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Liebe Leserin, lieber Leser,

Heft 7 von Waldökologie, Landschaftsforschung und 
Naturschutz präsentiert neueste Forschungsergebnisse 
zu „Biodiversität und Naturnähe“ unserer Wald-
Lebensräume. Es zeigt sich wieder einmal eindrucksvoll, 
dass nur eine breit angelegte und gut vernetzte Geobotanik 
und Standortskunde diesem herausfordernden und 
facettenreichen Thema gerecht werden kann. 

In dieser Hinsicht steht dieses Heft ganz im Geiste des am 
19. Mai 2008 verstorbenen Begründers der komplexen 
nordostdeutschen Naturraumerkundung, Herrn Dr. 
habil. Dietrich Kopp, der von dem großen Ökologen 
Herrn Prof. em. Dr. Michael Succow geehrt wird. Neben 
seinen großen Verdiensten für die Entwicklung der 
Naturraumkunde hat sich Dietrich Kopp Ende 2002 
auch maßgeblich für die Weiterführung des damals von 
der Einstellung bedrohten Archivs für Naturschutz und 
Landschaftsforschung eingesetzt, welches letztlich in 
unser heutiges Online-Journal aufging.

Wir würden uns freuen, wenn die Abhandlungen 
zum Verständnis wichtiger räumlicher und zeitlicher 
Steuergrößen von Biologischer Vielfalt beitragen. Denn 
nur so lassen sich die richtigen Schlussfolgerungen für 
ein ökologisch nachhaltiges Waldmanagement ziehen. 
In diesem Sinne wünschen wir Ihnen eine anregende 
und gewinnbringende Lektüre.

Herzlichst,  
Ihr Schriftleitungsteam

Gerhard Karrer, Michael Manthey, Helge Walentowski, 
Stefan Zerbe

Unsere Partner

Deutscher Verband Forstlicher  
Forschungsanstalten
http://www.dvffa.de

http://www.tuexenia.de

http://www.afz-derwald.de

http://www.schaper-verlag.de
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Gibt es einen Zusammenhang zwischen der Diversität der Baumschicht und der 
Bodenvegetation? – Untersuchungen in Buchen-Edellaubholz-Mischwäldern 

des Göttinger Waldes (Süd-Niedersachsen, Deutschland)

Is herb-layer diversity related to tree-layer diversity? Studies from beech – valuable broadleaf tree 
species mixed stands of the Göttingen Forest (southern Lower Saxony, Germany)

Wolfgang Schmidt & Mario Streit

Abstract

One goal of modern silvicultural management in Central Eu-
rope is the promotion of mixed stands instead of pure stands. 
On base-rich sites, this frequently implies the development 
of mixed stands of European beech (Fagus sylvatica) and 
secondary broadleaved tree species, instead of pure beech 
stands. It is crucial to study the effects of these tree-layer 
diversity changes on herb-layer vegetation, since a species-
rich and productive herb-layer vegetation contributes signi-
ficantly to forest ecosystem functioning. In deciduous stands 
within the Göttingen Forest (southern Lower Saxony), we 
investigate whether herb-layer diversity was related to can-
opy-layer diversity, and to ascertain possible causal mecha-
nisms. On 63 plots (400 m² each), diversity and productivity 
of the herb layer were estimated using a tree layer species 
composition gradient from one tree species (beech) up to five 
tree species. Site factors pH and PAR-transmissivity were 
measured directly and the water and nitrogen supply were 
estimated indirectly by Ellenberg indicator values. 

In the limestone beech forest ( H o r d e l y m o - F a g e t u m 
l a t h y r e t o s u m ) , the herb-layer vegetation of stands 
rich in canopy species was not more diverse than herb-layer 
vegetation of beech-dominated stands. Herb-layer biomass 
was positively correlated with herb-layer diversity, but was 
not promoted by tree-layer diversity. With increasing beech 
proportion, pH-value of the upper soil horizon decreased but 
without any effect on herb-layer diversity and productivity. 
Small-scale light and soil heterogeneity was insignificant for 
herb-layer diversity. Several herb-layer species were moder-
ately correlated with tree-layer diversity and environmental 
factors.

The results contrast with results from Hainich National Park, 
where herb-layer vegetation of deciduous forests rich in 
canopy species appeared to be more diverse than herb-layer 
vegetation of beech-dominated stands. Potential causes for 
this contrasting result could stem from the studies method-
ology (e.g. plot selection), site homogeneity (especially the 
broad range of the cover of loess and clay content of the 
Hainich National Park soils), forest history and manage-
ment, as well as the contribution of different secondary tree 
species (especially the influence of lime). Therefore, further 
observational and experimental studies are needed to im-
prove our knowledge on the relationships of diversity and 
ecosystem functioning in forests.

Keywords: Biodiversity, Fagus sylvatica, H o r d e l y m o -
F a g e t u m , PAR-transmissivity, pH-value, productivity, 
Shannon-index, Tilia cordata, Ellenberg indicator values

Zusammenfassung

Ein Ziel des modernen Waldbaus in Mitteleuropa ist die 
Förderung von Mischbeständen anstelle von Reinbestän-
den. Auf basenreichen Standorten sollen daher an Stelle 
von Buchen-Reinbeständen Mischbestände aus Buche 
(Fagus sylvatica) und Edellaubhölzern entwickelt werden. 
Diese Wälder zeichnen sich durch eine artenreiche und 
produktive Krautschicht aus, die an vielen Ökosystemfunk-
tionen entscheidend beteiligt ist. Ob mit einer Zunahme der 
Baumarten-Diversität eine Veränderung der Krautschicht- 
Diversität verbunden ist und welche kausalen Mechanismen 
möglicherweise dafür verantwortlich sind, wurde daher an 
den naturnah bewirtschafteten Buchen-Edellaubholz-Misch-
beständen im Göttinger Wald (Süd-Niedersachsen) unter-
sucht. Auf 63 Untersuchungsflächen (je 400 m²) mit einem 
Gradienten von nur einer Baumart (nur Buche) mit bis zu 
fünf Baumarten in der Baumschicht wurde die Artenzusam-
mensetzung, Diversität und Produktivität der Krautschicht 
bestimmt. Als Umweltfaktoren wurden der pH-Wert und 
die PAR-Transmissivität direkt gemessen, die Wasser- und 
Stickstoffversorgung über die Zeigerwerte nach Ellenberg 
indirekt eingeschätzt.

In den Kalk-Buchenwäldern (H o r d e l y m o - F a g e t u m 
l a t h y r e t o s u m ) konnten keine signifikanten Zusam-
menhänge zwischen der Diversität der Baumschicht und 
der Diversität und Produktivität der Krautschicht festgestellt 
werden. Mit zunehmendem Lichtangebot erhöhte sich die 
Diversität der Krautschicht. Gleichzeitig korrelierte die ober-
irdische Biomasse der Krautschicht positiv mit dem Shan-
non-Index der Krautschicht. Mit zunehmendem Buchen-An-
teil sank der pH-Wert im oberen Mineralboden, ohne dass 
dies Auswirkungen auf die Diversität und Produktivität der 
Krautschicht hatte. Auch die kleinräumigen Unterschiede im 
Lichtangebot und der Basenversorgung hatten keinen Ein-
fluss auf die Krautschicht-Diversität.  Einzelne Krautschicht-
arten zeigten Beziehungen zur Baumarten-Diversität und 
zu den Umweltfaktoren, allerdings waren diese meist nur 
schwach ausgeprägt. 

Die Untersuchungsergebnisse unterscheiden sich deutlich 
von Ergebnissen aus dem Nationalpark Hainich, wo in Laub-
wäldern ein enger Zusammenhang zwischen der Baumar-
ten- und Krautschicht-Diversität nachgewiesen wurde. Mög-
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liche Ursachen für diese gegensätzlichen Resultate können 
in der Methodik (Probeflächenauswahl), der Standorthomo-
genität (insbesondere die breitere Spanne in der Lössbe-
deckung und dem Tonanteil in den Böden des Hainichs), der 
Waldgeschichte und Bewirtschaftung sowie den beteiligten 
Mischbaumarten (insbesondere in der Rolle der Linde) lie-
gen. Zusätzliche vergleichende und experimentelle Untersu-
chungen sind daher notwendig, um unser Wissen über die 
Zusammenhänge zwischen Diversität und Ökosystemfunkti-
onen in Wäldern zu verbessern. 

Stichwörter: Biodiversität, Fagus sylvatica, H o r d e l y -
m o - F a g e t u m , PAR-Transmissivität, pH-Wert, Produkti-
vität, Shannon-Index, Tilia cordata, Zeigerwerte 

1	 Einleitung
Ein Ziel des modernen Waldbaus ist die nachhaltige Res-
sourcennutzung, die häufig durch eine naturnahe Bewirt-
schaftung der Wälder sichergestellt werden soll. Stabile und 
produktive Waldökosysteme, die auch die ökonomischen 
und sozialen Ziele der Waldbewirtschaftung erfüllen, erwar-
tet man in Zeiten des Klimawandels vor allem von Misch-
wäldern (Lüpke 2004, Röhrig et al. 2006, Bolte & Ibisch 
2007). So werden auf bodensauren Standorten, wo heute 
noch weitgehend instabile Nadelholzreinbestände mit Fichte 
(Picea abies), Kiefer (Pinus sylvestris) oder auch Douglasie 
(Pseudotsuga menziesii) anstelle der von der Rotbuche (Fa-
gus sylvatica) geprägten Hainsimsen-Buchenwälder (L u -
z u l o - F a g e t u m ) dominieren, Mischbestände aus Buche 
und Nadelhölzern angestrebt (Spiecker 2003, Weckesser 
2003, Budde 2006, Fritz 2006). Auf besser versorgten Stand-
orten, insbesondere auf Kalkböden mit ausreichender Was-
serversorgung, enthalten die Waldgersten-Buchenwälder 
(H o r d e l y m o - F a g e t u m ) von Natur aus einen gewissen 
Anteil an Edellaubhölzern wie Esche (Fraxinus excelsior), 
Ahorn (Acer platanoides, A. pseudoplatanus), Ulme (Ulmus 
glabra) oder Kirsche (Prunus avium) (Dierschke 1989a, El-
lenberg 1996). Vor allem aus ökonomischen Gründen ist der 
Edellaubholzanteil in den Kalkbuchenwäldern in den letzten 
Jahrzehnten waldbaulich gezielt erhöht worden (Wagenhoff 
1975, Meyer et al. 1999, Spiecker 2006). 

Diversitätsveränderungen in der Baumschicht haben Aus-
wirkungen auf die Artenzusammensetzung anderer Orga-
nismengruppen sowie Ökosystemfunktionen wie Biomas-
seproduktion, Kohlenstoffbindung, Nährstoff- und Was-
serumsatz, Stabilität und Selbstregulation (Augusto et al. 
2003, Scherer-Lorenzen et al. 2005, Barbier et al. 2008). 
Eine entscheidende Rolle kann die Waldbodenvegetation 
spielen, da eine produktive und artenreiche Krautschicht 
nicht nur Lebensgrundlage für viele Tierarten ist (Hövemey-
er 1992, Schaefer 2003), sondern auch einen erheblichen 
Teil des oberirdischen Biomasse- und Nährstoffvorrats im 
Wald ausmachen kann (Yarie 1981, Bolte et al. 2004). So 
vermag die Krautschicht bei Störungen des Ökosystems den 
unerwünschten Nährstoffaustrag zu puffern (Bolte 2006), 
indem sie in Zeiten potentiell hoher Auswaschung durch die 
Stoffeinlagerung in Kräutern und Gräsern Grundwasserbe-
lastungen reduziert (Peterson & Rolfe 1982, Mrotzek 1998, 
Brünn 1999, Bartsch et al. 2002). Aus diesen Gründen ist 
der Waldbau bemüht, neben einer produktiven Baumschicht 
auch eine produktive Waldbodenvegetation zu erhalten und 
zu fördern, sofern diese nicht die aufkommende Gehölzver-
jüngung durch Konkurrenz um Licht, Wasser oder Nährstoffe 
bedrängt (Morris et al. 1993, Casper & Jackson 1997, Coll et 

al. 2003). Waldbodenpflanzen sind empfindliche Indikatoren 
für die natürlichen Standortsverhältnisse und deren Verän-
derungen durch den Menschen (Schmidt 1999, 2005). Daher 
sollten sie auch deutliche Veränderungen anzeigen, wenn 
sich die Baumartenvielfalt erhöht und Ökosystemfunktionen 
verändern. Ergebnisse aus dem Nationalpark Hainich, wo 
die Baumschicht aus bis zu 11 Baumarten besteht, zeigen 
mit zunehmender Baumarten-Diversität eine Zunahme der 
Diversität und Produktivität in der Bodenvegetation (Mölder 
et al. 2006, 2008a, 2008b, 2008c). Interaktionen zwischen 
der Baum- und Krautschicht-Diversität werden vor allem auf 
die Wirkung der PAR-Transmissivität und der Streuquali-
tät der Baumarten zurückgeführt (Barbier et al. 2008). Bei 
den meist beschreibenden Untersuchungen bleibt jedoch 
häufig unklar, welche Rolle natürliche, nicht baumartenbe-
dingte Standortsunterschiede und die Waldgeschichte der 
Bestände spielen (Mölder et al. 2008b, 2008c). Aus diesem 
Grunde schien die Untersuchung von Buchen-Edellaubholz-
Mischwäldern auf Kalkstandorten im Göttinger Wald reizvoll. 
Diese sind zwar nicht so baumartenreich wie die Wälder des 
Nationalparks Hainich, entsprechen aber in der Bodenvege-
tation und in den Standortsverhältnissen weitgehend dem 
H o r d e l y m o - F a g e t u m , welches auch im Hainich groß-
flächig die potentiell natürliche Vegetation bildet (Ahrns & 
Hofmann 1998, Mölder et al. 2006). 

Im Einzelnen wurden durch die Untersuchungen folgende 
Fragen beantwortet: 

Steigt mit zunehmender Diversität der Baumschicht 1.	
auch die Diversität und Produktivität der Kraut-
schicht?

Ist die Diversität der Krautschicht mit Standortsfak-2.	
toren (z.B. Licht, Basenversorgung) und deren Hete-
rogenität verknüpft?

Welchen Einfluss übt die Buche als von Natur aus 3.	
dominierende Baumart auf die Diversität und Pro-
duktivität der Bodenvegetation aus?

2	 Das Untersuchungsgebiet 
Das Untersuchungsgebiet liegt im Göttinger Wald östlich bis 
nordöstlich der Stadt Göttingen (TK 1:25.000 Ebergötzen 
4426/1 und 4426/3, 10°00’-03’ östl. L., 51°31’-35’ nördl. B.). 
Der „Göttinger Wald“ als eigener Wuchsbezirk bildet hier ei-
ne Muschelkalk-Hochfläche mit Höhen bis zu 425 m NN in 
einer typischen Schichtstufenlandschaft des Wuchsgebiets 
„Mitteldeutsches Trias-Berg- und Hügelland“ (Gauer & Aldin-
ger 2005). Ausgangsgestein für die Bodenbildung ist Unterer 
Muschelkalk, der im Untersuchungsgebiet mit Lösslehmen in 
geringerer Mächtigkeit überdeckt und durchmischt ist (Nagel 
& Wunderlich 1976). Kleinräumig wechseln flach- bis mittel-
gründige, biologisch sehr aktive Böden (vor allem Rendzina, 
Terra fusca und Übergangsformen wie Terra fusca-Rendzi-
na oder Rendzina-Terra fusca) mit geringer Nutzwasserka-
pazität, aber guter Nährstoff- und Basenversorgung im Car-
bonat-Pufferbereich. Entsprechend der geringen Lössbei-
mengung im Oberboden nimmt der Schluffanteil von 60 % in  
0 – 5 cm auf 45 % in 20 - 30 cm Bodentiefe ab, der Tonanteil 
aus dem Lösungsrückstand des Unteren Muschelkalks von 
35 % (0 – 5 cm) auf 55 % zu (Thöle & Meyer 1979, Meiwes 
et al. 1981, Brumme 1986, Meiwes & Beese 1988). Klimatisch 
ist das Gebiet dem subatlantischen Mittelgebirgsklima zuzu-
ordnen, das bereits schwach subkontinental beeinflusst ist. 
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Für die Muschelkalk-Hochfläche beträgt die Jahresmittel-
temperatur 7°C und der Jahresniederschlag (Freilandwert) 
700 mm (Ebrecht 2005, Gauer & Aldinger 2005).

Im Göttinger Wald sind heute naturnahe Edellaubholz‑ 
Buchen-Mischwälder vorherrschend, die zumeist aus Mittel-
wäldern hervorgegangen sind (Winterhoff 1963, Wagenhoff 
1975, 1991, Dierschke 1989b). Mit Überführung in die Hoch-
waldbewirtschaftung wurden die Edellaubhölzer gezielt ge-
fördert, so dass ihr Anteil heute im Wirtschaftswald deutlich 
über den natürlichen Verhältnissen liegt (Meyer et al. 1999).

3	 Methodik
In acht Forstabteilungen des Untersuchungsgebiets wur-
den Buchen-Edellaubholz-Mischbestände mit vergleich-
baren Standortsverhältnissen ausgewählt: Plateaulagen 
oder schwach geneigte Oberhänge in 380 – 420 m NN mit 
vom Muschelkalk geprägten Böden ohne starke Lössbeimi-
schung, vor allem flach- bis mittelgründige Rendzinen und 
Terra fusca mit ihren Übergangsformen, entsprechend den 
Kartierungseinheiten der Bodenkarte von Niedersachsen 
(Grundkarte 1:25.000, 4426 Ebergötzen, 1996). Die Bestän-
de waren 100 bis 150 Jahre alt und wurden in der Vergan-
genheit naturnah bewirtschaftet, wobei der letzte forstliche 
Eingriff zum Untersuchungszeitpunkt mindestens drei Jahre 
zurück lag. Einbezogen in die Untersuchung waren Bestän-
de des Naturwaldes Hünstollen (Forstamt Reinhausen Abt. 
3013, Meyer et al. 1999, Schmidt 2005) und der Langzeit-
versuchsfläche „Göttinger Wald“ des Forschungszentrums 
Waldökosysteme (Forstamt Reinhausen Abt. 166, Dierschke 
1989b, 2006, Schmidt et al. 1989, Schmidt submitted), die seit  
mehreren Jahrzehnten nicht mehr forstlich genutzt wurden. 

Im Frühjahr 2006 wurden vor Eintritt der Vegetationsperiode 
in jeder der acht Forstabteilungen je neun Untersuchungsflä-
chen mit einer Größe von 400 m² (20 m x 20 m) eingerichtet: 
jeweils drei Flächen mit Buchen-Reinbeständen, drei Flä-
chen mit zwei Baumarten (Fagus sylvatica, Fraxinus excel-
sior) sowie drei Flächen mit drei und mehr Baumarten (Fa-
gus sylvatica, Fraxinus excelsior, Acer pseudoplatanus und 
weitere Edelbaumarten). Durch forstliche Eingriffe im Winter 
2006/2007 sowie durch den Sturm Kyrill am 18./19.01.2007 
waren insgesamt 9 Untersuchungsflächen stärker gestört, 
so dass sie für die weitere Auswertung ausgeschlossen 
wurden. Dadurch ergab sich eine leichte Verschiebung zu 
Ungunsten der Flächen mit zwei Baumarten und zu Gunsten 
der Flächen mit drei und mehr Baumarten (Table 1). Auf den 

insgesamt 63 Untersuchungsflächen wurden Art, Anzahl und 
BHD sämtlicher lebender Bäume über der Derbholzgrenze 
(BHD > 7 cm) und über 5 m Höhe erfasst, sowie im Som-
mer 2006 der Deckungsgrad der Baumschicht insgesamt 
und nach Arten getrennt geschätzt. Grundflächen- und De-
ckungsgradanteile spiegeln die unter- und oberirdischen Mi-
schungsverhältnisse wider (Röhrig et al. 2006) und bildeten 
die Grundlage für die Charakterisierung der Baumschicht-
vielfalt. Dazu wurden die Artenzahl in der Baumschicht [Spe-
cies richness SR: n/400 m²], der Shannon-Index H’ [H’ = -Σpi 
ln pi, wobei pi = relativer Anteil der Baumschichtarten an der 
Grundfläche bzw. am Deckungsgrad] und die Evenness E 
[E = H’/H’max; H’max = ln(n), wobei n = SR] berechnet (Ma-
gurran 2004). 

Die entsprechenden Diversitätsmerkmale (SR, Shannon-
Index, Evenness) für die Krautschicht wurden auf der Ba-
sis von Vegetationsaufnahmen berechnet, die wegen der 
ausgeprägten Saisonalität im Kalkbuchenwald (Dierschke 
1989b, 2006) im Frühjahr (April/Mai 2006 zur Anemone-Blü-
tezeit) und Sommer (Juli/August 2006 zur Hordelymus euro-
paeus-Blütezeit) auf jeder Untersuchungsfläche angefertigt 
wurden. Dabei wurde der Deckungsgrad der Gefäßpflanzen-
arten in der Krautschicht (Wuchshöhe bis 50 cm) direkt in 
Prozent bestimmt. Zur Bestimmung der oberirdischen Bio-
masse der Krautschicht über Deckungsgrad und Sprosslän-
ge mit Hilfe des Programms PHYTOCALC 1.4 (Bolte 1999, 
2006) wurden bei Krautschichtarten, die mindestens einen 
Deckungsgrad von 5 % erreichten, an je zehn Individuen ei-
ner Aufnahmefläche die gestreckte Spross- oder Blattlänge 
[cm] ermittelt. Die Nomenklatur der Pflanzennamen richtet 
sich nach Wisskirchen & Haeupler (1998). 

Die Bestimmung von Standortsfaktoren erfolgte zum einen 
durch direkte Messungen (pH-Wert, Licht), zum anderen in-
direkt (Wasserhaushalt, Stickstoffversorgung) über die Zei-
gerwerte nach Ellenberg (2001). Zur Bestimmung der Bo-
denacidität wurden im Sommer 2006 Bodenproben aus dem 
Oberboden (0 – 10 cm Tiefe) entnommen. Dazu wurde jede 
Untersuchungsfläche in vier Quadranten (je 100 m²) geteilt, 
pro Quadrant fünf Bodenproben entnommen, diese zu einer 
Mischprobe zusammengeführt und im Labor der pH-Wert in 
H2O bestimmt (Handbuch Forstliche Analytik 2006). Aus den 
vier Einzelwerten der Quadranten für jede Untersuchungsflä-
che wurde ein Mittelwert gebildet und der Variationskoeffizi-
ent als Maß für die kleinräumliche Heterogenität errechnet.

Tab. 1:	 Zahl der Untersuchungsflächen (je 400 m²) mit unterschiedlichen Artenzahlen in der Baumschicht in acht Abteilungen im Staatl. 
Forstamt Reinhausen (RE) und im Realgemeindewald Groß-Lengden (GL), getrennt nach Nichtwirtschaftswald (Naturwald Hün-
stollen, Langzeitversuchsfläche Göttinger Wald) und Wirtschaftswald.

Table 1:	 Number of plots (400 m² each) with increasing tree layer species richness in eight compartments of the forest district Reinhausen 
(RE) and Groß-Lengden (GL), classified into unmanaged (strict forest reserve Hünstollen, long-term research site Göttinger Wald) 
and managed forests. 

Artenzahl in der Baumschicht 1 2 3 4 5 Summe

Nichtwirtschaftswald 
(RE 166, 3013) 6 3 7 1 1 18

Wirtschaftswald 
(RE 168, 3012, GL 1, 4, 5, 9) 16 12 10 7 - 45

Summe 22 15 17 8 1 63
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Tab. 2:	 Die Vegetation der 63 Untersuchungsflächen in Buchen-Edellaubholz-Mischwäldern im Göttinger Wald. Angegeben sind die 
Stetigkeit (%), der mittlere Deckungsgrad (%,  ±  Standardfehler SE), der Median des Deckungsgrads (%) sowie der maximale 
Deckungsgrad (%) der Arten. Aufgeführt sind nur die Arten, die in mindestens 10 % der Aufnahmeflächen vertreten sind. HF: Dif-
ferential- bzw. Charakterarten des H o r d e l y m o - F a g e t u m , L: Lathyrus-Gruppe (Kalkzeiger, Trennarten des H o r d e l y m o -
F a g e t u m  l a t h y r e t o s u m ), C: Circaea-Gruppe (Zeiger für gutanhaltende Wasserversorgung, Trennarten des H o r d e l y -
m o - F a g e t u m  c i r c a e e t o s u m ), A: Allium-Gruppe (Frühjahrsgeophyten gut wasser- und nährstoffversorgter Böden), S: 
Stellaria-Gruppe (Schwerpunkt in Tieflagen), P: Polygonatum-Gruppe (Schwerpunkt in höheren Lagen) (nach Dierschke 1989a). 
Zeigerwerte für Licht (L), Wasser (F), Bodenreaktion (R) und Stickstoff (N) nach Ellenberg (2001).

Table 2:	 Vegetation of 63 research plots with beech-valuable broadleaved tree species mixed stands of the Göttinger Wald. Frequency 
(% of the relevés in which the species were recorded), mean cover (%,  ±  standard error SE), median and maximum cover (%) 
of the most important species (at least 10 % frequency). HF: differential or character species of the H o r d e l y m o - F a g e t u m , 
L: Lathyrus group (lime indicators, differential species of the H o r d e l y m o - F a g e t u m  l a t h y r e t o s u m ), C: Circaea group 
(moist site indicators, differential species of the H o r d e l y m o - F a g e t u m  c i r c a e e t o s u m , A: Allium group (spring geophy-
tes on soils with good water and nutrient supply), S: Stellaria group (mainly in low altitudes), P: Polygonatum group (mainly in high 
altitudes) (according to Dierschke 1989a). Indicator values for light (L), moisture (F), soil acidity (R) and nutrient (nitrogen) supply 
(N) according to Ellenberg (2001).

Stetigkeit 
(%)

Deckungsgrad (%) Zeigerwert
Mittelwert   ±  

SE Median Maximum L F R N
Baumschicht
Fagus sylvatica 100,0 60,6  ±  4,2 65 98 3 5 x x
Fraxinus excelsior 55,6 16,2  ±  2,5 10 78 4 x 7 7
Acer pseudoplatanus 33,3 5,3  ±  1,3 0 55 4 6 x 7
Acer platanoides 17,5 1,6 ± 0,6 0 30 4 x x x

Strauchschicht
Fagus sylvatica 95,2 16,2 ± 2,5 7 80 3 5 x x
Acer pseudoplatanus 73,0 4,8 ± 1,2 1 45 4 6 x 7
Fraxinus excelsior 68,3 7,4 ± 1,5 2 50 4 x 7 7
Ulmus glabra 38,1 0,7 ± 0,2 0 10 4 6 7 7
Acer platanoides 28,6 0,8 ± 0,2 0 9 4 x x X
Crataegus laevigata L 25,4 0,2 ± 0,1 0 2 6 5 7 5
Rubus idaeus 23,8 0,4 ± 0,2 0 10 7 x x 6
Sorbus aucuparia 19,0 0,1 ± 0,0 0 1 6 x 4 x

Krautschicht
Anemone nemorosa 100,0 27,1 ± 1,1 25 50 x 5 x x
Anemone ranunculoides HF 100,0 12,5 ± 0,5 10 20 3 6 8 8
Acer pseudoplatanus 98,4 3,8 ± 0,7 2 25 4 6 x 7
Fagus sylvatica 98,4 1,2 ± 0,1 1 5 3 5 x x
Fraxinus excelsior 96,8 8,0 ± 0,9 5 30 4 x 7 7
Hordelymus europaeus HF 96,8 2,0 ± 0,3 1 15 4 5 7 6
Galium odoratum 93,7 4,4 ± 0,6 2 20 2 5 6 5
Asarum europaeum L 92,1 10,2 ± 1,0 10 25 3 5 7 6
Acer platanoides 92,1 1,9  ± 0,4 1 25 4 x x x
Melica uniflora 90,5 2,5 ± 0,4 2 15 3 5 6 6
Cardamine bulbifera P 87,3 1,4 ± 0,1 1 3 3 5 7 6
Mercurialis perennis HF 85,7 7,2 ± 1,2 3 40 2 x 8 7
Lathyrus vernus L 81,0 0,9 ± 0,1 1 2 4 5 8 4
Lamium galeobdolon 79,4 1,8 ± 0,4 1 20 3 5 7 5
Euphorbia amygdaloides 79,4 0,7 ± 0,1 1 3 4 5 8 5
Carex sylvatica 73,0 1,6 ± 0,4 1 15 2 5 6 5
Polygonatum verticillatum P 73,0 0,5 ± 0,1 0,5 1 4 5 4 5
Oxalis acetosella 66,7 1,6 ± 0,3 1 15 1 5 4 6
Hedera helix S 61,9 2,1 ± 0,6 1 30 4 5 x x
Viola reichenbachiana 58,7 0,4 ± 0,1 0,5 2 4 5 7 6
Dryopteris filix-mas 57,1 0,5 ± 0,1 0,5 2 3 5 5 6
Deschampsia cespitosa C 54,0 1,0 ± 0,3 0,5 15 6 7 x 3
Crataegus laevigata L 52,4 0,3 ± 0,1 0,5 2 6 5 7 5
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Stetigkeit 
(%)

Deckungsgrad (%) Zeigerwert
Mittelwert ±  SE Median Maximum L F R N

Ulmus glabra 52,4 0,3 ± 0,1 0,5 2 4 6 7 7
Brachypodium sylvaticum 50,8 0,7 ± 0,1 0,5 5 3 5 6 6
Primula elatior 50,8 0,6 ± 0,1 0,5 5 6 6 7 7
Arum maculatum HF 49,2 0,6 ± 0,1 0 2 3 7 7 8
Allium ursinum A 46,0 7,9 ± 1,9 0 85 2 6 7 8
Pulmonaria officinalis agg. S 44,4 0,5 ± 0,1 0 4 5 5 8 6
Dryopteris carthusiana 42,9 0,4 ± 0,1 0 4 5 x 4 3
Dactylis polygama 31,8 0,4 ± 0,1 0 3 5 5 6 5
Stellaria holostea S 31,8 0,3 ± 0,1 0 2 5 5 6 5
Polygonatum multiflorum 31,8 0,2 ± 0,1 0 1 2 5 6 5
Stachys sylvatica C 30,2 0,6 ± 0,3 0 20 4 7 7 7
Vicia sepium 23,8 0,1 ± 0,1 0 1 x 5 6 5
Ranunculus auricomus agg. L 23,8 0,1 ± 0,1 0 0.5 5 x 7 x
Rubus idaeus 22,2 0,2 ± 0,1 0 4 7 x x 6
Hepatica nobilis L 19,1 0,3 ± 0,2 0 10 4 4 7 5
Circaea lutetiana C 17,5 0,1 ± 0,1 0 1 4 6 7 7
Daphne mezereum L 17,5 0,1 ± 0,1 0 1 4 5 7 5
Hypericum hirsutum 15,9 0,2 ± 0,1 0 3 7 5 8 7
Crataegus monogyna 15,9 0,1 ± 0,1 0 1 7 4 8 4
Fragaria vesca 15,9 0,1 ± 0,1 0 2 7 5 x 6
Senecio ovatus P 14,3 0,1 ± 0,1 0 1 7 5 x 8
Milium effusum 12,7 0,1 ± 0,1 0 3 4 5 5 5
Sorbus aucuparia 12,7 0,1 ± 0,1 0 1 6 x 4 x
Impatiens parviflora 11,1 0,1 ± 0,1 0 1 4 5 X 6

Tab. 3:	 Statistische Angaben zu Diversitäts-, Produktivitäts- und Umweltparametern der 63 Untersuchungsflächen in den Buchen-Edel-
laubholz-Mischwäldern im Göttinger Wald. SE: Standardfehler, VK: Variationskoeffizient (%). 

Table 3:	 Diversity and productivity measures as well as environmental factors for all 63 research plots with beech-valuable broadleaved 
tree species mixed stands of the Göttinger Wald. SE: standard error, VK: coefficient of variation (%).

