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1.

Zusammenfassung

Marine Okosysteme unterliegen einer vielféltigen,
kontinuierlich steigenden menschlichen Nut-
zung. Die Fischerei dirfte hierbei zur intensivs-
ten anthropogenen Inanspruchnahme mariner
Okosysteme zéhlen. Dies fiihrt zur Uberfischung
einer Vielzahl kommerziell genutzter Bestdnde
und zur zunehmenden Degradierung von mari-
nen Lebensrdumen, verbunden mit erheblichen
Auswirkungen auf das marine Okosystem. Zur
Vermeidung der Ubernutzung von Fischbestidnden
und den daraus resultierenden Effekten auf die
Meeresokosysteme ist neben flachenhaften Fische-
reimanagementmafBnahmen die Einrichtung von
Meeresschutzgebieten ein wesentlicher Schritt hin
zu intakten, produktiven Okosystemen. Dennoch
stehen marine Schutzgebiete hédufig in der Kritik,
nur einen begrenzten 6kologischen und 6ékonomi-
schen Nutzen zu leisten, der in keinem angemes-
senem Verhadltnis zu den Kosten der Einrichtung
und Verwaltung solcher Gebiete steht, die im
Wesentlichen durch den Verlust von Fanggebieten
fiir die Fischerei und die Uberwachung und Kon-
trolle der Mafinahmen verursacht werden. Diese
Kritik wird insbesondere fiir Meeresschutzgebiete
in den gemaéBigten Breiten und in Bezug auf eines
der moéglichen Managementziele, der Erholung
kommerziell genutzter Fischbestdnde, geduB3ert.
Das vorliegende Arbeitspapier soll aufzeigen, wie
wichtig die Einrichtung von Meeresschutzgebie-
ten und entsprechende MaBBnahmen wie Fische-
reiausschluss sind, um den Zustand des Meeres-
okosystems nachhaltig zu verbessern und somit
auch kommerziell genutzte Fischbestdnde wieder
aufzubauen. Marine Schutzgebiete kénnen u.a.
6kologisch besonders wichtige Areale schonen so-
wie stark beanspruchten Arten als Riickzugsgebiet
dienen und somit eine wichtige Pufferfunktion
besitzen, um der hohen anthropogenen Nutzungs-
intensitat und den Folgen von Missmanagement
entgegenzuwirken. Besonders wichtig ist es dabei,
fischereiliche Ausschlussgebiete (" no-take-areas”)
einzurichten, welche auBBerdem als Referenzge-

biete im Vergleich zu befischten Arealen dienen
konnen. Die bisherigen wissenschaftlichen Studien
zeigen deutlich, dass in marinen Schutzgebieten
Abundanz, Biomasse, Dichte und Diversitdt nach-
weislich zunehmen. In geméBigten Breiten treten
im Vergleich zu tropischen Breiten die positiven
Effekte von Ausschlussgebieten oftmals zeitlich
verzogert auf: So zeigen adulte Fische oftmals eine
groBere Mobilitédt sowie eine langere Larvaldauer
und ein damit verbundenes hoheres Potential

der Larvenverbreitung als in tropischen Gebieten.
Daher sind gerade in Schutzgebieten in gema-
Bigten Breiten SchlieBungen von ausreichender
GroBe und Dauer notwendig, um eine nachhaltige
Verbesserung fiir den Zustand des Okosystems zu
erzielen.

Aus 6konomischer Sicht sind die jéhrlichen Kosten
fiir die Erhaltung der globalen Schutzgebietsnetz-
werke im Vergleich zum gesamtfischereilichen
Ertrag und den weltweiten fischereilichen Subven-
tionen marginal. Internationale Studien belegen,
dass Schutzgebiete die Ertrdge der Fischerei ver-
bessern und eine Reihe von 6konomischen Vortei-
len fiir die Fischerei mit sich bringen: z.B. verbes-
serte Rekrutierung, Erholung von Bestdnden, Wie-
derherstellung einer natirlichen Altersstruktur
von Fischbestdnden, qualitativ hohere Produkte
und die Méglichkeit der Okozertifizierung.

Ungeachtet der zahlreichen positiven Effekte von
marinen Schutzgebieten sind gerade in Bezug auf
deren Nutzen fur die kommerzielle Fischerei lang-
fristige Verbesserungen nur in Verbindung mit
weiteren MaBnahmen auch auB3erhalb der Meeres-
schutzgebiete zu realisieren. Hierzu zahlen sowohl
die Verbesserung der Selektivitdt von Fanggeraten
als auch in vielen Féllen die drastische Senkung
der fischereilichen Intensitdt, um eine Erholung
der Fischbestdnde zu gewdahrleisten und sicherzu-
stellen, dass diese ihre 6kologische Funktion wahr-
nehmen konnen.



2.

Einleitung

Marine Okosysteme unterliegen einer vielfélti-
gen, kontinuierlich steigenden anthropogenen
Nutzung (Halpern et al. 2008). Die kommerzielle
Entnahme von Fischen und anderen Meeresor-
ganismen diirfte dabei zu einer der intensivsten
menschlichen Nutzungsformen zdhlen, denen
marine Okosysteme ausgesetzt sind (Jones 1992;
Dayton et al. 1995; Hall et al. 2000; Kaiser et al.
2006). Dies resultiert in einer massiven Uberfi-
schung einer Vielzahl kommerziell genutzter
Bestédnde und in einer zunehmenden Degradie-
rung von marinen Lebensrdumen, verbunden mit
erheblichen Auswirkungen auf die Nahrungsnetze
im Meer (Jackson et al. 2001; Myers & Worm 2003;
Jacquet 2009). Die negativen Auswirkungen der
Uberfischung betreffen jedoch auch die natiirli-
chen Ressourcen und wirtschaftlichen Grundlagen
der Fischerei selbst. So miissen die Fischer im Ver-
gleich zu fritheren Jahren einen immer héheren
Aufwand fir einen gleichwertigen Fangertrag
betreiben (Watson et al. 2012). Teilweise muss

die Fischerei auf Grund von Ubernutzung der
Bestdnde und der daraus resultierenden Unwirt-
schaftlichkeit sogar eingestellt werden (Thurstan
et al. 2010; Pauly & Froese 2012).

Zur Vermeidung der Ubernutzung von Fischbe-
stdnden und den daraus resultierenden Effekten
auf die Meeresokosysteme ist die Einrichtung von
Meeresschutzgebieten ein wichtiger Schritt hin zu
intakten, produktiven Okosystemen (Roberts et al.
2001; McCook et al. 2010; Ainsworth et al. 2012;
Fouzai et al. 2012). So wirken sich marine Schutz-
gebiete von ausreichender Grée nachweislich po-
sitiv auf die Abundanz, Biomasse, Artenzahl und
Diversitat von Fisch- und Benthospopulationen aus
(Roberts et al. 2001; Gell & Roberts 2003a; b; Sto-
bart et al. 2009). Dies fiihrt bei vielen Fischarten
wieder zu mehr und groBeren Individuen, welche
wiederum eine gesteigerte Reproduktion auf-
weisen (Willis et al. 2003). Hohere fischereiliche
Aktivitaten in der Peripherie von Schutzgebieten

liefern einen indirekten Beweis fiir die positiven
Effekte von Meeresschutzgebieten fir Fischerei-
betreibende (Roberts et al. 2001; Murawski et al.
2004; Stobart et al. 2009).

Marine Schutzgebiete konnen somit eine wichtige
Stabilisierungsfunktion fiir Okosysteme erfiillen
und stellen einen zentralen Pfeiler bei der Umset-
zung des Okosystemansatzes zum Management
menschlicher Aktivitdaten im Meer dar. Gleich-
zeitig haben sie einen direkten Nutzen bei der
Inanspruchnahme 6kosystemarer Dienstleistun-
gen durch den Menschen. Marine Schutzgebiete
sind vor allem in anthropogen besonders stark
beanspruchten Gebieten von hoher Relevanz. Ziel
muss es gerade in diesen Gebieten sein, aus 6kolo-
gischer Sicht besonders sensible Meeresareale vor
der Vielzahl von anthropogenen Einfliissen (z.B.
Umweltverschmutzung, Uberfischung, schidliche
Fischereimethoden) zu schiitzen. Obwohl die be-
schriebenen positiven Auswirkungen von Schutz-
gebieten vielfach dokumentiert sind, bestehen
noch immer grof8e Widerstédnde gegen Schutzge-
biete, insbesondere auf der Seite der Nutzer.

