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1.1  Das Management von Mensch-Wildtier-Konflikten 
in anthropogenen Landschaften

Die Natur befindet sich in einem steten Wandel, an den sich Wildtiere durch Selek-
tion im Laufe von Millionen von Jahren angepasst haben. Das daraus resultierende 
evolutionäre Rüstzeug befähigt Wildtiere, auf jahreszeitliche Schwankungen oder 
zufällige natürliche Störungen in der Regel angemessen zu reagieren. Der Mensch 
hat nun über die Jahrtausende seiner kulturellen Entwicklung die natürlichen Land-
schaften maßgeblich verändert (Foley et al. 2005). Weltweit gibt es kein Ökosystem 
mehr, welches sich als ursprünglich und von Menschen unberührt beschreiben 
ließe. In den letzten Jahrhunderten, spätestens seit der industriellen Revolution, er-
folgten die Änderungen in höherer Taktrate, und die durch den Menschen verur-
sachten Störungen waren weitreichender und tiefgreifender. Der Mensch war und 
ist für die funktionelle Vereinfachung nicht nur von Teillebensräumen, sondern von 
ganzen Landschaften (Dainese et  al. 2017) verantwortlich. Gleichzeitig schuf er 
neue Lebensräume wie Stadtlandschaften und entfremdete sich von der Natur 
(Turner et al. 2004). Zudem förderte oder verhinderte er die Ausbreitung von Wild-
tieren in den anthropogen überprägten Lebensräumen. Manche Wildtiere  erwiesen 
sich als anpassungsfähiger als andere. Landnutzungsänderungen führten bei einem 
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Großteil der Arten zu signifikanten Bestandsrückgängen bis hin zum Verschwinden 
von Arten (Barnosky et al. 2011; Gámez-Virués et al. 2015). Dieser Trend ist anhal-
tend und Teil des sechsten Massenaussterbeereignisses, welches erdgeschichtliche 
Dimensionen hat (Barnosky et  al. 2011) und Teil des Merkmalskomplexes eines 
von Forschenden neu ausgerufenen Erdzeitalters ist: dem Anthropozän (Steffen 
et al. 2011; Lewis und Maslin 2015). Die Faktoren, die auf Wildtiere wirken, sind 
im Anthropozän vielfältig. Neue Herausforderungen wie die Erderhitzung sind im 
Anthropozän hinzugekommen (Gray 2007). Weltweit wandelt die stetig wachsende 
menschliche Bevölkerung immer größere Flächen zu ihrem Nutzen um, was zu Le-
bensraumverlusten für Wildtiere und zwangsläufig zu stärkeren Konflikten mit 
Wildtieren führt.

Dieses Buch soll helfen, Mensch-Wildtier-Konflikte zu lösen bzw. diese Kon-
flikte in Koexistenzen zwischen Mensch und Wildtier umzuwandeln. Es sei an die-
ser Stelle erwähnt, dass der Begriff Wildtier in diesem Buch weit gefasst ist und 
sowohl jagdbares Wild als auch geschützte und invasive Wildtierarten umfasst. Der 
Fokus liegt dabei auf relativ großen oder langlebigen Säugetieren. Dieses Buch er-
hebt keinen Anspruch auf Vollständigkeit, d. h. es bestand nicht der Anspruch, Ka-
pitel zu allen großen und langlebigen Säugetieren im deutschsprachigen Raum zu 
verfassen. Vielmehr ergab sich der Inhalt aus aktuellen Forschungsaktivitäten sowie 
aus der Bereitschaft von Autorinnen und Autoren, diese im vorliegenden Buch zu 
präsentieren. Jedes Buchkapitel wurde von zwei unabhängigen Expertinnen/Exper-
ten im jeweiligen Feld begutachtet, um eine hohe Qualität und sachliche Richtigkeit 
der Beiträge zu gewährleisten.

Das vorliegende Buch ist in zwei Abschnitte gegliedert. Im ersten Abschnitt be-
finden sich Zusammenfassungen zu aktuellen Themen des Wildtiermanagements, 
beginnend mit zwei Kapiteln zum Management von jagdbarem Wild. In den einzel-
nen Kapiteln wird vorzugsweise eine gendergerechte Ansprache von männlichen 
und weiblichen Personen praktiziert. Dabei beziehen wir uns auf Menschen jegli-
chen Geschlechts, auch wenn dies stilistisch und sprachlich nicht immer einfach 
umzusetzen ist.

Im ersten Kapitel des ersten Abschnitts gibt Niko Balkenhol eine Übersicht zum 
evidenzbasierten Rotwildmanagement in Deutschland. Zudem unterbreitet er kon-
struktive Vorschläge, wie dieses zu verbessern ist. Klaus Hackländer beschreibt As-
pekte des evidenzbasierten Managements von Feldhasen. Das Team um Berit Mich-
ler behandelt Aspekte des Managements von Waschbären, einer invasiven 
Säugetierart in Deutschland. Darauf folgen Kapitel zum Management bedrohter 
bzw. geschützter Wildtierarten. Das Team um Anne Berger fasst die wesentlichen 
Aspekte eines wissenschaftsbasierten Igelmanagements zusammen. Dabei beinhal-
tet das Kapitel nicht nur eine Diskussion des Lebensraummanagements, sondern 
auch eine Beschreibung methodischer Ansätze zum effizienten Monitoring von 
Igelpopulationen. Im Kapitel des Teams um Anja Roy werden Ansätze zur Reduk-
tion des Konflikts zwischen Fischotter und Menschen behandelt. Der Schwerpunkt 
liegt hierbei auf dem Konflikt zwischen Fischotter und Fischerei. Auch die beiden 
folgenden Kapitel behandeln Konfliktfelder zwischen Wildtieren und Menschen: 
Michael Veith und sein Team beschäftigen sich mit dem Windenergie- Fledermaus- 
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Konflikt und diskutieren sowohl Lösungsansätze als auch den Forschungsbedarf. 
Christian Voigt und Daniel Lewanzik behandeln den Einfluss von Lichtverschmut-
zung auf Fledermäuse und wie man die negativen Folgen des künstlichen Lichts auf 
diese obligat nachtaktive Tiergruppe abschwächen oder vermeiden kann. Im darauf-
folgenden Kapitel diskutieren Ilka Reinhardt und ihr Team basierend auf einer Lite-
raturübersicht, wie sich Nutztierübergriffe von Wölfen wirksam vermeiden lassen. 
Die letzten zwei Kapitel des Buchs besitzen einen konzeptionellen Schwerpunkt. 
Sie sollen die Diskussion in kontrovers diskutierten Themenfeldern bereichern oder 
dem Wildtiermanagement neue Lösungsansätze hinzufügen. Im ersten dieser zwei 
Kapitel behandeln Claudia Kistler und ihr Team, wie sich das Fuchsmanagement 
mit wissenschaftlichen Evidenzen verbessern ließe. Im abschließenden Kapitel be-
handelt das Team um Tanja Straka, wie eine Berücksichtigung der menschlichen 
Dimension und Perspektive zur Lösung von Mensch-Wildtier Konflikten beitra-
gen kann.

Dieses Buch soll eine Brücke zwischen der universitären und außeruniversitären 
Wildtierforschung und dem praktischen Naturschutz schlagen. Dadurch soll es ei-
nen wirksamen Beitrag zur Lösung von Mensch-Wildtier-Konflikten leisten und 
gleichzeitig weiteren Forschungsbedarf aufdecken. Nur durch wissenschaftlich fun-
dierte Artenschutzmaßnahmen können wir wirksam Mensch-Wildtier-Konflikte re-
duzieren und unser Naturerbe für die nachfolgenden Generationen bewahren.
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2.1  Einleitung

Unsere Wahrnehmung von Wildtieren und unser Umgang mit ihnen wird stark von 
persönlichen Emotionen, Werten und Erfahrungen beeinflusst (vgl. Kap.  11, 
Castillo- Huitron et al. 2020). Gerade bei Tierarten mit großem Konfliktpotenzial ist 
es daher wichtig, ihr Management evidenzbasiert zu gestalten, also basierend auf 
wissenschaftlich gewonnenen Erkenntnissen (Kap. 1). Zu solch konfliktträchtigen 
und mit starken Emotionen verknüpften Tierarten zählen auch unsere heimischen 
Rothirsche (Cervus elaphus), die in der Jägersprache als Rotwild bezeichnet wer-
den. Rothirsche sind, abgesehen von nur sehr lokal wieder vorkommenden Wisen-
ten (Bos bonasus) und Elchen (Alces alces), die größten wildlebenden Pflanzen-
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fresser in Deutschland. Rothirsche faszinieren mit ihrem imposanten Geweih und 
dem beeindruckenden, teils lautstarken Paarungsverhalten während der Brunft. Im 
Arten- und Naturschutz wird Rotwild oft als Leitart herangezogen, z. B. wenn es 
um die Identifizierung großer unzerschnittener Lebensräume oder die Ausweisung 
von Wanderkorridoren für Wildtiere geht (Herrmann et al. 2007). Zahlreiche wissen-
schaftliche Studien beschäftigen sich u. a. mit dem komplexen Sozialverhalten von 
Rothirschen (z. B. Clutton-Brock et al. 1982), und die Jagdliteratur enthält mindes-
tens ebenso viele Texte zur Hege und Bejagung der Art (z. B. Deutz et al. 2015; 
Zeiler 2014). Gleichzeitig können Rothirsche aber auch eine Herausforderung für 
die Forstwirtschaft darstellen, da durch sie verursachte Schäden immense finan-
zielle Einbußen bedeuten und waldbauliche Ziele gefährden können (Bobrowski 
et al. 2020). Bedenkt man diese unterschiedlichen Blickwinkel auf den Rothirsch, 
so ist es wenig verwunderlich, dass die deutsche Gesellschaft eine vielschichtige 
Beziehung zum Rothirsch entwickelt hat und dass die Art im Laufe der Jahrzehnte 
eine wechselhafte Geschichte durchlebt hat (Stöcker 2014).

Ein besonders hartnäckiger, fast schon traditioneller Konflikt besteht seit Jahr-
zehnten zwischen Waldbesitzenden bzw. -bewirtschaftenden auf der einen und 
Jagdausübenden auf der anderen Seite (Ammer et al. 2010). Innerhalb dieses so-
genannten „Wald-Wild-Konfliktes“ zahlen Jagdausübende teils viel Geld, um Rot-
wild bejagen zu können, sie sind daher eher an hohen Rotwilddichten oder zu-
mindest ausreichenden Erlegungsmöglichkeiten interessiert, und manche von ihnen 
möchten vor allem Hirsche mit großen Geweihen (Trophäen) erlegen. Die Forst-
seite hat hingegen mit dem hohen Schadpotenzial von Rotwild zu kämpfen, das sich 
durch das Fressen von jungen Baumpflanzen (Verbiss) ergibt, durch das Abnagen 
der Baumrinde bei größeren bzw. älteren Bäumen (Schäle) oder durch das Abreiben 
der Basthaut vom neugebildeten Geweih an Bäumen und Sträuchern (Fege). Um 
solche Schäden zu reduzieren, werden oftmals geringere Rotwilddichten gefordert, 
die z. B. über verlängerte Jagdzeiten und höhere Abschusszahlen erreicht werden 
sollen. Vor diesem Hintergrund kommt der Jagd im Rotwildmanagement eine be-
sondere Bedeutung zu.

In diesem Kapitel fasse ich zusammen, wie ein evidenzbasiertes Rotwild-
management gestaltet sein sollte und welche Evidenzen es für verschiedene As-
pekte des Rotwildmanagements gibt. Hierbei fokussiere ich mich vor allem auf 
Themen, die meinen eigenen Forschungsschwerpunkten entsprechen bzw. die mir 
für das praktische Management besonders relevant erscheinen. Ich skizziere dafür 
zunächst die grundsätzliche Ausrichtung eines evidenzbasierten Rotwild-
managements und beleuchte dann unseren aktuellen Wissensstand sowie typische 
Ansätze im praktischen Rotwildmanagement. Am Ende gebe ich grundsätzliche 
Empfehlungen für ein evidenzbasiertes Rotwildmanagement und identifiziere be-
stehende Wissenslücken, aus denen sich weiterer Forschungs- und Entwicklungs-
bedarf ergibt.
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2.2  Grundsätzliche Ausrichtung eines evidenzbasierten 
Rotwildmanagements

Der Begriff Wildtiermanagement „… umfasst alle Tätigkeitsbereiche und Maß-
nahmen, die das Vorkommen, das Verhalten und die Populationsentwicklung von 
Wildtieren so steuern, dass die verschiedenen Interessen, Ansprüche und Rechte der 
Menschen erfüllt und die Bedürfnisse der Wildtiere berücksichtigt werden“ (Su-
chant 2015). Aus dieser Definition lassen sich indirekt mindestens drei Fakten ab-
leiten, die für das Rotwildmanagement besonders relevant erscheinen. Erstens müs-
sen beim Management auch menschliche Belange berücksichtigt werden, sodass es 
nicht ausreicht, lediglich Evidenzen zu nutzen, die sich allein auf die Rothirsche 
beziehen. Zweitens sollte es nicht allein darum gehen, Rotwildpopulationen nume-
risch zu steuern, also ihre Dichten auf ein bestimmtes Niveau zu bringen oder zu 
halten – auch die Verteilung und das Verhalten der Hirsche sind wichtige Aspekte im 
Management. Drittens sind die Begriffe Rotwildmanagement und Rotwildbejagung 
nicht synonym, da die Jagd lediglich eine der im Management angewandten Tätig-
keiten darstellt.

Dementsprechend sind bestimmte Vorgaben für die Bejagung von Rotwild oder 
Rotwilddichten niemals die eigentlichen Ziele eines Managements, sondern sollen 
lediglich zum Erreichen dieser Ziele beitragen (s. Abb. 2.1, linke Hälfte).

Tatsächlich gehen wir bei der Planung des Managements oft von direkten und 
indirekten Zusammenhängen aus, die aber aus wissenschaftlicher Sicht vielleicht 
gar nicht immer und überall zutreffen. So muss eine verstärkte Bejagung nicht 
zwangsläufig zu einer verringerten Wilddichte führen, und eine verringerte Dichte 
muss sich nicht unbedingt in reduzierten Schäden widerspiegeln. Die Zusammen-

Abb. 2.1 Beispielhafte Darstellung von unterschiedlichen Managementvorgaben (links) und den 
verschiedenen Ebenen einer Erfolgskontrolle (rechts) im evidenzbasierten Rotwildmanagement. 
Oft gehen wir beim Management von Zusammenhängen aus, die direkt (durchgängige schwarze 
Pfeile) und indirekt (gestrichelter Pfeil) sein können
Fig. 2.1 Exemplary display of different management guidelines (left) and the different levels of a 
control of success (right) for evidence-based red deer management. In wildlife management, we 
often assume relationships that can be direct (solid black line) or indirect (dotted black line)
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hänge sind stattdessen sehr komplex, daher ist es auch nicht verwunderlich, wenn 
trotz erhöhter Rotwildstrecke keine Verbesserung der Schadsituation eintritt. Erst 
durch eine auf das Management abgestimmte Erfolgskontrolle kann somit die Wirk-
samkeit von Maßnahmen evaluiert werden.

2.2.1  Erfolgskontrolle und adaptives Rotwildmanagement

Eine solche Erfolgskontrolle ist auch wichtiger Bestandteil eines adaptiven Rot-
wildmanagements, das dynamisch an sich verändernde Ausgangsbedingungen an-
gepasst werden kann. Innerhalb eines adaptiven Managements versuchen wir über 
die systematische Nutzung neu hinzukommender Informationen jene Management-
maßnahmen zu identifizieren, die besonders gut geeignet sind, um die vorab defi-
nierten Ziele des Managements zu erreichen. Die Erfolgskontrolle innerhalb eines 
adaptiven Managements sollte aus zwei Elementen bestehen: a) einer Um-
setzungskontrolle, bei der überprüft wird, ob Managementmaßnahmen, z. B. jagd-
liche Vorgaben, wie vereinbart umgesetzt wurden, und b) einer Wirkungskontrolle, 
bei der überprüft wird, ob die Maßnahmen den gewünschten Effekt hatten 
(Abb. 2.1 rechte Seite). Grundlage für eine Erfolgskontrolle innerhalb eines adap-
tiven, evidenzbasierten Rotwildmanagements ist somit ein langfristig angelegtes 
Monitoring.

2.2.2  Monitoring im Rotwildmanagement

Ein evidenzbasiertes und adaptives Management orientiert sich entlang von mindes-
tens drei Komponenten, die innerhalb eines langfristigen Monitorings erfasst wer-
den sollten, nämlich der Populationsentwicklung, dem Wildzustand und dem Ein-
fluss des Wildes auf die von ihm bewohnten Ökosysteme (Fiderer et  al. 2021; 
Morellet et al. 2007).

Auch die verschiedenen Jagd- und Wildtiermanagementgesetze in Deutsch-
land fordern letztlich in unterschiedlichem Wortlaut, dass die Bewirtschaftung 
von Wildtieren nachhaltig erfolgen soll, dass hierdurch gesunde Wildbestände ge-
schaffen bzw. erhalten werden sollen und dass insbesondere Land- und Forstwirt-
schaft nicht durch Wildbestände beeinträchtigt werden dürfen. Wer diese Ziele in 
Bezug auf Rotwild erreichen möchte, muss beim Management also einerseits die 
Entwicklung von Rotwildpopulationen, andererseits aber auch die körperliche 
Verfassung der Tiere und die Einwirkung des Rotwildes – insbesondere auf Ver-
jüngungsflächen im Wald – anhand von geeigneten Indikatoren erfassen und be-
rücksichtigen.

Eine Beschreibung der verschiedenen Methoden zur Erfassung dieser drei Kom-
ponenten bzw. der jeweiligen Indikatoren würde den Umfang dieses Kapitels bei 
Weitem sprengen, dennoch möchte ich in den folgenden Abschnitten einige grund-
sätzliche Anmerkungen dazu machen, soweit sie für das Rotwildmanagement rele-
vant sind.
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2.2.2.1  Erfassung der Populationsentwicklung beim Rotwild
Die Größe von Wildtierpopulationen zu erfassen, ist notorisch schwierig, und es 
wurde eine fast unüberschaubare Vielzahl von Methoden zu diesem Zweck ent-
wickelt. Eine perfekte Methode zur Erfassung von Wildbeständen gibt es bis heute 
nicht, auch wenn Fortschritte in Technik und Statistik in den letzten Jahren erheb-
liche Verbesserungen auf diesem Gebiet ermöglicht haben. So kann auch die Größe 
von Rotwildbeständen heute mit modernsten Verfahren, basierend auf Nachtsicht-
geräten, Fernerkundung oder Genetik abgeschätzt werden (vgl. Corlatti et al. 2016; 
Ebert et al. 2021; Franke et al. 2012; Gräber et al. 2020). Wissenschaftlich gesehen 
sind solche Verfahren natürlich optimal für ein evidenzbasiertes Management ge-
eignet, doch ist es finanziell, logistisch und auch rechtlich eine immense Heraus-
forderung, sie flächendeckend und fortwährend anzuwenden.

Anstatt die absolute Anzahl an Individuen (Abundanz) abzuschätzen, wird im 
praktischen Management daher oftmals lediglich mit Indizes gearbeitet, die Ver-
änderungen der Abundanz anzeigen sollen, also ob ein Bestand wächst, schrumpft 
oder stabil bleibt (Hofer 2016; Witmer 2005). Neben der Veränderung der 
Populationsgröße ist gerade für das Rotwildmanagement außerdem die Struktur 
einer Population von großem Interesse, also das Geschlechterverhältnis und die 
Altersverteilung (siehe Abschn. 2.3.3).

Beim Rotwild in Deutschland wird dafür vor allem die Jagdstrecke genutzt, und 
teils werden Rückrechnungsmethoden basierend auf der Jagdstrecke angewandt, 
um Abundanzen und Populationsstrukturen abzuleiten und die Abschussplanung 
durchzuführen (Hagen et al. 2018; Lang et al. 2016; Müller 2017). Die einfache 
Rückrechnung, auch als retrospektive Kohortenanalyse bezeichnet (Lang et  al. 
2016), kann dabei lediglich einen Mindestbestand errechnen, in dem alle erlegten 
Rothirsche anhand ihres Alters in ihr jeweiliges Geburtsjahr „zurückgelegt“ wer-
den, sodass der Bestand rekonstruiert werden kann.

Streng genommen bildet die Jagdstrecke nur dann die genaue Entwicklung der 
tatsächlichen Population ab, wenn der prozentuale Anteil erlegter Tiere an der 
Gesamtpopulation stets gleich bleibt und keine selektive Auswahl der erlegten Indi-
viduen stattgefunden hat. Da es aber meist behördlich festgelegte Abschussvor-
gaben gibt (siehe Abschn. 2.3.3), manche Jagdausübende eine selektive Auswahl 
bestimmter Trophäenträger verfolgen und auch die Bejagbarkeit unterschiedlicher 
Geschlechter und Altersklassen variiert, stellt die Jagdstrecke keine echte Zufalls-
probe aus dem Gesamtbestand dar (Martı́nez et al. 2005). Dennoch zeigen Studien 
immer wieder, dass die Jagdstrecke über lange Zeiträume und große Gebiete die 
tendenzielle Dynamik von Populationen gut reflektiert (Donini et al. 2021; Gärtner 
2017; Hagen et al. 2018). Somit eignen sich Jagdstreckenanalysen vor allem zur 
Validierung zurückliegender Bestandeseinschätzungen, anhand derer das Manage-
ment  – insbesondere die Jagdplanung  – rückschauend überprüft werden können 
(Bauling et al. 2013a, b).

2.2.2.2  Erfassung des Rotwildeinflusses auf (Wald-)Ökosysteme
Rothirsche erfüllen viele wichtige Funktionen in den von ihnen bewohnten Öko-
systemen und ihr Verhalten kann sich positiv auf die biologische Vielfalt auswirken 
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(Herbst et al. 2016; Riesch et al. 2019, 2020). Von besonders hohem Interesse sind 
im Management meist die Auswirkungen auf forstlich relevante Pflanzenarten auf 
Waldverjüngungsflächen, doch auch wirtschaftlich weniger bedeutende Zeigerarten 
(wie z. B. Heidel- oder Brombeere) werden herangezogen, um den ökologischen 
Einfluss von Rotwild und anderen Pflanzenfressern im Wald und anderen Öko-
systemen zu erfassen. Hierfür wurden über die Jahre etliche Verfahren mit unter-
schiedlichen Vor- und Nachteilen entwickelt (z. B. Morellet et al. 2001; Trisl und 
Akça 1998). Im Sinne eines evidenzbasierten Managements sollten geeignete Ver-
fahren den Rotwildeinfluss so erfassen, dass Rückschlüsse auf a) die Entwicklung 
des Rotwildbestandes und/oder b) den durch das Rotwild entstandenen Schaden 
getroffen werden können, damit sich das Management an diesen beiden Aspekten 
orientieren kann. Somit kommen in erster Linie Verfahren in Frage, die entweder 
die (relative) Verbissbelastung oder Schäl- bzw. Fegeschäden durch eine statistisch 
abgesicherte Herangehensweise erfassen (Bödeker et al. 2021; Frerker et al. 2013), 
oder die eine objektive und nachvollziehbare monetäre Bewertung von Schäden be-
inhalten (z. B. Suchant et al. 2012). Beide Ansätze ergänzen sich gut, denn eine 
Erfassung insbesondere der relativen Verbissbelastung verschiedener Pflanzen gibt 
Aufschluss darüber, wie sich der Wildeinfluss auf die Vegetation entwickelt, und 
sollte zumindest im groben Zusammenhang mit der Populationsdichte und -ver-
teilung stehen. Die monetäre Bewertung von Schäden kann hingegen aufzeigen, ob 
der Wildeinfluss ökonomisch tragbar ist. Denn ein Schaden besteht eigentlich nur, 
wenn forstwirtschaftliche Zielsetzungen aufgrund des Wildeinflusses nicht erreicht 
werden. Forstliche Gutachten zur Einschätzung des Wildeinflusses sind aus wissen-
schaftlicher Sicht kritisch zu sehen, da sie immer eine subjektive Wahrnehmung 
beinhalten und somit nicht transparent und reproduzierbar sind. Ebenso wenig eig-
nen sich Kontrollzaunverfahren, bei denen über den räumlichen Ausschluss von 
Wildtieren Weiserflächen entstehen, in denen die Waldentwicklung ohne den Ein-
fluss der Pflanzenfresser beobachtet werden kann. Solche Verfahren eignen sich, um 
das Verjüngungspotenzial eines Waldbestandes zu demonstrieren, sie können je-
doch keine Veränderungen im Wildbestand oder der Schadenssituation außerhalb 
des Zaunes aufzeigen.

2.2.2.3  Erfassung des Rotwildzustandes
Die (aufgebrochenen) Körpergewichte erlegter Rothirsche werden in der Regel pro-
tokolliert, die erlegten Tiere werden augenscheinlich auf Krankheiten und Parasiten 
untersucht, und auch das Vermessen der Hinterlauflängen ist mit speziellen Mess-
schienen einfach umsetzbar (Garel et al. 2010). Zusammen geben diese Daten Auf-
schluss über die Verfassung der Individuen in Bezug auf ihren Ernährungs- und 
Gesundheitszustand zum Zeitpunkt der Erlegung (Kondition) sowie den körper-
lichen Zustand, den die Individuen aufgrund ihrer Gene und den Lebensbedingungen 
insbesondere während ihrer frühen Wachstumsphase entwickeln konnten (Konstitu-
tion). Hierdurch ist es langfristig möglich, Rückschlüsse zu den Lebensraum-
bedingungen der Individuen zu ziehen, insbesondere was die Populationsdichte in 
Bezug auf die Lebensraumkapazität angeht. Liegt die Dichte über der Lebensraum-
kapazität, so sollten die Tiere geringe Wildbretgewichte aufweisen und langfristig 
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insgesamt körperlich schwächer entwickelt sein, als wenn die Populationsdichte 
unter der Kapazität liegt. Bei zu hohen Dichten sollte auch der Wildeinfluss auf den 
Lebensraum (z. B. Verbiss, s. o.) entsprechend hoch sein. Kondition ist direkt von 
äußeren Einflüssen abhängig und daher im Jahresablauf und über verschiedene 
Jahre Schwankungen unterworfen. Dies muss bei der Datenanalyse natürlich be-
rücksichtigt werden, damit man z. B. nicht durchschnittliche Kälbergewichte aus 
zwei Jahren vergleicht, in denen in einem Jahr viele Kälber bereits im August und 
im anderen Jahr erst im Spätherbst erlegt wurden (Radler und Reulecke 1979; Vetter 
und Arnold 2018). Ebenso müssen langfristige Trends, z. B. in Bezug auf eine durch 
Klimawandel und Landnutzungsänderungen gestiegene Nahrungsverfügbarkeit 
und  -qualität berücksichtigt werden, da auch diese sich auf Körpergewichte aus-
wirken können.

Durch die gleichzeitige Betrachtung von Populationsentwicklung, Verbiss und 
körperlicher Verfassung der Tiere können aufschlussreiche Zeitreihen entstehen 
(s. Abb. 2.2).

Im linken Szenario der Abbildung wächst der Rotwildbestand zwar deutlich, 
dennoch steigen weder Verbissschäden, noch sinken die Körpergewichte. Die Popu-
lation ist also trotz des Wachstums noch unter der Lebensraumkapazität. Im mittle-
ren Szenario wurde aufgrund von hohen Schäden der Abschuss von Rotwild erhöht 
und die Population dadurch zwar tatsächlich reduziert, der Verbiss bleibt jedoch auf 
einem ähnlichen Niveau wie im Ausgangsjahr. Das eigentliche Managementziel 
wurde also nicht erreicht. Im rechten Szenario steigen mit dem Bestand auch die 
Schäden, während die Wildbretgewichte sinken. Hier erscheint die Populations-
dichte also zu hoch.

Letztlich wird es uns nur die Erfolgskontrolle innerhalb eines adaptiven Rotwild-
managements ermöglichen, Wirksamkeit und Wirtschaftlichkeit verschiedener 
Managementmaßnahmen unter unterschiedlichen Bedingungen zu evaluieren. Kon-

Abb. 2.2 Hypothetische Beispiele für Ergebnisse eines indikatorbasierten Monitorings innerhalb 
eines evidenzbasierten Rotwildmanagements. Dargestellt ist die Entwicklung der geschätzten Rot-
wildpopulation (rote Linie), der Körpergewichte erlegter Individuen (blaue Linie) und der Verbiss-
schäden (graue Linie) ausgehend von der Ausgangssituation im ersten Jahr des Monitorings (Jahr 0). 
Weitere Erläuterungen im Text (Morellet et al. 2007)
Fig. 2.2 Hypothetical example of results of an indicator-based monitoring within an evidence- 
based red deer management. The lines present the development of the red deer population size 
(red), the body weights of harvested individuals (blue), and the browsing impact (grey) in compa-
rison to the start of the monitoring (year 0). Further explanations in the main text
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sequent und systematisch durchgeführt kann ein Monitoring der drei Komponenten 
Populationsentwicklung, Wildzustand und Wildeinfluss somit auch dazu beitragen, 
eben jene Evidenzen zu schaffen, auf denen das Management aufgebaut wer-
den sollte.

2.3  Übersicht und Diskussion zum derzeitigen  
Rotwildmanagement

2.3.1  Verbreitung und Fragmentierung von Rothirschvorkommen

In Europa kommt der Rothirsch nur noch in weniger als 10 % seines einstigen Ver-
breitungsgebietes vor (Kinser et al. 2010), und die Verkleinerung und Zerschneidung 
des verbleibenden Lebensraumes gilt als eine der größten Bedrohungen für den 
Erhalt der Bestände (Zachos und Hartl 2011). In Deutschland kommen die ca. 
240.000 Rothirsche noch auf ca. 25 % der Landesfläche vor, wobei die Verbreitungs-
gebiete meist innerhalb großer Waldgebiete zu finden sind (Kinser et al. 2010). Dies 
hat vor allem historische Gründe, denn in den offenen Agrarlandschaften wurden 
Rothirsche insbesondere nach der Revolution 1848 praktisch ausgerottet und kamen 
kaum noch außerhalb von Waldrefugien vor. In einigen Bundesländern wurden zu-
dem ab den 1950er-Jahren Gebiete ausgewiesen, außerhalb derer die Tierart nicht 
vorkommen darf und per gesetzlicher Vorgabe erlegt werden muss. Diese „Rotwild-
gebiete“, die je nach Bundesland auch als Rotwildbezirke oder Rotwildbewirt-
schaftungsgebiete bezeichnet werden, wurden u. a. aufgrund von forst-, jagd- und 
agrarpolitischen Interessen etabliert. Vor allem Teile Südwestdeutschlands wurden 
dadurch zu rotwildfreien Gebieten. Somit ergibt sich eine heterogene und teils frag-
mentierte Verbreitung von Rothirschen in Deutschland, die stark vom Menschen 
vorgegeben wird (s. Abb. 2.3).

2.3.1.1  Genetische Fragmentierungseffekte
Die Fragmentierung der Rotwildvorkommen durch rotwildfreie Gebiete und die in 
Deutschland erhebliche Zerschneidung der Landschaft durch Siedlungen, Straßen 
etc. hat auch genetische Konsequenzen. Studien belegen, dass das rezente Rotwild 
in Deutschland eine geringere genetische Diversität und höhere Inzuchtwerte auf-
weist als noch vor 200 oder auch 60 Jahren (Hoffmann et al. 2016; Willems et al. 
2016). Eine hohe genetische Vielfalt ist wichtig, um die Anpassungsfähigkeit von 
Arten und Populationen zu gewährleisten, und auch eine hohe individuelle Fitness 
(Überleben, Fortpflanzung) ist oft positiv mit hoher genetischer Diversität korreliert 
(Frankham et al. 2017). Sehr kleine Populationen können genetische Vielfalt über 
die Zeit verlieren, insbesondere, wenn kein ausreichender Genfluss aus anderen 
Populationen erfolgt. Bei anhaltendem geringem Genfluss differenzieren sich Popu-
lationen genetisch immer mehr voneinander, während starker Genfluss dazu führt, 
dass sich auch räumlich getrennte Populationen genetisch sehr ähnlich sein können. 
In kleinen Populationen kann es auch zu Inzucht, also der Verpaarung eng ver-
wandter Individuen kommen. Im schlimmsten Fall kommt es zu Inzuchtdepression, 
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Abb. 2.3 Verbreitung von Rothirschen in Deutschland. Gelbe Flächen zeigen die unterschied-
lichen Rotwildvorkommen. In den rot schraffierten Bundesländern darf Rotwild außerhalb der 
offiziellen Rotwildgebiete per Gesetz nicht vorkommen. (Quelle: Deutsche Wildtier Stiftung)
Fig. 2.3 Distribution of red deer in Germany. Yellow areas show the different red deer populati-
ons. In the red hatched states, legal regulations do not allow red deer to exist outside of official red 
deer areas. (Source: Deutsche Wildtier Stiftung)

also einer Verminderung der Fitness von Individuen und der Lebensfähigkeit von 
Populationen. In diesem Zusammenhang ist auch die genetisch-effektive 
Populationsgröße (Ne) ein wichtiger Parameter, der  – vereinfacht ausgedrückt  – 
widerspiegelt, wie viele Individuen ihre Gene an die nächste Generation weiter-
geben. Selbst wenn die tatsächliche Population groß und ihre Fortpflanzungsrate 
hoch ist, kann die genetisch- effektive Populationsgröße klein sein, wenn sich alle an 
der Reproduktion beteiligten Individuen genetisch sehr ähnlich sind. Auch das 
Paarungssystem beeinflusst Ne, und gerade bei polygynen Arten wie dem Rotwild 
besteht die Gefahr, durch selektive Jagd die genetisch-effektive Populationsgröße 
weiter zu reduzieren, z. B., wenn durch die Jagd natürliche Geschlechterverhält-
nisse verschoben werden (siehe Abschn. 2.3.3.1).

Als grobe Faustregeln werden im Artenschutz oft genetisch-effektive Populations-
größen > 50–100 gefordert, um Populationen kurzfristig vor Inzuchtdepression zu 
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bewahren, ein Ne > 500–1000 wird verlangt, um langfristig den Verlust genetischer 
Vielfalt zu verhindern (Franklin 1980; Reed und Bryant 2000).

2.3.1.2  Genfluss, genetische Diversität und Inzucht
Schon Zachos et al. (2006) konnten in einer stark isolierten Rotwildpopulation in 
Schleswig-Holstein sehr niedrige genetische Diversität, hohe Inzuchtwerte und eine 
sehr kleine genetisch-effektive Populationsgröße von nur sieben Tieren nachweisen, 
bei einer Populationsgröße von ca. 60 Individuen. In dieser Population wurden 
mehrere Fälle von Brachygnathia  inferior nachgewiesen, einer morphologischen 
Fehlbildung, bei der eine Verkürzung des Unterkiefers auftritt. Brachygnathia infe-
rior gilt als Folge von Inzucht bei verschiedenen Säugetierarten und wurde bei Rot-
wild in Deutschland erstmals 1978 wissenschaftlich dokumentiert (Meyer 1979). 
Reiner und Willems (2021) stellten bei drei Rotwildkälbern mit verkürztem Unter-
kiefer einen überdurchschnittlich hohen Inzuchtgrad im Vergleich zu anderen Indi-
viduen aus hessischen Rotwildvorkommen fest. Dennoch ist es erstaunlich, dass die 
Zusammenhänge zwischen dem Auftreten von Unterkieferverkürzungen, Genetik 
und den Auswirkungen auf individuelle Fitness und Populationsdynamiken bisher 
nicht detaillierter untersucht wurden.

Auch auf größerer räumlicher Ebene zeigen sich deutliche Anzeichen für geneti-
sche Isolationseffekte bei deutschen Rothirschen. Edelhoff et  al. (2020) konnten 
zeigen, dass sich die 12 offiziellen Rotwildvorkommen in Schleswig-Holstein in 
neun genetisch differenzierte Subpopulationen aufteilen, dass nur rund die Hälfte 
der Rotwildvorkommen eine genetisch-effektive Populationsdichte über 50 auf-
weist, und dass die genetische Diversität einzelner Vorkommen abhängig ist von der 
Dichte benachbarter Vorkommen. Ähnlich fielen die Ergebnisse in Untersuchungen 
in Hessen aus, einem Bundesland, in dem weiterhin Rotwildgebiete bestehen. Rei-
ner et al. (2021) konnten hier ebenfalls eine starke genetische Differenzierung zwi-
schen den offiziellen Rotwildvorkommen aufzeigen, von denen keines ein Ne größer 
als 279 aufwies, also deutlich unter dem langfristig nötigen Wert von 500–1000.

Für ganz Deutschland konnte auch Westekemper (2022) nachweisen, dass die 
meisten der insgesamt 34 beprobten Rotwildvorkommen genetisch voneinander 
isoliert sind, dass kaum rezenter Genfluss nachzuweisen ist, und dass hierfür ins-
besondere Straßen, Siedlungen und rotwildfreie Gebiete verantwortlich sind. 
Lediglich im Nordosten von Deutschland gibt es ausreichend Genfluss, um gene-
tische Differenzierung zu vermeiden, die dort beprobten Rotwildvorkommen wei-
sen generell auch die höchste genetische Diversität und die geringsten Inzucht-
werte auf.

2.3.1.3  Vernetzung von Rotwildvorkommen
Um einen weiteren Verlust genetischer Vielfalt und potenzielle Probleme durch In-
zucht zu vermeiden, muss also der Genaustausch zwischen Rotwildvorkommen in 
den allermeisten Gebieten Deutschlands erhöht werden. Hierfür müssen einerseits 
Maßnahmen für die Defragmentierung der Landschaft umgesetzt werden, wie sie 
bereits im Bundesprogramm Wiedervernetzung auf den Weg gebracht wurden 
(BMU 2012). Andererseits ist auch die Aufrechterhaltung von Rotwildgebieten aus 
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genetischer Sicht äußerst kritisch zu sehen. Aufgrund des hohen politischen Drucks 
erscheint es unwahrscheinlich, dass die in einigen Bundesländern immer noch exis-
tierenden rotwildfreien Gebiete in nächster Zeit abgeschafft werden, auch wenn 
dies aus genetischer Sicht wünschenswert wäre. Ein Kompromiss könnte sein, 
 zwischen den Rotwildgebieten geeignete Wanderkorridore zu identifizieren, in 
denen mindestens männliche Hirsche grundsätzlich nicht erlegt werden dürfen und 
in denen die Barrierewirkung von Straßen und anderen Infrastrukturen minimiert 
werden. Die Schonung männlicher Hirsche ist auch bereits in den gesetzlichen Vor-
gaben einiger Länder implementiert bzw. wird von einigen Jagdausübenden auf 
freiwilliger Basis praktiziert.

Hohmann (2013) macht deutlich, dass das Auftreten einzelner männlicher Hir-
sche noch nicht auf die Etablierung einer neuen Population hinweist, dies geschieht 
oft erst viele Jahre später durch den Zuzug von weiblichen Tieren. Man kann 
einzelne männliche Hirsche also guten Gewissens ziehen lassen, ohne sich Sorgen 
um die Entstehung neuer, möglicherweise konfliktträchtiger Rotwildpopulation ma-
chen zu müssen. Übrigens ist das Abwanderungsverhalten bei Rotwild abhängig 
vom Zugang der Männchen zu Fortpflanzungspartnerinnen und somit von der 
Populationsdichte (Clutton-Brock et  al. 2002). Daher kann es sowohl bei hohen 
Dichten zu erhöhten Abwanderungen kommen, wenn viele Männchen um die Weib-
chen konkurrieren, als auch bei niedrigen Dichten, wenn insgesamt nur wenige 
Weibchen für die Fortpflanzung zur Verfügung stehen (Loe et al. 2009). Auch das 
Geschlechterverhältnis bestimmt somit das Abwanderungsverhalten der Männchen, 
und ein Überhang von Weibchen sollte zu einer Abnahme von Abwanderungsraten 
führen. Abwandernde Männchen immigrieren meist in Gebiete mit geringer Rot-
wilddichte, auch wenn dafür weitere Wanderungen nötig sind (Loe et  al. 2009). 
Somit kann also auch das lokale Management, über die Steuerung von Dichten, 
Altersstrukturen und Geschlechterverhältnissen, die Vernetzung von Rotwild-
populationen beeinflussen.

2.3.1.4  Wildökologische Raumplanung
Bedenkt man diese komplexen Zusammenhänge und die räumliche Isolation einiger 
deutscher Rotwildvorkommen, so erscheint es wünschenswert, eine wildöko-
logische Raumplanung (WÖRP) als Grundlage des Rotwildmanagements heranzu-
ziehen, ähnlich wie es in Teilen Österreichs und der Schweiz durchgeführt wird 
(Reimoser und Hackländer 2016). Ziel der WÖRP ist es, heimische Wildarten 
dauerhaft und in sozioökonomisch verträglicher Form in die Kulturlandschaft ein-
zugliedern, wobei dies einerseits anhand einer großflächigen Rahmenplanung, 
andererseits anhand einer regionalen Detailplanung erfolgt.

Bei der großflächigen Rahmenplanung könnten geeignete Wanderkorridore zwi-
schen Rotwildvorkommen identifiziert werden, in denen insbesondere männliches 
Rotwild nicht erlegt werden darf, um den genetischen Austausch nicht weiter zu 
gefährden. Auf Bundes- und Landesebene wurden bereits potenziell geeignete Kor-
ridore für Rotwild und andere große Säuger identifiziert, die sich hierfür eignen 
könnten (Herrmann et al. 2007). Allerdings muss auch sichergestellt werden, dass 
solche Korridore nicht durch Straßen oder andere anthropogene Barrieren versperrt 
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sind, was eine entsprechende Infrastruktur mit Wildbrücken und anderen Querungs-
hilfen notwendig macht. In jedem Fall scheint es aus wissenschaftlicher Sicht ge-
boten, genetische Vielfalt und Vernetzung von Rotwildvorkommen in Deutschland 
über ein langfristig aufgebautes genetisches Monitoring zu überwachen, um so die 
notwendigen Evidenzen für ein großflächiges Management zu schaffen.

Als Beispiel für eine auf regionaler Ebene durchgeführte Raumplanung kann das 
Zonierungskonzept erwähnt werden, das Bestandteil der Rotwildkonzeption Süd-
schwarzwald ist (Haydn et al. 2018). Bei diesem Zonierungskonzept wurden auf 
einer Fläche von 17.500 ha unter anderem Wildruhe-, Kern- und Übergangszonen 
definiert, die sich in Bezug auf Bejagung, Habitatpflege, waldbauliche Zielsetzung 
und Besucherlenkung unterscheiden. Hierdurch versucht man, Verteilung und Ver-
halten der Rothirsche in der anthropogen intensiv genutzten Landschaft so zu beein-
flussen, dass Konflikte minimiert werden. Solch eine regionale Zonierung könnte 
auch in den anderen, rund 500 Hegegemeinschaften in Deutschland angegangen 
werden, in denen sich Jagdausübungsberechtigte zusammenschließen, um der groß-
flächigen Raumnutzung des Rotwildes Rechnung zu tragen (Kinser et al. 2012).

2.3.2  Räumliche Lenkung von Rothirschen

Um die Möglichkeiten einer räumlichen Lenkung von Rotwild zu evaluieren, müs-
sen wir uns überlegen, anhand welcher Faktoren sich Rothirsche in Raum und Zeit 
bewegen. Ernährungsökologisch betrachtet ist der Rothirsch vor allem ein großer 
Pflanzenfresser, genauer gesagt ein Wiederkäuer. Dies bedeutet, dass er viele Ver-
haltensweisen einer typischen Beute- bzw. Fluchttierart aufweist, um den Tod durch 
Prädatoren (Beutegreifer) zu vermeiden (Suter et al. 2005). Der Rothirsch gilt als 
Mischäser mit Hang zum Raufutterfresser, was bedeutet, dass er auf faserhaltige 
Nahrung wie Gräser angewiesen ist, die typischerweise vor allem im Offenland 
oder lichten Waldbeständen zu finden sind. Saisonal passen sich Rothirsche an va-
riable Nahrungsverfügbarkeiten oft durch den Wechsel zwischen Sommer- und 
Wintereinständen an, vor allem aber zeigen sie eine stark saisonale Physiologie, die 
sich auch auf ihre Aktivität auswirkt (siehe Abschn. 2.3.2.5). Im Tagesverlauf ist das 
Verhalten von Rothirschen geprägt vom Feindvermeidungsverhalten und kann als 
ständiger Balanceakt zwischen Fressen und Nicht-gefressen-Werden verstanden 
werden. Einerseits muss jedes Individuum seinen Energie- und Nährstoffbedarf 
durch entsprechende Aufnahme von Vegetation decken, andererseits muss es dafür 
unter Umständen recht offene Flächen aufsuchen, auf denen ein besonders hohes 
Risiko besteht, von Prädatoren entdeckt, angegriffen und getötet zu werden.

2.3.2.1  Die Landschaft der Angst
Studien belegen, dass sich Rothirsche und andere Wildtiere stark an der sogenannten 
„Landschaft der Angst“ orientieren, mit der die räumliche Variabilität des von den 
Tieren wahrgenommenen Mortalitätsrisikos in einem Gebiet beschrieben wird 
(Gaynor et al. 2019; Laundré et al. 2010). Rothirsche meiden Flächen, auf denen 
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das Mortalitätsrisiko hoch ist, und suchen vermehrt Flächen auf, bzw. verbringen 
dort mehr Zeit, wenn dort das Prädationsrisiko gering ist (vgl. Laguna et al. 2021).

Zwei Aspekte sind hierbei von entscheidender Bedeutung. Erstens ist es nicht 
unbedingt das tatsächliche Mortalitätsrisiko, an dem sich die Tiere orientieren, son-
dern vielmehr das von ihnen wahrgenommene Risiko. Zweitens tritt natürlich auch 
der Mensch als Prädator und somit Mortalitätsquelle auf, wenn er Rothirsche  bejagt. 
Wie im nächsten Abschnitt erläutert, kann man sich das auch bei der Jagd zunutze 
machen, indem man Tiere durch variable Mortalitäten in Zeit und Raum steuert 
(Cromsigt et al. 2013).

2.3.2.2  Push & Pull durch Schwerpunktbejagung und Ruhezonen
Insgesamt sind die stärksten Verhaltensreaktionen auf die Landschaft der Angst zu 
erwarten, wenn das wahrgenommene Prädationsrisiko in Raum und Zeit variiert 
und dabei räumlich vorhersagbar, aber zeitlich nicht vorhersagbar ist (Cromsigt 
et al. 2013; Gaynor et al. 2020).

Dies kann man in der Praxis erreichen, indem man Rothirsche auf einigen, ins-
besondere den sensiblen Verjüngungsflächen im Wald intensiv und quasi perma-
nent, also ohne festes Zeitschema, bejagt. Solch eine Schwerpunktbejagung gene-
riert eine örtlich hohe Mortalität, sodass die Hirsche solche Flächen meiden sollten. 
Zeitgleich müssen Flächen geschaffen werden, die ein attraktives Nahrungsangebot 
bieten und in denen Jagdruhe herrscht. Man versucht also, die Rothirsche von eini-
gen Flächen fernzuhalten (Push, Englisch für „drücken“) und in andere Flächen zu 
locken (Pull, Englisch für „ziehen“).

Dass dieses Push&Pull-Prinzip funktioniert, konnten Meißner et al. (2013) auf 
dem Truppenübungsplatz Grafenwöhr in Bayern belegen. Hier werden Rothirsche 
in den Waldeinständen scharf bejagt, auf den Offenlandflächen jedoch weitest-
gehend geschont. Als Ergebnis zeigt sich das Rotwild hier wieder tagaktiv und nutzt 
sehr intensiv die Offenlandflächen. Riesch et al. (2019) konnten zudem zeigen, dass 
die Rothirsche auf diesen Offenlandflächen einen Biomasseentzug erreichten, der 
einer typischen Beweidung mit Nutztieren gleicht. Darüber hinaus hatte die Fraß-
einwirkung der Hirsche einen positiven Effekt auf die Pflanzendiversität im Offen-
land, insbesondere in Bezug auf naturschutzrelevante Pflanzen (Riesch et al. 2020). 
Rothirsche können also als Offenlandpfleger fungieren und stellen im Naturschutz 
eine Alternative zur Nutztierbeweidung dar.

Zwei Aspekte sind für diese interessanten Ergebnisse besonders wichtig. Erstens 
ist es nicht allein die Jagd, über die die Hirsche gesteuert werden, sondern auch das 
Management der Offenlandflächen. So wurden Offenlandflächen durch Mahd für 
die Rothirsche besonders attraktiv, weil das nachwachsende Gras qualitativ be-
sonders hochwertig ist (Riesch et al. 2019; Raab et al. 2020). Zweitens spielen auch 
die Habitatstruktur und das Störungsregime eine entscheidende Rolle im Raum-
Zeit- Verhalten der Hirsche. So konnten Richter et al. (2020) zeigen, dass Rothirsche 
sich in zwei Untersuchungsgebieten in Grafenwöhr sehr unterschiedlich verhielten. 
In dem einen Gebiet, das großflächige Wald- und Offenlandhabitate bietet und in 
dem kaum menschliche Aktivitäten stattfinden, nutzen die Hirsche das ganze Jahr 
über das Offenland, wobei die Nutzungsintensität vom Frühjahr zum Winter hin 

2 Evidenzbasiertes Rotwildmanagement in Deutschland: Eine Übersicht …



18

abnahm. Das Raum-Zeit-Verhalten zeigt hier also ein saisonales Muster. Im anderen 
Gebiet war die Nutzung des Offenlandes nicht saisonal, sondern tageszeitlich ge-
prägt, da die Hirsche in allen Jahreszeiten vor allem nachts das Offenland nutzen 
und tagsüber eher in den Waldhabitaten blieben. In diesem Gebiet sind die Wald-
habitate nur kleinflächig und zerstreut vorhanden, und insbesondere tagsüber wird 
das Gebiet recht intensiv durch Fahrzeugverkehr und militärische Aktivitäten beein-
flusst. Dass die Rothirsche trotz der räumlichen Nähe der beiden Gebiete und trotz 
des einheitlichen Jagd- und Flächenmanagements solch deutliche Verhaltensunter-
schiede zeigten, belegt die hohe Anpassungsfähigkeit der Art.

Inzwischen haben Wölfe (Canis lupus) den Truppenübungsplatz und dessen Um-
gebung wiederbesiedelt. Es bleibt abzuwarten, wie sich dies auf das Raum-Zeit- 
Verhalten der Rothirsche auswirken wird und ob dies die Lenkung der Hirsche über 
Jagd und Flächenmanagement beeinflussen wird.

2.3.2.3  Anpassung und Selektion von Verhaltensweisen
Durch die Jagd können wir nicht nur eine Landschaft der Angst kreieren, um Rot-
hirsche zu lenken, sondern wir führen damit sehr wahrscheinlich auch langfristige 
Verhaltensveränderungen herbei. Dies kann einerseits über Selektion geschehen, 
denn wenn wir durch die Jagd die Mortalität von Rothirschen mit bestimmten Ver-
haltensweisen stark erhöhen, und diese Verhaltensweisen vererbbar sind, dann soll-
ten langfristig weniger Individuen diese Verhaltensweisen aufweisen. Andererseits 
können Verhaltensweisen auch während der Lebensspanne eines Individuums durch 
Lernen angepasst werden. Verhaltensweisen werden bei Tieren außerdem über so-
ziale bzw. kulturelle Transmission an die nächste Generation weitergegeben 
(z. B. Jesmer et al. 2018). Bei Rothirschen führt z. B. die etwa einjährige Aufzucht-
zeit zu einer engen Bindung zwischen Muttertieren und ihren Kälbern und stellt 
einen zentralen Aspekt für Sozialverhalten und Rudelstruktur dar (Clutton-Brock 
et al. 1982, 1984). Die enge Führung durch ihre Mütter beeinflusst nicht nur die 
spätere soziale Stellung der Kälber und Einjährigen, sondern ermöglicht es auch, 
mütterliche Erfahrungen weiterzugeben.

Neueste Studien belegen zudem, dass Tiere durchaus individuelle „Persönlich-
keiten“ haben, die sich darin manifestieren, dass Individuen über mehrere Jahre 
immer wieder dieselben Verhaltensweisen zeigen, die sie von anderen Individuen 
unterscheiden (Wolf und Weissing 2012). Am besten untersucht sind dabei Ver-
haltensweisen, die sich entlang eines Kontinuums von „kühn“ oder „mutig“ (Eng-
lisch: bold) bis „scheu“ im Sinne von „vorsichtig“ (shy) einstufen lassen (Sih et al. 
2004). Auch bei Rothirschen wurden solch unterschiedliche Persönlichkeiten be-
reits nachgewiesen.

Ciuti et al. (2012) konnten z. B. zeigen, dass männliche 2-jährige Hirsche in Ka-
nada ein signifikant höheres Risiko hatten, erlegt zu werden, wenn sie zu den „küh-
nen“ Individuen gehörten und somit während der Jagdsaison weitere Distanzen 
zurücklegten und häufiger offene Habitate nutzten, als „scheue“ Individuen. Auch 
bei den Alttieren wurden tendenziell eher die mutigen Individuen erlegt, allerdings 
machte sich hierbei auch ein Lerneffekt deutlich bemerkbar: Je älter die über-
lebenden Tiere wurden, umso weniger und umso langsamer bewegten sie sich wäh-
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rend der Jagdsaison. Alttiere, die älter als neun Jahre waren, konnten Mortalität 
durch Jagd sogar vollständig vermeiden.

Thurfjell et al. (2017) konnten diese Ergebnisse bestätigen und zudem zeigen, 
dass hierbei sowohl menschliche Selektion als auch Lernen involviert waren. Einer-
seits kommt es also durch menschliche Jagd zu einer (unbewusst) selektiven 
 Erlegung von Individuen mit bestimmten Verhaltensweisen, andererseits lernen ins-
besondere Alttiere über die Jahre, wie sie Jagdmortalität vermeiden können.

Zu ähnlichen Erkenntnissen gelangten auch Lone et al. (2015), die bei einer Stu-
die in Norwegen unterschiedliche Überlebenswahrscheinlichkeiten für männliche 
Hirsche während der Jagdsaison feststellen konnten. Individuen, die zu Beginn der 
Jagdsaison anfingen, verstärkt dichte Waldhabitate zu nutzen und offene Flächen zu 
meiden, hatten ein geringeres Erlegungsrisiko als Individuen, die nicht mit einer 
veränderten Habitatwahl auf den Beginn der Jagd reagierten. Auch bei dieser Studie 
war solch ein Unterschied bei weiblichen Hirschen nicht festzustellen, da die Weib-
chen bereits vor Beginn der Jagdsaison in erster Linie die dichten Waldbestände 
nutzten.

Die hohe Lernfähigkeit von Alttieren ist jagdlich gesehen sicherlich eine Heraus-
forderung, da erfahrene Tiere nur schwer zu erlegen sein werden. Wenn wir aber 
bedenken, dass „Strecke machen“ meist nur ein Zwischenziel im Management ist, 
dann ergibt sich hieraus auch eine große Chance. Denn eine Jagd nach dem 
Push&Pull-Prinzip wird Rothirsche nicht nur akut lenken, sondern hat auch das 
Potenzial, chronische Veränderungen herbeizuführen, bei denen es durch Selektion, 
Lernen und Prägung mit der Zeit immer mehr Individuen gibt, die offene Habitate 
bevorzugen und diese auch tagsüber nutzen.

2.3.2.4  Anthropogene Störungen
Aufgrund seines ausgeprägten Feindvermeidungsverhaltens reagiert Rotwild sehr 
sensibel auf Störungen. Westekemper et al. (2018) konnten durch gezielte Störver-
suche zeigen, dass Rotwild im Nationalpark Kellerwald-Edersee in Hessen deutlich 
auf Menschen reagiert, die offizielle Wanderwege verlassen und in die Waldbestände 
hineingehen. Bei solchen Störungen flüchteten die Tiere jedes Mal, sie begannen 
ihre Flucht bereits ab einem Abstand von 239 Metern zum Menschen, und sie legten 
dabei Fluchtstrecken bis zu einer Länge von 1,9 Kilometer zurück. Das Stör-
potenzial menschlicher Wanderer machte sich auch im Raum-Zeit-Verhalten der 
Rothirsche bemerkbar. So hielten sich die Rothirsche tagsüber signifikant weiter 
von Wanderwegen fern, als dies bei wegeunabhängiger Habitatwahl zu erwarten 
gewesen wäre. Im Gegensatz dazu schienen die Wanderwege die Habitatwahl nachts 
nicht zu beeinflussen. Dieser Unterschied zwischen Tag und Nacht war unabhängig 
von den Wegedichten in den Streifgebieten der Tiere, was deutlich darauf hindeutet, 
dass Rotwild bereits auf wenige Wege reagiert und diese zu Zeiten der stärksten 
menschlichen Nutzung meidet.

Zu sehr ähnlichen Ergebnissen kamen auch Coppes et al. (2017), die die Habitat-
wahl von Rothirschen im Südschwarzwald untersuchten. Auch hier mieden die Hir-
sche tagsüber Wege, die innerhalb ihrer Streifgebiete für Wanderer, Fahrradfahrer 
und Crosscountry-Skifahrer zur Verfügung standen. Auch Äsungsflächen in der 
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Nähe solcher Wege wurden tagsüber gemieden und dafür nachts stark frequentiert. 
Besonders interessant ist diese Studie, weil sie auch zeigt, dass Rotwild wie erhofft 
auf das dortige Zonierungskonzept reagiert (siehe Abschn. 2.3.1.4), und zwar nicht 
nur innerhalb ihrer Streifgebiete, sondern auch bei der Streifgebietswahl an sich. So 
lagen die Streifgebiete der Rothirsche präferiert in den Kern- und Ruhezonen, wäh-
rend  Übergangszonen gemieden wurden. Selbst wenn Übergangszonen in den 
Streifgebieten enthalten waren, wurden die Kern- und Ruhezonen signifikant präfe-
riert. Ein weiterer wissenschaftlicher Beleg dafür, dass Rothirsche sich über ein 
großräumiges und räumlich-explizites Flächenmanagement lenken lassen.

2.3.2.5  Winteranpassungen
Besonders gravierend dürften sich Störungen auf Rotwild in der Winterzeit aus-
wirken. Rothirsche passen sich dieser nahrungsarmen Zeit an, indem sie ihren Stoff-
wechsel massiv absenken, sodass nur wenig Nahrung gefressen werden muss (Ar-
nold 2003). Dies geschieht einerseits über eine Verringerung der Körpertemperatur 
bzw. der Blutzirkulation in den äußeren Extremitäten, andererseits durch eine 
wesentlich effizientere Aufnahme von energiereichen Nahrungsbestandteilen. Tat-
sächlich schrumpfen die Verdauungsorgane von Rothirschen im Winter, sodass wei-
tere Energie eingespart werden kann (Arnold et al. 2015). Diese physiologischen 
Veränderungen werden durch die Tageszeitlänge im Jahresverlauf gesteuert, sie 
sind also weitestgehend unabhängig von der tatsächlichen Temperatur oder Schnee-
bedingungen. Wenn Rothirsche in dieser Zeit sich aber aufgrund von Störungen 
vermehrt bewegen oder sogar flüchten müssen, muss der Stoffwechsel zunächst 
wieder hochgefahren werden, was mit einem stark gesteigerten Energiebedarf ein-
hergeht. Störungen insbesondere im Winter können also den Energiebedarf von 
Rotwild erhöhen, was zu erhöhter Nahrungsaufnahme und potenziell höheren Schä-
den führen kann, z.  B. wenn das Rotwild seinen gestiegenen Energiebedarf nur 
durch das Schälen von Bäumen decken kann.

2.3.2.6  Effiziente Jagden auf Rotwild
Während der Einzelansitz gut für eine lokale Schwerpunktbejagung geeignet ist, 
werden zur Erfüllung von Abschussvorgaben meist auch Bewegungsjagden durch-
geführt, z. B. in Form von Gemeinschaftsansitzen, Drück- oder Stöberjagden (Wölfl 
2003). Solche Bewegungsjagden sind besonders effizient, da der Jagderfolg meist 
höher ist als auf der Einzeljagd, sodass in gleicher Zeit mehr Tiere erlegt werden 
können (Wölfl 2003).

Wie reagiert das Rotwild auf solche Jagden? Grundsätzlich scheinen Alttiere mit 
zwei unterschiedlichen Strategien auf Bewegungsjagden zu reagieren: Während 
manche Individuen auf Bewegungsjagden in Frankreich mit Flucht aus dem Gebiet 
reagierten, verringerten andere ihre Bewegungen während der Jagden auf ein Mini-
mum (Chassagneux et al. 2019, 2020). Neben dem unmittelbaren Mortalitätsrisiko 
(d. h. der Nähe zu Jägern bzw. ihren Hunden) und der Habitatstruktur scheint es 
auch hier wieder individuelle Unterschiede zu geben, die auf Erfahrung oder Persön-
lichkeiten zurückgehen.
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Sunde et al. (2009) konnten deutliche Reaktionen von Rotwild auf Bewegungs-
jagden in Dänemark aufzeigen. Das Rotwild mied die bejagten Gebiete im Mittel 
für sechs Tage, bewegte sich in den zwei Tagen nach der Jagd insgesamt – und vor 
allem tagsüber – weniger und hielt sich vermehrt in dichten Waldeinständen auf. 
Die Verteilung der Jagdausübenden, die Dauer der Bewegungsjagd oder der Ab-
stand zwischen den Jagden spielte dabei keine Rolle. Ebenfalls in Dänemark 
 konnten Jarnemo und Wikenros (2013) allerdings auch zeigen, dass nur rund ein 
Drittel der besenderten Tiere ihre Streifgebiete während der Jagden verließen und in 
der Regel nach weniger als 24 Stunden wieder in ihr Streifgebiet zurückkehrten. 
Auch wenn die Fluchtdistanz teils lang war (bis zu 15 km) und die Streifgebiete für 
bis zu 88 Stunden gemieden wurden, kam es nie zu einer vollständigen Vertreibung 
durch die Bewegungsjagden. Rotwild reagiert also eher kurzfristig und meist relativ 
kleinräumig auf Bewegungsjagden, ein Vertreibungseffekt ist hierbei aber nicht zu 
erwarten.

Wichtig ist allerdings, dass intensive Bewegungsjagden als Intervallbejagung 
stattfinden sollten, also zwischen den Jagdterminen eine Zeit der Jagdruhe herrscht, 
damit die nötige zeitliche Heterogenität der Jagd erhalten und die Jagd effizi-
ent bleibt.

2.3.2.7  Jagdzeiten auf Rothirsche
Gemäß Verordnung über die Jagdzeiten darf Rotwild in Deutschland grundsätzlich 
bis zu neun Monate lang bejagt werden, wobei es in den Bundesländern sowohl Ver-
kürzungen als auch Verlängerungen dieser Jagdzeiten gibt. Hinzu kommt, dass an-
dere Schalenwildarten teils noch länger bejagt werden dürfen, insbesondere das 
Schwarzwild (Sus scrofa), das mit Ausnahme führender Muttertiere ganzjährig er-
legt werden darf. Auch die Jagd auf andere Wildarten dürfte von Rothirschen min-
destens als Störung, vermutlich sogar als Prädationsrisiko wahrgenommen werden. 
Bereits Müller et al. (2012) wiesen darauf hin, dass die Jagd- bzw. Erlegungszeiten 
in Deutschland sowohl aus wildbiologischer Sicht als auch Sicht des zu erwartenden 
Jagderfolges angepasst, synchronisiert und verkürzt werden sollten. Sie plädieren 
für eine grundsätzliche Jagdruhe in den Monaten Februar/März sowie Juni/Juli und 
schlagen für Rotwild drei Erlegungszeiten vor: eine Haupterlegungszeit vom 1. Au-
gust bis 31. Dezember, eine erste Nebenerlegungszeit vom 1. April bis 31. Mai und 
eine zweite Nebenerlegungszeit im Januar. In der Haupt- und der zweiten Neben-
erlegungszeit können alle Geschlechter und Altersklassen bejagt werden, in der ers-
ten Nebenerlegungszeit werden Alttiere und bereits gesetzte Kälber geschont. Diese 
erste Nebenerlegungszeit im April und Mai fällt für das Rotwild in eine Zeit, in der 
sich ihr Stoffwechsel nach der Winterzeit erneut umgestellt hat, und gerade träch-
tige Weibchen haben in dieser Zeit einen erhöhten Bedarf an qualitativ hochwertiger 
Nahrung. Wenn eine Bejagung in dieser Zeit das Rotwild von Frei- und lichten 
Waldflächen fernhält, könnte dies zu einer erhöhten Nahrungsaufnahme in dichten 
Waldbeständen und somit höheren Schäden führen. Diese Argumentation wird teils 
gegen eine Bejagung im Frühjahr angeführt, solide Studien hierzu sind mir jedoch 
nicht bekannt. Dennoch erscheint die Argumentation vor dem Hintergrund von Rot-
wildbiologie und -verhalten stimmig. Ein Kompromiss wäre es, die Frühjahrsjagd 
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auf Rotwild nicht schon Anfang April, sondern erst im Mai zu erlauben und auch 
hier wieder auf effiziente und relativ störungsarme Jagd (insbesondere Gemein-
schaftsansitze) zu setzten. Müller et  al. (2012) betonen, dass die zweite Neben-
erlegungszeit im Januar nur in Anspruch genommen werden sollte, wenn Abschuss-
vorgaben vorher nicht erfüllt werden konnten. Wie bereits mehrfach erwähnt, ist 
„Strecke machen“ aber kein Managementziel, sondern lediglich Mittel zum Zweck. 
Insofern sollte eine Rotwildbejagung im Januar höchstens dann erfolgen, wenn 
auch kritisch evaluiert wird, warum Abschussvorgaben vorher nicht erreicht wur-
den, ob vielleicht der Wildbestand kleiner ist als angenommen, und ob die ge-
forderte Höhe der Strecke überhaupt nötig ist, um eigentliche Managementziele, 
wie die Regulierung des Bestandes oder die Verminderung von Schäden, zu er-
reichen. Auch hier spielt eine objektive Erfolgskontrolle eine wesentliche Rolle, um 
evidenzbasierte Entscheidungen zu treffen.

Selbst eine Jagdzeit von sechs Monaten (Mai, August bis Dezember) ist im inter-
nationalen Vergleich noch sehr lang. Umso wichtiger ist es, nur an wenigen aus-
gewählten Punkten während der gesamten Zeit zu jagen (Schwerpunktbejagung), 
flächendeckend hingehen in wenigen Zeitfenstern und möglichst effizient zu jagen 
(Intervallbejagung mittels Bewegungsjagden). Einige für das Rotwild attraktive 
Flächen sollten dabei nur sehr selten bejagt oder möglichst ganzjährig aus der Be-
jagung genommen werden, um die in 2.3.2 erläuterte Lenkung zu erreichen.

Insgesamt wird deutlich, dass Rothirsche sich in Zeit und Raum lenken lassen. 
Hierbei spielt nicht nur die Bejagung eine wichtige Rolle, sondern auch andere 
Störungen sowie das Nahrungsangebot und die Habitatstruktur. Somit wird erneut 
deutlich, dass sich Rotwildmanagement nicht nur auf die Jagd als alleiniges 
Steuerungsinstrument stützen kann, sondern dass ein ganzheitliches und groß-
räumiges Konzept verfolgt werden sollte.

2.3.3  Populationsdynamiken, Abschussplanung und Jagdzeiten

Wie in vielen europäischen Ländern steigt auch in Deutschland die Anzahl der er-
legten und verunfallten Rothirsche seit dem Zweiten Weltkrieg immer weiter an 
(Milner et al. 2006; Reimoser und Reimoser 2016), im Jagdjahr 2019/20 kamen in 
Deutschland 76.897 Hirsche zur Strecke (DJV 2021). Seit 1934 darf Rotwild in 
Deutschland nur noch anhand eines behördlichen Abschussplans bejagt werden. 
Jagdliche Soll-Vorgaben bestehen in der Regel aus der Streckenhöhe (wie viele 
Tiere dürfen bzw. sollen im Jagdjahr erlegt werden?) und einer Streckenzusammen-
setzung (wie soll sich die Gesamtstrecke auf die unterschiedlichen Geschlechter 
und Altersklassen verteilen?). Ursprünglich versuchte man durch solche Vorgaben 
eine Übernutzung der Bestände zu verhindern, wobei Bützler (2001) darauf hin-
weist, dass einige der typischen Vorgaben sicherlich auch dazu gedacht waren, mög-
lichst viele starke Trophäenhirsche im Bestand zu haben. Inzwischen sollen Rot-
wildbestände auch immer öfter reduziert werden, hierfür fehlen allerdings in den 
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Hegerichtlinien der Länder gezielte Abschussvorgaben (Kinser et al. 2020). Somit 
ist eine kritische Beleuchtung typischer Abschussvorgaben hochaktuell.

2.3.3.1  Geschlechterverhältnisse in Rotwildpopulationen
Mit der Abschussplanung werden häufig bestimmte Altersklassenverteilungen und 
Geschlechterverhältnisse in der Population angestrebt, die als „ideal“ oder „nor-
mal“ angenommen werden. Zum Beispiel wirf oft von einem Geschlechterverhält-
nis von 1:1 ausgegangen, das erhalten werden und sich somit in der Strecke 
 widerspiegeln soll. Zunächst muss man aber zwischen dem Geschlechterverhältnis 
bei Geburt und dem Geschlechterverhältnis der geschlechtsreifen Individuen unter-
schieden (Meyer 2004). Das Geschlechterverhältnis bei Geburt sollte grundsätzlich 
ausgeglichen sein (Suter 2017), allerdings kann es bei hohen Dichten zu einer Ver-
schiebung in Richtung der Wildkälber (weibliche Hirschkälber) kommen. Dieser 
Zusammenhang wurde schon von Clutton-Brock et  al. (1984) gezeigt, und auch 
Vetter und Arnold (2018) fanden in Niederösterreich eine negative Korrelation zwi-
schen dem Anteil männlicher Kälber in der Strecke und der Populationsdichte. Im 
Gegensatz dazu stieg der Anteil männlicher Kälber mit dem Anteil der Alttiere in 
der Population an, und auch der Anteil alter männlicher Hirsche (über 10 Jahre) 
scheint positiv mit dem männlichen Kälberanteil zu korrelieren.

Darüber hinaus kommt es beim Geschlechterverhältnis zu weiteren, altersab-
hängigen Verschiebungen, da Männchen bei Rothirschen – wie bei den meisten an-
deren Säugetieren auch – eine mit dem Alter stärker zunehmende Mortalität und 
eine insgesamt geringere Lebenswahrscheinlichkeit aufweisen als Weibchen (Bo-
nenfant et  al. 2002; Clutton-Brock et  al. 1985; Mysterud et  al. 2001). Mit zu-
nehmendem Alter kann man daher bei adulten Rothirschen ein immer stärker in 
Richtung der Alttiere verschobenes Geschlechterverhältnis erwarten.

Biologisch gesehen ist also weder in einer Rotwildpopulation noch bei der Rot-
wildstrecke ein Geschlechterverhältnis von 1:1 unbedingt zu erwarten oder er-
strebenswert, ebenso wenig wie eine symmetrische Alterspyramide. Stattdessen kann 
man das Geschlechterverhältnis eher als Indikator im Management heranziehen. Ein 
stark zugunsten der Weibchen verschobenes Geschlechterverhältnis in der Kälber-
strecke deutet auf eine hohe Populationsdichte hin, insbesondere da das Geschlechter-
verhältnis bei Rotwildkälbern vermutlich eine Zufallsstichprobe darstellt. Denn auch 
wenn das Geschlecht bei lebenden Rotwildkälbern von erfahrenen Jagdausübenden 
unter Umständen erkannt werden kann (Deutz und Schawalder 2018), so gibt es für 
diese Altersklasse meist keine geschlechtsspezifischen Abschussvorgaben, die zu 
einer Verfälschung der Streckendaten führen könnten. Auch das Geschlechterverhält-
nis adulter Individuen ist im Management interessant. Ein stark zugunsten der Männ-
chen verschobenes Geschlechterverhältnis in der adulten Strecke dürfte kaum dem 
tatsächlichen Geschlechterverhältnis entsprechen, da dieses – wie oben beschrieben – 
eher in Richtung der Weibchen verschoben sein sollte. Dies wäre also ein Warnsignal 
für eine stark auf Männchen ausgerichtete Jagd, die insbesondere bei einer ge-
wünschten Reduzierung von Beständen hinterfragt werden sollte, da hierfür vermehrt 
weibliche Tiere erlegt werden müssen (siehe Abschn. 2.3.3.4).
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2.3.3.2  Altersstrukturen und Abschussplanung
In den Abschussvorgaben der einzelnen Bundesländer und Hegegemeinschaften 
werden neben einem ausgewogenen Geschlechterverhältnis oft auch konkrete 
Altersklassenverteilungen vorgegeben. Für die Abschussplanung werden außerdem 
Reproduktionsraten festgelegt, um den zu erwartenden Zuwachs der Population ab-
schätzen zu können. Für manche Berechnungsverfahren muss zudem auch der 
Schmaltieranteil, also der Anteil an 1-jährigen weiblichen Tieren am weiblichen 
Gesamtbestand, dem sogenannten Kahlwildbestand, angegeben werden. Diese 
Parameter sind jedoch meist unbekannt und werden nicht empirisch für die einzel-
nen Bestände erhoben, sondern durch die Hegerichtlinien festgesetzt. Die Unter-
schiede zwischen den jeweiligen Vorgaben sind dabei beträchtlich (Kinser et  al. 
2020).

Durch die Analyse von Langzeitdaten aus Gebieten mit sehr unterschiedlicher 
Jagdausübung und -zielsetzung konnte Gärtner (2017) zeigen, dass sich – schein-
bar weitestgehend unabhängig von Abschussvorgaben – die Strecke in allen Ge-
bieten langfristig wie folgt gliederte: ca. 38 % Kälber, 15 % Schmaltiere, 20 % 
Alttiere, etwas mehr als 20 % jüngere Hirsche (1–3-jährig) und 6 % ältere Hir-
sche (>3 Jahre). Auch hier zeigt sich bei den mindestens 1-jährigen Tieren ein 
zugunsten der Weibchen verschobenes Geschlechterverhältnis (35 % weiblich, 
26 % männlich), und ältere Hirsche sind nur zu einem geringen Anteil vertreten. 
Natürlich darf man auch hier nicht vergessen, dass dies die Strecke darstellt, 
nicht aber auch zwangsläufig die tatsächliche Struktur der Population. Dennoch 
erscheint es insgesamt fragwürdig, wie sinnvoll bzw. zielführend allzu konkrete 
Abschussvorgaben für das Rotwildmanagement sind. Sie basieren zumindest 
teilweise auf Annahmen und Zielen, die nicht biologisch begründet sind, ihre 
Herleitung benötigt Angaben zu Parametern, die für die meisten Bestände nicht 
bekannt sind, und ob sie die Bestände wirklich so wie erhofft steuern, ist wissen-
schaftlich nicht erwiesen. Um eine evidenzbasierte Abschussplanung zu ermög-
lichen, wäre es daher wichtig, die Reaktion von Rotwildpopulationen auf be-
stimmte Streckenhöhen und -zusammensetzungen über ein entsprechendes 
Monitoring zu verfolgen.

2.3.3.3  Statistische Bestandesrückrechnung
Wie in 2.2.2.1 bereits erwähnt, eignet sich die Analyse von Jagdstrecken durchaus 
dazu, die Entwicklung einer Population über lange Zeitreihen zu rekonstruieren. 
Besonders interessant sind für die Rekonstruktion von Beständen statistische Ver-
fahren, die nicht über einfache Rückrechnung der Mindestbestände, sondern unter 
Zuhilfenahme weiterer Daten bzw. Annahmen versuchen, die tatsächliche Be-
standesgröße zu rekonstruieren. Hierzu zählt z. B. die Alter-bei-Abschuss (age-at- 
harvest) Methode, die Bauling et al. (2013a, b) auf den Rotwildbestand im Solling 
anwandten. Sie konnten dabei zeigen, dass der Rotwildbestand über viele Jahre viel 
zu niedrig eingeschätzt wurde und dass es aufgrund gesteigerter Abschusszahlen 
zunächst zu der erhofften Reduktion der Population kam. Dann jedoch stabilisierte 
die Population sich wieder, obwohl die Strecke weiterhin hoch blieb. Grund hierfür 
war die bei geringer werdender Dichte gesteigerte Reproduktionsrate, die über 
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einen Anstieg des Kalb-Alttier-Verhältnisses nachgewiesen werden konnte. Durch 
die Dichtereduktion bekamen also mehr Alttiere ein Kalb, als dies bei hoher Dichte 
der Fall war. Die Jagd war somit immer weniger additiv, sondern eher kompensato-
risch zur natürlichen Mortalität.

Es muss an dieser Stelle erwähnt werden, dass für die Anwendung der Alter- bei- 
Abschuss Methode die natürliche (also jagdunabhängige) Mortalität für Tiere unter-
schiedlichen Alterns angegeben werden muss. Diese Mortalitäten sind aber für den 
Solling und die meisten anderen Rotwildvorkommen in Deutschland weitestgehend 
unbekannt. Bauling et  al. (2013a, b) lösten dieses Problem, indem sie alle 
 Berechnungen zweimal durchführten, einmal mit den geringsten in Europa doku-
mentierten Mortalitäten, ein weiteres Mal mit den höchsten in Europa dokumentier-
ten Mortalitäten. Somit wurde bei der Studie auch die Ungenauigkeit der Annahmen 
berücksichtigt. Insgesamt haben Rückrechnungsmethoden basierend auf der Jagd-
strecke also durchaus Potenzial, zu einem evidenzbasierten Rotwildmanagement 
beizutragen, insbesondere, wenn statistische Verfahren angewandt werden. Eine 
genaue Schätzung derzeitiger Populationsgrößen und eine Vorhersage der zu-
künftigen Populationsentwicklung sind ohne zusätzliche Methoden bzw. Daten je-
doch mit großen Unsicherheiten behaftet.

2.3.3.4  Erhöhung des weiblichen Streckenanteils
Soll ein Rotwildbestand reduziert werden, muss vor allem der Abschuss der Zu-
wachsträger, insbesondere der Alttiere, erhöht werden, da ihre Anzahl bzw. ihr 
Anteil an der Gesamtpopulation maßgeblich das Populationswachstum steuern 
(Milner et al. 2010). Um hierbei den gesetzlichen Anforderungen an den Schutz 
von Muttertieren gerecht zu werden, geht ein erhöhter Abschuss von Alttieren in 
der Regel mit einem ebenfalls erhöhten Kälberabschuss einher, da vor dem Er-
legen führender Alttiere zunächst das Kalb erlegt werden muss. Simon et  al. 
(2021) konnten allerdings nachweisen, dass von 55 auf Bewegungsjagden er-
legten, einzeln aufgetretenen Alttieren 20 (36 %) laktierten, ohne dass das von 
ihnen gesäugte Kalb am Jagdtag erlegt wurde. Somit ist das Risiko, auf Drück- 
oder Stöberjagden bei Erlegung vermeintlich einzelner Alttiere gegen den gesetz-
lichen Muttertierschutz zu verstoßen, als hoch einzustufen. Eine Alternative stel-
len laut Kinser et al. (2020) Jagden im Spätsommer dar. Bei diesen Jagden sollten 
möglichst viele sogenannte Kalb- Alttier- Doubletten angestrebt werden, bei 
denen zunächst das Kalb und unmittelbar danach oder sogar zeitgleich das Alt-
tier erlegt wird. Kinser et al. (2020) zeigen anhand verschiedener Beispiele, dass 
bei solchen Jagden ein Alttier-Kalb-Verhältnis von ca. 1:1,6 erreicht werden 
kann und dass sie zu einem erhöhten Anteil weiblichen Wildes an der Strecke 
führen. In zwei der aufgeführten Untersuchungen kam es hierdurch zudem zu 
einer nachweislichen Bestandesreduktion.

Zusammenfassend kann festgehalten werden, dass eine Abschussplanung, die 
sich auf eine genaue Kenntnis der lokalen Populationsdynamiken stützt, in der Pra-
xis kaum realistisch sein dürfte. Dennoch können über die Jagdstrecke einige wich-
tige Indikatoren berechnet werden, die nicht nur für die Beschreibung der Be-
standesentwicklung von Interesse sind, sondern rückblickend auch Aufschluss über 
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Tab. 2.1 Übersicht über wünschenswerte Angaben zu erlegten Rotwild-Individuen aus Sicht der 
Wissenschaft
Table 2.1 Overview of desirable information for harvested red deer from a scientific standpoint

Informationsebene Parameter
Individuum Geschlecht

Geschätztes Alter
Gewicht
Hinterlauflänge

Population Genetische Probe
Jagd Erlegungsdatum

Erlegungsuhrzeit
Erlegungsort (Revier, Koordinaten)
Jagdart (Einzelansitz, Gemeinschaftsansitz, Drückjagd, Stöberjagd)
Anzahl Jagdausübende
Jagddauer (von … bis)
Doublette (ja/nein)
Verwendung Schalldämpfer (ja/nein)

den Einfluss der Jagd für die numerische Regulation der Bestände geben können. 
Hierfür reicht es jedoch nicht aus, einfach nur zu protokollieren, wie viele Tiere er-
legt wurden. Stattdessen muss erfasst werden, wann und wie welche Rothirsche 
(Alter, Geschlecht) erlegt wurden (Tab. 2.1)

2.4  Fazit für ein evidenzbasiertes Rotwildmanagement

Insgesamt lässt sich festhalten, dass Verbreitung und Verhalten von Rothirschen in 
Deutschland stark vom Menschen beeinflusst werden, und zwar sowohl direkt als 
auch indirekt.

Inwieweit das Rotwildmanagement in der Praxis evidenzbasiert ist, lässt sich im 
Detail nicht beurteilen, dafür ist es deutschlandweit einfach zu heterogen, und vor 
allem werden lokale Managementvorgaben und -ergebnisse kaum protokolliert oder 
gar veröffentlicht. Insgesamt aber scheint sich das tatsächliche Rotwildmanagement 
nicht immer an den zahlreichen wissenschaftlich gewonnenen Erkenntnissen zu 
Rothirschen zu orientieren. So sind die genetischen Fragmentierungseffekte auf ei-
nige deutsche Rotwildvorkommen wohlbekannt, im Management der Art werden 
sie jedoch kaum berücksichtigt. Ebenso wird die nachgewiesene Lenkbarkeit von 
Rothirschen durch Jagd und Flächenmanagement noch nicht überall genutzt. Auch 
die Abschussplanung basiert teils auf biologisch wenig plausiblen Annahmen und 
nicht zielführenden Vorgaben. Darüber hinaus bestehen an einigen wichtigen Stel-
len weiterhin Wissenslücken, die über eine Erfolgskontrolle zumindest teilweise 
geschlossen werden könnten.

Zusammenfassend können für ein evidenzbasiertes Management dieser Wildart 
derzeit folgende Empfehlungen gegeben werden.
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2.4.1  Grundsätzliche Ausrichtung des Rotwildmanagements

 1. Das Management sollte nicht allein auf die Steuerung der Populationsgröße bzw. 
-dichte abzielen, sondern mindestens die drei Aspekte Populationsentwicklung, 
Wildzustand und Wildeinfluss berücksichtigen.

 2. Auf größerer räumlicher Skala sollte der genetische Austausch zwischen den 
geografisch isolierten Rotwildvorkommen verbessert werden. Wenn aus landes-
politischen Gründen an Rotwildgebieten festgehalten werden soll, so sollte es 
unbedingt (zumindest männlichen) Hirschen ermöglicht werden, sich frei zwi-
schen diesen Gebieten zu bewegen. Hierfür müssen aber flächendeckend und vor 
allem entlang geeigneter Wanderkorridore Wiedervernetzungsmaßnahmen in-
tensiviert werden, z. B. durch Wildbrücken und andere Querungshilfen.

 3. Neben der numerischen Steuerung der Populationsgröße sollte der Fokus beim 
Management vor allem auf einer Beeinflussung der räumlichen Verteilung und 
des Verhaltens der Rothirsche liegen.

 4. Aufgrund der hohen Sensibilität von Rothirschen muss die Jagd dabei so effizi-
ent und störungsarm wie möglich gestaltet werden, und auch andere Störfaktoren 
müssen im Management berücksichtigt werden.

2.4.2  Planung des Rotwildmanagements

 5. Die Raumansprüche der Art sowie die Fragmentierung der Rotwildvorkommen 
in Deutschland machen ein großflächiges Management notwendig. Hierbei geht 
es einerseits um eine koordinierte und einheitliche Planung innerhalb zusammen-
hängender Rotwildverbreitungsgebiete (z.  B. über Hegegemeinschaften), 
andererseits auch um Bejagung und Landschaftsgestaltung bzw. Raumplanung 
zwischen den Rotwildvorkommen.

 6. Das Bejagungskonzept sollte räumlich-explizit geplant werden und für das Rot-
wild eine heterogene Landschaft der Angst kreieren, bei der das wahrgenommene 
Prädationsrisiko räumlich vorhersagbar, jedoch zeitlich möglichst variabel ist.

 7. Die räumlich-explizite Jagdplanung muss andere Landnutzungsansprüche be-
rücksichtigen, damit z. B. jagdliche Ruhezonen auf Flächen entstehen, auf denen 
das Rotwild nicht durch Erholungsuchende gestört wird, und auf denen es forst-
wirtschaftlich toleriert werden kann oder sogar positive Effekte hat (Offenland-
flächen).

2.4.3  Durchführung des Rotwildmanagements

 8. Um Rotwildpopulationen stabil zu halten bzw. bei Bedarf zu reduzieren, sollte 
der Fokus der Jagd auf der Erlegung von weiblichen Hirschen liegen, da vor 
allem die Entnahme dieser Zuwachsträger die Dynamik von Populationen 
steuert.
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 9. Um die Größe von Rotwildbeständen möglichst effizient und somit störungs-
arm steuern zu können, sollten großflächige Bewegungsjagden als Intervall-
bejagung durchgeführt werden. Ziel sollte es sein, mit möglichst geringem 
Jagddruck möglichst viele Zuwachsträger zu erlegen.

 10. Um eine heterogene Landschaft der Angst für Rothirsche zu kreieren, eignet 
sich vor allem eine Kombination aus lokaler Schwerpunktbejagung, mit der das 
Rotwild von bestimmten Flächen – insbesondere sensiblen Waldverjüngungs-
flächen – ferngehalten werden soll (‚Push‘), und der Jagdruhe auf anderen Flä-
chen, auf denen das Rotwild toleriert werden kann bzw. gewünscht ist. Diese 
Flächen müssen für das Rotwild in Bezug auf Störungsfreiheit und Nahrungs-
angebot attraktiv gestaltet werden (‚Pull‘).

 11. Jagd ist somit bei der räumlichen Steuerung von Rothirschen nur eines der zur 
Verfügung stehenden Instrumente. Ebenso wichtig ist das Flächenmanagement, 
zu dem u. a. waldbauliche Maßnahmen (z. B. Auflichtung von Waldbeständen), 
Offenlandpflege (z.  B.  Mahd) und Besucherlenkung (z.  B.  Betretungsverbot 
von Wintereinständen) gehören.

 12. Bei Bewegungsjagden insbesondere im Oktober und November sollten einzeln 
auftretende Alttiere nicht freigegeben bzw. erlegt werden, da hier das Risiko 
von nicht tierschutzkonformen Erlegungen führender Muttertiere erhöht ist.

 13. Zur Erhöhung des weiblichen Streckenanteils sowie zur Reduktion von Rot-
wildbeständen können im Spätsommer Jagden speziell auf weibliche Tiere 
durchgeführt werden, wobei der Fokus auf effizienten Kalb-Alttier-Doubletten 
liegen sollte.

2.4.4  Kontrolle des Managements

 14. Da sich Rothirschverhalten und Lebensraumbedingungen rasch ändern können, 
darf ein Management niemals statisch sein, sondern muss adaptiv gestaltet wer-
den. Kern eines adaptiven Rotwildmanagements ist eine Erfolgskontrolle, die 
aus einer Durchführungs- und einer Wirkungskontrolle bestehen sollte.

 15. Grundlage der Erfolgskontrolle muss ein langfristig angelegtes, indikator-
basiertes Monitoring sein. Die Indikatoren sollten sich dabei einerseits auf die 
drei Säulen des Wildtiermanagements beziehen (Populationsentwicklung, 
Wildzustand, Wildeinfluss), andererseits auch Effektivität und Effizienz der 
Jagdausübung überwachen. Oft müssen weitere Komponenten (z. B. Besucher-
lenkung oder Verkehrsunfälle) berücksichtigt und im Monitoring über-
wacht werden.

 16. Die Kontrolle – und letztlich auch Planung – des Rotwildabschusses über die 
Jagdstrecke sollte neben der Bestandesrückrechnung auch weitere Indikatoren 
berücksichtigen, z.  B. den Anteil an Alttieren an der Gesamtstrecke, das 
Kalb-Alttier-Verhältnis, und das Geschlechterverhältnis insbesondere bei den 
Kälbern. Hierbei sollte auch evaluiert werden, welche Erlegungsarten und -zei-
ten lokal bzw. regional am effektivsten und effizientesten sind, und ob sie ent-
sprechend genutzt werden.

N. Balkenhol



29

2.4.5  Weitere Schritte für ein evidenzbasiertes  
Rotwildmanagement

Die oben gemachten Vorschläge umzusetzen wird in der Praxis sicherlich mit 
Herausforderungen einhergehen, dennoch sind sie grundsätzlich bereits jetzt durch-
führbar und werden mancherorts – zumindest in Teilen – auch schon durchgeführt. 
Anders sieht es mit weiteren Empfehlungen aus, die aus wissenschaftlicher Sicht 
zwar sinnvoll erscheinen, jedoch ohne eine entsprechende Dateninfrastruktur und 
zusätzlichen logistischen und finanziellen Einsatz nicht realisierbar sind. Somit be-
steht aus Sicht der Wissenschaft folgende Wunschliste, um ein noch stärker evidenz-
basiertes Rotwildmanagement zu ermöglichen:

 1. Die Abundanzen der Rotwildvorkommen sollten – so oft und regelmäßig wie 
möglich – mittels validierter, statistisch-quantitativer Methoden empirisch ge-
schätzt werden, z. B. über Kamerafallendaten, Genetik oder Fernerkundung. Die 
Vorgehensweise bei Datenaufnahme und -analyse sollten dabei reproduzierbar 
beschrieben werden, und es sollten Angaben zur statistischen Präzision der 
Schätzungen gemacht werden (z. B. über Konfidenzintervalle).

 2. Es sollte ein nationales genetisches Monitoring der Rotwildvorkommen 
durchgeführt werden, damit die Entwicklung von genetischer Vielfalt und 
Genfluss verfolgt werden kann. Solch ein Monitoring könnte anhand der 
Strecke regelmäßig, z. B. alle fünf bis zehn Jahre, durchgeführt werden und 
sollte auf mindestens 30 Individuen je Vorkommen basieren (Reiner et  al. 
2019). Bei sehr kleinen und räumlich stark isolierten Vorkommen ist solch 
ein Monitoring besonders wichtig und sollte dementsprechend in kürzeren 
Intervallen (z. B. jährlich) und über Beprobung möglichst aller erlegten Indi-
viduen stattfinden.

 3. Jagdstreckendaten sollten vollständig unter den in Tab.  2.1 aufgelisteten An-
gaben räumlich-explizit erfasst werden, damit die Zusammenhänge zwischen 
Jagd(strecke) und Populationsentwicklung (Punkt 1) analysiert und Rück-
rechnungsmethoden validiert und verbessert werden können.

 4. Auf Populationsebene sollte versucht werden, über die Abundanzschätzung, Ge-
netik und Jagdstrecke wichtige Parameter in der Populationsdynamik empirisch 
zu ermitteln (Reproduktionsraten, alters- und geschlechtsabhängige Mortali-
tätsraten).

 5. Es sollte eine nationale Rotwilddatenbank aufgebaut werden, in der die oben 
beschriebenen Daten gesammelt und der Wissenschaft zur Verfügung gestellt 
werden, damit durch weiterführende Auswertung der Daten zusätzliche Evi-
denzen für das Rotwildmanagement geschaffen werden können. In einer sol-
chen Datenbank könnten zudem auch zusätzliche Daten und Informationen 
hinterlegt werden, die für die Interpretation der Daten wichtig sind, wie Hin-
weise auf das Störungsregime durch Tourismus, zu Änderungen in der Jagd-
ausübung, zur Lebensraumkapazität oder zur Geschichte des Rotwild-
bestandes.
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Zudem besteht weiterer Forschungsbedarf, z. B. über die Auswirkungen von zurück-
kehrenden Wölfen auf die Populationsentwicklung und das Verhalten von 
 Rothirschen, oder zu den demografischen Auswirkungen von genetischer Inzucht in 
isolierten Rotwildvorkommen.

