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Warum beherbergen viele kleine Flächen mehr Arten 

als wenige große? 

 

 

 

 

Abstract 

Hintergrund: Auf Grund des Prinzips, dass eine große Fläche (patch) mit 
Habitateigenschaften mehr Arten beherbergt als viele kleine Flächen der 
gleichen Gesamtgröße (SL > SS), bevorzugen Naturschutzorganisationen den 
Schutz großer, zusammenhängender Flächen. Reviews empirischer Studien 
stellten allerdings SS > SL fest und regten so die ‚single large or several small‘ 
oder SLOSS-Debatte an.  
Ziele: Review empirischer und theoretischer SLOSS-Literatur; dem SS > SL 
Muster zugrunde liegende Mechanismen identifizieren; wenn möglich diese 
evaluieren. 
Ort: Global. 
Zeitraum: 1976-2018. 
Haupttaxa: Pflanzen, Wirbellose, Wirbeltiere. 
Methoden: Literatur Review.  
Ergebnisse:  Wie vorherige Reviews stellte auch ich fest, dass SS > SL die 
empirische Literatur dominiert. Wenn auch nicht in gleicher Stärke, blieb 
dieses Ergebnis bei der ausschließlichen Betrachtung von Studien mit einem 
Stichprobeverfahren proportional zur Flächengröße bestehen. Ich fand sechs 
Klassen von Theorien und führte fünf vorläufige Auswertungen der jeweiligen 
Thesen durch. Keine der Thesen ließ sich bestätigen. Das SS > SL Muster 
bestätigte sich für Spezialisten, was nahelegt, dass es nicht aus der 
Einwanderung von Generalisten in kleine Flächen resultiert. Ich fand keine 
Belege für die Prognose, dass das gegenteilige Muster (SL > SS) wegen eines 
graduellen Artenverlusts auf kleinen Flächen mit der Zeit seit dem 
Habitatsverlust häufiger auftritt. Ich fand keinen Unterschied zwischen den 
Ergebnissen für natürliche und anthropogene ‚patches‘. Es gab auch keine 
Belege für das häufigere Auftreten von SL > SS bei überlebensungünstigeren 
Matrizen oder bei stabilen im Gegensatz zu kurzlebigen ‚patches‘. 
Fazit: Die meisten empirischen Vergleiche stellten SS > SL fest. Obwohl es 
mehrere potenzielle Gründe dafür gibt, ist mehr empirische Arbeit nötig, um 
diese zu identifizieren. In der Zwischenzeit ist es von großer Wichtigkeit, dass 
praktizierende Naturschützer verstehen, dass es keine belastbaren Beweise 
für ein generelles Naturschutzprinzip gibt, welchen den Schutz großer, 
zusammenhängender Flächen als wertvoller einstuft als den vieler kleiner 
Flächen der gleichen Gesamtfläche.   
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1 | EINFÜHRUNG 

 

Vor mehr als vier Jahrzehnten entwickelte Diamond (1975) das 

SL > SS Prinzip. Dieses besagt, dass eine große 

zusammenhängende Fläche (SL für „single large“) mehr Arten 

beherbergt als mehrere kleine Flächen (SS für „several small“) 

der gleichen Gesamtfläche. Im Folgenden kann der englische 

Begriff „Patch“ als Fläche mit Habitateigenschaften verstanden 

werden, welche sich klar abgrenzen lässt.   

Obwohl Diamond sein SL>SS-Prinzip nicht empirisch belegen 

konnte, begannen Naturschutzverbände schnell das Prinzip 

anzuwenden, ohne es zu hinterfragen. 1980 nahm die 

Internationale Union zur Bewahrung der Natur (IUCN) das SL > SS 

Prinzip in ihre Welt-Naturschutz-Strategie auf. Dabei handelt es 

sich um ein wichtiges Dokument, welches weltweit als Leitlinie 

für den Naturschutz genutzt wird.  

Frühe Reviews von Diamonds Prinzip ergaben, dass sich das SL > 

SS Prinzip nicht empirisch belegen lässt (Quinn & Harrison, 1988; 

Simberloff & Abele, 1982), und lösten die langjährige SLOSS 

(‚single large or several small‘) Debatte aus. Seit über 40 Jahren 

gibt es keine ausreichenden empirischen Belege der SL > SS 

Theorie. Meine Untersuchung zu signifikanten Reaktionen auf 

Habitatfragmentierung (Fahrig, 2017) umfasste 60 SLOSS-

Gegenüberstellungen, die alle mehr Arten auf vielen kleinen 

Patches fanden als auf wenigen großen der gleichen 

Gesamtfläche, also SS > SL (s. Abb 1a; s. Abb 9a in Fahrig, 2017). 

Die Aussage, dass auf vielen kleinen Patches mehr Arten zu 

finden sind als auf wenigen großen, lässt sich sowohl über eine 

Vielzahl verschiedener Ökosysteme und räumlicher Ebenen 

(spatial scales), als auch über eine Vielzahl taxonomischer 

Gruppen belegen, zum Beispiel: Bäume, andere Gefäßpflanzen, 

Bryophyten, Lebermoose, Flechten, Porlinge, Wasserpflanzen, 

Abb. 1: Empirische ‚single large or several small’ (SLOSS)-Vergleiche (Quinn & Harrison, 1988). Für den Vergleich wird die Anzahl der Arten in 
Abhängigkeit von der Flächengröße der ‚patches‘ einmal in Reihenfolge mit aufsteigender ‚patch‘-Größe (rote Kurve) und einmal mit 
abnehmender ‚patch‘-Größe (blaue Kurve) kumuliert. Die beiden Kurven einer Grafik kumulieren dieselbe Liste von Arten (auf allen beprobten 
‚patches‘), sodass das Maximum der Artenanzahl und der Flächengröße der beiden Kurven identisch ist. Gestrichelte graue Linie in Grafik (a): 
Der Vergleich der beiden Werte kumulierter Artenanzahl bei einer gegebenen Gesamtflächengröße zeigt an, ob die Gesamtanzahl der Arten 
bei dieser Gesamtflächengröße in vielen kleinen ‚patches‘ größer oder kleiner ist als in wenigen großen ‚patches‘. Grafiküberschriften geben 
die Schlussfolgerung der jeweiligen Grafik an. Wenn die ‚small-to-large‘ Kurve vollständig über der ‚large-to-small‘ Kurve verläuft (a), gilt SS > 
SL. Wenn die ‚large-to-small‘ Kurve vollständig über der ‚small-to-large‘ Kurve verläuft (b), gilt SL > SS. Überschneiden sich die beiden Kurven 
(c), so hat der SLOSS-Vergleich kein eindeutiges Ergebnis. 
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Gastropoden, Krebstiere, wirbellose Wassertiere, 

Schmetterlinge, Zwergzikaden, Grillen, Libellen, Ameisen, 

Laufkäfer, Schlupfwespen, Micro-Arthropoden, Rifffische, 

Amphibien, Eidechsen, Kleinsäuger, Fledermäuse und Vögel. 

Trotz dieser großen Übereinstimmung  der empirischen 

Ergebnisse, die auf SS > SL hindeuten,  wird über SLOSS 

fortwährend debattiert (z.B. Kendal et al., 2017; Le Roux, Ikin, 

Lindenmayer, Manning, & Gibbons, 2015; Lindenmayer, Wood, 

McBurney, Blair, & Banks, 2015; MacDonald, Anderson, Acorn, & 

Nielsen, 2018a, 2018b; Rösch, Tscharntke, Scherber, & Batáry, 

2015) beziehungsweise gehen Wissenschaftler*innen davon aus, 

dass es keine eindeutige Antwort auf die SLOSS Frage gibt oder 

diese von verschiedensten Gegebenheiten abhängt (Kingsland, 

2002). Es gibt zwei Gründe für die Diskrepanz zwischen den 

empirischen Erkenntnissen und den Schlussfolgerungen der 

Wissenschaftler*innen bezüglich SLOSS. Zum einen wird die 

Gültigkeit der empirischen SLOSS-Studien in Frage gestellt, so 

argumentierten Ramsay (1989) und Mac Nally und Lake (1999) 

das der Quinn und Harrison (1988) ‚Sättigungsindex‘ für die 

SLOSS-Untersuchung verzerrt ist. Daraus schlossen einige 

Wissenschaftler*innen fälschlicher Weise, dass auch 

Schlussfolgerungen auf der Grundlage von Vergleichen der 

Arten-Akkumulations-Kurve von Quinn und Harrison (1988) 

(Abb. 1) verzerrt sind. Zusätzlich betonen Gavish, Ziv und 

Rosenzweig (2011), dass viele empirische SLOSS-Studien eine 

Verzerrung hin zu SS > SL aufweisen, da auf kleinen Flächen 

häufig eine intensivere Probenahme stattfindet als auf großen.  