Parameter Mittelwert Median min max SE VK
Baumschicht
Artenzahl/400 m² 2,22 2,00 1,00 5,00 0,14 50,1
Shannon (Grundfläche) 0,50 0,63 0,00 1,49 0,05 80,6
Shannon (Deckungsgrad) 0,50 0,63 0,00 1,57 0,05 83,7
Evenness (Grundfläche) 50,8 68,3 0,00 100,0 5,0 77,9
Evenness (Deckungsgrad) 50,3 61,4 0,00 100,0 5,0 79,0
Buchen-Anteil (Grundfläche) 76,8 72,8 32,4 100,0 2,5 26,3
Buchen-Anteil (Deckungsgrad) 72,0 76,5 16,7 100,0 3,4 37,8
Krautschicht (ohne Naturverjüngung)
Artenzahl/400 m² 21,9 22,0 13,0 33,0 0,6 22,3
Shannon (Deckungsgrad) 2,13 2,17 1,31 2,91 0,04 15,0
Evenness (Deckungsgrad) 69,3 70,0 50,9 84,7 0,8 9,3
Biomasse (g/m²) 54,0 39,2 16,4 389,4 7,0 103,5
Umweltfaktoren
pH-Wert 0 – 10 cm (H2O) 6,26 6,34 4,88 7,42 0,07 8,5
Relativer Lichtgenuss (%) 3,29 2,47 1,07 10,63 0,27 65,0
Zeigerwert Wasser 5,24 5,24 5,00 5,54 0,01 2,1
Zeigerwert Stickstoff 5,78 5.76 5,29 6,17 0,03 3,9
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Die Lichtbedingungen wurden im Juli und August 2007 an 
bedeckten Tagen bei diffuser Strahlung mit LI-190 Quantum 
Licor Inc., Nebraska, USA) gemessen. Dabei wurde für jede 
Untersuchungsfläche (400 m²) aus 20 bis 40 Einzelmessun-
gen der PAR-Strahlung die relative Beleuchtungsstärke (PAR-
Transmissivität) oberhalb der Krautschicht im Vergleich zur 
Freiland-Strahlung (oberhalb des Baumbestandes) als Mit-
telwert (mit Variationskoeffizient) errechnet. Für Zusammen-
hänge zwischen den Diversitätsmerkmalen von Baum- und 
Krautschicht, der oberirdischen Biomasse der Krautschicht 
und den Umweltparametern wurde eine parametrische  
Regression nach Pearson (bei normalverteilten Werten) bzw. 
der Spearmansche Rang-Korrelationskoeffizient (bei nicht 
normalverteilten Werten) berechnet. Die statistische Aus-
wertung der Daten erfolgte mit dem Programm SPSS (SPSS 

Inc.).

4	 Ergebnisse

4.1	 Vegetation
Die dominierende Baumart der Kalkbuchenwälder ist Fa-
gus sylvatica. Entsprechend den Auswahlkriterien waren 
Fraxinus excelsior und Acer pseudoplatanus in mehr als 
der Hälfte bzw. mehr als einem Drittel der Untersuchungs-
flächen beigemischt (Table 2). Zusätzlich fanden sich mit 
geringeren Anteilen Acer platanoides, Ulmus glabra, Carpi-
nus betulus, Tilia platyphyllos und Quercus robur. Typische 
Straucharten wie Crataegus laevigata, Rubus idaeus oder 
Daphne mezereum sind in der Optimalphase dieser Wälder 

Abb. 1: 	 Beziehung zwischen der Artenzahl (oben) und dem Shannon-Index (unten) der Baumschicht und Krautschicht (ohne Gehölze 
der Baumschicht) im Göttinger Wald (A, B, n = 63) und Hainich (C, D, n = 21, Mölder et al. 2008b). Die Angaben für die Baum-
schicht im Hainich beziehen sich auf 2.500 m², die der Krautschicht in beiden Gebieten auf 400 m² große Aufnahmefläche. Der 
Shannon-Index für die Baumschicht wurde auf der Grundlage der Grundfläche berechnet.

Fig. 1:	 Relationship between tree and herb layer species richness (above) and Shannon index (below) of the Göttinger Wald (A, B, n = 
63) and the Hainich National Park (C, D, n = 21, Mölder et al. 2008b). Tree layer data of the Hainich National Park were based 
on 2.500 m² plot size, herb layer data (without woody species of the tree layer) on 400 m² plot size in both research areas. The 
Shannon index of the tree layer was calculated on tree basal area.
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mit ihrer häufig hallenartigen Struktur selten. Vielmehr domi-
niert in der Strauchschicht die Naturverjüngung aus den in 
der Baumschicht vorherrschenden Arten. Die Krautschicht 
des typischen frischen Kalkbuchenwaldes (H o r d e l y m o -
F a g e t u m  l a t h y r e t o s u m ) ist artenreich (im Mittel 22 
Arten/400 m², ohne Naturverjüngung, Table 3) und zeichnet 
sich vor allem im Frühjahr durch eine üppige Entwicklung 
von Geophyten (vor allem Allium ursinum, Anemone nemo-
rosa, A. ranunculoides) aus. Charakteristisch ist, dass ne-
ben den Kalkzeigern und Differentialarten des H o r d e l y -
m o - F a g e t u m  l a t h y r e t o s u m  (Asarum europaeum, 
Crataegus laevigata, Daphne mezereum, Hepatica nobilis, 
Lathyrus vernus, Ranunculus auricomus  agg. u.  a.) auch 
die Zeigerarten für lang anhaltend gute Wasserversorgung 
aus der Circaea-Gruppe (Circaea lutetiana, Deschampsia 
cespitosa, Stachys sylvatica) regelmäßig zu finden sind. Der 
Übergang von der kollinen Stufe zur montanen Stufe wird 
durch das gleichzeitige Auftreten von Arten der Tieflagen 
(Hedera helix, Pulmonaria officinalis agg., Stellaria holostea) 
und der höheren Lagen (Cardamine bulbifera, Polygonatum 
verticillatum, Senecio ovatus) deutlich (Winterhoff 1963, 
Dierschke 1989a, 1989b, 2006, Schmidt 2005, Table 2). 

4.2	 Zusammenhang zwischen Baumarten-
diversität und Krautschichtdiversität

In der Baumschicht finden sich zwischen 1 und 5 Arten, in 
der Krautschicht (ohne Baumverjüngung) zwischen 13 und 
33 Arten pro 400 m² Aufnahmefläche (Table 3). Die Diversi-
tätsparameter Shannon-Index (H’) und Evenness (E) sowie 
der Buchen-Anteil unterscheiden sich zwischen grundflä-
chen- und deckungsgradbezogenen Werten in der Baum-
schicht nur geringfügig (Table 3). Die Regressionsanalyse 
zeigt, dass zwischen der Diversität der Baumschicht und der 
Diversität der Krautschicht kein signifikanter Zusammenhang 
besteht (Table 4, Figure 1A/B). Gleiches gilt auch für die Be-
ziehung zwischen dem Buchen-Anteil und der Diversität der 
Krautschicht (Table 4). Aus Gründen der Übersichtlichkeit 

werden bei den weiteren regressionsanalytischen Auswer-
tungen nur noch der Shannon-Index und der Buchen-Anteil 
der Baumschicht (jeweils bezogen auf die Grundfläche) so-
wie der Shannon-Index der Krautschicht als unabhängige 
Variable berücksichtigt.

4.3	 Zusammenhänge zwischen der Diversi-
tät, Umweltparametern und Produktivi-
tät der Krautschicht

Die pH-Werte bewegen sich zwischen dem Austauscher- und 
Carbonat-Pufferbereich (pH 4,9 – 7,4, im Mittel 6,3) (Table 3) 
und weisen dabei auf Grund der kleinräumigen Heterogenität 
der Bodenverhältnisse eine starke Streuung auf (mittlerer Vari-
ationskoeffizient der pH-Werte innerhalb der Untersuchungs-
flächen: 51 %). Der relative Lichtgenuss erreicht im Mittel  
3,3 % der Freilandhelligkeit, zeigt dabei eine breite Spanne 
zwischen stark beschatteten (Minimum 1,1 % PAR-Trans-
missivität) und stärker aufgelichteteten Untersuchungsflä-
chen (Maximum 10,6 % PAR-Transmissivität, Table 3). Auch 
innerhalb der Flächen wechseln dunkle und hellere Teile 
stark (mittlerer Variationskoeffizient der PAR-Transmissivität 
innerhalb der Untersuchungsflächen: 47 %). Im Vergleich da-
zu variiert das über die Zeigerwerte nach Ellenberg (2001) 
abgeleitete Wasser- und Stickstoffangebot nur wenig. Da-
nach sind die Standorte einheitlich als frisch (mit schwacher 
Tendenz zu feucht) und mäßig stickstoffreich (mit Tendenz 
zu stickstoffreich) anzusprechen (Table 3). 

Die Regressionsanalyse zeigt, dass unter den Umweltpa-
rametern und den Parametern der Baumschicht einzig zwi-
schen dem pH-Wert und dem Buchen-Anteil ein signifikan-
ter Zusammenhang besteht (Table 5): mit zunehmendem 
Buchen-Anteil sinkt der pH-Wert im oberen Mineralboden  
(Figure   2). Zwischen der Bodenvegetation und den Um-
weltparametern ergab sich dagegen ein gesicherter Zu-
sammenhang beim relativen Lichtgenuss: mit zunehmen-
den Strahlungsangebot erhöht sich der Shannon-Index für 

Abb. 2:	 Beziehung zwischen dem pH-Wert (0 – 10 cm, in H2O gemessen) und dem Grundflächenanteil der Buche (oben) bzw. der PAR-
Transmissivität (rel. Lichtgenuss) und dem Shannon-Index der Krautschicht (ohne Gehölze der Baumschicht, Deckungsgrad-
Bezug) im Göttinger Wald (n = 63).

Fig. 2:	 Relationship between soil pH (0 – 10 cm, H2O suspension) and the proportion of beech basal area (above) as well as the relation-
ship between PAR transmissivity (relative irradiance intensity) and the Shannon index of the herb layer (without woody species 
of the tree layer) of the Göttinger Wald sites (n = 63).
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die Krautschicht (Table 5, Figure 2). Der Shannon-Index 
der Krautschicht zeigt einen schwach negativen Trend zur 
kleinräumigen Variabilität des Strahlungsangebots auf den 
Untersuchungsflächen (r = -0,247, p = 0,051), aber keinen 
Zusammenhang zur kleinräumigen Heterogenität des pH-
Werts (r = 0,147, p = 0,251).

Die oberirdische Biomasse der Krautschicht (ohne Naturver-
jüngung) erreicht im Mittel 54 g/m² bei einer breiten Spanne 
zwischen 16 g/m² und 390 g/m² (Table 3). Geprägt durch 
eine sehr große Zahl von Einzelwerten mit unter 100 g/m² 
und nur wenigen höheren Werten ergibt sich ein gesicherter, 
positiver Zusammenhang  zwischen der Biomasse und der 
Diversität der Krautschicht (Table 6). 

4.4	 Verhalten einzelner Arten gegenüber 
Diversitäts- und Umweltparametern 

Die prozentualen Deckungsgrade der häufigsten Kraut-
schichtarten wurden mit der Diversität der Baumschicht, 

dem Buchen-Anteil und den Umweltparametern auf eine 
signifikante Korrelation getestet (Table 7). Allgemein fallen 
die meist sehr schwachen Zusammenhänge auf (maximaler 
r-Wert 0,378, p = 0,002, n = 63). Eine signifikant positive Kor-
relation mit der Baumschicht-Diversität (Shannon-Index) er-
gibt sich für Hypericum hirsutum, Euphorbia amygdaloides, 
Lamium galeobdolon und Lathyrus vernus. Signifikant nega-
tiv mit dem Buchen-Anteil ist Hepatica nobilis, mit dem pH-
Wert Hedera helix korreliert. Mit zunehmender PAR-Trans-
missivität steigen die Deckungsgrade von Arum maculatum 
und Anemone nemorosa, während die von Lathyrus vernus 
und Polygonatum multiflorum signifikant abnehmen, wenn 
das Lichtangebot am Waldboden steigt. Nach den Feuchte-
Zeigerwert von Ellenberg (2001) erhöht sich mit steigender 
Bodenfrische der Deckungsgrad von Milium effusum und 
Lathyrus vernus, während er bei Anemone nemorosa ab-
nimmt. Überraschend hoch ist die Zahl signifikanter Korrela-
tionen mit der mittleren Stickstoffzahl: Positiv korreliert sind 
Lathyrus vernus, Milium effusum, Dactylis polygama, Melica 
uniflora, Ranunculus auricomus agg., Polygonatum verticil-
latum, Deschampsia cespitosa und Pulmonaria officinalis 
agg., während Hedera helix, Arum maculatum und (etwas 
überraschend) auch Allium ursinum negativ mit der mittleren 
Stickstoffzahl korreliert sind. 

5	 Diskussion
Wie auch schon von Ewald (2002), Neumann & Starlinger 
(2001) und Aubert et al. (2004) gezeigt, konnte in der aktu-
ellen Studie kein Hinweis auf eine positive Wechselwirkung 
zwischen der Baum- und Krautschicht-Diversität gefunden 
werden. Im Gegensatz dazu stehen die Ergebnisse von 
McCune & Antos (1981), Bradfield & Scagel (1984), Hermy 
(1988), Leuschner (1999), Ingerpuu et al. (2003), Ferretti et 
al. (2006) und Mölder et al. (2006, 2008a, 2008b, 2008c), 
die eine positive Beziehung zwischen Baumschicht- und 
Krautschicht-Diversität fanden. Leuschner (1999), Ingerpuu 
et al. (2003) und Mölder et al. (2008b, 2008c) sehen als 
entscheidenden Mechanismus dafür vor allem die chemi-
schen und biologischen Interaktionen zwischen den beiden 
Vegetationsschichten an. Nach einer Literaturübersicht von 
Barbier et al. (2008) sind vor allem die Streuqualität und die 
PAR-Transmissivität der Baumarten in ihrer Wirkung auf die 
Diversität der Bodenvegetation ausschlaggebend. 

In der vorliegenden Untersuchung ist der pH-Wert im obe-
ren Mineralboden negativ mit dem Buchen-Anteil korreliert. 
Zahlreiche Autoren (Pigott 1989, Norden 1994, Finzi et al. 
1998, Neirynck et al. 2000, Augusto et al. 2002, Aubert et 
al. 2004, Hagen-Thorn et al. 2004, Mölder et al. 2008b, 
2008c) weisen darauf hin, dass Buchen-Streu ebenso wie 
die Streu von Eichen (van Oijen et al. 2005) zu Bodenver-
sauerung mit geringerer Nährstoffversorgung führt. Laubs-
treu von Fraxinus excelsior, Ulmus glabra, Carpinus betulus, 
Tilia cordata und Prunus avium führt dagegen zu günstiger 
Basenversorgung mit hohem pH-Wert (Pigott 1989, 1991, 
Norden 1994, Augusto et al. 2002, Aubert et al. 2004, Hagen-
Thorn et al. 2004, Podrazsky & Remes 2005, van Oijen et 
al. 2005). Zusätzlich kann die Pumpwirkung von Bäumen in 
baumartenreichen Beständen dafür sorgen, dass die Ober-
böden basenreicher sind als in buchendominierten Wäldern. 
Besonders Fraxinus excelsior nimmt erhebliche Mengen an 
Calcium und Magnesium aus dem Unterboden auf und be-
fördert sie über die Streu in den Oberboden (Gordon 1964). 
Schließlich meiden Kalk- und Basenzeiger in der Kraut-
schicht den stärker versauerten Stammablaufbereich von 

Tab. 4:	 Korrelationen zwischen der Diversität und dem Buchen-
Anteil der Baumschicht und der Diversität der Krautschicht 
(ohne Baumarten in der Naturverjüngung). r: Spearman-
scher Rangkorrelationskoeffizient (n = 63). Es gibt keine 
signifikanten Zusammenhänge (p ≤ 0,05). 

Table 4:	 Correlations between diversity and beech proportion of 
the tree layer and diversity of the herb layer (without woo-
dy species of the tree layer). r: Spearman’s correlation 
coefficient (n = 63). There are no significant correlations 
(p ≤ 0,05).

Baumschicht
Krautschicht r p

Artenzahl
Artenzahl -0,140 0,274
Shannon -0,094 0,463
Evenness -0,048 0,707

Shannon (Grundfläche)
Artenzahl -0,098 0,443
Shannon -0,062 0,630
Evenness -0,046 0,718

Shannon (Deckungsgrad)
Artenzahl -0,101 0,430
Shannon -0,062 0,632
Evenness -0,034 0,793

Evenness (Grundfläche)
Artenzahl -0,157 0,220
Shannon -0,153 0,230
Evenness -0,091 0,480

Evenness (Deckungsgrad)
Artenzahl -0,145 0,258
Shannon -0,131 0,307
Evenness -0,070 0,588

% Buchen-Anteil (Grundfläche)
Artenzahl 0,150 0,241
Shannon 0,123 0,337
Evenness 0,066 0,606

% Buchen-Anteil (Deckungsgrad)
Artenzahl 0,111 0,387
Shannon 0,098 0,444
Evenness 0,049 0,705
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Buchen (Wittig & Neite 1985). Die negative Korrelation des 
typischen Kalkzeigers Hepatica nobilis mit dem Buchen-
Anteil könnte so mit den veränderten bodenchemischen 
Bedingungen und einer kleinflächig verstärkten Versau-
erung im Oberboden erklärt werden (Neite & Wittig 1985, 
Falkengren-Grerup 1989). Auswirkungen auf die Diversität 
der Krautschicht der Buchen-Edellaubholz-Mischwälder im 
Göttinger Wald hat diese räumliche bodenchemische Hete-
rogenität aber ebenso wenig wie auch zwischen dem pH-
Wert und der Krautschicht-Diversität kein Zusammenhang 
besteht. Dies steht im Gegensatz zu den Ergebnissen von 
Brunet et al. (1996, 1997), Härdtle et al. (2003), Borchse-
nius et al. (2004), Ferretti et al. (2006) und Mölder et al. 
(2008b), wonach in artenreichen Buchen- und Eichen-
Hainbuchenwäldern (Verband F a g i o n  s y l v a t i c a e  und  
C a r p i n i o n  b e t u l i ) eine gesicherte Korrelation zwi-
schen dem pH-Wert und der Krautschicht-Diversität besteht. 
Allerdings war in diesen Untersuchungen das jeweilige 
Standorts- und Vegetationsspektrum deutlich breiter als in 
der vorliegenden Untersuchung mit seiner bewussten Kon-
zentration auf das H o r d e l y m o - F a g e t u m  l a t h y r e -
t o s u m  auf flachgründigen, wenig lösslehmbeeinflussten 
Kalkstein-Verwitterungsböden. Auch die fehlende Bezie-
hung zwischen der Krautschicht-Diversität und der mittle-
ren Stickstoffzahl nach Ellenberg (2001) unterstreicht, dass 
die bodenchemischen Bedingungen nicht entscheidend für 
Unterschiede im Artenreichtum der Kalkbuchenwälder sind. 
Gleiches gilt auch für den Wasserhaushalt.

Eine gesicherte positive Beziehung ergibt sich dagegen 
zwischen Krautschicht-Diversität und Lichtangebot. Im Ge-
gensatz zum Hainich, wo in den geschlossenen, seit langem 

nicht mehr bewirtschafteten Laubwäldern unabhängig von 
der Baumartenzusammensetzung nur eine PAR-Transmis-
sivität zwischen 0,8 und 3,5 % gemessen wurde (Mölder 
et al. 2008b, 2008c), reicht die Spanne in den meist be-
wirtschafteten Beständen im Göttinger Wald von 1,1 bis ​ 
10,6 %. Geschlossene Buchenwälder erreichen nach Ellen-
berg (1996) und Leuschner & Hagemeier (2003) im Sommer 
bei geschlossenem Laubdach eine PAR-Transmissivität von 
1 – 3 %. Viele Buchenwaldarten sind an diese Bedingungen 
angepasst oder schließen – wie die Frühjahrsgeophyten – 
ihre Entwicklung ab, bevor das Laubdach geschlossen ist 
(Hellmold & Schmidt 1989, Ellenberg 1996). Nach Härdtle 
et al. (2003) und Schmidt (2005) hat der Lichtfaktor keinen 
Einfluss auf die Diversität der Krautschicht, solange keine 
Arten auftauchen, die auch außerhalb des geschlossenen 
Waldes gedeihen. Dies trifft sowohl auf den Hainich als 
auch für nicht mehr bewirtschaftete Buchennaturwaldreser-
vate zu, wo die Waldbodenvegetation nur sehr wenige Arten 
der Waldverlichtungen, der Waldränder und des Offenlan-
des enthält (Schmidt 2005, Mölder et al. 2006). Im Göttinger 
Wald mit seinen größeren, forstwirtschaftlich bedingten Lü-
cken treten Auflichtungszeiger und Offenlandarten verstärkt 
auf und sorgen dafür, dass die Diversität der Krautschicht 
mit dem Lichtangebot ansteigt. Allerdings ist die Reaktion 
der häufigeren Krautschichtarten auf das Lichtangebot nicht 
einheitlich, nicht zuletzt deshalb, weil sich die im Wirtschafts-
wald vorhandenen Lücken durch die hohe Plastizität der Bu-
chenkronen rasch wieder schließen bzw. das Lichtangebot 
durch eine sich zügig emporwachsende Naturverjüngung 
rasch wieder reduziert wird (Lambertz & Schmidt 1999, Kompa 
& Schmidt 2006). Dementsprechend übt auch die kleinräumi-
ge Heterogenität im Lichtangebot für die Krautschicht, die oft 

Tab. 5:	 Korrelationen zwischen der Diversität (Shannon-Index H’, Grundfläche) und dem Buchen-Anteil der Baumschicht sowie der Di-
versität der Krautschicht (Shannon-Index H’) und Umweltparametern. r: Spearmanscher Rangkorrelationskoeffizient bzw. Korre-
lationskoeffizient nach Pearson (kursiv). Signifikante Zusammenhänge sind fett markiert (p ≤ 0,05; n = 63).

Table 5:	 Correlations between tree and herb layer diversity (Shannon index H’), the proportion of beech and environmental parameters. 
Underlying tree layer data are based on basal area. r: Spearman’s correlation coefficient or Pearson’s correlation coefficient (ita-
lic). Significant correlations are marked in bold text (p ≤ 0,05; n = 63).

Baumschicht H’ % Buchen-Anteil Krautschicht H’
r p r p r p

pH-Wert 0 – 10 cm (H20) 0,234 0,065 -0,347 0,005 0,094 0,466
Relativer Lichtgenuss -0,168 0,189 0,108 0,400 0,388 0,002
Zeigerwert Wasser -0,044 0,730 0,116 0,366 0,042 0,744
Zeigerwert Stickstoff -0,086 0,503 0,107 0,403 -0,038 0,770

Tab. 6:	 Korrelationen zwischen den Diversitäts- und Standortsparametern mit der Produktivität der Krautschicht. r: Spearmanscher 
Rangkorrelationskoeffizient bzw. Korrelationskoeffizient nach Pearson (kursiv). Signifikante Zusammenhänge sind fett markiert 
(p≤0,05, n = 63). 

Table 6:	 Correlations between diversity as well as environmental parameters and herb layer productivity. r: Spearman’s correlation coeffi-
cient or Pearson’s correlation coefficient (italic). Significant correlations are marked in bold text (p≤0,05, n = 63).

Oberirdische Biomasse Krautschicht (g/m²)
r p

Baumschicht H’ -0.103 0.424
Buchen-Anteil (%) 0.110 0.390
Krautschicht H’ 0.401 0.001
pH-Wert 0 - 10 cm (H20) 0.023 0.857
Relativer Lichtgenuss 0.024 0.854
Zeigerwert Wasser 0.010 0.936
Zeigerwert Stickstoff -0.023 0.856
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als wichtiger Faktor für die Diversität der Waldbodenvegeta-
tion angesehen wird (Meusel 1951/52, Messier et al. 1999), 
keinen Einfluss auf die Krautschicht-Diversität im Göttinger 
Kalkbuchenwald aus. Zusammen mit der fehlenden Bezie-
hung zur kleinräumigen bodenchemischen Heterogenität 
trifft damit auch für Waldbodenvegetation nicht die Hypothe-
se von Huston (1994) zu, nach der heterogene Umweltbedin-
gungen auch kleinräumig eine wesentliche Ursache für eine 
höhere Artendiversität darstellen. 

Ebenso wie im Hainich (Mölder et al. 2008a, 2008b) steigt 
auch im Göttinger Wald mit der Krautschicht-Diversität ihre 
oberirdische Biomasse. Allerdings fehlen im Göttinger Wald 
die positiven Beziehungen zur Baumschicht-Diversität, zur 
Basen- und Stickstoffversorgung sowie die negativen Bezie-
hungen zum Buchen-Anteil, wie sie von Mölder et al. (2008b) 
für den Hainich nachgewiesen wurden. Gleichzeitig ist die 
Krautschicht-Biomasse im Göttinger Wald mit durchschnitt-
lich 54 g/m² etwas stärker entwickelt als im Hainich (im Mittel 
40 g/m²), was sich durch die stärkere Auflichtung, aber auch 
durch einen höheren Anteil an Hedera helix erklärt: diese Art 
hat im Göttinger Wald in den letzten Jahrzehnten deutlich 
zugenommen (Dierschke 2005a, 2005b, 2006, Schmidt sub-
mitted) und bildet auf einigen Untersuchungsflächen dich-
te Herden, so dass hier Biomassen bis zu 390 g/m² in der 
Krautschicht gemessen wurden, während es im Hainich (wo 
H. helix weniger als 1 % deckt, Mölder et al. 2006) maximal 
77 g/m² waren. Schmidt et al. (1989) und Bolte et al. (2004) 
geben für die Kalkbuchenwälder des Göttinger Waldes ma-
ximale oberirdische Krautschicht-Biomassen von 25 – 125  
g/m² an (jeweils ohne stärkere Beteiligung von Hedera helix), 
die gleichzeitig eng mit der jeweiligen Nettoprimärproduktion 
korrelieren.

Vom Versuchsansatz und von den Vegetations- und Stand-
ortsverhältnissen ähneln sich die Untersuchungen im Hai-
nich (Mölder et al. 2006, 2008a, 2008b, 2008c) und Göt-
tinger Wald. Umso überraschender ist das unterschiedliche 
Ergebnis (vergl. Abb. 1). Bei der Suche nach den Ursachen 
kommen folgende Gründe in Betracht:

Methodik	 1.	
Unterschiede in der Probeflächengröße für die Ve-
getationsaufnahmefläche (400 m²) bestehen nicht, 
wohl aber für die Fläche, welche die Grundlage 
für die Bestimmung der Baumarten-Diversität dar-
stellt. Auf Grund der Einbindung in ein größeres 
Verbundprojekt (Graduiertenkolleg 1086 der DFG: 
Die Bedeutung der Biodiversität für Stoffkreisläufe 
und biotische Interaktionen in temperaten Laub-
wäldern, Leuschner et al. 2008) wurde im Hainich 
die Baumarten-Diversität auf 2.500 m² bestimmt 
(Abb. 1). Die Baumartenzahl im Hainich mit bis zu 
11 Arten in der Baumschicht ist sicher auch auf 
Grund dieser größeren Fläche höher als im Göt-
tinger Wald. Ein Vergleich der Vegetationsaufnah-
men (im Hainich maximal 7 Arten/400 m², im Mittel  
3,4 Arten/400 m² in der Baumschicht; im Göttinger 
Wald bis zu 5 Arten/400 m² in der Baumschicht 
mit einer mittleren Artenzahl von 2,2 Arten/400 m² 
und des Shannon-Index als flächenunabhängiger 
Wert zeigen zwar immer noch höhere Werte für 
den Hainich (max. H’ 1,88 in der Baumschicht) ge-
genüber dem Göttinger Wald (max. H’ 1,57 in der 
Baumschicht), relativiert damit aber den Einfluss der  
unterschiedlichen Probeflächengröße auf das  

Ergebnis. 

Standorthomogenität	   2.	
Um Baumarteneffekte von Standorteffekten trennen 
zu können, spielte für die Probeflächenauswahl die 
standörtliche Vergleichbarkeit der Untersuchungs-
flächen eine große Rolle. In den Muschelkalkge-
bieten Göttinger Wald und Hainich sind Lösslehm-
überdeckungen und Tonanteile für die Bodenbil-
dung besonders wichtig (Meyer 1987, Meiwes et al. 
1981, Meiwes & Beese 1988, Greitze & Fiedler 1996, 
Schramm 2005). Im Göttinger Wald erfolgte die Pro-
beflächenauswahl durchgehend nach den Angaben 
der vorliegenden Bodenkarte (vergl. Kap. 3) im Be-
reich flach- bis mittelgründigen Kalksteinverwitte-
rungsböden ohne stärkere Lösslehmüberdeckung 
und einem Tonanteil im Feinboden von mehr als  
35 % (Thöle & Meyer 1979, Meiwes et al. 1981, 
Brumme 1986), während im Hainich gutachterlich 
tiefgründige Parabraunerden oder Parabraunerden-
Pseudogleye mit stärkerer Lösslehmüberdeckung 
ausgewählt wurden (Mölder et al. 2006, Leuschner 
et al. 2008, Guckland et al. in press). Für den Hai-
nich hat sich herausgestellt, dass Lösslehmüber-
deckung (mit 60  –  120 cm) und insbesondere die 
Tongehalte der Böden (mit 14 ‑ 45 % in 20 – 30 cm 
Bodentiefe, Guckland et al. in press) stärker als ur-
sprünglich angenommen variieren. Daher wird die 
BaumartenDiversität im Hainich sicher stärker auch 
durch die edaphischen Bedingungen geprägt als im 
Göttinger Wald.

Geschichte und Bewirtschaftung	  3.	
Mittelwald- und Plenterwald-Bewirtschaftung spiel-
ten auf Grund der Besitzverhältnisse und der land-
schaftlichen Einbindung im Hainich eine größere 
und längere Rolle als im Göttinger Wald, in dem be-
reits vor mehr als 150 Jahren die Umstellung auf die 
Hochwaldbewirtschaftung mit gezielter Förderung 
von Edellaubhölzern begann (Wagenhoff 1975, 1991, 
Mund 2004). Nicht nur auf Grund der Standortsun-
terschiede, sondern auch auf Grund dieser Waldge-
schichte nehmen im Hainich Eichen-Hainbuchen-
Wälder (S t e l l a r i o - C a r p i n e t u m ) heute noch 
große Flächen ein (Ahrns & Hoffmann 1998, Mölder 
et al. 2006), während sie im Göttinger Wald bereits 
von Winterhoff (1963) nur noch kleinflächig auftre-
tend in besonders nährstoffreichen, bodenfeuchten 
Tälchen beschrieben und kartiert wurden. In Land-
schaftsräumen, in denen das naturnähere H o r d e -
l y m o - F a g e t u m  und das durch Mittelwaldwirt-
schaft geprägte S t e l l a r i o - C a r p i n e t u m  auf 
vergleichbaren Standorten untersucht wurden, war 
die Krautschicht im S t e l l a r i o - C a r p i n e t u m 
immer artenreicher als im H o r d e l y m o - F a g e -
t u m . So lagen die Artenzahlen in westfälischen 
Eichen-Hainbuchen-Wäldern um 60 % (Lohmeyer 
1967, Golisch 1996), in niedersächsischen Eichen-
Hainbuchen-Wäldern um 11 – 36 % (Sommer 1971, 
Dierschke 1985, Zacharias 1996) und im Hainich so-
gar um 115 % über denen der vergleichbaren Wald-
gersten-(Kalk)-Buchenwälder (Mölder et al. 2006).  
Die Untersuchungsflächen im Göttinger Wald liegen 
in bewirtschafteten Wäldern. Eine Ausnahme bil-
den die Flächen im Naturwald Hünstollen und der 
Langzeitversuchsfläche Göttinger Wald, auf denen 



Biodiversitäts-Forschung

16 Waldökologie, Landschaftsforschung und Naturschutz 7 (2009)

AFSV

seit mehreren Jahrzehnten keine forstliche Nutzung 
mehr stattfindet. Hier nahmen die Artenzahlen in 
der Krautschicht während der letzten Jahrzehnte 
kontinuierlich ab, was auf die fehlende Holzernte 
zurückzuführen ist, wodurch die Öffnung des Kro-
nendaches, eine kleinflächige Heterogenität des 
Lichtangebots und häufigere Störungen des Wald-
bodens unterblieben (Schmidt 2005, submitted, 
Dierschke 2006). Da bei der Probeflächenauswahl 
jedoch darauf geachtet wurde, dass sowohl im 
Wirtschaftswald als auch im Nichtwirtschaftswald 
Buchenreinbestände und Mischbestände aus zwei 
bzw. drei und mehr Baumarten gleichstark vertreten 
waren (vgl. Kap. 3, Table 1), dürfte im Vergleich zu 
den übrigen Einflussgrößen der Bewirtschaftungs-
effekt auf die Krautschicht-Diversität eher als gering 
einzustufen sein. 