2.4.6  Zukünftige Herausforderungen und Chancen 
im Rotwildmanagement

In den letzten Jahren sind durch Trockenstress, Sturm- und Käferschäden große 
Freiflächen in deutschen Wäldern entstanden (BMLE 2021). Die Habitatverfügbar-
keit für Rothirsche und andere Herbivoren wird hierdurch zunächst erhöht (Oeser 
et al. 2021), eine Bejagung oftmals erschwert, und eine Wiederbewaldung der Flä-
chen durch Aufforstung oder natürliche Regeneration wird ohne ein effizientes 
Wildtiermanagement kaum möglich sein (BMLE 2011). Das Management von Rot-
hirschen wird somit in den nächsten Jahren und Jahrzehnten weiter an Bedeutung 
und an Brisanz gewinnen. Wie in diesem Kapitel beschrieben sind diese neu ent-
standenen Freiflächen jedoch nicht nur Herausforderung, sondern können auch eine 
große Chance im Rothirschmanagement darstellen. Um diese Chance zu nutzen, 
muss es gelingen, Rothirsche gezielt auf solche Flächen zu lenken, auf denen sie aus 
forstwirtschaftlicher Sicht geduldet werden können, Flächen also, die auch mittel- 
oder langfristig relativ offen bleiben können. Hier muss man ihnen ausreichend 
Ruhe und Sicherheit bieten, wobei neben der Jagdausübung auch die Vermeidung 
von Störungen durch Erholungssuchende, Forstwirtschaft und andere Land-
nutzungsformen bedacht werden müssen. Gleichzeitig müssen Rothirsche durch 
lokal intensive Bejagung von solchen Flächen ferngehalten werden, auf denen die 
Wiederbewaldung möglichst rasch erfolgen soll.

2.4.7  Das Rotwildmanagement der Zukunft

Egal welche Ziele es verfolgt und welche Maßnahmen zum Erreichen dieser Ziele 
eingesetzt werden – das Rotwildmanagement der Zukunft sollte noch stärker als 
bisher von einer Erfolgskontrolle und einem darauf abzielenden Monitoring be-
gleitet werden. Was für ein Datenschatz würde der Wissenschaft und dem Wildtier-
management zur Verfügung stehen, wenn die Daten zu den erlegten Rothirschen 
und ihrer Bejagung zumindest stichprobenartig kontinuierlich erfasst und zugäng-
lich gemacht würden? Hieran sollten eigentlich alle staatlichen und auch viele pri-
vate Forstbetriebe ein berechtigtes Interesse haben, zumal sich die Jagdausübenden 
hierbei als Bürgerforschende (citizen scientists) erweisen und einen wichtigen Bei-
trag hin zu einem wirklich evidenzbasierten Rotwildmanagement leisten könnten. 
Man darf gespannt sein, ob wissenschaftliche Fakten und Methoden im Rotwild-
management in der Zukunft weiterhin und zunehmend berücksichtigt werden oder 
ob die Art  – wie schon in der Vergangenheit  – zum Spielball politischer, öko-
nomischer und ideologischer Interessen wird.
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3.1  Einleitung

Ursprünglich in Steppenhabitaten, Waldsteppen und Freiflächen in der Waldzone 
beheimatet, folgte der Feldhase (Lepus europaeus) dem Menschen auf seiner Aus-
breitung während der neolithischen Revolution von Südosteuropa nach Norden und 
Westen, wo die Siedler die Landschaft für die Landwirtschaft öffneten (Huber 1973; 
Lado et al. 2018). Bis zum Spätmittelalter waren Feldhasen in Europa immer noch 
selten (Huber 1973). Der deutliche Anstieg der Feldhasenpopulation begann erst im 
18. und 19. Jahrhundert mit der Zunahme der landwirtschaftlichen Nutzung, 
z. B. durch Entwässerung von Sümpfen und Flurbereinigungen (Huber 1973).

Heutzutage ist der Feldhase in Europa weit verbreitet und wird in der globalen 
Roten Liste als „nicht bedroht“ eingestuft (Hackländer und Schai-Braun 2019). 
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 Allerdings gingen insbesondere die europäischen Feldhasenbestände in den letzten 
Jahrzehnten dramatisch zurück (Smith et al. 2005a), weshalb der Feldhase in meh-
reren europäischen Ländern (z. B. Österreich, Deutschland, Norwegen, Schweiz) 
als „potenziell bedroht“ oder gar „gefährdet“ gilt (Reichlin et al. 2006). Vor diesem 
Hintergrund stellen sich Fragen des Feldhasenmanagements einerseits nach den 
Rückgangsursachen und andererseits nach den notwendigen Managementmaßnah-
men zur Verhinderung eines weiteren Rückgangs. In diesem Kapitel sollen ökologi-
sche Zusammenhänge zur Biologie des Feldhasen beleuchtet werden, um anschlie-
ßend nachvollziehbare Managementempfehlungen zu begründen. Befassen wir uns 
also zunächst mit den Ansprüchen der Feldhasen an ihren Lebensraum und damit, 
welche Faktoren über die Populationsdynamik des Feldhasen bestimmen.

3.2  Welche Faktoren beeinflussen die Hasendichte?

Die Zuwachsrate bei Feldhasen hängt hauptsächlich von der Überlebensrate der 
Junghasen ab und nicht von der Fortpflanzungsleistung der Häsinnen (Hackländer 
et al. 2001). Häsinnen bringen im Durchschnitt jährlich 10 Jungtiere zur Welt (Flux 
1981), in guten Jahren oder Gebieten auch 13 (Schai-Braun et al. 2020). Junghasen 
werden zwischen Januar und September geboren, die meisten jedoch zwischen 
März und August (Raczyński 1964). Innerhalb eines Jahres vermehren sich zwi-
schen 85 und 100 % der erwachsenen Weibchen (Schai-Braun et al. 2019). Die Re-
produktionsleistung der Feldhasen ist also sprichwörtlich hoch. Doch nur wenige 
Junghasen schaffen es bis zum folgenden Jahr.

Junghasen sind bei der Geburt relativ weit entwickelt, mit offenen Augen und 
Ohren und Fell (zur Tarnung), und werden daher als Laufjunge bezeichnet. Diese 
Strategie steht im Zusammenhang mit der Tatsache, dass Feldhasen ganzjährig 
oberirdisch leben. Die Geburt erfolgt in einer flachen, von der Mutter gescharrten 
Mulde. Diese als Sasse bezeichnete Stelle befindet sich oft an einem geschützten 
und trockenen Ort. Normalerweise besuchen die Mütter ihre Jungen nur einmal 
täglich kurz nach Sonnenuntergang für zwei bis sechs Minuten zum Säugen (Broek-
huizen und Maaskamp 1976). Weibchen liefern in optimalen Lebensräumen eine 
fettreiche Milch (mindestens 20 %, Hackländer et al. 2002).

Die Überlebensraten bei Junghasen sind sehr niedrig. Bis zum Herbst beträgt die 
Mortalität bis zu 95 % (Schai-Braun et al. 2020). Gründe für die niedrige Überle-
bensrate bei Junghasen sind überwiegend widriges Wetter, Prädatoren und landwirt-
schaftliche Aktivitäten. Ungünstige Witterungsbedingungen, insbesondere niedrige 
Temperaturen und hohe Niederschläge im späten Frühjahr und Frühsommer erhö-
hen die Sterblichkeit (Hackländer et al. 2001; Karp und Gehr 2000), da Junghasen 
nicht von ihrer Mutter gewärmt werden. Abgesehen davon ist die Überlebensrate 
der Junghasen auch in Jahren mit Sommerdürren geringer (Bresiński und Chlewski 
1976), da die Weibchen aufgrund des Nahrungsmangels möglicherweise nicht in 
der Lage sind, genügend Milch zu produzieren. Dementsprechend führt ungünstige 
Witterung zu niedrigen Zuwachsraten und Jagdstrecken (Eiberle und Matter 1982; 
Rödel und Dekker 2012). Zu den weiteren Sterblichkeitsursachen zählen auch 
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 landwirtschaftliche Tätigkeiten wie das Mähen von Wiesen, der Einsatz von Strieg-
lern auf Getreidefeldern usw. (z. B. Kałuziński und Pielowski 1976; Kittler 1979; 
Durdík 1981) sowie der Straßenverkehr (z. B. Reichholf 1981; Heigl et al. 2016).

Im Allgemeinen ist ein komplexes Zusammenspiel zahlreicher Faktoren für den 
Zuwachs und die Abundanz von Feldhasen verantwortlich, nämlich Landschaftshe-
terogenität, Landnutzung (landwirtschaftliche Aktivitäten), Bodentyp, Klima (bzw. 
Wetter), Krankheiten und Prädation (Smith et  al. 2005a). Metaanalysen, die ver-
suchten, die einzelnen Mortalitätsfaktoren zu gewichten, kamen zu unterschiedli-
chen Ergebnissen. In vielen Studien waren jedoch Landnutzungspraktiken wichti-
ger als Wetter und Krankheiten (z. B. Eiberle und Matter 1982; Frölich et al. 2003; 
Smith et al. 2005a; Weber et al. 2019). Ungünstiges Wetter in Verbindung mit hoher 
Luftfeuchtigkeit und kalten Temperaturen könnte den Anteil kranker Hasen erhöhen 
und es Prädatoren ermöglichen, leichtere Beute in Hasen zu finden. Der Hauptprä-
dator für Feldhasen in Mitteleuropa ist der Rotfuchs (Vulpes vulpes). Im Allgemei-
nen korreliert die Rotfuchsdichte negativ mit der Populationszunahme bzw. der 
Dichte der Feldhasen (Pegel 1986; Ahrens 1996; Frölich et al. 2003).

3.3  Ansprüche der Feldhasen an ihren Lebensraum

Feldhasen sind heute überwiegend in Acker- und Grünland, aber auch in lichten 
Wäldern, Mooren, Heide- oder Salzwiesen anzutreffen. Abgesehen davon bewoh-
nen sie auch Parks und Flugplätze. Hasen vertragen also auch anthropogene Struk-
turen und sind daher auch in Städten zu finden (z. B. Köhler 2008; Mayer und Sunde 
2020b). Feldhasen leben vom Meeresspiegel bis auf 2800 m Seehöhe (Huber 1973). 
Tiefe und lose Schneedecken (Sokolov et al. 2009), Weiden mit Vieh (Lundström- 
Gilliéron und Schlaepfer 2003; Lush et al. 2014) und die Nähe von Straßen (Roe-
denbeck und Voser 2008) werden jedoch gemieden.

Auf landwirtschaftlichen Flächen finden sich flächendeckend die höchsten Dich-
ten, wobei Feldhasen Ackerland den Wiesen oder Weiden bevorzugen (McLaren 
et al. 1997; Vaughan et al. 2003). Hasen präferieren strukturreiche Gebiete, die das 
ganze Jahr über Nahrung und Deckung bieten (Pavliska et al. 2018). Nachts wird 
offenes Gelände mit niedriger und lückiger Vegetation für die Nahrungsaufnahme 
bevorzugt; die eine gute Übersicht und Durchdringbarkeit ermöglichen (Bresiński 
1976, 1983). Tagsüber sind geschütztere Bereiche notwendig (Neumann et al. 2011; 
Schai-Braun und Hackländer 2014). Dichtes Dickicht von Bäumen und Sträuchern 
wird nachts gemieden, ist aber tagsüber im Randbereich ein gern genutzter Ort für 
Feldhasen (Abb. 3.1), insbesondere in ausgeräumten Ackerbaugebieten ohne De-
ckung, und dann vor allem im Winter (Pielowski 1966; Bresiński und Chlewski 
1976; Matuszewski 1981).

Dementsprechend werden in Ackerbaugebieten nicht bewirtschaftete Strukturen 
wie Hecken (Tapper und Barnes 1986; Pépin und Angibault 2007; Cardarelli et al. 
2011) und Brachland (Smith et al. 2004; Cardarelli et al. 2011; Schai-Braun et al. 
2013) tagsüber als Unterschlupf bevorzugt genutzt. Gleiches gilt für Feldränder, an 
denen sich sowohl Junghasen (Voigt und Siebert 2019) gerne aufhalten, aber auch 
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Abb. 3.1 Gehölzstreifen mit dichtem Unterwuchs sind in der ausgeräumten Agrarfläche insbe-
sondere im Winter bei Feldhasen beliebte Orte für den Tageseinstand. Ihre Sassen befinden sich 
zumeist am Heckenrand. (Quelle: Klaus Hackländer)
Fig. 3.1 Wooded strips with dense undergrowth are popular places for hares to rest during the day 
in cleared agricultural areas, especially in winter. Their forms are usually located at the edge of the 
hedge. (Source: Klaus Hackländer)

Adulte bevorzugt ihre Sasse anlegen (Lewandowski und Nowakowski 1993; Schai- 
Braun und Hackländer 2014).

Der Feldhase ernährt sich von einer breiten Palette an Kulturpflanzen, Kräutern 
und Gräsern (vorwiegend Poaceae). Unter den Kräutern werden insbesondere Arten 
der Fabaceae, Asteraceae, Brassicaceae und Plantaginaceae genutzt (Brüll 1976; 
Homolka 1982, 1987; Chapuis 1990; Jennings et al. 2006; Reichlin et al. 2006). Im 
Winter ernähren sich Feldhasen auch von Samen, Knospen, Zweigen, Rinde und 
anderen verholzenden Pflanzenteilen (Frylestam 1986; Rödel et al. 2004; Sokolov 
et al. 2009), insbesondere wenn die Bodenvegetation mit Schnee bedeckt ist. Feld-
hasen können auch zur Samenverbreitung beitragen (Stiegler et al. 2021). Über die 
genutzten Pflanzenarten wurde sehr viel publiziert, und nicht selten wurden die Be-
griffe Nutzung und Selektion oder Präferenz synonym verwendet. Daher sind diese 
Publikationen mit Vorsicht zu genießen, schließlich hängen Nutzung und Selektion 
von der Pflanzenverfügbarkeit ab, die je nach Untersuchungsgebiet variiert.

Obwohl das Nahrungsspektrum in einem Gebiet mehrere 100 Pflanzenarten um-
fassen kann, sind die bevorzugten Pflanzen jedoch sehr wenige. Daher wurde der 
Feldhase als wählerischer Pflanzenfresser beschrieben (Schai-Braun et al. 2015): 
Von den 349 Pflanzentaxa, die in einem Untersuchungsgebiet in Ostösterreich iden-
tifiziert wurden, verwendeten Hasen 47 Taxa und nur 10 wurden positiv selektiert. 
Die Nahrungswahl wird unter anderem durch den Energiegehalt, d. h. den Rohfett- 
und Rohproteingehalt, bestimmt, während Rohfaser gemieden wird (Smith et  al. 
2005b; Schai-Braun et al. 2015). Während der durchschnittliche Rohfettgehalt von 
Nahrungspflanzen für pflanzenfressende Säugetiere bei etwa 3,5 % liegt, kann der 
Darm eines Hasen mehr als 30 % Fett enthalten (Popescu et al. 2011). Nahrungsfett 

K. Hackländer



41

ist für Hasen in zweierlei Hinsicht wichtig. Erstens, weil die Reproduktionsleistung 
von Weibchen mit Zugang zu fettreicher Nahrung höher ist (Hackländer et al. 2002), 
da Junghasen somit Zugang zu fettreicher Milch haben (mindestens 20 %, Broek-
huizen und Maaskamp 1976; Kučera 1991; Hackländer et al. 2002). Zweitens dient 
Fett als Wasserquelle, wenn Fett verstoffwechselt wird. Daher ist bei einem aus 
Steppenhabitaten stammenden Säugetier eine positive Selektion auf fetthaltige 
Pflanzenteile zu erwarten (Kronfeld und Shkolnik 1996). Dementsprechend wird 
der Wasserbedarf in der Regel durch die Nahrungsaufnahme und -verdauung ge-
deckt (Kummer 1970); eine direkte Wasseraufnahme oder die Aufnahme von 
Schnee ist jedoch möglich (Sokolov et al. 2009).

3.4  Und wie viel Platz braucht ein Feldhase?

Feldhasen sind nicht territorial, auch wenn sie in ihrem Streifgebiet Duftmarken 
hinterlegen. Die Größe des Streifgebietes hängt von der Heterogenität des Lebens-
raums, der durchschnittlichen Schlaggröße, der Hasendichte, der Jahreszeit, dem 
Geschlecht und natürlich der verwendeten Untersuchungsmethode ab (z. B. VHF 
vs. GPS-Telemetrie, Methode der Aktionsraumberechnung (z. B. MCP vs. Kernel), 
Dauer des Beobachtungszeitraums, Stichprobengröße; s. Marboutin 1997; Schai- 
Braun und Hackländer 2014).

Gelegentlich können die tagsüber genutzten Sassen und die nächtlichen Äsungs-
plätze mehrere hundert Meter voneinander entfernt sein, z. B. wenn Futterstellen 
keinen Schutz bieten und ein nahegelegener Wald tagsüber als Rückzugsgebiet ge-
nutzt wird. Die Größe der Streifgebiete hängt somit von der Distanz zwischen Sasse 
(tagsüber) und Nahrungsplätzen (nachts) ab. In Gebieten mit großen Schlägen und 
geringer Kulturartenvielfalt kann die Jahresstreifgebietsgröße 330 ha überschreiten 
(Pielowski 1972). Bei hoher Habitatheterogenität sind die Streifgebiete eher wenige 
Hektar groß (Lewandowski und Nowakowski 1993; Kunst et al. 2001; Schai-Braun 
und Hackländer 2014; Ullmann et al. 2018).

Das Raumnutzungsverhalten der Feldhasen ist recht flexibel und wird von der 
Lebensraumqualität (Futterverfügbarkeit, Deckung, Paarungspartner, Prädations-
druck) beeinflusst. Folglich sind die dokumentierten Streifgebiete größer, wenn Ha-
sen über einen längeren Zeitraum beobachtet werden und sich die Lebensräume im 
Laufe des Jahres ändern (insbesondere im Ackerland). Hasen bewegen während der 
Getreideernteperioden schnell das Zentrum ihres Lebensraums (Marboutin und Ae-
bischer 1996; Ullmann et al. 2020, aber vgl. Reitz und Leonard 1994), jedoch nur in 
Landschaften mit geringer Heterogenität (Schai-Braun et al. 2014). Einige Studien 
zeigten eine hohe Standorttreue von Hasen (z.  B.  Broekhuizen und Maaskamp 
1982; Hewson und Taylor 1968; Bray et al. 2007), die jedoch nur in optimalen Ha-
bitaten mit hoher Heterogenität und geringer Störung zu finden ist (Avril et al. 2012).

Störungen durch landwirtschaftliche Aktivitäten (Ullmann et  al. 2020), Jagd 
(Avril et al. 2014), Naturereignisse wie Überschwemmungen (Schrama et al. 2015) 
oder harte Winterbedingungen können zu Abwanderungen führen (Sokolov et al. 
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2009). Nahrungsknappheit im Winter kann sogar zu Massenwanderungen von 
 mehreren Tausend Individuen führen (Fortunatow s. a. und Neschenzew s. a. in An-
germann 1972).

3.5  Hasen als begehrte Beute

Feldhasen haben etliche Fressfeinde. Das Spektrum der Prädatoren reicht von klei-
nen Musteliden wie dem Mauswiesel (Mustela nivalis) bis hin zu Wölfen (Canis 
lupus) und von kleinen Greifvögeln und Rabenvögeln bis hin zu Uhus (Bubo bubo) 
(Pielowski 1993; Hell und Soviš 1997). Hauptprädator ist jedoch wie erwähnt der 
Rotfuchs. In Polen bildeten Hasen 12–46 % der Rotfuchsnahrung (Pielowski 1976b; 
Goszcyński und Wasilewski 1992), hauptsächlich abhängig von der jährlichen Vari-
ation der Verfügbarkeit alternativer Beutetiere (z. B. Wühlmäuse). In Gebieten mit 
hoher Prädatorenabundanz und/oder einem Mangel an schützender Vegetation ist 
das Überleben der Junghasen deutlich geringer (Reynolds und Tapper 1995; Schmidt 
et al. 2004). Die Überlebensrate bei erwachsenen Hasen wird durch Prädation we-
niger beeinflusst, außer bei Individuen in schlechter Kondition (Severtsov et  al. 
2017).

Prädatoren wie der Rotfuchs können auch indirekte Auswirkungen auf Feldha-
sen haben, indem sie deren Lebensraumnutzung beeinflussen. Hasen nutzen Rand-
habitate mehr, wenn Rotfüchse vorhanden sind (Weterings et al. 2019), äsen eher an 
Orten mit geringerer Nahrungsqualität (Weterings et al. 2018) und sind wachsamer 
und fressen weniger (Mayer et al. 2020b). Das Leben in Gruppen reduziert das Prä-
dationsrisiko bei Hasen, und gleichzeitig bleibt in Gruppen mehr Zeit zum Fressen, 
da nicht alle gleichzeitig wachsam sein müssen (Broekhuizen und Maaskamp 1982; 
Marboutin und Aebischer 1996). Dies erklärt auch, warum Hasen nach Möglichkeit 
in Gruppen auf Nahrungssuche sind (Broekhuizen and Maaskamp 1982; Marboutin 
and Péroux 1999). Einzelne Hasen reduzieren die Aktivität in hellen Mondnächten, 
da Füchse dann aktiver sind (Viviano et al. 2021).

3.6  Krankheiten: von Ökologen oft unterschätzt!

Für Hasen wurden zahlreiche Krankheiten beschrieben (Übersicht z. B. Boch und 
Schneidawind 1988; Frölich et  al. 2001; Sokolov et  al. 2009), viele davon mit 
schwerwiegenden Auswirkungen auf die Populationsdynamik. Die Krankheitsprä-
valenz schwankt zwischen den Jahren und unterscheidet sich zwischen Untersu-
chungsgebieten, Altersklassen und Geschlechtern (Rieck 1956; Lamarque et  al. 
1996), teilweise erklärt durch Dichte- und Witterungseinflüsse. Parasitenbefall kann 
einen epidemischen Status erreichen und in wenigen Jahren zu großen Verlusten bei 
Feldhasenpopulationen führen.

In den letzten Jahrzehnten führten neu auftretende Viruserkrankungen durch ei-
nen Calicivirus der Gattung Lagovirus zu starken Rückgängen der Hasenpopulatio-
nen (Salvioli et al. 2017). Die erste Calicivirus-Infektion bei Feldhasen wurde in 
den frühen 1980er-Jahren beschrieben (Gavier-Widén und Mörner 1991); diese 
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führt zu einer Krankheit namens European Brown Hare Syndrome (EBHS), unter 
Jägern auch Hasenpest genannt. Hasenpopulationen zeigten nach einem EBHS- 
Ausbruch dramatische Einbrüche. Neben diesem Calicivirus kann auch das Myxo-
mavirus von Wildkaninchen auf Feldhasen überspringen (Übersicht in Barlow et al. 
2014). Myxomatose bei Feldhasen ist normalerweise mit einer hohen Prävalenz in 
sympatrisch lebenden Wildkaninchenpopulationen verbunden (Wibbelt und 
Frölich 2005).

Während beim Feldhasenmanagement sehr viel auf „sichtbare“, äußere Faktoren 
geachtet wird, z.  B. die Lebensraumstruktur oder die Prädatorendichte, werden 
Krankheiten in ihrer Wirkung auf die Populationsdynamik des Feldhasen oft igno-
riert. Feldhasenmanager sind daher gut beraten, bei Populationsschwankungen auch 
Krankheiten als Faktor in die Analyse miteinzubeziehen, damit die Management-
maßnahmen nicht auf zufällige statistische Zusammenhänge der „sichtbaren“ Vari-
ablen begründet werden.

3.7  Vom Kulturfolger zum Verlierer in der Kulturlandschaft

Bis zum 20. Jahrhundert bot die Kulturlandschaft Europas dem Feldhasen bessere 
Lebensbedingungen als die Steppen, von denen er aus dem Menschen ursprünglich 
gefolgt ist. In der Steppe ist die Hasendichte vergleichsweise gering und liegt nur 
bei ca. 2 Hasen/100 ha. Landwirtschaftliche Nutzung, insbesondere auf fruchtba-
ren, aber trockenen Bodentypen führen zu höheren Dichten (Sokolov et al. 2009). 
Schließlich fördert eine gute Habitatqualität die Fruchtbarkeit, das Überleben, die 
damit verbundene jährliche Zuwachsrate und letztendlich die Populationsdichte. Je 
nach Habitatqualität können in Europa im Frühjahr (vor der Reproduktion) Hasen-
besätze von 1 (Rühe et al. 2000; Kilias und Ackermann 2001) bis 156 Hasen/100 ha 
(Klansek 1996) gefunden werden (Übersicht in Averianov et  al. 2003). Bis zum 
Herbst kann sich dieser Wert auf bis zu 275 Hasen/100 ha erhöhen (Klansek 1996). 
Der Spitzenwert von 339 Hasen/100 ha wurde auf einer Insel vor Dänemark erho-
ben, auf der es zum Zeitpunkt der Zählung weder Landwirtschaft noch Jagd und 
auch keine terrestrischen Beutegreifer gab (Abildgård et al. 1972).

Mit der zunehmenden Industrialisierung der Landwirtschaft wurden die sehr gu-
ten Habitatbedingungen in der europäischen Kulturlandschaft zuungunsten der 
Feldhasen verändert. Die Entwicklung des Kunstdüngers Ammonium durch das 
Haber-Bosch-Verfahren, das 1910 patentiert wurde, läutete das Ende der Dreifeld-
erwirtschaft ein, die seit dem Mittelalter dafür gesorgt hatte, dass ein Drittel der 
Ackerfläche brach lag. Nun konnte die gesamte Ackerfläche durchgehend genutzt 
und die Produktivität gesteigert werden. Gleichzeitig wurde durch die Entwicklung 
der Zugmaschinen die Mechanisierung der landwirtschaftlichen Nutzung beschleu-
nigt. Weitere Flurbereinigungen führten in Regionen mit guten Bodenwerten zu 
ausgeräumten Landschaften („Agrarsteppen“), die durch große Schläge und gerin-
gere Heterogenität geprägt waren. In den 1970er-Jahren wurde durch die Erkennt-
nisse von Onderscheka und Gattinger (1976) auch der Begriff des „Ernteschocks“ 
eingeführt, der verdeutlichen sollte, dass Feldhasen kurz nach der Getreideernte 
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insbesondere in strukturarmen Ackergebieten mit einer massiven Veränderung ihres 
Lebensraums konfrontiert werden, die sich negativ auf die Verfügbarkeit von Nah-
rung und Deckung und damit auf den Energiehaushalt und den Immunstatus der 
Feldhasen auswirken kann. Insgesamt nahm in den vergangenen Jahrzehnten die 
Kulturartenvielfalt ab, und gleichzeitig wurden vermehrt höhere Kulturen angebaut. 
Der seit den 1960er-Jahren expandierende Maisanbau in Europa verkleinerte den 
für Feldhasen geeigneten Lebensraum noch weiter (Sliwinski et al. 2019; Mayer 
und Sunde 2020a), da in Maisäckern die bevorzugte Äsung und die für das Sicher-
heitsbedürfnis eines ursprünglichen Steppentiers notwendige Übersichtlichkeit 
nicht mehr gegeben sind. Gleiches gilt für andere Biomasse-Energiepflanzen wie 
Miscanthus (Petrovan et al. 2017).

Da die Intensivierung der Landwirtschaft und die damit einhergehende Ver-
schlechterung der Habitatqualität für Feldhasen bereits in der vorletzten Jahrhun-
dertwende begann, ist auch klar, dass der Rückgang der Feldhasen bereits zu Beginn 
des 20. Jahrhunderts seinen Anfang nahm. Dies belegen Jagdstreckenanalysen 
z. B. aus Niederösterreich (Schwenk 1985). Wenn andere Quellen einen Rückgang 
ab den 1960er- oder 1970er-Jahren festgestellt haben (z. B., Smith et  al. 2005a; 
Bock 2020; Farkas et al. 2020), dann ist dies auf die fehlenden Daten aus den vo-
rangegangenen Jahrzehnten zurückzuführen.

Die Intensivierung der Landwirtschaft wird also als Superfaktor gesehen, der 
maßgeblich für den Rückgang der Feldhasen verantwortlich gemacht werden kann 
(Schröpfer und Nyenhuis 1982; Petrak 1990; Schäfers 1996; Panek und Kamieniarz 
1999; Lundström-Gilliéron und Schlaepfer 2003; Smith et al. 2005a, Panek 2018; 
Mayer et  al. 2019). Während der Feldhase in der Vergangenheit von extensiver 
Landwirtschaft profitierte, wird er heute durch die intensive Nutzung unserer An-
bauflächen negativ beeinflusst. Andere negative Faktoren wie hoher Prädations-
druck oder ungünstige Witterung werden durch die fehlende Deckung und Äsung in 
ihrer Wirkung verstärkt.

3.8  Was braucht ein gutes Feldhasenmanagement?

Wie schon in der Einleitung erwähnt, muss man in Hinblick auf die Populationsdy-
namik des Feldhasen zwischen den Gründen für den Rückgang und den geeigneten 
Maßnahmen zur Erhöhung der Hasenbestände unterscheiden. Um dem Rückgang 
der Hasenpopulationen in Europa entgegenzuwirken, wurden verschiedene Ansätze 
gewählt, die jeweils positive Effekte zeigten. Es wurden Schutzgebiete eingerichtet 
(Canova et al. 2020), im Winter Nahrungsergänzung angeboten (Matuszewski 1966; 
Reichlin et al. 2006), Lebensräume verbessert (Genghini und Capizzi 2005; Kamie-
niarz et  al. 2013; Petrovan et  al. 2013; Meichtry-Stier et  al. 2014; Santilli et  al. 
2014; Sliwinski et al. 2019; Schai-Braun et al. 2020) und Prädatoren scharf bejagt 
(Reynolds et al. 2010; Panek 2013). Diese führten meistens zu höheren Feldhasen-
dichten, offensichtlich begründet durch eine Erhöhung der Überlebensrate der 
Jungtiere. Lebensraumverbesserungen wirkten sich langfristig positiv auf die 
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 Feldhasendichte aus, während Prädationsbejagung nur die Symptome bekämpfte, 
wenn auch sehr effektiv.

Als ungeeignet und womöglich sogar kontraproduktiv haben sich Bestandsstüt-
zungen herausgestellt, da diese Krankheitsübertragungen und negative genetische 
Auswirkungen mit sich bringen (Pierpaoli et al. 1999; Suchentrunk et al. 2006; Sta-
matis et al. 2007). Die Sterblichkeitsrate der umgesiedelten Individuen ist im ersten 
Monat meist sehr hoch und liegt zwischen 40  % (Misiorowska und Wasilewski 
2012) und 79 % (Angelici et al. 2000), hauptsächlich aufgrund der Prädation durch 
Rotfüchse (siehe auch Marboutin et al. 1990). Dennoch wird diese Praxis in ganz 
Europa immer noch ausgeübt (z. B. Ferretti et al. 2010; Modesto et al. 2011; Fischer 
und Tagand 2012; Misiorowska 2013; Spyrou et al. 2013; Cukor et al. 2018). Aus-
gewilderte Hasen stammen aus der Zucht in Gefangenschaft oder haben einen Ur-
sprung aus Gebieten mit höheren Hasendichten, die manchmal mehrere hundert 
Kilometer vom Auswilderungsort entfernt sind (d. h. aus potenziell allochthonen 
Populationen). Sie können sogar aus Gebieten stammen, in denen sie eingeschleppt 
wurden, wie aus Argentinien und Uruguay (Suchentrunk et al. 2006). Transport und 
Freisetzung werden auch im Hinblick auf den Tierschutz diskutiert, da mit dem 
Fang, dem Transport und der Freilassung in unbekanntem Terrain eine hohe Stress-
belastung für die betroffenen Tiere einhergeht (Paci et al. 2006).

Wer den Feldhasenbestand erhöhen möchte, sollte also zunächst den Lebens-
raum verbessern, parallel dazu den Raubwilddruck senken und nicht zuletzt bei der 
Bejagung der Feldhasen zurückhaltend sein. Insgesamt gibt es in Bezug zum Feld-
hasenmanagement nur wenige Patentrezepte, da die Lebensräume, in denen Feldha-
sen vorkommen, sehr divers sind und die Rahmenbedingungen zwischen den ver-
schiedenen Studiengebieten nicht immer detailliert beschrieben worden sind. Für 
das evidenzbasierte Feldhasenmanagement steht also letztendlich nur eine geringe 
Zahl an konkreten Managementempfehlungen zur Verfügung. Feldhasenmanager 
müssen daher aufgrund der biologischen Grundlagen dieser Tierart für das betref-
fende Gebiet selbst Maßnahmen entwickeln und diese durch ein permanentes Mo-
nitoring (z. B. der Feldhasendichte oder des jährlichen Zuwachses) evaluieren. Im 
Folgenden werden für ein solches adaptives Management konkrete Empfehlungen 
aufgeführt.

3.8.1  Lebensraumverbesserung

Wie schon erwähnt, brauchen Feldhasen eine reich strukturierte, extensiv genutzte 
Landwirtschaft (Abb. 3.2). Der ökologische Landbau ist in diesem Zusammenhang 
im Übrigen per se keine allgemeine Lösung (Santilli und Galardi 2016), da dieser in 
einer intensiven Form sogar schädlicher sein kann als konventioneller Anbau. Das 
Problem liegt also tatsächlich in der Intensivierung der Landwirtschaft. Um dieser 
entgegenzuwirken, kann man das Rad der Zeit nicht zurückdrehen. Landwirtschaft-
liche Betriebe müssen im globalen Wettbewerb ihre Effizienz steigern, und dazu 
gehören größere Flächen, die mit schnelleren Maschinen kostengünstig bearbeitet 
werden können. Seit der Reform der EU-Agrarpolitik 1992 spielen insbesondere 
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Abb. 3.2 Reich strukturierter Agrarlebensraum mit kleinen Schlägen, Kulturartenvielfalt und 
permanenten Landschaftselementen wie Hecken und Feldrainen bieten Feldhasen ganzjährig 
Schutz und Nahrung. (Quelle: Klaus Hackländer)
Fig. 3.2 Richly structured agricultural habitat with small fields, crop diversity and permanent 
landscape elements such as hedges and field margins provide hares with year-round shelter and 
food. (Source: Klaus Hackländer)

Agrarförderprogramme eine sehr wichtige Rolle für den Feldhasen, denn der ver-
pflichtende Brachflächenanteil von anfangs 15 % der Agrarfläche trug wesentlich 
dazu bei, den Rückgang der Feldhasenbestände abzuschwächen. Wie wichtig diese 
Brachflächen für Feldhasen waren, zeigte sich 2008, als die Brachflächenverpflich-
tung aufgehoben wurde, ein Großteil der Brachen wieder landwirtschaftlich genutzt 
wurde und in Folge die Feldhasenbestände und -jagdstrecken auch in Deutschland 
wieder deutlich zurückgingen (Deutscher Jagdverband 2022).

Brachflächen, also aus der Nutzung genommene landwirtschaftliche Flächen 
sind in ihrer positiven Wirkung schmalen Landschaftselementen (z. B. Blühstrei-
fen, Hecken oder Feldraine) deutlich überlegen (Weber 2017), aber im Endeffekt 
kommt es auch auf die Menge an. Befinden sich in einem Gebiet nur wenige lineare 
und schmale Strukturen, die dem Feldhasen Deckung und Äsung bieten, können 
diese schnell zu ökologischen Fallen werden (Hummel et al. 2017). Da Hasen der-
artige Strukturen bevorzugen, werden hier vermehrt Jungtiere gesetzt und Sassen 
für den Tageseinstand ausgewählt. Beutegreifer, die tagsüber (z. B. Rohrweihe, Aas-
krähen) oder nachts (z. B. Rotfuchs, Steinmarder) unterwegs sind, orientieren sich 
gerne an linearen Strukturen und haben somit ein leichtes Spiel. Ist der Prädations-
druck jedoch gering, sei es, weil die legal zu bejagenden Prädatoren scharf bejagt 
werden oder weil es sehr viele dieser linearen Strukturen gibt, wird der geschilderte 
negative Effekt von zu wenigen Feldrainen und Blühstreifen etwas abgeschwächt.
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Damit nicht auch breite Brachflächen zu ökologischen Fallen werden, braucht es 
einen gewissen Flächenanteil. Insgesamt sollte der Anteil an habitatverbessernden 
Strukturen wie Brachflächen, Blühstreifen, Hecken und Feldrainen zumindest 7 % 
betragen (Cormont et  al. 2016). Weniger Prozentpunkte bergen die Gefahr, dass 
diese Strukturen zu ökologischen Fallen werden, mehr Prozentpunkte verbessern 
zwar den Lebensraum, die Mehrkosten durch Ausgleichszahlungen an die Land-
wirte, führen aber nurmehr zu geringen Verbesserungen für den Zuwachs an 
Feldhasen.

Neben dem Flächenanteil von Brachen ist natürlich deren Anlage und Pflege von 
entscheidender Bedeutung (Weber 2017). Da Feldhasen lückige und niedrige Vege-
tation bevorzugen und sich derartige Flächen positiv auf die Junghasenüberlebens-
rate und damit auf den Zuwachs des Bestandes auswirken, sollten Brachflächen 
sowohl nur einmal im Jahr gemulcht werden, als auch zusätzlich regelmäßig der 
Boden verwundet und die Grasnarbe aufgebrochen werden. Dies sollte natürlich 
nicht in der Hauptsetzzeit der Junghasen (zwischen März und September) und auch 
nicht flächig passieren. Idealerweise werden dazu mäandrierende Streifen in die 
Fläche gemulcht und geeggt. Diese ungeraden Streifen maximieren die Grenzlini-
enlänge. Über die Jahre kann durch diese Maßnahme die Fläche als Ganzes kurz 
gehalten werden, damit sie für Feldhasen attraktiv bleibt. Werden Brachflächen 
nicht derart gepflegt und nur einmal im Jahr gemulcht, dann führt dies langfristig 
zur Dominanz von Gräsern, die zwar Deckung bieten, aber nicht unbedingt die be-
vorzugte Äsung. Derartige Altgrasbrachen werden daher auch eher für den Tages-
einstand genutzt und weniger für die nächtliche Nahrungsaufnahme (Schai-Braun 
und Hackländer 2014).

Übrigens muss nicht jede Brachfläche bei ihrer Erstanlage auch mit Saatgut ver-
sehen werden. Im Boden befinden sich üblicherweise genug Samen attraktiver Äs-
ungspflanzen, sodass man sich diese Kosten sparen kann. Wird einem die Aussaat 
jedoch auferlegt (im Rahmen der Agrarfördermaßnahmen) oder befinden sich im 
Boden zu viele Samen von unerwünschten Beikrautarten, die für die benachbarten 
Ackerflächen belastend sein können (insbesondere im ökologischen Landbau), 
kann natürlich mit einer Saatgutmischung Starthilfe gegeben werden. Zu beachten 
ist hierbei, dass grundsätzlich das Motto „weniger ist mehr“ angesagt ist (lückiger 
Bewuchs) als auch strikt darauf geachtet werden sollte, nur regionaltypisches, au-
tochthones Saatgut zu verwenden.

Brachflächen haben zwar bei richtiger Anlage, Pflege und Flächenanteil den 
weitaus größten positiven Effekt auf Feldhasen, aber auch zusätzliche Verbesse-
rungsmaßnahmen wie Ackerrandstreifen, naturnahe Uferbegrünungen, niedrige He-
cken oder Zwischenfrüchte erhöhen die Habitatqualität insgesamt (Weber 2017).

3.8.2  Beutegreiferdruck reduzieren

Auch Beutegreifer in der Kulturlandschaft kennen Verlierer und Gewinner. Jene, die 
zu den Generalisten und Opportunisten zählen und für die im Jagdgesetz eine 
Schusszeit vorgesehen ist, sollten auch bejagt werden. Zu ihnen gehören neben 
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 invasiven Neubürgern wie Waschbär und Marderhund insbesondere der Rotfuchs, 
der Steinmarder und die Aaskrähe. Deren Bejagung ist aber ohne nachhaltigen Er-
folg, wenn der Lebensraum nicht vorher oder zeitgleich verbessert worden ist. In 
ausgeräumten Landschaften hat ein geringerer Prädationsdruck positive Effekte auf 
den Feldhasenzuwachs, aber es handelt sich eben nur um Symptombekämpfung. Es 
sei daran erinnert, dass in einem gut strukturierten Lebensraum der negative Ein-
fluss der Prädatoren schwächer ist. Nachdem das Töten von Wirbeltieren auch einen 
vernünftigen Grund haben muss und nur in den seltensten Fällen noch der Balg 
Verwendung findet, sollte der Erfolg der Prädatorenbejagung für den Schutz gefähr-
deter Arten wie Feldhasen transparent und reproduzierbar dokumentiert werden. 
Als Erfolg ist hierbei nicht die Jagdstrecke an Füchsen gemeint, sondern die Zu-
wachsrate beim Feldhasen. Schließlich ist es für den Feldhasen egal, wie viele 
Füchse pro Jahr erlegt werden, sondern wie viele am Leben bleiben.

Eine sinnvolle Prädatorenbejagung zum Schutz der Feldhasen setzt voraus, dass 
man die Höhe der Prädatorenpopulation kennt und dadurch auch die notwendige 
Entnahmerate abschätzen kann. Die Dichte der nachtaktiven Prädatoren wie Stein-
marder und Marderhund kann z.  B. während der Feldhasenzählung abgeschätzt 
werden. Die Dichte der Füchse, die ja als Hauptprädator gelten, kann zusätzlich 
durch eine jährliche Überprüfung der bekannten Baue abgeschätzt werden.

Bei der Bejagung von Prädatoren ist es unabdingbar, sich intensiv mit den be-
nachbarten Jagdrevieren zu koordinieren und gemeinsame Ziele zu erarbeiten. An-
sonsten wird die Prädatorenbejagung zum Kampf gegen Windmühlen, und der Er-
folg für Feldhasen bleibt aus. Dies gilt insbesondere für kleinere Jagdreviere von 
weniger als 200 ha, die in waldreichen und damit für Feldhasen nicht idealen Gebie-
ten leben.

Die für die Prädatorenreduktion eingesetzten jagdlichen Techniken sollten im 
Rahmen der gesetzlichen Rahmenbedingungen alle Möglichkeiten ausschöpfen. 
Die Fallenjagd wird aber in jedem Fall der wichtigste Baustein einer erfolgreichen 
Prädatorenkontrolle sein. Es versteht sich für weidgerechte Jagdausübungsberech-
tigte von selbst, dass hierbei dem Tierschutz maximale Bedeutung bemessen wer-
den sollte.

3.8.3  Zuwachsorientierte Bejagung

Wenn der Lebensraum geeignet und der Prädationsdruck gering ist, können sich die 
Feldhasenbestände wieder mittelfristig erholen und eine schonende, zuwachsorien-
tierte Bejagung angedacht werden. Üblicherweise findet in Mitteleuropa eine Beja-
gung der Feldhasen im Herbst (Oktober-Dezember) statt. Ausnahmen finden sich 
dort, wo Weingärten oder Obstbaumanlagen eine wirtschaftliche Rolle spielen. Hier 
kann die Jagdzeit evtl. bis Januar oder Februar verlängert sein, um Schäden an der 
Rinde der Bäume oder den Weinstöcken zu vermeiden (Suchomel et al. 2019).

Die zeitliche Befristung der Jagd auf den Herbst zielt darauf ab, unnötiges Leid 
in der Fortpflanzungssaison zu vermeiden. Feldhasen pflanzen sich in Mittel-, Ost- 
und Nordeuropa hauptsächlich im Frühling und Sommer fort (z. B. Stieve 1952; 
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Raczyński 1964; Möller 1971; Lincoln 1974), aber überall können sporadisch Jung-
hasen auch im Herbst festgestellt werden (z. B. Schai-Braun et al. 2020 für Öster-
reich), (s. Abb. 3.1). In eher ozeanisch geprägten Klimazonen (z. B. Hewson und 
Taylor 1975 für Schottland, Hackländer et al. 2011 für Belgien) oder im südlichen 
Europa (Antoniou et  al. 2008 für Griechenland) ist die Reproduktion im Herbst 
bzw. Winter keine Ausnahme. Da Feldhasen in Mitteleuropa bereits im Dezember 
reproduktionsaktiv sind, gibt es dort schon seit Längerem die Forderung nach einer 
kürzeren Jagdsaison (z. B. Kutzer et al. 1976). Eine Verkürzung der Jagdzeit ist vor 
dem Hintergrund des Klimawandels und der in den Jagdgesetzen geforderten Weid-
gerechtigkeit wohl auch in Mitteleuropa absehbar.

Bei höheren Dichten ernten Jäger Hasen im Rahmen von Treibjagden unter Ver-
wendung von Schrotflinten (Abb. 3.3), oft mithilfe von Hunden und Beunruhigern.

Unabhängig von der Jagdart oder dem Zeitpunkt ist eine nachhaltige Nutzung 
nur dann möglich, wenn man einen guten Überblick über die Frühjahrsdichte und 
den Zuwachs bis zum Herbst hat (Andrzejewski und Jezierski 1966). In Langbein 
et al. (1999) werden die verschiedenen Zähl- oder Schätzmethoden vorgestellt. Zum 
Zählen in der Nacht (wenn Hasen aktiv sind) werden Scheinwerfer (Frylestam 
1981; Ahrens et al. 1995; Strauß et al. 2008) oder Nachtsichtgeräte (Focardi et al. 
2001) verwendet. Frühjahrsdichten und Zuwachsraten können in Folge herangezo-
gen werden, um eine zuwachsorientierte Entnahmerate zu berechnen (Marboutin 

Abb. 3.3 Szene einer herbstlichen Treiberkette. Damit eine solche Gesellschaftsjagd nicht nur ein 
bewaffneter Spaziergang wird, muss vor der Jagd die Hasendichte erhoben werden und der mögli-
che Abschuss entsprechend einer nachhaltigen Entnahmerate geplant werden. (Quelle: Klaus 
Hackländer)
Fig. 3.3 Scene of an autumnal driven hunt. To ensure that such a hunt is not just an armed walk, 
the hare density must be assessed before the hunt and the possible quota planned according to a 
sustainable harvest rate. (Source: Klaus Hackländer)
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et al. 2003). In Jahren mit geringem Zuwachs, insbesondere bei ohnehin niedrigen 
Frühjahrsdichten, kann somit frühzeitig eine herbstliche Jagd abgesagt werden. In 
Jahren mit hohem Zuwachs ist die Entnahmerate schon vorab festlegbar und somit 
die Jagdplanung vereinfacht. Schai-Braun et al. (2019) empfehlen z. B. eine Ent-
nahmerate von 10  % für Populationsdichten von 45 Hasen pro 100 Hektar und 
schlagen vor, Hasenpopulationen mit weniger als 15 Hasen pro 100 Hektar nicht 
mit Treibjagden zu bejagen. In Gebieten mit niedriger Dichte ist vielerorts die Ein-
zeljagd mit einem Kleinkalibergewehr üblich. Angesichts sinkender Feldhasenbe-
sätze stellt sich in manchen Gebieten die Frage, ob die Notwendigkeit einer Treib-
jagd noch gegeben ist und der damit verbundene Schrotschuss gerechtfertigt ist 
(Hackländer 2017), da ein gezielter Schuss mit der Kugel auf einen sitzenden Hasen 
dem Schrotschuss auf hoch flüchtende Hasen auf Treibjagden vorzuziehen ist.

In Gebieten, in denen die nächtliche Zählung beeinträchtigt ist (z. B. in Gebieten 
mit hohem Waldanteil), müssen erste Teilstrecken auf Alterszusammensetzung 
überprüft werden, und zwar durch die Überprüfung durch das Stroh’sche Zeichen 
(Stroh 1931). Dies ist eine Aufwölbung am vorderen Ende der Vorderläufe, die bis 
zu einem Alter von ca. 6 bis 8 Monaten ertastet werden kann. Suchentrunk et al. 
(1991) berichteten, dass einige Jungtiere des Jahres bereits im Alter von 4 Monaten 
das Stroh’sche Zeichen verloren hatten und einige Individuen dieses Zeichen noch 
mit einem Alter von mehr als 12 Monaten aufwiesen. Trotz dieser Einschränkungen 
ist das Stroh’sche Zeichen immer noch die am besten anwendbare Altersbestim-
mungsmethode im Feld. Wenn der Anteil der Jungtiere des Jahres in der ersten 
Teilstrecke geringer ist als z. B. 50 % und damit der Zuwachs im Jahr eher schwach 
war, sollte die Jagd in diesem speziellen Gebiet für das laufende Jahr einge-
stellt werden.

Danksagung Ich danke Niels Blaum und einem anonymen Gutachter für wertvolle Kommentare 
zu einer vorherigen Version dieses Kapitels.
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4.1  Kurzbeschreibung

Der Nordamerikanische Waschbär Procyon lotor (Linné, 1758) ist ein Mesopräda-
tor aus der Ordnung der Carnivora und gehört zusammen mit den Nasenbären, Kat-
zenfretts, Makibären und Wickelbären zur amerikanischen Raubtierfamilie der 
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Kleinbären (Procyonidae), welche zumeist in den Tropen und Subtropen  vorkommen 
(Hunter und Barrett 2012). Die frühesten Procyoniden entwickelten sich vor ca. 
30 Mio. Jahren in Europa und besiedelten von dort aus Asien und Nordamerika. Die 
Gattung Procyon entstand vor über 5 Mio. Jahren im unteren Pliozän in Mittelame-
rika (Koepfli et al. 2007) und besteht aus drei rezenten Arten (P. lotor, P. cancri-
vorus, P. pygmaeus). Procyoniden gehören zu den am wenigsten auf Fleischverzehr 
fixierten Vertretern der Carnivoren, die meisten Arten sind Allesfresser. Der Nord-
amerikanische Waschbär ist eine der weltweit am stärksten omnivor ausgerichtete 
Säugetierart (Hunter und Barrett 2012). Er ist ein mittelgroßer Raubsäuger mit ei-
nem gedrungenen Rumpf (gebogene Wirbelsäule) und relativ kurzen Extremitäten. 
Der Körperbau entspricht der Lebensweise eines Generalisten. Die 40 Zähne zeigen 
eine geringe Spezialisierung, weshalb Waschbären in der Lage sind, sowohl Nüsse 
zu knacken als auch Fleisch zu zerschneiden (Hohmann 2005).

Aufgrund teils gezielter, teils unbeabsichtigter Aussetzungen existieren heute 
mehrere stabile außeramerikanische Vorkommen von Procyon lotor – so kommt er 
als allochthone Art auf einigen Inseln (Prince Edward Island, Bahamas, Guade-
loupe, Barbados) sowie in vier asiatischen Ländern (Japan, Aserbaidschan, Geor-
gien, Iran) und 27 europäischen Ländern vor (inkl. Russland), wobei er seinen eu-
ropäischen Verbreitungsschwerpunkt in Deutschland hat (Gehrt 2003; Tomaschek 
2008; Müntinga 2022; Fischer et al. in print).

Waschbären zählen zu den erfolgreichsten Raubtieren Nordamerikas, die eine 
Vielzahl an Habitaten besiedelt haben. In Deutschland sind die Tiere mittlerweile in 
allen Bundesländern verbreitet (mit Vorkommensschwerpunkten in den östlichen 
Bundesländern sowie Hessen und Niedersachsen; Baudach et al. 2022; Müntinga 
2022; siehe Abb. 4.1).

Waschbären sind überwiegend nachtaktiv und leben bevorzugt in gewässerrei-
chen Laub- und Mischwäldern (Abb. 4.2). Aufgrund ihrer enormen Anpassungsfä-
higkeit kommen sie zunehmend auch in Bergwäldern, Salzwiesen und urbanen Ge-
bieten vor. Als ausgeprägte Kulturfolger und urbanophile Art sind sie erfolgreich in 
Städte vorgedrungen (Hoffmann und Gottschang 1977; Hohmann et al. 2001; Mich-
ler 2004). Waschbären sind Generalisten und ernähren sich vorwiegend von dem, 
was leicht und in großen Mengen verfügbar ist. Das Nahrungsspektrum variiert dabei 
stark in Abhängigkeit vom Lebensraum und der Jahreszeit – grundsätzlich ernähren 
sich die Tiere in Deutschland zu ca. 50 % von Wirbellosen (vor allem Regenwürmer 
und Mollusken), zu 30 % von pflanzlichen Bestandteilen (Baumfrüchte und Obst) 
und zu 20 % von Wirbeltieren (v. a. Fische, Amphibien, Kleinsäuger; Michler 2020).

Aufgrund ihrer kognitiven Leistungen, verbunden mit einem ausgeprägten 
haptischen Lernvermögen sowie ihren hoch entwickelten taktilen Fähigkeiten, ge-
hören Waschbären zu den intelligentesten Säugetieren der Welt (Zeveloff 2002).

4.2  Hintergrund

Das Interesse neuerer zoologischer Studien richtet sich in zunehmendem Maße auf 
die funktionale Rolle der Tiere in den Ökosystemen und ihre Wirkung auf diese (Holt-
meier 2002). Nicht zuletzt haben die zunehmenden Diskussionen über die Ursachen 
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Abb. 4.1 Verbreitung des Waschbären in Deutschland auf der Grundlage der gemeldeten Jagd-
strecken (inkl. Todfunde) für die Jagdjahre 2017/2018 bis 2019/2020 bezogen auf die Landkreise 
und kreisfreien Städte bzw. Regierungsbezirke (NRW). Die Landkreise um die beiden wichtigsten 
Gründerpopulationen am Edersee (Nordhessen; 1934) und in Wolfshagen (Ostbrandenburg; 1945) 
stellen noch immer die größten Vorkommensschwerpunkte in Deutschland dar. Seit den 2000er- 
Jahren ist ein vermehrtes Zusammenwachsen beider Kerngebiete zu beobachten, wobei das Bun-
desland Sachsen-Anhalt als Bindeglied fungiert. Grafik: J. Müntinga
Fig. 4.1 Distribution of raccoons in Germany based on the reported hunting bag data for the hun-
ting years 2017/2018 to 2019/2020 in relation to the counties and independent cities or administ-
rative districts (NRW). The counties around the two most important founder populations at Lake 
Eder (North Hesse; 1934) and Wolfshagen (East Brandenburg; 1945) still represent the main dis-
tribution areas in Germany. Since the 2000s, there has been an increased convergence of the two 
core areas, with the state of Saxony-Anhalt acting as a link. Map: J. Müntinga

und die Funktion der Biodiversität in den Ökosystemen, beispielsweise die Ansied-
lung von fremden Arten, die Wirkungen der Tiere in ihrem Lebensraum stärker ins 
Blickfeld rücken lassen. Die Auswirkungen von Neozoen auf die Biodiversität sind 
eine der größten Herausforderungen der Naturschutzbiologie (Sala et al. 2000).

Seit den 1990er-Jahren tritt der in Deutschland mittlerweile fest etablierte neozo-
nale Kleinbär verstärkt in Erscheinung und ist damit Auslöser kontroverser Diskus-
sionen über negative Auswirkungen auf einheimische Tierarten sowie über seine 
Rolle als potenzieller Krankheitsüberträger. Die Beurteilung der ökologischen und 
ökonomischen Rolle des Waschbären schwankte seit seiner Einbürgerung beträcht-
lich und hing stark von den vorherrschenden Intentionen und vom jeweiligen Zeit-
geist ab (Bartussek 2004). In den letzten Jahren sind Richtlinien und Kriterien zur 
naturschutzfachlichen Einstufung und zum Management des Waschbären veröffent-
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Abb. 4.2 Adulter Waschbär in einem Quellbach – ein geeigneter Waschbär-Lebensraum bietet 
neben genügend Nahrungsressourcen und geeigneten Schlaf- und Wurfplätzen auch eine dreidi-
mensionale Struktur, um sich einer Gefahr durch Klettern zu entziehen. (Foto: I. Bartussek)
Fig. 4.2 Adult raccoon in a small creek – suitable raccoon habitat provides sufficient food resour-
ces and suitable den sites and natal dens, as well as a three-dimensional structure to escape danger 
by climbing. (Photo: I. Bartussek)

licht worden (Nehring et al. 2015; Scheibner et al. 2015), dennoch herrscht weiter-
hin Uneinigkeit in Bezug auf den konkreten Umgang mit dieser gebietsfremden 
Tierart. Dies ist nicht zuletzt auf eine mangelnde wissenschaftliche Datengrundlage 
zurückzuführen. Nach wie vor fehlt es an evidenzbasierten Erkenntnissen zu den 
Auswirkungen der Waschbärenbesiedlung vor allem in naturnahen Lebensräumen 
und somit zur ökologischen Einnischung des Waschbären in die autochthone 
 Faunengemeinschaft.
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4.3  Kenntnisstand zu den Auswirkungen der 
Waschbärenbesiedlung in Deutschland

4.3.1  Ökonomische Schäden durch Waschbären

Im Gegensatz zu seiner nordamerikanischen Heimat verursacht der Waschbär in 
Europa bislang nur geringe wirtschaftliche Schäden (Gehrt 2003; Michler und 
Michler 2012).

Waschbären haben eine Vorliebe für pflanzliche Nahrung (insbesondere Obst 
wie Kirschen, Pflaumen, Weintrauben; Abb. 4.3) und können im Sommer bei aus-
reichendem Angebot zu reinen Vegetariern werden (Michler 2020). Während der 
Sommer- und Herbstmonate fressen sich die Tiere mit energiehaltigem Futter wie 
Getreide (v. a. Mais), Baumfrüchten (Eicheln, Bucheckern) und Obst ihre Fettreser-
ven für den Winter an. Dadurch können sie durch Fraßschäden auch Ernteverluste 
in Obstplantagen und landwirtschaftlichen Nutzflächen verursachen (Hohmann und 
Bartussek 2011). Häufig kommt an solch reichhaltigen Nahrungsquellen der ge-
samte Sozialverband der lokalen Waschbärenpopulation zusammen (matrilinear 
organisierte Strukturen; Hohmann 1998; Michler 2018), sodass z. B. einzelne Obst-
bäume oder Weinreben innerhalb weniger Nächte fast vollständig abgeerntet wer-
den können. Verglichen mit Fraßschäden durch zum Beispiel Starenschwärme (ein 
durchschnittlicher Schwarm von ca. 10.000 Staren vertilgt bei einem individuellen 
Kalorienbedarf von 170 kJ z. B. über 900 kg Süßkirschen pro Tag; NABU – Fakten 
zum Star), bleiben die durch Waschbären verursachten Schäden aufgrund der ver-
gleichsweise geringen Populationsdichten vernachlässigbar und werden in der 

Abb. 4.3 Kirschbäume werden während der Fruktuationszeit gerne von Waschbären aufgesucht 
und können innerhalb weniger Nächte nahezu vollständig abgeerntet werden (links). Telemetri-
sche Untersuchungen in Kassel haben gezeigt, dass Stadtwaschbären in 70 % der Fälle Gebäude 
als Tagesschlafplätze nutzen, mehr als die Hälfte davon sind ganzjährig bewohnte Häuser (rechts; 
Michler et al. 2004). (Fotos: I. Bartussek)
Fig. 4.3 Cherry trees are popular places to visit by raccoons during the fruiting season and can be 
almost completely harvested within a few nights (left). Telemetric studies in Kassel have shown 
that, in 70 % of cases, urban raccoons use buildings as den site. More than half of them are year- 
round inhabited houses (right; Michler et al. 2004). (Photos: I. Bartussek)
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 Regel als Bagatelldelikte wahrgenommen. So liegt der Fraßschaden beispielsweise 
während der Traubenreife bei einer angenommenen Abundanz von zehn Waschbä-
ren pro km2 (Michler 2004, 2018) und einem täglichen Nahrungsbedarf von 250 g 
(Michler 2020) bei maximal 2500 g Weintrauben pro Tag. Auch Untersuchungen 
über Schäden beim Futtermais haben gezeigt, dass die Verluste durch Waschbären 
weit unter einem Prozent bleiben (Rivest und Bergeron 1981).

Eine andere Schadsituation zeigt sich im urbanen Raum. Hier erreicht der ur-
banophile Kleinbär Populationsdichten von bis zu 100 Tieren pro km2 (Michler 
2004) – Dichten, die von keinem vergleichbaren Raubsäuger erreicht werden. Durch 
die Nutzung von Wohnhäusern als Schlaf- resp. Wurfplatz können an Gebäuden 
kostspielige Schäden entstehen (zerstörte Dachisolierung, Schäden durch Kot und 
Urin etc.). Auch der Verlust von Nutz- und Haustieren (z. B. Geflügel) kann im 
Siedlungsraum ökonomische Auswirkungen haben.

Ergebnisse aus einem umfangreichen Forschungsprojekt zur Lebensweise urba-
ner Waschbärenvorkommen (Hohmann et al. 2001; Michler et al. 2004) und lang-
jährige Erfahrungen aus Anwohnerberatungen in Kassel (Nordhessen) und ande-
ren Städten (u. a. Berlin, Magdeburg) haben gezeigt, dass durch die Anwendung 
eines präventiven Konfliktmanagements die vorhandenen Problemfelder effektiv 
und nachhaltig eliminiert bzw. minimiert werden können (Michler 2004; siehe 
 Abschn. 4.5.6).

4.3.2  Waschbären als Vektor für Krankheiten und Parasiten

Während Waschbären in ihrer autochthonen Heimat ein relativ breites Spektrum an 
zoonotisch relevanten Krankheitserregern aufweisen (Gey 1998; Rosatte 2000; 
Gehrt 2003), spielen sie im mitteleuropäischen Raum bei der Übertragung von hu-
manpathogenen Erregern gegenwärtig kaum eine Rolle (Beltrán-Beck et al. 2012; 
Schwarz et al. 2015). Aktuelle Daten haben ergeben, dass sich das Erregerspektrum 
der in Deutschland wildlebenden Waschbären deutlich von dem der nordamerikani-
schen Waschbären unterscheidet (Gey 1998; Stope 2019).

In Mitteleuropa wurden bisher einige potenzielle Zoonoseerreger bei wildleben-
den Waschbären beschrieben (Hepatitis E-Virus, Cryptosporidium spp., Sarkocystis 
spp., Toxoplasma gondii, Alaria alata, Mesocestoides spp.; Beltrán-Beck et  al. 
2012; Stope 2019; Heddergott 2020a), jedoch ist bisher nur der Nematode Bayli-
sascaris procyonis als ernsthafte parasitäre Zoonose in Erscheinung getreten (Gey 
1998; Bauer 2011). Insgesamt ist das epidemiologische Risiko des Waschbären in 
Mitteleuropa derzeit als gering einzuschätzen (Gey 1998; Beltrán-Beck et al. 2012; 
Michler und Michler 2012).

Der Waschbär ist kein Wirtstier für den Fuchsbandwurm (Echinococcus multilo-
cularis) und in Mitteleuropa bisher nur vereinzelt als Träger von Trichinen (Trichi-
nella spiralis) in Erscheinung getreten (Kornacka et al. 2019; Stope 2019).

Als parasitäre Erkrankung wurde bei Waschbären der Befall mit Mesozerkarien 
von Alaria alata dokumentiert (Duncker ́scher Muskelegel; Michler et  al. 2009; 
Rentería-Solís et al. 2013), wobei dieser Trematode (ebenso wie Trichinen) trotz 
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des potenziell zoonotischen Charakters aufgrund der nicht relevanten Verarbeitung 
von Waschbär-Wildbret aktuell keine Gefahr für den Menschen darstellt.

In Fällen schlechter konditioneller Verfassung kann beim Waschbären in Aus-
nahmefällen Räude (Sarcoptes scabiei) auftreten, bisher sind in Deutschland jedoch 
nur wenige Einzelfälle bekannt geworden (z. B. Kassel, Berlin, Harz; Michler et al. 
2009; Rentería-Solís et  al. 2014b). Auch in Gebieten mit massivem Räudebefall 
anderer Raubsäuger (u. a. Fuchs, Marderhund, Wolf, Dachs) fiel bei Untersuchun-
gen von Waschbären das Fehlen von Sarcoptes-Milben auf, sodass Waschbären bis-
her nicht als Vektor für Räudemilben in Erscheinung getreten sind. Gründe dafür 
werden in einer geringen Suszeptibilität gegenüber Sarcoptes scabiei sowie gerin-
gen ökologisch-parasitären Wechselwirkungen der potenziellen Wirtsarten (geringe 
Kontagiösität) gesehen (Rentería-Solís et al. 2014b). Auch der bei Waschbären do-
kumentierte regelmäßige Wechsel der Übertagungsplätze (u.  a. Hohmann 1998; 
Michler et al. 2004; Michler 2018) scheint ein effektiver Schutz vor Ektoparasiten 
zu sein (Gehrt 2003).

Dagegen ist der Waschbär – wie nahezu alle heimischen Carnivorenarten – po-
tenzieller Träger von caninen Staupeviren (CDV). Bei Staupe handelt es sich um 
eine ubiquitär verbreitete, meist akut verlaufende Viruskrankheit (Morbilliviren aus 
der Familie der Paramyxoviridae; Appel und Summers 1995; Pomeroy et al. 2008). 
Die Übertragung erfolgt durch direkten Kontakt zwischen den Tieren (Tröpfchenin-
fektion) oder indirekt durch Kontakt von Sekretausscheidungen erkrankter Tiere. 
Staupe ist keine Zoonose und somit nicht auf den Menschen übertragbar, wogegen 
sie durch eigenständige Infektionszyklen unter Wildtieren eine große epidemiologi-
sche Bedeutung erlangen kann (Williams 2001). Für Waschbären ist Staupe, sowohl 
in Nordamerika als auch in Mitteleuropa, die häufigste natürliche Todesursache 
(Gehrt 2003; Rentería-Solís et al. 2014a, Michler 2018).

In Nordamerika spielt nach der caninen Staupe die Waschbärtollwut die bedeu-
tendste Rolle als Mortalitätsfaktor (Gehrt 2003). Hierbei handelt es sich um eine 
Rabiesvirus-Vaiante, die sich (ähnlich wie andere Rabiesvirus-Varianten beispiels-
weise bei Stinktieren und Polarfüchsen) bei Nordamerikanischen Waschbären ent-
wickelt hat. Deutschland ist nach den Kriterien der Weltorganisation für Tierge-
sundheit (OIE) seit 2008 als tollwutfrei eingestuft – der letzte dokumentierte Fall 
einer terrestrischen Tollwut (Rabiesvirus, Genotyp 1) wurde Anfang 2006 bei einem 
Fuchs in Rheinland-Pfalz diagnostiziert. Eine Risikobewertung zur Tollwut- 
Epidemiologie des Waschbären in Deutschland findet sich bei Vos et al. (2012).

In Europa gilt aktuell als einzig bedeutender humanpathogener Zoonoseerreger 
der Waschbärspulwurm Baylisascaris procyonis aus der Ordnung der Ascaridiada 
(Bauer et al. 1992; Gey 1998), der in der mitteldeutschen Population Befallsraten 
von teilweise über 80 % erreicht (Anheyer-Behmenburg 2013; Heddergott 2020b). 
Im nordöstlichen Verbreitungsgebiet (Brandenburg und Mecklenburg- Vorpommern) 
konnte beim Waschbären bislang keine Prävalenz mit diesen Nematoden nachge-
wiesen werden (Lux und Priemer 1995; Rentería-Solís 2015; Schwarz et al. 2015; 
Michler 2020; Heddergott et al. 2020; siehe Abb. 4.4). Somit unterscheiden sich die 
Tiere der mittel- und nordostdeutschen Waschbärenpopulation nicht nur genetisch 
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Abb. 4.4 Verbreitung des Waschbärspulwurms auf Basis der 10 × 10-km-Referenzgitter ETRS89- 
LAEA5210 EEA in den Vorkommensgebieten des Waschbären in Deutschland. Die Karte zeigt 
den Kenntnisstand zum Vorkommen von Baylisascaris procyonis auf der Grundlage von Sektions-
analysen (n = 8104 Waschbären) in der Zeit von 2008 bis 2018. Dabei wurde B. procyonis in 113 
Landkreisen bzw. kreisfreien Städten mit einer mittleren Prävalenz von 43,6  % (34,4–49,7  %) 
nachgewiesen. Karte M. Heddergott
Fig. 4.4 Distribution of the raccoon roundworm based on the 10  ×  10-km reference grids 
ETRS89- LAEA5210 EEA in the areas of occurrence of the raccoon in Germany. The map shows 
the state of knowledge on the occurrence of Baylisascaris procyonis based on section analyses 
(n = 8,104 raccoons) from 2008 to 2018, with B. procyonis detected in 113 administrative districts 
with a mean prevalence of 43.6 % (34.4–49.7 %). Map M. Heddergott

voneinander (Fischer et  al. 2015), sondern auch hinsichtlich der Parasitenfauna 
(Gey 1998; Frantz et al. 2021).

In seltenen Fällen kann der Mensch als Fehlzwischenwirt fungieren und sich 
über die akzidentelle, orale Aufnahme von infektiösen Spulwurmeiern infizieren 
und an einer sogenannten Humanen Baylisascariose erkranken (Bauer 2013). Dabei 
können verschiedene Verlaufsformen einer Larva migrans (Wanderlarven; kurz 
LM) auftreten: die viscerale LM, okulare LM oder neurale LM, wobei die neurale 
Larva migrans die schwerste Verlaufsform darstellt. Empirische Daten zeigen je-
doch, dass eine Humane Baylisascariose auch in stark durchseuchten urbanen Hab-
itaten nur sehr selten auftritt. So sind in Mitteleuropa seit der Einbürgerung des 
Waschbären in den 1930er-Jahren lediglich ein Fall einer okularen LM (Küchle 
et al. 1993) sowie zwei Fälle einer (asymptomatischen) visceralen LM dokumen-
tiert worden (Conraths et al. 1996) – in allen drei Fällen hatten die Betroffenen en-
gen Kontakt mit handaufgezogenen Waschbären (Bauer 2011). Daten aus Nord-
amerika zeigen jedoch, dass subklinische bzw. asymptomatische Infektionen 
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häufiger vorkommen können (Sapp et al. 2016). Bei einer Studie an Kleinkindern 
(1–4 Jahre) in den USA (Chicago) wurden bei 8 % der Kinder Antikörper gegen 
B. procyonis gefunden – keines der serologisch positiven Kinder zeigte klinische 
Symptome (Murrey und Kazacos 2004).

Die Verlaufsform einer klinischen neuralen LM ist bisher nur bei 23 Patienten in 
Nordamerika dokumentiert worden. Hierbei handelte es sich überwiegend um 
Kleinkinder < 2 Jahren (n = 13 Fälle) sowie Patienten mit geistiger Behinderung 
(n = 7 Fälle). In sechs Fällen führte die neurale LM nach einer eosinophilen Menin-
goencephalitis zum Tod. Es wird vermutet, dass Geophagie (Essen vom Boden) ei-
nen wesentlichen Risikofaktor für eine Baylisascariose darstellt (Bauer 2013).

Trotz der zum Teil hohen Prävalenzraten von B. procyonis in Mitteldeutschland 
ist die Dokumentationsrate für humane Infektionen in Deutschland verschwindend 
gering, und es gibt derzeit keine Anzeichen für ein erhöhtes Infektionsrisiko 
(Anheyer- Behmenburg 2013; Schwarz et al. 2015). Gerade im naturnahen Bereich, 
wo die Kontaktraten zwischen Mensch und Wildtier gering sind, ist daher auch in 
den nächsten Jahrzehnten nicht mit einer erhöhten Transmissionsgefahr des Spul-
wurms zu rechnen. Es wird vermutet, dass einzelne infizierte Waschbären, die in 
spulwurmfreie Gebiete immigrieren, nicht ausreichen, um den Infektionszyklus 
über die Zwischenwirte in Gang zu setzen. Ein weiterer bestimmender Faktor stellt 
die Nahrungsgrundlage der Tiere in den betreffenden Gebieten dar  – sprich die 
Frage, inwieweit die für den Entwicklungszyklus notwendigen Zwischenwirte 
(Kleinnager) auf dem Speiseplan des Waschbären stehen (Michler 2020).

Für den Siedlungsraum wird allerdings aufgrund der zunehmenden Urbanisie-
rung des Waschbären und dem daraus resultierenden intensiveren Kontakt zu Men-
schen und Haustieren (Michler 2004) ein kontinuierliches Monitoring und eine ver-
stärkte Aufklärung über die potenziellen Risiken empfohlen (Prange et  al. 2003; 
Sapp et al. 2016). Durch die Einhaltung grundlegender Hygienemaßnahmen lässt 
sich das Risiko, an einer Humanen Baylisascariose zu erkranken, nahezu vollstän-
dig eliminieren (siehe Abschn. 4.5.6).

Im Falle eines eventuell zukünftig notwendigen humanökologischen Manage-
ments ist zu erwähnen, dass die Tierart Waschbär sehr empfänglich auf Ködermate-
rial reagiert (Blackwell et al. 2004; Vos et al. 2012; Michler 2018) und bereits er-
folgte (wurmabtötende) Beköderungsstrategien sich als sehr effektiv erwiesen 
haben (Rosatte et al. 1992; Smyser et al. 2010; Page et al. 2011).

4.3.3  Ökologische Auswirkungen des Waschbären

Das Management invasiver Arten ist eine Disziplin, die häufig mit voreingenomme-
nen Ansätzen und methodischen Einschränkungen kämpft, wenn es darum geht, die 
Auswirkungen von Arten einzuschätzen (Bonanno 2016). Die hohe Plastizität des 
Waschbären, gerade auch in Bezug auf unterschiedliche Nahrungsquellen, macht es 
schwierig, seine Rolle innerhalb seines neuen Verbreitungsgebietes vor dem Hinter-
grund einer potenziellen Gefahr für einheimische Arten zu bewerten. Hierbei spielt 
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die Kenntnis der Nahrungsgewohnheiten für die Charakterisierung der Biologie ei-
ner Art eine unabdingbare Rolle (Boitani und Fuller 2000).

Ob die Anwesenheit des anpassungsfähigen Waschbären in Deutschland nach-
haltige, negative ökologische Folgen haben wird, lässt sich aufgrund einer relativ 
geringen Wissensbasis noch nicht endgültig beantworten. Ein grundsätzlicher Prä-
dations- bzw. Konkurrenzdruck auf bestimmte Tierarten konnte für den Waschbären 
jedoch bislang nicht nachgewiesen werden und gilt aufgrund seiner mangelnden 
Nahrungsspezialisierung auch als unwahrscheinlich (Lutz 1995; Gebhardt et  al. 
1996; Hohmann 2000; Schwan 2003; Stahl 2010; Becker 2011; Engelmann et al. 
2011; Michler 2020). Eine groß angelegte Metastudie zur Prädation von heimischen 
Vogelarten (Rauhfußhühner, Glattfußhühner, Limikolen, Greifvögel, Eulen und 
Singvögel) wertete über 1000 wissenschaftliche Untersuchungen aus – in keiner 
dieser Studien wurde der Waschbär als Prädator aufgeführt (Probst 2014).

Diesem Wissensstand gegenüber stehen Berichte, dass der Waschbär durch Prä-
dation von insbesondere Vögeln, Amphibien und Reptilien auf lokaler Ebene einen 
gewissen negativen Einfluss haben kann (Günther und Hellmann 2002; Anastasiadis 
2011; Stubbe 2011; Schneeweiss et al. 2019; Saghir und Panienka 2021). Für diese 
angenommenen populationsbeeinflussenden Prädationsereignisse von beispiels-
weise Graureihern, Wanderfalken, Uhus, Rotmilanen und Mauerseglern (Nicolai 
2006; Henze und Henkel 2007; Schrack 2010; Görner 2011; Helbig 2011; Tolkmitt 
et al. 2012) existieren bis dato allerdings keine wissenschaftlichen Studien mit ei-
nem systematischen Ansatz bzw. einer fundierten, reproduzierbaren Methodik, 
ohne die es selbst mit eingeschränktem Prädatorenspektrum nicht möglich ist, die 
Bedeutung einzelner Arten zu erkennen (Hartmann 2002). Das Bilden von Zusam-
menhängen, die allein auf parallelen Entwicklungen fußen (zunehmende Verbrei-
tung des Waschbären gegenüber Rückgang von potenziellen Beutepopulationen), 
ist wissenschaftlich nicht referenzierbar. Häufig hängt ein derartiges Missverständ-
nis damit zusammen, dass Korrelation (statistischer Zusammenhang) und Kausali-
tät (Ursache/Wirkung) verwechselt werden.

4.3.3.1  Prädation bei Vögeln
Unter normalen Umständen halten Vogelpopulationen verhältnismäßig hohe Präda-
tionsraten aus, ohne nachhaltig abzunehmen (Tolkmitt et al. 2012). Selbst sehr hohe 
Prädationsraten sind nicht notwendigerweise ein Nachweis für die substantielle und 
dauerhafte Minimierung von Beutepopulationen (Valkama et al. 2005). Bei Singvo-
gelpopulationen sind bestandsgefährdende Prädationsraten bisher nur in Ausnah-
mefällen bekannt geworden (Bellebaum 2002). Bereits eine in den 60er-Jahren 
stattgefundene Langzeitstudie zur Kohlmeise (Parus major) in Holland (Kluijver 
1966) bestätigte, dass Singvögel sehr hohe jagdliche Nutzungsraten verkraften kön-
nen (Zusammenfassung in Kalchreuter 1994). Auch McCulloch et al. (1992) konn-
ten durch eine über mehr als drei Jahrzehnte andauernde Studie der EU- Kommission 
keinen Zusammenhang zwischen Bejagungsintensität und Bestandstrend von Sing-
vögeln in Europa nachweisen. Die Populationen der einzelnen Arten fluktuierten 
unabhängig vom Jagddruck. Nach gegenwärtigem Kenntnisstand können Raubsäu-
ger bei Prädationsverlusten mitunter eine spürbare Rolle spielen, doch ist bei 
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 Analogieschlüssen grundsätzlich Vorsicht geboten, da die Gründe für die Verluste 
verschiedener Arten im selben Gebiet sehr unterschiedlich sein können (Übersicht 
bei Bellebaum 2002). Große Bedeutung wird in der öffentlichen Diskussion den 
Neozoen unter den Raubsäugern beigemessen. Allerdings gibt es in Deutschland 
mit Ausnahme des Amerikanischen Minks (Neovison vison; Zschille et al. 2014) 
bislang keine Belege dafür, dass sie im Prädationsgeschehen tatsächlich bedeutsam 
wären (Langgemach und Bellebaum 2005; Probst 2014). Neben Raubsäugern kön-
nen zahlreiche andere Säugetier- und Vogelarten Brutverluste verursachen. So wird 
beispielsweise immer wieder der enorme Prädationseinfluss von Hauskatzen auf 
Singvögel in den verschiedensten Ökosystemen hervorgehoben (George 1974; Li-
berg 1982, Zusammenstellung bei Hackländer et al. 2014; Weggler 2020), da diese 
auch tagsüber jagen und in teilweise sehr hohen Populationsdichten vorkommen. 
Auch verschiedene Greifvogelarten wie Sperber, Habicht und Uhu werden häufig 
als Hauptprädatoren identifiziert (Zusammenstellung bei Probst 2014). Eine tat-
sächlich bestandsregulierende Wirkung können allerdings nur Arten haben, die sich 
als gezielte Jäger auf ein bestimmtes Beutespektrum spezialisiert haben (z. B. Ame-
rikanischer Mink, Frettchen; Bodey et al. 2011; Zschille et al. 2014). Hochgradig 
generalistische Arten wie der Waschbär sind nur unter sehr spezifischen Vorausset-
zungen (z. B. Inselpopulationen) in der Lage, den Gesamtbestand von Arten nach-
haltig zu beeinflussen.

Als zusätzlicher Aspekt wird der Waschbär in Deutschland immer wieder für den 
schlechten Bruterfolg von Boden- und Höhlenbrütern verantwortlich gemacht (Hel-
big 2011). Dabei bestehe die vom Waschbären ausgehende Gefahr nicht nur im 
Fressen und Zerstören von Gelegen sowie im Erbeuten von Jungtieren und Altvö-
geln, auch die Nutzung von Horsten als Schlafplatz könne zu einer Verdrängung von 
Vögeln aus ihren Brutstätten (Horste) führen und stelle ein wachsendes Problem dar 
(Görner 2009). Systematische Untersuchungen konnten dagegen keinen signifikan-
ten Einfluss des Waschbären auf Greifvogelbruten ermitteln (Schütz et al. 2020). 
Auch alle bisher vorliegenden Telemetriestudien zum Waschbären in Europa liefern 
keinen Anhaltspunkt für eine vorhandene Konkurrenzsituation bezogen auf die Re-
quisite Horst (Übersicht bei Michler 2018; siehe Abschn. 4.5.1).

4.3.3.2  Prädation bei Amphibien & Reptilien
Amphibien wurden als Beuteobjekte bislang nur in wenigen Studien dokumentiert 
und haben vermutlich im allochthonen Verbreitungsgebiet eine deutlich höhere Be-
deutung als Nahrungskategorie. Über die Wechselwirkungen von Waschbären mit 
nativen Amphibienarten ist derzeit noch nicht viel bekannt. Andere Raubsäuger wie 
Mink oder Marderhund scheinen die heimische Herpetofauna nur in kleineren iso-
lierten Populationen zu gefährden, denn der Prädationsdruck verursacht wenn nur 
lokal temporäre Bestandseinbrüche, die offenbar mittelfristig wieder ausgeglichen 
werden (Dunstone 1993; Zschille et al. 2004; Drygala et al. 2013). Für den Wasch-
bären kann nach derzeitigem Wissensstand von einer ähnlichen Wirkungsweise aus-
gegangen werden. Trotz zum Teil saisonal hoher Nutzungsraten (bis zu 20 % Bio-
masse) wird eine generelle Gefährdung von Amphibien in den betreffenden Studien 
ausgeschlossen und der Einfluss als lokal und zeitlich begrenzt beschrieben (Schwan 
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2003; Bartoszewicz et al. 2008; Lüning und Zucchi 2010; Engelmann 2011; Mich-
ler 2020). In Anbetracht der allgemein hohen Reproduktionsraten von Amphibien 
(Günther 1996) ist nicht davon auszugehen, dass diese Nahrungskategorie durch 
den Waschbären langfristig so stark dezimiert wird, dass mit negativen Bestand-
strends zu rechnen ist. Stärker auf Amphibien spezialisierte Fressfeinde wie Grau-
reiher, Weißstorch, Kranich, Iltis und einige Fischarten (z. B. Blaubandbärbling) 
können hier unter Umständen eine deutlich größere Rolle spielen (Günther 1996; 
Jolley et al. 2010; Conz und Stübing 2017; siehe Abschn. 4.5.5). Die aktuellen Ge-
fährdungsursachen für Amphibien liegen in erster Linie in der Habitatzerstörung 
bzw. -zerschneidung, der Trockenlegung von Flächen und der Intensivierung der 
Landwirtschaft bzw. dem Einsatz von Chemikalien (Weißmair 1996). Auch der 
Chytridpilz wird als zunehmender Faktor für den allgemeinen Rückgang der Am-
phibiendichten genannt (Hachtel et al. 2009).

Reptilien traten als Nahrungsobjekte für Waschbären in Europa bislang nicht in 
den Vordergrund (Lutz 1981; Engelmann 2011; Michler 2020). Bei einer Langzeit-
studie zur Ökologie der Europäischen Sumpfschildkröte (Emys orbicularis) wurden 
jedoch mehrere Prädationsereignisse durch Waschbären dokumentiert (Schnee-
weiss und Wolf 2009).

In den gemäßigten Breiten Nordamerikas gilt der Nordamerikanische Waschbär 
als geschickter Prädator adulter Wasserschildkröten verschiedener Arten. In diesem 
Zusammenhang sind vor allem hohe Prädationsraten der unechten Karettschild-
kröte (Caretta caretta) zu nennen (Engemann et al. 2003), welche aber vorwiegend 
auf Inseln zum Tragen kommen, auf denen das Nahrungsspektrum für Waschbären 
begrenzt ist und die Tiere häufig nahe der Umwelt-Kapazitätsgrenze leben (Parsons 
et al. 2013).

Neben dem allgemeinen Prädationsdruck wird häufig auch ein möglicher Kon-
kurrenzdruck auf heimische Arten diskutiert. So wurde z. B. in Wildkatzenlebens-
räumen eine mögliche Konkurrenz im Hinblick auf Schlaf- und Wurfplatzressour-
cen diskutiert. Bei einer zeitgleich durchgeführten radiotelemetrischen Untersuchung 
von Waschbären und Wildkatzen (Felis silvestris) im Solling (Südniedersachsen) 
wurde deutlich, dass beide Arten ein ungleiches Raum-Zeit-Verhalten aufweisen 
und sich in gemeinsam genutzten Lebensräumen völlig unterschiedlich einnischen 
(Hohmann und Hupe 1998). Ebenso gibt es aufgrund der opportunistischen Lebens-
weise und der spezifischen Einnischung bezüglich des Nahrungsverhaltens des 
Waschbären (taktile Nahrungssuche) bislang keinen Anhaltspunkt für einen vorhan-
denen Konkurrenzdruck auf heimische Raubwildarten wie Dachs, Rotfuchs oder 
Baum- und Steinmarder (Lutz 1981). Erwähnt werden soll auch, dass keinerlei Hy-
bridisierungen bekannt sind, die zu einer Gefährdung einheimischer Arten führen 
könnten.

Die in Amerika zahlreich durchgeführten Untersuchungen zur Nahrungsbiologie 
(Zusammenstellung bei Zeveloff 2002) können nur in beschränktem Maße zur Be-
urteilung seiner Einflüsse auf seinen mitteleuropäischen Lebensraum herangezogen 
werden (Holtmeier 2002), und auch innerhalb des allochthonen Verbreitungsgebie-
tes bedingt die opportunistische Lebensweise des Waschbären eine nur geringe 
Übertragbarkeit vorhandener nahrungsökologischer Studien (siehe Zusammenstel-
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lung bei Michler 2020). Um Aussagen zur Relevanz von Prädationsereignissen und 
somit zu den ökologischen Auswirkungen treffen zu können, muss zudem die Mög-
lichkeit bestehen, die genutzten Nahrungskomponenten mit den im Gebiet vorhan-
denen Ressourcen in Zusammenhang zu bringen. Dieser Ansatz konnte erstmalig in 
einem langjährigen, integrierten Forschungsprojekt in einem naturnahen Lebens-
raum in Mecklenburg-Vorpommern (Müritz-Nationalpark) verfolgt werden (Mich-
ler 2018, 2020). Umfassende Nahrungsanalysen und Berechnungen zur Höhe bzw. 
Relevanz von Prädationsereignissen ergaben, dass Wirbeltierspezies überwiegend 
in sehr geringen Mengen entnommen wurden und zu den Arten gehörten, die eine 
hohe bzw. überdurchschnittlich hohe Abundanz im Gebiet aufwiesen. Die meisten 
im Gebiet vorhandenen geschützten Arten gehörten nicht zum Beutespektrum der 
Waschbären. Das vorhandene Nahrungsspektrum sprach eindeutig für eine hoch-
gradig opportunistische Nutzung der gebietsspezifischen Nahrungsressourcen. Die 
Vermutung, dass der Einfluss des Waschbären auf einzelne Arten in einem anthro-
pogen stärker beeinflussten Lebensraum aufgrund eines geringeren vorhandenen 
Nahrungsangebots größer ist, konnte für das Gebiet der nordostdeutschen Tiefebene 
anhand eines Referenzgebietes (Naturpark Feldberger Seenlandschaft) ebenfalls 
nicht bestätigt werden (Michler 2020). Vor dem Hintergrund abweichend ausgestat-
teter Habitate in anderen Lebensräumen kann ein mitunter lokaler Prädationsein-
fluss aufgrund von möglichen (saisonalen) Spezialisierungen aber grundsätzlich 
nicht ausgeschlossen werden.

Der Nachweis, ob und in welchem Umfang der Waschbär in bestimmten Gebie-
ten unter den jeweils gegebenen Rahmenbedingungen eine lokale Bestandsgefähr-
dung heimischer Arten verursachen kann, bleibt weiterhin in jedem Einzelfall auf-
wendig und schwierig. Aus wissenschaftlicher Sicht gibt es aus seinem allochthonen 
Verbreitungsgebiet auch bei fortschreitendem Populationswachstum derzeit keine 
wissenschaftlich reproduzierbaren Belege für einen negativen ökologischen Ein-
fluss (Lutz 1980; Hohmann 2000; Winter et al. 2005; Becker 2011; Michler und 
Michler 2012; Michler 2020).

4.4  Rechtlicher Status des Waschbären

Der Waschbär ist in weiten Teilen Europas naturalisiert und galt nach bundesdeut-
schem Recht bis zur Änderung des Bundesnaturschutzgesetzes am 16.09.2017 als 
„heimische Tierart“ (BNatSchG § 7 Abs. 2 Nr. 7). Vom Bundesamt für Naturschutz 
wurde er als invasive Art eingestuft (Managementliste;1 Nehring et al. 2015) und 
fällt nun begrifflich unter das BNatSchG § 7 Abs. 2 Nr. 9. Die hierbei verwendete 

1 Bei diesem Kriteriensystem handelt es sich um ein dreigliedriges Listensystem nach Essl et al. 
2008 (Schwarze Liste, Graue Liste, Weiße Liste). Die Schwarze Liste (unterteilt in Warn-, Aktions- 
und Managementliste) enthält jene gebietsfremden Arten, die als invasiv gelten, da im jeweiligen 
Bezugssystem belegt ist, dass sie entweder heimische Arten direkt gefährden oder Lebensräume so 
verändern, dass dies (indirekt) heimische Arten gefährdet. Liegen für die Beurteilung der Invasivi-
tät einer betreffenden Art keine belegten Nachweise, sondern nur begründete Annahmen oder Hin-
weise vor, so wird die Art als potenziell invasiv bezeichnet und in die Graue Liste eingeordnet.
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Methodik zur naturschutzfachlichen Invasivitätsbewertung für gebietsfremde Arten 
(Nehring et al. 2013) wurde bislang anhand der Tiergruppe Fische getestet (Nehring 
et al. 2010) und wird seitdem auf die anderen Organismengruppen übertragen. In 
der aktuellen Roten Liste der Säugetiere Deutschlands ist der Waschbär als etablier-
tes Neozoon eingestuft (Meinig et al. 2020). Eine differenzierte Übersicht über die 
vorhandene wissenschaftliche Grundlage zur Einstufung geben Becker (2011) und 
Ocakdan (2020).

Der Waschbär ist im BJagdG nicht als jagdbare Art aufgeführt, wurde aber mitt-
lerweile in alle 16 LJagdG aufgenommen. In sieben Bundesländern genießt der 
Waschbär festgesetzte Schonzeiten (BW, BE, HB, HE, NI, NW, RP), mitunter gel-
ten für Jungtiere andere Festlegungen als für Alttiere (HB, HE, NI, NW, RP). In 
einigen Bundesländern (MV, HH, ST, SN, SH, SL, TH) ist er mit Ausnahme der 
Aufzuchtszeit (§ 22 Abs. 4 BJagdG, Elterntierregelung, Ausnahme BY) ganzjährig 
jagdbar und wiederum andere Bundesländer haben den Zeitraum für den Elterntier-
schutz (Setzzeit) über eine Durchführungsverordnung festgelegt (BB; siehe 
Tab. 4.1).

4.4.1  Gesetzliche Situation in Deutschland

4.4.2  EU-Verordnung über invasive gebietsfremde Arten

Für das Gebiet der Europäischen Union ist der Waschbär mit Wirkung zum 3. Au-
gust 2016 Bestandteil der „Unionsliste der invasiven gebietsfremden Arten von uni-
onsweiter Bedeutung, die vermutlich die europäische Artenvielfalt und Biodiversi-
tät bedrohen“ (Durchführungsverordnung EU 2016/1141). Die im Rahmen der 
Biodiversitätsstrategie erstellte Unionsliste ist in der EU-Verordnung über invasive 
gebietsfremde Arten (Invasive Alien Species; kurz: IAS) des Europäischen Parla-
ments und des Rates vom 1. Januar 2015 verankert (Verordnung EU Nr. 1143/2014). 
Sie bildet eine rechtsverbindliche Handlungsgrundlage zum Schutz der biologi-
schen Vielfalt vor invasiven Arten und sieht für bereits weitverbreitete Arten vor, 
geeignete Managementmaßnahmen zu identifizieren und umzusetzen. Damit eine 
gebietsfremde Art in diese Liste aufgenommen wird, muss unter anderem nachge-
wiesen werden, dass sie nach vorliegenden wissenschaftlichen Erkenntnissen er-
hebliche nachteilige Auswirkungen auf die Biodiversität oder die damit verbunde-
nen Ökosystemleistungen hat.