Der zweite Grund für die Diskrepanz zwischen den immer wieder 

bestätigten, empirischen Ergebnisse, wonach SS > SL, und den 

Schlussfolgerungen von Forschern über SLOSS ist dem Umstand 

geschuldet, dass viele Studien nachvollziehbare Überlegungen 

und Theorien angenommen haben, warum und wie SLOSS von 

verschiedenen Faktoren abhängen könnte. (z.B. Atmar & 

Patterson, 1993; Kallimanis, Kunin, Halley, & Sgardelis, 2005; 

Margules, Higgs, & Rafe, 1982; McCarthy, Thompson, & Williams, 

2006; Ovaskainen, 2002; Pelletier, 2000; Tjørve, 2010). Diese 

haben zu der Erwartung geführt, dass es vorhersehbare 

Situationen gibt, in denen SL > SS und andere, in denen SS > SL 

sind. 

Es ist wichtig festzuhalten, dass es sich bei SLOSS nicht einfach 

nur um eine abstrakte, akademische Frage handelt. Die globale 

Biodiversität ist stark gefährdet und das in erster Linie auf Grund 

des Verlusts natürlicher Habitate (Butchart et al., 2010). Die 

Antwort auf die SLOSS-Frage ist von großer Bedeutung für die 

Bewahrung der Biodiversität, denn bei Entscheidungen über den 

Schutz von Lebensräumen halten sich 

Naturschutzorganisationen bisher weltweit an das SL > SS 

Prinzip. Auf der Grundlage dieses Prinzips priorisieren 

Naturschutzorganisationen den Schutz von großen 

zusammenhängenden Flächen und gehen davon aus, dass kleine 

Flächen nicht schützenswert sind (Fischer & Lindenmayer, 2002; 

Hernández-Ruedas et al., 2014; Hill et al., 2018) auch wenn diese 

in der Summe die gleiche Größe hätten wie die großen 

zusammenhängenden Flächen. Sollte das SL > SS Prinzip nicht 

korrekt sein, wäre die kumulative Auswirkung des Verlusts 

kleiner Habitatflächen auf die Biodiversität deutlich größer als 

von den Naturschutzorganisationen angenommen.  

Mein Ziel in dieser Arbeit ist es zu verstehen warum vorherige 

empirische Untersuchungen immer wieder SS > SL feststellten. 

Zu diesem Zweck führte ich eine Untersuchung von sowohl 

empirischen SLOSS-Studien als auch SLOSS-Theorien durch, um: 

(a) zu eruieren ob dieses Schema (SS > SL) auch auf Studien 

zutrifft, die mit unverzerrten Probenahmen bzw. Probenahmen 

proportional zur Flächengröße durchgeführt wurden; (b) 

Theorien zu finden, die dieses Schema erklären könnten und (c) 

wenn möglich die empirischen Studien für Evaluationen der 

Theorien zu nutzen. 

 

2 | LITERATUR SUCHE 

 

Das Ziel dieser Literatur Arbeit ist es ein vollständiges Bild der 

SLOSS-Literatur bis zum Ende 2018 zu erlangen, dabei geht es 

sowohl um empirische Studien als auch um SLOSS-Theorie. Ich 

begann das „Web of Science“ mit folgenden Suchbegriffen zu 

durchsuchen: („several small“ OR „several-small“ OR „SLOSS“) 

und („single large“ OR „single-large“ OR „SLOSS“), und filterte bei 

der Suche nach Umweltwissenschaften und Biodiversität und 

Naturschutz. Ich sammelte alle Arbeiten, die SLOSS-Theorie oder 

SLOSS-Daten beinhalteten. Literaturdurchsichten nutzte ich 

nicht. Da die SLOSS-Debatte um die Frage von Artenreichtum 

geht, nutzte ich nur jene empirischen Arbeiten, die 

Artenreichtum evaluieren. Allerdings basieren die meisten 

SLOSS-Theorien auf Modellen und Mechanismen (Ovaskainen, 

2002), die auf einzelne Arten bezogen sind und auf den 

Artenreichtum extrapoliert werden. Daher nutzte ich sowohl 

SLOSS-Theorien, die auf einzelne Arten bezogen sind, als auch 

solche die auf mehrere Arten bezogen sind.  

Um die Vergleichbarkeit der empirischen Studien sicherzustellen, 

verwendete ich nur Studien die nach dem Schema in Abb. 1 

(Quinn & Harrison, 1988) oder äquivalent durchgeführt wurden, 

das heißt, dass Artenlisten der Patches kumuliert wurden um 

Artenreichtum auf vielen kleinen Flächen im Gegensatz zu 

wenigen großen Flächen zu vergleichen. Im Folgenden werde ich 

den Begriff „SLOSS-Vergleich“ für Vergleiche auf der Basis von 

Quinn und Harrisons Arten-Akkumulations-Kurve (Abb. 1) 

verwenden.  SLOSS-Vergleiche werden in der Regel als 



4 
 

Abbildungen dargestellt, manchmal aber auch als Text oder 

Tabelle. Arbeiten, die nur den Quinn und Harrison (1988) 

Sättigungsindex (saturation index) angaben ohne eine Arten-

Akkumulations-Kurve verwendete ich nicht, da wie bereits 

erwähnt dieser Index häufig verzerrt (biased) ist.  

Zusätzlich zu meiner Suche im „Web of Science“ suchte ich auch 

nach Arbeiten die Quinn und Harrison (1988) zitieren, da dies die 

Quelle für die graphische Methode von Arten-Akkumulations-

Kurven (Abb. 1) ist. Ich suchte auch in den Verweisen der bereits 

gesammelten Arbeiten nach weiteren Studien. In Arbeiten, in 

denen entsprechende Daten vorhanden waren, aber kein 

graphischer SLOSS-Vergleich (Abb. 1) extrahierte ich die Daten 

und erstellte einen SLOSS-Vergleich. Bei Arbeiten, die weder 

Daten noch SLOSS Vergleich beinhalteten, kontaktierte ich die 

Autor*innen und bat um die Daten und/oder den SLOSS-

Vergleich. Manche Autor*innen reagierten nicht, manche 

sandten mir die Daten sodass ich den SLOSS-Vergleich 

vornehmen konnte und manche sandten mir einen oder mehrere 

SLOSS-Vergleiche. In manchen Fällen handelte es sich hierbei nur 

um Teile der Vergleiche, die in den Arbeiten erwähnt wurden. Ich 

habe keine SLOSS-Vergleiche verwendet, die in Arbeiten erwähnt 

wurden, ohne dass ich die SLOSS-Vergleiche oder die Daten 

hatte. Ich habe keine SLOSS-Vergleiche aus Reviews genutzt, um 

zu vermeiden Vergleiche doppelt zu zählen. Ich nahm 

verschiedene Datenunterteilungen der Autor*innen unabhängig 

voneinander auf. Wenn zum Beispiel ein*e Autor*in separate 

Abbildungen für Generalisten und Spezialisten verwendete, 

nahm ich diese als zwei verschiedene SLOSS-Vergleiche auf. 

Wenn möglich nahm ich auch verschiedene Vergleiche für 

verschiedene Habitattypen auf (z.B. natürliche versus vom 

Menschen geschaffene Steinhabitate in Douglas & Lake, 1994), 

oder für Patches in verschiedenen Lebensräumen (z.B. Matrix 

einer Kiefernplantage versus Weideland in Fischer & 

Lindenmayer, 2002). Dies tat ich, um es mir möglich zu machen 

manche der Theorien aus der Literaturdurchsicht zu evaluieren. 

Es ist mir dabei bewusst, dass diese Auswertungen nur vorläufig 

sind, da mehrere Vergleiche der gleichen Studie nicht 

unabhängig voneinander sind. Wenn in einer Studie mehrere 

Vergleiche zur Gleichen Artengemeinschaft auf der gleichen 

Fläche nur in verschiedenen Jahren, verschieden 

zusammengelegten Gesamtflächen (es sei denn, es lagen 

verschiedene Habitattypen vor) oder verschiedenen Regionen 

(es sei denn, die Autor*innen nannten Unterschiede der 

Regionen bezüglich der Habitattypen oder Lebensräume) hatte, 

habe ich diese nicht als verschiedene Vergleiche aufgenommen.  

