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Vorwort  
Mit der Annahme der Entscheidung IX/28 – ’Förderung der Einbindung von Städten und lokalen 
Behörden’ - auf der 9. Vertragsstaatenkonferenz der Konvention über die biologische Vielfalt 
(COP 9) wurde auf internationaler Ebene die Bedeutung der Städte und lokalen Behörden bei der 
Erreichung der Ziele der CBD bestätigt. Auf nationaler Ebene fanden urbane Landschaften in 
Deutschland bereits Eingang in die Nationale Strategie zur biologischen Vielfalt, welche im No-
vember 2007 vom Bundeskabinett beschlossen wurde. 

Dabei ist das Verhältnis zwischen biologischer Vielfalt und urbanen Räumen bekanntermaßen 
ambivalent. Zum einen bieten strukturreiche Städte vielen Tier- und Pflanzenarten einen Lebens- 
und Rückzugsraum und die Ausstattung mit Grünstrukturen bestimmt wesentlich die Lebensquali-
tät in den Städten. Zudem ermöglicht Stadtnatur vielen Menschen den einzigen direkten Kontakt 
mit Natur und biologischer Vielfalt. Andererseits stellen die Urbanisierung und das ungebremste 
Wachstum von Städten eine der Hauptgefährdungsursachen für die biologische Vielfalt dar. Ent-
sprechend schwer fällt daher derzeit eine allgemeine Beurteilung urbaner Räume im Hinblick auf 
die biologische Vielfalt. Auf jeden Fall darf diese auch in Siedlungsbereichen nicht nur auf die 
Artebene reduziert werden, sondern es bedarf einer komplexeren Betrachtung. Auch gestalten 
sich im Einzelfall die Entscheidungsfindung und die Abwägung im Verhältnis der Zielsetzungen 
von baulicher Entwicklung und Naturschutz schwierig. 

Aufgabe einer praxisorientierten Wissenschaft ist es, wichtige Informationen und Grundlagen für 
politische Entscheidungen bereitzustellen. Im Themenbereich Städte und Biodiversität existieren 
zwar bereits zahlreiche Veröffentlichungen über Untersuchungen und Bestandsaufnahmen der 
Pflanzen- und Tierwelt und ihrer Lebensräume in den Städten. Für die fachliche und politische 
Diskussion um die Rolle urbaner Räume für die Erhaltung der Biodiversität fehlte allerdings bis-
her eine qualifizierte Übersicht über den weltweiten aktuellen Stand des Wissens. 

Diese Lücke zu füllen ist Ziel der vorliegenden Veröffentlichung. Mit der Übersichtsstudie wird 
eine fachliche Basis und Diskussionsgrundlage über die Bedeutung, die Erhaltung und die Siche-
rung der biologischen Vielfalt in Städten zur Verfügung gestellt. Gleichzeitig leistet diese Studie 
einen Beitrag zur Unterstützung der deutschen Nationalen Strategie zur biologischen Vielfalt. 

Die vorliegende Studie umfasst eine Bibliographie mit über 600 aktuellen Veröffentlichungen zum 
Thema biologische Vielfalt und Städte. Es wird deutlich, dass trotz der mittlerweile großen Anzahl 
von Publikationen viele Fragen noch ungeklärt sind bzw. neu aufgeworfen werden. Die Ergebnis-
se der Literaturauswertung unter verschiedenen Blickwinkeln (u. a. Städte als Orte biologischer 
Vielfalt sowie Auswirkungen von Stadtstrukturen und Stadtentwicklungsprozessen auf die biologi-
sche Vielfalt) zeigen daher auch vorhandene Kenntnislücken auf. Diese gilt es zu schließen, um 
auf fundierter Grundlage Grundsätze lokalen und regionalen Handelns in Städten und Ballungs-
räumen sowie konkrete Anforderungen an Stadtentwicklung und -planung zum Schutz der biolo-
gischen Vielfalt formulieren zu können.  

 
Prof. Dr. Beate Jessel 

Präsidentin des Bundesamtes für Naturschutz 
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Vorwort der Autoren 
Die vorliegende Übersichtsstudie mit der über 600 Titel umfassenden Bibliographie im Anhang 
berücksichtigt fast ausschließlich aktuelle Veröffentlichungen, welche ab dem Jahr 2000 zum 
Thema biologische Vielfalt und Stadt erschienen sind. In dieser Studie geht es weder grundsätz-
lich um Stadtökologie noch generell um Natur in der Stadt. Die Beschränkung auf den Gesichts-
punkt biologische Vielfalt und dabei weitgehend auf die Bereiche Artenreichtum und Artenvielfalt 
erfolgte bewusst, um die Studie zu begrenzen. Es geht nicht um die Vermittlung grundlegender 
Kenntnisse und die Präsentation entsprechender Literatur, die vielfach schon seit den 1980er 
Jahren publiziert worden ist, sondern es werden aktuell diskutierte Fragestellungen in den Vor-
dergrund gestellt. Grundlegende Erkenntnisse zum Auftreten, Verhalten und zu den ökologischen 
Ansprüchen von Pflanzen und Tieren in der Stadt kann einschlägigen Büchern entnommen wer-
den, die in der Einleitung zitiert werden. Schließlich wird nicht der Versuch unternommen, die 
unüberschaubare Menge an lokalen Studien widerzuspiegeln. Stattdessen werden überwiegend 
Beiträge betrachtet, die sich bereits in allgemeiner Form oder zusammenfassend mit Fragen des 
Verhältnisses zwischen biologischer Vielfalt und Städten befassen.  

Die vorliegende Studie strebt an, einen globalen Überblick über die Thematik zu geben. Die Rea-
lität zeigt jedoch, dass weiterhin vor allem europäische und nordamerikanische Veröffentlichun-
gen das Bild zum Thema biologische Vielfalt und Städte prägen. Die Literaturauswertung erfolgte 
unter verschiedenen Blickwinkeln (u. a. Städte als Orte biologischer Vielfalt, Stadtstrukturen, 
Stadtentwicklungsprozesse). Bemerkenswert ist, dass trotz der mittlerweile großen Anzahl von 
Publikationen viele Fragen eher angerissen als geklärt sind und deswegen nicht immer konkrete 
Antworten angeboten werden können. Die Übersichtsstudie zeigt auch den Bedarf nach methodi-
scher Weiterentwicklung und nach Forschungsprojekten, die räumlich und zeitlich vergleichende 
Studien ermöglichen. Dazu ist es notwendig, dass sich die internationale Forschungsgemein-
schaft über ein entsprechendes Vorgehen verständigt. Erst dann wird es möglich sein, nicht nur 
die Grundsätze lokalen und regionalen Handelns in Städten und Ballungsräumen benennen zu 
können, sondern auch die Notwendigkeiten, die in Planung und Stadtentwicklung umzusetzen 
sind. Dabei wird es darauf ankommen, die Menschen, die in den Städten leben, sowohl von der 
wissenschaftlichen als auch von der planerischen und praktischen Seite nicht nur mitzunehmen, 
sondern auch als die wesentlichen Akteure zu verstehen und einzubeziehen.  

Zum Abschluss möchten wir uns bei allen bedanken, die zum Gelingen dieser Übersicht und Bib-
liographie beigetragen haben. Insbesondere danken wir dem Bundesamt für Naturschutz für die 
Förderung des Projektes, dabei namentlich vor allem Herrn Torsten Wilke und Frau Alice Kube 
für die Unterstützung sowie die fachliche Begleitung. Herrn Prof. Dr. Herbert Sukopp danken wir 
für die kritische Durchsicht des Manuskripts und für die zahlreichen hilfreichen Hinweise während 
des Projektes. Zahlreichen Teilnehmern der internationalen CONTUREC-Konferenz „Urban Bio-
diversity & Design“ im Mai 2008 in Erfurt danken wir für ihre Diskussionsbeiträge und Literatur-
hinweise. Letztlich hätte ohne die Unterstützung von Mitarbeiterinnen und Mitarbeitern des Insti-
tuts Wohnen und Umwelt dieser Text nicht erstellt werden können; exemplarisch herausgreifen 
möchten wir Herrn Reda Hatteh für die kurzfristige Drucklegung der Konferenzversion der Biblio-
graphie, Frau Andrea Soeder für die bibliothekarische Betreuung des Projektes und Frau Ilona 
Scholz für die kritische Durchsicht des Textes nach Tipp- und Grammatikfehlern. 

 

Peter Werner 

Rudolf Zahner 
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1 Einführung 
Seit Mitte der 1980er Jahre und mit der Verabschiedung des Übereinkommens über die bio-
logische Vielfalt in Rio de Janeiro 1992 auch politisch auf breiter Basis manifestiert, ist welt-
weit gesehen der Erhalt der biologischen Vielfalt das zentrale Thema des Naturschutzes 
(UNEP 1995). Dem städtischen Raum wird dabei in mehrerlei Hinsicht eine Schlüsselrolle 
eingeräumt.  

Urbanisierung wird mit seinen direkten und indirekten Effekten als eine der Hauptursachen 
für die Gefährdung der globalen biologischen Vielfalt angesehen (McKinney 2002, Olden et 
al. 2006). Auf der lokalen Ebene verändern Städte Landschaften in weitaus extremerer Art 
und Weise als es bei anderen Landnutzungsformen der Fall ist. Städtische Nutzungen und 
deren Infrastruktur ersetzen natürliche Landschaften oder agrarische Kulturlandschaften na-
hezu vollständig. Es kommt zu einer extremen Umgestaltung der Vegetation, die bis hin zu 
einem Totalverlust reichen kann. Das Artenspektrum der lokalen Pflanzen- und Tierwelt wird 
komplett verändert (Shochat et al. 2006). Für alle Kontinente wird auf Grund des fortgesetz-
ten Anwachsens der städtischen Bevölkerung und des weltweiten Bruttosozialproduktes eine 
weitere Zunahme des Urbanisierungsdruckes erwartet (Araujo et al. 2008). Das Jahr 2007 
stellt einen historischen Wendepunkt dar, denn seit diesem Jahr lebt mehr als die Hälfte der 
Menschheit in städtischen Siedlungsräumen (CBD 2007). Die Sensibilität gegenüber Um-
weltproblemen wird wesentlich durch Wahrnehmungen von Natur in der alltäglichen Umge-
bung beeinflusst (Savard et al. 2000). Der Erhalt der biologischen Vielfalt muss sich aus die-
sen Gründen verstärkt dem städtischen Raum zuwenden (Miller & Hobbs 2002).  

Das Verständnis über die Zusammenhänge zwischen biologischer Vielfalt und Städten bzw. 
Stadtentwicklung ist trotz vielfältiger Studien und Veröffentlichungen noch bruchstückhaft 
(Chace & Walsh 2006) und bedarf systematischer Ergänzungen (Kinzig et al. 2005, Shochat 
et al. 2006b). Auf der anderen Seite darf nicht übersehen werden, dass vielfältige grundle-
gende Kenntnisse, die allerdings vor allem für den mitteleuropäischen Raum gelten,  bereits 
seit den 1980er Jahren vorliegen, zum Beispiel dargestellt im Review von Sukopp & Werner 
(1982). Seitdem ist eine große Anzahl neuer Studien hinzugekommen. In mehreren Biblio-
graphien listen Sukopp et al. (1986 bis 2000) insgesamt mehr als 6.500 Veröffentlichungen 
zu stadtökologischen Themen und Naturschutzthemen im besiedelten Bereich auf, die sich 
größtenteils auf deutschsprachige Publikationen beschränken. Allein in Italien wurden bis 
1988 über 600 Artikel zu Vögeln in der Stadt publiziert (Dinetti 1994 zitiert in Heywood 1996). 
McKinney (2008) fand unter der Schlagwortkombination „urban“, „species“ und „diversity“ 
bzw. „richness“ im Web of Science und in den Biological Abstracts mehr als 2.000 Publikati-
onen. Von zahlreichen Großstädten der Nordhemisphäre, z. B. Berlin, London, New York, 
liegen mehrere hundert Studien und Veröffentlichungen über Vorkommen und Verbreitung 
von Pflanzen und Tieren vor, die teilweise einen Zeitraum von mehreren Jahrhunderten ab-
decken (Sukopp 2002). 

Das Problem ist weder die geringe Zahl von Dokumentationen, wie einige Autoren meinen 
(Niemelä 1999, Tait et al. 2005), noch das mangelnde Verständnis über die Verbreitung ein-
zelner Taxa in den verschiedenen Städten, denn diese sind zum Teil sehr genau dokumen-
tiert. Hier beispielhaft herausgegriffen die zahlreichen Arbeiten von Stephen Harris über den 
Rotfuchs Vulpes vulpes (e. g. Harris & Baker 2001) oder von Ingo Kowarik über den Götter-
baum Ailanthus altissima (Kowarik & Säumel 2007). Das Problem ist, dass die Komplexität 
der Einflussfaktoren und die räumliche und zeitliche Dynamik von Städten (Andersson 2006) 
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keine einfachen Zugänge und Erklärungsmöglichkeiten über die kausalen Beziehungen zwi-
schen biologischer Vielfalt und Städten zulassen (Kinzig et al. 2005). Auf der globalen Ebene 
führt die Verschiedenheit der historischen und aktuellen Stadtentwicklungsprozesse sowie 
der geografischen und naturräumlichen Gegebenheiten auf den verschiedenen Kontinenten 
zu ganz unterschiedlichen Situationen in der Entwicklung der Artenvielfalt in den verschiede-
nen Städten. 

Die methodischen Unterschiede der verschiedenen Studien lassen bei vergleichenden Aus-
wertungen von einer größeren Anzahl von Städten vielfach nur holzschnittartige Aussagen 
zu (Pysek 1998, Werner 2007, McKinney 2008). Historische Vergleiche über die Entwicklung 
der Pflanzen- und Tierwelt über mehrere Jahrzehnte oder Jahrhunderte hinweg unterliegen 
ebenfalls der Einschränkung, dass wegen methodischer Probleme nur bedingt gute und ver-
lässliche Vergleiche möglich sind (Clemants & Moore 2005). Die meisten Studien bilden nur 
einen aktuellen Zeit- und Raumausschnitt ab, so dass deren Aussagefähigkeit in Bezug auf 
den Zusammenhang zwischen Stadtentwicklungsprozessen und Artenvielfalt deutlich einge-
schränkt ist. Es fehlt an Studien, welche die Entwicklung von Arten-Areal-Beziehungen ein-
zelner städtischer Habitate oder Stadträume über längere Zeiträume analysieren (Tait et al. 
2005).  

Darüber hinaus treten eine Reihe von „Ungenauigkeiten“ auf, die vergleichende Auswertun-
gen und die Übertragbarkeit von Ergebnissen erschweren. Begriffe wie Urbanisierungsgrad 
werden nicht genau genug umschrieben. Zum Beispiel wird ein Stadtpark per se als „less 
extreme level of urbanisation“ bezeichnet (Shochat et al. 2006), was so nicht unbedingt zu-
treffend ist (vgl. Kap. 1.1.3). Einzelne Beschreibungen über die Artenvielfalt in einer Stadt 
beschränken sich nur auf die einheimischen Arten, andere zählen kultivierte Arten mit hinzu 
(Ma & Liu 2003). Maßstabsebenen variieren (Clergeau et al. 2006a) genauso wie die Ab-
grenzung von Stadträumen (z. B. eine rein administrative Abgrenzung, die das Umland ein-
schließt, dies ist bei vielen Stadtfloren der Fall, oder es werden nur Siedlungsflächen ein-
schließlich Stadtränder berücksichtigt oder letztlich nur das engere zentrale dicht bebaute 
Stadtgebiet) und andere Punkte mehr. Aus diesem Grunde erscheint es unbedingt notwen-
dig, dass sich die wissenschaftliche Gemeinschaft auf Standards in den Bestandsaufnahmen 
und in der Darstellung von Ergebnissen einigt, um solide Vergleichbarkeiten über einzelne 
Städte hinaus zu ermöglichen. 

Die vorliegende Übersichtsstudie berücksichtigt fast ausschließlich aktuelle Literatur, also 
Veröffentlichungen, die seit dem Jahre 2000 erschienen sind. Vereinzelt werden auch Publi-
kationen vom Ende der 1990er Jahre und in sehr seltenen Fällen auch aus früheren Jahren 
zitiert, wenn dies für die Darstellung von bestimmten Sachverhalten notwendig erscheint. 
Das Review orientiert sich entsprechend der ausgewerteten Literatur an aktuellen Fragestel-
lungen und behandelt das Thema biologische Vielfalt und Städte im engeren Sinne. Es wie-
derholt weder grundlegende Darstellungen, wie sie in dem bereits oben zitierten Review von 
Sukopp & Werner 1982 oder bei Gilbert 1989 und Klausnitzer 1993 zu finden sind, noch geht 
das Review auf die Vielfalt stadtökologischer Forschungsergebnisse ein, wie sie zum Bei-
spiel im Lehrbuch von Sukopp & Wittig 1998 oder in den zahlreichen Veröffentlichungen der 
LTER (Long Term Ecological Research)-Projekte publiziert worden sind (z. B. Alberti 2003, 
2008, McDonnell et al. 1997, Grimm et al. 2000, Pickett et al. 1997, 2001, 2006). Natürlich 
lassen auch diese Publikationen in vielfältiger Weise Rückschlüsse auf Zusammenhänge 
zwischen biologischer Vielfalt und den ökologischen Faktoren einer Stadt zu bzw. gehen 
auch mehr oder weniger  direkt darauf ein. 
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Der Einleitungsteil der Übersichtsstudie wird mit Definitionen abgeschlossen, um von vorn-
herein zu klären, was mit den verwendeten Begriffen gemeint ist bzw. wie diese interpretiert 
werden. Hier sei vorweggenommen, dass in dieser Übersicht biologische Vielfalt im Wesent-
lichen auf der Artebene – also in Bezug auf das Vorkommen und die Verbreitung von Pflan-
zen- und Tierarten in städtischen Siedlungsräumen – betrachtet wird. Fast alle zitierten Un-
tersuchungen sind in Großstädten, das heißt in Städten mit mehr als 100.000 Einwohnern 
durchgeführt worden. Folglich bedeutet das, wenn hier von städtischen Siedlungsräumen die 
Rede ist, dann handelt es sich eigentlich um Großstadträume. 

Das Kapitel 2 gibt eine aktuelle Bestandsaufnahme über das Vorkommen von Pflanzen und 
der verschiedenen Tiergruppen auf der Ebene einer Gesamtstadt wieder, es ist eine Art Ist-
Darstellung über das quantitative und qualitative Vorkommen von Arten. Das Kapitel 3 greift 
das Thema Strukturen auf und das Kapitel 4 die Zusammenhänge von biologischer Vielfalt 
zu Stadtentwicklungsprozessen. Damit wird die in der Ökologie verwendete klassische Un-
terteilung von Strukturen (patterns) und Funktionen (processes) aufgegriffen. Das Kapitel 5 
geht auf die Besonderheit ein, dass Städte nicht nur ökologische sondern vor allem auch 
sozioökonomische Systeme sind und es demzufolge sehr direkte Zusammenhänge zur bio-
logischen Vielfalt gibt.  

1.1 Definitionen 

1.1.1 Biologische Vielfalt – Biodiversität 
Biologische Vielfalt wird hier entsprechend der Definition des Millennium Ecosystems As-
sessment (MEA) 2005 verwendet, die wiederum auf dem Übereinkommen über die biologi-
sche Vielfalt von 1992 basiert. 

Biologische Vielfalt – verkürzt als Biodiversität bezeichnet – kann ganz allgemein als die Viel-
falt des Lebens auf der Erde bezeichnet werden. Biodiversität umfasst viele Komponenten, 
wie Gene, Arten, Populationen und ökologische Systeme, und berücksichtigt alle geographi-
schen Maßstäbe von der lokalen bis hin zur globalen Ebene (MEA 2005).  

Um biologische Vielfalt umfassend zu beschreiben, müssten alle genannten Komponenten  
berücksichtigt werden. In der Praxis jedoch, und das spiegeln natürlich auch die Veröffentli-
chungen zum Thema Biodiversität und Städte wider, ist die Artenvielfalt die Hauptkomponen-
te, über welche die Entwicklung von biologischer Vielfalt auf den verschiedensten Skalen-
ebenen dargestellt und bewertet wird.  

Das Konzept Biodiversität umfasst mehrere Dimensionen. Es schließt als Gesamtkonzept 
neben der wissenschaftlichen Dimension sowohl die ökonomische als auch ethische Dimen-
sion mit ein (Piechocki 2007). In der hier vorliegenden Studie wird sich auf die wissenschaft-
liche Dimension, das heißt auf die Auswertung von biologischer und ökologischer Literatur zu 
dem Thema beschränkt. 

1.1.1.1 Artenvielfalt und Artenreichtum 
Artenvielfalt kann in verschiedenster Form dargestellt werden, wobei unterschiedlichste Indi-
zes zur Verfügung stehen, um Artenvielfalt auf verschiedenen Maßstabsebenen zu be-
schreiben. In zahlreichen Fällen wird nicht zwischen Artenreichtum und Artenvielfalt unter-
schieden (Spellerberg & Fedor 2003), denn die Artenvielfalt schließt neben der Auflistung der 
reinen Anzahl von Taxa die Darstellung von Abundanzen und deren Gewichtung mit ein. Im 
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Folgenden wird eine kurze Zusammenstellung der Definitionen und Indizes wiedergegeben, 
die in der ausgewerteten Literatur am häufigsten Verwendung finden. 

α-, β-, γ-Diversität: Hier wird sich vielfach auf die Definitionen von Whittaker 1975 bezogen. 
α-Diversität = Anzahl an Arten, die auf einer abgegrenzten Habitatfläche zu finden sind, im 
Englischen auch als „within-habitat diversity“ bezeichnet (Koleff & Gaston 2002). β-Diversität 
= beschreibt die Beziehungen der Artenzusammensetzung zwischen mehreren Lebensräu-
men, im Englischen auch als „between-habitat diversity“ bzw. als „(spatial) turnover of spe-
cies between communities“ bezeichnet (Whittaker et al. 2001). γ-Diversität = Anzahl von Ar-
ten in einem gesamten Landschaftsraum, im Englischen „inventory of a whole (regional) 
landscape“ (Koleff & Gaston 2002, Whittaker et al. 2001). 

Artenreichtum: Die in einem definierten Gebiet beobachtete Artenzahl (Schreiner et al. 
2000).  

Abundanz: Dichte, Häufigkeit, Mengengrad usw. von Individuen pro Flächeneinheit. 

Indices für Artenvielfalt. Folgende Indices werden in den Studien meist verwendet: Arten-
Areal-Kurven (Schreiner et al. 2000), Shannon-Index auch als Shannon-Wiener- oder Shan-
non-Weaver-Index bezeichnet (Spellerberg & Fedor 2003), Simpson-Index und Evenness. 

Ähnlichkeits- und Komplementärwerte für Habitate: Vergleiche zwischen Habitaten und 
Gebieten werden häufig mit Jaccard-Index, Sörensen-Index, Bay-Curtis-Koeffizienten, Eukli-
dische Distanz oder mit dem Complementary Index dargestellt. 

1.1.2 Einheimische und eingeführte Arten 
Die wesentliche Untergliederung, die sich fast durchweg durch alle Publikationen zieht, ist 
die zwischen einheimischen (native) und nicht einheimischen (non-native) Arten. Dieses 
Begriffspaar wird auch in dem Review durchgängig und mit folgenden Bedeutungen verwen-
det. 

Einheimische Arten (syn.: indigene Arten): Arten, die ihren Ursprung in einem gegebenen 
Raum haben, unabhängig davon, ob ihr Ursprung durch menschlichen oder ohne menschli-
chen Einfluss zustande gekommen ist, und Arten, die aus ihrem Ursprungsraum kommend in 
den Raum ohne absichtliche oder unabsichtliche Einwirkung des Menschen eingewandert 
sind (Scholz 2007).  

Nicht einheimische Arten (syn.: fremde, exotische, eingeführte Arten, Neobiota): Arten, die 
in einen gegebenen Raum unter absichtlicher oder unabsichtlicher Einwirkung des Men-
schen eingewandert sind (Scholz 2007). Damit sind auch Arten gemeint, die zwar einhei-
misch im Land oder auf dem Kontinent sind, die aber ursprünglich nicht in dem gegebenen 
Raum vorhanden waren (Tait et al. 2005). 

Für Europa werden eingeführte Arten darüber hinaus noch häufig danach differenziert, ob sie 
vor dem 15. Jahrhundert (Archaebiota) oder nach dem 15. Jahrhundert (Neobiota im enge-
ren Sinne, Kowarik 2002) eingeführt worden sind. Die Diskussion um die Einordnung von 
Arten als Anökophyten oder -zoen wird hier nicht berücksichtigt. 
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1.1.3 Städte und Verstädterung (Urbanisierung) 
Es existieren vielfältige Definitionen von Städten, wobei in den meisten Fällen Bevölkerungs-
zahl, hohe Bevölkerungsdichte und starke bauliche Entwicklung als die wesentlichen Merk-
male von Städten angegeben werden (Pickett et al. 2001, Alaruikka et al. 2002).  

In zahlreichen Publikationen werden die Begriffe Stadt und Urbanisierung nicht näher qualifi-
ziert. Dies erfolgt meist aus dem Verständnis heraus, dass im Grunde bekannt ist, was eine 
Stadt und eine verstädterte Fläche darstellt. Da die meisten Untersuchungen in Großstädten 
durchgeführt werden und sich dieses auch in den Publikationen entsprechend niederschlägt, 
stellt diese Vereinfachung vielfach kein besonderes Problem dar. Allerdings lässt sich – mit 
diesem Problem kämpfen auch die Stadtgeographen – kaum beschreiben, wo eine Stadt 
genau aufhört und das ländliche Umland beginnt (Williams et al. 2000, Cllliers et al. 2004).  

Dieses vereinfachte Verständnis reicht allerdings dann nicht mehr aus, wenn Vergleiche zwi-
schen Städten vorgenommen werden oder wenn der Begriff Verstädterungsgrad ohne nähe-
re qualifizierte Angaben pauschalisiert angewendet wird. Städte, die sich von der Fläche und 
der Bevölkerungszahl um den Faktor 10 und mehr unterscheiden, spiegeln deutlich unter-
schiedliche ökologische Bedingungen wider. Ebenso sind Gradientenanalysen nicht mehr 
vergleichbar, wenn das Maß für Urbanisierung nicht auf gleiche Größen bezogen wird. Zwei 
Beispiele: Stadtbrachen sind zwar nicht überbaut, unterliegen aber vor allem bei innerstädti-
scher Lage einem hohen Maß an urbanen Einflüssen, sowohl in Bezug auf die Vergangen-
heit als auch in Bezug auf die aktuelle Situation der Flächen. Ein in der Stadtmitte gelegener 
von zahlreichen Menschen genutzter und durch landschaftsarchitektonische künstliche 
Komponenten geprägter Stadtpark ist schwerwiegenderen menschlichen Einflüssen ausge-
setzt als eine Wohngegend mit parkartigen Gärten, die durchaus zentrumsnah gelegen sein 
kann.  

Mit Maßeinheiten wie der Hemerobie ist versucht worden, die Gesamtheit aller menschlichen 
Einflüsse zu einer einzigen Größe zu verdichten. Da diese Gesamteinheit jedoch nicht über 
messbare ökologische Größen objektiv ermittelt werden kann, kann sie zwar regional hilf-
reich sein (Ziarnek 2007), ist aber für weiträumigere Vergleiche oder für die Übertragung auf 
andere Regionen zu unklar (Hill et al. 2002, Angold et al. 2006).  

Im Folgenden wird eine Auflistung von Merkmalen einer Stadt bzw. für Urbanisierung ange-
geben, die für die Ausprägung der biologischen Vielfalt bezogen auf eine Gesamtstadt von 
Bedeutung sind und deren Variationen als Maßstäbe für den Grad von Urbanisierung genutzt 
werden können (e. g. McDonnell et al. 1997; Pickett et al. 1997, 2001, 2006, Sukopp & Wittig 
1998; Grimm et al. 2000; Alberti 2003, 2008; Forys & Allen 2005; Shochat et al. 2006). 

o Bevölkerungszahl größer 20.000 Einwohner und Bevölkerungsdichte in zentralen Be-
reichen höher als 500 Personen/km². 

o Gefüge aus Gebäuden, technischer Infrastruktur und Freiflächen, wobei die Boden-
fläche durchschnittlich um  40 % bis 50 % und in den Kernbereichen deutlich über 60 
% überbaut und versiegelt ist.  

o In temperaten Zonen Ausbildung einer städtischen Wärmeinsel mit längeren Vegeta-
tionszeiten, sommerlichem Wärmestress und winterlichen Temperaturdämpfungen; in 
Wüstenstädten aber im Sommer kühler. 
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o Veränderung des Wasserhaushaltes, in temperaten Zonen eher trockener, dagegen 
in Wüstengebieten durch Bewässerung umgekehrte Effekte. 

o Nährstoffeinträge punktuell und im größeren Maßstab.  

o Hohe Produktivität, insbesondere bei gärtnerisch gepflegten Flächen und gezielte 
oder ungezielte erhöhte Futterangebote für Tiere. 

o Schadstoffbelastungen, insbesondere für Bodenlebewesen, Flechten oder an Ge-
wässer gebundene Arten von Bedeutung. 

o Weitere Störungsfaktoren wie Trittbelastungen, Unruhe oder Lärmbelastung und 
Lichtsmog. 

o Fragmentierung von Frei- und Grünflächen, inklusive naturnaher Flächen. 

o Hoher Anteil von eingeführten und kultivierten Arten. 

o Urbane Matrix und urbane Vegetationsflächen werden durch eine relativ große Zahl 
von Generalisten und weit verbreiteten Arten besiedelt.  

Tab. 1: Stadtflächen – Maßstäbe und Definitionen 

Bezeichnung Maßstabsebene Definition 

Urbane Landschaft -
Stadtlandschaft 

Regional – makro Eine Stadt oder eine städtische Agglome-
ration und deren verstädterte Umgebung 
einschließlich großer in diesen Räumen 
integrierter Freiflächen. 
Manchmal als Abgrenzung zum ländlichen 
Raum dargestellt, um die integrative Ver-
knüpfung zwischen Freiflächen und Sied-
lungsflächen zu verdeutlichen. 

Stadt – Stadtfläche Regional – makro bis meso Mehr oder weniger zusammenhängende 
bebaute Flächen, die normalerweise durch 
eine lokale kommunale Administration 
verwaltet werden. In der Regel über Be-
völkerungsstatistiken (Anzahl und Dichte 
von Einwohnern, s. o.) abgegrenzt. 

Stadtteil 
 

Lokal – meso Darunter fallen sowohl Vororte und zum 
Teil ursprünglich eigenständige Orte, die 
in die Stadt oder Agglomeration integriert 
worden sind, als auch Stadtquartiere. In 
großen Städten können weitaus mehr als 
100.000 Einwohner in einem einzigen 
Stadtteil leben. 

Stadtquartier 
 
 
 
Stadtstrukturtyp 

Lokal – meso bis mikro Mehrere zusammenhängende Baublöcke, 
die sich durch eine einheitliche Bau- und 
Sozialstruktur gegenüber anderen Quar-
tieren abgrenzen lassen. 
Zusammenfassung von Baublöcken und 
Freiflächen, die durch eine einheitliche 
Nutzungs- und Baustruktur gekennzeich-
net sind. 
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Bezeichnung Maßstabsebene Definition 

Städtische Habitatfläche - 
Stadtbiotop 

Lokal – mikro Eine einzelne Frei- oder Baufläche in der 
Größenordnung von mehreren Quadrat-
metern oder Hektar, welche durch eine 
spezielle Nutzung und Struktur (künstlich 
oder natürlich) sich gegenüber anderen 
Flächen abgrenzen lässt. 

(Lichtenberger 1998, Zerbe et al. 2003, Clergeau et al. 2006a, b, Altherr 2007) 

1.1.4 Biologische Vielfalt in städtischen Räumen 
Zur biologischen Vielfalt einer Stadt tragen alle Flächen und die dort lebenden Tiere und 
Pflanzen bei, die sich innerhalb der mehr oder weniger geschlossenen Siedlungsfläche einer 
Stadt befinden. Vor dem Hintergrund des Schutzes der biologischen Vielfalt stehen die spon-
tan auftretenden Pflanzen und Tiere im Vordergrund des Interesses und im Mittelpunkt die-
ser Übersichtsstudie. Die Vielfalt der kultivierten Arten und ihre genetischen Variabilitäten 
sind in Bezug auf den Erhalt genetischer Ressourcen für vorhandene oder potenzielle Nut-
zungsansprüche von großer Bedeutung, werden in dieser Studie jedoch nicht betrachtet. 
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2 Städte als Orte biologischer Vielfalt 
Der größte Teil der in diesem Review berücksichtigten Studien bezieht sich auf das Vor-
kommen und die Verbreitung von Gefäßpflanzen und Vögeln in den Städten. Die Auswahl 
der berücksichtigten Studien ist nicht statistisch repräsentativ ausgewählt, dürfte aber ein 
weitgehend korrektes Bild der gegebenen Situation widerspiegeln. Hinzu kommt noch, dass 
fast nur von diesen beiden taxonomischen Gruppen auch flächendeckende Analysen von 
mehreren Städten existieren. Überblicke hierzu sind z. B. in Bezug auf Gefäßpflanzen bei 
Pysek (1998), Wittig (2002) und Clemants & Moore (2003) und für Vögel bei Marzluff et al. 
(2001), Kelcey & Rheinwald (2005) zu finden. Flächendeckende Erhebungen berücksichti-
gen nicht nur einzelne Landnutzungstypen, sondern repräsentieren die gesamte städtische 
Matrix mit der Vielfalt an städtischen Nutzungen, einschließlich der Wohn- und Industriege-
biete. Bei den meisten anderen taxonomischen Gruppen werden entweder nur einzelne 
Stadtausschnitte wie Suburbs (e. g. Hirota et al. 2004) oder einzelne Nutzungstypen unter-
sucht. Letztere beschränken sich oft auf die „grünen“ Nutzungstypen wie Parks oder Stadt-
waldflächen (e. g. Alaruikka et al. 2002, Brown & Freitas 2002). Das bedeutet, dass sowohl 
wissenschaftlicher Kenntnisstand als auch allgemeine Wahrnehmung von biologischer Viel-
falt in den Städten weitgehend durch die beiden taxonomischen Gruppen Gefäßpflanzen und 
Vögel bestimmt sind. Dahingegen ist der Kenntnisstand über das Vorkommen und die 
Verbreitung von kleinen Organismen besonders begrenzt (Savard et al. 2000). 

Auch wenn vor einer Homogenisierung der biologischen Vielfalt gewarnt wird, bei der Urba-
nisierung als eine Hauptbedrohung angesehen wird (McKinney 2002, Olden et al. 2006), so 
wird einvernehmlich für Gefäßpflanzen und für fast alle Tiergruppen festgehalten, dass Städ-
te durch einen Reichtum an Arten gekennzeichnet sind (Crooks et al. 2004, Alvey 2006, Mc-
Kinney 2006a, Sukopp 2006, Reichholf 2007), sie sind Orte lokaler und regionaler Vielfalt 
(Sax & Gaines 2003). Diese Aussage trifft zu, wenn die gesamte Stadtfläche mit all ihren 
Nutzungen zur Grundlage genommen wird. Denn die Vielfalt an Nutzungsarten und Nut-
zungsintensitäten schafft eine Vielzahl an unterschiedlichen Habitaten und Mikrohabitaten 
sowie die unterschiedlichsten mosaikartigen Habitatgefüge (Niemelä et al. 2002, Garden et 
al. 2006). Hinzu kommt das gewollte oder ungewollte Einbringen einer Vielzahl von kultivier-
ten bzw. nicht kultivierten Pflanzen- und Tierarten. Der hohe Artenreichtum von Städten ist 
schon in früheren Jahrzehnten immer wieder betont worden (s. Literatur im Einführungsteil). 
In den letzten Jahren ist dieses Bild zum einen auf eine größere Zahl von taxonomischen 
Gruppen erweitert und zum anderen auch für eine große Zahl von Städten auf allen Konti-
nenten bestätigt worden.  