Nach dem Inkrafttreten der EU-Verordnung 1143/2014 für invasive gebiets-
fremde Arten am 01.01.2015 erfolgte aufgrund der einzig vorhandenen Risikobe-
wertung aus Großbritannien die Aufnahme des Waschbären in die Unionsliste. Der 
Waschbär war von Großbritannien für das britische Territorium als „moderate risk“ 
eingeschätzt worden (GB Non-native Organism Risk Assessment Scheme 2011). 
Obwohl Deutschland die größten Waschbärvorkommen außerhalb der USA und 
Kanada beherbergt (Gehrt 2003), fand ein diesbezüglich aktueller Wissensstand an-
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Tab. 4.1 Jagdrechtliche Schon- und Jagdzeiten des Waschbären in den Bundesländern der BRD 
(Stand Mai 2022)

Bundesland Statusgruppe Schonzeit
Baden-Württemberg adult 1. März bis 31. Juli

juvenil 1. März bis 31. Juli
Bayern adult ganzjährig jagdbar#

juvenil ganzjährig jagdbar
Berlin adult 1. Februar bis 30. September

juvenil 1. Februar bis 30. September
Brandenburg adult ganzjährig jagdbar**

juvenil ganzjährig jagdbar
Bremen adult 1. April bis 15. Juli

juvenil ganzjährig jagdbar
Hamburg adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar
Hessen adult 1. März bis 31. Juli

juvenil ganzjährig jagdbar
Mecklenburg-Vorpommern adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar
Niedersachsen adult 1. April bis 15. Juli

juvenil ganzjährig jagdbar
Nordrhein-Westfalen adult 1. März bis 31. Juli

juvenil ganzjährig jagdbar
Rheinland-Pfalz adult 1. März bis 31. Juli

juvenil ganzjährig jagdbar
Saarland adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar
Sachsen adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar
Sachsen-Anhalt adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar
Schleswig-Holstein adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar
Thüringen adult ganzjährig jagdbar*

juvenil ganzjährig jagdbar

* mit Ausnahme der Aufzuchtszeit, in der die für die Aufzucht der Jungtiere notwendigen Eltern-
tiere nicht bejagt werden dürfen. Die Hauptaufzuchtszeit des Waschbären, in der die Jungtiere 
ohne Elterntier nicht ohne erhebliche Beeinträchtigung ihrer Gesundheit überleben würden, liegt 
in Deutschland nach Muschik et al. (2011) zwischen dem 1. März und 31. August
** Zeitraum für den Elterntierschutz vom 1.  März bis  30. August über BbgJagdDV festgelegt 
(Begleitschreiben der Obersten Jagdbehörde zur DVO vom 18. Juli 2019)
# § 22 Abs. 4 (Elterntierregelung) ausgesetzt
juvenil = Entwicklungsstadium vor der Geschlechtsreife (im 1. Lebensjahr), adult = geschlechts-
reife Waschbären (ab dem 2. Lebensjahr)

hand neuerer Literatur bzw. deutscher Studien bei dieser Bewertung keine 
 Berücksichtigung. Deutschland hat im Dezember 2015 die Aufnahme des Waschbä-
ren auf die Unionsliste abgelehnt. Diese Ablehnung wurde mit der Feststellung be-
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gründet, dass neun der gelisteten Arten – darunter auch der Waschbär – die Kriterien 
der EU-Verordnung nicht erfüllten (Umweltministerkonferenz 2015, TOP 26). Da 
bei der Abstimmung zur EU-Verordnung 1143/2014 nicht über einzelne Arten, son-
dern über die gesamte Liste entschieden wurde, hat Deutschland neben seinen un-
mittelbaren Nachbarländern Belgien, Niederlande und Polen (die ebenfalls substan-
tielle Waschbärpopulationen aufweisen) gegen die Unionsliste gestimmt. Eine 
Mehrheit der EU-Länder hat die Liste jedoch letztendlich angenommen. Trotz Lis-
tung des Waschbären heißt es in der offiziellen Risikobewertung, dass es auf Basis 
der internationalen Roten Listen (IUCN) keine bedrohte Art in Europa gibt, die 
unter Prädationsdruck des Waschbären steht. Nach 2016 ist die Unionsliste zweimal 
erweitert worden, und in der letzten Fassung von 2019 umfasst diese nun 66 ver-
schiedene Tier- und Pflanzenarten (Nehring und Skowronek 2020).

Sowohl die Einstufung des Waschbären in die bundesweite Managementliste als 
auch in die Unionsliste erfolgte nach Ansicht der Autoren also ohne ausreichend 
vorhandene wissenschaftliche Grundlage. Zum Zeitpunkt der Einstufungen war 
nachweislich unbekannt, ob in Deutschland bzw. Europa eine Gefährdung heimi-
scher Arten durch den Waschbären besteht. Das Bundesamt für Naturschutz (BfN) 
führt im Positionspapier zur Naturschutzfachlichen Invasivitätsbewertung (Nehring 
et al. 2015) als Grundlage der Einstufung vor allem einen starken Prädationsdruck 
des Waschbären im Frühjahr auf Vögel an, der aber bislang wissenschaftlich nicht 
verifiziert werden konnte. Aus keinem seiner deutschen Verbreitungsgebiete liegen 
wissenschaftliche Daten zu einer nachweislich negativen Einflussnahme auf heimi-
sche Vogelarten vor. Auch die dort gewerteten Hinweise zur Raumkonkurrenz mit 
Vögeln halten den Leitlinien des BfN2 vor einem wissenschaftlichen Hintergrund 
nicht stand. Die wenigsten der zugrunde liegenden Untersuchungen zum Gefähr-
dungszustand von Arten erfüllen die Kriterien für verlässliche Erfassungen und Be-
wertungen (Reichholf 1993). Auch zu möglichen negativen ökonomischen Auswir-
kungen des Waschbären gab es zum Zeitpunkt der Einstufung noch keine Studie, 
auf die sich berufen werden konnte.

Dass es sich bei der Unionsliste um eine teilweise politisch motivierte und nicht 
auf wissenschaftlichen Evidenzen beruhende Zusammenstellung handelt (Michler 
2020), wird u. a. auch durch die Tatsache sichtbar, dass der Amerikanische Mink 
(Neovison vison) als eine der vier „schlimmsten invasiven Arten Europas“ (Nentwig 
et al. 2010) bzw. der „100 invasivsten Arten weltweit“ (Vilà et al. 2009) aufgrund 
einer starken Pelztierlobby bis heute nicht auf der Unionsliste steht.

Mit dem Durchführungsgesetz von 2017 wurde die EU-Verordnung 1143/2014 
über die Prävention und das Management der Einbringung und Ausbreitung invasi-

2 Diese Invasivitätsbewertung soll ein transparentes und nachvollziehbares, auf naturschutzfachlich 
relevanten Kriterien basierendes Einstufungsverfahren darstellen, welches bei der Bewertung aus-
schließlich Bezug auf mögliche negative Auswirkungen auf natürliche Ökosysteme, Biotope und 
Arten in naturschutzfachlich relevantem Ausmaß nimmt. Den Angaben zufolge stellt es dabei hohe 
Anforderungen an die Beurteilung der in der Literatur angeführten Auswirkungen auf heimische 
Arten, wobei es unter Umständen erforderlich ist, die Originalquellen von Beobachtungen kritisch 
zu prüfen. Es sei wiederholt festgestellt worden, dass sich (oft zitierte) Sekundärangaben bei ge-
nauer Prüfung der Originalquelle als nicht haltbar erwiesen (Auszug aus Nehring et al. 2015).
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ver gebietsfremder Arten ins deutsche Recht umgesetzt (Deutsches Gesetz Nr. 62, 
2017). Gemäß der Verordnung gelten invasive Arten als weitverbreitet, wenn sie 
sich über längere Zeiträume hinweg in einem Land etablieren konnten. Zu dieser 
Kategorie wird auch der Nordamerikanische Waschbär gezählt. In der Regel sind 
Managementmaßnahmen bei solchen weitverbreiteten Arten, die allgemein ein ho-
hes Ausbreitungspotenzial haben, nur eingeschränkt erfolgversprechend. Sie sollen 
daher darauf abzielen, den negativen Einfluss dieser Arten auf bestimmte besonders 
schützenswerte Arten, Lebensräume oder Gebiete sowie ggf. auf die menschliche 
Gesundheit oder die Wirtschaft zu minimieren. Nach Absatz 1 Art. 19 ist es den 
Mitgliedsstaaten überlassen, die entsprechenden Methoden zu wählen und anzu-
wenden. Die Maßnahmen sehen neben letalen auch verschiedene nicht-letale Ma-
nagementansätze vor, wie z. B. geeignete Schutzmaßnahmen für die gefährdeten 
Arten (Absatz 2 Art. 19). Gegebenenfalls schließen die Managementmaßnahmen 
auch solche ein, die das gesamte aufnehmende Ökosystem betreffen und dessen 
Widerstandsfähigkeit gegen laufende und künftige Invasionen stärken sollen 
(z. B. Förderung der Biodiversität, Verringerung anthropogener Einflüsse).

4.5  Managementmaßnahmen und Handlungsempfehlungen

Für den Waschbären liegen in Deutschland bis dato zwei publizierte Zusammenstel-
lungen von konkreten Managementmaßnahmen vor. Neben dem 2015 vom BfN 
herausgegebenen Management-Handbuch zum Umgang mit gebietsfremden Arten 
(Scheibner et al. 2015) sind nach einer Beteiligung der Öffentlichkeit die Manage-
mentmaßnahmen für alle in der Unionsliste enthaltenen Arten durch den Ad-hoc- 
Arbeitskreis „Invasive Arten“ des ständigen Ausschusses „Arten- und Biotopschutz“ 
der Bund/Länder-Arbeitsgemeinschaft Naturschutz, Landschaftspflege und Erho-
lung (LANA) verfasst und von allen Bundesländern übernommen worden. Die Ma-
nagementmaßnahmen für den Waschbären wurden im Februar 2018 verabschiedet 
(Waschbär-Management- und Maßnahmenblatt zu VO (EU) Nr. 1143/2014). Die 
weitere länderspezifische Priorisierung, Umsetzung und abschließende Festlegung 
der konkreten Maßnahmen obliegt den jeweiligen Umweltministerien.

Inzwischen hat sich gezeigt, dass bei den meisten bekannten Konfliktfeldern prä-
ventive Maßnahmen effizienter sind und häufig ein besseres Kosten-Nutzen- 
Verhältnis aufwiesen als letale Maßnahmen (Michler 2004; Hohmann und Bartus-
sek 2011; Gleichner und Gleichner 2013; Conz und Stübing 2017; Klammer et al. 
2018; Nachtigall et  al. 2020; Schütz et  al. 2020). Darüber hinaus hat die EU- 
Kommission erkannt, dass im Hinblick auf ein durchgreifendes und annehmbares 
Management von bereits etablierten Tierarten nicht-letale Maßnahmen aufgrund 
des Tierschutzrechts auch eine bessere öffentliche Akzeptanz durch die ausführen-
den Gruppen bewirken und dadurch leichter angewandt werden können. Neozoen 
sollten nicht um ihretwegen, sondern nur dann bekämpft werden, wenn sie nach-
weislich erhebliche Schäden verursachen (Geiter et al. 2002; Krüger 2010).
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Für die Planung und Realisierung eines effektiven Managements ist es erforder-
lich, Bestandsentwicklungen und -verluste von Zielarten über ein Monitoring zu 
untersuchen und die jeweiligen Prädatoren sowie weitere Gründe für Bestandsre-
duktionen zu identifizieren. Voraussetzung für den Erfolg von Maßnahmen ist im-
mer ihre Anpassung an den maßgeblichen Prädator. Ansonsten besteht die Gefahr, 
dass aufgrund von Wissenslücken im Hinblick auf ein effizientes Management un-
geeignete Maßnahmen gewählt werden, die nicht den gewünschten Erfolg bringen. 
Die regelmäßige Überprüfung der Maßnahmen auf Effektivität und Effizienz stellt 
einen weiteren wichtigen Baustein dar. Einen aktuellen Überblick über die Mög-
lichkeiten und Grenzen des Prädatorenmanagements geben Fawzy et al. (2017) so-
wie Hommann (2019).

Ergänzend zu den oben genannten, bisher publizierten Managementempfehlun-
gen werden im Folgenden Maßnahmen vorgestellt, die in wildbiologischen For-
schungsprojekten erarbeitet wurden und sich in der Praxis bewährt haben (u.  a. 
Solling: Hohmann 1998; Bad Karlshafen: Voigt 2000; Kassel: Michler et al. 2004; 
Müritz: Michler 2018; Michler 2020).

4.5.1  Schutz von Horstbäumen besonders schutzbedürftiger 
Arten (u. a. Schwarzstorch, Greifvögel)

Eine durch Waschbären verursachte Horstprädation konnte bisher nur vereinzelt be-
legt werden (z. B. Kormoran, Uhu). Bei wehrhaften Vogelarten wie dem Seeadler ist 
sie nach heutigem Wissenstand vermutlich sehr gering. Das gilt auch für wehrhafte 
am Boden brütende Arten wie den Kranich, der bei der Abwehr von Waschbären 
sehr erfolgreich ist (Kolbe 2017). Bei weniger wehrhaften Arten dürfte das Risiko 
einer Horstprädation durch Waschbären hingegen höher sein. Für besonders gefähr-
dete Arten wie Schwarzstorch oder Schreiadler ist jeder Verlust einer Brut ein her-
ber Rückschlag. Aus diesem Grund sollte jedes Risiko einer Gefährdung möglichst 
eliminiert werden. Manschetten am Stamm von Horst- und Höhlenbäumen können 
das Prädationsrisiko durch Waschbären sicher verhindern. Waschbären können sehr 
gut klettern, sie sind aber nicht in der Lage, zu springen. Daher sind richtig ange-
brachte Überkletterschutzmanschetten am Stamm der Bäume eine sehr effektive 
Maßnahme, um Waschbären davon abzuhalten, auf Horst- bzw. Höhlenbäume zu 
gelangen (Gleichner und Gleichner 2013; Conz und Stübing 2017; Klammer et al. 
2018; Nachtigall et  al. 2020; Schütz et  al. 2020; Abb.  4.5). Bewährt haben sich 
transparente PET-Manschetten, die UV-beständig, frostsicher und preiswert sind 
(Materialkosten für einen Horstbaum ca. 20 €). Die Manschetten müssen vor der 
Brutzeit angebracht werden, und es ist darauf zu achten, dass die Horste nicht über 
benachbarte Bäume erklettert werden können. Nach der Brutzeit können die Man-
schetten umgehend wieder entfernt werden. Prädatoren wie Baummarder, die auf 
die Jagd in Baumkronen spezialisiert sind, lassen sich mit dieser Methode jedoch 
nicht abhalten.

Es existieren Berichte, dass Waschbären zum Teil tagelang Greifvogelhorste als 
Schlafplätze nutzen und somit unter anderem das erfolgreiche Brüten von Greifvö-
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Abb. 4.5 Manschetten am Stamm von Horst- oder Höhlenbäumen verhindern effektiv das Erklet-
tern der Bäume durch Waschbären und bieten somit einen sicheren Schutz vor Prädation von 
baumbrütenden Vögeln. Links eine Manschette aus transparentem PET-Kunststoff (die sich sehr 
einfach an- und abbauen lässt), mittig eine Metallmanschette, die sich für längerfristige Schutz-
maßnahmen eignet. (Fotos: F. Michler (li), T. Langgemach (mi), I. Bartussek (re))
Fig. 4.5 Cuffs on the trunk of hoards or cavity trees effectively prevent raccoons from climbing 
the trees and thus provide secure protection against predation of tree-nesting birds. On the left, a 
cuff made of transparent PET plastic (that is very easy to attach and detach), centered, a metal 
collar suitable for longer-term protection. (Photos: F. Michler (l.), T. Langgemach (mi), I. Bartus-
sek (r.))

geln verhindern können (Görner 2009; Wernicke 2013). Telemetrische Studien 
konnten eine regelmäßige Horstschlafplatznutzung in Europa bislang nicht bestäti-
gen (Hohmann 1998; Lux et al. 1999; Michler 2003; Frantz et al. 2005; Bartosze-
wicz et al. 2008; Hiery und Hohmann 2011). In der bisher umfangreichsten teleme-
trischen Studie zum Waschbären wurden bei 11.241 Schlafplatzortungen von 69 
telemetrierten Waschbären im Müritz-Nationalpark lediglich 25 Horstnutzungen 
registriert – das entspricht 0,2 % aller Schlafplatznutzungen (Michler 2018). Trotz 
des hohen Angebotes an Greifvogelhorsten (überdurchschnittlich hohe Brutdichten 
im Müritz-Nationalpark, Vökler 2014) wurde im Schnitt nur alle 82 Tage ein Horst 
von einem Waschbären aufgesucht. Dabei lag der Schwerpunkt der Nutzungen au-
ßerhalb der Brutzeit in den Herbst- und Wintermonaten (76 %). Eine Horstnutzung 
über mehrere Tage hinweg wurde in keinem Fall beobachtet. Bei den dokumentier-
ten Nutzungen der Horste ist davon auszugehen, dass es sich um reine Schlafplatz-
nutzungen handelte und keine Prädation vorausgegangen ist. Bei Waschbären sind 
die Orte der Nahrungsaufnahme stets von den Plätzen der Ruhelager getrennt – das 
bedeutet, dass Waschbären grundsätzlich nicht dort schlafen, wo sie gefressen ha-
ben (Gehrt 2003).
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4.5.2  Waschbärsichere Brutvogelkästen

Bei systematisch ausgebrachten Nistkästen können Waschbären diese gezielt aufsu-
chen und die vorhandene Brut prädieren (Sedlaczek 2018). Vor allem wenn die Nist-
höhlenkästen regelmäßig an Waldwegen oder Alleen angebracht werden, weiß der 
anpassungsfähige Kleinbär diese Nahrungsressource für sich zu nutzen (Abb. 4.6), 
und die Nistkästen drohen so zu einer ökologischen Falle für Höhlenbrüter zu werden 
(Heßler und Quillfeldt 2018; Sedlaczek 2020). Darüber hinaus werden z. B. Rücke-
gassen oder Waldwege gerne als Flugschneisen vom Sperber (spezialisierter Klein-
vogeljäger) genutzt. Unregelmäßig, nicht linear angebrachte Nistkästen in naturna-
hen Beständen sind dagegen deutlich weniger gefährdet, vom Waschbären prädiert 
zu werden (Hohmann und Bartussek 2011; Sedlaczek 2020).

Bei örtlich verstärktem Nestraub haben sich waschbärensichere Brutkästen be-
währt (Abb. 4.7). So hat z. B. der NABU Springe (Niedersachsen) unter der Leitung 
des Ornithologen Karl Haverkamp in Zusammenarbeit mit dem Wisentgehege 
Springe in den Jahren 2013–2015 Nistkastenkonstruktionen entwickelt, die ein Hi-
neingreifen durch Waschbären effektiv verhindern können. Mit diesen Brutkästen 
konnte der Bruterfolg von vorher < 50 % auf 76,7 % gesteigert werden, räuberische 
Eingriffe des Waschbären wurden nicht mehr festgestellt (T. Hennig, Springe pers. 
Mitt.). Dabei kamen zwei Konstruktionen zum Einsatz:

Variante 1: Kästen mit einem tunnelartigen Vorbau (Käfigfrontklappe oder Schutz-
korb), der den Abstand zwischen Bodenplatte und Einflugöffnung von ursprüng-
lich 13–15 cm auf >18 cm erhöht – diese Bauweise hat sich u. a. für Trauer-
schnäpper bewährt (Abb 4.7a).

Abb. 4.6 Künstliche Nisthilfen (hier eine Schwegler Nisthöhle Typ 1B) können unter Umständen 
regelmäßig von kletternden Raubsäugern wie Waschbär und Baummarder aufgesucht werden und 
somit zu hohen Prädationsraten führen. (Fotos: I. Bartussek (li), M. Sedlaczek (re))
Fig. 4.6 Nesting boxes (here a Schwegler Type 1B nest box) may be regularly visited by climbing 
predatory mammals such as raccoons and pine martens, which might lead to increased predation 
rates. (Photos: I. Bartussek (l.), M. Sedlaczek (r.))
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Abb. 4.7 Waschbärsichere Nistkästen sind eine effektive Maßnahme zur Verhinderung von 
Nestprädation durch kletternde Raubsäuger. Verschiedene Schutzvorrichtungen wie Käfigfront-
klappen, Schutzgitter oder Schikanen verhindern effektiv ein Hineingreifen in den Brutinnen-
raum (C). Die Zeichnung zeigt schematisch die Funktionsweise eines waschbärensicheren 
Brutkastens mit einer angebrachten „Schikane“. Zeichnung: I. Bartussek, Fotos: Peter Schulze 
(A), M. Sedlaczek (B&C)
Fig. 4.7 Raccoon proof nest boxes are an effective measure to prevent nest predation by climbing 
predatory mammals. Various protective devices such as cage front flaps, protective grids or baffles 
prevent reaching into the interior (C). The drawing shows the function of a raccoon-safe nest box. 
Drawing: I. Bartussek. (Photos: Peter Schulze (A), M. Sedlaczek (B&C))

Variante 2: Für Vogelarten, die dazu neigen, im Bruteifer hohe Nester zu bauen 
(Kohlmeise), wurde eine Konstruktion mit einer Blende entwickelt („Schikane“), 
sodass der Einstieg vertikal von unten nach oben erfolgt, dann horizontal durch 
die Einflugöffnung und innen wieder nach unten (siehe Zeichnung Abb.  4.7). 
Waschbären sind somit nicht mehr in der Lage, mit ihren Vorderpfoten ins Innere 
des Nistkastens vorzudringen.

Sehr gute Erfahrungen wurden auch mit dem Nistkasten „Typ Neschwitz“ ge-
macht (Sedlaczek und Menge 2019a, b; Sedlaczek 2020, siehe Abb.  4.7b, c). 
Hierbei handelt es sich um einen Nistkastentyp, der bereits Anfang der 1960er-
Jahre an der Vogelschutzwarte Neschwitz (Sachsen) entwickelt wurde und Prä-
dation durch Waschbären und Baummarder sicher verhindert. Der Kastentyp 
wird von mehreren Waldvogel- und Fledermausarten gerne angenommen. Sed-
laczek (2020) nennt u.  a. folgende Anforderungen, die ein prädationssicherer 
Nistkasten erfüllen sollte:

• Vergrößerter Abstand (ca. 18 cm) zwischen Einflugloch und Nistplatz z. B. mit-
tels Schutzgitter („Noel Guards“) oder Schikanen

• Verwendung von Höhlenkästen (keine Halbhöhlenkästen)
• Möglichst zwei Einfluglöcher (verringert die Gefahr des Abfangens von 

Altvögeln)
• „Unbequeme“ Dachform mit wenig Halt für Räuber
• Stabile Befestigung, um ein Kippen zu verhindern
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• Regelmäßige Säuberung, um sich aufstauendes Nistmaterial zu entfernen
• Unregelmäßige, nicht lineare Verteilung der Nistkästen

Ähnlich erfolgreich wehrt ein vom Verein für Natur- und Vogelschutz Villingen 
e. V. (Hessen) entwickelter Nistkasten mit Waschbärschutz potenzielle Nesträuber 
ab (Heßler und Quillfeldt 2018). Hierbei handelt es sich um einen Holzkasten mit 
einem speziellen Schutzgitter (Abb. 4.7a), der ein Hineingreifen durch Prädatoren 
ausschließt.

Ein weiterer im Handel erhältlicher Brutkasten mit einem erweiterten Waschbär-
schutzsystem ist die Nisthöhle 2GR-WBS der Firma Schwegler®. Diese Nisthöhle 
eignet sich als Aufenthalts- und Bruthöhle für Wildvögel sowie als Hangplatz für 
Fledermäuse. Das integrierte Schutzgitter in Verbindung mit der zusätzlichen 
Baumbefestigung minimiert die Prädation lokaler Vogelpopulationen durch den 
Waschbären und bietet für Vogelgelege, Jung- und Altvögel sowie Fledermäuse ei-
nen stark erweiterten Schutz.

4.5.3  Einzäunung von Vorkommensgebieten/Laichhabitaten 
gefährdeter Arten

4.5.3.1  Boden- und Koloniebrüter
Auf der Basis zahlreicher Untersuchungen kann als gesichert gelten, dass die ge-
genwärtige Gefährdung vieler Bodenbrüterarten primär ein Ergebnis umfangreicher 
Lebensraumveränderungen ist (Conz und Stübing 2017). In deren Folge hat sich die 
Habitatqualität vieler Gebiete anscheinend durch Zunahme der Prädatoren zusätz-
lich verschlechtert. Neu hinzugekommene Prädatorenarten wie der Waschbär dürf-
ten die Situation verschärfen, doch sind die Zusammenhänge noch ungenügend er-
forscht. Die Wirklichkeit ist also wesentlich komplizierter als eine simple 
Räuber-Beute-Beziehung (Langgemach und Bellebaum 2005). Die heute verfügba-
ren Studien über Prädation behandeln gewöhnlich den Brutbestand eng begrenzter 
Untersuchungsgebiete. Um verlässlich zu entscheiden, ob Prädation eine grundsätz-
liche Gefährdung darstellt, sind generell Bilanzen für ganze Populationen bzw. grö-
ßere Teilpopulationen nötig. Diese sind bisher aber die Ausnahme (Kube et al. 2005; 
Thyen et al. 2005). Unabhängig davon haben Erfahrungen gezeigt, dass eine flä-
chendeckende Bejagung von Beutegreifern in der Agrarlandschaft allein nicht ge-
eignet ist, um den Bruterfolg von Boden- und Koloniebrütern langfristig zu steigern 
(siehe Abschn. 4.5.5.1). Durch Abschuss freigewordene Reviere werden rasch neu 
besiedelt. Dagegen gilt der Schutz einzelner Nistplätze und Gelege sowie eine 
großflächige Ausgrenzung von Prädatoren bei einigen Arten lokal als erfolgverspre-
chend (Schifferli et al. 2011; Smith et al. 2011; Conz und Stübing 2017). Weiterhin 
können Brutflöße zusammen mit passiven Schutzmaßnahmen einen Ausschluss 
terrestrischer Prädatoren bieten, und auch durch wasserbauliche Maßnahmen 
kann der Zugang für viele Beutegreifer erschwert werden. Diese Maßnahmen sind 
aber nicht wirksam gegen semiaquatische oder schwimmende Raubsäuger (u.  a. 
Mink, Iltis, Fischotter, Waschbär) oder Beutegreifer aus der Luft. In bestimmten 
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Gebieten stellen in diesem Zusammenhang Eulenvögel wie der Uhu ein größeres 
Problem als die neozonalen Raubsäuger dar (Hommann 2019). Der Einsatz von 
Fotofallen auf den Inseln und Flößen kann bei der Identifikation der maßgeblichen 
Prädatoren sehr hilfreich sein.

Waschbären und andere Bodenprädatoren lassen sich durch mobile oder dauer-
haft installierte Zäune von bestimmten Flächen fernhalten. Sowohl ein Nestschutz 
mit Elektrozäunen (Abdeckhauben können von Raubsäugern untergraben werden) 
als auch eine Umzäunung von Brutinseln mit Überkletter- und Untergrabeschutz 
sind bei einigen Arten durchaus erfolgversprechend. Vor allem Zäune, die 
 eingegrabenes Drahtgeflecht und stromführende Teile kombinieren, sind zur Präda-
torenabwehr geeignet (Schifferli et al. 2011).

So entstanden aufgrund teilweise immenser Bestandsanstiege von Beutegreifern 
in den drei deutschen Schutzgebieten der Großtrappe in Brandenburg und Sachsen- 
Anhalt eingezäunte Areale zwischen 15 und 30 Hektar Größe. Hinreichende Sicher-
heit der Zäune ließ sich durch 60 cm tiefe Einlassung in die Erde, eine Höhe von 
2,20 m mit Abwinkelung als Übersteigeschutz bzw. bei geringerer Höhe durch den 
Einsatz von Strom erzielen. Während außerhalb der Zäune bisher kein oder kaum 
Nachwuchs zu verzeichnen ist, werden innerhalb der Zäune regelmäßig Küken 
flügge. Die Hennen fliegen inzwischen gezielt die mit Schutzzäunen gesicherten 
Areale an (Litzbarski und Eschholz 1999).

Eingezäunte Teilflächen können zwar durchaus als lokale Source-Habitate wir-
ken, doch bleibt es für den Schutz der Gesamtpopulationen von Bodenbrütern unab-
dingbar, dass entweder ein hinreichend großer Anteil der Brutvögel auf diesen 
Teilflächen brütet oder auch außerhalb davon der Bruterfolg nicht zu gering ist 
(Langgemach und Bellebaum 2005). Der hohe Aufwand bei Aufbau und Unterhal-
tung von Elektrozäunen setzt dem Einsatz auf größeren Flächen allerdings deutliche 
Grenzen, da regelmäßige Kontrolle und Instandhaltung notwendig sind, um einen 
sicheren Ausschluss der Prädatoren zu gewährleisten.

Beim Einsatz von Elektrozäunen ist Folgendes zu beachten (nach Schifferli 
et al. 2011)
• Das Vorhaben ist vorgängig mit den lokalen Akteuren abzusprechen (Land-

wirte, Jägerschaft, Landwirtschafts-, Jagd- und Naturschutzbehörden).
• Elektrozäune sind über möglichst kurze Perioden aufzustellen, damit sich 

Prädatoren nicht daran gewöhnen und um mögliche Risiken für andere 
Wildtiere gering zu halten.

• Elektrozäune dürfen erst dann aufstellt werden, wenn brütende Vögel zu 
beobachten sind, und müssen unverzüglich abgebaut werden, wenn alle 
Jungen flügge sind.

• Zum Schutz von beispielsweise Kiebitzbruten haben sich in der Landwirt-
schaft verwendete Weidenetze von 90–110 cm Höhe und einer Maschen-
weite von ca. 10 × 15 cm bewährt. Viehhüter mit 9-V-Batterien erzeugen 
die nötige Spannung.
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Optische, akustische oder olfaktorische Reize können Prädatoren von Gele-
gen abschrecken, wobei die Erfahrungen im Großtrappenprojekt gezeigt haben, 
dass ständig wechselnde Reize erforderlich sind, um Neophobie (Angst vor Unbe-
kanntem) – in diesem Fall bei Kolkraben – immer neu zu erzeugen (Brigham und 
Sibly 1999). Wichtig ist, dass dabei nicht die Brutvögel selbst gestört werden. Auch 
die Vergrämung von Prädatoren durch geruchliche oder geschmackliche Verände-
rungen potenzieller Beute kann prinzipiell zu deren Schutz beitragen (Übersicht bei 
Gill et  al. 1999). Eigene Versuche, Waschbären mit olfaktorischen Repellentien 
(Waschbär-Stopp®) oder Ultraschallgeräten von künstlich angelegten Futterplätzen 
zu vergrämen, waren jedoch nicht erfolgreich.

Weil wirksame Maßnahmen gegen eine artübergreifende Prädation bisher nur be-
grenzt verfügbar sind, kommt Schutzmaßnahmen gegen andere Verlustursachen eine 
umso größere Bedeutung zu. So kann beispielsweise gezielter Gelegeschutz durch 
Aussparung in der Landwirtschaft eine effektive Schutzmaßnahme für bestimmte, 
nutzungstolerante Arten wie Kiebitz und Brachvogel sein (Kipp und Kipp 2003). Als 
anschauliches Beispiel kann hier auf die erfolgreichen Kiebitzschutzprojekte der Hes-
sischen Gemeinschaft für Ornithologie und Naturschützer (HGON) und des NABU 
Hessen in der Wetterau oder im Kreis Marburg Biedenkopf hingewiesen werden.

Ein ausführliches Konzept zum Schutz von bodenbrütenden Vogelarten findet 
sich bei Langgemach und Bellebaum (2005).

4.5.3.2  Amphibien & Reptilien

Einzäunung von Laichgewässern/Reproduktionsflächen
Wildschutzzäune (mit Überkletterschutz) und selbst Zäune aus Plexiglasscheiben 
werden von Waschbären problemlos überklettert (Hohmann und Bartussek 2011; 
Gramentz 2020).

• Am besten werden ganze Flächen mit Bruten eingezäunt, nicht einzelne 
Nester. Womöglich sollte die eingezäunte Fläche die Nahrungsgründe für 
die Jungenaufzucht einschließen.

• Der unterste leitende Draht muss einen Abstand von mindestens 10  cm 
zum Boden haben, damit sich Kleintiere (z. B. Amphibien, Igel, Feldhase) 
nicht darin verfangen.

• Elektrozäune sind alle 2–3 Tage zu kontrollieren. Die verantwortlichen 
Personen müssen ausreichend instruiert werden, damit sie bei einem Zwi-
schenfall unverzüglich und richtig reagieren können.

• Damit Weidenetze einen wirksamen Schutz bieten, müssen sie immer un-
ter Spannung stehen. Eingewachsene Vegetation bewirkt rasch einen Span-
nungsabfall und muss zurückgeschnitten werden.
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Um die Tiere von sensiblen Bereichen wie kleineren Amphibien- Laichgewässern 
oder Gelegeplätzen von Reptilien dennoch effizient fernzuhalten, haben sich strom-
führende Litzen oder Weidezäune als sehr erfolgreich erwiesen. Waschbären versu-
chen Barrieren, auch niedrige Zäune (< 40 cm Höhe), stets zu überklettern, und 
springen grundsätzlich nicht darüber. Wichtig ist, dass der Waschbär immer bereits 
Kontakt mit stromführenden Litzen bekommt, wenn er sich noch auf dem Boden 
befindet und nicht schon am Zaun emporklettert. Bei höheren Zäunen, die nur oben 
mit einer Elektrolitze gesichert sind, erfolgt die Flucht des Waschbären nach einem 
Stromschlag in der Regel immer nach oben, das heißt über den Zaun.

Neben der Einbauhöhe muss auch die Anzahl der Stromlitzen beachtet werden. In 
der Regel genügen zwei, besser sind drei Stromlitzen, wobei die unterste Litze bereits 
in ca. 14 cm Höhe gespannt werden sollte (ansonsten besteht die Gefahr der Unterwan-
derung). Die zweite Litze sollte in ca. 25 cm Höhe, die dritte in 35 cm Höhe folgen. Ein 
zusätzlicher Überkletterschutz ist beim Waschbären nicht erforderlich. Um die Funkti-
onalität der Stromlitzen zu gewährleisten, müssen regelmäßige Zaunkontrollen durch-
geführt werden. Auch ein Zurückschneiden der Vegetation unterhalb des Zauns und das 
Entfernen von Ästen und Laub ist erforderlich. Wenn möglich, sollte auf ein eventuel-
les Untergraben der untersten Stromlitze geachtet werden. Die Laichwanderung der 
Amphibien wird durch den Elektrozaun nicht beeinflusst (Gramentz 2020).

In Brandenburg wurden im Rahmen eines Artenschutzprojektes einzelne Reliktvor-
kommen der Europäischen Sumpfschildkröte (Emys orbicularis) vollständig mit stabi-
len Elektrozäunen versehen. Dieser führt zur völligen Ausgrenzung aller landgebunde-
nen Prädatoren. Die Nester werden zudem mit Schutzgittern abgedeckt (Schneeweiss 
et al. 2019). Diese Maßnahmen haben dazu geführt, dass die Prädation durch terrestri-
sche Raubsäuger seitdem als Verlustursache nahezu ausgeschlossen werden konnte.

Amphibienschutzzäune
Um Verluste von wandernden Amphibien auf Straßen zu reduzieren, werden seit vie-
len Jahren an relevanten Abschnitten erfolgreich dauerhafte (in die Straße integrierte 
Tunnelsysteme) und provisorische Schutzanlagen installiert. Die provisorischen Am-
phibienschutzzäune werden im Frühjahr entlang der Straßen aufgestellt und Kübelfal-
len in die Erde eingelassen, in welche die Kröten, Frösche und Molche hineinfallen. 
Bei den Zäunen handelt sich meist um ca. 50 cm hohe undurchsichtige Kunststofffo-
lien, die an Pfosten aufgespannt und parallel zur Straße aufgebaut werden (NABU 
Amphibien- und Reptilienschutz 2021). Ein immer stärker werdendes Problem an den 
Schutzzäunen ist, dass verschiedene Fressfeinde wie Dachs, Elstern, Krähen, Graurei-
her, Wildschweine aber zunehmend auch Waschbären diese Nahrungshotspots für 
sich entdeckt haben und die Bodenfallen an den Schutzzäunen regelmäßig ausleeren 
(Wüstemann 2002). Um dies zu verhindern, haben sich spezielle Auffangbehältnisse 
bewährt, in denen die Amphibien vor Fressfeinden sicher sind (BUND – Merkblatt 
Amphibienschutz Ortsgruppe Lemgo). Gute Erfahrungen wurden mit tiefen und sta-
bilen, fest verschließbaren Kübeln und Kisten mit aufgesetzten Gitterkorb bzw. engen 
seitlichen Öffnungen gemacht (Naturschutzzentrum Ökowerk Berlin).
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4.5.4  Sicherung gefährdeter Fledermausquartiere gegen das 
Eindringen von Waschbären

Übergriffe vom Waschbären auf Quartiere von Fledermäusen werden selten dokumen-
tiert. Es wird aber vermutet, dass der Waschbär Verluste bei Fledermäusen verursachen 
kann (Horn 2021). Deswegen sollen gefährdete Fledermausquartiere in Stollen und Ge-
bäuden gegen das Eindringen gesichert werden. Eingänge von Strukturen, die sich als 
Sommer- oder Winterquartiere für bestimmte Fledermausarten eignen, können durch 
Gitter, feste Türen mit horizontalen Einflugöffnungen (50 bis 80 cm breit, <10 cm hoch) 
oder mechanische Schutzvorrichtungen (die ein Erklettern verhindern) gesichert werden, 
um Störungen und Prädation zu vermeiden (Fledermausschutz Augsburg 2021). Der 
Aufbau dieser Maßnahmen sollte möglichst in Zusammenarbeit mit sachkundigen Per-
sonen erfolgen. Als Tagesquartiere bieten sich zudem spezielle, vor Beutegreifern sichere 
Nistkästen an (siehe Abschn. 4.5.2), die möglichst an Kiefern befestigt werden sollten. 
Aufgrund ihrer glatten Spiegelrinde bietet diese Baumart den Waschbären beim Erklet-
tern keinen sicheren Halt und wird daher meist gemieden (Michler 2018).

4.5.5  Lokale Populationskontrolle in Bereichen, in denen der 
Waschbär eine Gefährdung heimischer Arten 
verursachen kann

4.5.5.1  Machbarkeit regulativer Eingriffe mittels eines jagdlichen 
Managements

Eine gezielte Bejagung des Waschbären zum Schutz gefährdeter Arten ist nur unter 
besonderen Rahmenbedingungen möglich und sinnvoll (z.  B.  Inselpopulationen 
oder in Kolonien brütende Vögel).

Neben der Frage nach der Notwendigkeit stellt sich auch die Frage nach der Machbar-
keit regulativer Eingriffe in Waschbärenpopulationen. 1954 begann in Deutschland die 
Bejagung des Waschbären mit dem vorrangigen Ziel einer Wiederausrottung (Kampmann 
1972; Kampmann 1975). Im Ergebnis dieser Bemühungen stieg die Jagdstrecke bestän-
dig auf mittlerweile über 200.000 erlegte Waschbären pro Jahr an (Jagdjahr 2020/2021), 
ohne jedoch den gewünschten Effekt einer Zurückdrängung zu erreichen. Der Waschbär 
breitete sich in den vergangenen Jahrzehnten kontinuierlich in Deutschland aus und 
kommt mittlerweile in allen 16 Bundesländern vor. Wie die Streckenentwicklungen do-
kumentieren, erreichten die Eingriffe in die Waschbärenpopulation trotz zeitweiser recht 
drastischer Maßnahmen (z. B. Einsatz von Tellereisen, Bauvergasungen, Abschussprä-
mien) keinen nachhaltig reduktiven Effekt, wahrscheinlich wurde die Bestandszunahme 
nicht einmal verlangsamt (Langgemach und Bellebaum 2005; Krüger 2010). So werden 
aktuell in Deutschland jährlich maximal 10 % des vorhandenen Gesamtbestandes erlegt 
(Michler und Michler 2012; Fischer et al. 2016; Baudach et al. 2022). Nach einer konser-
vativen Schätzung, bezogen auf die aktuelle Fläche mit stabilen Waschbärenvorkommen 
(2021: ca. 52 % der Landesfläche; Fischer et al. 2016) und einer angenommen mittleren 
Dichte von 8 Individuen pro km2 (ermittelte Abundanzen liegen in Deutschland zwischen 
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2–6 Waschbären/km2 im naturnahen Habitat und maximal 100 Waschbären/km2 im urba-
nen Habitat; Michler 2018), leben derzeit ca. 1,5 Mio. Waschbären in Deutschland (Fi-
scher et  al. in print). Von diesem Bestand wurden in den letzten fünf Jagdjahren 
(2015–2020) im Mittel knapp 161.000 Waschbären pro Jagdjahr erlegt (entspricht ca. 
11 % des Gesamtbestandes). Bei einer mittleren jährlichen Wachstumsrate von 26 % 
(Michler 2018), müsste die Jahresjagdstrecke aktuell bei mindestens 600.000 erlegten 
Waschbären liegen, damit der jagdliche Eingriff einen reduktiven Charakter erreicht 
(Nehring 2018). Diese Zahlen machen deutlich, dass mit der derzeitigen Jagdpraxis/Ge-
setzgebung ein reduktiver Eingriff bzw. die Eliminierung oder Verhinderung einer Neu-
besiedlung auf großer Fläche nicht realisierbar ist (Krüger 2010; Conz und Stübing 
2017). Die Anwendung eines jagdlichen Managements kann deshalb nur lokal in beson-
ders sensiblen Bereichen (z. B. Insellagen, Bodenbrüterkolonien) zielführend sein und ist 
immer mit einem hohen Aufwand verbunden sowie als eine Daueraufgabe zu etablieren 
(Pull-Effekte). Die Effizienz einer Populationskontrolle setzt eine gut funktionierende 
Kooperation der involvierten Behörden und Institutionen sowie geschultes Fachpersonal 
voraus. Grundvoraussetzung ist in jedem Fall die Durchführung eines aussagekräftigen 
Monitorings mit standardisierten Methoden, um den Erfolg der Kontrollmaßnahmen zu 
überprüfen (Scheibner et al. 2015).

Beispiele für ein erfolgreiches jagdliches Prädatorenmanagement stammen am 
ehesten von Inseln, auf denen die vollständige Beseitigung von Bodenprädatoren zu 
einer nachweislichen Erhöhung der Reproduktion von See- und Küstenvogelarten 
oder Raufußhühnern geführt hat (Marcström et al. 1988; Nordström et al. 2004). 
Versuche zur Reduktion des Prädatorendrucks auf dem Festland erzielten dagegen 
oft keine oder nur kurzfristige Erfolge (Übersicht bei Coté und Sutherland 1997; 
Schwarz et al. 2005). In diesem Zusammenhang werden auch indirekte Effekte dis-
kutiert, die zu einer Steigerung der Reproduktionsdynamik von Prädatoren führen 
können (Ansorge 1991; Conz und Stübing 2017).

Grundsätzlich bedürfen letale Maßnahmen gegen Prädatoren einer sorgfältigen 
Abwägung. Deshalb sind vorab Fragen der Ethik und der Vertretbarkeit der Mittel 
ebenso zu klären wie die primäre Frage, ob die relevanten Prädatoren bekannt sind 
und ob sie tatsächlich eine Gefährdungsursache über die lokale Ebene hinaus dar-
stellen (Langgemach und Bellebaum 2005). Auch nach § 40 Abs. 3 Satz 2 BNat-
SchG sind die Erfolgsaussichten geplanter Maßnahmen und die Verhältnismäßig-
keit des Erfolges zum erforderlichen Aufwand vorher zu prüfen (Nehring et  al. 
2015). Vertretbar sind in jedem Fall nur solche Maßnahmen, die Prädation nach-
weislich wirksam verringern können. Eine entsprechende Erfolgskontrolle (Ent-
wicklung Prädationsverluste sowie Bestandsgröße der Prädatoren) sowie eine wis-
senschaftliche Begleitung sind in jedem Fall notwendig.

Häufig übersteigt der Aufwand einer (auch nur zeitlich und lokal begrenzten) 
erfolgreichen Bekämpfung bzw. Zurückdrängung die vom Waschbären verursach-
ten Schäden um ein Vielfaches (Conz und Stübing 2017). Auch fehlen in vielen 
Fällen die fachlichen Grundlagen bzw. die Notwendigkeit für die Anwendung leta-
ler Wildtiermanagementstrategien oder es stehen keine wirksamen Maßnahmen zur 
Verfügung (Befriedete Bezirke). In der Mehrzahl der Fälle sind es nicht-tödliche 
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Konfliktminderungsstrategien (Stichwort präventives Konfliktmanagement), die zu 
einer deutlich kostengünstigeren Beseitigung bzw. Verringerung der Konflikte füh-
ren können (Michler 2004; Langgemach und Bellebaum 2005; Vos et  al. 2012; 
Scheibner et al. 2015; Conz und Stübing 2017; Schütz et al. 2020).

4.5.5.2  Artübergreifendes Prädatorenmanagement
Managementmaßnahmen, die das Ziel haben, hohe Brutverluste beispielsweise von 
Bodenbrütern oder Küstenvogelarten mittels eines jagdlichen Prädatorenmanage-
ments zu verringern, stoßen immer wieder an ihre Grenzen, wenn der Fokus dabei 
auf einigen wenigen jagdbaren Arten liegt. Meist kommt es im Ergebnis solcher 
Bemühungen lediglich zu Verschiebungen der Prädationsraten zwischen den ver-
schiedenen Prädatorenarten, die absoluten Verlustraten bleiben jedoch nahezu un-
verändert (siehe auch „mesopredator release“, Crooks und Soulé 1999). Um be-
standsgefährdende Prädationsraten mittels eines jagdlichen Prädatorenmanagements 
effektiv zu senken, müsste jedoch das gesamte maßgebliche Prädatorenspektrum in 
die Maßnahmen einbezogen werden. Aus diesem Grund sind groß angelegte Pro-
jekte beim jagdlichen Management mittlerweile auf ein möglichst großes Arten-
spektrum ausgelegt (z. B. Prädatorenmanagement zum Schutz der Großtrappe in 
Brandenburg und Sachsen-Anhalt, Langgemach und Bellebaum 2005). Aus jagd- 
und naturschutzrechtlichen Gründen können hierbei in der Regel jedoch nur Arten 
berücksichtigt werden, die als jagdbare Art gelistet sind und über eine Jagdzeit 
verfügen.

Bei zahlreichen Untersuchungen zu Prädationsursachen wurden allerdings häu-
fig Tierarten als Hauptprädatoren identifiziert, die eine ganzjährige Schonzeit und 
einen eigenen Schutzstatus aufweisen, beispielsweise Rohrweihe (Prädator von En-
ten-/Hühnervögeln; Bro et al. 2001; Stier et al. 2009), Wiesenweihe (Prädator von 
Feldlerche; Hölker und Wagner 2006), Seeadler (Prädator in Graureiherkolonien, 
R. Weber pers. Mitt.), Kolkrabe (Prädator u. a. von Großtrappe und Kranich; Lang-
gemach und Bellebaum 2005; Barwisch 2018) und Fischotter (Prädator von Trauer-
seeschwalbe; F.  Tetzlaff pers. Mitt.) bzw. nicht im Jagdgesetz gelistet sind wie 
z. B. Uhu (Prädator von u. a. Trauerseeschwalbe, Lachmöve, Wanderfalke; Bram-
billa et al. 2006; Hommann 2019) oder Igel (Prädator von u. a. Uferschnepfe, Rot-
schenkel, Zwergseeschwalbe, Lachmöwe; Grosskopf 1989; Thyen et al. 1998; Jack-
son 2003; Jacob et al. 2004).

Aufgrund der genannten rechtlichen Situation wird der Fokus beim Prädatoren-
management daher häufig auf die jagdbaren Raubsäuger gelegt, die in manchen 
Fällen jedoch nur nachgeordnete Prädatoren für eine Zielart darstellen, sodass die 
Maßnahmen nicht zum erwünschten Erfolg führen. Weil wirksame Maßnahmen ge-
gen das maßgebliche Prädatorenspektrum bisher nur begrenzt verfügbar sind, 
kommt anderen Schutzmaßnahmen im Rahmen eines „Prädationsmanagements“ 
eine umso größere Bedeutung zu (Abschn. 4.5.1 bis 4.5.4).

Beim Management ungenügend berücksichtigt werden häufig auch Wild-
schweine, die nachweislich zu sehr hohen Verlustraten bei Bodenbrütern und Rauh-
fußhühnern (Tetraonidae) führen können (Gärtner und Klaus 2004; Ryslavy 2005). 
Aktuelle Beobachtungen aus dem Baltikum und Ostpolen zur Entwicklung von Bo-
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denbrütern nach dem Zusammenbruch der Schwarzwildbestände durch die 
 Afrikanische Schweinepest (ASP) verdeutlichen das potenzielle Ausmaß der Präda-
tion durch Schwarzwild. So wurden beispielsweise beim Brutvogelmonitoring in 
den letzten Jahren sehr hohe Brutdichten der Großen Rohrdommel (Botaurus stel-
laris) ermittelt – Abundanzen die vorher in dieser Größenordnung nicht für möglich 
gehalten wurden (B. Jaroszewicz pers. Mitt).

4.5.5.3  Effekte von Landschaftsstrukturen auf Prädation
Die Produktivität und Komplexität des jeweiligen Habitats haben großen Einfluss 
auf das Interaktionsverhalten zwischen Räuber und Beute (Thompson und Gese 
2007) wobei die Landschaftsgenese des besiedelten Raumes das Artenvorkom-
men und damit auch das potenzielle Nahrungsangebot bedingt. Lokale Gegeben-
heiten und unterschiedliche Landnutzungsstrategien beeinflussen nachweislich 
die Abundanz von Prädatoren und somit auch die potenziellen Prädationsraten 
(Beasley et al. 2007; Fiderer et al. 2019). Forschungsstudien haben gezeigt, dass 
die Waschbärendichte eines Gebietes in hohem Maße von den lokalen Habitat-
strukturen abhängt (Dijak und Thompson 2000; Chamberlain et al. 2007). Es wird 
davon ausgegangen, dass bestimmte Fragmentierungstypen das Vorkommen von 
Waschbären im Gebiet erhöhen, und zwar diejenigen, die zum einen für die Fort-
bewegung genutzt werden und zum anderen Nahrungsressourcen bereitstellen 
(Thompson und Burhans 2003). Trotz ihrer Eigenschaften als Habitat- und Nah-
rungsgeneralisten (Gehrt 2003) kann die Verteilung und Aktivität der Waschbären 
und somit ihre potenzielle Bedeutung als Nestprädator demnach auf Regional- 
und Landschaftsebene durch Variationen in der Ressourcenverfügbarkeit beein-
flusst werden (Dijak und Thompson 2000; Beasley und Rhodes 2010; Chalfoun 
et al. 2002; Thompson und Burhans 2003).

Das Problem erhöhter Prädationsraten tritt häufig auch in kleineren Schutzgebie-
ten in den Vordergrund, da diese attraktiven Lebensräume Prädatoren anziehen kön-
nen („ökologische Falle“ für die Zielart). Auch gut begründete Schutzmaßnahmen 
haben oft schwer vorhersagbare Nebeneffekte, z. B. können Schutzmaßnahmen in-
direkt den Prädatoren zugutekommen, indem potenzielle Beutearten zunehmen. 
Dort, wo die Ausbreitung von Arten durch (Naturschutz-) Maßnahmen begünstigt 
wird, werden die Attraktivität und wohl auch die Kapazität dieser Gebiete für Raub-
säuger dauerhaft steigen (Köster und Bruns 2004).

In nahezu allen Ökosystemen stehen gestiegene Prädationsverluste meist in di-
rektem Zusammenhang mit menschlichen Eingriffen (z.  B.  Entwässerung, Aus-
schluss natürlicher Dynamik, Eutrophierung; Evans 2004), sodass die Auswirkun-
gen von Neozoen auf die Lebensgemeinschaften kaum mehr eindeutig von den 
Folgen anderer Einflussgrößen zu trennen sind (Lutz 1996). In Summe zeigen sich 
äußerst komplizierte ökologische Zusammenhänge, wobei viele noch einer einge-
henden Untersuchung harren. Man muss davon ausgehen, dass die (wesentlich 
leichter zu studierenden) letalen Eingriffe von Räubern sich häufig weniger gravie-
rend auf die Lebensgemeinschaft auswirken als Konkurrenz, Ausschluss und indi-
rekte Effekte (Stichwort „landscape of fear“).
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4.5.6  Waschbären im urbanen Raum

Dem Waschbären ist es dank seiner hohen ökologischen Plastizität, seines Kletter-
vermögens und seiner taktilen Fähigkeiten in besonderer Weise gelungen, den 
menschlichen Siedlungsraum für sich zu erobern (Abb. 4.8). In den 1920er-Jahren 
wurde erstmalig aus einer Vorstadtsiedlung von Cincinnati (USA) über Waschbären 
im Siedlungsraum berichtet. In Europa hingegen war der seit nunmehr 90 Jahren 
erfolgreich angesiedelte Kleinbär lange Zeit ein völlig unbekannter Stadtbewohner. 
Die ersten Beobachtungen stammen hier aus den 1960er-Jahren aus der Großstadt 
Kassel (Hessen). Mittlerweile existieren in zahlreichen deutschen Städten stabile 
Waschbärpopulationen mit Populationsdichten von zum Teil 100 Tieren pro km2 
(Voigt 2000; Hohmann 2001; Hohmann et al. 2001; Michler 2004).

Mit dem Vordringen von Waschbären in den Siedlungsraum hat sich das Kon-
fliktpotenzial zwischen Menschen und Waschbären verschärft. Forderungen, den 
Waschbären aus dem Siedlungsraum zu eliminieren und dauerhaft fernzuhalten, sind 
bei den günstigen Lebensbedingungen, wie sie urbane Habitate bieten, und der heu-
tigen Gesetzgebung (BJagdG, TierSchG) nicht durchführbar (siehe Abschn. 4.5.5.1). 
Übergeordnetes Ziel ist es daher, ein konfliktarmes Zusammenleben von Menschen und 
Waschbären zu ermöglichen. Ergebnisse aus einem umfangreichen Forschungspro-
jekt zur Lebensweise urbaner Waschbärenvorkommen und die Erfahrungen aus Kas-
sel sowie anderen urbanen Räumen haben gezeigt, dass durch die Anwendung eines 
präventiven Konfliktmanagements die vorhandenen Problemfelder effektiver und 
nachhaltiger minimiert werden können. Das wichtigste Kriterium hierfür ist eine in-
tensive Öffentlichkeitsarbeit bzw. Informationspolitik.

Bei den durch Waschbären verursachten Problemen haben sich drei übergeord-
nete Konfliktfelder herauskristallisiert:

 1) Waschbären dringen in Wohnhäuser ein und nutzen Dachböden oder Kamin-
schächte als Schlaf- und Wurfplätze bzw. Winterlager. Der Aufstieg auf das 

Abb. 4.8 Unsere gegenwärtige Wohlstandsgesellschaft verursacht im Siedlungsraum einen riesi-
gen Nahrungsüberschuss, der den anpassungsfähigen Waschbären ein fast unerschöpfliches Ener-
giepotenzial liefert. (Fotos: I. Bartussek)
Fig. 4.8 Our current affluent society causes a huge food surplus in the settlement area, which 
provides the adaptable raccoons with an almost inexhaustible energy potential. (Photos: 
I. Bartussek)
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Dach erfolgt meist über Fallrohre der Regenrinnen, angrenzende Bäume oder 
eine Fassadenbegrünung (z. B. Efeu; Michler 2003). Über lockere Dachziegel 
oder andere Einschlupflöcher (die z. T. aktiv vergrößert werden) erfolgt dann der 
Einstieg in den Dachboden (siehe Abb. 4.9). Besonders bei Wurfplätzen können 
durch die Spielaktivitäten der Welpen und die Anlage von Latrinen bis zum Ver-
lassen der Wurfhöhlen nach acht bis zehn Wochen kostspielige Schäden am 
Haus entstehen.

 2) Angst vor Krankheiten, die vom Wildtier auf den Menschen übertragbar sind 
(Zoonosen). Durch die zum Teil sehr hohen Populationsdichten und den damit 
einhergehenden verstärkten Kontakt zwischen Mensch und Waschbär resultiert 
bei der Übertragung von Krankheiten und Parasiten ein erhöhtes epidemiologi-
sches Problem mit einem gewissen Infektionsrisiko für die Bevölkerung. Anders 
als in seiner amerikanischen Heimat weist der Waschbär in Mitteleuropa aller-
dings nur ein begrenztes Parasitenspektrum auf und spielt als Überträger von 
Krankheitserregern bislang kaum eine Rolle (siehe Abschn. 4.3.2).

 3) Das Nahrungsangebot in Ortschaften ist nahezu unerschöpflich. Bei der Nah-
rungssuche können Schäden im Garten und im Umfeld der Häuser wie abge-
erntete Kirschbäume, verwüstete Gartenteiche, umgestürzte Blumenkübel, auf-
gewühlte Grasnarben, aufgerissene Müllsäcke u. a. entstehen (Abb. 4.9). Diese 
Schäden werden vom Großteil der Betroffenen allerdings meist als „Kavali-
ersdelikte“ angesehen.

Bei den genannten Konfliktfeldern sind vielfältige Lösungswege bekannt. Als das 
größte Problem wird das Eindringen von Waschbären in Wohnhäuser empfunden. 
Einzelne Tiere wegzufangen, um Schäden zu vermeiden, ist eine reine Symptombe-
kämpfung und aufgrund der Tradierung von Schlafplätzen uneffektiv. Vorbeugende 
Maßnahmen, die ein Gebäude „waschbärsicher“ machen, d. h. den Einstieg in das 

Abb. 4.9 Das Eindringen von Waschbären in bewohnte Gebäude verursacht häufig ein großes 
Konfliktpotenzial (links & Mitte). Aufgerissene Müllsäcke, abgeerntete Obstbäume sowie umge-
stürzte Blumenkübel werden dagegen meist als „Kavaliersdelikte“ wahrgenommen (rechts). (Fo-
tos: I. Bartussek)
Fig. 4.9 The intrusion of raccoons into inhabited buildings often causes a great potential for con-
flict. Ripped open garbage bags, harvested fruit trees as well as overturned flower pots, on the other 
hand, are usually perceived as “trivial offenses”. (Photos: I. Bartussek)
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Gebäude verhindern, sind dagegen eine relativ einfache und überaus wirkungsvolle 
Methode. Waschbären lassen sich im Vergleich zum Steinmarder deutlich einfacher 
davon abhalten, in Gebäude einzudringen. Bei dem sensiblen Thema Zoonosen hat 
es sich gezeigt, dass durch eine transparente und sachliche Information über Gefah-
ren und Risiken die vorhandenen Probleme und Ängste effektiv beseitigt wer-
den können.

Insgesamt ist es durch Aufklärung und gezielte Maßnahmen möglich, mit relativ 
geringem Aufwand das bestehende Konfliktpotenzial effektiv zu minimieren. Als 
wichtigstes Kriterium hat sich hierbei ein gezielter Wissenstransfer mittels intensi-
ver Presse- und Öffentlichkeitsarbeit herausgestellt. Einige Städte wie beispiels-
weise Kassel, Marburg oder Berlin haben bereits erfolgreich die Bürgerinnen und 
Bürger mit in das Management einbezogen, indem in eigenen Broschüren bzw. auf 
der Internetseite der Senatsverwaltung/des Ordnungsamtes verschiedene Regelun-
gen bezüglich des Umganges der Menschen mit den Waschbären empfohlen wer-
den. Auch Wildtierberatungsstellen, Wildtiertelefone oder Waschbär-vor-Ort- 
Beratungen (wie mittlerweile erfolgreich in Berlin umgesetzt3) erfüllen diese 
Aufgabe.

4.5.6.1  Die wichtigsten Maßnahmen für ein konfliktarmes 
Zusammenleben mit dem Waschbären

 1. Öffentlichkeitsarbeit (Aufklärung der Anwohner mittels Informationsflyer, In-
ternetseiten, Waschbärbeauftragten, Vortragsreihen etc.)

 a) Vermittlung von grundlegenden Kenntnissen zur Lebensweise und Biologie 
des Waschbären

 b) Nahrungsüberschuss, den unsere heutige Wohlstandsgesellschaft produziert, 
ist Ursache und Hauptlösungsansatz für die meisten Konflikte: Füttern muss 
unbedingt unterlassen werden, provoziert Erwartungshaltung und lockt die 
Tiere in meine Nähe (siehe Abb. 4.10)

 c) Wie gefährlich sind die Tiere für Mensch und Haustier, was fressen sie, wo 
schlafen sie und warum gibt es gerade in meinem Garten so viele Waschbären 
(Nahrungshotspots)?

 d) Direkten Kontakt wegen Krankheitsübertragung meiden (keine akute Gefahr, 
Waschbären sind nicht aggressiv und greifen Menschen nicht an)

 e) Schutz vor Zoonosen: Waschbären legen Latrinen an (Dachboden, Holzsta-
pel, Flachdach Gartenhaus etc.), die vom gesamten Sozialverband der loka-
len Waschbärenpopulation regelmäßig genutzt werden. Daher:
• Kinder, insbesondere Kleinkinder, und Haustiere von Latrinen fernhalten, 

Latrinen mit Mundschutz und Gummihandschuhen entfernen und Exkre-
mente in fest verknoteten Plastikbeuteln über den Restabfall entsorgen, 
kontaminierte Flächen möglichst mit siedendem Wasser begießen

3 Kontakt Wildtiertelefon Berlin: 030 54712891. Aktuelle Broschüren zum Umgang mit Waschbä-
ren im Siedlungsraum finden sich unter www.projekt-waschbaer.de/links-und-literatur/.
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Abb. 4.10 Eine der grundlegenden Maßnahmen im Rahmen eines erfolgreichen Konfliktma-
nagements ist die effektive Reduzierung von Nahrungsressourcen. Daher ist eine der wichtigsten 
Forderungen, Waschbären nicht aktiv zu füttern. Aber auch indirekt durch den Menschen zur Ver-
fügung gestellte Nahrungsquellen wie Abfalltonnen und Gelbe Säcke müssen unzugänglich ge-
macht werden. (Fotos: I. Bartussek (li & re), F. Michler (Mi))
Fig. 4.10 One of the basic measures in successful conflict management is the effective reduction 
of food resources. Therefore, one of the most important requirements is not to actively feed rac-
coons. However, food sources provided indirectly by humans, such as garbage cans and yellow 
bags, must not be accessible to raccoons. (Photos: I. Bartussek (l & r), F. Michler (mi))

• Größere Latrinen im Haus (Dachboden) sollten von Fachpersonal besei-
tigt werden (Desinfektion, Abflammen mittels Gasbrenner)

• Direkten Kontakt mit Waschbären vermeiden
• Haustiere regelmväßig impfen und entwurmen

 2. Habitatmanagement (Verschlechterung der Lebensbedingungen für den 
Waschbären)

 a) Nahrungsressourcen verringern
• Waschbären nicht füttern!
• Müll und Abfälle (Futterreste) unzugänglich aufbewahren
• Keine hochkalorischen Speisereste auf den Kompost werfen (Gemüse, 

Kartoffelschalen etc. sind unproblematisch), evtl. verschließbare Schnell-
komposter verwenden

• Müll- und Biotonnen mit Spanngummis oder Schwerkraftschlös-
sern sichern

• Gelbe Säcke erst morgens herausstellen oder in verschließbaren Holzbo-
xen aufbewahren

• Zur Fruchtzeit Aufstieg in Obstbäume mit glatten Manschetten verbauen – 
es dürfen keine Überstiegsmöglichkeiten von benachbarten Bäumen, ei-
nem Haus/Schuppen bestehen

• Reifes Obst/Beeren ernten und Fallobst aufsammeln
• Haustiere nicht im Freien füttern oder die Futterreste abends ins 

Haus räumen
• Wertvolle Pflanzungen, Gartenteiche (Goldfische werden gerne gefan-

gen), mit Elektrozaun-Anlagen sichern
• Gehege für Hausgeflügel etc., die nachts nicht vollständig verschlossen 

sind, mit Elektrolitzen sichern
• Vogelfutter nur dann ausbringen, wenn Waschbären und andere Wildtiere kei-

nen Zugang haben (z. B. Baum mit Manschette sichern, siehe Abschn. 4.5.1)
• Nur waschbärensichere Vogelkästen aufhängen (siehe Abschn. 4.5.2)
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 b) Das Haus sichern (Strukturen, die als Schlaf- u. Wurfplätze genutzt werden 
können, dauerhaft unzugänglich machen)
• Den Aufstieg auf das Dach mit stabilen Schutzvorrichtungen verhindern 

(z. B. PET- oder Blechmanschetten, die sich um die Fallrohre/Blitzableiter 
schmiegen; siehe Abb. 4.11). Handelsübliche Katzenkränze, Baumspira-
len oder Stacheldraht sind bessere Kletterhilfen und funktionieren nicht.

• Einstiege in die Häuser (lose Dachziegel, Kellerfenster, Kaminschacht) 
konsequent verschließen. Metallgitter auf dem Schornstein anbringen.

• Bäume, die an oder über das Dach reichen, großzügig zurückschneiden
• Schwer zu sichernde Häuser (Holzhäuser, Grünfassade mit Efeu oder Wil-

der Wein) mit Elektrolitzen versehen (es sind mittlerweile sehr effektive 
Schutzvorrichtungen auf dem Markt; z. B. www.waschbaerschutz.de)

• Katzenklappen nachts verschließen oder chipgesteuerte Klappen mit 
Schließfunktion verwenden

• Vergrämung: Versuche, Waschbären mit Lärm, Duftstoffen, Ultraschallge-
räten, Licht, Chemie oder mechanischen Mitteln zu vertreiben, haben häu-
fig nur kurzfristigen Erfolg. Bei Wurfplätzen können Vergrämungen auf-
grund des hohen Sicherheitsbedürfnisses der Mutter allerdings sehr 
wirkungsvoll sein.

Abb. 4.11 In Kassel nutzten die telemetrierten Waschbären in > 70 % der Fälle die Abfallrohre 
der Regenrinnen, um auf das Dach der Gebäude zu kommen (Michler et al. 2004). Der Einstieg in 
das Haus erfolgt dann in der Regel über lose Dachziegel oder den Kaminschacht. Mechanische 
Schutzvorrichtungen an den Fallrohren können effektiv den Aufstieg auf die Häuser verhindern. 
(Fotos: I Bartussek (li & Mi), F. Michler (re))
Fig. 4.11 In Kassel, raccoons examined by telemetry used the waste pipes of the rain gutters to 
access the roof of buildings in > 70 % of the cases (Michler et al. 2004). Entry into the house is 
then usually via loose roof tiles or the chimney shaft. Mechanical guards on downspouts can effec-
tively prevent them from climbing onto houses. (Photos: I Bartussek (l & mi), F. Michler (r))
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4.6  Künftige Herausforderungen für Forschung 
und Management

Weltweit sind Raubsäuger ein integraler Bestandteil von Ökosystemen. Ein nach-
haltiges Management entsprechender Arten stützt sich auf fundierte Kenntnisse 
biologisch- ökologischer Zusammenhänge. Die Erarbeitung von Strategien zum 
Management der Neozoen in ihrem neuen Lebensraum scheitert jedoch häufig am 
unzureichenden Wissensstand über die Biologie der Tierarten. So ist die Ermittlung 
der ökologischen Ansprüche der Arten sowie die Information der Öffentlichkeit Vo-
raussetzung für eine effiziente Prävention von ökonomischen und ökologischen 
Schäden (Holtmeier 2002). Sowohl ein zukünftiger Umgang mit der Tierart Wasch-
bär als auch ein effizienter Artenschutz und die Erarbeitung und Erprobung von 
Managementkonzepten ist ohne grundlegende Kenntnisse zur Populationsbiologie 
in den betreffenden Vorkommensgebieten und ohne ein elementares Verständnis der 
angewandten Methoden nicht realisierbar (Hofer 2016). Rein auf indirekten Nach-
weisführungen basierende Untersuchungen sollten bei gesetzlichen Entscheidun-
gen bzw. ökologischen Einstufungen keine Verwendung finden. Voraussetzung für 
die Handlungsentscheidungen müssen zukünftig vielmehr eine auf die konkrete 
Teilpopulation bezogene Einschätzung sein, inwieweit eine erhebliche Gefährdung 
für lokale Populationen natürlich vorkommender, geschützter Arten belegbar oder 
begründbar ist (Scheibner et al. 2015). Die valide Einstufung des Gefährdungspo-
tenzials muss regionalspezifisch und unter einer differenzierten Relation der Ge-
fährdungspotenziale erfolgen. Aussagen zu eventuellen Ursachen für eine zuneh-
mende Instabilität von Lebensgemeinschaften sollten generell nur auf der Grundlage 
von validem wissenschaftlichem Datenmaterial basieren (Boitani und Fuller 2000). 
Bei der Vielzahl publizierter und unveröffentlichter Wahrnehmungen und Bewer-
tungen muss eine weitgehende Reduktion auf Versuche mit systematischem Ansatz 
und wissenschaftlicher Auswertung erfolgen (Langgemach und Bellebaum 2005). 
Insbesondere bei der zunehmend geforderten Bewertung dieser Art und der Erstel-
lung von Managementplänen besteht eine dringende Forderung nach der systemati-
schen Auswertung verfügbarer Evidenz (Sutherland et al. 2004).
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5.1  Biologische Grundlagen für ein wirkungsvolles  
Management

Dieses Kapitel fasst bekannte Aspekte der Biologie des Igels zusammen; ein sol-
ches Wissen ist unabdingbar für das Verständnis der Bedürfnisse der Igel und in 
einem weiteren Schritt für eine sinnvolle Umsetzung von Schutz- und Fördermaß-
nahmen in deren Lebensräumen.

5.1.1  Systematik und Verbreitung

Igel (Erinaceidae) gehören zur Gruppe der Lipotyphla (auch Eulipotyphla, veraltet 
auch „Insektenfresser“ oder „Insectivora“) und somit in die Verwandtschaft der 
Maulwürfe (Talpidae), Spitzmäuse (Soricidae) und Schlitzrüssler (Solenodontidae) 
(Asher 2018). In Europa sind vor allem zwei Igelarten heimisch (Wilson und Ree-
der 2005; Amori 2016; Amori et al. 2016): Zum einen der Braunbrustigel (Erina-
ceus europaeus; auch Westigel oder Westeuropäischer Igel), der in West- und 
Zentraleuropa bis in den Westen Russlands vorkommt. Zum anderen der Nördliche 
Weißbrustigel (E. roumanicus), der in Osteuropa bis Zentralasien und Westsibirien 
verbreitet ist. In den Überlappungszonen der beiden Arten (im deutschsprachigen 
Raum v. a. im Osten Österreichs) kommt es nur selten zu Hybridisierungen (Bolfí-
ková und Hulva 2012). Die Nachkommen solcher Hybridisierungen sind zumindest 
teilweise fortpflanzungsfähig (Zolotareva et al. 2021). Beide Arten sind sich in Aus-
sehen und Biologie ähnlich (Corbet 1988), wobei der Braunbrustigel weit besser 
erforscht ist als der Nördliche Weißbrustigel. Deshalb werden wir in diesem Kapitel 
vor allem Fakten zum Braunbrustigel (ab hier einfach „Igel“ genannt) wiedergeben. 
Die Schutz- und Fördermaßnahmen, die in den weiteren Kapiteln beschrieben sind, 
gelten für beide Igelarten.

5.1.2  Körperliche Eigenschaften

Die offensichtlichste und auch bekannteste körperliche Eigenart von Igeln ist ihr 
hochspezialisiertes und effektives Verteidigungssystem, bestehend aus Stacheln 
(abgewandelte Haare) und einem speziell ausgeprägten Hautmuskelsystem (Reeve 
1994; Westheide und Rieger 2010): Bei Gefahr können die Stacheln aufgestellt und 
die bestachelte Haut über Kopf und Körper gezogen werden. Wenn nötig, kann sich 
der Igel sogar komplett „einkugeln“, was durch einen einem Turnbeutelverschluss 
ähnlichen, um den Körper führenden Hautmuskel ermöglicht wird.

Das Gewicht der adulten Igel variiert mit der Jahreszeit (Winterschlaf), dem 
Alter und der geographischen Lage und beträgt 800–1700 g bei einer Körperlänge 
von 20–30  cm (Holz und Niethammer 1990; Ineichen et  al. 2012; Morris 2018; 
Reeve 1994). Rücken, Flanken und Kopfoberseite sind unbehaart und mit 5000–8700 
rund 2 cm langen, hell und dunkel gebänderten Stacheln besetzt, während Gesicht, 
Bauch und Beine behaart sind. Zwischen den Stacheln haben Igel keine Haare. Auf-
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grund dieser fehlenden Isolation ist ein gut mit Pflanzenmaterial ausgebautes 
Winternest für die Igel überlebenswichtig. Die Fellfärbung variiert von grau bis 
braun-gelb mit einer helleren Unterseite und einer dunklen Maske über Augen und 
Nase, wobei auch albinotische und leuzistische Tiere vorkommen können. Männ-
chen und Weibchen sehen sich sehr ähnlich und sind nur anhand der äußeren Geni-
talien auf der Bauchseite optisch voneinander zu unterscheiden. Der Geruchssinn 
und das Gehör der Igel sind besonders gut ausgeprägt, während der Sehsinn eine 
untergeordnete Rolle spielt.

5.1.3  Aktivität und Fortpflanzung

Igel sind dämmerungs- und nachtaktive, nicht-territoriale, jedoch standorttreue 
Einzelgänger. Die monatlichen Streifgebietsgrößen variieren nach Geschlecht 
(Weibchen < Männchen), Jahreszeit (größer bei Männchen während der Brunft), 
Alter (größer bei abwandernden Jungigeln) und Lebensraum (Stadt < Land) und 
variieren zwischen 5,5–110 Hektar (Zingg 1994). Pro Nacht können Igel mehr als 
2,5 Kilometer Wegstrecke zurücklegen (Zingg 1994). Diese Zahlen zeigen auf, dass 
einzelne Kleingärten den Raumanspruch eines Igels nicht decken können und wie 
wichtig gut vernetzte Lebensräume für sie sind. Igel orientieren sich vor allem nasal 
und sind meist in einer kriechend anmutenden Fortbewegungsweise bis schnell lau-
fend unterwegs, wobei sie auch gut schwimmen können (Holz und Niethammer 
1990). Der Fall in einen steilwandigen Teich ohne Ausstiegshilfe verläuft für die 
Tiere trotzdem oft tödlich, weil sie sich mit der Zeit erschöpfen. Den Tag verbringen 
die Igel in wechselnden Nestern z. B. unter Hecken, Ast- und Holzhaufen, in Hohl-
räumen unter Gebäuden oder im hohen Gras (Reeve 1994). Igel nutzen im Laufe 
des Jahres verschiedene Tagesschlafplätze, diese werden unterschiedlich lang und 
z. T. mit Unterbrechungen wiederholt genutzt. Männchen nutzen eine größere Zahl 
von Schlafplätzen als Weibchen. In Mitteleuropa sind die Tiere von Mitte März/
Anfang April bis Mitte Oktober/Mitte November aktiv. Im Winter erfolgt ein 
Winterschlaf in selbst gebauten und mit Laub ausgekleideten Nestern, während-
dessen die Körperfunktionen (z. B. Herzschlag und Körpertemperatur) stark redu-
ziert werden und die Igel ausschließlich von körpereigenen Fettreserven zehren. In 
dieser Zeit ist eine Störung besonders gefährlich für die Tiere, weil dies zu einem 
Verlust an Energie führt, welche die Tiere während des Winterschlafes besonders 
benötigen.

Die Paarung erfolgt nach Ende des Winterschlafes von ca. April bis Ende August 
und ist mit einem intensiven und teilweise lautstarken Werbeverhalten verbunden 
(„Paarungskarussell“) (Holz und Niethammer 1990; Reeve 1994). In Mitteleuropa 
bringen die Weibchen nach rund 35 Tagen Tragezeit 2–10 Junge in selbstgebauten 
Nestern zur Welt, wobei es in der Regel einen, in Ausnahmefällen zwei Würfe pro 
Jahr gibt. Die Jungtiere werden blind und nackt geboren, besitzen jedoch bereits die 
erste Generation von Stacheln, die kurz nach der Geburt unter der abschwellenden 
Haut zutage treten. Die Igeljungen werden während 4–6 Wochen gesäugt und ver-
lassen das Nest zum ersten Mal nach gut 3 Wochen. Die Jungigel müssen selber 

5 Nachhaltiger Schutz von Igelpopulationen in städtischen und ländlichen …



106

lernen, was essbar ist und was nicht. Nach rund 5–6 Wochen sind die Jungigel 
selbstständig. Beobachtet man also Jungtiere (die bereits behaart sind) ohne ihre 
Mutter, ist das also durchaus normal und noch kein Zeichen dafür, dass die Tiere in 
Not sind. Die Igel sind ab dem 2. Lebensjahr geschlechtsreif.

5.1.4  Lebensraum und Nahrung

Zu den wesentlichsten Faktoren für einen geeigneten Igellebensraum zählen das 
Vorhandensein sowohl von Nahrung als auch von Verstecken für Tages- und Winter-
schlafnester, inklusive Laub für deren Auspolsterung (Morris 1973; Reeve und 
Morris 1985; Holz und Niethammer 1990). Igel kommen vor allem in struktur-
reichen, mosaikartigen Lebensräumen in Kulturlandschaften und im Siedlungs-
raum, jedoch nicht oder nur selten in Mooren, Nadelwäldern, Monokulturen jeg-
licher Art und ab einer Höhe von 1500–2000 m ü. M. vor (z. B. Corbet 1988).

Igel sind Nahrungsopportunisten. Den größten Anteil an der natürlichen Nah-
rung machen verschiedene Invertebraten aus (Yalden 1976; Dickman 1987; Holz 
und Niethammer 1990): Käfer(-larven) (Coleoptera), Regenwürmer (Annelida), 
Raupen (Lepidoptera), Ohrwürmer (Dermaptera), Schnecken (Gastropoda), Flie-
gen(-larven) (Diptera) und Tausendfüßer (Diplopoda). Wenn sich die Gelegenheit 
bietet, werden aber auch größere Tiere (z. B. Nestlinge und Aas) und Haustierfutter 
nicht verschmäht. Pflanzliche Nahrung (z. B. Früchte) nimmt nur einen sehr kleinen 
Stellenwert ein und kann vom Verdauungssystem des Igels nicht aufgeschlossen 
werden. Igel profitieren also von einer hohen Biodiversität der Flora und der (In-
vertebraten-)Fauna in einem Gebiet.

5.1.5  Populationsdynamik

Die hauptsächlichen natürlichen Mortalitätsfaktoren sind Verhungern, Prädation 
und Krankheiten. Die Sterblichkeit der Igel ist mit 65 % im ersten Lebensjahr be-
sonders hoch; die Lebenserwartung liegt bei durchschnittlich 2 Jahren, wobei 5–7 
Überwinterungen selten sind (Morris 2018). Die natürlichen Feinde von aus-
gewachsenen, gesunden Igeln sind vor allem Dachs (Meles meles) und Uhu (Bubo 
bubo), während jungen und geschwächten Igeln auch andere Beutegreifer wie 
Füchse, Rabenvögel und Hunde gefährlich werden können (Holz und Niethammer 
1990; Reeve 1994). Zusätzlich zu den natürlichen Gefahren gibt es eine Vielzahl an 
tödlichen Gefahren für Igel, die durch menschliche Aktivitäten verursacht sind. 
Dazu zählen vor allem der Autoverkehr (z. B. Reeve 1994; Huijser und Bergers 
2000; Rautio et al. 2016), der Einsatz von Motorsensen/Fadenmähern bzw. Mäh-
robotern (Rasmussen et al. 2021), steilwandige Schächte und Gartenteiche (Fallen/
Ertrinken), liegengelassener Abfall und Netze (Verfangen) (e.g. Reeve 1994; Bex-
ton und Couper 2019; Lukešová et al. 2021) und ausgelegte Giftköder. Globale Ver-
änderungen im Anthropozän (z. B. industrialisierte Landwirtschaft, Insektensterben, 
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Urbanisierung) haben wahrscheinlich einen noch wesentlich stärkeren Einfluss auf 
die Igelpopulationen. Die relative Bedeutung der natürlichen und anthropogenen 
Mortalitätsfaktoren ist jedoch methodisch schwierig zu erfassen und heute noch 
mehrheitlich unbekannt.

5.1.6  Schutzstatus

Obwohl der Igel (E. europaeus) laut der internationalen Roten Liste als nicht ge-
fährdet eingestuft wird (‚Least Concern‘, Amori 2016), gilt die Art lokal als poten-
ziell gefährdet (‚Near Threatened‘). Das bedeutet, dass negative Bestandsent-
wicklungen festgestellt wurden und die Gefahr des Aussterbens in Teilen ihres 
Verbreitungsgebietes besteht. So steht der Igel in Österreich, der Schweiz und der 
Bundesrepublik Deutschland bereits auf der Vorwarnliste der Roten Liste (Spitzen-
berger 2005; Meinig et al. 2020; Graf und Fischer 2021); in Großbritannien ist er 
sogar als gefährdet (‚Vulnerable‘) eingestuft (Mathews und Harrower 2020).

Die Ursachen dieses europaweit festgestellten Populationsrückganges sind bis-
her nicht geklärt. Gründe dafür könnten multifaktoriell oder je nach Lebensraum 
unterschiedlich sein. Folgende Faktoren werden als mögliche Ursachen für den 
Rückgang diskutiert: die allgemein zunehmende Lebensraumzerstörung und Ver-
schlechterung der Lebensraumqualität, die einhergehende Isolierung von Populatio-
nen, der Verlust der Nahrungsgrundlage durch den Rückgang der Insekten, eine 
zunehmende Prädation und Konkurrenz durch Dachse, eine Zunahme des Verkehrs, 
Toxizität von Wirkstoffen in der Landschaft sowie klimatische Veränderungen. Die-
ser Mangel an Evidenz zeigt einen dringenden Forschungsbedarf auf. Um den 
Rückgang der Igelbestände zu stoppen, sind Schutzmaßnahmen in Zukunft un-
erlässlich.

5.2  Igelschutz im ruralen Lebensraum

Igel werden traditionell als eine in ländlichen Gebieten lebende Art betrachtet, neu-
ere Studien haben jedoch gezeigt, dass Igel eher in Städten zu finden sind und in 
städtischen Gebieten eine höhere Dichte aufweisen als in Agrarlandschaften oder in 
Dörfern, die von einer landwirtschaftlichen Matrix umgeben sind (Hubert et  al. 
2011; van de Poel et al. 2015; Pettett et al. 2017a; Williams et al. 2018). In der Tat 
sind Igel in diesen ländlichen Gebieten nicht mehr allgegenwärtig und weisen dort 
eine sehr viel lückenhaftere diskontinuierliche Verteilung auf. Bisher hat keine Stu-
die direkt untersucht, ob Veränderungen im landwirtschaftlichen Management zu 
Änderungen in der Dichte und Verteilung von Igelbeständen führen, nichtsdesto-
trotz könnten generelle Naturschutzmaßnahmen im ländlichen Bereich sicher auch 
speziell dem Igel von Vorteil sein. Im Folgenden wird dargestellt, welche Maß-
nahmen in ländlichen Gebieten bzw. Agrarlandschaften für den Schutz von Igeln 
aufgrund von Forschungsergebnissen vorgeschlagen werden.
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5.2.1  Verbesserung des natürlichen Nahrungsangebotes

Igel benötigen eine proteinreiche und abwechslungsreiche Nahrung, die in erster 
Linie aus verschiedenen Arthropoden besteht, aber auch Vogeleier, Aas und ge-
legentlich Früchte umfasst (Hubert et al. 2011; Pettett 2016). Was ein Igel in einer 
bestimmten Nacht frisst, hängt vom örtlichen Nahrungsangebot ab, das wiederum 
von einer Reihe von Faktoren wie dem örtlichen Lebensraum, dem Wetter oder der 
Jahreszeit bestimmt wird (Wroot 1984; Dickman 1987; Morris 2018).

Die Verfügbarkeit von Nahrung wird als positiver Einfluss auf die Verbreitung 
von Igeln genannt (Cassini und Krebs 1994) und hat nachweislich einen Einfluss 
auf deren Habitatwahl (Hof und Bright 2010a, b; Hof et al. 2012; Haigh et al. 2013). 
Experimentell wurde nachgewiesen, dass Igel nahrungsreiche Plätze gezielt auf-
suchen, weshalb Orte mit hoher Nahrungsverfügbarkeit auch zur Erklärung von 
Igelbestandsdichteschwankungen herangezogen wurden (Cassini und Krebs 1994; 
Hubert et  al. 2011; Pettett 2016). So wurde zum Beispiel die Zusatzfütterung in 
Dörfern als Ursache für die dort beobachteten höheren Igeldichten im Vergleich zur 
umgebenden Agrarlandschaft herangezogen (Hubert et al. 2011). Ein größeres An-
gebot an natürlicher Beute in den Dörfern kann aber auch durch den geringeren 
Pestizideinsatz im Vergleich zu landwirtschaftlichen Flächen verursacht sein (Hu-
bert et al. 2011). Generell wird die geringe und breit gestreute Nahrungsverfügbar-
keit in den Agrarlandschaften auch als Ursache für größere Igelstreifgebiete ge-
sehen: Der Aktionsraum muss größer sein, um den täglichen Energiebedarf decken 
zu können (Pettett et al. 2017b).

Auch die intra- und interspezifische Konkurrenz um Nahrungsressourcen kann 
sich auf Igel auswirken (Morris 2018), wobei unbekannt ist, inwieweit dieses Wett-
eifern die Populationsgröße der Igel beeinflusst (Trewby et al. 2014). Es hat sich 
jedoch gezeigt, dass Igel in Gebieten, in denen Nahrungsressourcen reichlich vor-
handen sind, auch mit starken Nahrungskonkurrenten wie Dachsen (Meles meles) 
und Füchsen (Vulpes vulpes) koexistieren können. Reichhaltige Nahrungsressourcen 
ermöglichen daher wahrscheinlich die Koexistenz vieler verschiedener Säugetiere 
und können eine größere Nischendifferenzierung ermöglichen.

Da die Nahrungsverfügbarkeit die Igeldichte und -verteilung in ländlichen 
Lebensräumen begrenzt (Hof 2009; Pettett 2016), sollten Managementmaßnahmen 
darauf abzielen, das Beutetierangebot für den Igel quantitativ und qualitativ zu er-
höhen. Dazu gehören Maßnahmen wie der Verzicht auf Insektizide und die Anlage 
und Pflege von Ackerrandstreifen, von Hecken, Käferbänken und Totholzplätzen 
(Dickman 1987; Yarnell und Pettett 2020). Zudem erhöht der abwechselnde Betrieb 
mit Weideflächen, Ackerbau und stillgelegten Feldern die Heterogenität in der 
Landschaft und schafft damit einen besseren Lebensraum für eine größere Vielfalt 
von Arten. Es ist wahrscheinlicher, dass solche diversen Landschaften eine lebens-
fähige Igelpopulation beherbergen als einseitig genutzte Ackerbaubetriebe (Macdo-
nald et al. 2007).

Dort, wo Igel in ländlichen Gegenden vorkommen, bevorzugen sie eindeutig die 
Lebensräume Weide und Feld, wohingegen sie Acker- und Waldlebensräume mei-
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den (Doncaster 1992; Williams et al. 2018). Gelegentlich suchen Igel nach der Ernte 
aber auch aktiv Ackerflächen zur Nahrungssuche auf (Haigh et al. 2013), was durch 
ausgedehnte und schutzspendende Umgrenzungen mit Hecken und Wildwiesen ge-
fördert werden kann (Doncaster 1994; Hof und Bright 2010a; Hof et al. 2012).

Die (Wieder-)Anlage von Hecken und Feldrändern werden insbesondere in in-
tensiv bewirtschafteten Ackerlandschaften empfohlen, in denen Nahrungsangebot 
und Nestplätze für Igel spärlich sind (Hof und Bright 2010b). Besonders effektiv ist 
das Vorhandensein eines Heckenstreifens bzw. einer Heckenbucht, die zusätzliche 
Deckung, Nestmaterial und wirbellose Beutetiere bieten. Wo möglich, sollten min-
destens 2 m breite, grasbewachsene bzw. gebüschartige Ränder um landwirtschaft-
liche Felder angelegt werden (Moorhouse et  al. 2014). Auch unbewirtschaftete 
Grasflächen in Weidegebieten sollten gefördert werden, um Nest- und Ruheplätze 
für den Sommer zu schaffen (Moorhouse et al. 2014). Das Anlegen bzw. Erhalten 
von 4–6 m Feldrändern und die Einbeziehung von Heckenbuchten in ackerbaulich 
geprägte Landschaften wird auch durch Agrarumweltprogramme empfohlen und 
unterstützt, um Rückzugs- und Nahrungshabitate für verschiedene Wildtiere zu 
schaffen (Hof et al. 2012).

Traditionelle Anbaumethoden mit einem Mosaik aus Weide- und Ackerflächen, 
gut vernetzten Hecken, Büschen, Überwinterungsbrachflächen und Futterpflanzen 
werden empfohlen (Hof et al. 2012). Je größer die Vielfalt der Landtypen ist, desto 
größer ist auch das Angebot an Lebensraumtypen, die das ganze Jahr über wirbel-
lose Beutetiere aufnehmen können (Dickman 1987). In wirtschaftlich stark ge-
nutzten Agrarlandschaften sollten z. B. in für den Menschen wirtschaftlich weniger 
wichtigen Gebieten Maßnahmen für den Igelschutz getroffen werden. So könnte 
beispielsweise der Lebensraum für Igel rund um landwirtschaftliche Gebäude ver-
bessert werden bzw. sollten Gärten, Grünland und kleine Weideflächen aufgewertet 
werden, um lokale Populationen zu unterstützen.

Mithilfe des ökologischen Landbaus lässt sich die Verfügbarkeit von Beutetieren 
für den Igel erhöhen (Hole et  al. 2005). Diese Zunahme der Abundanz und des 
Artenreichtums ist hier in erster Linie auf die Verringerung des Einsatzes von Pesti-
ziden, die schonende Bewirtschaftung bzw. zeitweise Nicht-Bewirtschaftung von 
Flächen und die Nutzung von Mischkulturen zurückzuführen. Die erhöhte Verfüg-
barkeit von Beutetieren ist für den Igel wahrscheinlich vorteilhaft und die sie ver-
ursachenden Maßnahmen könnten daher auch vorteilhaft sein, wenn sie auf einzelne 
Gebiete in nicht-ökologischen Betrieben übertragen werden (Macdonald et al. 2007).

Eine reduzierte Bodenbearbeitung erhöht die Abundanz von Regenwürmern 
(Peigné et al. 2009; Briones und Schmidt 2017) und kann die Nutzung von Acker-
flächen durch Igel erhöhen (Haigh et  al. 2013). Es besteht ein direkter negativer 
Zusammenhang zwischen dem Regenwurmvorkommen und der Tiefe der Bodenbe-
arbeitung, wobei Direktsaat und konservierende Landwirtschaft die höchste Regen-
wurmdichte aufweisen. Es ist jedoch anerkannt, dass es nach Umstellung von kon-
ventioneller Bodenbearbeitung auf Direktsaat oder konservierende Landwirtschaft 
bis zu 10 Jahre dauern wird, bis sich Verbesserungen in der Bodenstruktur 
und  -gesundheit sowie der Biomasse der Regenwürmer einstellen (Briones und 
Schmidt 2017).
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Es ist anzunehmen, dass Käferbänke (mindestens 2 m breite und 40 cm hohe 
Erdwälle mit ganzjährigem insektenfreundlichen Bewuchs), die große Ackerflächen 
durchqueren, das Nahrungsangebot für Igel verbessern und als Wanderkorridore 
dienen können. Der Vorteil für den Landbesitzer bei der Anlage und Pflege von 
Käferbänken ist, dass die durch die Käferbänke in das Ackerland einwandernden 
räuberischen Spinnen und Käfer sich von Arten (z. B. Blattläusen) ernähren, die 
wiederum die Nutzpflanzen schädigen (Collins et al. 2002). Durch Käferbänke wer-
den also die Schäden an den Feldfrüchten und der Bedarf an Insektiziden verringert, 
was dem Landwirt zusätzliche wirtschaftliche Vorteile bringt (Wratten 1988), und 
sie bieten einen guten Lebensraum für Käfer, Spinnen und Raupen (Meek et  al. 
2002), die eine wichtige Nahrungsquelle für die Igel darstellen.

5.2.2  Verbesserung von Schutzstrukturen

Einer der wichtigsten Orte für Igel ist deren Nest : Tagsüber  ruhen Igel in einem 
Tagesschlafnest, das Sicherheit und Schutz bietet und von Zeit zu Zeit gewechselt 
wird. Noch wichtiger ist das Winterschlafnest, in dem sie mehrere Monate und 
größtenteils bewegungsunfähig verbringen (Yarnell et  al. 2019; Bearman-Brown 
et al. 2020a) und das Nest für die Geburt der Jungen (Morris 2018). Nester variieren 
in Bezug auf Baumaterialien und Standort, bestehen aber typischerweise aus breiten 
Blättern und/oder Gras, die in eine feste Stützstruktur aus Brombeersträuchern, Ge-
hölz oder auch in kleine Hohlräume (in Bäumen oder in der Erde) eingebaut werden 
(Morris 2018). Viele Nester befinden sich dabei in dorniger oder stechender Vegeta-
tion, unter Brombeeren, Stechpalmen, Weißdorn oder Brennnesseln (Morris 1973; 
Reeve und Morris 1985; Bearman-Brown et al. 2020a). Im Sommer verzichten Igel 
manchmal auch auf den Bau von Nestern und schlafen einfach in der dichten Vege-
tation (Morris 2018). Wesentlich größer und fester gebaut sind die Nester für den 
Winterschlaf, der in der Regel von Mitte November bis Mitte März dauert, aber 
aufgrund der lokalen Wetterbedingungen in der Dauer stark variiert (Haigh et al. 
2012b). Die meisten Igel werden im Winter nur für kurze Zeit aktiv, in der Regel als 
Reaktion auf wärmere Temperaturen, und im Durchschnitt nutzen Igel ein bis fünf 
verschiedene Nester pro Winter, die sie alle zumeist vor Beginn des Winterschlafes 
schon gebaut haben (Yarnell et al. 2019; Bearman-Brown et al. 2020a).