Da es für SLOSS-Vergleiche keine Effektgröße und keinen 

statistischen Test gibt, ordnete ich jeden SLOSS-Vergleich in eine 

der drei Kategorien ein, die in Abbildung 1 zu sehen sind.  Wenn 

die „small to large“ Kurve vollständig über der „large-to-small“ 

Kurve verläuft, gilt SS > SL. Wenn die „large-to-small“ Kurve 

vollständig über der „small-to-large“ Kurve verläuft, gilt SL > SS. 

Wenn sich die Linien schneiden, ordnete ich den Vergleich als 

ergebnislos ein. Es gab zwei Fälle bei denen ich den Vergleich 

trotz Überschneiden der Linie nicht als ergebnislos einordnete, 

da das Überschneiden ein Resultat vom Verbinden von Punkten 

mit geraden Linien sein könnte. Wenn Autor*innen den ersten 

Punkt der „large-to-small“ Kurve mit dem Ursprung verbanden, 

und sich die beiden Kurven nur in diesem ersten extrapolierten 

Segment schnitten, habe ich dies auch nicht als Schneiden der 

Kurven angesehen (z.B. Abb. 2f in MacDonald et al., 2018a). 

Ebenso wenig stufte ich einen Vergleich als ergebnislos ein, wenn 

sich die Linien nur zwischen dem vorletzten und letzten Punkt der 

„small-to-large“ Kurve überschnitten (z.B. Abb. 4 in Lizee, Tatoni, 

& Deschamps-Cottin, 2016). Ersteres würde zur Nicht-Beachtung 

von 4 SL > SS Fällen führen und letzteres zur Nicht-Beachtung von 

5 SS > SL Ergebnissen.   

 

3 | ERGEBNISSE UND DISSKUSION  

 

3.1 | Untersuchung empirischer Studien 

Ich fand 157 SLOSS-Vergleiche aus 58 Studien (Daten sind in 

Tabelle S1 zu finden; Quellenangaben zu allen Studien sind unter 

Referenzen bzw. im Anhang zu finden). 72% der SLOSS-

Vergleiche schließen auf SS > SL, 22% sind nicht eindeutig (Arten-

Akkumulations-Kurve „small-to-large“ und „large-to-small“ 

überschneiden sich) und 6% ergeben SL > SS (Abb. 2a – links). 

Dieses Muster ist ähnlich bei einer Betrachtung auf 

Studienebene: 81% der Studien enthalten mindestens einen 

Vergleich mit dem Ergebnis SS > SL, 33% der Studien enthalten 

mindestens einen Vergleich ohne eindeutiges Ergebnis und 9% 

der Studien enthalten mindestens einen Vergleich mit dem 

Ergebnis SL > SS (Abb. 2a – rechts); diese Prozentsätze ergeben 

mehr als 100 % da manche Studien mehrere Vergleiche mit 

verschiedenen Ergebnissen beinhalten. Von den Vergleichen, die 

einen deutlichen Unterschied zwischen SS und SL aufweisen, 

kommen 93% zu dem Ergebnis SS > SL (Abb. 2a – links). Die 

Erkenntnis, dass SS > SL die Literatur dominiert, wird durch die 

Ergebnisse vorheriger Untersuchungen bestätigt.  

Es gibt keine ersichtlichen Gemeinsamkeiten der Studien, die 

mindestens ein Vergleichsergebnis von SL > SS hatten.  Sie sind 

sehr unterschiedlich bezüglich der untersuchten Organismen 

(wirbellose Wassertiere, Schmetterlinge, Waldvögel und 

Gefäßpflanzen sowie exotische Pflanzen), der Habitatstruktur 

(tatsächliche Inseln und natürlich entstandene sowie vom 

Menschen geschaffene Habitatinseln (Flächen)), und der 

Lebensräume (Wald, Wasser, Agrarland). 
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3.2 | Effekt der Stichprobenverzerrung (bias)  

Gavish et al (2011) gibt zu bedenken, dass bei vielen SLOSS-

Studien eine Verzerrung (bias) hin zu SS > SL vorliegt, da die 

Anzahl der Stichproben pro Flächeneinheit mit steigender Patch-

Größe abnimmt. Somit würden bei einem Zusammenlegen von 

Patches in Flächensets gleicher Gesamtgröße die Sets, die sich 

aus kleineren Patches zusammensetzen, intensiver beprobt 

werden als die, die sich aus wenigen großen Patches 

zusammensetzen. Auf den Sets, auf denen mehr Stichproben pro 

Flächeneinheit genommen werden, würde auch die 

Wahrscheinlichkeit steigen eine gegebene Art zu finden. 

Um herauszufinden, ob diese Verzerrung der Grund für das 

Überwiegen von SS > SL Ergebnissen in der empirischen Literatur 

ist, habe ich die Studien entsprechend ihrer Stichprobeverfahren 

in vier Kategorien eingeteilt: (a) keine Stichprobenverzerrung, 

das heißt entweder wurde die Stichprobennahme proportional 

zur Flächengröße ausgeführt oder auf den Flächen wurde eine 

Vollaufnahme durchgeführt; (b) Beprobungsintensität nahm mit 

Abb. 2: (a) ‚Several small > single large’ (SS > SL) Ergebnisse dominieren die empirische Literatur. Von 157 ‚single large or several small‘ (SLOSS)-
Vergleichen ergeben 72% SS > SL, 22% haben kein eindeutiges Ergebnis und 6 % ergeben SL > SS. Von den Vergleichen, bei denen einen deutlicher 
Unterschied zwischen SL und SS vorliegt, ergeben 93% SS > SL. Dieses Muster ist ähnlich auf der Ebene der Studien. Von den 58 Studien, enthalten 
81% mindestens einen Fall von SS > SL, 33% enthalten mindestens einen Fall ohne eindeutiges Ergebnis und 9% enthalten mindestens einen Fall von 
SL > SS. (Diese Angaben ergeben aufsummiert mehr als 100% da manche Studien mit mehreren Vergleichen auf mehr als ein Ergebnis kommen.) (b) 
Stichprobenverzerrung (sampling bias) sorgt in der empirischen Literatur für eine Überrepräsentation des SS > SL Ergebnisses, dennoch ich SS > SL 
das dominante Muster. Knapp unter der Hälfte der SLOSS-Vergleiche stammen aus unverzerrten Studien, also aus Studien in denen 
Stichprobeintensität proportional zur Flächengröße zunimmt. 52% dieser Vergleiche unverzerrter Studien ergeben SS > SL und 11% ergeben SL > SS, 
ungefähr eine fünffache Differenz. 91% der Vergleiche der übrigen Studien – verzerrte oder möglicher Weise verzerrte Studien – ergeben SS > SL. (c) 
Es gibt keine Belege für die These, dass SS > SL durch die Besiedelung kleiner ‚patches‘ durch Generalisten zu erklären ist. 70% der 
Spezialisten/bedrohten Artengemeinschaften weisen SS > SL auf, im Vergleich zu 52% aller Artengemeinschaften (vergl. (b) – unverzerrt). (d) Es gibt 
keine Belege für die These, dass SL > SS mit der Zeit seit der Verinselung durch Habitatverlust häufiger auftritt. Wenn überhaupt, scheint das Gegenteil 
der Fall zu sein. Jede Studie ist in eine von vier ungefähren Kategorien, variierend nach Größenordnung und Generationen der Artengemeinschaft 
seit Habitatverlust, eingestuft: 1-5 Generationen; 10-50 Generationen; 100-500 Generationen; > 1.000 Generationen. (e) Die Proportion der SS > SL 
Ergebnisse ist ungefähr die gleiche bei anthropogenen und natürlichen ‚patches‘. Kurzlebige oder hoch dynamische Habitate sind bei dieser 
Auswertung ausgeschlossen. (f) Es gibt keine Belege für die These, dass SL > SS stärker vertreten ist, wenn die Matrix überlebensungünstig ist bzw. 
die ‚patches‘ weit voneinander entfernt sind. Wenn überhaupt, scheint das Gegenteil der Fall zu sein. (g) Es gibt keine Belege für die These, dass SS 
> SL häufiger bei kurzlebigen und dynamischen Habitaten auftritt als bei stabilen. Anmerkung: Die Auswertungen (c) bis (g) basieren nur auf den 
Studien, bei denen das Stichprobeverfahren proportional zur Flächengröße, also unverzerrt ist. 
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zunehmender Flächengröße ab aber es gab Anstrengungen die 

mögliche Verzerrung auszugleichen; (c) die Anzahl der 

Stichproben war auf jeder Teilfläche die gleiche (starke 

Verzerrung); oder (d) das Verhältnis von Stichprobenintensität 

und Flächengröße war unklar.  