Die Summe aus einheimischen und nicht einheimischen Arten führt zu der eben erwähnten 
hohen Artenzahl. Ein Anstieg der α-Diversität ist auf lokaler und regionaler Ebene trotz glo-
baler Homogenisierungstrends festzustellen (Olden et al. 2006) und betrifft insbesondere 
auch die Städte. Allerdings gibt es unterschiedliche Darstellungen in Bezug auf die Bewer-
tung regionaler Diversitätsentwicklung. Diese Unterschiede können zum einen maßstabsbe-
dingt sein (Pautasso 2007), da gerade der regionale Maßstab nicht streng definiert ist, oder 
zum anderen durch die Verwendung unterschiedlicher Diversitätsindices zustande kommen, 
nämlich ob α- oder β-Diversität zur Darstellung herangezogen werden (Crooks et al. 2004, 
Olden et al 2006).  

Die Betrachtung des Verhältnisses zwischen einheimischen und nicht einheimischen Arten 
ist in den letzten Jahren zu einem gewissen Schwerpunkt geworden, wobei die Debatte um 
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die Bedrohung der biologischen Vielfalt durch Homogenisierung einen wesentlichen Beitrag 
hierzu leistet (s. insbesondere die Veröffentlichungen von McKinney 2002, 2006a, b, 2008). 

Die Rückgänge einheimischer Arten durch Siedlungsentwicklung werden in vielen Fällen 
durch die Einbringung nicht einheimischer Arten kompensiert (Näheres hierzu unten). Be-
merkenswert ist, dass in den Städten die Anzahl an Arten der jeweiligen biogeographischen 
Region, in der diese Städte liegen, relativ hoch ist. Trotz der angesprochenen Rückgänge 
befindet sich in der Regel die Zahl der einheimischen Arten auf einem hohen Niveau. Über 
die verschiedensten taxonomischen Gruppen hinweg wird festgehalten, dass in Städten der 
Nordhemisphäre 50 % und mehr der regionalen oder gar nationalen Arten zu finden sind. In 
Brüssel kommen mehr als 50 % der Flora Belgiens (Godefroid 2001), in Rom ungefähr die 
Hälfte aller Vogelarten der Region (Cignini & Zapparoli 2005) und in Warschau ungefähr 50 
% aller Vertebraten und sogar 65 % aller Vogelarten Polens vor (Luniak 2008). Allerdings 
zeigt sich in einigen Regionen der Erde ein vollständig anderes Bild. Zum Beispiel sind in 
Neuseeland die nicht einheimischen Pflanzenarten in den Stadtgebieten extrem dominant 
und nur wenige einheimische Arten sind dort zu finden. In der Stadt Christchurch etwa zäh-
len von den insgesamt 317 Gefäßpflanzenarten, die auf städtischen Biotopen registriert wor-
den sind, nur 48 zu den einheimischen Arten (Ignatieva & al. 2000). Das heißt, einerseits 
spiegelt sich in den einheimischen Arten der Städte der Nordhemisphäre durchaus noch die 
biogeographische Region wider (Clergeau et al 2001, Clemants & Moore 2003), andererseits 
ist festzuhalten, dass dieses hohe Niveau durch eine größere Anzahl von Generalisten ge-
währleistet wird (Adams 2005). Zusätzlich gibt es Verschiebungen in den Abundanzen. Zum 
einen treten erfolgreiche Besiedler der Städte in hohen, in einzelnen bestimmten Stadtgebie-
ten wie z. B. in den Stadtkernen, sogar in extremen Abundanzen und Dichten auf, zum ande-
ren ist ein sehr großer Anteil der Arten nur mit geringer Individuenzahl und beschränkt auf 
einzelne Flächen vertreten. Dabei ist zu erwähnen, dass die letzte Aussage gerade auch auf 
eine Vielzahl der neu eingewanderten nicht einheimischen Arten zutrifft. Invasive Arten er-
fahren nicht selten schon nach einem knappen Jahrzehnt einen Rückgang in ihrer Ausbrei-
tung (Forys & Allen 2005). Außerdem liegen zahlreiche Beispiele dafür vor, dass nach einer 
zum Teil langjährigen Ruhephase plötzlich Bedingungen entstehen, die zu einer sprunghaf-
ten Ausbreitung einer bereits seit längerem eingewanderten Art führen (Sukopp & Wurzel 
2003). In neuester Zeit wird verstärkt darauf hingewiesen, dass Anpassungsprozesse ein-
heimischer Arten ebenfalls noch nicht abgeschlossen sind. Das bedeutet, die Zahl der in 
Städten vorkommenden Arten wird weiterhin durch die Neueinwanderung fremder bzw. An-
passungsprozesse einheimischer Arten angereichert (Luniak 2004, Sukopp 2006).  

Es liegen allerdings Prognosen vor, die davon ausgehen, dass diese Zunahme nicht anhal-
ten wird. Hepinstall et al. (2008) simulierten für die USA zukünftige Entwicklungen. Sie prog-
nostizieren nach der Überschreitung eines Maximums, welches ungefähr um das Jahr 2027 
auftreten wird, einen generellen Artenrückgang. Die Begründung hiefür lautet, dass der An-
teil synanthroper Arten in Zukunft zurückgehen werde. 

Das Verhältnis einzelner Taxa zur Stadt als Lebensraum wird über verschiedene Begriffe 
beschrieben. Wittig et al. haben bereits 1985 eine Untergliederung für Pflanzenarten vorge-
schlagen. Diese Grundgliederung ist auch in neuerer Literatur mit einigen Abwandlungen zu 
finden (s. Tab. 2).  

Der Begriff Synanthropie ist zwar der älteste aber auch allgemeinste Begriff, denn er bezieht 
sich grundsätzlich auf das Verhältnis von Arten zu menschlichen Nutzungs- und Lebensräu-
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men (Luniak 2004). Die Einordnung von Pflanzen- und Tierarten als nicht-synanthrop und zu 
verschiedenen Stufen von Synanthropie ist nicht auf urbane Räume beschränkt. Um diesen 
Aspekt gesondert herauszustellen, hat Luniak (2004) den Begriff Synurbanisation geprägt. 
Mit dem Begriff Synurbanisation benennt Luniak (2004) die zunehmende Tendenz von Vö-
geln und Säugern städtische Räume zu kolonisieren. Interessant ist auch der Vorschlag von 
Garden et al. (2006) zwischen Arten zu unterscheiden, die die städtische Matrix nutzen kön-
nen oder nicht (Näheres s. Kap. 3.1.2).  

Tab. 2: Typisierung von Arten nach ihrer Anpassung an städtische Siedlungsräume (Original-
bezeichnungen) 

Autoren (nicht im-
mer Erstautoren) 

Arten, die städtische 
Räume und Habitate 

meiden 

Arten, die sowohl in 
städtischen Räumen als 
auch in der freien Land-

schaft vorkommen 

Arten, die schwer-
punktmäßig oder 
ausschließlich in 

Städten vorkommen 

Wittig et al. 1985 urbanophob Urbanoneutral urbanophil 

Blair 2001 urban avoiders urban adapters urban exploiters 

Johnston 2001 non-synanthropic casual synanthropic full synanthropic 

Crooks et al. 2004 urbanization-sensitive urbanization-intermediate urbanization-enhanced 

 

Für Flora und Fauna wird gleichermaßen festgehalten, dass Städte floren- und faunenge-
schichtlich junge Standorte darstellen (Lenzin et al. 2004), sich in einer anhaltenden Entwick-
lung und Veränderung befinden und dadurch Flora und Fauna wenig stabil sind. Entwicklung 
und Veränderung von Städten finden nicht nur weltweit, sondern zum Teil regional in einer 
sehr unterschiedlichen Geschwindigkeit statt. Die Außenbezirke schnell wachsender Städte, 
wie z. B. von Megacities in Südamerika oder Asien, sind sehr junge Stadträume. Und Städte 
in den USA oder Australien sind historisch gesehen extrem junge Städte, die zudem in 
Landschaften liegen, die ebenfalls erst seit relativ kurzer Zeit umfassend kultiviert worden 
sind. 

Sowohl für Pflanzen als auch für Tiere gilt, dass sich heimische und zum Teil auch nicht 
heimische aber im Umland bereits naturalisierte Arten weiterhin an Stadträume anpassen 
und diese neu besiedeln (Luniak 2004, Sukopp 2006). Ein Ende derartiger Anpassungspro-
zesse ist zwar noch nicht abzusehen, wird jedoch wie oben erwähnt mittelfristig prognosti-
ziert (Hepinstall et al. 2008). 

2.1 Flora 
Für höhere Pflanzen können fünf Punkte festgehalten werden: 

1. Das Vorkommen und die Verbreitung insbesondere von Gefäßpflanzen ist von allen ta-
xonomischen Gruppen am besten dokumentiert und die Vielfalt der Pflanzen wird als ein 
Hauptbeleg für die hohe Artenvielfalt von Städten herangezogen (Pysek et al. 2004, 
Kühn et al. 2004, Jim & Chen 2008).  

2. Es gibt keine stabile urbane Flora, sondern es existiert weiterhin eine hohe Dynamik in 
der Zusammensetzung der Floren, gleichgültig wie alt die Stadt ist oder in welchen Regi-
onen der Erde diese liegt (Lenzin et al. 2004, Clemants and Moore 2005).  
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3. Es gibt in den Städten auf den verschiedenen Kontinenten einen Rückgang der Gesamt-
artenzahl im Vergleich zum Bestand vor 100 oder mehr Jahren (Bertin 2002).  

4. Der Anteil an dem Gesamtartenbestand und in vielen Fällen auch die absolute Zahl der 
eingeführten nicht einheimischen Arten steigt überall weiterhin an (Tait et al. 2005, Mc-
Kinney 2006a).  

5. Es treten Verschiebungen in den Abundanzen auf. Der Anteil an Arten, die in der Stadt 
weit verbreitet sind, nimmt ab, wogegen der Anteil der Arten, die nur in wenigen Raster-
feldern oder Habitaten einer Stadt vorkommen, mehr oder weniger stetig ansteigt (Cho-
cholouskova & Pysek 2003). 

Bei europäischen Studien wird in Bezug auf nicht einheimische Arten häufig noch zwischen 
Archäophyten (eingeführt bzw. eingewandert vor 1500) und Neophyten (eingeführt bzw. ein-
gewandert nach 1500, Entdeckung der Neuen Welt) unterschieden. Per definitionem ist die-
se Unterteilung auf andere Kontinente nicht übertragbar bzw. es liegen keine entsprechend 
vergleichbaren Daten vor. Von daher wird sich im Folgenden, auch in den Kapiteln 3 und 4, 
bei den nicht einheimischen Arten vornehmlich auf die Neophyten beschränkt. Besonderhei-
ten in Bezug auf Archäophyten, die auch als eine Zwischenform („something in-between“ 
Celesti-Grapow et al. 2006) beschrieben werden, werden punktuell erwähnt. 

Zahlreiche Studien über Flechten in Städten befassen sich schwerpunktmäßig wie schon seit 
den 1960er Jahren mit dem Thema Luftbelastung und Bioindikation. Auf Flechten und Moose 
wird ansonsten hier nicht spezifisch eingegangen.  

2.1.1 Flora – quantitativ 
Schon frühzeitig ist der positive Zusammenhang zwischen Zahl der vorkommenden Pflan-
zenarten und Einwohnergröße bzw. Flächengröße von Städten festgestellt worden (Celesia 
1997, Sukopp & Wittig 1998). Einwohnerzahl und Flächengröße sind eng miteinander korre-
liert, allerdings für die verschiedenen Kontinente auf unterschiedlichem Niveau. Einwohner-
zahl und Flächengröße sind abhängige Variablen, aber sie spiegeln die zwei wesentlichen 
Faktoren des Artenreichtums wider. Zum einen sind Städte Zentren von eingeführten und 
eingeschleppten Arten und dies hängt mit der Einwohnerzahl zusammen. Zum anderen 
nimmt mit zunehmender Stadtfläche auch die Zahl an Habitaten zu. In den oben genannten 
zusammenfassenden Darstellungen ist auch gezeigt worden, dass bei den Gefäßpflanzen 
die Arten-Areal-Kurven von Städten auf einem höheren Niveau liegen als die von der ländli-
chen agrar- oder forstwirtschaftlich geprägten Kulturlandschaft. 

Für Mitteleuropa hat Pysek (1993 und 1998) die umfangreichste Zusammenstellung von 
Städten und der Anzahl dort vorkommender höherer Pflanzenarten vorgenommen. Auch aus 
den neueren Veröffentlichungen wird ersichtlich, dass in mitteleuropäischen Städten mit ei-
ner Stadtfläche größer als 100 km² und mit durchschnittlich mehr als 200.000 Einwohnern 
vielfach über 1000 höhere Pflanzenarten vorkommen können. Die Artenzahlen pro km² 
Stadtfläche reichen von knapp 30 bis über 600 Arten (Landolt 2000, Godefroid 2001, Cho-
cholouskova & Pysek 2003). Diese Größenordnungen werden auf anderen Kontinenten nicht 
unbedingt erreicht. Für Chonju in Südkorea werden zum Beispiel 525 Arten bei 206 km² 
Stadtfläche genannt (Zerbe et al. 2004). Für Großstädte und Ballungsräume wie Beijing, 
New York oder die Metropolregion von Adelaide, deren Stadtflächen deutlich über 1000 km² 
liegen, werden Artenzahlen von ungefähr 1200 bis über 2000 Arten genannt (Ma & Liu 2003, 
DeCandido et al. 2004, Tait et al. 2005). 
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Wie schon oben erwähnt, sind in den großen Städten ungefähr 50 % der höheren Pflanzen-
arten der jeweiligen biogeographischen Region zu finden (Godefroid 2001, Salnikov & Pili-
penko 2005). 

Der Anteil an nicht einheimischen Arten kann sich bezogen auf die verschiedenen Habitate 
erheblich unterscheiden und reicht von wenigen Prozenten bis hin zu 50 % (Hahs & McDon-
nell 2007). In einigen Regionen liegt der Anteil sogar noch deutlich darüber (Ignatieva et al. 
2000). Krautige Pflanzen oder Hemikryptophyten scheinen besonders durch den Verlust ein-
heimischer Arten betroffen zu sein. Bei den Therophyten ist dagegen die absolute Zahl an 
nicht einheimischen Arten am höchsten (DeCandido et al. 2004, Zerbe et al. 2004, Salnikov 
& Pilipenko 2005). Eine Zunahme an nicht einheimischen Arten ist sowohl in Europa als 
auch in Nordamerika insbesondere bei Gehölzen festzustellen (Chocholouskova & Pysek 
2003, Clemants & Moore 2005). Sogar für zahlreiche kleinere Städte in Südafrika wird ein 
ausgesprochen hoher Anteil an nicht einheimischen – über 50 % auf öffentlichen Grünflä-
chen – und vor allem auch an invasiven Gehölzarten registriert (McConnachie et al. 2008). 

Anzumerken ist, dass zum Beispiel in Rom, mit seiner über zweitausendjährigen Geschichte, 
der Anteil einheimischer Arten an der Gesamtflora ca. 82 % beträgt und Neophyten nur mit 
einem Anteil von 12,4 % vertreten sind (Celesti-Grapow et al. 2006). In Nordamerika nimmt 
die Rate der nicht einheimischen Arten von Ost nach West ab, was somit auch ein Abbild der 
Siedlungsgeschichte des Kontinents ist (s. auch Kapitel 4). 

2.1.2 Flora – Zusammensetzung und Veränderungen 
Für die höheren Pflanzen besteht der Vorteil, dass für eine Reihe von Städten vollständige 
oder nahezu vollständige historische Bestandsaufnahmen vorliegen, die als Vergleich mit 
dem derzeitigen Vorkommen und der Verbreitung der Pflanzen herangezogen werden kön-
nen. Die Turnover-Raten für einzelne mitteleuropäische Städte betragen bei einer Zeitspan-
ne von über 120 Jahren und mehr ungefähr 20 % bis 30 % nach Sörensen-Koeffizient bzw. 
über 30 % bis über 40 % nach Jaccard-Koeffizient (Landolt 2000, Chocholouskova & Pysek 
2003). Für die Stadt New York können dagegen Werte von fast 40 % bzw. 55 % angenom-
men werden (DeCandido et al. 2004, McKinney 2006a). Für Brüssel wurde allein für die Zeit-
spanne der letzten 30 bis 50 Jahre bereits eine Turnover-Rate von 20 % nach Sörensen-
Koeffizient analysiert (Godefroid 2001). 

Der Vergleich von Bestandsaufnahmen über Gefäßpflanzen in Städten aus verschiedenen 
Kontinenten hat für einem Zeitraum von 100 bis über 150 Jahren einen Artenverlust von 3 % 
bis 46 % ergeben, wobei in Europa ein mittlerer Verlust von 10 % bis 12 % zu verzeichnen 
ist (Jackowiak 1998, Bertin 2002). 

In der Metropolregion von Adelaide sind dagegen seit 1836 „nur“ 7,5 % Verlust an einheimi-
schen Pflanzenarten festzustellen. Dort erfolgte ein starker Anstieg eingeführter Arten von 
1836 bis 1950 (alle 50 Jahre 200 bis 300 neue Arten), seitdem ist die Zunahme weniger 
deutlich mit „nur“ 45 Arten ab 1950 ausgeprägt (Tait et al. 2005). 

Der allgemeine Trend über alle Kontinente hinweg ist, dass der Zustrom neu eingeführter 
Arten weiterhin anhält. Eine Verdoppelung der absoluten Anzahl von nicht einheimischen 
Arten in den letzten über 100 Jahren ist für Mitteleuropa und erst recht für Japan, Nordame-
rika und Australien nicht ungewöhnlich. In mitteleuropäischen Städten wird ein durchschnittli-
cher Anteil von ungefähr 40 % an nicht einheimischen Arten am Gesamtartenbestand der 
höheren Pflanzen angegeben (Pysek 1998), wenn Archäophyten und Neophyten zusam-
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mengezählt werden. Für nordamerikanische Städte liegt der Wert bei ca. 35 % (Clemants & 
Moore 2003). Allerdings stellt sich hier die Frage, ob der Wert für die nordamerikanischen 
Städte nicht eher mit dem Wert für Neophytenanteile in europäischen Städten verglichen 
werden müsste (LaSorte et al. 2007). Aus diesem Grunde erscheint es sinnvoll, bei den 
nordamerikanischen Städten zwischen folgenden Typen von nicht einheimischen Arten zu 
unterscheiden. Erstens, die Arten, die auf dem Kontinent zwar beheimatet sind, aber ur-
sprünglich nicht in der Region vorkamen (extralimital), und zweitens, die Arten, die von au-
ßerhalb des Kontinents (exotics) eingewandert sind (La Sorte & McKinney 2006, La Sorte et 
al. 2007). Letztere sind mit den Neophyten europäischer Städte vergleichbar. 

Eingangs ist erwähnt worden, dass eine Verschiebung in den Abundanzen festzustellen ist. 
Erfolgreiche „urban exploiters“, zu denen sowohl nicht einheimische als auch einheimische 
Arten gehören, sind mit hohen Abundanzen vertreten, das heißt, sie sind in den meisten kar-
tierten Rasterfeldern oder Habitaten einer Stadt zu finden. Der allgemeine Trend in den letz-
ten Jahrzehnten scheint jedoch zu sein, dass Arten mit hohen Abundanzen eher abnehmen 
und die Anzahl der Arten, die nur auf wenigen Standorten vorkommen, kontinuierlich an-
steigt. Diese Entwicklung weist auf ein zunehmendes Gefährdungspotenzial hin (Chocho-
louskova & Pysek 2003). 

In Europa sind die am meisten erfolgreichen „urban exploiters“ mit 70 % einheimische Arten, 
wogegen sich dieses Verhältnis in Nordamerika genau umkehrt (Roy et al. 1999, Müller 
2003). Die europäischen Archäophyten sind besonders erfolgreiche Besiedler amerikani-
scher Städte, da diese weit verbreitet sind und sich bereits seit Jahrhunderten an menschli-
che Siedlungen angepasst haben (La Sorte et al. 2007). Außerdem ist zu beobachten, dass 
der Zufluss von Arten aus Europa wesentlich größer ist als in umgekehrter Richtung (Müller 
2005, La Sorte et al. 2007).  

Für Europa wird verstärkt die Bedeutung von Apophyten wahrgenommen, also einheimische 
Pflanzenarten, die auf anthropogene Standorte übergegangen sind (Sukopp 2006). Entspre-
chende Analysen sind für Nord- und Südamerika, Asien, Australien etc. noch nicht zu finden. 

In Mitteleuropa werden zur ökologischen Charakterisierung der Veränderung von Pflanzenar-
tenbeständen verschiedentlich Zeigerwertanalysen nach Ellenberg herangezogen (Wittig 
2002). Bei den Vergleichen der Veränderungen in den letzten 100 Jahren lassen sich für 
Mitteleuropa mit einigen Abweichungen folgende Veränderungen darstellen. Die Zeigerwerte 
haben sich in Richtung höherer Nährstoffbedarfe, höherer Temperaturen und höherer Tro-
ckenheitsresistenz entwickelt. Sie spiegeln auch die Zunahme milderer Winter wider (Landolt 
2000, Godefroid 2001, Pysek et al. 2004). 

Vor dem Hintergrund der Diskussion um die Zunahme von nicht einheimischen Arten und der 
Dominanz einiger weniger Arten in der Stadt darf nicht übersehen werden, dass in Städten 
zahlreiche Habitate und Arten existieren, die von lokaler, regionaler und nationaler Bedeu-
tung für den Naturschutz und für den Erhalt der biologischen Vielfalt, insbesondere auch der 
einheimischen Arten sind (Dana et al. 2002, Löfvenhaft et al. 2002, Celesti-Grapow et al. 
2006). 
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2.2 Fauna 

2.2.1 Allgemeines 
Viele generelle Aussagen, die im Einleitungsteil und bei der Darstellung der Flora von Städ-
ten dargestellt sind, treffen auch für die Tierwelt in der Stadt zu. Dies überrascht insofern 
nicht, da die Vielfalt der Tierarten mit der Komplexität von Vegetationsstrukturen und dem 
Artenreichtum an Pflanzen korreliert (Savard et al. 2000). Die Fauna der Städte wird demzu-
folge ebenfalls als sehr vielfältig beschrieben und diese Vielfalt weist deutlich auf die Adapta-
tionsfähigkeit und Plastizität vieler Arten hin (Hadidian & Smith 2001). Gerade bei Tieren sind 
schon sehr frühzeitig diese Anpassungsprozesse registriert worden. Da auch die Fauna, be-
sonders in den Städten Nordamerikas und Australiens, als jung und wenig stabil angesehen 
werden kann, vollziehen sich hier noch erhebliche Entwicklungsprozesse. Die lokal hohe 
Artenzahl wird zwar betont, aber gleichzeitig wird auf den Verlust der regionalen Artenvielfalt 
bei Tieren verwiesen (Crooks et al. 2004). Bei der Fauna wird noch mehr als bei der Flora 
die starke Präsenz von Generalisten, die den städtischen Raum gut oder gar bevorzugt nut-
zen, und der Verlust von Spezialisten betont (z. B. Koh & Sodhi 2004, Adams 2005).  

Die Einbettung einer Stadt in die umgebende Landschaft spielt bei der Entwicklung der Ar-
tenvielfalt eine Rolle, die aber nicht immer klar eingeschätzt werden kann (Clergeau et al. 
2001). Auf Grund der Vielfalt der Fauna werden bei Analysen nicht nur einzelne taxonomi-
sche Gruppen herausgegriffen, sondern häufig werden spezielle Standorte bzw. an diese 
gebundene Arten gesondert untersucht. Am häufigsten vertreten sind dabei Untersuchungen 
von Tierarten und Habitaten der Wald- und Gehölzflächen (Brown & Freytas 2002, Fernan-
dez-Juricic 2004, Alaruikka et al. 2005, Er et al. 2005). Dadurch entsteht hier ebenfalls leicht 
eine Überbetonung des Verlustes von Arten, nämlich den an Wäldern gebundenen Arten. 
Die Bedeutung der Mischung von Wald- und Offenlandarten für die Biodiversität von Städten 
findet relativ wenig Beachtung. 

Städte in Steppen- oder Wüstenlandschaften heben sich sehr viel deutlicher zum Umland ab 
als zum Beispiel Städte in Waldlandschaften. In den Steppen- und Wüstenstädten sind so-
wohl die Artenzahl, vor allem bedingt durch nicht einheimische Arten, als auch die Abundanz 
im Allgemeinen durch die Vielfalt ergänzender Stadthabitate spürbar erhöht (Savard et al. 
2000). Bei der Fauna treten im Gegensatz zur Flora je nach klimatischer Region und unter-
suchtem Taxon besondere saisonale Effekte auf, wie zum Beispiel, dass Städte wichtige 
Überwinterungsorte von Vögeln sind und von einigen Arten nur in dieser Zeit als (Über-) 
Lebensraum genutzt werden (Clergeau et al 1998) oder die Artenzahlen zwischen Regen- 
und Trockenzeiten deutlich variieren (Torga et al. 2007). Dieser Aspekt bedarf deshalb auch 
einer gesonderten Betrachtung. 

Als eine weitere Besonderheit, die weitgehend auch als eine allgemeine Tendenz zum Bei-
spiel in der Inselbiogeographie bei der Fauna registriert wird, stellt die häufig analysierte 
Größenabnahme der in der Stadt vertretenen Arten im Vergleich zu den im Umland lebenden 
Arten dar (Niemelä et al. 2002).  

Insbesondere bei zahlreichen faunistischen Untersuchungen wird auf die Wirkungen von 
städtischen Einflüssen hingewiesen, die oft vereinfacht als Urbanisierungsgradient bezeich-
net werden. Dies geschieht meist mit dem Vermerk, dass die Zunahme von städtischen Ein-
flüssen zu einer Reduktion der Artenvielfalt führt. Eine genauere Betrachtung zeigt aber, 
dass diese Untersuchungen in der Regel nicht die Urbanisierung einer lokalen oder regiona-
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len Landschaft oder des gesamten Siedlungsraums einer Stadt im Vergleich zum Umland 
analysieren (s. auch Kapitel 1). Beides ist ja, wie schon verschiedentlich erwähnt, eher mit 
einer hohen Artenzahl verknüpft, sondern die Untersuchungen stellen im Wesentlichen die 
Zunahme des menschlichen Einflusses entlang des Gradienten vom Stadtrand zur Innen-
stadt dar. Im Folgenden wird versucht, dies auch entsprechend deutlich zu machen. 

2.2.2 Vögel 
Die eindeutig beste Datenlage liegt traditionellerweise bei den Vögeln vor, die besonders in 
Europa und den USA seit langem intensiv untersucht werden (Marzluff, Bowman & Donnelly 
2001, Kelcey & Rheinwald 2005, Chace & Walsh 2006, Garden et al. 2006). Die Vögel sind 
die einzige Artengruppe, deren Vorkommen in einigen Ländern sogar jährlich entweder über 
Zielindikatorarten oder über Transekte einschließlich der Siedlungsbereiche kartiert wird, z. 
B. in Großbritannien und Deutschland (Risely et al. 2008). Dies ist nur möglich, weil für diese 
Artengruppe in vielen Ländern auf ein Netz ehrenamtlicher Vogelbeobachter zurückgegriffen 
werden kann. Es zeigt anschaulich die herausragende Stellung dieser Gruppe für die aktuel-
len Artenschutzbemühungen. 

Zahlreiche Vogelarten können die Stadt als Habitat nutzen. Nicht nur für Nordamerika oder 
für Europa werden relativ hohe Artenzahlen angegeben, auch in Australien weisen die Städ-
te offensichtlich einen hohen Artenreichtum an Vögeln auf (Garden et al. 2006). Den Park-
landschaften der Städte wird dabei ein hoher Stellenwert in Bezug auf den Reichtum der 
Avifauna zugeordnet (Cornelis & Hermy 2001).  

Werden einzelne, an bestimmte Habitate der Ursprungslandschaft gebundene Arten analy-
siert, dann wird in der Regel eine Abnahme dieser Arten registriert (Chace & Walsh 2006). 
Diesen Trend können Leveau & Leveau (2004) auch für das gemäßigte südamerikanische 
Klima bestätigen. Dies ist vor allem bei Vögeln untersucht worden, die an Waldhabitate ge-
bunden sind. Für Waldarten des tropischen Umlandes werden drastische Verluste bis zu 80 
% angegeben (Posa & Sodhi 2006).  

Die Artengemeinschaft ist in einzelnen, meist ungestörten oder mit mittelmäßiger Intensität 
genutzten städtischen Habitaten sehr divers (lokal hoher Artenreichtum), dagegen ist der 
Artenbestand in den stark vom Menschen geprägten Habitaten, das sind die stark gestörten, 
durch Überbauung bzw. Versiegelung geprägten, vegetationsarmen und innerstädtisch gele-
genen Habitate einer Stadt, oft sehr homogen und artenarm (Chace & Walsh 2006). Einige 
Arten sind auf städtische Habitate angewiesen (Hötger et al. 2000, Luniak 2004) oder zu-
mindest wesentlich erfolgreicher in urbanisierten Habitaten als in ihrer natürlichen Umgebung 
(Luniak 2004). In Europa sind dies vorwiegend einheimische Arten, wogegen es in den ande-
ren Kontinenten, vor allem für Nordamerika dargestellt, die nicht einheimischen Arten sind 
(Blair 2001, Melles et al. 2003). 

Hausspatz, Star und Felsentaube zählen zu den typisch dominanten Arten der Städte in Eu-
ropa und Nordamerika, während zum Beispiel Krähenvögel wie die Elster erst in den 1990er 
Jahren in der Stadt Warschau subdominant wurden (Savard et al. 2000, Luniak 2004). In 
temperaten und mediterranen Gebieten überwiegen in Städten meist granivore oder omnivo-
re Arten sowie Höhlenbrüter, die Gebäude nutzen können (Clergeau et al. 1998, Chace & 
Walsh 2006, Kark et al. 2007b). Ferner gibt es auch deutliche Hinweise auf eine Bevorzu-
gung von sesshaften und sozialen Arten, die gleichzeitig ihre Verbreitung auf anthropogene 
Lebensräume ausgeweitet haben (Kark et al. 2007b). 
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In tropischen Zonen kann sich das Bild (Lim & Sodhi 2004, dagegen Franchin & Marcal 
2004, Manhaes & Lours-Ribeiro 2005) zu Gunsten von granivoren und frugivoren Arten ver-
schieben.  

Durch die Abdeckung mehrerer trophischer Ebenen sind Vögel sowohl eine ökologisch sehr 
wichtige als auch sehr interessante Zielartengruppe, die zum Beispiel zur Untersuchung von 
Nahrungsketten in Städten grundlegende Informationen liefern kann (Faeth et al. 2005). Die 
Abundanz einzelner Arten ist in Städten hoch, häufig sogar höher als im Umland, da das 
Angebot an Nahrung in Städten durch den Menschen (z. B. Vogelfütterung, Müll) oft größer 
ist (Fleischer et al. 2003, Chace & Walsh 2006), wobei stark urbanisierte Habitate meist ei-
nen hohen Anteil an nicht einheimischen Arten aufweisen (Savard et al. 2000, White et al. 
2005).  

Bei Vögeln ist ihre Mobilität als besondere Eigenschaft herauszuheben, was die Besiedlung 
der mosaikartigen Stadtlandschaft erheblich vereinfacht. Gerade als hochmobile Arten kön-
nen Vögel oft sowohl die Stadt als auch das Umland nutzen. Raubvögel profitieren dabei 
zum Beispiel vom hohen Aufkommen an Kleinsäugern in der Stadt (Chace & Walsh 2006). 

Die Anteile an nicht einheimischen Arten sind in den europäischen Städten unterschiedlich 
hoch. Die höchsten Artenzahlen von nicht einheimischen Arten finden sich in West- und 
Südwesteuropa, während in Ost- und vor allem in Südosteuropa fast gar keine Neoaven zu 
finden sind (kelcey & Rheinwald 2005). 

In Südafrika hat die Zahl der Vogelarten durch Landumnutzungen zugenommen, wobei hier-
für die Zunahme von Generalisten verantwortlich ist (Fairbanks 2004 zitiert in Luck 2007). 

Nach Marzluff (2001) ist folgender Trend weltweit zu beobachten: Mit steigender Urbanisie-
rung steigen sowohl die Anzahl der nicht einheimischen Arten als auch der Gebäudebrüter, 
während Bodenbrüter und Höhlenbrüter abnehmen. 

Zahlreiche ubiquitäre Vogelarten in deutschen Städten sind von Bestandszunahmen ge-
kennzeichnet oder bleiben stabil, während andere seit einiger Zeit starke Einbußen zu ver-
zeichnen haben (Hötker et al. 2000). Bei Hausspatzen und Staren sind allerdings in den letz-
ten Jahren in Großbritannien extrem starke Einbrüche in der Populationsdichte zu verzeich-
nen, es werden Rückgänge bis weit über 60 % registriert (Chamberlain et al. 2007). 

Generell wandern noch zahlreiche Vogelarten in die Städte ein, um weitere ökologische Ni-
schen zu besetzen (Luniak 2004). 

In australischen Städten gingen die meisten heimischen Vogelarten erst in den letzten 30 
Jahren verloren, was möglicherweise mit der Generationslänge der Vogelarten oder auch mit 
der starken Veränderung der periurbanen Landschaften zusammenhängen könnte (Tait et al. 
2005). 

2.2.3 Säugetiere 
Säugetiere wurden in der Vergangenheit deutlich seltener untersucht, was sicher auch mit  
der schwierigen Zugänglichkeit ihrer oft nächtlichen und verborgenen Lebensweise zusam-
menhängt (Crooks 2002, Garden et al. 2006).  

Dennoch existieren auch hier vielfältige Studien über zahlreiche Arten (z. B. Garden et al. 
2007, Baker & Harris 2007, Tikonova et al. 2006). Generell wird den größeren Säugetieren 
mehr Beachtung geschenkt, als den mit Sicherheit weltweit in großen Abundanzen auftre-
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tenden städtischen Kleinsäugern. Für Waldmäuse wurden zum Beispiel in Hausgärten in 
Bristol durchschnittliche Bestandsgrößen von 81 Individuen pro Hektar errechnet (Baker et 
al. 2003). 

Eine der am besten untersuchten Arten ist der Rotfuchs Vulpes vulpes (Adkins & Stott 1998, 
Baker & Harris 2001, Gloor et al. 2001, Hadidian & Smith 2001, u. v. m.).  

Auch bei den Säugetieren kommen in der Regel Nahrungs- und Habitatgeneralisten, darun-
ter besonders unter den Kleinsäugern auch zahlreiche Kommensalen, am erfolgreichsten mit 
der Stadt zurecht. Nicht einheimische Kommensalen sind oft weltweit verbreitet und treten 
mit hohen Abundanzen in Konkurrenz zur heimischen Fauna (McKinney 2006a). Häufig in 
der Stadt vertretene funktionale Gruppen sind Omnivore, Carnivore, Insektivore und Marsu-
pialia (Chamber & Dickman 2002, Baker & Harris 2007). Davon sind in Europa sechs Taxa 
am häufigsten vertreten: Mäuse, Wühlmäuse, Fuchs, Eichhörnchen, Igel, Fledermäuse. 
Größere Prädatoren sind in der Stadt dagegen selten (van der Ree & McCarthy 2005, Baker 
& Harris 2007). 

Fast alle Arten nehmen auch hier mit zunehmender Intensität des menschlichen Einflusses 
ab und nutzen vor allem vegetationsreiche und strukturierte Habitate (Gaisler et al. 1998, 
Sorace et al. 2001, Lesinski et al. 2000, Avila-Flores & Fenton 2005, Tikonova et al. 2006, 
Baker & Harris 2007). McKinney (2008) findet allerdings immerhin bei 12 % der Studien in 
seinem Review einen Anstieg der Artenzahl bis zu einem moderaten Niveau urbaner Einflüs-
se.  