Im Rahmen des vorliegenden Papiers sollen die
folgenden Fragestellungen anhand von aktuellen
wissenschaftlichen Studien untersucht werden:

e Welche negativen Auswirkungen hat die
Fischerei auf geschiitzte und kommerziell ge-
nutzte Arten sowie benthische Lebensraume
und marine Okosysteme?

*  Welchen 6kologischen Nutzen kdonnen Schutz-
gebiete mit Fischereiregulierungen haben?

* Welchen Nutzen haben Schutzgebiete mit Fi-
schereiregulierungen fiir den Schutz und den
Wiederaufbau von kommerziell genutzten
Fischbestdnden?

¢ Welche Eigenschaften sollten Schutzgebiete
aufweisen, um wirksam zu sein?



3.

Negative Auswirkungen der Fischerei
auf das marine Okosystem

Die Fischerei zéhlt zu den starksten negativen
anthropogenen Einfliissen auf das marine Oko-
system (Jones 1992; Hall et al. 2000; Kaiser et al.
2006). Trotz einer kontinuierlichen Steigerung der
Fangeffizienz, z.B. durch bessere Navigations-, Or-
tungs- und Fangtechnik, stagnieren seit Mitte der
1980-er Jahre die weltweiten Fangertrdge bei etwa
80 Millionen Tonnen (FAO 2014, Abb. 1). Parallel
dazu nimmt der Fischereiaufwand weltweit stetig
zu (Pauly & Froese 2012). Dies lésst trotz gleich-
bleibender Fangmengen auf eine zunehmende
Beanspruchung der Meeresokosysteme durch die
Fischerei schlie8en. Die Auswirkungen dieses Fi-
schereidrucks auf das Okosystem und seine Arten
sind dabei wesentlich vom Fanggerit, der Zielart
und dem betroffenen Lebensraum im Fanggebiet
abhédngig (Dayton et al. 1995).

160 Millionen Tonnen

3.1
Auswirkungen der Fischerei auf kommerzielle
Arten

Aufgrund der zu hohen Fischereiintensitat sind weltweit
zahlreiche Fischbestande iiberfischt oder stehen kurz

vor dem Zusammenbruch. Die aktuellen Zahlen der
Welterndhrungsorganisation FAO (2014) belegen,
dass der Zustand der weltweiten Fischbestande als
bedenklich einzustufen ist: Der Anteil der bewer-
teten Fischbestdnde, welche innerhalb von nach-
haltigen biologischen Grenzen befischt werden,
nahmen von 90% im Jahr 1974 bis auf 71,2% im
Jahr 2011 ab, wobei 28,8 % als tiberfischt gelten.
Eine Analyse aller Bestdnde (etwa 2000), also
einschlieBlich der weniger produktiven, zeigt ein
noch alarmierenderes Bild: 24 % sind zusammen-
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Weltweite Fischfdnge und Aquakulturproduktion in Millionen Tonnen iiber den Zeitraum 1950 bis 2012 (verdndert nach FAQ 2014).



- Bestand ist in einem

guten Zustand.
Fe F_undSsk »ZB

Bestand ndhert sich
ginem gutem Zustand.
Fe=F_undSsB »B

- Bestand befindet sich auperhalb sicherer
biologischer Grenzen.
Fr F_oderSSe <
=y M
F
558
B

= fischereiliche Sterblichkeit,

= Laicherhiomasse ("Spamming slock biomass’),

w = Yorsorge-Referenzpeakt fur die Blomasse,

w = fichstmiglicher Damerertrag " Maximum Sustainable Yield ).

Abb. 2:

Seezunge

Dorsch

4%

-

_,;.-r-—h-é-.._.__ Hering

Scholle

Sprotte

Zustand kommerziell genutzter Fischbestdnde in der deutschen AWZ der Nordsee und Ostsee, welche vom ICES vollstdndig bewertet werden

(Daten ICES 2013).

gebrochen und 33 % sind tiberfischt (Froese et al.
2012).

Nach den aktuellen Zahlen der europdischen Kommission
wurden im Jahr 2013 41% der Fischbestdnde im Nordostat-
lantik iiberfischt, im Mittelmeer sogar 91%; der iiber-
wiegende Teil der Bestande wird somit tiber dem
Niveau befischt, welches den maximalen nachhal-
tigen Ertrag (engl. Maximum Sustainable Yield,
MSY) ermoglicht (EU-KOM 2014). Die tatsdachlichen
Zahlen diirften noch héher sein, da Arten wie z.B.
der Aal (Anguilla anguilla), der Dornhai (Squalus
acanthias) und der Lachs (Salmo salar) als daten-
arm gelten und nicht bertcksichtigt wurden. Das
Beispiel des Dorsches bzw. Kabeljaus (Gadus mor-
hua), dem ehemaligen ,Brotfisch® der deutschen

Fischerei, spiegelt die allgemeine Krise der Fische-
rei wider: Die Bestandssituation in der westlichen
Ostsee und insbesondere in der Nordsee ist seit
langem dramatisch schlecht und das, obwohl Lo-
sungsansatze in Form eines tkosystemorientierten
Fischereimanagements existieren (Froese & Quaas
2011; 2012). Problematisch ist neben dem hohen
Anteil der Arten, die iiberfischt sind oder sich au-
Berhalb sicherer biologischer Grenzen befinden,
dass die Bestandssituation zahlreicher Bestdnde
aufgrund fehlender Daten nicht beurteilt werden
kann (Martell & Froese 2012). Betrachtet man den
Zustand der kommerziell genutzten Fischbestédnde
in der deutschen AWZ der Nordsee, welche vom
ICES (International Council for the Exploration of
the Sea) vollstindig bewertet werden, ergibt sich
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folgendes negative Bild: Hier sind vier von sieben
Bestédnden iiberfischt, lediglich der Schollenbe-
stand (Pleuronectes platessa) befindet sich innerhalb
sicherer biologischer Grenzen (Abb. 2).

In der deutschen AWZ der Ostsee befinden sich
von den kommerziell genutzten Fischbestdnden,
welche vom ICES vollstdndig bewertet werden,
drei von vier Arten auBerhalb sicherer biologi-
scher Grenzen. Lediglich der 6stliche Sprottenbe-
stand (Sprattus sprattus) zeigt positive Tendenzen
mit einer fischereilichen Sterblichkeit (Anteil am
Bestand, der durch Fischerei entnommenen wird),
welche der héchstméglichen nachhaltigen fische-
reilichen Sterblichkeitsrate (Fmsy) entspricht und
eine Laicherbiomasse SSB vorweist, welche zumin-
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dest oberhalb des Vorsorgeansatzes liegt (Abb. 2).