Da Nester überlebensnotwendig für Igel sind, muss der Schutz von Igeln in einer 
Verbesserung von Nistmöglichkeiten bestehen. Ungepflegte Flächen, die Deckung 
und Laubstreu bieten, werden von Igeln bevorzugt zum Nestbau genutzt (Reeve und 
Morris 1985). Dabei ist Laubstreu ein wichtiges Nestbaumaterial und sollte ent-
weder liegen gelassen oder in der Nähe potenzieller Igelnestplätze wie Baumreihen, 
Gehölzen oder Hecken zu Haufen gesammelt werden (Morris 1973). Geschützte 
Bereiche mit größeren, langlebigen Brombeerhecken sollten angelegt und/oder er-
halten werden, da diese wichtige, sichere Überwinterungsplätze bieten, was die Stö-
rung und damit das Risiko der Sterblichkeit von Igeln im Winter verringern (Morris 
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1973). Bei der Bewirtschaftung von Gebüschen und Gehölzen im Winter sollte man 
auf überwinternde Igel Rücksicht nehmen, sie vorab suchen und gegebenenfalls 
schützen oder – wenn nötig – umsetzen und bei diesen Maßnahmen die vorhandenen 
Buschflächen und Laubstreuhaufen möglichst intakt halten (Morris 1973; Reeve 
und Morris 1985).

In Gebieten, in denen Dachse und Igel koexistieren, kann man vermuten, dass 
Lebensraummerkmale wie dichte Vegetation, intakte Hecken und Gebüsche dazu 
beitragen, geeignete Rückzugsgebiete zu schaffen, die es dem Dachs erschweren, 
Igel zu jagen (Hof et al. 2012). Igel halten sich in Gebieten, die von Dachsen 
frequentiert werden, mehr in der Nähe von Schutzstrukturen auf als in Gebieten 
ohne Dachse (Hof et  al. 2012). Unter diesen Umständen könnte jede Ver-
größerung von Schutzstrukturen (wie z.  B. kleinere Felder, mehr Hecken und 
ausgedehnte Feldränder) das Fortbestehen von Igeln in Gebieten mit Dachsvor-
kommen erleichtern.

Für die Anlage eines Nestes braucht der Igel eine stützende Struktur, wofür er 
Hecken nutzen kann. Größere Hecken bieten mehr Unterschlupf- und Futter-
möglichkeiten für Igel als kleine Hecken, allerdings findet sich in großen dichten 
Hecken aufgrund des geringeren Lichteinfalls weniger Nestmaterial (Laub), wel-
ches der Igel dann im Umfeld sammelt und in die Hecke einträgt. Hecken, die mehr 
als 3 m hoch sind und im Winter in einem 3-jährigen Turnus geschnitten werden, 
sorgen für robuste und gesunde Hecken, die einen hohen Blüten- und Fruchtertrag 
haben (Staley et al. 2012), was wiederum der biologischen Vielfalt wirbelloser Tiere 
(Maudsley 2000) und deren Fressfeinden zugutekommt. Ein Rotationsschnitt stellt 
außerdem sicher, dass zwei Drittel der Hecken in jedem Jahr ungeschnitten bleiben, 
wodurch die Mulch an der Basis der Hecke das für den Nestbau erforderliche vege-
tative Wachstum im Unterholz behindern kann. Idealerweise sollte die Basis der 
Hecke mehr als 2 m breit sein und mit einer dichten, lückenlosen Vegetation an der 
Basis ausgestattet sein. Beim Schneiden von Hecken muss darauf geachtet werden, 
dass die Vegetation an der Basis der Hecke nicht abgeschnitten wird, um nistende 
und überwinternde Igel zu schützen.

Eine Erhöhung der Dichte, Breite, Höhe und Länge von Hecken auf landwirt-
schaftlichen Flächen kommt vielen Arten, darunter auch Igeln, zugute, wobei mög-
lichst artenreiche Hecken mit Baumbeständen die Abundanz und Vielfalt der 
Wirbellosen und damit das Nahrungsangebot für Igel besonders erhöhen (Amy 
et al. 2015). Der Erhalt und die Wiederherstellung von gut vernetzten Hecken mit 
Brombeer- und Rosenunterwuchs und guter Bodenbedeckung innerhalb von Acker-
lebensräumen wird empfohlen, um die Eignung von Feldern für Igel sowohl in den 
Sommernächten als auch während des Winterschlafs zu verbessern (Haigh et  al. 
2012b; Morris 2018). Ältere Bäume bieten zusätzliches Nistmaterial und sind auch 
für wirbellose Beutetiere von Vorteil (Merckx et al. 2012). In Kombination mit ge-
eigneten Feldrändern erleichtert die Heckenmatrix Bewegungen zwischen Habita-
ten und so die Ausbreitung von Igelpopulationen (Moorhouse et al. 2014), wodurch 
die Fragmentierung der Lebensräume verringert und die Lebensfähigkeit der Popu-
lationen erhöht wird.
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5.2.3  Vernetzung von Lebensräumen

Die Fragmentierung von Lebensräumen ist eine der Hauptursachen für den welt-
weiten Verlust der biologischen Vielfalt. Fragmentierte Lebensräume führen zu 
kleinen Populationen, die mit höherer Wahrscheinlichkeit aussterben werden 
(Forman und Alexander 1998). Jüngste Studien über Igel zeigen, dass ihre Popu-
lationen in der ländlichen Agrarlandschaft in Großbritannien stark fragmentiert 
sind (Williams et  al. 2018). Außerdem sind die lokalen Populationen auf dem 
Lande genetisch differenziert (Becher und Griffiths 1998), was darauf hindeutet, 
dass Igel entweder schlechte Ausbreitungsmöglichkeiten haben oder dass Aus-
breitungshindernisse die Populationen fragmentieren (Barthel et al. 2020). Daher 
kann die Identifizierung und Schaffung geeigneter Verbindungshabitate wie He-
cken oder Feldränder die Wahrscheinlichkeit eines lokalen Aussterbens verringern 
(Moorhouse et al. 2014).

Einige der Erkenntnisse über Igelbewegungen stammen aus Studien, in denen 
rehabilitierte Igel in der ländlichen Umgebung ausgewildert wurden. Diese Studien 
haben gezeigt, dass Igel sich schnell durch Agrarlandschaften bewegen (Doncaster 
1992, 1994; Doncaster et al. 2001). Igel, die in eine neue Umgebung entlassen wer-
den, zeigen sehr unterschiedliche Erkundungsbewegungen, wobei sie eine deutliche 
Vorliebe für Siedlungsgebiete zeigen, während sie landwirtschaftlich geprägte Ge-
biete meiden (Doncaster et al. 2001; Pettett et al. 2017a).

Ob Igel bestimmten Mustern folgen, ist ungewiss, und weitere Untersuchungen 
darüber, wie und über welche Entfernungen sich Igel ausbreiten, sind notwendig, 
um über die Funktionalität von Lebensraumkorridoren zu informieren. Auf der 
Grundlage der verfügbaren Daten ist es jedoch plausibel, dass die Igelbewegungen 
durch die Landschaft wahrscheinlich durch eine größere Komplexität der Lebens-
räume erleichtert wird, wobei die Zahl der linearen Merkmale wie Hecken, Acker-
ränder, Feldwege und Fahrspuren die Bewegung erleichtern und die Vernetzung der 
Populationen verbessern (Moorhouse et  al. 2014). Daher sind Landschaften mit 
einer hohen Dichte an linearen Merkmalen und kleinen Landparzellen vorteilhaft 
für die Wanderung. Bei großen Feldern sollten Feldränder, robuste Hecken und 
Merkmale wie Käferbänke hinzugefügt werden, um die Durchlässigkeit dieser 
Lebensräume zu erhöhen und gleichzeitig zusätzliche Nahrungsressourcen bereit-
zustellen (Moorhouse et al. 2014; Pettett et al. 2017a).

Igel sind in der Lage, sich über weite Entfernungen zu verbreiten (> 4 km), so-
dass Populationen innerhalb dieses Bereichs wahrscheinlich nicht isoliert sind 
(Doncaster et  al. 2001). Lineare Strukturen und Habitatränder, insbesondere 
Straßenränder und Hecken, werden von Igeln als Ausbreitungskorridore genutzt, 
sodass bei deren Bewirtschaftung auf die potenzielle Anwesenheit von Igeln ge-
achtet werden sollte (Hof et al. 2012).

Hecken werden oft eingezäunt, um Schäden an ihnen durch Weidetiere zu ver-
hindern. Kosten für solche Zäune zum Zwecke des Natur- bzw. Artenschutzes wer-
den den Landwirten teilweise erstattet. Die Zaunmaschengröße sollte dabei 
10–20 cm betragen, um den Igeln den Durchgang und Zugang zur Hecke zu ermög-
lichen und nicht als eine weitere Barriere zu fungieren.
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In vielen Fällen können das Nahrungsangebot, Schutzstrukturen und die Ver-
netzung des Lebensraumes gleichzeitig durch dieselben Managementmaßnahmen 
verbessert werden. Zum Beispiel sollte die Erhöhung der Heckendichte bzw. -fläche 
den Igeln gleichzeitig Nestplätze und Schutz bzw. Zuflucht vor Raubtieren bieten 
und zudem die Biomasse und womöglich Vielfalt an wirbellosen Beutetieren er-
höhen und Korridore für die Ausbreitung zwischen benachbarten Populationen bie-
ten (Hof et al. 2012). Zudem kommen viele der Optionen, die in den derzeitigen 
Agrarumweltprogrammen zur Verbesserung der Lebensräume für Vögel und wirbel-
lose Tiere in der Landwirtschaft beworben und gefördert werden, zugleich auch 
Igeln zugute. Angesichts der großen Betriebsflächen bei Landwirtschaftsbetrieben 
sollte ein großes Potenzial für die Förderung der Igel bei einem ökologischen Um-
bau der Bewirtschaftungsweise bestehen.

5.3  Igelschutz im Siedlungsraum

Igel können regelmäßig in städtischen Gebieten angetroffen werden, sie erreichen 
hier sogar höhere Dichten als in ländlichen Gebieten (Hubert et al. 2011; van de 
Poel et al. 2015; Pettett et al. 2017a; Williams et al. 2018). Folgende Faktoren füh-
ren dazu, dass Igel in Städten günstige Lebensbedingungen finden: gute Lebens-
raumqualität (Zingg 1994), hohes anthropogenes Nahrungsangebot (Hubert et al. 
2011), höhere Diversität und Verfügbarkeit der Vegetationsstrukturen zum Bau von 
Tagesnestern (Baker und Harris 2007), günstige klimatische Bedingungen (Pickett 
et al. 2001) sowie ein geringeres Prädationsrisiko durch Dachse (Møller 2012; Pet-
tett et al. 2017a). Obwohl Städte als potenzieller Zufluchtsort für Igel nach deren 
Rückgang in ländlichen Gebieten galten, sind Igelzahlen auch in städtischen Ge-
bieten rückläufig (Taucher et al. 2020). Schutzmaßnahmen sind daher wichtig, um 
ihr weiteres Überleben zu sichern. Unsere Empfehlungen zur Förderung von Igeln 
im städtischen Raum haben wir wieder in drei Abschnitte unterteilt: Nahrungsan-
gebot, Schutzstrukturen und Vernetzung.

5.3.1  Verbesserung des natürlichen Nahrungsangebotes

Studien haben gezeigt, dass zwar die Regenwurm-Biomasse und die Verfügbarkeit 
von menschlichen Futterquellen in städtischen Gebieten höher ist als auf dem Land, 
doch die Arthropoden-Biomasse geringer ist (Hubert et al. 2011). Es ist anzunehmen, 
dass Igel als Insektenfresser vom aktuellen, globalen Insektenrückgang betroffen 
sind (Hallmann et  al. 2017). Die Verfügbarkeit von natürlichen Nahrungsquellen 
scheint für Igel in allen Lebensräumen ein limitierender Faktor zu sein. In einer Stu-
die aus Finnland von der nördlichen Verbreitungsgrenze war das Verhungern der 
Grund für mehr als die Hälfte (56 %) der natürlichen Todesfälle bei Igeln (Rautio 
et al. 2016). Auf öffentlichen und privaten Flächen können Igel indirekt durch die 
Förderung von Arthropoden  – ihre Nahrungsgrundlage  – gefördert werden. Dazu 
wird am besten eine Vielfalt an einheimischen Sträuchern, Kräutern und Bäumen 
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gepflanzt, sodass nicht nur eine große Vielfalt an Arten, sondern auch an Vegetations-
strukturen, die wiederum verschiedenen Arten Verstecke und Nahrung bieten, ent-
steht. Einheimische Arten haben hier einen besonderen Wert, da die lokale Tier- und 
Pflanzenwelt über Jahrtausende der gemeinsamen Evolution aufeinander abgestimmt 
sind und dadurch einige Insektenarten existenziell mit bestimmten (einheimischen) 
Nahrungspflanzen verknüpft sind. Auch Elemente wie Asthaufen, Komposthaufen 
oder sogenannte „wilde Ecken“ fördern die Nahrungsgrundlage der Igel. Auf den 
Einsatz von Pestiziden und anderen Giften sollte verzichtet werden. Es gibt Hinweise 
darauf, dass sich Rattengifte und Chlorkohlenwasserstoffe in Igeln anreichern kön-
nen (D’Havé et al. 2006; Dowding et al. 2010a). Die Auswirkungen solcher Gifte auf 
Igel sind unbekannt, doch als Insektenfresser leidet der Igel wahrscheinlich unter 
dem Einsatz von Pestiziden durch eine Reduktion der Nahrungsverfügbarkeit.

Nebst dem Verlust von natürlichen Nahrungsquellen stehen in Städten auch die 
Räume, welche Igel für die Nahrungssuche nutzen, also offene Grünflächen mit 
Versteckmöglichkeiten, zunehmend unter dem Verdichtungsdruck der Städte. Es ist 
daher wichtig, bestehende Grünflächen soweit wie möglich zu erhalten und ver-
siegelte Flächen zu entsiegeln, um dadurch die Arthropodenvielfalt und -biomasse 
zu fördern. Eine übermäßige Pflege der Grünräume (z. B. sehr häufiges Mähen oder 
Laub unter Hecken entfernen) sollte aus demselben Grund vermieden werden.

Die Fütterung von Igeln scheint in Siedlungsgebieten weit verbreitet zu sein. In 
einer Studie aus Finnland wurden die Mageninhalte von toten Igeln untersucht 
(Rautio et al. 2016). 92 % der untersuchten Tiere wiesen Rückstände von anthropo-
gener Nahrung im Magen auf, vor allem Fisch und Milch. Gleichzeitig konnte in 
57 % der untersuchten Igel eine Salmonella enteritidis-Infektion festgestellt wer-
den. In einer Untersuchung aus Kopenhagen starben 2 von 9 Tieren an einer 
Salmonella- Infektion (Rasmussen et al. 2019). Mit zunehmender Dichte der Igel 
nehmen auch die Prävalenz und die Intensität von Parasiten und Krankheiten zu, 
dies konnte auch in städtischen Igeln gezeigt werden (Egli 2004). Futterstellen sind 
oft Orte, an denen mehrere Tiere zusammenkommen und somit häufig Parasiten und 
Krankheiten untereinander übertragen werden können. Neben der möglichen Über-
tragung von Parasiten an Futterstellen ist ein weiteres Problem der künstlichen Zu-
fütterung, dass Igel kaum entsprechend ihrer natürlichen Ansprüche (proteinreiche 
und kohlenhydratarme Nahrung) gefüttert werden können. Die Auswirkungen einer 
solchen Fehlernährung auf die Konstitution, das Verhalten und die langfristigen 
Überlebenschancen der Igel muss noch im Detail untersucht werden. Klar ist aber, 
dass gewisse Nahrungsmittel, die Igel nicht verdauen können, wie zum Beispiel 
Milchprodukte, Durchfall verursachen. Eine Studie zeigte, dass eine Futterstelle im 
Garten die Aktivität der Igel im Winter erhöht, einer Zeit, in der sich Igel normaler-
weise im Winterschlaf befinden und zwischenzeitliche Aufwach- und Aktivitäts-
phasen besonders gefährlich sind, da sie lebensnotwendige Fettreserven be-
anspruchen, die im Winter selbst nicht aufgefüllt werden können (Gazzard und 
Baker 2020). Zusätzlich änderte sich das Raumnutzungsverhalten der Igel in Ge-
bieten mit Futterstellen, und die Igel verbrachten mehr Zeit in der Nähe von Futter-
stellen anstatt mit der Suche nach natürlicher Nahrung (Gazzard und Baker 2020). 
Aufgrund der bisher genannten Gründe raten wir dringend von einer Fütterung von 

A. Berger et al.



115

Igeln ab und appellieren stattdessen an ein Habitatmanagement zur Verbesserung 
des natürlichen Nahrungsangebotes für Igel.

5.3.2  Verbesserung von Schutzstrukturen

Nester sind wichtige Strukturen für Igel. Sie bieten Schutz während des Winter-
schlafs, werden für die Aufzucht der Jungen genutzt und bieten tagsüber Versteck-
möglichkeiten. Zwei wichtige Faktoren beim Nestbau sind stützende Elemente und 
Laubblätter zum Füllen des Nests (Morris 1973). Somit sind die Verfügbarkeit eines 
passenden Ortes und Füllmaterial für den Nestbau ausschlaggebend. Laubblätter 
sind in städtischen Gebieten weit verbreitet, hier sollte ein Fokus darauf gelegt 
 werden, diese nicht gleich nach Laubfall zu entfernen, sondern liegenzulassen oder 
an einem ungestörten Ort zu deponieren, sodass sie von den Igeln für den Nestbau 
genutzt werden können. Gleichzeitig dienen diese Blätter vielen Insekten als Ver-
steck und Nahrungsgrundlage, wodurch Igel auch indirekt gefördert werden. Wir 
plädieren für etwas mehr Wildnis in der Stadt, wo dies sicherheitstechnisch möglich 
ist. Dies muss nicht ein großes Areal sein, es reicht beispielsweise, eine Ecke in 
jedem Garten oder Park etwas sich selbst zu überlassen. Öffentliche Grünflächen 
können mit einem guten Beispiel vorangehen. Der zweite wichtige Punkt für den 
Nestbau sind stützende Elemente in Bodennähe. Diese Funktion können Brombeer-
büsche, dichte, niedrige Hecken oder aber ein Hohlraum unter einem Gartenhaus 
übernehmen, die auch im Winter Schutz bieten. Sie dienen als Orte für den Nestbau 
(Morris 2018) oder als Versteck, wenn Gefahr durch Fressfeinde droht (Pettett et al. 
2017b). In Städten ist auffällig, wie besonders bei Neubauten oft die Strauchschicht 
komplett fehlt. Es werden Bäume und Rasen oder Wiesen gepflanzt, häufig fehlt aber 
die wichtige Schicht dazwischen. Durch die Pflanzung von einheimischen (siehe 
oben), dichten Sträuchern können Igel im Siedlungsraum gefördert werden. Diese 
Strukturen bieten Igeln auch Schutz vor Fressfeinden, beispielsweise Dachsen, und 
können den beiden Arten ein Zusammenleben ermöglichen. Igel meiden Gebiete mit 
hoher Dachspräsenz, und die Siedlungsgebiete zeichnen sich dadurch aus, dass sie 
generell weiter von Dachsbauten entfernt liegen (Hubert et al. 2011). Große Hinter-
gärten, wie sie in England typisch sind und dort bevorzugte Lebensräume der urba-
nen Dachse sind, wurden von weiblichen Igeln gemieden (Dowding et al. 2010b). 
Untersuchungen aus der Schweiz haben gezeigt, dass Dachse selbst in städtischen 
Gebieten auf dem Vormarsch sind (Geiger et al. 2018). Wie sich die zunehmenden 
Dachszahlen auf die städtischen Igel auswirken, bedarf weiterer Forschung. Da der 
Dachs nicht nur ein Fressfeind, sondern auch ein Nahrungskonkurrent des Igels ist, 
ist anzunehmen, dass durch eine Förderung der Nahrungsgrundlage die Konkurrenz 
zwischen den zwei Arten reduziert werden kann.

Weitere durch Menschen verursachte Sterblichkeitsfaktoren für Igel in der Stadt 
sind der Straßenverkehr und Unfälle bei Gartenarbeiten. In einer Untersuchung aus 
Finnland machte der Straßenverkehr 97 % der vom Menschen verursachten Sterb-
lichkeit von Igeln aus (Rautio et  al. 2016). Untersuchungen des Verhaltens von 
besenderten Igeln bei Straßenüberquerungen zeigten, dass Igel diese Barrieren be-
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wusst in ihr Raumsystem integriert haben und im Sinne einer aktiven Risikover-
meidung agieren (Bontadina 1991). Autofahrer sollten besonders im Juli und Au-
gust nachts vorsichtig fahren, um das Überfahren von Igeln zu vermeiden, da zu 
dieser Zeit die Sterblichkeit durch den Straßenverkehr einen Höhepunkt erreicht 
(Holsbeek et al. 1999; Haigh et al. 2013; Rautio et al. 2016). Zu dieser Zeit disper-
sieren die Jungtiere, und die Weibchen erhöhen ihre Aktivität nach der Aufzucht der 
Jungtiere. Geschwindigkeitsreduktionen können in durchgrünten Quartieren oder 
an kritischen Querungsstellen sinnvoll sein, da dadurch die Bremsbereitschaft der 
fahrenden Person erhöht wird. Weiterhin können Igel durch die Anlage von Dunkel-
korridoren mithilfe von Vegetation und reduzierter Beleuchtung durch Straßen-
laternen entlang der Straße um besonders gefährliche Straßenabschnitte herum-
geführt werden (Berger et  al. 2020a). Wildtierbrücken oder Unterführungen sind 
eine  weitere Möglichkeit, um Igel von gefährlichen Straßenquerungen abzuhalten 
(van Vuurde und van der Grift 2005; Ascensão und Mira 2007; Baker et al. 2007; 
Eldridge und Wynn 2011). Eine Studie zu den Todesursachen von städtischen Igeln 
in Dänemark hielt fest, dass von neun Igeln einer in einem künstlichen Flusslauf 
ohne Ausstiegshilfe ertrank und ein weiterer Igel samt Nest bei Gartenarbeiten ge-
schreddert wurde (Rasmussen et  al. 2019). Wenn bei Gartenarbeiten, besonders 
beim Umschichten eines Asthaufens, bei der Verwendung von Fadenmähern oder 
beim Entfernen von Sträuchern, vorsichtig vorgegangen wird, können solche Un-
fälle vermieden werden. Es ist darauf zu achten, mit Mähgeräten niemals unter 
Sträuchern und Hecken zu mähen, Asthaufen vorsichtig und ohne spitze Gegen-
stände (z. B. Heugabeln) auseinanderzunehmen und Netze oder lose Zäune nicht im 
Garten herumliegen zu lassen, da sich Igel darin verheddern können. Wasserstellen, 
beispielsweise Gartenteiche, werden von Igeln gerne besucht, um dort zu trinken 
(Hof und Bright 2009), können aber schnell zur Todesfalle werden, wenn Igel rein-
fallen und bei steilwandigen Ufern nicht mehr herausklettern können. Daher ist es 
wichtig, solche Orte, wie beispielsweise auch Lichtschächte, mit einer Ausstiegs-
hilfe zu versehen (Schneider und Waffel 1978).

Weiterer Erforschung bedarf der Effekt des Klimawandels und des städtischen 
Wärmeinsel-Effekts auf die Nahrungsverfügbarkeit, die Gesundheit, das Verhalten 
und die Fitness der Igel, so wie sie bei anderen Tierarten durchaus schon nach-
gewiesen wurden (Acevedo-Whitehouse und Duffus 2017).

5.3.3  Vernetzung von Lebensräumen

Fragmentierung im Siedlungsraum kann durch Barrieren (Hof und Bright 2009; 
Braaker et  al. 2017) wie Straßen, Bahngleise, Zäune, Mauern oder intensiv be-
leuchtete Gebiete, die vom Igel nicht überwunden werden können, entstehen (Huij-
ser und Bergers 2000; Rondinini und Doncaster 2002; Braaker et al. 2014; Pettett 
et  al. 2018; Berger et  al. 2020a). Die Hauptursache für solche Veränderungen in 
städtischen Gebieten ist die Verdichtung sowie lineare Verkehrsstrukturen (Hof 
2009). Es wurde gezeigt, dass die Fragmentierung die Bewegungsmuster der Igel 
prägten (Braaker et  al. 2014) und Igel in stark fragmentierten Gebieten größere 
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Streifgebiete besaßen und sich schneller fortbewegten (Berger et al. 2020b). Da-
durch wird Energie verbraucht, die sonst für die Fortpflanzung oder Nahrungssuche 
eingesetzt werden könnte. Die Vernetzung der Igellebensräume kann auf ver-
schiedene Arten gefördert werden, je nachdem, wodurch die Fragmentierung ver-
ursacht wird. Viele städtische Grünflächen, die nicht zu weit voneinander entfernt 
sind, können als Trittsteine dienen, die Populationen miteinander verbinden und 
somit den Genfluss zwischen Populationen aufrecht halten (Barthel et  al. 2020). 
Statt Zäunen und Mauern können Hecken als Abgrenzung zwischen Grundstücken 
eingesetzt werden, um Durchgängigkeit für Igel zu garantieren. Falls Mauern oder 
Zäune nötig sind oder bereits bestehen, können kleine Durchschlüpfe (ca. 
13 cm × 13 cm) oder Rampen eingebaut werden und den Igeln so einen Zugang 
bieten (siehe auch die landesweite Kampagne „hedgehog street“ in Großbritannien 
und deren Erfolge in Gazzard et al. 2021 sowie die Projekte „Freie Bahn für Igel & 
Co.“ in den Städten Luzern (https://luzern.stadtwildtiere.ch/node/10395) und St.
Gallen (https://stgallen.stadtwildtiere.ch/node/10166)). Lücken in Grundstücks-
begrenzungen zeigten einen positiven Einfluss auf die Präsenz der Igel in diesen 
Gärten (Hof und Bright 2009). Außerdem können Lebensräume durch künstliche 
Beleuchtung und menschliche Störung unterbrochen werden (Berger et al. 2020a). 
Es ist daher darauf zu achten, die Beleuchtung sehr zielorientiert einzusetzen und 
falls möglich nicht die ganze Nacht eingeschaltet zu lassen, sodass Dunkelkorridore 
für Igel und andere Wildtiere entstehen (Reichenbach et  al. 2021). Auch Groß-
anlässe mit intensiver Störung, beispielsweise Musikfestivals, können einen Ein-
fluss auf das Raumnutzungsverhalten von Igeln haben (Rast et  al. 2019; Berger 
et al. 2020b). Bei der Planung solcher Anlässe kann auf Wildtiere Rücksicht ge-
nommen werden, indem die Störung zeitlich limitiert bleibt und Rückzugsorte für 
Wildtiere mit möglichst geringer menschlicher Störung eingeplant und baulich ab-
gegrenzt werden (Tab. 5.1).

5.4  Wirkungskontrolle und Igelmonitoring

Bei der Erfassung von Igelvorkommen sowie zur Wirkungskontrolle von Maß-
nahmen zur Igelförderung kommen verschiedene einfache, nicht-invasive Metho-
den zum Einsatz, die auch im angewandten Naturschutz systematisch und wie-
derholt eingesetzt werden können. Viele der vorgeschlagenen Förder- und 
Schutzmaßnahmen für Igel wurden bisher noch nicht auf ihre Wirksamkeit unter-
sucht. Aufgrund der Bedrohungslage der Igel besteht ein großes Interesse an einer 
experimentellen Überprüfung der Wirkung der vorgeschlagenen Maßnahmen.

Für eine Wirkungskontrolle von einzelnen Maßnahmen wie das Anlegen von 
Ackerrandstreifen oder Käferbänken sollten Before–After Control-Impact (BACI) 
oder Randomized Controlled Trials (RCTs) mit sehr spezifischen, auf die Frage-
stellung ausgerichteten Methoden angewendet werden (Christie et  al. 2019). Als 
Methode mit einer hohen Detektierquote würden sich hier zum Beispiel Wärme-
bildaufnahmen oder Igelsuchhunde eignen. Christie et al. 2019 schlagen vor, dass in 
der Ökologie mehr in robustere Designs investiert werden muss, da Schluss-
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Tab. 5.1 Übersicht zu Schutz- und Fördermaßnahmen für Igel (Erinaceus sp.) in Siedlungs-
gebieten und in ruralen Lebensräumen
Table 5.1 Overview of conservation measures for hedgehogs (Erinaceus sp.) in urban and rural areas

Ziel der Maßnahme
Konkrete Schutzmaßnahme
In ruralen Gebieten In Siedlungsgebieten

Verbesserung des 
natürlichen 
Nahrungsangebotes: 
Steigerung von Quantität, 
Qualität, Vielfalt und 
Erreichbarkeit des 
Nahrungsangebotes

Anlage und Pflege von 
(vernetzten) 
Ackerrandstreifen, 
Heckenstreifen und -buchten 
(möglichst dicht, lang, breit, 
hoch), Käferbänken und 
Totholzplätzen

Pflanzen von vielfältigen, 
einheimischen Sträuchern, 
Kräutern und Bäumen

Stehenlassen von 
Gräserrändern (Krautsaum) 
um die Hecken ca. 2–6 Meter 
beidseitig (Empfehlungen 
können variieren)

Anlegen und Stehenlassen von 
Asthaufen, Komposthaufen und 
„wilden Ecken“

Schonende Bewirtschaftung 
bzw. zeitweise Nicht- 
Bewirtschaftung von Flächen

Bestehende Grünflächen erhalten 
und versiegelte Flächen 
entsiegeln

Abwechselnder Betrieb mit 
Weideflächen, Ackerbau und 
stillgelegten Feldern

Vermeidung einer übermäßigen 
Pflege der Grünräume (durch 
z. B. häufiges Mähen oder 
Beseitigen von Laub unter 
Hecken)

Anlegen von Mischkulturen Keine Futterstellen
Verzicht auf Pestizide (insbesondere Insektizide, Rodentizide)

Verbesserung von 
Schutzstrukturen: 
Förderung von 
Möglichkeiten zur 
Deckung und zum 
Nestbau

Hecken (möglichst dicht, lang, breit (min. 2 m), hoch (min. 3 m)) 
mit Brombeerunterwuchs und Rosen anlegen und in 3-jährigem 
Turnus schneiden.
Vegetation an Heckenbasis stehen lassen und beim Schneiden auf 
(schlafende) Igel achten
Alte Bäume fördern (Nestmaterial)
Ganzjährig geschützte Bereiche mit Hecken und Gehölzen (inkl. 
Brombeeren) anlegen und/oder erhalten
Bei der Bewirtschaftung von Gebüschen und Gehölzen auf 
(schlafende) Igel Rücksicht nehmen nehmen: Kein Mähen mit 
Fadenmähern unter Hecken, Asthaufen vorsichtig 
auseinandernehmen, lose Netze oder Gitter nicht herumliegen 
lassen, steilwandige Wasserstellen und Lichtschächte mit 
Ausstiegshilfe versehen
Laubstreu (Nistmaterial) liegen lassen oder in der Nähe 
potenzieller Igelnestplätze zu Haufen sammeln

(Fortsetzung)
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Tab. 5.1 (Fortsetzung)

Ziel der Maßnahme
Konkrete Schutzmaßnahme
In ruralen Gebieten In Siedlungsgebieten

Vernetzung von 
Lebensräumen

Schaffung von linearen 
Merkmalen und kleinen 
Landparzellen: Feldränder, 
robuste Hecken, Käferbänke

Hecken anstelle von Zäunen und 
Mauern als Abgrenzung 
zwischen Grundstücken 
einsetzen

Beim Einzäunen von Hecken 
oder Weiden auf 
Maschengröße achten: 
Durchschlüpfe (ca. 
13 cm × 13 cm)

Mauern oder Zäune durch 
Durchschlüpfe (ca. 
13 cm × 13 cm) oder Rampen 
durchgängig machen

Wildtierkorridore (Brücken, 
Tunnel, Rohre) bei stark 
befahrenen Straßen mit 
Wildtierzäunen als 
Leitelemente und 
Querungsmöglichkeiten

Dunkelkorridore schaffen

folgerungen aus einfacheren Designs (Before-After ohne Control-Impact) selbst bei 
großen Stichprobengrößen irreführend sein können.

Beim Monitoring der Igelbestände hingegen ist ein möglichst einfaches, lang-
fristiges, standardisiertes und vergleichbares Untersuchungsdesign entscheidend, 
sodass langfristige Trends nachweisbar sind. Hier können Studien von einzelnen 
Freiwilligen mit präzisen Vorgaben bzw. mit einem klar definierten Suchaufwand, 
z. B. Spurentunnel oder Suchtransektläufe, gute und vergleichbare Resultate ergeben 
(Reichholf 2015; Taucher et al. 2020). Im Folgenden werden die verschiedenen Me-
thoden zum Monitoring bzw. Einschätzen von Igelpopulationen kurz beschrieben.1

5.4.1  Bestandsschätzung, Markierung und Altersbestimmung

Systematische und langfristige Zählungen von Igelkadavern, die bei Straßenverkehrs-
kollisionen entstehen, können verlässliche Informationen über Bestandsveränderungen 
geben (George et al. 2011). Die Erhebung von Daten über verunglückte Igel kann dabei 
von BürgerwissenschaftlerInnen bzw. Einzelpersonen (Reichholf 2015; Müller 2018) 
durchgeführt werden und ist vergleichsweise zeit- und kosteneffektiv.

Igelzählungen können auch mittels systematischer nächtlicher Suchläufer mit 
Taschenlampen oder Wärmebildkameras durchgeführt werden (Haigh et al. 2012a). 
Da Igel das Licht der Taschenlampen meiden (Berger et al. 2020a) und sie sich dem 

1 Wir möchten ausdrücklich darauf hinweisen, dass bei allen Untersuchungen, bei denen Igel ge-
fangen und angefasst werden, vorab und eigenverantwortlich entsprechende personen-, zeit- und 
ortsgebundene Genehmigungen bei den Bundes- bzw. Landesämtern für Naturschutz und ge-
gebenenfalls für Tierschutz oder eine Tierversuchsbewilligung beim kantonalen Veterinäramt ein-
zuholen sind.
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Licht und dem Entdecken durch einen Rückzug ins dichte Gebüsch oft entziehen 
können, erzielen Wärmebildkameras in offenen Habitaten und auf relativ lange Dis-
tanz bessere Suchergebnisse (Bowen et al. 2019).

Wildtierkameras können Anwesenheitsnachweise von Igeln erbringen (Glen et al. 
2013). Da Igel jedoch auf Fotos nicht individuell erkennbar sind, ist eine Dichte-
schätzung mittels Wildtierkameras noch immer eine Herausforderung. Unter-
suchungen zeigen zudem, dass eine Kombination von Wildtierkameras mit dem REM 
(Random Encounter Modell) eine Dichteschätzung ermöglicht (Schaus et al. 2020).

Spurentunnel sind eine einfache Methode, mit der die relative Dichte von Igeln 
in einem Lebensraum erfasst werden kann (Yarnell et al. 2014; Williams et al. 2018; 
Taucher et  al. 2020). Spurentunnel sind idealerweise etwa einen Meter lang und 
20–30 cm hoch. Sie können aus plastifiziertem Karton oder Holz gebaut sein. In 
ihrem Inneren werden Papier, ungiftige Farbe und Futter-Köder ausgebracht. Geht 
ein Igel durch einen Spurentunnel, hinterlässt er dank der im Tunnel ausgebrachten 
Farbe seine Fußabdrücke auf den Papierstreifen. Die Anzahl der Igel, die einen 
Tunnel benutzt, kann man nicht bestimmen, doch mit einem systematischen Vor-
gehen (Yarnell et al. 2014) kann man relative Igeldichten in einem Gebiet eruieren.

Eine bewährte Methode für die Dichteschätzung ist die Fang-Wiederfang- Methode 
(Capture Mark Recapture). Dabei werden möglichst viele Tiere in einem Gebiet ge-
fangen und mit Nagellack, einem Spray oder mit Schrumpfschläuchen aus dem 
Elektrobedarf an den Stacheln individuell markiert (Mori et al. 2015; Taucher et al. 
2020). Durch den Anteil an Tieren, die bei den nächsten Fangaktionen, wiederent-
deckt werden, kann die Größe der Population geschätzt werden. Das gleiche Prinzip 
kann auch mit genetischen Proben angewandt werden, wobei die Tiere durch eine 
genetische Speichel- oder Gewebeprobe im Labor individuell bestimmt werden.

Mittels ausgebildeter Igelsuchhunde können Igel systematisch und im Gegensatz 
zu allen anderen Methoden auch während des Winterschlafes gefunden und durch 
den Hund angezeigt werden (Bearman-Brown et al. 2020b; WDD e. V.). Diese Me-
thode hat auch großes Potenzial, um Igel auf Flächen, die für eine Bebauung oder 
Gehölzpflegemaßnahmen vorgesehen sind, zu finden und gegebenenfalls (zeit-
weise) umzusetzen.

Für genaue Einschätzungen zur Entwicklung von Populationen sind Angaben 
zur Altersstruktur von Vorteil, eine genaue Altersabschätzung von wilden Igeln un-
bekannten Alters kann aber in der Regel nur post-mortal (bei z. B. Straßenopfern) 
vorgenommen werden, indem die Jahresabzeichnungen in den Längsschnitten der 
Kieferknochen ausgezählt werden. Bei lebenden Igeln kann lediglich zwischen ju-
venilen und adulten Individuen unterschieden werden, indem bestimmte Körper-
maße wie Gewicht, Hinterfußlänge und Körperlänge bestimmt werden (Haigh et al. 
2014) (Tab. 5.1).
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6.1  Einleitung

In Deutschland kam der Eurasische Fischotter Lutra lutra (Linnaeus, 1758) bis zur 
Mitte des letzten Jahrhunderts in allen aquatischen Lebensräumen vor. Eine gnaden-
lose Bejagung dieses Top-Prädators als Konkurrent um Fischbestände in Verbindung 
mit einer Lebensraumzerstörung und -verschmutzung ließen die Bestände zwischen 
dem 19. und 20. Jahrhundert zusammenbrechen. In weiten Bereichen der west-
lichen Bundesländer starb der Fischotter in den 1950er-Jahren aus (Reuther 1993). 
In der zweiten Hälfte des 20. Jahrhunderts setzte eine Erholung verbliebener Be-
stände, zunächst in Ostdeutschland, ein (Klenke et al. 2013a, b). Eine ähnliche Er-
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holung der Fischotterbestände wurde europaweit mit einer annähernd synchronen 
Wiederausbreitung beobachtet und dokumentiert (Conroy und Chanin 2001; Cha-
nin 2003; Yoxon und Yoxon 2019). Parallel zu dieser Entwicklung erlitten Fisch-
otter in den letzten Jahrzehnten zunehmende Bestandsverluste durch den Auto-
verkehr und den unbeabsichtigten Fang in Reusen (Reuther et al. 2002).

Die Rückkehr von Top-Prädatoren in ihre historischen Verbreitungsgebiete wird 
in der heutigen, modernen Dienstleistungsgesellschaft durch eine Veränderung von 
Wertvorstellungen vor allem in urbanen Bereichen wohlwollend betrachtet (Heu-
rich 2019). Dies darf, ähnlich wie beim Wolf, auch beim Fischotter nicht darüber 
hinwegtäuschen, dass insbesondere direkt in ihrer Wirtschaftsweise und Existenz 
betroffene Menschen wie auch Behörden und Vertreter von NGOs oft auf die Rück-
kehr unvorbereitet sind: Über mehrere Generationen von professionellen Fischern 
wie auch Hobby-Anglern und deren Verbandsvertretern haben sich seit dem Aus-
sterben des Fischotters in vielen Gebieten Europas Wirtschaftsweisen und Fisch-
managementmaßnahmen etabliert, die in ihrer Wirksamkeit von der Abwesenheit 
piscivorer Konkurrenten wie dem Fischotter ausgehen und mit deren Rückkehr auf 
dem Prüfstand stehen. Erfahrungen mit dem Fischotter müssen erst wieder ge-
sammelt, ausgetauscht und in sinnvollen Maßnahmen-Paketen umgesetzt werden, 
die ein möglichst konfliktarmes Miteinander beteiligter Interessensgruppen fördern. 
Aus der Rückbesiedlung des Fischotters, basierend auf einer flexiblen Habitatwahl 
(Weinberger et al. 2016), resultieren daher altbekannte und neue Konfliktfelder.

Im Folgenden werden insbesondere wesentliche Konfliktfelder mit der fischerei-
lichen Nutzung von Fließgewässern, Seen und Teichen bzw. Aquakulturen in 
Deutschland betrachtet, der aktuelle Wissensstand über wirksame Management-
maßnahmen zusammengestellt sowie bestehende Wissenslücken aufgezeigt. Für 
alle genannten Konfliktbereiche existieren mit Ausnahme Sachsens in den meisten 
Bundesländern Deutschlands Wissenslücken zu überregionalen Populationsdaten 
des Fischotters. Hierzu gehören Erkenntnisse zum Nahrungsspektrum und zu Ge-
fährdungsfaktoren als Grundlage für ein zu entwickelndes, wirksames Manage-
ment, aber auch aktuelle Informationen zu Altersstruktur, Mortalitäts- und Re-
produktionsraten, gesundheitlichem Zustand und genetischer Variabilität (siehe 
z. B. Sommer et al. 2005; Ansorge et al. 1997). Des Weiteren fehlt oft, entsprechend 
dem weltweiten Trend (Moreira-Arce et al. 2018), a) bundesweit eine wissenschaft-
liche Überprüfung der Wirksamkeit und Effektivität angewandter Management- 
Methoden, b) eine Beachtung der sozialen und kulturellen Hintergründe sowie der 
regionalen Differenzierung bestehender Konflikte (siehe Abschn. 6.2.1.2.1) und c) 
die Durchführung von Forschungsprojekten zur Klärung offener Fragen.

6.2  Konflikte in der Fischerei

Der Fischotter gilt als ‚food-limited species‘ (Kruuk und Carss 1996; Kruuk 2006; 
Ruiz-Olmo et al. 2001, 2011), dessen Präsenz und Dichte über Faktoren wie Fort-
pflanzungserfolg und Sterblichkeit direkt beeinflusst werden. Die Erholung der Be-
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stände des Fischotters geht daher vor allem in Regionen mit traditioneller Teich-
wirtschaft und Aquakulturen, in denen der Fischotter über 50 Jahre lang 
verschwunden war, mit zunehmenden Konflikten einher (Gossow und Kranz 1998; 
Bodner 1995; Klenke et  al. 2013a). Die betroffenen Betriebe in der gesamten 
Binnenfischerei sehen sich mit einer komplexen Problemlage konfrontiert, die glo-
balen Wettbewerb, Nachwuchsprobleme oder verändertes Verbraucherverhalten 
einschließt. Prädation durch den Fischotter stellt hierbei nur einen von vielen Ein-
flussfaktoren dar (Roy et al. 2022).

Grundsätzlich sind für ein erfolgreiches Konfliktmanagement möglichst viele 
der zur Verfügung stehenden Maßnahmen gleichzeitig und regional angepasst anzu-
wenden (Mysiak et al. 2013), durch ein Monitoring zu kontrollieren und stetig an 
sich verändernde Bedingungen anzupassen (Henle et al. 2013).

6.2.1  Konflikte in Teichwirtschaften

In Sachsen sind auf der Grundlage des bereits 1996 aufgestellten „Artenschutz-
programmes Fischotter“ (LFULG 1996) differenzierte Förderprogramme ent-
wickelt worden, die sowohl die Erhaltung von Teichen als Nahrungshabitat des 
Fischotters als auch die Erhaltung und Förderung von extensiv produzierenden 
Teichwirtschaften im Fokus haben (Klenke et al. 2013b). Deren frühzeitige Um-
setzung unter Beachtung maßgeblicher ökonomischer, sozialer und ökologischer 
Faktoren führte zu einem erfolgreichen Management in diesem Konfliktfeld (My-
siak et al. 2013).

Ein landesweites, koordiniertes Fischotter-Management existiert neben Sachsen 
lediglich in Bayern (LWF 2013). Darüber hinaus werden deutschlandweit ohne 
spezifische Analysen und teilweise ohne landesweite Koordinierung einzelfall-
bezogen neben gezielter Beratung nahezu ausschließlich Prävention durch Ein-
zäunung sowie nachträgliche Kompensationsgelder zum Schadensausgleich ein-
gesetzt (Roy et al. 2022). Grundsätzlich werden dabei die diversen Förderprogramme 
der Länder von betroffenen Teichwirten und teilweise auch von Behördenvertretern 
in ihrem Antragsverfahren als zu kompliziert beklagt und daher wenig akzeptiert. 
Eine Konzentration auf eine praxistaugliche, einfache Kombinations- und Um-
setzungsmöglichkeit bewährter Maßnahmen wäre hier erstrebenswert.

Im Folgenden soll zunächst die Kausalität von fischereiwirtschaftlichen Schäden 
beleuchtet werden, um dann bereits erarbeitete Lösungsansätze (Klenke et  al. 
(2013a; IUCN SSC HWCTF 2020) und wesentliche Maßnahmen zur Konfliktbe-
wältigung aufzuführen.

6.2.1.1  Kausalität von fischereiwirtschaftlichen Schäden
Da sich bewirtschaftete Teiche zwischen Besatz und Abfischung als „Black Box“ 
darstellen (Klenke et  al. 2013b, S.  127), sind exakte Berechnungen der allein 
durch Fischotter verursachten Schäden aufgrund diverser biotischer und abioti-
scher Einflussfaktoren sehr schwierig, aufwendig und daher kaum praktikabel. 
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Zusätzlich fehlen oftmals grundlegende Informationen zur Bewirtschaftung der 
Teiche sowie zur Anwesenheit anderer Fischprädatoren. In der Folge konnte bis-
her kein direkter kausaler Zusammenhang zwischen Populationsdichte des Fisch-
otters, dessen Nahrungsspektrum und Verlustraten in Teichwirtschaften hergestellt 
werden (Klenke et al. 2013b; Polednikova et al. 2013; Santos-Reis et al. 2013; 
Conroy und Green 1998; Freitas et al. 2007). Offenbar haben essenzielle Lebens-
raumfaktoren des Fischotters einen bisher zu wenig beachteten Einfluss auf Ver-
lustraten in Teichgebieten (Sales-Luís et  al. 2009), was europaweit zu wider-
sprüchlichen Ergebnissen hinsichtlich der Kausalität von Schadenshöhen in 
Teichwirtschaften führt (Freitas et al. 2007; Marques et al. 2007; Weinberger et al. 
2016). Eine Fallstudie in Spanien mit einer negativen Korrelation zwischen 
Lebensraum-Stabilität und Diversität des Nahrungsspektrums der Fischotter (Ru-
iz-Olmo und Jiménez 2008) zeigt auf, dass für ein Verständnis der ökologischen 
Zusammenhänge und daraus zu entwickelnden wirksamen Management-
maßnahmen grundsätzliche Forschungsansätze benötigt werden.

In Sachsen und Tschechien unterliegen nach methodisch gleicher Analyse iso-
lierte Kleinteiche einem besonders hohen Fraßdruck (Klenke et al. 2005; Polednik 
2005; Toman 1998). Mysiak et  al. (2013) empfehlen daher aufgrund des hohen 
Konfliktpotenzials eine Einbeziehung von Bewirtschaftungsformen kleiner Teich-
wirtschaften in entsprechende Förderprogramme.

Auch in Europa durchgeführte Befragungen betroffener Betriebe (Kloskowski 
2011; Vaclavikova et al. 2011; Santos-Reis et al. 2013; Kranz 2000) lassen die Ein-
schätzung der tatsächlichen Schadenshöhe sehr unterschiedlich ausfallen und klä-
ren nicht die schadensverursachenden Faktoren. Demzufolge hat eine aktuelle, noch 
nicht abgeschlossene Studie des Institutes für Binnenfischerei e.V., Postdam-Sa-
crow, zum Ziel, für eine Bemessung summierter Verluste aller fischfressenden Prä-
datoren pauschale Fallgruppen zu ermitteln. Hiermit könnte die aufwendige und 
fehlerbehaftete Einzelfallbetrachtung für durch einzelne Tierarten verursachte 
Schäden ersetzt werden, was in der Praxis von nahezu allen beteiligten Interessens-
gruppen bevorzugt wird (Roy et al. 2022).

Über den direkten Fraßschaden hinaus kann es zu sogenannten Sekundärschäden 
durch Prädation kommen. Fischbestände in Teichanlagen unterliegen einer Reihe 
von Faktoren, die Stresssituationen für Fische auslösen können. Eine Prädation 
wird als verstärkender oder als alleiniger Faktor für stressbedingte Schädigungen 
von Fischen diskutiert, insbesondere in überwinternden Fischbeständen (Pacovska 
2007). Die wissenschaftliche Erfassung von Ausmaß, Folgen und Ursachen mög-
licher Sekundärschäden durch Fischotter-Prädation ist methodisch aufgrund der 
Komplexität von stressbedingten Stoffwechselprozessen schwierig und bedarf einer 
interdisziplinären Zusammenarbeit. Untersuchungen zu Stressfolgen auf Karpfen-
bestände durch moderate Störungen durch Fischotter verursachten weder eine 
Mortalitätssteigerung im Winter, noch hatten sie Auswirkungen auf die Kondition in 
der nachfolgenden Vegetationsperiode (Polednik et al. 2008). Extreme ökonomische 
Verluste ließen sich durch das Studiendesign nicht erklären. Mit dem korrigierten 
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Wissen um das Winterungsverhalten von Karpfen (Bauer und Schlott 2003) wären 
mit einer Folgestudie, die mit erhöhten Besatzdichten und Störungsfrequenzen 
arbeitet, Grundlagen für eine Minimierung von entsprechenden Störungseinflüssen 
zu entwickeln.

Über das sogenannte ‚Surplus killing, d. h. den Fang und anschließenden unvoll-
ständigen Fraß von großen Fischen aus Teichanlagen durch den Fischotter, wird 
deutschlandweit bisher ausschließlich anekdotisch berichtet, es liegen keine nach-
vollziehbaren Quantifizierungen vor. Lediglich in einer Auswertung österreichischer 
Kompensationszahlungen (Bodner 1998) wurden derartige Fälle sehr selten und nur 
in sehr kleinen, dicht besetzten Teichen im Winter dokumentiert. Gerade diese kön-
nen jedoch gut durch Einzäunungen geschützt werden.

Fazit Nach derzeitigem Stand des Wissens und mit vertretbarem Aufwand ist eine 
Erfassung und Trennung von direkter Prädation einzelner fischfressender Arten 
sowie von Sekundärschäden, verursacht durch den Fischotter, kaum möglich. Ein 
einfacher Vergleich von erwartetem Fischertrag und Verlustraten birgt auch unter 
Berücksichtigung pauschaler, haltungsbedingter Normverluste die Gefahr einer fal-
schen Einschätzung der Kausalität von Schadenshöhen zulasten des Fischotters.

6.2.1.2  Konkrete Lösungsansätze
Nachfolgend werden wesentliche und bewährte, konkrete Lösungsansätze für ein 
Management im Konfliktfeld Teichwirtschaft beschrieben. Eine ausführlichere Dar-
stellung möglicher Managementmaßnahmen erfolgt in Roy et al. (2022). Einige der 
nachfolgend beschriebenen Lösungsansätze, vor allem diejenigen der „Human Di-
mension“, lassen sich auf weitere Konfliktfelder übertragen.

Peoplemanagement

Menschliche Dimension
Die menschliche Dimension von Human-Wildlife-Konflikten in Form von sozialen, 
religiösen und/oder kulturellen Hintergründen wird in der Bewältigung von Kon-
flikten noch immer stark unterschätz oder vernachlässigt (Dickmann 2010). Eine 
Vielzahl von Autoren und Naturschutzorganisationen weltweit mahnt daher eine 
weitaus stärkere Beachtung sozialer Faktoren für die erfolgreiche Bewältigung 
menschlicher Interessenskonflikte im Naturschutz an (z.  B.  Bennet et  al. 2017; 
IUCN 2020). Auf europäischer Ebene bietet das FRAP-Projekt „Human Wildlife 
Conflicts in Europe“ (Klenke et al. 2013a) eine detaillierte Darstellung der Prozesse 
und konkreten Lösungsansätze im Konfliktfeld fischfressender Tierarten. Darin 
wurden Analyse- und Abstimmungsprozesse für Aktionspläne zur Konfliktlösung 
entwickelt. Mit direktem Bezug zum Fischotter im Spannungsfeld zwischen Natur-
schutz und Fischerei fand im Rahmen dieses Projektes eine annähernd vollständige 
Bearbeitung des Konfliktfeldes inklusive der sozialen Faktoren in Tschechien, Por-
tugal und Sachsen statt (Klenke et al. 2013b; Santos-Reis et al. 2013; Polednikova 
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et al. 2013). Auch Informationen und Erfahrungen aus anderen europäischen Län-
dern flossen hier mit ein (Kranz 2013).

Nach aktueller Umfrage (Roy et al. 2022) fehlt für eine entsprechend systemati-
sche Konfliktbearbeitung in den meisten deutschen Bundesländern neben den regio-
nalen Populationsdaten des Fischotters (s. o.) eine landesweite Strategie zur Ent-
wicklung von Maßnahmen (z.  B.  Ring et  al. 2013). Des Weiteren fehlen zur 
notwendigen Einbindung aller Interessensgruppen (Rauschmayer 2013) ent-
sprechende Analysen (Wilson 2013) und Betrachtungen der behördlichen sowie 
politischen und rechtlichen Bedingungen (Similä et al. 2013; Santos et al. 2013).

Kommunikation
Kommunikation ist in Form eines sachlichen und stetig begleitenden Dialoges mit 
allen beteiligten Interessensgruppen essenziell für ein erfolgreiches Management, 
insbesondere hinsichtlich der Akzeptanz und Durchführbarkeit möglicher Maß-
nahmen (Mysiak et al. 2013; Heurich 2019; Klenke et al. 2013a). „Die alleinige 
Konzentration auf ökonomische Maßnahmen birgt die Gefahr andauernder Dis-
kussionen um Art und Höhe von Zahlungen und Schäden und verhindert dadurch 
die nötige, kreative Anpassung eines entwickelten Management-Modells“ (Klenke 
et al. 2013b, S. 133).

Kommunikation als gezieltes Managementinstrument wird in Deutschland ledig-
lich in Form von sogenannten Otterberatern in drei Bundesländern eingesetzt. In 
Niedersachsen erhalten die Fischereibetriebe Beratung durch die Landwirtschafts-
kammer. Diese Berater sollten zur allseitigen Akzeptanz generell eine neutrale Posi-
tion einnehmen und über Fachwissen der Fischerei sowie der Ökologie des Fisch-
otters verfügen. Über eine reine Beratung betroffener Betriebe hinaus sollten diese 
Ansprechpartner nach den guten Erfahrungen im österreichischen Burgenland er-
gänzt werden durch ein entsprechendes Fachgremium, das zusätzlich an der Um-
setzung von relevanten Förderprogrammen, an gezielter Öffentlichkeitsarbeit und 
an der Beratung der jeweiligen Landesregierungen hinsichtlich einer Feinjustierung 
des Konfliktmanagements beteiligt wird (Kranz 2018). Denn eine gezielte 
Öffentlichkeitsarbeit zum Thema fehlt bundesweit ebenso wie geschultes Fach-
personal in Behörden (Roy et al. 2022). In Großbritannien hat sich die Einrichtung 
eines zentralen Fachgremiums (The Predation Action Group) bewährt, dessen Ziel 
die Erforschung der Auswirkungen von Prädation in Fischereibetrieben und in 
Angelgewässern ist.

Kompensationen
Kompensationsmaßnahmen werden fallweise in Kombination mit weiteren Instru-
menten als essenziell im Fischotter-Konfliktmanagement angesehen (Klenke et al. 
2013b; Mysiak et al. 2013).

Grundsätzlich kann zwischen präventiver und nachträglicher Kompensation 
unterschieden werden (Schwerdtner und Gruber 2007), die in Sachsen erfolgreich 
kombiniert eingesetzt werden (Klenke et al. 2013b; Mysiak et al. 2013).
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Eine präventive, pauschale Zahlung (auch ‚Otter-Bonus‘ genannt) zur Förde-
rung eines Mehrbesatzes in Teichanlagen ist (in Kombination mit einer nachträg-
lichen Kompensation) in Sachsen explizit für Regionen mit hohen Besuchsraten des 
Fischotters und daraus zu erwartenden hohen Schäden entwickelt worden. Mit die-
ser Zahlung sind pauschal zu erwartende Fraßverluste durch den Fischotter in-
klusive möglicher Sekundärschäden abgegolten. Präventive Kompensation ist lang-
fristig kostengünstiger als eine nachträgliche Kompensation (Schwerdtner und 
Gruber 2007), ihre landesweite Gesamthöhe kann anhand solider Daten zur Fisch-
otterpopulation im Vorfeld abgeschätzt werden (Klenke et  al. 2013a, b). Die Er-
mittlung der pauschalen Zahlungen in Sachsen, die ein ökologisches Engagement 
der Teichwirte belohnt, sollte zur Steigerung der gesellschaftlichen Kosten-Effektivi-
tät und besseren Berücksichtigung kleiner Teiche angepasst werden. Eine Über-
kompensation kann durch die ausschließliche Flächenabhängigkeit derselben ent-
stehen und würde durch eine stärkere Berücksichtigung der Uferlinienlängen 
korrigiert. Der Tatsache, dass Fischotter vor allem ufernah jagen und damit kleine 
Teiche überproportional hohe Verluste aufweisen (Toman 1998; Polednik 2005; 
Bodner 1998), würde hiermit Rechnung getragen.

Eine nachträgliche Kompensation wird gerne in Konflikten zur Reduktion eines 
(illegalen) Jagddruckes eingeführt. Generell fehlen jedoch weltweit Effektivitäts-
kontrollen, weswegen über deren Wirksamkeit kontroverse Diskussionen geführt 
werden (Ravenelle und Nyhus 2017). Ohne eine genaue Analyse der regionalen 
ökonomischen und ökologischen Bedingungen kann sie auch Anstrengungen zur 
Schadensprävention verhindern. Ihr sollte daher ein auf der Größe der Wildtier-
population basierender ökonomischer Anreiz wie die präventive Kompensation 
Sachsens vorgezogen werden (Bulte und Rondeau 2005).

Grundsätzlich erfordert die nachträgliche Kompensation in jedem Einzelfall 
eine nachträgliche Schadensermittlung. Sie zieht, wie das bayrische Manage-
ment belegt, besonders hohe, unkalkulierbare Kosten nach sich (Schwerdtner 
und Gruber 2007) und führt infolge unsicherer Schadensermittlung (s.  o.) 
zwangsläufig zur Unzufriedenheit betroffener Teichwirte (Klenke et al. 2013b). 
Als alleinige Maßnahme kann sie bestehende Konflikte und Akzeptanzprobleme 
nicht langfristig lösen (Mysiak et al. 2013; Montag 2003), sondern allenfalls eine 
kurzfristige Sicherung der Existenz von Teichwirtschaften darstellen (Klenke 
et al. 2013b). Nach Heurich (2019) erhöhen alleinige Kompensationszahlungen 
nicht die Toleranz gegenüber Wildtierarten, belastbare Daten zur entsprechenden 
Wirksamkeit fehlen auch für andere Tierarten (Boitani et  al. 2015). Trotzdem 
wird in Deutschland von beteiligten Behörden verbreitet und ohne entsprechende 
Analysen die Wirksamkeit von nachträglichen Kompensationszahlungen hin-
sichtlich der Akzeptanz des Fischotters als besonders geeignete Maßnahme an-
gesehen (Roy et al. 2022). In Kombination mit einer präventiven Kompensation 
ist sie in Sachsen zur Abfederung von besonderen Härtefällen wirksam und wird 
in Brandenburg pauschal für Verluste durch alle fischfressenden Tierarten 
eingesetzt.
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Populationsmanagement

Lebensraum
Maßnahmen, die eine Verbesserung des Lebensraumes für den Fischotter zum 
Ziel haben, sind in Abhängigkeit von der Bestandssituation dann sinnvoll, wenn 
eine lokale Fischotterpopulation isoliert oder instabil ist oder das lokale Klima 
durch regelmäßig harte Winter gekennzeichnet ist und dadurch zu einer erhöhten 
Mortalität des Fischotters führt. Es werden außerhalb Sachsens bundesweit keine 
entsprechenden Maßnahmen gezielt als Managementmaßnahme eingesetzt (Roy 
et al. 2022). Mit Ausnahme des sächsischen Mehrbesatzes und einer Erfahrungs-
sammlung (LFULG 1996) liegen demzufolge auch keine Wirksamkeitskon-
trollen vor.

Grundsätzlich können die verbreiteten Förderprogramme zur Extensivierung in 
Karpfenteichwirtschaften wertvolle aquatische Lebensräume sichern und somit 
auch für den Erhalt von Fischotter-Lebensräumen sorgen. In nahezu allen Bundes-
ländern mit derartigen Programmen wird jedoch die mangelnde Anerkennung der 
Ökosystemleistungen durch zu geringe Flächenprämien beklagt, worunter auch die 
Akzeptanz fischfressender Tierarten wie die des Fischotters leidet. Viele Teichwirte 
wünschen sich entsprechend mehr Sichtbarkeit und öffentliches Interesse für ihre 
Naturschutzleistung (Roy et al. 2022).

Als Managementmaßnahme kann eine alternative Beuteverfügbarkeit im Winter 
in Form sogenannter Ablenkteiche sinnvoll sein (Kucerova 1998), wenn ein hoher 
Energiebedarf des Fischotters die Effektivität der Jagd essenziell macht (Kruuk und 
Carss 1996). Als alleinige und dauerhafte Maßnahme zur Minderung des Fraß-
drucks durch Fischotter können sie die Lebensraumkapazität für den Fischotter je-
doch insgesamt erhöhen. Als temporäre Einrichtung im Winter und zur gezielten 
Umlenkung des Fraßdrucks können sie dagegen in Kombination mit Ausgrenzungen 
wirksam sein, da ansonsten der Fraßdruck auf vorhandene Nachbarteiche verlagert 
wird (LFULG 1996). Jurajda und Roche (1998) wiesen eine sehr schnelle Reaktion 
anwesender Fischotter auf derartige alternative Nahrungsquellen nach. Bei einer 
regional forcierten Einzäunung von Hälteranlagen, Winterteichen oder Kleinteichen 
sollte daher grundsätzlich und koordiniert jeweils in unmittelbarer Nähe eine alter-
native Nahrungsquelle für den Fischotter in Form eines Kleingewässers bereit-
gestellt werden, das mit nicht vermarktungsfähigen und/oder kommerziell un-
interessanten Wildfischen oder Beifang besetzt wird (Kortan et al. 2007).

Ein Erfahrungsaustausch sowie eine bundesweite Erarbeitung entsprechender 
fachlicher Grundlagen zu dem Thema fehlt (Roy et al. 2022).

Regulation der Fischotterpopulation
Der Fischotter unterliegt einem rechtlich verbindlichen, europaweiten Schutz als 
Art der Anhänge II und IV der Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie (FFH-RL). In 
Deutschland wird diese Richtlinie im Bundesnaturschutzgesetz (BNatSchG § 44) 
umgesetzt, wonach das Töten und Fangen sowie die mutwillige Störung von Fisch-
ottern grundsätzlich verboten ist. Eine Ausnahme (nach Art. 16 der FFH-RL (bzw. 
§ 45 Abs. 7 BNatSchG) kann nur erfolgen, „[…] wenn 1. keine andere zufrieden-
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stellende Möglichkeit einer alternativen Konfliktlösung besteht und 2. die  Population 
der Art trotz Ausnahmeregelung in ihrem natürlichen Verbreitungsgebiet ohne Be-
einträchtigung in einem günstigen Erhaltungszustand verbleibt oder die Wieder-
herstellung eines solchen nicht behindert wird (…). Es muss dabei immer wissen-
schaftlich oder anhand von Vergleichsdaten begründet werden können, dass eine 
Entnahme dem angestrebten Ziel dient.“ (Schoof et al. 2021, S. 11).

Europaweit gibt es aktuell keine wissenschaftlich fundierte Untersuchung zur 
Wirksamkeit der Entnahme einzelner Fischotter auf die Schadenshöhe in Teichwirt-
schaften. Ebenso fehlt der Nachweis, dass Schadensfälle ursächlich auf bestimmte, 
einzelne Individuen zurückzuführen sind. Es kann aufgrund des Reviersystems des 
Fischotters davon ausgegangen werden, dass freiwerdende Reviere von Einzeltieren 
kurz- bis mittelfristig wiederbesetzt werden (Conroy und Green 1998) und einzelne 
Entnahmen daher wirkungslos bleiben müssen. Eine Umsetzung lebend gefangener 
Fischotter (Translokation) erhöht deren Mortalität und ist unter Berücksichtigung 
des organisatorischen und finanziellen Aufwandes als Managementmaßnahme un-
effektiv (Fonturbel und Simonetti 2011; Casey et al. 2013).

Eine Bejagung des Fischotters vor allem in Polen, aber auch in Finnland und 
Österreich (HD 2017-2018) wird zumindest in Österreich aktuell ohne die not-
wendige Populationsmodellierung, ein begleitendes Monitoring, eine Berück-
sichtigung der Bedeutung und Lage der betroffenen Region im überregionalen 
 Biotopverbund (Kranz 2013) sowie eine hinreichende Wirksamkeitskontrolle vor-
genommen (Kranz und Polednik 2020). Aus Polen und Finnland liegen zur Wirk-
samkeit ebenfalls keine Daten vor. Demgegenüber bergen offizielle Abschusszahlen 
wie in Polen und Österreich die Gefahr einer nachhaltigen Verschlechterung des 
Erhaltungszustandes und sind daher europarechtlich äußerst umstritten.

Für eine Entnahme mit nachfolgender Tötung oder Translokation wäre zusätz-
lich zu beachten, dass Fischotterfähen das ganze Jahr über Junge führen können und 
daher unter Beachtung des Jagdrechtes diese nur nach einem Lebendfang erfolgen 
kann. Eine Gefährdung von führenden Fähen und deren Jungtieren muss dabei si-
cher ausgeschlossen werden (s. auch Abschn. 6.3.3).

Fazit Aus den oben aufgeführten Gründen stellt eine Entnahme von Fischottern, 
unabhängig in welcher Form, derzeit keine evidenzbasierte, geeignete Management-
maßnahme dar.

Ressourcenmanagement

Zaunabwehr
Eine Abwehr durch Zäune stellt eine wirksame, präventive Maßnahme zur Schadens-
begrenzung dar. Die Einzäunung von Teichanlagen zur Prävention von Fischotter-
prädation wird in verschiedenen europäischen Ländern seit Langem praktiziert 
(Conroy und Green 1998; Gratzl 1994). Es existieren ausführliche Beschreibungen 
geeigneter Zauntypen (z. B. Göckemeyer 2015), deren Wirksamkeit durch Über-
kletter- und Untergrabschutz gegeben sein muss und hinreichend belegt ist (Gratzl 
1994; Kranz 2017). Ertl (2021) stellt zudem auf Erfahrungswerten beruhende 
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Effizienzberechnungen für verschiedene Zauntypen auf. Das Aufstellen un-
geeigneter Zäune (z. B. Festzaun ohne Elektrolitze und Untergrabschutz) sollte in 
Fischotterverbreitungsgebieten unbedingt vermieden werden, da diese den Fisch-
ottern sonst Gelegenheit bieten, das Überwinden von Zäunen zu erlernen und unter 
Umständen durch einen erzwungenen, längeren Verbleib innerhalb des Zaunes grö-
ßeren Schaden verursachen.

Bei einer präventiven Anwendung von Abwehrzäunen in bisher otterfreien Ge-
bieten kann die Fischotterdichte bei Einwanderung geringer gehalten werden, wenn 
dadurch ein geringeres Nahrungsangebot verfügbar ist (Kranz 2017). Möglicher-
weise erfolgt bei verringertem Nahrungsangebot mittelfristig auch die Abwanderung 
von Fischottern. Conroy und Green (1998) weisen darauf hin, dass die effektivste 
Art der Ausgrenzung darin besteht, bereits bei Anlage eines Teiches eine Zäunung 
zu installieren. Dies wird für alle zu erwartenden Einwanderungsgebiete des Fisch-
otters (z. B. Westbayern, Baden-Württemberg) dringend empfohlen.

Die Grenzen der Einzäunung sind vor allem durch die Größe und Morphologie 
der zu schützenden Gewässer vorgegeben. Deren Anwendung konzentriert sich in 
Gebieten mit großen Teichen auf einen Schutz von kleineren Winterhälterungen mit 
wertvollen Laichfischbeständen. Eine ausführliche Beschreibung der Vor- und 
Nachteile geeigneter Zauntypen erfolgt in Roy et al. (2022).

Sonstige Abwehrmaßnahmen
In Kranz (2013) wird der Wirksamkeit sonstiger traditioneller Abwehrmaßnahmen 
nachgegangen. Abwehr durch Geräusche, Geruch oder andere traditionelle Ver-
grämungsmaßnahmen blieben bisher ohne Wirksamkeitsnachweis (Götz und Janik 
2016; Harrington et al. 2013). Castillo et al. (2021) stellten individuelle Rufe des 
Fischotters auf Ultraschallebene fest. Eventuell ist auf diesen Ergebnissen eine 
wirksame Abwehrmaßnahme zu entwickeln.

Betriebliche Anpassungen
Wesentlich für ein erfolgreiches Management ist die Bereitschaft der betroffenen 
Betriebe, ihre Wirtschaftsformen und Betriebsabläufe an das Auftreten des Fisch-
otters anzupassen. Es fehlt zu diesem Themenfeld bundesweit eine Fördermöglich-
keit von Forschungs- oder Modellprojekten sowie ein entsprechender Erfahrungs-
austausch. Aktuelle entsprechende Bestrebungen beschränken sich deutschlandweit 
auf die Eigeninitiative betroffener Betriebe und NGOs (Roy et al. 2022).

6.2.2  Konflikte mit der Reusenfischerei

Ein Konflikt mit der gewerblichen Fluss- und Seenfischerei ergibt sich durch den 
Einsatz von Reusen für den Fischfang. Reusen werden traditionell überwiegend in 
großen natürlichen oder auch künstlichen Gewässern eingesetzt, die nicht über eine 
Steuerung des Zu- und Ablaufes verfügen. In seltenen Fällen werden Reusen für die 
Funktionskontrolle von Fischwanderhilfen eingesetzt.
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Für den Fischotter ist das Ertrinken in Reusen europaweit ein wesentlicher Ge-
fährdungsfaktor (Jefferies et al. 1984; Jefferies 1993; Madsen 1991; Reuther 2002). 
In den östlichen Bundesländern wurde früh dessen Bedeutung erkannt, dokumen-
tiert (Teubner et al. 2001) und wurden Vorschläge zur Vermeidung gemacht (Teub-
ner et  al. 1998). Nach Madsen (1991) steigt das Risiko für einen Otter, in einer 
Reuse zu ertrinken, mit abnehmender Wassertiefe und zunehmender Ufernähe des 
Reusenstandortes. Der auf dieser Erkenntnis aufbauende vorgeschriebene Einsatz 
von metallenen Reusenschutzgittern in die Eingangsöffnung von Aalreusen mit 
einer maximalen Durchgangsgröße von 8,5 × 8,5 cm führte u. a. zu einer Erholung 
der Otterbestände in Dänemark (Elmeros et al. 2006), schützt jedoch nicht vor dem 
Eindringen kleiner Jungotter (Moll 1990). In Deutschland werden diverse Modelle 
von Schutzgittern meist kostenlos von NGOs abgegeben, eine generelle Vorschrift 
zum Einsatz derselben fehlt in den meisten Bundesländern (Reuther et al. 2002). 
Vonseiten der Fischereiausübenden wird der Einsatz derartiger Gitter jedoch häufig 
abgelehnt, da eine verringerte Fängigkeit der Reuse für die (meist großwüchsigen) 
Zielfischarten befürchtet wird.

Im Zuge eines Interessenkonfliktes am Steinhuder Meer (Niedersachsen) wurde 
der Einsatz ungeschützter Reusen in dem FFH-Gebiet untersagt. Parallel hierzu 
wurde auf Initiative der Aktion Fischotterschutz e.V. kooperativ eine Reuse ohne 
Schutzgitter, aber mit einer Ausstiegsmöglichkeit für den Otter entwickelt (Habbe 
2018; Reckendorf und Siebert 2017). Dabei muss der Otter entweder einen Bügel 
aufbiegen oder ein dünnes Gummiseil zerreißen, um die Reuse durch die ent-
standene Öffnung verlassen zu können. Im Praxistest wiesen derartig ausgestattete 
Reusen keine Fangreduzierung, aber einen erhöhten Arbeitsaufwand für den Fi-
scher auf, da die zerrissene Ausstiegsöffnung wieder geflickt werden muss (Rohner 
et al. 2021). Inwieweit der Einsatz dieser Reusen bereits in der Praxis stattfindet, ist 
derzeit nicht bekannt. Durch eine Netzfirma werden die Sets zum Nachrüsten von 
Reusen bereits angeboten (https://engelnetze.com/otteraustieg- fuer- fischreusen- 3, 
besucht am 04.02.2022).

6.2.3  Konflikte in der Fließgewässerbewirtschaftung

Der Fischotter und seine Beutetiere befinden sich in einem Räuber-Beute-Verhältnis 
mit gegenseitigen Abhängigkeiten (Kruuk 2006, 2014). Fischottervorkommen sind 
in erster Linie durch die Verfügbarkeit der Ressource „Nahrung“ limitiert (Ruiz- 
Olmo und Jiménez 2008). Gleichzeitig haben sie als Top-Prädator einen Einfluss 
auf die Populationen ihrer potenziellen Beutetiere. Die Quantifizierung dieses Ein-
flusses ist insbesondere im Hinblick auf Fließgewässer methodisch anspruchsvoll 
und bisher nur in wenigen Studien detailliert untersucht. Demgegenüber gibt es eine 
Vielzahl an Studien zur generellen Nahrungswahl des Fischotters an Fließgewässern. 
Mit leichten Variationen wird in diesen Studien übereinstimmend der Schluss ge-
zogen, dass der Fischotter diejenigen Arten am häufigsten erbeutet, die saisonal und 
lokal dominieren (z. B. Lanszki et al. 2009; Kortan et al. 2007; Pagacz und Witczuk 
2010; Alemeida et al. 2012). Da es in Deutschland kaum noch eine gewerbliche 
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Flussfischerei gibt, wird die Konkurrenz um die Nahrungskomponente „Fisch“ im 
Fließgewässer eher von der Hobby-Angelfischerei wahrgenommen. Dem Fischotter 
wird der Rückgang von Fangzahlen zur Last gelegt, und es wird die potenzielle Ge-
fährdung seltener Arten, z. B. des Huchens, diskutiert (Ratschan 2020; Haydn 2021).

Tatsächlich befindet sich in weiten Bereichen Deutschlands die Fischfauna der-
zeit in einem unbefriedigenden bis schlechten Zustand (BMUB/UBA 2016), die 
Abundanz der Süßwasserfischfauna geht weltweit zurück (Deinet et al. 2020). Die 
Ursachen sind vielfältig. Strukturelle Defizite, fehlende Durchgängigkeit, Kolma-
tion von Laichgründen, Belastung mit Schadstoffen aus Abwässern, Industrie-
anlagen und landwirtschaftlichen Produktionsflächen, Klimawandel mit zu-
nehmenden Niedrigwasserperioden, Krankheiten, unangemessene Besatzpraktiken 
und der Einfluss weiterer Prädatoren (darunter auch der Mensch) wirken in unter-
schiedlich starkem Maße auf Artenvielfalt, Größenverteilung, Reproduktion und 
Biomasse der Fischpopulationen ein. So stellt eine Überblicksstudie für Thüringen 
dar, dass sich in einzelnen Gewässereinzugsgebieten die durchschnittliche Fisch-
biomasse in den Fließgewässern in den letzten 15 Jahren im Extremfall mehr als 
halbiert hat. Auch in Gebieten, in denen der Fischotter nicht vorkam, konnte diese 
abnehmende Tendenz beobachtet werden (Schmalz 2020). In Spanien wurde kein 
signifikanter Unterschied in der Populationsdichte von Bachforellen (Salmo trutta) 
in von Otter besiedelten bzw. nicht besiedelten Fließgewässern festgestellt (Ru-
iz-Olmo und Casadesus 1998).

Neuere Studien aus Österreich belegen einen Einfluss des Fischotters in kleine-
ren Gewässern der Forellenregion. Bei einem Vergleich zwischen Herbst- und Früh-
jahrsbeständen der Bachforellen wurde der Fischotter für 30–39 % des in diesem 
Zeitraum beobachteten Rückgangs der Fischbiomasse verantwortlich gemacht. Der 
Fischotter konnte teilweise einen erheblichen Anteil des Biomasse-Zuwachses ab-
schöpfen (Kranz und Ratschan 2017). Zu diesem Ergebnis kam auch eine Studie 
von Kranz et al. (2019), in der nach Einwanderung des Fischotters die Forellen-
bestände zurückgingen. Allerdings blieb die Biomasse in der Folge auf einem mitt-
leren Niveau weitgehend konstant. Der Fischotter hatte demnach zwar einen Ein-
fluss auf seine Beute, brachte sie jedoch nicht zum Verschwinden.

Ein Einfluss des Fischotters auf die Fischfauna größerer Fließgewässer wurde 
bisher in keiner Studie festgestellt. Aufgrund der hier meist höheren Biomasse und 
des verminderten Jagderfolges infolge der Gewässertiefe und -breite kann davon 
ausgegangen werden, dass jährliche natürliche Schwankungen der Fischbestände 
bedeutsamer als die Konsumption durch den Fischotter sind.

Eine Gefährdung geschützter Fischarten durch den Fischotter konnte bisher 
nicht in entsprechenden Studien nachgewiesen werden. Selten in den Fließ-
gewässern vorkommende Arten wurden auch in der Nahrung des Otters nur selten 
nachgewiesen (Kranz und Polednik 2018; Kranz und Rechberger 2021; Müller und 
Schmalz 2021). Die Seltenheit der meisten bedrohten Fischarten ist anthropogen 
bedingt. Ein Einfluss auf weitere Arten (z. B. bodenbrütende Vögel, Krebse, Mu-
scheln) ist bisher ebenfalls nicht methodisch sicher nachgewiesen worden.

A. Roy et al.



139

Fazit Der Fischotter kann in den Fischbiomassezuwachs kleiner Fließgewässer 
eingreifen, stellt jedoch keine Bedrohung für seltene Arten dar. Es ergibt sich 
 dennoch lokal eine Konkurrenz zur Angelfischerei, da sich der auch für den Men-
schen nutzbare Zuwachs verringert. Es soll an dieser Stelle allerdings auch betont 
werden, dass der Mensch keinen „Anspruch“ auf die Fische des Fließgewässers hat. 
Sie gelten nach BGB § 960 Abs. 1 als herrenlos. Es sind weiterhin vor allem lang-
fristig angelegte und interdisziplinär anzusetzende Studien zur Klärung der wechsel-
seitigen Räuber-Beute-Verhältnisse in Fließgewässersystemen notwendig. Zudem 
sollten negative Bestandstrends von Fischgemeinschaften verstärkt im Fokus der 
Forschung stehen, um deren Ursachen aufzudecken.

6.2.4  Voraussage möglicher Konflikte bei Neueinwanderung 
des Fischotters

Eine Voraussage möglicher Konflikte bei Einwanderung des Fischotters in bisher 
otterfreie Gebiete ist aufgrund der regionalen Varianz aller relevanten Einfluss-
faktoren sehr schwierig (Kranz und Knollseisen 1998). Mögliche Einflussfaktoren 
auf die Ausprägung eines Konfliktes sind der Marktdruck, regionale Schutz-
bestimmungen nach FFH-Richtlinie, Fraßdruck anderer Prädatoren, Wasserqualität, 
zunehmende Verlandung von Teichen, Fehlen von natürlicher Beute in Fließ-
gewässern, anhaltende Veränderung der Gewässermorphologien, der Verlust natür-
licher Fließgewässerhabitate und menschlich bedingte Veränderungen in der Fisch-
fauna von Fließgewässern (Mysiak et al. 2013).

Nach den bisher bekannten Erfahrungen wird für Fischotter- Einwanderungsländer 
ein präventives Management (siehe auch Abschn. 6.2.1.2.3 Zaunabwehr) als deut-
lich zielführender erachtet als das bisher angewandte rein reaktive Management, das 
erst bei bereits bestehenden Konflikten implementiert wird. Regionen, in die der 
Fischotter voraussichtlich bald einwandert, sollten sich also bereits jetzt den 
Konfliktrisiken und der Konfliktprävention zuwenden.

6.3  Weitere Konfliktfelder

Die vom Fischotter genutzten Gewässer unterliegen vielfältigen Nutzungs-
ansprüchen. Daraus resultierende, bisher wenig beachtete Konfliktfelder werden im 
Folgenden in Kürze umrissen.

6.3.1  Freizeitnutzung

Gewässer und ihre Uferbereiche besitzen einen hohen Freizeitwert. Es liegen zu 
möglichen Konflikten mit dem Fischotter wenige Studien vor. Von verschiedenen 
Autoren wird ein negativer Zusammenhang zwischen der Nutzung von Ufer-
bereichen und dem Vorkommen freilaufender Hunde vermutet (Weber und Trost 

6 Management in wesentlichen Konfliktfeldern um den Fischotter – Übersicht zum …



140

2015; Juhász et al. 2013). Vor allem ist in diesem Themenfeld zu beachten, dass 
Fischotter auf menschliche Aktivitäten sehr unterschiedlich reagieren können. So 
gibt es auf der einen Seite regelmäßige Beobachtungen von Fischottern im städti-
schen Lebensraum, zum Beispiel in der Hansestadt Hamburg (Krüger 2015), auf der 
anderen Seite benötigen Fischotterweibchen zur Jungenaufzucht ungestörte Rück-
zugsräume (Weinberger und Baumgartner 2018). Für die Wahl von Tagesverstecken 
des Fischotters ist die Intensität menschlicher Nutzung der Gewässerufer relevant 
(Weinberger et  al. 2019). Insofern sind Nutzungseinschränkungen an ökologisch 
besonders wertvollen Gewässern, die regelmäßig von Fischottern genutzt werden, 
auf der Grundlage der FFH-Richtlinie in Betracht zu ziehen.

6.3.2  Gewässerunterhaltung

Die besonders an kleineren Tieflandgewässern oftmals betriebene Gewässerunter-
haltung mit einer periodisch wiederkehrenden radikalen Entfernung sämtlicher 
Uferstrukturen über lange Gewässerstrecken führt zu direkten und indirekten Ein-
flüssen auf den Lebensraum des Fischotters und seiner Beutetiere. Dies betrifft 
nicht nur den Wasserkörper, sondern auch Böschungen und schützende Saum-
strukturen. Eine Anpassung von Unterhaltungsaufwand und -maßnahmen an die 
Belange des Fischotterschutzes (und allgemein des Artenschutzes) ist dringend not-
wendig. In Niedersachsen wird dies bereits praktiziert (Sellheim und Schulze 2020). 
Dabei sind auch die kleineren Gewässer 2. und 3. Ordnung zu beachten, die dem 
Fischotter durchaus als wichtige Wanderachsen und Lebensräume dienen (Weber 
und Braumann 2008; Weber und Trost 2015; Ruiz-Olmo et al. 2005).

6.3.3  Fallenjagd

Der Fischotter ist in allen Bundesländern als jagdbare Art mit ganzjähriger Schon-
zeit eingeordnet. Insofern unterliegt er den Bestimmungen der Jagdgesetze. In die-
sen Gesetzen ist auch die Fallenjagd geregelt, die in Deutschland im Wesentlichen 
zum Fang von Raubwildarten (z. B. Fuchs Vulpes vulpes, Steinmarder Martes mar-
tes), aber auch zum Fang der Neozoen Bisam (Ondatra zibethicus) und Nutria 
(Myocastor coypus) ausgeübt wird. Die Fallenjagd ist grundlegend im Bundesjagd-
gesetz (BJagdG 1976) geregelt. Die Jagdgesetze der Länder regeln die Ausübung 
dieser Jagdmethode in der Regel detaillierter, z. B. die erlaubten Fallenarten und die 
zu bejagenden Wildarten (Massow und Wunderlich 2021). Weitere Einzelheiten 
sind in nachgeordneten Verordnungen zu finden. In den meisten Bundesländern sind 
sowohl Totschlagfallen (u. a. Schwanenhals, Eiabzugseisen, Conibearfalle) als auch 
Lebendfangfallen (u. a. Kastenfallen) erlaubt (Möckel und Köck 2015). Problema-
tisch ist bei der Fallenjagd die begrenzte Selektivität, besonders gilt dies für die 
totschlagenden Fallen. Zudem besteht Zweifel an der Konformität dieser Fallen mit 
den Vorgaben des Bundesjagdgesetzes, wonach tötende Fallen „sofort tötend“ und 
die Lebendfangfallen „unversehrt“ fangen müssen (Krüger 1993). Den Anspruch, 
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„sofort tötend“ kann kaum ein Schlageisen erfüllen (u. a. Iossa et al. 2007). Trotz-
dem wurde die Jagd auf Fischotter, auch mit totschlagenden Fallen, in Österreich 
(Bundesland Kärnten) im Jahre 2021 wieder erlaubt. Naturschutz- und Tierschutz-
verbände sehen diese Jagd als tierquälerisch und illegal an.

Nach § 44 BNatSchG (2009) darf der Fischotter nicht getötet oder gestört wer-
den. Er gerät aber unbeabsichtigt sowohl in Lebend- als auch in Totschlagfallen, die 
im Bereich der Gewässer gestellt werden (LCCM 2011). Der Fang der Neozoen 
Nutria und Bisam wird in den letzten Jahren aufgrund der EU-Gesetzgebung (Ver-
ordnung Nr. 1143/2014 des Europäischen Parlaments und des Rates über die Prä-
vention und das Management der Einbringung und Ausbreitung invasiver gebiets-
fremder Arten) von den Landesjagdverbänden verstärkt propagiert und von etlichen 
Landkreisverwaltungen und Wasser-Unterhaltungsverbänden finanziell gefördert 
(Scheide 2013). Fallen, in die Otter geraten könnten, dürfen jedoch nach §  44 
BNatSchG im Vorkommensgebiet des Fischotters nicht gestellt werden, da mit dem 
Fang dieser Art zu rechnen ist. Zu betonen ist, dass auch der unbeabsichtigte Fang 
in Lebendfangfallen nach § 44 BNatSchG nicht akzeptabel ist, da derart gefangene 
Fischotter überaus energische Befreiungsversuche unternehmen. Besonders in 
Gitterfallen, aber auch in hölzernen Kastenfallen, brechen sie dabei ihre Reißzähne, 
wie auch andere Raubsäuger, in kürzester Zeit ab. Westerkamp (2012) hat dies zum 
Beispiel für den Iltis dokumentiert. Zu dem beschriebenen Verletzungsrisiko kommt 
hinzu, dass auch die Neigung zur Überhitzung bei den Befreiungsversuchen aus 
Kastenfallen zum Tod der Otter führen kann. Ihr dichtes Fell verhindert eine Ab-
gabe der Körperwärme (Reuther 1991).

Wie stark Fischotter durch die Fallenjagd in Deutschland beeinträchtigt werden, 
ist nicht bekannt. Zum Nutriafang sollten nur spezielle Lebendfangfallen Ver-
wendung finden, die diese Art sehr selektiv fangen. Dies ist zum Beispiel durch die 
Beschränkung der Fallenlänge auf maximal 1 Meter möglich. Dabei dürfen die Fal-
len nicht auf den von Fischottern genutzten Bermen unter Brücken oder Wechseln 
zwischen Gewässern positioniert werden. Bisamschlagfallen sind sowohl für 
Wasservögel als auch für junge Fischotter gefährlich. Sie sollten durch selektivere 
Fangsysteme ersetzt werden.
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7.1  Einleitung

Der Klimawandel stellt die Gesellschaft des 21. Jahrhunderts vor große Heraus-
forderungen. Die Geschwindigkeit, mit der auf die Veränderungen des Klimas 
reagiert werden muss, ist beispiellos (IPCC 2021). Zur Verringerung des 
Kohlenstoffdioxid- Ausstoßes muss insbesondere die Energieerzeugung aus fossilen 
Energieträgern zugunsten erneuerbarer Energien verringert werden. Eine tragende 
Säule der Energiewende der Bundesrepublik Deutschland ist die Nutzung der Wind-
energie an Land (BMWi 2021). Zur Erreichung der Klimaziele der Bundesrepublik 
Deutschland soll die an Land installierte Leistung der Windenergieanlagen (WEA) 
in den kommenden zehn Jahren von 54,4 GW auf 71 GW anwachsen (BMWi 2021). 
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Dabei werden nicht nur ältere WEA durch neuere, effizientere WEA ersetzt 
 (Repowering), auch die Anzahl der WEA in Deutschland muss zum Erreichen der 
Ziele erhöht werden (BMWi 2021).

7.1.1  Fledermäuse – eine durch WEA besonders 
gefährdete Tiergruppe

Die Fledertiere (Ordnung Chiroptera) sind mit weltweit über 1400 Arten (darunter 
1200 Arten der Fledermäuse, früher als Unterordnung Microchiroptera bezeichnet) 
eine sehr diverse Säugetiergruppe (Burgin et  al. 2018; Wilson und Mittermeier 
2019), die in der Europäischen Union (EU) einen umfassenden Schutz genießt 
(FFH-RL; Richtlinie 92/43/EWG des Rates vom 21. Mai 1992 zur Erhaltung der 
natürlichen Lebensräume sowie der wildlebenden Tiere und Pflanzen). Dabei sind 
Fledermäuse unterschiedlichen Stressoren und Gefährdungen ausgesetzt, die den 
Erhaltungszustand der Populationen (Conservation Status) gefährden können (Frick 
et al. 2019). Neben dem Habitatverlust und indirekten Gefährdungen wie der Ab-
nahme der Nahrungsgrundlage dieser insektenfressenden Arten (Hallmann et  al. 
2017; Seibold et al. 2019) ist in den vergangenen zwei Dekaden der Ausbau der 
Windenergie als eine zusätzliche Gefährdungsursache für mehrere mitteleuropäische 
Fledermausarten in den Fokus der Forschung gerückt (O’Shea et  al. 2016; 
Voigt 2020).

Besonders betroffen sind wandernde Fledermausarten, die teilweise Zugstrecken 
von > 2000 km zurücklegen (Voigt et al. 2015; Frick et al. 2017; Richardson et al. 
2021). Verhaltensstudien legen nahe, dass wandernde Tiere Windenergieanlagen 
aktiv anfliegen und nicht lediglich zufällig mit diesen kollidieren (Horn et al. 2008; 
Jameson und Willis 2014). Zugzeit und Paarungszeit der wandernden Fledermaus-
arten fallen im Spätsommer und Herbst (August–Oktober) zusammen. Cryan et al. 
(2012) stellten fest, dass die in Nordamerika am häufigsten an WEA aufgefundenen 
Fledermausarten (Lasiurus cinereus, Lasiurus borealis, Lasionycteris noctivagans) 
zur Zeit der Kollision paarungsbereit waren. Während bei der Rauhautfledermaus 
(Pipistrellus nathusii) außerhalb bekannter Reproduktionsgebiete das Geschlechter-
verhältnis der Schlagopfer ausgeglichen ist, ist im Reproduktionsgebiet der Anteil 
weiblicher Tiere und der von Jungtieren erhöht (Kruszynski et al. 2022). Zudem 
werden Effekte der potenziell durch Licht oder andere Effekte an WEA gelockten 
Insekten (z. B. Long et al. 2011, Cryan et al. 2014, Voigt 2021; siehe jedoch auch 
Trusch et al. 2020) sowie des Lichts selbst (unterschiedliche Wellenlängen; z. B.  
Voigt et al. 2017, 2018) diskutiert.

In Deutschland wird die Anzahl der je WEA zu Schaden kommenden Fleder-
mäuse auf 2 bis 20 Tiere (Rydell et al. 2010) bzw. 10 bis 12 Tiere (Brinkmann et al. 
2011) geschätzt. Diese Schätzungen beziehen sich auf WEA, die noch ohne einen 
kollisionsreduzierenden Betriebsalgorithmus betrieben werden. Die Anzahl der 
Kollisionsverluste, die sich aus dem aktuellen Ausbaustand von etwas über 28.200 
WEA an Land in Deutschland ergibt (Deutsche Windguard 2021), verteilen sich 
vorwiegend auf den Großen Abendsegler (Nyctalus noctula), die Rauhautfleder-
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maus, die Zwergfledermaus (Pipistrellus pipistrellus), den Kleinabendsegler (Ny
ctalus leisleri) sowie die Zweifarbfledermaus (Vespertilio murinus) (Dürr 2021a). 
Da Fledermausarten außerhalb der Tropen niedrige Reproduktionsraten aufweisen 
(Barclay et al. 2004), müssen die durch WEA verursachten absoluten Verluste als 
ein populationsrelevanter Mortalitätsfaktor in Betracht gezogen werden. Die 
Populationsentwicklung der betroffenen Arten ist jedoch weitgehend unbekannt, 
insofern lassen sich die Auswirkungen solcher Individuenverluste auf die Über-
lebensfähigkeit der Populationen nicht abschließend bestimmen.