Ein leicht verändertes Bild zeigt sich auch bei manchen mobilen Fledermausarten, die viel-
fach in stark urbanisierten Gebieten in Gebäuden übertragen, jedoch zum Teil auch in weit 
entfernten Gebieten außerhalb der Stadt jagen können (Lesinski et al. 2000, Everette et al. 
2001) und dann nicht auf geeignete Jagdhabitate in Städten angewiesen sind. In zahlreichen 
Ländern ist die Bedrohung von Fledermausarten durch Quartierverlust, zum Beispiel durch 
Verlust von Baumhöhlen und Gebäudequartieren, deutlich erkennbar (Everette et al. 2001, 
Evelyn et al. 2004, van der Ree & McCarthy 2005). 

Es gibt nur wenige konkrete Angaben zur aktuellen Populationsentwicklung von Säugerarten 
in Städten. Die Zahl der Säugetierarten ist in australischen Städten besonders stark zurück-
gegangen, wo zum Teil die Hälfte der ursprünglich vorhandenen Arten ausgestorben ist (Tait 
et al. 2005, van der Ree & McCarthy 2005, Garden et al. 2006). Tait et al. (2005) gehen da-
von aus, dass in Australien keine weiteren Arten mehr bedroht sind, dagegen nehmen van 
der Ree & McCarthy (2005) an, dass der Verlust von weiteren Arten wahrscheinlich ist. Der 
Verlust an Arten dürfte in anderen Teilen der Welt ebenfalls hoch gewesen sein, allerdings 
sind auf Grund der Datenlage keine genaueren Angaben möglich. 

Zwei Gegebenheiten sind für die städtischen Säuger auffällig. Zum einen sind sie zusammen 
mit den Singvögeln die von den Stadtbewohnern am meisten wahrgenommene und ge-
schätzte Gruppe. Dies kann jedoch bei hoher Dichte von Arten, wie beispielsweise bei Rat-
ten oder Tauben, schnell in die Wahrnehmung als lästige Plagen umschlagen (DeStefano & 
DeGraaf 2003). Zum anderen sind sie ebenfalls zusammen mit den Vögeln die am stärksten 
durch domestizierte Säuger bzw. deren verwilderte Individuen (Katzen und Hunde) bedrohte 
Gruppe. Zum Ausmaß dieses Problems gibt es zahlreiche Studien, die nicht immer zum glei-
chen Ergebnis kommen, jedoch an der generellen Problematik keinen Zweifel lassen (Gillies 
& Clout 2003, Woods et al. 2003, Kays & DeWan 2004, Baker et al. 2005, Beckermann et al. 
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2007, Sims et al. 2008). Domestizierte bzw. verwilderte Hunde und Katzen sind ein wesentli-
cher Bestandteil der städtischen Fauna und als solche in den Untersuchungen mit zu be-
rücksichtigen. Da sie in enger Wechselwirkung zu menschlichen Verhaltensweisen stehen, 
ist diese zusätzlich mit einzubeziehen (s. Kapitel 5). 

2.2.4 Herpetofauna 
Zur Diversität urbaner Herpetofauna ist leider wenig international verfügbar publiziert worden 
(Garden et al. 2006). Dies erstaunt insofern, da die gute lokale Datenlage aus Biotopkartie-
rungen und Monitoringprogrammen zumindest in Europa ein wesentlich differenzierteres Bild 
erwarten lassen würde.  

Eine viel beachtete Studie von Germaine und Wakeling (2001) zu Eidechsen zeigt, dass 
Baumeidechsen am besten mit städtischen Habitaten zurechtkommen und dass Abundanz, 
Artenzahl und Evenness bei schwacher bis moderater Urbanisierung am höchsten sind. Es 
scheint klar, dass Reptilien besonders durch Urbanisierung betroffen sind, allerdings sind die 
sehr variablen Faktoren noch kaum erforscht (Garden et al. 2006, siehe auch Ryan et al. 
2008). Selbst die Anteile nicht einheimischer Arten im urbanen Bereich ist bisher nur grob 
und ausschnittsweise erfasst (z. B. Smith et al. 2007). 

Parris (2006), sowie Price et al. (2006) finden ebenfalls einen Rückgang an Arten und Abun-
danz bei Amphibien. Hier spielt die Verfügbarkeit und Qualität der städtischen Gewässer 
eine entscheidende Rolle. Inwieweit die urbanen Amphibienpopulationen auch vom globalen 
Rückgang dieser Gruppe betroffen sind, bleibt bislang ungeklärt. 

2.2.5 Fische 
Eine weitere Gruppe von Arten, die durch die Gewässerqualität und ihre Veränderung in 
Städten am meisten in Mitleidenschaft gezogen wird, sind die Fische. Allerdings bearbeiten 
die meisten Studien Flusssysteme, die zwar durch Urbanisierung stark in Mitleidenschaft 
gezogen werden, jedoch kein rein städtisches Habitat darstellen, da die Stadt immer nur ei-
nen Abschnitt des Flusses beeinflusst.  

Am Beispiel der Fischfauna der Seine in Paris (Boet et al. 1999) lässt sich zeigen, dass vor 
allem migrierende Fischarten durch die veränderten Flussbedingungen betroffen sind und 
auch die noch vorhandenen Arten durch niedrigere Reproduktionsraten weiter gefährdet 
bleiben. Die Artenzahl nimmt dabei von 13 Arten in ungestörten Bereichen der Seine ober-
halb von Paris auf vier verbliebene Arten unterhalb der Metropole ab. Auch Cushman (2006) 
weist für einen der untersuchten Flüsse eine Abnahme von Abundanz und Artenreichtum mit 
zunehmender Urbanisierung nach. Allerdings findet sie auch einen Fluss, in dem es keine 
Veränderung der Fischfauna gibt, da die Artenzusammensetzung selbst in natürlicherer Um-
gebung bereits urbantolerant ist. 

In Ergänzung findet auch Marchetti et al. (2006) starke Unterschiede der Artzusammenset-
zung zwischen getrennten Flusssystemen auf Grund von Verstädterungsprozessen, die in 
den verstärkten menschlichen Eingriffen und Einflüssen entlang der Läufe und ihrer Isolie-
rung begründet sind. Die Invasion zwecks Fischerei eingeführter nicht einheimischer Arten 
trägt zusätzlich zur Homogenisierung der Fischfauna bei. 
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2.2.6 Arthropoden 
Das diverseste Taxon sind weltweit die Arthropoden, nicht nur in der nahezu unüberschau-
baren Artenzahl, sondern auch in ihrer Vielfalt der Nutzung unterschiedlichster Habitate auch 
in Städten. So verwundert es nicht, dass diese Gruppe kein einheitliches Bild in ihrer Stadt-
nutzung zeigt und Verallgemeinerungen stets problematisch bleiben. 

Besonders Schmetterlinge und Carabiden sind weltweit eine typische Zielart für Studien in 
Städten (McIntyre 2000, Alaruikka et al. 2002, Brown & Freitas 2002, Ishitani et al. 2003, 
Angold et al. 2006, Posa & Sodhi 2006, u. v. m.). Als beispielhaft soll an dieser Stelle das 
GLOBENET-Projekt erwähnt werden (Niemelä et al. 2000). GLOBENET ist ein multinationa-
les Forschungsrahmenkonzept, um den Einfluss von Stadtentwicklungsvorgängen auf die 
biologische Vielfalt beurteilen und vergleichen zu können. Die Besonderheit des Konzeptes 
ist, dass sich auf eine einzige Gruppe von Arthropoden beschränkt wird, in diesem Fall auf 
die Laufkäfer, und dass standardisierte Feldmethoden, hier die Gradientenanalyse, einge-
setzt werden.  

Es liegen so gut wie keine genau dokumentierten Angaben über den Artenverlust von 
Arthropoden vor. Am Beispiel der Region von San Francisco ist ein Rückgang von über 40 % 
der Schmetterlingsarten verzeichnet worden (Connor 2002). Tropische Waldarten weisen 
offensichtlich noch höhere Verluste auf. Posa & Sodhi (2006) nennen eine Größenordnung 
von 80 %.  

Dennoch können einige Arthropoden in Städten hohe Abundanzen erreichen (< 3800 Indivi-
duen pro qm) und es werden Arten auf allen trophischen Ebenen registriert (McIntyre 2000). 
Ein Rückgang der Insektenfauna hat mitunter drastische Auswirkungen auf Insektivore ande-
rer Taxa (Connor 2002). 

Wegen ihrer Mobilität und der Nutzung von Nektarquellen verschiedenster Blütenpflanzen 
reagieren Schmetterlingsarten oft vergleichbar auf den Grad des menschlichen Einflusses in 
Stadträumen wie Vögel (Blair 1999, Clark et al. 2007, dagegen Posa & Sodhi 2006). Bei sin-
kender Zahl von Nektarressourcen und bei fehlenden Wirtspflanzen für das Raupenstadium 
gehen die Zahlen zurück (Dennis & Hardy 1999). Koh & Sodhi (2004) weisen auf den sehr 
engen Zusammenhang zwischen Wirtspflanzen der Larven und dem Vorkommen von 
Schmetterlingsarten in den städtischen Parkanlagen hin. Die Auswirkungen von Urbanisie-
rungseffekten scheinen in tropischen Bereichen noch deutlicher auszufallen (Brown & Freitas 
2002). Hier scheint auch im Gegensatz zu temperaten Regionen Konvektivität und Wasser-
verfügbarkeit eine größere Rolle zu spielen (Brown & Freitas 2002, Angold et al. 2006).  

Bei zahleichen Arthropodengruppen überwiegen kleine bis mittelgroße Generalisten (McInty-
re et al. 2001, Alaruikka et al. 2002, Ishitani et al. 2003). Allerdings lässt sich für die einzel-
nen Taxa häufig kein deutlich erkennbarer Zusammenhang zwischen Urbanisierungsgradient 
und Abundanz sowie Artenzahl herstellen (Ishitani et al. 2003, Clark et al. 2007, dagegen 
Kache 2001 bei Staphylinidae, McIntyre et al. 2001, Alaruikka et al. 2002 bei Laufkäfern und 
Spinnen, Ulrich et al. 2007). Nach Clark et al. (2007) ist die Widerspiegelung dieser Wech-
selbeziehungen – sowohl in Bezug auf Qualität als auch Quantität der Effekte – besonders 
stark von den gewählten Skalierungsebenen der Studien abhängig. 

Für die meisten Arten ist die lokale Habitatqualität (z. B. Vegetationsstruktur, Fragmentgrö-
ße, Fragmentalter oder Sukzessionsstadium) von entscheidender Bedeutung (Miyashita et 
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al. 1998, Bolgor et al. 2000, McIntyre et al. 2001, Shochat et al. 2004, Angold et al. 2006, 
Strauss & Biedermann 2006, Clark et al. 2007). 

Nach Forys & Allen (2005) kommen Ameisen mit der zunehmenden urbanen Zersiedlung 
relativ gut zurecht. Selbst nach Bestandseinbrüchen auf Grund von Invasionen nicht einhei-
mischer Arten können sich Ameisenpopulationen unter günstigen Bedingungen wieder voll-
ständig erholen (Morrison 2002, Morrison & Porter 2003). Deswegen werden von einigen 
Autoren Ameisen, genauso wie Springschwänze oder Milben, als keine besonders geeigne-
ten Indikatoren in Bezug auf Urbanisierungswirkungen eingestuft (McIntyre et al. 2001). 
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3 Stadtstrukturen und biologische Vielfalt 
Die Komplexität und Vielfalt städtischer Strukturen sind vielfach beschrieben und als wesent-
liche Faktoren der biologischen Vielfalt dargestellt worden (s. Kapitel 1 und 2).  

Strukturell kann eine Stadt als ein mosaikartiges Gefüge von Habitaten (Mazerolle & Villard 
1999) charakterisiert werden. Zum einen sind in das städtische Gesamtgefüge verschiedens-
te Teilräume mosaikartig eingebettet, zum anderen ist eine Stadt selbst als ein mehr oder 
weniger deutlich abgrenzbarer Raum in einen größeren Landschaftskomplex eingebunden. 
Zur Beschreibung dieses Verhältnisses zwischen einem Gesamtgefüge und seinen Teilräu-
men wird in verschiedenen Studien das Matrix-Patches-Modell aus der Landschaftsökologie 
übernommen. Je nach Maßstab sind entweder der Landschaftsraum die Matrix und die Sied-
lungsgebiete der Stadt die „Patches“ (Di Mauro et al. 2007) oder die Stadt stellt die Matrix 
dar, in der die einzelnen Habitate innerhalb der Stadt die „Patches“ sind (Garden et al. 2006). 
Bei Letzterem werden in der Regel die baulich genutzten Flächen und die dazu gehörende 
bauliche Infrastruktur als die urbane Matrix bezeichnet, wogegen die Grünräume als die 
„Patches“ angesehen werden (Green & Baker 2003). Da der Mosaikcharakter der Stadt auch 
als eine fragmentierte heterogene Landschaftsform dargestellt werden kann, können ent-
sprechende Ansätze, Methoden und Theorien der Landschaftsökologie hierauf übertragen 
und genutzt werden, um die Beziehungen zwischen Biodiversität und Stadt zu analysieren 
und zu beurteilen (Adams 2005). 

Im Folgenden werden beide Ebenen, das heißt sowohl die Struktur des Gesamtgefüges 
Stadt als auch die Strukturen der einzelnen Habitate in einer Stadt angesprochen. 

3.1 Landschaftsebene 
Das Problem der Betrachtung auf dieser Ebene ist, dass bis auf die Faktoren Stadtgröße und 
Urbanisierungsgradient kaum Untersuchungen vorliegen, die eine weitergehende Beantwor-
tung von Fragen über die Beziehung von Stadtstruktur und Biodiversität zulassen. In letzter 
Zeit sind einige Arbeiten zu finden, die sich mit dem Verhältnis von Stadtform zu biologischer 
Vielfalt befassen (Tratalos et al. 2007a, Werner 2007). Dagegen sind in den letzten Jahren 
zahlreiche Untersuchungen durchgeführt und veröffentlicht worden, die sich mit dem Stadt-
Umland-Gradienten beschäftigen (s. unten 3.1.4). Eine Übersicht zu diesem Thema ist zum 
Beispiel bei McKinney (2008) zu finden. Savard et al. 2000 benennen als wesentliche Fakto-
ren, die den Anteil einheimischer Arten – hier die Avifauna – bestimmen, die geographische 
Lage einer Stadt, der landschaftliche Kontext, in den eine Stadt eingebunden ist, und den 
Anteil der natürlichen Vegetation innerhalb einer Stadt. 

3.1.1 Landschaftsraum (Matrix, landschaftlicher Kontext) 
Städte sind auf unserem Planeten in den unterschiedlichsten Landschaftsräumen zu finden. 
So sind beispielsweise Städte in Teilen Nordeuropas, Kanadas oder auch der tropischen 
Regionen in Waldlandschaften und zwar von borealen Wäldern bis hin zu Regenwäldern, in 
Mitteleuropa oder Südeuropa zu großen Teilen in agrarische Kulturlandschaften, in Austra-
lien, USA oder Afrika teilweise in Steppenlandschaften oder gar Wüstenlandschaften einge-
bettet. Hinzu kommen die über die ganze Erde verbreiteten Küstenstädte, die durch den 
Grenzbereich Land und Meer geprägt sind. Die einheimischen Arten einer Stadt spiegeln zu 
erheblichen Teilen diese Landschaftsräume wider. Zum Teil besteht das vorhandene Arten-
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potenzial, wie bereits oben erwähnt, zu einem hohen Anteil aus Arten des jeweiligen Land-
schaftsraumes. Die Besonderheit der Städte besteht jedoch darin, dass den ursprünglichen 
Landschafts- und Habitatstrukturen neue landschaftsuntypische Strukturen hinzugefügt wer-
den. Neben den baulichen Strukturen, die quasi eine Felsenlandschaft einfügen (Lundholm & 
Martin 2006), werden zum Beispiel in Wüstenstädten die Habitate um gut bewässerte Ra-
senflächen ergänzt (Hope et al. 2003). In den Städten der Waldlandschaften treten zahlrei-
che Offenlandbiotope hinzu, so dass diese im Durchschnitt gehölzärmer als die Region sind. 
Den Städten in der Agrarlandschaft oder Steppe werden wiederum zahlreiche baumbestan-
dene Parkanlagen dazugestellt, so dass diese im Durchschnitt gehölzreicher als ihr Umland 
sind. 

Die Wirkungen dieser Einbindung in den Landschaftsraum auf Teile der Flora und Fauna 
wird in einigen Studien als gering eingeschätzt (Strauss & Biedermann 2006). So ist nach 
Clergeau et al. (1998) bei Vögeln nicht erkennbar, dass sich die Zusammensetzung der Avi-
fauna verschiedener Städte innerhalb eines bestimmten geographischen Großraumes – hier 
Nordeuropa – auf Grund des jeweiligen regionalen biogeographischen Landschaftsraumes 
unterscheidet. Hier wäre zu prüfen, inwieweit Generalisten diese Differenzierung überde-
cken, da die landschaftstypischen Arten, die in den Städten vorkommen, sich zu einem ho-
hen Prozentsatz aus den Generalisten zusammensetzen (s. unten Absatz zu Stadtstruktu-
ren). Auf einer anderen Maßstabsebene, der Habitatebene, lassen sich nach Chamberlain et 
al. (2004) für zahlreiche Vogelarten durchaus signifikante Wechselwirkungen zur Umgebung 
feststellen, wogegen Daniels & Kirkpatrick (2006) den Einfluss eher geringer einschätzen. 
Daniels & Kirkpatrick (2006) erklären diese Differenzen auf Grund der unterschiedlichen 
Maßstabsebenen, da Chamberlain et al. (2004) nur die unmittelbare lokale Umgebung und 
nicht die Landschaftsebene untersucht haben. Am Beispiel der Zusammensetzung der 
Pflanzenarten kommt Pysek (1998) zu dem Ergebnis, dass zumindest der Anteil von Ne-
ophyten durch geographische Unterschiede innerhalb Zentraleuropas nicht sonderlich beein-
flusst wird. Andere Faktoren, wie Strukturqualität der Einzelhabitate innerhalb der Stadt oder 
die Größe der Stadt werden als wirkmächtiger eingestuft. Auch bei zusammenfassenden 
Auswertungen von Studien über Invertebraten kommen die Autoren zu dem Ergebnis, dass 
der Landschaftskontext nur bei 20 % der ausgewerteten Studien signifikante Effekte zeigt. 
Bei den Vertebraten liegt der Wert allerdings bei ca. 80 % (Di Mauro et al. 2007). 

Auf der anderen Seite vermuten zum Beispiel Tait et al. (2005), dass der Rückgang der Fau-
na in Adelaide in den letzten Jahren nicht nur durch Veränderungen innerhalb des Stadtge-
bietes, sondern zu erheblichen Teilen auch auf Änderungen wie die zunehmende Fragmen-
tierung und Nutzungsintensivierung der umgebenden Landschaft zurückzuführen ist. Dieser 
Zusammenhang ist besonders bei mobilen Arten anzunehmen, die Stadt und Umland nutzen 
können (Everette et al. 2001, Chace & Walsh 2006) bzw. für die das Umland permanente 
Quelle für die Wiederbesiedlung der städtischen Habitate ist. 

Habitatspezialisten sind von den Veränderungen der Matrix einer Landschaft wiederum be-
sonders betroffen, wogegen Generalisten hiervon eher unberührt bleiben (Ries et al. 2001, 
Steffan-Dewenter 2003, Henle et al. 2004).  

Zu der Betrachtung der Wirkungen des Landschaftsraumes gehört auch, dass zum Beispiel 
in Mitteleuropa Städte bzw. Siedlungsräume mit hoher Bevölkerungsdichte in Landschafts-
räumen angesiedelt sind, die von Natur aus relativ artenreich sind (Kühn et al. 2004). Ein 
Zusammenhang zwischen Bevölkerungsdichte und Artenvielfalt wird für Europa insgesamt 
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und auch auf globaler Ebene registriert (Araujo 2003). Dieser Zusammenhang ist insofern 
nicht verwunderlich, da sich Städte typischerweise in Regionen entwickelt haben, die sowohl 
produktiv als auch in der Regel durch eine landschaftliche Vielfalt gekennzeichnet sind 
(Flusslandschaft mit angrenzenden Terrassenlandschaften oder im Übergang zwischen 
Ebene und Gebirge). Wenn die Artenvielfalt der Städte auch auf diesen Zusammenhang zu-
rückzuführen ist, dann ist dies ebenfalls ein Beleg über die Wechselwirkung zwischen der 
ökologischen bzw. biotischen Ausstattung eines Landschaftsraumes und der darin eingebet-
teten Stadt (s. auch Kap. 4.1.2). 

3.1.2 Städtische Strukturen (städtische Matrix) 
Bezogen auf die Stadt können Arten auch danach unterteilt werden, ob sie in der Lage sind, 
die städtische Matrix zu durchwandern oder diese sogar als Lebensraum zu nutzen. Garden 
et al. 2006 bezeichnen diese als Matrix nutzende Arten („matrix-occupying“), im Folgenden 
werden diese auch kurz nur Matrixarten genannt. Dagegen können Arten, für die die Bauflä-
chen Barrieren darstellen, Matrix meidende („matrix-sensitive“) Arten genannt werden. Diese 
Arten bleiben auf städtische Einzelhabitate („patches“), in der Regel Grün- und Brachflächen, 
beschränkt und sind durch Fragmentierung und sonstigen potenziellen Änderungen dieser 
begrenzten Lebensräume im städtischen Raum einem höheren Risiko ausgesetzt (Crooks et 
al. 2004). In Australien zählen vor allem kleine, insektivore und nektarvore Vögel zu den Mat-
rix meidenden Arten (White et al. 2005). Zwischen den Begriffen „matrix-occupying“ und 
„matrix-sensitive“ gibt es zwar in Bezug zu den Begriffen wie „exploiters“ bzw. „adapters“ und 
„avoiders“ Näherungen, dennoch sind diese Begriffe nicht deckungsgleich. Dies gilt in glei-
cher Weise für die Begriffe urbanophob und urbanophil(s. Tab. 2). 

Cook et al. (2002) bzw. Godefroid & Koedam (2003) haben festgestellt, dass Matrixarten, da 
sie zu erheblichen Teilen Generalisten sind, auch die „patches“ besiedeln und dass durch 
diese Artengruppe Wirkungen von Habitatgröße oder Habitatdistanzen auf die Artenvielfalt 
überdeckt werden können. Wird diese Artengruppe bei der Analyse von „patch-effects“ he-
rausgenommen, dann lassen sich deutlichere Zusammenhänge zwischen strukturellen Ei-
genschaften von Einzelhabitaten und Artenvielfalt darstellen. Für mobile Arten wie Vögel, 
Schmetterlinge oder flugfähige Käfer wirkt sich die Lage von Habitaten innerhalb der Stadt-
matrix nicht so entscheidend aus, sondern viel bedeutender sind die Qualitäten der jeweili-
gen Habitate (Clergerau et al. 1998, Angold et al. 2006). Gleiches wird für die Flora formu-
liert, die auf Brachflächen zu finden ist. Die Flora auf Brachflächen besteht zu sehr hohen 
Anteilen aus Arten mit guten Verbreitungsmöglichkeiten, über 50 % Arten mit Windverbrei-
tung (Godefroid et al. 2007). Andererseits wird auch für Vögel analysiert, dass die Habitat-
nutzung bei überwinternden Wasservögeln (McKinney et al. 2006) durch das städtische Um-
feld oder der Bruterfolg von Vögeln durch die Kombination von Habitatgröße und Art der 
Umgebung mit beeinflusst werden (Clergeau et al. 2001, Chamberlain et al. 2004, Donelly & 
Marzluff 2004). Am Beispiel von Eichhörnchen konnten deutlich bessere Erklärungsmuster 
über deren Vorkommen auf Einzelhabitaten entwickelt werden, wenn die Durchlässigkeit der 
Matrix mit analysiert wurde (Verbeylen et al. 2003). Ergänzend zeigt Hodgson 2005, dass in 
naturnahen Restflächen, die von einer dichten Wohnbebauung umgeben sind, Matrixarten 
stark vertreten sind, wogegen bei Restflächen, die von gut durchgrünten Wohngebieten um-
geben sind, noch zahlreiche Arten vorkommen, die an naturnahe Habitate gebunden sind. 
Auch am Beispiel der Moosflora lassen sich deutliche Zusammenhänge zwischen der Flora 
der Parks und der Flora ihrer Umgebung erkennen (Fundali 2001). Daraus lässt sich die 
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Konsequenz ableiten, dass zur Förderung der Artenvielfalt auf den Einzelhabitaten auch die 
Gestaltung der Matrix beeinflusst werden muss (Marzluff & Ewing 2001). 

Es gibt leider nur relativ wenig Studien, die sich mit den Zusammenhängen zwischen Aus-
gestaltung der städtischen Matrix sowie den Wechselwirkungen zwischen Matrix und Einzel-
habitaten („patches“) auf die biologische Vielfalt befassen (Whitford et al. 2001, Melles et al. 
2003, Crooks et al. 2004, Zerbe et al. 2003). Der scheinbare Inselcharakter der Grünflächen 
und die scharfen Übergänge zwischen den einzelnen Nutzungstypen (Grove et al. 2005, 
Deichsel 2007) verleiten dazu, die gegenseitigen Wechselwirkungen zu übersehen 
(Borgström et al. 2006). Die städtische Matrix besteht nicht nur aus Gebäuden und versiegel-
ten Flächen, sondern ist zu erheblichen Teilen selber durchgrünt. Viele Wohngebiete in Mit-
teleuropa haben Durchgrünungsgrade von 50 % und mehr und sie zeichnen sich durch eine 
Vielfalt an Kleinhabitaten gegenüber den anderen Flächennutzungen aus (McIntyre et al. 
2001). Für Städte des Vereinigten Königreichs wird geschätzt, dass 19 % bis 27 % der ge-
samten Stadtfläche Hausgärten sind (Smith et al. 2006c), die zum Teil eine hohe Lebens-
raumfunktion für die Pflanzen- und Tierwelt erfüllen. Diese Gärten mit hohen Lebensraum-
qualitäten können durchaus die Funktion von Quelllebensräumen übernehmen und somit 
andere Habitate, wie etwa Waldflächen, positiv ergänzen. Folglich können sie zum Beispiel 
für Waldmäuse negative Effekte, die durch eine Fragmentierung der Waldflächen auftreten 
können, reduzieren (Baker et al. 2003). Diese positiven Habitatfunktionen treffen nicht nur 
auf Hausgärten, sondern auch auf die so genannten Abstandsgrünflächen zwischen Wohn-
blocks zu (Werner 1999). 

Viel zu häufig werden Untersuchungen auf Einzelhabitate beschränkt, die unabhängig von 
ihrer Umgebung betrachtet werden. Lokale Phänomene von Einzelhabitaten lassen sich 
nicht richtig einordnen, wenn der Einfluss der lokalen Umgebung nicht mit beachtet wird 
(Chamberlain et al. 2004). Dieser Einfluss kann sich unter Umständen für die biologische 
Vielfalt als größer erweisen als der direkte Verlust einzelner Habitate (Mazerolle & Villard 
1999). Viele städtische Flächen, dazu zählen vor allem sowohl Parkanlagen als auch durch-
grünte Wohngebiete am Stadtrand, können als Flächen mittleren Störungsgrades einge-
schätzt werden (Turner et al. 2005). Zusammen mit den zahlreich mosaikartig verteilten wei-
teren Habitaten erklärt dies den hohen Artenanteil von Stadtrandgebieten (Zerbe et al. 2003). 
Einschränkend ist allerdings anzumerken, dass bei Carabiden diese Hypothese des hohen 
Artenreichtums bei mittlerem Störungsgrad nicht nachvollziehbar ist (Niemelä et al. 2002, 
Magura et al. 2004).  

In Deutschland sind in mehr als 200 Städten (towns and cities) Biotopkartierungen durchge-
führt worden (Schulte & Sukopp 2003). Viele dieser Biotopkartierungen verfolgen das Ziel, 
flächendeckend die Habitatqualität aller Landnutzungstypen in einer Stadt abzubilden, um so 
die Bedeutung sowohl aller Landnutzungstypen als auch der konkreten Landnutzungen für 
die biologische Vielfalt einer Stadt bewerten zu können. In Großbritannien sind ebenfalls 
zahlreiche städtische Übersichtskartierungen durchgeführt worden (Jarvis & Young 2005), 
und in Südkorea (Hong et al. 2005), Japan (Müller 1998, Osawa 2004) sowie Südafrika (Cil-
liers et al. 2004) wurde das deutsche Modell der Stadtbiotopkartierungen übernommen. Al-
lerdings handelt es sich bei diesen Kartierungen meist um lokale Erfassungen für die lokale 
Stadtplanung, so dass zum einen kaum Querschnittsvergleiche vorliegen und zum anderen 
diese auf Grund der in der Praxis unterschiedlichen Umsetzung auch nur schwer vergleich-
bar sind. 
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3.1.3 Stadt-Umland-Gradienten 
Die Gradientenanalyse entlang eines Stadt-Umland-Gradienten stellt den am meisten ver-
wendeten Untersuchungsansatz zur Analyse der Beziehungen zwischen Artenreichtum bzw. 
Artenzusammensetzung und dem Grad der Verstädterung dar (Fernandez-Juricic & Jokimäki 
2001). McDonnell et al. (1997), Niemelä et al. (2002) oder McKinney (2008) sehen in einer 
weiten Verwendung der Gradientenanalyse die Möglichkeit, regionale und globale Vergleiche 
zwischen verschiedenen Städten und über unterschiedliche taxonomische Gruppen hinweg 
vornehmen zu können. Es wird impliziert, dass dieser Gradient, der vom dicht bebauten 
Stadtzentrum über den Stadtrand bis hin zum ländlichen Umland reicht, überall in der Welt 
vorkommt und vergleichbare Strukturen und Prozesse widerspiegelt. Die GLOBENET-
Projekte verfolgten beispielhaft diesen Ansatz (Niemelä et al. 2000). Darüber hinaus wird bei 
der Auswertung von Stadt-Umland-Gradienten häufig der ergänzenden Fragestellung nach-
gegangen, inwieweit die Hypothese der hohen Artenvielfalt bei mittlerem Störungsgrad auf 
diesen Gradienten zutrifft (McKinney 2008). Es besteht die Annahme, dass der Stadtrand 
oder städtische Habitatflächen am Stadtrand Lebensräume mittleren Störungsgrades darstel-
len. 

Zwei Problembereiche werden jedoch bei einer vergleichenden Auswertung von Untersu-
chungen, die mittels Stadt-Umland-Gradientenanalysen durchgeführt worden sind, deutlich. 
Zum einen bewegen sich die Untersuchungen auf unterschiedlichen Maßstabsebenen. Wie-
derum ist ein Mix zwischen den beiden Maßstabsebenen Landschafts- und Habitatebene 
erkennbar. Einige Untersuchungen basieren zum Beispiel auf Daten von Rasterkartierungen. 
In den Rastern (z. B. 1 x 1 km) ist in der Regel eine Mischung verschiedener städtischer 
Nutzungsformen zu finden (Godefroid & Koedam 2007), die entlang eines Stadt-Umland-
Gradienten vor allem eine Veränderung in der Bebauungsdichte und in der Gründurchmi-
schung widerspiegeln. Dagegen beziehen sich andere Untersuchungen auf spezifische Habi-
tate, die im Stadtgebiet entlang eines Stadt-Umland-Gradienten angeordnet sind (Alaruikka 
et al. 2002, Hahs & McDonnell 2007). Damit bekommen habitatspezifische Veränderungen, 
die entlang des Gradienten auftreten und die biologische Vielfalt beeinflussen, einen hohen 
Stellenwert (Germaine & Wakeling 2001) und können Einflüsse der „urban matrix“ überprä-
gen (s. Kap. 3.1.3 und 3.2). Zerbe et al. (2003) haben am Beispiel eines Transektes in Berlin 
beide Maßstabsebenen parallel untersucht und entsprechende Unterschiede in den Ergeb-
nissen herausgearbeitet. Zum anderen können sich die Einflussfaktoren, durch die der Gra-
dient in den Städten bestimmt ist und die auf die einzelnen untersuchten Habitate wirken, 
durchaus erheblich unterscheiden. Der Gradient ist nicht so gleichgerichtet, wie es oben imp-
liziert wird. Es existiert eine komplexe Mischung zwischen direkten Einflussgrößen, wie z. B. 
Flächengröße, Störung sowie Management, und indirekten Einflussgrößen, wie z. B. Klima 
und Luftbelastung (Niemelä et al. 2002, Alberti 2005, Deichsel 2006). Das Gradientenpara-
digma ist nach Hope et al. (2003) ein gutes Modell in Bezug auf die einheimische Vegetation, 
aber nicht bezüglich Artenvielfalt. Denn wenn durch menschliche Tätigkeiten Ressourcenli-
mits aufgehoben werden oder artenarme natürliche Vegetation (z. B. Wüstenvegetation) um 
weitere Vegetationselemente angereichert werden, dann würde dieses Modell nicht mehr 
stimmen. 

Es ist kaum möglich, einzelne Einflussgrößen gegeneinander abzugrenzen (Weller und 
Ganzhorn 2004). Diese komplexe Mischung kann sehr inhärent zwischen den Städten und 
den einzelnen Habitaten ausgeprägt sein und somit gestalten sich vergleichende Interpreta-
tionen der Ergebnisse als sehr schwierig (Sadler et al. 2006). Celesti-Grapow et al. (2006) 



 33 

zeigen am Beispiel der Flora von Rom zudem anschaulich, dass Stadt-Umland-Gradienten 
bei heterogenen Landschaftsverhältnissen sogar innerhalb einer Stadt sehr unterschiedliche 
Verhältnisse zwischen Artenvielfalt und Urbanisierungseinflüssen widerspiegeln können.  

Auch die Anwendung der Hypothese des mittleren Störungsgrades auf den Landschaftsraum 
Stadtrand bzw. auf städtische Einzelhabitate am Stadtrand stellt eine zu starke Vereinfa-
chung der Abgrenzung der drei Räume Umland, Stadtrand und Innenstadt dar. 

3.2 Habitatebene 
Genauso wie die städtischen Strukturen jeder Stadt ein Abbild der jeweiligen Stadtgeschich-
te sind, so sind die in die jeweilige Stadt eingebundenen natürlichen Strukturen auch ein Ab-
bild der Naturgeschichte jeder Stadt. Darauf aufbauend lassen sich für alle Städte prinzipiell 
vier Arten von Natur abgrenzen (Kowarik 2005).  

Natur 1 „alte Wildnis“:    Reste der ursprünglichen Naturlandschaft. 
Natur 2 „traditionelle Kulturlandschaft”:  Ehemals land- und forstwirtschaftliche Flächen. 

Natur 2 „Funktionsgrün”:    Parkanlagen, Grünflächen und Gärten. 
Natur 4  „städtische Wildnis”:   Neuartige Formen der Spontanentwicklung, be-

sonders ausgeprägt bei Brachflächen.  

Diesen vier Arten von Natur können sowohl die einzelnen Habitatstrukturen, oben über die  
verschiedenen Grünhabitate hervorgehoben dargestellt, als auch die einzelnen in einer Stadt 
vorkommenden Arten zugeordnet werden. Viele Veröffentlichungen über einzelne Habitate 
einer Stadt lassen sich diesen vier Arten zuordnen (Restflächen der Naturlandschaft – Teo et 
al. 2003, Stenhouse 2004, Stadtwälder – Kowarik & Körner 2005, Nakamura et al. 2005, Po-
sa & Sodhi 2006, Stadtparks und Gärten – Rusterholz 2003, Cornelis & Hermy 2004, Gaston 
et al. 2005a, städtische Brachflächen – Godefroid 2001, Muratet et al. 2007). 

