Bisher wurde der Ausbau der Off-
shore-Windenergie auflerhalb der marinen NSGs in der
AWZ geplant. Mit den ambitionierten Zielen der Ener-
giewende ist hier jedoch von anderen Priorititen auszu-
gehen; so wird bereits eine Vereinbarkeit mit den Zie-
len des NSG Doggerbank gepriift (Krause et al. 2022a).
Neben der Mafinahmenstellung muss auch eine effek-
tive Mafinahmenkontrolle durchgefithrt werden, auch
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hier gibt es seitens der marinen Naturschutzgebiete
Nachholbedarf.

Bisher erfiillen die Meeresschutzgebiete in der AWZ
ihre Schutzfunktion nur sehr eingeschrinkt. Um dies
zu dndern, miissten die dort stattfindenden Nutzungs-
formen stirker eingeschrinkt werden. Auch die er-
wihnten kiirzlich umgesetzten Fischereimanagement-
mafinahmen in den AWZ NSGs der Nordsee éndern
nichts an der Tatsache, dass es an Ruherdumen fiir Mee-
resorganismen mangelt. Diese sind aber fiir einen effek-
tiven Schutz der Meeresumwelt und ihrer Organismen
aufgrund der kumulativen Wirkung multipler Stresso-
ren notwendig. Ihr Fehlen wird deshalb auch als ein pri-
marer Grund fiir das Verfehlen des guten Zustands der
zu schiitzenden marinen Arten und Lebensrdaume an-
gesehen (Krause et al. 2022a). Daher muss ein umfang-
reiches, effektives Schutzgebietsmanagement mit einer
detaillierten Uberwachung eingerichtet werden fiir die
Natura-2000- und NSG-Gebiete, um zu gewéhrleisten,
dass sich der Zustand der marinen Biodiversitdt in den
Naturschutzgebieten der deutschen AWZ deutlich ver-
bessert (von Nordheim et al. 2017). Neben dem regu-
latorischen Handlungsbedarf spielt auch die Uberwin-
dung des o.g. Umsetzungsdefizits eine zentrale Rolle,
da beschlossene Mafinahmen nicht umgesetzt oder in
ihrer Umsetzung nicht nachverfolgt werden konnen. Im
Zuge eines effektiven Schutzgebietsmanagements miis-
sen Nutzungsinteressen beriicksichtigt werden, sodass
der Themenkomplex Akzeptanz der Schutzgebiete ein
starkeres Gewicht bekommt (von Nordheim et al. 2017).

Die unter 6.7.1 beschriebenen Rahmenbedingungen
von Biodiversitatsschutz im Meer lassen isolierte lokale
Mafinahmen nicht sinnvoll erscheinen. Ein koharen-
tes Netzwerk von Meeresschutzgebieten in deutschen,
europdischen und globalen Meeren mit ausreichenden
Schutzmafinahmen fiir eine natiirliche Entwicklung soll
Riickzugsgebiete fiir marine Arten sichern, »Spillover-
Effekte« u.a. fiir Fischbestande férdern und marine Le-
bensrdume erhalten. Dieses muss im Rahmen inter-
nationaler Ubereinkommen und Richtlinien erfolgen.
Gleichzeitig bedarf es der Entwicklung flichenunabhén-
giger Schutzkonzepte (Kap. 6.7.2.4).

6.7.2.3 Okosystemarer Ansatzin der marinen
Raumordnung

Die Spezifika des Meeresraums werden in der Raum-
ordnungsgesetzgebung nur unzureichend abgebildet
(Kap. 6.7.1), aber auch die Einstufigkeit des Verfahrens
fithrt zu einer potenziell zu grofiziigigen Nutzungsaus-
weisung, da eine Konkretisierung durch nachgeschaltete
Behorden nicht vorgesehen ist und die Landschaftspla-