Beteiligte Baumarten, insbesondere Rolle der Linde 4.	
Schließlich ist das Spektrum der beteiligten Baumar-
ten im Hainich und im Göttinger Wald unterschied-
lich: Während Buche, Esche, Berg- und Spitzahorn 
in beiden Untersuchungsgebieten vergleichbar ver-
treten sind, gibt es im Hainich höhere Anteile von 
Hainbuche, Eiche und vor allem Linde (vorrangig 
Tilia cordata, aber auch T. platyphyllos, Mölder et 
al. 2006). Der Baumschicht-Anteil von T. cordata er-
reicht im Hainich bis zu 40 % der Stammzahl bzw. bis 
zu 50 % des Volumens (Mölder et al. 2008b, 2008c). 
Neben Unterschieden in der waldbaulichen Behand-
lung (Hochwald- versus Mittelwaldbewirtschaftung) 
ist die Zunahme der Winterlinde bei gleichzeitiger 
Abnahme der Buche im Hainich eng mit dem Ton-
gehalt der Böden korreliert (Mölder et al. 2008c). 
Auf schweren, schlecht drainierten Tonböden 
herrscht die Winterlinde vor, während die Rotbuche 
auf diesen zeitweilig staunassen Parabraunerde-
Pseudogleyen stark zurückgeht und mehr auf den  
schluffbetonten, tiefgründigen Löss-Parabraunerden 
zu finden ist (Guckland et al. in press). Diese enge Bin-
dung zwischen T. cordata, dem Tongehalt, der Stau-
nässe und der Wechselfeuchte der Böden ist auch 
aus anderen lindenreichen Eichen-Hainbuchen-
Wäldern (S t e l l a r i o - C a r p i n e t u m ) bekannt 
(Schlüter 1968, Butzke 1979, Pigott 1991).	  
Während T. cordata in einer geschlossenen Baum-
schicht die PAR-Transmissivität im Vergleich zu Fa-
gus sylvatica nicht wesentlich verändert (Leuschner 
& Hagemeier 2003), sorgt Linden-Streu – auch im 
Vergleich mit den im Göttinger Wald vorherrschen-
den Edellaubhölzern (Fraxinus excelsior, Acer pla-
tanoides, A. pseudoplatanus) – für einen höheren 
pH-Wert und eine höhere Basensättigung im oberen 
Mineralboden, verbunden mit einer rascheren Mine-
ralisation und einer geringeren Streuauflage (Pigott 
1989, Norden 1994, Hagen-Thorn et al. 2004, Pod-
zárzský & Remeš 2005). Gemeinsam für beide Un-
tersuchungen im Hainich und Göttinger Wald ist der 
negative Einfluss eines steigenden Buchen-Anteils 
auf die Bodenacidität, der darauf hindeutet, dass in 
Mischbeständen neben komplementären Wirkungen 
auch artspezifische Mechanismen  wahrscheinlich 
sind (Loreau & Hector 2001, Tilman et al. 2006).

Die aufgeführten Gründe als Ursachen für die unterschied-
lichen Ergebnisse im Hainich und Göttinger Wald mahnen 

zur Vorsicht bei der Untersuchung und Bewertung von  
Diversitätsmerkmalen und ihrer Bedeutung für Ökosystem-
funktionen (Scherer-Lorenzen et al. 2005, Vilà et al. 2005). 
Wälder sind nicht nur sehr komplexe Ökosysteme, mit ihrer 
räumlichen Ausdehnung, ihrer Langzeitdynamik und Lang-
lebigkeit sind sie auch experimentell weniger leicht zugäng-
lich als beispielsweise Grasländer (Tilman et al. 1996, 2001, 
2006, Leuschner et al. 2008). Zusätzliche Untersuchungen 
von verschiedenen Standorten und Waldgesellschaften sind 
notwendig, um unser Wissen über die Zusammenhänge zwi-
schen Diversität und Ökosystemfunktionen zu verbessern. 
Neben beschreibenden Untersuchungen sind dabei auch 
experimentelle Ansätze erforderlich, um die Verknüpfung 
von biotischen Interaktionen, Umweltfaktoren und histori-
schen Einflüssen besser als bisher zu erkennen (Barbier et 
al. 2008). 
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The BIOKLIM Project: Biodiversity Research between Climate Change and Wilding 
 in a temperate montane forest – The conceptual framework

Claus Bässler, Bernhard Förster, Christoph Moning and Jörg Müller

Abstract

To understand the rapid rate of change in global biodiver-
sity, it is necessary to analyse the present condition of eco-
systems and to elucidate relationships of species to their en-
vironment. The BIOKLIM Project (Biodiversity and Climate 
Change Project) is intended to close this gap in our knowl-
edge of montane and high montane forests of Central Euro-
pean low mountain ranges, one of the most threatened mixed 
montane systems worldwide. The Bavarian Forest National 
Park is characterised by its altitude range of ca. 800 m and a 
strongly developed gradient of forest structure. Relicts of old 
growth forests (areas of former local nature reserves) and 
dead stands, mostly killed by bark beetles, are accompanied 
by widely varying levels of woody debris and light. The gra-
dients comprise a wide range of abiotic and forest structure 
factors, making the study area well suited for a multidisci-
plinary investigation of biodiversity. Unconstrained ordina-
tion (CA) of six taxa (vascular plants, wood inhabiting fungi, 
birds, carabids, spiders and molluscs) indicate the altitudi-
nal gradient to be the main driver for distribution patterns of 
species assemblages. 

Objectives, structure, study design and data sampling of the 
BIOKLIM Project are described in detail. We set up 293 
sampling plots along four main straight transects follow-
ing the altitudinal gradient. All abiotic and stand structure 
data regarded as relevant are available for each plot. Vas-
cular plants, wood inhabiting fungi and birds were sampled 
or mapped on all 293 plots. For the other 22 investigated 
taxa we used subsamples pre-stratified according to the sam-
pling methods. The necessity of dealing with spatial auto-
correlation, arising from sampling along linear transects, 
is described. Finally, study approach of our biodiversity 
project is compared with others involving altitudinal gra-
dients. Worldwide, only a few multidisciplinary biodiversity 
studies have been previously conducted on long altitudinal 
gradients. However, in most cases sampling techniques were 
similar to ours, which allows comparison of results between 
continents. 

Keywords: Climate Change, Biodiversity, species-environ-
ment relationships

Zusammenfassung

Um die rasante Veränderung globaler Biodiversität zu ver-
stehen, ist es erforderlich, den gegenwärtigen Zustand von 
Ökosystemen zu analysieren und die Zusammenhänge zwi-
schen Arten und deren Umwelt aufzulösen. Das BIOKLIM-
Projekt (Biodiversität und Klima Projekt) hat zum Ziel, die-
se Wissenslücken für Wälder montaner und hochmontaner 
Mittelgebirge zu schließen. Der Nationalpark Bayerischer 
Wald ist neben dem Höhengradient (ca. 800 m) durch einen 

starken Strukturgradient geprägt. Dieser resultiert aus Rest-
vorkommen sehr alter Bestände (ehem. Naturschutzgebie-
te) sowie dem Wirken des Borkenkäfers seit ca. zwei Jahr-
zehnten und einem dadurch verbundenen z. T. sehr hohen 
Totholzvorrat. Die Gradienten umfassen eine breite Spanne 
von abiotischen Faktoren und Bestandesstrukturen und ma-
chen den Nationalpark zu einem gut geeigneten Untersu-
chungsgebiet für interdisziplinäre Biodiversitätsforschung. 
Korrespondenzanalysen (CA) für 6 taxonomische Gruppen 
(Gefäßpflanzen, Holzpilze, Vögel, Laufkäfer, Spinnen und 
Mollusken) machen die starke Abhängigkeit der Artengrup-
pen vom Höhengradienten deutlich.

Es werden detailliert die Zielsetzungen, Projektaufbau, das 
Untersuchungsdesign sowie die Erfassungsmethoden des 
BIOKLIM-Projektes beschrieben. 293 Probepunkte wurden 
entlang von 4 Transekten, welche dem Höhengradienten 
folgen, eingerichtet. Zu jedem Probekreis stehen alle als re-
levant erachteten Daten zur Abiotik und Bestandesstruktur 
zur Verfügung. Gefäßpflanzen, Holzpilze und Vögel wurden 
auf allen 293 Probepunkten erfasst. Für die anderen 22 
untersuchten Artengruppen wurde in Abhängigkeit von der 
Methode ein stratifiziertes Design gewählt. Lösungsansätze 
zum Umgang mit Autokorrelation, die durch die Anordnung 
von Probekreisen entlang von Linien (Transekte) bedingt ist, 
werden dargestellt. Schließlich wird das BIOKLIM-Projekt 
mit den wenigen weltweiten Biodiversitätsprojekten vergli-
chen und diskutiert. In den meisten Fällen sind die Erhe-
bungsmethoden ähnlich, sodass Vergleiche der Ergebnisse 
zwischen verschiedenen Kontinenten möglich werden.

Schlüsselwörter: Klimawandel, Biodiversität, Arten-Umwelt-
Beziehung

Introduction
Loss of habitat and living space has accelerated enormous-
ly in the last few decades, caused by changes in land use 
and global climate. Destruction takes place faster than our 
understanding of natural systems improves (Wilson 1992).  
Global biodiversity is changing at an unprecedented rate as 
a complex response to several changes induced by humans 
in the global environment (Sala et al. 2000, Travis 2002, 
Hooper et al. 2005). As a result of this rapid rate of change 
there is a growing need to record and analyse the present 
state of ecosystems, to establish relationships of species to 
the environment, and to use this data for assessing and pre-
dicting further changes caused by anthropogenic influence 
(land use and climate change). It follows that a major chal-
lenge is to determine how biodiversity dynamics, ecosystem 
processes and abiotic factors correlate (Loreau et al. 2001). 
Furthermore, there is a clear need to increase our ability to 
predict the consequences of environmental change (Suth-
erland 2006). Averaged across all biomes (Boreal, Arctic, 
Grassland etc.), land use change and climate change are 
the driving factors which are expected to have the largest 
global impact on biodiversity by the year 2100 (Sala et al. 
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2000). Global air temperature increased in the 20th century 
by about 0.74K. The global trend is reflected in rapid atmos-
pheric warming during the last decades. 11 of the last 12 
years were the warmest since the measurement of climate 
parameters began (Ipcc 2007b). This development has most 
probably been caused by anthropogenic greenhouse gas 
emissions, especially carbon dioxide (Ipcc 2007b). Latest 
scenarios predict further warming (Ipcc 2007b). The prob-
able value for the lowest scenario until the end of this cen-
tury is an increase of 1.8 K (1.1 – 2.9 K) and for the highest  
4.0 K (2.4 – 6.4 K). According to this assessment, the north-
ern hemisphere has been most affected by the past tem-
perature increase and will be strongly affected in future. 
It is difficult to measure the impacts of increasing air tem-
perature on biodiversity. Despite this, there is broad evi-
dence that anthropogenic climate change will lead to mas-
sive species extinction (Bakkenes et al. 2002, Leuschner & 
Schipka 2004, Schröter et al. 2004, Thomas et al. 2004, Ipcc 
2007a). Changes in plant or animal phenology as a result of 
climate change have already been made clearly evident by 
reliable long-term data (Beebee 1995, Crick et al. 1997, Ahas 
1999, Crick & Sparks 1999, Menzel & Fabian 1999, Parme-
san et al. 1999, Sparks 1999, Walther et al. 2002, Menzel 
2003, Menzel et al. 2006). Many studies reveal a coherent 
shift in distribution of species (Parmesan et al. 1999, Frahm 
& Klaus 2000, Hill et al. 2002, Parmesan 2003, Walther et 
al. 2005), but the potential effect on complex communities is 
little understood. The conventional approach of making as-
sumptions and deriving models to make predictions about 
the consequences of environmental change is often unsat-
isfactory for complex problems and includes considerable 
uncertainties (Harrington et al. 1999, Ipcc 2001, Sutherland 
2006). We need significantly improved models of the effects 
of climate change on the distribution of species and habitats. 
To achieve this, ecological research on climatic tolerances 
of species and habitats needs to be intensified (Sutherland 
et al. 2006). Furthermore, according to the latter study there 
is an urgent need to find out which species are the best in-
dicators of the effects of climate change on natural commu-
nities, which habitats and species might be lost completely 
because of climate change, what time lags can be expected 
between climate change and ecological change, and what 
the likely relationship will be between the extent of climate 
change and the pattern of species extinction.

Current climate change predictions for the study area at 
a regional scale show increasing temperatures until the 
end of the 21st century. Hence a temperature increase of  
1.7  –  2.1  K is expected (mean 2071  –  2100 compared to 
mean 1961 – 1990) (Spekat et al. 2007). Changes in precipi-
tation will be moderate, decreasing by a maximum of about 
6 % (Spekat et al. 2007). 

More than half of Central Europe consists of mountain areas 
and most of these are low ranges covered by forest (Cipra 
2007). The aim of our studies is to contribute to the know-
ledge of expected effects of climate change on these low 
mountain range forest ecosystems in Central Europe. The 
biodiversity and climate-change project described here in-
cludes an altitudinal gradient representative of a considera-
ble part of Central European forests (Cipra 2007). Despite 
much discussion and a high level of research activity on 
assessing the impact of global change caused by tempe-
rature increase on biodiversity and natural systems in va-
rious disciplines there is still a major lack of knowledge on 
temporal and spatial scales as described by Sutherland et 
al. 2006. To remedy this, biodiversity projects have recently 

been started worldwide. Despite its relevance to policy ma-
kers, only a few studies involve integrated, multidisciplinary 
biodiversity research along altitudinal gradients (Epa 2007, 
Ibisca 2007, Doran et al. 2003).Because mainly of the expec-
ted increase in temperature, a powerful effect on biological 
systems is very likely (Ipcc 2007a) and the most significant 
effects of climate change will occur on a regional scale in the 
next 50 years. 

1	 Aims and structure of the BIOKLIM 
Project

The fundamental objective of our study is to quantify the 
dependency of various taxa on the environmental factors 
which are main determinants of their local distribution. The 
two dominant spatial gradients in the study area are altitude 
and frequency of forest structures. By the latter we mean 
characteristic structures that emerged through the protec-
tion of natural processes, such as areas rich in dead wood or 
alterations in canopy structure mainly created by the activity 
of bark beetles. The subjects addressed by the project may 
be divided into the complexes “Climate Change” and “Habi-
tat Factors”.

The steep altitudinal gradient recommends the study area 
for research work on the impacts of climate change, because 
changes will take place within a small area.  Geographical 
variation in species assemblages is known to be tied stron-
gly to climate (Wildenow 1805). Distribution of many species 
is limited by altitude, as an expression of response to climate 
parameters or limitation of resources (Grabherr et al. 1994, 
Theurillat & Guisan 2001). The main priority of our study is to 
identify, through intensive study of the widest possible range 
of organisms, which species or groups are responding with 
greatest sensitivity to climate change. In this context the first 
step is to identify climate sensitive zones, in order to then fo-
cus on areas which are most sensitive to temperature incre-
ase. Climate sensitive zones are climate-induced ecological 
thresholds (Muradin 2001) represented by defined altitudinal 
zones. The monitoring of these zones allows for early quanti-
fication of climate change effects because the most obvious 
changes take place here first as warming proceeds. On the 
basis of the data gathered we can model the impacts of cli-
mate change and verify scenarios by conducting effective 
monitoring in the region. Prediction of the extinction risk for 
high montane species using habitat modelling techniques 
(e.g. generalized linear models, for more detail see Lawler et 
al. 2006) is one example of the possible uses for such data.

The second main objective of the project is to assess ha-
bitat factors responsible for species response variation; in 
particular, gradients in forest structure resulting from diffe-
rent types of management (from the extremes of continuous 
logging activity to process protection) affecting biodiversity 
are to be examined. The study site consists of extensive 
areas of forest which have not been used for decades or 
even for about a hundred years. Relicts of old growth forests 
and stands, parts of which have been killed by bark beetle 
attack, allow a broad span of woody debris availability and 
light conditions to be investigated. The significance of habitat 
parameters as drivers of biodiversity change revealed by our 
studies considerably improves the understanding of monta-
ne forest ecosystems. Based on this knowledge we can de-
rive implications for management. The main questions are 
(i) how is terrestrial biodiversity affected by the protection 
of the natural processes that facilitate massive bark beet-
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le infestations? (ii) What effect do huge amounts of coarse 
woody debris have on the build up of donor populations of 
highly endangered relict species of virgin forest, or endan-
gered species in general? (iii) What are the consequences 
for biodiversity of measures against bark beetles? And finally 
(iv) Which habitat factors account for the occurrence of typi-
cal montane species and endangered species in low moun-
tain range forest ecosystems and what conclusions can be 
drawn for multifunctional silvicultural treatment of these eco-
systems?

After detecting the principal determinants in the system as a 
whole, it may be possible to answer further questions such 
as the impacts of climate change on taxonomical or functio-
nal groups. The ultimate aim of the study is to establish an 
empirical-statistical model of how species assemblages of 
different groups of organisms react to various scenarios of 
environmental change in low mountain range forests.

The well-documented samples and standardized sampling 
methods, together with the sensitive groups and species 
which these reveal (indicators), form a solid foundation for 
long term monitoring to detect environmental change and its 
impacts on a broad spectrum of forest inhabitants.

2	 Study Area - Model Region
The Bavarian Forest National Park is situated in the German 
part of the Bohemian Forest, forming a homogenous land-
scape with the contiguous forests in the Czech Republic. 
This forest landscape is one of the largest in Central Euro-
pe. The highest ridges of the low mountain range form the 
watershed between the Danube and Elbe catchment areas. 
The Bavarian part of the Bohemian Massif is called the Inner 
Bavarian Forest.

The Bavarian Forest National Park (24235 ha) is located in 
the centre of the Inner Bavarian Forest and is about 98 % 
covered by forest (Elling et al. 1987).

The region is characterized by montane and high montane 
areas within a vertical range of approximately 800 m (from 
650 m to 1420 m a .s. l.). Slopes in the National Park have 
mainly a southwestern exposition. Long-term phases of wea-
thering and erosion have led to rounded, elevated landforms. 
Below 900 m a.s.l., typical geomorphological elements are 
foothills, between 900 und 1100 m a. s.  l. flat hillsides and 
valleys with steep hillsides dominate and between 1100 und 
1400 m a. s. l. flat ridges are overtopped by summits 

Geologically, the Bavarian Forest is the south-western part of 
the Bohemian Massif (Variscian basement) and consists es-
sentially of granite and gneiss. Accordingly, soils are acidic, 
with dominantly sandy and loamy soils (particularly brown 
earths and podsols), and are partly covered with rocks. All 
altitudinal levels, but especially the valleys, are characterized 
by a persistent or intermittent water-table in both mineral and 
organic soils. 

On a larger scale the Bavarian Forest belongs to the tem-
perate zone and is characterized by atlantic and continental 
influences. The total annual precipitation is between 1200 
und 1800 mm depending on altitude. Annual mean air tem-
perature varies between 5.1°C per year in the valley sites, 
5.8°C on hillsides and 3.8°C in the higher montane zones 
(Noack 1979, Bässler 2004). 

At the lowest sites forest is characterized by Picea abies 
(83 %), Fagus sylvatica L. (5 %), Abies alba Mill. (5 %) and 
Sorbus aucuparia L. (2.4 %). The montane forest zone con-
sists of Picea abies L. H.Karst (58  %), Fagus sylvatica L. 
(34 %) and Abies alba Mill. (3 %). The high montane zone 
is characterized by Picea abies L. H.Karst (90 %), Sorbus 
aucuparia L. (8 %) and Fagus sylvatica L. (2 %). 

3	 Study Design
We set up a total of 288 plots (Figure 1) along four straight 
transects (Meyer et al. 2001) following the altitudinal gradi-
ent (Figure 2). Five additional plots were installed beside the 
main transects to compensate for the lack of old growth forest 
samples at higher altitude. Thus the plots comprise various 
altitudinal ranges and forest structures. The four transects 
were selected by using a stratified random scheme. First 
imperative was to include within the straight transects from 
valleys to mountain tops the entire vertical gradient of the 
study area. As a result of the division of the National Park 
into two main areas of wilding and continuous management, 
we planned to set up two transects in each category. Finally, 
we balanced the lines in order to avoid autocorrelation in 
forest structure. We thus avoided, for example, a continuous 
or discrete change in the ages of stands along the altitudi-
nal gradient. In general, the sampling design should contain 
an adequate number of replications (Bernstein and Zalinski 
1983), but design is also influenced by criteria of practica-
bility and feasibility (Leyer and Wesche 2006). The use of 
293 plots ensures that the dataset contains gradual structu-
ral differences, which is not so with case studies. The num-
ber of plots investigated was decided upon as a result of the 
estimation of the expected range of environmental variables. 
A recommendation exists that use of 10 random samples 

Tab. 1:	 Number of replications within the altitudinal range (100 m steps) for the entire sample plot design and the pre-stratified subsample 
plot designs.

Altitudinal range 293 sample plots 180 subsamples 113 subsamples 36 subsamples
< 700 31 14 7 2

700 – 799 64 31 22 5
800 – 899 60 20 12 5
900 – 999 23 22 14 3

1000 – 1099 27 25 17 6
1100 – 1199 33 23 15 5
1200 – 1299 31 25 13 6
1300 – 1399 24 20 13 4
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per environmental explanatory variable is sufficient to en-
sure a balanced data frame (Steyerberg et al. 2001). This 
equates the p/10 rule of thumb with p = min[Σ(presences, 
Σ(absences)] (Guisan & Zimmermann 2000). Our use of 293 
sample plots and consideration of approximately 30 main 
explanatory variables (Table 3) satisfies these conditions. 
Due to difficult accessibility in the wilderness areas and 

the involvement of many specialists, we decided to set up 
transects with a simple design which enables effective exe-
cution of sampling and mapping. A small path, cleared by 
chainsaw, connects all plots of a transect, thus reducing 
the risk of accidents and making fieldwork very effective. 
The choice of design results also from local research ex-
perience and a pilot study carried out in 2005 (one transect 

Fig. 1:	 Study area and study design of the sampling transects with indication of the boundaries of the montane and high montane 
zone.
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and two taxonomic groups). The chosen design using 4 main 
transects with 100 m between plots ensures that a minimum 
of 23 replications for each altitudinal range exists; sufficient 
to overcome simultaneous environmental effects (Table 1). 
Orthogonality was also taken into consideration in selecting 
the pre-stratified sub-samples, balanced over the altitudinal 
gradient (Table 1). Two transects were set up in areas where 
the focus is on the protection of natural processes. Most of 
these plots are in bark beetle infested stands, where ma-
nagement and land-use measures were abandoned several 
decades ago (Table 2). The other two transects were set up 
in areas still subject to management.

Transects were marked permanently, to reduce the need for 
repeated measurement and sampling. The distance between 
the plots is 100 m (Figure 1). The plots represent fairly well 
the main plant communities of the National Park (Figure 3).

4	 Data sampling
The marked plot centre is the basic reference point for any 
data collection. The scale of data collection depends on the 
taxonomic group (Table 4). The goal is to obtain data of all 
types from the same sampling plots from all disciplines, in 
contrast to the frequently applied approaches concentrating 
on individual species, which often present problems in in-
terpretation within projects with a greater scope (Legendre 
& Legendre 1998). Every investigation in the project was 
therefore conducted essentially on the same plots, to enable 
proper comparability in studies on the relationships between 
the different kinds of data (Henle et al. 2006).

4.1	 Abiotic
All environmental variables derived from field measurement, 
aerial photographs (LIDAR data) and climate stations are lis-
ted in Table 3. General information comprises, i. e., geogra-
phical coordinates and altitude, both generated using geo-
graphic information systems (GIS). Basis of calculation was 
a digital terrain model (DTM) with a cell size of 50 m.

Climate parameters result from geostatistical modelling 
using ArcEGMO (Becker et al. 2002, Pfützner 2002). To 
obtain reliable climate data we set up 30 data loggers with 
temperature and humidity registration and 10 rain gauges 
arranged on geomorphologically representative plots on the 
transects. Additionally, data are included from five main me-
teorological stations with extended climatological programs 
in the study area.

Variables on stand structure were recorded by measuring 
and estimation at each plot supplemented by interpretati-
on of aerial photographs using the stereo analyst tool (Mc 
Grath et al. 2004). This was applied at different spatial sca-
les (0.02 ha, 0.1 ha, 1 ha and 50 ha). In addition to the ter-
restrial measurement of stand structures, we used airborne 
laser scanning to get more detailed information on terrain 
and the canopy and its variation. Ages of stands are based 
on forest inventory (2002) using core samples. This informa-
tion is also available in GIS.

Four soil samples from each plot were mixed together to pro-
vide two samples separated as humus layer and mineral soil 
up to 30 cm depth. Before chemical analysis the samples 
were dried at 65°C for 5 days and sieved through a 2 mm 
sieve. An aliquot of the mixed sample was milled. Soil pH 
was measured in 1 M KCl, using a Hamilton glass electrode 
(Bundesministerium für Ernährung 1990). C and N were ana-
lysed according to the Dumas method with the CHN analyser 
LECO CHN-1000 after complete oxidative combustion. Total 
elemental content of cations was measured following HNO3 
digestion (Bundesministerium für Ernährung, Landwirtschaft 
und Forsten 1990) with an ICP-IES (Perkin Elmer Optima 
3000). The cations of all substrates were extracted with 1 
M NH4Cl for 2 hours on a rotation shaker (Bundesministerium 
für Ernährung, Landwirtschaft und Forsten 1990, Luehr & 
Böhmer 2000). Finally, cation exchange capacity, base satu-
ration and C/N ratio were calculated.

Fig. 2:	 Vertical profiles of the four transects, from airborne laser 
scanner data.

Tab. 2:	 Number of plots, degree of management and core zone 
affected plots for the transects.

Transect Number of plots

  Wilding Management Old growth 
Plattenhauser 62 4 0
Rachel 73 8 0
Scheuereck 17 38 2
Lackenberg 22 48 14
Rachelsee 0 0 5
Total 174 98 21
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Fig. 3:	 Vegetation type represented by our study plots and their frequency throughout the whole area of the National Park.

Fig. 4:	 Joint Plot based on the 1st and 2nd axes of a Correspondence Analysis (CA) of vascular plant composition on the transect plot 
with (right) and without (left) consideration of geographical coordinates as co-variables. Same symbols represent plots from the 
same transect.
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Tab. 3:	 Environmental factors (general information, climate parameters, forest stand structure variables and soil variables): definitions, 
spatial distribution and measurement.

Variables Definition

Pl
ot

 p
oi

nt

0.
02

 h
a

0.
1 

ha

1.
0 

ha

50
 h

a

Measurement

Generell informations              
Geographical co-ordinates Co-ordinates according Gauss Krüger x        

GIS Model (DTM 25)

Altitude Elevation in metres above sea level x        
Exposition Degree x        
Slope Degree x        

Radiation Potential sum of radiation in the growing 
season (kwh/m2) x        

Climate Parameters              

Temperature Year mean (1980 – 2006) in °C x        
GIS Model (ArcEgmo)Precipitation Year mean (1980 – 2006) in °C x        

Global Radiation Year mean (1980 – 2007) in kwh/m2 x        
Stand structure              

Canopy Cover

Sample area shaded by horizontal projec-
tion of tree layer (upper L., middle L., under 
L.) seperated for occured tree species (lea-
ves, branches, trunks) in %

  x   x x

Visual estimation, Areal 
photography, LIDAR

Bedrock cover Sample area covered by horizontal projec-
tion   x   x x

Waterbody cover Sample area covered by horizontal projec-
tion   x   x x

Gaps Sample area covered by horizontal projec-
tion   x   x x

Maximum of breast height 
diamter DBH in 1.3 m height       x   Measurement

Stand age Mean age (years) of stands (forest invento-
ry data)     x     Core sample

Understorey cover Mean vegetation height < 1 m in %   x       Visual estimation 
Canopy maximum height

Digital surface-, terrain- and canopy model 
(DSM, DTM, DCM)

  x x x x
Airborne LaserscannerCanopy mean height   x x x x

Canopy standard deviation   x x x x

Woody debris (CWD) CWD-Fractions, decay level, length and 
diameter     x     Measurement, visuel 

estimation
Soil variables              

Soil water balance Index calculated according to Ewald (2000)   x       Calculation

pH value-litter
4 soil samples per plot (Bundesministerium 
für Ernährung 1990)

  x       1 M KCl, Hamilton glass 
electrode

pH value-topsoil   x       1 M KCl, Hamilton glass 
electrode

Humus forms 4 humus layer samples, classification ac-
cording AK Standortskartierung (1996)   x       Visual estimation

Podsol grade 4 samples up to 30 cm, 4 categories accor-
ding AK Standortskartierung (1996)   x       Visual estimation

Exchangable nutrient ele-
ments

seperated into litter and topsoil (µeq/g); H, 
Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na   x      

ICP-IES (Perkin Elmer 
Optima 3000), CHN-
analyser LECO CHN-
1000

Base saturation seperated for litter and topsoil (µeq/g and 
%)   x      

Cation exchange capacity 
(CEC) CEC seperated for litter and topsoil (µeq/g)   x      

C/N ratio Carbon (%) / Nitrogen (%) ratio   x      
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Chemical analysis provides data on pH value, cations, an-
ions, base saturation and cation exchange capacities. Ad-
ditionally, we assessed visual soil parameters (e.g. soil tex-
ture) for the humus layer and the mineral soil up to 30 cm 
depth. Based on these data a soil water balance index was 
calculated for each plot following Ewald et al. (2000).

4.2	 Biotic
All taxonomic groups, methods and number of sampled plots 
(replications) are presented in Table 4. Altogether we collec-
ted data on 25 higher taxa. The number of plots to be samp-
led depends on the nature of the scientific enquiry and on the 
target group. For this reason we stratified 293 sample plots, 
selecting pre-stratified sub-samples with respect to the 
two main gradients (altitude and forest structure) for some 
groups. Plants, ferns, wood inhabiting fungi and birds were 
mapped on all 293 plots. 180 of these plots were chosen for 
flight interception traps. Out of these 180 plots we selected 
113 for sampling molluscs and mosses, and mapping of li-
chens. Moths and hoverflies were caught using light traps 
and Malaise traps with the smallest sample size of 36 plots.

5	 Data processing
The large volume of data gathered in the BIOKLIM project 
necessitates a collective data management system for all 
the scientists involved, of all disciplines. All data is attributa-
ble to the same set of geo-referenced plots. MS Access was 
used for data management, because it is widespread and 
reasonably easy to use. We constructed a general databa-
se, in which all baseline data are included. Besides general 
information (e. g. geographical coordinates, altitude, slope, 
exposition, climate and soil variables, data from analysed 
aerial photographs etc.), it also includes aggregated data as 
explanatory variables for various higher taxa, such as abun-
dance data on understorey vegetation, which is important 
to phytophagous insects, or number of fungal fruit bodies, 
etc. In a second main database we subsumed all data on 
stand structure at various levels (canopy cover, tree layer 
data, woody debris etc.). In addition to the two general data-
bases we constructed a separate database for each taxono-
mic group, designed to satisfy the differing requirements of 
each group. No single database for all groups was created, 
which has permitted more flexibility in analyses of data. All 
databases are administered and managed by the project lea-
der (National Park Administration), ensuring that they remain 
consistently accurate and original.

Tab. 4:	 Number of samples and sampling methods for the taxonomical groups considered in the BIOKLIM Project.

Taxonomical groups

1 
ha

 g
ri

d

0.
1 

ha
 p

lo
t

0.
02

 h
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pl
ot

0.
1 

ha
 g

ri
d Methods

Spermatophyta x

mapping (293 plots)
Pteridophyta x
Bryophyta x
Lichenes x
Eumycophyta x
Aves x grid mapping (293 plots)
Chiroptera x sound mapping (293 plots)
Soricidae x

180 pitfall trap, 36 snap trap
Rodentia x
Mollusca x 180 pitfall trap, 113 hand sampling
Lepidoptera x 36 light trap

Coleoptera x 180 flight interception traps, 36 malaise traps, 180 pitfall 
traps, 113 hand sampling

Heteroptera x

180 flight interception traps, 36 malaise traps, 180 pitfall 
traps

Neuroptera x
Syrphidae x
Symphyta x
Aculeata x
Fomicidae x

180 pitfall traps

Araneae x
Opiliones x
Chilopoda x
Diplopoda x
Collembola x
Isopoda x
Mecoptera x 36 malaise traps
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5.1	 Spatial Correlation
One of the key assumptions, the independence of the obser-
vations (Hurlbert 1984, Dormann et al. 2007), is difficult to 
prove or possibly not valid for data collected along a transect 
with adjacent sampling points. Dealing with spatial autocor-
relation has become a serious issue over the past decade 
(Legendre 1993). Especially in ecology, spatial autocorrela-
tion may become a problem when its presence alters the 
parameter estimates and error probabilities of linear models 
(Diniz-Filho et al. 2003, Haining 2003, Kühn et al. 2006, Kühn 
2007). The arrangement of plots along transects as used in 
the BIOKLIM Project, obliges us to consider possible effects 
of spatial autocorrelation (Hurlbert 1984). There are two 
ways of evaluating spatial autocorrelation where plots are 
strung together in straight lines. Correspondence analysis 
may be applied to evaluate spatial dependencies of the plots 
of a transect at every level of ordination. Here we also con-
sidered the role of geographical coordinates as co-variables 
in the ordination by comparing the general pattern with and 
without their implementation. This is illustrated using vascu-
lar plant data in Figure 4. According to this analysis, the im-
portance of altitude as main driver is not obscured by spatial 
dependency.