Vielfach wird beschrieben, dass die Qualität von Habitatflächen für die biologische Vielfalt 
durch die strukturelle Ausstattung – bei Tieren im Wesentlichen dargestellt über die Vegeta-
tionsstruktur –, durch die Flächengröße, durch das Alter und durch die Vernetzung der jewei-
ligen Habitate bestimmt sind (Stenhouse 2004). Und zwar je strukturreicher, je größer, je 
älter und je weniger isoliert eine Habitatfläche ist, umso besser für die biologische Vielfalt 
(Cornelis & Hermy 2003, Angold et al. 2006, Chace & Walsh 2006). Am Beispiel von phy-
tophagen Insekten auf städtischen Brachflächen konnte gezeigt werden, dass die Artenzu-
sammensetzung vornehmlich durch Vegetationsstruktur und dann gefolgt durch die Faktoren 
Bodenparameter, Flächenalter und landschaftlicher Kontext bestimmt wird. Für die meisten 
Arten waren die lokalen Faktoren, wie Vegetationsstruktur, Alter und Bodenbeschaffenheit, 
von größter Bedeutung. Die Verbreitung von nur wenigen Arten wurde besonders durch den 
landschaftlichen Kontext beeinflusst (Strauss & Biedermann 2006).  

Allerdings zeigen viele Studien, dass die Zusammenhänge nicht immer so eindeutig darge-
stellt werden können. Dies hängt meistens mit folgenden Aspekten zusammen: 1) Unter-
schätzung der Wechselwirkungen zwischen Habitatfläche und Matrix (Mazerolle & Villard 
1999); 2) Unterschiedlich mobile Arten lassen sich nicht einfach miteinander vergleichen 
(Smith et al. 2006c); 3) Auch Einzelhabitate, insbesondere wenn sie von mehreren Hektar 
bis zu mehreren Quadratkilometern reichen, bestehen aus einer Summe von Mikrohabitaten. 
Hinzu kommt noch, dass diese auch noch über unterschiedliche Maßstabsebenen hinweg 
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analysiert werden (Hobbs & Yates 2003); 4) Letztlich decken die meisten Studien nur einen 
begrenzten Zeitabschnitt ab, der viel zu häufig lediglich ein Untersuchungsjahr umfasst 
(Hobbs & Yates 2003). 

Im Folgenden werden kurz einige aktuelle Ergebnisse zu den Strukturmerkmalen dargestellt. 

3.2.1 Habitatstrukturen 
Generell umfasst die Habitatstruktur die Summe, Zusammensetzung und dreidimensionale 
Anordnung physischer Elemente eines Standortes (Byrne 2007). Eingeschränkt auf die Ve-
getationsstruktur werden im Folgenden einige Aspekte beispielhaft herausgegriffen und et-
was näher betrachtet. 

Die strukturelle Diversität der Vegetation von städtischen Habitaten wird als ein guter Indika-
tor zur Bemessung von biologischer Vielfalt angesehen (Whitford et al. 2001). Insbesondere 
für Vögel wird der Zusammenhang zwischen Artenreichtum und entwickelter Grünstruktur 
dargestellt (Sandström et al. 2006). Kleinstrukturen, die als wichtige Habitatfaktoren identifi-
ziert worden sind, sind zum Beispiel große alte Bäume und Totholz. Diese Strukturen decken 
die speziellen Ansprüche von Höhlen bewohnenden Arten ab und leisten somit einen spezifi-
schen Beitrag zur Artenvielfalt (Mörtberg 2001). 

Dem Habitatfaktor Vegetationsstruktur wird bei Vögeln als hochmobile Tiergruppe, wie schon 
verschiedentlich erwähnt,  eine vorrangige Priorität gegenüber anderen Faktoren, wie Land-
schaftsausstattung und Vernetzung, eingeräumt (Clergeau et al. 2001, Fernandez-Juricic & 
Jokimäki 2001, Hostetler & Knowles-Yanez 2003, Leveau & Leveau 2004, Donnelly & Marz-
luff 2006). Gleiches wird auch für Arthropoden festgehalten (McIntyre et al. 2001). Der Anteil 
von Bäumen spielt auch für das Vorkommen von Fledermäusen eine wichtige Rolle, da zum 
Beispiel in nordamerikanischen Städten zahlreiche Fledermäuse und Fledermausarten fast 
ausschließlich, nämlich zu 89 %, Bäume als Schlafplätze nutzen. Besonders große Bäume 
erfüllen diese Lebensraumfunktion (Evelyn et al. 2004). 

In verschiedenen Studien wird auf die Wechselwirkungen zwischen dem Vorhandensein von 
einheimischen Vegetationselementen bzw. einheimischen Pflanzenarten und dem Vorkom-
men von einheimischen Tierarten verwiesen. McIntyre et al. (2001) haben analysiert, wie 
sich in der urbanen Landschaft zum einen Vegetationsreste der Natur- und der Agrarland-
schaft und zum anderen Grünanlagen der Wohn- bzw. Industriegebiete, die vornehmlich mit 
nicht einheimischen Arten bepflanzt sind, auf die Zusammensetzung der Arthropodenfauna 
auswirken. Sie stellten fest, dass sich je nach Landnutzung und Vegetationsausstattung – 
einheimische oder nicht einheimische Vegetation – die Zusammensetzung der Arthropoden-
fauna wesentlich veränderte. Verschiedene Autoren betonen eine positive Korrelation sowohl 
grundsätzlich zwischen einheimischen Vegetationselementen und Artenreichtum (Chace & 
Walsh 2006) als auch spezifisch zwischen einheimischen Vegetationselementen und dem 
Vorkommen einheimischer Tierarten, hier Vogelarten (Daniels & Kirkpatrick 2006). Gleiches 
berichtet Turner (2006) für die Stadt Tuscon, Arizona. Die stärkste positive Korrelation zur 
Abundanz und Diversität von einheimischen Vögeln besteht zum Anteil einheimischer Vege-
tation, hier speziell zur Strauchvegetation der Wüstenlandschaft. Bei einem Vergleich ver-
schiedener Hausgärten kommen auch Parsons et al. (2006) zum Ergebnis, dass in Hausgär-
ten mit vornehmlich einheimischer Vegetation mehr einheimische Vogelarten zu beobachten 
sind als in anderen Hausgärten. Bei Schmetterlingen wird die Abhängigkeit zu Wirtspflanzen 
im Larvenstadium als wesentlicher Faktor benannt, der für eine derartige Korrelation verant-
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wortlich ist (Koh 2007). Crooks et al. (2004) formulieren es allgemein etwas vorsichtiger. Sie 
registrieren eine schwache Signifikanz der Artenvielfalt zum Anteil naturnaher Vegetation. 

In diesem Zusammenhang verweisen Turner et al. (2005) darauf, dass auf Standorten mit 
naturnaher und semi-natürlicher Vegetation nur wenige nicht einheimische Arten zu finden 
sind. Ihre Schlussfolgerung ist, dass eine naturnahe Gestaltung und Entwicklung die Ro-
bustheit gegenüber dem Eindringen von gebietsfremden Arten erhöht.  

3.2.2 Habitatgröße 
Die Habitatgröße ist vielfach mit einer Zunahme von Habitatstrukturen und Mikrohabitaten 
verbunden und die Artenzahl steigt in der Regel an. Dies trifft ebenfalls auf die städtische 
Habitate zu, und so lassen sich auch hier die typischen Arten-Areal-Beziehungen identifizie-
ren (Bolgor et al. 2000, Angold et al. 2006). Somit ist Flächengröße gleichfalls für städtische 
Habitate ein bedeutender Faktor bzw. Indikator in Bezug auf Artenreichtum und Artenvielfalt 
(Crooks et al. 2001). Diese Arten-Areal-Beziehungen können, wie bei Pflanzenarten für Ber-
lin gezeigt, für verschiedene Habitattypen auf unterschiedlichen Niveaus liegen. Städtische 
Brachflächen liegen dabei auf einem besonders hohen Niveau (Sukopp & Werner 1983). 
Davon abzugrenzen ist eine Bewertung der Artenvielfalt pro konstanter Flächeneinheit, also 
pro Hektar oder Quadratkilometer. Bei einer derartigen Betrachtung unterscheiden sich gro-
ße und kleine städtische Habitatflächen zum Teil gar nicht, oder kleinere Flächen weisen 
relativ gesehen sogar höhere Artenzahlen auf (Gibbs & Hochtuli 2002).  

Verschiedene Studien weisen darauf hin, dass in großen Parkflächen häufiger auch naturna-
he Vegetationselemente integriert sein können und dadurch einheimische Tierarten beson-
ders gefördert werden (Chace & Walsh 2006). Auf der anderen Seite führt eine Verkleine-
rung von Flächen zu einer Zunahme von Randeffekten und damit auch von Störungen. Die 
Zunahme von Störungen wiederum erleichtert die Invasion durch nicht einheimische Arten 
(Honnay et al. 1999) und stellt über diesen Weg eine Gefährdung für einheimische Arten dar. 
Es gibt jedoch Studien aus australischen Städten, die bei naturnahen Restflächen keine sig-
nifikanten Unterschiede zwischen Flächengröße und Invasionsgefährdung durch nicht ein-
heimische Arten feststellen konnten (Antos et al. 2006).  

Der positive Zusammenhang zwischen Artenreichtum und Flächengröße stellt eine starke 
Vereinfachung dar. Immer mehr Studien kommen zu unterschiedlichen und widersprüchli-
chen Ergebnissen, insbesondere wenn einzelne Tiergruppen und die Standortfaktoren ge-
nauer analysiert werden (Hobbs & Yates 2003, Rainio & Niemelä 2003, Altherr 2007, Deich-
sel 2007). Hinter dem Faktor Größe verbirgt sich meist eine Komplexität von weiteren Fakto-
ren (Deichsel 2007). Am Beispiel von Hausgärten zeigen Chamberlain et al. (2004), dass 
große Gärten eher mit Bäumen bepflanzt sind und dass sie im Durchschnitt näher am Stadt-
rand liegen. Die Faktoren sauber gegeneinander abzugrenzen und zu gewichten, ist sehr 
schwierig. Tscharntke et al. (2002) bringen dies auf den Punkt, indem sie schreiben, dass 
Flächen- bzw. Fragmentgröße als einfache Vorhersageparameter für den Artenreichtum 
ausgedient haben.  

In Bezug auf die Zusammensetzung der Artengemeinschaften wird der Habitatgröße sehr 
wohl ein starker Einfluss zugesprochen, wie zum Beispiel Altherr (2007) oder Gibbs & Hoch-
tuli (2002) an Hand von Carabiden, Staphyliniden, Arachniden, Hymenoptera (Ameisen, 
Wespen) und Diptera (Fliegen) zeigen konnten.  
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Es gibt immer wieder Hinweise, dass mehrere kleinere Flächen die regionale Artenvielfalt, 
also die β-Diversität, stärker erhöhen können als einzelne große Flächen (Gibbs & Hochuli 
2002). Unter Berücksichtigung der Besonderheit der städtischen Räume, nämlich dass für 
die Neugestaltung von Grünflächen, insbesondere in den Kernbereichen der Städte, häufig 
keine großen (Turner 2006), sondern nur kleinere Flächen zur Verfügung stehen, könnte 
dies bedeuten, dass insbesondere die Förderung der ß-Diversität als Richtschnur für Maß-
nahmen zum Erhalt der Artenvielfalt im städtischen Raum herangezogen werden sollte. 

3.2.3 Habitatalter 
In verschiedenen Reviews wird, wie bei den anderen Habitatfaktoren, für Pflanzen und ver-
schiedene Tiergruppen in der Regel eine positive Korrelation zwischen Alter der Habitate 
und Artenvielfalt betont (McIntyre 2000, Clergeau et al. 2001, Crooks 2002, Chace & Walsh 
2006). Aber auch hier ist erneut festzuhalten, dass zahlreiche Einzelstudien zu widersprüch-
lichen Ergebnissen kommen.  

Das Thema Alter von Habitaten umfasst unterschiedliche Aspekte: 

1. Den Aspekt der Reste von ursprünglicher, „alter“ naturnaher Vegetation (Antos et al. 
2006). 

2. Den Aspekt einer über Jahrzehnte oder gar Jahrhunderte andauernden Nutzung und 
Pflege von Flächen (Kowarik 1998, Celesti-Grapow et al. 2006). 

3. Den Aspekt der Sukzession und der Entstehung differenzierter Vegetationsstrukturen 
(Hansen et al. 2005). In diesen Fällen steht der Faktor Alter stellvertretend für den 
Faktor Habitatqualität (Honnay et al. 1999). 

Beim ersten Aspekt steht nicht so sehr die Artenvielfalt als solche, sondern die Bedeutung 
dieser Flächen für den Erhalt einheimischer Arten und die potenzielle Gefährdung durch in-
vasive Arten im Vordergrund. Diese Restflächen ursprünglicher Natur sind zum einen Refu-
gien bedrohter einheimischer Arten und zum anderen wird attestiert, dass diese Flächen, 
wenn die Störungen und Belastungen durch die Umgebung nicht zu hoch sind, relativ gut der 
Invasion durch nicht einheimische Arten widerstehen (Antos et al. 2006). Bemerkenswerte 
Beispiele von entsprechenden Restflächen, die zum Teil sogar in den Zentren der Städte 
liegen, sind in Rio de Janeiro (Brazil) die Restwälder der Mata Atlantica, in Singapur die im-
mergrünen Waldreste, die in den Botanischen Garten integriert sind, in Caracas (Venezuela) 
der National Park El Avila mit seinen Felswänden, in den australischen Städten bzw. Metro-
polregionen Perth, Melbourne und Sydney verschiedenste Restflächen des Buschlandes, die 
Felswände und Felsaufschlüsse in Edinburg (Schottland) oder die natürlichen Restwälder in 
York (Canada) und in Portland (USA) (Heywood 1996, Miller & Hobbs 2002, Stenhouse 
2004). 

Celesti-Grapow et al. (2006) analysieren für Rom, dass die archäologischen Stätten die Flä-
chen mit besonderer Vielfalt der Pflanzenarten sind und führen dies unter anderem auf die 
jahrhundelange gleichbleibende Gestaltung und Pflege zurück, die die Entwicklung von 
Kleinhabitaten fördert. Alte Parkanlagen, insbesondere in historisch alten Städten, bestehen 
zum Teil schon seit Jahrhunderten und haben manchmal wenig Veränderungen in der Pflege 
erfahren (z. B. die Royal Parks in London). Darüber hinaus sind in diesen Parks alte Kultur-
arten wie Gehölze und Zierpflanzen, aber auch alte Landschaftsrasenmischungen zu finden, 
die nicht nur eine Bedeutung für den engeren Naturschutz, sondern auch als Kulturgut besit-
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zen (Kowarik 1998). Diese Faktoren erklären zum Teil den besonderen Artenreichtum alter 
Parkanlagen (Andersson 2006). Ebenso hervorzuheben sind die naturnahen Wald- und Ge-
hölzflächen der religiösen Tempel- und Schreinanlagen in japanischen Städten oder der vor 
neunzig Jahren im Herzen von Tokio künstlich angelegte Meiji Jingu-Wald 
(www.meijijingu.or.jp/english/intro/index.htm). Am Beispiel der Vogelfauna von Madrid konnte 
gezeigt werden, dass das Alter der Parkanlagen die Artenzusammensetzung am stärksten 
erklärt. Bemerkenswert ist dabei, dass der regionale Artenpool die Zusammensetzung der 
Avifauna in den jüngeren Parkanlagen deutlich mitbestimmt, wogegen bei den alten Parkan-
lagen die lokalen Bedingungen maßgeblich von Bedeutung sind (Fernandez-Juricic 2000). 

Die Studien, die sich mit den Auswirkungen von zeitlichen Entwicklungen, die von einem 
Jahr bis hin zu mehreren Jahrzehnten reichen können, für verschiedene Habitate wie Haus-
gärten (Smith et al. 2006a), städtischen Brachflächen (Muratet et al. 2007) oder Waldhabita-
ten (Sax 2002) auf die biologische Vielfalt beschäftigen, zeigen unterschiedlichste Ergebnis-
se. Die Ergebnisse variieren, je nachdem ob Artenreichtum oder Abundanzen betrachtet 
werden (Bolgor et al. 2000), welche Artengemeinschaften untersucht worden sind (Smith et 
al. 2006b) oder in welcher großgeographischen Region diese Untersuchungen stattgefunden 
haben (Brown & Freitas 2002). Muratet et al. (2007) analysieren zum Beispiel ein Maximum 
an Pflanzenarten bei Brachflächen mittleren Alters, das heißt in diesem Fall bei Flächen, die 
seit 4 –13 Jahren brach liegen. Für Carabiden stellen Small et al. (2003) fest, dass je nach 
Substrat die Artenvielfalt bei Flächen am höchsten ist, die bis zu 6 bzw. bis zu 20 Jahre alt 
sind. Allgemein analysieren sie für Carabiden eine Abnahme der Artenvielfalt mit dem Alter 
der Fläche, wobei hier als geeignete Maßeinheit die Zeitspanne nach der letzten Störung 
identifiziert worden ist (Small et al. 2006). Smith et al. (2006a und 2006b) kommen je nach 
Tierart bzw. Tiergruppe zu unterschiedlichen Ergebnissen. Allerdings liegt hier das Problem 
vor, dass das Alter der Gärten bzw. Häuser, zu denen die Gärten gehören, eng mit der ge-
samten Grundstücksgröße korreliert ist, so dass verschiedene Faktoren miteinander ver-
knüpft sind. Brown und Freitas (2002) nehmen an, dass diese altersabhängigen Entwicklun-
gen typisch für Städte der temperaten Zonen und nicht unbedingt gültig für tropische Zonen 
sind. 

Die beiden ersten Aspekte bilden Zeiträume von mehr als einhundert Jahren ab und spiegeln 
somit die Gesichtspunkte von Stabilität bzw. Kontinuität und folglich die Einnischung von 
Arten wider (Bastin & Thomas 1999). Der dritte Aspekt zeigt den typischen Verlauf von Suk-
zessionen mit einem Peak zu einem Entwicklungszeitpunkt, an dem eine maximale Durch-
mischung von Arten verschiedener Sukzessionsstadien gegeben ist. Desender (2005) gibt 
dargestellt am Beispiel von Carabiden noch den Hinweis, dass das Alter von Habitatflächen 
die genetische Struktur erheblich mit beeinflussen kann. Hierüber besteht noch ein erhebli-
cher Untersuchungsbedarf. 

3.2.4 Habitatvernetzung 
Die Qualität von Biotopverbünden lässt sich über zwei Ebenen abbilden. Die erste Ebene 
spiegelt die strukturelle Verknüpfung wider, welche die räumliche Kontinuität und Verknüp-
fung von Biotopen des gleichen Biotoptyps bzw. von gleichartigen Biotopen repräsentiert. 
Die zweite ist die funktionale Verknüpfung, diese beschreibt die Möglichkeiten von Organis-
men die angebotenen Biotope bzw. Habitate aufzusuchen und zu nutzen und wird häufig in 
Bezug zur Metapopulationstheorie gesetzt (Adams 2005, Andersson 2006). Im letzteren Fall 
werden besonders Faktoren wie Nähe und Isolation untersucht.  
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Vernetzungen werden entweder über räumliche Nähe oder durch direkte Verbindungen, also 
Korridore, hergestellt. Korridore ergänzen als dritte räumliche Komponente die beiden bereits 
erwähnten Komponenten Matrix und Einzelhabitate (patches). Es gibt zahlreiche Veröffentli-
chungen über Vor- und Nachteile von Korridoren (vor allem Veröffentlichungen von Foreman 
aus den 1980er und 1990er Jahren, siehe auch Literaturhinweise bei Dawson 1994, Briffett 
2001). Hier werden kurz einige Studien, die sich explizit mit dem städtischen Raum befas-
sen, vorgestellt. In der Stadt spielen drei Korridortypen oder drei Typen von Grünzügen eine 
wesentliche Rolle: 1. Flüsse mit den Uferbereichen. 2. Verkehrsanlagen, vor allem Eisen-
bahnanlagen mit den Böschungsbereichen. 3. parkartige Grünzüge.  

Auch bei dem Thema Vernetzung durch Korridore wird in zusammenfassenden Darstellun-
gen besonders die positive Seite für die Artenvielfalt in der Stadt betont, und es werden ent-
sprechende Planungskonzepte gefordert (Briffet 2001, Adams 2005, Drinnan 2005). Marzluff 
& Ewing (2001) verweisen unter anderem auf das Problem, dass von Vernetzungsstrukturen 
vor allem Generalisten und invasive Arten profitieren, und sie plädieren daher für eine sorg-
fältige Vorgehensweise. 

Angold et al. (2006) kommen in Bezug auf Arten der Feuchtgebiete zu dem Ergebnis, dass 
die an Feuchtgebiete spezialisierten Arten durch Korridore nicht besonders gefördert wer-
den, sondern dass in den Korridoren besonders Generalisten vertreten sind. Für Wasservö-
gel konnten ebenfalls keine besonderen Wirkungen durch eine Vernetzung über Korridore 
festgestellt werden (Werner 1996). Allerdings ergaben Untersuchungen in einer tropischen 
Stadt (Cayenne, French Guiana), durchgeführt am Beispiel von Wasservögeln und räuberi-
schen Reptilien, dass Flussläufe mit ihren Böschungen eine hohe Bedeutung für die Arten-
vielfalt besitzen (Reynaud & Thioulouse 2000). Zu ähnlichen Ergebnissen kommen Brown & 
Freitas (2002) bei Schmetterlingen in einer brasilianischen Stadt, indem sie erkannten, dass 
die Schmetterlinge Gehölzstreifen sowohl entlang von Straßen als auch an Gewässern als 
Wanderwege annehmen und nutzen. Hirota et al. (2004) betonen die besondere Funktion 
von Fließgewässern. Über die Flussläufe bestehen Verbindungen zu dem Umland und sie 
ermöglichen somit einen Austausch zwischen Quellpopulationen des Umlandes und Teilpo-
pulationen in der Stadt. Die Bedeutung von Vernetzungsstrukturen für die Einwanderung von 
Tierarten aus dem Umland in die Innenstadt bestätigten auch Snep et al. (2006) an Hand 
ihrer Untersuchungen. Sie verwendeten für ihre Untersuchungen Schmetterlinge als Indika-
toren für mobile Arten, und sie sind der Ansicht, dass ihre Ergebnisse auf Vögel, Fledermäu-
se und Libellen übertragbar sind. Am Beispiel von Pflanzensamen und Pflanzenteilen, die an 
Autos haften, konnte nachgewiesen werden, dass über die Verkehrswege mehr Arten – und 
hier wiederum überproportional neophytische Arten – aus der Stadt als in die Stadt transpor-
tiert werden (von der Lippe & Kowarik 2007). 

Bahnanlagen stellen wichtige Refugien und Ausbreitungswege zum Beispiel für Eidechsen, 
hier Mauereidechsen dar (Altherr 2007). Die Effektivität hängt dabei von der Qualität der Ha-
bitatstruktur der Bahnanlagen ab. Für Carabiden konnte dagegen keine entsprechende Be-
deutung der Bahnanlagen ermittelt werden (Small et al. 2006). 

Das Hauptproblem bei Korridoren in städtischen Räumen ist, dass sie nicht breit genug sind, 
da kaum freie Flächen zur Verfügung stehen (New &. Sands 2002, Rudd et al. 2002). Es 
handelt sich fast durchweg um schmale linienförmige Korridore und nicht um Bänder, und 
entsprechend stark sind Störungseffekte (Bastin & Thomas 1999). Dies fördert besonders 
die Ausbreitung von nicht einheimischen Arten, wie es Beispiele entlang von Verkehrswegen 
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zeigen (Hansen & Clevenger 2005, Palomino & Carrascal 2007, Trusty et al. 2007, von der 
Lippe & Kowarik 2007). Für Arten, die an Waldhabitate gebunden sind, lassen sich kaum 
ausreichende Korridorweiten in der Stadt realisieren (Bastian & Thomas 1999). Für mobile 
und an Waldhabitate gebundene Arten, wie zum Beispiel einige Vogelarten und Carabide-
narten, kann die Planung von flächigen Habitaten wichtiger sein als die von Korridoren (Nie-
melä 1999). Dem Faktor Nähe wird in diesem Falle ein höherer Stellenwert beigemessen als 
dem Faktor direkte Vernetzung. In der bislang umfangreichsten Studie zu diesem Thema, in 
der Ruderalflächen und Feuchtgebiete in Birmingham intensiv untersucht worden sind, konn-
ten Sadler et al. (2006) einen Zusammenhang zwischen Habitatvernetzung bzw. -isolation 
und Artenvielfalt nicht bestätigen (Deichsel 2007). 
Aus den oben genannten Gründen werden immer wieder Zweifel erhoben, ob direkte Grün-
vernetzungen in Städten wirklich zur Verbesserung der Artenvielfalt beitragen können und ob 
es nicht bessere Verbundkonzepte gibt (Sweeney et al. 2007). Der Wert von Grünzügen be-
steht meist darin, dass diese nicht nur für den Artenschutz, sondern auch für den Klima-
schutz oder für die Erholung der Stadtbewohner eine wichtige Funktion übernehmen können. 
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4 Auswirkungen von Stadtentwicklungen auf die biologi-
sche Vielfalt 

4.1 Global und Länder 
Es erscheint auf dem ersten Blick überraschend zu sein, aber vergleichende statistische Un-
tersuchungen zwischen Ländern und Regionen zeigen, dass Bevölkerungsdichte und damit 
auch der Urbanisierungsgrad eines Landes positiv mit Reichtum an Arten korreliert ist 
(Evans et al. 2007b, Luck 2007). Als Ursache hierfür werden genannt, dass menschliche 
Siedlungen und Städte in produktiven Landschaftsräumen zu finden sind, dass sie in hetero-
genen Landschaftsräumen liegen oder zur Heterogenität von Standorten selbst beitragen (s. 
auch Kapital 2) und dass häufig mittlere Störungsgrade (s. auch Kapitel 3) vorliegen (Araujo 
2003). Luck (2007) schränkt allerdings ein, dass die meisten Untersuchungen auf die Nord-
hemisphäre und auf die taxonomischen Gruppen Vögel, Säugetiere und Pflanzen beschränkt 
sind. Diese Korrelation zwischen Bevölkerungsdichte und Artenreichtum wird umso stärker, 
je großräumiger die Untersuchungen angelegt sind (Luck 2007). 

Des Weiteren wird ebenfalls eine positive Korrelation zwischen dem Artenreichtum von ein-
heimischen und nicht einheimischen Arten festgestellt (Palmer 2006). Dort, wo die ökologi-
schen Bedingungen eines Landschaftsraumes für eine Vielfalt von einheimischen Arten 
günstig sind, sind diese Bedingungen auch vorteilhaft für nicht einheimische Arten und um-
gekehrt (Kühn et al. 2004). 

Brown & Laband (2006) haben bei einem Vergleich zwischen den verschiedenen Bundes-
staaten der USA keinen Zusammenhang zwischen Verteilung der Bevölkerungsdichte in 
mehr verdichteten Städten oder in weniger dicht besiedelten Regionen und dem Anteil be-
drohter Arten feststellen können. Dagegen konnten McPherson & Niewiadomy (2005) (zitiert 
aus Pandit & Laband 2005) aus ihren Untersuchungen für einzelne Tiergruppen einen Zu-
sammenhang ermitteln. Auch Baldwin et al. (2007) widersprechen den Annahmen von 
Brown & Laband (2006). Sie sehen Probleme in der methodischen Vorgehensweise und die 
Notwendigkeit der Zurechnung von Aktivitäten im Sinne des ökologischen Fußabdrucks, die 
mit der Urbanisierung zusammenhängen. Letzteres definiert die Landwirtschaft nicht als ei-
genständigen Sektor, sondern im Wesentlichen als Nahrungslieferant für die vornehmlich 
städtische Bevölkerung. Damit geht einher, ob Städte global gesehen vornehmlich über die 2 
% Landnutzungsfläche, die sie auf der Erde einnehmen,  oder über die 75 % Ressourcen-
verbrauch abzubilden und zu bewerten sind. Damit verbindet sich die Frage, ob Städte vor-
nehmlich als ein Abbild der gesamtgesellschaftlichen Entwicklungen oder als ein eigenstän-
diges Problem zu erfassen sind. Ein entsprechender und gegensätzlicher Disput zu diesem 
Thema läuft aktuell bei den Stadtsoziologen. Dieses Problem der Zuordnung von städtischen 
Belastungen zieht sich auch durch Studien, die sich mit dem Thema Homogenisierung be-
schäftigen.  

McKinney (2002, 2004a, 2006a) betont, dass für die globale biotische Homogenisierung vor-
rangig die weltweit weiterhin zunehmenden Urbanisierungsprozesse verantwortlich sind. In 
die gleiche Richtung weisen die Ergebnisse von Czech et al. (2000), die in der Verstädte-
rungsentwicklung die Hauptursachen für die Bedrohung von Pflanzen- und Tierarten in den 
USA sehen. Dagegen nennen Burgman et al. (2007) am Beispiel von Australien sowohl die 
Landwirtschaft als auch die Urbanisierung als Hauptfaktoren, und Ricketts und Imhoff (2003) 
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schließen nicht aus, dass die Landwirtschaft möglicherweise der stärkste Verursacher ist. 
Für Südafrika (Cap Peninsula) werden drei wesentliche Faktoren aufgezählt, die die einhei-
mische Vielfalt bedrohen, und zwar Landwirtschaft, Urbanisierung und Invasion fremder 
Pflanzen (Alston & Richardson 2006).  

Die Landwirtschaft ist in vielen Teilen der Welt für Rodungen der Wälder verantwortlich und 
bedroht unter anderem durch diese Aktivitäten die globale Artenvielfalt. Dagegen lässt sich 
am Beispiel der Landnutzungsentwicklung in Mittel-, Nord- und Westeuropa erkennen, dass 
in diesen Regionen in den letzten Jahren und Jahrzehnten kaum noch größere Entwaldun-
gen stattgefunden haben, um landwirtschaftliche Flächen zu gewinnen, sondern dass in ers-
ter Linie der Bau von neuen Siedlungen und Straßen sowohl für Entwaldungen als auch und 
vor allem für den Verlust ländlicher Kulturlandschaftsflächen verantwortlich sind (Kupfer 
2004). 

Die zunehmende Verstädterung von Regionen und Landschaften führt dazu, dass ein großer 
Anteil der dort ursprünglich existierenden Arten durch wenige weit verbreitete und durchset-
zungsfähige Arten ersetzt wird. Bei den nicht einheimischen Arten handelt es sich vielfach 
um Arten, die sich zunächst erfolgreich in städtischen Habitaten haben etablieren können, 
bevor sie sich weiter in die Landschaft ausgebreitet haben. Dieser Prozess von wenigen 
Gewinnern und zahlreichen Verlierern wird als biotische Homogenisierung bezeichnet (Mc-
Kinney 2002, 2004a, 2006a, Olden et al. 2006). Auf städtischer Ebene ist dieser tendenzielle 
Verlust von Arten bereits in Kapitel 2 angesprochen worden. In diesem Zusammenhang ist 
noch anzumerken, dass in Europa zu den erfolgreichen Besiedlern der Städte einheimische 
Arten gehören, die ihre Verbreitungsgrenzen immer noch erweitern (Kark et al. 2007b). Die 
Aussage von wenigen Gewinnern und zahlreichen Verlierern trifft nicht immer und überall zu. 
Zum Beispiel glich in Europa bis vor einigen Jahrzehnten die Zahl der Neuankömmlinge an 
Pflanzenarten den Verlust an einheimischen Arten aus (Sukopp 2006). Auch von Südafrika 
wird aktuell berichtet, dass die Zahl der neuen Generalisten den Verlust bisher zahlenmäßig 
mehr als ausgeglichen hat (Luck 2007). Adams (2005) verweist darauf, dass für viele Arten 
ein Rückgang der Populationsgröße zu erkennen ist und damit eine verstärkte Gefährdung 
gegeben ist, auch wenn die Arten als solche noch in den Regionen vertreten sind. 

Blair (2001) und Clergeau et al. (2001) unterstreichen diese Entwicklung der Homogenisie-
rung bei den Vögeln in Bezug auf die Städte selber. Sie analysierten, dass durch die Domi-
nanz und Allgegenwart von Arten wie Hausspatz, Star oder Haustaube eine zunehmende 
Ähnlichkeit der Vogelfauna über alle Städte in der Welt zu erkennen ist.  

Tait et al. (2005) gehen davon aus, dass Städte eine Hauptquelle für die Ausbreitung nicht 
einheimischer Arten sind. Dabei spielt die Einführung kultivierter und für gärtnerische Zwecke 
genutzte Arten, die sich naturalisieren oder über neue Formen adaptieren und naturalisieren, 
eine Hauptrolle (Krausch 2005). Nach Alston & Richardson (2006) stammen in Südafrika aus 
dieser Gruppe der gärtnerisch eingeführten Arten vor allem zahlreiche invasive Arten.  

In innerstädtischen Gebieten dominante Arten sind nicht zwangsläufig fremde Arten. In Eu-
ropa oder im mediterranen Raum sind in den Städten vorrangig einheimische Arten und nur 
einzelne nicht einheimische Arten dominant. Das lässt sich sowohl am Beispiel der Vögel 
(Kark et al. 2007a) als auch der Pflanzen (Wittig 2002) aufzeigen. Dies ist in den nordameri-
kanischen und australischen bzw. neuseeländischen Städten jedoch vollständig anders (Blair 
2001, Müller 2003). 
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Bei den Pflanzen sind die Archäophyten aus Europa die erfolgreichsten Besiedler amerikani-
scher Städte, und sie tragen zur erhöhten Ähnlichkeit zwischen den Städten der beiden Kon-
tinente bei, obgleich festzuhalten ist, dass sich die Pflanzengemeinschaften zwischen diesen 
beiden biogeographischen Regionen noch deutlich unterscheiden (LaSorte et al. 2007). Die 
ausschließliche Bindung an den städtischen Raum ist sowohl in Nordamerika als auch in 
Europa besonders bei den zahlreichen nicht einheimischen Arten gegeben (Wittig 2002, Mül-
ler 2003, Moraczewski & Sudnik-Wocjikowska 2007). Die Neophyten, die nicht aus Nord-
amerika stammen und die sich erfolgreich in europäischen Städten etabliert haben, sind 
auch erfolgreich in den nordamerikanischen Städten. Dagegen zeigen floristische Kartierun-
gen aus Südkorea, dass dort die meisten nicht einheimischen Arten in den Städten nicht aus 
Europa, sondern aus Nordamerika kommen (Zerbe et al. 2004). Rückblickend kann für Eu-
ropa festgehalten werden, dass der Anteil der Neophyten sprunghaft Ende des 19. Jahrhun-
derts angestiegen ist, als das Stadtwachstum besonders stark war. In dieser Zeit standen 
den Neophyten auf einmal große störungsreiche Areale zur Verfügung, um sich etablieren zu 
können (Wittig 2004). 

Globale und regionale Szenarien (z. B. Europa, Nordamerika) stellen eine anhaltende Ver-
städterung fest, so dass anhaltende Auswirkungen des Verstädterungsdrucks auf die biolo-
gische Vielfalt erwartet werden (Araujo et al. 2008). Gaston & Evans (2004) nehmen auf 
Grund ihrer Analysen über das Verhältnis zwischen Bevölkerungsdichte und Artenvielfalt von 
Vögeln in Großbritannien an, dass sich die Vielfalt weiter reduzieren wird. Für Nordamerika 
haben Olden et al. (2006) über Modellierungen versucht, diese Auswirkungen für die taxo-
nomischen Gruppen Säugetiere, Vögel, Reptilien, Amphibien und Pflanzen genauer abzu-
schätzen. Die Modellberechnungen ergeben für die Vögel die schwerwiegendsten Folgen in 
Richtung einer zunehmenden Homogenisierung, während sich bei den Pflanzen die Entwick-
lung weniger dramatisch darstellt. 