In Deutschland besteht ein Nord-Süd-Gefälle in der Dichte der WEA (Anzahl 
der WEA je Flächeneinheit) (IWES 2018). In den nördlichen Bundesländern ist der 
Ausbaustand im Vergleich höher und das Zubaupotenzial niedriger als in den zent-
ralen und südlichen Bundesländern (IWES 2018). In diesen Teilen Deutschlands 
befinden sich Standorte mit hoher Windhöffigkeit in den Hochlagen der über-
wiegend bewaldeten Mittelgebirge. Somit liegen viele der wirtschaftlich interessan-
testen WEA-Standorte im Wald.

Der Lebensraum Wald erfüllt für Fledermäuse jedoch wichtige Funktionen. Zum 
einen bietet er Jagdhabitate für zahlreiche Fledermausarten, zum anderen stellen 
Bäume wichtige Quartierstrukturen dar, die als Tagesruheplatz, zur Aufzucht der 
Jungen oder zur Überwinterung aufgesucht werden. Die in Deutschland vor-
kommenden Fledermausarten sind, abhängig von der jeweiligen Lokalität und in 
unterschiedlicher Stärke, auf den Wald angewiesen.

7.2  Rechtlicher Rahmen

Die Errichtung von Windenergieanlagen (WEA) stellt nach Bundesnaturschutz-
gesetz (BNatSchG) § 14 Satz 1 einen Eingriff in die Natur und Landschaft dar, da 
sie eine „… Veränderung der Gestalt oder Nutzung von Grundfläche …“ darstellt 
sowie die „… Leistungs- und Funktionsfähigkeit des Naturhaushaltes oder des 
Landschaftsbildes …“ beeinträchtigen kann. Insbesondere im Wald stellt die 
Errichtung einer WEA eine Umnutzung der Grundfläche dar (Forstwirtschaft 
→ Windenergienutzung), weshalb weitere Vorschriften des Bundeswaldgesetzes 
und jeweiliger Landeswaldgesetze zu berücksichtigen sind. Dies schließt z. B. die 
Aufforstungspflicht für im Zuge des Eingriffs notwendige Rodungen ein.

Neben den allgemeinen Grundsätzen des Natur- und Landschaftsschutzes bildet 
das Artenschutzrecht eine wichtige Säule des BNatSchG. Da nahezu alle in Deutsch-
land vorkommenden Fledermausarten den Wald als Quartier- und/oder Jagdhabitat 
nutzen (Hurst et al. 2016), ergibt sich an dieser Stelle ein Konfliktpotenzial zwi-
schen WEA-Planungen im Wald und den Vorschriften des Artenschutzes. Die Arten-
schutzgesetze (§ 44 ff) setzen die Richtlinien zum Schutz der Natur der Europäi-
schen Union in nationales Recht um. Kern des Artenschutzes sind die sogenannten 
Zugriffsverbote (§  44 Satz (1)). Sie verbieten es, Handlungen vorzunehmen 
(z. B. Errichten und Betreiben einer WEA), die 1.) Tiere der besonders geschützten 
Arten töten, 2.), die Tiere der streng geschützten Arten erheblich stören, sodass sich 
der Erhaltungszustand der lokalen Population verschlechtert, und 3.) Fortpflan-
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zungs- und Ruhestätten der besonders geschützten Arten beschädigen oder  zerstören. 
Welche Arten in Deutschland besonders bzw. streng geschützt sind, wird wiederum 
durch europäische Richtlinien bestimmt, in denen die Arten auf den entsprechenden 
Anhängen der Vogelschutzrichtlinie bzw. Fauna-Flora-Habitat- Richtlinie (FFH-RL) 
aufgeführt sind. Im Anhang IV der FFH-RL sind alle europäischen Arten der Chirop-
tera genannt. Damit gehören alle in Deutschland vorkommenden Fledermausarten 
sowohl zu der Kategorie besonders geschützter Arten als auch zu den streng ge-
schützten Arten.

Auch wenn sich das Tötungsverbot im BNatSchG auf das Individuum bezieht, 
regelt das Gesetz im § 44 Abs. 5 Satz 1, dass ein Tötungsverbot nicht vorliegt, wenn 
der Eingriff das Tötungs- und Verletzungsrisiko für Individuen nicht signifikant er-
höht. Die Frage nach der Signifikanz beantwortet das Gesetz nicht, diese muss ein-
griffsspezifisch abgewogen werden. Das Bundesverfassungsgericht (BVerfG) hat in 
seinem Beschluss vom 23.10.2018 festgestellt:

„In grundrechtsrelevanten Bereichen darf der Gesetzgeber Verwaltung und Ge-
richten nicht ohne weitere Maßgaben auf Dauer Entscheidungen in einem fachwissen-
schaftlichen „Erkenntnisvakuum“ übertragen, sondern muss jedenfalls auf längere 
Sicht für eine zumindest untergesetzliche Maßstabsbildung sorgen.“ (BVerfG 2018)

Damit wurde dem Gesetzgeber indirekt auferlegt, zumindest mit einer untergesetz-
lichen Maßstabsbildung Klarheit über den Signifikanzbegriff zu schaffen. Dennoch 
drehen sich aktuelle Debatten zur Definition des Signifikanzkriteriums überwiegend 
um Vögel (UMK 2020). Diese Klärung muss für Fledermäuse also zunächst noch 
offenbleiben, muss letztlich gemäß BVerfG aber ebenfalls erfolgen.

Das Störungsverbot bezieht sich explizit auf lokale Populationen, wobei diese 
Abgrenzung eine Besonderheit im deutschen Recht darstellt, da es die Formulie-
rung der lokalen Population im Europarecht nicht gibt. Im Falle von Fledermäusen 
wird von der Länderarbeitsgemeinschaft Naturschutz (LANA 2009) beispielhaft die 
Wochenstubenkolonie als lokale Population abgegrenzt (zur weiteren Definition des 
Begriffs „lokale Population“ vgl. Abschn.  2.2). Eingriffe dürfen eine Wochen-
stubenkolonie also nicht in dem Maße stören, dass diese hierdurch geschädigt wird.

Das Verbot der Zerstörung von Fortpflanzungs- und Ruhestätten liegt des Weite-
ren nicht vor, wenn die ökologische Funktion der von dem Eingriff betreffenden 
Fortpflanzungs- und Ruhestätten im räumlichen Zusammenhang weiterhin erfüllt 
ist. Damit stehen dem Projektträger, der einen Eingriff realisieren will, Instrumente 
zur Verfügung, die das Eintreten von Verbotstatbeständen verhindern können. Das 
BNatSchG verlangt von einem Eingriff, dass negative Auswirkungen zu vermeiden 
sind. Können die Auswirkungen nicht vermieden werden, sind diese zu minimieren. 
Für die Zerstörung von Fortpflanzungs- und Ruhestätten kann zunächst über 
CEF-Maßnahmen ein Ausgleich geschaffen werden, um die ökologische Funktion 
im räumlichen Zusammenhang zu erhalten. Nur wenn dies nicht gelingt, kann der 
Weg über die artenschutzrechtliche Ausnahme erwogen werden (Lukas 2016).

Grundsätzlich sehen die FFH-Richtlinie, sowie das deutsche Artenschutzrecht 
im Falle von Fledermäusen, die Möglichkeit einer artenschutzrechtlichen Ausnahme 
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von den Zugriffsverboten nach § 44 BNatSchG vor. Für die Nutzung der Ausnahme 
muss aber ein zugelassener Grund vorliegen und es müssen weitere Voraussetzungen 
erfüllt sein. So ist das überwiegende öffentliche Interesse, auch wirtschaftlicher Art, 
ein zugelassener Ausnahmegrund, der letztlich auch auf den Bau von WEA an-
wendbar ist. Dieser Ausnahmegrund in § 45 Abs. 7 BNatSchG ist der FFH-Richtli-
nie entnommen. Demnach gilt er (europarechtskonform) für Fledermäuse, da deren 
Schutz in der FFH-Richtlinie geregelt ist. Mit Blick auf Vögel ist die Anwendung 
des Ausnahmegrunds „öffentliches Interesse (auch wirtschaftlicher Art)“ allerdings 
nicht europarechtskonform anwendbar, da es eine entsprechende Regelung in der 
Vogelschutzrichtlinie nicht gibt (Wagner 2021).

Weitere Voraussetzungen für die Anwendung der Ausnahme sind in jedem 
Einzelfall die Alternativlosigkeit und die Gewährleistung, dass sich der Zustand der 
Populationen nicht verschlechtert und auch die Erreichung des guten Erhaltungs-
zustands nicht gefährdet wird. Die Beweislast liegt hier beim Eingreifenden. Die 
Alternativlosigkeit muss im immissionsrechtlichen Verfahren dargelegt werden; 
hierbei geht es nicht darum, dass jedwede Alternative ausgeschlossen sein muss, es 
muss aber hinreichend dargelegt werden, dass keine zumutbaren Alternativen vor-
handen sind. Im Falle von WEA scheint die Nutzung der Ausnahme also zwingend 
an eine restriktive Flächenplanung (z. B. Regionalplanung mit 2 %-Vorrangfläche 
und Ausschlusswirkung für den Rest) gekoppelt zu sein. In jeden Fall muss der An-
tragsteller darlegen, dass keine zumutbaren Alternativflächen mit geringerem 
Konfliktpotenzial zur Verfügung stehen.

Das Naturschutzrecht lässt offen, auf welche Population sich die Ausnahme be-
zieht. Da die Debatte um die Abgrenzung von Populationen nicht abschließend ge-
klärt ist, muss dies hier offenbleiben; es wird aber an anderer Stelle diskutiert (Lin-
demann et  al. o.  J.). Einen Hinweis kann aber der Erhaltungszustand gemäß 
der FFH-Richtlinie geben. Urteile zum Wolf zeigen, dass im Rahmen der Recht-
sprechung regelmäßig auf diesen abgezielt wird.

Da der Erhaltungszustand vieler in Deutschland vorkommender Fledermaus-
arten als ungünstig beurteilt werden muss (BfN 2020) und die Bestandstrends häu-
fig stagnierend oder sogar abnehmend sind, ist es fraglich, ob eine Ausnahme-
genehmigung vom individuenbezogenen Tötungsverbot für viele Arten anwendbar 
sein kann. Dazu kommt die Problematik, dass Fledermauspopulationen, insbe-
sondere von wandernden Arten, nicht abgrenzbar sind und so die Bewertung der 
Auswirkungen einer Ausnahme nicht vorgenommen werden kann (Lindemann 
et al. o. J.).

7.3  Ablauf und Durchführung eines Planungs- 
und Zulassungsverfahrens

Vor dem voranstehend skizzierten normativen Hintergrund muss die spezielle arten-
schutzrechtliche Prüfung (saP), die Teil des immissionsschutzrechtlichen Ge-
nehmigungsverfahrens bei der Planung von WEA ist, klären, welche Bestimmungen 
im Einzelfall zu berücksichtigen sind, und verschiedene Prüffragen abarbeiten 
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(Trautner 2020). Zunächst muss die Frage beantwortet werden, ob der Eingriff 
 Beeinträchtigungen hervorrufen kann, die in der Lage sind, einen Verbotstatbestand 
zu erfüllen:

• Wenn ja, ist zu bestimmen, welche Arten betroffen sein könnten.
• Bezogen auf diese Arten muss beantwortet werden, ob die Beeinträchtigung ent-

scheidungserheblich sein könnte.
• Ist eine Beeinträchtigung möglicherweise entscheidungserheblich, muss diese, 

nach der Kaskade „Vermeiden-Mindern-Ausgleichen“ so stark reduziert werden, 
dass sie nicht mehr verbotsrelevant ist.

• Erst wenn auch dies nicht möglich ist, muss beantwortet werden, ob eine Aus-
nahme von den einschlägigen Vorschriften möglich ist.

Da die saP Teil der Antragsunterlagen ist, die ein:e Projektierer:in der Ge-
nehmigungsbehörde vorlegen muss, hat diese:r die Freiheit, selbst den/die Gut-
achter zu bestimmen. Diese:r wird wiederum vom Projektierenden direkt bezahlt.

Um den Sachverhalt einzelfallbezogen zu klären, muss der/die Gutachter:in ge-
gebenenfalls Untersuchungen durchführen und zunächst das etwaige Vorkommen 
von relevanten Arten erheben. Dazu stellen die Bundesländer Arbeitshilfen (aus 
Gründen der Praktikabilität reduzieren wir hier die unterschiedlichen Benennungen 
auf diesen einen Begriff) zur Verfügung, die ein Prüfschema mit Erfassungs-
methoden und -zeiträumen vorgeben (Hurst et al. 2015). Das Ergebnis dieser Er-
fassungen bildet die Grundlage für die Bewertung artenschutzrelevanter Beein-
trächtigungen des Eingriffs.

7.4  Ziele dieses Beitrags

Der erwartete Erfolg des gesetzlich vorgegebenen Ablaufs des Zulassungsver-
fahrens gründet auf der Prämisse, dass sämtliche, im Wesentlichen konsekutiven 
Teilaspekte des Verfahrens nach dem jeweils aktuellen Stand des Wissens und der 
Technik in eine ergebnisoffene und objektive Eingriffsbewertung münden. Durch 
dieses Vorsorgeprinzip soll den durch gesetzliche Vorgaben definierten Belangen 
des Natur- und Artenschutzes Rechnung getragen werden, unter gleichzeitiger Wah-
rung der Planungssicherheit für Projektierer.

Im vorliegenden Beitrag beleuchten wir den Planungs- und Bewertungsprozess 
in Bezug auf die Errichtung von WEA im Wald und ihre potenziellen Auswirkungen 
auf Fledermäuse. Dieser Prozess, der durch den im Rahmen der saP zu erstellenden 
Fachbeitrag zu Fledermäusen dokumentiert wird, versucht i. d. R. aus vor dem Bau 
und der Inbetriebnahme der jeweiligen WEA erhobenen Daten die Beeinträchtigung 
lokaler Fledermauspopulationen nach Bau und Inbetriebnahme abzuschätzen. In-
wieweit jedoch die Fledermausaktivitäten an der jeweiligen Anlage noch den vorher 
gemessenen Aktivitäten entsprechen, bleibt offen. Daher besteht für die geneh-
migende Behörde die Option, ein nach dem Bau und der Inbetriebnahme durchzu-
führendes Monitoring zu verlangen, das ein Nachsteuern bei den i. d. R.  empfohlenen 
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Maßnahmen zur Verminderung oder gar Vermeidung von Schäden an Fledermäusen 
und ihren Populationen ermöglicht.

In diesem Beitrag hinterfragen wir die Schritte des Prozesses der Eingriffs-
planung bei der Planung von WEA im Wald im Hinblick auf Fledermäuse – von der 
Untersuchungsplanung bis hin zur Konfliktbewertung und -vermeidung (siehe auch 
Hurst et al. 2020). Wir beleuchten die Möglichkeiten und Grenzen der verwendeten 
Methoden, sowohl im Hinblick auf die anvisierte Bewertung als auch den Be-
wertungsprozess selbst. Kompensatorische Maßnahmen, die der Konfliktminderung 
und damit der Genehmigungsfähigkeit eines Eingriffes dienen, werden ebenso be-
trachtet wie länderspezifische Arbeitshilfen, welche zum Ziel haben, den gesamten 
Bearbeitungsprozess zu standardisieren und damit – im Idealfall – zu objektivieren. 
Wir berufen uns im Wesentlichen auf publizierte Quellen, um dem Ziel einer 
„evidenzbasierten“ Betrachtung zu entsprechen. Gleichwohl beziehen wir uns in 
einigen wenigen Fällen auch auf noch nicht publizierte Erkenntnisse, die wir selbst 
im Zuge aktueller Forschungsprojekte erbracht haben, die im Rahmen von nicht 
publizierten universitären Abschlussarbeiten erarbeitet wurden oder die in Form 
von in Fachjournalen eingereichten, aber zum Zeitpunkt der Veröffentlichung dieses 
Beitrags noch nicht final akzeptierten Beiträgen präsentiert werden. Hiermit stellen 
wir eine größtmögliche Transparenz bei der Bewertung des gesamten Planungsver-
fahrens her. Abschließend unterbreiten wir Vorschläge, wie der Planungsprozess für 
WEA im Wald in Bezug auf Fledermäuse optimiert werden kann.

7.5  Planung der Untersuchung

7.5.1  Der Relevanzcheck – welche Arten sind betroffen?

In Deutschland reproduzieren aktuell 24 Fledermausarten (Meinig et al. 2020). Je 
nach Ökologie, Verhalten und Raumnutzung sind sie unterschiedlich vom Bau und 
Betrieb einer WEA im Wald betroffen. Dabei sind direkte und indirekte Beein-
trächtigungen zu unterscheiden.

Fledermäuse können durch Kollision mit einem Rotor oder ohne direkten Kon-
takt durch ein Barotrauma getötet werden (Baerwald et al. 2008). Die unmittelbare 
Tötung betrifft vor allem hochfliegende Arten, insbesondere während der Migrations-
phase (Dürr 2021a, b, Lehnert et al. 2014). 60 % der in Deutschland registrierten 
Schlagopfer verteilen sich auf lediglich zwei Arten: den Großen Abendsegler 
(32,0 %) und die Rauhautfledermaus (28,5 %). Andere im freien Luftraum jagende 
Arten wie der Kleinabendsegler und die Zweifarbfledermaus machen 5,0 % bzw. 
3,8 % der gefundenen Schlagopfer aus (Dürr 2021a). Dabei ist zu berücksichtigen, 
dass die Populationsgrößen der Arten weitestgehend unbekannt sind und sich der 
Anteil verunglückter Tiere proportional zur Populationsgröße verhalten könnte 
(Lindemann et al. 2018). Die mit Abstand häufigste Fledermausart Deutschlands ist 
die Zwergfledermaus (Meinig et  al. 2020). Ihr Anteil an der Gesamtzahl auf-
gefundener Schlagopfer beträgt 19,4 % (Dürr 2021a). Damit wird der größte Teil 
der Schlagopfer von Arten gestellt, die wenig strukturgebunden und vegetationsnah 
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im freien Luftraum Insekten jagen (Dietz und Kiefer 2020). Hierbei ist zu beachten, 
dass es sich bei den meisten veröffentlichten Schlagopfern um Zufallsfunde han-
delt. Die bundesweite Schlagopferkartei (Dürr 2021a) ist auf die Meldung von 
Schlagopfern angewiesen. Da jedoch Schlagopfersuchen bundesweit sehr unter-
schiedlich gehandhabt werden und zudem die Arbeitshilfen dies äußerst unter-
schiedlich handhaben bzw. einige die Schlagopfersuche gar ablehnen (Tab.  7.1), 
könnten auch regionale Unterschiede bei den Nachsuchen und der Meldung zum 
Tragen kommen.

Insbesondere im Wald kann sich zudem eine indirekte Beeinträchtigung durch 
den Bau einer WEA ergeben. Zu den baubedingten Auswirkungen gehören die Bau-
feldfreimachung mit der Einrichtung des Anlagenstandortes, der Kranstellflächen 
sowie den Zuwegungen. Je Anlage können dabei 0,2 bis 1 ha Wald gerodet werden. 
Auch kurzfristige Auswirkungen wie das Ausleuchten von Baustellen und Kollision 
mit Baustellenverkehr zählen zu den baubedingten Effekten.

Zwar machen Baumquartier-bewohnende Fledermausarten aus den Gattungen 
Myotis, Barbastella und Plecotus nur einen kleinen Teil der aufgefundenen Schlag-
opfer aus, aber sämtliche europäische Arten dieser Gattungen (Ausnahme: Nym-
phenfledermaus, Myotis alcathoe; diese Art wird erst seit 2001 als eigenständig 
anerkannt (Helversen et al. 2001) und ist anhand äußerlicher Merkmale nur schwer 
von der Kleinen Bartfledermaus, Myotis mystacinus, zu unterscheiden) konnten be-
reits als Schlagopfer gefunden werden (Dürr 2021b). Bei diesen Arten stellt der 
Verlust von Habitatstrukturen wie Baumquartieren und waldtypischen Teilhabitaten 
(Kleingewässer, Altholzinseln etc.) in der Planung zu berücksichtigende Beein-
trächtigungen dar. Der Verlust von strukturgebenden Landschaftselementen und ge-
eigneten Nahrungshabitaten betrifft prinzipiell sämtliche Fledermausarten, die den 
Wald im Jahresverlauf frequentieren. Dabei können nicht-wandernde Arten, die 
während der gesamten Fledermaussaison den Raum nutzen, durch den Verlust von 
Nahrungshabitaten und die Fragmentierung der Landschaft besonders betroffen 
sein (Barré et al. 2018).

7.5.2  Flächenabgrenzung und Verwendung 
des Populationsbegriffs

In der Eingriffsplanung stellt sich darüber hinaus die Flächenabgrenzung des Unter-
suchungsraumes im Falle von Fledermäusen als schwierig dar. Während das 
Tötungsverbot einen eindeutigen Individuenbezug hat, werden das Störungsverbot 
populationsbezogen und das Verbot der Zerstörung von Nist- und Ruhestätten 
objektbezogen angewandt. Im letzteren Fall kommt das Verbot nicht zum Tragen, 
wenn die ökologische Funktion im Umkreis erhalten bleibt (Lukas 2016).

Bezugsgröße für die lokale Population ist laut LANA (2009) und Bundesamt 
für  Naturschutz (BfN; https://ffh- anhang4.bfn.de/arten- anhang- iv- ffh- richtlinie/
saeugetiere- fledermaeuse.html; zuletzt aufgerufen am 24.01.2022) im Sommer die 
Wochenstubenkolonie, da diese bei Fledermäusen i. d. R. klar abgrenzbar ist. Unter-
suchungen müssen also so konzipiert sein, dass sie den Lebensraum aller  betroffenen 

M. Veith et al.

https://ffh-anhang4.bfn.de/arten-anhang-iv-ffh-richtlinie/saeugetiere-fledermaeuse.html
https://ffh-anhang4.bfn.de/arten-anhang-iv-ffh-richtlinie/saeugetiere-fledermaeuse.html


157

(F
or

ts
et

zu
ng

)

Bu
nd

es
la

nd
Ak

tu
el

le
 

Ve
rs

io
ne

n

Er
fa

ss
un

gs
m

et
ho

de
n 

vo
r e

rt
ei

lte
r G

en
eh

m
ig

un
g

Le
be

ns
ra

um
Bi

oa
ku

st
ik

Ne
tz

fä
ng

e
Ra

di
ot

el
em

et
rie

Ba
um

hö
hl

en
-

po
te

nt
ia

l
Qu

ar
tie

r-
bä

um
e

Tr
an

se
kt

e
Ho

rc
hb

ox
en

 
Bo

de
n

Ho
rc

hb
ox

en
 

Hö
he

Qu
ar

tie
r-

su
ch

e
Ra

um
-

nu
tz

un
g

Br
an

de
nb

ur
g 

(B
B)

20
10

/1
4

k.
A.

�
�

k.
A.

�
k.
A.

k.
A.

k.
A.

Ba
de

n-
W

ür
tte

m
be

rg
 (B

W
)

20
14

�
�

�
�

�
�

�
(�

)1
Ba

ye
rn

 (B
Y)

20
16

/1
7

�
k.
A.

�
�

�
�

k.
A.

k.
A.

He
ss

en
 (H

E)
20

20
�

�
�

�
(�

)2
�

(�
)3

(�
)3

M
ec

kl
en

bu
rg

-V
or

po
m

m
er

n 
(M

V)
4

20
10

/1
6

�
�

�
�

(�
)2

k.
A.

k.
A.

k.
A.

Ni
ed

er
sa

ch
se

n 
(N

I)
4

20
16

k.
A.

�
�

�
k.
A.

k.
A.

k.
A.

k.
A.

No
rd

rh
ei

n-
W

es
tfa

le
n 

(N
W

)
20

13
/1
7

�
(�

)1
�

�
�

(�
)1

(�
)1

k.
A.

Rh
ei

nl
an

d-
Pf

al
z (

RP
)

20
12

/1
8

�
�

�
�

�
�

�
�

Sa
ar

la
nd

 (S
L)

20
13

�
�

�
�

�
�

�
�

Sa
ch

se
n-

An
ha

lt 
(S

T)
5

20
18

�
k.
A.

�
�

(�
)

�
(�

)
k.
A.

Sc
hl

es
w

ig
-H

ol
st

ei
n 

(S
H)

5
20

08
/1
6/
17

�
k.
A.

�
�

�
k.
A.

k.
A.

k.
A.

Th
ür

in
ge

n 
(T

H)
20

15
�

�
�

�
(�

)2
�

�
(�

)

Ta
b.

 7
.1

 
D

er
ze

it 
gü

lti
ge

 A
rb

ei
ts

hi
lf

en
 z

ur
 B

er
üc

ks
ic

ht
ig

un
g 

vo
n 

Fl
ed

er
m

äu
se

n 
be

i d
er

 W
in

dk
ra

ft
pl

an
un

g 
(S

ta
nd

: J
an

ua
r 2

02
2)

. I
n 

ei
nz

el
ne

n 
B

un
de

sl
än

de
rn

 e
rg

än
ze

n 
si

ch
 m

eh
re

re
 D

ok
um

en
te

 z
ur

 g
es

am
te

n 
A

rb
ei

ts
hi

lf
e:

 B
ra

nd
en

bu
rg

 (
M

U
G

V
 2

01
4;

 M
L

U
L

 2
01

0)
; 

B
ad

en
-W

ür
tte

m
-

be
rg

 (
L

U
B

W
 2

01
4)

; B
ay

er
n 

(B
ay

er
is

ch
es

 S
ta

at
sm

in
is

te
ri

um
 2

01
6;

 L
fU

 B
Y

 2
01

7a
, b

, c
);

 H
es

se
n 

(H
M

U
K

LV
/H

M
W

E
V

W
 2

02
0)

; M
ec

kl
en

-
bu

rg
-V

or
po

m
m

er
n 

(L
U

N
G

 2
01

0,
 2

01
6)

; 
N

ie
de

rs
ac

hs
en

 (
N

M
U

E
K

 2
01

6)
; 

N
or

dr
he

in
-W

es
tf

al
en

 (
M

U
L

N
V

 u
nd

 L
A

N
U

V
 2

01
7;

 M
K

U
L

N
V

 
20

13
, 2

01
7)

; R
he

in
la

nd
-P

fa
lz

 (
V

SW
 H

E
, R

P 
un

d 
SL

, L
U

W
G

 2
01

2;
 L

fU
 R

L
P 

20
18

);
 S

aa
rl

an
d 

(V
SW

 H
E

, R
P 

un
d 

SL
, L

U
W

G
 2

01
2)

; S
ac

h-
se

n-
A

nh
al

t (
M

U
L

E
 2

01
8)

; S
ch

le
sw

ig
-H

ol
st

ei
n 

(L
A

N
U

 2
00

8;
 M

E
L

U
R

 u
nd

 L
L

U
R

 2
01

6,
 2

01
7)

; T
hü

ri
ng

en
 (T

L
U

G
 2

01
5)

. D
ar

ge
st

el
lt 

si
nd

 d
ie

 
in

 d
en

 j
ew

ei
lig

en
 A

rb
ei

ts
hi

lf
en

 e
m

pf
oh

le
ne

n 
E

rf
as

su
ng

sm
et

ho
de

n,
 d

ie
 z

u 
be

ac
ht

en
de

n 
A

kt
iv

itä
ts

ze
ite

n 
un

d 
-r

äu
m

e 
so

w
ie

 d
ie

 z
ur

 E
in

gr
if

fs
-

m
in

de
ru

ng
 v

or
ge

sc
hl

ag
en

en
 M

aß
na

hm
en

. �
 =

 e
m

pf
oh

le
n;

 (�
) =

 e
in

ge
sc

hr
än

kt
 e

m
pf

oh
le

n;
 �

 =
 n

ic
ht

 e
m

pf
oh

le
n,

 k
.A

. =
 k

ei
ne

 A
ng

ab
en

7 Windkraft und Fledermausschutz im Wald – eine kritische Betrachtung der Planungs- …



158

Bu
nd

es
la

nd

Zu
 b

et
ra

ch
te

nd
e 

Ak
tiv

itä
ts

ze
ite

n 
un

d 
-rä

um
e

M
aß

na
hm

en
 n

ac
h 

er
te

ilt
er

 G
en

eh
m

ig
un

g
Na

ch
un

te
rs

uc
hu

ng
CE

F/
FC

S
So

m
m

er
-

le
be

ns
-

ra
um

Zu
g-

ze
it

W
in

te
r-

qu
ar

tie
re

Ba
lz-

/S
ch

w
ar

m
-

qu
ar

tie
re

Go
nd

el
-

m
on

ito
rin

g
Sc

hl
ag

op
fe

r-
su

ch
e

Te
m

po
rä

re
 

Ab
sc

ha
ltu

ng
Sc

hw
el

le
n-

w
er

t6
Ni

st
hi

lfe
n

Si
ch

er
un

g 
Al

tb
au

m
-

be
st

än
de

Au
fw

er
tu

ng
 

vo
n 

Te
il-

le
be

ns
rä

um
en

Br
an

de
nb

ur
g 

(B
B)

�
�

�
�

�
�

(�
)7

0,
5 

–
28

�
�

�
Ba

de
n-

W
ür

tte
m

be
rg

 (B
W

)
�

�
�

�
�

(�
)

�
<2

k.
A.

k.
A.

k.
A.

Ba
ye

rn
 (B

Y)
�

�
�

�
�

�
�

2
(�

)9
�

k.
A.

He
ss

en
 (H

E)
�

�
�

�
�

�
�

<2
7

(�
)1,

10
(�

)1
�

M
ec

kl
en

bu
rg

-V
or

po
m

m
er

n 
(M

V)
4

�
�

�
�

�
k.

A.
�

211
k.

A.
k.

A.
k.

A.

Ni
ed

er
sa

ch
se

n 
(N

I)
4

�
�

�
�

�
�

�
k.

A.
k.

A.
k.

A.
k.

A.

No
rd

rh
ei

n-
W

es
tfa

le
n 

(N
W

)
�

�
�

�
�

�
�

(�
)12

�
�

�
Rh

ei
nl

an
d-

Pf
al

z (
RP

)
�

�
�

�
�

�
�

<2
�

�
�

Sa
ar

la
nd

 (S
L)

�
�

�
�

�
�

�
1 

–
27

(�
)

�
�

Sa
ch

se
n-

An
ha

lt 
(S

T)
5

�
�

k.
A.

�
�

�
�

k.
A.

k.
A.

k.
A.

�
Sc

hl
es

w
ig

-H
ol

st
ei

n 
(S

H)
5

�
�

�
�

�
�

�
k.

A.
k.

A.
k.

A.
k.

A.

Th
ür

in
ge

n 
(T

H)
�

�
�

�
�

�
�

<1
�

�
�

Ta
bl

e 
7.

1 
(F

or
ts

et
zu

ng
) 

C
ur

re
nt

ly
 v

al
id

 g
ui

de
lin

es
 f

or
 th

e 
co

ns
id

er
at

io
n 

of
 b

at
s 

in
 w

 in
d 

po
w

er
 p

la
nn

in
g 

(b
y 

Ja
nu

ar
y 

20
22

).
 I

n 
in

di
vi

du
al

 
fe

de
ra

l 
st

at
es

, 
se

ve
ra

l 
do

cu
m

en
ts

 c
om

pl
em

en
t 

ea
ch

 o
th

er
 t

o 
fo

rm
 t

he
 e

nt
ir

e 
gu

id
el

in
es

: 
B

ra
nd

en
bu

rg
 (

M
U

G
V

 2
01

4;
 M

L
U

L
 2

01
0)

; 
B

a-
de

n-
W

ür
tte

m
be

rg
 (

L
U

B
W

 2
01

4)
; 

B
av

ar
ia

 (
B

ay
er

is
ch

es
 S

ta
at

sm
in

is
te

ri
um

 2
01

6;
 L

fU
 B

Y
 2

01
7a

, 
b,

 c
);

 H
es

se
 (

H
M

U
K

LV
/H

M
W

E
V

W
 

20
20

);
 M

ec
kl

en
bu

rg
-W

es
te

rn
 P

om
er

an
ia

 (
L

U
N

G
 2

01
0,

 2
01

6)
; 

L
ow

er
 S

ax
on

y 
(N

M
U

E
K

 2
01

6)
; 

N
or

th
 R

hi
ne

-W
es

tp
ha

lia
 (

M
U

L
N

V
 a

nd
 

L
A

N
U

V
 2

01
7;

 M
K

U
L

N
V

 2
01

3,
 2

01
7)

; R
hi

ne
la

nd
-P

al
at

in
at

e 
(V

SW
 H

E
, R

P 
an

d,
 S

L
, L

U
W

G
 2

01
2;

 L
fU

 R
L

P 
20

18
);

 S
aa

rl
an

d 
(V

SW
 H

E
, 

R
P 

an
d,

 S
L

, L
U

W
G

 2
01

2)
; S

ax
on

y-
A

nh
al

t (
M

U
L

E
 2

01
8)

; S
ch

le
sw

ig
-H

ol
st

ei
n 

(L
A

N
U

 2
00

8;
 M

E
L

U
R

 a
nd

 L
L

U
R

 2
01

6,
 2

01
7)

; T
hu

ri
ng

ia
 

(T
L

U
G

 2
01

5)
. 

T
he

 s
ur

ve
y 

m
et

ho
ds

 r
ec

om
m

en
de

d 
in

 t
he

 r
es

pe
ct

iv
e 

w
or

ki
ng

 a
id

s,
 t

he
 a

ct
iv

ity
 p

er
io

ds
 a

nd
 a

re
as

 t
o 

be
 o

bs
er

ve
d,

 a
nd

 t
he

 
m

ea
su

re
s 

pr
op

os
ed

 to
 m

iti
ga

te
 th

e 
im

pa
ct

 a
re

 p
re

se
nt

ed
. �

 =
 r

ec
om

m
en

de
d;

 (�
) =

 r
ec

om
m

en
de

d 
w

ith
 r

es
tr

ic
tio

ns
; 
�

 =
 n

ot
 r

ec
om

m
en

-

de
d,

 k
.A

. =
 n

ot
 s

pe
ci

fie
d

M. Veith et al.



159

1  N
ur

 a
us

ge
w

äh
lte

 A
rt

en
2  N

ur
 w

en
n 

oh
ne

hi
n 

W
in

dm
es

sm
as

te
n 

au
fg

es
te

llt
 w

er
de

n
3  N

ur
 e

in
ge

sc
hr

än
kt

4  N
ur

 a
uf

 O
ff

en
la

nd
-P

la
nu

ng
en

 a
us

ge
le

gt
5  D

ie
 E

rr
ic

ht
un

g 
vo

n 
W

E
A

 in
 W

äl
de

rn
 w

ir
d 

gr
un

ds
ät

zl
ic

h 
au

sg
es

ch
lo

ss
en

6  Z
ul

äs
si

ge
 S

ch
la

go
pf

er
 je

 W
E

A
 u

nd
 J

ah
r

7  S
ta

nd
or

ts
pe

zi
fis

ch
8  A

rt
sp

ez
ifi

sc
h

9  N
ur

 w
en

n 
re

ch
tz

ei
tig

 v
or

he
r

10
 N

ac
h 

R
un

ge
 e

t a
l. 

(2
00

9)
11

 F
ür

 s
eh

r 
se

lte
ne

 A
rt

en
 <

2
12

 U
nv

er
m

ei
db

ar
e 

V
er

lu
st

e 
so

lle
n 

au
f 

E
in

ze
lin

di
vi

du
en

 b
eg

re
nz

t w
er

de
n

7 Windkraft und Fledermausschutz im Wald – eine kritische Betrachtung der Planungs- …



160

Wochenstubenkolonien untersuchen. Da gerade Waldarten oftmals in sogenannten 
Fission-Fusion-Gesellschaften leben (s.  u.), bedeutet dies, dass die Lebensräume 
der gesamten Kolonie zu betrachten sind. Die Einbeziehung aller Quartierbäume 
der Kolonie ist also nötig, wie auch das BfN festhält. Dies kann mit teils großem 
Aufwand verbunden sein (s. u.). Auch im Falle der Quartiere muss das System aller 
Quartierbäume betrachtet werden, um zu prüfen, ob die ökologische Funktion im 
Falle des Wegfalls einzelner Bäume erhalten bleibt.

Darüber hinaus wird seitens des BfN deutlich gemacht, dass die Männchen 
während des Sommers ebenfalls eine lokale Population bilden. Da diese aber ent-
gegen der Weibchen schwer abgrenzbar ist, wird die Abgrenzung über Lebens-
räume empfohlen. Weitere Abgrenzungen von lokalen Populationen sind Männ-
chen und Weibchen in einem Paarungsquartier sowie überwinternde Tiere im 
Winterquartier (ebenfalls BfN; s.  o.). Zusammenfassend kann also festgehalten 
werden, dass die lokale Population als die kleinstmögliche im Rahmen einer Unter-
suchung noch abgrenzbare funktionale Populationseinheit anzusehen ist (Linde-
mann et al. o. J.).

Bei Individuen auf der Wanderung fällt aufgrund der fehlenden Möglichkeiten 
einer Populationsabgrenzung in dieser Zeit (Lindemann et al. o. J.) die Betrachtung 
des Störungsverbots, z. B. etwaiger Ruhestätten, weg. Die Betrachtung konzentriert 
sich somit zwangsläufig auf das Tötungsverbot (Lindemann et al. o. J.). Eine Aus-
nahme nach § 45 BNatSchG erscheint vor diesem Hintergrund für Individuen auf 
der Wanderung unmöglich, da die Ausnahme stets auf die Auswirkung auf die 
Population Bezug nimmt, diese aber im Zuge der faunistischen Erhebungen im 
Planungsverfahren nicht abgrenzbar ist (Lindemann et al. o. J.).

7.5.3  Arbeitshilfen

Um die Durchführung der Fledermauserfassung im Zuge der Eingriffsplanung bei 
WEA zu vereinheitlichen und eine hohe Qualität der diesbezüglichen Fachbeiträge 
sicherzustellen, haben mittlerweile fast alle Bundesländer landesspezifische Ar-
beitshilfen veröffentlicht (sie fehlen lediglich in den Stadtstaaten Berlin, Bremen 
und Hamburg sowie im Flächenstaat Sachsen). In diesen werden Inhalte und Um-
fang der fledermausspezifischen Fachbeiträge festgelegt (Tab. 7.1). Eine bundes-
weite Arbeitshilfe, welche die fachlichen Anforderungen überregional nach den 
anerkannten Regeln der Technik festlegt, existiert derzeit nicht (siehe auch Hurst 
et  al. 2015), gleichwohl finden sich gelegentlich Hinweise auf jeweils andere 
Arbeitshilfen. Nicht alle Arbeitshilfen sind rechtsverbindlich (Hurst et al. 2015), 
gleichwohl entfalten sie verwaltungsinterne Bindungswirkungen. Die Arbeits-
hilfen der Bundesländer (im Folgenden nur noch als „AH-“ mit dem jeweiligen 
Länderkürzel zitiert) unterscheiden sich nicht nur hinsichtlich ihrer Aktualität (von 
2008 der AH-SH bis 2020 der AH-HE). Auch bei den vorgeschlagenen Erfassungs-
methoden gibt es große Unterschiede, die jedoch nur z.  T. dem jeweiligen Er-
scheinungsdatum und damit dem zu diesem Zeitpunkt jeweils vorliegenden Stand 
der Technik geschuldet sein dürften. So basieren die AH-RP und AH-SL auf der 

M. Veith et al.



161

gleichen von der Staatlichen Vogelschutzwarte für Hessen, Rheinland-Pfalz und 
das Saarland  erarbeiteten Vorlage (die sich methodisch weitgehend auf Doerping-
haus et al. 2005 bezieht), inhaltlich jedoch weichen sie in einer Reihe von Punkten 
voneinander ab. Zudem wird in zwei Bundesländern die Installation von WEA im 
Wald derzeit explizit ausgeschlossen (Schleswig-Holstein und Sachsen-Anhalt), 
insofern ist das dort empfohlene Methodenspektrum nur auf die Erfassung im 
Offenland ausgelegt. (Letzteres gilt auch für die Arbeitshilfen von Niedersachsen 
und Mecklenburg- Vorpommern, obwohl dort der Bau von WEA im Wald grund-
sätzlich möglich ist).

Akustisches Monitoring am Boden wird durchgängig von allen Arbeitshilfen ge-
fordert, während eine akustische Aktivitätserfassung zumindest in Höhe der Baum-
kronen bereits vor der Inbetriebnahme einer WEA deutlich seltener empfohlen 
wird. Netzfänge zur erweiterten Erfassung des Artenspektrums sowie radiotele-
metrische Quartiersuche werden ebenfalls deutlich seltener empfohlen. Explizit 
ausgeschlossen wird von einigen Arbeitshilfen lediglich die Schlagopfersuche 
(Tab. 7.1). Das Gondelmonitoring sowie temporäre Abschaltungen können als emp-
fohlene Standardmaßnahmen zur Minimierung des Eingriffs durch WEA angesehen 
werden. Hierbei geben acht Arbeitshilfen konkrete Schwellenwerte vor, während 
vier Arbeitshilfen diese art- und/oder standortspezifisch definieren. Die Empfehlun-
gen zu CEF-/FCS-Maßnahmen fallen sehr heterogen aus.

7.6  Umsetzung der Untersuchung

7.6.1  Effekte der Arbeitshilfen

Inwieweit Arbeitshilfen die Qualität von Fachgutachten beeinflussen, wurde bislang 
kaum untersucht. Kurtze (2013) setzte sich auf Basis weniger (N=13) Fachgut-
achten kritisch mit deren methodischer und inhaltlicher Qualität auseinander. Er 
stufte sie trotz des Vorliegens geeigneter Arbeitshilfen als „mehrfach unklar, un-
zulänglich oder lückenhaft“ ein, den Effekt der Arbeitshilfen auf diese Gutachten 
konnte er jedoch nicht beleuchten. Basierend auf 156 zu Windkraft und Fleder-
mäusen erstellten Gutachten bewerteten Gebhard et  al. (2016) deren Defizite in 
Bezug auf einen von ihnen selbst definierten „Mindeststandard“ (gewissermaßen 
als kleinster gemeinsamer Nenner des „Stand der Technik“ aus den zu diesem Zeit-
punkt existierenden bundesdeutschen Arbeitshilfen abgeleitet). Sie wiesen auf er-
hebliche und statistisch signifikante Unterschiede im Gesamterfüllungsgrad der 
Mindeststandards zwischen den Bundesländern hin. Berücksichtigt man zudem, 
dass die in den Bundesländern geltenden Arbeitshilfen z. T. umfangreichere Unter-
suchungen fordern als der von Gebhard et al. (2016) extrahierte „Mindeststandard“, 
so liegen die jeweiligen Erfüllungsgrade sogar niedriger. Ebenso gab es z. T. deut-
liche Unterschiede in Einzelaspekten, wie z. B. der Definition des Untersuchungs-
rahmens, der Konfliktbewertung sowie der Betrachtung der Verbotstatbestände. 
Eine durchschnittliche generelle Verbesserung der Fachgutachten im Laufe der Zeit 
(2005–2013), die potenziell mit der vermehrten Einführung von Arbeitshilfen hätte 
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erklärt werden können, wiesen sie nicht nach. Allerdings konnten sie zeigen, dass 
Fachgutachten aus Bundesländern mit Arbeitshilfe einen geringen, aber signifikant 
höheren Erfüllungsgrad bezogen auf die von Gebhard et  al. (2016) extrahierten 
Mindeststandards hinsichtlich des Gesamtergebnisses sowie der Bewertungsebene 
„Untersuchungsrahmen“ erreichen als solche aus Bundesländern ohne Arbeitshilfe.

Die Analyse von Gebhard et al. (2016) offenbarte erstmals umfängliche Defizite 
bei der methodischen Durchführung von Fachgutachten zur Verminderung des Kon-
fliktes zwischen WEAs und Fledermäusen. Nicht untersucht wurden in ihrer Arbeit 
jedoch die aus den jeweils erfassten Daten abgeleitete Bewertung der Schwere eines 
Eingriffs sowie die daraus abgeleiteten Kompensationsmaßnahmen.

7.6.2  Bewertung der Erfassungsmethoden

Allen verfügbaren Methoden ist gemeinsam, dass sie selektiv für Arten sind und 
sich meist nur für eingeschränkte Fragestellungen eignen (Runkel et al. 2018). In-
sofern empfiehlt sich stets die Anwendung unterschiedlicher Methoden (Hurst et al. 
2015; Runkel et al. 2018).

7.6.2.1  Quartierbaumerfassung
Insbesondere im Wald kommt dem potenziellen Verlust von Fortpflanzungs- und 
Ruhestätten eine wichtige Bedeutung zu, da den Fledermäusen an Bäumen zahl-
reiche Strukturen als Quartiere zur Verfügung stehen (Übersicht bei Regnery et al. 
2013a). Fortpflanzungsstätten können in diesem Zusammenhang sowohl Wochen-
stubenquartiere als auch Balzquartiere mit Paarungsgemeinschaften sein. Ebenso 
finden sich im Wald Zwischenquartiere, Tagesruheplätze von Männchen sowie in 
Baumhöhlen auch Winterschlafgemeinschaften, z. B. des Großen Abendseglers.

Eine erste Abschätzung des Quartierpotenzials eines Waldgebietes kann auch 
ohne direkte Untersuchung der Fledermäuse (Telemetrie, akustische Erfassung der 
Balzgesänge) vorgenommen werden. Indikatoren zum Vorkommen von Mikro-
habitaten an Bäumen sind der Stammdurchmesser, das Vorkommen von stehendem 
Totholz und das Vorhandensein von Laubbaumarten (Regnery et al. 2013b). Lokal 
können jedoch auch Nadelbäume geeignete Quartiere für verschiedene Fledermaus-
arten bieten (z. B. Mortimer (2006); Graf und Frede 2013; Hillen und Veith 2013; 
Hillen und Veith 2013).

Absolute Schwellenwerte für Stammdurchmesser erweisen sich als weniger ge-
eignet, da z.  B.  Spechte als Höhlenbauer jeweils die relativ mächtigsten Bäume 
auswählen, um Höhlen anzulegen (Basile et al. 2020). Auch wenn nicht alle baum-
bewohnenden Fledermausarten Baumhöhlen bevorzugen (so nutzt z. B. die Mops-
fledermaus (Barbastella barbastellus) gerne Spaltenquartiere unter abstehender 
Rinde; Hillen et  al. 2010), so ist dennoch insbesondere das Angebot an Specht-
höhlen für das Vorkommen von Fledermäusen im Wald von Bedeutung (Kotowska 
et al. 2020; Singer et al. 2021). Diese werden von Fledermäusen überwiegend unter-
halb des Kronenansatzes als Quartier ausgewählt (Vonhof und Barclay 1996), daher 
können diese Strukturen vom Boden aus erfasst und zur Einschätzung des Quartier-
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potenzials eines Baumbestandes herangezogen werden. Arten, die bevorzugt unter 
abstehender Rinde oder Rissen im Holz Quartier  beziehen, sind besonders zu be-
rücksichtigen. Der Umkehrschluss, dass das Fehlen von vom Boden aus sichtbaren 
potenziellen Quartierstrukturen das Vorkommen von Fledermausquartieren aus-
schließt, ist jedoch nicht zulässig. Auch augenscheinlich ungeeignete Bäume kön-
nen Quartierstrukturen aufweisen. Eine Quartierbaumerfassung erlaubt daher zwar 
die Identifizierung von Flächen mit gesteigertem Konfliktpotenzial, sie ersetzt aber 
keine Fledermaus-zentrierte Erfassung.

7.6.2.2  Netzfang
Zur spezifischen Einschätzung der Bedeutung eines Waldgebietes als Lebensraum 
für Fledermäuse ist je nach Fragestellung der Fang der Tiere notwendig. Während 
die akustische Erfassung von Fledermäusen umfangreiche quantitative Daten lie-
fert, können Fledermausfänge qualitative Daten ergänzen. In komplex strukturierten 
Habitaten wie dem Wald können Fledermausarten kryptisch (d. h. nicht arttypisch) 
rufen (Hiryua et al. 2010; Stidsholt et al. 2021) und damit eine Artbestimmung mit 
zusätzlichen Unsicherheiten behaften. Sehr leise rufende Arten können bei einer 
akustischen Erfassung unterrepräsentiert sein. Damit führt der Fang der Tiere, er-
gänzend zur akustischen Erfassung, meist zu einer höheren Zahl nachgewiesener 
Arten (MacSwiney et al. 2008) und akustisch nicht unterscheidbare Arten können 
sicher identifiziert werden (siehe auch Zahn et al. 2021a). Insofern sprachen die von 
Voigt et al. (2020) befragten Expert:innen dem Netzfang im Wald (im Gegensatz 
zum Offenland) eine hohe Wertigkeit zu, insbesondere zur besonders kritischen 
Wochenstubenzeit. Da Netzfangdaten jedoch i. d. R. keine belastbaren Aussagen 
über die absolute Häufigkeit von Arten liefern, ist ein abschließender Rückschluss 
auf eine Gefährdung von Arten nicht möglich.

Durch den Fang können das Geschlecht und der Reproduktionsstatus der in 
einem Gebiet vorkommenden Fledermäuse festgestellt werden (s. a. Voigt et  al. 
2020). Diese Daten komplettieren die Informationen, die für eine Folgenabschätzung 
eines Eingriffs auf die Fledermausfauna notwendig sind. Zudem ist der Fang von 
Fledermäusen mit Netzen zur Untersuchung ihrer Raumnutzung oder zum Auf-
finden von Quartieren mittels Radiotelemetrie zwingend notwendig. Nur so können 
i. d. R. Fledermausquartiere innerhalb oder außerhalb einer Eingriffsfläche nach-
gewiesen und im Rahmen der Eingriffsplanung adäquat berücksichtigt werden.

Bei Netzfängen muss berücksichtigt werden, dass sie je nach verwendetem Netz-
material und verwendeter Netzhöhe unterschiedlich effizient sind. Fledermäuse be-
sitzen die Fähigkeit, feine Strukturen zu orten und zu vermeiden (Vanderelst et al. 
2015; Sändig et al. 2014). Feinere Fäden erhöhen daher den Fangerfolg, und die 
Verwendung von stärkeren Fäden kann somit zu einer systematischen Unter-
schätzung der Artenvielfalt an einem Standort führen (Chaves-Ramierez et al. 2022; 
Marques et al. 2013; siehe jedoch Ferreira et al. 2021, die zeigten, dass bei Fleder-
mausfängen in westafrikanischen Kakaoplantagen die ultrafeinen Netze den ge-
ringsten Fangerfolg erbrachten).

Die Wahl des Standortes der Netze ist der Erfahrung des Gutachters/der Gut-
achterin überlassen, sie hat allerdings einen wesentlichen Einfluss auf den Fang-
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erfolg; diesbezügliche Empfehlung, auch zu den Netzmaterialien, sollten in die 
Arbeitshilfen aufgenommen werden (s. a. auch KNE 2019). Insbesondere der Fang 
an Wasserflächen und Grenzflächen zwischen Biotopen im Wald können den Erfolg 
eines Netzfangs erhöhen (Gukasova und Vlaschenko 2011; Francis 1989; Kunz und 
Parsons 2009; Kingston et  al. 2003). Netze werden in der Regel bodennah auf-
gebaut und decken eine Höhe bis zu 10 Metern ab. Zwar gibt es auch spezielle Netz-
konstruktionen, die höher aufgebaut werden können (Holbech 2020), deren Einsatz 
ist allerdings mit einem hohen Aufwand verbunden und je nach Waldstruktur nicht 
immer möglich. Da die Höhe der Netze einen signifikanten Einfluss auf den Fang-
erfolg (Angetter 2014) und damit die Datenqualität in der Eingriffsplanung hat, ist 
eine an den Standort angepasste Netzkonfiguration zu empfehlen (so hoch wie mög-
lich) und an für Fledermäusen attraktiven Mikrohabitaten wie Gewässern und 
Grenzflächen vorzunehmen.

Um den Fangerfolg zusätzlich zu erhöhen, lassen sich Lockgeräte verwenden. 
Dabei werden Sozialrufe sowie Stresslaute und Beutefang-Rufsequenzen (sgn. 
„Feedingbuzzes“) abgespielt und Fledermäuse damit in die Netze gelockt. Für ei-
nige Arten wurde ein hierdurch erhöhter Fangerfolg bereits nachgewiesen (Hill und 
Greenway 2005; Lintott et al. 2013; Hill et al. 2015; Samoray et al. 2019). Dabei ist 
zu berücksichtigen, dass der Wirkraum solcher Lockgeräte beschränkt ist, da die 
Ultraschallanteile der abgespielten Rufe in der Atmosphäre stark gedämpft werden. 
Es werden keine Fledermäuse von außerhalb des Untersuchungsraums über weite 
Strecken angelockt. Lockgeräte sind aber in der Lage, hochfliegende Arten, die bei 
der Eingriffsplanung zum Bau einer WEA besonders im Fokus stehen, in die Netze 
zu locken (Braun De Torrez et al. 2017). In den Arbeitshilfen wird hierauf leider 
kaum hingewiesen.

7.6.2.3  Akustische Erfassung
Die akustische Erfassung von Fledermäusen hat sich als unverzichtbares Instrument 
der Eingriffsplanung bei WEA etabliert. Sie wird von allen Arbeitshilfen empfohlen 
bzw. vorgeschrieben (Tab. 7.1) und macht häufig einen Großteil des Erfassungs-
umfangs aus. Darüber hinaus liefert sie umfangreiche quantitative Daten, was einer-
seits eine vermeintliche Objektivität und andererseits eine statistische Absicherung 
der Ergebnisse suggerieren könnte. Die unterschiedlichen Methoden der akusti-
schen Datenerfassung und -auswertung werden von Experten jedoch teils kritisch 
gesehen.

Akustisch erfasste Daten beschreiben grundsätzlich nur Aktivitätsdichten. Deren 
Bezug zur Größe der jeweiligen artspezifischen Population wird zwar implizit an-
genommen, dies ist jedoch im Einzelfall weder prüfbar noch zweifelsfrei ableitbar. 
Ohnehin ist die Größe von Fledermauspopulationen nur unter wenigen Umständen 
messbar; in der Regel beschränkt sich dies auf die Zählung von in Quartieren auf-
findbarer bzw. von aus diesen ausfliegenden Tieren (z. B. O’Shea et al. 2003). In 
Wäldern sind solche Quartiere ohnehin weitgehend auf Bäume beschränkt. Diese 
sind potenziell mittels Radiotelemetrie auffindbar (s. u.), allerdings ist der Aufwand 
hierfür hoch. Aus diesem Grund wird versucht, mittels Fledermausdetektoren die 
Anwesenheit und Aktivität jagender Fledermäuse, Letzteres als Surrogat für die 
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Häufigkeit der jeweiligen Art, festzustellen. Umfangreiche methodische Probleme 
schränken jedoch die Interpretierbarkeit akustischer Daten ein (siehe auch die Über-
sicht von Voigt et al. 2021).

Akustische Daten werden auf Basis zweier Grundverfahren ermittelt: aktives 
Monitoring in Form von Begehungen mittels tragbarer Ultraschalldetektoren (oft-
mals entlang vordefinierter Transekte; gelegentlich auch als „Punkt-Stopp- Be-
gehung“ durchgeführt, um durch die Bewegung selbst erzeugte potenzielle Stör-
geräusche zeitweise zu minimieren; Runkel et al. 2018) sowie passives Monitoring 
in Form einer Dauererfassung mittels automatischer Ultraschall-Erfassungsgeräte 
(im Folgenden als „Hochboxen“ bezeichnet) (s. a. Runkel et al. 2018). Hurst et al. 
(2015) extrahierten aus den ihnen damals vorliegenden Arbeitshilfen mehrere dort 
empfohlene akustische Methoden der Fledermauserfassung:

• regelmäßige Detektorbegehungen zur Wochenstuben-, zur Paarungs- und zur 
Zugzeit;

• akustische Dauererfassungen durch fest installierte Detektoren, z.  T. in Er-
gänzung zu Detektorerfassungen oder als deren Ersatz;

• akustische Erfassungen in der Höhe an Messmasten, benachbarten WEA oder 
durch Ballooning;

• Detektorbegehungen zur Ermittlung der Balzaktivität (falls Quartierpotenzial 
vorhanden; nur in einem Leitfaden vorgegeben).

Grundproblem all dieser Methoden ist die potenzielle Diskrepanz zwischen den vor 
und nach der Errichtung und Inbetriebnahme einer WEA ermittelten Aktivitäts-
daten. Diesbezüglich vergleichende Daten sind selten. So fanden Hein et al. (2013) 
an zwölf WEA in den USA eine nur schwach positive Beziehung zwischen der vor 
dem WEA-Bau am Boden akustisch gemessenen Aktivität von Fledermäusen und 
der nach der Inbetriebnahme gefundenen Zahl von Schlagopfern. Aus dem nur 
knapp 22 % betragenden Erklärungsgehalt der akustischen Aktivitätsmessungen für 
die Schlagopferzahl schließen sie, dass aus den vor dem Bau gesammelten akusti-
schen Daten keine genaue Vorhersage über die Gefährdung von Fledermäusen ge-
troffen werden können. Auch Lintott et al. (2016) zeigten für europäische Fleder-
mausarten und Ferrer et al. (2012) für Vogelarten, dass Voruntersuchungen vor dem 
Bau der WEA nicht in der Lage sind, das Aufkommen von Schlagopfern zu pro-
gnostizieren. Dennoch halten Hurst et al. (2015) auch bodennahe akustische Unter-
suchungen an Fledermäusen grundsätzlich zur Identifikation von Konflikt-
potenzialen für sinnvoll; aus unserer Sicht ist hier jedoch die diesbezügliche 
Beschränkung auf lebensraumspezifische Konflikte hervorzuheben.

Dies mag auch bei der Betrachtung des Verlustes essenzieller Jagdhabitate sinn-
voll sein. Das wesentliche Problem bei der Nutzung bodennaher Fledermausaktivi-
täten zur Bewertung des Schlagrisikos von Fledermäusen im Wirkbereich der 
WEA-Rotoren liegt aber in der Tatsache begründet, dass Fledermausaktivitäten im 
oder gar oberhalb des Kronenbereichs vom Boden aus kaum und schon gar nicht 
zuverlässig messbar sind (z. B. Bach et al. 2012; Müller et al. 2013). Dies liegt an 
zahlreichen Faktoren. Einerseits steigt die atmosphärische Abschwächung von 
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Ortungslauten mit steigender Ruffrequenz (z. B. Evans et al. 1971; Bass et al. 1972) 
und liegt bei lediglich ≤ 30 m für Fledermausrufe ab 40 kHz (Behr et al. 2015). 
Andererseits bestimmt die unterschiedliche Biologie der Fledermausarten deren re-
lative akustische Nachweisbarkeit. Fledermäuse werden in Gilden unterschiedlicher 
Jagdstrategien eingeteilt. Arten, die an die Jagd in strukturreichen Habitaten wie 
dem Wald angepasst sind (z. B. Myotis bechsteinii, Myotis nattereri, Plecotus auri
tus), verwenden andere Ortungslauttypen und -intensitäten als Arten, die im freien 
Luftraum jagen (z. B. Schnitzler und Kalko 2001). Zudem variieren Schalldruck 
und Frequenzmodulation der Ortungslaute jagender Fledermäuse auch in Abhängig-
keit von der Jagdsituation (z. B. Kalko und Schnitzler 1993; Russ 2021; Voigt et al. 
2021), ein Phänomen, das laut Russo et al. (2018) nach wie vor nicht hinreichend 
erforscht ist.

Die Unzulänglichkeit bodennaher Aktivitätserfassungen für die Beurteilung der 
Aktivität einer Fledermausart sogar im untersten Rotorbereich von WEAs im Wald 
wurde eindrucksvoll von Budenz et al. (2017) an der Mopsfledermaus demonstriert. 
Je nach Standort variierte zwar die Relation zwischen bodennaher und im Kronen-
bereich aufgezeichneter Aktivität. An beiden untersuchten Standorten war jedoch 
ab 50 m über dem Boden, und damit deutlich über dem Kronendach, quasi keine 
Aktivität mehr nachweisbar. Dies belegt die spezielle Situation der Erfassung selbst 
relativer Aktivitätsdichten von Fledermäusen im Wald. Insofern liefern auch Hin-
weise auf Studien im Freiland (Hurst et al. 2015), in denen alle in der Höhe auf-
gezeichneten Arten auch am Boden detektiert wurden (z.  B.  Behr et  al. 2011), 
bestenfalls Argumente für den Einsatz von bodennahen akustischen Untersuchungen 
im Rahmen einer „presence-absence“-Erfassung, nicht aber eine hinreichende 
Rechtfertigung zu deren Verwendung für eine konfliktrelevante Bewertung des 
Schlagrisikos von Fledermausvorkommen im Rahmen einer Eingriffsplanung (siehe 
hierzu auch die von Voigt et  al. (2020) befragten Expert:innen). Die AH-MV zu 
Fledermäusen führt hierzu aus, dass akustische Erfassungen im Vorfeld einer Pla-
nung (Detektorkartierungen, Horchboxen, Ballon- oder Dracheneinsatz usw.) zwar 
einer ersten Vorab-Einschätzung der zu erwartenden Höhenaktivität (insbes. wäh-
rend der Migrationsphase) dienen können, sie macht aber mit Verweis auf Brink-
mann et  al. (2011) auch deutlich, dass selbst bei großer Stichprobe (20–30 Be-
gehungen/Jahr) nur eine unzureichende Prognosegenauigkeit zum Ausschluss des 
Eintretens von Verbotstatbeständen erreicht wird.

Die akustische Aktivitätsmessung über Kronenhöhe, z. B. mittels Windmasten 
oder in der Gondel bereits bestehender WEA, ist die einzig sinnvolle Methode, um 
solide Aktivitätsdaten im späteren Wirkbereich von dann in Betrieb befindlichen 
WEAs zu ermitteln. Dies ist sehr aufwendig und nur in wenigen Ausnahmefällen 
umsetzbar (siehe z. B. die der Publikation von Budenz et al. 2017 zugrunde liegende 
Eingriffsplanung). Der Einsatz von Heliumballons zur Aktivitätsmessung im Luft-
raum über dem Kronendach (Albrecht und Grünfelder 2011) erscheint zwar tech-
nisch attraktiv, ist aber im Wald schwer umsetzbar (Hurst et al. 2015). In keinem der 
von Gebhard et al. (2016) untersuchten 156 Fachbeiträge zu Fledermäusen wurden 
derartige Verfahren angewendet (eigene unveröffentlichte Daten). Dies unterstreicht 
den eher theoretischen Charakter solcher Methoden für die Eingriffsplanung.
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Unabhängig von der diskutierten Sinnhaftigkeit einer bodennahen akustischen 
Erfassung, sei es durch eine Detektorbegehung oder durch Horchboxen, steht und 
fällt ihr Erfolg mit der Auswahl der jeweiligen Transekte bzw. Standorte. Diese 
werden bei der Eingriffsplanung a priori festgelegt, d. h. i. d. R. ohne Vorkenntnisse 
des betroffenen Gebiets. Intuition und Erfahrung seitens der Begutachtenden sind 
daher essenziell. Bei der personalintensiven Methode der Transektbegehung kommt 
erschwerend hinzu, dass hier meist nur eine geringe Zahl an Begehungen vor-
geschrieben wird. Angesichts der Tatsache, dass sich insbesondere das Zug-
geschehen migrierender Arten kurzzeitig abspielen kann (siehe Übersichten in Hut-
terer et  al. 2005 und Meschede et  al. 2017), ist die Wahrscheinlichkeit, dieses 
zufällig mit den wenigen Begehungstagen zu erfassen, gering.

Dieses Problem besteht auch bei der automatisierten akustischen Erfassung. 
Runkel et al. (2018) beschreiben eindrucksvoll den Informationszuwachs bezüglich 
der nachgewiesenen Arten an sechs akustisch untersuchten Standorten. Zum Nach-
weis von 90 % der insgesamt nachgewiesenen Arten wurden zwischen 20 und 137 
(!) Tage benötigt. An einem der Standorte wurde erst nach > 170 Erfassungstagen 
die letzte Art gefunden; es handelte sich um die nach Anhang II der FFH-Richtlinie 
besonders geschützte Art M. bechsteinii.

Die bei der akustischen Dauererfassung in Deutschland bevorzugt eingesetzte 
Hardware unterscheidet sich hinsichtlich mehrerer physikalischer Parameter (für 
eine weiterführende Beschreibung der verfügbaren Technik verweisen wir hier auf 
Runkel et  al. 2018, Runkel 2020 und Russ 2021). Im Rahmen des RENEBAT 
II-Forschungsvorhabens verglichen Simon et  al. (2015) drei häufig verwendete 
Horchboxen (Batcorder (ecoObs GmbH), Anabat SD1 (Titley) und UltraSoundGate 
(USG; Avisot Bioacoustics). Zwar fanden sie z. T. deutliche Unterschiede in der 
Erfassungsreichweite, der Anzahl von Störungsaufnahmen, der Dauer von Ausfall-
zeiten und der Anzahl von Aufnahmen mit Fledermausrufen. Insgesamt bewerteten 
sie jedoch alle drei Detektoren als geeignet für ein Gondelmonitoring (Simon 
et al. 2015).

Ein bekanntes Problem bei der Analyse akustischer Daten von Fledermäusen ist 
die Unsicherheit bei deren Auswertung. Die Artidentifikation von Detektordaten 
erfolgt bei der Begehung meist direkt vor Ort durch die begehende Person anhand 
des Rufeindrucks sowie der von den Geräten angezeigten Parameter (i. d. R. die 
lauteste Ruffrequenz). Die Option der Rufaufzeichnung für eine spätere Analyse am 
PC besteht, wird aber in der Regel nur vorgenommen, um im Freiland schwer be-
stimmbare Laute zu überprüfen. Zudem wird in den Gutachten meist nur angegeben, 
ob eine Überprüfung grundsätzlich vorgenommen wurde, nicht aber wie hoch der 
Anteil der überprüften Datensätze ist (eigene unveröffentlichte Beobachtung).

Auch die automatisierte Analyse von aufgezeichneten Ortungslauten, die mit 
Horchboxen aufgezeichnet wurden, birgt Probleme; mehrere Publikationen haben 
in jüngster Zeit hierauf hingewiesen (z. B. Russo and Voigt 2016; Rydell et al. 2017; 
Brabant et al. 2018; Runkel 2020; Russ 2021). Die Gründe hierfür sind vielfältig. Es 
ist schon lange bekannt, dass die Rufe einer Art je nach Jagdsituation (in der Regel 
der Fall bei WEAs im Wald) hoch variabel sind (Obrist et al. 2007; Berger-Tal et al. 
2008; Russ 2021). Zwar extrahiert die automatisierte Bestimmung physikalische 
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Rufparameter, welche mit einer Referenzdatenbank abgeglichen werden (die meis-
ten Rufanalyse-Programme basieren auf dem Prinzip des Programmtrainings an-
hand vorgegebener Rufbibliotheken; Russ 2021), die Vielfalt der möglichen Ruf-
situationen kann hierbei jedoch kaum realistisch abgebildet werden. Zum Beispiel 
quantifizierten eine Reihe von Studien die Auswirkung geografischer Variation, lo-
kaler Lebensräume und Fledermausverhalten auf Echoortungsmerkmale und damit 
indirekt die Auswirkung, die diese Faktoren auf die Artbestimmung haben können 
(z. B. Thomas et al. 1987; Murray et al. 2001; Law et al. 2002; Berger-Tal et al. 
2008). Ein Test eines Programms, das mit einer bestimmten regionalen Rufbiblio-
thek trainiert wurde, auf die Performance mit einem anderen Rufdatensatz, wurde 
selten durchgeführt. Clement et al. (2014) konnten bei einem solchen Vergleich zei-
gen, dass die Raten korrekter Rufklassifizierung signifikant niedriger waren, wenn 
eine externe anstelle einer internen Kreuzvalidierung der Klassifizierungsperfo-
mance der Software vorgenommen wurde. Hieraus schließen sie, dass die Genauig-
keit rein akustischer Erhebungen geringer sein kann als allgemein angenommen, 
was das ökologische Verständnis oder Managemententscheidungen auf der Grund-
lage akustischer Erhebungen beeinträchtigen könnte (Clement et al. 2014).

Die Fehlerquote bei der automatisierten Artidentifikation europäischer Arten 
untersuchten Rydell et  al. (2017) für drei Programme (SonoChiro, Kaleidoscope 
Pro, BatClassify; das in Deutschland häufig verwendete Programmpaket bcAdmin/
BatIdent testeten sie leider nicht) (siehe auch Lemen et  al. 2015 für nord-
amerikanische Arten). Im Allgemeinen gelang es den Programmen, die Fleder-
mausrufe in große Gruppen (Gattungen oder in einem Fall eine Gruppe von Gattun-
gen) einzuordnen oder die Arten mit den charakteristischsten Echoortungsrufen zu 
identifizieren, wie z. B. P. pygmaeus und B. barbastellus. Bedenkt man zudem, dass 
die Autoren es den Programmen „leicht“ machten, indem sie z. B. Aufzeichnungen 
mit den Rufen mehrerer Arten wegließen und den Programmen nur Rufe vorsetzten, 
die unter typischen Rufbedingungen emittiert worden waren, so kommt man zu dem 
Schluss, dass keines zufriedenstellen arbeitete. Ein von Brabant et al. (2018) durch-
geführter Vergleich von vier Programmen zur automatischen Klassifikation von 
Fledermausrufen, diesmal unter Einbeziehung der in Deutschland oft verwendeten 
Software BatIdent, zeigte, dass Letztere den höchsten Grad korrekter Artidentifika-
tion lieferte. Angesichts der dennoch hohen Rate an Fehlidentifikationen schluss-
folgern sie, dass, wenn man automatische Artenidentifizierungen als selbstverständ-
lich ansieht, dies zu falschen Schlussfolgerungen führen und sich dies auf den 
Entscheidungsprozess beim Naturschutzmanagement und/oder bei der Genehmi-
gung neuer Projekte (z. B. Ansiedlung von WEA im Wald) auswirken kann (Bra-
bant et al. 2018)

Auch Rydell et al. (2017) schließen aus ihren Ergebnissen, dass die erheblichen, 
wenn auch unterschiedlichen Mängel und die oft schlechte Diskriminierungs-
leistung Anlass zu ernsten Bedenken hinsichtlich der Verwendung automatischer 
Klassifikatoren für die Identifizierung auf Artniveau in der Forschung und in sons-
tigen akustischen Untersuchungen gibt. Ihr Vergleich automatischer und manueller 
(Expert:innenmeinung) Klassifikation zeigte zwar, dass erfahrene Fledermausex-
pert:innen die ihnen vorgelegten Rufe besser klassifizierten als die getesteten 
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 Programme, dennoch war der Erfolg bei einigen Arten/Artengruppen nach wie vor 
schlecht (siehe auch Fritsch und Bruckner 2017). Die AH-NI empfiehlt daher ange-
sichts der oftmals „zu realitätsfernen Artdetermination“ der automatisierten Ana-
lyse- und Bestimmungssoftware, dass sämtliche Rufauswertungen und Artde-
terminationen gleichfalls manuell auf ihre Validität geprüft werden sollten.

Die Eingriffsplanung bei WEA im Wald hat zur Aufgabe, auf Artniveau Be-
wertungen des potenziellen Konflikts vorzulegen. Wenn aber automatisierte akusti-
sche Methoden nur für wenige Arten überhaupt eine sichere Bestimmung zulassen, 
oder eine sichere Zuordnung von Rufen bestenfalls zu Artengruppen erlauben 
(z. B. als Nyctaloid (Gattungen Nyctalus, Vespertilio und Eptesicus) oder Pipistrel-
loid (Gattung Pipistrellus)), stößt diese Methode an ihre Grenzen (siehe auch Brink-
mann et  al. 2011; Behr et  al. 2015). Insbesondere in der Gattung Myotis, deren 
Rufparameter weit überlappen (Russ 2021), scheidet eine sicher Artdiagnose weit-
gehend aus. Zudem rufen einige Arten biologisch bedingt sehr leise (Langohren, 
Bechsteinfledermaus, Mopsfledermaus, Hufeisennasen; Runkel et al. 2018), sodass 
sie in automatisierten akustischen Erfassungen ohnehin systematisch unterreprä-
sentiert sind. Da jedoch aus der über Rufe ermittelten Aktivitätsdichte auf die 
Häufigkeit und damit die Betroffenheit einer Art geschlossen wird, steht zu be-
fürchten, dass zwangsläufig die entsprechenden Konflikte unzutreffend bewertet werden.

7.6.2.4  Radiotelemetrie
Die Radiotelemetrie stellt in der ökologischen Forschung eine Standardmethode für 
Raumnutzungsanalysen von Fledermäusen dar (z. B. O’Mara et al. 2014; Laforge 
et al. 2021). Die Zahl der je Studie untersuchten Individuen ist oftmals jedoch ge-
ring (Laforge et al. 2021 Appendix 4; eigene unveröffentlichte Daten) und der Er-
hebungsaufwand ist hoch, da sehr personalintensiv. Dies mag für wissenschaftliche 
Studien limitierend für deren Aussagekraft sein, in der Eingriffsplanung jedoch 
wird sie dennoch mit teils geringen Stichproben verwendet. Hier erfüllt die Radio-
telemetrie zwei Ziele. Die Telemetrie reproduktiv aktiver Weibchen soll einerseits 
das Auffinden von Wochenstubenquartieren ermöglichen, um dort eine Koloniegrö-
ßenzählung vorzunehmen und diese Quartiere besonders zu schützen. Andererseits 
soll die sogenannte Raumnutzungstelemetrie die Bestimmung von Bereichen er-
höhten Konfliktpotenzials durch WEA in den Jagdgebieten einer Kolonie erlauben.

Die Telemetrie-gestützte Quartiersuche gilt gerade bei Waldarten als die einzig 
sinnvolle Methode, um die lokal ansässigen Kolonien und deren Größe in den Fokus 
einer Konfliktbewertung zu rücken. Gerade jedoch bei Waldarten, deren Kolonien 
häufig nach dem Fission-Fusion-Modell leben (z. B. Bechsteinfledermaus, Braunes 
Langohr, Mückenfledermaus (Pipistrellus pygmaeus), Mopsfledermaus, Fransen-
fledermaus; Kerth und König 1999; Fleischmann und Kerth 2014; Bartonička und 
Řehak 2007; Hillen et al. 2010; Zeus et al. 2018), kann die Zahl der tatsächlich ge-
nutzten Quartiere hoch sein. So zeigten Hillen et al. (2010), dass eine Kolonie der 
Mopsfledermaus im Hunsrück/Rheinland-Pfalz im Laufe von vier Jahren insgesamt 
43 teils räumlich stark geclusterte Quartiere nutzten. Hierzu betrieben sie mit 13 
meist laktierenden Weibchen, welche z. T. über vier Jahre untersucht wurden, einen 
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weit höheren Aufwand, als dies im Rahmen einer Eingriffsplanung üblich ist (dort 
meist nur einzelne Tiere). Auch die für Bechsteinfledermäuse vorliegenden Daten 
zeigen, dass die Zahl der innerhalb einer Saison genutzten Quartiere deutlich über 
der liegt, die man mittels Kurzzeittelemetrie im Rahmen der Eingriffsplanung nach-
weisen kann (z. B. Dietz et al. 2013).

Die Raumnutzungstelemetrie (i. d. R. mittels very high frequency (VHF)-Sen-
dern) von Fledermäusen wird, wenn im Rahmen der Eingriffsplanung überhaupt 
durchgeführt, oft nur auf wenige Arten und Individuen angewendet. Hierunter ver-
steht man die Berechnung von Räumen vordefinierter Aufenthaltswahrscheinlich-
keiten aus Fledermausortungsdaten, um in diesen das Konfliktpotenzial zur ge-
planten WEA anzuleiten. Im Zentrum steht meist die sogenannte „Homerange“, ein 
biologisches Konzept, mit dem Burt (1943) das Gebiet, das ein Lebewesen zur 
Nahrungsaufnahme, Fortpflanzung und Aufzucht seiner Nachkommen nutzt, be schrieb.

Die Güte von Telemetriedaten hängt von vielen Faktoren ab. Wir können diese 
im Rahmen der vorliegenden Arbeiten lediglich auflisten und verweisen daher für 
eine nähere Betrachtung auf die Monografien von White und Garrott (1990) und 
Kenward (2001). Neben Hardware-Spezifika sind dies insbesondere die Eigen-
schaften der Landschaft, in der telemetriert wird. Zudem bieten sich zahlreiche Ver-
fahren zur Berechnung von Aufenthaltsräumen an, die sich grob in Polygon 
(Hull-)- und Kontouringverfahren einteilen lassen und durch Getz und Wilmers 
(2004) und Getz et al. (2007) um die „Local convex hull“-Methode ergänzt wurden. 
Die Parametrisierung der Berechnungen ist umfangreich, sodass es kaum zwei un-
abhängig voneinander veröffentlichte Studien gibt, die sich in allen Details metho-
disch entsprechen (eigene unveröffentlichte Daten). Wenn im Zuge der Ein-
griffsplanung Homeranges ermittelt werden, dann wird dies meist mittels 
Kontouringverfahren vorgenommen (Kernel Density Kontouring; Silverman 1986). 
Hierbei haben sich rein operational zwei Aufenthaltswahrscheinlichkeitsräume eta-
bliert (z. B. Dietz et al. 2013), obwohl sie streng genommen nicht biologisch be-
gründbar sind und artspezifisch unterschiedliche Bedeutung haben dürften: 95 % 
(meist Aktionsraum genannt) und 50 % (meist Kernjagdgebiet genannt).

Die mittels VHF-Telemetrie abgegrenzten Aufenthaltsräume werden im Zuge 
der Eingriffsplanung genutzt, um den Raumbezug der geplanten WEA zu den 
Aktionsräumen oder Kernjagdgebieten der telemetrierten Individuen herzustellen. 
Alleine schon die Wahl des beim Kernel Density Kontouring benötigten Glättungs-
faktor h bietet hierbei Raum für Variation. In einer gesonderten Arbeitshilfe zur 
Mopsfledermaus wird in Rheinland-Pfalz die Verwendung der Raumnutzungstele-
metrie für diese Art vorgeschrieben und detailliert beschrieben (LfU RLP 2018). Es 
wird empfohlen, geeignete Glättungsfaktoren zu wählen: href und hLSCV. Beide stellen 
gewissermaßen die Pole der Über- und Unterglättung dar, können zu biologisch 
wenig sinnvollen Kernels führen (z. B. Schuler et al. 2014) und bieten zumindest 
theoretisch das Potenzial für eine manipulative Verwendung von Kernels. Der als 
biologisch sinnvoller erachtete „Mittelweg“ (hadhoc; Berger und Gese 2007) wird 
nicht angeboten.
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Wie viele andere aufwendige und individuenbasierte freilandökologische Unter-
suchungsmethoden zeichnet die Radiotelemetrie nur ein unvollständiges Bild der 
Lebensäußerung einer Fledermauskolonie im Jahresverlauf. Vielen Telemetrie-
studien an mitteleuropäischen Arten liegen nur wenige Individuen zugrunde (siehe 
Appendix S4 von Laforge et  al. 2021). Der Trade-off zwischen Sendergewicht 
und  -lebensdauer sowie die hohe Personalintensität dieser Methode führt zudem 
dazu, dass meist nur für sehr kurze Zeiträume im Jahr Daten gesammelt werden. Da 
unterschiedliche Individuen oft unterschiedliche Jagdgebiete nutzen (siehe z. B. Hil-
len et al. (2009) für die Mopsfledermaus und Dietz et al. (2013) für die Bechstein-
fledermaus), decken einzelne Individuen nur unzureichend den Lebensraum der 
Kolonie ab. Eine mehrjährige Telemetrie jeweils unterschiedlicher Individuen böte 
aufgrund der hohen traditionellen Bindung an individuelle Jagdgebiete (z. B. Hillen 
et al. 2009) zwar die Option einer besseren Abschätzung eines potenziellen Kon-
flikts, die meist kurzen Planungszeiträume erlauben dies in der Realität jedoch nicht.

Bei der Reduktion der Raumnutzungstelemetrie auf bestimmte Arten wird in 
den Arbeitshilfen meist deren kleinräumige Aktivität als Kriterium angeführt. Ins-
besondere die typische Waldart Bechsteinfledermaus wird hier genannt (z. B.  
AH-BW, -RP und -SL).

7.7  Bewertung der Erfassungsdaten

7.7.1  Einschätzung des Konfliktpotenzials

Besondere Bedeutung kommt im Rahmen einer Eingriffsplanung der Bewertung 
der erhobenen Daten zu. Hierbei wird die Auswirkung möglicher verbotsrelevanter 
Wirkfaktoren/Vorhabenswirkungen auf die betroffenen Arten beleuchtet. Unter an-
derem wird den Fragen nachgegangen (nach Trautner 2020):

• Welche planungsrelevanten Arten kommen im Wirkbereich der Planung vor?
• Welche Bedeutung/welches objektive naturschutzrelevante Gewicht kommt den 

nachgewiesenen Beständen artenschutzrechtlich geschützter Arten (und damit 
aller Fledermausarten) zu?

• Werden Verbotstatbestände nach § 44 Abs. 1 BNatSchG im Rahmen der Vor-
habenrealisierung berührt?

• Sind bestimmte Minderungs- oder Vermeidungsmaßnahmen möglich?
• Wird die ökologische Funktion der betroffenen Fortpflanzungs- und Ruhestätten 

im räumlichen Zusammenhang weiterhin erfüllt, oder sind funktionserhaltende 
Maßnahmen nötig und möglich?

• Welche Maßnahmen sind zur Vermeidung einer erheblichen Störung er-
forderlich?

Insofern entfaltet sich hier eine Argumentationskaskade, die aus den tatsächlich für 
die betroffenen Arten erhobenen Daten über eine Vorkommens- und Eingriffs-
bewertung bis hin zu eingriffsspezifischen Schlussfolgerungen führt.
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Die Frage, ob im Rahmen der Eingriffsplanung bei WEA im Wald Fledermäuse 
zu betrachten sind, beantwortet sich alleine schon aus der Omnipräsenz dieser Tier-
gruppe im Lebensraum Wald (u. a. Hurst et al. 2015, s. o.). Spezifiziert werden muss 
lediglich das Arteninventar. Hierzu werden die voranstehend beleuchteten Er-
fassungsmethoden herangezogen; bestenfalls reichen sie aus, um alle im Wirk-
bereich eines Eingriffs vorkommenden Arten in der Tat nachzuweisen. Die Be-
antwortung der nachgeordneten Fragen jedoch birgt inhärent eine subjektive, dem 
jeweiligen Fachgutachter überlassene Komponente. Bewertungskriterien hierfür 
gibt es nur wenige, zudem entsprechen sich diese nicht immer.

Eines der Hauptprobleme bei der Konfliktbewertung stellt die Tatsache dar, dass 
die erhobenen Daten nur selten belastbar quantitativ sind (s. o.). Aus diesem Grund 
wird, ungeachtet der oben beschriebenen methodischen Probleme, gern auf die 
Daten der automatisierten akustischen Erfassung zurückgegriffen, da sie alleine 
schon aufgrund ihrer Quantität eine methodisch saubere Belastbarkeit suggerieren. 
Die basale Maßeinheit ist hierbei der Kontakt, was an sich schon fraglich erscheint 
(siehe z. B. Runkel 2020). Versuche, eine objektivierte Bewertung solcher quanti-
fizierter „Kontaktdaten“ mittels eines Online-Tools vorzunehmen (Lintott et  al. 
2017), müssen erst beweisen, dass sie die mannigfachen, schon bei der Generierung 
der Daten bestehenden Probleme wirklich objektiv auf eine Bewertungsebene 
herunterbrechen können.

7.7.2  Von der Konfliktbewertung zur Maßnahmenempfehlung

Hilfestellung bei der Bewertung von akustisch ermittelten Aktivitätsdaten bieten 
nur wenige Arbeitshilfen. Die in Tab. 7.2 dargestellten quantifizierten und zur Be-
wertung herangezogenen Aktivitätskategorien suggerieren jede für sich eine objek-
tive Bewertung. Jedoch sind sie weder vergleichbar, noch werden die dargestellten 
Kategorien biologisch begründet.

Dieses weitgehende Fehlen von Kriterien zur Bewertung von quantitativen 
Aktivitätsdaten führt dazu, dass im Rahmen der Fachgutachten vermutlich intuitiv 
und damit nicht objektiv begründbare Bewertungen vorherrschen. Im Rahmen ihrer 
Bachelorarbeit untersuchte Trenz (2015) 30 Fledermaus-Fachbeiträge zu WEAs aus 
Rheinland-Pfalz. Im Fokus stand die Frage nach Umfang und Art der Konflikt-
bewertung basierend auf quantitativen akustischen Monitoringdaten. Beispielhaft 
sei hier der Bewertungsablauf für die Zwergfledermaus dargestellt. Sie wurde bei 
den meisten der 157 WEA, die im Rahmen dieser 30 Fachbeiträge untersucht wur-
den, nachgewiesen.

Die in den jeweiligen Gutachten dargestellten WEA-spezifischen Aktivitätsdaten 
wurden zur Herstellung der Vergleichbarkeit auf Kontakte pro Stunde und Horch-
box umgerechnet (für 18 der 30 Gutachten war dies möglich). Aus den an den An-
lagen aufgezeichneten Aktivitätsdichten wurden in den Fachgutachten insgesamt 
vier Konfliktkategorien (kein – geringes – mittleres – hohes Konfliktpotenzial) ab-
geleitet (Abb.  7.1). Die den ersten drei Konfliktkategorien zugrunde liegenden 
Aktivitätsmessungen unterscheiden sich offenbar nicht. Lediglich die Stufe „hohes 
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Abb. 7.1 Konfliktbewertung der akustisch gemessenen Aktivität von Zwergfledermäusen  an 
WEAs in Rheinland-Pfalz (18 von 30 Gutachten; nach Trenz 2015). Die dem jeweils gleichen 
Konfliktpotenzial (K) zugrunde liegenden Aktivitätsdichten wurden je Konfliktpotenzialstufe zu-
sammengefasst; die Zahl der Gutachten ist unter den Boxplots angegeben. Ein Kruskal-Wallis-Test 
für nicht normalverteilte unabhängige Stichproben konnte die Nullhypothese gleicher Stichproben 
nicht ablehnen (p > 0,05; asymptotische zweiseitige Signifikanz)
Fig. 7.1 Conflict assessment of acoustically measured activity of common pipistrelles at wind 
turbines in Rhineland-Palatinate (18 out of 30 expert reports; after Trenz 2015). The activity den-
sities underlying the same conflict potential (K) were summarised for each conflict level; the num-
ber of ecological impact assessments is given below the boxplots. A Kruskal-Wallis test for 
non-normally distributed independent samples could not reject the null hypothesis of equal sam-
ples (p > 0.05; asymptotic two-sided significance)

Konfliktpotenzial“ wurde scheinbar auf Basis höherer Aktivitätsdichten der Zwerg-
fledermaus zugewiesen. Ein steigendes Konfliktpotenzial mit steigender Aktivitäts-
dichte ist demnach nicht durchgängig erkennbar und zudem statistisch nicht si-
gnifikant.

Die Bewertungskaskade bei der Zwergfledermaus (Abb. 7.2) zeigt, dass sich die 
anhand der akustisch gemessenen Aktivitätsdichten abgeleiteten Konfliktpotenziale 
nicht in der Bewertung derselben widerspiegeln. Während in nahezu dreiviertel aller 
Gutachten das Konfliktpotenzial in Bezug auf die Zwergfledermaus als mittel bis 
hoch klassifiziert wurde, wurden diese Konflikte in nur 6  % aller Gutachten als 
„nicht erhebliche Beeinträchtigung“ oder gar „bedenkenswert“ bewertet; eine „er-
hebliche Beeinträchtigung“ wurde nie konstatiert (Abb.  7.2). Insbesondere die 
Überführung der Konfliktpotenziale in Bewertungsstufen macht deutlich, dass es 
kein stringentes Schema der Bewertung gibt. Die elf Fachbeiträge, die ein hohes 
Konfliktpotenzial für die Zwergfledermaus konstatierten, bewerteten dies in nur 
einem Fall als „bedenkenswert“. Die hieraus abgeleiteten Maßnahmen wurden in 
Abb. 7.2 zwar subjektiv von uns anhand ihrer Umsetzungsproblematik in vier Stu-
fen bewertet, es zeigt sich aber, dass die in den bundesweit existierenden Leitfäden 
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Abb. 7.2 Konfliktbewertungskaskade für die Zwergfledermaus bezogen auf 30 Windkraftgut-
achten zu Fledermäusen aus Rheinland-Pfalz (nach Trenz 2015). Die Farben kennzeichnen Kate-
gorien steigenden (von grün nach rot) Konfliktpotenzials sowie steigender Konfliktbewertung 
durch die Gutachten (aus den Gutachten entnommen) und Maßnahmenbewertung (Letztere be-
zogen auf die Auswirkung für die Projektierer:innen; eigene subjektive Bewertung; häufig wurden 
mehrere Maßnahmen vorgeschlagen)
Fig. 7.2 Conflict assessment cascade for the common pipistrelle based on 30 wind power expert 
reports on bats from Rhineland-Palatinate (according to Trenz 2015). The colours indicate catego-
ries of increasing (from green to red) conflict potential as well as increasing conflict assessment by 
the expert reports (taken from the ecological impact assessments) and measure assessment (the 
latter related to the impact for the project developers; own subjective assessment; often several 
measures were proposed)

zur Kompensation“ aufgeführten Post-hoc-Maßnahmen Schlagopfersuche, Gondel-
monitoring, CEF-/FCS-Maßnahmen und Nutzung von Abschaltalgorithmen (diese 
werden i. d. R. wieder durch – die gleichen? – Fachgutachter:innen vorgenommen) 
die Genehmigungsfähigkeit von WEAs sicherstellen, scheinbar ungeachtet der 
gemessenen Aktivitäten und der hieraus abgeleiteten Konfliktbewertungen. Diese 
rein verbalargumentative Deduktion von eingriffsmindernden Maßnahmen aus 
subjektiven Bewertungen von aus akustischen Kontaktdaten begründeten Konflikt-
potenzialen zeigt auch bei vier weiteren Arten den gleichen Trend (Abb.  7.3). 
Selbst mittlere und hohe Konfliktpotenziale werden in nicht nachvollziehbarer 
und damit rein subjektiver Form bewertet, sodass in nahezu allen Fällen der Ein-
griff als schlimmstenfalls vertretbar bei Durchführung von Maßnahmen eingestuft 
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Abb. 7.3 In 30 Windkraftgutachten zu Fledermäusen aus Rheinland-Pfalz dargestellte Konflikt-
potenziale, Konfliktbewertungen und vorgeschlagene Maßnahmen für fünf Fledermausarten (nach 
Trenz 2015). Rot = Zwergfledermaus (P.pip.), dunkelblau = Rauhautfledermaus (P.nat), hellblau = 
Großer Abendsegler (N.noc.), dunkelgrün = Kleinabendsegler (N.lei), hellgrün = Bechsteinfleder-
maus (M.bec.)
Fig. 7.3 Conflict potentials, conflict assessments and proposed measures for five bat species pre-
sented in 30 wind power assessments on bats from Rhineland-Palatinate (after Trenz 2015). Red = 
common pipistrelle (P.pip.), dark blue = Nathusius’ pipistrelle (P.nat), light blue = common noc-
tule (N.noc.), dark green = Leisler’s bat (N.lei), light green = Bechstein’s bat (M.bec.)
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wird. Gondelmonitoring, die Verwendung von Abschaltalgorithmen und CEF- Maß-
nahmen sind auch hier die standardmäßig vorgeschlagenen Maßnahmen.

Offen bleibt, inwieweit die hier dargestellten Konfliktbewertungen in anderen als 
den Trenz (2015) zugänglichen Verfahrensunterlagen vorgenommen wurde (siehe 
hierzu auch Gebhard et al. 2016). Ein gänzliches Fehlen der Konfliktbewertung, wie 
von Trenz (2015) und Gebhard et al. (2016; 15 von 156 Fachgutachten) gezeigt, 
macht eine Zulässigkeitsbeurteilung durch die zuständigen Behörden im Grunde 
jedoch unmöglich. Bereits Gebhard et al. (2016) zeigten jedoch, dass keines der von 
ihnen bewerteten 156 Fachgutachten zu einer Ablehnung der jeweils geplanten 
WEA führte; offen bleibt allerdings, ob solche Projekte bereits zu einem früheren 
Zeitpunkt aus der Planung genommen wurden.

7.8  Maßnahmen zur Konfliktminderung

7.8.1  Schlagopfersuche

Die Zählung von Schlagopfern an WEA ist nach wie vor die einzige Methode, um 
quantitative Daten zur Mortalität von Fledermäusen an WEA zu ermitteln. Während 
früher hieraus das Schlagrisiko ermittelt wurde, wird Letzteres heute aus den akus-
tisch ermittelten Aktivitätsdaten approximiert und für die Berechnung artenschutz-
konformer Betriebszeiten genutzt. Dennoch wird die Schlagopfersuche weiterhin 
von einigen länderspezifischen Arbeitshilfen vorgeschlagen (Tab. 7.1).