Etwas weniger als die Hälfte der SLOSS-Vergleiche entstammen 

Studien mit eindeutig unverzerrten Stichprobeverfahren. 52% 

dieser Vergleiche kommen zu dem Ergebnis SS > SL (Abb. 2b -

rechts), während 91% der übrigen Vergleiche (verzerrt oder 

möglicherweise verzerrt) SS > SL ermitteln (Abb.2b – links). Elf 

Prozent der unverzerrten Vergleiche ergeben SL > SS während 

nur 1% der potenziell verzerrten Vergleiche SL > SS ermitteln 

(Abb. 2b). 

Obwohl sich also das vorherrschende Ergebnis SS > SL nicht allein 

durch eine Versuchsverzerrung erklären lässt, so führt diese 

Verzerrung offenbar zu einer Überrepräsentation dieses 

Ergebnisses in der empirischen Literatur. Zukünftige SLOSS-

Studien müssen sicherstellen, dass die Stichprobennahme 

proportional zur Flächengröße ist.  

Die SLOSS-Vergleiche unverzerrter Studien weisen eine große 

Bandbreite von untersuchten taxonomischen Gruppen, 

Habitaten und Matrixtypen/Lebensräumen auf. Unter den 

taxonomischen Gruppen befinden sich: Vögel, Schmetterlinge, 

Pflanzen, Fische, Pilze, Flechten, Bryophyten, Schalentiere, 

Orthopteren und Milben; unter den Habitaten: Korallenriffe, 

Wälder, Steppen, Bäume, Moos, Steine, Sümpfe und wahre 

Inseln; und unter den Matrixtypen: Wasser, Kahlschläge, 

Feuchtgebiete, Wälder, landwirtschaftliche Flächen, Fels und 

urbane Gebiete.  

Alle meine vorläufigen Beurteilungen von Prognosen der SLOSS-

Thesen (Abb. 2c-g) beziehen sich ausschließlich auf 75 Vergleiche 

der unverzerrten Studien.  

 

3.3 | Untersuchung von SLOSS-Thesen und Prognosen, und 

einige Auswertungen  

Während meiner Durchsicht von SLOSS-Theorien, fand ich eine 

Vielzahl von Thesen, die Prognosen über Gegebenheiten 

abgeben, unter denen man SS > SL oder SL > SS erwarten könne. 

Diese Thesen wurden über einen Zeitraum von 40 Jahren 

veröffentlicht und bisher nicht mit empirischen Belegen 

abgeglichen. Alle bisherigen Untersuchungen der empirischen 

SLOSS-Vergleiche, einschließlich dieser, stellen fest, dass SS > SL 

die Ergebnisse dominiert. Unter den 75 unverzerrten SLOSS-

Vergleichen fand ich fünfmal so viele SS > SL Ergebnisse wie SL > 

SS Ergebnisse (Abb. 2b – rechts). Vor diesem Hintergrund ist der 

nächste Schritt zur Lösung der SLOSS-Debatte herauszufinden 

welche Mechanismen für dieses empirische Muster 

verantwortlich sind.  

Im Folgenden werde ich die gefundenen Theorien 

zusammenfassen und jeweils Prognosen angesichts der 

Ergebnisse der empirischen Untersuchungen extrahieren. Für ein 

Paar der Prognosen sind ausreichend Informationen aus den 

empirischen Untersuchungen vorhanden, um eine Auswertung 

durchzuführen (Abb. 2c-g). Diese Auswertungen sind vorläufig, 

da die Zahl der Vergleiche klein ist und mehrere Vergleiche aus 

der gleichen Studie nicht unabhängig voneinander sind. Auch für 

diese Auswertungen nutzte ich nur die 75 Vergleiche der Studien, 

bei denen die Stichprobennahme eindeutig proportional zur 

Flächengröße war, das heißt bei denen ein unverzerrtes 

Stichprobeverfahren vorliegt (siehe 3.2). 

 

3.3.1 | Einwanderung von Generalisten 

Schon früh fiel den Verfechtern des SL > SS Prinzips auf, dass die 

Theorien die SL > SS prognostizieren nur auf Arten anwendbar 

sind, deren Vorkommen hauptsächlich von der Existenz des 

betroffenen Habitats abhängt (Spezialisten). Sie argumentierten, 

dass das Vorkommen von Generalisten eine größere 

Wahrscheinlichkeit auf kleinen Flächen hat als auf großen 

Flächen. Dies hängt mit dem Rand : Flächen Verhältnis 

zusammen. Das Innere von großen Flächen wiederum sei das 

Domizil der Spezialisten einschließlich seltener und bedrohter 

Arten (Blake & Karr, 1984; Diamond, 1976; Willis, 1984). Dem 

entsprechend würde die Einwanderung von Generalisten in 

kleine Flächen hier zu einem erhöhten Artenreichtum führen und 

damit das Überwiegen von SS > SL erklären.  

Sollte dies die Erklärung für das Feststellen von SS > SL 

empirischer Studien sein, so müsste für Gruppen von Spezialisten 

mit einer geringen Häufigkeit/Wahrscheinlichkeit SS > SL 

festzustellen sein als für Gruppen von Generalisten bzw. 

gemischten Gruppen. Unter den von mir analysierten 

(unverzerrten) Studien gibt es 20 SLOSS-Vergleiche von 

Artengruppen, die als Spezialisten gelten oder bedroht sind. 14 

dieser Vergleiche ergaben SS > SL und nur eine SL > SS. (Abb. 2c). 

Dem entsprechend lässt sich sagen, dass empirischen Studien die 

Theorie von SL > SS für Spezialisten und bedrohte Arten bislang 

nicht unterstützen. Im Gegenteil, Spezialisten und bedrohte 

Arten weisen eine stärkere Tendenz zu SS > SL auf als die 

übergreifende Auswertung: Vergleiche Abb. 2c mit Abb. 2b – 

rechts. Folglich erklärt die Einwanderung von Generalisten in 

kleine Flächen das SS > SL Schema nicht. 

 

3.3.2 | Mindest-Flächengröße, selektives Aussterben und 

Geschachtelte Artengemeinschaft (nestedness) 

Eines der frühsten Argumente auf das ich während meiner 

Durchsicht von SLOSS-Theorien traf, ist das Konzept, dass Arten 

eine Mindest-Voraussetzung der Patch-Größe haben (Hanski, 
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1994). Dass also bei dem Entstehen von Patches durch 

Habitatverlust (Verinselung bzw. Fragmentierung) Arten, die 

einen großen Flächenbedarf haben auf kleineren Patches selektiv 

aussterben. Kleine Patches hätten demnach nur eine Teilmenge 

der Arten vorzuweisen, die auf großen Patches vorhanden sind. 

Dies würde also über einen gewissen Zeitraum zu einer 

geschachtelten Artengemeinschaft (nestedness) abhängig von 

der Patch-Größe führen (Atmar & Patterson, 1993; Margules et 

al., 1982; Patterson & Atmar, 1986). Ausgehend von der Idee 

einer Mindest-Patch-Größe prognostiziert Tjorve (2010) anhand 

eines Zwei-Flächen-Models, dass selektives Aussterben zu einer 

höheren Artendichte (Anzahl von Arten pro Stichproben-Plot) auf 

großen Patches führt als auf kleinen.  

Gelegentlich nutzen Autoren diese Theorie um bei einer 

geschachtelten Artengemeinschaft abhängig von der 

Flächengröße auf SL > SS zu schließen, ohne jedoch einen 

tatsächlichen SLOSS-Vergleich vorzulegen (z.B. Hecnar & 

M’Closkey, 1997). Diese Schlussfolgerung birgt jedoch eine 

Skalenübergreifende Hochrechnung, da es bei geschachtelten 

Artengemeinschaften um den Vergleich der 

Artenzusammensetzung zwischen großen und kleinen Flächen 

geht, nicht um den Vergleich der Artenzusammensetzung 

zwischen wenigen großen und vielen kleinen Flächen. Dieserart 

Skalenübergreifende Hochrechnungen stellt sich problematisch 

dar (Fahrig et al., 2019). Viele Studien zeigen wenig bis keinen 

Zusammenhang zwischen geschachtelter Artengemeinschaft 

und SLOSS auf (Berglund & Jonsson, 2003; Cook, 1995; Cutler, 

1994; McLain & Pratt, 1999; Peintinger, Bergamini, & Schmid, 

2003; Simberloff & Martin, 1991). Hinzu kommt, dass viele 

Systeme keine oder nur eine schwach geschachtelte 

Artengemeinschaft bezüglich der Flächengröße aufweisen 

(Acosta & Robertson, 2002; Dauber, Bengtsson, & Lenoir, 2006; 

Hokkanen, Kouki, & Komonen, 2009; Mohd-Azlan & Lawes, 2011; 

Richardson et al., 2015; Rosch et al., 2015). Dies könnte daran 

liegen, dass das Vorkommen von Arten nicht nur von lokalem 

Aussterben, sondern auch von Besiedelung abhängt (siehe 

3.3.5). Damit eine stark geschachtelte Artengemeinschaft 

entsteht müsste lokales Aussterben die Besiedelung überwiegen.  