4.2 Regionale und städtische Ebene 
Ricketts & Imhoff 2003 analysierten für die regionale Ebene eine strenge positive Korrelation 
zwischen Artenreichtum und Grad der Urbanisierung. Für europäische Städte gilt, dass sie 
auf Grund ihrer Siedlungsgeschichte in Regionen mit hoher natürlicher Landschaftshetero-
genität liegen, so dass hier schon von vornherein ein relativer Artenreichtum vorliegt (Kühn 
et al. 2004). Dies trifft unter Umständen nicht auf alle Städte und in jeder Region der Erde zu, 
dürfte jedoch prinzipiell der Fall sein. Es gibt leider nur wenige Untersuchungen, die über das 
Verhältnis zwischen Bevölkerungsverteilung und Artenreichtum mit Rasterflächengrößen 
kleiner 2500 km² arbeiten (Luck 2007), so dass diese Aussage nicht global überprüfbar ist.  

Der Zusammenhang zwischen landschaftlicher Heterogenität und Siedlungsentwicklung lässt 
sich dadurch erklären, dass die Siedlungsorte der Menschen durch folgende ökologische 
Standortmerkmale charakterisiert sind (Ricketts & Imhoff 2003, Gaston 2005, Luck 2007, 
eigene Ergänzungen): 

− Klimagunst; 
− Produktivität; 
− Schnittstellen von Biotoptypen; 
− relative Konstanz der natürlichen Entwicklung (keine übermäßige Häufigkeit katast-

rophaler Ereignisse).  
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Wenn Städte in regionalen „hot spots“ der Biodiversität liegen, dann ergibt sich daraus zu-
sätzlich eine besondere Verantwortung für den Erhalt der biologischen Vielfalt. Insbesondere 
seltene Arten sind in diesen „hot spots“ durch Urbanisierung bedroht (Kühn et al. 2004). 
Denn bezogen auf die Pflanzen sind in den Städten nicht nur die Artenzahlen, sondern auch 
der Anteil bedrohter und seltener Arten hoch. 

Bei der Betrachtung des Zusammenhangs zwischen Städten und Artenreichtum lässt sich 
allerdings noch folgendes Phänomen feststellen. Am Beispiel der Auswertungen von flä-
chendeckenden floristischen Kartierungen von Polen ist abzulesen, dass besonders diejeni-
gen Städte als artenreich auffallen, in denen akademische Einrichtungen existieren. Diese 
Städte sind einfach besser untersucht (Moraczewski & Sudnik-Wocjikowska 2007). Auf die-
ses Phänomen haben bereits Barthlott et al. (1999) bei ihrer Darstellung über die Entwick-
lung der globalen Biodiversität hingewiesen. 

Die Siedlungsentwicklung zeigt in den verschiedenen Kontinenten und Ländern unterschied-
liche Typen. In den entwickelten Ländern führt die zunehmende Verstädterung zu neuen 
Siedlungsclustern und somit zu einer Fragmentierung des Umlandes von bestehenden Städ-
ten, was zu einer Beeinflussung, nämlich der Zersiedelung der Gesamtlandschaft führt. Im 
Gegensatz dazu findet in Entwicklungsländern das Wachstum weitgehend konzentrisch um 
die vorhandenen Stadtkerne statt (Pauchard et al. 2006). Während in der mitteleuropäischen 
Kulturlandschaft das Wachstum der Städte vor allem auf landwirtschaftlichen Flächen statt-
findet, treffen bei raschen Suburbanisierungsprozessen (z. B. in den USA) oder bei dem ra-
santen Wachstum der Megacities Stadtentwicklungsflächen direkt auf naturnahe Wildnisflä-
chen (Grove et al. 2005). Dadurch ergeben sich ganz unterschiedliche Wechselwirkungen im 
Stadtrandbereich.  

In Europa etwa, wie es am Beispiel Belgiens und konkret der Stadt Brüssel gut darstellbar 
ist, kommt es besonders in Ballungsräumen zu einer verstärkten Durchmischung zwischen 
städtischen und ländlichen Räumen. Das geht soweit, dass zum Teil visuell intakte ländliche 
Kulturräume, die sich durchaus von der intensiv bearbeiteten Agrarlandschaft unterscheiden, 
als Erholungsgebiete der Städter dienen (Antrop 2004) und in regionale Parkkonzepte der 
Großstädte eingebunden werden (Dettmar & Werner 2007). Diese Durchmischungsräume 
und die darin befindlichen Suburbs sind Flächen mittlerer Störungsgrade, die als besonders 
heterogene und artenreiche Gebiete auffallen (Zerbe et al. 2003).  

Die Bedeutung der Vororte (suburbs) ist besonders für die USA hervorzuheben. Seit 1980 
war in den USA der Bevölkerungszuwachs in den Suburbs zehnmal höher als in den zentra-
len Stadtgebieten (Forys & Allen 2005). Daher stellt sich natürlich die Frage, inwieweit die 
Suburbs in den USA im Besonderen zur biologischen Homogenisierung beitragen (Olden et 
al. 2006) oder als Flächen mit mittlerem Störungsgrad gar die Artenvielfalt sichern können. In 
diesem Zusammenhang sind auch die Ergebnisse von McConnachie et al. (2008) bemer-
kenswert. Bei einem Vergleich von zehn kleineren Städten in Südafrika stellten sie fest, dass 
die Städte, die eine geringere Grünausstattung besitzen, durch einen geringeren Anteil an 
einheimischen und einen höheren Anteil an nicht einheimischen Arten gekennzeichnet sind. 
Sie äußern die Ansicht, dass diese Städte besonders anfällig für invasive, nicht einheimische 
Arten sind. 

Blair (2004) hat die Avifauna von Kalifornien und Ohio miteinander verglichen. Er hält fest, 
dass sich die Vogelgesellschaften zwischen den beiden Bundesstaaten in naturnahen Ge-
bieten nur zu 5 %, dagegen in Stadtregionen zu 20 % ähnlich sind. 
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Eine andere Form der Homogenisierung zeigt das Beispiel von Bangkok. Dort legen sich die 
neuen Vororte wie ein Teppich über eine differenzierte Landschaft und nivellieren diese Dif-
ferenzierung (Cumming et al. 2006). Es ist für rasch wachsende Städte in Entwicklungslän-
dern nicht selten, dass die Vororte bei entsprechender Topografie in die umgebenden Hang-
lagen wachsen und nicht nur die regionale biologische Vielfalt bedrohen, sondern zudem 
selbst Naturkatastrophen wie Erdrutschen ausgesetzt werden. 

4.3 Stadthabitate 
Anhand von floristischen Vergleichen lassen sich Stadtgebiete in ihrer geschichtlichen Ent-
wicklung gut abgrenzen (Dana et al. 2002). Alte Stadtkerne, angrenzende Mischbebauung 
und daran anschließende Wohnsiedlungen der Nachkriegszeit, zum Beispiel differenziert vor 
1960 und nach 1960, sind gut abbildbar (Kent et al. 1999). Die Kartierungsschlüssel für die 
Stadtbiotopkartierungen in Deutschland zeigen, dass diese Differenzierung sehr weit voran-
getrieben werden kann. Im Umkehrschluss bedeutet dies, dass der Erhalt der Eigenart der 
verschiedenen Siedlungsperioden auch zu einem Erhalt biologischer Differenzierung beiträgt 
(Wittig et al. 2008). Es wurden keine Studien gefunden, die eine derartige differenzierte Ab-
bildung der Entwicklungsgeschichte einer Stadt über die Fauna darstellen.  

Am Beispiel von Wohngebieten zeigen einzelne Untersuchungen, wie durch Veränderungen 
der Grünanteile und Grünstruktur die biologische Vielfalt beeinflusst werden kann. Innerhalb 
von Wohngebieten war die Zunahme der Haussperlings-Dichte ungefähr dreimal so groß, 
wenn private Gärten vorhanden waren, als wenn diese nicht vorhanden waren. Das verwen-
dete Modell sagt einen drastischen Rückgang in der Abundanz von Haussperlingen voraus, 
falls auch nur ein kleiner Flächenanteil von privaten Gärten in geschlossene Bebauung um-
gewandelt werden würde. Kleingärten und private Gärten in Wohngebieten können durch 
einen zunehmenden Bedarf an Wohnfläche und den daraus resultierenden Nachverdichtun-
gen, die zum Beispiel in Wohnungsbauprogrammen in Großbritannien oder Deutschland 
vorgeschlagen werden, gefährdet sein. Der Erhalt dieser Schlüsselhabitate ist nach Meinung 
von Chamberlain et al. (2007) unbedingte Voraussetzung für den Schutz von Haussperlings-
Populationen in städtischen Gegenden. In ähnliche Richtung argumentieren Baker & Harris 
(2007), die Nachverdichtungen für Säugetierpopulationen als eher schädlich einschätzen, 
ohne aber konkrete Auswirkungen auf Verteilung und Abundanzen benennen zu können. 
Smith et al. (2006c) sehen das Problem für die Vielfalt der Pflanzen als nicht so dramatisch 
an, da ihrer Meinung nach leichte Verkleinerungen in der Grünflächengröße keine so starken 
Wirkungen haben werden.  

Identische Nutzungsformen führen bei Städten in gleichen klimatischen Zonen zu einer rela-
tiv hohen Ähnlichkeit der Flora (Sudnik-Wojcikowska & Galera 2005). Eine Angleichung der 
städtischen Habitatbedingungen, wie sie gerade für Stadtkerne weltweit festgestellt werden 
oder auch durch eine Übernahme gleichartiger Formen der Grüngestaltung über verschiede-
ne Kontinente hinweg erfolgen können, lässt eine Abnahme unterschiedlich spezialisierter 
Arten erwarten (Boet et al. 1999, Blair 2001).  

Jokimäki & Kaisanlathi-Jokimäki (2003) erhielten bei ihren vergleichenden Untersuchungen 
von Klein- bis Mittelstädten in Finnland ein etwas überraschendes Ergebnis. Die Stadtzent-
ren waren sich mit 30 % Ähnlichkeitswerten weniger ähnlich als die Vorortsiedlungen mit 
über 50 %. Dabei sind zwei Gesichtspunkte zu beachten, die dieses Ergebnis erklären kön-
nen. Zum einen sind die Stadtzentren wegen der Stadtgröße nicht so stark gegenüber dem 
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Umland isoliert, und zum anderen  sind sie historisch älter, während die Vorortsiedlungen 
erst in den letzten Jahrzehnten entstanden sind und ihre Gestaltung und Nutzung sehr ähn-
lich ist, eben unter Umständen ähnlicher als bei den Stadtzentren. Aus diesem Grunde ist 
der Hinweis wichtig, dass Stadtentwicklungsprozesse nicht nur eindimensional zu sehen 
sind, sondern einen vielfältigen Charakter annehmen können (Jokimäki & Kaisanlathi-
Jokimäki 2003). 

Auf den besonderen Reichtum an Arten auf mittelmäßig gestörten Habitaten ist bereits hin-
gewiesen worden. Veränderungen von Störungen, zum Beispiel durch Störungsverlagerun-
gen, Wechsel von Störungsintensitäten oder -häufigkeiten, ist eine Eigenart der Dynamik von 
Stadtnutzungen und Stadtentwicklungen. Celesti-Grapow et al. (2006) analysierten am Bei-
spiel der Pflanzenarten in Rom, dass bei einem Rückgang von Störungen der Anteil einhei-
mischer Arten schneller wächst als der Anteil an nicht einheimischen Arten. Sie führen dies 
auf den größeren Artenpool einheimischer Arten zurück. Dagegen verweisen Tait et al. 
(2005) bezogen auf Australien auf die zum Teil bessere Anpassung und Konkurrenzfähigkeit 
von nicht einheimischen Arten, die gegebenenfalls derartige Standorte erfolgreicher als ein-
heimische Arten besiedeln können. Diese permanente Konkurrenz zwischen einheimischen 
und nicht einheimischen Arten auf städtischen Grünflächen kann durch gezielte einfache 
Management- und Pflegemaßnahmen zugunsten einheimischer Arten umgesteuert werden 
(Stewart et al. 2004). 

Bei der Betrachtung von Wechselwirkungen zwischen Artenvielfalt und der zeitlichen und 
räumlichen Dynamik von Stadtteilen oder gesamten Städten sind zwei strukturelle Ebenen 
zu beachten: die vertikalen Strukturen und die horizontalen Strukturen. Mit der vertikalen 
Struktur ist die Entwicklung von Vegetationsstrukturen gemeint. Wird ein Wohngebiet älter, 
dann entwickelt sich meist eine differenziertere Gehölzstruktur. Sowohl der Anteil an Gehöl-
zen als auch das Alter und die Größe der Gehölze, vorrangig der Bäume nimmt zu (Clergeau 
et al. 2001) und fördert bis zu einem gewissen Zeitpunkt die Artenvielfalt durch die Entste-
hung zusätzlicher Mikrohabitate. Turner et al. (2005) konnten bei ihren Untersuchungen kei-
ne signifikante Wirkung in Bezug auf den Zeitpunkt der Entstehung der Wohngebiete auf die 
Zusammensetzung der Pflanzenarten feststellen. Sie gehen davon aus, dass vorrangig die 
gärtnerische Auswahl der Pflanzen durch die Hauseigentümer von Bedeutung ist. Hansen et 
al. (2005) kommen zu dem Ergebnis, dass bei Vögeln die Artenzahlen nach ca. 60 Jahren 
der Gebietsentwicklung zurückgehen. Nach 80 Jahren ist die Artenzahl auf den Stand von 15 
Jahren Gebietsentwicklung zurückgefallen, allerdings unterscheidet sich die  Zusammenset-
zung der Arten. Damit widerspricht diese Aussage auch nicht den Ergebnissen von Chace & 
Walsh (2006), die bei einem Vergleich von Wohngebieten, die zwischen 10 und 35 Jahre alt 
sind, eine positive Korrelation mit dem Alter der Siedlungen konstatieren. 

Mit der horizontalen Struktur ist die räumliche Verteilung von Einzelhabitaten gemeint. Hope 
et al. (2003) stellen zum Beispiel fest, dass jüngere Wohnungsbaugebiete eine höhere Di-
versität an Arten haben als ältere. Dies hängt damit zusammen, dass in den Randgebieten 
neben den Gärten der Neubaugebiete sowohl Brachflächen – bereits abgeräumte aber noch 
nicht bebaute Flächen – als auch Reste der ursprünglichen Natur vorhanden sein können, 
also eine Vielfalt von Einzelhabitaten vorhanden ist. Wenn für alte Stadtgebiete ein geringe-
rer Artenreichtum registriert wird (Kent et al. 1999), dann handelt es sich meist auch um Ge-
biete mit einer geringen Grünausstattung. In die gleiche Richtung weisen die Ergebnisse der 
Untersuchungen von Grove et al. (2006). Sie stellten fest, dass in Stadtgebieten, die vor 40 
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bis 50 Jahren gebaut worden sind, eine positive Korrelation zwischen Baualter und Umfang 
der Grünausstattung besteht. Danach lässt sich eher eine umgekehrte Korrelation erkennen.  

Generell kann für Städte in Mitteleuropa festgehalten werden, dass ältere Städte einen grö-
ßeren Artenreichtum aufweisen als jüngere Städte (Sukopp 1998). Der Vergleich der Floren 
nordamerikanischer Städte zeigt, dass die älteren Städte einen höheren Anteil an nicht ein-
heimischen Arten haben, da sie bereits länger dem Zustrom von neueingewanderten Arten 
ausgesetzt sind (Clemants & Moore 2003). 

Es gibt auch andere Ergebnisse, wie zum Beispiel Phoenix in den Sonoran Deserts, wo jün-
gere Hausgebiete in Bezug auf Pflanzen artenreicher sind. Eine Erklärungsmöglichkeit hier-
für besteht in der veränderten Grün- und Gartengestaltung der neueren Zeit, denn diese ist 
häufiger naturnäher ausgerichtet, als die Grün- und Gartengestaltung vor 20 oder 30 Jahren 
in Phoenix (Hope et al. 2003). Das zeigt auch, dass Habitatalter nicht als alleiniges Merkmal 
herangezogen werden kann (s. Kap. 3.2.3), sondern auch im Kontext des Wandels oder der 
Kontinuität der Nutzungsformen zu betrachten ist. 

Abschließend soll an dieser Stelle darauf hingewiesen werden, dass die verschiedenen 
Stadterweiterungen auch historische Spiegelbilder der jeweiligen Stadt-Umland-Gradienten 
sind. Denn wenn eine Stadt wächst, dann werden die ehemaligen Stadtränder zu innerstäd-
tischen Flächen und das ländliche Umland zu neuen Vororten (Dow 2000).  

5 Biologische Vielfalt und Stadtbewohner 
In den letzten Jahren sind eine Reihe von Untersuchungen durchgeführt worden, die die Be-
deutung sozioökonomischer Faktoren für die biologische Vielfalt in den Städten analysiert 
und herausgearbeitet haben. Es zeigt sich, dass auf Landschafts- und Habitatstrukturen be-
schränkte Untersuchungen die Wirkungen vernachlässigen, die durch die direkten Aktivitäten 
der Menschen vor Ort hervorgerufen werden (Kinzig et al. 2005, Troy et al. 2007). Sowohl 
die konkrete Gestaltung von öffentlichen und privaten Flächen in Städten als auch das Ver-
halten der Menschen im unmittelbaren Umgang mit Natur sind von verschiedenen sozioöko-
nomischen Faktoren abhängig. Von daher liegt es auf der Hand, biologische Daten mit so-
zioökonomischen Daten zu verknüpfen (Grove et al. 2006a). 

Darüber hinaus wird verstärkt der Blick darauf gelenkt, dass das Verhältnis der Menschen zu 
der biologischen Vielfalt und zur Natur generell immer mehr durch die Erfahrungswelt und 
Wertvorstellungen der städtischen Bevölkerung bestimmt wird (Miller 2008). Die Wahrneh-
mungen von und die Erfahrungen mit Natur im täglichen Leben erhalten somit eine grundle-
gende Bedeutung für den Erhalt der biologischen Vielfalt auf der Erde und leisten darüber 
hinaus einen wichtigen Beitrag für die Lebensqualität der Menschen in den Städten (Peter-
sen et al. 2007).  

5.1 Sozioökonomische Faktoren und biologische Vielfalt 

5.1.1 Sozialräumliche Zusammenhänge (Flächen und Einwohner) 
Die Verknüpfung der biologischen Ausstattung eines Gebietes mit Grundstückswerten und 
der sozialräumlichen Gliederung einer Stadt wird schon seit vielen Jahrzehnten wiederholt 
thematisiert. Diese Zusammenhänge waren bereits Gegenstand der so genannten Chicago-
er Schule, namentlich Park und Burgess, und die unterschiedlichsten Wissenschaftsgebiete, 
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wie Stadtgeografie, Stadtsoziologie, Stadtplanung, Landschaftsarchitektur, Stadtökologie 
und in den letzten Jahren vermehrt auch die Umwelthistoriker, beschäftigen sich mit diesem 
Thema. In letzter Zeit ist sowohl von den Sozialwissenschaften als auch von den Naturwis-
senschaften erkennbar, diese Zusammenhänge intensiver interdisziplinär zu thematisieren 
und zu untersuchen. Beispielhaft zu erwähnen sind hier die amerikanischen LTER Projekte 
in Baltimore und Phönix (Pickett et al. 2001, Grimm et al. 2005), Projekte der Universität Hel-
sinki (Yli-Pelkonen & Niemelä 2005) und das Graduiertenkolleg in Berlin 
(www.stadtoekologie-berlin.de/GrakoIII_Homepage/Englisch/index_e.html). 

Die Qualität der Grünausstattung nimmt sowohl für öffentliche Parks (Luther et al. 2002, 
McConnachie et al. 2008) als auch für private Grundstücke (Hope et al. 2003) mit dem Im-
mobilienwert der Grundstücke und dem Einkommensniveau zu. Dabei schließt die Qualität 
der Ausstattung meist ein intensiveres Management und vermehrte Vegetationsstrukturen 
ein. Ein gut erhaltener älterer Baumbestand ist meist ein Hinweis auf Gebiete mit höherem 
Immobilienwert (Troy et al. 2007). Demzufolge sind Wohngebiete, in denen Haushalte leben, 
die über ein höheres Einkommen verfügen, besser durchgrünt (Godeforid & Koedam 2007) 
als Stadtteile, in denen Menschen mit geringerem Einkommen leben. Untersuchungen erga-
ben, dass der Lebensstil von Bewohnern bzw. das Familieneinkommen nicht nur sehr gute 
Indikatoren für die Durchgrünungsqualität von privatem Bauland sind (Grove et al. 2006a), 
sondern auch für die biologische Vielfalt von Pflanzen (Hope et al. 2003). 

Diese bessere Durchgrünung bringt nicht nur mehr Lebensqualität durch den Grünanteil an 
sich für die Bewohner mit sich, sondern es treten weitere Effekte in Bezug auf Artenreichtum 
und Artenvielfalt hinzu. Mit der besseren Durchgrünung nimmt auch der Anteil einheimischer 
und seltener Arten zu (Kinzig et al. 2005, Melles 2005). In Santiago de Chile zum Beispiel 
sind die meisten Baumarten (84 Arten) und die höchste Baumdichte (28 Bäume pro ha) in 
den Stadtteilen mit hohem Einkommensniveau zu finden. Das sind mehr als doppelt so viele 
Arten (41 Arten) und fast das Doppelte an Baumindividuen (16 Bäume pro ha) als in dem 
Untersuchungsgebiet mit geringem Einkommen. In diesem Stadtteil stellen die 20 meist ver-
breiteten Arten auch über 72 % des Bestandes, im einkommensstarken Gebiet dagegen nur 
48 % (de la Maza 2002). Gleiches wird auch für Rio de Janeiro in Brasilien berichtet 
(McConnachie et al. 2008). Entsprechende Ergebnisse werden auch am Beispiel von Vögeln 
und für die nordamerikanische Stadt Phönix festgehalten. In Parkanlagen, die in Stadtteilen 
mit hohem Einkommensniveau liegen, wurden durchschnittlich 28 Vogelarten beobachtet, 
dagegen nur 18 in den Parks der sozial schwächeren Gebiete. Es wurden zwar alle nicht 
einheimischen Vogelarten in allen Parkanlagen registriert, aber die Differenz bestand vor 
allem bei den einheimischen Arten (Kinzig et al. 2005). In diesem Zusammenhang ist zu be-
achten, dass die gut durchgrünten Wohngebiete mit höherem Einkommen zusätzlich näher 
an naturnahen Vegetationsflächen liegen (Godefroid & Koedam 2007). Der Immobilienwert 
von Grundstücken, die sich in der Nähe von Freiflächen befinden, ist dann am höchsten, 
wenn die Freiflächen der passiven Naturerholung dienen (Crompton 2005). 

Das heißt, dass Stadtteile mit einem niedrigen sozialen Niveau auch am stärksten von der 
einheimischen Pflanzen- und Tierwelt abgekoppelt sind. Die davon betroffenen Stadtteile 
sind häufig innenstadtnah gelegen und weisen eine hohe Bevölkerungsdichte auf. Turner et 
al. 2004 haben am Beispiel verschiedener Städte unterschiedlicher Kontinente analysiert, 
dass dort wo die Bevölkerungsdichte am höchsten ist, auch im Umfeld dieser Stadtteile häu-
fig nur Gebiete mit unterdurchschnittlicher biologischer Vielfalt zu finden sind. In Vancouver  
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kommt es zu der paradoxen Situation, dass besonders viele Personen der ethnischen Grup-
pe der Ureinwohner häufig in den Stadtgebieten wohnen, in denen fast ausschließlich nicht 
einheimische Vögel vorkommen (Melles 2005). Ein großer Teil der ethnischen Gruppe der 
Ureinwohner gehört zu den sozial schwachen Bevölkerungsschichten. 

5.1.2 Privathaushalte und individuelles Verhalten  
Stadtbewohner greifen in das Gefüge der Pflanzen- und Tierwelt direkt ein. Insbesondere 
Privateigentümer von Grundstücksflächen verändern die biologische Umwelt in verschie-
denster Art und Weise (Grove et al. 2006b). Zu den Aktivitäten, die bisher analysiert worden 
sind, gehören individuelle Gartengestaltung, Tierfütterung, vor allem von Vögeln, Aufhängen 
von Nistkästen und in welcher Art Katzen gehalten werden.  

Smith et al. 2006 zeigen am Beispiel der Städte in United Kingdom, dass private Gartenflä-
chen in den Wohngebieten bis zu 27 % der Stadtfläche ausmachen können und somit ihr 
Charakter wesentlich die biologische Vielfalt einer ganzen Stadt beeinflussen kann. Gärten 
werden in der Regel von den Eigentümern nach ihren eigenen Vorstellungen von Nützlichkeit 
und Attraktivität gestaltet (Kinzig et al. 2005). Eine Vielzahl von kleinräumigen individuellen 
Entscheidungen trägt zur Ausprägung dieser Grünflächen bei (Martin et al. 2004). 

Diese Entscheidungen werden durch den Zeitgeist geprägt und unterliegen damit auch mo-
dischen Wechseln. Zum Beispiel wird in jüngerer Zeit in der Wüstenstadt Phönix – vielleicht 
auch um Wasser zu sparen – verstärkt Wüstenvegetation als Element der Gartengestaltung 
eingesetzt. Dies erklärt unter Umständen, warum diese Wohngebiete artenreicher sind als 
die, die vor 20 oder 30 Jahren gebaut worden sind (Hope et al. 2003). Andererseits gibt es 
Hinweise, dass in neueren Wohngebieten in den Gärten mehr Dünger verwendet wird als in 
älteren Baugebieten (Troy et al. 2007). Die Angebote von Gartencentern und Gartenbaube-
trieben üben wesentliche Einflüsse auf Pflanzenauswahl und Gartenpflege aus (Burt et al. 
2007).  

In den Gärten nordamerikanischer Vororte, in denen zum Beispiel auch die Haushalte mit 
dem höheren Einkommen leben, werden mehr exotische Arten angepflanzt als in den inner-
städtischen oder ländlichen Siedlungen, in denen die Menschen in der Regel über weniger 
Einkommen verfügen (Kinzig et al. 2005). 

Das Füttern von Vögeln ist eine der häufigsten Aktivitäten von Stadtbewohnern, wobei in der 
Nordhemisphäre viele Menschen die Vögel vor allem im Winter füttern (Jokimäki & Kaisan-
lathi-Jokimäki 2003). Da in der Regel Samen verfüttert werden, profitieren insbesondere 
Samenfresser und Omnivoren von diesem zusätzlichen Angebot (Lepczyk et al. 2004). Diese 
Zufütterung führt zwangsläufig zu einer Erhöhung der Abundanzen bei den Vögeln (Parsons 
et al. 2006). 

Das Anbringen von Nistkästen ist bei Hausbesitzern ebenfalls eine weit verbreitete Aktivität, 
und im Vergleich zum ländlichen Raum und zu Stadtrandsiedlungen ist die Dichte von Nist-
kästen in den Gärten der städtischen Hausbesitzer am größten (Kinzig et al. 2005). Damit 
werden Nistkasten bewohnende Vogelarten in den städtischen Gärten besonders gefördert.  

Während die zuletzt genannten Aktivitäten eine Förderung von Vögeln in Städten bedeuten, 
führt dagegen die Katzenhaltung zu einer eher negativen Beeinflussung der Kleinsäuger- 
und vor allem Vogelpopulationen, sofern die Katzen Zugang nach draußen haben oder im-
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mer wieder Hauskatzen verwildern können. Für ein Stadtgebiet in Bristol ist eine Katzendich-
te von annähernd 160 Individuen pro km² geschätzt worden (Baker et al. 2000). 

Da die Art der Katzenhaltung – mehr freilaufend oder eher im Hause haltend – und deren 
Fütterung von sozial bedingten Verhaltensmustern der Bewohner und deren Wohnsituation 
abhängt, ist damit zu rechnen, dass diese Varianzen zu unterschiedlichen Effekten auf die 
Kleinsäuger- und Vogelpopulationen führen. Einige Untersuchungen lassen allerdings ver-
muten, dass diese Unterschiede nicht so schwerwiegend sind. Parson et al. 2006 haben bei-
spielsweise keine signifikanten Unterschiede in den Vogelpopulationen von Gärten in den 
Vororten von Sydney analysieren können, gleichgültig ob Katzen oder Hunde gehalten wer-
den oder nicht. Das Problem dieser Untersuchung ist, dass nicht die Vogelpopulationen ei-
nes Quartiers, sondern die einzelner Gärten miteinander verglichen worden sind. Nach Be-
ckerman et al. 2007 ist nicht die Fütterung von Katzen und die direkte Jagd von Katzen auf 
Kleinsäugern und Vögeln notwendigerweise entscheidend, sondern die Anwesenheit von 
Katzen und damit die Katzendichte. Die bloße Anwesenheit von Katzen schafft soviel Unru-
he, dass sich dies entscheidend auf die Vogelpopulationen auswirkt. 

5.2 Wahrnehmung und Erfahrung mit biologischer Vielfalt 
Im Folgenden wird nicht auf umweltpsychologische Studien zum Verhältnis von Mensch und 
Natur eingegangen, wie sie vielseitig dargestellt bei Kaplan et al. (1998) oder bei Kahn & 
Kellert (2005) zu finden sind, sondern es werden einige aktuelle Veröffentlichungen heraus-
gegriffen, die sich unmittelbar mit dem Thema Wahrnehmung von bzw. Erfahrung mit biolo-
gischer Vielfalt befassen.  

In mehreren Veröffentlichungen wird die Bedeutung alltäglicher Erfahrungen mit biologischer 
Vielfalt herausgestellt und es werden daraus besondere Herausforderungen für  
Naturschutz-, Planungs- und Bildungsaufgaben in Städten abgeleitet (Miller 2005, 2008). 
Dieser Aspekt gewinnt vor allem vor dem Hintergrund an Bedeutung, dass für eine zuneh-
mende Anzahl von Menschen die Pflanzen- und Tierarten in den Städten den einzigen Kon-
takt zur Natur darstellen (Thompson & McCarthy 2008). Somit wird die Natur in der Stadt zu 
einem wichtigen Bindeglied, um Menschen emotional an die Natur heranzuführen und für 
Naturschutzaufgaben zu interessieren, auch wenn es „nur“ Tauben sind. Letzteres bezeich-
nen Dunn et al. (2006) treffend als „pigeon paradox“.  

Neben der biologischen „Aufwertung“ bestehender öffentlicher Grünflächen, gezielter Infor-
mations- bzw. Bildungskampagnen in Schulen über die vorhandene biologische Vielfalt in 
der eigenen Stadt oder im eigenen Wohnumfeld – Naturschutzverbände bzw. „urban wildlife 
groups“ leisten hierzu neben der öffentlichen Seite und in vielen Städten sogar vorrangig 
beispielhafte Arbeit – und dem Angebot von Stadtnaturlehrpfaden wird die Einrichtung von 
speziellen Naturerfahrungsräumen in Wohnungsnähe gefordert (Zucchi 2002) und auch mo-
dellhaft in einigen Städten umgesetzt (Reidl et al. 2007).  

In der Regel erfreuen sich viele Stadtbewohner an Singvögeln oder bunten Schmetterlingen, 
haben jedoch ein distanziertes Verhältnis zu verwilderten Habitaten in der Stadt, die eher 
negativ beurteilt werden (Sundseth & Raeymaekers 2006). Auf der anderen Seite bieten ge-
rade kleinere Brachflächen in dicht bebauten Stadtteilen Möglichkeiten, diese Flächen gärt-
nerisch oder als sich selbst überlassene Naturerfahrungsräume zu nutzen (Troy et al. 2007). 
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Über Vorbilder in den öffentlichen Grünflächen (deCandido et al. 2006) oder bei den Grünan-
lagen von mehr oder weniger öffentlichen Gebäuden sowie über Wettbewerbe, bei denen 
zum Beispiel modellhafte private Gärten öffentlich belobigt und breit bekannt gemacht wer-
den, können Anreize geschaffen werden, diese Vorbilder als Modelle für die eigenen Garten- 
und Grüngestaltung zu nutzen.  

Bisher fehlen jedoch Studien, welche die Wirkungen derartiger Aktivitäten auf die Einstellung 
und Wahrnehmung von biologischer Vielfalt bei Stadtbewohnern konkret untersucht und ana-
lysiert haben. 

In Entwicklungsländern, aber auch in Stadtteilen mit besonderen sozialen Problemlagen in 
den Industrieländern werden Konzepte angestrebt, bei denen die grüngestalterische Aufwer-
tung der Gebiete oder die Nutzung von Freiflächen zur Selbstversorgung mit Maßnahmen 
zur Verbesserung und zum Erhalt der biologischen Vielfalt verknüpft werden. In der Regel 
schließen diese Konzepte Aktivitäten zur sozialen Integration oder zur Verbesserung der 
Beschäftigungs- und  Ausbildungssituation ein. 
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Part II / Teil II (english): 
Biological Diversity and Cities 
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Foreword 
With the adoption of the decision IX/28 - 'Promoting the engagement of cities and local authori-
ties’ - at the 9th Conference of the Parties of the Convention on Biodiversity (COP 9) the impor-
tance of cities and local authorities for the achievement of the goals of the CBD was internation-
ally acknowledged. On national level urban landscapes are already included in the National 
Strategy on Biological Diversity which was adopted by the German government in November 
2007. 

As is generally known, the relation between biological diversity and urban regions is ambivalent. 
On the one hand, well structured cities offer habitats for many animal and plant species and the 
existence of green spaces is a decisive factor for living quality in cities. In addition, nature in the 
city provides the only direct contact with nature and biological diversity for many people. On the 
other hand, urbanization and the unlimited growth of cities is one of the major threats to biological 
diversity. This is why the general assessment of urban regions with regard to biological diversity 
is difficult. Definitely, biodiversity in urban regions must not be restricted only to the level of spe-
cies but requires a more complex consideration. Similarly, the process of decision making and 
weighing up of different aims of structural development and nature conservation are not easy. 

It is the task of practice-oriented science to provide important information and expertise for politi-
cal decision-making. In the field of cities and biodiversity there exist already numerous publica-
tions on investigations and inventories of animal and plant species and their habitats in cities. 
However, a qualified overview on the worldwide current state of knowledge about the role of ur-
ban regions for the conservation of biological diversity as input for the technical and political dis-
cussion was missing until now. 

To fill this gap is the aim of this publication. This review provides both a technical and a discus-
sion basis on importance, conservation and safeguarding of biological diversity. At the same time 
this study contributes to the further support of the German National Strategy on Biological Diver-
sity. 

The present review contains a comprehensive bibliography of more than 600 recent publications 
on the subject of biological diversity and cities. Despite the enormous number of publications it 
becomes apparent that many issues are not yet clarified and newly brought up. Thus, the results 
of the evaluation of the literature from different perspectives (i. a. cities as places of biological 
diversity as well as impacts of city structures and city development on biological diversity) also 
show gaps in knowledge. Those gaps have to be filled to formulate basic principles of local and 
regional action in cities and urban regions on a valid base as well as precise requirements for city 
development and city planning with regard to the conservation of biological diversity.  

 

Prof. Dr. Beate Jessel 

President of the German Federal Agency for Nature Conservation 
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Preface by the authors 
The present review, with its Appendix containing a comprehensive bibliography of more than 600 
references, focuses almost exclusively on recent publications (published since 2000) on the sub-
ject of biological diversity and cities. The study neither deals basically with urban ecology nor 
generally with nature in cities. The focus on the perspective of biological diversity, which means 
that the review is largely restricted to the areas of species richness and species diversity, has 
been deliberately chosen in order to set limits to the study. No attempt has been made to provide 
basic information on the subject or to review the literature at this basic level, much of which has 
been published since the 1980s; rather, the spotlight is turned on issues currently under debate. 
Basic information on the occurrence, behaviour and ecological requirements of plants and ani-
mals in the city can be found in books on the subject, and these are referred to in the introduction. 
Similarly, we have made no attempt to encompass the vast quantity of local studies that exist. 
Instead of that, the review refers to studies which draw on work that deals generally or synopti-
cally with issues of the relationship between biological diversity and cities. 