Schlagopfernachsuchen sind, wenn sie aussagekräftige Daten liefern sollen, me-
thodisch aufwendig und ermöglichen auch im besten Fall einer täglichen Nach-
suche nur Rückschlüsse auf das Kollisionsrisiko während der gesamten vorher-
gehenden Nacht (Niermann et  al. 2015). Zahlreiche Faktoren beeinflussen die 
Auffindbarkeit toter Fledermäuse unter WEA und damit die Aussagekraft solcher 
Schlagopferzahlen, z. B. Flächengröße und Begehungsdauer, Bodenbewuchs (be-
einflusst die Auffindbarkeit der Kadaver), Länge des Zeitraums zwischen Schlager-
eignis und Opfersuche, Abtragrate durch Aasfresser sowie die personenspezifische 
Sucheffizienz (siehe u. a. Behr et al. 2007 und Niermann et al. 2011). Die Such-
effizienz kann zwar durch den Einsatz von Hunden gesteigert werden (z. B. Mat-
hews et al. 2013; Domínguez del Valle et al. 2020; Smallwood et al. 2020), dennoch 
muss insbesondere im Wald mit erhöhten Problemen beim Auffinden von Schlaf-
opfern gerechnet werden (Hurst et  al. 2016). Wie viele Tiere im Bereich der 
WEA-Rotoren verletzt werden, aber sich dennoch aktiv aus einem potenziellen 
Schlagopfer-Suchbereich entfernen können und gegebenenfalls später sterben, 
bleibt zudem völlig unklar, was eine Unterschätzung der Schlagopferzahlen und der 
daraus ableitbaren Mortalitätsraten verursachen könnte (siehe auch die von Voigt 
et  al. 2020 ausgewerteten Expert:innenmeinungen). Im Rahmen des RENEBAT 
II-Forschungsvorhabens quantifizierten Niermann et al. (2015) diesbezüglich rele-
vante Parameter und überführten diese in ein online verfügbares Statistiktool (http://
www.kollisionsopfersuche.uni- hannover.de/) zur Berechnung der vermutlich tat-
sächlichen Schlagopferzahl aus der Anzahl gefundener toter Tiere. Ob zukünftig die 
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automatisierte Schlagopferidentifizierung und -zählung (z.  B. mittels B-Finder; 
https://b- finder.eu/tbs/) die Limitierungen dieses Ansatzes überwinden kann, ist an-
gesichts der technischen Beschränkungen des Verfahrens (z. B. nur 50 m Reich-
weite bei Fledermäusen; https://b- finder.eu/tbs/) fragwürdig. Auch die  automatisierte 
Bodenabsuche mit Kameras (Happ et al. 2021) funktioniert besser bei Tageslicht als 
nachts und ist daher für Fledermäuse weniger geeignet. Die fehlende Art- Dis-
kriminierung ist ein Nachteil beider Ansätze.

Die Nützlichkeit der optischen Schlagopfersuche bleibt umstritten, wobei dies in 
besonderem Maße für ihre Anwendung in Wäldern gilt (siehe hierzu auch Voigt 
et al. 2020). Nicht nur sind Fragen wie zum Aktivitätsschwerpunkt der Fledermäuse 
im Nachtverlauf, zum Verhalten der Tiere im Rotorbereich oder zum detaillierten 
Einfluss meteorologischer Parameter auf die Aktivität und damit die Sterberate 
offen (Behr et al. 2015). Selbst die Entwickler des o. g. Statistiktools sehen noch 
verbliebene Unsicherheiten in der Berechnung der tatsächlichen Schlagopferzahl 
(korrigiert für Schwundrate und Auffindewahrscheinlichkeit; Korner-Nievergelt 
et al. 2011). Die durch das Programm berechneten Konfidenzintervalle tragen dieser 
Unsicherheit Rechnung und sind daher nicht nur anzugeben, sondern auch konse-
quent bei einer daraus abgeleiteten Bewertung zu diskutieren.

Die genannten Unsicherheiten, mit denen die Schlagopfersuche insbesondere im 
Wald behaftete ist, dürfte dazu geführt haben, dass fünf länderspezifische Arbeits-
hilfen diese nicht als Methode empfehlen (Tab.  7.1). Die AH-NW kommt daher 
angesichts der methodischen Probleme, welche nur mit extrem hohem und damit 
einer Studie mit wissenschaftlichem Grundlagencharakter entsprechendem Arbeits-
aufwand kompensiert werden können, sogar zum Schluss, dass eine Schlagopfer-
suche als Bestandteil des Risikomanagements grundsätzlich nicht Bestandteil 
der Genehmigung werden kann und damit als alleiniger Bestandteil des Risiko-
managements ungeeignet ist. In Fällen, in denen a priori bereits die Minimierung 
der Schlagopferzahl durch eine auf akustischen Aktivitätsdaten basierende Modi-
fizierung der Betriebszeiten einer WEA vorgenommen wurde, können Schlagopfer-
suchen ohnehin nicht angeordnet werden (AH-BY). Gleichwohl mag im Einzelfall 
eine Schlagopfersuche sinnvoll sein (Hurst et al. 2016) und zur Überprüfung der 
Effizienz einer auf Basis akustischer Daten berechneten Abschaltung herangezogen 
werden können. Voigt et  al. (2020) halten daher eine weitere Beauflagung der 
Schlagopfersuche für ratsam, zumal auch die Methode des Gondelmonitorings 
problembehaftet ist.

7.8.2  Gondelmonitoring

Das automatisierte akustische Monitoring der Fledermausaktivität im Gondel-
bereich (Gondelmonitoring) ist eine der fokalen Methoden der vom Bundesamt 
für Naturschutz beauftragten Forschungs- und Entwicklungsvorhaben RENEBAT 
I-III.  Insofern verweisen wir für methodische Grundlagen sowie die Anwendung 
der Methode auf die entsprechenden Berichte (Brinkmann et al. 2011; Behr et al. 
2015, 2018). Das Gondelmonitoring liefert essenzielle Daten für das Tool ProBat, 
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mit dessen Hilfe der Betrieb einer WEA an die im Nabenbereich gemessenen 
Fledermausaktivitäten angepasst wird, um damit deren Tötungsrisiko zu minimie-
ren und die Rechtssicherheit des WEA-Betriebs sicherzustellen.

Lindemann et al. (2018) beschrieben detailliert technische Defizite des Gondel-
monitorings in Bezug auf die Erfassung der potenziell im Wirkbereich der Rotor-
blätter einer WEA existierenden Fledermausaktivitäten. Insbesondere die zuneh-
mende Veränderung des Rotordurchmessers moderner WEA im Bezug zu den in 
RENEBAT I und II betrachteten Anlagentypen bergen Gefahren für dort aktive 
Fledermäuse, die mit den gängigen automatischen und im Gondel-/Nabenbereich 
installierten Erfassungsgeräten nicht abgebildet werden können (Runkel 2020). Sie 
stellen daher grundsätzlich die Validität von durch Gondelmonitoring erfassten 
Aktivitätsdaten als Berechnungsgrundlage für Abschaltalgorithmen infrage. Die bei 
modernen Anlagen deutlich verlängerten Rotorblätter reichen zudem wesentlich 
tiefer, und damit in Strata (z. B. das Kronendach eines Waldes), in dem einerseits a 
priori mehr bzw. andere Fledermäuse aktiv sind als im Gondelbereich, und in dem 
auch niedrigere Windgeschwindigkeiten zu erwarten sind (Lindemann et al. 2018). 
Das Gondelmonitoring kann dies methodisch bedingt nicht abbilden und unter-
schätzt somit die tatsächlich im gesamten Rotor-Wirkbereich herrschende Fleder-
mausaktivität systematisch (Lindemann et al. 2018; Voigt et al. 2020). Besonders 
evident ist dies offensichtlich bei der Rauhautfledermaus (Pipistrellus nathusii). An 
ausgewählten küstennahen Standorten fand sich keine signifikante Korrelation der 
Schlagopferrate der Art mit der in Gondelhöhe gemessenen Aktivität (Bach et al. 
2020a); in einzelnen WEA-Jahren fanden sie sogar tote Tiere trotz fehlenden akus-
tischen Nachweises im Gondelbereich. Bach et al. (2020b) verglichen die Aktivität 
von Rauhautfledermäusen in Gondelhöhe mit der im Bereich der unteren Rotor-
spitze am Mast gemessenen akustischen Aktivität. Sie konnten zeigen, dass die 
Aktivitäten hier deutlich höher waren und die Tiere im Bereich der unteren Rotor-
spitze i. d. R. bei einer geringeren Windgeschwindigkeit flogen als jener, die gleich-
zeitig auf Nabenhöhe gemessen wurde. Da folglich aus den Aktivitätsdaten im Be-
reich der unteren Rotorspitze bei scheinbar hohen Windgeschwindigkeiten nicht auf 
eine höhere Windtoleranz der Tiere geschlossen werden darf, regen Bach et  al. 
(2020b) die Verwendung eines zweiten Mikrofons im Bereich der unteren Rotor-
spitze einer WEA an, um hierdurch das eigentliche Gondelmonitoring durch reali-
tätsnähere Aktivitätsdaten im Wirkbereich der Rotoren zu ergänzen.

7.8.3  Abschaltalgorithmen (ProBat)

Neben der eigentlichen Standortwahl spielt für den Schutz von Fledermäusen die 
Beauflagung von Abschaltzeiten als wirksamste Vermeidungsmaßnahme eine wich-
tige Rolle (Bach et al. 2020b). In Deutschland setzte das im Rahmen der Forschungs-
vorhaben RENEBAT I-III (Brinkmann et  al. 2011; Behr et  al. 2015, 2018) ent-
wickelte Software-Tool ProBat Maßstäbe in Bezug auf die Minimierung der 
Schlagopferzahlen von Fledermäusen an WEA durch temporäre Abschaltung. Mit 
dieser Software wird durch eine standort-, jahreszeiten- und witterungsspezifische 
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Steuerung des WEA-Betriebs die zu erwartende Anzahl an Schlagopfern pro An-
lage auf einen vorab festgelegten Schwellenwert reduziert. Zugleich soll der 
wirtschaftliche Betrieb einer Anlage gewährleistet und Planungssicherheit her-
gestellt werden. ProBat entwickelte sich seit seinem Start 2014 (damals als „Bat 
3.0“) ständig weiter; seit Ende 2020 wird es mit Version 7.0 online bereitgestellt. Es 
leistet seit seiner Einführung einen wichtigen Beitrag zum Schutz von Fleder-
mäusen im Bereich von WEA. Als Algorithmus-getriebene und damit im Ergebnis 
deterministische Software vermeidet es subjektive und gegebenenfalls manipulative 
Festlegungen von Abschaltzeiten (Veith et al. 2022).

Für die Berechnung der fledermausfreundlichen Betriebszeiten benötigt ProBat 
im Wesentlichen Fledermausaktivitätsdaten (ermittelt durch eine automatisierte 
akustische Erfassung im Gondelbereich) und Winddaten. Anlagenspezifika wie der 
Standort selbst und der Rotordurchmesser fließen ebenfalls in die Berechnung ein. 
Veith et al. (2022) testeten die ProBat-Versionen 5.4, 6.2 und 7.0 an sieben Anlagen 
auf ihre Sensitivität für manuell vorgenommene schrittweise Winddatenänderungen 
unter Beibehaltung der Fledermausaktivitätsdaten. Hiermit simulierten sie eine stei-
gende Windtoleranz der Fledermäuse, was zu einer schrittweisen Erhöhung der-
jenigen Windgeschwindigkeit führen müsste, ab der die WEA betrieben werden 
können. Während Version 6.2 dies auch abbildete, reagierte Version 5.4, mit der 
nach vorsichtiger Schätzung der Autoren ca. 5000 WEA in Deutschland ihre Be-
triebsgenehmigung erhielten, völlig unsensibel auf diese Datenmanipulation. Dem-
gegenüber reagierten beide Versionen erwartungsgemäß mit einem Anstieg 
der  Anlauf- Windgeschwindigkeit, wenn die vorab festgelegte Zahl zugelassener 
Schlagopfer von zwei auf eins gesenkt wurde (Veith et al. 2022). Dies zeigte den 
Autoren, dass, ungeachtet des Wertes von ProBat für die Minimierung der Fleder-
mausschlagopfer an WEA, zumindest die frühere Programmversion (5.4) offen-
sichtlich nicht hinreichend sensitivitätsanalytisch getestet worden war. Version 7.0, 
welche im Wesentlichen nur die Übertragung der Version 6.2 in eine Online-Version 
darstellt, verhielt sich analog zu Version 6.2 (Veith et al. 2022).

Dass ProBat grundsätzlich eine Reduktion der Schlagopferzahl bewirkt, belegten 
Niermann et  al. (2015) anhand einer Schlagopfersuche unter 16 WEA, welche 
wechselweise mit und ohne die durch ProBat berechneten Abschaltzeiten betrieben 
wurden. Während im Normalbetrieb der WEA 18 Fledermäuse nachweislich er-
schlagen wurden, waren dies im Abschaltbetrieb nur 3. Somit ist ProBat derzeit das 
einzige Verfahren zur Schlagopferminimierung, dessen Wirksamkeit experimentell 
getestet wurde.

Die grundsätzliche artenschutzrechtliche Problematik des in ProBat vorab einzu-
stellenden Schwellenwerts diskutierten Lindemann et  al. (2018). Die meisten 
Arbeitshilfen legen diesen Wert auf < 2 je WEA fest (in ProBat wird dann der Wert 
2 eingestellt); einige AH schlagen artspezifische Festlegungen vor, in der AH-TH 
wird ein Wert < 1 empfohlen. Nach unseren Recherchen legen vier Arbeitshilfen 
keinen Wert fest (Tab. 7.1). Ein populationsbiologisch nicht begründbarer Wert von 
2 (gleiches gilt natürlich auch für den Wert 1) wurde von den ProBat-Entwicklern 
nie für die Praxis vorgeschlagen (Hurst et al. 2016). Gleichwohl wurde er von der 
Planungsseite operationalisiert, um so überhaupt eine Festlegung treffen zu können. 
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Ob dies, wie Lindemann et al. (2018) argumentieren, einer intendierten Tötung und 
damit einer signifikanten Erhöhung des Tötungsrisikos gleichzusetzen ist (zwei Ex-
emplare dürfen mit einer Wahrscheinlichkeit von 100 % getötet werden), bedarf 
einer juristischen Überprüfung. Interessanterweise führt die AH-NI, die 2016 und 
damit vor Lindemann et al. (2018) veröffentlicht wurde, hierzu aus: „Hiernach ist 
das Tötungsverbot des § 44 Abs. 1 Nr. 1 BNatSchG individuenbezogen zu verstehen. 
Es ist schon dann erfüllt, wenn die Tötung eines Exemplars der besonders ge
schützten Arten nicht im engeren Sinne absichtlich erfolgt, sondern sich als unaus
weichliche Konsequenz eines im Übrigen rechtmäßigen Verwaltungshandelns er
weist.“

7.8.4  Abschaltung durch Früherkennung

Ansätze zur Abschaltung durch eine optische oder radarbasierte Früherkennung 
werden vor allem im ornithologischen Bereich erforscht (siehe Übersicht von Am-
mermann et al. 2020). Auch wenn eine Reihe solcher technischen Systeme auch 
Fledermäuse als Zielorganismen ausweisen, so wird ihr erfolgreicher Einsatz be-
reits bei Vögeln, insbesondere Greifvögeln, oft kritisch bewertet (KNE 2018). Auf 
Fledermäuse dürften diese Systeme daher aufgrund der geringen Größe derselben 
vorerst nicht erfolgreich anwendbar sein.

7.8.5  Vergrämung

Seit mehreren Jahren wird Vergrämung als Methode zur Verminderung des Fleder-
mausschlags an WEA diskutiert. Bisherige Vergrämungsversuche mittels Ultra-
schall-Störsignalen waren jedoch entweder nur bei einigen Arten erfolgreich (Ar-
nett et  al. 2013a, 2013b; Romano et  al. 2019), oder sie zeigten zeitlich stark 
schwankende intra- und interspezifisch Erfolgsraten (Romano et al. 2019). Alle bis-
lang publizierten Untersuchungen wurden zudem an amerikanischen Fledermäusen 
durchgeführt; eine Übertragbarkeit ihrer Ergebnisse auf europäische Arten gilt es 
daher zu prüfen. Zudem reichen die bislang nur niedrigen Minderungsraten (oft nur 
im Bereich von 30 % je Art und Jahr; Romano et al. 2019) nicht aus, die Tötung von 
Fledermäusen an WEA sicher zu vermeiden. Nach aktuellem Stand des Wissens ist 
diese Methode daher derzeit kein probates Mittel zur Minderung des Fledermaus-
schlags an WEA (siehe auch Schirmacher 2020).

Theoretisch ist auch eine Vergrämung von Fledermäusen mittels Radarstrahlung 
denkbar; bislang ist eine Umsetzung dieser Idee an Windkraftanlagen jedoch weder 
mit stationären noch mit mobilen Anlagen bekannt (Arnett und Baerwald 2013). 
Zudem wird vermutet, dass die vergrämende Wirkung der Radarstrahlen auch da-
rauf beruht, dass sie Stress und Hyperthermie bei den Tieren erzeugen (Nicholls und 
Racey 2007). Damit jedoch wäre diese Vergrämungsmethode a priori als arten-
schutzrechtlich kritisch anzusehen.
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7.8.6  CEF- und FCS-Maßnahmen

§  44 Abs.  5 des BNatSchG eröffnet die Möglichkeit der Zerstörung und Be-
schädigung von Fledermauslebensstätten unter Heranziehung von Maßnahmen mit 
funktional-kompensatorischem Charakter. Solche vorgezogenen Maßnahmen die-
nen der Sicherung der kontinuierlichen ökologischen Funktionalität des Lebens-
raums für die jeweilige Art (CEF = Continued Ecological Function). Die im 
Leitfaden der EU-Kommission (European Commission 2007) hierzu definierten 
Kriterien sind streng und fordern u. a. artspezifische und objektiv belegbare Erfolgs-
aussichten. Kann solchen Maßnahmen keine vollständig funktional- kompensierende 
Wirkung prognostiziert werden oder verhindern sie nicht eine wesentliche zeitliche 
Unterbrechung der Funktionsfähigkeit z. B. der Fortpflanzungsstätten (z. B. Baum-
quartiere bei Fledermäusen im Wald), so sind sie nicht geeignet, Ausnahmen von 
den Verboten des BNatSchG im Zuge einer Eingriffsplanung zuzulassen (Trautner 
2020). Zudem scheint die fachgerechte Umsetzung von CEF-Maßnahmen in der 
Planungspraxis häufig problematisch zu sein. Rechtliche, inhaltlich-fachliche sowie 
Durchführungs- und Umsetzungsprobleme wurden häufig von Planungsträgern an-
geführt, Erfolgskontrollen werden zudem nur in geringem Umfang vorgenommen 
(Grün 2016).

Die am häufigsten vorgeschlagene CEF-Maßnahme zur Kompensation von 
Quartierverlusten bei baumbewohnenden Fledermausarten im Wald ist die Aus-
bringung von Nisthilfen (Fledermauskästen). Sie haben sich jahrzehntelang als 
scheinbar quartierstützende Maßnahme bewährt. Die Tatsache jedoch, dass Nist-
kästen von Fledermäusen grundsätzlich angenommen werden (und dies auch 
durch die einschlägige Fachliteratur belegt ist; s. z. B. die Übersichtsarbeiten von 
Ruegger (2016) und Berthinussen et al. (2021), aber auch die umfangreiche neu-
ere Studie von Leitl (2020) aus Nordostbayern), bedeutet nicht, dass sie auch als 
CEF- Maßnahmen geeignet sind. Gegenüber natürlichen Baumquartieren stellen 
sie, trotz der Verfügbarkeit unterschiedlicher Kastentypen, eher räumlich und 
mikroklimatisch homogene Quartiere dar (Ruegger 2016). Die Frage, wie wald-
bewohnende Fledermäuse sie überhaupt finden, ist zudem nicht erforscht (Rueg-
ger 2016). Zudem ist ihre Lebensdauer, mit Ausnahme von Holzbetonkästen, nur 
gering. Es bedarf daher zur Herstellung einer langfristigen Funktionsfähigkeit 
eines Kastenbestands einer stetigen Kontrolle und Wartung (Ruegger 2016; Zahn 
et al. 2021a); Letzteres entfällt jedoch bei nach unten offenen und damit wartungs-
freien Fledermauskästen.

Bereits Meschede und Heller (2000) stuften daher die Ausbringung von Nist-
hilfen für Fledermäuse im Wald als nicht geeignet für eine langfristige Sicherung 
des Quartierangebots ein. Dennoch empfehlen Runge et al. (2009) Nisthilfen für 
z. B. die Bechsteinfledermaus als Maßnahme, die eine kurzfristige Entwicklungs-
dauer (3–5 Jahre) bis zur Entfaltung ihrer Wirksamkeit benötigen. Daher fordern sie 
hierfür eine dauerhafte Überprüfung ihrer Funktionsfähigkeit alle fünf Jahre. Streng 
genommen wäre dies auch der zu fordernde zeitliche Vorlauf für die Nutzung von 
Fledermauskästen als CEF-Maßnahme für die Bechsteinfledermaus im Wald, da 
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CEF-Maßnahmen vor der Realisierung eines Vorhabens voll funktionsfähig sein 
müssen (Runge et al. 2009). Die Auswertung von Fledermaus-Besatzdaten aus 146 
Waldgebieten (ca. 6500 Fledermauskästen) durch Zahn und Hammer (2017) relati-
viert jedoch selbst diesen für die Kompensation von Eingriffen in Fledermaus-
lebensräumen durch WEA notwendigen Zeithorizont. Nistkasten-naive Fleder-
mauspopulationen benötigen bis zu zehn Jahre, um die Kästen anzunehmen; nur 
wenn Fledermauskolonien bereits an Kästen gewöhnt sind, neigen sie dazu, neue 
Kästen zügig anzunehmen (Zahn und Hammer 2017; siehe auch Leitl 2020). Fleder-
mauskästen scheiden ihrer Meinung nach somit als vorgezogen wirksame (eben 
dies ist das Prinzip von CEF-Maßnahmen!) Ausgleichsmaßnahmen oder auch als 
populationsstützende Maßnahmen in der Regel aus, da ihre Wirksamkeit nicht mit 
hoher Prognosesicherheit bescheinigt werden kann (Zahn und Hammer 2017). 
Philipp- Gerlach (2017) konstatiert daher, dass die derzeit in vielen Planungsver-
fahren gängige Praxis, das Aufhängen von Fledermauskästen als langfristig wirk-
same CEF-Maßnahme darzustellen, fachlich nicht mehr zu vertreten und damit 
rechtlich unzulässig sei; auch die diesbezügliche Rechtsprechung müsse revidiert 
werden. Folglich empfehlen Zahn et al. (2021a, b) den Einsatz von Fledermaus-
kästen (Anbringung mindestens ein Jahr vor der Beseitigung der Quartierbäume) 
nur in Kombination mit langfristigen Maßnahmen zur Stärkung des Quartier-
angebots oder begleitend zu FCS-Maßnahmen (= Favourable Conservation Status; 
s. u.), und zudem beides auch nur dort, wo die lokalen Fledermauskolonien an Käs-
ten gewöhnt sind. Seminatürliche Nisthilfen könnten diesbezüglich einen Ausweg 
bieten, da sie schneller als herkömmliche Holzbetonkästen angenommen werden 
(Encarnação und Becker 2018).

Zahn und Hammer (2017) empfehlen angesichts der weitgehenden Wirkungs-
losigkeit von Fledermauskästen als CEF-Maßnahme die Entwicklung neuer 
Quartierbaumzentren  – dies entspricht dem Konzept der FCS-Maßnahme. Im 
Rahmen einer zu erteilenden artenschutzrechtlichen Ausnahme sollen sie helfen, 
eine Verschlechterung des Erhaltungszustandes betroffener Arten zu verhindern 
(Trautner 2020). Weder der räumliche noch der zeitliche Bezug müssen so strikt 
an die Maßnahme gekoppelt sein, wie dies bei den CEF-Maßnahmen gefordert ist 
(siehe hierzu auch Runge et al. 2009). Allerdings müssen sie spezifisch für die 
jeweils betroffene Art sein. Bei WEA-Planungen im Wald betrifft dies vor allem 
die baumbewohnenden Arten sowie Arten, die bevorzugt im Wald jagen. Die Ent-
wicklung von Altholzbeständen, z.  B. durch Nutzungsaufgabe, die Erhaltung von 
Höhlenbäumen sowie die Aufwertung von Jagdhabitaten stellen geeignete FCS-Maß-
nahmen im Wald dar. Die Größe solcher Ausgleichsflächen muss an das vor-
kommende Artspektrum angepasst sein und den tatsächlich betroffenen Populatio-
nen zugutekommen. Viele Fledermausarten zeigen, vor allem zur Wochenstubenzeit, 
eine gewisse Territorialität gegenüber anderen Wochenstubenverbünden derselben 
Art (z. B. Dietz et al. 2013). Daher könnten falsch gewählte Ausgleichsflächen 
ihre Wirksamkeit für die vom Eingriff betroffene Population verfehlen.
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7.8.7  Empfehlungen

Die von uns aufgezeigten Defizite im Bearbeitungs- und Bewertungsablauf bei der 
Windkraftplanung im Wald können nicht zu einem gänzlichen Verzicht auf Konflikt-
bewertung und -bewältigung führen. Vielmehr müssen erkannte Schwächen be-
nannt und vermindert werden und wenig zielführende Untersuchungsansätze ver-
mieden und in ihrer Wirkung fragliche Kompensationsmaßnahmen unterlassen 
werden. An dieser Stelle möchten wir diesbezüglich einige Anregungen liefern; 
zum Teil decken sie sich mit Vorschlägen, die unter Federführung des Kompetenz-
zentrums Naturschutz und Energiewende KNE gGmbH (KNE 2019) verab-
schiedet wurden:

• Die derzeit existierenden Arbeitshilfen sollten vereinheitlicht werden. Das Wis-
sen zur Ökologie der Arten sowie zu den Stärken und Schwächen von Nachweis-
methoden gilt als jeweiliger Stand der Technik für alle Bundesländer. Eine 
bundesweit einheitliche und verbindliche Arbeitshilfe wäre wünschenswert.

• Arbeitshilfen, ob auf Länder- oder Bundesebene, sollten kontinuierlich dem 
neusten Stand der Forschung angepasst werden (siehe auch KNE 2019; so basie-
ren z.  B. die AH-RP und die AH-SL bezüglich der Erfassungsmethodik im 
Wesentlichen noch auf einem Wissenstand von 2005); dies fördert eine trans-
parente Sicherstellung der Wissenschaftlichkeit der im Rahmen der Eingriffs-
planung zu erstellenden Fachgutachten (siehe auch Weber et al. (2020) zu dem 
im US-amerikanischen Umweltrecht adressierten Best-Available-Science/Infor-
mation-(BAS/I-)Wissenschaftsmandat).

• Fachgutachter:innen und Planungsbüros sollten zertifiziert werden (siehe auch 
Kurtze 2013). Die finanzielle Abhängigkeit zwischen Gutachter:in und Projek-
tierer:in sollte aufgehoben werden. Beide Themen wurden im Rahmen des von 
des KNE moderierten Fachdialogs (KNE 2019), bei dem Vertreter:innen aller an 
der WEA-Planung beteiligten Interessensgruppen involviert waren, kontrovers 
diskutiert.

• Sämtliche methodisch-technischen Details der im Rahmen einer Untersuchung 
eingesetzten Methoden (z.  B. akustisches Monitoring, Netzfang, Radiotele-
metrie) müssen detailliert dokumentiert und damit einer Überprüfung und Be-
wertung zugänglich gemacht werden (siehe auch Runkel et  al. 2018; Runkel 
2020). Einige Arbeitshilfen der Bundesländer fordern dies bereits (z. B. AH-TH). 
Eine im Sinne der Transparenz verpflichtende und bundesweit einheitliche Ab-
lage der Planungsdaten, z. B. in öffentlich zugänglichen Repositorien, sollte ge-
prüft werden.

• Die automatisierte akustische Erfassung sollte durch in Höhe des unteren Rotor-
bereichs befestigte Horchboxen ergänzt werden (bessere Bewertung der Rau-
hautfledermaus; siehe Bach et al. 2020b).

• Der Prozess der Konfliktwertung erfolgt nach unserer Einschätzung derzeit aus-
schließlich subjektiv (siehe auch Kurtze 2013). Daher müssen Kriterien für den 
Umgang mit qualitativen und quantitativen Daten in der Konfliktbewertung ent-
wickelt werden (siehe auch KNE 2019). Selbst hiermit wird zwar letztendlich 
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keine absolute Objektivität herstellbar sein, dennoch erwarten wir eine deutlich 
transparentere Bewertungspraxis und damit eine höhere Akzeptanz für sowohl 
die WEA-Errichtung im Wald als auch für die beauflagten Kompensations-
maßnahmen.

• Die Konfliktbewertung muss kumulative Effekte mit benachbarten WEA und 
Windparks berücksichtigen. Solche Aspekte werden in der momentanen Praxis 
ausgeblendet, da nicht explizit gefordert; sie werden aber vonseiten der Wissen-
schaft dringend eingefordert (z. B. Arnett et al. 2013a, b; Lindemann et al. 2018). 
Die in den Entscheidungsprozess involvierten öffentlichen Stellen sind in die 
Lage zu versetzen, Planungen diesbezüglich zu bewerten und kommentieren.

• Software-Tools wie ProBat müssen konsequent einer Sensitivitätsanalyse unter-
worfen werden (Veith et al. 2022); dies stellt sicher, dass sie so reagieren wie 
erwartet und erhöht die Akzeptanz für solche objektiven Instrumente.

• Der Schwellenwert für die zulässige Höchstzahl an Schlagopfern je WEA und 
Jahr sollte konsequent < 1 gesetzt werden; dieser Wert ist zwar ebenso wie der 
Wert 2 populationsbiologisch nicht begründbar, würde aber definitiv die Schlag-
opferzahl erheblich vermindern (Hurst et al. 2020). Zwar wäre eine arten- und 
populationsbezogene Festlegung wünschenswert (wie in einigen Arbeitshilfen 
empfohlen), dies ist jedoch unrealistisch. Solche Werte müssten in aufwendigen 
populationsökologischen Simulationen ermittelt werden; und selbst umfang-
reiche Untersuchungen der betroffenen Populationen über viele Jahre können 
nicht sicherstellen, dass am Ende die hierfür notwendigen Parameter mit hin-
reichender Genauigkeit ermittelt worden sind.

• Der Entwicklung von Waldbereichen als ökologisch wertvolle Lebensräume für 
die von einem Eingriff betroffenen Arten sollte gegenüber CEF-Maßnahmen 
Vorrang eingeräumt werden (FCS-Maßnahmen). Hierunter zählt die langfristige 
Nutzungsaufgabe von ökologisch wertvollen Altholzbeständen oder die Ent-
wicklung jüngerer Standorte zu solchen ökologisch wertvollen nutzungsfreien 
Altholzbeständen.

• Nisthilfen als CEF-Maßnahmen sind weitgehend abzulehnen (Philipp-Gerlach 
2017; Zahn et al. 2021a, b; siehe jedoch Hurst et al. 2020); sie sind bei WEA- 
Planungen weder mit einem realistischen, für ihre Wirksamkeit nötigen zeit-
lichen Vorlauf einsetzbar, noch bieten sie die geforderte Prognosesicherheit für 
einen eventuellen Erfolg. Zudem lenken sie gegebenenfalls von potenziell weit 
wirksameren, finanziell aber unattraktiveren FCS-Maßnahmen (s. o.) ab. Besten-
falls können sie unterstützend zu FCS-Maßnahmen eingesetzt werden (Zahn 
et al. 2021a, b).

• Die Genehmigungsbehörden müssen zeitlich und informell in die Lage versetzt 
werden, die im Rahmen einer saP erstellten Fachbeiträge zu Fledermäusen (aber 
auch alle anderen Fachbeiträge) inhaltlich zu bewerten (siehe auch Gebhard 
et al. 2016; KNE 2019).

• In den Nebenbestimmungen der nach Bundes-Immissionsschutzgesetz 
(BImSchG) erteilten Betriebsgenehmigungen sollte den nach einer WEA- 
Errichtung potenziell eintretenden Veränderungen im Bereich der Standorte (Se-
gers und Broders 2014) Rechnung getragen werden (siehe auch Hurst et  al. 
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2020). Gerade Zwergfledermäuse scheinen WEAs gezielt anzufliegen (Richard-
son et  al. 2021) und vom Boden aus zu erkunden (eigene unveröffentlichte 
Daten; siehe auch Budenz et  al. 2017 für die Mopsfledermaus). Ein Gondel-
monitoring wird i.  d.  R. für maximal zwei Jahre beauflagt und bildet daher 
längerfristige Veränderungen und Reaktionen der Tiere auf die Anlage nicht hin-
reichend ab. Dies ist durch eine Beauflagung von standardisierten Wieder-
holungsuntersuchungen möglich (s. z.  B. die AH-MV, die diesbezüglich eine 
Nacherfassung nach der Hälfte des Genehmigungszeitraums, spätestens jedoch 
alle zwölf Jahre, sowie eine gegebenenfalls erforderliche Anpassung der Ab-
schaltzeiten vorschreibt) und bietet die Option der Nachsteuerung bei den kom-
pensatorischen Maßnahmen (sowohl zugunsten des Artenschutzes als auch zu-
gunsten der Sicherstellung des WEA-Betriebs). Nachsteuerungsinstrumente und 
auslösende Schwellenwerte müssen daher ausformulierte Bestandteile der Be-
triebsgenehmigung sein, und die Einhaltung derselben muss transparent sein.

• Ein deutschlandweites, datenbasiertes Monitoring der Populationsentwicklung 
WEA-sensibler Fledermausarten sollte als Grundlage für Anpassungen von 
Schutzmaßnahmen etabliert werden.

7.9  Fazit

Der Bau von WEA im Wald ist für Projektierer:innen zweifelsohne attraktiv, be-
finden sich doch viele Waldstandorte in höheren und damit windhöffigen Lagen. 
Insofern ist der Konflikt mit dem Artenschutz vorprogrammiert. Expert:innen aus 
den Bereichen Behörden, Fachbegutachtung, NGO-Ehrenamt und Wissenschaft 
sehen daher WEA im Wald auf unterschiedliche Weise kritisch (Fritze et al. 2020). 
Lediglich Windkraftvertreter:innen halten mehrheitlich den Ausbau der Windkraft 
im Wald für einen „notwendigen Kompromiss im Sinne der Energiewende“ (Fritze 
et al. 2020). Bedenkt man die vielfältigen von uns aufgezeigten Probleme bei der 
Einschätzung des Konfliktes zwischen WEA im Wald und dem Schutzgut Fleder-
mäuse, so mag das Ergebnis der Umfrage von Fritze et al. (2020) nicht verwundern. 
Mehr noch könnte man fragen, ob eine realistische und sinnvolle Konfliktbewertung 
möglich ist und als ultima ratio nicht ganz von der Installation von WEA im Wald 
abgesehen werden müsste (s. a. Rodrigues et al. 2016).

Bei einer anvisierten Fläche von 2 % der Landesfläche für die Nutzung der 
Windenergie und einem Waldanteil von lediglich ca. 30 % bundesweit drängt sich 
die Frage auf, ob der, gleichwohl zur Erreichung der Klimaziele notwendige, wei-
tere Ausbau der Windenergie im Wald notwendig ist. Angesichts der Biodiversi-
tätskrise des Anthropozäns, die auch die Fledermäuse erfasst hat (siehe Übersicht 
in Voigt und Kingston 2016) sollten ökologisch wertvolle Lebensräume konse-
quent geschützt werden und der Klimaschutzes nicht – im Zuge einer konkurrie-
renden Abwägung unterschiedlicher Ziele – die Probleme des Artenschutzes ver-
schärfen.
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8.1  Einleitung

Die Erfindung des künstlichen Lichts hat es dem Menschen ermöglicht, aus einer 
primär tagaktiven Nische in die Nacht vorzudringen. Seitdem macht der Mensch die 
Nacht zum Tag. Inzwischen beträgt die weltweite Zuwachsrate von künstlichem 
Licht bei Nacht pro Jahr 2–6 % (Hölker et al. 2010; Kyba et al. 2017), wobei der 
stärkste Zuwachs in den am wenigsten industrialisierten Ländern zu verzeichnen ist. 
In industrialisierten Ländern, wie Deutschland, Österreich und der Schweiz, ist 
künstliches Licht bei Nacht allgegenwärtig. Vielerorts ist der Nachthimmel so stark 
erleuchtet, dass die Milchstraße und sogar die hellsten Sterne nicht mehr zu er-
kennen sind (Falchi et al. 2016). In den Städten wird zudem die Mondphase, die 
vielen Tieren als physiologischer Taktgeber dient, durch sogenannten sky glow, also 
durch Licht, das von Wolken und anderen Partikeln in der Luft zurück zum Boden 
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gestreut wird, überdeckt. Neben der Zunahme der von künstlichem Licht be-
strahlten Fläche kommt es aktuell auch zu einem Austausch von konventionellen 
Beleuchtungstypen wie Quecksilber-Hochdrucklampen (Hg-HD) und Natrium-
dampf-Niederdrucklampen (Na-ND) gegen neuartige Beleuchtungstypen wie Halo gen-
Metalldampflampen (Ha-MD), Natriumdampf-Hochdrucklampen (Na-HD) und ins-
be sondere Lampen mit Licht emittierenden Dioden (LED)  (siehe (Tab.  8.1) für 
Abkürzungen). Weder bei der Installierung neuer Lampen im Außenbereich noch bei 
der Umrüstung bestehender Lampen wird in der Regel bedacht, wie sich diese Änderun-
gen auf die lokalen Lebensräume und die Tierwelt auswirken. Vor allem der preisgünstige 
Betrieb von LED-Lampen kann zu einem Verstärkungseffekt (‚rebounding‘) führen, bei 
dem der Kostenvorteil durch die Nutzung von energieeffizienten Lampen zu einer stärken 
Beleuchtung des Außenbereichs führen kann (Kyba et al. 2017).

Oftmals erhellt das Licht von Straßenlaternen nicht nur den unmittelbaren Ziel-
bereich, sondern tangiert auch Randbereiche, wo es nicht benötigt wird. Diese über-
mäßige und funktionslose Lichtemission ist ebenso wie das in den Himmel ab-
gegebene Streulicht unnötig und wird daher als Lichtverschmutzung bezeichnet. 
Lichtverschmutzung kann sich negativ auf Ökosysteme, Wildtiere und Menschen 
auswirken sowie die natürlichen Ökosystemleistungen beeinträchtigen (Longcore 
und Rich 2004; Gaston et al. 2012). Aber auch die funktionelle, d. h. zielgerichtete 
Verwendung von künstlichem Licht kann sich negativ auf die Umwelt auswirken. 
Zum Beispiel können gebäudebewohnende Fledermäuse unter der Bestrahlung von 
historischen Gebäuden leiden (Rydell et  al. 2017, 2021). Besonders im urbanen 
Raum kollidieren oftmals die Interessen der Menschen mit denjenigen des Fleder-
mausschutzes. In Bezug auf künstliches Licht bei Nacht gilt es daher, die Interessen 
des Menschen gegen die ebenso relevanten Bedürfnisse der nachtaktiven Fleder-
mäuse abzuwägen, da der Schutzstatus der Biodiversität als wichtiger gesellschaft-
licher Wert akzeptiert und gesetzlich verankert ist.

In Deutschland sind alle Fledermausarten nach §  7 des Bundesnaturschutz-
gesetzes (BNatSchG) besonders und streng geschützt. Darüber hinaus profitieren 
sie von einem artenschutzrechtlichen Zugriffsverbot (§ 44 BNatSchG in Deutsch-
land). Zudem sind Fledermäuse in EU-Ländern basierend auf der EU Fauna- 
Flora- Habitat Richtlinie 92/43/EWG (Anhang II und IV) geschützt. Viele euro-
päische Länder haben zudem die UN-Konvention zum Schutz migrierender Arten 
(„Convention on Migratory Species of Wild Animals“) unterzeichnet, welche 
durch die UNEP/EUROBATS-Vereinbarung (Bonn 1979, London 1991; www.
eurobats.org) umgesetzt wird. Dieser hohe Schutzstatus enthält ein individuelles 
Tötungsverbot sowie das Verbot, die Lebensstätten dieser Artengruppe zu zer-
stören oder zu verschlechtern. Die UNEP/EUROBATS-Vereinbarung fordert zu-
dem die Vertragsländer dazu auf, einen günstigen Erhaltungszustand der nationa-
len Fledermausbestände zu erreichen. In der Regel fordert deshalb der Gesetzgeber 
eine artenschutzfachliche Umweltprüfung, die vor der Durchführung einer Ein-
griffsmaßnahme klären soll, in welchem Umfang Fledermäuse oder deren Lebens-
räume potenziell durch jene Maßnahme beeinträchtigt werden können. Basierend 
auf  dieser Umweltprüfung können dann Maßnahmen empfohlen werden, die der 
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gängigen Hierarchie von Vermeidung, Abschwächung, Kompensation und Ver-
besserung folgen sollten. Oftmals basieren diese Managementempfehlungen aber 
nicht auf Evidenzen, also auf wissenschaftlichen Studien, deren Validität im Rah-
men eines wissenschaftlichen Begutachtungsprozesses durch Experten überprüft 
wurde („Peer Review“ Prozess). Demnach ist die Wirksamkeit solcher Maß-
nahmen in vielen Fällen fraglich. Erste Bestrebungen, Managementempfehlungen 
im Naturschutz hinsichtlich ihrer Wirksamkeit auf eine wissenschaftliche Basis 
zu stellen, kamen um die Jahrtausendwende im Rahmen der Initiative ‚Eviden-
ce-based conservation‘ (dt.: Evidenzbasierter Arten- und Naturschutz) auf (Sut-
herland et al. 2004, 2015). Taxon-spezifische Initiativen fassen den Kenntnisstand 
zum evidenzbasierten Artenschutz auch für Fledermäuse zusammen (Berthinus-
sen et al. 2014). Allerdings liegt diese Arbeit nicht der deutschsprachigen Leser-
schaft vor. Des Weiteren differenzieren Berthinussen et  al. (2014) nicht not-
wendigerweise zwischen Fledermausgattungen oder gar Arten, obwohl sich der 
Einfluss von künstlichem Licht zwischen diesen oft unterscheidet. Mit diesem 
Kapitel sollen deshalb für den deutschsprachigen Raum das aktuelle Wissen über 
den Einfluss von künstlichem Licht bei Nacht auf europäische Fledermäuse auf 
Art- und Gattungsniveau zusammengefasst werden und wirksame evidenzbasierte 
Manage mentmaßnahmen für Beleuchtungsvorhaben im Außenbereich empfoh-
len werden.

Im ersten Teil dieses Kapitels wird das aktuelle Wissen über den Einfluss von 
künstlichem Licht bei Nacht auf Fledermäuse dargestellt und bewertet. Im zweiten 
Teil werden Managementmaßnahmen vorgestellt, mit denen man den negativen 
Einfluss von künstlichem Licht auf Fledermäuse vermeiden oder abschwächen 
kann. Da manche Artikel Relevanz für beide Kapitel haben, werden diese Artikel 
zweimal aufgeführt. Es wurden nur solche Studien herangezogen, in denen europä-
ische Fledermausarten untersucht wurden und die in einem wissenschaftlichen Jour-
nal mit Qualitätssicherung publiziert wurden, d. h. deren Validität in einem anony-
men Begutachtungsprozess überprüft wurde. Studien werden in ihrem Design 
beschrieben, sodass die Aussagekraft über die Wirksamkeit eines Effekts besser 
nachzuvollziehen ist (Tab. 8.1). Im Allgemeinen wird experimentellen Studien eine 
höhere Aussagekraft als rein deskriptiven bzw. korrelativen Untersuchungen zu-
geschrieben. Die Beschreibung eines Effekts aus einer korrelativen Studie bedeutet 
jedoch nicht, dass dieser Effekt unbelegt ist, sondern lediglich, dass dieser Effekt 
nicht kausal-experimentell nachgewiesen wurde. Allerdings ist kritisch anzu-
merken, dass viele der experimentellen Studien aus Gründen der Praktikabilität nur 
über einen kurzen Zeitraum stattfanden und somit die Ergebnisse nicht ohne Weite-
res auf größere Zeiträume übertragbar sind. Einige Studien führen an, dass Fleder-
mausarten bzw. -artengruppen nicht auf das Experiment reagierten. Das Ausbleiben 
signifikanter Reaktionen muss jedoch mit Vorsicht interpretiert werden, da ein sta-
tistischer Fehler zweiter Art vorliegen kann. Besonders wenn die Teststärke des sta-
tistischen Tests nicht ermittelt wurde, was selten geschieht, kann die Wahrscheinlich-
keit für einen Fehler zweiter Art, d. h. die Wahrscheinlichkeit dafür, dass trotz nicht 
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signifikanter Effekte in Wahrheit eine negative oder positive Reaktion vorlag, nicht 
abgeschätzt werden. Prinzipiell reagieren nah verwandte Arten relativ ähnlich auf 
künstliches Licht, sodass grundlegende Ergebnisse der Studien zumindest auf 
Gattungsniveau übertragbar scheinen (Voigt et al. 2018a, b, 2021). In einigen bio-
akustischen Studien wurden zudem die Effekte nur auf Gattungsebene dargestellt, 
da sich einige Arten aufgrund der sehr ähnlichen Echoortungsrufe kaum anhand 
dieses Merkmals differenzieren lassen. So wurden in der Regel die Arten der Gat-
tung Myotis nicht differenziert und mit wenigen Ausnahmen die Gattungen Nycta-
lus, Eptesicus und Vespertilio zusammengefasst.

Tab. 8.1 Definition der genutzten Fachbegriffe bezüglich des Studiendesigns und der Ab-
kürzungen
Table 8.1 Definition of terms regarding study designs and abbreviations

Studiendesign Beschreibung
Vorher-Nachher Vergleich zwischen unbehandeltem (vorher) und behandeltem (nachher) 

Zustand an denselben Studienobjekten, z. B. Fledermausaktivität an 
denselben Quartieröffnungen im unbeleuchteten und beleuchteten 
Zustand, also eine sequenzielle bzw. longitudinale Studie

Kontroll-Impact Vergleich zwischen Kontroll- (unbehandelt) und Impact-Studienobjekten 
(behandelt), z. B. Fledermausaktivität an unbeleuchteten 
Quartieröffnungen und an anderen beleuchteten Quartieröffnungen, also 
eine parallele Studie

Paarweise 
Kontroll-Impact

Jeweils ein Kontroll- und Impact-Studienort als ‚Paar‘, d. h. sie sind 
abgesehen vom ‚Impact‘ (also der experimentellen Veränderung) 
möglichst ähnlich (z. B. bzgl. umgebender Vegetation, Klima, Lärm 
etc.), um Einflüsse anderer Faktoren auf die Ergebnisse zu minimieren. 
Orte innerhalb eines ‚Paares‘ liegen meist in räumlicher Nähe und 
werden gleichzeitig beprobt

Replikat Untersuchung an mehreren Studienobjekten bzw. Standorten; 
z. B. Wiederholung aller Behandlungen (z. B. verschiedene Lichtfarben) 
an einem anderen Studienobjekt (z. B. an einer anderen 
Quartieröffnung)

Randomisiert Zufällige Reihenfolge der Behandlung (z. B. verschiedene Lichtfarben)
Messwiederholung Wiederholung aller Behandlungen (z. B. verschiedene Lichtfarben) an 

demselben Studienobjekt (z. B. an derselben Quartieröffnung)
Korrelativ Beobachtungen werden in Beziehung zueinander gesetzt, ohne einen 

experimentellen Eingriff vorzunehmen; daher kann nicht 
notwendigerweise auf einem kausalen Zusammenhang geschlossen 
werden

Gradient Untersuchung des Effekts eines Lichtgradienten, d. h. einer Vielzahl 
(mind. > 2) an Ausprägungen der Lichtvariable (z. B. Intensität) auf 
Studienobjekte; z. B. im Rahmen von Telemetriestudien oder 
akustischen Erhebungen im Landschaftskontext

Abkürzungen Beschreibung
Ha-MD Halogen-Metalldampf-Lampe(n)
Hg-HD Quecksilber-Hochdruck-Lampe(n)
LED Licht emittierende Dioden-Lampe(n)
Na-HD Natriumdampf-Hochdruck-Lampe(n)
Na-ND Natriumdampf-Niederdruck-Lampe(n)

C. C. Voigt und D. Lewanzik



203

8.2  Einfluss von künstlichem Licht bei Nacht 
auf Fledermäuse

Im Nachfolgenden werden verschiedene Teillebensräume von Fledermäusen hin-
sichtlich der Frage behandelt, in welchem Umfang und wie Fledermäuse in diesen 
Teillebensräumen auf künstliches Licht bei Nacht reagieren. Im Einzelnen werden 
Studien zu den folgenden Lebensräumen betrachtet: Quartierstandorte, Korridore 
für den Transferflug (Flugkorridore), Jagdlebensräume sowie Trinkstellen. Darüber 
hinaus werden generelle Landschaftsstudien genannt, die diese Teillebensräume 
nicht differenzieren, sowie der Effekt von künstlichem Licht auf migrierende 
Fledermäuse.

8.2.1  Lichtverschmutzung an Quartieren

Viele gebäudebewohnende Fledermäuse reagieren sensibel auf die Bestrahlung 
ihres Quartiers bei Nacht (Voigt et al. 2018a, b). In einer eindrucksvollen Langzeit-
studie, die sich über mehr als 25 Jahre erstreckte, konnten Rydell et al. (2017) für 
Kolonien des Braunen Langohrs (Plecotus auritus) in schwedischen Landkirchen 
nachweisen, dass die Bestände durch eine Flutlichtbeleuchtung der Gebäude dras-
tisch abnahmen (Tab.  8.2). Der Effekt war umso stärker, je vollständiger die 
Kirchengebäude von allen Richtungen angestrahlt wurden. Die Beleuchtung von 
Gebäuden hat zur Folge, dass Fledermäuse verzögert aus ihrem Quartier ausfliegen 
oder sogar im schlimmsten Fall in ihrem Quartier ‚gefangen‘ werden und dort ver-
hungern. Zum Beispiel führte die kurzfristige Bestrahlung eines Quartiers von 
Fransenfledermäusen (Myotis nattereri) mit einem 400-W-Halogenstrahler dazu, 
dass kein einziges Tier mehr ausflog (Zeale et al. 2016, Tab. 8.2). In einem anderen 
Fall sind Tausende Große Mausohren (Myotis myotis) auf diese Weise in einer Kir-
che verhungert bzw. verdurstet, nachdem das Licht in der Kirche nicht ausgeschaltet 
wurde (nicht publizierte Daten von Kugelschafter, in Zeale et  al. 2016). Auch 
Braune Langohren fliegen nicht aus Quartieren in Kirchen aus, deren Ausflugs-
öffnung mit einem Flutlicht angestrahlt wird (Rydell et al. 2021). Wenn die Ausflug-
öffnung allerdings nur von einer sehr geringen Beleuchtungsstärke (< 1.25 Lux) 
betroffen ist, wie sie z. B. von Laternen im Abstand von mehr als 12–16 m ver-
ursacht wird (abhängig von Lampentyp), fliegt ein Großteil der Langohren aus (Ry-
dell et al. 2021). Boldogh et al. (2007) konnten bei weiteren Fledermausarten einen 
verzögerten Ausflug beobachten, wenn die Quartieröffnung experimentell von 
außen beleuchtet wurde (Tab. 8.2). Die nächtliche Bestrahlung der Gebäude führte 
bei Kleinen Mausohren (Myotis oxygnathus) und Wimperfledermäusen (Myotis 
emarginatus) zu einer langsameren Jungtierentwicklung (Boldogh et  al. 2007). 
Dabei konnten die Jungtiere aus den beleuchteten Quartieren bis zum Spätsommer 
ihr verzögertes Größenwachstum wieder aufholen, erreichten aber nicht das Ge-
wicht von Jungtieren aus dunklen Quartieren (Boldogh et al. 2007). Dies legt die 
Vermutung nahe, dass diese Jungtiere mit weniger Energiereserven in die Winter-
ruhe gingen und somit geringere Überlebenswahrscheinlichkeiten hatten.
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Der negative Effekt der Bestrahlung einer Quartieröffnung auf Fledermaus-
kolonien scheint nahezu unabhängig von der Lichtfarbe zu sein. Untersuchungen an 
zwei Quartieren der Mückenfledermaus (Pipistrellus pygmaeus) in Schottland er-
gaben, dass weniger Tiere ausflogen, wenn die Öffnung von rotem, blauem oder 
weißem Licht bestrahlt wurde, als wenn die Öffnung im Dunkelzustand belassen 
wurde (Downs et  al. 2003, Tab.  8.2). Bei einer Abdunkelung des roten Lichts 
schwächte sich der negative Effekt von Rotlicht auf das Ausflugverhalten der 
Fledermäuse ab (Downs et  al. 2003). Ähnliches wurde für das Ausflugverhalten 
höhlenbewohnender Fledermäuse in der Schwarzmeerregion bei einer Bestrahlung 
des Höhleneingangs durch rotes, bernsteinfarbenes und weißes LED-Licht gezeigt 
(Straka et al. 2020, Tab. 8.2). Rotes LED-Licht hatte bei diesem Experiment den 
geringsten negativen Effekt auf das Ausflugverhalten der vier Fledermausarten 

Tab. 8.2 Zusammenfassende Darstellung der negativen Effekte der Bestrahlung von Quartier-
öffnungen von Fledermauskolonien (Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.2  Compilation of studies showing negative effects of illuminating roost openings on bat 
colonies (studies in chronological order)

Wirkung bei Bestrahlung Art Studiendesign Quelle
Mehr Tiere fliegen bei schwachem 
Rotlicht aus Gebäude als bei starkem 
Rotlicht

P. pygmaeus Vorher-Nachher, 
Replikat

Downs 
et al. 
(2003)

Weniger Tiere fliegen bei Beleuchtung der 
Ausflugsöffnung mit rotem, blauem oder 
weißem Licht aus als im Dunkelzustand

P. pygmaeus Vorher-Nachher, 
Replikat

Downs 
et al. 
(2003)

Verzögerter Ausflug aus Gebäudequartier 
durch experimentelle Beleuchtung

R. ferrum- 
equinum,
M. oxygnathus,
M. emarginatus

Kontroll-Impact,
Vorher-Nachher, 
geringer 
Stichprobenumfang

Boldogh 
et al. 
(2007)

Verzögertes Wachstum von Jungtieren in 
beleuchteten Quartieren im Vergleich zu 
dunklen Quartieren

M. oxygnathus,
M. emarginatus

Kontroll-Impact, 
Replikat (nur für 
M. oxygnathus)

Boldogh 
et al. 
(2007)

Kein Ausflug der Kolonie bei Bestrahlung 
des Quartiereingangs

M. nattereri Vorher-Nachher Zeale 
et al. 
(2016)

Bestandsabnahme bei teilweiser oder 
vollständiger Bestrahlung im Vergleich zu 
dunklem Zustand

P. auritus Kontroll-Impact,
Vorher-Nachher, 
Replikat

Rydell 
et al. 
(2017)

Weniger Tiere fliegen bei weißem, rotem 
oder bernsteinfarbenem LED-Licht im 
Vergleich zum Dunkelzustand aus einem 
Höhleneingang aus

R. mehelyi,
R. euryale,
M. schreibersi,
M. capaccinii

Vorher-Nachher Straka 
et al. 
(2020)

Bei Beleuchtungsstärken < 1.25 Lux 
fliegen die meisten Tiere abends aus ihrem 
Tagesquartier aus, mit zunehmender 
Beleuchtungsstärke sinkt die 
Wahrscheinlichkeit des Ausflugs jedoch; 
keine Tiere fliegen aus, wenn Quartier mit 
Flutlicht angestrahlt wird

P. auritus Korrelativ,
Replikat

Rydell 
et al. 
(2021)
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(Meheley-Hufeisennase Rhinolophus mehelyi, Mittelmeer-Hufeisennase Rhinolo-
phus euryale, Langfußfledermaus Myotis capaccinii und Langflügelfledermaus Mi-
niopterus schreibersii).

8.2.2  Lichtverschmutzung von Flugkorridoren

Viele der Fledermäuse, die in Gebäuden ihr Tagesquartier haben, nutzen Jagd-
lebensräume in teils dunklen Bereichen außerhalb des Siedlungsbereichs. Zwangs-
läufig müssen Fledermäuse oftmals auf dem Weg zu ihren Jagdlebensräumen den 
hell erleuchteten Siedlungsbereich queren. Für Wimperfledermäuse wurde bereits 
über eine Telemetriestudie gezeigt, dass diese scheinbar die hell erleuchteten 
Siedlungsbereiche mieden (Dekker et al. 2013, Tab. 8.3). Ein Licht-Meideverhalten 
wurde auch bei Teichfledermäusen (Myotis dasycneme) beobachtet (Kuijper et al. 
2008, Tab. 8.3). Wenn Flugkorridore von Kleinen Hufeisennasen (Rhinolophus hip-
posideros) entlang von Hecken beleuchtet wurden, reduzierten die Tiere ihre Flug-
aktivität bei jeder untersuchten Lichtqualität (orangene Na-HD-Lampen, kalt-weiße 
und neutral-weiße LED-Lampen, grüne und rote Induktionslampen), wobei hellere 
Lampen eine stärker vergrämende Wirkung hatten als weniger helle (Stone et al. 
2009, 2012; Zeale et al. 2018; Pauwels et al. 2021, Tab. 8.3). Auf dieselben Licht-
typen bzw. Wellenlängenspektren reagierten auch Fledermäuse der Gattung Myotis 
mit einer Aktivitätsabnahme; mit Ausnahme der roten Beleuchtung, bei der die 
Aktivität dieser Artengruppe im Mittel zwar abnahm, der Unterschied zu Nächten 
ohne Beleuchtung aber nicht signifikant war (Stone et al. 2012; Zeale et al. 2018). 
Generell scheint künstliches Licht Arten der Gattungen Myotis, Plecotus und Rhi-
nolophus zu vergrämen, wobei die vergrämende Wirkung mit zunehmendem Ab-
stand zur Lichtquelle abnimmt (Azam et  al. 2018; Pauwels et  al. 2021, Tab. 8.3 
und  8.4). Wasserfledermäuse (Myotis daubentonii) sind womöglich weniger 
empfindlich als andere Arten dieser Gattung, da ihre Aktivität weder direkt an 
Straßenlaternen noch in gewissem Abstand zu diesen an Hecken oder Waldrändern 
geringer war als an unbeleuchteten Kontroll-Standorten (Pauwels et  al. 2021, 
Tab.  8.3). Ebenso wenig hatte künstliches Licht in einem Wasserdurchlass unter 
einer Straße unabhängig von der Farbigkeit des Lichts (weißes, rotes oder grünes 
Licht) einen Effekt auf die Aktivität von Wasserfledermäusen (Spoelstra et al. 2018, 
Tab.  8.3). Sowohl im Jagdhabitat als auch im Landschaftskontext reagieren aber 
auch Wasserfledermäuse aversiv auf künstliches Licht (Laforge et al. 2019; Russo 
et al. 2019b, Tab. 8.4, 8.5 und 8.6).

Die Reaktion von Arten, die im offenen Luftraum oder entlang von Vegetations-
kanten jagen, ist etwas variabler. Arten der Gattung Pipistrellus reagierten nicht 
auf kalt-weiße LED- oder rote Beleuchtung an Flugkorridoren entlang von He-
cken, aber sie zeigten eine erhöhte Flugaktivität bei oranger, neutral-weißer und 
grüner Beleuchtung (Stone et  al. 2012; Zeale et  al. 2018, Tab.  8.3). An Flug-
korridoren entlang von Wasserwegen reagierten Arten der Gattung Pipistrellus hin-
gegen aversiv auf beleuchtete Brücken, d.  h. sie erhöhten bei Annäherung ihre 
Fluggeschwindigkeit und näherten sich nicht näher als ca. 8 m an beleuchtete Brü-
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Tab. 8.3 Zusammenfassende Darstellung der negativen Effekte der Bestrahlung von Flug-
korridoren auf Fledermäuse (Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.3 Compilation of studies showing negative effects of illuminating flight corridors of bats 
(studies in chronological order)

Wirkung bei Beleuchtung Art Studiendesign Quelle
Keine Änderung der Flugaktivität, aber 
Meidungsverhalten und verringerte 
Jagdaktivität bei weißem Halogenlicht im 
Vergleich zur unbeleuchteten Kontrolle

M. dasycneme Vorher- 
Nacher, 
Replikatb

Kuijper 
et al. 
(2008)

Weniger Flugaktivität bei orangenem Licht 
von Na-HD-Lampen im Vergleich zur 
unbeleuchteten Kontrolle

R. hipposideros Vorher- 
Nachher, 
Replikat

Stone 
et al. 
(2009)

Keine Änderung der Flugaktivität und 
Jagdaktivität (Letztere nur bei P. 
pipistrellus und P. pygmaeus untersucht) 
bei kalt-weißem LED-Licht im Vergleich 
zur unbeleuchteten Kontrolle

P. pipistrellus,
P. pygmaeus, 
Nyctalus spp./
Eptesicus spp.

Vorher- 
Nachher, 
Replikata,b

Stone 
et al. 
(2012)

Weniger Flugaktivität bei kalt-weißem 
LED-Licht im Vergleich zur unbeleuchteten 
Kontrolle

R. hipposideros,
Myotis spp.

Vorher- 
Nachher, 
Replikat

Stone 
et al. 
(2012)

Tiere weichen scheinbar der 
Straßenbeleuchtung aus

M. emarginatus Korrelativ Dekker 
et al. 
(2013)

Weniger Flugaktivität bei orangenem 
Na-HD, neutral-weißem LED-, grünem 
und rotem Induktionslampen-Licht im 
Vergleich zur unbeleuchteten Kontrolle

R. hipposideros Vorher- 
Nachher, 
Replikat, 
Randomisiert

Zeale 
et al. 
(2018)

Weniger Flugaktivität bei orangenem 
Na-HD, neutral-weißem LED- oder 
grünem Induktionslampen-Licht, aber 
gleich hohe Aktivität bei rotem 
Induktionslampen-Licht im Vergleich zur 
unbeleuchteten Kontrolle

Myotis spp. Vorher- 
Nachher, 
Replikat, 
Randomisiert, 
paarweisea,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Mehr Flug- und Jagdaktivität bei orangem 
Na-HD, neutral-weißem LED- oder 
grünem Induktionslampen-Licht, aber 
gleich hohe Aktivität bei rotem 
Induktionslampen-Licht im Vergleich zur 
unbeleuchteten Kontrolle

Pipistrellus spp. Vorher- 
Nachher, 
Replikat, 
Randomisiert, 
paarweisea,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Keine Änderung der Flugaktivität bei 
orangenem Na-HD, neutral-weißem LED-, 
grünem und rotem Induktionslampen-Licht 
im Vergleich zur unbeleuchteten Kontrolle

Nyctalus spp.,
Eptesicus spp.

Vorher- 
Nachher, 
Replikat, 
Randomisiert, 
Paarweisea,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Keine Änderung der Flugaktivität bei 
weißem, rotem oder grünem LED-Licht im 
Vergleich zur unbeleuchteten Kontrolle

M. daubentonii Kontroll- 
Impact,
Randomisiertb

Spoelstra 
et al. 
(2018)

Tiere meiden beim Transferflug den hell 
erleuchteten Siedlungsbereich

N. noctula Korrelativ, 
Gradient

Voigt 
et al. 
(2020)

(Fortsetzung)

C. C. Voigt und D. Lewanzik
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Tab. 8.3 (Fortsetzung)

Wirkung bei Beleuchtung Art Studiendesign Quelle
Tiere fliegen nicht näher als ca. 8 m an 
beleuchtete Brücken heran und erhöhen bei 
der Annäherung ihre Geschwindigkeit 
(obwohl sie unbeleuchtete Brücken queren 
und dort ihre Geschwindigkeit reduzieren)

Pipistrellus spp. Kontroll- 
Impact,
Replikata

Barré 
et al. 
(2021b)

Tiere sind an Straßenlaternen (Na-HD und 
LED) weniger aktiv als an Kontroll- 
Standorten. An Hecken in 7 m–192 m 
Entfernung zu den Laternen wurde aber 
keine Reduktion der Aktivität verglichen 
mit Kontroll-Standorten festgestellt 
(Ausnahme: M. nattereri), wobei der 
Abstand der Hecke zur Laterne keinen 
signifikanten Einfluss hatte, wohl aber die 
Beleuchtungsstärke an der Hecke 
(zumindest für R. hipposideros)

M. nattereri,
R. ferrumequinum,
R. hipposideros,
Plecotus spp.

Kontroll- 
Impact,
paarweise,
Replikata

Pauwels 
et al. 
(2021)

Keine Änderung der Flugaktivität an 
Straßenlaternen oder davon beleuchteten 
Hecken im Vergleich mit Kontroll- 
Standorten. Kein Effekt der 
Beleuchtungsstärke oder des Abstands der 
Hecke zur Straßenlaterne.

M. emarginatus
M. daubentonii

Kontroll- 
Impact,
paarweise,
Replikatb

Pauwels 
et al. 
(2021)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

cken an (Barré et al. 2021b). Bei der Artengruppe Nyctalus/Eptesicus konnte hin-
gegen kein Effekt von einer der genannten Lichtquellen auf die Aktivität im Flug-
korridor an Hecken festgestellt werden (Stone et  al. 2012; Zeale et  al. 2018, 
Tab. 8.3). Die Ergebnisse für diese hochfliegenden Arten könnten allerdings da-
durch beeinflusst worden sein, dass sie unabhängig von Habitatstruktur und Be-
leuchtung hoch über den Untersuchungsstandort geflogen sein könnten. Zudem ist 
die gemeinsame Analyse der Gattungen Nyctalus und Eptesicus zwar gängige Pra-
xis, verhindert jedoch die Identifizierung einer artspezifischen Antwort auf künst-
liches Licht. So konnte mittels GPS-Verfolgung gezeigt werden, dass Große 
Abendsegler (Nyctalus noctula) beim Transferflug vom Quartier zum Jagdhabitat 
vornehmlich dunkle Bereiche, sogenannte Dunkelkorridore, nutzen (Voigt et  al. 
2020, Tab. 8.3).

8.2.3  Lichtverschmutzung im Jagdhabitat

Im Jagdlebensraum lassen sich sowohl positive als auch negative Effekte auf die 
Aktivität von Fledermäusen feststellen. Dieser Umstand liegt darin begründet, dass 
einige schnell fliegende Arten Insekten jagen, die bei Nacht von künstlichem Licht 
angelockt werden. Dieser positive Effekt von künstlichem Licht auf den Jagderfolg 
mancher Fledermausarten muss jedoch als nicht nachhaltig bewertet werden, da 
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vermutlich aufgrund der erhöhten Mortalität von Insekten, die an Lampen durch 
Erschöpfung, Fraß oder Verbrennung sterben, die lokalen Insektenbestände ab-
nehmen (Kalinkat et  al. 2021). Dementsprechend lässt sich die Aufstellung von 
künstlichem Licht nicht als Habitataufwertung für schnell fliegende Arten be-
trachten. Es kann aber sein, dass für manche Arten erst durch künstliches Licht ein 
Habitat zum Jagdlebensraum wird.

Die ersten Studien zur Nutzung von Straßenlaternen durch Fledermäuse wurden 
in Schweden durchgeführt. Dort konnte Jens Rydell zeigen, dass Nordfledermäuse 
(Eptesicus nilsonii) saisonal Insekten jagten, die an Straßenlaternen angelockt wur-
den (Rydell 1991, Tab.  8.4). In einer darauf aufbauenden Studie konnte er auch 
Große Abendsegler, Zweifarbfledermäuse (Vespertilio murinus) und Zwergfleder-
mäuse (Pipistrellus pipistrellus) jagend an Straßenlaternen beobachten (Rydell 
1992, Tab. 8.4). Bei diesen Fledermausarten handelt es sich um Insektenjäger des 
offenen Luftraums oder von Randstrukturen. Davon ausgehend wurde verall-
gemeinert, dass Vertreter der Gattungen Eptesicus, Pipistrellus, Nyctalus und Ve-
spertilio in der Lage sind, Insekten an Straßenlaternen zu jagen. Für viele Arten 
dieser Gattungen wurde diese Verallgemeinerung seither bestätigt (z. B. Azam et al. 
2018; Pauwels et al. 2021, Tab. 8.4), obschon es auch Hinweise gibt, dass zum Bei-
spiel Große Abendsegler die hell erleuchteten Siedlungsbereiche zur Jagd meiden 
(Voigt et al. 2020, Tab. 8.4). Auch die Aktivität von Breitflügelfledermäusen (Epte-
sicus serotinus) nimmt in der Nähe von Na-HD-Straßenlampen ab (Azam et  al. 
2018, Tab. 8.4). Ebenso fliegen sowohl Arten, die im offenen Luftraum als auch 
solche, die entlang von Randstrukturen jagen, in der Nähe von Lichtquellen eher im 
Schutz von Vegetation (Barré et al. 2021a) und verlassen diese ggf. vermutlich nur 
kurzzeitig, um am Licht zu jagen. Viele jener Arten jagen Insekten besonders an 
Straßenlaternen, welche sich nahe an Gewässern befinden (Russo et al. 2017; Voigt 
et al. 2020, Tab. 8.4).

Alle anderen Fledermausarten meiden hingegen künstliches Licht im Jagdhabitat 
gänzlich. So konnte Jens Rydell für schwedische Standorte nachweisen, dass 
Braune Langohren sowie Myotis-Arten (Myotis spp.) an Straßenlaternen keinerlei 
Jagdaktivität zeigten (Rydell 1992, Tab.  8.4). Auch in anderen Gegenden ist die 
Aktivität von Myotis-Arten in bis zu mind. 10 m Entfernung von Straßenlampen 
geringer als an unbeleuchteten Kontroll-Standorten (Azam et al. 2018; Russo et al. 
2019b, Tab. 8.4). Ebenso jagten oder tranken Braune Langohren und Kleine Huf-
eisennasen nicht an beleuchteten Viehtränken in Italien (Russo et al. 2017, Tab. 8.4). 
Als seltene Ausnahme konnten dort aber Mopsfledermäuse (Barbastella barbastel-
lus) beobachtet werden (Russo et al. 2017). Obschon diese Art als Waldspezialist 
eher als lichtscheu gilt, konnte auch in einer späteren Studie kein Einfluss von 
künstlichem Licht auf die Flugaktivität von Mopsfledermäusen festgestellt werden 
(Russo et al. 2019a, Tab. 8.4). Dieser Befund ist möglicherweise dem experimentel-
len Design zuzuschreiben. Daher sollte die Validität dieses Befunds in zukünftigen 
Untersuchungen detaillierter geprüft werden.

C. C. Voigt und D. Lewanzik
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Tab. 8.4 Zusammenfassende Darstellung der Effekte von künstlichem Licht auf Fledermäuse im 
Jagdlebensraum (Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.4 Compilation of studies on the effect of artificial light at night on foraging bats (studies 
in chronological order)

Wirkung bei Beleuchtung Art Studiendesign Quelle
Positive Effekte
Saisonal erhöhte Jagdaktivität an Hg-HD- 
Straßenlaternen (weißes Licht) im Vergleich 
mit Na-HD-Lampen (orange) und mit 
unbeleuchteten Transektabschnitten

E. nilsonii Korrelativ Rydell 
(1991)
Rydell 
(1992)

Mehr Jagdaktivität in Dörfern mit 
Straßenlampen (Licht nicht spezifiziert) als 
in unbeleuchteten Habitaten

N. noctula,
V. murinus,
E. nilssonii

Korrelativ Rydell 
(1992)

Mehr Flugaktivität an beleuchteten 
(neutral-weiße LED) Viehtränken als an 
unbeleuchteten Kontrollen

P. kuhlii,
B. barbastellus

Vorher-Nachher, 
Replikat, 
Randomisiert

Russo 
et al. 
(2017)

Mehr Flugaktivität an Na-HD- 
Straßenlampen als an unbeleuchteten 
Kontrollen, aber keine erhöhte Aktivität 
mehr in mehr als 10 m Entfernung zur 
Lampe (Ausnahme; erhöhte Aktivität von N. 
noctula bis in 100 m Entfernung)

N. noctula,
N. leisleri,
P. pipistrellus,
P. kuhlii,
P. nathusii

Kontroll-Impact,
paarweise,
Replikat

Azam 
et al. 
(2018)

Mehr Flugaktivität an beleuchteten 
(neutral-weiße LED), Viehtränken als an 
unbeleuchteten Kontrollen

P. kuhlii,
N. leisleri

Vorher-Nachher, 
Replikat

Russo 
et al. 
(2019a)

Mehr Flugaktivität an Flüssen mit 
künstlicher Beleuchtung (neutral-weiße 
LED) im Vergleich mit unbeleuchteten 
Kontrollen

P. kuhlii Vorher-Nachher, 
Replikat

Russo 
et al. 
(2019b)

Tiere bevorzugen hell erleuchtete 
Jagdlebensräume, wenn sie nahe an 
Gewässern liegen

N. noctula Korrelativ,
Gradient

Voigt 
et al. 
(2020)

Mehr Flugaktivität an Straßenlaternen 
(Na-HD und LED) und (mit Ausnahme von 
P. pipistrellus und P. pygmaeus) auch an 
Hecken in 7 m–192 m Entfernung zu den 
Laternen als an Kontroll-Standorten. 
Aktivität steigt mit zunehmender 
Beleuchtungsstärke (Ausnahmen: H. savii, P. 
pipistrellus; P. pygmaeus Aktivität steigt nur 
direkt an Laternen). Aktivitätszunahme an 
Hecken wird mit zunehmendem Abstand der 
Hecke zur Laterne geringer.

H. savii,
M. schreibersii,
N. leisleri,
P. kuhlii,
P. nathusii,
P. pipistrellus,
P. pygmaeus

Kontroll-Impact,
paarweise,
Replikat

Pauwels 
et al. 
(2021)

Keine Effekte

Keine Änderung der Jagdaktivität an 
beleuchteten (neutral-weiße LED) 
Viehtränken im Vergleich mit unbeleuchteten 
Kontrollen

Myotis spp.,
P. pipistrellus

Vorher-Nachher,
Replikat,
Randomisierta,b

Russo 
et al. 
(2017)

Keine Änderung der Flugaktivität an 
Na-HD-Straßenlampen im Vergleich mit 
unbeleuchteten Kontrollen

Plecotus spp. Kontroll-Impact,
paarweise,
Replikata,b

Azam 
et al. 
(2018)

(Fortsetzung)
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Tab. 8.4 (Fortsetzung)

Wirkung bei Beleuchtung Art Studiendesign Quelle
Keine Änderung der Jagdaktivität an 
beleuchteten (neutral-weiße LED), 
Viehtränken im Vergleich mit unbeleuchteten 
Kontrollen

B. barbastellus,
P. pipistrellus,
H. savii,
Myotis spp.

Vorher-Nachher,
Replikata,b

Russo 
et al. 
(2019a)

Keine Änderung der Jagdaktivität an 
Viehtränken oder Gewässern bei 
Beleuchtung (neutral-weiße LED) im 
Vergleich mit unbeleuchteten Kontrollen

H. savii,
P. pipistrellus, 
Nyctalus spp.

Vorher-Nachher,
Replikata,b

Russo 
et al. 
(2019a, 
b)

Keine Änderung der Flugaktivität an 
Straßenlaternen (Na-HD und LED) oder davon 
beleuchteten Hecken im Vergleich mit 
unbeleuchteten Kontrollen. 
Beleuchtungsstärke und Abstand der Hecken 
zu Laternen hatten keinen signifikanten Effekt.

E. serotinus,
T. teniotis

Kontroll-Impact,
paarweise,
Replikatb

Pauwels 
et al. 
(2021)

Negative Effekte
Weniger (genauer: keine) Jagdaktivität in 
Dörfern mit Straßenlaternen (Licht nicht 
spezifiziert) als in unbeleuchteten Habitaten

Myotis spp.,
P. auritus

Korrelativ, 
Gradienta

Rydell 
(1992)

Weniger Flugaktivität in bis zu 10 m (Myotis 
spp.) bzw. 50 m (E. serotinus) Entfernung zu 
Na-HD-Straßenlampen als an unbeleuchteten 
Kontrollen

E. serotinus,
Myotis spp.

Kontroll-Impact,
paarweise,
Replikata

Azam 
et al. 
(2018)

Weniger Flugaktivität an Flüssen bei 
Beleuchtung (neutral-weiße LEDs), im 
Vergleich mit unbeleuchteten Kontrollen

M. daubentonii Vorher-Nachher,
Replikat

Russo 
et al. 
(2019b)

Tiere meiden hell erleuchtete 
Siedlungsbereiche (es sei denn, sie liegen in 
Gewässernähe)

N. noctula Korrelativ,
Gradient

Voigt 
et al. 
(2020)

In der Nähe von weißem (LED-)Licht 
(Pipistrellus spp. auch bei rotem Licht) 
fliegen die Tiere eher im Schutz von 
Vegetation (Wald) als im Offenland

Eptesicus/
Nyctalus,
Pipistrellus spp.,
Myotis/Plecotus

Kontroll-Impact,
Replikata

Barré 
et al. 
(2021a)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

8.2.4  Lichtverschmutzung an Trinkstellen

Es gibt nur wenige Studien über den Effekt von künstlichem Licht auf das Trinkver-
halten von Fledermäusen. Die bisherigen Studien aus dem Mittelmeerraum zeigen, 
dass fast alle Fledermausarten ihre Trinkaktivität bei einer kurzfristigen experimentel-
len Beleuchtung von Viehtränken reduzierten und manche Arten (Braunes Langohr, 
Mückenfledermaus, Kleine Hufeisennase) vollständig einstellten (Russo et al. 2017, 
Tab. 8.5). Bei einer mehrstündigen Beleuchtung derselben Trinkstellen wurde hin-
gegen keine Veränderung der Trinkaktivität von Fledermausarten, die eher im Offen-
raum oder an Waldrändern jagen, beobachtet (Russo et al. 2019a, Tab. 8.5), sodass 
man bei diesen Arten von einem begrenzten Gewöhnungseffekt ausgehen kann.

C. C. Voigt und D. Lewanzik
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Tab. 8.5 Zusammenfassende Darstellung der negativen Effekte der Bestrahlung von Trinkstellen 
auf Fledermäuse (Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.5 Compilation of studies showing negative effects on bats when drinking sites were tem-
porarily illuminated (studies in chronological order)

Wirkung bei Beleuchtung Art Studiendesign Quelle
Weniger Trinkaktivität an beleuchteten 
(neutral-weiße LED), Viehtränken als an 
unbeleuchteten Kontrollen

Myotis spp.
B. barbarstellus,
P. auritus,
M. nattereri,
P. kuhlii,
H. savii

Vorher-Nachher, 
Replikat, 
Randomisierta

Russo 
et al. 
(2017)

Keine Änderung der Trinkaktivität an 
beleuchteten (neutral-weiße LEDs) 
Viehtränken im Vergleich mit 
unbeleuchteten Kontrollen

P. pipistrellus Vorher-Nachher, 
Replikat, 
Randomisiertb

Russo 
et al. 
(2017)

Weniger Trinkaktivität an beleuchteten 
(neutral-weiße LED), Viehtränken im 
Vergleich mit unbeleuchteten Kontrollen

Myotis spp.,
B. barbastellus,
P. auritus,
P. pipistrellus,
H. savii

Vorher-Nachher, 
Replikata

Russo 
et al. 
(2019a)

Keine veränderte Trinkaktivität an 
beleuchteten (neutral-weiße LED) 
Viehtränken im Vergleich mit 
unbeleuchteten Kontrollen

N. leisleri,
P. kuhlii

Vorher-Nachher, 
Replikatb

Russo 
et al. 
(2019a)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

8.2.5  Lichtverschmutzung im Landschaftskontext

In Landschaftsstudien konnte gezeigt werden, dass sich Fledermausarten, die im 
Offenraum oder an Randstrukturen Insekten jagen, wie zum Beispiel Pipistrellus- 
Arten, die Breitflügelfledermaus und der Große Abendsegler, eher in Landschaften 
mit einem hohen Grad an Lichtverschmutzung zurechtfinden als solche, die in Wäl-
dern oder Parklandschaften nach Insekten jagen (Lacoeuilhe et  al. 2014; Laforge 
et al. 2019; Finch et al. 2020, Tab. 8.6). Jedoch ist einschränkend zu erwähnen, dass 
selbst Zwergfledermäuse und Große Abendsegler in Großstädten helle Bereiche mei-
den und in ihren Bewegungen durch künstliche Lichtquellen eingeschränkt werden 
(Hale et al. 2015; Pauwels et al. 2019; Voigt et al. 2020, Tab. 8.6) und auch Breit-
flügelfledermäuse unter Umständen die direkte Umgebung von Lichtquellen meiden 
(Azam et al. 2018, Tab. 8.4; aber vergl. Mathews et al. 2015, Tab. 8.6). Bei Transekt-
befahrungen mit Ultraschalldetektoren in Großbritannien und Irland hatte die Anzahl 
an weißen, gelben Na-HD- und orangenen Na-ND-Lampen je Transekt keinen Effekt 
(Irland) oder einen negativen Effekt (England) auf die Aktivität von Zwergfleder-
mäusen und Mückenfledermäusen, während hingegen die Aktivität von Kleinen 
Abendseglern in Bereichen mit mehr Lampen zunahm (Mathews et  al. 2015, 
Tab. 8.6). Bei einer stationären akustischen Erfassung an Baumreihen und Hecken 
zeigte sich bei Zwergfledermäusen hingegen ein positiver Zusammenhang zwischen 
Beleuchtung und Aktivität (Mathews et al. 2015). Im Gegensatz zur Weißrandfleder-
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Tab. 8.6 Zusammenfassende Darstellung der Effekte von künstlichem Licht auf Fledermäuse auf 
Landschaftsniveau (Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.6 Compilation of studies showing the effects of artificial light at night on bats at the land-
scape level (studies in chronological order)

Wirkung bei höherer Intensität Art Studiendesign Quelle
Positive Effekte
Mehr Aktivität bei höheren 
Lichtintensitäten

P. pipistrellus,
P. pygmaeus,
P. kuhlii,
E. serotinus,
N. noctula

Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Lacoeuilhe 
et al. 
(2014)

Mehr Aktivität bei weißem, gelbem 
Na-HD- und orangenem Na-ND-Licht 
als an unbeleuchteten Standorten 
(Transekte in Irland)

N. leisleri Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Mathews 
et al. 
(2015)

Mehr Aktivität bei gelbem Na-HD- 
Licht als an unbeleuchteten Standorten 
(stationäre Erhebung an 
Vegetationskanten)

P. pipistrellus Korrelativ, Replikat, 
paarweise

Mathews 
et al. 
(2015)

Vorkommenswahrscheinlichkeit 
nimmt mit zunehmender 
Lichtintensität zu, aber nur im Bereich 
allgemein niedriger Lichtintensitäten

P. nathusii Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Laforge 
et al. 
(2019)

Vorkommenswahrscheinlichkeit 
nimmt mit zunehmender 
Lichtintensität zu

E. serotinus Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Laforge 
et al. 
(2019)

Höhere Aktivität an beleuchteten 
Gewässern im Stadtlebensraum

N. noctula Korrelativ, Gradient Voigt et al. 
(2020)

Bevorzugt beleuchtete Gegenden vor 
Laubwald, Offenland-Grünflächen und 
unbeleuchteten (> 25 m von 
Lichtquelle) urbanen Arealen

P. kuhlii Flugbahnverfolgung 
mittels VHF-
Sendern

Salinas- 
Ramos 
et al. 
(2021)

Höhere Aktivität mit zunehmender 
Lichtintensität

P. kuhlii,
P. pygmaeus

Korrelativ, Gradient Barré et al. 
(2022)

Keine Effekte
Keine Änderung der Aktivität in 
Abhängigkeit von der Lichtintensität

B. barbastellus,
P. nathusii

Korrelativ, Replikat, 
Gradientb

Lacoeuilhe 
et al. 
(2014)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen 
weißem, gelbem Na-HD-, orangem 
Na-ND-Licht und unbeleuchteten 
Standorten (Transekte in Irland)

P. pipistrellus,
P. pygmaeus

Korrelativ, Replikat, 
Gradientb

Mathews 
et al. 
(2015)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen 
gelbem Na-HD-Licht und 
unbeleuchteten Standorten (stationäre 
Erhebung an Vegetationskanten)

P. pygmaeus,
N. noctula,
E. serotinus,
N. leisleri

Korrelativ, Replikat, 
paarweiseb

Mathews 
et al. 
(2015)

(Fortsetzung)
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Tab. 8.6 (Fortsetzung)

Wirkung bei höherer Intensität Art Studiendesign Quelle
Auf Landschaftsebene hat 
Lichtintensität keinen generellen 
Effekt auf die Aktivität

B. barbastellus,
E. serotinus,
H. savii,
M. schreibersii,
N. leisleri,
N. noctula,
P. nathusii,
R. hipposideros

Korrelativ, Gradient Barré et al. 
(2022)

Negative Effekte
Weniger Aktivität bei höheren 
Lichtintensitäten

N. leisleri,
Myotis spp.,
Plecotus spp.

Korrelativ, Replikat, 
Gradienta

Lacoeuilhe 
et al. 
(2014)

Reduzierte Konnektivität im 
Stadtlebensraum

P. pipistrellus Korrelativ, Gradient Hale et al. 
(2015)

Weniger Aktivität und geringere 
Vorkommenswahrscheinlichkeit bei 
gelbem Na-HD- und orangem 
Na-ND-Licht als an unbeleuchteten 
Standorten (Transekte in England)

P. pipistrellus Korrelativ, Replikat, 
Gradientb

Mathews 
et al. 
(2015)

Vorkommenswahrscheinlichkeit 
nimmt mit zunehmender 
Lichtintensität ab

M. daubentonii Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Laforge 
et al. 
(2019)

Vorkommenswahrscheinlichkeit 
nimmt mit zunehmender 
Lichtintensität ab, aber nur im Bereich 
allgemein hoher Lichtintensitäten

P. nathusii Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Laforge 
et al. 
(2019)

Flugaktivität nimmt auf Stadt-Ebene 
mit zunehmender Beleuchtung ab

P. pipistrellus Korrelativ, Replikat, 
Gradient

Pauwels 
et al. 
(2019)

Reduzierte Konnektivität im 
Stadtlebensraum

N. noctula Korrelativ, Gradient Voigt et al. 
(2020)

Weniger Konnektivität R. 
ferrumequinum

Korrelativ,
Gradient

Finch et al. 
(2020)

Bevorzugt unbeleuchtete naturnahe 
Habitate (Ufervegetation, Offenland- 
Grünflächen, Ackerland) vor 
beleuchteten (<25 m von Lichtquelle) 
Arealen

P. pipistrellus Flugbahnverfolgung 
mittels VHF-
Sendern

Salinas- 
Ramos 
et al. 
(2021)

Geringere Aktivität mit zunehmender 
Lichtintensität

Myotis spp.,
Plecotus spp.,
P. pipistrellus

Korrelativ, Gradient Barré et al. 
(2022)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers
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maus (Pipistrellus kuhlii) scheint die Zwergfledermaus aber dennoch unbeleuchtete 
naturnahe Habitate zu bevorzugen (Salinas-Ramos et al. 2021). Eine Modellierung 
der Konnektivität von Landschaften für Große Hufeisennasen zeigte, dass künst-
liches Licht relativ stark zur Fragmentierung des Lebensraums beiträgt (Finch et al. 
2020, Tab. 8.6). Auf dem Landschaftsniveau konnten Laforge et al. (2019) mittels 
Modellierungen auch für Rauhautfledermäuse (Pipistrellus nathusii) und Wasser-
fledermäuse zeigen, dass eine Reduzierung der Beleuchtungsintensität zu einer ver-
besserten Konnektivität führt (Tab. 8.6). Allerdings zeigen Barré et al. (2022), dass 
die Effekte von künstlichem Licht vom Landschaftskontext abhängen und dass die 
Effekte in der Regel außerhalb urbaner Gegenden am stärksten sind.

8.2.6  Lichtverschmutzung bei der Migration

Während der Migration fliegen europäische Fledermäuse zum Teil über weite Stre-
cken (Hutterer et al. 2005). Dabei sind sie verschiedenen anthropogenen Stressoren 
ausgesetzt. Lichtverschmutzung könnte wegen ihrer großen Reichweite besonders die 
Navigation hochfliegender Arten stören (Voigt et al. 2018c). Experimentelle Unter-
suchungen an Mückenfledermäusen zeigten, dass migrierende Fledermäuse die Rich-
tung des Sonnenuntergangs nutzen, um ihren Magnetsinn zu kalibrieren (Lindecke 
et al. 2019). Diese tägliche Kalibration während der Wanderung könnte, ebenso wie 
die Nutzung des Sternenhimmels zur Navigation im unbekannten Terrain, in einer 
stark lichtverschmutzten Umgebung erschwert werden. Vögel werden bei der Migra-
tion massiv, zum Beispiel durch Flutlicht, in ihrer Navigation gestört (Gehring et al. 
2009). Allerdings wurden bislang bei Fledermäusen noch keine ähnlich starken Re-
aktionen beobachtet, wie sie für Zugvögel gefunden wurden. Erste experimentelle 
Untersuchungen in einem Migrationskorridor wiesen darauf hin, dass Rauhaut- und 
Mückenfledermäuse eine positive Phototaxis auf grünes Licht zeigten, die nicht mit 
einer erhöhten Jagdaktivität am Licht korrelierte (Voigt et al. 2017, Tab. 8.7). In einem 
Folgeexperiment zeigten Mückenfledermäuse ebenfalls eine erhöhte Flugaktivität an 
rotem LED-Licht, nicht jedoch Rauhautfledermäuse (Voigt et  al. 2018d, Tab. 8.7). 
Weißes LED-Licht hatte keinen Effekt auf die Flugaktivität migrierender Fleder-
mäuse (Voigt et al. 2018d). Die bisherigen Befunde weisen darauf hin, dass künst-
liches Licht bei Nacht das Potenzial hat, die Migration der Tiere zu stören. Ob weitere 
Arten betroffen sind, und welche Konsequenzen dies für migrierende Fledermäuse 
haben könnte, muss noch weiter untersucht werden (Voigt et al. 2018a, b).

8.2.7  Zusammenfassung der Wirkung von künstlichem Licht bei 
Nacht auf Fledermäuse

Der Einfluss von künstlichem Licht bei Nacht auf Fledermäuse ist art- und kontext-
abhängig (Abb. 8.1). Allen bisher untersuchten europäischen Fledermausarten ist 
gemeinsam, dass sie auf die Bestrahlung von Quartieröffnungen sensibel reagieren. 
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Tab. 8.7 Zusammenfassende Darstellung der negativen Effekte von künstlichem Licht bei Nacht 
auf migrierende Fledermäuse (Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.7 Compilation of studies on the negative effect of artificial light at night on migratory bats 
(studies in chronological order)

Wirkung bei Beleuchtung Art Studiendesign Quelle
Mehr Aktivität bei grünem und rotem 
Licht, aber nicht bei weißem Licht 
gegenüber dunklem Zustand

P. pygmaeus Vorher-Nachher, 
Replikatb

Voigt et al. 
(2017, 
2018d)

Mehr Aktivität bei grünem, nicht aber bei 
rotem oder weißem Licht gegenüber 
dunklem Zustand

P. nathusii Vorher-Nachher, 
Replikat

Voigt et al. 
(2017, 
2018d)

Keine Änderung der Aktivität bei rotem, 
grünem oder weißem Licht gegenüber 
dunklem Zustand

Nyctalus 
spp.,
Eptesicus 
spp.,
Vespertilio 
spp.