3.2
Auswirkungen der Fischerei auf benthische
Lebensrdaume

Konsequenz der starken Befischung ist, neben

den Auswirkungen auf die kommerziell genutzten
Fischbestdnde, die zunehmende Degradierung der
marinen Okosysteme. Insbesondere die Fischerei mit
mobilen grundberiihrenden Fanggerdten (z.B. Baumkurren,
Dredgen und grundberiihrende Scherbrettnetze) hat nega-
tive Effekte auf benthische Lebensraume sowie ihre Arten
und Lebensgemeinschaften (Jones 1992; Kaiser et al.
2001; Kaiser et al. 2006, Pusceddu et al. 2014; siehe
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Abb. 3:

lllustration eines Grundschleppnetzes. Scherbretter (Trawl doors, Bild rechts) kdnnen mehrere Tonnen wiegen und dringen bis zu 30 cm tief in den
Meeresboden ein. Insbesondere die Scherbretter, aber auch das schwere Grundtau (Foot rope) haben vielfdltige negative Auswirkungen auf Arten
und Lebensrdume am Meeresboden. (Graphik: Quelle wikimedia commons, Foto: Katrin Wollny-Goerke)

auch Abb. 3). Die Intensitit der Schddigung ben-
thischer Lebensrdaume durch mobile Fanggerate
ist dabei einerseits abhdngig vom Fanggeschirr,
seinem Gewicht und der Schleppgeschwindigkeit
und andererseits vom Lebensraum und den dort
vorkommenden Arten (Dayton et al. 1995). So
zeigt die Studie von Kaiser et al. (2006), dass die
schwerste Schadigungen bei der Fischerei mit
Dredgen im Bereich von Habitaten mit biogenen
Hartsubstraten auftreten. Die Erholungsdauer der
betroffenen Organismen ist dabei stark vom jewei-
ligen Lebens- und Reproduktionszyklus abhédngig.
Wéhrend kurzlebige Arten einen vergleichsweise
kurzen Erholungszeitraum in Anspruch neh-
men, bendtigen langsam wachsende Arten (z.B.
Schwdmme) mehrere Jahre zur Erholung (Kaiser
et al. 2006). Bei Tiefseearten kann sich die Erholung der
Habitate und Lebensgemeinschaften sogar iiber Jahrzehnte
erstrecken oder irreversibel sein (Jones 1992). Neben
der direkten Zerstorung von Habitaten und Le-
bensgemeinschaften durch die physikalischen
Auswirkungen von mobilen grundberiithrenden
Fanggeraten sind oftmals hohe Beifangraten eine wei-
tere negative Konsequenz der Fischerei. Dabei tiberlebt
ein Grofiteil der kommerziell genutzten Zielarten
(meist Jungfische) und Nichtzielarten (Fische und
benthische Invertebraten) den Riickwurf ins Meer
nicht (Groenewold 1999; Hall et al. 2000; Catch-
pole et al. 2006). Dies wiederum kann direkte
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Auswirkungen auf Nahrungsnetze und das marine
Okosystemn haben (Benoit et al. 2010; Stephen and
Harris 2010; Afonso et al. 2011).

In einigen Meeresgebieten in der siidlichen Nord-
see werden Fldchen bis zu 20 Mal pro Jahr mit
mobilen grundberiihrenden Fanggerdten befischt.
Schroder et al. (2008) zeigten, dass die Haufigkeit
von empfindlichen, langlebigen Arten mit gerin-
ger Vermehrungsrate (z.B. Muscheln und Seeigel)
durch die Auswirkungen von grundgeschleppten
Fanggeraten starker reduziert wird als schnell
wachsende, opportunistische Arten (z.B. Borsten-
wirmer und Seesterne). Vom ICES durchgefiihrte
Untersuchungen zeigen, dass die Biomasse bo-
denlebender Organismen in der siidlichen und
zentralen Nordsee im Vergleich zum unbefischten
Zustand um 39 % zuriickgegangen ist (ICES 2009).

3.3
Beifang geschiitzter Arten

Der Beifang von nicht zu den Zielarten gehéren-
den Fischen betrégt jahrlich etwa 8% (im Durch-
schnitt 1992-2001 etwa 7,3 Millionen Tonnen)
der weltweiten Gesamtfange (Kelleher 2005). Der
weltweite Beifang aller Meeresorganismen liegt
dabei mit geschédtzten 27 Millionen Tonnen (bei



durchschnittlichen weltweiten Anlandungen von
etwa 80 Millionen Tonnen seit Mitte der 1980er,
siehe Abb. 1) noch wesentlich héher (Alverson et
al. 1994).

Bei sogenannten passiven Fanggerdten (Stellnetze, Lang-
leinen, etc.) sind die mechanischen Auswirkungen der
Fanggerdte auf den Meeresboden vergleichsweise geringer.
Allerdings sind diese Fanggerdte durch hohe Beifangraten
von Seevdgeln und marinen Sdugetieren gekennzeichnet
(Furness 2003; Lewison et al. 2004, Zydelis et al.
2009, Bellebaum 2011, Sonntag et al. 2012, Belle-
baum et al. 2013, Reeves et al. 2013).

Eine der wesentlichen Gefahrdungsursachen fiir
tauchende Seevigel in Nord- und Ostsee ist der
Beifang in passiven Fanggerédten (speziell Kiemen-
und Verwickelnetze) (Zydelis et al. 2009, Sonntag
et al. 2012). Das hohe Beifangrisiko resultiert aus
der Gefahr, dass sich die Seevogel beim Tauchen
auf der Suche nach benthischer Nahrung und
Fischen in den Maschen der Stellnetze verfangen
und ertrinken (Zydelis et al. 2009; Bellebaum 2011,
Sonntag et al. 2012, Bellebaum et al. 2013). Die
hochsten Beifédnge treten dabei in Gebieten auf,
in denen sich die Fischerei mit Kiemen- und Ver-
wickelnetzen mit dem Vorkommen tauchender
Seevogel iiberschneidet (u.a. Schirmeister 2003;
Anonymous 2005; Bellebaum 2011).

Das Gefdhrdungspotential fiir Schweinswale (Pho-
coena phocoena) durch passive Fanggeréte in der
Ostsee wurde im Rahmen des EMPAS-Projektes
(Environmentally Sound Fisheries Management in
Protected Areas) auf der Grundlage der zeitlichen
und rdumlichen Verteilung von Schweinswalen
und Stellnetzen analysiert (ICES 2008b). Man un-
terscheidet in der Ostsee mehrere Schweinswal-
populationen. Insbesondere die Schweinswalsub-
population in der zentralen Ostsee gilt aufgrund
des starken Riickgangs im letzten Jahrhundert

als stark gefahrdet und wurde zuletzt auf weni-
ger als 600 Tiere geschétzt (Berggren et al. 2002;
Gillespie et al. 2005). Als wesentliche Ursache fir
die dramatisch schlechte Bestandssituation dieser
Subpopulation wird der kontinuierliche Beifang in
Kiemen- und Verwickelnetzen verantwortlich ge-
macht (Berggren et al. 2002; Gillespie et al. 2005;
Wiemann et al. 2010). In der kommerziellen Stell-
netzfischerei treten Beifdnge von Schweinswalen
regelmasig auf, jedoch wird nur ein geringer Teil
dieser Beifédnge gemeldet. Laut Herr (2010) sind
47 % der Totfunde an der deutschen Ostseekiiste
auf den Beifang in Stellnetzen zuriickzufiihren.

1



Abb. 4:
Arten, die in den deutschen Ostseegewdssern durch den Beifang in der Stellnetzfischerei gefahrdet sind:

a. Gryllteiste (Cepphus gryllus), Foto: Markus Vetemaa
b. Eisente (Clangula hyemalis), Foto: Jochen Bellebaum
c. Schweinswale (Phocoena phocoena), Foto: Sven Gust




Abb. 5:
Benthische Arten und Lebensrdume, die durch aktive, grundberiihrende Fanggerdte gefahrdet sind:

a. Sandbdnke, hier mit Kdpfchenpolyp (Tubularia larynx), wie z.B. im Natura 2000 - Gebiet Sylter AuBenriff.

b. Riffe, hier mit Seeigel (Ecchinus esculentus), Seenelken (Metridium senile) und Seescheiden (Ascidiacea), beispielsweise im
Natura2000 - Gebiet Sylter Aufenriff.

c. Miesmuschelbdnke (Mytilus edulis) in enger Verzahnung mit Sandfldchen, wie im Natura 2000 - Gebiet Adlergrund.

d. Riffe mit Miesmuscheln (Mytilus edulis), Rotalgen (Rhodophyceae) und Zuckertang (Laminaria saccharina), wie im Natura 2000 -
Gebiet Kadetrinne.