Die Notwendigkeit einer Mindest-Flächengröße und der 

Mechanismus des selektiven Aussterbens lässt auf SL > SS 

schließen. Vor dem Hintergrund, dass dies nicht durch 

empirische Literatur belegbar ist und vor dem Hintergrund, dass 

Arten in der Tat eine Fläche von mindestens einer bestimmten 

Größe benötigen um zu überleben (Fahrig, 2001), lässt sich 

darauf schließen, dass die meisten Arten nicht einen einzigen 

Patch dieser Mindest-Größe benötigen sondern über mehrere 

kleine Patches fortbestehen können. Oder in anderen Worten, 

eine Mindest-Flächengröße bezieht sich auf die Gesamtfläche 

nicht auf die Größe einzelner Patches. Solange Patches 

ausreichend vernetzt und nah genug beieinander sind, ist ein 

Fortbestehen über mehrere Patches hinweg, durch regelmäßige 

Migration und/oder durch Habitatnutzung, die mehrere Patches 

einbindet, möglich. Tracking Studien von Säugetier-Prädatoren 

zum Beispiel zeigen, dass Individuen Patches verbinden und sich 

durch Nicht-Habitatflächen (die Matrix) hindurchbewegen 

(LaPoint, Gallery, Wikelski, & Kays, 2013; Scharf, Belant, Beyer, 

Wikelski, & Safi, 2018; Vanbianchi, Gaines, Murphy, & Hodges, 

2018). Die fehlenden Belege für das prognostizierte Überwiegen 

von SL > SS auf Grund von einer benötigter Mindest-

Flächengröße lässt vermuten, dass auch Tjorve‘s (2010) Prognose 

einer höheren Artendichte auf großen Flächen als auf kleinen 

nicht belegbar ist.  

Dies würde sich zumindest damit decken, dass die Studien 

meiner literarischen Untersuchung, die eine Schätzung der 

Artendichte beinhalteten (zusätzlich zur Artenzahl pro 

Teilfläche), meistens zu dem Schluss kamen, dass die Artendichte 

auf der kleinen Fläche größer war als auf der großen. 

Acosta und Robertson (2002) stellten eine höhere Artendichte 

von Fischen in kleinen Riffen als in großen fest; Arroyo-

Rodrigues, Pineda, Escobar, und Benitez-Malvido (2009) stellten 

eine höhere Artendicht von Pflanzen in kleinen Waldflächen fest 

als in großen und Leavesley and Cary (2013) and Hernandez-

Ruedas et al. (2014) stellten keinen Unterschied der Artendichte 

von Vögeln und Bäumen in Waldflächen fest. 

 

Abb. 3: Modellierungen und empirische 
Arbeiten bezüglich einzelner Arten deuten 
darauf hin, dass bei Habitatverlust und 
Fragmentierung mehr Individuen ‚gerettet‘ 
werden, wenn das verbleibende Habitat in 
vielen kleinen ‚patches‘ angeordnet ist, als 
wenn es in wenigen großen ‚patches‘ 
angeordnet ist. Dies ist dadurch zu erklären, 
dass die in Folge des Habitatverlusts in der 
Matrix ‚gestrandeten‘ Individuen durch die 
höhere Randlänge der vielen kleinen ‚patches‘ 
hier mit einer höheren Wahrscheinlichkeit 
Habitat finden 
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3.3.3 | Zeit nach der Flächenbildung oder Fragmentierung, 

Akkumulation des Artenverlusts 

Sich der mangelnden Belege für SL > SS bewusst entwickelten 

Soule und Simberloff (1986) die Idee, dass SL > SS möglicherweise 

erst einige Generationen nach der Entstehung der Patches bzw. 

der Verinselung gilt. Dies baut auf dem Konzept auf, dass Arten, 

die große Flächen benötigen, von kleinen Flächen verschwinden 

würden (s. 3.3.2) und schließlich auf großen Flächen mehr Arten 

zu finden seien als auf kleinen. Da dieser Artenverlust über einen 

längeren Zeitraum vonstattenginge, würde sich das SL > SS 

Schema erst nach einigen Generationen einstellen. Dies führt zu 

der Annahme, dass die Wahrscheinlichkeit SL > SS festzustellen 

mit der Länge der Zeit nach der Verinselung zunimmt. Außerdem 

müsste in natürlicher Weise Inselartigen Habitatanordnungen SL 

> SS gelten (es sei denn die Inselstruktur ist kurzlebig), da hier die 

Zeit seit der Inselentstehung am längsten ist und somit die 

Akkumulation des Artenverlust am weitesten fortgeschritten 

wäre.  

Es ist anzumerken, dass in Soule and Simberloff’s Theorie nicht 

erwähnt wird, dass kurz nach der Verinselung SS > SL gilt. Die 

häufige Feststellung von SS > SL in der empirischen Literatur lässt 

sich mit Ihrer Theorie also nicht erklären.  

Modellierung und empirische Arbeit bezüglich einzelner Arten 

lassen darauf schließen, dass – solange die Patches nah genug 

beieinander sind – bei der Entstehung von vielen kleinen Patches 

mehr Individuen vor dem Habitatverlust „gerettet“ werden als 

bei der Entstehung weniger großer Patches. Dies ist dadurch zu 

erklären, dass mit der größeren Randlänge, die durch viele kleine 

Patches entsteht, die Wahrscheinlichkeit steigt, dass ein 

„gestrandetes“ Individuum Lebensraum findet. Diese 

Wahrscheinlichkeit ist also geringer bei wenigen großen Patches, 

da es insgesamt weniger Rand gibt (Abb. 3; Grez, Zaviezo, 

Tischendorf, & Fahrig, 2004; Tischendorf, Grez, Zaviezo, & Fahrig, 

2005). Dies sollte kurzzeitig zu einem verstärkten Vorkommen 

von SS > SL führen. 

Für eine vorläufige Auswertung teilte ich die unverzerrten 

Studien in vier Kategorien nach der Anzahl der Generationen der 

jeweiligen Artengruppe seit der Verinselung ein: 1-5 

Generationen; 10-50 Generationen; 100-500 Generationen; > 

1000 Generationen. Es ist anzumerken, dass diese Kategorien 

nur grobe Annäherungen sind, da die meisten Studien keine 

genauen Angaben zu der Zeit seit der Verinselung beinhalten und 

da Artengemeinschaften oft eine Vielzahl von Arten mit 

unterschiedlichen Generationszeiträumen umfassen. Da die 

Kategorien aber in der Größenordnung variieren behaupte ich, 

dass sie eine Variation repräsentieren. Ich möchte betonen, dass 

es sich bei den Kategorien nicht um Jahre, sondern angenähert 

um Generationen seit der Verinselung handelt. Zum Beispiel 

ordnete ich eine Studie über Arthropoden 1-2 Jahre nach der 

experimentellen Kreation von Stein und Moos Flächen (Douglas 

& Lake, 1994; Hoyle & Harbone, 2005) in die Kategorie 1-5 

Generationen seit der Verinselung ein. Eine andere Studie über 

Büsche und Bäume auf Inseln, die vor 60 Jahren durch Flutung 

entstanden, (Hu, Wu, Feeley, Xu, & Yu, 2012) ordnete ich auch in 

die Kategorie 1-5 Generationen seit der Verinselung ein, da 

Gehölze relativ lange Generationszeiträume haben. Dies ist eine 

sehr grobe Kategorisierung, aber auf Grund der großen Variation 

der Studien, die ich in meiner Durchsicht vorfand, halte ich sie 

dennoch für sinnvoll. Zusätzlich bestimmte ich für jede Studie ob 

die Habitats Inseln durch menschliche Aktivitäten entstanden – 

entweder Habitatverlust oder Veränderung des Lebensraums 

von natürlicher zu menschlich dominierter Vegetation (oder 

beides).  Ich identifizierte auch die Fälle in denen Habitatinseln 

kurzlebig oder sehr dynamisch sind, zum Beispiel Steine in 

intertidalen Zonen (Londoño-Cruz & Tokeshi, 2007), 

Baumstrukturen, die sich mit Wasser füllen (Vargas et al., 2013)), 

oder nachwachsende Kahlschlagflächen (Lindenmayer et al., 

2015). Ich fand keine Belege für die Annahme, dass mit der Zeit 

seit der Verinselung SL > SS häufiger auftritt oder dass SS > SL 

verstärkt kurz nach der Verinselung beobachtet wurde. 