nung in der AWZ nicht zur Anwendung kommt (Jans-
sen et al. 2022). Auflerdem wurden die MPAs nur nach-
richtlich in die Raumordnungsplane iibernommen, und
ihr Schutzstatus beruht daher nicht auf einer raumord-
nerischen Entscheidung. Da das Raumordnungsgesetz
selbst aber nur vergleichsweise allgemeine Aussagen
zu spezifischen Belastungsgrenzen macht, ist hier eine
Konkretisierung ein wichtiger Handlungsbedarf. Es ist
hierbei von besonderer Bedeutung, den Okosysteman-
satz beim Management menschlicher Aktivititen im
Meer gemifl den OSPAR- und Helsinki-Ubereinkom-
men unter Wahrung des Vorsorge- und Verursacher-
prinzips weiterzuentwickeln und anzuwenden. Als be-
sonders zielfiihrend wird hierbei die Ausweisung von
Vorranggebieten fiir den Naturschutz in der marinen
Raumordnung angesehen, da diese verpflichtend be-
achtet werden miissen, aber auch die Ausweisung von
Vorbehaltsgebieten, die in nachfolgenden Verfahren zu-
mindest beriicksichtigt werden miissen (Janssen et al.
2022, S.20). Ziel einer solchen marinen Raumordnung
ist es, eine Okosystemvertrigliche nachhaltige Nutzung
der Meere zu erreichen, die der marinen Lebensvielfalt
nicht schadet und die Grenzen der Belastbarkeit der ma-
rinen Okosysteme als »unverhandelbaren« Rahmen der
Raumordnung anerkennt (von Nordheim et al. 2017).
Hierbei ist auch eine weitergehende Zielfestlegung fiir
den Arten- und Biotopschutz aufierhalb der MPAs not-
wendig, zum Beispiel in Pufferzonen.

6.7.2.4 Nicht flachenbezogene Malinahmen

Der flichenbezogene Ansatz stellt aktuell das primére,
fast einzige Instrument des Meeresnaturschutzes dar,
da Nutzungsauflagen und Schutzmafinahmen an be-
stimmte Gebiete gebunden werden. Gerade im Lebens-
raum Kiiste und Kiistengewésser kommt dieser Flachen-
bezug an Grenzen. Zum einen erweist er sich als nicht
zielfithrend fiir hochmobile Arten, die fir einen Teil ih-
res Lebenszyklus oder ihres Aktionsradius die Schutzge-
biete verlassen. Zum anderen sind marine Organismen
in ihrer Verbreitung generell niher an jhrer maxima-
len Temperaturtoleranz als terrestrische (Pinsky et al.
2019), sodass sie den mit dem Klimawandel einherge-
henden Temperaturerwdrmungen schneller und konsis-
tenter folgen (Lenoir et al. 2020). Angesichts teilweise
jahrzehntelanger Prozesse zur Etablierung von MPAs
birgt ein reiner Fldchenansatz also das Problem, dass
die zu schiitzende biologische Vielfalt nicht an diese
Flache gebunden ist. Hier besteht Handlungsbedarf in
der Entwicklung von adaptiven Naturschutzkonzep-
ten, die an das Vorkommen der Arten oder Lebensge-
meinschaften gekoppelt sind, was mit technologischen
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Herausforderungen (Echtzeitbeobachtung der zu schiit-
zenden Arten) einhergeht, aber auch rechtliche Aspekte
zum Schutz auflerhalb klassischer Planungsinstrumente
erfordert.

Ein zweites Argument fiir die Entwicklung weiterer
Mafinahmen entsteht durch diejenige Kiistenbiodiversi-
tat, die eben nicht mobil, sondern physiogeografisch an
einen bestimmten Ort gebunden ist. Dies sind vom Mee-
resspiegelanstieg bedrohte Okosysteme wie Watten-
meer oder Salzgraswiesen, aber auch an Land nistende
Seevogel, die durch polwarts wandernde Nahrungsorga-
nismen erhohte Flugdistanzen zuriicklegen miissen und
damit geringere Fitness erleiden. In beiden Fillen ist
der Schutz der Flidche (der Seegraswiese oder der Nist-
kolonie) nicht ausreichend, um den Verlust des gesam-
ten Okosystems oder der Artengruppe zu vermeiden, da
dieser die zugrunde liegende Problematik nicht behebt.
Fiir die kiistennahen Habitate gibt es daher zusatzlichen
Handlungsbedarf, da zwischen einem Bestehenbleiben
des starren Kiistenschutzes (»hold the line«) und der Auf-
gabe desselben fiir die Schaffung von Ausweichhabitaten
(»managed retreat«) entschieden werden muss. Letzteres
bedeutet nichts weniger als die Aufgabe eines jahrhun-
dertealten Konzepts der Kiistensicherheit und Landge-
winnung hin zum Uberdenken neuer Landnutzungsop-
tionen und erstmaliger Aufgabe menschlich genutzten
Kiistenlandes. Daher muss hier eine breite gesellschaftli-
che Diskussion jedweder Entscheidung vorangehen.

Eine dritte Kategorie nicht flichenbezogener Maf3-
nahmen sind beispielhafte Arten- und Biotopschutz-
mafinahmen, zum Beispiel die Nachzucht und Wieder-
ansiedlung der Europdischen und Baltischen Stdre oder
die Wiederansiedlung der Européischen Auster in der
Nordsee, die als Habitatbildner fiir biogene Riffe mit ar-
tenreichen Biozoénosen von Bedeutung ist. Generell ist
bei diesen Mafinahmen wie auch bei Renaturierungen
zu priifen, inwieweit diese gelingen konnen, wenn das
Okosystem sich aufgrund multipler Faktoren weit von
dem Zustand entfernt hat, in dem diese Arten bestands-
bildend waren.