Alle Fotos auf dieser Seite: Hiibner, Krause (BfN)
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4,

Okologischer und dkonomischer Nutzen
von Meeresschutzgebieten

Die Etablierung von marinen Schutzgebieten hat
vor allem zwei Ziele:

e Verhinderung der Degradierung der durch
den Menschen beanspruchten Okosysteme
und ggf. Gewdahrleistung einer Erholung die-
ser Okosysteme

» Entgegenwirken der Uberfischung kommer-
ziell genutzter Arten (Fische und benthische
Organismen) oder Wiederaufbau von Bestédn-
den (Arntz & Laudien 2010).

Uber die positiven Effekte von Meeresschutzge-
bieten besteht bei dem iiberwiegenden Anteil der
Autoren wissenschaftlicher Veroffentlichungen zu
diesem Thema Einigkeit: Es ist mittlerweile vielfach
belegt, dass die Haufigkeit, die Biomasse, die Arten- und die
Individuenzahl innerhalb von marinen Schutzgebieten aus-
reichender Grofe und mit ausreichendem Schutzstatus, d.h.
mit einem hohen Anteil von Bereichen unter vollstdandigem
Fang- (*no-take areas”) und Schleppnetzfischereiverbot
("no-trawl areas”), im Vergleich zu ungeschiitzten Gebieten
zunehmen (Roberts et al. 2001; Gell & Roberts 2003a,
b; Stobart et al. 2009; McCook et al. 2010). Im Ver-
gleich zu teilweise geschiitzten Gebieten weisen
no - take Zonen einen hoheren Nutzen auf (Sciber-
ras et al. 2013).

In der Studie von Halpern (2003) zur Wirksambkeit
von marinen Schutzgebieten wurden vier biolo-
gische Parameter (Dichte, Biomasse, Grof3e der
Organismen und Diversitéit) aus 89 Studien zu ma-
rinen Schutzgebieten ausgewertet. Die Ergebnisse
waren eindeutig: Im Durchschnitt zeigten die bio-
logischen Parameter der Lebensgemeinschaft und
verschiedener funktioneller trophischer Gruppen
(karnivore Fische, herbivore Fische, planktivore
Fische/Invertebratenfresser und Invertebraten)
innerhalb dieser Gemeinschaft signifikant héhere
Werte in Schutzgebieten als au3erhalb, bzw. im
Vergleich nach und vor der SchlieBung des Mee-
resgebietes fiir die Fischerei (einzige Ausnahmen
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waren Biomasse und GréfB3e von Wirbellosen). Die
Diversitdt der Gemeinschaften und die durch-
schnittliche GroBe der Organismen innerhalb der
Schutzgebiete lag 20-30% hoher als in den genutz-
ten Referenzgebieten; die Organismendichte war
innerhalb der Schutzgebiete etwa doppelt so hoch
und die Biomasse etwa dreimal so hoch wie in
den befischten Referenzgebieten (Halpern 2003).

In einer kiirzlich verdffentlichten Studie zeigen Ed-
gar et al. 2014 anhand von 87 weltweit untersuch-
ten Meeresschutzgebieten, dass der Nutzen von
Schutzgebieten exponentiell mit der Akkumula-
tion von 5 Schliisselfaktoren steigt: Fischereiregu-
lationen, wirksame Umsetzung der Maf3nahmen,
Alter (> 10 Jahre), GréBe (>100km?) und Isolation
durch beispielsweise Tiefsee. Meeresschutzgebiete
mit insgesamt 4-5 Schliisselfaktoren inklusive Fi-
schereiregulierungen zeigten im Vergleich zu be-
fischten Arealen eine doppelt so hohe Anzahl an
groBen Fischarten pro Transekt und eine fiinfmal
hoéhere Biomasse der grof3en Fische. Die meisten
der untersuchten Meeresschutzgebiete (59 %)
wiesen nur 1-2 Schliisselfaktoren auf und zeigten
kaum einen 6kologischen Unterschied zu befisch-
ten Gebieten.

41
Auswirkungen auf Fischbestande

Eine Zunahme der Artenvielfalt in marinen
Schutzgebieten wurde in zahlreichen Studien
nachgewiesen. In Bezug auf den Schutz und
Wiederaufbau mariner Fischbestdnde zeigen die
Untersuchungen zu der Wirksamkeit von Schutz-
gebieten allerdings eine hdhere Variabilitét (Coté
et al. 2001). In 19 Studien wurde ein signifikanter Anstieg
der Artenzahl von 11% innerhalb des Schutzgebietes er-
mittelt; bei kommerziellen Zielarten waren es sogar 28 %
(Coté et al. 2001). Bei wichtigen Arten von Nord-
und Ostsee, wie z.B. dem Kabeljau, waren bishe-



rige SchlieBungen vergleichsweise wenig erfolg-
reich (Roberts & Mason 2008). Eine mogliche Ur-
sache hierfiir konnte sein, dass die ausgewiesenen
Gebiete nicht gro3 genug waren und die MaBnah-
men in den Gebieten iiber einen zu kurzen Zeit-
raum angewandt wurden (Roberts & Mason 2008).
Moland et al. 2013 konnten allerdings in ihrer Stu-
die entlang der norwegischen Skagerrak Kiiste zei-
gen, dass der Kabeljaubestand generell positiv auf
den Schutz reagierten. 2006 wurden hier marine
Schutzgebiete mit vollstindigem Schutz fir Krus-
tentiere und eingeschranktem Schutz fir Fische
eingerichtet. Sowohl vor der SchlieBung als auch 4
Jahre wédhrend der SchlieBung wurden Daten auf-
genommen. In Bezug auf die Kabeljaupopulation
wurde eine Erhohung der Dichte der Population
und eine Erhéhung der Kérpergrée innerhalb
der Meeresschutzgebiete im Vergleich zu den
befischten Kontrollgebieten festgestellt. Bei Hum-
mern (Hommarus gammarus) wurde eine Erho-
lung der GroBen-und Altersstruktur im Vergleich
zu den befischten Referenzgebieten festgestellt,
welche das Reproduktionspotential innerhalb des
Meeresschutzgebietes erhohen kann.

Fir weit wandernde Arten hoherer trophischer
Ebenen (z.B. groB3e fischfressende Arten wie Thun-
fische und Segelfische) wird angenommen, dass
diese nur durch Meeresschutzgebiete ausreichen-
der GroBe (>500km?) einen effektiven Schutz er-
fahren (Blyth-Skyrme et al. 2006). Bei wandernden
Arten wie z.B. Kabeljau kénnte dariiber hinaus die
Unterschreitung einer kritischen Bestandsgrofe,
z.B. durch Uberfischung, die Ursache fiir das Aus-
bleiben positiver Effekte von Schutzgebieten sein
(Horwood et al. 2006). Dartiiber hinaus wird zur
Erholung von Kabeljaubestdnden und Fischbestéan-
den im Allgemeinen begleitend zur Einrichtung
von Meeresschutzgebieten eine deutliche Reduk-
tion des fischereilichen Aufwands im Gesamt-
gebiet empfohlen (Kelly et al. 2006; Ainsworth

et al. 2012). Entgegen héufiger Kritik beziiglich

fehlender Effekte von Meerschutzgebieten auf weit
wandernde Arten sind auch hier fir zahlreiche
Fischarten positive Effekte dokumentiert (Claudet
et al. 2010).

4.2
Grofe von Schutzgebieten

Mit zunehmender Gebietsgrée nehmen die po-
sitiven Effekte fiir das jeweilige Okosystem pro-
portional zu (Halpern 2003). So steigt die Wahr-
scheinlichkeit eines Uberlaufeffektes (spillover, siehe
4.3) auf die peripher angrenzenden Meeresareale
mit zunehmender SchutzgebietsgroBe (Forcada et
al. 2009). Deshalb sollten marine Schutzgebiete, die der
Erholung iiberfischter Bestdande dienen und damit auch der
Fischerei nutzen, ausreichend grof sein (Halpern 2003).
Ein weiterer Vorteil groerer Schutzgebiete ist

es, dass diese sich bei anthropogen verursachten
Katastrophenereignissen (z.B. Schiffsungliicken)
rascher als kleinere Gebiete erholen (Halpern
2003). Dementsprechend empfehlen Rachor und
Giuinther (2001) fur Schutzgebiete in der Nordsee
eine Mindestgrof3e von 100km?. Bei Fischarten
mit geringer Reproduktionsrate, die weit wandern
und spéat geschlechtsreif werden, sind dagegen
GebietsgroBen Uiber 500km? erforderlich (Blyth-
Skyrme et al. 2006).