The study presented here seeks to provide a global overview on the topic. However, it will be 
seen that in reality European and North American publications continue to dominate the scene as 
far as the subject of biological diversity and cities is concerned. A variety of perspectives (includ-
ing cities as places of biological diversity, urban structures, urban development processes) are 
considered in the evaluation of the literature. One notes that, despite the enormous number of 
publications that have appeared, many issues are simply opened up rather than explained. 
Therefore, definitive answers cannot always be provided. It also underscores the need for further 
methodological development and for research projects that involve comparative studies of differ-
ent places or different points in time. For this to happen the international research community 
must agree on appropriate procedures. Only then will it be possible to specify not only the princi-
ples that should govern local and regional action in cities and conurbations but also the essential 
points that must be incorporated into planning and urban development. In the process it will be 
important to take on board – both from the scientific and from the planning and practical sides – 
the people who live in the cities, and to understand and involve them as important players.  

At the end we would like to thank everyone who has contributed to the success of these review 
and bibliography. We particularly thank the German Federal Agency for Nature Conservation for 
the funding of the project, primarily and by name Mr Torsten Wilke and Mrs Alice Kube for the 
support as well as the professional advice. We thank Prof. Dr. Herbert Sukopp for the critical ex-
amination of the manuscript and numerous helpful notes during the project. We thank the numer-
ous participants of the International CONTUREC-Conference “Urban Biodiversity & Design”, 
taken place in May 2008 in Erfurt, for their contributions to the discussion and their notes on ref-
erences. Last but not least, this text could not have been prepared without the support of employ-
ees of the Institute for Housing and Environment. We would like to pick out exemplarily Mr Reda 
Hatteh for the short-term printing of the conference version of the bibliography, Mrs Andrea Soe-
der for the library support of the project and Mrs Ilona Scholz for the critical examination of the 
text after tip and grammatical errors. 

Peter Werner 

Rudolf Zahner 
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1 Introduction 
Since the mid-1980s biodiversity conservation has emerged worldwide as the key theme of 
nature conservation and was manifested on a broad political basis with the adoption of the 
Convention on Biological Diversity in 1992 in Rio de Janeiro (UNEP 1995). In that context, a 
key role is assigned to urban areas in several respects. 

Urbanization, with its direct and indirect effects, is considered one of the principal causes of 
the threat to global biodiversity (McKinney 2002, Olden et al. 2006). At local level, cities mod-
ify landscapes in a much more extreme manner than other forms of land use. Urban areas 
and urban infrastructure almost entirely displace natural and agricultural landscapes. An ex-
treme reconfiguration of vegetation occurs, even to the point of its total loss. The species 
assemblage of the local flora and fauna is changed completely (Shochat et al. 2006). The 
continuing growth of urban populations, in combination with a growing gross world product, is 
expected to generate further urbanization pressure on all continents (Araujo et al. 2007). The 
year 2007 was a historical turning point, for it is from then onwards that more than half of 
humanity lives in urban settlement areas (CBD 2007). People’s awareness of environmental 
issues is influenced crucially by their experiences of nature in their everyday surroundings 
(Savard et al. 2000). For these reasons, it is essential that efforts to conserve biological di-
versity devote greater attention to urban areas (Miller & Hobbs 2002).  

Although many studies have been performed and publications produced, our understanding 
of the linkages between biological diversity and urban areas and the development of such 
areas remains fragmentary (Chace & Walsh 2004) and a systematic effort is needed to pro-
duce a complete picture (Kinzig et al. 2005, Shochat et al. 2006). On the other hand, it 
should not be overlooked that diverse and fundamental findings, albeit valid primarily for cen-
tral Europe, have already been available since the 1980s, as set out in, for instance, the re-
view produced by Sukopp & Werner 1982. A great number of new studies have been per-
formed in the meantime. In several bibliographies published in the period from 1986 to 2000, 
Sukopp et al. cite overall more than 6,500 publications on themes relating to urban ecology 
and nature conservation in urban areas (most of which are limited to German-language pub-
lications). Until 1988 alone more than 600 papers on urban avifauna were published in Italy 
(Dinetti 1994 cited in Heywood 1996). McKinney (2008) found more than 2,000 publications 
using the keyword combination “urban”, “species” and “diversity” or “richness” in the Web of 
Science and the Biological Abstracts. For numerous major cities of the northern hemisphere, 
e.g. Berlin, London and New York, there are in each case several hundred studies and publi-
cations on the occurrence and distribution of plants and animals, some spanning a period of 
several centuries (Sukopp 2002). 

The problem is not, as some scientists hold, a lack of documentation (Niemelä 1999, Tait et 
al. 2005) or inadequate understanding of the distribution of individual taxa in specific cities, 
some of which are documented in great detail. This in-depth documentation is exemplified 
by, for instance, the numerous publications by Harris on the red fox, Vulpes vulpes, (e. g. 
Harris & Baker 2001) or by Kowarik on the tree-of-heaven, Ailanthus altissima (e. g. Kowarik 
& Säumel 2007). The problem is that the complexity of determinants and the spatial and 
temporal dynamic of cities (Andersson 2006) preclude simple starting points and lines of ar-
gumentation to explain causal linkages between biological diversity and cities (Kinzig et al. 
2005). At the global level, the disparities of historical and present urban development proc-



 57 

esses and of the biogeophysical circumstances on the various continents lead to quite differ-
ent situations pertaining to the development of species diversity in individual cities. 

In many cases, the methodological differences between the various studies mean that com-
parative assessments of a large number of cities can only produce broad-brush statements 
(Pysek 1998, Werner 2007, McKinney 2008). In the same vein, methodological problems 
mean that historical comparisons of the development of flora and fauna over several dec-
ades or centuries are of limited quality and reliability (Clemants & Moore 2005). Most studies 
only capture a current temporal and spatial situation, which greatly limits their explanatory 
power with regard to connections between urban development processes and species diver-
sity. There is a lack of studies analysing over lengthier periods the development of species-
area relationships in specific urban habitats or urban areas (Tait et al. 2005).  

Furthermore, there are various elements of imprecision that hamper comparative assess-
ments and the transferability of findings. Concepts such as degree of urbanization are not 
characterized with sufficient precision. For instance, an urban park may be designated per se 
as a “less extreme level of urbanisation” (Shochat et al. 2006), which is not necessarily ap-
propriate (see Section 1.1.3). Some descriptions of species diversity in the city are restricted 
to endemic species, while others include cultivated species (Ma & Liu 2003). The scale of 
analysis varies (Clergeau et al. 2006a) as does the demarcation of the urban area (e.g. a 
purely administrative demarcation taking in the surrounding rural area, as is the case in many 
surveys of urban flora; or only the settled areas including their margins are taken into ac-
count, or, ultimately, only the narrower, central, densely built-over urban area) and various 
other aspects. There is therefore an urgent need for the scientific community to agree on the 
standards used in surveys and in the presentation of results, so that reliable comparisons 
can be made at levels beyond that of individual cities.  

The following review is based almost exclusively on recent literature, i.e. publications since 
the year 2000. Very occasionally publications of the late 1990s and, in very rare cases, also 
of earlier years are cited where this appears necessary to capture certain issues. In accor-
dance with the literature used, the review addresses current concerns and deals with the 
issue of biological diversity and cities in the strict sense. It neither retraces fundamental dis-
cussions such as those contained in the above-cited review by Sukopp & Werner (1982) or 
those of Gilbert (1989) and Klausnitzer (1993), nor does it treat the broad array of urban 
ecology research findings compiled by, for instance, the textbook by Sukopp & Wittig (1998) 
or the numerous publications produced by the LTER projects (e.g. Alberti 2003, 2008, 
McDonnell et al. 1997, Grimm et al. 2000, Pickett et al. 1997, 2001, 2006), which of course 
shed light in many respects on the interconnections between the biological diversity and eco-
logical factors of an urban area or deal more less directly with that topic. 

The introductory section of the present review concludes with definitions in order to clarify 
from the outset what is meant by the terms used or how these are interpreted. A basic point 
is that this review considers biological diversity essentially at species level, i.e. the occur-
rence and distribution of plant and animal species in urban settlement areas. Almost all of the 
studies cited were performed in major cities with populations greater than 100,000. This 
means that when urban settlement areas are referred to, these are in fact city areas. 

Section 2 takes stock of the occurrence of plants and of the various animal groups at the 
level of an overall city. It is in effect a status-quo description of the quantitative and qualita-
tive occurrence of species. Section 3 explores the theme of structures and Section 4 the 
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linkages between biological diversity and urban development processes. This takes up the 
classic distinction between pattern and process used in ecological science. Section 5 ad-
dresses the special feature that cities are not only ecological but also, and above all, socio-
economic systems which therefore have very direct links to biological diversity.  

1.1 Definitions 

1.1.1 Biological diversity, biodiversity 
The term “biological diversity” is used here in accordance with the definition produced by the 
2005 Millennium Ecosystem Assessment (MEA), based upon the 1992 Convention on Bio-
logical Diversity.  

Biological Diversity – shortened to Biodiversity - can be described as the diversity of life on 
Earth. Biodiversity has many components, like genes, species, populations and ecosystems, 
and can be considered at any geographical scale, from local to global (MEA 2005).  

A comprehensive characterization of biological diversity must take account of all the above 
components. In practice, however, and this is naturally also reflected by the publications on 
biodiversity and cities, species diversity is the principal component used to depict and assess 
the development of biological diversity at the most varied scales.  

The concept of biodiversity embraces several dimensions including, beside the scientific di-
mension, economic and ethical ones (Piechocki 2007). The present review is restricted to the 
scientific dimension, and is hence based on the biological and ecological literature. 

1.1.1.1 Species diversity and species richness 
Species diversity can be captured in the most varied forms. A broad array of indices is avail-
able to characterize species diversity at various scales. In many cases, no distinction is 
made between species richness and species diversity (Spellerberg & Fedor 2003). The latter 
includes, besides listing the pure number of taxa, a consideration of abundances and their 
weighting. Here a small collection is provided of the definitions and indices used most fre-
quently in the literature reviewed. 

α-, β-, γ-diversity: Here reference is frequently made to the definitions by Whittaker 1975. 
α-diversity = within-habitat diversity, meaning the species richness within local patches or 
habitats (Koleff & Gaston 2002). β-diversity = (spatial) turnover of species between communi-
ties (Whittaker et al. 2001). γ-diversity = inventory of a whole (regional) landscape (Koleff & 
Gaston 2002, Whittaker et al. 2001). 

Species richness: The number of species observed within a specified area (Schreiner et al. 
2000).  
Abundance: Density, frequency, overall number etc. of individuals per unit area. 

Indices of species diversity: The following indices are used: species-area curves 
(Schreiner et al. 2000), the Shannon index, which is also termed Shannon-Wiener or Shan-
non-Weaver index (Spellerberg & Fedor 2003), the Simpson index and evenness. 

Similarity and complementarity of habitats: Comparisons between habitats and areas 
frequently use the Jaccard index, the Sörensen index, the Bay-Curtis index, Euclidean dis-
tance or the Complementary Index. 
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1.1.2 Native and introduced species 
The key distinction running through almost all publications is that between native and non-
native species. This pair of concepts is also used throughout in the present review and with 
the following meanings. 

Native species (syn.: indigenous species): Species that have originated in a given area with 
or without human involvement or that arrived there without intentional or unintentional inter-
vention of humans from an area in which they are native (Scholz 2007).  

Non-native species (syn.: alien, exotic, introduced species, neobiota): Species that arrived 
in a given area with intentional or unintentional human involvement (Scholz 2007), including 
species native to other areas of the country/continent, but formerly foreign to the defined re-
gion (Tait et al. 2005). 

In Europe, introduced species are moreover frequently differentiated according to whether 
they were introduced before (archaeobiota) or after (neobiota in the narrower sense, Kowarik 
2002) the 15th century. The debate on the classification of species as anecophytes or ane-
cozoa is not taken into consideration here. 

1.1.3 Cities and urbanization 
Definitions of cities are many and various. In most cases, the overall population, high popula-
tion density and a high level of development of the built infrastructure are considered to be 
the key attributes of cities (Pickett et al. 2001, Alaruikka et al. 2002).  

Many publications do not qualify any further the concepts of “city” and “urbanization”. This 
usually results from the assumption that it is basically known what makes up a city and an 
urbanized area. As most studies are carried out in major cities, and the publications accord-
ingly reflect the situation in such cities, this simplification is not overly problematic in many 
cases. A general proviso, however, and one with which urban geographers struggle, is that it 
can scarcely be stated where a city precisely ends and the rural surroundings begin (Wil-
liams et al. 2000, Cilliers et al. 2004). 

This simplified understanding, however, no longer suffices when comparisons are made be-
tween cities or when the concept of “degree of urbanization” is used without any specific 
qualification as a catch-all phrase. Cities which differ by a factor of 10 and more in terms of 
their surface area and population number manifest significantly different ecological circum-
stances. In the same vein, gradient analyses are no longer comparable if the measure of 
urbanization does not refer to the same quantities. For example, urban land vacancies are 
not built over, but are nonetheless subject, particularly if they are in an inner-city location, to 
a high level of urban influence, both in the past and in terms of the present situation of the 
land. Or, to state a further example, an urban park located in the centre of a city that is used 
by many people and has been greatly modified by artificial landscaping components is sub-
ject to more severe human impacts than a residential area with park-like gardens, even if the 
latter is located close to the city centre.  

Measures such as hemeroby have been devised in an attempt to aggregate the degree of 
human influence to a single quantity. However, as this index cannot be determined objec-
tively on the basis of measurable ecological parameters, it can be helpful at a regional level 
(Ziarnek 2007), but is too indeterminate for broader-scale comparisons or for transferral to 
other regions (Hill et al. 2002, Angold et al. 2006).  
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In the following, we list the attributes of what constitutes a city or urbanization which are of 
relevance to the specific configuration of biological diversity in relation to the overall city and 
whose variations can be used as measures of the degree of urbanization (e.g. McDonnell et 
al. 1997, Pickett et al. 1997, 2001, 2006, Sukopp & Wittig 1998, Grimm et al. 2000, Albert 
2003, 2008, Forys & Allen 2005, Shochat et al. 2006). 

o Population larger than 20,000 and population density in central areas greater than 
500 persons/km² 

o Configuration of buildings, technical infrastructure and open spaces, whereby the de-
gree of built-up and paved area is around 40–50% on average and well over 60% in 
the core areas  

o In temperate zones, formation of an urban heat island with longer vegetation periods, 
summer-time heat stress and winter-time temperature attenuation, but cooler tem-
perature in summer in desert cities  

o Modification of the water balance, tending to become drier in temperate zones, but 
with opposite effects in desert areas due to irrigation  

o Nutrient inputs, both concentrated at specific points and broad-scale  

o High productivity, especially on areas managed by gardeners, together with inten-
tionally or unintentionally elevated feed availability for animals  

o Contaminant pressures, particularly of relevance to soil organisms, lichen or aquatic 
species  

o Further disturbance factors such as trampling, scaring or noise stress and light smog  

o Fragmentation of open and green spaces, including semi-natural areas  

o High proportion of introduced and cultivated species  

o Urban matrix and urban patches are colonized by a number of generalists and com-
mon species  

Tab. 1: Urban areas – scales and definitions 

Name Scale Definition 
Urban landscape Regional – macro A city or an agglomeration of cities and 

their urbanized surrounding areas, includ-
ing larger parts of open spaces. 
Sometimes used in contrast to the rural 
landscape to describe the integrated con-
nection of open and developed areas of a 
city.  

City/town – urban area Regional – macro to meso More or less connected built-up areas nor-
mally governed by one local authority (mu-
nicipality). 
Usually defined by population statistics 
(see above).  

Urban district 
 

Local – meso  From suburbs and sometimes formerly 
independent city parts to neighbourhoods. 
In big cities a district can cover far more 
than 100,000 people. 
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Name Scale Definition 
Urban neighbourhood 
 
 
 
Urban land-use type 

Local – meso to micro Covering several building blocks represent-
ing a specific building structure and socio-
economic quality. 
 
Covering several building blocks or open 
spaces characterized by prominent land-
use functions and patterns. 

Urban habitat Local – micro  A single open or built-up area of several 
square metres or hectares characterized by 
a specific use and structure. 

(Lichtenberger 1998, Zerbe et al. 2003, Clergeau et al. 2006 a, b, Altherr 2007) 

1.1.4 Biological diversity in urban areas 
All of the areas and the animals and plants living there which are situated within the more or 
less contiguous settlement area of a city contribute to its biological diversity. In the context of 
biodiversity conservation, the spontaneously occurring plants and animals are at the centre 
of interest. The diversity of cultivated species and of their genetic variabilities is of great im-
portance in relation to the conservation of genetic resources for present and potential uses, 
but is not considered in the present review.  
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2 Cities as sites of biological diversity 
The majority of the studies reviewed in this paper focus on the occurrence and distribution of 
vascular plants and avifauna in cities. The selection is not statistically representative, but can 
be presumed to present a largely accurate picture of the given situation. A further point is 
that it is almost only for these two taxonomic groups that spatially comprehensive analyses 
are available for several cities. Pysek (1998), Wittig (2002) and Clemants & Moore (2003) 
provide overviews with regard to vascular plants, Marzluff et al. (2001), Kelcey & Rheinwald 
(2005) for avifauna. Spatially inclusive surveys encompass not only individual land-use 
types, but capture the entire urban matrix with its full diversity of urban uses, including resi-
dential and industrial zones. For most other taxonomic groups, the literature has either stud-
ied selected sections of cities such as suburbs (e.g. Hirota et al. 2004) or individual types of 
use. The latter are often restricted to “green” types of use such as parks or forests (e.g. Ala-
ruikka et al. 2002, Brown & Freitas 2002). This means that both the state of scientific knowl-
edge and the general perception of biological diversity in cities are determined largely by 
these two taxonomic groups. The state of knowledge of the occurrence and distribution of 
small organisms is particularly limited (Savard et al. 2000). 

Although authors warn of a homogenization of biodiversity, and view urbanization as a prin-
cipal threat in this regard (McKinney 2002, Olden et al. 2006), there is agreement for vascu-
lar plants and for almost all animal groups that cities are characterized by great species rich-
ness (Crooks et al. 2004, Alvey 2006, McKinney 2006, Sukopp 2006, Reichholf 2007); they 
are sites of local and regional biodiversity (Sax & Gaines 2003). This picture emerges if the 
entire urban area with all its uses is taken into account. For the diversity of types and intensi-
ties of use creates a great array of different habitats and microhabitats, and the most varied 
habitat mosaic configurations (Niemelä et al. 2002, Garden et al. 2006). To this is added the 
intended or unintended introduction of a great number of cultivated animal and plant species. 
The substantial species richness of cities was also stressed over and again in previous dec-
ades (see the references in the introduction). In recent years, this picture has been broad-
ened to include a greater number of taxonomic groups, and has also been confirmed for a 
large number of cities on all continents.  

The sum of native and non-native species leads to the above-mentioned high number of 
species. Despite global homogenization trends, an increase in α-diversity at both local and 
regional level is to be found (Olden et al. 2006), and particularly in cities. However, assess-
ments of the development of regional diversity diverge. This divergence can be due to scale 
(Pautasso 2007), as the regional scale, in particular, is not stringently defined. It may also be 
attributable to the use of different diversity indices, i.e. whether α- or β-diversity is examined 
(Crooks et al. 2004, Olden et al 2006).  

Study of relationships between native and non-native species has become a certain focus in 
recent years, whereby a major contribution has come from the debate on the threats posed 
to biodiversity by homogenization (see in particular McKinney 2002, 2003, 2006, 2008). 

In many cases the declines in native species caused by human settlement development are 
compensated by the introduction of non-native species (see below for further details on this). 
It is remarkable that despite these declines the number of species of the biogeographical 
region, at which the cities are settled, is relatively high. That means also, in many cities the 
number of native species is at a high level. It is noted across the most diverse taxonomic 
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groups that 50% and more of the regional or even national species assemblage is to be 
found in cities of the northern hemisphere. For instance, more than 50% of the flora of Bel-
gium can be found in Brussels (Godefroid 2001), in Rome about half of the bird species oc-
curring in the surrounding landscape are also found in the city itself (Cignini & Zapparoli 
2005), and 50% of vertebrates and 65% of the birds of Poland occur in Warsaw (Luniak 
2008). However in some regions of the world like New Zealand the non-native species are 
extremely dominant in the urban flora and only some native species are found there. For ex-
ample from the total of 317 vascular plant species recorded in Christchurch biotopes, only 48 
are native (Ignatieva & al. 2000). For one thing, the native species found in cities of the 
northern hemisphere do certainly still reflect the biogeographical region (Clergeau et al 2001, 
Clemants & Moore 2003), but on the other hand, the larger number of generalists ensures 
this high level (Adams 2005). There are, however, shifts in abundances. One effect is that 
successful colonizers of cities occur in large abundances and densities – in extreme ones in 
certain parts of cities such as the city centres. On the other hand, a very large proportion of 
the species occurs in only small numbers of individuals and is limited to specific sites. It is 
noteworthy that the last statement applies particularly to a great number of non-native spe-
cies which have only recently colonized cities. It is not uncommon for invasive species to 
experience a decline in the extent of their colonization, sometimes after barely a decade 
(Forys & Allen 2005). There are also many examples of situations in which, after a lengthy 
quiet phase, conditions suddenly occur that cause the area colonized by species that arrived 
some time ago to increase by leaps and bounds (Sukopp & Wurzel 2003). The recent litera-
ture is increasingly stressing that the adaptation processes of native species are far from 
concluded. This means that the number of species occurring in cities will continue to be en-
riched, both through new colonization and through adaptation processes (Luniak 2004, Su-
kopp 2006).  

There are, however, some forecasts that predict that this process will not be sustained. 
Hepinstall et al. 2006 simulated future trends and forecast a decline in species – after a peak 
before 2027. The reasoning behind this is that the number of synanthropic species will de-
cline.  

A range of concepts are used to characterize the relationship between specific taxa and the 
urban habitat. Wittig et al. already proposed in 1985 a categorization for flora. This basic 
structure is also to be found in the recent literature, with various modifications.  

Synanthropy (Luniak 2004) is the oldest but also the broadest concept, for it refers funda-
mentally to the relationship between species and sites characterized by human uses. The 
categorization of plant and animal species as non-synanthropic and their classification in 
specific levels of synanthropy is not limited to urban areas. An interesting proposal is that of 
Garden et al. (2006), who suggest distinguishing between species that are able or unable to 
exploit the urban matrix (see Section 3.1.2). 
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Table 2: A typology of species according to their adaptation to urban settlement areas  

Authors (not always 
first authors) 

Species which avoid 
urban spaces and 

habitats 

Species which occur 
both in urban areas and 
in the wider landscape 

Species which occur 
predominantly or ex-

clusively in cities 

Wittig et al. 1985 urbanophobe urbanoneutral urbanophile 

Blair 2001 urban avoiders urban adapters urban exploiters 

Johnston 2001 non-synanthropic casual synanthropic full synanthropic 

Crooks et al. 2004 urbanization-sensitive urbanization-intermediate urbanization-enhanced 

 

The literature finds for flora and fauna alike that cities are recent sites of floral and faunal 
history (Lenzin et al. 2004). Their flora and fauna lack stability, and these areas are in an 
ongoing process of development and change. Urban development and change proceed at 
highly disparate rates at the global level, and in some cases also within regions. The perime-
ters of rapidly growing cities, such as the megacities of South America or Asia, are very re-
cent urban areas. Cities in the USA or Australia are extremely recent in a historical perspec-
tive, and are moreover embedded in landscapes which have also only been cultivated com-
prehensively in relatively recent times.  

For both plants and animals it has been observed that species continue to adapt to urban 
areas and will continue to colonize them; this applies both to native species and to some 
non-native species that are already naturalized in the rural areas (Luniak 2004, Sukopp 
2006). Although an end of such processes of adaptation cannot be foreseen yet, however, it 
is forecast over the medium term, as mentioned above (Hepinstall et al. 2008). 

2.1 Flora 
Five points are noteworthy in relation to higher plants: 

1. The presence and distribution of vascular plants in particular is the best documented of 
all taxonomic groups, and plant diversity is considered a principal argument for the high 
species diversity of cities (Pysek et al. 2004, Kühn et al. 2004, Jim & Chen 2008).  

2. There is no stable urban flora, but floral composition continues to be subject to major 
dynamics, regardless of how old a city is or in which regions of the world it is located 
(Lenzin et al. 2004, Clemants and Moore 2005).  

3. In cities on all the various continents there is a decline in the overall number of species 
compared to the assemblages encountered there 100 or more years ago (Bertin 2002).  

4. The share of introduced non-native species in the overall species inventory – and in 
many cases also their absolute number – is continuing to rise everywhere (Tait et al. 
2005, McKinney 2006).  

5. Shifts in abundances are occurring. The proportion of species widespread in a city is de-
clining, whereas the proportion of species occurring only in a few matrix fields or habitats 
of a city is continuing to rise more or less steadily (Chocholouskova & Pysek 2003). 
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When addressing non-native species, European studies often make a further distinction be-
tween archaeophytes (introduced or entered the region prior to 1500) and neophytes (intro-
duced or entered the region after 1500, discovery of the New World). It lies in the nature of 
its definition that this distinction cannot be transferred to other continents and that no simi-
larly comparable data are available. Therefore the following discussion, and that in Sections 
3 and 4 of this review, is limited largely to neophytes when non-native species are con-
cerned. Special features relating to archaeophytes, which are also termed as “something in-
between” (Celesti-Grapow et al. 2006), are noted occasionally. 

Numerous studies on lichens in cities focus, as has been the case since the 1960s, on the 
issues surrounding air pollution and bioindication. Lichens and mosses are not discussed 
specifically in the present review.  

2.1.1 Flora – Quantitative 
The positive link between the number of plant species occurring and the number of inhabi-
tants or area size of cities was already noted early on (Celesia 1997, Sukopp & Wittig 1998). 
The number of inhabitants and the area size correlate closely, although at different levels on 
the various continents. Inhabitant number and area size are dependent variables, but reflect 
two key factors of species richness: First, cities are centres of intentionally and unintention-
ally introduced species and this is linked to the number of inhabitants; second, the quantity of 
habitats grows in step with growing area size. The above-mentioned synoptic studies have 
also shown that for vascular plants the species-area curves of cities are at a higher level than 
those of rural, cultural landscapes used for farming or forestry. 

For Central Europe, Pysek (1993 and 1998) has produced the most comprehensive survey 
of cities and numbers of higher plant species occurring there. The more recent literature also 
underscores that in Central European cities larger than 100 km² generally more than 1000 
higher plant species can occur. Species numbers range from just under 30 to more than 600 
species per km² (Landolt 2000, Godefroid 2001, Chocholouskova & Pysek 2003). These lev-
els are not necessarily reached on other continents; for instance, 525 species over an urban 
area of 206 km² are reported for Chonju in South Korea (Zerbe et al. 2004). Species num-
bers of around 1200 to more than 2000 are reported for major cities and conurbations such 
as Beijing, New York or the metropolitan area of Adelaide, whose areas are significantly lar-
ger than 1000 km² (Ma & Liu 2003, DeCandido 2004, Tait et al. 2005). 

As mentioned above, large cities host about 50% of the higher plant species of the bio-
geographical region in which they are located (Godefroid 2001, Salnikov & Pilipenko 2005). 

The proportion of non-native species can vary greatly depending upon specific habitat types, 
ranging from only a few percent to 50% (Hahs & McDonnell 2007). In some regions the pro-
portion of non-native species can even reach a far higher level (Ignatieva et al. 2000). This is 
discussed in further detail in Section 3. Herbaceous plants or hemicryptophytes appear to be 
affected particularly by the loss of native species. The absolute number of non-native species 
is highest for therophytes (DeCandido 2004, Zerbe et al. 2004, Salnikov & Pilipenko 2005). 
An increase in non-native species, particularly among shrubs, is observable both in Europe 
and in North America (Chocholouskova & Pysek 2003, Clemants & Moore 2005). Even in 
many towns in South Africa a noticeably high proportion of non-native shrub species (more 
than 50% on public green spaces) has been recorded; many of these non-natives species 
are also invasive ones (McConnachie et al. 2008). 
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It is noteworthy that in Rome, for example, with more than two thousand years of history, the 
proportion of native species in the overall flora is approx. 82% and neophytes make up only 
12.4% (Celesti-Grapow et al. 2006). In North America the proportion of non-native species 
drops from east to west, mirroring the settlement history of the continent (see also Section 4). 

2.1.2 Flora – composition and turnover 
The situation is advantageous for higher plants in the sense that, for an array of cities, com-
plete or almost complete historical inventory surveys are available which can be used to 
make comparisons with the present occurrences and distributions of plants. Over a period of 
120 years and more, the turnover rates for individual Central European cities figure around 
20% to 30% using the Sörensen coefficient and over 30% to over 40% using the Jaccard 
coefficient (Landolt 2000, Chocholouskova & Pysek 2003). For New York, in comparison, 
values of almost 40% or 55%, respectively, are found (DeCandido 2004, McKinney 2006). 
For Brussels, a turnover rate of 20% based on the Sörensen coefficient has been found for 
the last 30–50 year period alone (Godefroid 2001). 

The comparison of the plant inventories of several cities on various continents has found a 
species loss ranging between 3% and 46% over a period of 100 to more than 150 years, 
whereby the mean loss found in Europe was 10–12% (Jackowiak 1998, Bertin 2002). 

In the Adelaide metropolitan area, in contrast, “only” a 7.5% loss of native plant species since 
1836 was found. In that area the number of introduced species rose sharply between 1836 
and 1950 (200 to 300 new species every 50 years); since then the growth has been less 
marked, with “only” 45 species since 1950 (Tait et al. 2005). 

The general trend across all continents is that the influx of newly introduced species contin-
ues. A doubling of the absolute number of non-native species over the past 100 years is not 
uncommon for Central Europe, and particularly so for Japan, North America and Australia. 
The literature reports a present average of about 40% non-native species in the overall spe-
cies inventory of higher plants in Central European cities (Pysek 1998) comprising archaeo-
phytes as well as neophytes.  For North American cities the value is approx. 35% (Clemants 
& Moore 2003). However, regarding those figures the question arises to rather compare the 
value of North American cities with the percentage of neophytes in European cities (La Sorte 
et al. 2007). Regarding North American cities there are references that a distinction of non-
native species might be useful to differentiate between species native to the continent but not 
to the region (extralimital) and species which originate from other continents (exotics) (La 
Sorte & McKinney 2006, La Sorte et al. 2007). The latter are comparable to neophytes in 
European cities. 

It was noted above that a shift in abundances is to be found. Successful “urban exploiters”, 
which can be both non-native and native species, are found in high abundances, meaning 
that they are encountered in the majority of the mapped grid fields or habitats of a city. The 
general trend of recent decades, however, appears to be that this number is declining and 
the number of species occurring in only a few sites is rising continuously. This indicates a 
growing threat potential (Chocholouskova & Pysek 2003). 

In Europe, native species are the most successful “urban exploiters”, accounting for 70% of 
them, while in North America the inverse ratio applies (Roy et al. 1999, Müller 2003). Since 
they occur widely and have adapted to human settlements for centuries, European archaeo-
phytes are especially successful urban exploiters of North American cities (La Sorte et al. 
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2007). Furthermore, it is noted that the influx of species from Europe is much higher than in 
the reverse direction (Müller 2005, La Sorte et al. 2007). 

In Europe there is an increasing awareness of the importance of apophytes, meaning native 
plant species which have moved into anthropogenic sites (Sukopp 2006). Analyses of this 
aspect are not yet available for North and South America, Asia, Australia etc. 

In Central Europe, indicator value analyses according Ellenberg have been used variously 
for the ecological characterization of changes in plant species inventories (Wittig 2002). 
Comparisons of changes that have occurred over the last 100 years reveal the following 
trends for Central Europe, with deviations from the trends in some cases: indicator values 
have developed towards higher nutrient requirements, higher temperatures and greater 
drought resistance. These reflect, among other things, the increasing frequency of milder 
winters (Landolt 2000, Godefroid 2001, Pysek et al. 2004). 

When debating the increase of non-native species and the dominance of a small number of 
species in urban areas, it must not be overlooked that numerous habitats and species exist 
in cities that have local, regional and national importance for nature conservation and for the 
maintenance of biological diversity, particularly with regard to native species (Dana et 
al.2002, Löfvenhaft et al. 2002, Celesti-Grapow et al. 2006). 

2.2 Fauna 

2.2.1 General aspects 
Many of the general statements made in the introduction and in the discussion of urban flora 
above also apply to the urban fauna. That is not surprising, because the diversity of the 
fauna tends to correlate with vegetation complexity and the richness of plant species (Savard 
et al. 2000). The fauna of cities is therefore also described as being highly diverse, and this 
diversity clearly indicates the adaptive capacity and plasticity of many species (Hadidian & 
Smith 2001). These adaptation processes were registered very early on particularly for ani-
mals. As the fauna can also be considered recent and unstable, especially in North America 
and Australia, substantial development processes are still ongoing. The literature stresses 
the high species numbers at local level, but at the same time notes the loss of faunal species 
diversity at regional level (Crooks et al. 2004). The strong presence of generalists well able 
to exploit urban areas or even preferring them and the loss of specialists is stressed for the 
fauna even more than for the flora (e.g. Koh & Sodhi 2004, Adams 2005).  

The way in which a city is embedded in the surrounding landscape plays a role in the devel-
opment of species diversity, but this role cannot always be assessed clearly (Clergeau et al. 
2001). Due to the diversity of fauna, analyses do not always concentrate on specific taxo-
nomic groups, but frequently examine specific sites or the species bound to these sites. 
Studies of the animal species and habitats of urban forests are the most frequent in this re-
gard (Brown & Freytas 2002, Fernandez-Juricic 2004, Alaruikka et al. 2005, Er et al. 2005). 
As a result it is easy for the loss of species to be seen in terms of the loss of species associ-
ated with forests and to be over-emphasized. Relatively little attention is paid to the impor-
tance for biodiversity of a mixture of wooded and open landscape types.  

Cities in steppe or desert landscapes differ much more substantially from their setting than 
cities in, for example, forest landscapes. In steppe and desert settings both species numbers 
– due largely to contributions of non-native species – and abundance in general are elevated 
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appreciably as a result of the diversity of supplementary habitats provided in urban areas 
(Savard et al. 2000). Special seasonal effects occur in the fauna, in contrast to the flora, de-
pending upon the climatic region and the taxon studied, such as the finding that cities are 
important overwintering sites for birds and are used by some bird species only at this time 
(Clergeau et al 1998), or that the numbers of species fluctuate considerably between wet and 
dry seasons (Torga et al. 2007). This aspect therefore merits special attention. 

A further special aspect, which can largely also be viewed as a general tendency found in 
fauna, is the frequently analysed reduction in size of species occurring in urban areas com-
pared to the species living in the surrounding landscape.  

Many faunistic studies, in particular, note the impacts of urbanization. They usually point out 
that urbanization leads to a reduction in species diversity. These studies do not generally 
refer to the urbanization of a local or regional landscape or to the entire settlement area of a 
city as compared to the surrounding landscape (see also Section 1) – in these two perspec-
tives, as noted variously above, a high species richness rather tends to be found – but gen-
erally focus on the increase of the human impact along a gradient from the city margin to the 
city centre. The following discussion therefore refers less to urbanization and more to tangi-
ble human impacts – the intensity or human impact gradient. 

2.2.2 Avifauna 
Data availability is clearly and traditionally best for avifauna, which have been studied inten-
sively for a long period, especially in Europe and the USA (Marzluff, Bowman & Donnelly 
2001, Kelcey & Rheinwald 2005, Chace & Walsh 2006, Garden 2006). Birds are the only 
species group whose occurrence is mapped, sometimes on an annual basis, in some coun-
tries (e.g. United Kingdom, Germany) using either target indicators or transects that include 
urban areas (Risely et al. 2008). This is possible only because in many countries a network 
of volunteer birdwatchers can be called on for this species group. It vividly illustrates the im-
portance of this group for present-day species conservation endeavours.  