6.7.3

Die in Kapitel 6.7.2 beschriebenen Handlungsbedarfe
sind nicht erst seit dem Faktencheck Artenvielfalt be-
kannt und haben deswegen bereits die Diskussion von

Handlungsoptionen

Handlungsoptionen nach sich gezogen. In vielen Fil-
len ergeben sich die Optionen direkt aus der Bedarfsfor-
mulierung (Tab. 6.1). Dies ist aufgrund der eingangs be-
schriebenen Verantwortlichkeit der 6ffentlichen Hand
fiir den grofiten Teil des Kiistenraums oft eine Option
auf regulatorischer oder politischer Ebene. Dies birgt

die Chance, dass bei entsprechendem politischen Wil-
len eine schnelle und weitreichende Umsetzung der Op-
tionen moglich ist, aber genauso das Risiko, dass keine
private Initiative fehlenden Handlungswillen ersetzen
kann. Da viele Optionen eine Fortschreibung des Be-
darfs sind, werden wir sie im Folgenden nicht erneut
beschreiben, sondern fokussieren darauf, erste Ent-
wicklungen und Erfolge zum transformativen Potenzial
dieser Optionen zu skizzieren.

Die Beschreibung von Zielkonflikten und konkre-
ten Handlungsoptionen ldsst sich nur in einem trans-
disziplinidren Prozess erarbeiten. Rezente Forderlinien
des Bundes und der Lander zielen auf die Etablierung
dieses Prozesses im Meeres- und Kiistenraum ab, ein-
gebettet in Aktivititen zur UN-Ozeandekade und der
Deutschen Allianz fir Meeresforschung (DAM). Als
ein wichtiges Instrument zur Etablierung von Transdis-
ziplinaritat wurde das - aus der Stadtforschung stam-
mende - Instrument der Reallabore in die marine For-
schung und gesellschaftliche Diskussion eingebracht.
Im Rahmen des Projektes Gute Kiiste Niedersachsen
(Schlurmann et al. 2020), des Reallabors Eckernforder
Bucht 2030 (https://oceanandsociety.org/de/projekte/
reallabor-eckernfoerder-bucht-2030) und neu zu etab-
lierender Reallabore im Rahmen der Mission sustain-
Mare der DAM (https://www.sustainmare.de/index.php.
de) ist das Werkzeug der transdisziplindren Forschung
auch im marinen Bereich angekommen (Griinhagen et
al. 2022). Dieser Trend setzt sich in aktuellen Ausschrei-
bungen fort und befordert neben der Etablierung von
Handlungsoptionen auch die disziplindre Sichtbarkeit
der marinen Sozialwissenschaften, deren Beitrag fiir das
Gelingen der transformativen Ansétze unerldsslich ist
(Shipman & Stojanovic 2007). Gleichzeitig treten in die-
ser Diskussion einige der Hindernisse wieder zutage, die
im deutlich alteren Ansatz des Integrativen Kiistenzo-
nenmanagements (IKZM) bereits angesprochen wurden
(Shipman & Stojanovic 2007): Mehrebenengovernance
mit @iberlappenden Kompetenzen, Umsetzungsdefizit,
mangelnde Partizipationsmoéglichkeit fiir gesellschaft-
liche Gruppen und mangelnder Informationsfluss an
der Schnittstelle zwischen Politik und Wissenschaft.
Eine weitere Erkenntnis ist, dass effektiver Meeresbio-
diversitatsschutz an Land beginnt, da hier viele der (in-)
direkten Treiber lokalisiert sind, deren Effekte von der
Vielfalt im Kiistenraum absorbiert oder toleriert werden
miissen (Eutrophierung, Verschmutzung).

Neben einer erforderlichen erhohten Integration
verschiedener Disziplinen der marinen Forschung
in transdisziplindren Forschungszusammenhingen