Die Einrichtung von marinen Schutzgebieten
und entsprechenden ManagementmafBnahmen
bewirkt auch unabhédngig von der Gro3e des
Gebietes eine rasche positive biologische Reak-
tion des Okosystems. So wurden innerhalb einer
kurzen Zeitperiode von ein bis drei Jahren in 80
marinen Schutzgebieten hohere mittlere Werte
fur Dichte, Biomasse, durchschnittliche Organis-
mengrofie und Diversitdt gemessen (Halpern &
Warner 2002). Unabhéngig von der Gré3e des
Gebietes blieben die biologischen Faktoren auch
uber den weiteren Zeitraum, unabhangig von der
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SchlieBungsdauer (bis 40 Jahre), konstant (Halpern
& Warner 2002). In Bezug auf Fische nimmt die Effizienz
des Meeresschutzgebietes mit zunehmender Schliefungs-
dauer zu. So treten nach Molloy et al. (2009) positive
Effekte bei groBen Fischen mit langer Lebens-
dauer erst 15 Jahre nach Einrichtung des Schutz-
gebietes auf.

4.3
Spillover oder wie wirken sich Schutzgebiete auf
umliegende Regionen aus?

Unter spillover bezeichnet man in der Regel Uberlaufef-
fekte, die sich auf die peripheren Areale von Schutzgebieten
auswirken. So kann eine Zunahme der Individuen-
dichte im Schutzgebiet zu einer erhéhten Repro-
duktion fiihren, die wiederum eine gesteigerte
Verdriftung von Eiern und Larven und eine
erhohte Individuendichte in den umliegenden
Meeresgebieten bewirkt. Des Weiteren kann das
direkte Abwandern von Fischen aus den Schutz-
gebieten einen positiven Effekt auf die Biomasse
der Fischpopulationen in den umliegenden Mee-
resarealen haben. Ein direkter Nutzen von Schutz-
gebieten fur die Fischerei kann sich z.B. durch
mogliche héhere Fangquoten in den Gebieten
auBlerhalb der Meeresschutzgebiete ergeben. Fiir
tropische Gewdsser sind diese positiven Auswir-
kungen von Schutzgebieten fiir sessile benthische
Arten und stationdre Fischarten vielfach doku-
mentiert (u.a.: Roberts et al. 2001; McCook et al.
2010; Harrison et al. 2012). Fur Schutzgebiete in
gemaiBigten Breiten sind Uberlaufeffekte ebenfalls
nachgewiesen, wenn auch nicht in dem Umfang
wie fur tropische Breiten. So ist in gemaBigten
Breiten das Fischereiaufkommen im Randbereich
aulerhalb von marinen Schutzgebieten (fishing
the line) (Forcada et al. 2009; Stobart et al. 2009)
ebenfalls hoher als in Gebieten, die nicht an ein
Schutzgebiet grenzen. Murawski et al. (2004) be-
richtet tiber héhere Fénge von Schellfisch (Mela-
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nogrammus aeglefinus) in der Peripherie (< 20km)
eines marinen Schutzgebietes im Nordost-Atlantik
und Fisher & Frank (2002) beobachteten am schot-
tischen Schelf (Neuschottland, Kanada) sowohl ein
hoheres Aufkommen von kommerziellen Fischar-
ten in den eingerichteten Meeresschutzgebieten
als auch eine Zunahme von kommerziellen Fisch-
arten in den untersuchten weiterhin befischten
Referenzgebieten. Wissenschaftler gehen aller-
dings davon aus, dass positive Effekte von Schutz-
gebieten in geméBigten Breiten im Vergleich zu
tropischen Breiten erst nach ldngeren Zeitrdumen
nachweisbar sind. So traten die positiven Effekte
fur die Fischgemeinschaften (u.a. Hering (Clupea
harengus) und Scholle) in den weiterhin befisch-
ten Referenzgebieten im Vergleich zu den Schlie-
Bungsgebieten am Schottischen Schelf mit ein

bis drei Jahren Verzogerung auf (Fisher & Frank
2002). Im Mittelmeerraum nahmen die Abundan-
zen kommerzieller Fischarten in einem Zeitraum
von 20 Jahren dauerhaft zwischen 78% und 117 %
im Vergleich zu den umliegenden befischten Ge-
bieten zu (Bell 1983; Harmelin et al. 1995; Forcada
et al. 2009).

Zusammenfassend lassen sich folgende positiven Effekte
von Meeresschutzgebieten fiir kommerziell genutzte Fisch-
bestdnde nennen:

* Schutz spezifischer Lebensstadien (z.B. Jungfi-
sche in ,Kinderstuben®)

* Schutz fiir bestimmte Lebensstadien in essenti-
ellen Gebieten (Nahrungs- oder Laichgriinde)

+ Uberlaufeffekt von juvenilen und adulten Fi-
schen (spillover)

e Erhohte Produktion und Verbreitung von Lar-
ven kommerzieller Arten

* Erh6éhung der Kérpergrée und der Abundan-
zen kommerzieller Fischarten

* Vergleichbarkeit von nicht befischten Refe-
renzgebieten mit befischten Gebieten (Monito-
ring, Bestandskunde).



4.4
Nutzen von Schutzgebieten fiir die Fischerei

Die Einrichtung von Schutzgebieten mit vollstén-
digem Ausschluss der Fischerei (no-take zones)
wird von den verdrdngten Fischern typischerweise
als politische MaBnahme gesehen, die ihnen
zahlreiche Probleme und hohere Kosten aber nur
fragwiirdige Vorteile bringt. Zu den Hauptpro-
blemen zdhlt dabei aus Sicht der Fischerei das

South-West coast

South coast

------

..........

CPUE (kg per boat per day)

Abb. 6:

kleinere verbleibende Fanggebiet, in dem nun
mehr Fischer versuchen, ihre Quoten auszufischen
(Sanchirico 2000). Dieses Problem wird allerdings
weniger dringend, wenn die Fischbestdnde nicht
mehr Uberfischt werden und die Anzahl der Fi-
sche sich gegeniiber dem jetzigen Zustand verviel-
facht hat (Sumaila et al. 2012). Mehrere Studien
(Pezzey et al. 2000; Sanchirico 2000; 2004; Grafton
et al. 2006) zeigen inzwischen, dass Schutzgebiete
die Ertrége der Fischerei verbessern. In einem

1 S
Goukamma 5
= =
S 15 - o
bS] £
5 e <
— .
g_ =
£
o
=
S0 :
1985 1990
20 South-East coast
=
315 1
]
o
S 10 4
0
g
251
o
=
(&) 0 T T 1
1985 1990 1995 2000

Unterschiede im CPUE (catch-per-unit-effort) zwischen vier Meeresgebieten im Zeitraum 1985-2000. Dargestellt sind der standardisierte CPUE

(durchgezogene Linien) mit 95% Vertrauensbereichsgrenzen (gestrichelte Linien). (a, b, d) In den ungeschiitzten Meeresgebieten der Siid-West
Kiiste, Siid Kiiste und Siid-Ost Kiiste ist kein Trend im CPUE erkennbar. Ansteigender CPUE im Meeresgebiet Goukamma nach der Unterschutzstel-
lung im Jahr 1990. Die verschiedenen Phasen, die dem ,,Spillover* von adulten Fischen und der Verbreitung von Larven zugeordnet werden, sind
jeweils durch rote bzw. gelbe Schattierung dargestellt.