Vorher-Nachher, 
Replikata,b

Voigt et al. 
(2017, 
2018d)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

Abb. 8.1 Zusammenfassende Darstellung der positiven (gelb), neutralen (grau) und negativen 
(blau) Effekte von künstlichem Licht bei Nacht auf Fledermausgattungen in den verschiedenen 
Teillebensräumen. Positive Effekte beziehen sich auf eine erhöhte Aktivität der jeweiligen Gattung 
in der Nähe von künstlichem Licht bei Nacht. Bei kontrastierenden Effektbeschreibungen wurden 
die jeweiligen Farben im Übergang dargestellt. Die Fledermausgattungen wurden hinsichtlich 
ihres bevorzugten Jagdlebensraums in Gilden unterteilt, wobei sogenannte ‚Edge‘-Arten vorzugs-
weise entlang von Randstrukturen, wie Waldränder oder Häuserschluchten, jagen (Abkürzung: 
nv = nicht verfügbar) (modifiziert nach Voigt et al. 2021)
Fig. 8.1 Summary of positive (yellow), neutral (grey) and negative (blue) effects of artificial light at 
night on bat genera in various habitats. Positive effects relate to an increased activity of the corre-
sponding genus at artificial light at night. When studies suggest contrasting effects for a given genus 
and habitat, colours are presented as gradients. Bat genera are grouped in guilds according to their 
preferred habitats, where so-called edge-species preferentially forage along edge structures such as 
forest edges or building ‘canyons’ (abbreviation: nv = not available) (modified after Voigt et al. 2021)
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Für die meisten Arten gilt dies auch für die Beleuchtung von Trinkstellen (Abb. 8.1). 
Dies könnte daran liegen, dass am Quartierstandort und an Trinkstellen die An-
wesenheit von Fledermäusen für Beutegreifer wie Eulen oder Karnivore vorhersag-
bar ist, sodass Fledermäuse an diesen Orten besonders vorsichtig agieren. Die Wir-
kung von künstlichem Licht auf Fledermäuse im Flugkorridor ist variabler. Bei 
keiner der untersuchten Fledermausarten führt eine stärkere Beleuchtung des Flug-
korridors zu einer höheren Aktivität (Ausnahme Zwergfledermäuse, Zeale et  al. 
2018). Einige Arten, wie zum Beispiel die relativ schnell fliegenden Pipistrellus- 
Arten, scheinen beim Transferflug neutral auf künstliches Licht zu reagieren, wobei 
auf dem Landschaftsniveau auch für diese Fledermausgattung Fragmentierungs-
effekte durch Straßenbeleuchtungen beschrieben wurden. Die Mehrzahl der Arten 
weist jedoch eine ausgesprochene Aversion gegenüber künstlichem Licht auf, wenn 
sie Flugkorridore nutzen. Möglicherweise hängt die zwischenartliche Variabilität 
davon ab, wie stereotyp spezifische Fledermausarten wiederholt denselben Korridor 
nutzen und somit für Beutegreifer in ihrer Anwesenheit vorhersagbar sind. Inte-
ressanterweise zeigt eine Fledermausart des Offenraums (Großer Abendsegler) 
ebenfalls eine Präferenz für Dunkelkorridore, wenn sie sich im Transfer zum Jagd-
lebensraum befindet. Hinsichtlich der Wirkung von künstlichem Licht im Jagd-
lebensraum lassen sich die europäischen Fledermausarten in solche einteilen, die 
Licht meiden, und solche, die auch an künstlichen Lichtquellen jagen. Zu der letzt-
genannten Gruppe gehören vor allem die Fledermausarten der Gattungen Pipistrel-
lus, Eptesicus, Nyctalus und Vespertilio. Diese können womöglich das erhöhte (re-
elle oder empfundene) Prädationsrisiko im Lichtschein von Straßenlampen durch 
ihre schnelle Flugweise ausgleichen. Zudem ernähren sich viele dieser Arten be-
sonders von solchen Insekten, die nicht die gesamte Nacht über in gleicher Häufig-
keit verfügbar sind, sondern deren Aktivität nach Sonnenuntergang stark abnimmt. 
Dadurch müssen diese Arten schon recht früh am Abend, wenn es noch nicht gänz-
lich dunkel ist, aus ihrem Tagesquartier zur Jagd ausfliegen und sind gewissermaßen 
an höhere (natürliche) Lichtintensitäten während der Dämmerung gewöhnt. Gleich-
zeitig dürfte das Jagdhabitat dieser Fledermausarten (Offenraum und entlang von 
Vegetationskanten) zur Gewöhnung an höhere Lichtintensitäten zum Beispiel durch 
Mondschein beitragen. Dieses Verhalten erklärt die höhere Aktivität dieser Arten im 
Landschaftskontext bei hoher künstlicher Beleuchtungsintensität; im Gegensatz zu 
anderen Arten, deren Beute die gesamte Nacht über aktiv ist und die dement-
sprechend erst später am Abend aus dem Tagesquartier ausfliegen und zumeist im 
Schutz der Vegetation jagen. So meiden die Arten der Gattungen Myotis, Rhinolo-
phus und Plecotus künstliches Licht bei Nacht und sind somit in erhellten Land-
schaften entsprechend seltener oder gar nicht anzutreffen (Abb. 8.1). Daher redu-
ziert künstliches Licht direkt das für diese Arten effektiv verfügbare Habitat und 
trägt zur Habitatfragmentierung bei. Zusätzlich kann künstliches Licht die 
Nahrungsverfügbarkeit in noch unbeleuchteten Landschaften für lichtempfindliche 
Arten reduzieren, indem viele Insekten positive Phototaxis zeigen und aus der 
dunklen Umgebung heraus in beleuchtete Umgebungen fliegen (sog. Staubsau-
gereffekt).

C. C. Voigt und D. Lewanzik
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8.3  Wirksamkeit von Maßnahmen zum Schutz von 
Fledermäusen bei Beleuchtungsvorhaben 
im Außenbereich

8.3.1  Änderung des Beleuchtungsfokus (Abblendung)

Das prinzipielle Ziel einer Beleuchtung ist es, einen Fokusbereich in der Nacht 
aufzuhellen. Viele Straßenlampen streuen das Licht jedoch auch in Randbereiche, 
die dadurch aufgehellt werden. Moderne Beleuchtungstypen wie zum Beispiel 
LED-Lampen sind in der Lage, das Licht besser zu fokussieren und den Streube-
reich dadurch im Vergleich zu konventionellen Lampen zu reduzieren. Ebenso 
lässt sich das Streulicht von konventionellen Lampen durch Blenden regulieren. 
Eingriffsstudien mit wissenschaftlichen Begleituntersuchungen, die die Wirksam-
keit einer stärkeren Fokussierung von Lampen auf Fledermäuse quantitativ erfasst 
haben, sind selten. Bei einer deutschlandweiten Studie konnte bei einer Um-
stellung von Quecksilber-Hochdruck- auf LED-Lampen (beide Typen emittieren 
‚weißes‘ Licht) eine größere Aktivität der lichtscheuen Myotis-Arten beobachtet 
werden, während hingegen Zwergfledermäuse an den LED-Lampen seltener anzu-
treffen waren (Lewanzik und Voigt (2017), Tab. 8.8). Dies deutet darauf hin, dass 
die veränderte spektrale Zusammensetzung und stärkere Fokussierung des Lichts 
weniger Insekten an die Lampen anlockte und dadurch eine geringere Aktivität 
von Zwergfledermäusen verursachte, während hingegen lichtscheue Myotis-Arten 
sich vermutlich im nunmehr dunkel verbleibenden Bereich näher an die Straßen-
beleuchtung wagten.

Die Bestrahlung von Gebäuden mit Fledermausquartieren stellt ein großes 
Artenschutzproblem dar, da bisherige Untersuchungen ausnahmslos dokumentie-
ren, dass alle Fledermausarten negativ auf die Beleuchtung ihres Quartiers reagie-
ren (Voigt et al. 2018a, b). Die Langzeitstudie von Rydell et al. (2017) an Quartieren 
des Braunen Langohrs in Südschweden legt den Umkehrschluss nahe, dass sich bei 
einer reduzierten Beleuchtung von historischen Gebäuden Fledermauspopulation 
wieder erholen könnten (Tab. 8.2). Allerdings gibt es hierfür noch keine wissen-
schaftlichen Belege. In Slowenien wurden Studien durchgeführt, die bewerten soll-
ten, inwiefern sich Blenden zur Vermeidung der Bestrahlung von Quartieröffnungen 
positiv auf Fledermauskolonien auswirken. Alle bisherigen Daten deuten darauf 
hin, dass sich der negative Einfluss der Bestrahlung auf Fledermauskolonien durch 
Blenden reduzieren lässt (Mohar et al. 2014). Allerdings fehlen Studien in wissen-
schaftlichen Zeitschriften mit ‚Peer Review‘ und vor allem Langzeitstudien, die 
belegen, dass Kolonien nicht doch über längere Zeiträume abnehmen, nachdem eine 
Bestrahlung mit Blenden installiert wurde. Nach dem Gebot des Vorsorgeprinzips 
sollte deshalb eher auf eine Bestrahlung von Gebäuden mit Fledermausbeständen 
verzichtet werden.

8 Evidenzbasierter Fledermausschutz bei Beleuchtungsvorhaben im Außenbereich
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Tab. 8.8 Zusammenfassende Darstellung der Effekte einer besseren Fokussierung des Lichts 
(Studien in chronologischer Reihung)
Table 8.8 Compilation of studies testing the efficacy of an increased focusing of light for bats 
(studies in chronological order)

Wirkung Art Studiendesign Quelle
Weniger Aktivität (vermutlich auch 
durch spektrale Veränderungen)

P. pipistrellus Vorher-Nachher,
Impact-Kontrolle,
paarweise,
Replikat

Lewanzik und 
Voigt (2017)

Keine Änderung der Aktivität P. pygmaeus,
N. noctula,

Vorher-Nachher, 
Impact-Kontrolle,
paarweise,
Replikatb

Lewanzik und 
Voigt (2017)

Mehr Aktivität Myotis spp.,
P. nathusii

Vorher-Nachher, 
Impact-Kontrolle,
paarweise,
Replikata

Lewanzik und 
Voigt (2017)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

8.3.2  Reduktion der Beleuchtungsintensität

Ein Abdimmen des künstlichen Lichts in kritischen Fledermaushabitaten scheint 
ein gangbarer Kompromiss zu sein, um den negativen Effekt von Licht bei Nacht 
auf Fledermäuse zu reduzieren, ohne dabei Sicherheitsaspekte für Menschen einzu-
schränken. Zum Beispiel fliegen die meisten Braunen Langohren abends aus ihrem 
Tagesquartier aus, wenn die Beleuchtungsstärke am Ausflug <  1.25  Lux beträgt 
(Rydell et al. 2021). Prinzipiell scheinen unter den Fledermäusen Offenraumjäger, 
die opportunistisch an LED-Laternen nach Insekten jagen, ihre Gesamtaktivität als 
auch ihre Jagdaktivität bei abnehmender Beleuchtungsintensität zu reduzieren (Le-
wanzik und Voigt 2017; Kerbiriou et al. 2020, Tab. 8.9). Eine ähnliche Aktivitäts-
reduktion bei abnehmender Beleuchtungsintensität wurde auch für Rauhautfleder-
mäuse dokumentiert (Lewanzik und Voigt 2017). Allerdings weisen die Studien von 
Rowse et al. (2018) und Kerbiriou et al. (2020) für Zwergfledermäuse und LED- 
Beleuchtung widersprüchliche Ergebnisse auf (Tab.  8.9). Die Aktivität der eher 
lichtscheuen Myotis-Arten war bei reduzierter LED-Beleuchtungsintensität ähnlich 
gering wie bei voller Intensität, also deutlich geringer als bei Dunkelheit (Stone 
et al. 2012, Tab. 8.9); erst bei nur noch 25 % der Intensität gab es keinen signi-
fikanten Aktivitätsunterschied mehr im Vergleich zur unbeleuchteten Kontrolle 
(Rowse et al. 2018, Tab. 8.9). Für Na-ND, die momentan großflächig gegen neue 
Beleuchtungstypen ausgetauscht werden, wurde gezeigt, dass die generelle Aktivi-
tät von Offenraumarten und die Jagdaktivität von Zwergfledermäusen bei zu-
nehmender Beleuchtungsintensität zunehmen, vermutlich weil mehr Insekten an die 
Lichtquelle angelockt werden (Kerbiriou et al. 2020, Tab. 8.9). Im Umkehrschluss 
bedeutet dies, dass bei Reduktion der Beleuchtungsintensität von Na-ND die Aktivi-
tät dieser opportunistisch an Lampen jagenden Fledermäuse abnimmt. Andere Be-
leuchtungstypen wurden hinsichtlich ihrer differenzierten Wirkung bei variierender 
Beleuchtungsintensität noch nicht untersucht.
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Tab. 8.9 Wirksamkeit einer reduzierten Beleuchtungsintensität für den Fledermausschutz (Stu-
dien in chronologischer Reihung)
Table 8.9 Efficacy of reducing light intensity for protecting bats in their habitats (studies in 
chronological order)

Wirkung von abnehmender Intensität Art Studiendesign Quelle
Weiße LED
Keine Veränderung der Aktivität bei 
Reduktion der Lichtintensität 
(kalt-weißes LED) im Vergleich zu bei 
100 % Lichtintensität, aber verminderte 
Aktivität im Vergleich zur dunklen 
Kontrolle

R. hipposideros, 
Myotis spp.

Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact, 
Replikat, 
Randomisierta,b

Stone et al. 
(2012)

Keine Veränderung der Aktivität bei 
Reduktion der Lichtintensität 
(kalt-weißes LED) im Vergleich zu bei 
100 % Lichtintensität und zur dunklen 
Kontrolle

P. pipistrellus,
P. nathusii, 
Nyctalus/
Eptesicus

Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact, 
Replikat, 
Randomisierta,b

Stone et al. 
(2012)

Keine Veränderung der Aktivität bei 
Reduktion der Lichtintensität 
(neutral-weiße LEDs) auf 50 % oder 
25 %; lediglich in unbeleuchtetem 
Zustand ist Aktivität geringer als bei 
100 % Lichtintensität

P. pipistrellus Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
Replikat,
Randomisiert,
paarweiseb

Rowse 
et al. 
(2018)

Keine Veränderung der Aktivität bei 
Reduktion der Lichtintensität 
(neutral-weiße LEDs) auf 50 % oder 
25 %; lediglich in unbeleuchtetem 
Zustand ist Aktivität höher als bei 
100 % Lichtintensität

Myotis spp. Vorher-Nachher, 
Replikat, 
Kontrolle-Impact,
Randomisiert,
paarweisea,b

Rowse 
et al. 
(2018)

Zunehmende Flug- und Jagdaktivität 
bei abnehmender Intensität an 
neutral- bis kalt-weißen LED-Lampen 
(4000–5700 K)

P. pipistrellus Vorher-Nachher,
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikat

Kerbiriou 
et al. 
(2020)

Keine Änderung der Flugaktivität bei 
abnehmender Intensität an neutral- bis 
kalt-weißen LED-Lampen (4000–
5700 K)

Nyctalus spp. Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikata,b

Kerbiriou 
et al. 
(2020)

Natriumdampf-Niedrigdrucklampen
Weniger Aktivität bei abnehmender 
Intensität

Nyctalus spp. Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikata

Kerbiriou 
et al. 
(2020)

Keine Änderung der Flugaktivität, aber 
Reduktion der Jagdaktivität bei 
abnehmender Intensität

P. pipistrellus Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikatb

Kerbiriou 
et al. 
(2020)

Landschaftseffekte
Höhere Konnektivität M. daubentonii,

P. nathusii
Korrelativ, 
Gradient

Laforge 
et al. 
(2019)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers
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8.3.3  Wechsel von konventionellen auf 
neue Beleuchtungstypen

Zurzeit werden vielerorts auslaufende Beleuchtungstypen wie Hg-HD gegen neu-
artige Beleuchtungstypen ausgetauscht. In der Regel haben die neuartigen Be-
leuchtungstypen einen geringeren Anteil an UV-Licht, weshalb sie eine geringere 
Anziehungskraft auf Insekten haben. Einschränkend muss allerdings erwähnt wer-
den, dass die Anlockwirkung von neuartigen Lichtquellen auf Insekten stark vom 
Taxon abhängig ist. Einige Studien haben die Umstellung von konventionellen auf 
neue Beleuchtungstypen aus Sicht des Fledermausschutzes mit akustischem Moni-
toring begleitet. Nachfolgend sind die Ergebnisse dieser Studien für die Umstellung 
auf LED-Lampen und auf Halogen-Metalldampflampen aufgeführt.

In der nachfolgenden Auflistung (Tab. 8.10) wurde nicht zwischen kalt-weißen 
LED und warm-weißen LED-Lampen differenziert, wobei keiner der ‚beiden‘ 
Typen (tatsächlich ist es ein Gradient) signifikante Emissionen im UV-Bereich hat. 
In einer ersten Analyse der Aktivitätsdaten von Fledermausarten in einem experi-
mentellen Vergleich, der eine Umstellung von Natriumdampf-Niedrigdrucklampen 
auf LED-Lampen simulieren sollte, konnten Rowse et  al. (2016) keine Unter-
schiede in der Flug- oder Jagdaktivität der lokalen Arten finden (Tab. 8.10). Kerbi-
riou et  al. (2020) unterzogen jedoch die Daten dieser Studie einer detaillierten 
Analyse und kamen zu dem Schluss, dass es eine drastische Abnahme der Flug- 
und Jagdaktivitäten von Fledermäusen bei einer Umstellung von Natriumdampf- 
Niedrigdrucklampen auf LED-Beleuchtung gab, sofern die Beleuchtungsintensität 
statistisch berücksichtigt wurde (Tab. 8.10). Ebenso nahm bei einer Umstellung 
von Quecksilberdampf- auf LED-Beleuchtung und statistischer Berücksichtigung 
der Beleuchtungsintensität die Aktivität von Zwergfledermäusen in urbanen Ge-
bieten ab, wohingegen in demselben Experiment ein Anstieg der Aktivität von 
Myotis- Arten festgestellt wurde (Lewanzik und Voigt 2017, Tab. 8.10). Eine Um-
stellung von Natriumdampf-Niedrigdrucklampen auf Halogen- Metalldampflampen 
führte zu einer Zunahme der Aktivität von Offenraum- und Edge-Arten (Stone 
et al. 2015, Tab. 8.10). Allerdings wurde in jener Studie nicht untersucht, welchen 
Anteil daran eine Veränderung der Lichtintensität (im Ggs. zum Spektrum) hatte 
(die Intensität der untersuchten Halogen-Metalldampflampen war fast doppelt so 
hoch wie die der Natriumdampflampen).

8.3.4  Wechsel von weißem Licht auf Licht mit 
langwelligem Farbspektrum

Im Allgemeinen wird davon ausgegangen, dass künstliches Licht mit einem höhe-
ren Anteil an langen Wellenlängen, also mit einer geringen ‚Farbtemperatur‘ (ge-
messen in ‚Kelvin‘; bernsteinfarbene, orange und rote Lichtfarbe), weniger ver-
grämend auf Fledermäuse wirkt als weißes Licht. Dies liegt daran, dass die 
Sensibilität der Rezeptoren in der Retina von Fledermäusen so wie bei anderen 

C. C. Voigt und D. Lewanzik



221

Tab. 8.10 Wirksamkeit einer Umstellung von konventioneller Beleuchtung entweder auf weiße 
LED- oder auf weiße Ha-MD für den Fledermausschutz (Studien in chronologischer Reihenfolge)
Table 8.10 Efficacy of switching from conventional to either white LED or to white metal-halide 
illuminant for bat conservation (studies in chronological order)

Kontext Art Studiendesign Quelle

Natrium-Niedrigdrucklampen → LED-Lampen
Keine Änderung der Aktivität Nyctalus spp.,

P. pipistrellus,
P. pygmaeus

Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikata,b

Rowse et al. 
(2016)

Keine Änderung der Jagdaktivität P. pipistrellus Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikatb

Rowse et al. 
(2016)

Abnahme der Aktivität (nur bei hohen 
Lichtintensitäten; bei geringen 
Intensitäten kein Unterschied)

Nyctalus spp.,
P. pipistrellus

Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikata

Kerbiriou 
et al. (2020)

Abnahme Jagdaktivität (mit 
Ausnahme sehr geringer 
Lichtintensitäten)

P. pipistrellus Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikat

Kerbiriou 
et al. (2020)

Quecksilber-Hochdrucklampen → LED-Lampen
Abnahme der Aktivität P. pipistrellus Vorher-Nachher, 

Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikat

Lewanzik und 
Voigt (2017)

Keine Änderung der Aktivität P. pygmaeus,
P. nathusii,
N. noctula

Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikatb

Lewanzik und 
Voigt (2017)

Zunahme der Aktivität Myotis spp. Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikata

Lewanzik und 
Voigt (2017)

Natrium-Niedrigdrucklampen → Halogen-Metalldampflampen
Zunahme der Aktivität P. pipistrellus,

P. pygmaeus,
Nyctalus/
Eptesicus

Vorher-Nachher, 
Kontrolle-Impact,
paarweise,
Replikata

Stone et al. 
(2015)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

Säugetieren auch deutlich im langwellig-rötlichen Bereich abfällt (Winter et al. 2003). 
Theoretisch eignet sich daher eine rötliche Beleuchtung, um im Außenbereich eine Be-
leuchtungswirkung für den Menschen zu erzeugen, ohne dabei Fledermäuse zu ver-
grämen. Allerdings scheint dies für Quartiereingänge an Gebäuden und Höhlen nur 
bedingt zu stimmen. Bei hoher Intensität wirkt auch Rotlicht an Gebäudequartieren 
vergrämend (Downs et al. 2003, Tab. 8.11). Dieser vergrämende Effekt von Rotlicht 
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reduziert sich jedoch bei niedrigeren Intensitäten (Downs et al. 2003). An Höhlenein-
gängen scheint generell eine Bestrahlung vergrämend auf Fledermäuse zu wirken, 
wobei rotes Licht im Vergleich zu bernsteinfarbenem und weißem LED-Licht den ge-
ringsten negativen Effekt hatte (Straka et al. 2020, Tab. 8.11). Für Quartiereingänge 
scheint daher der unbeleuchtete Zustand die einzige Option zu sein. Im Lebensraum 
außerhalb der Quartiere scheint rotes Licht die Aktivität von Fledermäusen am wenigs-
ten zu beeinflussen. Zum Beispiel fliegen sowohl Eptesicus/Nyctalus spp. als auch 
Myotis/Plecotus spp. in der Nähe von weiß leuchtenden, am Waldrand aufgestellten 
Straßenlaternen mit hoher Wahrscheinlichkeit hinein in die Vegetation, nicht jedoch bei 
rotem Licht Barré et  al. (2021a). Rote Lampen scheinen daher geeignet, eine Be-
leuchtung für den Menschen bei Nacht zu ermöglichen, ohne das Bewegungsverhalten 
der Fledermäuse wesentlich zu stören. Trotz des höheren Anteils an langwelligem 
Licht wurde in einer Vergleichsstudie kein Unterschied in der Aktivität von Zwerg-
fledermäusen zwischen Standorten mit kalt-weißem und warm-weißem LED-Licht 
festgestellt (Bolliger et al. 2020, Tab. 8.11).

8.3.5  Temporäre Beleuchtung

Eine Möglichkeit zur Reduzierung von künstlichem Licht bei Nacht besteht in der be-
darfsgerechten Verwendung. Diese nach den menschlichen Bedürfnissen ausgerichtete 
Nutzung von künstlichem Licht führt zum Beispiel zu einer Beschränkung der Be-
leuchtung des öffentlichen Raums auf die ersten Abendstunden einer Nacht. Lediglich 
eine Studie beschäftigt sich mit den Auswirkungen eines temporären Lichtregimes auf 
die Aktivität von Fledermäusen. Diese Studie zeigt, dass temporäre Beleuchtung für 
viele Arten keine Verbesserung im Vergleich zu einer vollständigen Beleuchtung dar-
stellt (Azam et  al. 2015, Tab.  8.12), wobei die Wirksamkeit einer temporären Be-
leuchtung für den Fledermausschutz vermutlich stark davon abhängt, wie früh bzw. 
spät am Abend das Licht gedimmt wird (Day et al. 2015). Lediglich Zwergfledermäuse 
waren bei temporärer Beleuchtung weniger aktiv als bei vollständiger Beleuchtung 
(Azam et al. 2015). Diese stark variierenden Befunde deuten darauf hin, dass die spezi-
fische Antwort einer Fledermausart auf das partielle Lichtregime davon abhängt, ob 
diese Art an künstlichen Lichtquellen jagt und wie ihr nächtlicher Aktivitätsrhythmus 
ist. Eine kontextabhängige Beleuchtung, die durch Bewegungssensoren gesteuert wird, 
wurde hinsichtlich ihrer Wirkung auf verschiedene Fledermausarten noch nicht im De-
tail untersucht (siehe aber Bolliger et al. 2020). 

8.3.6  Schattenspendende Vegetation

Dichte Vegetation kann durch Schattenwurf das ungewünschte Streulicht reduzie-
ren. Der Effekt von Vegetation auf die Aktivität von Fledermäusen ist jedoch artspe-
zifisch. Arten, die an Lichtquellen nach Insekten jagen, erhöhen ihre Aktivität, wenn 
in der Nähe von künstlichem Licht (mit und ohne UV-Anteil) dichte Vegetation 
existiert (Mathews et al. 2015; Straka et al. 2019, Tab. 8.13). Dies könnte damit zu-
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Tab. 8.11 Wirkung von langwelligem Licht (rot oder orange) auf Fledermäuse (Studien in chrono-
logischer Reihenfolge)
Table 8.11 Impact of light sources with long wave lengths (red and orange) on bats (studies in 
chronological order)

Wirkung von Licht mit langwelligem 
Farbspektrum Art Studiendesign Quelle
An Quartieren
Weniger Tiere fliegen bei Beleuchtung der 
Ausflugsöffnung mit rotem, blauem oder 
weißem Licht aus als im Dunkelzustand, 
aber mehr Tiere bei roter als bei weißer 
Beleuchtung

P. pygmaeus Vorher-Nachher, 
Replikat

Downs 
et al. 
(2003)

Mehr Tiere fliegen bei schwachem als bei 
starkem Rotlicht aus

P. pygmaeus Vorher-Nachher, 
Replikat

Downs 
et al. 
(2003)

Weniger Tiere fliegen bei weißem, rotem 
oder bernsteinfarbenem LED-Licht im 
Vergleich zum Dunkelzustand aus 
Höhleneingang aus; tendenziell mehr 
Ausflüge bei rotem als bei weißem Licht

Rhinolophus 
spp.,
M. schreibersii,
M. capaccinii

Vorher-Nachher, 
Randomisierta

Straka 
et al. 
(2020)

Jenseits von Quartieren
Mehr Aktivität bei weißem, gelbem 
Na-HD- und orangem Na-ND-Licht als an 
unbeleuchteten Standorten (Transekte in 
Irland)

N. leisleri Korrelativ, 
Gradient, 
Replikatc

Mathews 
et al. 
(2015)

Weniger Aktivität an rotem im Vergleich zu 
weißem Licht, aber gleich hohe Aktivität im 
Vergleich zu unbeleuchteten Kontrollen

P. pipistrellus Kontrolle- 
Impact, 
Replikata,b,c

Spoelstra 
et al. 
(2015)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen 
weißem, gelbem Na-HD-, orangem 
Na-ND-Licht und unbeleuchteten Standorten 
(Transekte in Irland)

P. pipistrellus,
P. pygmaeus

Korrelativ, 
Gradient, 
Replikatb,c

Mathews 
et al. 
(2015)

Weniger Aktivität bei gelbem Na-HD- und 
orangem Na-ND-Licht als an unbeleuchteten 
Standorten (Transekte in England)

P. pipistrellus Korrelativ, 
Gradient, 
Replikatc

Mathews 
et al. 
(2015)

Mehr Aktivität bei gelbem Na-HD-Licht als 
an unbeleuchteten Standorten (stationäre 
Erhebung an Vegetationskanten)

P. pipistrellus Korrelativ, 
Gradient, 
Replikatc

Mathews 
et al. 
(2015)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen gelbem 
Na-HD-Licht und unbeleuchteten Standorten 
(stationäre Erhebung an Vegetationskanten)

P. pygmaeus,
N. noctula,
E. serotinus,
N. leisleri

Korrelativ, 
Gradient, 
Replikatc

Mathews 
et al. 
(2015)

Weniger Aktivität an rotem im Vergleich zu 
weißem Licht, gleich hohe Aktivität im 
Vergleich zu unbeleuchteten Standorten

Pipistrellus 
spp.

Kontroll-Impact, 
Replikata,b,c

Spoelstra 
et al. 
(2017)

Mehr Aktivität an rotem im Vergleich zu 
weißem Licht, aber gleich hohe Aktivität im 
Vergleich zu unbeleuchteten Standorten

Plecotus spp.,
Myotis spp.

Kontrolle- 
Impact, 
Replikata,b,c

Spoelstra 
et al. 
(2017)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen rotem 
Licht, weißem Licht und unbeleuchteten 
Standorten

Nyctalus spp., 
Eptesicus spp.

Kontrolle- 
Impact, 
Replikata,b,c

Spoelstra 
et al. 
(2017)

(Fortsetzung)
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Tab. 8.12 Wirksamkeit einer temporären Beleuchtung für den Fledermausschutz
Table 8.12 Efficacy of temporary lighting for bat conservation

Wirkung Art Studiendesign Quelle
Kein Aktivitätsunterschied zwischen temporärer 
und vollständiger Beleuchtung (aber weniger 
Aktivität bei temporärer und vollständiger 
Beleuchtung im Vergleich zur Dunkelkontrolle)

Myotis spp. Kontroll-Impact, 
paarweise, 
Replikata,b

Azam 
et al. 
(2015)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen temporärer 
und vollständiger Beleuchtung (aber mehr 
Aktivität bei temporärer und vollständiger 
Beleuchtung im Vergleich zur Dunkelkontrolle)

P. kuhlii,
P. nathusii,
N. leisleri

Kontroll-Impact, 
paarweise, 
Replikatb

Azam 
et al. 
(2015)

Mehr Aktivität bei temporärer im Vergleich zu 
vollständiger Beleuchtung und zur 
Dunkelkontrolle, aber gleiche (N. noctula) bzw. 
geringere (Plecotus spp.) Aktivität bei 
vollständiger Beleuchtung im Vergleich zur 
unbeleuchteten Kontrolle

Plecotus 
spp.,
N. noctula

Kontroll-Impact, 
paarweise, 
Replikata,b

Azam 
et al. 
(2015)

Mehr Aktivität bei vollständiger als bei temporärer 
Beleuchtung, aber kein Aktivitätsunterschied 
zwischen temporärer Beleuchtung und 
unbeleuchteter Kontrolle

P. 
pipistrellus

Kontroll-Impact, 
paarweise, 
Replikatb

Azam 
et al. 
(2015)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

Tab. 8.11 (Fortsetzung)

Wirkung von Licht mit langwelligem 
Farbspektrum Art Studiendesign Quelle
Weniger Aktivität bei orangem Na-HD- und 
rotem Licht (Induktionslampe) als bei 
Dunkelkontrolle; kein Unterschied zw. weißem 
LED-Licht, orangenem und rotem Licht

R. hipposideros Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisierta,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Weniger Aktivität bei orangem Na-HD-Licht 
(aber nicht bei rotem Induktionslampen- 
Licht) als bei Dunkelkontrolle; mehr 
Aktivität bei rotem (aber nicht bei 
orangenem) Licht als bei weißem LED-Licht

Myotis spp. Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisierta,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Kein Unterscheid zwischen rotem 
Induktionslampen- und weißem LED-Licht 
und zwischen rotem Licht und 
Dunkelkontrolle

Pipistrellus 
spp.

Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisierta,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Kein Aktivitätsunterschied bei orangem 
Na-HD-, rotem Induktionslampen- und 
weißem LED-Licht sowie bei der 
Dunkelkontrolle

Nyctalus spp., 
Eptesicus spp.

Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisierta,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Kein Aktivitätsunterschied zwischen 
kalt-weißem und warm-weißem LED-Licht

Pipistrellus 
spp.

Vorher-Nachher, 
Gradienta,b,c

Bolliger 
et al. 
(2020)

In der Nähe von weißem (LED-)Licht 
(Pipistrellus spp. auch bei rotem Licht) 
fliegen die Tiere eher im Schutz von 
Vegetation (Wald) als im Offenland

Eptesicus/
Nyctalus,
Pipistrellus 
spp.,
Myotis/
Plecotus

Kontroll-Impact,
Replikata

Barré 
et al. 
(2021a)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers, c 
keine Umstellung, sondern gleichzeitige Präsentation
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Tab. 8.13 Wirksamkeit von schattenspendender Vegetation für den Fledermausschutz (Studien in 
chronologischer Reihenfolge)
Table 8.13 Efficacy of shady vegetation for bat conservation (studies in chronological order)

Wirkung von dichter Vegetation Art Studiendesign Quelle
Künstliches Licht ohne UV-Anteil
Eine mittlere bis hohe Baumkronendichte 
erhöht die Aktivität in Gegenden mit 
orangenem Na-ND-Licht, aber nicht in 
Gegenden mit gelbem Na-HD-Licht 
(Transekte in England)

P. pipistrellus Korrelativ, 
Gradient, 
Replikatb

Mathews 
et al. 
(2015)

Erhöhte Aktivität auf unbeleuchteter im 
Vergleich mit beleuchteter (orangenes 
Na-HD-Licht, neutral-weiße LEDs, rotes 
und grünes Licht von Induktionslampen) 
Seite von Hecken und im Vergleich zu 
unbeleuchteter Kontrollnacht

R. hipposideros Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisiert

Zeale 
et al. 
(2018)

Keine Veränderung der Aktivität auf 
unbeleuchteter Seite von Hecken trotz 
Beleuchtung (orangenes Na-HD-Licht, 
neutral-weiße LEDs, rotes und grünes Licht 
von Induktionslampen) auf anderer Seite 
(im Vergleich zu unbeleuchteter 
Kontrollnacht)

Myotis spp. Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisierta,b

Zeale 
et al. 
(2018)

Ähnliche Zunahme der Aktivität auf 
beleuchteter (orangenes Na-HD-Licht, 
neutral-weiße LEDs, grünes Licht von 
Induktionslampen) und unbeleuchteter 
Seite von Hecken (im Vergleich zu 
unbeleuchteter Kontrollnacht)

Pipistrellus spp. Vorher-Nachher, 
Replikat,
Randomisierta

Zeale 
et al. 
(2018)

Eine hohe Baumkronendichte erhöht die 
Aktivität besonders in Gegenden mit hoher 
(LED-)Lampendichte

Nyctalus spp., 
Eptesicus spp., 
Vespertilio spp.

Korrelativ, 
Gradienta

Straka 
et al. 
(2019)

Eine hohe Baumkronendichte erhöht die 
Aktivität in Gegenden mit geringer (LED-)
Lampendichte, aber reduziert die Aktivität 
in Gegenden mit hoher Lampendichte

P. pipistrellus,
P. pygmaeus,
Myotis spp.

Korrekativ, 
Gradienta

Straka 
et al. 
(2019)

Künstliches Licht mit UV-Anteil
Eine hohe Baumkronendichte erhöht die 
Aktivität in Gegenden mit hoher Dichte an 
Hg-HD- und Ha-MD-Lampen (aber 
generell kaum Aktivität in Gegenden mit 
geringer Lampendichte)

P. pipistrellus Korrelativ, 
Gradient

Straka 
et al. 
(2019)

Eine hohe Baumkronendichte erhöht die 
Aktivität in Gegenden mit geringer Dichte 
an Hg-HD- und Ha-MD-Lampen (aber 
generell kaum Aktivität in Gegenden mit 
hoher Lampendichte)

P. pygmaeus Korrelativ, 
Gradient

Straka 
et al. 
(2019)

(Fortsetzung)
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Tab. 8.13 (Fortsetzung)

Wirkung von dichter Vegetation Art Studiendesign Quelle
Eine hohe Baumkronendichte erhöht die 
Aktivität in Gegenden mit geringer Dichte 
an Hg-HD- und Ha-MD-Lampen, aber 
reduziert die Aktivität in Gegenden mit 
hoher Lampendichte

Myotis spp.,
Nyctalus/
Eptesicus/
Vespertilio.

Korrelativ, 
Gradienta

Straka 
et al. 
(2019)

Baumkronendichte hat keinen Einfluss 
darauf, wie die Dichte an Hg-HD- und 
Ha-MD-Lampen die Aktivität beeinflusst

P. nathusii Korrelativ, 
Gradientb

Straka 
et al. 
(2019)

a Keine oder nur teilweise Differenzierung von Arten, b Möglichkeit eines Typ II Statistikfehlers

sammenhängen, dass mehr Insekten aus dem Vegetationsbereich an die Lichtquellen 
angelockt werden, oder aber, dass diese Fledermausarten bevorzugt im Schatten der 
Vegetation verweilen und diesen nur kurz für die Jagd nach Insekten an den Licht-
quellen verlassen. Ebenso förderte eine hohe Baumkronendichte in urbanen Gegen-
den mit relativ geringer Lampendichte die Aktivität von Myotis-Arten (Straka et al. 
2019). Bereits dichte Hecken können ausreichen, um eine Licht-bedingte Ab-
nahme der Myotis-Aktivität auf der Schattenseite zu verhindern (Zeale et al. 2018, 
Tab. 8.13). Allerdings reduzierten Myotis-Arten ihre Aktivität in urbanen Gegenden 
mit vielen künstlichen Lichtquellen (mit und ohne UV-Anteil), auch wenn sich Ve-
getation im Umkreis der Lichtquellen befand (Straka et al. 2019).

8.3.7  Zusammenfassung der Wirksamkeit von Maßnahmen zur 
Reduzierung des negativen Effekts von künstlichem Licht 
auf Fledermäuse

Als nachtaktive Artengruppe sind Fledermäuse im besonderen Maße von künst-
lichem Licht bei Nacht betroffen. Die Beleuchtung von Gebäuden sollte generell 
vermieden werden und gegebenenfalls sogar rückgebaut werden. Eine Nutzung von 
rotem Licht könnte den negativen Effekt abschwächen, allerdings nur wenn nied-
rige Lichtintensitäten genutzt werden. Die Abblendung von Lampen oder die Nut-
zung von stärker fokussierten Lichtstrahlen (z. B. LED-Lampen) kann das Streu-
licht reduzieren, und somit die Qualität benachbarter Lebensräume aus Sicht des 
Fledermausschutzes aufwerten. Eine Reduktion der Beleuchtungsintensität ist 
ebenfalls aus Sicht des Fledermausschutzes von Vorteil, auch wenn dann die Aktivi-
tät von Arten, die an künstlichen Lichtquellen jagen, geringer wird. Die reduzierte 
Anlockwirkung von weniger hellem Licht auf Insekten könnte sich positiv auf die 
lokalen Insektenbestände auswirken, was wiederum langfristig allen insektivoren 
Fledermäusen zugutekommt. Eine Umstellung von konventionellen auf neue Be-
leuchtungsquellen hat insgesamt positive Effekte, da die meisten neuartigen Be-
leuchtungsquellen  – mit Ausnahme von Ha-MD-Lampen  – einen geringeren 
UV-Anteil haben. Zudem können manche der neuen Beleuchtungstypen, wie zum 
Beispiel LEDs, stärker fokussiert werden. Die Kosteneinsparung von energieeffizi-
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enten Beleuchtungstypen darf jedoch nicht zu einer stärkeren Nutzung dieser neuen 
Beleuchtungstypen führen, sonst werden die positiven Effekte ins Gegenteil ver-
kehrt. Die Nutzung von Licht mit einem hohen Anteil an langen Wellenlängen (rotes 
oder oranges Licht) kann für Fledermäuse jenseits von Gebäudequartieren von Vor-
teil sein. Ein Dimmen, d.  h. eine Verringerung der Lichtintensität in den Nacht-
stunden, scheint bei den meisten Arten (Ausnahme: Zwergfledermäuse) den zumeist 
negativen Einfluss der Beleuchtung nicht zu verringern, vermutlich da die Haupt-
aktivitätsphase der meisten Fledermäuse in den frühen Abendstunden liegt, wenn 
Straßenlampen i.  d.  R. noch nicht gedimmt werden. Eine kontextabhängige Be-
leuchtung, die über Bewegungsmelder ein An- und Abstellen der Beleuchtung nach 
sich zieht, wurde hinsichtlich ihrer Wirkung auf die Fledermausaktivität noch nicht 
im Detail getestet. Ein Rückbau von Straßenlaternen ist dort sinnvoll, wo Belange 
des Fledermausschutzes tangiert werden und die Sicherheitsaspekte des Menschen 
durch den Rückbau nicht beeinträchtigt werden.
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9.1  Einleitung

Das Comeback des Wolfes nach Deutschland begann im Jahr 2000 mit der ersten 
nachgewiesenen Reproduktion nach über 150 Jahren (Kluth et  al. 2002). Seither 
wächst der Bestand und Wölfe breiten sich in immer mehr Bundesländern aus 
(Reinhardt et al. 2019; DBBW 2020a). Wölfe sind in Deutschland und in weiten 
Teilen der Europäischen Union streng geschützt und als prioritäre Art in Anhang IV 
der Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie (FFH-RL) aufgeführt. Mit dem anwachsenden 
Wolfsbestand nehmen auch die Übergriffe auf Nutztiere in Deutschland von Jahr zu 
Jahr zu. In einem Punkt sind sich Landwirtschaft, Naturschutz und Politik einig: 
dass Wolfsübergriffe auf Nutztiere nachhaltig minimiert bzw. soweit es geht ver-
hindert werden sollen. Darüber, wie dieses Ziel am besten erreicht werden kann, 
gibt es jedoch unterschiedliche Ansichten.

Die meisten Schäden durch Wölfe betreffen erfahrungsgemäß kleine Weidetiere 
wie Schafe und Ziegen. Die wirtschaftliche Situation der Schäferinnen und Schäfer 
in Deutschland war bereits vor der Rückkehr des Wolfes extrem angespannt; der 
Schafbestand und die Zahl der schafhaltenden Betriebe ist, wie in vielen anderen 
europäischen Ländern, seit Jahrzehnten rückläufig (Linnell und Cretois 2018). Der 
Großteil der Einnahmen von schaf- und ziegenhaltenden Betrieben kommt aus Zu-
lagen und Zuschüssen für die Landschaftspflege, erst an zweiter Stelle stehen Erlöse 
aus dem Verkauf von Fleisch; Wolle hat kaum noch eine wirtschaftliche Bedeutung 
(BLE 2022). Mit der Rückkehr der Wölfe wird die wirtschaftliche Lage von Weide-
tierhaltenden noch schwieriger. Selbst wenn die Materialkosten von Herdenschutz-
maßnahmen in vielen Bundesländern bis zu 100 % gefördert werden (DBBW 2021), 
so ist der Herdenschutz i. d. R. mit einem erhöhten Arbeitsaufwand verbunden, der 
noch nicht überall finanziell ausgeglichen wird.

Seit Jahren werden Forderungen immer lauter, dass der Wolfsbestand jagdlich 
reguliert werden sollte. Als Grund für die Notwendigkeit der Bejagung von Wöl-
fen werden in der Regel Sicherheitsaspekte für den Menschen, die Verringerung 
von Übergriffen auf Nutztiere und eine verbesserte Akzeptanz von Wölfen an-
gegeben (u.  a. AfD 2015; Landkreis Bautzen 2017; CDU/CSU 2018; SMUL 
2018; WELT 2018; Deutscher Bundestag 19/584, 19/594). Der entsprechende 
Druck auf die Politik wird von Jahr zu Jahr stärker. Zumindest jedoch, so die ein-
schlägigen Forderungen, sollten diejenigen Wölfe leichter und schneller zum Ab-
schuss freigegeben werden, die Nutztiere töten. Doch sind solche Maßnahmen 
wirklich zielführend und helfen sie den betroffenen Weidetierhaltenden unmittel-
bar und auch längerfristig?

Die Entschärfung von Konflikten zwischen Menschen und Wildtieren sollte 
evidenzbasiert erfolgen und sowohl menschlichen Werten als auch dem Arten-
schutz Rechnung tragen (van Eeden et al. 2018a). Der Erhalt der Weidetierhaltung 
ist, genau wie der Schutz des Wolfes, ein gesamtgesellschaftliches Anliegen. 
Auch aus Tierschutzgründen ist es geboten, Weidetiere vor Übergriffen durch 
Beutegreifer zu schützen (§  3 Abs.  2 TierSchNutzV). Im vorliegenden Beitrag 
untersuchen wir anhand einer umfassenden Literaturrecherche, ob und unter wel-
chen Bedingungen Wolfsabschüsse wirkungsvoll sind, um Übergriffe auf Nutz-
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tiere langfristig zu vermindern. Wir geben einen Überblick über den aktuellen 
Wissensstand zu folgenden Themen: 1) Warum töten Wölfe überhaupt Nutztiere? 
2) Gibt es einen einfachen Zusammenhang zwischen der Anzahl Wölfe und den 
wolfsverursachten Nutztierschäden, und wie ist die diesbezügliche Datenlage in 
Deutschland? 3) Wie wirksam sind folgende Managementmaßnahmen hinsicht-
lich einer nachhaltigen Reduktion von Nutztierschäden: A) eine Bejagung von 
Wölfen, B) die selektive Entnahme von einzelnen schadensverursachenden Wöl-
fen, C) nicht-letale Herdenschutzmethoden? Abschließend legen wir Empfehlun-
gen zu einem evidenzbasierten und lösungsorientierten Wolfsmanagement in 
Bezug auf den Wolf-Nutztierkonflikt vor.

9.2  Warum töten Wölfe Nutztiere?

Nicht jeder Wolf tötet Nutztiere, aber jeder Wolf kann es lernen. Wölfe sind 
große Karnivoren, die sich überwiegend von Huftieren ernähren. Sie töten dabei 
vor allem die Tiere und Tierarten, die sie am leichtesten überwältigen können. 
Bei wehrhaften Wildtieren wie Hirschen, Wildschweinen, Elchen oder Bisons 
sind das vor allem junge, kranke oder alte Individuen. Bei nicht-wehrhaften 
Arten wie Rehen scheint die diesbezügliche Selektion weniger stark ausgeprägt 
zu sein (Wagner et al. 2012). Domestizierte Huftiere, insbesondere die kleineren 
Arten wie Schafe und Ziegen, sind für Wölfe eine besonders einfache Beute, 
sofern sie nicht geschützt sind. Wölfe lernen u. a. von ihren Eltern, welche Tier-
arten als Nahrung infrage kommen (Kojola et al. 2004; Fabbri et al. 2018), und 
können erstaunlich konservativ in ihrer Beutewahl sein. Das bedeutet, nicht jede 
potenzielle Beutetierart wird von einem Wolf auch sofort als solche erkannt. Die 
meisten Wölfe in Deutschland töten z. B. keine Rinder, obwohl diese in der Regel 
nicht gegen Beutegreifer geschützt und somit für Wölfe potenziell verfügbar 
sind. Trotzdem werden sie von vielen Wölfen nicht als Nahrung wahrgenommen. 
Das kann sich ändern, wenn ein Wolf z. B. über Nachgeburten oder ein außerhalb 
der Koppel liegendes Kalb lernt, dass auch Rinder Beutetiere sind. Wölfe sind 
auch Opportunisten und können so auf Änderungen in der Verfügbarkeit leicht 
erlegbarer Beutetiere reagieren (Gable et  al. 2016, 2017). So gab es von 
2012–2017 ein Rudel in der Königsbrücker Heide (Sachsen), dass die dort häufig 
vorkommenden Biber als Nahrung nutzte (Wauer 2014). Ähnlich werden Wölfe, 
die gelernt haben, dass Kälber eine leichte Beute sein können, versuchen, auch 
diese Nahrungsquelle zu nutzen.

In Bezug auf Übergriffe durch Wölfe auf Schafe hat die Erfahrung in Deutsch-
land gezeigt, dass am Anfang einer Schadenskette häufig ungeschützte oder nicht 
ausreichend geschützte Schafe stehen. Es ist davon auszugehen, dass ein Wolf mit 
jedem erfolgreichen Übergriff auf ungeschützte/schlecht geschützte Schafe darin 
bestärkt wird, dies erneut zu versuchen. Solche Schafe sind eine viel einfachere 
Beute als flinke Rehe oder wehrhafte Wildschweine und Hirsche. Ist der Anreiz 
erst da, beginnt sich das Schadenskarussell zu drehen. Ein Wolf mit solcher Er-
fahrung ist eher motiviert, auch bei geschützten Schafen nach einer Schwachstelle 

9 Wie lassen sich Nutztierübergriffe durch Wölfe nachhaltig minimieren? – Eine …



234

im Herdenschutz zu suchen. In der Regel versuchen Wölfe, Hindernisse wie 
Zäune durch Unterkriechen/Untergraben zu überwinden. Deshalb ist es bei elek-
trischen Zäunen besonders wichtig, dass die untere stromführende Litze so niedrig 
ist, dass ein Unterkriechen verhindert wird. Dass Wölfe Zäune springend über-
winden, kommt vergleichsweise selten vor (Reinhardt et al. 2012). Sie können das 
Überspringen jedoch lernen, zum Beispiel an nicht-elektrischen Zäunen oder an 
nicht korrekt aufgestellten Elektrozäunen. Vielleicht ist an einem Tag ein Zaun 
nicht unter Strom oder eine Ecke einer Koppel nicht richtig abgespannt und der 
eigentlich 90 cm hohe Zaun misst dort nur noch 60 cm. Das ist niedrig genug für 
einen derart motivierten Wolf, einen ersten Sprung zu den Schafen zu wagen. 
Schließlich kann ein solches Individuum so auch lernen, über elektrifizierte 
Schafnetze zu springen, die gegenüber anderen Wölfen bei korrekter Installation 
einen guten Grundschutz bieten. Wölfe, die immer wieder an schlecht geschützten 
Schafweiden trainieren konnten, sind durch einfache Schutzmaßnahmen deutlich 
schwieriger abzuhalten als ihre Artgenossen, die keinen solchen Lerneffekt hatten 
oder sogar an einem korrekt installierten Zaun einen elektrischen Schlag bekom-
men haben.

Bisherige Erfahrungen aus Deutschland deuten darauf hin, dass Wölfe nicht von 
ihren Eltern lernen, Zäune zu überwinden, sondern dass es sich hier um einen indi-
viduellen Lernprozess handelt. Entsprechende wissenschaftliche Studien zur Unter-
mauerung der Erfahrungswerte liegen bisher noch nicht vor.

Übergriffe auf Nutztiere sind in der Regel weder räumlich noch saisonal gleich-
mäßig verteilt. Die saisonale Verteilung der Nutztierschäden zeigt vielerorts einen 
deutlichen Anstieg der Übergriffe auf Schafe im Spätsommer und Herbst (Iliopou-
los et  al. 2009; FSW 2022). In diesen Monaten haben die schnell wachsenden 
Wolfswelpen einen besonders hohen Energiebedarf. Gleichzeitig sind die im Früh-
jahr geborenen Jungtiere der wilden Huftierarten inzwischen herangewachsen und 
nicht mehr so leicht zu erbeuten wie noch am Anfang des Sommers. Für Wölfe, die 
Welpen zu versorgen haben, sind daher einfach zu erbeutende Nutztiere besonders 
attraktiv.

Schaut man sich die räumliche Verteilung der Nutztierschäden auf einer Karte 
an, findet man Gebiete mit einer erhöhten Anzahl an Übergriffen (sogenannten 
Prädations-Hotspots) und gleichzeitig Gebiete, in denen es keine oder nur geringe 
Schäden gibt (z. B. Dondina et al. 2015; Pimenta et al. 2017; Pimenta et al. 2018; 
FSW 2021; NLWKN 2021). Hotspot-Gebiete sind in der Regel Gebiete mit einem 
hohen Anteil an nicht oder schlecht geschützten Nutztieren. Die dort lebenden 
Wölfe haben entsprechend gelernt, diese Nahrungsquelle zu nutzen. Die Wolfs-
individuen, für die in Niedersachsen, Schleswig-Holstein und Thüringen Abschuss-
genehmigungen aufgrund von gehäuften Nutztierschäden erteilt wurden (nicht in 
allen Fällen wurden die Genehmigungen vollzogen), haben über eine lange Zeit, oft 
über Jahre Erfahrungen an ungeschützten bzw. nicht korrekt geschützten Nutztieren 
erwerben können. So überwand der Rüde GW924m in Schleswig-Holstein das erste 
Mal einen Zaun, der den Vorgaben der dortigen Richtlinie zur Sicherung von Scha-
fen entsprach, nachdem er zuvor 21 Übergriffe auf nicht geschützte Schafe verübt 
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hatte (SH 2021). Auch die nachträgliche Anwendung empfohlener Herdenschutz-
maßnahmen (BfN und DBBW 2019) kann zur Verhinderung weiterer Nutztierrisse 
führen, wie das Beispiel der Ohrdrufer Wölfin (GW267f) in Thüringen zeigt. Dort 
führte der Einsatz von empfohlenen Schutzzäunen, Beratungen und die Präsenz von 
Herdenschutzhunden dazu, dass die Schäden durch GW267f in dem Gebiet, das 
vorher besonders stark betroffen war, bis auf einen Übergriff auf eine ausgebrochene 
Schafherde auf null reduziert wurden.

9.3  Mehr Wölfe – mehr Nutztierschäden?

Diese Frage ist nicht neu und wurde in der wissenschaftlichen Literatur in den letz-
ten 25 Jahren intensiv diskutiert. Es gibt keinen einfachen Zusammenhang zwi-
schen dem Ausmaß der Nutztierschäden, der Anzahl der Wölfe und der Anzahl der 
Schafe (Kaczensky 1996; Gervasi et al. 2020). Für einige Großkarnivoren wurde ein 
Zusammenhang zwischen Nutztierschäden und Prädatorendichte nachgewiesen, für 
andere nicht (Herfindal et al. 2005; Hobbs et al. 2012; Mabille et al. 2015; Widman 
und Elofsson 2018; Dalerum et al. 2020). Schäden durch Großkarnivoren sind in 
hohem Maße kontextabhängig. Häufig bestimmen andere Faktoren als die Größe 
regionaler Großkarnivoren- und Nutztierbestände das Ausmaß der Schäden (Dale-
rum et al. 2020). Ein Faktor kann die Nutztierdichte in der Weidehaltung sein (Grilo 
et al. 2019; Pimenta et al. 2018), ein anderer, ob Großkarnivoren nur sporadisch 
oder regelmäßig in einem Gebiet vorkommen (Widman und Elofsson 2018; Mayer 
et al. 2022). Ebenso kann das Nahrungsangebot eine Rolle spielen. Sind wilde Huf-
tiere rar, so ist der Anreiz für Wölfe besonders hoch, Nutztiere als Nahrungsquelle 
zu nutzen. In erster Linie hängt jedoch das Ausmaß der Schäden vor allem damit 
zusammen, wie gut oder schlecht Nutztiere vor Übergriffen geschützt sind (Kac-
zensky 1996; Stahl et al. 2002; Gula 2008; Blanco und Cortés 2009; Imbert et al. 
2016; Linnell und Cretois 2018; Pimenta et al. 2018; Kirilyuk und Ke 2020; Mayer 
et al. 2022). Dies gilt insbesondere für kleinere Nutztierarten wie Schafe und Zie-
gen. In Gebieten, in denen Wölfe vermehrt größere Nutztiere wie Rinder und Pferde 
angreifen, trifft dies ebenfalls zu (Álvares et al. 2014; Pimenta et al. 2017; BfN und 
DBBW 2019). Dort, wo Wölfe immer präsent waren und Herdenschutz traditionell 
zur guten fachlichen Praxis gehört, ist daher das Schadensniveau oft geringer als in 
Gebieten, in welche sie erst in den letzten Jahrzehnten zurückgekehrt sind (Gervasi 
et al. 2021).

Bevor wir uns den Studien zur Wirksamkeit von letalen und nicht-letalen 
Herdenschutzmaßnahmen im Detail zuwenden, werfen wir einen genaueren Blick 
auf die Nutztierschäden in Deutschland. Die Daten aus den vergangenen 20 Jah-
ren zeigen, dass in Bundesländern mit vielen Wolfsterritorien tendenziell mehr 
Übergriffe auf Nutztiere stattfinden (Abb. 9.1). Allerdings zeigen die Daten eine 
hohe Variabilität. Selbst wenige Wölfe können hohe Schäden verursachen, ins-
besondere bei kleineren Nutztieren wie Schafen und Ziegen. So waren 2019 die 
Anzahl der Übergriffe auf kleine Nutztiere in Sachsen und Schleswig-Holstein 

9 Wie lassen sich Nutztierübergriffe durch Wölfe nachhaltig minimieren? – Eine …



236

Abb. 9.1 Übergriffe auf Schafe/Ziegen (A) und auf Rinder (B) für die Jahre 2000–2020 im Ver-
hältnis zur Anzahl Wolfsterritorien in den Bundesländern. Die fünf wolfsreichsten Bundesländer 
sind farbig dargestellt. Die graue Linie kennzeichnet den durchschnittlichen Zusammenhang zwi-
schen der Anzahl Übergriffe und der Zahl der Wolfsterritorien. Die zugrunde gelegten Daten lie-
fern keine Hinweise, ob und in welchem Umfang die Nutztiere zum Zeitpunkt des Übergriffs 
durch Herdenschutzmaßnahmen geschützt waren. Nach Angaben der Bundesländer (BB = 
Brandenburg, MV = Mecklenburg-Vorpommern, NI = Niedersachsen, SN = Sachsen, ST = 
Sachsen- Anhalt)
Fig. 9.1 Wolf attacks on sheep/goats (A) and on cattle (B) for the years 2000-2020 in relation to 
the number of wolf territories in the federal states. The five federal states with most wolf territories 
are shown in colour. The grey line indicates the average relationship between the number of attacks 
and the number of wolf territories. The underlying data do not provide any indication whether and 
to what extent livestock were protected by herd protection measures at the time of the attack. Ac-
cording to data of the federal states (BB = Brandenburg, MV = Mecklenburg-Western Pomerania, 
NI = Lower Saxony, SN = Saxony, ST = Saxony-Anhalt)

etwa gleich hoch (DBBW 2020b), und das, obwohl Sachsen mit 28 Rudeln und 
einem Wolfspaar sehr viel mehr Wölfe hatte als Schleswig-Holstein mit 2 territo-
rialen Einzeltieren. Der Schafbestand in Schleswig-Holstein war ca. dreimal so 
hoch wie in Sachsen (Statistisches Bundesamt 2021). Allein dem ersten territoria-
len Wolfsrüden in Schleswig- Holstein (GW924m, Pinneberg) konnten in einem 
Zeitraum von 15 Monaten mehr als 60 Übergriffe auf Schafe zugeordnet werden 
(SH 2021). Ebenso gibt es große regionale Unterschiede in Bezug auf die be-
troffenen Nutztierarten. Zum Beispiel sind in Sachsen Übergriffe auf Rinder im 
Verhältnis zum Wolfsbestand deutlich seltener als in Niedersachsen oder Branden-
burg (Abb.  9.1B), obwohl die Größe der Rinderbestände auf der Ebene der 
Bundesländer vergleichbar ist. Allerdings ist es möglich, dass die räumliche Ver-
teilung der Rinderherden in Weidehaltung innerhalb der Wolfsgebiete unter-
schiedlich ist.

Schaut man sich die Entwicklungen der Wolfsbestände und der Nutztierschäden 
für die fünf wolfreichsten Bundesländern genauer an (Abb. 9.2), so fällt auf, dass 
die Wachstumskurven sehr unterschiedlich verlaufen. Eine nähere Analyse dieser 
Daten mithilfe einer linearen Regression mit der Anzahl der Übergriffe in Ab-
hängigkeit von der Anzahl der Wolfsterritorien und dem Bundesland (in Interaktion, 
Abb. 9.3) verdeutlicht zwei Dinge: 1.) Mit der Zunahme der Wolfsterritorien steigen 
auch die Übergriffe auf Schafe und Ziegen. Für diesen Zusammenhang gibt es eine 
hohe Evidenz. 2.) Die Stärke des Anstiegs unterscheidet sich zwischen den Bundes-
ländern erheblich. So hat z. B. Niedersachsen im Vergleich zu Brandenburg mehr 
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Abb. 9.2 Entwicklung der Anzahl Territorien (A) und der Anzahl Übergriffe auf Nutztiere (B) im 
Verhältnis zum Jahr der Etablierung des ersten Wolfsterritoriums in den fünf wolfsreichsten 
Bundesländern
Fig. 9.2 Evolution of the number of wolf territories (A) and the number of attacks on livestock (B) 
in relation to the year of establishment of the first wolf territory in the five federal states with most 
wolf territories

Abb. 9.3 Die auf Basis der realen Wolfs- und Schadenszahlen in einem Modell geschätzte durch-
schnittliche Entwicklung der Übergriffe auf Schafe/Ziegen in Abhängigkeit von der Anzahl der 
Wolfsterritorien pro Bundesland (A) und die Anzahl der Übergriffe auf Schafe pro Wolfsterritorium 
in den einzelnen Bundesländern (gestrichelte Linie = modellgeschätzte durchschnittliche Anzahl 
Übergriffe in den fünf wolfreichsten Bundesländern) (B)
Fig. 9.3 The average predicted trend in sheep/goat attacks based on real wolf and damage numbers 
in a model as a function of the number of wolf territories per state (A) and the predicted number of 
sheep attacks per wolf territory in each state (dashed line = the predicted model-estimated average 
number of attacks in the five federal states with most wolf territories) (B)

als doppelt so viele Übergriffe pro Wolfsterritorium und dementsprechend bei der 
gleichen Anzahl Wolfsterritorien eine erheblich höhere Schadensbilanz. Die Daten 
aus Deutschland untermauern somit, dass das Ausmaß der Nutztierschäden nicht 
allein von der Anzahl der Wölfe abhängt. Auch die Anzahl der vorhandenen Schafe 
in einem Bundesland hatte keinen nachweisbaren Effekt auf die Anzahl der 
 Übergriffe auf Schafe und Ziegen. Es ist daher zu vermuten, dass die Unterschiede 
im Schadensniveau zum einen mit der unterschiedlichen räumlichen Verteilung der 
Schaf- und Ziegenbestände zusammenhängen, vor allem jedoch in der unterschied-
lichen Umsetzung von Herdenschutzmaßnahmen in den einzelnen Bundesländern 
begründet sind.
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9.4  Eignung verschiedener Managementmaßnahmen für 
eine nachhaltige Minimierung von Wolfsübergriffen 
auf Nutztiere

9.4.1  Bejagung von Wölfen

Als Argument für die Notwendigkeit, Wölfe zu bejagen, wird regelmäßig angeführt, 
dass dadurch Übergriffe auf Nutztiere reduziert werden können. Schauen wir daher 
zunächst in Gebiete, in denen der Wolf legal bejagt wird. In Europa sind das inner-
halb der EU mehrere Staaten, in denen der Wolf in Anhang V der Fauna-Flora- 
Habitat-Richtlinie (FFH-RL) gelistet sind, wie z. B. die baltischen Staaten, die Slo-
wakei, Bulgarien und einige Provinzen Spaniens. Allerdings wird der Wolf nicht in 
allen Staaten/Provinzen, in denen er dem Anhang V der FFH-RL unterliegt, auch 
bejagt. In Polen ist der Wolf europarechtlich unter Anhang V der FFH-RL gelistet, 
national ist die Art jedoch streng geschützt und unterliegt nicht dem Jagdrecht. Jähr-
lich werden in Polen aus Managementgründen, z. B. um einer möglichen Gefahr für 
die menschliche Sicherheit vorzubeugen oder in Gebieten mit einer deutlichen Häu-
fung von Schäden, einzelne Wölfe per Sondergenehmigung zum Abschuss frei ge-
geben (Reinhardt et  al. 2013). In Staaten, in denen der Wolf in Anhang IV der 
FFH-RL gelistet ist, sind Abschüsse nur im Rahmen von eng definierten Ausnahme-
regelungen erlaubt (European Commission 2021).

Versuche, Nutzierübergriffe mittels einer Wolfs-Abschussquote zu reduzieren, 
gab es in mehreren Ländern. Betrachtet man die wolfsverursachten Nutztierschäden 
in Europa, so ist nicht erkennbar, dass in Ländern, in denen der Wolf bejagt wird, 
die Schäden geringer ausfallen als in solchen, in denen dies nicht der Fall ist (ver-
gleiche Daten in Linnell und Cretois 2018). Fernandez-Gil et al. (2016) zeigten für 
die spanische Provinz Asturias, dass durch legale Abschüsse die durch Wölfe 
verursachten Nutztierschäden nicht zurückgingen. In einem Vergleich der ver-
schiedenen Wolfs-Managementsysteme spanischer Provinzen und der Höhe der 
Nutztierschäden gab es ebenfalls keinen Anhaltspunkt dafür, dass in den Provinzen 
mit Bejagung die Nutztierschäden reduziert würden. Auch die Höhe des Wolfs-
bestandes war nicht ausschlaggebend für das Schadensausmaß. Viel entscheidender 
war die Haltungsform der Tiere (Blanco und Cortés 2009). In Slowenien wurde 
jährlich eine bestimmte Anzahl Wölfe zum Abschuss frei gegeben, mit dem er-
klärten Ziel, die Nutztierübergriffe zu reduzieren. Allerdings konnte auch nach 15 
Jahren der gewünschte Effekt nicht festgestellt werden (Krofel et  al. 2011). Das 
zeigen auch Linnell und Cretois (2018) in einem Vergleich der Nutztierschäden 
zwischen Norwegen und Schweden: Pro Kopf tötet ein Wolf in Norwegen etwa 40- 
mal so viele Schafe wie in Schweden – und das, obwohl nur 7 % des norwegischen 
Schafbestandes innerhalb des dortigen Wolfsgebietes gehalten werden. In Schwe-
den sind es gut 50 % der Schafherden, die sich innerhalb des Wolfsgebietes be-
finden. Der Hauptunterschied ist, dass schwedische Schafe hinter Zäunen (meist 
hinter Elektrozäunen) gehalten werden, während norwegische Schafe frei und un-
geschützt weiden.
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In den USA ist es noch immer gängige Praxis, Wölfe zu töten, um Übergriffe 
auf Nutztiere zu verhindern (Bergstrom 2017; Vucetich et al. 2017). Mehrere Ana-
lysen von wolfsverursachten Nutztierschäden und Wolfsabschüssen in Nord-
amerika kommen zu dem Schluss, dass Wolfsabschüsse im Zusammenhang mit 
Nutztierübergriffen, zwar reaktiv, jedoch nicht präventiv sind (Musiani et al. 2005; 
Harper et  al. 2008; Muhly et  al. 2010). Das heißt, je höher die Schäden waren, 
desto mehr Wölfe wurden erlegt. Dies hatte jedoch keinen längerfristigen Effekt 
und führte nicht zu einer Reduktion der Schäden, weder im selben Jahr noch im 
Folgejahr.

Kurzfristig kann das Nachstellen durchaus einen Effekt haben. Dieser kann teil-
weise sogar dann nachgewiesen werden, wenn die Versuche, einen Wolf zu töten, 
erfolglos waren (Harper et  al. 2008; Vogt et  al. 2022). Allein die vermehrte An-
wesenheit von Menschen an den betroffenen Weiden kann eine abschreckende Wir-
kung haben und die Übergriffe auf diesen Weiden vorübergehend reduzieren (Stone 
et al. 2017). Zu ähnlichen Ergebnissen kommt auch eine Untersuchung aus Frank-
reich (Plisson 2011 zitiert in Grente et  al. 2020). In Michigan (USA) führte das 
Töten von Wölfen auf Farmen mit Nutztierübergriffen zwar in einigen Fällen zu 
einem Rückgang der Schäden auf diesen Farmen, jedoch stiegen die Schäden auf 
den benachbarten Farmen gleichzeitig an (Santiago-Avila et al. 2018). Dies spricht 
für einen Vergrämungseffekt, der das Problem nur räumlich verlagerte, jedoch 
nicht löste.

Eine weitere nordamerikanische Untersuchung beschäftigte sich mit dem Effekt 
von Wolfstötungen auf das erneute Wiederauftreten von Nutztierübergriffen über 
einen Zeitraum von 20 Jahren. Die Autoren kommen zu dem Schluss, dass es [in der 
Abwesenheit von Herdenschutzmaßnahmen] kaum einen Unterschied gab, ob kein 
Tier oder mehrere Tiere eines Rudels getötet wurden (Bradley et al. 2015). Laut 
dieser Studie gab es einen deutlichen Effekt nur dann, wenn das gesamte Rudel 
eliminiert wurde. Dieser Effekt kam dadurch zustande, dass es mehrere Jahre dau-
erte, bis sich ein neues Rudel in diesem Gebiet etablierte. Da ein nicht vorhandenes 
Wolfsrudel auch keine Schäden verursachen kann, ist es genau genommen un-
zulässig, die Wirksamkeit von Abschüssen als Herdenschutzmethode in einem 
wolfsfreien Gebiet zu proklamieren (Santiago-Avila et  al. 2018), auch wenn der 
Ausgang für den Tierhalter im Endeffekt der gewünschte war.

Das geplante Entfernen ganzer Rudel ist eine umstrittene Maßnahme, die bei 
Teilen der Bevölkerung auf große Ablehnung stößt (Eklund et al. 2017) und zudem 
in Deutschland rechtlich nicht zulässig ist. Zudem ist davon auszugehen, dass es in 
Gebieten mit flächendeckender Wolfspräsenz nur einige Wochen bis wenige Mo-
nate dauert, bis ein vakant gewordenes Territorium von einem neuen Wolfspaar be-
setzt oder von den Nachbarrudeln übernommen wird (Reinhardt und Kluth 2015).

In einer Meta-Analyse vorhandener Studien stellten Santiago-Avila et al. (2018) 
fest, dass es bis dato keine wissenschaftlich robuste Studie aus den USA gibt, die 
belegen konnte, dass das Töten von Wölfen tatsächlich den gewünschten Effekt er-
zielte, zukünftige Nutztierübergriffe zu verhindern. Solange ungeschützte Nutztiere 
zur Verfügung stehen, werden neu zugewanderte Wölfe früher oder später ebenfalls 
dieses Nahrungsangebot nutzen. Seit Jahren fordern daher Wissenschaftlerinnen 
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und Wissenschaftler von den US-Behörden ein evidenzbasiertes Wolfsmanagement, 
für das Maßnahmen ausgewählt werden, die nach wissenschaftlicher Datenlage tat-
sächlich dafür geeignet sind, das gewünschte Ziel zu erreichen (Treves et al. 2016; 
Bergstrom 2017; Vucetich et  al. 2017; Santiago-Avila et  al. 2018; van Eeden 
et al. 2018b).

9.4.2  Selektive Einzelabschüsse von Wölfen

Die Antwort des Menschen auf Konflikte mit Wildtieren bestand lange Zeit darin, 
schadenstiftende Wildtiere wie Bär, Wolf und Luchs stark zu reduzieren oder ganz 
auszurotten, wie dies in Deutschland geschah. Inzwischen sind die Wiederkehr und 
der Schutz von Großkarnivoren jedoch gesellschaftlich gewollt, und im Bereich des 
Managements dieser Tierarten hat ein Umdenken hin zu selektiven Entnahmen 
stattgefunden (Swan et al. 2017). Mit „Entnahme“ ist in der Regel die Tötung eines 
Tieres gemeint. Solche selektiven Tötungen sollen sich gezielt gegen das schadens-
verursachende Tier richten. In der wissenschaftlichen Literatur gibt es allerdings 
nur wenige Beispiele zum Einsatz selektiver Wolfsentnahmen als Mittel zur Redu-
zierung von Nutztierschäden. Eine Studie aus Montana kommt zu dem Ergebnis, 
dass im Gegensatz zur allgemeinen Bejagung gezielte Entnahmen durchaus einen 
Effekt auf das Wiederauftreten von Übergriffen haben (DeCesare et al. 2018), ohne 
dass jedoch genauer ausgeführt wird, wie diese gezielten Entnahmen durchgeführt 
wurden. Eine aktuelle Studie konnte zeigen, dass in der Schweiz Einzelabschüsse 
von schadstiftenden Wölfen die Nutztierschäden kurz- und mittelfristig reduzierten 
(Vogt et al. 2022). Die Autoren schränken jedoch ein, dass die meisten Fälle aus der 
frühen Besiedlungsrate der Schweiz stammen, es in den betroffenen Gebieten nach 
den Abschüssen längere Zeit keine Zuwanderung von Wölfen gab und die Ergeb-
nisse daher nicht ohne Weiteres auf Regionen mit flächiger Wolfspräsenz übertrag-
bar sind.

Vor der Entscheidung, eine Abschussgenehmigung für eine streng geschützte 
Tierart zu erteilen, muss u. a. geprüft werden, ob es eine zumutbare Alternative dazu 
gibt (FFH-RL Art. 16/§ 45 BNatSchG). In Deutschland wurde im März 2020 der 
Paragraph 45 des BNatschG, der die Ausnahmen zur Entnahme streng geschützter 
Arten regelt, um einen Passus für den Wolf ergänzt. § 45a Abs. 2 BNatSchG enthält 
nun die rechtliche Grundlage speziell für den Abschuss von Wölfen, die Nutztiere 
trotz zumutbarer Herdenschutzmaßnahmen wiederholt töten und dadurch ernste 
landwirtschaftliche Schäden verursachen.

Eine fachliche Definition des für Deutschland empfohlenen zumutbaren Herden-
schutzes hat das BfN herausgegeben (BfN und DBBW 2019). Zudem erarbeiteten 
Bund und Länder im Jahr 2021 den „Praxisleitfaden zur Erteilung artenschutzrecht-
licher Ausnahmen nach §§  45 und 45a BNatSchG beim Wolf, insbesondere bei 
Nutztierrissen“, in dem die formell-rechtlichen Anforderungen für die Entnahme 
von Wölfen betrachtet werden. Dies beinhaltet eine juristische Betrachtung des Kri-
teriums „Zumutbarkeit“. Durch dieses Kriterium soll prinzipiell dem Grundsatz der 
Verhältnismäßigkeit Rechnung getragen werden. Die letztlich heranzuziehenden 

I. Reinhardt et al.



241

Abb. 9.4 Evaluation von selektiven Tötungen mod. nach Swan et al. (2017). Die empfohlenen 
Phasen der selektiven Tötung sind in der oberen Zeile dargestellt, in der Mitte die Fragen zur 
Durchführbarkeit, und unten sind die Methoden zur Beantwortung der Fragen aufgeführt
Fig. 9.4 Evaluation of selective killing mod. according to Swan et al. (2017). The recommended 
stages of selective killing are shown in the top row, the feasibility questions are in the middle, and 
the methods for answering the questions are listed below

zumutbaren Alternativen müssen jeweils von den Ländern im Rahmen ihrer 
 Zuständigkeit für den Vollzug des BNatSchG festgelegt werden. Allerdings inter-
pretieren die Bundesländer bisher sehr unterschiedlich, was hinsichtlich des Herden-
schutzes als zumutbare Alternative anzusehen ist.

Die rechtliche Voraussetzung für die gezielte Entnahme von Wölfen, die nach-
weislich empfohlene Herdenschutzmaßnahmen überwinden, ist in Deutschland 
somit vorhanden. Inwiefern eine solche Entnahme praktikabel und zielführend ist, 
wurde von Swan et al. (2017) näher beleuchtet. Die Autoren entwickelten hierfür 
einen konzeptionellen Rahmen, der die empfohlenen Abwägungsschritte für die 
Entscheidung illustriert. Anhand dieses Konzepts kann überprüft werden, ob eine 
selektive Tötung tatsächlich die geeignete Methode ist, um das Problem zu lösen. 
(Abb. 9.4).

Im Folgenden wird dieses Schema am Beispiel eines selektiven Abschusses, der 
zum Ziel hat, die Nutztierschäden in einem Gebiet zu reduzieren, dargestellt. Grund-
lage für eine entsprechende Abschussgenehmigung wären in diesem Beispiel 
wiederholte Übergriffe auf Nutztiere trotz empfohlener Schutzmaßnahmen:

 Können die Schäden einem oder wenigen Individuen zugeschrieben werden?
Mit den heutigen molekular-genetischen Methoden ist es gut möglich, das schadens-
verursachende Tier im Labor zu identifizieren. Jährlich werden im Senckenberg 
Zentrum für Wildtiergenetik tausende nicht-invasive Proben auf Wolfs-DNA unter-
sucht, über die Hälfte davon sind Tupferproben, die an toten Nutztieren genommen 
werden. An den Bissstellen hinterlässt der Verursacher Speichel und damit Spuren 
seines Erbguts. Ein Wolf, der wiederholt Nutztiere tötet, wird bei einem ent-
sprechend angelegten Monitoring selbst dann identifiziert, wenn einzelne Tupfer-
proben nicht funktionieren.
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 Ist es möglich, das Individuum im Feld korrekt zu identifizieren?
Es ist eine Sache, das Individuum im Labor genetisch zu identifizieren und ihm eine 
eindeutige individuelle Kennnummer zuzuweisen, und eine andere, dasselbe Indivi-
duum in freier Wildbahn zu erkennen. Bei anderen Beutegreifern, die einzeln leben, 
oder solchen mit einem eindeutigen Fellmuster mag dies gelingen. Bei Rudeltieren 
wie Wölfen ist es schwierig. Selbst wenn bspw. die Elterntiere auf Fotos für Geübte 
gut von den Jungtieren zu unterscheiden sind, ist die Situation bei Sichtungen im 
Freiland eine andere. Die Beobachtung ist oft sehr kurz und meist auf größere Ent-
fernung, die Tiere bewegen sich, die Lichtverhältnisse sind i.  d.  R. suboptimal. 
Wenn der betreffende Wolf über keine eindeutigen Kriterien der individuellen Er-
kennbarkeit verfügt (z. B. mit einem Senderhalsband versehen oder mit einem be-
sonderen eindeutigen körperlichen Merkmal ausgestattet), muss die Entnahme in 
einem engen zeitlichen und räumlichen Zusammenhang mit dem Schadensereignis 
vollzogen werden, um die Wahrscheinlichkeit zu maximieren, das schadensver-
ursachende Individuum zu töten. Nach erfolgreichen Übergriffen versucht es ein 
Wolf nicht selten an derselben Herde erneut: In einer Untersuchung aus Schweden 
war das Risiko eines erneuten Übergriffs in einem Umkreis von etwa 1 km in den 
ersten drei Wochen nach einem Übergriff besonders hoch (Karlsson und Johansson 
2010). Es ist daher zielführend, eine Abschussgenehmigung auf einen engen Radius 
von etwa 1 km um die betroffene Weide und einen Zeitraum von maximal drei Wo-
chen zu begrenzen, um so die Wahrscheinlichkeit zu maximieren, das schadensver-
ursachende Individuum zu töten.

 Wird die gezielte Entfernung dieses Tieres das Problem lösen?
Zunächst muss geprüft werden, ob und inwieweit die Nutztiere vor Wolfsüber-
griffen geschützt waren. Eine Entnahme wird nur dann den gewünschten nach-
haltigen Effekt haben, wenn in dem betroffenen Gebiet ein Wolf trotz fachgerecht 
geschützter Nutztiere gelernt hat, empfohlene Herdenschutzmethoden zu über-
winden, und dieses Individuum dann gezielt getötet wird. Somit kommt der Um-
setzung effektiver Herdenschutzmaßnahmen eine maßgebliche Rolle zu. Dagegen 
wird in einem Gebiet mit vielen ungeschützten Nutztieren ein selektiver Abschuss, 
wenn überhaupt, nur eine kurzfristige Wirkung haben. Hier ist es nur eine Frage der 
Zeit, bis der nächste Wolf ungeschützte oder schlecht geschützte Nutztiere tötet. In 
einer solchen Situation bringt nicht die Wolfstötung die gewünschte nachhaltige 
Reduktion von Schäden, sondern die flächendeckende Anwendung von wirksamen 
Herdenschutzmaßnahmen.

 Können durch die Entnahme unerwünschte Nebeneffekte eintreten?
Mögliche unerwünschte Nebeneffekte eines Abschusses sollten mitbedacht werden, 
speziell wenn dadurch eine Veränderung der Rudelstruktur herbeigeführt wird. 
Handelt es sich um ein Elterntier, das Welpen versorgt, wird sich durch den  Abschuss 
der Druck auf das verbliebene Elterntier erhöhen, ausreichend Nahrung für die Wel-
pen herbeizuschaffen. Das verbliebene Elterntier wird versuchen, an möglichst ein-
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fach verfügbare Nahrung zu gelangen. Dadurch erhöht sich in einem Gebiet mit 
ungeschützten Schafen die Wahrscheinlichkeit, dass durch den Abschuss die Schä-
den sogar zunehmen (Fernandez-Gil et al. 2016; Fabbri et al. 2018).

 Kann die Ausrichtung auf eine Einzelentnahme helfen, soziale Ziele zu erreichen?
Verschiedene Bevölkerungsgruppen haben unterschiedliche, teils gegensätzliche 
Einstellungen gegenüber dem Wolf (Lehnen et  al. 2021). Interessengruppen, die 
direkt und negativ von Wölfen beeinträchtigt werden, fordern häufig eine Bejagung 
oder vereinfachte Genehmigungsverfahren für Abschüsse (Treves et al. 2013), wäh-
rend naturschutzorientierte Gruppen solchen Maßnahmen kritisch gegenüberstehen 
(Swan et al. 2017). Im Allgemeinen wird davon ausgegangen, dass die gezielte Ent-
nahme von wenigen Individuen auch bei denjenigen, die eine generelle Bejagung 
ablehnen, auf größeres Verständnis treffen wird (Linnell 2011; Vogt et al. 2022). 
Insofern kann die gezielte Tötung eines einzelnen, schadenstiftenden Wolfs ein 
Kompromiss sein, der beiden Gruppen entgegenkommt.

9.4.3  Nicht-letale Herdenschutzmaßnahmen

Um Übergriffe von Wölfen auf Nutztiere zu reduzieren, sind nicht-letale Herden-
schutzmethoden deutlich effektivier als letale Entnahmen (McManus et al. 2014; 
Miller et al. 2016; Treves et al. 2016; Stone et al. 2017; van Eeden et al. 2018b; 
Bruns et  al. 2020). Farmen in Idaho, USA, die nicht-letale Formen von Herden-
schutzmethoden einsetzten, konnten Nutztierübergriffe durch Wölfe dreimal stärker 
reduzieren als Farmen, welche nur letale Entnahmen anwandten (Stone et al. 2017). 
Auch die Erfahrungen aus Europa zeigen, dass korrekt angewandte nicht-letale 
Herdenschutzmaßnahmen den Verlust von Nutztieren durch Großkarnivoren dras-
tisch reduzierten (Linnell und Cretois 2018). Der Effekt ist besonders deutlich, 
wenn sie gezielt in Prädations-Hotspots eingesetzt werden (Pimenta et al. 2018).

Bewährt haben sich elektrische Zäune, die Kombination von elektrischen Zäu-
nen und Herdenschutzhunden und für frei weidende Schafe eine Behirtung in Kom-
bination mit wolfsabweisenden Nachtpferchen und ggf. Herdenschutzhunden 
(z. B. Espuno et al. 2004; Salvatori und Mertens 2012; Linnell und Cretois 2018; 
Ricci et al. 2018; Khorozyan und Waltert 2019; Bruns et al. 2020). Insbesondere bei 
Rindern ist die Umstellung des Herdenmanagements (Geburtensynchronisation und 
besonderer Schutz der jungen Kälber) eine weitere erfolgreiche Maßnahme (Breck 
et al. 2011; Álvares et al. 2014; Pimenta et al. 2017). Als Sofort-Maßnahme sind für 
einen begrenzten Zeitraum auch rein visuelle Barrieren wie Lappenzäune effektiv 
(Musiani et al. 2003; Davidson-Nelson und Gehring 2010; Stone et al. 2017; Ilio-
poulos et al. 2019; Bruns et al. 2020). Inzwischen ist eine Kombination aus Lappen- 
und Elektrozaun entwickelt worden (sogenannte Turbo-Fladry), durch die Wolfs-
übergriffe ebenfalls erfolgreich reduziert werden (Lance et  al. 2010; Stone et  al. 
2017). In den zweimal jährlich erscheinenden Carnivore Damage Prevention News 
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(http://www.protectiondestroupeaux.ch/cdpnews/) finden sich viele Fallbeispiele 
und Erfahrungsberichte aus der Praxis rund um das Thema Herdenschutz.

Allerdings zeigten mehrere Studien, dass insbesondere Elektrozäune häufig 
nicht korrekt aufgebaut und gewartet werden (Wam et al. 2003 zit. nach Linnell und 
Cretois 2018; Krofel et al. 2011; Frank und Eklund 2017), wodurch ihre Schutz-
wirkung eingeschränkt ist. Auch in Deutschland betrifft ein Großteil der wolfsver-
ursachten Schäden nicht oder nicht korrekt geschützte Nutztiere (BfN und DBBW 
2019; DBBW 2020b, 2021). So waren in einigen Bundesländern in über 80 % der 
Wolfsübergriffe auf Schafe keine korrekt angewandten Herdenschutzmaßnahmen 
vorhanden. Es ist daher unabdingbar, dass Herdenschutzmaßnahmen nicht nur ge-
fördert werden, sondern auch sichergestellt wird, dass sie korrekt angewandt wer-
den (Linnell et al. 2012; Berce und Černe 2020).

Die große Herausforderung besteht darin, Anreize für Tierhaltende zu schaffen, 
um deren Motivation zu erhöhen, Herdenschutzmaßnahmen korrekt anzuwenden 
und in Stand zu halten (Linnell und Cretois 2018). Wenn es zu vermehrten Über-
griffen auf Nutztiere kommt, brauchen die Betroffenen rasche Abhilfe. Eine sach-
gerechte Überprüfung der bestehenden Schutzmaßnahmen und die zeitnahe logisti-
sche Unterstützung für einen verbesserten Schutz, etwa durch Notfallzaunsets, 
sollten erste Priorität für amtliche Stellen sein.

9.4.4  Zusammenfassung der Datenlage zur Eignung 
verschiedener Managementmaßnahmen für eine 
Minimierung von Wolfsübergriffen auf Nutztiere

Obwohl in vielen Teilen der Welt Großkarnivoren traditionell mit dem Ziel getötet 
werden, Übergriffe auf Nutztiere zu verhindern (Treves 2019), gibt es keine wissen-
schaftlichen Belege dafür, dass dadurch die Schäden deutlich verringert werden, es 
sein denn, der Wolfsbestand wird drastisch reduziert oder ganz ausgelöscht (Bjorge 
und Gunson 1985; Musiani et  al. 2005; Krofel et  al. 2011; Linnell und Cretois 
2018). Eine generelle Bejagung von Wölfen, ohne sie großflächig auszurotten, ist 
offensichtlich kein geeignetes Mittel, um Nutztierschäden in Deutschland zu ver-
ringern. Getötete Wölfe werden rasch wieder durch Reproduktion oder Neu-
zuwanderer ersetzt, und auch diese Wölfe werden ungeschützte Weidetiere als 
Nahrungsquelle entdecken und nutzen, wenn keine geeigneten Herdenschutzmaß-
nahmen umgesetzt werden.

Auch die häufig geäußerte Idee, bestimmte Gebiete frei von Wölfen zu halten 
(BSZ 2017; Bauernbund Brandenburg 2018; CDU/CSU 2018), ist nicht zielführend, 
um Nutztierübergriffe zu reduzieren. Erstens ist dies gegenwärtig mit der recht-
lichen Situation unvereinbar (Trouwborst 2018). Zweitens können auch durch-
wandernde Wölfe erhebliche Schäden an ungeschützten Weidetieren verursachen 
(Imbert et al. 2016; Mayer et al. 2022). Dies zeigen auch Daten aus Deutschland 
(vergleiche DBBW 2016–2020; NLWKN 2021; Mayer et  al. 2022). Das 
 Schadensniveau kann in einem solchen Gebiet entsprechend hoch bleiben, auch 
wenn eine Ansiedlung von Wölfen durch kontinuierliche Abschüsse verhindert wird.
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Im Gegensatz zu einer undifferenzierten allgemeinen Bejagung des Wolfs kann 
die gezielte Entnahme von Einzeltieren wirksam sein (Swan et al. 2017). Allerdings 
haben Einzelfallentnahmen nur dann einen nachhaltigen Effekt, wenn es sich tat-
sächlich um Individuen handelt, die gelernt haben, funktionstüchtige Schutzmaß-
nahmen zu überwinden und die sich damit Zugang zu Nutztieren verschaffen, die 
vor anderen Wölfen in der Region sicher sind. Ansonsten werden auch durch selek-
tive Entnahmen die Schäden, wenn überhaupt, nur vorübergehend verringert (Stahl 
et al. 2001; Blejwas et al. 2002; Stahl et al. 2002). Zudem ist es sehr schwierig, in 
der freien Natur ein bestimmtes Individuum sicher zu identifizieren (Linnell et al. 
1999; Stahl et al. 2002; Lennox et al. 2018). Dies zeigen auch die bisherigen Er-
fahrungen aus Deutschland. Selbst in einem Gebiet mit nur einem territorialen 
Einzelwolf kann sich der Abschuss dieses Tieres als unerwartet schwierig gestalten 
(Mayer et al. 2022). Um zu gewährleisten, dass mit hoher Wahrscheinlichkeit tat-
sächlich das schadensverursachende Tier erlegt wird, müssen solche Abschüsse in 
engem räumlichem und zeitlichem Zusammenhang mit dem Schadensfall stehen 
(Treves und Naughton-Treves 2005). Sowohl die FFH RL als auch das Bundes-
naturschutzgesetz lassen letale Entnahmen nur dann zu, wenn es keine zumutbaren 
Alternativen gibt. Empfohlene Herdenschutzmaßnahmen werden in aller Regel als 
zumutbare Alternative betrachtet. In den seltenen Fällen, in denen ein Wolf nach-
weislich gelernt hat, empfohlene Schutzmaßnahmen zu überwinden, kann eine se-
lektive Entnahme tatsächlich zur Konfliktlösung beitragen.

Die Datenlage der hier ausgewerteten Quellen zeigt eindeutig: Der einzige Weg, 
um in Koexistenz mit den Wölfen in breiter Fläche eine dauerhafte Reduktion von 
Schäden an Nutztieren zu erreichen, ist die fachgerechte Umsetzung von Herden-
schutzmaßnahmen. Übergriffe auf Nutztiere lassen sich zwar auch dadurch nicht 
vollständig verhindern. Sie können jedoch durch korrekt angewandte Herden-
schutzmaßnahmen deutlich reduziert werden. Die Wirksamkeit von nicht-letalen 
Herdenschutzmaßnahmen zur Verhinderung von Übergriffen auf Nutztiere ist ein-
deutig stärker belegt als der Effekt letaler Methoden (Miller et  al. 2016; Treves 
et al. 2016; Eklund et al. 2017; Lennox et al. 2018; Moreira-Arce et al. 2018; van 
Eeden et al. 2018a, b; Treves 2019). Es gibt daher einen breiten Konsens in der 
Wissenschaft, dass nicht-letale Methoden zur Verringerung von Nutztierüber-
griffen durch große Karnivoren nicht nur effektiver, sondern aus ökologischen, 
rechtlichen und wildtierpolitischen Gründen vertretbarer und gesellschaftlich tole-
rierter sind als letale Methoden (Bergstrom 2017; Stone et al. 2017; Vucetich et al. 
2017; Bruns et al. 2020)

9.5  Der Weg zu einem evidenzbasierten und 
lösungsorientierten Wolfsmanagement

Wissenschaft und Praxis liefern Daten, Erkenntnisse und Erfahrungen über die ge-
samte Bandbreite der Managementmaßnahmen, die technisch möglich sind. Jedoch 
gibt die Wissenschaft nicht vor, was richtig oder falsch, gut oder schlecht ist. So 
kommt die Wissenschaft nicht per se zu dem Schluss, dass es notwendig oder sogar 
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angemessen ist, Wölfe zu bejagen (Vucetich et al. 2017). Die Antwort auf die Frage, 
ob Wölfe bejagt werden sollten, ergibt sich aus den Zielen und Wertevorstellungen 
der Gesellschaft, die in gesetzlichen Regelwerken ihren Widerhall finden. In diesem 
Text geht es unter anderem um die Frage, ob der Wolf bejagt werden muss, um be-
stimmte Ziele zu erreichen. Wie gezeigt wurde, ist dies für eine nachhaltige Ver-
ringerung der wolfsverursachten Nutztierschäden nicht der Fall.

9.5.1  Klare Zielvorgabe für das Management

Zunächst ist es wichtig, sich zu vergegenwärtigen, was das primäre Ziel einer 
Managementmaßnahme ist. Dieses sollte klar definiert und dann die dafür passen-
den Maßnahmen gewählt werden. Auf Basis verfügbarer wissenschaftlicher Er-
kenntnisse muss bereits vorab evaluiert werden, ob die in Frage kommenden Maß-
nahmen überhaupt geeignet sind, das Ziel zu erreichen, insbesondere dann, wenn 
diese auch das Töten von empfindungsfähigen und noch dazu streng geschützten 
Tieren beinhalten. Um überprüfen zu können, wie wirksam die gewählten Manage-
mentmaßnahmen in der konkreten Situation sind, in der sie zum Einsatz kommen, 
werden Kriterien zur Bewertung des Erfolgs oder Misserfolgs benötigt.

In dem hier dargelegten Beispiel ist das Managementziel eine deutliche und 
nachhaltige Minimierung der Anzahl von Wolfsübergriffen auf Nutztiere. Das 
gesamtgesellschaftliche Anliegen, die Weidetierhaltung auch in Wolfsgebieten zu 
erhalten, lässt sich nur umsetzen, wenn die Tierverluste mit einem vertretbaren Auf-
wand auf ein Minimum reduziert werden können. Kein Tierbesitzer möchte in der 
Ungewissheit leben und arbeiten, seine Tiere tot auf der Weide vorfinden zu müs-
sen. Die Tierhaltenden müssen die Gewissheit haben, dass ihre Erwerbsgrundlage 
durch die Anwesenheit von Wölfen nicht infrage gestellt wird. Sie müssen sich da-
rauf verlassen können, dass die Managementmaßnahmen, die zu einer Minimierung 
von Wolfsübergriffen auf Nutztiere führen sollen, effektiv sind. Kriterien zur Er-
folgskontrolle dieser Managementmaßnahmen können konkrete Werte sein, unter 
welche die Anzahl der Übergriffe innerhalb einer bestimmten Zeit und Gebiets-
kulisse gesenkt werden sollen (Tab. 9.1). Diese Zielgrößen müssen nicht starr sein. 
So könnten zum Beispiel in Gebieten, in die Wölfe neu einwandern, für eine Über-
gangsfrist andere Kriterien gelten als in Gebieten mit jahrelanger Wolfspräsenz. Die 
gesetzten Zielmarken dienen dem Wolfsmanagement als Erfolgskontrolle. Sie er-
möglichen es, gezielt dort nachzusteuern und Ressourcen zu bündeln, wo die an-
visierten Zielmarken deutlich verfehlt und damit das Ziel nicht erreicht wurde.