Numerous bird species can use urban areas as habitat. Relatively high species numbers are 
not only reported for North America and Europe; in Australia, too, the cities evidently have a 
high species richness (Garden et al. 2006). Major importance with regard to the species rich-
ness of the avifauna is assigned to the urban park areas (Cornelis & Hermy 2001). 

Studies analysing individual species bound to certain habitats of the original landscape have 
generally registered a decline in these species (Chace & Walsh 2006). Leveau & Leveau 
(2004) have also confirmed this trend for the temperate South American climate. This has 
been studied especially for birds bound to forest habitats. Drastic losses of up to 80% are 
reported for forest species of tropical landscapes (Posa & Sodhi 2006).  

Species communities are highly diverse in individual urban habitats (high α-diversity) that are 
usually undisturbed or used with intermediate intensity. In contrast to this high local species 
richness, species assemblages in habitats where human impact is very high are often very 
homogenous and species-poor; these are the inner-city habitats that are highly disturbed, 
densely built up or paved and poor in vegetation (Chace & Walsh 2004). Some species de-
pend upon urban habitats (Hötger et al. 2001, Luniak 2004) or are at least substantially more 
successful in urbanized habitats than in their natural setting (Luniak 2004). In Europe these 
are mainly native species, whereas on the other continents, as found especially in North 
America, these are non-native species (Blair 2001, Melles et al. 2003). 
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In Europe and North America, the house sparrow, starling and rock dove are typical domi-
nant species, while in the city of Warsaw, for instance corvids like the magpie only became 
subdominant in the 1990s (Savard et al. 2000, Luniak 2004). In temperate and Mediterra-
nean regions, the dominant species in cities are usually granivores or omnivores, as well as 
cavity-nesting species able to use buildings (Clergeau et al 1998, Chace & Walsh 2006, Kark 
et al 2007b). Furthermore, there are distinct indications that urbanization tends to select for 
resident and social species, which experience a range expansion into anthropogenic habitats 
(Kark et al 2007b). 

In tropical zones, there can be a shift to the benefit of granivorous and frugivorous species 
(Leveau & Leveau 2004, Lim & Sodhi 2004, for a contrasting view Franchin & Marcal 2004, 
Manhaes & Lours-Ribeiro 2005). 

As they occupy several trophic levels, birds are not only a very important species group in 
ecological terms, but also a highly interesting target species group that can supply key infor-
mation on food webs in cities (Faeth et al. 2005). The abundance of individual species in 
urban areas is high and often even higher than in the surrounding landscape, because the 
availability of food in urban areas is often greater due to human activity such as bird feeding 
or the availability of wastes (Fleischer et al. 2003, Chace & Walsh 2006). Thereby highly ur-
banized habitats usually have a high proportion of non-native species (Savard et al. 2000, 
White et al. 2005).  

A particular characteristic of birds is their mobility, which greatly facilitates the colonization of 
habitat mosaics in urban landscapes. Due to their high mobility, birds can often use both the 
city and its surroundings. Raptors profit, for example, from the large populations of small 
mammals in urban areas (Chace & Walsh 2006). 

Proportions of non-native species vary in European cities. The highest numbers of non-
native species are found in western and south-western Europe, while in eastern and espe-
cially in south-eastern Europe almost no neoavifauna are to be found (Kelcey & Rheinwald 
2005). 

In South Africa the number of bird species has increased as a result of changes in land use 
accompanied by an increase in the number of generalists (Fairbanks 2004 quoted in Luck 
2007). 

According to Marzluff (2001) the following trend is to be observed worldwide: With rising in-
tensities of urbanization, the numbers of both non-native and building-nesting species rise, 
while ground-nesting and cavity-nesting species decline. 

In German cities the populations of numerous ubiquitous bird species are growing or remain-
ing stable, while others have experienced severe losses for some time (Hötker et al. 2001). 
In the United Kingdom, the house sparrow and starling have suffered extreme losses in 
population densities, with a decline well in excess of 60% being recorded (Chamberlain et al. 
2007). 

In general, numerous species appear to be continuing to colonize urban areas, where they 
occupy usable niches (Luniak 2004). 

In Australian cities, most native bird species were only lost in the last 30 years. This may be 
linked to the generation period of the species, but also to major changes in peri-urban land-
scapes (Tait et al. 2005). 
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2.2.3 Mammals 
Mammals have been studied much more rarely in the past, which is doubtless due to the 
difficult accessibility of their often nocturnal and hidden lives (Crooks 2002, Garden et al. 
2007).  

Nonetheless, many studies of numerous species are available (e.g. Garden et al. 2007, 
Baker & Harris 2007, Tikonova et al. 2006). In general, more attention is given to the larger 
mammals than the small urban mammals which certainly occur in huge abundances world-
wide. For woodmice, for example, it was calculated that the average density in domestic gar-
dens in Bristol was 81 individuals per hectare (Baker et al. 2003). 

One of the best-studied species is the red fox (Adkins & Stott 1998, Baker & Harris 2001, 
Gloor et al. 2001, Hadidian & Smith 2001, and many more).  

In the group of mammals as in others, it is usually the feeding and habitat generalists – in-
cluding numerous commensals, especially among the small mammals – that cope best with 
urban conditions. Non-native commensals often occur worldwide, competing in high abun-
dances with the native fauna (McKinney 2006). Omnivores, carnivores, insectivores and 
Marsupialia are functional groups frequently occurring in urban areas (Chamber & Dickman 
2002, Baker & Harris 2007). Of these, six taxa are the most frequent in Europe: mice, voles, 
foxes, squirrels, hedgehogs, bats. Larger predators, in contrast, are rare in urban areas (van 
der Ree & McCarthy 2005, Baker & Harris 2007). 

Almost all mammal species decline with an increasing degree of human impact in urban ar-
eas and mainly use vegetation-rich and richly structured habitats (Gaisler et al. 1998, Sorace 
et al. 2001, Lesinski et al. 2000, Avila-Flores & Fenton 2005, Tikonova et al. 2006, Baker & 
Harris 2007). McKinney (2008) found in a remarkable 12% of the studies in his review a rise 
in species numbers up to a moderate level of urban impact.  

A slightly changed picture emerges for some mobile bat species, many of which roost in 
buildings in highly urbanized areas in broad daylight but can partly also hunt in distant areas 
outside of the city (Lesinski et al. 2000, Everette et al. 2001) and in that case are not neces-
sarily dependent upon suitable hunting habitats in the urban area. In many countries the 
threat to bat species posed by roost loss, for example loss of tree cavities and of places in 
buildings, is the most distinct (Everette et al. 2001, Evelyn et al. 2004, van der Ree & 
McCarthy 2005). 

There is only limited concrete information on the present development of mammal popula-
tions in cities. Mammal species numbers have declined especially in Australian cities, where 
in some cases half of the original species assemblage is extinct (Tait et al. 2005, van der 
Ree & McCarthy 2005, Garden et al. 2007). Only Tait et al. (2005) assume that no further 
species are endangered in Australia, while van der Ree & McCarthy (2005) assume that the 
loss of further species is probable. The loss of species that originally occurred can be pre-
sumed to have been also high in other parts of the world, but here the data situation makes 
not possible to present useful assumptions. 

Two aspects are striking in relation to urban mammals. One is that, together with songbirds, 
they are the group most perceived and appreciated by the human inhabitants of cities – al-
though when densities are high this can rapidly tip into a perception as pest species; this is 
especially true for rats and pigeons (DeStefano & DeGraaf 2003).  
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The second is that, again together with the birds, they are the group most threatened by do-
mesticated mammals (cats and dogs) or feral individuals. There are numerous studies of the 
scale of this problem that do not always arrive at the same result, but there is no doubt about 
the general problem (Gillies & Clout 2003, Woods et al. 2003, Kays & DeWan 2004, Baker et 
al 2005, Beckermann et al. 2007, Sims et al. 2008). Domesticated or feral dogs and cats are 
an important element of the urban fauna and as such should be included in any studies. 
Their close interaction with human modes of behaviour also needs to be considered (see 
Section 5).  

2.2.4 Herpetofauna 
Unfortunately, little material has yet been published in an internationally available form on the 
diversity of urban herpetofauna (Garden et al. 2006). This is surprising, as the good local 
data availability generated by habitat mapping and monitoring programmes, at least in 
Europe, would have led one to expect a much more differentiated picture. 

A study by Germaine and Wakeling (2001) on lizards that has gained much attention found 
that tree lizards cope best with urban habitats and that their abundance, species number and 
evenness are greatest at low to moderate levels of urbanization. It appears clear that reptiles 
are affected particularly by urbanization, but the highly variable factors are still scarcely re-
searched (Garden et al. 2006, see also Ryan et al. 2008). Even the proportions of non-native 
species in urban areas have as yet only been recorded in a rough and isolated manner (e.g. 
Smith et al. 2007). 

Parris (2006) and Price et al. (2006) also report a decline in amphibian species and abun-
dances. Here the availability and quality of urban waters is decisive. To what extent the ur-
ban amphibian populations are also affected by the global decline of this group remains to be 
clarified. 

2.2.5 Fishes 
Fishes are a further group of species that suffer particularly from water quality and its change 
in cities. Most studies, however, examine riverine systems – while these are affected greatly 
by urbanization, they do not represent a purely urban habitat, as the city always only affects 
a section of the river.  

It has been shown for the example of the fish fauna of the Seine in Paris (Boet et al. 1999) 
that it is particularly the migratory fish species that are affected by the changed river condi-
tions, and that the remaining species continue to be endangered by depressed reproduction 
rates. The number of species was found to be reduced from 13 in the undisturbed sections of 
the Seine upstream from Paris to four remaining species downstream from the metropolis. 
Cushman (2006) also found for one of the rivers studied a decline in abundance and rich-
ness that followed increasing levels of urbanization, but also found a river in which there is 
no change in the fish fauna because the species composition is already urban-tolerant even 
in more natural surroundings. 

These findings are complemented by those of Marchetti, Lockwood & Light (2006) who re-
port major differences in species assemblage between different watersheds attributable to 
the urbanization of the watercourses and their isolation. Invasion by introduced non-native 
species for the purposes of fisheries leads additionally to a large degree of homogenization 
of the fish fauna. 
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2.2.6 Arthropods 
Arthropods are the most diverse taxon worldwide, not only in terms of the vast number of 
species, but also in terms of their diversity of use of the most varied habitats in cities as 
elsewhere. It is thus unsurprising that this group does not present a uniform picture of their 
use of urban areas, and generalizations always remain questionable. 

Lepidoptera and carabids are favoured target species for studies in cities worldwide (Alaruika 
et al. 2002, Angold et al. 2006, Blair 1999, Brown & Freitas 2002, Hardy & Dennis 1999, Ishi-
tani, Kotze & Niemelä 2003, Posa & Sodhi 2006, and many more). At this point the GlobeNet 
Project should be noted (Niemelä et al. 2000). GLOBENET is a multi-national research 
framework for assessing and comparing the influence of urbanization using a single group of 
invertebrates, in this case carabid beetles, and standardised field methods, namely gradient 
analyses. 

Precise losses of species have only rarely been documented, but the loss of more than 40% 
of lepidoptera species in San Francisco seems characteristic (Connor 2002). Even higher 
losses have been recorded for tropical forest species, in this case 80% (Posa & Sodhi 2006).  

Nonetheless, some arthropods can reach high abundances in cities (< 3800 individuals per 
square metre) and arthropod species are present at all trophic levels (McIntyre 2000). De-
clines in insect fauna can have drastic impacts upon the insectivores of other taxa (Connor 
2002). 

Due to their mobility and their use of the nectar sources of the most varied flowering plants, 
the responses of lepidoptera species to the level of human impact in urban areas are often 
comparable to those of birds (Blair 1999, Clark, Reed & Chew 2007, for a contrasting view 
Posa & Sodhi 2006). When the number of nectar resources drops and host plants for the 
caterpillar stage are absent, lepidoptera numbers fall (Dennis & Hardy 1999). Koh & Sodhi 
(2004) analysed the close relationship between the number of potential larval host plant spe-
cies and butterfly species richness in urban parks. The impact of urbanization appears to be 
even stronger in tropical zones (Brown & Freitas 2002). Here, in contrast to temperate re-
gions, connectivity and water availability appear to play a greater role (Brown & Freitas 2002, 
Angold et al. 2006). 

In numerous arthropod groups, small to medium-sized generalists predominate (McIntyre et 
al. 2001, Alaruika et al. 2002, Ishitani, Kotze & Niemelä 2003). However, for the individual 
taxa it is often not possible to identify a clear correlation between urbanization gradient and 
abundance or species number (Ishitani et al. 2003, Clark et al. 2007, for a contrasting view 
Kache 2001 with respect to staphylinids, McIntyre 2001, Alaruika et al. 2002 with respect to 
carabids and spiders, Ulrich et al. 2007). According to Clark et al. (2007) the quality and 
quantity of that correlation depend particularly strongly upon the scale chosen for study. 

For most species local habitat quality (e.g. vegetation structure, fragment size, fragment age 
or succession stage) is of vital importance (Miyashita, et al. 1998, Bolgor et al. 2000, McIn-
tyre 2001, Shochat et al. 2004, Angold et al. 2006, Strauss & Biedermann 2006, Clark et al. 
2007). 
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According to Forys & Allen (2005) ants cope relatively well with an increasing degree of ur-
ban sprawl. Even after population collapses caused by invasions of non-native species, ant 
populations can recover completely under favourable conditions (Morrison 2002, Morrison & 
Porter 2003). Therefore, some scientists argue that ants, together with springtails and mites, 
are not particularly well suited as indicators of the effects of urbanization (McIntyre et al. 
2001). 
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3 Urban patterns and biological diversity 
The complexity and diversity of urban patterns have been often described and identified as 
the important factors of biological diversity (see Sections 1 and 2). 

Structurally a town or city can be viewed as a “complex habitat mosaic” (Mazerolle & Villard 
1999). This habitat mosaic is made up of very varying sub-areas, while at the same time the 
city itself is a more or less clearly defined area that forms part of a larger landscape complex. 
A number of studies use the matrix-patches-model of landscape ecology to describe this re-
lationship between the system as a whole and the sub-areas. Depending on the scale, the 
landscape area may be the matrix and the built-up urban areas the patches (Di Mauro et al. 
2007), or the urban area may be the matrix and the individual habitats within it the patches 
(Garden et al. 2006). In the latter case the built-up areas and the associated built infrastruc-
ture is usually termed the matrix, while the green areas are regarded as the patches (Green 
& Baker 2003). Since the mosaic-like character of the urban area can also be seen as a 
fragmented heterogeneous landscape form, the relevant approaches, methods and theories 
of landscape ecology can be applied to it in order to analyse and evaluate the links between 
biodiversity and urban area (Adam 2005). 

The discussion that follows relates to both levels, dealing with the structure of the urban area 
as a whole and the structures of the individual habitats within the urban area.  

3.1 Landscape level 
Consideration of this level is hampered by the lack of studies – other than those concerned 
with city size and urbanization gradient – which might permit questions about the relationship 
between urban pattern and biodiversity to be answered in greater depth. In recent years 
some studies have investigated the relationship between urban form and biological diversity 
(Tratalos et al. 2007a, Werner 2007). By contrast, many studies dealing with urban-to-rural 
gradients have been carried out and published in the last few years (see chapter 3.1.4). For 
example McKinney (2008) provides a review of this subject. As significant factors which de-
termine the proportion of native species – in this case of avifauna – Savard et al. (2000) 
quote the geographical location of a city, the landscape context in which a city is embedded, 
and the proportion of natural vegetation within a city.  

3.1.1 Landscape setting (landscape matrix, landscape context) 
Towns and cities on our planet are embedded in very varying landscape settings. For exam-
ple, cities in parts of northern Europe, Canada and the tropics are set in forest landscapes 
(ranging from boreal forests to rainforests); cities in central and southern Europe are often 
embedded in cultivated agrarian landscapes, while some cities in Australia, the USA and 
Africa are located in steppe or even desert landscapes. In addition, coastal cities – defined 
by their location in places where the land meets the sea – are found all over the world. A 
city’s native species are to a significant extent a reflection of its landscape setting and, as 
already mentioned above, species from the relevant landscape setting constitute a large per-
centage of the existing species potential. However, cities are unique in that they add new 
patterns not typical of the landscape to the original landscape and habitat patterns. Built 
structures interpose what approximates to a rock landscape (Lundholm & Martin 2006), while 
in desert cities, for example, well-watered lawn areas are added to the mix (Hope et al. 
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2003). In the same vein, cities set in forested regions acquire a large number of open land 
habitats, so that these cities are on the whole less afforested than the surrounding region, 
while cities sited amid agricultural landscape or steppe acquire urban forests which make 
them on average more afforested than their environs.  

Some studies have concluded that the impact on some of the flora and fauna of this integra-
tion into the landscape setting is small (Strauss & Biedermann 2006). For example, Clergeau 
et al. (1998) claim that there is no evidence that the composition of the avifauna of different 
cities within a large geographical landscape space – in this case northern Europe – is af-
fected by regionally different landscape settings. Research needs to investigate to what ex-
tent these differences are overridden by generalists, since the species that occur in the cities 
are largely composed of generalists (see paragraph below on urban structures).  However, 
on another level of scale, that of habitat, Chamberlain et al. (2004) found that surrounding 
area is one of the main determinants of occurrence for many bird species; this contrasts with 
the findings of Daniels & Kirkpatrick (2006), who rated the influence of the environment 
lower. Daniels & Kirkpatrick (2006) explain these differences by reference to the different 
scale of the surroundings, since Chamberlain et al. (2004) investigated only the immediately 
local environment but not the regional setting. With respect to the composition of the plant 
community, Pysek (1998) comes to the conclusion that at least the proportion of neophytes is 
not particularly influenced by geographical differences within central Europe; other factors, 
such as the structure quality of the individual habitats within the urban area or the size of the 
city are found to have a more significant effect. In summarizing the findings of studies of in-
vertebrates, the authors likewise conclude that the impact of the landscape context is signifi-
cant in only 20% of the studies analysed. However, in the case of vertebrates the proportion 
is around 80% (Di Mauro Dietz & Rockwood 2007). 

On the other hand, Tait et al. (2005) assume that the decline of the fauna in Adelaide in re-
cent years is due not only to changes within the urban area; it is likely that changes in the 
surrounding landscape also play a significant part. It is probable that this is particularly the 
case for mobile species that can use both the city and its surroundings (Everette et al. 2001, 
Chace & Walsh 2006), or for whom the surroundings provide a permanent source for the 
recolonisation of the urban habitats.  

It is likely that habitat-sensitive species in particular are affected by changes in the landscape 
matrix, while generalists tend to be unaffected (Ries et al. 2001, Steffan-Dewenter 2003, 
Henle et al. 2004).  

Another aspect of landscape setting is the fact that in places such as central Europe cities 
are located in landscape settings that are naturally relatively species-rich (Kühn et al. 2004). 
A correlation between population density and species diversity has been noted both for 
Europe as a whole and at a global level (Araujo 2003). This correlation is not surprising in 
view of the fact that these cities have typically developed in regions which are both produc-
tive and often characterized by landscape diversity (e.g. a river setting with adjoining ter-
raced landscape, or in the transitional area between plains and mountain ranges). If the spe-
cies diversity of the cities is due in part to this correlation, this provides evidence of the inter-
action between landscape setting and city (see also Chapter 4.1.2).  
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3.1.2 Urban structures (urban matrix) 
In relation to the city, species can be subdivided according to whether they are able to move 
across the urban matrix or even to use it as a habitat. Garden et al. (2006) term these “ma-
trix-occupying” species. By contrast, species for which the built-up areas represent barriers 
are termed “matrix-sensitive” species. These species are confined to single urban habitats 
(patches), mainly green areas or urban wastelands, and are exposed to greater risks in ur-
ban areas as a result of fragmentation and other potential changes to their habitat (Crooks et 
al. 2004). In Australia, small-bodied insectivorous and nectivorous birds, in particular, are 
among the matrix-sensitive species (White et al. 2005). In addition to the concepts of “matrix-
occupying” and “matrix-sensitive” species, other terms – such as exploiters / adapters and 
avoiders – are used, but they do not have identical connotations. The same applies to the 
terms urbanophobe and urbanophile (see Table 2). 

Cook et al. (2002) and Godefroid & Koedam (2003) have established that matrix-occupying 
species also occupy patches and that, because of this, effects of patch size or patch dis-
tances on species diversity may be concealed. If this species group is omitted from the 
analysis of patch effects, clearer correlations between the structural characteristics of 
patches and species diversity can be identified. For mobile species such as birds or beetles, 
the location of habitats within the urban matrix has little impact; the qualities of the different 
habitats are more important (Clergeau et al. 1998, Angold et al. 2006). The same applies to 
the flora found on vacant sites. A very high proportion of the flora found on vacant sites con-
sists of species with good means of dispersal; more than 50% are species dispersed by the 
wind (Godefroid et al. 2007). On the other hand, it has been found in the case of birds that 
the use of habitat by overwintering waterfowl is influenced in part by the urban environment 
(McKinney et al. 2006), and that the breeding success of birds is affected by the combination 
of habitat size and type of environment (Clergeau et al. 2001, Chamberlain et al. 2004, 
Donelly & Marzluff 2004). Study of the red squirrel showed that explanatory models of its 
incidence in patches are significantly better if the permeability of the matrix is taken into ac-
count in the analysis (Verbeylen et al. 2003). Hodgson (2005) goes on to show that matrix 
species are strongly represented in natural remnants that are surrounded by dense residen-
tial building; by contrast, remnants that are surrounded by residential areas with plenty of 
greenery remain home to many species that are tied to natural habitats. The study of bryo-
phytes, too, reveals clear correlations between the flora of the parks and that of their envi-
rons (Fundali 2001). It can be concluded from this that promotion of species diversity in the 
patches must involve altering the layout of the matrix (Marzluff & Ewing 2001). 

Relatively few studies have investigated the correlations between the layout of the urban 
matrix and biological diversity, or the effect of the interactions between matrix and patches 
on biological diversity (Whitford et al. 2001, Melles et al. 2002, Crooks et al. 2004, Zerbe et 
al. 2003). The apparently insular nature of the green areas and the sharp transitions between 
the individual usage types (Grove et al. 2005, Deichsel 2007) cause the mutual interactions 
to be overlooked (Borgström et al. 2006). The urban matrix does not consist only of buildings 
and sealed surfaces; significant parts of it are themselves interspersed with greenery. Many 
residential districts in central Europe have a “green index” of 50% or more and contrast with 
other types of land use in having a large number of microhabitats (McIntyre et al. 2001). It is 
estimated that in the United Kingdom between 19% and 27% of the area of towns and cities 
is taken up by domestic gardens (Smith et al. 2006c), fulfilling high habitat qualities for plants 
and animals. These good quality gardens may, therefore, act as source populations in addi-
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tion to other habitat types, such as woodlands. Consequently, they may further reduce the 
deleterious effects of fragmentation on wood mice (Baker et al. 2003). However, it is often 
not only patches but also characteristics such as residential areas that are particularly impor-
tant for species diversity in a town or city (Werner 1999).  

Studies are far too often restricted to patches that are considered independently of their sur-
roundings. Local phenomena cannot be correctly classified unless the influence of the envi-
ronment is taken into account (Chamberlain et al. 2004). This influence can in some cases 
be more significant for biological diversity than the direct loss of individual habitats (Mazerolle 
& Villard 1999). Many urban areas, particularly parks and landscaped residential areas on 
the urban fringes can be classed as areas of intermediate disturbance (Turner et al. 2005). 
This fact, together with the mosaic-like distribution of the numerous other habitats, explains 
the high level of species richness of peripheral urban areas (Zerbe et al. 2003). However, 
this statement is qualified by the observation that in the case of carabids the hypothesis that 
intermediate regimes of disturbance are associated with high species richness has not been 
found to apply (Niemelä et al. 2002, Magura et al. 2004). 

In Germany, biotope mappings have been carried out in more than 200 towns and cities 
(Schulte & Sukopp 2003). The aim of many of these biotope mappings is to identify the habi-
tat quality of all the types of land use in the urban area; this information can then be used to 
assess the importance for the town or city’s biological diversity of all types of land use and of 
the land use that actually prevails. Many habitat surveys have also been carried out in the 
United Kingdom (Jarvis & Young 2005). In South Korea (Hong et al. 2005), Japan (Müller 
1998, Osawa 2004) and South Africa (Cilliers et al. 2004) the German model of urban bio-
tope mapping has been adopted. However, most of these surveys have been undertaken for 
purposes of local urban planning; there are therefore very few horizontal comparisons, and 
the surveys that have been carried out are difficult to compare on account of the differing 
methodologies used.  

3.1.3 Gradients 
Gradient analysis along an urban-to-rural gradient is the investigative approach most often 
used to analyse the relationship between species richness or species composition on the 
one hand and the degree of urbanization on the other (Fernandez-Juricic & Jokimäki 2001). 
McDonnell et al. (1997), Niemelä et al. (2002) and McKinney (2008) see in the widespread 
use of gradient analysis a means of making regional and global comparisons between differ-
ent cities and across different taxonomic groups. The implication is that this gradient, which 
extends from the densely built-up urban centre via the urban periphery to the rural environs, 
is found all over the world and reflects comparable structures and processes. The 
GLOBENET projects modelled this approach (Niemelä et al. 2000). In addition, researchers 
analysing urban-rural gradients often raise the supplementary question of the extent to which 
the hypothesis of the link between high species diversity and intermediate levels of distur-
bance applies to these gradients (McKinney 2008). The assumption is made that the urban 
periphery or urban habitat patches on the urban periphery represent habitats of intermediate 
disturbance.  

However, comparative analysis of surveys which have involved urban-rural gradient analysis 
reveals problems in two areas. Firstly, the surveys involve different levels of scale. Here 
again there is a mixture of the landscape level and the habitat level. For example, some sur-
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veys are based on data from grid maps. The grids (e.g. 1 x 1 km) usually contain a mixture of 
various urban use forms (Godefroid & Koedam 2007) which in large measure reflect changes 
in building density and in the degree of landscaping along an urban-rural gradient. Other sur-
veys, on the other hand, relate to specific habitats which are positioned in the urban area 
along an urban-rural gradient (Alaruikka et al. 2002, Hahs & McDonnell 2007). This means 
that habitat-specific changes that occur along the gradient and influence the biological diver-
sity acquire a high level of importance and can override influences of the urban matrix (see 
Sections 3.1.3 and 3.2). Using a transect in Berlin as an example, Zerbe et al. (2003) sur-
veyed both scale levels in parallel and obtained corresponding differences in the results. 
Secondly, the influencing factors that determine the gradient in the cities and that impact on 
the individual habitats studied may differ widely from each other. The gradient is not as 
straightforward as is implied above. There is a complex mixture of direct influences, such as 
patch size, disturbance and management, and indirect ones such as climate and air pollution 
(Niemelä et al. 2002, Alberti 2005, Deichsel 2006). According to Hope et al. (2003), the gra-
dient paradigm is a good model in relation to the native vegetation, but not in relation to spe-
cies diversity. For if resource limits are raised as a result of human activity, or if species-poor 
natural vegetation (e.g. desert vegetation) is enriched by other vegetation elements, this 
model would no longer apply.  

It is virtually impossible to separate individual influences from each other entirely (Weller and 
Ganzhorn 2004). This complex mixture can inherently be very marked between the cities and 
the individual habitats and thus comparative interpretations of the findings are very difficult 
(Sadler et al. 2006). In addition, Celesti-Grapow et al. (2006), using the example of the flora 
of Rome, show clearly that under heterogeneous landscape conditions urban-rural gradients 
even within a city can reflect very different relationships between species diversity and ur-
banization influences.   

To apply the hypothesis of the intermediate level of disturbance to the landscape area of the 
urban periphery or to individual urban habitats on the urban periphery also represents an 
over-simplification of the distinctions between the three areas of peri-urban area, urban pe-
riphery and inner city.  

3.2 Habitat level 
Just as a city’s built structures reflect the city’s history, the natural structures that form part of 
the city reflect the city’s natural history. Developing this idea, Kowarik (2005) distinguishes 
four basic forms of nature found in cities.  

Nature 1 “old wilderness”:    remnants of pristine nature. 
Nature 2 “traditional cultural landscape”:  continuity of former agricultural or forested land. 
Nature 3 “functional greening”:   urban parks, green areas and gardens. 
Nature 4 “urban wilderness”:   new elements by natural colonization processes 

particularly distinct on urban wastelands.  

The individual habitat structures, described above in terms of the different green habitats, as 
well as the individual species of a city, can be assigned to these four forms of nature. Many 
publications that deal with the individual habitats of a city can also be assigned to these four 
forms (remnants of pristine nature – Teo et al. 2003, Stenhouse 2004, urban woodlands or 
forests – Körner & Kowarik 2005, Nakamura et al. 2005, Posa & Sodhi 2006, urban parks 
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and gardens – Rusterholz 2003, Cornelis & Hermy 2004, Gaston et al. 2005, urban waste-
lands – Godefroid 2001, Muratet et al. 2007).  

A number of authors state that the quality of habitat areas in respect of biological diversity is 
determined by structural features (which for animals means primarily the vegetation struc-
ture), the size of the area, and by the age and connectivity of the habitats in question (Sten-
house 2004). More specifically, the more structure-rich, the larger, the older and the less iso-
lated a habitat area is, the better are the implications for biological diversity (Cornelis & 
Hermy 2003, Angold et al. 2006, Chace & Walsh 2006). The examples of urban brownfields 
revealed that communities of phytophagous insects were predominantly determined by vege-
tation structure, followed by soil parameters, site age, and landscape context. For most spe-
cies, local factors such as vegetation structure, age and soil were the most important. Only a 
few species were strongly influenced by landscape context (Strauss & Biedermann 2006). 

However, a number of studies indicate that the links are not always so clear-cut. This is usu-
ally a result of the following factors: 1) underestimating the interactions between habitat area 
and matrix (Mazerolle & Villard 1999); 2) species with differing levels of mobility cannot be 
simply compared with each other (Smith et al. 2006); 3) individual habitats, especially if they 
are extended over several hectares or kilometres, are made up of a number of microhabitats. 
Furthermore, they are investigated at differing levels of scale (Hobbs & Yates 2003); 4) fi-
nally, most studies cover only a limited period of time, often during only one research year 
(Hobbs & Yates 2003). 

Some recent findings on structure characteristics will now be described.  

3.2.1 Habitat vegetation structure 
Habitat structure is generally defined as the amount, composition and three-dimensional ar-
rangement of physical matter (Byrne 2007). The following remarks are limited to the vegeta-
tion structure and pick out some aspects as examples to be considered more closely.  

The structural diversity of the vegetation of urban habitats is regarded as a good indicator for 
the measurement of biological diversity (Whitford et al. 2001). The relationship between spe-
cies richness and developed green structures has been described with particular reference to 
birds (Sandström et al. 2006). Small-scale structures that have been recognized as important 
for habitat quality are for example large, old trees and dead wood. These structures meet the 
specific needs of hole-nesting species and therefore make a specific contribution to biologi-
cal diversity (Mörtberg 2001) 

As mentioned already, for birds, as a highly mobile animal group, these green structures are 
in fact the most important factor compared with other factors such as landscape setting and 
connectivity (Clergeau et al. 2001, Fernandez-Juricic & Jokimäki 2001, Hostetler & Knowles-
Yanez 2003, Leveau & Leveau 2004, Donnelly & Marzluff 2006). The same has also been 
observed for arthropods (McIntyre et al. 2001). The number of trees is also important for the 
occurrence of bats; for example, in North American cities many bats and bat species roost 
almost exclusively (89 % of the time) in trees. Particularly large trees fulfil this habitat func-
tion (Evelyn et al. 2004). 

Various studies have highlighted the links between the presence of native vegetation ele-
ments and plant species and that of native animal species. McIntyre et al. (2001) analysed 
the effects on the composition of the arthropod fauna of remnants of the natural and agricul-
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tural landscape in the urban landscape and of residential and industrial areas planted with 
non-native plants. The proportion of native or of non-native vegetation has a significant influ-
ence on the composition of the arthropod fauna. The authors established that the composi-
tion of the arthropod fauna changed significantly depending on land use and on vegetation 
(native or non-native). Various authors report a positive correlation, both generally between 
native vegetation elements and species richness (Chace & Walsh 2006) and specifically be-
tween native vegetation elements and for example native bird species (Daniels & Kirkpatrick 
2006). Turner (2006) reports similar findings for the city of Tucson, Arizona. The strongest 
positive correlation with the abundance and diversity of native birds is with the amount of 
native vegetation, in this case the bushy vegetation of the desert landscape. In a comparison 
of various domestic gardens, Parsons et al. (2006) also conclude that more native birds are 
to be found in gardens with predominantly native vegetation. For butterflies the dependence 
on host plants during the larval stage is quoted as an important factor underlying this type of 
correlation (Koh 2007). Crooks et al. (2004) state somewhat more cautiously that the propor-
tion of natural vegetation has only a weak bearing on species diversity.  

In this context Turner et al. (2005) refer to the fact that only a few non-native species are 
found at sites with natural and semi-natural vegetation. They conclude that near-natural 
vegetation increases robustness and hence resistance to the intrusion of species foreign to 
the area.  

3.2.2 Habitat size 
Since an increase in habitat size often correlates with an increase in habitat structures and in 
the variety of microhabitats, it is often also linked with an increase in the number of species. 
This continues to apply to urban habitats, and the typical species-area relations are found 
even here (Bolgor et al. 2000, Angold et al. 2006). Area size is thus an important factor re-
spectively indicator in relation to species richness and species diversity even in urban areas 
(Crooks et al. 2001). These species-area relationships can be at different levels for different 
habitat types, as has been shown in the case of plant species for Berlin. For urban brownfield 
sites the relationship is at a particularly high level (Sukopp & Werner 1983). A different ap-
proach involves assessing species diversity for a constant unit of area – i.e. per hectare or 
per square kilometre. When studied in this way there may be little or no difference between 
large and small urban patches or smaller patches may even display higher species numbers 
in relative terms (Gibbs & Hochtuli 2002). 

Various studies point out that near-natural vegetation elements can often be integrated into 
large park areas, thus promoting native animal species (Chace & Walsh 2006). By contrast, 
a reduction in the size of areas leads to an increase in edge effects and hence also in distur-
bances. The increase in disturbances then makes it easier for non-native species to invade 
(Honnay et al. 1999) and thus puts native species at risk. However, studies of residual near-
natural areas in Australian Cities found no significant correlations between area size and the 
risk of invasion by non-native species (Antos et al. 2006).  

The positive correlation between species richness and area size is a gross simplification. An 
increasing number of studies are yielding differing and contradictory results, particularly 
when the location factors and individual animal groups are analysed in more detail (Hobbs & 
Yates 2003, Rainio & Niemelä 2003, Altherr 2007, Deichsel 2007). The size factor often con-
ceals a complex web of other factors (Deichsel 2007). In a study of domestic gardens Cham-
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berlain et al. (2004) found that large gardens are more likely to be planted with trees and that 
they lie on average closer to the edge of the city. It is very difficult both to distinguish the fac-
tors cleanly from each other and to weight them. Tscharntke et al. (2002) point this up by 
saying that “area or fragment size has turned out to be a simple parameter of high predictive 
value for species richness.”  

However, one must not overlook the fact that habitat size is very likely to affect the species 
assemblage, as Gibbs & Hochtuli (2002) or Altherr (2007) have shown to be the case for 
carabids, staphylinids, arachnids, hymenoptera (ants, wasps), and diptera (flies).  

There is considerable evidence that a number of smaller areas can do more to increase re-
gional species diversity (β-diversity) than single large areas (Gibbs & Hochuli 2002). Refer-
ence is made in this connection to the special feature of urban areas which arises from the 
fact that the re-ordering of green areas, particularly in city centres, often has only small areas 
to work with because the creating of large, contiguous areas within existing urban areas may 
prove difficult (Turner 2006).  This could mean that the promotion of β-diversity should be 
used as a guideline for measures which have the conservation of species diversity in urban 
areas as their aim.  