Nachdruck mit Genehmigung von Macmillan Publishers Ltd: Nature Communications DOI: 10.1038/ncomms3347 1 ( Kerwath et al.), copyright
(2013).
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kiirzlich verdffentlichten Artikel zeigen Kerwath et
al. (2013) anhand von rdumlich bezogenen Fang-
und Aufwandsdaten einer Zeitserie von 15 Jahren,
dass Fischereien an der Grenze zu Meeresschutz-
gebieten sich rasch erholen kénnen. So fiihrte

die Etablierung des siidafrikanischen Goukemma
- Meeresschutzgebietes (18 km parallel zur Kiiste;
GroBe 40km?) dazu, dass die angrenzende Fische-
rei auf eine stidafrikanische endemische Meer-
brasse (Romer, Chrysoblephus laticeps), steigende
Fange verzeichnen konnte. Das Meeresschutzge-
biet wurde 1990 in Kraft gesetzt und verbietet
jegliche Fischerei vom Schiff aus. Die Fangmenge
je Aufwandseinheit (catch-per-unit-effort, CPUE)
der Romer-Meerbrassenfischerei in der Ndhe des
Schutzgebietes erhohte sich unmittelbar nach

der Umsetzung der fischereilichen Manahmen,
wahrend die Fange in anderen Meeresgebieten
stagnierten . Nach 5 Jahren intensivierte sich der
Anstieg des CPUEs, was nach Kerwath et al. (2013)
auf den zeitverzogert einsetzenden Larventrans-
port aus dem Schutzgebiet zuriickzufiihren ist
(Abb. 6). Der CPUE in der R6mer-Meerbrassenfi-
scherei verdoppelte sich damit innerhalb von 10
Jahren seit Einrichtung des Schutzgebietes.

Schutzgebiete bringen eine Reihe von dkonomischen Vortei-
len fiir die Fischerei, die wie folgt zusammengefasst
werden konnen:

1. Schutzgebiete fithren zu groBeren Fischen und
besseren Uberlebensbedingungen fiir Larven
und Juvenile. Beides verbessert und stabilisiert
die Rekrutierung und die Produktivitédt der
Bestédnde. Bessere und stabilere Rekrutierung
heift weniger ,schlechte” Jahre, in denen die
Fange reduziert werden missen und mehr
Produktivitét erlaubt héhere Fénge.

2. Wegen besserer und stabilerer Rekrutierung
erfolgt die Erholung von iiberfischten Bestédn-
den schneller. Da die erlaubten Fange eine
Funktion der Bestandsgrof3e sind, steigen
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also auch die erlaubten Fange auf3erhalb des
Schutzgebietes schneller als ohne Schutzge-
biet.

3. GroBere Fische erzielen bei den meisten Arten
hohere Preise pro Gewichtseinheit. AuBerdem
konnen solche Fische oft als besseres und ho-
herwertiges Produkt vermarktet werden, also
als Frisch- oder Rducherware anstatt als Frost-
ware oder Fischmehl.

4. Bessere Altersstruktur der Bestdnde bedeutet
mehr genetische Vielfalt und héhere Wider-
standsfahigkeit zum Beispiel gegen extreme
Klimaereignisse, die mit dem menschlich ver-
ursachten Klimawandel zunehmen werden.
Mehr Widerstandsfahigkeit bedeutet weniger
Jahre, in denen durch staatliche Regulation
die Fénge reduziert werden miissen.

5. Fische aus anerkannt gesunden und gut be-
wirtschafteten Bestinden konnen Okosiegel
erhalten und hohere Preise erzielen.

6. Fischereiliche Ausschlussgebiete (" no-take-
areas ) sind Referenzgebiete fiir die Fischerei-
forschung, wo wesentliche Parameter des Ma-
nagements (natiirliche Sterblichkeit, Korper-
wachstum, Populationswachstum) tiberpriift
und genauer bestimmt werden kdénnen. Dies
reduziert die Unsicherheit in den Bestandsab-
schitzungen, verringert das Risiko von Uberfi-
schung und fiihrt zu stabileren Fangen.

Um eine ertragreiche Fischerei ohne Mehrkosten
auch auBerhalb von Schutzgebieten zu ermdg-
lichen, miissen mittelfristig die kommerziellen
Fischbestédnde durch ein effektives Management
zu einer entsprechenden GrofBe aufgebaut wer-
den. Hierbei spielt beziiglich der deutschen AWZ
die Umsetzung der reformierten Gemeinsamen Fischerei-
politik Europas (GFP) und der Mapnahmen zum Erreichen
der Ziele der Meeresstrategie-Rahmenrichtlinie (MSRL)
eine entscheidende Rolle. Es lassen sich hieraus
folgende Notwendigkeiten ableiten:



Die fischereiliche Sterblichkeit (also die Fang-
menge relativ zur Bestandsgréfe) muss so weit
gesenkt werden, dass sich die Bestdnde zu der
GroBe erholen kénnen, die den maximalen
nachhaltigen Ertrag (Maximum Sustainable
Yield, MSY) produzieren kann.

Eine gesunde Altersstruktur im Sinne der
MSRL muss wieder hergestellt werden. Dazu
muss durch geeignete Mafnahmen die mitt-
lere GréBe im Fang so angehoben werden,
dass Fische vor dem Fang sich fortpflanzen
koénnen und insgesamt eine maoglichst geringe
Anzahl von Fischen fiir die erlaubte Fang-
menge getotet werden muss. Diese optimale
FanggroBe, bei der die Biomasse eines Jahr-
gangs sein Maximum erreicht hat, ist eine
Funktion von Kérperwachstum und natiirli-
cher Sterblichkeit. Sie 1dsst sich leicht fir alle
kommerziellen Bestédnde berechnen und liegt
z.B. beim Dorsch der Ostsee bei etwa 80 cm,
also deutlich iiber dem augenblicklichen Min-
destmmal3 von 38 cm Gesamtléange.

Die vom ICES vorgegebenen Richtwerte fiir
die fischereiliche Sterblichkeit, die den maxi-
malen nachhaltigen Ertrag (MSY) erméglichen
sollen, miissen Uiberpriift werden. Fir viele
Bestdnde sind diese Richtwerte gegenwartig
zu hoch, da sie auf dem Fang von zu kleinen,
juvenilen Fischen beruhen (siehe Punkt 2).

Da der maximale nachhaltige Ertrag (MSY)
nur mit Unsicherheit bestimmt werden kann,
verlangt der Vorsorgeansatz, dass der Zielwert
der fischereilichen Sterblichkeit unterhalb des
MSY-Niveaus angesetzt wird. Gegenwartig sol-
len Fangmengen direkt nach dem MSY-Niveau
bestimmt werden, womit die Gefahr der Uber-
fischung erh6ht wiirde.

Neue Studien zeigen, dass z.B. die Erholung
des Dorschbestandes in der Ostlichen Ostsee
durch Mangel an Nahrung (Hering, Sprotte)
gefdhrdet ist (Eero et al. 2012). Es ist Konsens
in der Fischereiwissenschaft (z.B. Walters &

Martell 2004), dass solche Fischarten niedriger
trophischer Stufen weniger intensiv befischt
werden sollten. Neue Studien (Froese et al.
2011; Pikitch et al. 2012) schlagen 50-75% des
MSY-Niveaus fir diese Arten vor.

Die Umsetzung dieser Punkte sollte in 3-5 Jahren
eine Erholung der meisten Fischbestdnde auf MSY-
GroBe erlauben. Dabei wiirde sich bei den meisten
Arten die Bestandsgré8e mehr als verdoppeln.
Entsprechend wiirden auch die erlaubten Fange
im Durchschnitt um etwa 63 % fir die Arten im
Nordostatlantik ansteigen (Froese et al. 2011).
Weisen Fischbestdnde MSY-GroSe auf, hat dies
den positiven Effekt, dass die Fischer weniger weit
fahren miissen, weniger lange suchen miissen und
bei gleicher Einsatzdauer des Fanggerétes mehr
Fische fangen, also sich insgesamt der Treibstoff-
und sonstige Kostenaufwand deutlich verringert.
Hohere Fange und geringere Fangkosten fithren
zu hoheren Gewinnen: So liegen beispielsweise

in Neuseeland, das seine Fischerei mit entspre-
chenden MafBnahmen erfolgreich reformiert hat
(z.B. Helson et al. 2010), die Gewinnspannen der
Fischer bei 40 %, wahrend sie in Europa bei etwa
4% liegen (Froese 2011). In einer solchen Situation
konnten die Fischer ihre Fange auBBerhalb der Na-
tura2000-Gebiete erzielen. Sie profitieren dann
von der Funktion der Schutzgebiete als Riick-
zugsgebiete fir groBe Fische und Kinderstube fiir
juvenile Fische. Die Jahr-zu-Jahr Bestandsentwick-
lung wird stabiler und leichter vorhersagbar. Die
Bestdnde werden widerstandsféhiger gegen die
zu erwartenden Auswirkungen des Klimawandels
wie die Erwdrmung und Versauerung des Meeres,
die Verschiebung von Abundanzen bei den Beute-
organismen und die Einwanderung subtropischer
Arten.