9.5.2  Geld allein hilft nicht

In Deutschland steigen die jährlichen Ausgaben der Bundesländer für Schadensaus-
gleich wie für Präventionsmaßnahmen stetig an (DBBW Schadensberichte 
2016–2021). Dies ist in einer schnell wachsenden Wolfspopulation nicht ver-
wunderlich, da neue Gebiete von Wölfen besiedelt und ein immer größer werdender 
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Tab. 9.1 Prinzip eines lösungsorientierten Wildtiermanagements am Beispiel des Wolf-Nutztier- 
Konfliktes
Table 9.1 Principle of solution-oriented wildlife management using wolf-livestock conflict as 
an example

Generelle Vorgehensweise Beispiel Wolf – Nutztierkonflikt
Identifizieren des Konfliktes Wölfe töten wiederholt Nutztiere in einem Gebiet.
Formulieren des Ziels Übergriffe auf Nutztiere in diesem Gebiet deutlich und 

nachhaltig reduzieren.
Definieren von Messgrößen zur 
Bewertung des Erfolgs/Misserfolgs 
der Managementmaßnahme

Übergriffe auf Nutztiere auf ein vorher zu definierendes 
Maximum, z. B. pro Territorium/Gemeinde/Landkreis/
Halter und Jahr senken.

Identifizieren von Maßnahmen, die 
geeignet sind, um das Ziel zu 
erreichen

Implementierung von regional angepassten 
Herdenschutzmaßnahmen (z. B. Elektrozäune, 
Herdenschutztiere, betriebliche Maßnahmen).
Beratung von Nutztierhaltenden.

Erfolgskontrolle/Anpassen der 
Maßnahmen

Monitoring der Funktionstüchtigkeit von 
Herdenschutzmaßnahmen.
Monitoring der Wirksamkeit von 
Herdenschutzmaßnahmen.
Weiterentwicklung von Herdenschutzmaßnahmen.
Bei wiederkehrenden Schäden an Weidetieren, die 
durch nachweislich empfohlene und umgesetzte 
Schutzmaßnahmen geschützt waren, selektive 
Entnahme des Wolfes.

Personenkreis von Nutztierhaltenden damit konfrontiert wird, ihre Tiere vor Über-
griffen schützen zu müssen. Die Ausgaben für Herdenschutz lagen zuletzt um das 
10- bis 20-fache höher als die Summen für Schadensausgleich (DBBW 2020b, 
2021). Dies zeigt, dass die Bundesländer den Schwerpunkt auf die Prävention der 
Nutztierschäden legen, was ausdrücklich zu begrüßen ist. Mittlerweile fördern alle 
Bundesländer mit Wolfsterritorien Herdenschutzmaßnahmen.

Allerdings finden Nutztierübergriffe nicht nur in Gebieten statt, in denen Wölfe 
durchwandern oder die neu besiedelt werden. Auch in Gebieten, in denen bereits 
seit mehreren Jahren Wölfe leben, kommt es lokal noch immer zu Übergriffen. Teil-
weise können Prädations-Hotspots über mehrere Jahre bestehen bleiben. Offenbar 
ist die Auszahlung von Fördergeldern für Herdenschutzmittel allein nicht aus-
reichend, um die Anzahl der Übergriffe deutlich zu senken. Diese Erkenntnis ist 
weder neu noch für Deutschland exklusiv. Eine stichprobenartige Überprüfung von 
geförderten „raubtierabweisenden“ Zäunen in Schweden ergab das ernüchternde 
Ergebnis, dass 86 % Prozent der Zäune nicht funktionstüchtig waren (Frank und 
Eklund 2017). Ähnliche Erfahrungen gibt es auch aus anderen Ländern (Krofel 
et al. 2011). Also muss neben den finanziellen Mitteln auch die fachliche Expertise 
für die korrekte Anwendung und Wartung zur Verfügung stehen und die Funktions-
tüchtigkeit von Schutzmaßnahmen routinemäßig überprüft werden (Linnell et  al. 
2012; Khorozyan und Waltert 2019b). Idealerweise entwickelt sich unter den Tier-
haltenden eine hohe Fachkompetenz und Eigenmotivation, den Herdenschutz effek-
tiv und sicher umzusetzen. Dies geschieht jedoch nicht von heute auf morgen.
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9.5.3  Wirksamkeit von Schutzmaßnahmen prüfen

In der Auswertung der wissenschaftlichen Literatur ist deutlich geworden, dass 
nicht-letale Herdenschutzmaßnahmen, die darauf abzielen, Wölfen den Zugang zu 
Nutztieren zu verwehren, wirksamer sind als Abschüsse. Dennoch ist davon auszu-
gehen, dass es zwischen den verschiedenen Schutzmaßnahmen Unterschiede in der 
Wirksamkeit gibt. Voraussetzung für einen Vergleich der Effektivität verschiedener 
Herdenschutzmethoden sind Daten zur Funktionstüchtigkeit der im Einsatz be-
findlichen Maßnahmen. Allerdings gibt es bis heute aus Deutschland, abgesehen 
von kleinen Einzelfallstudien (Hartleb et  al. 2017; Kamp 2021), keine aussage-
kräftigen Untersuchungen dazu, wie viel Prozent der geförderten Herdenschutz-
maßnahmen im Einsatz tatsächlich funktionstüchtig sind. Vor dem Hintergrund ste-
tig steigender Ausgaben für Präventionsmaßnahmen und der prekären finanziellen 
Situation von Schäferinnen und Schäfern ist diese Diskrepanz schwer verständlich. 
Wenn nicht klar ist, ob die geförderten Herdenschutzmaßnahmen funktionstüchtig 
angewandt werden, können auch keine Aussagen zur unterschiedlichen Effektivität 
verschiedener Herdenschutzmaßnahmen getroffen werden. In der Regel werden 
Angaben zu vorhandenen Schutzmaßnahmen während der Begutachtung von ge-
schädigten Nutztieren aufgenommen. Allerdings ist es im Nachhinein oft schwierig 
festzustellen, ob die Schutzmaßnahmen zum Zeitpunkt eines Angriffs ordnungs-
gemäß funktioniert hat. Daher sind stichprobenartige Kontrollen, unabhängig vom 
Auftreten von Übergriffen, erforderlich, um ausreichende Daten über die Funk-
tionalität von Präventionsmaßnahmen zu erhalten. Dies ist nicht als Kontrolle der 
Tierhaltenden zu verstehen, sondern notwendig, um die Ursachen von Übergriffen 
besser beurteilen und in der Folge abstellen zu können. Solche Kontrollen müssen 
mit viel Fingerspitzengefühl durchgeführt werden, um Misstrauen oder Ressentiments 
zu vermeiden. Der Zweck der Schadensverhütung und des Schadensausgleichs 
besteht schließlich darin, Missstände zu mildern und nicht zu verschlimmern. 
Andererseits sind Kontrollen gerechtfertigt, wenn Präventionsmaßnahmen mit 
öffentlichen Geldern finanziert werden. Es ist wichtig, dass Nutztierhaltende ver-
stehen, dass das Ziel darin besteht, die wirksamsten Präventionsmaßnahmen zu er-
mitteln und so die Schäden zu minimieren. Die informierte Zustimmung zu solchen 
Kontrollen sollte Bestandteil der Finanzierungsunterlagen und der mit den Nutztier-
haltenden unterzeichneten Vereinbarungen sein (Rigg 2022).

Einige Bundesländer führen in ihren Schadensstatistiken an, ob bei einem Wolfs-
übergriff ein „Mindestschutz“ vorhanden war. Der sogenannte Mindestschutz ist ein 
Kompromiss zwischen dem Aufwand des Tierhalters und der Sicherheit gegenüber 
Wolfsangriffen. Die Vorgaben für den Mindestschutz sind entsprechend geringer als 
für den empfohlenen Herdenschutz und unterscheiden sich teilweise zwischen den 
Bundesländern. In der Regel ist ein Mindestschutz nur bei Schafen, Ziegen und 
Gatterwild als Voraussetzung für Ausgleichszahlungen im Schadensfall definiert 
(Details dazu sind in den jährlichen Berichten zu Prävention und Nutztierschäden 
ausgeführt: https://dbb- wolf.de/mehr/literatur- download/berichte- zu- praevention- 
und- nutztierschaeden). Die Angabe, ob ein Mindestschutz vorhanden war, sagt 
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nichts darüber aus, ob ein Zaun zum Zeitpunkt des Übergriffs funktionstüchtig war 
und ob dieser durch den Wolf oder von den Schafen überwunden wurde. Ein tech-
nisch funktionstüchtiger Zaun verliert seine Wirksamkeit, wenn die gekoppelte Flä-
che zu klein ist und die Schafe darin einer potenziellen Bedrohung nicht ausweichen 
können und ausbrechen.

Um zu verstehen, warum trotz steigender Präventionsausgaben die Nutztier-
schäden teilweise auch in Gebieten mit jahrelanger Wolfspräsenz nicht zurück-
gehen, sind Daten zur Funktionstüchtigkeit der geförderten Schutzmaßnahmen 
notwendig. Erst auf Basis dieser Daten lassen sich Aussagen zu möglichen Unter-
schieden in der Wirksamkeit verschiedener Schutzmaßnahmen treffen. Zudem kann 
durch solche Untersuchungen überprüft werden, ob die Verwendung öffentlicher 
Mittel für die Förderung von fachlich empfohlenen Herdenschutzmaßnahmen eine 
sinnvolle Investition darstellt (van Eeden et  al. 2018b). Empfehlungen dazu, wie 
entsprechende Untersuchungen mit einem robusten und zuverlässigen Studien-
design entwickelt werden sollten, finden sich bei van Eeden et al. (2018b), Treves 
(2019), Treves et al. (2019), Louchouarn et al. (2020), Oliveira et al. (2021). Neben 
der Untersuchung der rein technischen Aspekte des Herdenschutzes ist es ebenso 
wichtig herauszufinden, wie die Akzeptanz gegenüber Herdenschutzmaßnahmen 
bei den Tierhaltenden verbessert und deren Eigenmotivation erhöht werden kann. 
Auch die effektivste Schutzmaßnahme bleibt nutzlos, wenn sie nicht angewandt 
wird. Nutztierhaltende sollten daher schon in die Konzeption entsprechender Pro-
jekte mit eingebunden werden, um sicherzustellen, dass die Fragen untersucht wer-
den, deren Beantwortung für sie am dringendsten ist. Zudem ist bei den Nutztier-
haltenden ein Erfahrungsschatz vorhanden, der unersetzbar ist, um pragmatische, 
lokal angepasste Herdenschutz-Lösungen zu entwickeln und so Nutztierübergriffe 
von Wölfen langfristig zu minimieren.

9.6  Fazit

Übergriffe von Wölfen auf Nutztiere werden am effektivsten durch die korrekte 
Umsetzung von nicht-letalen Herdenschutzmaßnahmen nachhaltig verhindert. Die 
aktuellen Wolfsverordnungen einiger Bundesländer konzentrieren sich im Kontext 
von Nutztierschäden jedoch vor allem darauf, wann die in den Ländern geltenden 
Kriterien für einen Abschuss erfüllt sind (BbgWolfVO 2018; SächsWolfMVO 2019; 
NWolfVO 2020). Allerdings entsprechen diese Abschusskriterien überwiegend 
nicht den hier erläuterten Voraussetzungen für selektive Abschüsse. Wie anhand der 
wissenschaftlichen Evidenz aufgezeigt wurde, ist damit den Tierhaltenden nur sel-
ten geholfen, insbesondere wenn nicht die schadensverursachenden Tiere erlegt 
werden. Solche Maßnahmen, wie auch eine immer wieder geforderte generelle Be-
jagung, mögen vielleicht ein probates Mittel sein, um politischem Druck zu be-
gegnen, sie sind jedoch nach Auswertung der wissenschaftlichen Literatur keine 
wirksamen Maßnahmen, um Übergriffe auf Nutztiere zu minimieren und den be-
troffenen Weidetierhaltenden wirklich zu helfen.
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Insbesondere die Berufsschäferinnen und Berufsschäfer in Deutschland sind, un-
abhängig vom Wolf, schon lange in einer extrem schwierigen wirtschaftlichen Lage. 
Die Rückkehr des Wolfes ist in dieser Situation für einige der Tropfen, der das Fass 
zum Überlaufen bringt. Durch den nun permanent erforderlichen Herdenschutz 
steigt die ohnehin schon hohe Arbeitsbelastung weiter. Wollen wir als Gesellschaft 
die Weideschafhaltung auch zukünftig erhalten, muss die wirtschaftliche Lage der 
Tierhaltenden deutlich verbessert werden, unabhängig davon, ob es Wölfe gibt. Die 
von einigen Bundesländern inzwischen eingeführte Weidetierprämie ist hier ein 
Schritt in die richtige Richtung, um den durch den Herdenschutz erforderlichen zu-
sätzlichen Arbeitsaufwand finanziell abzupuffern.

Das Wissen, wie Weidetiere vor Übergriffen durch Wölfe geschützt werden kön-
nen, und das technische Know-how dafür sind heute auch in Deutschland vor-
handen. Die Methoden sind seit Jahrzehnten bekannt, auch wenn sie stets wei-
terentwickelt und den lokalen Bedingungen angepasst werden sollten. Viele 
Tierhaltende haben hier inzwischen ein hohes Maß an Fachkompetenz entwickelt. 
In den nächsten Jahren geht es darum, Wege zu finden, wie die Akzeptanz von 
Schutzmaßnahmen und die Eigenmotivation der Tierhaltenden, diese anzuwenden, 
erhöht werden kann. Nur durch einen möglichst flächendeckenden fachgerechten 
Einsatz von Herdenschutzmaßnahmen kann verhindert werden, dass Wölfe an nicht 
korrekt geschützten Tieren das Überwinden dieser Maßnahmen erlernen. Die Er-
fahrung aus den vergangenen 20 Jahren zeigen, dass die reine Finanzierung von 
Präventionsmaßnahmen nicht ausreicht. Um die Funktionstüchtigkeit der ein-
gesetzten Schutzmaßnahmen zu gewährleisten, ist eine routinemäßige Überprüfung 
notwendig. Daneben sollte jeder Tierhaltende bei Bedarf auch fachliche Expertise 
zur korrekten Anwendung der Maßnahmen in Anspruch nehmen können. Vor allem 
in Gebieten mit Prädations-Hotspots sollte aktiv auf die Tierhaltenden zugegangen 
werden, damit Herdenschutzmaßnahmen konsequent umgesetzt werden.

Um gezielter als bisher auf die steigende Zahl von Übergriffen auf Nutztiere in 
Deutschland reagieren zu können, werden dringend Daten zur Funktionstüchtigkeit, 
Anwendbarkeit und Akzeptanz der eingesetzten Herdenschutzmaßnahmen benötigt. 
Diese Daten sind zudem die Grundlage für wissenschaftliche Studien zu möglichen 
Unterschieden in der Wirksamkeit verschiedener Herdenschutzmethoden. Ent-
sprechende Untersuchungen sind nur in enger Zusammenarbeit zwischen Weide-
tierhaltung und Wissenschaft möglich. Der Weg von einem emotionsbasierten hin 
zu einem evidenzbasierten Wolfsmanagement führt über wissenschaftlich robuste 
Daten und Analysen, basierend auf der Fachkompetenz und den praktischen Er-
fahrungen der Weidetierhaltenden.
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10.1  Einleitung

Der Rotfuchs Vulpes vulpes ist einer der am weitesten verbreiteten Mesoprädatoren. 
Sein Verbreitungsgebiet erstreckt sich über einen Grossteil von Europa, Asien und 
Nordamerika, wo er von der Wüste bis ins Gebirge in den unterschiedlichsten Lebens-
räumen vorkommt (Lloyd 1980). In Europa haben seine Bestände im 20. Jahrhundert 
zugenommen, was darauf zurückzuführen ist, dass 1) in den 1980er-Jahren die Toll-
wut erfolgreich bekämpft (Wandeler 1988; Chautan et al. 2000) und teilweise ganz 
eliminiert werden konnte und 2) sich die Lebensbedingungen der Füchse verbessert 
haben, weil ihnen die moderne Kulturlandschaft in Form von liegen  gebliebenen 
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Feldfrüchten und organischen Abfällen mehr Nahrung bot. Als anpassungsfähige Ge-
neralisten konnten sie ihren Lebensraum zudem auf menschliche Siedlungsgebiete 
ausdehnen (Harris 1977; Breitenmoser-Würsten et al. 2001; Gloor et al. 2001).

Füchse werden in Europa intensiv bejagt. In Jagdkreisen werden verschiedene 
Gründe geltend gemacht, warum hohe Fuchsbestände als problematisch erachtet 
werden: der Prädationsdruck auf jagdbare und bedrohte Arten sowie Nutztiere, die 
Zoonosen Tollwut und Echinokokkose sowie auf Haustiere übertragbare Krankhei-
ten wie Staupe oder Räude und Konflikte zwischen Mensch und Fuchs im Sied-
lungsraum. Letztere sind besonders ausgeprägt, wenn Füchse von den Menschen 
gefüttert und dadurch zutraulich werden (Bontadina et al. 2001b).

Allerdings gibt es zunehmend Hinweise, dass die vorherrschende Art der Bejagung 
von Mesoprädatoren wie Rotfüchsen, Schakalen oder Kojoten die Bestände nicht im 
gewünschten Umfang und somit die verursachten Schäden nicht nachhaltig reduziert 
werden können. Denn das Dispersionsverhalten, das flexible Sozialverhalten und die 
dichteabhängige Reproduktion gleichen die Verluste durch die Jagd wieder aus (Funk 
1994; Heydon et al. 2000; Baker et al. 2002; Rushton et al. 2006; Minnie et al. 2016; 
Kämmerle et al. 2019b). Zudem hat ein Teil der jagdlichen Mortalität einen kompen-
satorischen Charakter: Aufgrund der hohen natürlichen Mortalität würden viele 
Füchse ohnehin sterben, bevor sie reproduzieren (Harris und Smith 1987). Der ge-
naue Zusammenhang von Jagd und natürlicher Mortalität wäre zu untersuchen.

Aus wissenschaftlicher Sicht wird daher die Fuchsjagd sowohl aus praktischen 
und ökologischen, aber auch aus ethischen Gründen zunehmend kritisch gesehen 
und gefordert, dass die Jagd als letale Methode zur Kontrolle von Prädatoren auf 
eine solide Evidenzbasis gestellt wird (Doherty und Ritchie 2017; Bengsen et al. 
2020; Jiguet 2020).

Das Ziel dieses Artikels ist, anhand exemplarischer Daten aus der Schweiz und 
einer Diskussion der aktuellen Fachliteratur aufzuzeigen, warum die derzeitig prak-
tizierte Fuchsjagd die Anforderungen an ein wirksames Wildtiermanagement nicht 
erfüllt und welche Grundlagen für ein evidenzbasiertes Fuchsmanagement unter 
Einbezug nicht-letaler Massnahmen notwendig sind.

10.1.1  Ausgangslage

10.1.1.1  Demografie des Fuchses
Populationsdynamik, Sozialverhalten und Umweltbedingungen sind wichtige Fak-
toren, die Wildtierbestände beeinflussen (Cavallini und Lovari 1991; Funk und 
Gürtler 1991; Dorning und Harris 2019c). Im Vergleich zu anderen Karnivoren sind 
Füchse mit einem Durchschnittsalter von 2 bis 4 Jahren (Macdonald 1988) kurzle-
big, werden früh geschlechtsreif und haben wie andere Hundeartige mit durch-
schnittlich drei bis fünf Jungtieren relativ grosse Würfe (Lloyd et al. 1976; Doherty 
und Ritchie 2017). Obwohl es zum Rotfuchs weltweit zahlreiche Studien gibt, 
ist doch erstaunlich wenig über seine Populationsdynamik und seine sozialen 
 Beziehungen bekannt (Ansorge 1990; Funk und Gürtler 1991; Funk 1994; Devenish- 
Nelson et al. 2013; Dorning und Harris 2019c). Denn es gibt nur wenige verlässli-
che und vergleichbare Daten zur Lebensgeschichte (life history) von Füchsen, wel-
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che die Unterschiede zwischen den Populationen im Verbreitungsgebiet des Fuchses 
erklären könnten (Devenish-Nelson et al. 2013).

Die Produktivität einer Fuchspopulation ist abhängig von den vorherrschenden 
Umweltbedingungen, da diese die körperliche Verfassung der Tiere und damit die 
Überlebenswahrscheinlichkeit sowie die Fruchtbarkeit der Füchse beeinflussen. 
Gute Bedingungen führen zu gesteigerten Überlebensraten und hoher Fruchtbar-
keit, was zu einem stärkeren und schnelleren Populationswachstum führt (Funk 
1994; Devenish-Nelson et al. 2013).

Bekannt ist, dass Füchse ein sehr flexibles Sozialsystem haben, das abhängig von 
der Populationsdichte ist (Funk 1994). Bei tiefen Fuchsdichten leben Füchse zu-
meist paarweise (Macdonald und Bacon 1982). Bei hohen Dichten können sie 
Gruppen bilden, die aus bis zu zehn adulten Tieren bestehen, wobei das Geschlech-
terverhältnis ausgeglichen ist (Iossa et al. 2009; Dorning und Harris 2019c). Die 
Gruppe besteht aus dem dominanten Paar sowie einer variablen Anzahl nachrangi-
ger Tiere (Iossa et al. 2009; Dorning und Harris 2019c). Besonders hohe Dichten 
finden sich oft in urbanen Gebieten (Scott et al. 2014). Unter diesen Bedingungen 
kann der Anteil reproduzierender Fähen auf 40 bis 50 % sinken (Harris 1979; Voigt 
und Macdonald 1984), was auf populationsinterne Regulationsmechanismen hin-
deutet (Funk 1994; Börner 2014).

Dorning und Harris (2019b) weisen darauf hin, dass es schwierig ist, jeweils die 
genaue Gruppengrösse festzustellen. Denn es gibt einen hohen Anteil an Tieren, die 
zwischen den Gruppen wechseln und in angrenzenden Territorien nach Futter suchen. 
Dabei handelt es sich meist um nachrangige Individuen. Zudem ist die Gruppendyna-
mik gross, da Füchse sowohl kurz- als auch langfristige Beziehungen eingehen kön-
nen (Dorning und Harris 2019c). Gerade für ein angewandtes Populationsmanage-
ment ist es jedoch entscheidend, die sozialen Netzwerke bei Füchsen zu verstehen 
(Dorning und Harris 2019a) und Populationsdichten abschätzen zu können.

Wie Studien gezeigt haben, kann eine kurzfristige Reduktion des aktuellen, loka-
len Fuchsbestandes durch massive Massnahmen wie Giftköder zum einen dazu füh-
ren, dass die Ovulationsrate bei Fähen und die Überlebensrate von Jungtieren und 
erwachsenen Tieren steigen (Funk und Gürtler 1991; Funk 1994; Marlow et  al. 
2016). Zum anderen kann die Rate der Unfruchtbarkeit sowie das Durchschnittsal-
ter, in dem Füchse zum ersten Mal erfolgreich Junge haben, sinken (Marlow 
et al. 2016). Dadurch und durch einwandernde Tiere bleiben die Populationsdichten 
trotz hohen Jagddrucks stabil (Zimen 1984; Devenish-Nelson et al. 2013).

10.1.1.2  Populationsentwicklung des Fuchses am Beispiel 
der Schweiz

Wie in Europa fluktuierten die Fuchsbestände auch in der Schweiz bis Mitte des 20. 
Jahrhunderts, wobei die langfristigen Bestandszahlen grundsätzlich anstiegen 
(Chautan et al. 2000). In der Folge der schweren Tollwut-Epidemie, die auf dem 
europäischen Kontinent in den 1970er- und 1980er-Jahren unter den Fuchspopula-
tionen grassierte, sanken die Fuchsdichten drastisch (Gilbert und Chipman 2020). 
Die Epidemie erreichte die Schweiz 1967 (Steck und Wandeler 1980) und die 
Fuchsdichten erreichten 1984 ihren Tiefpunkt (Breitenmoser et  al. 2000; Müller 
et al. 2000). Aufgrund der umfangreichen oralen Impfkampagnen gegen Tollwut, 
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die ab 1978 in der Schweiz erfolgreich durchgeführt wurden (Wandeler 1988), er-
holte sich die Fuchspopulation ab 1985 wieder (Kappeler 1991; Breitenmoser et al. 
2000). Der letzte endemische Tollwutfall wurde 1996 registriert, und nach dem Ein-
satz von nahezu 2,8 Millionen Ködern zur oralen Immunisierung der Füchse gegen 
Tollwut gilt die Schweiz nach den Kriterien der WHO (1990; www.oie.int. 2016) 
seit 1999 als tollwutfrei (Breitenmoser et al. 2000; Zanoni et al. 2000).

Die deutliche Zunahme der Fuchsbestände nach der Tollwutepizootie widerspie-
gelte sich in steigenden Abschuss- und Fallwildzahlen (Breitenmoser-Würsten et al. 
2001). Allerdings muss man solche Statistiken mit Vorsicht interpretieren, da sie von 
verschiedenen Faktoren beeinflusst werden (Gloor et al. 2001). Wollte man ein realis-
tisches Bild der Bestände erhalten, müsste man die Bestände systematisch erfassen, 
was jedoch bisher nicht erfolgte. Gemäss der Schweizer Jagdstatistik nahmen ab 1985 
die Abschuss- und Fallwildzahlen zu, bis die Abschüsse im Jahr 1998 ihren Höhe-
punkt erreichten (Breitenmoser et al. 2000; jagdstatistik.ch). Ab 1998 sanken die Ab-
schüsse bis 2020 stetig. Wir gehen davon aus, dass dieser Rückgang eher durch einen 
geringeren Jagddruck als durch einen tatsächlichen Rückgang der Populationen zu 
erklären ist. Dafür sprechen die durchgängig steigenden Fallwildzahlen, welche aller-
dings auch mit einem kontinuierlich zunehmenden Verkehrsaufkommen korrelieren.

Die langfristige Zunahme der Fuchspopulationen seit 1930 dürfte auf Verände-
rungen im Lebensraum beruhen (Breitenmoser-Würsten et  al. 2001). Zum einen 
stand den Füchsen in der modernen Kulturlandschaft mehr Nahrung zur Verfügung 
(Breitenmoser-Würsten et al. 2001; Jahren et al. 2020) und zum anderen drangen ab 
den 1980er-Jahren die Füchse vermehrt in Siedlungsgebiete vor, wo sie gute Le-
bensbedingungen vorfanden und ihnen ihr hohes Anpassungsvermögen eine dauer-
hafte Besiedlung dieses Lebensraumes ermöglichte (Harris 1977; Macdonald 1988; 
Gloor et al. 2001).

10.1.2  Aktuelles Fuchsmanagement in der Schweiz

Ähnlich wie in anderen europäischen Ländern (Kämmerle et al. 2019b) beschränkt 
sich das Fuchsmanagement in der Schweiz vor allem auf die Jagd auf Füchse, mit 
dem Ziel, die hohen Fuchsbestände zu reduzieren und auf tiefem Niveau zu regulie-
ren, ohne dass dafür konkrete und messbare Zielvorgaben formuliert würden (Robin 
et al. 2017; Baumann et al. 2019). Die verbreitete Annahme ist, dass die Jäger und 
Jägerinnen die Bestände von Raubtieren in ihrer Dichte aktiv beeinflussen und 
reduzieren können, diese jedoch bei geringerem Jagddruck stark ansteigen wür-
den (Deutscher-Jagdverband 2019). Begründet werden die Abschüsse damit, dass 
Füchse auch jagdbare oder geschützte Arten wie Bodenbrüter, Feldhasen oder 
 Rehkitze erbeuten und somit Konkurrenten oder eine Gefährdung sind (Deutscher- 
Jagdverband 2019). Weiter soll der Fuchs eine Gefahr für Nutztiere wie Geflügel 
oder Lämmer und Zicklein darstellen, wobei es für Letztere kaum überprüfbare 
Grundlagen gibt (Breitenmoser-Würsten et al. 2001). Aus gesundheitlichen Grün-
den soll er vorbeugend bejagt werden, weil er Überträger von Zoonosen wie Tollwut 
und Echinokokkose ist (Deplazes et  al. 2004) oder auf Haustiere übertragbare 
Krankheiten wie Räude (Baker et al. 2004; Soulsbury et al. 2007; Soulsbury und 
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White 2015) und Staupe verbreitet (Ryser-Degiorgis und Capt 2003). Diese Gefahr 
steigt insbesondere in Siedlungsräumen, weil Füchse hier in hohen Dichten vor-
kommen (Baker und Harris 2000; Hegglin et  al. 2015; Gras et  al. 2018). Dazu 
kommt es in diesen Gebieten vermehrt zu Mensch-Wildtier-Konflikten, weil Füchse 
beispielsweise Schäden in Gärten anrichten oder Jungfüchse Unordnung und Stö-
rungen verursachen (Bontadina et al. 2001a; König 2007).

Die Jagd auf Füchse basiert jedoch meist nicht auf wissenschaftlichen Grundla-
gen (Jiguet 2020). Dazu bräuchte es verlässliche und vergleichbare Daten zu Fuchs-
beständen auf lokaler und regionaler Ebene, die Formulierung von klar definierten 
und messbaren Zielen, z. B. bezüglich der Abschuss- und Bestandeszahlen, einen 
verbindlichen, tierschutzkonformen Massnahmenkatalog sowie ein regelmässiges 
und repräsentatives Monitoring dieser Massnahmen (Robin et  al. 2017). In der 
Schweiz und in den meisten anderen europäischen Ländern werden jedoch weder 
konkrete Ziele formuliert noch die Erreichung der Ziele durch die Jagd überprüft. 
Zudem wird kein Bestandesmonitoring zum Rotfuchs durchgeführt, weshalb keine 
genauen Zahlen zur Populationsgrösse und deren Entwicklung existieren. In der 
Schweiz ist die Jagd- und Fallwildstatistik die einzige Datengrundlage zu Bestan-
desabschätzungen von Rotfüchsen. Schätzungen zufolge liegt die Dichte in ländli-
chen Gebieten im Mittelland bei drei bis vier Füchsen und im Siedlungsraum bei 
über zehn Füchsen pro km2 (Gloor 2002).

Erfahrungen aus der Zeit der Tollwutbekämpfung sowie die Zahlen aus der Jagd-
statistik legen daher die Vermutung nahe, dass die Jagd hohe Fuchsbestände kaum 
beeinflusst. Zur Eliminierung der Tollwut in der Schweiz war die Jagd nicht effektiv 
(Wandeler 1988). Erst mit der Impfkampagne konnte die Epidemie kontrolliert wer-
den (Zanoni et al. 2000). Auch in Europa war die Tollwutbekämpfung nicht erfolg-
reich (Anderson et al. 1981; Freuling et al. 2013), solange zur Populationsreduktion 
nur letale Methoden wie Jagd, Vergiftung oder Vergasung eingesetzt wurden. Die 
bekämpften Arten wurden mobiler und damit Kontakt- und Infektionsraten zwi-
schen Individuen häufiger. Zudem weisen Mesocarnivoren eine hohe demographi-
sche Resilienz auf (s. o., Wandeler 1988; Gilbert und Chipman 2020).

Seit 1999 wurden in der Schweiz durchschnittlich über 33.000 Füchse pro Jahr 
geschossen, wobei die Abschüsse bis 2019 stetig sanken (s. Abb. 10.1). Dies ent-
spricht einem geringen Jagddruck von < 1 Fuchs pro km2. Ist der Jagddruck jedoch 
zu gering und erfolgt die Jagd auf begrenzten Flächen, ist keine Regulierung mög-
lich, da eine im Vergleich zur Abschussrate höhere Reproduktionsrate und zusätz-
lich einwandernde Füchse die Verluste kompensieren (Zimen 1984; Funk 1994; 
Kämmerle et al. 2019a). Allerdings geben Comte et al. (2017) an, dass auch selbst 
bei hohem Jagddruck keine Reduktion der Fuchspopulation resultierte, hingegen 
die Prävalenz des Fuchsbandwurms Echinococcus multilocularis von 44 auf 50 % 
anstieg, während in dem Kontrollgebiet mit weniger Jagddruck die Prävalenz unver-
ändert blieb. In der Studie trugen die Jungfüchse eine höhere Wurmbürde als die 
Adulten. Es sind aber jeweils gerade die Juvenilen, die durch Abwanderung die 
Lücken, die durch die Jagd entstehen, kompensieren und daher wesentlich zur Ver-
breitung von E. multilocularis beitragen können. Das deutet auf eine hohe Mobilität 
der Füchse hin (Comte et al. 2017). Die aktuell praktizierte Jagd erfolgt üblicher-
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Abb. 10.1 Indikatoren zur Populationsentwicklung des Rotfuchses Vulpes vulpes in der Schweiz, 
basierend auf der Jagdstatistik von 1968 bis 2020 (Bestandszahlen wurden bisher nicht systema-
tisch erhoben). Im Jahr 1967 erfasste die Tollwut die Fuchsbestände und prägte stark die Populati-
onsdynamik der Fuchspopulationen. 1978 setzte die orale Impfkampagne gegen Tollwut ein, was 
nach einigen Jahren zu einer Erholung der zuvor drastisch eingebrochenen Fuchsbestände führte 
(gelber Balken: Dauer der Tollwutepidemie von 1967 bis 1996; roter Punkt: Start der oralen Impf-
kampagne). (Quelle: jagdstatistik.ch)
Fig. 10.1 Population development indicators of the red fox Vulpes vulpes in Switzerland 1968 to 
2020 (stock data have never been collected systematically so far). In 1978, the oral vaccination 
campaign against rabies began which resulted in a recovery of the previously drastically collapsed 
fox population (yellow bar: duration of the rabies epidemic from 1967 to 1996; red dot: start of the 
oral vaccination campaign). (Source: Swiss Federal hunting statistics, jagdstatistik.ch)

weise nicht über grössere Regionen hinweg koordiniert (Kämmerle et al. 2019b). 
Oftmals ist der Jagddruck auf Füchse sehr unterschiedlich und primär durch die 
verfügbaren zeitlichen Ressourcen und eine unterschiedlich gehandhabte Praxis in 
verschiedenen Jagdrevieren bestimmt. Solange die Anzahl einwandernder Füchse 
nicht tief ist oder kontrolliert werden kann, ist insbesondere in heterogenen Land-
schaften davon auszugehen, dass über grosse Flächen keine Regulierung der Fuchs-
populationen erfolgt (Zimen 1984; Funk 1994; Rushton et al. 2006). Jährlich wer-
den also unter grossem jagdlichen Aufwand Tausende von Füchsen geschossen, 
ohne dass die Populationen bzw. die Auswirkungen der Prädation in relevanter und 
effektiver Weise reduziert werden.
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10.1.3  Jagdliche Eingriffe im Siedlungsraum

In England ist seit den 1930er-Jahren bekannt, dass Füchse in Städten und urbanen 
Gebieten leben (Teagle 1967; Beames 1972). Seit Mitte der 80er-Jahre wurden auch 
auf dem europäischen Festland, in Kanada und Japan solche Stadtfüchse beobachtet 
(Adkins und Stott 1998). Auch in der Schweiz etablierten sich Fuchspopulationen 
in Städten und Agglomerationen (Gloor et al. 2001). In diesem vom Menschen do-
minierten Lebensraum konnte der sehr anpassungsfähige Fuchs erfolgreich eine 
ökologische Nische besetzen und hat als Nahrungsopportunist gelernt, die diversen 
humanen Nahrungsquellen zu nutzen (Harris 1981b; Contesse et  al. 2004). Die 
Fuchsdichten sind in den Siedlungsgebieten teilweise höher als in ländlichen Gebie-
ten (Harris 1981a; Gloor 2002). In englischen und Schweizer Städten wurden ab 
den 1970er-Jahren bzw. 1990er-Jahren Dichten von zehn und mehr adulten Füchsen 
pro km2 festgestellt (Harris 1981a; Gloor 2002).

Im urbanen Raum verhalten sich die Tiere oft anders als ihre Artgenossen im 
ländlichen Raum, denn die urbanen Umweltbedingungen führen zu adaptiven An-
passungen im Verhalten (Hegglin et al. 2015). Urbane Säugetiere haben kleinere 
Streifgebiete, verlegen ihre Aktivität vor allem in die zweite Nachthälfte und nutzen 
andere Nahrungsressourcen. Häufig sind sie weniger scheu und vorsichtig, zeigen 
eine geringere Fluchtdistanz und sind erkundungsfreudiger (Ritzel und Gallo 2020). 
Obwohl auch urbane Füchse vorwiegend nachtaktiv sind, nutzen sie dennoch wäh-
rend des Tages Verstecke in der unmittelbaren Nähe menschlicher Aktivität (Don-
caster und Macdonald 1997; Gloor 2002). Allerdings gibt es individuelle Unter-
schiede im Verhalten der Füchse. Eine Untersuchung in Bristol, England, hat 
gezeigt, dass die Persönlichkeit und der soziale Status der Individuen einen Einfluss 
auf das Verhalten haben. In den untersuchten Familiengruppen waren dominante 
Tiere deutlich neophober und wachsamer als die rangniederen Individuen (Pado-
vani et al. 2020). Zudem waren die Füchse in Gegenwart von Artgenossen mutiger. 
Die Autoren weisen darauf hin, dass diese individuellen Unterschiede in Bezug auf 
Abschüsse wichtig sind, da Eingriffe die sozialen Gruppen von Füchsen destabili-
sieren können. Als Folge davon wandern vermehrt dispersierende Füchse ein (Har-
ris und Smith 1987; Dorning und Harris 2019b). Da diese Tiere häufig rangniedrig 
und juvenil und somit erkundungs- und risikofreudiger sind, kann dies zu mehr In-
teraktionen zwischen Menschen und Füchsen führen (Zimen 1984; Funk 1994; 
Padovani et al. 2020).

Angesichts der hohen Fuchsdichten in Städten und der Resilienz der Fuchspopu-
lationen stellt sich also die Frage, wie ein angepasstes Management der Bestände 
der Siedlungsfüchse aussehen muss, auch im Zusammenhang mit Zoonosen wie 
Fuchsbandwurm oder Tollwut (Hegglin et  al. 2015), wobei diese übertragbaren 
Krankheiten in vielen Gebieten Europas heute kaum eine grössere, gesundheitsge-
fährdende Rolle spielen. Abschüsse allein eignen sich aus verschiedenen Gründen 
nicht zur Bekämpfung von Zoonosen. Denn zum einen verringert der Abschuss von 
Füchsen nicht automatisch die Risiken der Übertragung und Ausbreitung übertrag-
barer Krankheiten (Comte et al. 2017). Zum anderen haben jagdliche Reduktions-
massnahmen die städtischen Fuchsbestände nicht reduzieren können (Harris 1985; 
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Zürich, unpub. eigene Daten). Und schliesslich hat sich die Einstellung der Men-
schen gegenüber der Jagd von Wildtieren in Städten verändert und Abschüsse wer-
den immer weniger toleriert (Bontadina et al. 2001a; Bolliger et al. 2012).

Daher sollten sich jagdliche Eingriffe in urbane Fuchsbestände darauf beschrän-
ken, kranke und verletzte Tiere oder Individuen zu schiessen, die durch spezielle 
Verhaltensweisen wie fehlende Scheuheit bei gefütterten Füchsen zu besonders pro-
blematischen Situationen führen, wie dies heute beispielsweise in Berlin (Börner 
2014) und Zürich (unpub. Daten) praktiziert wird. Damit können temporär lokale 
Probleme mit Füchsen gelöst werden, wenn die betroffenen Personen zusätzlich 
gezielt und fundiert informiert werden (Bontadina et al. 2001b).

10.1.4  Baujagd

Füchse nutzen Baue hauptsächlich während der Jungenaufzucht (Weber 1985). In 
dieser Zeit bilden die Verfügbarkeit und Lage dieser Baue einen limitierenden Fak-
tor für die Population (Meia und Weber 1993; Funk 1994; Furrer 1999). Daher wäre 
es denkbar, mit jagdlichen Eingriffen an den Fuchsbauen während der Jungenauf-
zucht eine Fuchspopulation lokal zu regulieren. Aufgrund der bekannten Kompen-
sationsmechanismen (z. B. Einwanderung aus umgebenden Gebieten, Anpassung 
des Sozialsystems, Erhöhung der Geburtenrate) müsste diese Massnahme jedoch 
grossräumig und kontinuierlich erfolgen, um eine mittel- bis langfristige Reduktion 
der Fuchsbestände erreichen zu können (Rushton et al. 2006).

Allerdings verursacht insbesondere die traditionelle Jagd am Fuchsbau mit spe-
ziell abgerichteten Jagdhunden erhebliche ethische und tierschutzrelevante Pro-
bleme. Daher wird diese Form der Baujagd als nicht mehr zeitgemäss eingestuft und 
zunehmend aufgegeben und sogar verboten (Bolliger et al. 2012)1.

Selbst mit derart drastischen Eingriffen wie der Jagd am Jungenbau ist nicht ga-
rantiert, dass der Fuchsbestand auf ein tiefes Niveau reduziert werden kann. Das 
legen die Erfahrungen aus der Tollwutepidemie nahe. Obwohl man damals jahre-
lang Vergasungsaktionen an Jungenbauen durchführte, war es nicht gelungen, die 
Fuchsbestände nachhaltig zu reduzieren und die Tollwut zu eliminieren (Wandeler 
1988). Heute gilt in der Schweiz während der Jungenaufzucht eine Schonzeit für 
alle Füchse. Auch Eingriffe und Veränderungen an Jungenbauen sind während der 
Schonzeit verboten.

10.1.5  Verletzungsgefahr durch den Einsatz von Schrot

Schrotgewehre werden für den Streuschuss mit Schrot auf Distanzen unter 35 Me-
tern und oft auf bewegte Ziele eingesetzt. Der Vorteil von Schrot ist, dass man das 
Ziel nicht exakt mit einem Geschoss treffen muss, um das Tier zu töten, denn die 

1 Abschaffung der Baujagd im Kanton Bern. Beschluss vom 06.09.2021. https://www.gr.be.ch/gr/
de/index/geschaefte/geschaefte/suche/geschaeft.gid-4ce7014a6a724feea8e175e738aa7453.html.

C. Kistler et al.

https://www.gr.be.ch/gr/de/index/geschaefte/geschaefte/suche/geschaeft.gid-4ce7014a6a724feea8e175e738aa7453.html
https://www.gr.be.ch/gr/de/index/geschaefte/geschaefte/suche/geschaeft.gid-4ce7014a6a724feea8e175e738aa7453.html


265

Streuung erhöht die Trefferwahrscheinlichkeit. Dieser Geschosstyp wird bei der 
Jagd auf Kleinwild wie Hasen, Hühner- und Wasservögel, Marder und Füchse ver-
wendet. Auch bei der Baujagd kommt Schrotmunition zum Einsatz.

Problematisch sind Streifschüsse, die die Tiere nicht sofort töten, sondern ver-
letzt zurücklassen. Mit Schrot angeschossene Tiere bluten oft zu wenig, sodass eine 
Nachsuche anhand der Blutspur erfolglos bleibt. Zudem besteht die Gefahr, dass 
durch die starke Streuung von Schrot nicht nur das anvisierte Tier getroffen wird, 
sondern durch Randschrote auch weitere Tiere getötet oder verletzt werden.

Erstaunlicherweise gibt es kaum Studien, die untersucht haben, wie hoch der 
Anteil der Füchse ist, die durch Fehlschüsse verletzt, aber nicht getötet wurden. 
Einen Anhaltspunkt gibt eine Studie aus Dänemark. Dort wurde ab 1997 ein Akti-
onsplan umgesetzt, der zum Ziel hatte, die Anzahl verwundeter Tiere zu reduzieren. 
Für die Untersuchung wurden Füchse, die zwischen 1999 und 2010 geschossen 
bzw. tot aufgefundenen wurden, auf eingelagerte Schrotkugeln geröntgt. Der Akti-
onsplan umfasste gezielte Information zur Verwendung von angepasst dimensio-
nierter Munition bei der Fuchsjagd und eine Reduktion der Schussdistanz, um die 
Verletzungsrate zu senken. Mit diesen Massnahmen konnte der Anteil der Indivi-
duen, der Schrot im Körper aufwies, von 24,9 % im Jahr 1999 auf 8,5 % in 2010 
reduziert werden (Elmeros et al. 2012). Dies zeigt, dass die Verletzungsgefahr durch 
Schrot gross ist, aber auch, dass Fehlschüsse und Verletzungen durch gezielte Infor-
mation der Jägerschaft reduziert werden können.

Ein weiteres Problem ist, dass häufig Bleischrot verwendet wird, was eine hohe 
Umweltbelastung darstellt und bei Aasfressern zu schweren Vergiftungen führen 
kann (Ganz et  al. 2018). Daher wird europaweit die Verwendung zunehmend in 
Frage gestellt und Alternativen wie etwa Weicheisenschrot diskutiert. In verschiede-
nen Ländern der EU und in der Schweiz ist der Einsatz von Bleischrot bei der Jagd 
auf Wasservögel bereits verboten (Watson et al. 2009; Baumann et al. 2019).

10.2  Neue Managementkonzepte sind notwendig

Verschiedene Studien zeigen, dass mit der aktuell praktizierten Fuchsjagd die Be-
stände nicht reguliert werden können, weil die grundlegenden Anforderungen an ein 
Wildtiermanagement nicht erfüllt sind (Heydon und Reynolds 2000; Baker et al. 
2002; Rushton et  al. 2006; Minnie et  al. 2016; Kämmerle et  al. 2019b). Für ein 
modernes Fuchsmanagement braucht es zum einen 1) ein besseres Verständnis für 
die Populationsdynamik des Rotfuchses, 2) verlässliche Datengrundlagen zu den 
Beständen, 3) eine klare Definition quantitativ messbarer Ziele und Massnahmen 
sowie 4) die Überprüfung, ob die Massnahmen wirken und gegebenenfalls ange-
passt werden müssen (Doherty und Ritchie 2017; Robin et al. 2017). Werden die 
Effekte der Managementmassnahmen nicht evaluiert, bleiben womöglich negative 
Auswirkungen verborgen, beispielsweise dass sich Krankheiten wegen der erhöh-
ten Dispersion der Füchse stärker ausbreiten. Aktuell wird zur Bekämpfung von 
Füchsen vorwiegend auf letale Methoden gesetzt. Diese Methoden können jedoch 
höchstens bei zeitlich und räumlich intensiver Durchführung ihren funktionalen 
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Zweck – die Bestände zu reduzieren – erfüllen. Dies ist aufgrund des grossen Auf-
wands und der oft fehlenden Ressourcen erfahrungsgemäss kein realistisches Sze-
nario (Minnie et al. 2016; Doherty und Ritchie 2017; Kämmerle et al. 2019a). Zu-
dem sollten die von Füchsen erbrachten Ökosystemleistungen mehr Beachtung 
finden (Jiguet 2020). Beispielsweise spielen Füchse als Aasfresser und Prädatoren 
von parasitenbefallenen Nagern sowie von alten und geschwächten Tieren aus seu-
chenhygienischen Gründen eine wichtige Rolle (Hofmeester et al. 2017), und sie 
verbreiten über ihr Fell und ihren Kot Samen von bedrohten Pflanzen (Cancio et al. 
2017). Diese und weitere Gründe sprechen dafür, dass vor allem nicht-letale Metho-
den verstärkt in den Fokus eines nachhaltigen Fuchsmanagements rücken sollten 
(Treves et al. 2016). In der Folge gehen wir auf zwei alternative Methoden ein: die 
Begrenzung von Schlüsselressourcen und das „Hunting for fear“.

10.2.1  Begrenzung der Schlüsselressourcen

Die Populationsdichte von Wildtieren wird massgeblich durch Schlüsselressourcen 
wie zum Beispiel Futter- und Schlafplätze oder Aufzuchtorte bestimmt. Stehen die 
Schlüsselressourcen für eine Art fest, dann ist zu prüfen, ob und in welcher Form 
diese Ressourcen beeinflusst werden können, damit der gewünschte Effekt auf die 
Wildtierpopulation erreicht wird.

Der Fuchs ist ein Nahrungsopportunist (Macdonald 1988). Je nach Saison weicht 
er auf die gerade verfügbare Nahrung aus (Lucherini und Crema 1994; Contesse 
et  al. 2004). In Siedlungsgebieten ist seine Nahrung vorwiegend anthropogenen 
Ursprungs (Contesse et al. 2004), während in ländlichen oder bergigen Gebieten 
Nagetiere oder Insekten einen grossen Anteil ausmachen (Macdonald 1988; Caval-
lini und Lovari 1991). Allerdings scheinen sich Füchse mittlerweile auch in ländli-
cheren Gebieten vermehrt von anthropogener Nahrung zu ernähren (Bino et  al. 
2010; Lyngen 2016; Panek und Budny 2017; Jahren et al. 2020).

Die körperliche Verfassung von Füchsen ist stark abhängig von Futterressourcen 
und kann das Überleben der Welpen beeinflussen (Chautan et al. 2000). In einer 
Studie in israelischen Dörfern mit sehr vielen für Füchse zugänglichen Abfällen 
führte eine experimentelle Begrenzung der anthropogenen Nahrungsquellen zu ei-
ner drastischen Reduktion der Überlebensrate (Bino et al. 2010). In nördlichen Ge-
bieten mit stark ausgeprägten Jahreszeiten wirkte sich ein beschränkter Zugang zu 
anthropogener Nahrung vor und während der Winterzeit auf die Fuchsdichte und 
Populationsdynamik aus (Jahren et al. 2020).

Demzufolge könnte eine Massnahme gegen hohe Fuchsdichten zumindest im 
Siedlungsgebiet sein, den Zugang zu anthropogenen Nahrungsressourcen gezielt 
einzuschränken, z. B. indem verschliessbare Mülleimer und -container installiert 
oder Komposthaufen abdeckt und generell möglichst die offen zugänglichen Abfall-
mengen reduziert werden (Hegglin et al. 2015). Dies gilt auch für ländliche Räume, 
wo Füchse ebenfalls gezielt verschiedene anthropogene Nahrungsressourcen nut-
zen (Müller et al. 2000; Thoma et al. 2004; Bino et al. 2010). Zu dieser Strategie 
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gehört auch eine aktive Kommunikation mit dem Ziel, die Öffentlichkeit für die 
Problematik von Wildtierfütterungen zu sensibilisieren (Bontadina et al. 2001b).

10.2.2  Hunting for fear – Wildtiere auf Distanz halten

Das Konzept „Hunting for fear“ wird als eine Erweiterung des klassischen „Hunting 
to kill“ verstanden und basiert auf dem umfassenderen Konzept der „Landscape of 
fear“ (Laundré et al. 2010; Gaynor et al. 2020). Es stützt sich auf die indirekten 
Effekte der Prädation ab und hat zum Ziel, eine Verhaltensreaktion bei den Wildtie-
ren auszulösen, damit sich die Tiere beispielsweise von einem Gebiet fernhalten 
oder eine Scheuheit vor dem Menschen entwickeln bzw. beibehalten. In den USA 
werden bei Bewohnern erfolgreich Programme zum aktiven Verscheuchen von Ko-
joten propagiert, damit diese Wildtiere Abstand von den Wohngebieten halten (Hu-
nold und Mazuchowski 2020). Verhaltensreaktionen können indes nur erreicht wer-
den, wenn die Zielart die Möglichkeiten hat zu lernen, dass die menschliche Präsenz 
gefährlich sein kann (Cromsigt et al. 2013; Gaynor et al. 2020). Bei Füchsen geht 
man davon aus, dass sich aufgrund ihrer sozialen Lebensweise ein hoher Lerneffekt 
zeigen würde. Inwieweit sich die negativen Erfahrungen in der sozialen Gruppe 
verbreiten, hängt jedoch massgeblich von der Art des Eingriffes bzw. von der Jagd-
technik ab (Hegglin et al. 2015). Zu dieser Strategie gehört ebenfalls die Sensibili-
sierung der Bevölkerung, dass Wildtiere nicht gefüttert und damit gezähmt werden 
dürfen, sondern vielmehr durch Verscheuchen (hazing) eine Vermeidungsreaktion 
ausgelöst werden soll (Young et al. 2019).

10.3  Schlussfolgerungen

Die aktuelle Zunahme der Fuchsbestände in der Schweiz zeigt, dass mit den traditi-
onellen Bekämpfungsmassnahmen die kommunizierten Ziele nicht erreicht werden 
können. Weder können mit der aktuell praktizierten Jagd trotz des grossen zeitli-
chen Aufwandes die Fuchsbestände erfolgreich reguliert werden (Baker et al. 2002; 
Kämmerle et al. 2019a), noch reduziert sie das Infektionsrisiko mit Krankheiten, im 
Gegenteil, sie kann das Risiko sogar erhöhen (Comte et al. 2017). Aus ethischer 
Sicht stellt sich deshalb die Frage, weshalb jährlich Tausende von Füchsen 
 geschossen werden (in Tausend: Schweiz: 20,9 (neben 12,5 Fallwild); Deutschland 
454 (mit Fallwild), für das Jahr 20202).

Ohne ein evidenzbasiertes Managementkonzept, welches ökologische, ökono-
mische und ethische Kriterien und klar definierte und erreichbare Zielsetzungen 
beinhaltet, bedeutet die Fuchsjagd einen nicht zu rechtfertigenden Aufwand von 
personellen und finanziellen Ressourcen und verletzt ethische Grundsätze eines 
modernen Wildtiermanagements. Ein neues Fuchsmanagementkonzept sollte von 
der Jägerschaft, den Managementverantwortlichen und der Wissenschaft in enger 

2 jagdstatistik.ch, jagdverband.de (Zugriff 06.11.2021).
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Zusammenarbeit entwickelt werden, zum Beispiel mit der replizierten Erprobung 
von Eingriffen im Vergleich zu Kontrollgebieten, mit Untersuchungen zu den Aus-
wirkungen auf die Übertragung von Krankheiten oder mithilfe von Populationsmo-
dellierungen. Dafür braucht es 1) verlässliche Zahlen zur räumlichen und zeitlichen 
Populationsdynamik, 2) Daten zu den von den Füchsen verursachten Schäden bzw. 
Risiken, aber auch zu den von ihnen erbrachten Ökosystemleistungen, 3) daraus 
abgeleitet klar definierte, sinnvolle und messbare Ziele und Massnahmen des Wild-
tiermanagement, 4) die Evaluation dieser Massnahmen, ob mit ihnen die Ziele er-
reicht werden können, und 5) die Anpassung und kontinuierliche Verbesserung der 
Massnahmen bezüglich der Zielerreichung (Robin et al. 2017; Bengsen et al. 2020; 
Jiguet 2020).
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Ob auf dem Land oder in der Stadt – Menschen und wildlebende Tierarten treffen 
regelmäßig aufeinander. So entstehen Interaktionen, die beim Menschen für viel-
fältige Emotionen und Gedanken sorgen, die von positiven über neutrale bis hin zu 
negativen Assoziationen reichen (Frank et al. 2019). Während die Sichtung eines 
Wolfs bei einer Waldwanderung oder der nächtliche Flug einer Fledermaus Freude 
oder Faszination auslösen kann, führen der Verlust von Schafen durch Wölfe oder 
der Einzug von Fledermäusen in das eigene Haus hingegen meist zu Frustration, 
Wut, Sorgen oder Ängsten. Angesichts vielfältiger menschlicher Aktivitäten und 
intensiver Raumnutzung in Deutschland rücken Lebensräume von Menschen und 
Wildtieren immer näher zusammen. Dadurch entstehen zunehmend Mensch-
Wildtier- Konflikte, mit einer wachsenden Anzahl verschiedener Beteiligter. Men-
schen und ihre Beziehung zu Wildtieren zu verstehen wird immer wichtiger, um 
einerseits Arten wirksam zu schützen und andererseits Konflikte bzw. Konflikt-
potenziale zu minimieren. Die Ansichten zu wildlebenden Tierarten und deren Ma-
nagement können stark auseinandergehen, sowohl auf der individuellen Ebene als 
auch zwischen verschiedenen gesellschaftlichen Interessengruppen („Stakeholder“,  
Manfredo 2008; Decker et al. 2012). In vielen Fällen gehen die Konflikte dabei über 
den Sachzusammenhang (Mensch-Wildtier) hinaus und finden tatsächlich – aber 
nicht immer sichtbar – auf der menschlichen Beziehungsebene statt: d. h., obwohl 
verschiedene Interessengruppen vordergründig über Artenschutzfragen diskutieren, 
stehen tieferliegende Konfliktursachen wie z. B. unterschiedliche Werte und Ein-
stellungen hinter diesen Auseinandersetzungen (Manfredo et al. 2017; Skogen et al. 
2017; Harrison et al. 2019). In derartigen Fällen werden die sogenannten „Human 
Dimensions of Wildlife“ (HDW), die menschlichen Aspekte in Bezug auf Natur und 
Wildtiere, relevant.

Die Zielsetzung und die damit verbundenen Ergebnisse der HDW-Forschung las-
sen sich wie folgt beschreiben: HDW versucht, menschliches Denken, Fühlen und 
Handeln in Bezug auf Natur und Wildtiere als auch deren Management zu ver-
stehen. Damit leistet diese Forschungsdisziplin im Idealfall nicht nur einen Beitrag 
zu einem besseren Verständnis der Rolle des Menschen im Naturschutz, sondern 
trägt auch zu effektiven, gesellschaftlich unterstützten und somit nachhaltigen Ent-
scheidungen und Lösungen bei und verbessert dadurch Naturschutz und Wildtier-
management (Manfredo 2008; Decker et al. 2012). Zum Beispiel kann HDW posi-
tive und negative gesellschaftliche Auswirkungen von Naturschutzmaßnahmen 
aufzeigen und den Zugang zum Wissen und den Perspektiven unterschiedlicher 
Personengruppen erleichtern. Dies wiederum trägt zu einem besseren gegenseitigen 
Verständnis für unterschiedliche Sichtweisen bei (Manfredo 2008). Ein weiteres 
Ziel von HDW ist es, die Akzeptanz von Wildtiermanagementmaßnahmen zu er-
fassen oder Entscheidungsfindungsprozesse aufzuzeigen sowie Gründe für 
Zustimmung oder Ablehnung zu identifizieren. Ergebnisse der HDW-Forschung 
bilden außerdem eine Grundlage für eine effektivere Kommunikation und Zu-
sammenarbeit, indem Maßnahmen und Lösungen auf bestimmte Personengruppen 
zugeschnitten, ihre Erfahrungen und Wünsche einbezogen oder, falls nötig, Wissens-
lücken geschlossen und falsche Überzeugungen ausgeräumt werden (Decker et al. 
2012; Frank et al. 2015a). Mit HDW sind Erfolge und Lösungsfindungen im Natur-
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schutz und Wildtiermanagement möglich, die durch Naturwissenschaften und tech-
nische Lösungen allein nicht erreicht werden können. Deshalb gilt ein interdiszipli-
närer Ansatz, d.  h. die Integration von Natur- und Sozialwissenschaften, als 
wesentliches Element zur langfristigen Lösung von Mensch- Wildtier- Konflikten 
(Manfredo 2008; Madden und McQuinn 2014; Bennett et al. 2017).

Vor diesem Hintergrund – und auch, weil im deutschsprachigen Kontext die ge-
sellschaftlichen Dimensionen des Naturschutzes in der Praxis noch zu selten eine 
Rolle spielen (Ruschkowski 2010) – geben wir in diesem Kapitel eine kurze Ein-
führung in die Forschungsdisziplin der „Human Dimensions of Wildlife“ und stel-
len einige gängige sozialwissenschaftlichen Ansätze und Theorien dieser Disziplin 
vor. Außerdem zeigen wir auf, wie diese Ansätze im Wildtiermanagement eingesetzt 
werden können, indem wir Beispiele aus einer Reihe aktueller HDW-Studien vor-
stellen. Im zweiten Teil des Kapitels beschreiben wir exemplarisch Wildtierkonflikte 
in Deutschland und stellen eine Auswahl an Fallstudien (Abb. 11.3, 11.4, 11.5 und 
11.6) vor, die verdeutlichen, wie HDW in Konfliktsituationen wirkungsvoll und 
hilfreich angewendet werden kann. Im Kapitel wird eine genderneutrale Schreib-
weise gewählt, es soll jedoch die gesamte Gender-Bandbreite angesprochen werden.

11.2  Konzeptionelle Ansätze der Human Dimensions 
of Wildlife

„Human Dimensions of Wildlife“ wird heute meist als Teildisziplin den sogenannten 
Naturschutzsozialwissenschaften (Conservation Social Sciences) zugeordnet (Ben-
nett et  al. 2017) und wendet konzeptionelle Ansätze und Theorien z.  B. aus der 
Soziologie und Sozialpsychologie im Kontext von Wildtiermanagement, Arten- und 
Naturschutz an (Manfredo 2008; Decker et al. 2012; Manfredo et al. 2017). HDW 
ist in Nordamerika entstanden und zielt somit primär auf Schlüsselkonzepte aus 
dem angelsächsischen Sprachraum ab, die aber im deutschsprachigen Raum An-
klang gefunden haben. So stellt z. B. die Theorie der kognitiven Hierarchie („Cog-
nitive Hierarchy“) ein Schlüsselkonzept für die HDW dar; diese Theorie beschreibt 
die enge Verknüpfung von Werten, Überzeugungen, Einstellungen und Normen 
(Fulton et  al. 1996; Manfredo 2008; Manfredo et  al. 2017; Jacobs et  al. 2018; 
Abb. 11.1). Dabei bauen die einzelnen Konzepte ähnlich einer umgekehrten Pyra-
mide aufeinander auf und beeinflussen sich gegenseitig, wobei einige wenige zen-
trale Werte das Fundament bilden und ganz oben zahlreiche Verhaltensweisen ste-
hen, die situationsspezifisch sind und sich schnell ändern können (Fulton et  al. 
1996; Abb. 11.1). Neben diesen kognitiven Konzepten (d. h. was Menschen denken) 
verweisen viele Forschungsarbeiten zusätzlich auf die Relevanz von Emotionen in 
Bezug auf Wildtiere und deren Management (z. B. Manfredo 2008; Jacobs et al. 
2014a; Johansson et al. 2016; Jacobs und Vaske 2019). Im Folgenden veranschau-
lichen wir, wie sich die genannten sozialpsychologischen Konzepte in der Forsch-
ungspraxis bewährt haben und ins Wildtiermanagement integrieren lassen.
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Abb. 11.1 Kognitive Hierarchie menschlichen Verhaltens (nach Fulton et al. 1996). Konzepte auf 
den unteren Stufen beeinflussen die darüber liegenden Ebenen

Werte („values“) beeinflussen, wie Menschen oder soziale Gruppen die Welt 
beurteilen und welche Entscheidungen sie treffen (Ives und Kendal 2014). Werte 
sind relativ stabile Leitprinzipien im Leben (z. B. soziale Gleichheit, die Erde res-
pektieren; Rokeach 1973), die über Überzeugungen und Einstellungen eines Men-
schen sein Verhalten beeinflussen (siehe Fulton et al. 1996), aber sich auch direkt 
auf das Verhalten auswirken können. Hrubes et al. (2001) zeigen zum Beispiel, dass 
Werte in Bezug auf Wildtiere und zum Leben allgemein sich darauf auswirken kön-
nen, wie häufig zur Jagd gegangen wird. Abhängig von der Forschungsfrage können 
menschliche Werte mit unterschiedlichen (quantitativen) Instrumenten gemessen 
werden, z. B. anhand der Wertedimensionen nach Schwartz (Schwartz 1992) oder 
mittels auf Umwelt oder Tiere bezogene Skalen für Wertesysteme (z. B. Drijfhout 
et al. 2020; Riepe et al. 2021).

Überzeugungen („beliefs“) füllen Werte mit subjektiver und individueller Be-
deutung (Fishbein und Raven 1962; Fulton et  al. 1996; Fishbein 2009). Über-
zeugungen können definiert werden als „Fakten, wie sie ein Individuum wahrnimmt“ 
(Dietz et al. 2005). Sie können die Einstellungen gegenüber Wildtieren oder Akzep-
tanz von  Managementstrategien erklären, wie es z. B. für die Rückkehr von Wölfen 
und Wisenten (Überzeugungen, dass Menschen Wildtieren überlegen sind, führen zu 
einer nur geringen Unterstützung der Ansiedlung von Wisenten bei deutschen Schü-
lern (Hermann et al. 2013; Hermann und Menzel 2013)) sowie für nicht-heimische 
Arten gezeigt wurde (Überzeugungen, dass diese Arten schädlich sind, führen eher 
zur Unterstützung von Managementmaßnahmen (Fischer et al. 2014)). Eine Möglich-
keit, solche Überzeugungen zu messen, stellen die sogenannten wildtierbezogenen 
Wertorientierungen dar („wildlife value orientations“, WVO; Fulton et  al. 1996; 
Manfredo et  al. 2009). Das Konzept der wildtierbezogenen Wertorientierungen 
wurde ebenfalls primär im nordamerikanischen Kontext entwickelt. Bisher liegen 
nur wenige Einzelstudien vor, welche zeigen, dass das Konzept auch in anderen 
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kulturellen Kontexten tragfähig zu sein scheint (Hermann et al. 2013; Jacobs et al. 
2014b; Gamborg und Jensen 2016; Zainal Abidin und Jacobs 2016) jedoch auch 
kulturelle Unterschiede der wildtierbezogenen Werteorientierungen aufzeigen kann 
(Jacobs et al. 2022). Derzeit ist jedoch eine größere, auf über 30 Länder angelegte 
Studie in Vorbereitung (pers. Kommentar von Ruschkowski).

Einstellungen („attitudes“) umfassen die positive oder negative Bewertung 
eines Objekts oder einer Handlung (z. B. Zustimmung oder Ablehnung) und können 
durch Wissen und vorherige Erfahrung beeinflusst werden (Eagly und Chaiken 
1993; Manfredo 2008). Einstellungen können auf vielfältige Weise gemessen wer-
den und sind Teil vieler Theorien jenseits der kognitiven Hierarchie (z. B. „Theorie 
des geplanten Verhaltens“ (Ajzen 1991)). Einstellungen gehen dem Verhalten vo-
raus und können es beeinflussen, sodass Verhaltensweisen unter anderem aufgrund 
von Einstellungen (z. B. positive Einstellung gegenüber dem Naturschutz) prognos-
tiziert werden können. Dieser unmittelbare Zusammenhang zum Verhalten und die 
relativ einfache Messbarkeit erklären, warum HDW-Forschung sich meist mit Ein-
stellungen befasst. Dabei ist es wichtig zu beachten, dass menschliches Verhalten 
komplex ist und von vielen Faktoren beeinflusst wird (Gifford und Nilsson 2014), 
sodass eine Veränderung der Einstellung nicht unbedingt eine entsprechende Ver-
haltensänderung hervorruft. Dennoch ist es oft hilfreich, Einstellungen zu messen, 
um Interessenvertreter in ihren Bewertungen von Wildtieren und deren Manage-
ment zu verstehen (Manfredo 2008). Dazu gehört zum Beispiel, ob Richtlinien und 
Maßnahmen zum Wildschadenmanagement unterstützt oder abgelehnt werden 
(Reiter et al. 1999).

Verhaltensabsichten („behavioural intentions“) werden oft anstelle von Ver-
halten gemessen, da sie über Umfragen einfach messbar sind und bewusste Ver-
haltensweisen in der Regel mit einer Absicht beginnen (Jacobs und Harms 2014). 
Obwohl Verhaltensabsichten mit Verhaltensweisen korreliert sein können, zeigt die 
Datenlage jedoch auch, dass gerade bei unbequemen Handlungen und komplexen 
Themen Verhaltensabsichten zu großen Teilen nicht in Verhalten umgewandelt wer-
den (Kollmuss und Agyeman 2002).

Normen („norms“) beziehen sich darauf, welche Verhaltensregeln in einer 
Gruppe oder Gesellschaft als angemessen oder erlaubt wahrgenommen werden. Es 
wurde vielfach gezeigt, dass Normen einen starken Einfluss auf das Verhalten haben 
(z. B. Fishbein 1967; Cialdini und Trost 1998), und es gibt immer mehr Belege, dass 
dies auch für umweltfreundliches Verhalten gilt (Farrow et al. 2017). Im Wildtier-
management-Kontext haben allerdings bisher nur wenige Studien die Bedeutung 
sozialer Normen untersucht (z. B. Niemiec et al. 2016).

Emotionen („emotions“) sind die Bandbreite der Gefühle (positiv bis negativ, 
einfach bis komplex), die Menschen erleben, wenn sie mit persönlich bedeutsamen 
Dingen und Ereignissen umgehen. Es wird angenommen, dass Emotionen die 
menschliche Reaktion auf Wildtiere direkt beeinflussen (Jacobs et al. 2014a; Man-
fredo 2008). Bei Emotionen werden diskrete Kategorien und Dimensionen unter-
schieden (Jacobs und Vaske 2019). Zu den diskreten Kategorien gehören ver-
schiedene Emotionen wie Angst, Freude oder Traurigkeit. Bei den Dimensionen 
wird zwischen Valenz (Wertigkeit, positiv oder negativ) und dem Aktivierungs-
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niveau (Erregung, von niedrig bis hoch) differenziert. Zur quantitativen Messung 
dieser Parameter werden Umfrageteilnehmer zumeist gebeten, auf einer Skala an-
zugeben, wie ängstlich, freudig oder traurig bzw. wie positiv oder negativ, aktiviert 
oder entspannt sie sich fühlen, wenn sie an bestimmte Wildtiere oder damit einher-
gehende Situationen denken. Emotionen können alleine oder im Zusammenspiel 
mit den anderen Konzepten der kognitiven Hierarchie betrachtet werden (Manfredo 
2008). Zum Beispiel zeigen Straka et al. (2019), dass Emotionen gegenüber Wölfen 
die Akzeptanz von Wolfsmanagementmaßnahmen stärker beeinflussen als wildtier-
bezogene Werteorientierungen. Decker et al. (2010) zeigen, dass Menschen, die aus 
Angst einen Wald mit Wisent-Vorkommen nicht betreten würden, auch gegen deren 
Wiederansiedlung in Deutschland sind  – in Folge dieser Studie wurde daher an 
Orten mit geringer Unterstützung der Anwohner von diesem Vorhaben abgesehen. 
Bei Wölfen können nicht nur Angst, sondern auch Abscheu oder Freude sowie ethi-
sche Emotionen (z. B. Aufgebrachtheit aufgrund eines möglichen Versagens beim 
Erhalt von Wolfspopulationen (Hermann und Menzel 2013; Jacobs et al. 2014a)) 
die Akzeptanz von Managementmaßnahmen beeinflussen.

 Betrachtungsebenen
Werte, Überzeugungen, Normen, Einstellungen und Emotionen können innerhalb 
einer Gruppe oder Gesellschaft ähnlich oder unterschiedlich ausgeprägt sein. Mit-
glieder sozialer Gruppen (Abb. 11.2) sowie kulturelle Einheiten teilen zumeist ähn-
liche Werte (Inglehart und Welzel 2005; Manfredo et  al. 2017). Dennoch haben 
Einzelpersonen innerhalb einer Interessengruppe (Abb.  11.2) auch eigene Über-
zeugungen, Emotionen etc., die sich von anderen in der Gruppe oder von der offi-
ziellen Selbstdarstellung der Gruppe unterscheiden können. Folglich hängt es von 
der Fragestellung ab, auf welcher Ebene, z.  B.  Individuum oder Gruppe, Unter-
suchungen zu HDW-Konzepten durchgeführt werden (Decker et al. 2012). Darüber 
hinaus sind in der HDW-Forschung oft mehrere Interessenvertreter an einer Situa-
tion bzw. einem Konflikt beteiligt. Im Fall der Rückkehr von Wölfen nach Europa 
gehören beispielsweise Nutztierhalter, Jäger und Naturschützer zum zentralen Kern 
dieses Interessenvertreternetzwerkes, aber auch die Medien, Politiker, Anwohner, 
der Tourismus, Ministerien/Behörden, Förster und Wissenschaftler sind relevante 
Interessenvertreter (Grossmann et al; 2020, Abb. 11.2). Für ein effektives Wildtier-
management ist das Verständnis der Individual- als auch der Gruppenebene sowie 
der Beziehungen unterschiedlicher Interessengruppen zueinander unerlässlich.

11.3  Mensch-Wildtier-Konflikte in Deutschland und Europa

Obwohl Mensch-Wildtier-Interaktionen auch positiv oder neutral sein können 
(Frank et  al. 2019), beschreiben wir im Folgenden vorrangig Konflikte, da diese 
meist aktives Handeln im Wildtiermanagement erfordern. In Deutschland treten 
z. B. zahlreiche Konflikt-Szenarien mit verschiedenen Säugetierarten (große Beute-
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Abb. 11.2 Beispielhafte Konstellation von Interessengruppen im Mensch-Wildtier-Kontext. 
Konzepte (im orangen Kreis) können sowohl für Einzelpersonen als auch auf Gruppenebene unter-
sucht werden (mit freundlicher Genehmigung Exner Deluxe Design, ©Rawpixel.com/Adobe 
Stock, ©jan stopka/Adobe Stock)

greifer, Huftiere und Fledermäuse) als auch mit Arten an und in Gewässern und mit 
Vögeln auf. Anhand ausgewählter Studien zeigen wir auf, wo und wie HDW zur 
Unterstützung und Verbesserung von Arten- und Naturschutz angewendet wer-
den kann.
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11.3.1  Große Beutegreifer

Seit über zwei Jahrzehnten kehren große Beutegreifer wie Luchs (Lynx lynx), Bär 
(Ursus arctos) und Wolf (Canis lupus) in viele europäische Länder zurück  – 
hauptsächlich aufgrund von sozial-politischen Veränderungen und durch das In-
krafttreten der Europäischen Naturschutzgesetzgebung zu Beginn der 1990er-
Jahre, aber auch durch verbesserte Lebensraumbedingungen und einen aus gezeichneten 
Beutetierbestand. Daran entfachen sich seitdem immer wieder Mensch-Wildtier-
Konflikte (Chapron et al. 2014; Linnell et al. 2017), und die wachsende Wolfs-
population in Deutschland bildet dabei keine Ausnahme. Während laut Umfragen 
die Mehrheit der deutschen Öffentlichkeit Wölfe wertschätzt (NABU 2015, 2018, 
2021), wird dies von anderen Interessengruppen nicht unbedingt geteilt. Dabei 
handelt es sich zumeist um Gruppen aus der Jäger- oder Landwirtschaft – aller-
dings können Stakeholdernetzwerke lokal-regional unterschiedlich ausgeprägt 
sein und so z. B. auch Anwohner in Wolfsgebieten oder Behörden einschließen 
(z. B. Grossmann et al. 2020). Oft stehen hier dann Sorgen und Probleme rund um 
ökonomische und materielle Auswirkungen, wie etwa durch Nutztierrisse oder 
Konkurrenz um Jagdwild, im Vordergrund. Ängste, Haus- und Nutztiere oder die 
eigene Sicherheit betreffend, spielen ebenfalls eine Rolle, zumal sie zusätzlich 
geschürt werden durch ein reichhaltiges Kulturerbe an Märchen und Mythen mit 
meist negativen Assoziationen zum Wolf (Hunziker et  al. 2001; Roskraft et  al. 
2007; Chapron et al. 2014; Dressel et al. 2015; Frank et al. 2015b; Linnell et al. 
2017; Abb. 11.3).

11.3.2  Huftiere

Neben großen Beutegreifern sind große Pflanzenfresser bzw. wildlebende Huftiere 
häufig Teil von Mensch-Wildtier-Konflikten (Glikman und Frank 2011; Linnell 
et  al. 2020). Zumeist drehen sich entstehende Konflikte um land- und forstwirt-
schaftliche Schäden, Verkehrsunfälle durch Kollision oder wechselseitig zwischen 
Menschen und Tieren übertragbare Krankheiten (Zoonosen). In erster Linie sind 
land- und forstwirtschaftliche, aber auch jagdliche Interessen betroffen (z. B. Frank 
et al. 2015a; Linnell et al. 2020). In Europa bietet großflächige Landnutzung durch 
den Menschen in Kombination mit oft historischen Höchstständen wildlebender 
Huftiere Anlass für Konflikte. In Deutschland vorkommende, potenzielle Konflikt-
arten sind das Reh (Capreolus capreolus), der Rothirsch (Cervus elaphus), das 
Wildschwein (Sus scrofa) und, zu einem geringeren Anteil, auch das Wisent (Bison 
bonasus; Decker et  al. 2010; Reimoser und Putman 2011; Linnell et  al. 2020; 
Abb. 11.4).
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Naturschutzfragen zu großen Beutegreifern, insbesondere Wölfen, sind sehr umstri�en und umfassen nicht nur ökologische und ökonomische,

sondern psychologische, soziokulturelle und poli�sche Dimensionen (z.B. Chapron et al. 2014; Linnell et al. 2017; Skogen et al. 2017). Eine

europaweite Metastudie (Dressel et al. 2015) zeigt, dass Einstellungen gegenüber Wölfen im Vergleich zu Bären nega�ver sind, sich mit der Zeit

nicht unbedingt (zum Posi�ven) verändern und primär in der Jäger- und Landwirtscha�, aber weniger der Öffentlichkeit au�reten. Die Autoren

empfehlen parallel zum Wolfsmonitoring eine kon�nuierliche Beobachtung der Einstellungen verschiedener Interessengruppen. Hierbei sollten

Einstellungen eher als Indikatoren (z.B. als Evalua�onsgrößen adap�ven Managements) denn als Zielvorgaben (z.B. zur Einstellungsänderung)

dienen (Majić und Bath 2010; Dressel et al. 2015). Einige Studien erachten das alleinige Erfassen von Einstellungen jedoch als nicht

ausreichend, weil �efergehende Faktoren unerkannt bleiben: So verdeutlicht eine Schweizer Studie zu großen Beutegreifern, dass allgemeine

Werte („tradi�onell“ vs. „postmodern“) und grundlegende Überzeugungen zur Natur („Partner“ oder „Feind“) wich�ge Einflussgrößen sind,

wenn es um die Unterstützung oder Ablehnung dieser Wild�ere geht (Hunziker et al. 2001). Auch in den Niederlanden sind Wolfswahrnehmung

und -management mit dem Naturbild verknüp� (van Heel et al. 2017). Hier zeigte der Bezug zur Naturverantwortung einen möglichen

Ansatzpunkt für Dialog und Konfliktlösung zwischen den Interessengruppen. Obwohl Emo�onen mehr als nur Angst bedeuten (z.B. Freude;

Jacobs et al. 2014 a), bleibt Angst eine wich�ge Einflussvariable im Wolfsmanagement (z.B. Frank, J. et al. 2015), da von Angst Betroffene

weniger bereit sind, Kosten zu tragen, die im Zusammenhang mit großen Beutegreifern entstehen und Angst zudem komplex verwoben scheint

mit einer Nega�v-Einschätzung von Wölfen (z.B. als unberechenbar, gefährlich) und Vertrauensverlusten in Entscheidungsträger oder öffentliche

Einrichtungen (Johansson et al. 2012 a, b). Konflikte umWölfe sind folglich äußerst vielschich�g, �ef verwurzelt und veranschaulichen wie kaum

eine andere Situa�on Mensch-Mensch oder gar Stellvertreter-Konflikte - eingebe�et in und beeinflusst durch bestehende gesellscha�liche

Spannungsfelder (z.B. Skogen et al. 2017).

Wolf

Abb. 11.3 Fallbeispiel Wolf (mit freundlicher Genehmigung Exner Deluxe Design, ©jan stopka/
Adobe Stock)

Mensch-Wild�er-Konflikte um Wildschweine sind meist durch deren Fressverhalten verursacht, da die Nahrungssuche und dabei

aufgewühltes Erdreich zunehmende Schädigungen landwirtscha�licher und naturräumlicher Flächen verursachen (Schley und Roper 2003;

Frank et al. 2015). Eine Studie, die zum Verständnis menschlicher oder gesellscha�licher Dimensionen solcher Konflikte beiträgt, ist von

Frank et al. (2015): In quan�ta�ven Befragungen haben die Wissenscha�ler Einstellungen italienischer Landwirte, der Jägerscha� und

Ortsansässiger zu vier verschiedenen Managementansätzen erfasst, indem sie Zus�mmungs- oder Ablehnungsniveaus erfragten. Zusätzlich

kamen in der Studie qualita�ve Interviews zum Einsatz, um �eferliegende Gründe für Zus�mmungs- oder Ablehnungseinstellungen dieser

Gruppen zu verstehen. Interviews wechselten sich ab mit Workshops und darauffolgenden Treffen, um Zugang zu den verschiedenen

Personengruppen zu ermöglichen. Managementansätze, die sich direkt auf Wildschweinpopula�onen bzw. deren Zahlen auswirken, wie

Einfangen oder Abschuss, fanden die geringste Zus�mmung und boten das höchste Konfliktpotenzial innerhalb und zwischen

Interessengruppen. Die Interviewdaten iden�fizierten Misstrauen gegenüber Parkbehörden und mangelnde Transparenz bei

Kontrollmaßnahmen als Hauptgründe für nega�ve Einstellungen bzw. Widerstände in der Jägerscha�, da sich dadurch die Unsicherheiten in

ihren Jagdausübungsmöglichkeiten erhöhten. Landwirte waren frustriert über die Kompensa�onszahlungen, die als wenig übersichtlich,

schwer zugänglich und nicht unbedingt nützlich wahrgenommen wurden. Über Jahre wurden diese Problema�ken nie adressiert und der

Konflikt konnte weiter eskalieren. Öffentliche Deba¤en und vielschich�ge Konflikte verschiedener Beteiligter rund um die afrikanische

Schweinepest in Deutschland stellen ein aktuelles Beispiel dar. Auch hier ließen sich Konflikte höchstwahrscheinlich besser bewäl�gen, wenn

auch die menschliche bzw. gesellscha�liche Perspek�ve in Form von Studienergebnissen in die Maßnahmen integriert würde.

Wildschwein

Abb. 11.4 Fallbeispiel Wildschwein. mit freundlicher Genehmigung Exner Deluxe Design, ©jan 
stopka/Adobe Stock)
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11.3.3  Tierarten in und an Gewässern

Küstengebiete und Binnengewässer werden von Menschen und Tieren intensiv ge-
nutzt, was unweigerlich zu Konflikten führt. In Mitteleuropa handelt es sich vor 
allem um Konflikte an der Küste mit Robben (Seehund, Phoca vitulina, und Kegel-
robbe, Halichoerus grypus) sowie um Konflikte an Binnengewässern mit dem Eu-
rasischen Biber (Castor fiber), dem Fischotter (Lutra lutra) sowie fischfressenden 
Vögeln (Kormoran, Phalacrocorax carbo, und Graureiher, Ardea cinerea). Die Be-
stände dieser Arten gingen im 19. und 20. Jahrhundert stark zurück. Durch die 
Wiederherstellung ihrer Lebensräume, Wiederansiedlungsmaßnahmen und Ein-
stellung der Jagd haben ihre Verbreitung und Bestände wieder zugenommen und 
auch die damit verbundenen Mensch-Tier-Konflikte (Klenke et al. 2013; Marzano 
et al. 2013). Hauptursache für die Konflikte ist für die meisten Arten ein Konkurrenz-
verhältnis mit der Fischerei (Kloskowski 2011; Tixier et al. 2021), aber auch mit 
anderen menschlichen Aktivitäten wie dem Ausbau der Offshore-Windenergie oder 
mit der Landwirtschaft, wenn beispielsweise Biberbauten Felder überfluten. Bei 
Arten, die in und am Gewässer leben, zeigt sich besonders deutlich, dass Konflikte 
nicht nur daraus entstehen, wie Menschen fühlen oder über eine Tierart denken 
(z. B. als „Teufel, Engel oder Tiere“ (Goedeke 2005)), sondern dass es wichtig ist, 
die Vorlieben von Anwohnern, Touristen und Interessengruppen für „vermeintlich 
natürlich“ (Harrison et al. 2019) oder „neu“ gebaute Landschaften zu verstehen, wie 
sie z. B. beim Biber als „Landschaftsarchitekten“ entstehen (Abb. 11.5).

Der Biber ist ein Beispiel für erfolgreiche Naturschutzbemühungen, bei denen es aber auch zu Konflikten kommt. Gezielte Umsiedlungen

und andere Schutzmaßnahmen haben insbesondere in Süd- und Ostdeutschland zu stabilen Biberpopula�onen geführt (Halley et al. 2021).

Biberbauten und -dämme haben jedoch Auswirkungen auf Wälder, Weiden und Straßen. Außerdem ernähren sich Biber von Feldfrüchten

und fällen Bäume, was zu finanziellen Verlusten führt und zum Ärgernis vieler Landwirte wird. Mehrere Autoren schlagen vor, dass das

grundlegende Problem für den Konflikt zwischen Mensch und Biber aber darin besteht, dass viele Europäer vergessen haben, wie

„natürliche“ Gewässerlandscha�en aussehen, und sich das direkt auf ihre Einstellung gegenüber Bibern auswirkt (Czech und Lisle 2003;

Schwab und Schmidbauer 2003; Coz und Young 2020). Gleichzei�g generieren Biber auch posi�ve Effekte für Mensch und Natur, denn sie

tragen zur Wasserreinigung, einer höheren Biodiversität und der Minderung von Hochwasserspitzen bei (Thompson et al. 2020). Diese

posi�ven Aspekte können finanzielle Verluste aufwiegen (Czech und Lisle 2003), sie entstehen aber auf regionaler oder na�onaler Ebene,

wohingegen die Schäden hauptsächlich Menschen vor Ort betreffen (Brazier et al. 2021). Umfragen zeigen außerdem, dass die nega�ven

Auswirkungen von Bibern tendenziell höher eingeschätzt werden als die posi�ven Aspekte (z.B. Ulicsni et al. 2020). Die Toleranz gegenüber

Bibern kann demnach erhöht werden, indem man ihre posi�ve ökologische Rolle hervorhebt (Parker und Rosell 2003). Zudem haben HDW-

Studien zur Wiederansiedlung von Bibern in England und Scho£land gezeigt, dass Konflikte durch folgende Maßnahmen reduziert und

verhindert werden können: (1) proak�ves Engagement, (2) gute Beziehungen zwischen den Beteiligten, (3) angemessene Kommunika�on,

(4) gemeinsame Entscheidungsfindung, (5) Verantwortungsgefühl vermi£eln, dass Menschen Teil von Mensch-Tier- Konflikten sind und (6)

ein möglichst klares Bild davon, wie das Leben mit einer neu bzw. wieder eingeführten Art aussehen könnte (Auster et al. 2020; Coz und

Young 2020).

Biber

Abb. 11.5 Fallbeispiel Biber. Graphik mit freundlicher Genehmigung Exner Deluxe Design, 
©jan stopka/Adobe Stock)
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11.3.4  Fledermäuse

Von den weltweit mehr als 1420 beschriebenen Fledermausarten (Simmons und 
Cirranello 2020) kommen 25 Fledermausarten in Deutschland vor. Aufgrund ihres 
nächtlichen Verhaltens sind Fledermäuse für das menschliche Auge oft nicht sicht-
bar und daher als potenzielle Konfliktarten wenig präsent, von Ärgernissen wie Fle-
dermauskot auf dem Dachboden abgesehen. Angesichts ihres hohen Schutzstatus in 
Deutschland (Anhang II und IV der EU-Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie) kann ihre 
Anwesenheit in Gebäuden jedoch zu Einschränkungen bei Sanierungsvorhaben, 
langwierigen Genehmigungsverfahren und anderen unvorhergesehenen Kosten füh-
ren, was die Wahrnehmung der Menschen von Fledermäuse beeinflussen könnte. 
Die gleiche Problematik entsteht bei Infrastrukturanlagen wie Windparks, die für 
Fledermäuse ein hohes Risiko für Kollisionen oder ein sogenanntes Barotrauma 
(Zerplatzen innerer Organe durch große Luftdruckänderungen nahe der Rotor-
blätter) darstellen (Voigt et al. 2015). Dieses Konflikt-Szenario ist sogar noch heik-
ler, da es für die Beteiligten einen Balanceakt zwischen zwei Naturschutzzielen 
impliziert  – erneuerbare Energien versus Artenschutz (Voigt et  al. 2019; Straka 
et al. 2020). Der vermutete Ursprung der Stammform von SARS-CoV-2 in Fleder-
mäusen hat die Tiere außerdem kurzfristig in den Fokus der Medien und der öffent-
lichen Diskussion gerückt (Lu et al. 2021; Sasse und Gramzar 2021), was zu einer 
Besorgnis unter Fledermausexperten weltweit geführt hat (Straka und Voigt 2022). 
Allerdings sind die langfristigen Auswirkungen dieser Diskussionen auf den 
Fledermausschutz noch nicht bekannt. Die Literatur zum Thema Mensch-Fleder-
maus-Konflikt ist, insbesondere für Deutschland, spärlich (Abb. 11.6).

Trotz vieler Ak�onen von Naturschutzorganisa�onen, wie "Fledermausfreundliches Haus" oder die jährliche „European Bat Night“ wissen

wir noch wenig über die Beziehungen zwischen Mensch und Fledermaus in Deutschland. HDW-Studien zu Fledermäusen sind jedoch auch

weltweit noch selten wie eine jüngst veröffentlichte Studie zeigte (Straka et al. 2021). Viele dieser Studien konzentrierten sich überwiegend

auf Zoonosen und dokumen�eren das Wissen und die Wahrnehmung des Risikos von Krankheitsübertragungen durch Fledermäuse.

Andere spezifische Konflikte, die in HDW- Studien über Fledermäuse – allerdings außerhalb Europas – behandelt werden, sind die Jagd auf

Fledermäuse und Konflikte mit Obstbauern, da Fledermäuse ihre Lebensgrundlage bedrohen können. Eine in den USA durchgeführte

Studie befasste sich mit der Wahrnehmung der Menschen von Fledermäusen in Gebäuden und stellte fest, dass die Mehrheit der befragten

Personen Fledermäuse in Gebäuden unterstützen. Gründe für diese Unterstützung waren posi�ve Einstellungen gegenüber Fledermäusen

und eine Anerkennung der Gefahren, denen Fledermäuse ausgesetzt sind (Fagan et al. 2018). Interessanterweise zeigen Bruckermann et al.

(2022) in einer Delphi- Umfrage mit Fledermausexperten, dass sich die deutsche Öffentlichkeit überwiegend Informa�onen über

Fledermäuse wünscht, die eng mit ihrem persönlichen Leben verbunden sind, wie z.B. "Was mache ich, wenn ich eine Fledermaus finde?“.

Für den Schutz von Fledermäusen könnte dies bedeuten, Menschen einerseits mit prak�schen Informa�onen über Fledermäuse zu

versorgen. Zum anderen können allerdings auch entsprechende S�muli (z.B. Bilder), Emo�onen und Einstellungen von Menschen

gegenüber Fledermäusen und deren Schutz beeinflussen (Straka et al. 2020). Demnach zeigen gerade jüngste HDW- Studien zu

Fledermäusen wie eine Kombina�on von Informa�onen und entsprechenden S�muli Menschen in Bezug auf Fledermäuse und deren

Schutz effek�v erreichen können (Boso et al. 2021).

Fledermaus

Abb. 11.6 Fallbeispiel Fledermaus. mit freundlicher Genehmigung Exner Deluxe Design, ©jan 
stopka/Adobe Stock)
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11.4  Abschließende Bemerkungen

HDW kann mit seinen primär in der Sozialpsychologie verankerten Theorien 
wichtige Beiträge und neue Impulse zur Lösung konfliktträchtiger Fragen im 
Naturschutz liefern. Der kurze Überblick in diesem Kapitel zeigt gleichermaßen 
das Konfliktpotenzial und die Vielzahl der möglichen Lösungen auf. Dabei ist ein 
disziplinübergreifender Ansatz eine Mindestvoraussetzung für die erfolgreiche 
Arbeit im HDW-Feld (Bennett et  al. 2017). In der Praxis sind die Konflikt-
situationen zudem meist sehr komplex, sodass weitere sozialpsychologische Fak-
toren und Konzepte bei der Forschungsarbeit berücksichtigt werden sollten. Hierzu 
gehören beispielsweise (öffentliches) Vertrauen (z. B. Sjölander-Lindqvist et  al. 
2015; Marino et al. 2016; Straka et al. 2020), Wissen/Kenntnisse (z. B. Glikman 
et al. 2012), Framing (z. B. Vitali 2014), soziale Identität (z. B. van Eeden et al. 
2019) und die symbolische oder Stellvertreterfunktionen von Wildtieren (z. B. 
Madden und McQuinn 2014; Skogen et  al. 2017). Im deutschsprachigen Raum 
fällt auf, dass wissenschaftliche Studien zu menschlichen Dimensionen im Natur- 
und Artenschutz relativ selten sind, gerade im Vergleich zu anderen Regionen wie 
Skandinavien (z.  B.  Johansson et  al. 2016; Prager et  al. 2018) oder den USA 
(z. B. Manfredo 2008; Bruskotter et al. 2009). Abgesehen von wenigen Ausnahmen 
bleiben systematische Ansätze, die über sozialwissenschaftliche Methoden Ver-
besserungen im angewandten Natur- und Artenschutz herbeiführen, selten. Selbst 
wenn es entsprechende empirische Vorarbeiten gibt (z. B. Brendle 1999), bleiben 
diese bislang in der Praxis weitestgehend unbeachtet. Insofern lassen sich mehrere 
Bedarfslücken konstatieren: Zum tieferen Verständnis von gesellschaftlichen As-
pekten im Naturschutz und Wildtiermanagement ist eine bessere Einbindung von 
HDW-Fachwissen erforderlich – bestehende Wissensdefizite müssen abgebaut und 
gleichzeitig die empirischen Datengrundlagen verbessert werden. Darüber hinaus 
ist es aber genauso wichtig, den Transfer von Wissen in naturschutzrelevante 
Planungsverfahren und Managementabläufe zu stärken, beispielsweise durch zu-
sätzliche Fort- und Weiterbildungsangebote und die Förderung inter- und trans-
disziplinärer Untersuchungsansätze.
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