ist daher die Informationsverfiigbarkeit und -aufbe-
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reitung ein zentrales Handlungsfeld. Ersteres zielt auf
ein gutes Meeresmonitoring als essenzielle Arbeits-
grundlage fiir alle Handlungsoptionen ab. Zwar stehen
im Lebensraum Kiiste und Kiistengewisser eine Reihe
von Messprogrammen zur Verfiigung (Kap 6.2), diese
sind aber oft durch spezifische Ziele motiviert und in
den angewandten Methoden nicht harmonisiert. Hier
liele sich erheblicher Mehrgewinn in einer integrier-
ten Strategie erzielen, die durch zeitlich und raumlich
koordinierte Beprobung verschiedener Elemente der
biologischen Vielfalt (Plankton und Benthos, Primar-
produzenten und Konsumenten) und relevanter Um-
weltparameter erlaubt, genauere Aussagen zu Verande-
rungen und ihren direkten Treibern zu geben. Hierbei
muss fiir den o.g. 6kosystemaren Ansatz unbedingt eine
Erweiterung auf Mikroben und molekulare Erfassungs-
methoden erfolgen. Mit der Etablierung eines Nationa-
len Monitoringzentrums fiir Biodiversitat (https://www.
monitoringzentrum.de/) ist in Deutschland ein wichti-
ger Schritt in diese Richtung getan, dennoch sind auf-
grund verschiedener Zustindigkeiten und historisch

gewachsener Abldufe die Verfiigbarkeiten der Biodiver-
sitdtsdaten nur dezentral zu eruieren. Mit den nicht 6f-
fentlichen Daten aus Umweltvertréiglichkeitspriifungen
fehlt ein Aspekt der Untersuchung vollkommen. Hier
eine Veréffentlichungspflicht einzufithren, wire eine be-
sonders lohnenswerte Mafinahme. Neben der Informa-
tionsgenese ist die Informationsaufbereitung eine zweite
wichtige Komponente in diesem Bereich. Hierzu bedarf
es angesichts einer uniiberschaubaren Anzahl an An-
satzen und Metriken einer Moglichkeit, den Transfer in
wichtigen Punkten zusammenzufiihren.

Eine wichtige Handlungsoption ist auch der verbes-
serte Wissensdialog mit der Gesellschaft, zu sehr wird
der Biodiversitatswandel noch als akzessorisches Pro-
blem des Klimawandels wahrgenommen, wéihrend der
Kenntnisstand zu Habitaten, Organismen und Oko-
systemprozessen nicht ausgepragt ist, speziell im Hin-
blick auf die direkte Wechselwirkung mit menschlichem
Wohlbefinden. Dieser Aspekt spielt im marinen System
eine besondere Rolle, da dessen biologische Vielfalt fiir
viele nicht direkt erfahrbar ist.

Tabelle 6.1: Beschriebene Handlungsbedarfe zum Schutz der biologischen Vielfalt im Lebensraum Kiiste und Kiistengewdsser sowie damit

einhergehende Handlungsoptionen.

Handlungsbedarfe ‘ Handlungsoptionen

Entwicklung operationaler Ziele (7.2.1)

«+ Zielentwicklung in gesellschaftlichem Dialog und durch das transdisziplinare
Co-Design von Interventionen

Etablierung von wissenschaftlich fundierten Szenarien und Vergleich der Ziele
mit unbelasteten Zustanden (Baselines)

Sozialwissenschaftliche Forschung zu operationalen Zielen und deren gesell-
schaftlicher Akzeptanz

Prifung und ggf. Entwicklung geeigneter
Indikatorik (7.2.1)

Wissenschaftliche Studien zu Indikatoren und ihren Limitationen

Prufung existierender und Entwicklung neuer Bewertungsrahmen fiir die
Indikatoren

Nationale Meeresmonitoringstrategie

Integration realistischer Zeitperspektiven (7.2.1)

Langfristige, projektlaufzeitenunabhangige MaBnahmenplanung
Nutzung palaodkologischer Daten zur Baseline-Rekonstruktion

Entwicklung regionaler Szenarien fiir zukuinftige Biodiversitatsentwicklung
im Kuistenbereich

Effektive SchutzmaBBnahmen (7.2.2)

Uberwindung des Regulations- und Umsetzungsdefizits

Einbindung der Schutzgebiete in Netzwerke (7.2.2)

Wissenschaftliche Studien zur Konnektivitat zwischen MPAs an den europai-
schen Kiisten, Entwicklung von »climate-smarten« Lokalitaten, die zukunftige
Klimaszenarien einbeziehen

Entwicklung und Umsetzung netzwerkspezifischer SchutzmafBnahmen

Okosystemare Raumordnung (7.2.3)

Konkretisierung der Grundsatze der Raumordnung unter Beriicksichtigung
mariner Spezifika

Ausweisung von Vorranggebieten fiir den Naturschutz

SchutzmaBnahmen fiir mobile Arten und
Lebensgemeinschaften (7.2.4)

Populationsschutzin Echtzeit

Internationale Ubereinkommen zur Minderung nicht flichenbezogener
negativer Einfliisse

Diskussion eines adaptiven Kuistenschutzes mit
Ausweichrdumen fiir bedrohte Lebensraumtypen
(7.2.4)

Breite gesellschaftliche Diskussion von Notwendigkeit von und Bereitschaft zur
Etablierung dieser Ausweichraume
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