19



5.

Bestehende Meeresschutzgebiete
in der deutschen AWZ in der Nord- und Ostsee:
Natura 2000 - Gebiete

Auf européischer Ebene bezeichnet Natura 2000 2000 - Schutzgebietsnetzwerkes ist ein landeriibergreifen-
ein kohéarentes Netzwerk von marinen und terres- der Schutz gefahrdeter wildlebender heimischer Arten und
trischen Schutzgebieten. Die Grundlage fiir dieses ihrer natiirlichen Lebensraume.
Schutzgebietsnetzwerk sind die Vogelschutzricht-
linie 79/409/EWG (VRL) und Fauna-Flora-Habitat- Auf der Grundlage umfangreicher Forschungs-
Richtlinie 92/43/EWG (FFH-RL). Ziel des Natura projekte hat Deutschland 2004 zehn Natura

i ] E L B
Nordsee z
FFH-Gebiete
1 Doggerbank

S

2 Sylter Aupenriff
3 Borkum-Riffgrund

EU-Yogelschutzgebiet r
4 Qstliche Deutsche
Bucht
:‘- i ] B i} -4
AWZ Meeresoberfldche Landfldche Deutschland
__. Kistenmeer MNachbarstaaten e Stddte
Abb. 7:

Natura 2000 - Gebiete in der deutschen AWZ der Nord- und Ostsee
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2000-Gebiete in der deutschen AusschlieBSlichen
Wirtschaftszone (AWZ, 12-200 sm) von Nord- und
Ostsee an die EU-Kommission gemeldet (Abb. 7).
Mit der Ausweisung und Anerkennung der zehn
Natura 2000-Gebiete umfasst das deutsche Netz-
werk mariner Natura2000-Gebiete etwa 31%

(10.377km?) der deutschen AWZ und etwa 45 %
unter Einbeziehung der Schutzgebiete in den Kiis-
tenzonen der deutschen Meeresflachen (15.266
km?) (Krause et al. 2011).

Ostsee

FFH-Gebiete

5 Fehmarnbelt

6 Kadetrinne

T Adlergrund

8 Westliche Rénnebank

9 Pommersche Bucht mit
Oderbank

EU-Yogelschutzgebiet
10Pommersche Bucht

FFH-Gebiete in der deutschen AusschlieBlichen Wirtschaftszone (AWZ, 12-200 sm Zone).

(Stand September 2014)

(5tand September 2014)

EU-Vogelschutzgebiete in der deutschen Ausschiieflichen Wirtschaftszone (AWZ, 12-200 sm Zone).
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Tabelle 1:

Natura 2000 - Gebiete in der deutschen AWZ der Nord - und Ostsee mit ihren Hauptausweisungsgriinden.

Angaben aus Krause et al. 2011.

Gebietsname Gebietsgrofe
Nordsee

Doggerbank 1.699 km?
Sylter AuBenriff 5.314km?
Borkum-Riffgrund 625 km?
Ostliche Deutsche Bucht 3.135 km?
Ostsee

Fehmarnbelt 280km?
Kadetrinne 100 km?
Adlergrund 234 km?
Westliche Rennebank 86 km?
Pommersche Bucht mit Oderbank 1.101 km?
Pommersche Bucht 2.004 km?

* SPA: Special protected areas, SCI: Sites of Community Importance

5.1.
Erarbeitung von Managementmafnahmen in den
Natura2000 - Gebieten in der deutschen AWZ

Nach der Ausweisung von 10 Natura 2000-Gebie-
ten in der AWZ der Nord- und Ostsee ist Deutsch-
land aufgefordert, so schnell wie moglich Ma-
nagementpléne fiir alle anthropogenen Einfliisse,
die sich negativ auf den Erhaltungszustand von
Arten und Lebensrdumen auswirken, zu erarbei-
ten. Gemas Art. 6 (1) der FFH-RL missen fiir die
Gebiete Managementpldne erarbeitet werden,
die die Bewahrung bzw. die Wiederherstellung
des giinstigen Erhaltungszustands der natiirli-
chen Lebensrdume und wildlebender Arten von
gemeinschaftlichem Interesse gewéhrleisten. In
einem ersten Schritt zur Entwicklung der nétigen
Erhaltungs- und Entwicklungsmafinahmen in
den Natura2000-Gebieten der deutschen AWZ
wurden anhand der Verbreitung der Schutzgiiter
(geschiitzte Lebensraume und assoziierte Arten,
siehe Tabelle 1) und der Aufwandsverteilung der
Fischerei in den Natura2000-Gebieten die Haupt-
konfliktfelder zwischen den Fischereiaktivitdten
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Gebietsstatus Hauptausweisungsgriinde

SCI Sandbédnke

SCI Schweinswale, Sandbénke, Riffe
SCI Sandbénke, Riffe

SPA Seetaucherarten, Rastvogel

SCI Schweinswale, Sandbénke, Riffe
SCI Riffe

SCI Sandbanke, Riffe

SCI Riffe

SCI Schweinswale, Sandbdnke

SPA Seetaucherarten, Rastvogel

** Arten und Lebensraumtypen gem. FFH- und VRL

und den Schutzzielen identifiziert (EMPAS-Projekt:
ICES 2008a, b; Pusch & Pedersen 2010).

Resultierend aus dem Arbeitsprozess des dreijahrigen EM-
PAS-Projekts wurden drei Hauptkonfliktfelder identifiziert:

1. Die Auswirkungen von grundberiihrenden
Fanggerdten auf die benthischen Lebensraum-
typen ,Sandbénke” und ,Riffe” und ihre typi-
schen Arten in der Nordsee.

2. Der Beifang von Seevogeln in passiven Fang-
gerdten, insbesondere in grundgestellten Kie-
men- und Verwickelnetzen in der Ostsee.

3. Der Beifang von Schweinswalen in passiven
Fanggerdten, hauptsdchlich in Kiemen- und
Verwickelnetzen in der Nord- und Ostsee.

Die Lebensraumtypen (Anhang I) und nach An-
hang II geschiitzten Arten sind die Schutzgiter,
die von der Einrichtung der Natura 2000-Gebiete
profitieren sollen. Dazu miissen die oben genann-
ten Fanggerdte in Natura 2000-Gebieten ausge-
schlossen oder so verdndert werden, dass negative
Auswirkungen auf die Schutzgiiter verhindert



Tabelle 2:

Raumliche Ausdehnung der Natura 2000 - Gebiete (aufgelistet sind hier nur die FFH-Gebiete, nicht die Vogelschutzgebiete) und der jeweiligen FFH-

Lebensraumtypen in der deutschen AWZ der Nord- und Ostsee.

Gebietsname Gebietsgrofe Sandbank Riff
Nordsee

Doggerbank 1.699 km? 1.624 km?