A further approach to evaluation of autocorrelation is the use 
of semiparametric spatial generalised linear models. In this 
method, spatial autocorrelation is alleviated by including a 
spatial surface in the regression model. Assuming asymp-
totic normality of the estimated regression coefficients, con-
fidence bands and p-values can be computed from the stan-
dard deviations obtained from the Fisher information matrix 
as implemented in the package “BayesX” , described in mo-
re detail in Fahrmeir et al. (2004), Kneib & Fahrmeir (2006).

6	 Altitude as the main driver for com-
munities

We expected altitude to be the main driver of distribution 
patterns for the taxonomic groups considered. Amongst abi-
otic variables, the altitudinal gradient within the study area is 
strongly characterised by temperature decrease with increa-
sing altitude (Elling et al. 1987, Bässler 2004). It can there-
fore be concluded, that conditions for studying the impacts of 
global warming are appropriate within the study area.

Preliminary unconstrained ordination (CA) of data for the first 
six taxonomic groups (carabids, breeding birds, wood inha-
biting fungi, molluscs, plants and spiders) reveal the altitudi-
nal gradient as the main driver for communities: this follows 
the first axis (Figure 5). For this analysis we used CANOCO 
(Ter Braak & Smilauer 2002). The basis of the analysis was 
the data as specified in Table 4. Where appropriate, the data 
were preliminary prepared such as e.g. square root transfor-
mation of the vascular plant species data. These ordination 
patterns are intended only to illustrate the strong influence of 
altitude on the selected assemblages and are not intended 
as a sustitute for further analysis where other explanatory va-
riables are relevant. Distribution of taxonomic assemblages 
is limited by altitude, as an expression of climate parameters 
or limitation of resources (Grabherr et al. 1994, Theurillat 
& Gui san 2001). Altitude is therefore a surrogate gradient 
representing many climate factors affecting species direct-
ly and is thus correlated with resources and regulators of 
species development (Austin 1980). The many components 
of climate, including for example temperature, precipitation 

and seasonality, vary in a non-random fashion along most 
elevation gradients (Lomolino 2001). A further component of 
the proxy altitude is the change in forest structures along 
the gradient. Alterations in tree species composition correla-
ted with altitude are obvious in forests both of high and low 
mountain ranges (Doležal & Šrůtek 2002, Walentowski et al. 
2004, Lee et al. 2005). A great challenge to the project is to 
establish the importance of the directly operating physiolo-
gical factors hidden within the proxy altitude and to deal with 
confounding environmental effects. To this end, different 
multivariate approaches such as partial variance (Økland 
2003), hierarchical partitioning (Chevan & Sutherland 1991), 
the application of generalized linear models (McCullough & 
Nelder 1989) or maximally selected rank statistics (Hothorn 
& Lausen 2003) could for example be adopted.

A comparable approach to studying biodiversity along an 
altitudinal gradient is taking place in Queensland, Austra-
lia. The IBISCA Queensland Project is a major internatio-
nal collaborative effort to survey different taxonomic groups 
in south-east Queensland’s Lamington National Park (Epa 
2007, Ibisca 2007). The vertical gradient spans 800  m  
(300 – 1100 m. a. s. l.) within undisturbed, continuous subtro-
pical rainforest, featuring a gradual transition from the highly 
diverse mixed broadleaved forests at the lower elevations to 
the almost pure southern beech forests at the highest levels. 
As for BIOKLIM, the purpose of IBISCA is to identify the spe-
cies or groups that respond with greatest sensitivity to clima-
tic change (Ibisca 2007). Field work began simultaneously to 
that of BIOKLIM in 2006, with establishment of permanent 
research plots. Following the vertical gradient, IBISCA set 
up five study sites at different altitudes with a total of 20 per-
manent plots arranged in a nested design. Plants, ferns and 
mosses were mapped on all 20 plots. Insects were sampled 
with pitfall traps in an array of nine traps per plot (180 traps 
on 20 plots). Two light traps (total 40 traps) and 3 yellow pans 
(total 60 pans) per plot were installed. Furthermore, one Ma-
laise trap and one flight interception trap is operated on each 
plot (total 20 traps of each type) and litter sampling is also 
carried out. This methodology will be augmented by bark 
spraying, canopy knockdown and hand collection. Despite 
similar project aims, the chosen designs represent different 
approaches (for review of sampling design techniques see 
Green 1979). IBISCA works with a single transect laid out 
quite differently to the chains of sample plots used in the 
BIOKLIM project, but also oriented on the altitudinal gradi-
ent. Replications in different altitudinal ranges result from 
parallel sampling on the nested plots. The BIOKLIM design 
and the relatively high number of plots should ensure ade-
quate representation of the variability in environmental and 
structural conditions within the sampling plots, with a mini-
mum risk of spatial autocorrelation (see 5.1) and avoiding 
pseudo-replication (Hurlbert 1984).

A second study with a similar approach was set up in Tas-
mania, Australia. The program aims at monitoring distributi-
onal changes in vegetation and invertebrate assemblages 
along an altitudinal gradient (1230 m) in response to climate 
change and other environmental events (Doran et al. 2003). 
During the first two years baseline data were collected, as in 
BIOKLIM, to obtain long term comparative information. The 
research concept is based on four transects with a total of 24 
plots and 240 subplots (nested design as described for the 
IBISCA project). Plots were set up in 100 m altitudinal ranges 
between 70 and 1300 m a. s. l. Focus of this study is on ve-
getation and invertebrate taxa. Vegetation was mapped on
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Fig. 5:	 Wood inhabiting fungi, vascular plant, bird, mollusc, spider and carabid communities and their dependence on the altitudinal	
gradient. Joint Plots based on an unconstrained correspondence analysis (CA). The circles represent the assemblages, the 	
vector (arrow) represents the factor altitude.
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all 240 subplots. Altogether 84 pitfall traps were set up on 14 
plots. One Malaise trap was set up on each of six plots.

With a special focus on plants, particularly endemic spe-
cies, the Global Observation Initiative in Alpine Environ-
ments (GLORIA) was set up in the 1990’s. GLORIA aims at 
the establishment of an internationally coordinated network 
focussed on monitoring global warming at a global scale 
(Grabherr et al. 2000). In this project, alpine environments 
refer to areas from the timberline to the top of high moun-
tains. Thus there is no consideration of the complete altitu-
dinal gradient from valley floor upwards. Although it can not 
be doubted that alpine summits are very sensitive to climate 
change (Grabherr et al. 1994, Kazakis et al. 2007, Pauli et al. 
2007), important changes are expected on a wider vertical 
scale, and there is also a definite need to consider a wider 
range of taxonomic groups.

Some existing studies deal with responses of selected bio-
logical groups to climate change along altitudinal gradients, 
but most of these consider only a few taxonomic groups. For 
example Wilson et al. (2007) studied altitudinally restricted 
communities of Schizophoran flies (Diptera) using Malaise 
traps, to assess the impacts of further warming. Other stu-
dies focus on species richness patterns along altitudinal gra-
dients without considering aspects of climate change. Such 
studies have been presented for vascular plants (Grytnes 
2003), bryophytes and lichens (Grytnes et al. 2006) and 
ferns (Bhattarai et al. 2004).

Aims and sampling methodology of our research project are 
essentially similar to those of other projects, using an integra-
tive approach to answering questions about the relationships 
between biodiversity change and climate change. Despite 
differences in design and structure of the projects, there is 
great fundamental similarity in the approach to studying bio-
diversity along an altitudinal gradient. The sampling methods 
used (e. g. use of permanent plots, types of traps used, me-
thods of mapping) and the type of taxonomic groups selec-
ted for study are also similar. However, with respect to the 
number of groups considered and number of sampling repli-
cations, our project belongs to those few which are based on 
a large volume of original data.

Conclusions
As a first preliminary result, altitude was revealed as the main 
factor driving occurrence of the selected taxonomic groups. 
Due to the strong dependency of temperature on altitude 
we expect a strong dependency of the taxonomic groups on 
temperature. This would qualify the project as suitable for 
studying the impacts of global warming. A special attribute 
of the BIOKLIM Project is the concentration of studies by 
specialists on various taxa within the same study design and 
time frame. This secures availability of complete and reliable 
baseline information on biota and abiotic factors. A further 
valuable attribute is the innovative way in which data on en-
vironmental and structural variables were obtained. Use of 
high resolution airborne laser-scanning data for each plot 
has not previously been applied in investigating the relati-
onships between environmental and structural variables and 
local distribution of taxonomic groups. Neither has a previ-
ous project considered as many as 293 plots, with the resul-
tant high level of replication.

Studies of changes along gradients of altitude and structure 
are of both high scientific and practical interest. The strong 

structural gradient caused by varying amounts of woody de-
bris is unique in Central Europe. This allowed modelling of 
different management intensities to be based on a stock of 
data sufficient to obtain adequate decision support. It is thus 
possible to derive thresholds and key criteria for montane 
forests managed to integrate the requirements of nature con-
servation with the imperatives resulting from climate change. 
We hope to obtain long term comparative information from 
the project by setting up a monitoring program with a conti-
nuous record of sampling and mapping results.
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Bodenheterogenität als Indikator von Naturnähe?
1. Bewertung der Natürlichkeit anhand verschiedener Kompartimente und Diversitäts­

ebenen unter besonderer Berücksichtigung des Bodens (Literaturstudie)

Soil heterogeinity as an indicator of naturalness? 
1. Evaluation of naturalness on different compartments and levels of diversity, especially in regard to 

soil (Review article)

Falko Hornschuch & Winfried Riek

Abstract

This paper gives a review of studies in which biotic and 
abiotic ecosystem properties are used to assess naturalness 
and the degree of hemeroby, respectively. In this context 
especially the suitability of soil properties as an indicator of 
naturalness is examined. Most of the existing approaches fo-
cus on the actual conditions of ecosystem compartments and 
their correlations (naturalness s. l.; hemeroby). On the other 
hand the analysis of soil properties is suitable for estimating 
naturalness especially in historical perspective (naturalness 
s. str.). In connection with the multi-level biodiversity con-
cept of Whittaker (1972) the question was posed, whether 
(i) the occurrence of specific properties (presence of prop-
erties), (ii) the intensity, amount, abundance (intensity of 
properties), (iii) the variability of parameters (α-diversity) 
and (iv) the small-scale heterogeneity and the dispersion of 
properties respectively (β-diversity) are suitable criteria to 
assess the ecosystem naturalness in view of various com-
partments. The genetic variability of principle tree species 
can be used as an indicator of naturalness and autochthony 
of forest stands, provided that population biology is con-
sidered. There exist some zoological and fungual indicator 
species of virgin forests. The number of biological species 
(α-diversity) is not suitable to indicate naturalness; however 
an aggregated dispersion (= overdispersion) of plants, ani-
mals and fungies (β-diversity) within the ecosystem is a cri-
terion of low hemeroby. In view of the compartments stand 
structure and soil various parameters of different hierarchi-
cal levels can be used to determine naturalness. The various 
causes of soil diversity and heterogeneity and their relation 
to naturalness and hemeroby are explained.

Keywords: naturalness, genetics, flora, fauna, fungies, stand 
structure, soil properties, α-diversity, β-diversity, variability, 
heterogeneity, autocorrelation, archive function

Zusammenfassung

Die Literaturstudie befasst sich mit Bewertungsmöglichkei-
ten der Natürlichkeit von Ökosystemen anhand biotischer 
und abiotischer Merkmale verschiedener Kompartimente. 
Schwerpunktmäßig wird die Indikatoreignung des Bodens 
berücksichtigt. Es wird festgestellt, dass durch die meis-
ten Untersuchungsansätze nur der aktuelle Zustand der 
Ökosystemkompartimente oder ihre Beziehungen unter-
einander und damit der Hemorobiegrad des Systems (des 
Bestandes) abgeschätzt werden können. Demgegenüber ist 
die Analyse von Bodeneigenschaften geeignet, die Natür-

lichkeit auch in historischer Perspektive, also die Naturnähe 
i.  e. S., festzustellen. Vor dem Hintergrund des mehrstufi-
gen biologischen Diversitätskonzeptes von Whittaker (1972) 
wird der Frage nachgegangen, ob sich im Hinblick auf die 
einzelnen Kompartimente (1) das Auftreten spezifischer 
Merkmale (Merkmalspräsenz), (2) die Intensität, Menge, 
Abundanz (Merkmalsausprägung), (3) die Variabilität des 
Merkmals (α-Ebene) und (4) die räumliche Heterogenität 
bzw. Verteilung des Merkmals (β-Ebene) zur Bewertung 
von Natürlichkeit eignen. Die genetische Variabilität der be-
standesbildenden Baumart kann ein Merkmal für Naturnähe 
und Autochthonie sein, wenn die jeweilige Populationsbio-
logie berücksichtigt wird. In der Literatur werden tierische 
und pilzliche Urwaldzeigerarten beschrieben, während sich 
einzelne Gefäßpflanzen sowie die Artenanzahl (α-Diversität) 
von Pflanzen, Pilzen und Tieren nicht zur Indikation eignen. 
Eine geklumpte Verteilung biologischer Arten (β-Diversität) 
innerhalb des Ökosystems stellt ein gutes Natürlichkeitskri-
terium dar. Bei den Kompartimenten Bestandesstruktur und 
Boden können sehr viele Merkmale verschiedener Hierar-
chieebenen herangezogen werden, um Natürlichkeit abzu-
schätzen. Da Bodendiversität und -heterogenität i. d. R. ver-
schiedene Ursachen haben, werden diese in ihrem Bezug 
zu Naturnähe bzw. Hemerobie erläutert.

Schlüsselwörter: Naturnähe, Genetik, Flora, Fauna, Pilze, 
Bestandesstruktur, Bodeneigenschaften, α-, β-Diversität, 
Variabilität, Heterogenität, Archivfunktion

1	 Fragestellung
In der Literaturstudie soll den Fragen nachgegangen wer-
den, ob und wie sich in verschiedenen Kompartimenten 
eines (Wald-) Ökosystems dessen Natürlichkeit widerspie-
gelt und sich die genetische, biologische, bestandesstruk-
turelle und bodenkundliche Diversität zur Indikation eignen. 
Um ihren diagnostischen Wert zu beurteilen, sind dabei – 
wo möglich – die Hierarchieebenen (1) Merkmalspräsenz, 
(2) Merkmalsausprägung und in Anlehnung an das Biodi-
versitätskonzept von Whittaker (1972) (3) α-Diversität sowie 
(4) β-Diversität kompartimentbezogen zu definieren und 
getrennt voneinander zu betrachten. Da Aspekte der Pe-
dogenese in der Naturwaldforschung bisher kaum Berück-
sichtigung fanden, soll dem Boden das Hauptaugenmerk 
gelten.
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2	 Begriffsbestimmung, Bezugspunkt, 
Skalenebenen und Bezugsgrößen 
von Natürlichkeit und Diversität

Kowarik (1988, 1999) hat die Konzepte zur Ansprache von 
„Natürlichkeit“ – die i. d. R. von Geobotanikern in die Dis-
kussion eingebracht wurden – in zwei Kategorien unterteilt. 
Beim „Hemerobie-Ansatz“ (Jalas 1955, Sukopp 1972) wird 
vom gegenwärtigen Standortspotenzial ausgegangen und 
meistens die aktuelle Vegetation in ihrer ökologischen Be-
ziehung zum Standort beurteilt. Demnach ist entscheidend, 
ob oder in welchem Maße das Ökosystem mit all seinen bio-
tischen und abiotischen Komponenten selbsterhaltend und 
stabil, d.  h. unabhängig von anthropogener Energiezufuhr 
ist und seine Stoffkreisläufe geschlossen sind. Im Gegen-
satz dazu wird „Naturnähe“ in historischer Perspektive, in 
Bezug auf die Abweichung vom primären Zustand, verstan-
den (Unberührtheit, Urtümlichkeit, Ursprünglichkeit). So sind 
Naturnähe und Hemerobie nicht als reziproke Begriffe für 
den Natürlichkeitsgrad zu verwenden. Eine Synopse unter-
schiedlicher Klassifikationsschemata, allerdings ohne Un-
terteilung in die beiden Kategorien, findet sich z. B. bei Reif 
& Walentowski (2008).

Im Gegensatz zum Naturnähekonzept ist der ahemerobe 
„Nullpunkt“ eines Standortes nicht die ursprüngliche (pri-
märe), sondern die heutige potenzielle natürliche Vegetation 
(hPNV) (Tüxen 1956, Kowarik 1987, 1999, Leuschner 1997, 
Zerbe 1997). Auch wenn der Standort bereits irreversibel 
anthropogen verändert wurde, kann sich die neu etablierte 
(Sekundär-) Vegetation durch eine relativ niedrige Hemero-
bie auszeichnen (z.  B. Robinienbestände auf ehemaligen 
Müllhalden). Weil das zu statische PNV-Konzept natürliche 
Regenerationspotentiale des Ökosystems und sukzessional 
veränderliche Standortbedingungen nicht ausreichend be-
rücksichtigt, wurden von Leuschner (1997) der Begriff der 
potenziellen standortgemäßen Vegetation (PSV) und von 
Kopp et al. (2002) – terminologisch im Sinne von Kowarik 
nicht ganz korrekt – die Begriffe „aktuelle“ und „potenzielle 
Naturnähe“ geprägt.

Für eine Bewertung der Natürlichkeit sollten möglichst vie-
le biotische und abiotische Kompartimente (Bezugsgrößen) 
separat und explizit untersucht und in einem Gesamtzusam-
menhang gebracht werden (Peterken 1996, Walentowski 
& Winter 2007, Reif & Walentowski 2008). Bezugsgrößen 
können sein: Genetik der Gehölze, Baum- und Strauch
arten, Bodenvegetation, Epiphyten, Tiere, Pilze, Strukturen, 
Dynamik, Boden, Wasser- und Nährelementhaushalt usw. In 
den folgenden Abschnitten werden die wichtigsten Kompar-
timente behandelt und dabei vor allem die Bedeutung des 
Bodens herausgestellt.

Die Beurteilung der Natürlichkeit von Wäldern kann auf un-
terschiedlichen Maßstabsebenen erfolgen: (1) Waldgebiete / 
Waldlandschaften / waldökologische Naturräume, auf deren 
Fläche sich das regionale pflanzengeographische Potenzial 
und die standörtliche Variabilität in der Baumartenzusam-
mensetzung widerspiegeln kann, (2) Ökosystemtypen in-
nerhalb des Areals, in dem alle spezifischen Entwicklungs-
phasen zur Ausbildung kommen können (Minimum-Struktur-
Areal, Koop 1982), (3) Bestände, die sich durch Kriterien wie 
Schichtigkeit, Altbäume, Totholz usw. auszeichnen, (4) Ein-
zelbaumstrukturen (Wuchsformen) und (5) Sonderstrukturen 
(Mulmhölen, Rindentaschen etc.) (erweitert nach Walentow-
ski & Winter 2007). Weniger für die Ausgangsfragestellung 

relevant sind Maßstabsebenen unterhalb von Pflanzenstruk-
turen bzw. von Pflanzenorganen (Hobohm 2000), sieht man 
vom Studium des Genoms als solchem ab, weil die Träger 
(Individuen) der genetischen Information wiederum auf den 
o. g. unterschiedlichen Maßstabsebenen betrachtet werden 
können. Für Untersuchungen des Bodenkompartiments, ins-
besondere der kleinräumigen Bodenheterogenität, empfielt 
sich nach heutigem Kenntnisstand (Kap. 7.2.1) eine Betrach-
tungsebene im dm- und m-Bereich innerhalb eines, hinsicht-
lich von Morphologie, Geologie und Bestockungstyp mehr 
oder weniger homogenen Bestandesausschnitts.

Vorliegender Artikel verfolgt nicht das Ziel, in die komplizier-
te Diskussion um den Begriff der „Diversität“ und der ver-
schiedenen Modelle einzusteigen (Literatur z. B. in DeLong 
1996, Hobohm 2000, Cogălniceanu 2003). Grundlegend für 
die vorliegende Abhandlung ist das von Whittaker im Jah-
re 1972 veröffentlichte Konzept zur Unterscheidung von 
α-, β-, γ-, δ- und ε-Diversität. Teilweise beziehen sich die 
differenzierten Diversitäten auf die Vielfalt von Einzelarten 
in einem Bezugsraum selbst, teilweise auf Unterschiede 
innerhalb der Vielfalt. Hinsichtlich einer begrifflichen Unter-
scheidung von Hierarchieebenen haben sich aber nur die 
α- und β-Diversität, die auf der Maßstabsebene eines Öko-
systems (Zönose, Waldbestand) anwendbar sind, z. T. auch 
die γ-Diversität, die die Artenvielfalt eines Vegetationskom-
plexes oder einer Landschaft beschreibt, durchsetzen kön-
nen. Die Elementareinheiten des Whittaker’schen Modells 
bilden Biospezies, es handelt sich ursprünglich also um ein 
Biodiversitäts-Konzept. Seit den 1980er Jahren wurde der 
Bedeutung raum-zeitlicher Heterogenität ökologischer Pa-
rameter vermehrt Aufmerksamkeit geschenkt (Wiens 1989, 
2000, Kolasa & Pickett 1991, Li & Reynolds 1994, 1995, 
Guo 2001). Dabei wurde die Heterogenität als ein komplexes 
Muster der Natur begriffen, was mehr als nur die Variation 
gewisser Merkmalsgrößen bedeutet. Das Diversitätskonzept 
wird seitdem vielfach auch auf geoökologische Zusammen-
hänge, z.  B. abiotische Objekte oder trophische Ebenen 
innerhalb von Nahrungsbeziehungen übertragen (Struktur-
Diversität, Tropho-Diversität).

In Tabelle 1 sind die α- und β-Ebene der Biodiversität auf-
geführt und im rechten Teil um allgemeinere Begriffe er-
gänzt. Weil sich ökosystemare Merkmale auch unterhalb 
der α-Ebene beschreiben lassen, wurde das Diversitäts-
konzept von Whittaker nach unten um die beiden Ebenen 
„Merkmalspräsenz“ (z. B. Auftreten bestimmter Arten) und 
„Merkmalsausprägung“ (z. B. mengenmäßiges Auftreten be-
stimmter Arten) erweitert.

3	 Genetische Bewertung der 
Natürlichkeit

Von Seitz et al. (2007) wird begrifflich zwischen „genetischer 
Vielfalt“ (Anzahl verschiedener Allele oder Genotypen in 
einer Population, entspricht α-Ebene in Tab. 1, 2) und „gene-
tischer Diversität“ (Anzahl und Verteilungsmuster der Gen-
varianten, entspricht β-Ebene) unterschieden. Wegen des 
hohen Aufwandes wird die Genetik meist nur auf der α-Ebene 
und auch nur mittelbar über Isoenzyme untersucht.

Erwartungsgemäß weisen autochthone und genetisch rei-
che Artenbestände ein höheres Maß an Heterozygotie 
und Allelfrequenzen auf als Bestände aus (allochthonen) 
Saatgutbeständen – im Extremfall z.  B. Pappelklone oder 
Nachkommen nur weniger Samenbäume. Allerdings gibt es 
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populations- und verbreitungsbiologische Unterschiede zwi-
schen den Baumarten, durch die diese Regel relativiert wird. 
Eine geringe genetische Differenzierung zwischen den Po-
pulationen (Herkünften) sowie eine hohe genetische Diver-
sität innerhalb der Populationen zeigt sich nur bei solchen 
Arten, die hohe Genflüsse aufweisen, also Arten mit Fern-
ausbreitungsmechanismen, mit großem, gering strukturier-
tem Verbreitungsgebiet, mit hohem Anteil an Fremdbestäu-
bung, langem Lebenszyklus sowie starkem anthropogenem 
Einfluss durch Saat oder Pflanztätigkeit (Seitz et al. 2007). 
Andererseits setzt sich ein autochthoner Bestand aus einer 
Baumart mit schwerem Samen (z. B. Eiche) im Allgemeinen 
nur aus dem Haplotyp der Gründerindividuen zusammen, 
weil die Samen eine sehr begrenzte Verbreitung erfahren 
(König & Stauber 2004). So zeigen Rot-Buchen (zusammen-
hängendes Areal) und Wald-Kiefern (gute Fernausbreitung, 
viele Bestände durch Pflanzung/Saat begründet) relativ ge-
ringe genetische Unterschiede zwischen ihren mitteleuropä-
ischen Herkunftsgebieten. Innerhalb der Gebiete kann aber 
eine große genetische Variation auftreten (Seitz et al. 2007, 
Liesebach 2008). Bei Stiel- und Trauben-Eichen ist es jedoch 
umgekehrt (Liesebach 2004, Seitz et al. 2007).

Auf der Bestandesebene können manche Bewirtschaf-
tungsformen – wie der Schirm- (Müller-Starck 1996) oder 
Saumschlag bei Buchen (Ziegenhagen & Scholz 2002) – zu 
einer Erhöhung der Selbstungsanteile aufgrund eines ho-
hen Eigenpollenanteils in der Baumkrone und zur Reduktion 
der intraspezifischen genetischen Diversität führen. Auf der 
anderen Seite kann Dichtstand infolge der größeren Anzahl 
potentieller Paarungspartner eine erhöhte Heterozygotie zur 
Folge haben (Müller-Starck 1996). Bisher vorliegende Er-
gebnisse deuten jedoch darauf hin, dass waldbauliche Ein-
griffe nur einen geringen Einfluss auf die genetische Aus-
stattung von Buchenbeständen haben (Meyer et al. 2004).

4	 Floristische Bewertung der 
Natürlichkeit

Eine „Habitatkontinuität“ (synonym: Habitat- oder Biotop
tradition) wird in der Regel anhand historischer Karten (Wulf 
& Gross 2004, Jansen 2005) oder der Analyse von Pollen-
profilen aus Kleinstmooren (Rickert 2005) erwiesen. Aber 
auch floristische Merkmale können einen Beitrag dazu leis-
ten, die Habitatkontinuität der Formation „Wald“ und damit 
ein sehr grobes Merkmal von (historischer) Naturnähe zu 
indizieren. Als Zeigerarten für „historisch alte Wälder“ (anci-
ent woodland) eignen sich z. B. myrmekochore Gefäßpflan-

zen (Pearson et al. 1998, Wulf 1994, 2004, Mitchell et al. 
2002) und epiphytische Flechten (Bradtka 2006). Allerdings 
kann das Vorkommen typischer Zeigerpflanzen in historisch 
alten Wäldern durch bestimmte Bedingungen eingeschränkt 
sein (Hermy et al. 1999) oder für jüngere Wälder nicht prin-
zipiell ausgeschlossen werden (Dupouey et al. 2002, zit. in 
Bürger 2004).

Viele Versuche, primäre oder naturnahe sekundäre Wald-
gesellschaften von anthropogen begründeten Forstgesell-
schaften hohen Hemerobiegrades zu unterscheiden, erfol-
gen durch Trennarten (syn. Differenzialarten), die i.  d.  R. 
mehr oder weniger nitrophile Störungszeiger sind (Tüxen 
1950, Meisel-Jahn 1955, Passarge 1962, 1968, Hofmann 
1969, Zerbe 1993, Zerbe & Sukopp 1995). Auf diese Wei-
se zeichnet sich ein Nadelbaumforst auf laubbaumfähigem 
Standort durch anspruchsvollere Bodenvegetationsarten 
aus, als ein naturnaher Nadelwald nährstoffarmer Böden 
aufweisen würde. Dabei muss die Zusammensetzung der 
Bodenvegetationsdecke im Forst aber nicht der des potentiell 
natürlichen Laubwaldes entsprechen (vgl. die Ökogramme 
mit den entsprechenden Typbeschreibungen bei Hofmann in 
Anders et al. 2002). Die Typisierung in Wald-, Halbforst- und 
Forstökosysteme (Hofmann & Anders 1995, Hofmann 1997) 
basiert auf der Kenntnis solcher Artenkombinationen und 
-dynamiken, die entweder geschlossene (Wald) oder offe-
ne Stoffkreisläufe, Stabilität oder Entwicklungstendenzen 
(Forst) anzeigen. Nach dem Nordostdeutschen Verfahren 
der forstlichen Standortserkundung entspricht im Fall einer 
Forstvegetation die „Zustands-Vegetationsform“ – die in 
Beziehung zur aktuellen „Zustands-Standortsform“ (= Hu-
musform) steht – nicht der Vegetationsausprägung, die im 
Gleichgewicht mit den angestammten Standortsverhältnis-
sen stehen würde (Kopp & Schwanecke 1994, SEA 95 1996, 
s. Kap. 7.1). Bei Zugrundelegung der Artmächtigkeiten der-
artiger (soziologisch-) ökologischer Artengruppen kann eine 
sicherere und differenziertere Diagnose erfolgen, als würde 
nur das Vorkommen einzelner Trennarten berücksichtigt.

Wird davon ausgegangen, dass in Wald- bzw. Forstgesell-
schaften die bestandesbildenden Baumarten als Edifikato-
ren die Führungsgröße für alle ökosystemaren Strukturen 
und Prozesse darstellen, kann die Natürlichkeit auf groß-
maßstäblicher Ebene durch den prozentualen Vergleich 
zwischen aktueller und potenziell natürlicher Baumarten
zusammensetzung quantifiziert werden (Jenssen & Hofmann 
2003). Bei solchen Verfahren wird nicht nur die aktuelle 
Baumartenzusammensetzung und ggf. der Schlussgrad be-
rücksichtigt, es ist auch ein Referenzmodell für die Wald-

Tab. 1:	 Benutzte Hierarchieebenen des Diversitätskonzeptes auf der Maßstabsebene eines Waldbestandes.

Table 1:	 Levels of the diversity concept hierarchy on forest stand scale.

Hierarchieebene biologische Definition allgemeine Definition
Merkmalspräsenz Vorhandensein einer Art Vorhandensein eines diskreten Merkmals

Merkmals
ausprägung

Häufigkeit (Abundanz, Deckungsgrad, 
Artmächtigkeit) einer Art

Ausprägung, Intensität, Dichte, Häufigkeit,  
Abundanz, Menge, Vorrat eines Merkmals

α-Diversität syn. „primäre Biodiversität“, „within habitat 
diversity”, Artenreichtum eines Bestandes, Öko-
systems, einer Zönose

Merkmalsvielfalt, Anzahl von Merkmalen

β-Diversität syn. „Dominanz-Diversität“, „between habitat 
diversity“, Wechsel der Artenzusammensetzung 
entlang ökolog. Gradienten, Artenverterteilung 
innerhalb des Bestandes

räumliche Verteilung von Merkmalen oder der 
Merkmalsausprägung



Naturnähe-Indikatoren

38 Waldökologie, Landschaftsforschung und Naturschutz 7 (2009)

AFSV

natur notwendig, in das standortsökologische Daten, wie 
Nährkraft-, Feuchte- und Klimastufe, eingeflossen sind, z. B. 
die Karte der potenziellen natürlichen Vegetation (PNV). Je 
mehr und differenzierter aktuelle und potenzielle Standorts-
eigenschaften Berücksichtigung finden, umso zuverlässiger 
ist die Indikation (Schmidt et al. 2006).

Kowarik (1988, 1999) führt Zeigerarten der verschiedenen 
Hemerobiestufen H1 (oligohemerob) bis H9 (polyhemerob) 
an. Derartige Listen können nur für sehr gut erforschte Ge-
biete erstellt werden und besitzen nur regionale Gültigkeit. 
Viele der Zeigerarten für geringe Hemerobie haben ihren 
Standort in gefährdeten Biotopen, z. B. in Hoch- oder Über-
gangsmooren, während Laubwaldarten in solchen Listen 
eher selten auftreten. Zahlreiche Kraut- und Moosarten wei-
sen aber Stetigkeitsschwerpunkte in bestimmten Phasen des 
Waldumbaus von Kiefern- zu Buchen- (Eichen-) Beständen 
auf (Denner 2007). Übergänge zwischen Wald- und Forstge-
sellschaften (entspricht den Hemerobiestufen H1 bis H3 und 
H3 bis H5) oder gar Natur- und naturnahen Wirtschaftswäl-
dern (entspricht H1 und H2) können auf diese Weise – wenn 
überhaupt – oft nur unscharf herausgearbeitet werden. Im 
Gegensatz zur Fauna gibt es keine obligaten Urwaldzei-
gerpflanzen (Oheimb 2003). Dazu sind die entsprechenden 
standortsökologischen Unterschiede zu gering.