3.2.3 Habitat age 
A number of reviews emphasise that for plants and various animal groups there is usually a 
positive correlation, as there is for other habitat factors, between habitat age and species 
diversity (McIntyre 2000, Clergeau et al. 2001, Crooks 2002, Chace & Walsh 2006). Here 
again, though, it is noticeable that many individual studies yield contradictory results.  

Habitat age has a variety of aspects, which will be considered here at the local level. They 
comprise: 

 The aspect of pristine remnants of native vegetation (Antos et al. 2006) 
 The aspect of area use and maintenance over decades or even centuries (Kowarik 1998, 

Celesti-Grapow et al. 2006) 
 The aspect of succession and the emergence of differentiated vegetation structures (Han-

sen et al. 2005). Here, the factor of age is equivalent to that of habitat quality (Honnay et 
al. 1999). 

 

The first aspect focuses not so much on species diversity in itself as on the importance of 
these areas for the conservation of native species and on the potential threat posed by inva-
sive species. These remnants of native vegetation are a refuge for threatened native spe-
cies; it has also been shown that they are relatively good at resisting invasion by non-native 
species, provided that disturbance and stress caused by surrounding areas is not too high 
(Antos et al. 2006). Notable examples of pristine remnants, even partly located in the middle 
of a city, are: in Rio de Janeiro (Brazil) the remnant forests of the Mata Atlantica, in Singa-
pore the evergreen forests of the Botanical Garden, in Caracas (Venezuela) the National 
Park El Avila with its rock faces, in the Australian cities respectively metropolitan areas Perth, 
Sydney and Brisbane various remnants of bush land, remnants of natural forests in York 
(Canada) and Portland (USA), and rock faces and outcrops in Edinburgh (Scotland) (Hey-
wood 1996, Miller & Hobbs 2002, Edinburgh Biodiversity Partnership, no year). 

Celesti-Grapow et al. (2006), in their analysis of the situation in Rome, find that the areas 
with particularly high plant species diversity are the archaeological sites; this they ascribe in 
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part to the fact that the layout and use of these areas has remained unchanged for centuries. 
Some old parks, particularly in towns and cities with a long history, have been in existence 
for centuries, sometimes with very little change in the way they have been managed (e.g. the 
Royal Parks in London). Furthermore, these parks may contain old cultivated varieties, not 
only of shrubs and ornamental plants but also of lawn mixtures; these are important as a cul-
tural heritage as well as for the narrower field of nature conservation (Kowarik 1998). These 
factors go some way towards explaining the particular species richness of old parklands 
(Andersson 2006). Other notable sites are the semi-natural forests in the precincts of tem-
ples or shrines in various Japanese cities and the 90-year-old Meiji Jingu artificial forest in 
the heart of Tokyo (www.meijijingu.or.jp/english/intro/index.htm). A study of the avifauna of 
Madrid showed that the age of the park goes furthest towards explaining the species compo-
sition. A striking fact is that the regional species pool plays a significant part in determining 
the composition of the avifauna in the younger parks, while for the older parks the local con-
ditions are more crucial (Fernandez-Juricic 2000). 

Very varied findings are reported by studies dealing with the effects on biological diversity of 
developments over a period of time, which may range from a year to several decades in 
length. The habitats considered include domestic gardens (Smith et al. 2006a), urban waste-
land (Muratet et al. 2007) and forest patches (Sax 2002). The findings vary according to 
whether species richness or abundances are considered (Bolgor et al. 2000), which species 
communities have been studied (Smith et al. 2006b) and the major geographical region in 
which the study took place (Brown & Freitas 2002). For example, Muratet et al. (2007) find 
the largest number of plant species in vacant areas of medium age, i.e. 4 – 13 years old. In 
their study of carabids Small et al. (2003) find that, depending on substrate, species diversity 
is highest in areas that are up to 6 or up to 20 years old. In general they find that for carabids 
species diversity declines with the age of the area, with age since the last disturbance being 
identified as a suitable unit of measurement (Small et al. 2006). Smith et al. (2006a and 
2006b) arrive at different results for different animal taxa. The problem here is that the age of 
the gardens or of the houses to which the gardens belong correlates closely with garden 
size, so that different factors are interlinked. Brown and Freitas (2002) assume that these 
age-related trends are typical of towns and cities in temperate zones but not necessarily of 
tropical zones.  

The first two aspects, insofar as they depict periods of more than a century, reflect stability or 
continuity and hence the annidation of species (Bastin & Thomas 1999). The third aspect 
portrays the typical course of succession, peaking at a point of development at which the 
intermixing of species at different stages of succession has reached a maximum. Desender 
(2005), using carabids as an example, provides evidence that the age of habitat areas can 
play a significant part in influencing the genetic structure. A considerable amount of further 
work on this subject is needed.  

3.2.4 Habitat connectivity 
The quality of habitat networks can be described on two levels. The first level is that of struc-
tural connectivity, representing the spatial continuity and connectivity of habitats that are 
similar or of the same type. The second level is that of functional connectivity; this describes 
the opportunities that organisms have for seeking out and using the available habitat (Adams 
2005, Andersson 2006). In connection with functional connectivity, factors such as proximity 
and isolation are of particular interest to researchers.  
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Connectivity is created either by spatial proximity or through direct connections (corridors). 
Corridors constitute the third spatial component, complementing the components of matrix 
and patches referred to above. Much has been written about the advantages and disadvan-
tages of corridors (see in particular the publications of Foreman in the 1980s and 1990s, and 
references in Dawson 1994 and Briffett 2001). Some studies which explicitly deal with the 
urban situation will be briefly mentioned here. In urban areas three types of corridors or 
greenways are of importance: 1) rivers and associated riparian areas; 2) transport routes, 
particularly railway tracks and their embankments; 3) park-like greenways (parkways). 

Reviews of connectivity through corridors also emphasize the positive implications for urban 
species diversity and call for appropriate planning strategies (Briffet 2001, Adams 2005, Dri-
man 2005). Marzluff & Ewing (2001), though, refer to a number of problems – such as the 
fact that it is primarily generalists and invasive species that benefit from networking struc-
tures – and recommend a careful approach.  

In relation to wetland species Angold et al. (2006) come to the conclusion that species that 
are specialized for wetlands are not particularly helped by corridors; it is largely generalists 
that are represented in the corridors. For waterbirds, too, networking by means of corridors 
was not found to have any particular effect (Werner 1996). However, studies of waterbirds 
and predatory reptiles in a tropical city (Cayenne, French Guiana) found that riparian corri-
dors are very important for species diversity (Reynaud & Thioulouse 2000). Brown and 
Freitas (2002) draw the same conclusion in regard to butterflies in a Brazilian city; they found 
that the butterflies use wooded strips along both roads and watercourses as migration 
routes. Hirota et al. (2004) emphasize that rivers create links with the surrounding area, ena-
bling exchange to take place between source populations in the surrounding area and sub-
populations in the city. The significance of the possibility of immigration from peri-urban ar-
eas to the urban core has also been established by Snep et al. (2006) for animal species. In 
their research they used butterflies as indicators for mobile species and are of the view that 
their findings are transferable to birds, bats and dragonflies. By reference to plant seeds and 
plant parts that attach to vehicles it was possible to show that via transport routes more spe-
cies are transported out of the city than are brought into it, and that among those species 
there is an unusually large proportion of neophytic ones (von der Lippe & Kowarik 2007). 

Railway tracks also provide important havens and dispersal routes, for example for lizards, in 
this case wall lizards (Altherr 2007), with their effectiveness depending on the quality of the 
habitat structure. For carabids, on the other hand, railway tracks were not found to be signifi-
cant in this regard (Small et al. 2006). 

The main problem of corridors in urban areas is that they are not wide enough, since little 
free space is available (New & Sands 2002, Rudd et al. 2002). Almost all corridors are nar-
row, straight ones rather than ribbons, with correspondingly strong disturbance effects (Bas-
tin & Thomas 1999). This particularly promotes the spread of non-native species, as is 
shown by examples of the spread of non-native species along transport routes (Hansen & 
Clevenger 2005, Palomino & Carrascal 2007, Trusty et al. 2007, von der Lippe & Kowarik 
2007). For species that are tied to woodland habitats, adequate corridor widths are unlikely 
to be realized in the city (Bastian & Thomas 1999). For mobile species and those that are 
tied to woodland habitats, such as some bird and carabid species, the planning of extensive 
habitats may be more important than that of corridors (Niemelä 1999). In this case the factor 
of proximity is more important than that of direct linking. In the most comprehensive explora-
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tion of the subject to date, which involved intensive study of waste ground and wetlands in 
Birmingham, Sadler et al. (2006) were unable to confirm any correlation between habitat 
connectivity respectively habitat isolation and species diversity (Deichsel 2007). 

For this reason doubts are repeatedly raised about whether corridors can actually contribute 
to the improvement of species diversity in cities or whether better networking concepts may 
exist (Sweeney et al. 2007). The value of greenways lies mainly in the fact that they can play 
an important part not only in species conservation but also in climate protection and as a 
leisure resource for city dwellers.  
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4 Impacts of urban development on biological diversity  

4.1 Global and country levels 
Surprising as it may at first appear, statistical studies comparing different countries and re-
gions show that population density, and hence a country’s degree of urbanization, correlates 
positively with species richness (Evans et al. 2007b, Luck 2007). It is ascribed to the fact that 
human settlements and cities are found in productive regions, that they lie in heterogeneous 
regions or themselves contribute to the heterogeneity of an area (see Section 2) or that in-
termediate levels of disturbance (see Section 3) are often present (Araujo 2003). Luck 
(2007), however, qualifies this by pointing out that the majority of studies are restricted to the 
northern hemisphere and to the taxonomic groups of birds, mammals and plants. This corre-
lation between population density and species richness becomes more marked as the size of 
the area studied increases (Luck 2007). 

Furthermore, there is a positive correlation between the species richness of native and non-
native species (Palmer 2006). Where ecological conditions are favourable for a wide variety 
of native species, they are also advantageous for non-native species, and vice versa (Kühn 
et al. 2004). 

In a comparison of the different states of the USA, Brown & Laband (2005) found no correla-
tion between the distribution of population density – that is, whether people live in more con-
centrated urban areas or in less densely populated regions – and the number of threatened 
species. On the other hand, McPherson & Niewiadomy (2005) (quoted in Pandit & Laband 
2005) detected a correlation for some animal groups. Similarly, Baldwin et al. (2007) contra-
dict the assumptions of Brown & Laband (2006). They are critical of the methodological ap-
proach and the need to include activities affecting the ecological footprint which are related to 
urbanization. Brown & Laband (2006) view agriculture not as an independent sector but as 
principally a supplier of food for the predominantly urban population. This is linked to the 
question of whether from a global viewpoint cities should be described and evaluated primar-
ily in terms of the 2% of the world’s surface that they cover or of the 75% of resources that 
they consume. In other words, should cities be analysed primarily as a reflection of trends in 
the whole of society or as an independent problem? Urban sociologists are currently en-
gaged in a dispute on this subject, with opposing views being put forward. This difficulty with 
the allocation of urban environmental impacts also affects studies which address the issue of 
homogenization.  

McKinney (2002, 2004, 2006) emphasizes that increasing urbanization is a major factor in 
global biotic homogenization. The results of Czech et al. (2000) make a similar point; they 
found that urbanization is the primary cause of the threat to plant and animal species in the 
mainland United States. On the basis of the situation in Australia, on the other hand, Burg-
man et al. (2007) quote both agriculture and urbanization as primary factors, and Ricketts 
and Imhoff (2003) do not exclude the possibility that agriculture is the most influential cause. 
For South Africa (the Cape peninsula) three significant factors are said to threaten native 
diversity – namely agriculture, urbanization and invasion by foreign plants (Alston & Richard-
son 2006). 

Agriculture is responsible for the clearance of forests in many parts of the world and through 
this activity (and others) it threatens global species diversity. Land-use trends in central, 
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northern and western Europe indicate, however, that deforestation in recent decades has not 
been undertaken in order to acquire new land for agriculture. Deforestation and especially 
the loss of agricultural land were primarily caused by the purpose of constructing new roads 
and housing developments (Kupfer 2004). 

The increasing urbanization of regions and landscape areas causes a large proportion of 
existing species in those areas to be replaced by a small number of widespread and com-
petitive species. Insofar as non-native species are concerned, they are often ones which 
have first been able to establish themselves successfully in urban habitats before spreading 
further in the landscape. This process of a few winners and many losers is termed biotic ho-
mogenization (McKinney 2002, 2004, 2006, Olden et al. 2006). At urban level this tendency 
towards loss of species has already been referred to in Section 2. In this context it is also 
worth noting that in Europe the most successful colonizers of urban areas include native 
species that are continuing to extend their range limits (Kark et al. 2007b). However, this 
situation does not apply universally. For example, until a few decades ago the number of 
newly arriving plant species balanced the loss of native ones (Sukopp 2006). Likewise, re-
cent reports from South Africa indicate that the number of new generalists surpassed the 
quantity of loss (Luck 2007). Adams (2005) points out that a decline in population size is evi-
dent for many species, thus putting these species at greater risk even if they continue to be 
represented in the region.  

Blair (2001) and Clergeau et al. (2001) highlight this tendency towards homogenization in 
birds. They found that because of the dominance and ubiquity of species such as house 
sparrow, starling and feral pigeon the avifauna of cities all over the world is becoming in-
creasingly similar.  

Tait et al. (2005) start from the assumption that cities are one of the principal starting points 
for the spread of non-native species. A key role in this process is played by the introduction 
of cultivated species and those used for horticultural and landscaping purposes; these spe-
cies then become naturalized or adapt and take on new forms which become naturalized 
(Krausch 2005). According to Alston & Richardson (2006), many invasive species in South 
Africa come from this group of species introduced for horticultural purposes.  

Species that are dominant in urban core areas are not necessarily non-native ones. In 
Europe and the Mediterranean area, the species that are dominant in the cities are primarily 
native species and individual non-native ones. This has been found to be the case for both 
birds (Kark et al. 2006) and plants (Wittig 2002). However, the situation is completely differ-
ent in the cities of North America and Australia/New Zealand (Blair 2001, Müller 2003). 

Among the plants, the archaeophytes from Europe are the most successful colonizers of 
American cities; they contribute to the increased similarity between the cities of the two con-
tinents. Nevertheless, it should be borne in mind that there are still distinct differences be-
tween the plant communities of these two biogeographical regions (La Sorte et al. 2007). The 
exclusive association with urban areas is found both in North America and in Europe, particu-
larly for a large number of non-native species (Wittig 2002, Müller 2003, Moraczewski & 
Sudnik-Wocjikowska 2007). The neophytes that do not originate from North America and that 
have successfully established themselves in European cities are also successful in the North 
American cities. By contrast, floristic mappings of South Korea show that the majority of non-
native species in the cities there come not from Europe but from North America (Zerbe et al. 
2004). Looking back, it is clear that in Europe the number of neophytes increased sharply at 
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the end of the 19th century, when urban growth was particularly strong. Large areas of rich 
disturbance suddenly became available to the neophytes at this time, enabling them to be-
come established (Wittig 2004). 

Global and regional scenarios (e.g. in Europe, North America) reveal a continuing process of 
urbanization, so that the pressure of urbanization can be expected to have ongoing impacts 
on biological diversity (Araujo et al. 2007). Gaston & Evans (2004), on the basis of their 
analysis of the relationship between population density and the species diversity of birds in 
the UK, assume that diversity will decline further. Using modelling techniques, Olden et al. 
(2006) have attempted to identify these impacts more precisely for the taxonomic groups of 
mammals, birds, reptiles, amphibians and plants in North America. The model calculations 
predict the most severe consequences – in the form of increased homogenization – for birds, 
while for plants the trend is predicted to be less dramatic.  

4.2 Regional and city levels 
Ricketts & Imhoff (2003) found a strong positive correlation at regional level between species 
richness and degree of urbanization. On account of their settlement history, European cities 
tend to be located in regions that are naturally highly heterogeneous in terms of landscape, 
so that they have from the outset a relatively high level of species richness (Kühn et al. 
2004). This does not necessarily apply to all cities and to all parts of the world, but it is likely 
to hold true in principle. Unfortunately, few studies of the correlation between population dis-
tribution and species richness have looked at areas (grain size) smaller than 2,500 km² (Luck 
2007), so that the global validity of this assertion cannot be checked.  

The correlation between landscape heterogeneity and settlement development can be ex-
plained by the fact that the locations of human settlement have the following ecological char-
acteristics (Ricketts & Imhoff 2003, Gaston 2005, Luck 2007): 

 favourable climate 
 productivity 
 location at junctions of habitat types 
 relatively constant natural development (catastrophic events are not unduly frequent)  

If cities are located in regional “hot spots” of biodiversity, this gives rise to an especial re-
sponsibility for the conservation of biological diversity. In these “hot spots”, rare species are 
particularly threatened by urbanization (Kühn et al. 2004). In the case of plants, species 
numbers are high in cities, but the number of threatened and rare species is also high.  

In considering the relationship between cities and species richness, a particular phenomenon 
is noticeable. Analyses of large-scale floristic mappings of Poland show that cities which 
have academic institutions appear to be particularly species-rich. These cities have simply 
been better studied (Moraczewski & Sudnik-Wocjikowska 2007). This phenomenon was ear-
lier referred to by Barthlott et al. (1999) in their description of the development of global bio-
diversity.  

Settlement development takes different forms in different continents and countries. In the 
developed countries increasing urbanization leads to new clusters of settlement areas and to 
fragmentation of the environs of existing cities by urban sprawl, which has an impact on the 
entire landscape. In developing countries, by contrast, growth tends to take place concentri-
cally around the existing urban cores (Pauchard et al. 2006). In the Central European envi-
ronment urban growth tends to take place primarily on agricultural land, whereas where rapid 
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suburbanization takes place (as in the USA) or where megacities grow rapidly urban devel-
opment is likely to impact directly on near-natural wilderness areas (Grove et al. 2005). This 
results in very different interactions at the urban periphery.  

The example of Belgium, and specifically that of the city of Brussels, shows that in Europe 
there tends to be an increased intermixing of urban and rural areas, particularly in the conur-
bations. This reaches the point where some visually intact rural cultural areas, which are 
completely distinct from the intensively cultivated agricultural landscape, serve as recrea-
tional areas for the people of the cities (Antrop 2004) and are incorporated into the cities’ 
regional park strategies (Dettmar & Werner 2007). These areas of intermixing and the sub-
urbs located within them are intermediate disturbance areas which are notable for being par-
ticularly heterogeneous and species-rich (Zerbe et al. 2004).  

The importance of the suburbs needs to be particularly highlighted for the USA. Since 1980 
population growth in the US-American suburbs has been ten times higher than in the central 
urban areas (Forys & Allen 2005). This of course gives rise to the question of whether the 
suburbs of the USA tend to contribute to biological homogenization (Olden et al. 2006) or 
whether as intermediate disturbance areas they might actually help to secure species diver-
sity. In this context the findings of McConnachie et al. (2008) are also noteworthy. In a com-
parison of ten small towns in South Africa they found that the towns with a lower proportion 
of green space also had lower percentages of native species and higher percentages of non-
native ones. They express the opinion that these towns are more prone to invasion by non-
native species. 

Blair (2004) compared the avifauna of California and Ohio. He observed that the bird com-
munities between both states show similarities of 5% in semi-natural areas and reaches up 
to 20% in urban regions.  

The example of Bangkok illustrates another form of homogenization. In Bangkok the new 
suburbs overlay the differentiated landscape like a carpet and obscure this differentiation 
(Cumming et al. 2006). It is not uncommon for the suburbs of rapidly growing cities in devel-
oping countries to intrude into the surrounding hilly areas, threatening the biodiversity of the 
region and exposing the suburbs themselves to the risk of natural disasters such as land-
slides.  

4.3 Urban habitats 
The historical development of urban areas can be well described by floristic comparisons 
(Dana et al. 2002). Old urban cores, adjacent areas of mixed construction and adjoining resi-
dential areas of the post-war period, perhaps divided into pre- and post-1960, can be clearly 
identified (Kent et al. 1999). The mapping keys for urban biotope mappings in Germany show 
that this differentiation can be pursued a long way. The reverse also applies: conservation of 
the unique features of different settlement periods contributes to the maintenance of biologi-
cal differentiation (Wittig et al. 2008). No studies were found that sought to depict the differ-
ent stages of a city’s development on the basis of its fauna.  

Individual studies of residential areas indicate how biological diversity can be influenced by 
changes to green areas and green structures. For example, the increase in house sparrow 
density in residential areas was roughly three times greater when private gardens were pre-
sent, compared with situations in which there were no such gardens. The model used pre-
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dicts a drastic fall in the abundance of house sparrows if even a small area of private gar-
dens becomes one of uninterrupted building. Small gardens and private gardens in residen-
tial areas may be put at risk by the increasing need for residential land and the resulting infill 
development which has been proposed in housing construction programmes in countries 
such as the UK and Germany. In the view of Chamberlain et al. (2007), the conservation of 
these key habitats is essential for the protection of house sparrow populations in urban ar-
eas. Similarly, Baker & Harris (2007) assume that infill development would have a negative 
impact on mammal populations, but they are unable to estimate the concrete effects on dis-
tribution and abundances. On the other hand, Smith et al. (2006c) see the problem as being 
less dramatic for plant diversity, since small reductions in the amount of green space would 
not have such a marked effect.  

Identical forms of use lead to relatively high similarity of flora for cities in the same climatic 
zone (Sudnik-Wojcikowska & Galera 2005). A decline in variously specialized species is to 
be expected as a result of increasing similarity of urban habitat conditions, such has been 
observed for urban cores worldwide or which may result from similar forms of green area 
design being adopted across different continents (Boet et al. 1999, Blair 2001).  

Jokimäki & Kaisanlathi-Jokimäki (2003), in their comparative study of small and medium-
sized cities in Finland, obtained somewhat surprising results. The city centres, with similarity 
scores of 30%, were less similar than the suburbs, which had scores of over 50%. However, 
two considerations which could explain this finding need to be taken into account. Firstly, on 
account of the city sizes the city centres are less cut off from the environs. Secondly, they 
are historically older, while the suburban developments (single houses, apartment blocks) 
have only been constructed in the last few decades and are very similar in design and use; 
the suburbs therefore tend to be more similar than the city centres. For this reason it is im-
portant to bear in mind that urban development processes should not be viewed in a single 
dimension; they can be very diverse in character (Jokimäki & Kaisanlathi-Jokimäki 2003). 

Reference has already been made to the particular species richness found in intermediately 
disturbed habitats. Changes in disturbance, for example through a shift in disturbance or 
changes in the intensity or frequency of disturbance are a peculiarity of the dynamics of ur-
ban use and development. Celesti-Grapow et al. (2006), in their study of plant species in 
Rome, found that a reduction in disturbance caused the proportion of native species to grow 
faster than the proportion of non-native species. They ascribe this to the larger species pool 
of native species. By contrast, Tait et al. (2005) draw attention to the fact that non-native 
species are sometimes better adapted and better able to compete; this may enable them to 
colonize these locations more successfully than native species. There will be continuing 
competition in green areas between indigenous and non-native species. That competition 
can be successfully influenced in favour of the native species by tailored management and 
maintenance measures (Stewart et al. 2004). 

Consideration of the relationship between species diversity and the age development of city 
districts or even whole cities needs to take account of another level, namely the landscape 
level. Here there are two things to bear in mind – the vertical structures and the horizontal 
structures. The vertical structure refers to the development of vegetation structures. As a 
residential district ages, the structure of the woody vegetation usually becomes differentiated. 
The trees and shrubs increase in number and the trees, in particular, increase in age and 
size (Clergeau et al. 2001); up to a certain point this promotes species diversity through the 
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emergence of additional microhabitats. Turner et al. (2005) could not conclude from their 
study that the time since residential development had a significant effect on the plant species 
composition of neighbourhoods. They assume that the predominant influences on local vege-
tation are the variable horticultural choices of the landowners. Hansen et al. (2005) conclude 
that in the case of birds, species numbers decline after about 60 years of an area’s develop-
ment. After 80 years the number of species falls to the level reached after 15 years of devel-
opment, although the composition of the species is different. This finding does therefore not 
contradict that of Chace & Walsh (2006); in a comparison of residential areas that were be-
tween 10 and 35 years old these authors found a positive correlation with the age of the set-
tlement.  

The horizontal structure describes the spatial distribution of individual habitats. For example, 
Hope et al. (2003) find that younger areas of residential development have a higher diversity 
of species than older ones. This is connected with the fact that the edge areas may contain 
vacant areas – plots which have been cleared but not yet built on – and remnants of the 
original vegetation, as well as the gardens of the newly built districts. A variety of individual 
habitats is therefore present. If a lower level of species diversity is recorded for old city areas 
(Kent et al. 1999) this is usually because the areas concerned are ones that contain less 
greenery. For towns and cities in central Europe it is generally true that older cities have 
greater species diversity than younger ones (Sukopp 1998). Comparison of the flora of North 
American cities shows that the older cities have a higher proportion of non-native species, 
since they have been exposed to the influx of newly arrived species for longer (Clemants & 
Moore 2003). 

Other studies have found cases – for example Phoenix in the Sonoran Desert – where 
younger areas of housing are more species-rich in plants. A possible explanation may lie in 
the changed layout of green areas in recent times as compared with 20 or 30 years ago in 
Phoenix (Hope et al. 2003). Furthermore this reveals that age cannot be consulted as the 
only feature (s. section 3.2.3) but has to be considered also in the context of the change or 
the continuity of the use forms. 

Finally, it should also be mentioned here that the various urban expansions are also historic 
reflections of the respective urban-rural gradients. For when a city grows, the former urban 
periphery becomes an inner-city area and the rural environs become new suburbs (Dow 
2000).  
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5 Biological diversity and city dwellers  
In recent years a number of studies have been conducted that have analysed and explored 
the significance of socio-economic factors for biological diversity in urban areas. It has been 
found that studies that concern themselves only with landscape and habitat structures per se 
ignore the impacts of direct human activities at the sites under investigation (Kinzig et al. 
2005, Troy et al. 2007). Both the concrete design of public and private areas in cities and the 
behaviour of people in direct dealings with nature are dependent on various socio-economic 
factors. An obvious step, therefore, is to link biological and socio-economic data (Grove et al. 
2006a). 

In addition, attention is increasingly being drawn to the fact that mankind’s relationship to 
other species on the planet is being determined more and more by the values of the urban 
population (Miller 2008). Perceptions and experiences of nature in everyday life thus assume 
a fundamental importance for the conservation of the Earth’s biological diversity as well as 
making an important contribute to the quality of life of people in the cities (Petersen et al. 
2007).  

5.1 Socio-economic factors and biological diversity  

5.1.1 Socio-spatial relationships (places and people) 
For many decades reference has repeatedly been made to the fact that the biological fea-
tures of an area are linked with land values and the socio-spatial structure of a city. These 
connections were important to the Chicago School, especially Park and Burgess, and they 
have been addressed by many different academic disciplines, including urban geography, 
urban sociology, urban planning, landscape architecture, urban ecology, and in recent years 
to an increasing extent by environmental historians. Recently both social scientists and natu-
ral scientists have sought to explore these relationships and to address them on a more in-
ter-disciplinary basis. By way of example one might mention here the American LTER pro-
jects in Baltimore and Phoenix (Pickett et al. 2001, Grimm et al. 2005), the University of Hel-
sinki’s projects (Yli-Pelkonen & Niemelä 2005) and the Graduate Research Programme in 
Berlin (www.stadtoekologie-berlin.de/GrakoIII_Homepage/Englisch/index_e.html). 

The quality of the green environment increases both for public parks (Luther et al. 2002, 
McConnachie et al. 2008) and for private plots of land (Hope et al. 2003) with the value of the 
plots and with income level. Higher environmental quality usually involves more intensive 
management and more vegetation structures. A well-preserved stock of older trees is usually 
an indicator of areas with higher property values (Troy et al. 2007). It therefore follows that 
residential areas occupied by households with higher incomes are more “leafy” (Godeforid & 
Koedam 2007) than urban areas occupied by people with lower incomes. Studies have 
shown that residents‘ lifestyle or family incomes are very good indicators not only for the 
landscaping quality of private building land (Grove et al. 2006a) but also for the biological 
diversity of plants (Hope et al. 2003). 

This greater “leafiness” not only improves the quality of life for those who life there as a result 
of the green structures per se; it also brings with it further benefits in terms of species rich-
ness and diversity. With increased “leafiness” the proportion of native and rare species also 
increases (Kinzig et al. 2005, Melles 2005). In Santiago de Chile, for example, the largest 
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number of tree species (84 species) and the highest species density of trees (28 trees per 
hectare) were found in the urban districts that have high income levels. The area of lower 
incomes that was studied recorded less than half as many species (41 species) and almost 
half the number of the density of the tree species (16 trees per hectare). In the low-income 
district the 20 most widespread species also represented more than 72 % of tree stocks, 
while in the high-income district they represented only 48 % (de la Maza 2002). Similar find-
ings were reported for Rio de Janeiro in Brazil (McConnachie et al. 2008). Corresponding 
results have also been obtained for birds in the North American city of Phoenix. In parks lo-
cated in urban districts where income levels were high, an average of 28 bird species was 
observed, but in parks in socially weaker districts the average was only 18. All the non-native 
bird species were recorded in all the parks; the difference was noted primarily in the native 
species (Kinzig et al. 2005). In this connection it should be noted that the “leafy” residential 
areas with higher incomes also tend to be located closer to areas of near-natural vegetation 
(Godefroid & Koedam 2007). The value of plots of land close to open areas is highest when 
the open areas are used for passive natural recuperation (Crompton 2005). 

This means that urban areas with a low social level are also most strongly disconnected from 
the native plant and animal world. The urban districts involved are frequently close to the 
inner city and densely populated. In an analysis of various cities on different continents, 
Turner et al. (2004) found that the environs of the urban districts with the highest population 
density often consisted only of areas with below-average biological diversity. In Vancouver 
the paradoxical situation arises that a particularly large number of people who belong to the 
aboriginal ethnic groups live in urban areas in which almost no native birds occur (Melles 
2005). Many of the aborigines belong to the socially weak population groups.  

5.1.2 Private households and individual behaviour   
City dwellers have a direct impact on the structure of the plant and animal world. In particu-
lar, private property owners change the biological environment in very varied ways (Grove et 
al. 2006b). The activities that have so far been analysed include individual garden layout, the 
feeding of animals (particularly birds), erection of nest boxes and the way in which cats are 
kept.  

Smith et al. (2006), in study of towns and cities in the United Kingdom, found that private 
gardens in residential areas can occupy up to 27% of the urban area; they can thus have a 
significant influence on the biological diversity of a whole town or city. Gardens are usually 
laid out by their owners in accordance with their own ideas of usefulness and attractiveness 
(Kinzig et al. 2005). A large number of individual decisions, each affecting a small area, con-
tribute to the layout of these green areas (Martin et al. 2004). 

These decisions are influenced by the spirit of the times and thus subject to changes in fash-
ion. For example, in the desert city of Phoenix there has recently been a trend towards the 
greater use of desert vegetation as an element of garden design – perhaps partly in an at-
tempt to save water. This may explain why the residential districts that feature this type of 
vegetation are more species-rich than those that were built 20 or 30 years ago (Hope et al. 
2003). On the other hand there are indications that more fertilizer is used in gardens in newer 
residential areas than in older districts (Troy et al. 2007). The plants and products offered for 
sale by garden centres and landscaping businesses have a significant influence on plant 
selection and garden maintenance (Burt et al. 2007).  
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A larger number of exotic species are planted in the gardens of North American suburbs, 
where households with higher incomes tend to live, than in inner-city or rural settlements, 
where people tend to have lower incomes (Kinzig et al. 2005). 

Putting food out for birds is one of the commonest activities of people who live in cities; in the 
northern hemisphere many people feed birds mainly in the winter (Jokimäki & Kaisanlathi-
Jokimäki 2003). Since the food provided is usually in the form of seeds, gramnivores and 
omnivores benefit most from this additional food source (Lepczyk et al. 2004). This additional 
feeding inevitably leads to an increase in the abundancies of birds (Parsons et al. 2006). 

Putting up nest boxes is another widespread activity among homeowners; the density of nest 
boxes is greater in the gardens of homeowners in cities than it is in rural areas or in settle-
ments on the urban periphery (Kinzig et al. 2005). Bird species that use nest boxes thus 
benefit particularly in urban gardens. 

In contrast to the activities just mentioned, which benefit birds in cities, the keeping of cats – 
if they have access to the outside or if domestic cats become feral – tends to have a negative 
impact on populations of small mammals and in particular on bird populations. The cat den-
sity of an urban district in Bristol has been estimated at approximately 160 individuals per 
square kilometre (Baker et al. 2000). 

The way in which cats are kept – mostly outdoors or mostly indoors – and how they are fed 
depends on people’s socially conditioned behaviour patterns and on their living situation; it 
can be assumed that these variations will result in different effects on the bird and small 
mammal populations. However, some studies suggest that these differences are not particu-
larly important. For example, Parson et al. (2006) found no significant differences in the bird 
populations of gardens in the suburbs of Sydney linked to whether or not cats or dogs were 
kept. The problem of this study is that it did not compare the bird populations of a district, but 
those of individual gardens. According to Beckerman et al. (2007), the decisive factor is not 
the feeding of cats and the direct hunting by cats of small mammals and birds, but the pres-
ence of cats and hence the cat density. The mere presence of cats creates so much distur-
bance that this has a crucial effect on the bird populations.   

5.2 Perception and experience of biological diversity 
The following notes do not explore environmental psychology studies of the relationship be-
tween people and nature; such studies have been comprehensively described by Kaplan et 
al. (1998) and by Kahn & Kellert (2005). We focus rather on some recent publications that 
deal directly with the subject of the perception or experience of biological diversity.   

A number of publications demonstrate the importance of everyday experiences of biological 
diversity and describe the particular challenges that nature conservation, planning and edu-
cational activities in cities face as a result (Miller 2005, 2008). This must be seen in the con-
text of the fact that for an increasing number of people the plant and animal species that live 
in cities represent their only contact with nature (Thompson & McCarthy 2008). Nature in the 
city thus becomes an important link for connecting people emotionally with nature and inter-
esting them in nature conservation tasks, even if what people see of nature is “only” pigeons 
– what Dunn et al. (2006) aptly term the “pigeon paradox”.   

Measures suggested are the biological “upgrading” of existing public green spaces, specific 
information or education campaigns in schools about the biological diversity that exists in 
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pupils’ own city or near where they live – in many cities nature conservation organizations 
and urban wildlife groups, as well as the public sector, carry out excellent work in this area – 
and the provision of educational urban nature trails. There are calls for special areas in which 
people can experience nature to be created close to the places where people live (Zucchi 
2002); in some cities this idea has been implemented on a model basis (Reidl et al. 2007). 

It is frequently the case that many city dwellers enjoy songbirds or colourful butterflies, but 
are unenthusiastic about overgrown habitats in the city, which tend to be judged more nega-
tively (Sundseth & Raeymaekers 2006). On the other hand, small unused areas in densely 
built-up urban districts provide opportunities for using the land for gardening or as a place to 
experience nature when it is left to itself (Troy et al. 2007). 

People can be encouraged to use public and private gardens as models for the layout of their 
own gardens and green spaces by using as models public green spaces (deCandido et al. 
2006) or the gardens of more or less public buildings; another option is to hold competitions, 
in which, for example, good examples of private gardens are publicly commended and publi-
cized.   

However, there are not as yet any studies that concretely investigate and analyse the attitude 
of city dwellers to biological diversity and their perception of it.  

Developing countries, as well as urban districts with particular social problems in the indus-
trialized countries, are aiming to produce strategies that link the upgrading of areas in land-
scaping terms or the use of vacant areas to produce food for the user’s own needs with 
measures for improving and conserving biological diversity. These strategies usually include 
activities for promoting social integration or for improving the employment and education 
situation.  
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