Interessanterweise war ein gegenteiliges Muster zu erkennen 

(Abb. 2d). 

Ich evaluierte auch die These, dass in natürlicher Weise 

inselartigen Habitatanordnungen SL > SS zu erwarten wäre, 

Abb. 4: Bei der Entstehung der ‚patches‘ durch 
Habitatverlust kann man das SS Flächenset und 
das SL Flächenset (gleicher Gesamtgröße) als 
zwei verschiedene Stichproben der vorherigen 
Verteilung von Vegetationsformen oder 
Microhabitaten verstehen. Sind die 
Microhabitate ungleichmäßig verteilt (pachily 
distributed), so überschneidet das SS 
Flächenset mehr dieser Microhabitate als das 
SL Flächenset. 
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ausgenommen sind kurzlebige und sehr dynamische Systeme 

(Abb. 2e). Da in diesen Situationen SS > SL achtmal so häufig 

vorkam wie SL > SS, lässt sich auch diese These nicht bestätigen. 

Einige Wissenschaftler*innen gehen sogar von der Gegenthese 

aus, da in natürlicher Weise inselartigen Habitaten die Arten an 

diese Verhältnisse angepasst seien müssten. Es leuchtet mir nicht 

ein wieso dies zu einem Überwiegen von SS > SL führen sollte, 

aber in jedem Falle sprechen die empirischen Ergebnisse bislang 

nicht für diese Theorie. 

 

3.3.4 | Heterogenität des Habitats, umweltbedingte 

Verklumpung (clumping)/ räumliche Autokorrelation, 

ungleichmäßige Artenverteilung 

In meiner Durchsicht von SLOSS-Theorien stoß ich auf viele 

Autoren, die betonten, dass eine vor der Fragmentierung bereits 

vorhandene räumliche Verteilung von Arten und Habitattypen 

nach dem Habitatverlust und der Verinselung entweder zu SS > 

SL oder zu SL > SS führen könnte. Dies hinge zum Einen davon ab 

ob diese bereits existierende Verteilung räumlich autokorreliert, 

also verklumpt ist (clumping), dies kann sowohl SS > SL als auch 

SL > SS bedeuten und zum Anderen von dem Verhältnis der 

räumlichen Ebene der Verklumpung zur räumlichen Ebene der 

entstehenden Patches. Diese Idee wurde erstmals von Diamond 

(1975) impliziert, als dieser das SL > SS Prinzip vorstellte und 

anmerkte, „das Prinzip B (d.h. SL > SS) muss durch die Aussage 

eingeschränkt werden, dass einzelne Reservate in einer 

inhomogenen Region das Überleben von verschiedenen 

Artengemeinschaften begünstigen könnten“. Mit anderen 

Worten, er erwartete SL > SS nur dann, wenn das Habitat 

entweder überall homogen war oder wenn die SL Flächen 

mindestens genauso heterogen waren wie die SS Flächen. 

Dementsprechend könne SS > SL zutreffen, wenn die SS Flächen 

eine größere Heterogenität aufweisen als die SL Flächen.  

Tatsächlich war dies in meiner Untersuchung von empirischen 

SLOSS-Studien eine der meist genannten Erklärungen für das 

Ergebnis SS > SL (Baz & Garcia Boyero, 1996; Dauber et al., 2006; 

Dzwonko & Loster, 1989; Game & Peterken, 1984; Magura, 

Ködöböcz, & Tόthmérész, 2001; Martínez-Sanz, Cenzano, 

Fernández-Aláez, & García-Criado, 2012; McNeil & Fairweather, 

1993; Peintinger et al., 2003; Richardson et al., 2015; 

Saetersdahl, 1994; Seibold et al., 2017; Simberloff & Gotelli, 

1984; Tscharntke, Steffan-Dewenter, Kruess, & Thies, 2002; 

Virolainen, Suomi, Suhonen, & Kuitunen, 1998). 

Lasky und Keitt (2013) behaupteten bei der Entstehung von 

Patches durch Habitatverlust könnten SS Flächensets und SL 

Flächensets der gleichen Gesamtgröße als zwei verschiedene 

Stichproben der vorherigen Verteilung von Vegetationsformen 

interpretiert werden (Abb. 4). Vegetationsformen sind häufig 

räumlich autokorreliert und dementsprechend ungleichmäßig 

verteilt und/oder entlang eines Gradienten verteilt (Margules & 

Stein, 1989). Abhängig vom räumlichen Maßstab dieser 

Verteilung in Verhältnis zur Größe der Patches, könne die SS 

Fläche eine ökologisch umfangreichere Stichprobe darstellen 

(Lasky & Keitt, 2013) als die SL Fläche, da sich die SS Fläche mit 

mehr verschiedenen Habitatstrukturen überschneidet. Sie 

schlossen daraus, dass die SS Fläche insgesamt einen höheren 

Artenreichtum und eine höhere Beta-Diversität aufweisen sollte, 

selbst wenn sie auf der Plot Ebene eine niedrigere Alpha-

Diversität hat  (d.h. Artendichte). Auch Kallimanis et al. (2005) 

behauptete, dass SLOSS von der Autokorrelation von Störungen 

abhinge und dass eine hohe räumliche Autokorrelation von 

Störungen (clumping) zu SS > SL führe.  

Auch May, Rosenbaum, Schurr, und Chase (2019) verstanden die 

zwei Flächensets, aus vielen kleinen oder wenigen großen 

Patches, als zwei verschiedene Stichproben der vorherigen 

Landschaft, in diesem Falle der räumlichen Verteilung der Arten. 

May et al. (2019) prognostizierte SS > SL, sollte die 

Artenverteilung räumlich autokorreliert (clumped) sein. Ihre 

Argumentation ist prinzipiell die Gleiche wie die von Lasky und 

Keitt (s.o.) für eine autokorrelierte Verteilung von 

Vegetationsformen. Allerdings könnte die Argumentation der 

autokorrelierten Artenverteilung auch anwendbar sein, wenn die 

Vegetationsformen nicht räumlich autokorreliert sind, die 

Artenverteilung aber schon. Viele Arten weisen eine 

konspezifische Attraktion auf (z.B. Peignier et al., 2019; Ramsay, 

Otter, & Ratcliffe, 1999; Schuck-Paim & Alonso, 2001), dies führt 

zu einer räumlich autokorrelierten (clumped) Artenverteilung. 

Abhängig von dem Maßstab und der Überschneidung der 

räumlichen Autokorrelation und der entstehenden Patches, 

könnte dies zu SS > SL führen. Betrachtet man die Vorherrschaft 

von SS > SL in der empirischen Literatur, so lässt May et al.‘s 

„Arten-clumping“ Überlegung darauf schließen, dass bei den 

meisten SLOSS-Studien eine Artenverteilung vorlag, die den 

erstandenen Patches entsprach. Ein „Arten-clumping“ 

unabhängig von der Habitats Heterogenität, könnte also erklären 

warum einige Studien meiner Untersuchung SS > SL feststellten 

bei Bedingungen bei denen SL heterogener war als SS (Abele & 

Patton, 1976; Báldi & Kisbenedek, 2000; Gavish et al., 2011; Hu 

et al., 2012; O'Connell & Bolger, 1997; Robinson & Quinn, 1988). 

Um die genannten Hypothesen zusammenzufassen: Wenn die 

Artenverteilung räumlich autokorreliert (clumped) ist, sollte ein 

Set von vielen kleinen Patches mehr Arten beherbergen als eines, 

das aus wenigen großen Patches besteht. Ein Grund für eine 

autokorrelierte Artenverteilung sind autokorrelierte 

Umweltbedingungen (z.B. Vegetation). In diesem Fall sollte ein 

SS Flächenset eine größere Heterogenität aufweisen und somit 
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mehr Arten umfassen als ein SL Flächenset. Auf Grund der 

Häufigkeit von räumlicher Aggregation in der Natur, behaupten 

May et al., dass SS > SL unsere Nullhypothese sein sollte.  