Die Pflanzenartenvielfalt (α-Diversität) stellt kein geeignetes 
Kriterium dar, Natürlichkeit (Hemerobie) einzuschätzen, weil 
unterschiedliche Ökosystemtypen unter natürlichen Bedin-
gungen verschiedene Artenzahlen aufweisen und daher 
vor dem Hintergrund des vorhandenen Nischen- und Res-
sourcenangebotes sowie der Gebietsflora bewertet werden 
müssen (Kaule 1991, Halpern & Spies 1995, Köhl & Zingg 
1995, Anders & Hofmann 1997, Oheimb et al. 1999, Jenssen & 
Hofmann 2003, Schmidt et al. 1996). Trotz unterschiedlicher 
Artzahlen sind Ökosysteme jeweils „floristisch vollständig“ 
(Rabotnov 1995), „stabil“ (Schaefer 1997, Baumann 2001) und 
zeichnen sich durch „biotische“ (Angermeier & Karr 1994, 
Schultz et al. 2002) bzw. „ökologische Integrität“ (Barkmann 
2001) aus. Außerdem hängt die aufgefundene Artenzahl 
vom Flächenbezug ab (Arten-Areal-Beziehung), wobei das 
Minimum-Areal mit relativer Artsättigung nicht immer leicht 
festzulegen ist.

Auch im Verlauf natürlicher Waldentwicklungszyklen kann 
innerhalb eines Ökosystems die Artenzahl variieren. So fin-
den sich z.  B. in der Optimalphase von Wäldern (Jenssen 
& Hofmann 2003, Meyer et al. 2004) oder in Sukzessions
stadien von Bestandeslücken (Peet 1978) weniger Arten als 
in anderen Phasen oder Bestandesstrukturen. Die Hypothe-
se, dass sich durch Bodenheterogenität – die abhängig von 
der Hemerobie sein kann (Kap. 7.2) – die Nischenvielfalt für 
Pflanzenarten und damit ihre α-Diversität erhöht („resour-
ce heterogeneity hypothesis“, Tilman 1982, Reynolds et al. 
1997), ist umstritten. Es gibt Hinweise dafür, dass das Vor-
handensein nährstoffarmer „patches“ das Überleben konkur-
renzschwacher Arten ermöglicht, weil anspruchsvollere Ar-
ten diese Zonen weniger gut durchwurzeln (Day et al. 2003). 
Durch andere Studien konnte jedoch kein Zusammenhang 
zwischen Boden- und Pflanzenartendiversität festgestellt 
werden (Wijesinghe et al. 2005).

Durch menschlichen Einfluss, wie dem Anbau standortsfrem-
der Baumarten, können in Wäldern Artenzahlen der Boden-
vegetation ab- oder zunehmen (Zerbe 1997, Lücke & Schmidt 
1997, Anders & Hofmann 1997, Oheimb et al. 1999, Weckesser 

2003, Schmidt et al. 2006, Zerbe et al. 2007). Auch der öko-
logische Waldumbau zu naturnäheren Zuständen, z. B. mit 
Rot-Buche, kann zeitweise oder dauerhaft zu einer Arten-
reduktion gegenüber einer Forstvegetation führen (Jenssen 
& Hofmann 2004, Denner 2007). Saure, basische oder N-
haltige Immissionen, die eine indirekte Form des Verlustes 
an Naturnähe darstellen, können einen Rückgang, eine Zu-
nahme von Arten oder einen Austausch autochthoner durch 
habitatfremde Pflanzenarten zur Folge haben (Bürger 1991, 
Herpel et al. 1995, Grabietz & Fiedler 1996, Röder et al. 
1996, Jenssen & Hofmann 2005). Naturwald-untypische Ru-
deralarten finden sich auch in Wäldern mit natürlicher Bau-
martenzusammensetzung entlang von Forstwegen und auf 
Rückegassen ein (Schmidt 1993, Schmidt & Weckesser 2001, 
Westphal 2001, Oheimb 2003).

Meist bewirken mäßig häufige und mäßig intensive Störun-
gen („disturbances“) eine Erhöhung der α-Diversität, wäh-
rend in störungsarmen (aufgrund weniger konkurrenzstarker 
K-Strategen) oder in sehr stark beeinflussten Ökosystemen 
(durch Extinktion) die Pflanzenartenvielfalt abnimmt (Palmer 
1994, Abb. 1). Die Ursachen können in jedem der drei Fälle 
anthropogen oder natürlich sein. 

Wegen des Bewertungskonflikes, der sich aus der fehlen-
den Kopplung zwischen Naturnähe und α-Diversität über 
verschiedene Intensitätsstufen hinweg ergibt (Beierkuhnlein 
2001), wird die Artenverteilung (β-Diversität) zur Diagno-
se von Natürlichkeit herangezogen. Auf diese Weise kann 
Haeupler (1982) mittels der „Evenness“ von Pflanzengesell-
schaften auf das Maß äußerer Störung schließen, die er 
als Merkmal von Hemerobie interpretiert. Pretzsch (1996) 
untersucht und quantifiziert den Effekt, den waldbauliche 
Maßnahmen auf die β-Diversität der Baumarten in Fichten-
Buchen-Mischbeständen haben.

5	 Faunistische und mykologische 
Bewertung der Natürlichkeit

Prinzipiell lassen sich faunistische und mykologische Ver-
hältnisse hinsichtlich ihres Weiserwertes für Natürlichkeit auf 
die gleiche Weise wie floristische Zustände interpretieren. 
Geeignet sind Untersuchungen zur Tier- und Pilzlebewelt 
besonders deshalb, weil es auf der Präsenz-Ebene mehrere 
Indikatorarten gibt, die explizit den Natürlichkeitsgrad und/
oder die Habitatkontinuität anzeigen. So werden von Müller 
et al. (2005) manche xylobionte Käferarten als „Urwaldre-
liktarten“ definiert. Auch Regenwürmer können als Indika-
torarten ökologischer Bodenzustände dienen (Filser et al. 
1995, Graefe 1997) und auf landwirtschaftlichen Flächen 
Nutzungsänderungen anzeigen (Graefe 1999).

Im Blick auf bodenbewohnende (epigäische), mykorrhizabil-
dende Pilze lassen sich i. d. R. keine Unterschiede zwischen 
Natur- und Wirtschaftswäldern finden (Schmidt & Helfer 
1999). Zehfuss & Ostrow (2005) konnten aber holzbewoh-
nende (lignicole) Pilze in „starke Naturnähezeiger“ mit na-
hezu ausschließlichem Vorkommen in Wäldern mit umfang-
reichen und nachhaltigem Totholz-Angebot verschiedener 
Milieubedingungen und „schwache Naturnähezeiger“, die 
weitgehend auf standortgemäße Wälder beschränkt sind, 
klassifizieren (s. auch Utschik & Helfer 2005).

Die α-Diversität kann kein alleiniges Kriterium von Naturnähe 
sein, weil Seltenheit und damit regionale Gefährdung und 
Schutzwürdigkeit baumarttypischer Tiere und Pilze durch 
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unterschiedliche Verbreitungsschwerpunkte und ein förderli-
ches Bestandesklima auch durch standortswidrige Baumar-
ten verursacht werden können. Beispielsweise lassen sich 
in Kiefern- oder Fichtenforsten mehr Spinnenarten nach-
weisen, als in naturnahen Laubwäldern (Finch 2001, 2005, 
Bräsicke 2008). Prinzipiell ist in Naturwäldern eine höhere 
β-Diversität verbreiteter Waldarten aufgrund der Struktur- 
und Habitatvielfalt zu erwarten. Eine hohe Bodenheteroge-
nität als Merkmal naturnaher Wälder (Kap. 7.2) wirkt sich auf 
die Diversität der Bodenfauna in der α- und β-Ebene aus 
(Ettema & Wardle 2002).

Die große Artenzahl, die Mobilität und schwierige Determi-
nierbarkeit der Individuen schränken die Effizienz zoologi-
scher Untersuchungen – besonders auf der β-Ebene – zur 
Beurteilung der Natürlichkeit ein.

6	 Bestandesdynamische und -struktu­
relle Bewertung der Natürlichkeit

Neuzeitliche Ökologie-Konzepte gehen nicht mehr vom 
Gleichgewichtszustand der Natur aus, da sie als offenes 
System begriffen wird (Pickett et al. 1992). Da Ökosyste-
me natürlichen Störungen unterliegen, finden bei der Be-
urteilung von Natürlichkeit zunehmend auch dynamische 
Aspekte Berücksichtigung (Scherzinger 1996, Sturm 1996, 
Jax 1998, Jedicke 1998). Waldökosysteme zeichnen sich ge-
genüber Forstökosystemen höherer Hemerobie durch inhä-
rente Regelmechanismen, wie Selbstorganisationsfähigkeit, 
Kontinuität und Stabilität aus (Jenssen & Hofmann 2003). Für 
Momentaufnahmen ist die Dynamik als Natürlichkeitskrite-
rium jedoch ungeeignet bzw. nicht fassbar. Folge einer, wie 
auch immer gearteten dynamischen Bestandesgeschichte 
und das Ergebnis von Bewirtschaftungseingriffen sind aber 
die aktuellen Bestandesstrukturen, die Bodenheterogenität 
(Kap. 7.2) und damit die Habitatdiversität. Bei unveränder-

tem Störungsregime entscheidet die Häufigkeit der Störun-
gen über die Habitatdiversität (Palmer 1994, Abb. 1). Mit ho-
her Strukturvielfalt ist i. d. R. ein Anstieg der biologischen 
Diversität verknüpft (Köhl & Zingg 1995, Scherzinger 1996, 
Baumann 2001), was durch Untersuchungen an vielen Tier-
gruppen (Recher 1969, Willson 1974, Uetz 1974, Dueser 
& Shugart 1978, MacMahon 1981, Gardner et al. 1995, 
Schaefer 2001) oder an der Vegetationsstruktur belegt wer-
den kann (Hornschuch & Riek 2007, 2009).

Das Vorhandensein von Baumstubben stellt ein diskretes, 
negatives Naturnähekriterium auf unterster Betrachtungs-
ebene dar (Merkmalspräsenz). Regional lassen bestimmte 
Wuchsformen der Bäume auf Autochthonie schließen, z. B. 
bei Fichten der Berglagen an ihrer Schmalkronigkeit und 
Kammform der Seitenzweige („Lamettawuchs“). Häufig sind 
Naturwälder in Folge der zyklischen Selbstorganistation und 
-differenzierung (Remmert 1991, Korpel 1995) strukturrei-
cher als Wirtschaftswälder, wo durch waldbauliche Maßnah-
men oft eine strukturelle Vereinheitlichung angestrebt wird 
(Scherzinger 1996, Abs et al. 1999, Meyer et al. 2004). Die 
Endnutzung von Bestand bzw. Einzelstamm erfolgt i. d. R. 
während des Kulminationszeitpunktes, weshalb Altbäume 
fehlen oder selten sind. Unterhalb der Ebene von Beständen 
betrifft das auch das Vorkommen, die Vielfalt bzw. die Häu-
figkeit von Wuchsformen der Bäume, von Kleinstrukturen 
und von Mikrohabitaten (Winter et al. 2003, 2004, Bartha 
2006), die im Wirtschaftswald seltener, weil unerwünscht 
sind (Häufigkeitsebene).

Unter Umständen können auch bestimmte Nutzungs- und 
Betriebsformen auf Bestandesebene zu starker Strukturie-
rung führen – z. B. in Mittel- und Plenterwäldern oder durch 
Femelhieb – während ungeschichtete Altersklassenwälder 
mit autochthonen Baumarten im ökologischen Sinne recht 
naturnah sein können (Scamoni 1966, Ellenberg 1996). Eine 
allein aus der Bestandesstruktur oder Nutzungsform abge-

Abb. 1:	 Drei hypothetische Waldflächen mit einheitlichem Störungsregime und variabler Störungsfrequenz. Die Habitatdiversität ist in a 
und c klein, aber in b höher. Fläche c mit sehr hoher Störungsfrequenz weist hauptsächlich junge Teilflächen („patches“) auf. In 
Fläche b mit mittlerer Störungsfrequenz sind Sukzessionsflächen sehr verschiedener Alter vorhanden, was zu hoher Biodiver-
sität führt (verändert nach Palmer 1994 und Cogălniceanu 2003).

Fig. 1:	 Three hypothetical forest landscapes with constant disturbance regimes of varying disturbance frequency. Habitat diversity is 
smaller in a and c, but higher in b. Landscape c, with very frequent disturbance consists mainly of young patches. Landscape 
b, with intermediate frequency of disturbance has patches of many different ages, and hence higher biodiversity (redrawn after 
Palmer 1994 and Cogălniceanu 2003).

a b c

Fläche über 100 Jahre alt Fläche zw. 10-100 Jahre alt Fläche zw. 0-10 Jahre alt

a b c

Fläche über 100 Jahre alt Fläche zw. 10-100 Jahre alt Fläche zw. 0-10 Jahre alt
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leitete Bewertung der Naturnähe von Waldstandorten führt 
daher allenfalls zu ökonomisch-landeskulturellen Katego-
rien, aber nicht zu einer standortsökologisch begründeten 
Differenzierung in Wald- und Forstökosysteme. So wird von  
Gehlken (1997) eine „plenterartig bewirtschaftete Dauer
kultur“ als „Wald“ und ein „schlagweise bewirtschafteter 
Holzacker“ mit arbeitsintensiver Bestandesbegründung und 
-pflege (auch mit standortgerechten Baumarten) als „Forst“ 
charakterisiert.

Als Indices der Strukturdiversität auf Bestandesebene las-
sen sich z.  B. das Totholzvorkommen (Präsenz, Menge), 
die Durchmesserdifferenzierung (syn. Umgebungsmaß, 
α-Ebene) und die Stammverteilung (Dispersion, Winkelmaß, 
β-Ebene) heranziehen (Gadow 1999, Meyer & Pogoda 2001, 
Hui & Gadow 2002). Die Baumartendurchmischung (Meyer & 
Pogoda 2001) ist eigentlich ein floristisches Diversitätsmaß 
für Arten der Baumschicht und lässt sich hier der α-Ebene 
zuordnen (Tab. 2). Sie kennzeichnet aber auch bestandes-
strukturelle Heterogenität, weil unterschiedliche Baumarten 
als Edifikatoren des Ökosystems jeweils spezifische Eigen-
schaften besitzen (Kap. 5.1 in Hornschuch & Riek 2009). In 
der Literatur werden viele weitere Verfahren beschrieben 
(Mueller-Dombois & Ellenberg 1974, Haber 1979, Albert et 
al. 1995, Füldner 1995, Jaehne & Dohrenbusch 1997, Latham 
et al. 1998, Traub & Kleinn 1999). Auch geostatistische Me-
thoden werden zur Analyse der Strukturdiversität eingesetzt 
(Weber 2000).

Meyer & Pogoda (2001) empfehlen zur sicheren Einschät-
zung der Gesamtstrukturdiversität die Aufnahme möglichst 
vieler (α- und β-) Teildiversitäten, weil die Transinformation 
(Kopplung) der einzelnen Strukturparameter auch bei hoher 
Naturnähe gering sein kann.

7	 Bodenkundliche Bewertung der 
Natürlichkeit

Obwohl die Ungestörtheit der Pedogenese Ausdruck der 
(historischen) Natürlichkeit eines Standortes ist, fanden 
Aspekte der Bodenentwicklung in der Naturwaldforschung 
bisher kaum Berücksichtigung (Knapp & Jeschke 1991, Wolf 
& Bohn 1991, Grabherr et al. 1995, Meyer et al. 2004, Bartha 
2006). Der Begriff der „Naturnähe“ hat sich jedoch auch im 
Zusammenhang mit der „Archivfunktion“ von Böden für die 
„Naturgeschichte“ etabliert (Lantzsch 2005). Zur Kennzeich-
nung naturnaher Böden wurden in diesem Zusammenhang 
z. B. ein ungestörter Profilaufbau und die über schriftliche 
Quellen zugängliche Nutzungsgeschichte vorgeschlagen.

Ohne genetische Untersuchungen oder sichere Weiserarten 
für Habitatkontinuität (Biotoptradition) können vegetations-
kundliche, zoologische, bestandesstrukturelle und standorts
ökologische Untersuchungen Natürlichkeit nur gegenwarts-
bezogen beurteilen (Hemerobiekonzept, Kap. 2). Aufgrund 
der Archivfunktion des Bodens kann man erwarten, dass mit 
Hilfe pedologischer Analysen auch Abweichungen vom ur-
sprünglichen Zustand indiziert werden können (Naturnähe
konzept).

7.1	 Auftreten und Ausprägung von  
Bodenmerkmalen

An einem Pflughorizont kann leicht eine frühere landwirt-
schaftliche Nutzung abgelesen werden und archäologische 

Artefakte sind ein sicheres Kennzeichen für anthropogenen 
Einfluss in der Vergangenheit (Präsenz-Ebene). Böden histo-
risch alter Wälder und Böden von Wäldern mit vorangegan-
genen anderen Nutzungsformen unterscheiden sich oft auf 
der Ebene der Merkmalsausprägung, z. B. im Hinblick auf 
Podsoligkeit, Entkalkungstiefe, pH-Wert, Basensättigung, 
C/N-Verhältnis, Humus-, C-, P-, Ton-, Salz- und δ15N-Gehalt 
(Kussmaul 1969, Leuschner & Immenroth 1994, Dupouey et al. 
2002, Bürger 2004, Wulf 2004). Auch zwischen Natur- und 
Wirtschaftswäldern wurden beträchtliche Unterschiede im 
Humusgehalt der oberen Horizonte festgestellt, weil die Bö-
den der Urwälder i. d. R. mehr organische Bodensubstanz 
akkumulieren (Literaturnachweise bei Korpel 1995).

Bei kontinuierlicher Waldbestockung können bestimmte 
Forstnutzungen und Bewirtschaftungsverfahren, die in der 
Vergangenheit Anwendung fanden, die „Bodenqualität“ lang-
fristig beeinflussen (Binkley & Giardina 1998, Schoenholtz et 
al. 2000). So kann der Boden potenzieller Laubbaumstand-
orte durch den Anbau von Nadelbäumen nachhaltig versau-
ern (Zerbe 1993, Ulrich 1995, Finzi et al. 1998a, b, Augusto 
et al. 2002, Fritz 2006). Oft wird in Wäldern die Humusform 
und die Mächtigkeit der Humusauflage untersucht, die sich 
im Rahmen von Durchforstungsmaßnahmen, mit der Vornut-
zung, der Waldzusammensetzung und dem Bestandesalter 
ändern können (Arp & Krause 1984, Riha et al. 1986a, b, 
Belotti & Babel 1993, Emmer & Sevink 1994, Liski 1995).

Nach dem Nordostdeutschen Verfahren der forstlichen 
Standortserkundung (Kopp & Schwanecke 1994, SEA 95 
1996) ermöglicht der Vergleich der aktuellen Humusform 
(„Zustands-Standortsform“) mit der theoretischen Humus-
form, die sich von Natur aus einstellen würde, d. h. die sich 
im „Gleichgewicht“ bzw. in „Harmonie“ mit der „Stamm-
Standortsform“ befindet, eine Angabe zum Hemerobiegrad, 
ausgedrückt in Stufen der „Zustandsabweichung“. Das Kon-
zept der Analyse der „Zustandsabweichung“ wurde von Kopp 
et al. (2002) weiterentwickelt, um dem Sachverhalt Rech-
nung zu tragen, dass der Standort selbst hinsichtlich seiner 
abiotischen Standortsfaktoren sukzessionalen Veränderun-
gen unterworfen sein kann (Kap. 2). Da von den Autoren 
aktuelle und potentielle standortsökologische Befunde mit 
Vegetationsparametern verknüpft und auch den Besonder-
heiten der Waldentwicklungsphasen Rechnung getragen 
werden, ergeben sich hervorragende Voraussetzungen für 
eine objektivere Naturnäheabschätzung als bei rein floris-
tischen oder zu statischen standortskundlichen Verfahren 
(Schmidt et al. 2006).

Nach Kahlschlag und/oder Bodenfeuer sind Humus- bzw. or-
ganische C-Vorräte reduziert und die N-Verfügbarkeit kurz-
fristig erhöht (Hetsch 1980, Covington & Sackett 1992, Höl-
lermann 1995, Torgersen et al. 1995, Jones et al. 1998, Gro-
gan et al. 2000, Wichmann & Schmidt 2000, Goodale & Aber 
2001, Antos et al. 2003, Oliver et al. 2004, Guo et al. 2004, 
Certini 2005, Gundale et al. 2005, Smithwick et al. 2005). 
Bodenzustandsveränderungen durch Brandeinwirkung sind 
jedoch nicht immer anthropogenen Ursprungs bzw. als ein 
Hemerobiemerkmal zu werten, da je nach Region und Öko-
system Waldbrände ein Ausdruck des natürlichen Waldent-
wicklungszyklus sein können.

Neben bodenchemischen Veränderungen unterliegen bei 
forstlicher Nutzung möglicherweise auch bodenphysikali-
sche Eigenschaften einem Wandel. Durch forstliche Eingriffe 
können die Bodenoberfläche verletzt und Bodenschich-
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ten durchmischt werden sowie eine sekundäre Erosion 
einsetzen (Bartha 2006). Es ist zu erwarten, dass sich durch 
permanente Befahrung auf nicht festgelegten Rückelinien 
die mittlere Lagerungsdichte des Oberbodens im Bestand 
erhöht (Mandl et al. 2006, s. Kap. 7.2.3).

7.2	 Bodenvariabilität und Boden­
heterogenität

7.2.1	 Wissensstand
Während sich „Bodenvariabilität“ (syn. „Bodendiversität“) 
auf einzelne Merkmale bezieht (Variabilität des pH-Werts, 
der Auflagemächtigkeit usw.), die zufällig oder räumlich und 
zeitlich streuen können, meint „Bodenheterogenität“ („pat-
chiness“) Variabilität mit einer räumlichen Struktur. Hierbei 
stellt sich die räumliche Ausprägung von Bodenfaktoren nicht 
uniform oder zufällig, sondern mehr oder weniger aggregiert 
unter Bildung von „patches“ dar (Ettema & Wardle 2002). 
„Bodenheterogenität“ kann auch im Sinne einer Konstella-
tion mehrerer Merkmale verstanden werden, woraus unter-
schiedliche räumliche Strukturen sowie kleinräumig differen-
ziert ausgeprägte Wirkungen, Prozesse und Interaktionen 
des Stoffhaushalts resultieren. Somit ließe sich Bodenva
riabilität der α-Ebene und Bodenheterogenität der β-Ebene 
des Diversitätskonzeptes zuordnen (Tab. 1, 2). Übersichts-
arbeiten zum Thema „Bodenvariabilität und -heterogenität“ 
stammen von Beckett & Webster (1971), Dahiya et al. (1984) 
und Burrough (1993). Guo (2001) legt das Konzept der 
räumlichen und zeitlichen Bodenheterogenität systematisch 
in Zusammenhang der Untersuchung eines gestörten Forst-
ökosystems dar.

Während bei landschaftsökologischen Studien und bei der 
Erstellung von Bodenkarten die Heterogenität meist auf 
der Skalenebene von Kilometern relevant ist (Wiens 1989, 
O’Neill et al. 1991, Turner et al. 1993, 1997, Forman 1995, 
Pickett & Dadenasso 1995), wurde die Diversität von Boden-
kenngrößen auch im Skalenbereich von Metern oder Zenti-
metern analysiert (Robertson et al. 1993, Göttlein et al. 1996, 
Pecháèková et al. 1999, Stoyan et al. 2000). Für eine syste-
matische Analyse forstlicher Standorts- und Bestockungs
typen besteht insbesondere ein Bedarf an kleinräumigen 
Bodenuntersuchungen (Probenabstand 0,2 – 1 m) mit aus-
reichender Stichprobenzahl (N ≥ 50) (Mellert et al. 2008).

Verschiedene Bodenparameter, die kausal miteinander ver-
bunden sind, bilden ähnliche Muster ab (Laverman et al. 2002, 
Gilliam et al. 2005). Die räumliche Variabilität kann durch ei-
ne zeitliche Dynamik Veränderungen unterliegen (Farley & 
Fitter 1999, Laverman et al. 2000, Kirwan et al. 2005).

Li & Reynolds (1995) stellen verschiedenen Methoden zur 
Quantifizierung von Bodenvariabilität dar und klassifizieren 
sie nach den vorliegenden Datentypen. Zur Einschätzung 
der Bodenvariabilität ohne räumlichen Bezug können sta-
tistische Streuungsmaßzahlen wie Varianz, Standardabwei-
chung und Variationskoeffizienten herangezogen werden 
(Beckett & Webster 1971, Blyth & Mac Leod 1978, Molli-
tor et al. 1980, Quesnel & Lavkulich 1980, Seeboldt 1985, 
Oliver & Webster 1987a, Grigal et al. 1991, Fournier et al. 
1994, Laiho et al. 2004, Antos et al. 2003). Die räumliche 
Verteilung biologischer Arten und struktureller Merkmale 
werden häufig durch den aus der Informationstheorie stam-
menden „Shannon-Index“ (syn. „Shannon-Weaver-Index“, 

„Shannon-Wiener-Index“, „Boltzmann’sche Entropiefunktion“) 
bzw. normiert mit der Evenness beschrieben. Viele andere 
vorgeschlagene Indices lassen sich auf diesen zurückfüh-
ren und sind mit ihm korreliert. Sie tragen nach Meinung 
von Haeupler (1982) kaum zu neuem Erkenntnisgewinn bei. 
Große Bedeutung zur Beschreibung der räumlichen Boden-
heterogenität haben geostatistische Auswertungsverfahren 
erlangt. Die Methoden der Geostatistik wurden ursprünglich 
für die angewandte Geologie bzw. Lagerstättenkunde ent
wickelt (Akin & Siemes 1988). Anwendungen fanden sich 
bald auch in anderen Wissenschaften, wie der Meteorolo-
gie, der Ökologie und dem Forstwesen (Rossi et al. 1992, 
Goovaerts 1999, Webster & Oliver 2001). Über Stand und 
Perspektiven geostatistischer Auswertungsmethoden in 
der Bodenkunde referieren ausführlich Burrough (1993), 
Robertson & Gross (1994), Goovaerts (1999) und Elkateb et 
al. (2003). Von Elkateb et al. (2003) werden darüber hinaus 
weitere stochastische Analysemethoden raumbezogener 
Daten diskutiert (z.  B. „stochastic finite element method“). 
Auch die Spektralanalyse wird herangezogen, um die räum-
liche Bodenvariabilität zu beschreiben (Böttcher & Strebel 
1988a, Böttcher et al. 1997, Périé et al. 2006).

7.2.2	 Ursachen von Bodenvariabilität und 
-heterogenität ohne oder mit unklarem 
Bezug zur Naturnähe

Bevor Variabilitäten und kleinräumige Muster in der Ausprä-
gung von Bodenmerkmalen zur Beurteilung der Naturnähe 
eines Standortes bzw. Bestandes herangezogen werden 
können, muss bekannt sein, was die dahinterstehenden Pro-
zesse sind. Nach Möglichkeit müssen die „Fingerabdrücke“ 
erkannt werden, die natürliche Zustände bzw. Ereignisse 
und/oder anthropogene Störungen hinterlassen (Kap. 7.2.3) 
und von den für die Naturnähebestimmung nicht-relevanten 
Ursachen unterschieden werden (Kap. 7.2.2). Erfährt die 
Merkmalsvariabilität (α-Ebene) durch einzelne anthropoge-
ne Ursachen die gleiche Veränderungsrichtung wie durch 
natürliche Einflüsse, führen sie also zu gleichläufigen Trends, 
ist eine Interpretation der Gesamtvariabilität u. U. schwierig. 
Wenn im speziellen Fall aber Ursachen mit „störendem“ Ein-
fluss ausgeschlossen werden können (z. B. Pflügen, Dün-
gen u. a.), ist es möglich, anhand der Bodenvariabilität die 
relative Naturnähe abzuleiten (Vergleichsflächenansatz). 
Beeinflussungen des Bodenmusters (β-Ebene) durch Ursa-
chen, die in keinem oder einem unklaren Zusammenhang 
mit der Hemerobie bzw. Naturnähe des Ökosystems stehen, 
könnten bei der Interpretation ausgeklammert werden, wenn 
diese als eigene Strukturen in geschachtelten Variogram-
men zu determinieren sind (Kap. 2.4 und Abb. 1d in Horn-
schuch & Riek 2009).

Kleinräumig variierende Zusammensetzungen des Aus-
gangsgesteins der Bodenbildung pausen sich auf die boden-
chemischen Eigenschaften insbesondere des Unterbodens 
durch. Böden einheitlicher Genese und Textur, z. B. solche, 
die aus Schmelzwasser- oder Flugsanden aufgebaut sind, 
weisen eine geringe Variabilität ihrer Substrat- (und Boden-) 
Kennwerte auf (Cambell 1978, Agbu & Olson 1990, Lister 
et al. 2000). Die Variabilität bodenchemischer Parameter 
von Auenböden sind im Allgemeinen groß und unterschei-
den sich je nach Sedimentationslagen (Mollitor et al. 1980). 
Anthropogen bedingt ist die räumlich extreme physiko-
chemische Heterogenitäten von Kippböden (Hüttl & Weber 
2001). Hier werden unterschiedlich hohe Konzentrationen 
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an Ca2+- und Braunkohleanteilen (Schaaf et al. 1999) und 
eine größere kleinskalige Variabilität hydrologischer Para-
meter als in natürlichen Böden gemessen (Buczko & Gehrke 
2005).

Mit fortschreitendem Bodenalter kann es zu einer Homoge-
nisierung von ursprünglich heterogenen Böden kommen. 
Böden älterer Flussterrassen sind durch eine geringere 
räumliche Variabilität als die der jüngeren charakterisiert 
(Saldaña et al. 1998). Schaaf et al. (1999) fanden in älteren 
bzw. in Braunkohle-freien Kippöden eine viel niedrigere 
raum-zeitliche Dynamik und Heterogenität als in jungen bzw. 
Braunkohle-haltige Kippböden. Dieser natürlichen Nivellie-
rungstendenz infolge Entropiezunahme laufen allerdings 
ökosystemimmanente Strukturbildungsprozesse schwäche-
rer Intensität entgegen (Kap. 7.2.3).

Die Entwicklungstiefe ist bereits ein pedogen geprägtes 
Merkmal, dessen Ursache z.  B. die Art des Ausgangs
substrats sein kann. Sie selbst ist aber auch Ursache wei-
terer Bodeneigenschaften, ober- wie unterirdischer Vege-
tationsstrukturen und Artenverteilungsmuster (Stark 1994, 
Meredieu et al. 1996, Ehrenfeld et al. 1997). Die kleinräumi-
ge Heterogenität des Humusvorrates ist oft ein Spiegel der 
Mächtigkeit des Solum (Schöning 2005).