Sylter AuBenriff 5.314 km? 87 km? 153 km?
Borkum-Riffgrund 625km? 625 km? 23 km?
Ostsee

Fehmarnbelt 280km? 4km? 57 km?
Kadetrinne 100 km? - 23 km?
Adlergrund 234 km? 87 km? 110 km?
Westliche Rennebank 86 km? - 65 km?
Pommersche Bucht mit Oderbank 1.101 km? 480 km? -

werden. Ausgehend von den oben genannten
Hauptkonflikten wurden in Zusammenarbeit vom
Bundesamt fiir Naturschutz (BfN) und von Thiinen
Institut fiir See- und Ostseefischerei Manahmen-
vorschlédge fir das Fischereimanagement in den
Natura 2000-Gebieten erarbeitet (Sell et al. 2011).
Die MaBnahmenvorschldge des BIN sehen hierbei
umfangreiche zeitliche und rdumliche SchlieBun-
gen fir mobile grundberiihrende und passive
Fanggerite (Kiemen- und Verwickelnetze) vor
(Zusammenfassung der MaBnahmen Nord- und
Ostsee siehe Anhang).

Die positiven Effekte von Schutzgebieten nehmen
proportional mit der Flache zu. Die Gro3en der
deutschen Natura2000-Gebiete in der Nordsee
variieren zwischen etwa 600km? bis tiber 5000
km?, wobei in einigen Féllen die zu schiitzenden
FFH-Lebensraumtypen (LRT) nur einen relativ
kleinen Anteil der Gesamtfldche ausmachen (z.B.
Natura 2000-Gebiet Sylter AuBBenriff: Anteil der
Sandbénke an der Gesamtflache 1,6 %, Anteil der
Riffe 2,9%, siehe Tabelle 2). In der deutschen
AWZ der Ostsee sind die Natura 2000-Gebiete,

wo die LRT Sandbédnke und Riffe vorkommen,
mit einer GesamtgroB3e von 86km? bis 1.101 km?
(siehe Tabelle 2) deutlich kleiner als in der Nord-
see. Die Manahmen in den Natura2000 - Gebieten sollten
sich daher nach Moglichkeit auf die Gesamtfldache
erstrecken und nicht nur auf die kleineren Teilbe-
reiche mit Vorkommen der FFH-Lebensraumtypen
beschrankt bleiben. Auch die MaBnahmen zum
Schutz der Seevigel und Schweinswale sollten im
gesamten Natura2000-Gebiet gelten, wo diese Ar-
ten vorkommen. Dies wiirde die dkologische Effizienz
der Natura 2000 - Gebiete steigern und vereinfacht dariiber
hinaus die Kontrolle der jeweiligen Manahmen.
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Fazit und Ausblick

Abb. 8:
Dorsch (Gadus morhua), Foto: Sven Gust

Der vielfdltige Nutzen von marinen Schutzgebie-
ten ist umfangreich dokumentiert und von grund-
legender Bedeutung bei der erfolgreichen Umset-
zung der weltweiten und europdischen Ziele im
Meeresschutz (u.a. Angulo-Valdés & Hatcher 2010;
Fenberq et al. 2012). Dennoch resultiert ein dkolo-
gischer Nutzen aus marinen Schutzgebieten nur bei einem
effizient umgesetzten Management in den Gebieten, d.h. vor
allem durch den Ausschluss von bestimmten schddigenden
Fischereien (Ainsworth et al. 2012). Ungeachtet der
unterschiedlichen Datenqualitédt zeigen Untersu-
chungen von marinen Schutzgebieten in tropi-
schen und gemaéBigten Breiten, dass Biomasse,
Abundanz, Diversitdt und Individuenzahl bei der
entsprechenden Umsetzung von Management-
maBnahmen einen positiven Trend aufweisen
(Roberts et al. 2001; Halpern 2003; Stewart et al.
2008). Diese Effekte stellen sich bereits innerhalb
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relativ kurzer Zeitrdume (1-3 Jahre) ein. Allerdings
ist es bei der Betrachtung des zeitlichen Verlaufes
der Wirksamkeit von Schutzgebieten wichtig, den
individuellen Lebenszyklus der zu schiitzenden Or-
gansimen zu beriicksichtigen (Halpern & Warner
2002; Murawski et al. 2004). So ist bei Fischbestan-
den (z.B. Kabeljau) eine langsamere Erholung zu
beobachten als bei benthischen Organismen (Mu-
rawski et al. 2000). Dartiber hinaus hingt die Ent-
wicklung einer Art ebenfalls wesentlich von der
Intensitét ihrer Nutzung vor der SchlieBung ab.
Zuvor durch die Fischerei stark betroffene Arten
erholen sich nach der SchlieBung eines Gebietes
entsprechend schneller als Arten, die nicht oder
geringer im Fokus der Fischerei standen (Halpern
& Warner 2002).

Beziiglich der bestehenden Meeresschutzgebiete



in der deutschen AWZ kann in den entsprechenden
Natura 2000 - Gebieten mit einer erheblichen Erholung der
benthischen Lebensgemeinschaften (réumlicher / temporé-
rer Ausschluss der mobilen grundberiihrenden Fanggerdte)
und einer erheblichen Reduktion der Beifdnge von mari-
nen Saugetieren und Seevégeln (rdumlicher/temporarer
Ausschluss von Kiemen- und Verwickelnetzen) gerechnet
werden, wenn die MaBnahmen wie vorgeschlagen umgesetzt
werden. Inwieweit diese MaBnahmen, die nur ei-
nen Teil der Fischereien betreffen, auch positive
Effekte auf die kommerziellen Fischbestdnde und
damit auf die 6konomische Situation der Fischer
haben wiirden, kann nach dem bisherigen Stand
des Wissens nicht abschlieBend beurteilt werden.
Bisherige Studien in gemaBigten und tropischen
Breiten zumeist in und um “no-take areas” zeigen
positive Effekte wie beispielweise Stabilisierung und
Verbesserung der Rekrutierung und Produktivitat der Be-
stande, Uberlaufeffekt von juvenilen und adulten Fischen
(spillover) sowie erhohte Produktion und Verbreitung von
Larven kommerzieller Arten. Somit sollten auch in den
Natura 2000-Gebiete die vorgeschlagen "no-take
areas” unbedingt umgesetzt werden, da diese so-
wohl fiir die Schutzgtiter als auch fir die kommer-
ziellen Fischbestdnde und die davon profitieren-
den Fischereien positive Effekte erwarten lassen.

Neben der Einrichtung von marinen Schutzgebie-
ten unter Verringerung des Fischereidruckes muss
eine weitere Reduktion der negativen Einfliisse
der Fischerei auch auB3erhalb von Schutzgebieten
angestrebt werden (Linnane et al. 2000). In Bezug
auf die weitere Entwicklung der kommerziellen
Bestdnde ist insbesondere in Europa dariiber
hinaus die Umsetzung eines am Okosystemansatz orien-
tierten Fischereimanagements unerlasslich (Pikitch et al.
2004; Froese & Proelss 2010; Fenberg et al. 2012).
Hier konnen etablierte Okosystemmodelle wie z.B. Eco-
path with Ecosim (EwE, Christensen & Pauly 1992;
Walters et al. 1997; Christensen et al. 2000; Pauly
et al. 2000; Walters et al. 2000) zur Anwendung
kommen.

Diese erlauben die Beantwortung von Fragen wie
z.B.:

Welche Bewirtschaftungsregelung fiir alle Be-
stinde in einem Okosystem bewirkt

a. den insgesamt héchsten Fang, oder
. den hochsten Gewinn oder
c. die hochste Widerstandsfidhigkeit des Okosys-
tems?

Die Modelle lassen auch eine rdumliche Beurtei-
lung dartiiber zu, welche Auswirkung die Schlie-
Bung eines bestimmten Gebietes fiir die Fischerei,
auf die Entwicklung der Zielarten und auf das
Okosystemn hat. Die Qualitdt der Vorhersagen héngt da-
bei stark von der Qualitdt der Datenbasis dieser Modelle ab.

Bisherige Studien zur Wirksambkeit von Schutzge-
bieten zeigen grofBe Unterschiede beziiglich der
Qualitat ihrer Daten (Halpern 2003). Um die Qua-
litdt der in marinen Schutzgebieten erhobenen
Daten in Zukunft zu verbessern, sind einheitliche
Datenerhebungen vor und nach der Etablierung
des Schutzgebietes dringend erforderlich sowie
wiederholte Probennahmen (replicate sampling)
und die Integration von reprasentativen Arten fir
das jeweilige Gebiet notwendig.
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