 

3.3.5 | Dominanz der Besiedelung / Einwanderung 

Die Anzahl von Arten in einer Teilfläche hängt von dem 

Gleichgewicht zwischen Besiedelung/Einwanderung und 

Aussterben ab. Die meisten der Theorien, die ich fand, gingen 

explizit oder implizit von der Annahme aus, dass das Aussterben 

dieses Gleichgewicht dominiert (s. 3.3.2). Lässt man den Faktor 

der Besiedelung/Einwanderung außer Acht und betrachtet einen 

einzelnen Patch, so hängt die Zeit bis zum vollständigen 

Aussterben einer einzelnen Art von der Flächengröße ab, da eine 

kleinere Fläche auch eine kleinere Population enthält. Das hieße, 

das in der Abwesenheit von Besiedelung/Einwanderung das 

Aussterben auf einer SS Fläche schneller vonstattenginge als auf 

einer SL Fläche, denn die Populationen der kleinen Patches 

würden schneller aussterben als die der großen. Dies würde zu 

SL > SS führen (Jagers & Harding, 2009; McCarthy, Thompson, & 

Possingham, 2005). 

Allerdings gibt es viele Theorien, die in Situationen, in denen das 

Aussterben nicht die Besiedelung/Einwanderung überwiegt, SS > 

SL prognostizieren. Die meisten Theorien, die ich zu diesem 

Thema fand, beziehen sich auf Modelle einzelner Arten (sieh 

auch Ovaskainen, 2002). Um Aussagen über SLOSS treffen zu 

können, mussten diese also extrapoliert werden. Ovaskainen 

(2002) behauptete, dass der Effekt von 

Besiedelung/Einwanderung auf das Vorkommen von Arten in SS 

und SL Flächen von dem Zusammenhang zwischen Flächengröße 

und (a) Auswanderung, (b) Einwanderung, und (c) Aussterben 

abhängt. Ein SS Flächenset hat ein höheres Rand : Fläche 

Verhältnis und somit pro Kopf eine höhere Auswanderungsrate. 

Auswanderung bedeutet über das Flächenset hinweg eine 

Reduktion der Population, es sei denn die Auswanderer schaffen 

es erfolgreich in einen anderen Patch einzuwandern.  

Andererseits sollte das größere Rand : Fläche Verhältnis der SS 

Flächensets auch zu einer höheren Einwanderungsrate führen als 

bei SL Flächensets, solange die Patches nah genug beieinander 

sind (Bowman, Cappuccino, & Fahrig, 2002; Simberloff & Gotelli, 

1984). Dementsprechend prognostizierte Ovaskainen (2002) SS > 

SL, wenn die exponentielle Abnahme der Auswanderung mit der 

Flächengröße schneller ist als die exponentielle Zunahme der 

Einwanderung mit der Flächengröße. Zusätzlich prognostizierte 

er SS > SL, wenn die Aussterbewahrscheinlichkeit mit 

zunehmender Flächengröße wegen einer höheren 

Einwanderungsrate auf kleinen Patches hyperbelartig abnimmt 

und nicht linear (Ovaskainen, 2002). 

Tischendorf et al. (2005) und Pucket und Eggelston (2016) 

stellten die Hypothese auf, dass in Systemen mit einer hohen 

Verbreitungsrate Auswanderer mit einer höheren 

Wahrscheinlichkeit im System bleiben wenn ein SS Flächenset als 

wenn ein SL Flächenset vorliegt, auch dies würde auf SS > SL 

hindeuten.  

Die Bedeutsamkeit von Besiedelung/Einwanderung für die SLOSS 

Frage wurde früh erkannt. Auch Verfechter des SL > SS Prinzips 

stellten fest, dass wenn eine Matrix (Nicht-Habitats 

Zwischenräume) relativ günstig/gutartig für das Überleben von 

Arten ist, die stärkere Besiedelung vieler kleiner Flächen die 

höhere Aussterberate pro Teilfläche überwiegen könnte (Atmar 

& Patterson, 1993; Willis, 1984). Allerdings gingen sie davon aus, 

dass dies die Ausnahme darstelle. Betrachtet man die Dominanz 

der empirischen SS > SL Ergebnisse, ließe diese Theorie allerdings 

darauf schließen, dass bei den meisten Arten in den meisten 

Systemen der Verbreitungserfolg ausreichend ist, sodass die 

Effekte der Besiedelung und die des Aussterbens überwiegen. 

Oder um es in anderen Worten zu sagen, die Matrix ist in der 

Regel relativ überlebensgünstig.  

Für eine vorläufige Auswertung dieser Idee, kategorisierte ich die 

Matrix der empirischen Studien meiner Durchsicht nach der 

Fähigkeit der jeweiligen Artengemeinschaft diese zu 

durchqueren, wie folgt: (a) sehr überlebensungünstige Matrix 

und/oder sehr lange Distanzen zwischen Habitats Flächen, (b) 

Matrix überlebensgünstig und/oder kleine Distanzen zwischen 

Habitats Flächen, oder (c) Matrix mittelmäßig überlebensgünstig. 

Zum Beispiel ordnete ich Agrarland als überlebensungünstig für 

Waldpflanzen ein, überlebensgünstig für nicht-Waldpflanzen 

und mittelmäßig für eine Mischung der beiden (Dzwonko & 

Loster, 1989). Eine urbane Matrix wurde als überlebensungünstig 

für Pflanzen (Godefroid & Koedam, 2003) aber als mittelmäßig 

für Vögel eingestuft (Kim, Chae & Koo, 2007). Wasser 

kategorisierte ich als überlebensgünstig für aquatische Arten, die 

sich zwischen Korallen bewegen (Acosta & Robertson, 2002), und 

als überlebensungünstig für terrestrische Pflanzen auf Inseln 

(Deshaye & Morisset, 1989).  Wie auch bei den anderen 

Auswertungen verwendete ich nur Studien mit unverzerrten 

Stichprobeverfahren. Eigentümlicherweise verhielten sich die 

Ergebnisse entgegengesetzt der Prognose (Abb. 2f): Das Ergebnis 

SS > SL trat häufiger bei einer überlebensungünstigen Matrix auf. 

Ich fand also keine Belege für die Hypothese, dass SS > SL 

häufiger ist, wenn die Matrix eine überlebensgünstige ist.  

In meiner Durchsicht von SLOSS-Theorien fand ich zwei andere 

Ideen, die sich auf die Dominanz von Besiedelung/Einwanderung 

bezogen. Nekola und White (2002) kombinierten die Rollen der 

Habitats Heterogenität und Besiedelung/Einwanderung und 

erwarteten SS > SL, wenn sowohl die Besiedelung/Einwanderung 
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hoch ist als auch die Heterogenität in SS Flächensets größer ist 

als in SL Flächensets. Cole (1981) stellte die Hypothese auf, dass 

bei ungleicher Besiedelungsfähigkeit der Arten SL > SS zu 

erwarten ist. Die Arten mit einer niedrigen Fähigkeit zur 

Besiedelung würden nur in großen Patches vorkommen, 

während Arten mit einer starken Fähigkeit zur Besiedelung in fast 

allen Patches vorkommen würden. Dementsprechend basiert 

Cole’s Theorie auf den Mechanismen des selektiven Aussterbens 

und der geschachtelten Artengemeinschaften (s. 3.3.2). Cole 

erwartet in keiner Situation SS > SL, sollten die 

Besiedelungsfähigkeit aller Arten identisch sein, so müsste man 

nach seiner Theorie SS = SL erwarten.  

 

3.3.6 | Variabilität von Populationen und Risikostreuung  

Einige Autoren schlossen auf SS > SL auf Grund der Idee, dass 

fragmentierte Landschaften das Risiko einer Art auszusterben 

reduzieren, da dieses Risiko auf mehrere Flächen gestreut wird 

(den Boer, 1968).In einem Model bezogen auf eine einzelne Art 

schätzten Fovargue, Bode und Armsworth (2018) die Variabilität 

der Populationsgröße über einen gewissen Zeitraum auf SS 

Flächensets niedriger ein als auf SL Flächensets. Obwohl der 

Median der Populationsgröße in beiden Systemen ähnlich war, 

erhöhte die größere Variabilität auf SL Flächen auch die 

prognostizierte Aussterbewahrscheinlichkeit.  