Muster von Boden- und Vegetationseigenschaften (Struktu-
ren, Artenverteilung, dominierende Individuen) stehen oft in 
Beziehung zueinander (Robertson et al. 1988, Hook et al. 
1991, Jackson & Caldwell 1993, Halvorson et al. 1994, Bru-
net et al. 1997, Ehrenfeld et al. 1997, Kleb & Wilson 1997, 
Binkley & Giardina 1998, Collins & Wein 1998a, b). Wichtiger 
Faktor bei der Ausbildung von kleinräumigen Mustern ist in 
Waldböden der Baumbestand bzw. der Einfluss der Einzel-
bäume. Durch Stammabfluss, Niederschlagsumverteilung, 
Streuakkumulation und ggf. Wurzelausdehnungen werden 
durch die Baumarten spezifische kleinräumige Muster von 
Bodeneigenschaften ausgebildet (Zinke 1962, Gersper & 
Holowaychuk 1970, Koenies 1982, Jochheim 1985, Riha et al. 
1986a, b, Papritz 1987, Böttcher & Strebel 1988c, Benia-
mino et al. 1991, Koch & Matzner 1993, Liski 1995, Mander-
scheid & Matzner 1995, Seiler & Matzner 1995, Lister et al. 
2000, Laiho et al. 2004, Penne et al. 2007, Hornschuch & Riek 
2007). Entsprechend der Mischungsanteile von Baumarten 
(Boerner & Koslowsky 1989, Boettcher & Kalisz 1990, Finzi 
et al. 1998a, b, Rothe & Binkley 2001, Aubert et al. 2006) 
oder bestandesstrukturbedingten Strahlungs- und Nieder-
schlagsbedingungen (Ritter & Vesterdal 2006) variieren 
Bodenparameter. Die verschiedenen Baumarten und -indivi-
duen haben insbesondere auf sandigen, wenig gepufferten 
und gut dränierten Böden einen Einfluss auf verschiedene 
Eigenschaften der Humusauflage, des Mineralbodens und 
der Bodenvegetation (Miles 1986, Aubert et al. 2004). In 
bestimmten natürlichen Waldökosystemen kann es auch 
zu einer, einmal induzierten, dauerhaften Baumartenentmi-
schung kommen, durch die die artspezifische Wirkung auf 
den Boden ortstreu erhalten wird (Binkley & Giardina 1998, 
Kap. 7.2.3). Aber nicht nur Bäume, auch krautige und gras-
artige Pflanzen beeinflussen über ihr Wurzelsystem und 
den biochemischen Stoffkreislauf das räumliche Muster 
von Bodeneigenschaften (Gibson 1988, Hook et al. 1991, 
Robertson et al. 1988, Jackson & Caldwell 1993, Brülheide 
& Udelhoven 2005). Nur wenn bekannt ist, ob und inwiefern 
unterschiedliche Vegetationstypen auch unterschiedliche 
Bodenmuster hinterlassen und wie lange diese erhalten 
bleiben, können aus dem Vergleich der unter dem Einfluss 

der rezent etablierten Vegetation zu erwartenden und dem 
tatsächlich vorhandenen und ggf. archivierten Bodenmus-
ter Naturnähe indiziert bzw. früherer Vegetations- und Nut-
zungswandel aufgezeigt werden (s. Kap. 7.2.3).

Meist sind Zusammensetzung und räumliche Verteilung der 
Bodenfauna von der Bodenheterogenität, also dem loka-
len Habitat- und Ressourcenangebot sowie wechselnden 
Mikroklima- und Vegetationseigenschaften abhängig (Ponge 
& Delhage 1995, Ettema & Wardle 2002). Als „ecosystem 
engineers“ (Jouquet et al. 2006) können Bodentiere wiede-
rum die räumliche Heterogenität von Bodeneigenschaften 
beeinflussen. Während soziale Insekten und Regenwür-
mer mit epi-anezischer Lebensweise durch ihre Bauten 
zur Diversifizierung beitragen, kann bei Dominanz endo-
gäischer, geophager Regenwürmer – z.  B. in Weide- und 
Grünlandböden – eine Homogenisierung des Oberbodens 
eintreten (Wagner et al. 1997, Ribas et al. 2003, Jouquet et al. 
2006). Die vom Edaphon verursachte Bodenheterogenität 
betrifft jedoch Intensitäten und Skalenbereiche, die selten 
analysiert werden (Mikrovariabilität). In vertikaler Richtung 
führt Bioturbation in den meisten Fällen zu einer Homoge-
nisierung, seltener zu einer Schichtung des Bodenmaterials 
(Holtmeier 2005). Auch durch Säugetiere kann das Boden-
substrat gelockert und durchmischt, Stoffe verlagert und die 
Bodenoberfläche verformt werden (Holtmeier 2005). Hoher 
Schwarzwildbesatz führt zu veränderten Bodeneigenschaf-
ten und Nitratausträgen (Singer et al. 1984). Dabei dürfte 
sich die Wühltätigkeit der Wildschweine je nach Populati-
onsdichte unterschiedlich stark auf die Bodendiversität und 
-heterogenität auswirken. Auch durch Exkremente, Boden-
verdichtung oder Bodenerosion im Bereich bevorzugter 
Verweilorte oder entlang von Tierpfaden (Schlesinger et al. 
1990, 1996, Smit 1999) kann die Bodenheterogenität erhöht 
werden.

7.2.3	 Ursachen von Bodenvariabilität und 
-heterogenität mit Bezug zur Naturnähe

In Naturwäldern werden oft größere Bodenvariabilitäten 
(α-Diversität) und ausgedehntere Bodenmuster (β-Diversität) 
als in Wirtschaftswäldern gemessen (Guo et al. 2004, Horn-
schuch & Riek 2009). Als Ursache kommt vor allem der 
höhere Strukturreichtum (Kap. 6) bei gleichzeitig längerer 
Generationendauer (einschließlich Terminal- und Zerfalls
phase), durch die sich bestimmte Bodenmuster manifes-
tieren können, in Betracht. Hingegen fehlen Einflüsse, die 
größerflächige Muster zerstören, z.  B. Bodenbearbeitung 
(s. u.). Entstehen durch Verwitterung von Baumleichen und 
Bodenstörung bei Entwurzelung alter Bäume spezifische 
Merkmalsvariabilitäten und -muster (Koop 1982, Scherzin-
ger 1996), sind diese in Naturwäldern häufiger als in Wirt-
schaftswäldern anzutreffen.

Nach der (tigth-)weave-Hypothese können sich auch Bo-
denmuster in Naturwäldern bilden und manifestieren, die 
sich auf die spezifischen bodenprägenden Wirkungen der 
jeweiligen Mischbaumarten zurückführen lassen (Binkley 
& Giardina 1998). Nachdem durch Negentropie eine initiale 
Entmischung erfolgt ist, können durch die Begünstigung ihrer 
eigenen Reproduktion und Hemmung der anderen Art(en) 
diese Bodenmuster fixiert werden. Eine Anwendung der 
tight-weave-Hypothese auf natürliche Reinbestände könnte 
einen Fall beschreiben, bei dem sich bestimmte Baumposi-
tionen über mehrere Generationen erhalten, weil die Etab-
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lierungschancen des Nachwuchs unter bereits vorhandenen 
Baumkronen am größten ist (z.  B. durch Ballochorie oder 
unterdrückter Bodenvegetation). Dieser selbsterhaltende 
Effekt würde zur generationenübergreifenden Fortdauer des 
lokalen Einzelbaumeinflusses führen, den Bodenkontrast 
verstärken und ein relativ grobtexturiertes Bodenmuster 
konservieren. Voraussetzung für einen solchen Fall wäre, 
dass sich das Waldökosystem in einer dauerhaften Plen-
terwaldphase (stady-state) befindet und sich nicht über 
Entwicklungsphasen mit jeweils anderen Edifikatoren und 
völlig anderen Strukturen regeneriert, denn das Mosaik der 
verschiedenen Entwicklungsphasen nebeneinander (Wald-
textur, s. Kap. 6) dürfte kaum eine nachhaltige, räumliche 
Bodendiversifikation zur Folge haben. Im Wirtschaftswald 
jedweden Betriebstyps ist die Möglichkeit gleicher Baum-
positionen in verschiedenen Generationen nahezu ausge-
schlossen.

Insgesamt führen großflächige und häufige Störungen, 
wie sie bei einer forstlichen Bewirtschaftung auftreten, zur 
Nivellierung (α-Diversität) und zu kleinkörnigen Bodenmus-
tern (β-Diversität, Guo 2001, Guo et al. 2004, Hornschuch 
& Riek 2009). Während innerhalb der Nutzungsform „Wald / 
Forst“ die „patchiness“ mit dem Hemerobiegrad also zunimmt, 
ist es beim Vergleich der Landnutzungsformen Wald – Grün-
land – Acker umgekehrt. Die Bodenvariabilität nimmt zwar 
von Wäldern über Buschformationen, Wiesen- und Weide
böden hin zu Ackerlandschaften ab, die Autokorrelations
längen von Bodenkennwerten werden jedoch größer (Beckett 
& Webster 1971, Schlesinger et al. 1990, Robertson et al. 
1993, Kleb & Wilson 1997, Heather & Scott 1999, Stoyan et 
al. 2000, Reiche, zit. in Baumann 2001, Conant et al. 2003). 
Da als Ursachen eine abnehmende Vegetationsstruktur und/
oder eine Intensivierung der (Boden-)Bearbeitung in Frage 
kommen, muss jedoch differenziert werden, ob die wenig 
diversen Böden von Offenlandschaften unter natürlichen 
(Steppe, Buschformation) oder anthropogenen Bedingungen 
(Grünland, Acker) entstanden sind. Nutzungsbedingt verur-
sachte Bodeneigenschaften und -muster können sich lange 
im Boden erhalten, nachdem diese Flächen wiederbewaldet 
sind bzw. aufgeforstet wurden („Archivfunktion für die Natur-
geschichte“, Lantzsch 2005). Manche Autoren haben daher 
Böden „historisch alter Wälder“ (ancient woodland), d. h. von 
Waldstandorten mit mindestens 250 Jahren Kontinuität, mit 
Böden jüngerer Waldflächen (recent woodland, Wulf 1994, 
2004) mit vorausgegangener anderer Nutzungsform vergli-
chen (Muys & Lust 1993, Robertson et al. 1993, 1997, Peter-
sen 1994, Koerner et al. 1997, Wilson et al. 1997, Verheyen et 
al. 1999, Goodale & Aber 2001, Dupouey et al. 2002, Giltrap 
& Hewitt 2004, Oliver et al. 2004, Fraterrigo et al. 2005). 
Die Ergebnisse zeigen, dass die homogenisierenden Effek-
te vormaliger Acker- oder Weidenutzung noch Jahrzehnte 
nach Wiederbewaldung bzw. Aufforstung nachweisbar sind 
und dass sich demgegenüber die historisch alten Wälder oft 
durch eine höhere Diversität ihrer Bodeneigenschaften aus-
zeichnen.

Eine Nivellierung von Bodeneigenschaften erfolgt jedoch 
nur bei wiederholtem, intensivem Pflügen. Dadurch erfährt 
der Boden einen hohen Grad an Fremdorganisation mit 
maximaler Entropie (Gleichverteilung der Strukturelemen-
te, Baumann 2001). Diese Bodenhomogenisierung ist mit 
der Reduktion von Struktur- und Habitatvielfalt durch häu-
fige Störung zu vergleichen (Abschn. 6, Abb. 1c). Einmalige 
Bodenbearbeitung im Wald hingegen bewirkt eine höhere 
Heterogenität (Rehfuess & Kantarci 1977, Rakei 1991, Wes-

solek & Riek 1997). Stockrodung hat einen noch stärkeren 
punktuellen Einfluss, wobei die Wirkung mit einem (natürli-
chen) Sturmwurf zu vergleichen ist. Auch die Befahrung mit 
Forstmaschinen führt i.  d. R. zu einer nur lokalen Störung 
des Bodengefüges. Daraus ergibt sich eine Differenzierung 
auch anderer Bodeneigenschaften zwischen Rückegassen 
und nicht befahrenem Waldboden (Hildebrand & Schaak-
Kirchner 2002, Mandl et al. 2006, Wilpert & Schäeffer 2006). 
Düngungsmaßnahmen (z. B. Waldkalkung) können kurzfris-
tig zu hoher Bodenheterogenität führen. Langfristig ist eine 
Homogenisierung des Bodenzustandes wahrscheinlich, wie 
auch auf der Makroskala eine Nivellierung der Oberboden
verhältnisse der Wälder infolge des anthropogenen, flächen-
deckenden Stickstoff- und Säureeintrags zu beobachten ist 
(Ellenberg 1996, Riek et al. 2002).

Nach Kahlschlag und/oder Bodenfeuer lassen sich veränder-
te räumliche Muster bestimmter Bodenparameter feststellen 
(Torgersen et al. 1995, Jones et al. 1998, Goodale & Aber 
2001, Guo 2001, Antos et al. 2003, Guo et al. 2004, Oliver 
et al. 2004, Gundale et al. 2005, Smithwick et al. 2005). Wie 
in Kap. 7.1 betont, können Waldbrände aber auch Ausdruck 
eines natürlichen Waldentwicklungszyklus sein. Neupflan-
zung (Selin 2002), Sukzessionen (Gross et al. 1995) und 
Unterbau (Bens et al. 2006) verursachen ebenfalls verän-
derte Bodenmuster. Innerhalb von wenigen Jahren nach der 
Störung, z. B. einer Hiebsmaßnahme, können Ausmaß und 
Muster der Bodenvariabilität aber wieder die frühere Cha-
rakteristik annehmen (Guo et al. 2004).

8	 Synopse und Schlussfolgerungen
Für die Ableitung des Natürlichkeitsgrades sind nicht alle 
Merkmale der Ökosystemkompartimente, alle räumlichen 
Skalen- und jede hierarchische Betrachtungsebene glei-
chermaßen geeignet. Zur Beschreibung der Natürlichkeit 
von Waldökosystemen fanden bisher vor allem zoologische 
Weiserarten sowie floristische und bestandesstrukturel-
le Indices Verwendung, während Bodenmerkmale selten 
einbezogen wurden. Zur Diagnose von Natürlichkeit soll-
ten möglichst viele Kompartimente, Hierarchieebenen und 
innerhalb derselben viele Teilelemente berücksichtigt wer-
den. Die Untersuchung der Natürlichkeit erfolgt meist in der 
Dimension eines Ökosystems, Ökotops bzw. Bestandes, um 
Standorts- und Vegetationskontraste (Ökotone) auszuschlie-
ßen. In Tabelle 2 sind Kennwerte verschiedener Komparti-
mente dargestellt und den Betrachtungsebenen des Diver-
sitätskonzeptes zugeordnet, die sich nach Parametrisierung 
(Berechnung von Indices) zur Indikation eignen.

Durch die meisten Untersuchungsansätze können der ak-
tuelle Zustand der Ökosystemkompartimente oder ihre Be-
ziehungen untereinander und damit der Hemorobiegrad des 
Systems (des Bestandes) abgeschätzt werden. Demgegen-
über ist aufgrund der Archivfunktion des Bodens die Analy-
se von Bodeneigenschaften geeignet, die Natürlichkeit auch 
aus historischer Perspektive, also zugleich eine zeitliche 
Kontinuität, die Ursprünglichkeit des Ökosystems, d. h. die 
Naturnähe i. e. S. festzustellen.

Eine hohe genetische Diversität wird meist mit einer hohen 
Naturnähe und mit Autochthonie gleichgesetzt, was nicht 
immer richtig ist. Es muss hierbei berücksichtigt werden, 
dass sich Baumarten populationsdynamisch unterscheiden. 
Der Genpool von Baumarten mit großem Areal sowie Wind-
blütigkeit und -verbreitung ist überregional stark durchmischt 
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und reichhaltig. Demgegenüber zeichnen sich Kleinbestän-
de aus Arten mit schweren Samen und begrenzter Ausbrei-
tungsmöglichkeit auch unter natürlichen Bedingungen durch 
eine geringe Variabilität aus.

Während eine Anzahl tierischer und pilzlicher Zeigerarten 
für Habitatkontinuität und Naturnähe existieren, sind unter 
den Gefäßpflanzen und Moosen keine obligaten Urwaldzei-
gerarten bekannt (Präsenz-Ebene). Es sind aber Stetigkeits-
schwerpunkte erkennbar (Ausprägungs-Ebene). Weil die 
Artenanzahl (α-Diversität) auch im anthropogen unberühr-
ten Zustand standortsbezogen stark schwanken kann oder 
durch anthropogene Störung zu- oder abnimmt, lässt sie sich 
kaum als Kriterium verwenden. Geklumpte Verteilungen von 
Arten der Phyto-, Zoo- und Mykozönose (hohe β-Diversität) 
weisen auf einen hohen Natürlichkeitsgrad hin.

Hinsichtlich der Bestandesstruktur zeigt sich ein hoher 
Natürlichkeitsgrad auf verschiedenen Hierarchieebenen: 
durch Vorhandensein (z. B. Baumstubben, Kronenform von 
Kammlagenfichten) oder die Ausprägung bestimmter Struk-
turmerkmale (z. B. Vorrat an Totholz), durch hohe Diversitä-
ten des Strukturmerkmals (z. B. Streuung der Stammdurch-
messer) oder durch räumliche Muster bestimmter Strukturen 
(z. B. räumliche Verteilung der Baumindividuen). Eine hohe 
Diversität bestimmter struktureller Merkmale muss jedoch 
nicht immer Folge von Naturnähe sein, weil aus Mittelwald-
bewirtschaftung eine starke Schichtung folgt und durch 
Plenter- bzw. Femelhieb Stufigkeit und Lückenstrukturen 
gefördert werden. Da strukturelle Diversität in der Regel 
auch biologische Vielfalt zur Folge hat, bedürfen die häu-
fig verwendeten Biodiversitätsindices immer einer kritischen 
Interpretation vor dem Hintergrund ihrer Entstehungsursa-
chen.

Auch beim Boden lassen sich viele Merkmale verschiedener 
Betrachtungsebenen in die Natürlichkeitsanalyse einbezie-
hen (Tab. 2). Die Möglichkeit einer bodenkundlichen Indi-
kation von Naturnähe hat allerdings Grenzen, die sich auf 
verschiedenen Ebenen des Diversitätskonzeptes zeigen:

Präsenz-Ebene1.	 : Es gibt keine spezifischen boden-
kundlichen Kennzeichen für Naturnähe. Die Abwe-
senheit archäologischer Artefakte und Pflughorizon-
te oder eine mit den natürlichen Standortsverhält-
nissen im Gleichgewicht stehende Humusform 
erlauben nicht den Umkehrschluss, der Boden, der 
Bestand bzw. das Ökosystem sei naturnah.

Abundanz-Ebene:2.	  Um den anthropogenen Einfluss 
anhand von Vorkommen, Intensitäten, Mengen oder 
Gehalten einzuschätzen, müssen für alle Standorte 
die natürlichen Referenzzustände bekannt sein 
(z. B. „natürlicher Vorrat“), was für große Teile Euro-
pas mangels geeigneter Naturwaldzellen schwer 
möglich ist. Außerdem dürfen nur Böden mit glei-
chen standörtlichen Rahmenbedingungen für die 
Pedogenese (Substrat, Klima usw.) verglichen wer-
den. Waldböden im nordostdeutschen Tiefland 
zeichnen sich im Bundesvergleich beispielsweise 
durch sehr niedrige Humusgehalte aus (Baritz et al. 
1999). Auch die ursprüngliche Lagerungsdichte von 
Böden ist im Nachhinein schwer feststellbar und aus 
einem Vergleich zwischen Beständen verschiede-
ner Standorte kann ein Bewirtschaftungseinfluss oft 
nicht bewiesen oder widerlegt werden (Hornschuch 
& Riek 2009), weil abweichende Korngrößenzusam-
mensetzungen, Humusgehalte und Gefügeformen 
einen großen Einfluss haben.

Tab. 2:	 Genetische, biologische, bestandesstrukturelle und bodenkundliche Kennwerte, die zur Bestimmung der Natürlichkeit beitragen 
können (Literaturquellen im Text).

Table 2:	 Genetical, biological, stand structural and soil parameters to contribute determining naturality.

Kompartiment genetische Merkmale 
und Diversität

floristische, faunistische 
und mykologische 
Merkmale und Diversität 
(„Biodiversität“)

bestandesstrukturelle 
Merkmale und Diversität 
(„Strukturdiversität“)

bodenkundliche Merk-
male und Diversität 
(„Bodenvariabilität und 
-heterogenität“)

Weiserwert 
für

Autochthonie,  
Naturnähe

Hemerobie (Naturnähe) Hemerobie (Naturnähe, 
Autochthonie)

Naturnähe

Präsenz-
Ebene

– obligate Zeigerarten Baumstubben,  
Kronenform

archäologische Artefak-
te (z. B. Keramik), Pflug
horizont, Humusform in 
Relation zum Standort

Ausprägungs-
Ebene

– Häufigkeit von 
(schwachen) 
Zeigerarten

Totholzvorrat, Durch
mischung von lebenden 
und toten Bäumen, 
Häufigkeit von Uralt
bäumen, Wuchsformen, 
Sonderstrukturen

Salz-, Ton-, Humus-, 
Phosphat-, δ15N-Gehalt, 
C/N-Verhältnis, pH-
Wert, Trockenraumdich-
te, Entkalkungstiefe,  
Podsolierungsgrad

α-Ebene Heterozygotie, Anzahl 
der Allele (Allelfre-
quenz) und Genotypen 
(Haplotypen)

Artenvielfalt / -zahl, 
Baumartendurch
mischung

Schichtung, Streuung 
der Baumdimensionen 
(z. B. Durchmesser
differenzierung)

Variabilität einzelner 
Bodenmerkmale (z. B. 
Variationskoeffizient)

β-Ebene Verteilungsmuster der 
Genvarianten, Distanz
maße (z. B. Fixierungs-
Indices)

Dispersion der Arten  
(z. B. Evenness)

Dispersion der 
Baumindividuen 
(z. B. Winkelmaß)

kleinräumige Boden
heterogenität, Muster 
von Bodenmerkmalen 
(z. B. Autokorrelations
länge)
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α- und β-Ebene: 3.	 Die wesentlichen Ursachen von 
Bodenheterogenität und ihr spezifischer „Fingerab-
druck“ müssen bekannt sein, um statistische und 
geostatistische Kennwerte bodenkundlicher Merk-
male zur Indikation von Naturnähe heranziehen zu 
können (Kap. 7.2.2 und 7.2.3). Als Natürlichkeits-
maß gilt nur der „Musterkomplex“, der sich auf die 
Bestandesstruktur und verschiedene anthropogene 
und natürliche Störungen zurückführen lässt. Modi-
fikationen des Bodenmusters durch andere Ursa-
chen (z.  B. Substratheterogenität) sind möglichst 
herauszurechnen. In der Regel führen häufige Stö-
rungen, wie sie bei einer forstlichen Bewirtschaftung 
auftreten, zu niedrigeren Merkmalsvariabilitäten und 
„feinkörnigeren“ Bodenmustern. Jedoch nicht alle 
anthropogenen Einflüsse wirken sich nivellierend 
und alle natürlichen Ursachen verstärkend auf die 
Variabilität aus. Einzelne Wirkungen anthropogenen 
und natürlichen Ursprungs können u. U. zu den glei-
chen Ergebnissen führen (Whitehead 1982). Daher 
sind die Ursachen offensichtlicher kleinräumiger 
Störungen (z. B. bei Feststellung von Pflugfurchen 
im Wald) bei der Interpretation von Bodenvariabilität 
und -heterogenität zu berücksichtigen. Weiterhin 
muss zwischen kurz- und langfristigen Wirkungen 
unterschieden werden. Ob für bestimmte Bestandes- 
und Substrattypen Erwartungswerte geeigneter In-
dices, z. B. Autokorrelationslängen des Humusge-
haltes (s. Hornschuch & Riek 2009), herausgearbei-
tet werden können, ist wegen der geringen Zahl von 
Studien in Waldbeständen auf entsprechender Maß-
stabsebene noch nicht abzuschätzen.
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2. Biological, structural and pedological diversity in natural and regularly managed beech, oak and 

pine stands in Brandenburg (Germany) and Northwest Poland

Falko Hornschuch & Winfried Riek

Abstract

In the second part of this paper research findings are pre-
sented which describe variability and spatial heterogeneity 
of stand and soil properties in six pure beech (Fagus sylvati-
ca L.), oak (Quercus petraea [Matt.] Liebl.) and pine (Pinus 
sylvestris L.) stands (three natural and regularly managed 
forests, respectively). The hypothesis was tested that natural-
ness is connected with higher α- and β-diversity concerning 
parameters of soil and other ecosystem compartments.

A total of 9282 soil samples were analyzed and various 
soil parameters in 7 soil layers (0 – 5, 5 – 10, …, 25 –  30, 
30  –  40  cm) were investigated using statistical and geo
statistical methods. Furthermore the diversity of ground 
vegetation as well as stand structural and soil faunistical 
(Lumbricidae) properties was examined. Various indices 
to characterize stand structure, the rooting structure and 
the variability of the forest ground vegetation and earth-
worms, respectively, were calculated. Stand parameters and 
ground vegetation indicated more (bio-)diversity in the natu-
ral forests than in the regularly managed forests with cor
responding tree species.

In the natural forests generally higher variabilities and 
ranges of the soil parameters pH-value, effective cation ex-
change capacity (CECeff) and base saturation occurred. The 
same could be found out for humus, C- and N-content in the 
examined beech and oak stands, but not in the pine stands. 
The variability and autocorrelation of pedogenous proper-
ties (development of organic layer and soil horizons) give 
some inconsistent differences between natural and regularly 
managed forests.

It was tried to find relations between the autocorrelation 
lengths of various soil properties as an expression of small-
scale spatial soil pattern and ecological stand characteris-
tics depending on hemeroby. The influences of the mean tree 
distance on pH-values and base saturation as well as the 
role of the rooting structure and local differing litter fall for 
the accumulation of humus, C and N are discussed.

This paper is a first approach to describe soil variability and 
heterogeneity (small-scale soil pattern) as an indicator for 
naturalness. It is recommended to validate the presented re-
sults by further geostatistical analyses of spatial soil data of 
different stand types and by optimized sampling design.

Keywords: stand structure, ground vegetation, root distri-
bution, earthworms, soil properties, α-diversity, β-diversity, 

variability, heterogeneity, autocorrelation, natural forest, 
regularly managed forest, Fagus sylvatica, Quercus petraea, 
Pinus sylvestris

Zusammenfassung

Es werden Forschungsergebnisse zur Variabilität und klein-
räumigen Heterogenität von Bestandes- und Bodeneigen-
schaften aus Natur- und Wirtschaftswäldern der Rot-Buche 
(Fagus sylvatica L.), Trauben-Eiche (Quercus petraea [Matt.] 
Liebl.) und Wald-Kiefer (Pinus sylvestris L.) (Reinbestände) 
vorgestellt. Es sollte die Hypothese geprüft werden, dass 
­Naturnähe mit einer höheren α- und β-Diversität von Para-
metern des Bodens sowie weiterer Ökosystemkompartimen-
te verbunden ist.

Verschiedene Bodenparameter wurden an insgesamt 9.282 
Mineralbodenproben aus 7 Tiefenstufen (0 – 5, 5 – 10, …, 
25 – 30, 30 – 40 cm) ermittelt und geostatistisch ausgewertet. 
Begleitend dazu wurde die Diversität bestandes­struktureller, 
floristischer und bodenfaunistischer Eigenschaften (Lum­
briciden) untersucht. Es wurden verschiedene Bestandes
strukturindices, die Durchwurzelungs­struktur und die (Bio-) 
Diversität der Waldboden­vegetation, sowie der Regenwurm-
fauna ermittelt.

Kennwerte des Baumbestandes und der Bodenvegetation 
erwiesen sich in den Naturwäldern diverser als in den ent-
sprechenden Wirtschaftswäldern gleicher Bestockung. In 
den Naturwäldern waren generell höhere Variabilitäten der 
Bodenkennwerte pH-Wert, effektive Kationenaustausch
kapazität und Basensättigung nachzuweisen. Beim Humus-, 
C- und N-Gehalt trifft das auf die Buche und Eiche, jedoch 
nicht auf die Kiefer zu. Die Variabilität und Autokorrelations-
längen der Auflage- und Horizontmächtigkeiten zwischen 
Natur- und Wirtschaftswäldern ergaben ein uneinheitliches 
Bild.

Es wird versucht, die Autokorrelationslängen verschiedener 
Bodenkennwerte als Ausdruck des kleinräumigen Boden-
musters mit ökosystem- (=  baumarten-)spezifischen und 
hemerobieabhängigen ober- und unterirdischen Bestandes-
kennwerten in Zusammenhang zu bringen. Der Einfluss der 
mittleren Baumabstände auf die pH-Werte und die Basen-
sättigung, sowie die Bedeutung der Wurzelstruktur und des 
räumlich differenzierten Streuaufkommens für die Humus-, 
C- und N-Akkumulation werden diskutiert.
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Diese ersten Ergebnisse zur naturnäheabhängigen Boden-
variabilität und kleinräumigen Bodenheterogenität sollten 
in Zukunft durch die geostatistische Untersuchung weiterer 
Bestandestypen und ein optimiertes Probenahmedesign 
validiert werden.

Schlüsselwörter: Bestandesstruktur, Bodenvegetation, 
Wurzelstruktur, Regenwürmer, Bodeneigenschaften, α-, 
β-Diversität, Variabilität, Heterogenität, Autokorrelation, 
Naturwald, Wirtschaftswald, Fagus sylvatica, Quercus pet­
raea, Pinus sylvestris

1	 Arbeitshypothese und Zielstellung
Die Untersuchungen gehen von der Hypothese aus, dass 
das biologische, mehrstufige Diversitätskonzept, das auf 
Whittaker (1972) zurückgeht, prinzipiell auch auf den Boden 
übertragen werden kann (vgl. Tab. 2 in Hornschuch & Riek 
2009) und dass Natürlichkeit von Wäldern mit einem höhe-
ren Grad biologischer und bestandesstruktureller Diversität 
von Eigenschaften in verschiedenen Hierarchieebenen ver-
knüpft ist. Dementsprechend wurde angenommen, dass sich 
bei vergleichbarer geologischer und klimatischer Ausgangs
situation in Naturwäldern auch eine höhere Bodendiversität 
herausbilden konnte und spezifische kleinräumige Muster 
(Bodenheterogenität) bestehen, die sich von denen in bewirt-
schafteten Wäldern unterscheiden (Kap. 7.2 in Hornschuch 
& Riek 2009).

Leicht zu erfassende Parameter der Ökosystemkompartimen-
te Waldbodenvegetation, Bodenlebewelt, Bestandesstruktur 
(ober- und unterirdisch) und abiotischer Bodeneigenschaften 
waren zu untersuchen und ihre Variabilität (α-Diversität) und 
– wo möglich – ihre kleinräumige Heterogenität (β-Diversität) 
zu analysieren.

Der aktuelle wissenschaftliche Kenntnisstand zur Indikation 
von Natürlichkeit innerhalb von Naturnähe- und Hemero-
biekonzepten und zum Problem der Bodendiversität und 
-heterogenität wird ausführlich in Hornschuch & Riek (2009) 
erörtert. Daraus geht u.  a. hervor, dass ein Bedarf insbe-
sondere an kleinräumigen Bodenuntersuchungen (Skalene-
bene im dm- und m-Bereich, Probenmindestabstand ≤ 1 m) 
mit ausreichender Stichprobenzahl (N ≥ 50) besteht, die die 
flächenmäßig wichtigsten Standortstypen in Deutschland 
abdeckt. Die Untersuchung soll hierfür erste Anhaltspunkte 
für nordostdeutsche Bestände liefern. Das Probeflächen-
design sollte die Analyse des Einflusses von Bewirtschaftung 
(Hemerobie) innerhalb eines Bestandestyps (Hauptbaumart, 
Ökosystem) einerseits und den Einfluss verschiedener, für 
das Nordostdeutsche Tiefland häufige Bestandestypen auf 
Sandböden untereinander (Buche, Eiche, Kiefer) anderer-
seits auf die Bodendiversität und -heterogenität ermöglichen. 
Dazu musste die Anzahl an Untersuchungsflächen zuguns-
ten einer räumlich hoch auflösenden Analyse eingeschränkt 
werden. Geeignete Naturwälder sind im Untersuchungsraum 
ohnehin ausgesprochen selten.

Mit dem Probenahmedesign (Kap. 2.2) können für die Flä-
chen reproduzierbare Ergebnisse erzielt werden. Aufgrund 
der nur einfachen Wiederholung je Flächenvariante (Baum
art und Natürlichkeit, Kap. 2.1) sind die Ergebnisse für die 
entsprechenden Bestandestypen jedoch nicht abgesichert. 
Die gesammelten methodischen Erfahrungen und erzielten 
Ergebnisse sollen Ausgangspunkt weiterer Untersuchungen 
sein.

2	 Material und Methoden

2.1	 Flächenauswahl
In Brandenburg und der Neumark (Polen) wurden je eine Na-
tur- und Wirtschaftswaldvariante von Reinbeständen der Rot-
Buche (Fagus sylvatica L.), Trauben-Eiche (Quercus petraea 
[Matt.] Liebl.) und Wald-Kiefer (Pinus sylvestris L.) auf mög-
lichst tiefgründigen, grundwasserfernen Sandböden ähnlicher 
Nährkraftstufe ausgewählt (Vergleichsflächenkonzept). Um 
die Vergleichbarkeit zwischen Natur- und Wirtschaftswäldern 
zu gewährleisten, sollte es sich um die gleichen Standorte, 
den gleichen Vegetationstyp (Waldökosystemtyp nach Hof-
mann 1997) und aktuell vergleichbare Wuchsstadien in der 
Optimalphase bzw. im reifen Baumholzstadium handeln.