Tscharntke et al. (2007) prognostizierte in kurzlebigen Patches SS 

> SL, da das Teilen eines Habitats in viele kleine Flächen die 

Wahrscheinlichkeit verringert, dass sämtliches Habitat welches 

eine bestimmte Art beherbergt auf einmal verschwindet.  

Auch für diese Idee führte ich eine vorläufige Evaluation durch, 

indem ich Studien mit – relativ zum Generationenzeitraum der 

untersuchten Artengemeinschaft – kurzlebigen oder 

dynamischen Habitaten identifizierte. Ich fand keine Belege für 

die These, dass SS > SL in kurzlebigen Patches häufiger vorkommt 

als in stabilen (Abb. 2g), sondern wenn überhaupt das Gegenteil. 

 

4 | ZUSAMMENFASSUNG UND 

SCHLUSSFOLGERUNG 

 

Die SLOSS Literatur der letzten 40 Jahre ist reich an empirischen 

Ergebnissen und theoretischen Arbeiten. Dennoch stellt diese 

Arbeit den ersten Versuch einer Gegenüberstellung der Theorien 

und der empirischen Ergebnisse dar. Meine Untersuchung 

empirischer Studien ergab, dass viele kleine Patches in der Regel 

mehr Arten enthalten als wenige große Patches der gleichen 

Gesamtfläche, also SS > SL. Auch wenn das Ergebnis in gewisser 

Weise geschwächt wurde, bleib es bestehen, als ich nur 

unverzerrte Studien betrachtete, bei denen das 

Stichprobeverfahren proportional zur Flächengröße gewählt 

wurde.  

In meinem Review der Theorie fand ich ein weites Spektrum von 

Prognosen bestimmter Situationen, welche SL > SS erwarten 

ließen. Situationen, in denen SS > SL prognostiziert wurde gab es 

im Gegensatz dazu wenige. In vorläufigen Auswertungen, für die 

ich die unverzerrten Studien meiner empirischen Untersuchung 

nutzte, fand ich für mehrere der Prognosen keine Belege.  

Das SS > SL Muster bestätigte sich für Spezialisten und bedrohte 

Arten, was darauf hindeutet, dass die Dominanz on SS > SL nicht 

durch die Einwanderung von Generalisten in kleine Teilflächen zu 

erklären ist. Auch für die Annahme, dass sich SL > SS wegen einer 

Akkumulation des Artenverlusts erst nach einer gewissen Zeit 

nach dem Habitats Verlust einstellt, fand ich keine Belege. Wenn 

überhaupt schien das Gegenteil der Fall zu sein. Ich fand keine 

Unterschiede zwischen natürlichen und anthropogenen Patches, 

diese weisen ein ähnliches Vorkommen von SS > SL auf. Es lässt 

sich nicht feststellen, dass SL > SS häufiger vorkommt je 

überlebensungünstiger die Matrix ist oder dass SS > SL häufiger 

in dynamischen Systemen auftritt als in relativ statischen; in 

beiden Fällen deuten meine Ergebnisse auf das Gegenteil hin. 

Diese vorläufigen Auswertungen sollten nicht als endgültig oder 

belastbar aufgefasst werden, da die Anzahl der vorhandenen und 

evaluierten Vergleiche relativ klein ist und Vergleiche derselben 

Studie nicht als unabhängig voneinander angesehen werden 

können.  

Wie in Teil 1 angesprochen, ist die SLOSS Frage für den 

Naturschutz sehr wichtig. Die häufige Annahme von SL > SS der 

Naturschutzverbände hat dazu geführt, dass der Schutz großer 

zusammenhängender Flächen priorisiert wurde und nur wenig 

bis keinen Schutz von kleinen Flächen stattfand, selbst wenn 

diese zahlreich waren. Die Ergebnisse meiner Untersuchung 

zeigen auf, dass diese einseitige Ausrichtung hin zu großen 

zusammenhängenden Flächen für den Schutz von Biodiversität 

schädlich ist. Manche Autoren argumentieren sogar, dass kleine 

Flächen für die Biodiversität eine besonders große Rolle spielen 

(Bennett & Arcese, 2013; Wintle et al., 2019). Die Ergebnisse 

dieser Arbeit deuten darauf hin, dass ein deutlich größerer 

Schwerpunkt auf den Schutz von kleinen Flächen gelegt werden 

sollte als dies aktuell der Fall ist. In keiner Weise spricht dies 

gegen die Wichtigkeit eine große Quantität natürlichen Habitats 

zu schützen, um die Biodiversität zu bewahren. Hinzu kommt, 

dass sich in manchen Situationen der Schutz großer 

zusammenhängender Flächen praktikabler gestaltet als der 

Schutz der gleichen Gesamtfläche verteilt auf viele kleine Patches 

(Kim, Cho, Larson, & Armsworth, 2014). Es gibt jedoch keine 

Belege für das generelle Prinzip, dass der Schutz großer 

zusammenhängender Flächen besser für die Biodiversität ist als 
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der Schutz kleiner Flächen mit gleicher Gesamtfläche. Die Daten 

deuten auf das Gegenteil hin. Es ist wichtig, dass die 

wissenschaftliche Gemeinschaft dies anerkennt und es um der 

Biodiversitätswillen praktizierenden Naturschützern erklärt.  

Durch das Zusammenfassen der Theorie und durch den Beginnen 

eines Prozesses der Gegenüberstellung von Theorie und Daten, 

öffnen diese Ergebnisse das Tor für ein breites Spektrum von 

zukünftig notwendiger Forschung mit dem Ziel die Mechanismen 

zu verstehen, die zu dem dominierenden empirischen Muster 

von SS > SL führen. Dafür brauchen wir mehr empirische SLOSS 

Studien, bei denen das Stichprobeverfahren proportional zur 

Flächengröße ist, insbesondere für Artengemeinschaften, die 

Habitatspezialisten sind. Diese müssen in einer Vielfalt von 

Situationen durchgeführt werden, um größere 

Stichprobenumfänge für Auswertungen von Theorien wie in 

Abbildung 2c-g zu ermöglichen. Die meisten Kombinationen von 

Gegebenheiten, die für das gleichzeitige Testen verschiedener 

theoretischer Prognosen notwendig sind, fehlen bislang in der 

empirischen Literatur. Dadurch war das, was ich mit meinen 

vorläufigen Auswertungen erreichen konnte stark eingeschränkt. 

Insbesondere konnte ich die relative und kombinierte Rolle 

verschiedener Mechanismen nicht untersuchen. Zukünftige 

SLOSS Studien, die dafür ausgelegt sind, eben diese Lücken zu 

schließen, würden solche Evaluationen möglich machen. Im 

Übrigen müssen wir die verbleibenden Hypothesen (s.3.3) mit 

empirischen Daten überprüfen. Dafür brauchen wir 

Langzeitstudien über Populationsdynamik und -fortbestehen auf 

vielen kleinen versus wenigen großen Patches der gleichen 

Gesamtgröße. Wir brauchen Vergleiche der Artendichte 

(gezählte Arten pro Stichproben Plot) in kleinen versus großen 

Patches. Wir brauchen Studien zur Habitatsheterogenität auf 

vielen kleinen versus wenigen großen Patches. Wir brauchen 

Studien zur Nettobewegung (Immigration minus Emigration) auf 

vielen kleinen versus wenigen großen Patches. Und all diese 

brauchen wir über ein großes Spektrum ökologischer 

Situationen, das heißt verschiedene Artengemeinschaften, 

Habitattypen, Lebensräume und räumliche Ebenen. 

Zusammenfassend ist zu sagen, dass es keine Belege für die 

häufige Annahme von SL > SS gibt. Die Mehrheit der empirischen 

Ergebnisse deuten auf SS > SL hin und bislang gibt es keine 

eindeutigen Voraussetzungen in denen SL > SS gilt. Um in der 

SLOSS-Frage weiter zu kommen, müssen wir dieses Datenmuster 

anerkennen. Außerdem müssen wir die Theorien und Ideen, die 

in verschiedensten Situationen SL > SS prognostizieren, 

empirischen Tests unterzeihen statt sie ohne Belege 

hinzunehmen. Ich hoffe, dass diese Arbeit zu weiteren 

empirischen Tests ermutigt. In der Zwischenzeit ist es von großer 

Wichtigkeit, dass praktizierende Naturschützer verstehen, dass 

es keine belastbaren Beweise für ein generelles 

Naturschutzprinzip gibt, welchen den Schutz großer, 

zusammenhängender Flächen als wertvoller einstuft als den 

vieler kleiner Flächen der gleichen Gesamtfläche.   
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