Da anthropogen nicht oder kaum beeinflusste Urwälder in 
Mitteleuropa weitgehend fehlen, wurden Waldflächen, die 
(von einem definierten Zeitpunkt an) ohne jeden weiteren 
Eingriff ihrer natürlichen, ungelenkten Eigenentwicklung 
überlassen bleiben und aus wissenschaftlichen Gründen als 
„Naturwaldzellen“, „Naturwaldreservate“ (in Polen), „Natur-
wälder“ (in Brandenburg), „Naturwaldparzellen“ oder „Bann-
wälder“ ausgewiesen wurden (Schöller 2003), ausgewählt. 
Als Grundlage dienten historische Karten und Beschreibun-
gen von Naturwäldern bzw. Reservaten (Stübner et al. 2001, 
LFE 2001, Agapowa 1998). Weil die Brandenburgischen „Na-
turwaldvergleichsflächen (NWV)“ aufgrund ihrer großen Nä-
he zum entsprechenden „Naturwald (NW)“ – historisch gese-
hen – eine zu ähnliche Nutzungsgeschichte aufwiesen, wur-
den geeignete bewirtschaftete Referenzbestände, die unter 
intensiverem Nutzungsdruck standen (z. B. durch Siedlungs-
nähe), unter Vorgabe der jeweiligen Standortsbedingungen 
des Naturwaldes, und der Karte der potentiell-natürlichen 
Vegetation Brandenburgs (Hofmann & Pommer 2005) aus 
dem „Datenspeicher Wald“ des brandenburgischen Landes-
waldes (Baumart, Alter, Substrat, Standortsformengruppe, 
Bodenform) ausgefiltert. Anhand alter Kartengrundlagen 
wurde sichergestellt, dass sich auch diese naturnahen „Wirt-
schaftswälder“ auf historisch alten Waldstandorten ohne his-
torisch nachweisbarer Bestockungsunterbrechung befinden 
(Wulf & Schmidt 1996, Wulf & Gross 2004). Tabelle 1 gibt 
einen Überblick über die untersuchten Flächen.

2.2	 Beprobungsdesign
Die Aufnahmen der Bestandesstruktur, Bodenvegetation, Re-
genwurmfauna sowie die Probenahme zur Untersuchung der 
Variabilität der Bodenparameter erfolgten entlang eines 80 m 
x 80 m-Kreuztransekts während der Vegetationsperioden der 
Jahre 2004 und 2005. Das Kreuztransekt wurde zunächst in-
nerhalb eines homogenen Bestandesbereichs nach Himmels-
richtung ausgerichtet und soweit um den Mittelpunkt gedreht, 
bis keine oder nur wenige Baumindividuen den Linienverlauf 
unterbrochen hatten, die die Probenahme erschwert hätten. 
Entlang der Transektlinien wurden mit einem Kammerbohrer 
(l = 70 cm, d = 8 cm, Fa. UGT Müncheberg) 221 Einstiche in 
wiederkehrenden Intervallbereichen mit 40, 80 oder 160 cm-
Probeabstand vorgenommen und die Mineralbodensäulen in 
7 Tiefenstufen (0 – 5, …, 25 – 30, 30 – 40 cm) zerlegt. Um ei-
ne Verunreinigung der obersten Tiefenstufe mit Ofh-Material 
zu vermeiden, wurde die Mineralbodenoberkante 1 cm un-
terhalb der sichtbaren Grenze zwischen O- und A-Horizont 
festgelegt. Trotz Vorsondierung mit Pürckhauer-Bohrstock 
zur Festlegung des Transektverlaufs konnte nicht verhindert 
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werden, dass aufgrund des bewegten Lehmuntergrundes in 
16 % (BN) bzw. 15 % der Fälle (EN) sandiger Lehm bereits 
oberhalb von 40 cm Tiefe erbohrt wurde. Die luftgetrockne-
ten Bodenproben (n = 9.282) wurden gesiebt (Maschenweite 
2 mm) und aus dem Siebrückstand der Transektproben alle 
Baum- und Bodenvegetationswurzeln (trocken) aussortiert.

Die unterschiedlichen Probeabstände wurden gewählt, um 
bei überschaubarem Aufwand eine geostatistische Berech
nung der Daten zu ermöglichen. Die 49 ­Beprobungspunkte 
mit einem äquidistanten 3,20  m-Abstand werden als 
„Intensiv-Untersuchungspunkte“ bezeichnet, weil hier eine 
ganze Reihe an bondenkundlichen, bestandesstrukturellen, 
vegetationskundlichen und bodenbiologischen Untersuchun-
gen erfolgte.

2.3	 Erhobene Parameter

2.3.1	 Bodenvegetation
An den 49 Intensiv-Untersuchungspunkten je Fläche erfolgte 
auf 1 x 1 m-Quadraten eine vollständige Aufnahme der Ge-
fäßpflanzen und Bodenmoose einschließlich der Schätzung 
ihres Deckungsgrades [%]. Der Grad an Heterogenität in 
Bezug auf die Pflanzenartenverteilung wurde mit dem Shan-
non- und Simpson-Index quantifiziert. Der gebräuchlichere 
Shannon-Index beschreibt den mittleren Grad der Ungewiss-
heit, eine bestimmte Art bei zufälliger Probenentnahme an-
zutreffen. Mit dem Simpson-Index wird die Wahrscheinlich-
keit angegeben, dass zwei zufällig angetroffene Individuen 
verschiedenen Arten angehören. Die Indices alleine lassen 
aber nicht erkennen, ob ihr Wert aufgrund einer hohen Arten-
zahl mit jeweils unterschiedlicher Individuenzahl oder durch 
gleichmäßige Verteilung der Individuen auf wenige Arten 
entstanden ist. Um die Unterschiede zwischen den Untersu-
chungsflächen vergleichen zu können, wurde die Evenness 
(Ebenmäßigkeit) berechnet. Die Evenness ist das Verhältnis 
des Diversitätswertes zum maximal möglichen Diversitäts-
wert, der sich bei größtmöglicher Gleichverteilung der Indi-
viduen auf die bestehenden Arten ergeben würde (Begon et 
al. 1991, Mühlenberg 1993).

1) Ebenmäßigkeit, Eveness J, aus dem Shannon-Index HS 
berechnet:
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HS :	 Shannon-Index
Hmax :	 maximale Shannon-Diversität
S :	 Gesamtzahl der Arten
pi :	 Wahrscheinlichkeit des Auftretens der Art i, d. h. die rela

tive Häufigkeit der i-ten Art der Gesamtindividuenzahl, 
gemessen von 0,0 bis 1,0
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ni :	 Individuenzahl der Art i

2) Ebenmäßigkeit, Eveness E, aus dem Simpson-Index D 
berechnet:
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D :	 Simpson-Index 
Dmax :	 maximale Simpson-Diversität

Bei der Berechnung wurde im ersten Fall die Individuenzahl 
ni mit der Präsenz der jeweiligen Art in den 49 Stichproben 
gleichgesetzt, d. h. dass pro Fläche eine Art mit nur maxi
mal N  =  49 Individuen vertreten sein konnte. Im zweiten 
Fall wurde mit dem Deckungsgrad der Art innerhalb der 
Aufnahmequadrate gerechnet. Damit sind nicht nur qualita-
tive sondern auch quantitative Unterschiede zwischen den 
Untersuchungsquadraten berücksichtigt worden. Allerdings 
ist dieses Vorgehen aufgrund unterschiedlicher Wuchswei-
sen der Arten nicht unproblematisch.

2.3.2	 Regenwurmbesatz
Um die Diversität eines bodenbiologischen Parameters 
festzustellen, wurde neben den 49 Intensiv-Untersuchungs-
punkten der Buchen- und Eichenflächen exemplarisch die 
Erfassung der Lumbriciden durch 25 x 25 cm-Gruben vorge-
nommen (3,06 m2, Hammer & Zeh 2007). Für die Beprobung 
wurde die Periode verstärkter Aktivität im Herbst (Graff 
1984) des Jahres 2005 gewählt (BN: 15.10.  –  17.10.; BW: 
02.10. – 05.10.; EN: 22.09. – 24.09. und EW: 19.09. – 21.09.). 
Nach Edwards & Lofty (1977, zit. in Mühlenberg 1993) ist die 
beste Methode zur Erfassung einer hohen Arten- und Indi-
viduendichte die Kombination von Handauslese und nach-
folgender Tiefenaustreibung durch Formalin. Entsprechend 
erfolgte die Isolierung der Individuen im Ofh-Horizont und 
in 0 – 20 cm Tiefe mittels Handauslese, aus größerer Tiefe 
wurden sie mit ca. 1  l 0,2 %-Formalinlösung ausgetrieben 
(Dunger & Fiedler 1997). Als Diversitätsindices wurden Art-
zahl, Variationskoeffizient von Individuenzahl und Biomasse 
sowie die Evenness (s. Kap. 2.3.1) ermittelt.

2.3.3	 Bestandesstruktur (Bäume)
Es wurden die Stammkoordinaten, die Stammdurchmesser 
(in 1,30 m Höhe, BHD ≥ 2 cm) innerhalb eines Abstandes 
von 10 m zum Kreuztransekt und die Koordinaten aller Bohr-
punkte ermittelt (Abb. 2 – 7). Nach Möglichkeit wurden Lage 
und Durchmesser von Baumstubben und des liegenden Tot-
holzes bestimmt.

Standardverfahren zur Strukturbeschreibung existieren 
noch nicht. Mit o. g. Daten konnten für die Bestände Durch­
mischung Mi, Durchmesserdifferenzierung (syn. Umgebungs­
maß) Ti und Winkelmaß (Aggregation/Klumpung) Wi ermittelt 
werden, die in der jüngeren Literatur häufig Verwendung fan-
den (Gadow 1999, Meyer & Pogoda 2001, Hui & Gadow 2002, 
Hui & Albert 2004). Dazu wurden je Unter­suchungsfäche 
49 Bezugsbäume mit jeweils vier ihrer nächsten Nachbarn 
als „strukturelle Vierergruppen“ erfasst. Als Bezugsbaum galt 
das (lebende oder tote) Individuum, das sich in unmittelbarer 
Nähe zu einem der 49 Intensiv-Untersuchungspunkte be-
fand. Der Durchmischungsindex wird üblicherweise aus den 
Artzugehörigkeiten der Individuen der Vierergruppe ermittelt 
und wird in den hier untersuchten Reinbeständen im Sinne 
einer „Vitalitäts-Durchmischung“ verwendet (Verhältnis von 
lebenden zu toten Bäumen). Aus dem BHD in Relation zum 
Bezugsbaum lässt sich die Durchmesserdifferenzierung 
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(Umgebungsmaß) bestimmen und aus den Winkelabstän-
den der vier Zielbäume um den Bezugsbaum das Winkelmaß 
ableiten, welches die Individualverteilung beschreibt. Als 
Standardwinkel wurde bei vier Bezugsbäumen 90° festge-
legt (Gadow 1999, nach neueren Erkenntnissen wird 72° als 
optimal angesehen: Hui & Gadow 2002, Hui & Albert 2004). 
Durchmischung, Durchmesser­differenzierung (Umgebungs-
maß) und Aggregation sind bei Mi, Ti und Wi = 0 sehr niedrig 
und bei Mi, Ti , Wi = 1 sehr hoch.
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Als weiterer Diversitätsindex wurde der Variationskoeffizient 
cv des Strukturindex (SI, Kalhoff 2000) aller 49 Probepunkte 
ermittelt:

                           für alle Bäume mit   rE ≤

cv :	 Variationskoeffizient [%]
sd :	 Standardabweichung
SI :	 Strukturindex (Kalhoff 2000)
KF :	 Kreisfläche des Stamms in 1,30 m Höhe [m2]
E :	 Entfernung vom Probepunkt [m]
r :	 Suchkreisradius um den Probepunkt (max. 10 m)

An den 49 Intensiv-Untersuchungspunkten der Eichen- und 
Kiefernbestände erfolgte weiterhin die Aufnahme hemisphä-
rischer Kronenbilder (Fisheye-Aufnahmen, s. Wagner 1995). 
Mittels der Software „Gap Light Analyzer (GLA) 2.0“ wurden 
u. a. die Kronentransparenz („% Canopy openness“) und der 
Blattflächenindex LAI im Bereich zwischen Zenit bis zu 60° 
(„LAI 4Ring“) berechnet (Frazer et al. 1999) und daraus als 
Variabilitätsmaß der Kronenstruktur der Variationskoeffizient 
ermittelt.

Ein einfaches Maß zur Beschreibung der spezifischen ober-
irdischen Struktur des Bestandestyps ist der mittlere Baum-
abstand. Unter Annahme einer maximalen Gleichverteilung 
der (Z-) Bäume im Dreiecksverband mit jeweils hexagonalen 
Standflächen im einschichtigen Bestand wurde der mittle­
re Baumabstand der Untersuchungs- und Urwaldbestände 
(Literaturwerte) für Tabelle 3 und 10 aus der Baumanzahl 
berechnet (Pretzsch 2002): 

46,10710746,110000
⋅=⋅=

nn
a

a :	 mittlerer Baumabstand [m]

n :	 Baumanzahl [Stück ha-1]

2.3.4	 Wurzelsystem
An 17 Punkten je Fläche (9,60 m-Abstand) erfolgte die Wur-
zelextraktion und -analyse aus den mit dem Kammerbohrer 
gewonnenen Bohrkernen tiefenstufenbezogen. Um den Auf-
wand zu begrenzen, wurden an den anderen Probepunkten 
die Wurzelproben der jeweiligen Tiefenstufen vereinigt (92 % 
von insgesamt 1.326 Probepunkten). Es wurde die Trocken-
masse (105 °C) der Wurzelfraktionen Feinwurzeln (d ≤ 2 mm, 
Bäume), Grobwurzeln (d > 2 mm, Bäume) und Wurzeln der 
Bodenvegetationsarten ermittelt. Eine korrekte Erfassung 
des Grobwurzelvorrates konnte mit dieser Methode jedoch 
nicht erfolgen. Auch die Differenzierung in lebende und tote 
Wurzeln war am trockenen Material nicht möglich (Seiden-
glanz & Bandick 2006, Fiszkal 2007).

2.3.5	 Bodenparameter
Horizontierung: An den jeweils 221 Punkten wurden am ge-
öffneten Wurzelbohrer die Horizontmächtigkeiten, einschließ-
lich der organischen Auflage, festgestellt.

Bodenphysik und Hydrologie: An 49 Punkten je Fläche 
(im 3,20  m-Abstand) wurden die Trockenrohdichte (TRD, 
0 – 5 cm, Koch 2007), der gravimetrische Wassergehalt nach 
einer Trocken- und nach einer Regenperiode (0 – 10 cm) so-
wie der Bestandesniederschlag für den Zeitraum Mai 2006 – 
November 2006 im 14tägigen Rhythmus ermittelt (nur KN).

Bodenchemie: An den 221 Punkten wurde der pH-Wert 
(CaCl2) und Gehalt an organischer Bodensubstanz (Glüh-
verlust, 550  °C) für alle Tiefenstufen sowie der C- und N-
Gehalt in 0 – 5 cm Tiefe analysiert. Auf den Flächen BW, EW, 
KN, KW erfolgte die Bestimmung der effektiven Kationen­
austauschkapazität (AKe) und die Sättigung der Elemente 
Ca, Mg, K, Na, Al, Fe, Mn in den Tiefen 0 – 5, 10 – 15 und 
30  –  40  cm, in BN und EN nur an den 49 Intensiv-Unter
suchungspunkten in 0 – 5 cm nach GAFA (2005).

2.4	 Statistische und geostatistische 
Auswertung

Die Ermittlung einfacher Kenngrößen deskriptiver Statistik, 
die Korrelationsanalysen und Regressionsschätzungen er-
folgten mit dem Statistikprogramm SPSS 13.0.

Um Aussagen über die statistische Verteilung der Differen-
zen in den Probenwerten in Abhängigkeit vom Abstandsvek-
tor |h| zu erhalten, wurden für die einzelnen Bodenparameter 
mit VARIOWIN 2.21 (Pannatier 1996) experimentelle Semi-
variogramme berechnet und exponentielle, sphärische oder 
Gauß’sche Modelle angepasst. Im experimentellen Semiva-
riogramm (im Folgenden auch kurz als Variogramm bezeich-
net) werden die halben, mittleren quadrierten Differenzen der 
Werte zwischen Punkten mit gleichen Abständen h = 1d, 2d, 
… dargestellt (Akin & Simes 1988, Heinrich 1994, Webster & 
Oliver 2001):

%100⋅=
SI

sdcv SI
SI      mit ∑= E

KFSI
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γ :	 Variogrammwert 
z(xi) :	 ortsabhängige Variable am Punkt xi

h :	 Schrittweite
n(h) :	 Anzahl der Wertepaare für jede Schrittweite h

Mit Range, Autokorrelationslänge oder Erhaltungsneigung 
(a) wird die Entfernung bezeichnet, ab der zwei Proben keine 
Korrelation mehr miteinander aufweisen. Er wird im Vario-
gramm an der Stelle abgelesen, wo der Variogrammwert der 
Ausgleichskurve die Gesamtvarianz aller Probewerte (s2, σ2) 
bzw. den Sill (Schwellenwert, C) erreicht, bei Anpassung ei-
nes exponentiellen oder Gauß’schen Modells üblicherweise 
bei Erreichen der 95 %-Schwelle der statischen Gesamtva-
rianz (Elkateb et al. 2003, Abb. 1c). Der Sill ist die Differenz 
zwischen Gesamtvarianz und Nuggeteffekt (C = σ2 – C0). Der 
Nuggeteffekt (C0, Schnittpunkt der verlängerten Ausgleichs-
kurve mit der Ordinate) kann als nicht erfasste Mikrovariabi-
lität oder als Messfehler aufgefasst werden.

Für geostatistische Berechnungen wird empfohlen, dass je 
Variogrammwert (Verschiebungsschritt) mindestens 30 Wer­
tepaare vorliegen (Legendre & Fortin 1989) und Variogram-
me nur bis zur halben Probeflächengröße interpretiert werden 
(hier: |h| ≤ 40 m). Diese unteren Richtwerte wurden deutlich 
überschritten. Die stellenweise verdichtete (geclusterte) Pro­
benahme hatte zur Folge, dass bei bestimmten Schrittweiten 

die Anzahl der Wertepaare zwischen den unterschiedlichen 
Entfernungen stark schwankten und Proportionalitätseffekte 
auftraten, d. h., dass sich die lokale Varianz proportional zum 
lokalen Mittelwert änderte. Durch die Berechnung standar­
disierter Variogramme – bei denen die Semivarianz auf die 
Stichprobenvarianz normiert (σ2 = 1) und der Nuggeteffekt 
als prozentualer Anteil angegeben wird – wurden störende 
Einflüsse dieser Art vermieden. Durch die gewählte Form ei-
nes Kreuztransektes ergab sich allerdings eine Häufung von 
Probepaaren im mittleren Bereich der Probefläche. Der Ver-
gleich der Variogramme mit Berücksichtigung aller n = 221 
Punkte mit den entsprechenden Variogrammen ohne Probe-
punkte, die im Radius r < 4 m um den Kreuzungspunkt lagen 
(n = 183) oder von Punkten nur einer Transektlinie (n = 111) 
ergab, dass die berechneten Autokorrelationslängen ver-
gleichbar waren und nur der Nuggeteffekt in den geteste-
ten Fällen etwas zu hoch eingeschätzt wurde (Bsp. Range / 
Nuggeteffekt des pH-Wert BN, 0 – 5 cm: alle Punte: 5,51 m 
/ 0,38; ohne Kreuzungsbereich: 5,35 m / 0,22; nur x-Achse: 
5,35 m / 0,20; nur y-Achse: 6,32 m / 0,40).

Weil Ausreißer einen starken störenden Einfluss auf die Vari-
anz und das experimentelle Variogramm haben, da die Werte 
quadriert in die Variogrammberechnung eingehen, wurden 
bei der Berechnung solche Werte ausgeschlossen, die mehr 
als die dreifache Standardabweichung vom arithmetischen 
Mittelwert entfernt lagen. Je Variogramm handelte es sich 
um durchschnittlich 1,48 % (sd = 0,81) der Werte (ohne Be-
rücksichtigung der Horizontwerte, da in BN die Untergrenzen 
von AhBv in 21 Fällen nicht erfasst werden konnten). Dieses 
Vorgehen ist in der Praxis üblich (Akin & Simes 1988, Webs-

a b dc

a

C0

C σ ²

a b dc

a

C0

C σ ²

aa bb ddc

a

C0

C σ ²

c

a

C0

C σ ²

Abb. 1:	 Semivariogramme (unten) für verschiedene Bodenmuster (schematisch, oben): a) Streuung der Eigenschaften räumlich zufällig 
oder mit nicht auflösbarer Mikrovarianz, b) Muster großflächiger als Untersuchungsfläche, Drift/Trend, c) kleinräumige Muster 
(Erklärung der Variablen im Text), d) klein- und großräumige Muster, geschachtelte Struktur; x-Achse: Entfernung h; y-Achse: 
Variogrammwert γ|h| (verändert nach Ettema & Wardle 2002).

Fig. 1:	 Semivariograms (below) of various soil patterns (above): a) spatial variability randomly or with non-dissolvable microvariance, 
b) soil pattern larger than examination site, drift, c) small-scale pattern (explanation of abbr. see text), d) small- and large-scale 
patterns, nested structure; x-axis: distance, y-axis: variogram value γ|h| (according to Ettema & Wardle 2002).
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ter & Oliver 2001). Wenn Unsicherheit über die Natur der 
Extremwerte besteht, sollten robustere Schätzer verwandt 
werden, durch die aber Nuggeteffekt und Varianz verfälscht 
widergegeben werden (modulus estimator, Mellert et al. 
2008).

Bei der Variogramminterpretation zur Ermittlung der klein-
räumigen Heterogenität war die Hauptstruktur mit dem ers-
ten Schwellenwert maßgebend, vorhandene geschachtelte 
Strukturen (wenn erster Schwellenwert unterhalb der Ge-
samtvarianz, Abb. 1d), Locheffekte (hole-effects, wenn erster 
Schwellenwert oberhalb der Gesamtvarianz) und Driftkom­
ponenten (die n-ten räumlichen Strukturen sind großflächiger 
als die Probefläche, Abb. 1b, d) wurden nicht interpretiert.

Alle Variogramme und die Parameter der angepassten 
Modelle sind in Hornschuch & Riek (2007b) und Riedel et al. 
(2008) dokumentiert.

3	 Charakterisierung der 
­Untersuchungsflächen

Geologisch handelt es sich beim Untergrund des Buchen-
Naturwaldes (BN) und Buchen-Wirtschaftswaldes (BW) um 
Sanderebenen des Pommerschen Stadiums der Weich-
selvereisung, die fluviatil beim Abtauen des Gletschers 
in Richtung des Thorn-Eberswalder Urstromtals gebildet 
wurden. Die Bestände Eichen-Naturwald (EN) und Eichen-
Wirtschaftswald (EW) liegen auf einem flachwelligen Grund
moränenplateau im Bereich des Brandenburger Stadiums 
der Weichselvereisung, dem ältesten Stadium des Jung-
pleistozäns. Der Geschiebelehm und stellenweise auch Ge-
schiebemergel ist mehr oder weniger mächtig von Sanden 
und Kiesen überdeckt. Der Kiefern-Naturwald (KN) und der 
Kiefern-Wirtschaftswald (KW) liegen im Bereich von Dünen-
feldern die während der Jüngeren Tundrenzeit gebildet wur-
den. Mit dem beginnenden Subboreal und der neolithischen 
Besiedlung ist am Südrand des Eberswalder Urstromtals (mit 
KW) eine nochmalige, diesmal anthropogen verursachte 
Aktivitätsphase eingeleitet worden, was sich u. a. an begra-
benen A-Horizonten und Holzkohleanreicherungen nachwei-
sen lässt (Bussemer et al. 1998).

Als Böden haben sich im Bereich von BN Braunerden und 
Parabraunerden mit der Humusform „frischer Mull“ entwickelt 
(Kosakowski 1999). Für die Fläche BW wurde die Feinboden-
form Kahlenberger Grandbraunerde mit der Nährkraftstufe 
K ’’’’’ kartiert (SEA 95 1996 in Verbindung mit Standorts­karte). 
Für EN wird die Nedlitzer Sand-Braunerde (Nährkraftstufe 
M ’’’’’) und EW Lienewitzer Sand-Braunerde (Nährkraftstufe 
M ’’’’) angegeben. Bei den Böden der Kiefernflächen handelt 
sich um Schönebecker Sand-Rostpodsol (Flächen KN und 
KW) und Schwärzer Sand-Ranker (Fläche KW), jeweils mit 
der Nährkraftstufe Z ’’’. Gegenüber dem relativ grobkörnigen 
Material bei KN handelt es sich bei dem Ausgangsmaterial 
auf den Melchower Dünen (KW) hauptsächlich um Staub-
sande, die die Feuchtigkeit gut halten können (Bussemer et 
al. 1998).

Alle Buchen- und Kiefernflächen liegen noch in Reichweite 
ozeanischer Klimaeinflüsse (BN: „Pommersches Klima“, DPN 
2006, BW, KN, KW: Großklimabereich β, Ostmecklenb.-
Nordbrandenburger Planarklima = Neubrandenburger Kli-
ma, Klimastufe Tm, Kopp & Schwanecke 1994). Das Klima 
der Flächen Eichen-Natur- und Eichen-Wirtschaftswald ist 
subkontinental getönt (Großklimabereich γ, Märkisch-anhal-

tinisch-westpolnisches Planarklima = südmärkisches Klima = 
Frankfurter Klima, Klimastufe Tt, Kopp & Schwanecke 1994). 
Das Gebiet wird vom angrenzenden Schlaubetal mikroklima-
tisch beeinflusst.

Die aktuelle und potentielle Vegetation der Fläche BN ist ein 
Perlgras-Buchenwald (M e l i c o - F a g e t u m , DPN 2006). 
Neben der bestandesbildenden Fagus sylvatica kommen 
einige, teilweise bis 470jährige Quercus robur- und einige 
Ulmus laevis-Exemplare vor. Die Pflanzengesellschaft ent-
spricht dem M e l i c o - F a g e t u m  des Ökosystemtypenkon-
zeptes von Hofmann (1997, Hofmann in Anders et al. 2002). 
Der Bestand BW ist als Flattergras-Buchenwald (M i l i o -
F a g e t u m , Hofmann & Pommer 2005) anzusprechen. Auf-
grund der starken Lichtstellung und dem beschleunigten 
Humusabbau hat Rubus idaeus relativ hohe Deckungsgrade 
aufzuweisen. Die Bestände EN und EW befinden sich außer-
halb des klimatischen Buchenwaldgebietes. Für die unmittel-
baren Dünenstandorte der Kienschorfheide mit dem Bestand 
KN, die aufgrund der geringen nutzbaren Feldkapazität der 
relativ groben Sande sehr trocken sind, geben Hofmann & 
Pommer (2005) sowie Pommer & Rüffer (in Rüffer 2007) als 
potentielle natürliche Vegetation den Beerkraut-Kiefernwald 
(Va c c i n i o - P i n e t u m ) mit bestandesbildender Pinus 
sylvestris an, den sie als östlichen Ausläufer des borealen 
Nadelwaldgebietes auffassen. Frei von Äsungsdruck kön-
nen sich allerdings auch Laubbaumarten (Quercus petraea, 
Sorbus aucuparia, Padus serotina) etablieren, die in einem 
gezäunten Areal bereits in die Strauchschicht aufgewachsen 
sind und auf einen Forstcharakter hinweisen. Eine ganz ähn-
liche Pflanzenartenausstattung weist der Bestand KW auf. 
Ein auffällig hoher Deckungsgrad von Vaccinium vitis-idaea 
und das stärkere Hervortreten von Pleurozium schreberi und 
Dicranum undulatum zeigen allerdings etwas basenärmere 
Bedingungen an. Offenbar ermöglicht jedoch der hohe Staub-
sandanteil, verbunden mit einer verbesserten Wasserver-
sorgung (s. o.), das Vorkommen von Laubbaumarten (Fagus 
sylvatica, Padus serotina) im Melchower ­Dünengebiet. Als 
potentiell-natürliche Vegetation geben Hofmann & Pommer 
(2005) einen Blaubeer-Kiefern-Buchenwald (V a c c i n i o -
F a g e t u m ) an. Der aktuelle Bestand muss demnach als 
Blaubeer-Kiefernforst (M y r t i l l o - C u l t o p i n e t u m , Hof-
mann 1997, Hofmann in Anders et al. 2002) angesprochen 
werden.

Die geologische, bodenkundliche, klimatische und vegeta-
tionskundliche Charakterisierung der Flächen findet sich in 
Tabelle 1 wieder.

Hinsichtlich der Bestandesgeschichte handelt es sich bei den 
ausgewählten Naturwäldern um historisch wenig beeinflusste 
Bestände, während die bewirtschafteten Varianten einem ho-
hen Nutzungsdruck ausgesetzt waren (s. Hornschuch & Riek 
2006a). Der Bestand BN liegt in dem jahrhundertelang un-
besiedelten Urwaldkomplex entlang der Drawa, der noch bis 
ins 19. Jahrhundert hinein, u. a. aufgrund seiner Grenzlage 
zwischen deutschem und polnischem Einflussgebiet, kaum 
erschlossen war. Demgegenüber war der Bestand BW in der 
Nähe der Klosteranlage Chorin durch Übernutzung (Holzein-
schlag, Waldweide) zeitweise ausgesprochen räumdig. Trotz 
der Nähe zu EN – der im ausgehenden 19. Jahrhundert noch 
als Urwald galt und Besitz des Klosters Neuzelle war – hatte 
EW aufgrund anderer Eigentumsverhältnisse und einer bes-
seren Infrastruktur westlich der Schlaube bereits frühzeitig 
eine wichtige holzwirtschaftliche Bedeutung. Während der 
schwerer zugängliche Bestand KN in der inneren Schorf-
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Tab 1:	 Untersuchungsflächen.

Table 1:	 Study sites.

Baumart Buchen- Eichen- Kiefern-

Hemerobie Naturwald Wirtschafts
wald Naturwald Wirtschafts

wald Naturwald Wirtschafts
wald

Kurz
bezeichnung BN BW EN EW KN KW

Ökosystemtyp* Perlgras-
Bu-Wald

Flattergras-
Bu-Wald

Waldreitgras-
Ei-Wald

Waldreitgras-
Ei-Wald

Beerkraut-
Ki-Wald

(Blaub.-Ki-F.)

Blaubeer-
Ki-Forst

Alter im Jahr 
2000 differenziert 121 Jahre differenziert 116 Jahre. differenziert 78 Jahre

Land Rep. Polen, 
Neumark

BR Deutsch-
land, Land 

Brandenburg

BR Deutsch-
land, Land 

Brandenburg

BR Deutsch-
land, Land 

Brandenburg

BR Deutsch-
land, Land 

Brandenburg

BR Deutsch-
land, Land 

Brandenburg

Naturraum Drawa- 
Niederung

Theerofener 
Becken

Lieberoser Hei-
de, Hochfläche 
und Schlaube-

gebiet

Lieberoser Hei-
de, Hochfläche 
und Schlaube-

gebiet

Kienschorf
heide, Schorf
heide-Sander

Barnimer Hei-
de, Melchower 

Dünen

Schutzgebiet

Drawa-NP, Re
ser­vat Radęcin  
(NSG Heilige 

Hallen von 
Regenthin)

BR Schorfh.-
Chorin

Naturpark 
Schlaubetal, 
NSG Urwald 
Fünfeichen

Naturpark 
Schlaubetal

BR Schorfh.-
Chorin, NSG 
Kienhorst / 
Köllnseen / 
Eichheide

Naturpark  
Barnim

Forstort
Rev. Obwod 

Ochrony  
Debina 247b

AfF  
Eberswalde,
OF Chorin,

R. Theerofen 
154a1

AfF Müllrose,
OF  

Eisenhüttenst.,
R. Fünfeichen 

59a3

AfF Müllrose,
OF  

Schlaubetal,
R. Dammendf. 

84a1

AfF  
Eberswalde,
OF Grimnitz,
R. Kienhorst 

95a2

AfF  
Eberswalde,
OF Finowtal,
R. Melchow 

65a

Koordinaten 53°05’55’’N
15°53’55’‘O

52°54’46’’N
13°53’54’‘O

52°10’00’’N
14°29’00’’O

52°08’42’’N
14°26’26’’O

52°58’36’’N
13°40’07’‘O

52°47’16’’N
13°42’13’‘O

Höhe ü. NN 75 m 45 m 101 m 90 m 75 m 65 m
Jahresmittel
temperatur 7,9 ºC 8,2 °C 8,6 °C 8,6 °C 8,2 °C 8,2 °C

Jahresnieder
schlag 592 mm 580 mm 550 mm 550 mm 570 mm 580 mm

eiszeitliches 
Stadium

Pommersches 
Stadium der 
Weichsel-

Eiszeit

Pommersches 
Stadium der 
Weichsel-

Eiszeit

Brandenburger 
Stadium der 
Weichsel-

Eiszeit

Brandenburger 
Stadium der 
Weichsel-

Eiszeit

Pommersches 
Stadium der 
Weichsel-

Eiszeit

Pommersches 
Stadium der 
Weichsel-

Eiszeit

geolog. Bildung 
/ Substrat

flach abgela
gerte Schmelz
wassersande 

auf Geschiebe
lehm

mächtige 
Schmelz

wassersande 
der Angermün-

der Staffel

wellige Grund
moräne, 

geschiebe
reicher Deck-

sand auf 
Geschiebe

lehm

wellige Grund
moräne, 

geschiebe
reicher Deck-

sand auf 
Geschiebe

lehm

Schmelz
wassersand d. 
Haupteisrand
lage, spätglazi-
ale Flugsand-

Düne

Schmelz
wassersand 
d. Haupteis

randlage, spät
glazial/holozä-
ne Flugsand-

Düne

Bodenform
Bändersand-
Braunerde, 

Parabraunerde

podsolige 
Sand-Braun-

erde

podsolige 
Sand-Braun-

erde

podsolige 
Sand-Braun-

erde
Sand-Podsol Regosol /

Sand-Podsol

morphologi-
sche  
Humusform

Of-Mull mullartiger 
Moder

rohumusartiger 
Moder

rohumusartiger 
Moder Rohhumus Rohhumus

Nährkraft kräftig bis reich kräftig mittel  
(bis kräftig) mittel ziemlich arm zieml. arm  

(bis arm)
* für BN nach DPN (2006), sonst nach Hofmann & Pommer (2005)
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heide einer relativ schwachen forstlichen Nutzung unterlag, 
lassen sich für den Bestand KW in unmittelbarer Nähe zur 
Ortslage Melchow neben historischen Quellen auch boden-
kundliche Nachweise starken anthropogenen Einflusses er-
bringen (holozäne Dünenbildungsprozesse, Holzkohle).

4	 Ergebnisse

4.1	 Bodenvegetation und Regenwürmer
In Tabelle 2 sind Strukturindices der Bodenvegetation und 
Regenwurmfauna aufgeführt. Die Variabilität des Deckungs-
grades der Krautschicht ist in den Kiefernforsten mit dichter 
Bodenvegetationsdecke sehr gering. Bei geringeren durch-
schnittlichen Deckungsgraden (Buchen- und Eichenbestän-
de) weist die jeweilige Naturwaldvariante höhere Variabilitä-
ten auf. Generell zeichnen sich die Naturwälder gegenüber 
ihren bewirtschafteten Vergleichsbeständen durch eine nied­
rigere Evenness, d. h. eine höhere Heterogenität der Vertei-
lung von Individuen derselben Art aus.

Hinsichtlich der Regenwurmfauna ergibt sich ein anderes 
Bild. Die Artenzahlen sind mit Ausnahme von BN – wo eini-
ge endogäische Arten hinzutreten (Hammer & Zeh 2007) – in 
den Buchen- und Eichenbeständen ausgesprochen nied-
rig. Die Wirtschaftswälder weisen höhere Variabilitäten der 
­Abundanz- und Biomassewerte auf. Außerdem zeichnet sich 
der Eichen-Wirtschaftswald gegenüber der Naturwaldvarian-
te durch niedrigere Evenness-Werte, d. h. eine heterogenere 
Artenverteilung aus.

4.2	 Ober- und unterirdische Bestandes
struktur

Manche der „Rein-“Bestände (BN, BW, EW) weisen einzel-
ne Exemplare einer oder mehrerer Begleitbaumarten auf 
(Tab.  3, Abb. 2, 3, 5). Erwartungsgemäß sind die jeweils 
naturnäheren Bestände durch höhere Stammzahlen und 
Grundflächen gekennzeichnet. Die Totholzanteile (stehen-
des Holz) liegen bei 4,13 % und 0 % (BN, BW), 14,60 % und 
4,61 % (EN, EW) sowie 11,74 % und 0 % (KN, KW). Der hohe 
Vorrat stehenden Totholzes in Fläche EN und der geringe 
Vorrat im Kiefern-Naturwald (KN) entspricht den Erkenntnis-
sen aus der Naturwaldforschung über die Akkumulation und 
Mineralisierungsrate (Leibundgut 1993).

Gegenüber Urwald-Verhältnissen (Leibundgut 1993, Korpel 
1995, Drössler 2006) und den Ertragstafelwerten (Scho-
ber 1987) weist der untersuchte Buchen-Wirtschaftswald 
eine erheblich reduzierte Stammzahl bzw. weite Stamm-
abstände auf. Der Eichen-Naturwald hat eine stark erhöhte 
Stammzahl (Leibundgut 1993). Kiefernwälder weisen unter 
natürlichen Bedingungen trotz ihrer Lichtbedürftigkeit norma-
lerweise hohe Baumzahlen auf, weil ihre Kronen klein sind 
(Leibundgut 1993). Während der Kiefern-Naturwald in dieser 
Hinsicht urwaldähnliche Baumzahlen aufweist (Tab. 10), sind 
Stammzahl, Grundfläche und Baumholzvorrat im untersuch-
ten Kiefern-Wirtschaftswald vergleichsweise klein bzw. die 
Stammabstände relativ groß (Tab. 3).

Die Indices Vitalitätsdurchmischung, Durchmesserdifferen-
zierung, Winkelmaß sowie den Variationskoeffizienten des 
Strukturindex nach Kalhoff (2000), des Blattflächenindex 
und der Kronentransparenz belegen die unregelmäßigeren 
Verhältnisse in den Naturwäldern gegenüber den entspre-
chenden Wirtschaftswäldern. In den Naturwäldern sind 

Tab. 2:	 Strukturindices der Bodenvegetation und der Regenwurmfauna (Tiefenstraten zusammengefasst) (n = 49).

Table 2:	 Indexes of ground vegetation structure and of earthworm community (depths summarized) (n = 49).

Bodenvegetationsarten BN BW EN EW KN KW

Artenzahl N (auf 49 m2) 8 20 18 16 16 12

Variationskoeffizient des Deckungs­grades der 
Baumschicht, Kraut- und Moosarten [%]

102,47
144,23

–

115,82
78,16

542,62

113,85
124,70
220,43

102,73
81,12

181,30

685,85
15,49
26,30

494,73
22,98
8,18

Ebenmäßigkeit, Evenness J (nach Shannon-
Index) (erste Zahl: N und ni = Präsenz, zweite 
Zahl: N und ni = Deckungsgrad)

0,53
0,33

0,76
0,50

0,76
0,56

0,79
0,61

0,68
0,44

0,76
0,54

Ebenmäßigkeit, Evenness E (nach Simpson-
Index) (erste Zahl: N und ni = Präsenz, zweite 
Zahl: N und ni = Deckungsgrad) 

0,28
0,18

0,36
0,16

0,33
0,20

0,41
0,24

0,30
0,18

0,46
0,26

Regenwurmarten BN BW EN EW KN KW

Artenzahl N (auf 3,06 m2) 6 3 2 2 n. a. n. a.

Abundanz (erste Zahl) [Ind. m-2] und Biomasse 
(zweite Zahl) [g m-2]

28,08
10,48

31,35
12,49

13,39
4,07

6,86
0,47 n. a. n. a.

Variationskoeffizient Individuen (erste Zahl) 
und Biomasse (zweite Zahl) [%]

107,08
125,05

114,82
134,86

96,83
108,59

182,57
219,43 n. a. n. a.

Ebenmäßigkeit, Evenness J (von Shannon-
Index) 0,78 0,75 0,94 0,79 n. a. n. a.

Ebenmäßigkeit, Evenness E (von Simpson-
Index) 0,52 0,65 0,95 0,78 n. a. n. a.

n. a.: nicht analysiert
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Abb. 2 – 3:	 Grundriss der Buchen-Untersuchungsflächen (links: Naturwald, rechts: Wirtschaftswald). Kreise bei den Stammpositionen 
repräsentieren die Brusthöhendurchmesser.

Fig. 2 – 3:	 Foot print of beech forest sites (left: natural forest, right: managed forest). Circles of stem-positions represent diameter at 
breast-height.
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Abb. 4 – 5:	 Grundriss der Eichen-Untersuchungsflächen (links: Naturwald, rechts: Wirtschaftswald). Kreise bei den Stammpositionen 
repräsentieren die Brusthöhendurchmesser.

Fig. 4 – 5:	 Foot print of oak forest sites (left: natural forest, right: managed forest). Circles of stem-positions represent diameter at breast-
height.
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Abb. 6 – 7:	 Grundriss der Kiefern-Untersuchungsflächen (links: Naturwald, rechts: Wirtschaftswald). Kreise bei den Stammpositionen 
repräsentieren die Brusthöhendurchmesser.

Fig. 6 – 7:	 Foot print of pine forest sites (left: natural forest, right: managed forest). Circles of stem-positions represent diameter at breast-
height.
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einerseits absolut und relativ mehr dünne (d < 20 cm) und 
andererseits sehr starke Stämme (Kiefer d > 40 cm, Eiche 
d > 50 cm, Buche d > 70 cm) vorhanden (Hornschuch & Riek 
2006a). Buchen-Natur- als auch -Wirtschaftswald weisen 
die stärkste, der Bestand KW die geringste Durchmesser

differenzierung auf. Am gleich­mäßigsten ist die Stammver-
teilung im Eichen-Wirtschaftswald bei gleichem Baumalter, 
unmittelbar danach folgt der Eichen-Naturwald. Die höchs-
ten Werte sind im Kiefern-Naturwald zu finden. Hinsichtlich 
der Kronenstruktur ist KN diverser als KW, aber EN gleich-

Tab. 3:	 Bestandesparameter und Diversitätsindices (n = 49) der oberirdischen Bestandesstruktur sowie statistische Kennzahlen der 
Durchwurzelung (n = 221).

Table 3:	 Stand parameters and indexes of diversity (n = 49) of above-ground stand structure and statistical indexes of rooting properties 
(n = 221).

oberirdische Bestandesstruktur BN BW EN EW KN KW

Stammzahl Haupt-/Nebenbaumart 
(leb./tot) [ha-1]

338 / 15
9 / 6

190 / –
9 / 3

802 / 140
– / –

423 / 20
12 / –

726 / 96
– / –

595 / –
– / –

mittlerer Stammabstand (leb.) im 
Dreiecksverband [m] 5,77 7,63 3,79 5,15 3,99 4,41

Grundfläche Haupt-/Neben
baumart (leb./tot) [m2 ha-1]

27,8 / 0,1
3,7 / 4,3

25,1 / –
1,6 / 0,2

34,7 / 3,1
– / –

32,4 / 0,9
1,0 / –

41,2 / 0,7
– / –

30,1 / –
– / –

BHD Hauptbaumart  
(Mittelwert [St.abw.]) [cm]

22,7
[22,6]

35,6
[20,4]

21,0
[10,5]

30,6
[6,4]

23,0
[14,1]

24,9
[5,2]

Kreisfläche Hauptbaumart  
(Mittelwert [St.abw.]) [m2]

0,081
[0,161]

0,132
[0,116]

0,043
[0,063]

0,077
[0,030]

0,057
[0,119]

0,051
[0,021]

Strukturindex SI (r < 6 m)  
(Mittelwert [St.abw.]) [o. E.]

0,150
[0,053]

0,106
[0,036]

0,108
[0,098]

0,088
[0,053]

0,177
[0,219]

0,077
[0,021]

Durchmischung (Arten) [o. E.] 0,031 0,015 0,000 0,056 0,000 0,000

Durchmischung  
(Vitalität Hauptbaumart) [o. E.] 0,005 0,000 0,194 0,046 0,148 0,000

Durchmesserdifferenzierung  
(alle Arten u. Vitalitäten) [o. E.] 0,562 0,435 0,394 0,190 0,395 0,181

Durchmesserdifferenzierung 
(Hauptbaumart, lebend) [o. E.] 0,556 0,429 0,367 0,188 0,353 0,181

Winkelmaß  
(alle Arten und Vitalitäten) [o. E.] 0,663 0,597 0,699 0,648 0,679 0,592

Winkelmaß  
(Hauptbaumart, lebend) [o. E.] 0,663 0,602 0,684 0,653 0,673 0,592

Variationskoeffizient des  
Strukturindex SI (r < 6 m) [%] 35,59 34,14 90,08 50,97 124,15 27,25

Variationskoeffizient der  
Kronentransparenz [%] n. a n. a. 12,63 20,83 14,10 10,86

Variationskoeffizient des Blatt
flächenindex LAI 0 – 60° [%] n. a. n. a. 10,53 19,34 21,32 12,30

unterirdische Bestandes
struktur (Wurzelstruktur) BN BW EN EW KN KW

Mittelwert Feinwurzel- u. 
Bodenveg.Wurzelvorrat [g m-2]

211,64
2,36

542,64
31,28

284,26
27,14

257,78
39,04

102,42
46,74

217,69
40,67

Median Feinwurzel- u. Bodenveg.
Wurzelvorrat [g m-2]

179,20
0,00

522,44
15,32

260,79
19,89

245,40
31,04

94,83
36,60

204,31
26,76

Varianz Feinwurzel-  
u. Bodenveg.Wurzelvorrat

21059
376

26365
1738

12046
555

14129
1119

2437
1834

7860
1827

Variationskoeffizient der Fein- und 
Bodenveg.wurzelmasse [%]

68,57
808,33

29,92
133,26

38,61
86,82

46,12
85,90

48,20
91,63

40,73
105,12

Autokorrelationslänge der 
Fein- und Bodenvegetations
wurzelmasse [m]

9,24
3,24

7,32
3,72

12,06
3,97

12,96
4,21/12,07*

4,80
––

4,80
3,24

Nuggeteffekt der Fein- und 
Bodenvegetationswurzelmasse

0,40
0,57

0,49
0,33

0,67
0,50

0,45
0,55

0,68
––

0,71
0,44

n. a.: nicht analysiert, –– nicht modellierbar, * geschachteltes Variogramm: erste/zweite Struktur
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mäßiger als EW aufgebaut. Statt der Angabe von Durch-
schnittswerten ist auch die Darstellung von Klassenspektren 
üblich, die einen besseren Eindruck über die Strukturvielfalt 
geben.

Bei Buche und Kiefer ist die Variabilität der Feinwurzeln in 
den Naturwäldern größer als in den bewirtschafteten Bestän-
den, beim Eichennaturwald erst ab einer Tiefe von 20  cm 
(Hornschuch et al. 2008). Der Buchen-Wirtschaftswald mit 
der höchsten Feinwurzeldichte weist die geringste Variabili-
tät auf. Die geostatistischen Analysen zeigen im Hinblick auf 
Autokorrelationslänge und Nuggeteffekt deutlichere Unter
schiede nur zwischen den Baumarten bzw. Baumart und 
Bodenvegetation, nicht aber zwischen den Natürlichkeits
varianten.

4.3	 Bodenparameter

4.3.1	 Horizontierung
Die Mächtigkeit der Of(h)-Schicht nimmt von den Buchen- 
über die Eichen- zu den Kiefernbeständen zu. In den 
Naturwäldern von Eiche und Kiefer variiert die Mächtigkeit 
der Auflage (rohhumusart. Moder und Rohhumus) stärker als 
in Wirtschaftswäldern (Tab. 4). Der Buchen-Naturwald zeich-
net sich durch die beste Humusform (F-Mull) aus, weshalb 
die Of-Lage durchgängig sehr geringmächtig und vergleichs-
weise homogen ausgeprägt ist.

Im Blick auf das kleinräumige Muster der Auflagemächtigkeit 
zeigen sich keine artspezifischen Abhängigkeiten (Tab. 4). 
Die Autokorrelationslängen sind jedoch bei den Laubwäldern 

in den naturnahen Varianten (BN, EN) größer als in den ent-
sprechenden Wirtschaftswäldern. In BW lassen sich 42 %, 
in den anderen Beständen sogar ca. 60  % der Varianz in 
dieser Skalenebene (h ≥ 0,40 m) nicht durch raumgebundene 
Prozesse dieser Skalierung erklären.

Die Mächtigkeit der A-Horizonte variiert in den bewirtschaf-
teten Beständen stärker als in den Naturwäldern (Tab. 4). 
Im stark podsoligen, basenarmen Regosol des Kiefern-
Wirtschaftswaldes (Tab. 1) variiert die Untergrenzen des 
Bhs-Horizontes außerordentlich stark, während die Entwick-
lungstiefen des AhBv-Horizontes im Buchen-Naturwald sehr 
gleichmäßig ist.

Alle Naturwälder weisen ähnliche Autokorrelationslängen 
des A-Horizontes auf. Im Buchen-Wirtschaftswald fallen die 
sehr großen, im Kiefern-Wirtschaftwald dagegen die kleinen 
Autokorrelationslängen ins Auge.

Die Untergrenze des Bhs-Illuvialhorizontes (EN, EW, KN, 
KW) variiert kleinräumig etwas stärker als der AhBv-Über-
gangshorizont in den Buchenbeständen, der auch über grö-
ßere Entfernungen autokorreliert ist.

4.3.2	 Aktuelle Oberbodenfeuchte und 
Trockenrohdichte

Die aktuelle Oberbodenfeuchte wird durch den räumlich 
differenzierten Bestandesniederschlag, die Heterogeni-
tät der bodenphysikalischen Eigenschaften und – je nach 
Beprobungszeitpunkt nach einem Niederschlagsereignis – 
durch die Evapotranspiration der Waldbodenvegetation und 

Tab. 4:	 Statistische Kennzahlen der Horizontmächtigkeiten (n = 221, n = 200 für AhBv in BN).

Table 4:	 Statistical indexes of soil horizon depths (n = 221, n = 200 for AhBv at BN).

BN BW EN EW KN KW
O-Horizonte Of Of(h) Ofh Ofh Ofh Ofh
Mittelwert [cm] 0,83 1,05 3,83 4,35 5,81 6,98
Median [cm] 0,50 0,50 4,00 4,00 5,50 7,00
Varianz 0,47 0,79 3,33 1,88 4,43 2,01
Variationskoeffizient [%] 82,56 84,19 47,66 31,54 36,22 20,30
Autokorr.länge [m] 12,72 3,82 7,84 3,88 4,74 7,00
Nuggeteffekt 0,67 0,42 0,57 0,72 0,65 0,62
A-Horizonte Ah AhAhe AheAeh AheAeh AheAeh AheAeh
Mittelwert [cm] -10,15 -10,85 -6,69 -7,27 -13,31 -9,71
Median [cm] -10,00 -11,00 -6,50 -7,00 -13,00 -9,00
Varianz 7,97 13,51 7,99 9,48 15,39 18,17
Variationskoeffizient [%] 27,80 33,88 42,22 42,33 29,48 43,90
Autokorr.länge [m] 8,80 25,60 11,90 –– 9,40 5,40
Nuggeteffekt 0,78 0,80 0,61 –– 0,73 0,76
AhBv- und Bs-(Bh-)Horizonte AhBv AhBv BhsBsv BshBhs BhsBsv BshBhs
Mittelwert [cm] -27,33 -24,07 -16,12 -14,57 -23,91 -18,05
Median [cm] -27,00 -23,50 -15,00 -13,50 -23,00 -17,00
Varianz 36,01 39,43 28,11 18,17 33,79 30,85
Variationskoeffizient [%] 21,95 26,09 32,90 29,26 24,31 30,78
Autokorr.länge [m] 11,00 7,62 4,50 1,07 4,87 7,14
Nuggeteffekt 0,62 0,72 0,73 0,62 0,44 0,44
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die Oberbodendurchwurzelung bestimmt. Der Bestandes
niederschlag ist von der örtlichen Bestandesdichte, der 
Interzeptionsverdunstung und Kronenrauhigkeit abhängig. 
Obwohl nicht davon ausgegangen werden kann, dass Kro-
nen- und Bestandesniederschlagsmuster lotrecht deckungs-
gleich sind, wurde vermutet, dass die Variabilität der Ober-
bodenfeuchte in den Naturwäldern größer ist, weil auch o. g. 
Bedingungen, vor allem die Bestandesstruktur, diverser sind 
(Kap. 4.1). Eine zeitgleiche Probenahme bei idealen Witte-
rungsbedingungen konnte nur in den Kiefernbeständen er-
folgen (Kap. 2.3.5). Dort zeigt sich, dass sowohl nach einer 
Regenperiode als auch nach Trockenheit eine höhere Vari
abilität im Naturwald vorliegt (Tab. 7).

Die mittlere Trockenrohdichten (TRD) zwischen Natur- und 
Wirtschaftswäldern unterscheiden sich nicht (Eiche, Kiefer) 
bzw. entsprechen nicht der Erwartung (BN > BW). Auch das 
90-Perzentil weist nicht auf deutlich höhere maximale Bo-
dendichten in den Wirtschaftswäldern hin und stellt sich bei 
Buche sogar andersherum als vorhergesagt dar. Der Vari
ationskoeffizient der TRD ist in den Naturwäldern von Buche 
und Kiefer größer als in den entsprechenden Wirtschafts-
wäldern. Bei der Spannweite ergibt sich ein ähnliches Bild 
(Tab. 7).

4.3.3	 Bodenreaktion
Die Berechnung mittlerer pH-Werte erfolgte über die Mit
telung der delogarithmierten Einzelwerte (= Protonen­gehalte) 
und anschließende Logarithmierung des Protonengehaltes 
(pH-Wert). Der Variationskoeffizient wurde für die Protonen-
gehalte ermittelt (Tab. 6, Abb. 11  –  13). Deutliche, tiefen
stufenunabhängige Unterschiede zwischen Naturwald- und 
Wirtschaftswaldvarianten bestehen nicht. In den Natur
wäldern zeichnen sich aber im Oberboden relativ größere 
Variabilitäten ab: Bezieht man die Einzelwerte von 0 – 5 cm 
auf den mittleren Variationskoeffizienten des Gesamtprofils 
(0 – 40 cm), liegen diese in den Naturwäldern über denen 
der Wirtschaftswälder (BN: 182,86; BW: 142,90; EN: 123,96; 
EW: 106,58; KN: 88,98; KW: 81,78 %).

Auch die Autokorrelationslängen variieren in den verschiede-
nen Tiefenstufen teilweise stark und zeigen keine einheitliche 
Tiefen- oder Hemerobietrends an. Gegenüber den entspre-
chenden Wirtschaftswäldern sind sie im Kiefern-Naturwald 
in allen Tiefen, bei Buche nur im oberen und bei Eiche nur im 
unteren Profilausschnitt größer (Tab. 6, Abb. 15).

Mit Ausnahme des Bestandes KW ist der Nuggeteffekt beim 
pH-Wert mit < 50 % im Allgemeinen und in den Naturwäldern 
im Besondern relativ klein (Tab. 6, Abb. 14).

4.3.4	 Organische Bodensubstanz
Der Variationskoeffizient des Gehaltes an organischer 
Bodensubstanz (im Folgenden syn. Humusgehalt) ist in den 
Naturwäldern von Buche und Eiche in (fast) allen Tiefenstu-
fen höher als in den Wirtschaftswaldvarianten. Zwischen 
den Kiefernvarianten besteht kein einheitlicher Trend über 
alle Tiefen hinweg. Der Variationskoeffizient im Kiefern-
­Naturwald ist nur im Oberboden größer als im entsprechen-
den Wirtschaftswald auf schwach entwickeltem Regosol bei 
sehr geringem mittlerem Humusgehalt. Im Oberboden nimmt 
die Variabilität von den Buchen- (BW, BN) über die Eichen- 
(EW, EN) hin zu den Kiefernbeständen (KN, KW) zu. Sie ist 

Abb. 8:	 Mächtigkeit der organischen Auflage [cm]. 

Fig. 8:	 Thickness of organic layer [cm].

Abb. 9:	 Untergrenze des A- (Ah, Aeh, Ahe, Ae) Horizontes [cm].

Fig. 9:	 Depth of A (Ah, Aeh, Ahe, Ae) horizon [cm].

Abb. 10:	 Untergrenze des AhBv- (Buche) bzw. Bsh-Horizontes (Ei, 
Ki) [cm].

Fig. 10:	 Depth of AhBv (beech) resp. Bsh horizon (oak, pine) 
[cm].



Naturnähe-Indikatoren

67Waldökologie, Landschaftsforschung und Naturschutz 7 (2009)

AFSV

Tab. 5:	 Statistische Kennzahlen der aktuellen Oberbodenfeuchte nach Niederschlags- bzw. Trockenperiode (0 – 10 cm, n = 49) und 
Variabilität der Trockenrohdichte (0 – 5 cm, n = 49).

Table 5:	 Statistical indexes of actual topsoil moisture after a period of precipitation and drought (0 – 10 cm, n = 49), respectively;  variability 
of dry soil density (0 – 5 cm, n = 49).

aktuelle Feuchte nach Niederschlagsperiode BN* BW* EN* EW* KN KW
Mittelwert [Massen-%] 16,77 10,10 15,32 13,26 10,81 10,44
Median [Massen-%] 16,53 9,86 14,65 11,85 10,43 10,52
Varianz 16,989 3,994 18,696 24,790 17,780 7,093
Variationskoeffizient [%] 24,58 19,79 28,23 37,55 39,00 25,50
aktuelle Feuchte nach Trockenheitsperiode
Mittelwert [Massen-%] 10,43 7,25 10,78 10,13 9,51 8,50
Median [Massen-%] 9,88 6,89 10,38 9,93 9,40 8,70
Varianz 5,658 3,054 4,969 2,308 8,912 4,965
Variationskoeffizient [%] 22,81 24,09 20,68 15,00 31,39 26,22
Trockenrohdichte
Mittelwert [g cm-1] 1,27 1,16 1,06 1,10 1,29 1,30
Median [g cm-1] 1,29 1,14 1,09 1,11 1,33 1,33
Varianz 0,0241 0,0164 0,0237 0,0267 0,0147 0,0082
Variationskoeffizient [%] 12,20 11,16 14,46 14,82 9,42 6,95
Spannweite 0,90 0,71 0,63 0,72 0,61 0,49
10-Perzentil [g cm-1] 1,09 1,01 0,80 0,87 1,14 1,17
90-Perzentil [g cm-1] 1,43 1,30 1,26 1,30 1,39 1,40
* Zuordnung der Probenahmen „Oberbodenfeuchte“ zu den Varianten „nach Niederschlags-“ und „nach Trockenheit“ erfolgte nachträglich 

anhand der Mittelwerte
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Abb. 11 – 13:	 Variations­koeffizient der Protonengehalte in verschiedenen Tiefen der Buchen-, Eichen- und Kiefernbestände [%].

Fig. 11 – 13:	 Coefficient of variation of the proton concentration in different soil depths of beech, oak and pine stands [%].

Abb. 14:	 Variogramm des pH-Wertes in 0  –  5  cm im Buchen-
Wirtschaftswald. 

Fig. 14:	 Variogram of pH value in 0 – 5 cm depth in natural forest 
of beech.
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Abb. 15:	 Autokorrelationslängen des pH-Wertes in verschiedenen 
Bodentiefen der Buchen-, Eichen- und Kiefernbestände 
[m]. 

Fig. 15:	 Ranges of pH value in different depths of beech, oak and 
pine stands [m].
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aber auch im Unterboden von EN (und KW) äußerst hoch 
(Tab. 6, Abb. 16 – 18).

In den Naturwäldern von Buche und Eiche sind – wie bei den 
Variationskoeffizienten – in nahezu allen Tiefenstufen auch 
größere Autokorrelationslängen als gegenüber den bewirt-
schafteten Flächen nachzuweisen. Demgegenüber weist der 
Kiefernwirtschaftswald ausgesprochen große Autokorrelati-
onslängen auf (im Oberboden 15 – 20 m gegenüber 3,50 m 
in KN). Im Kiefern-Naturwald ist die hohe Variabilität des 

Humusgehaltes also mit relativ kurzen Ranges verbunden. 
(Tab. 6, Abb. 20).

Beim Humusgehalt sind die Streuung der Variogrammpunkte 
und der Nuggeteffekt mit ca. 70 % wesentlich größer (Tab. 
6, Abb. 19) als beim pH-Wert (Tab. 6, Abb. 14). Das bedeu-
tet, dass die raumgebunden Muster und Interkorrelationen 
schwächer ausgebildet sind. In den Buchenbeständen ist ein 
Tiefengradient der Variogrammstreuung und Nugget-Varian-
zen festzustellen, d. h. dass der Anteil nicht-erklärbarer Vari-
anz im Oberboden groß ist und mit der Tiefe abnimmt.

Tab. 6:	 Statistische Kennzahlen der pH-Werte und Humusgehalte (n = 221).

Table 6:	 Statistical indexes of pH value and humus content (n = 221).

pH-Wert bzw. Protonengehalt Gehalt an organischer Bodensubstanz
Tiefe
[cm] BN BW EN EW KN KW BN BW EN EW KN KW

Mittelwert
(bei pH: 
ermittelt 
aus den 
Protonen-
gehalten)

0 – 5
5 – 10
10 – 15
15 – 20
20 – 25
25 – 30
30 – 40 

3,67
3,77
3,89
4,00
4,08
4,13
4,12

3,37
3,50
3,74
3,93
4,03
4,11
4,16

3,27
3,45
3,67
3,90
4,02
4,08
4,06

3,19
3,45
3,80
4,08
4,19
4,24
4,20

2,95
3,19
3,51
3,86
4,10
4,22
4,28

2,92
3,18
3,49
3,81
4,04
4,16
4,25

4,31
2,47
1,91
1,59
1,35
1,14
0,98

6,30
3,48
2,41
1,89
1,56
1,28
0,97

5,84
2,53
1,85
1,52
1,33
1,21
0,81

4,51
2,46
1,97
1,77
1,54
1,29
0,94

6,33
2,60
2,10
2,12
1,64
1,22
0,84

4,90
2,26
2,09
1,74
1,41
1,11
0,81

Median
(bei pH: 
aus pH-
Werten)

0 – 5
5 – 10
10 – 15
15 – 20
20 – 25
25 – 30
30 – 40

3,68
3,78
3,89
4,01
4,08
4,13
4,15

3,39
3,53
3,78
3,97
4,06
4,12
4,17

3,28
3,48
3,69
3,97
4,09
4,16
4,16

3,20
3,48
3,90
4,16
4,25
4,28
4,28

2,95
3,18
3,62
4,01
4,21
4,29
4,35

2,93
3,18
3,59
3,96
4,14
4,24
4,31

3,89
2,33
1,84
1,51
1,29
1,08
0,88

5,98
3,12
2,31
1,87
1,54
1,27
0,95

5,02
2,32
1,74
1,42
1,21
0,99
0,70

4,11
2,29
1,90
1,73
1,49
1,26
0,89

5,06
2,29
2,01
2,02
1,57
1,17
0,80

4,09
2,01
1,95
1,68
1,36
1,01
0,70

Varianz

0 – 5
5 – 10
10 – 15
15 – 20
20 – 25
25 – 30
30 – 40

/ / / / / /

2,494
0,512
0,247
0,200
0,126
0,102
0,128

3,728
1,743
0,325
0,111
0,085
0,071
0,057

10,943
0,956
0,303
0,228
0,728
4,751
0,194

2,699
0,759
0,152
0,101
0,115
0,102
0,097

13,515
3,595
0,231
0,440
0,190
0,094
0,053

8,648
0,769
0,556
0,311
0,182
0,234
0,482

Variations
koeffi­zient 
(bei pH: 
Protonen
gehalte) 
[%]

0 – 5
5 – 10
10 – 15
15 – 20
20 – 25
25 – 30
30 – 40

50,54
40,32
36,29
34,85
32,23
31,23
39,22

38,81
43,57
47,61
37,59
30,59
23,09
30,31

32,41
32,13
38,49
47,01
52,29
57,99
61,88

30,94
42,72
61,34
63,96
54,27
40,01
111,39

29,85
44,84
68,66
88,69
67,30
48,56
43,21

29,35
38,58
67,09
78,40
70,60
58,71
50,55

36,67
28,93
26,00
28,19
26,27
28,17
36,62

30,66
37,99
23,68
17,63
18,70
20,76
24,70

56,63
38,72
29,81
31,42
63,90
180,74
54,07

36,39
35,38
19,80
17,94
22,08
24,66
33,19

58,07
73,05
22,85
31,31
26,54
24,97
27,43

59,98
38,77
35,71
32,01
30,26
43,74
85,65

Auto
korrela
tionslänge 
[m]

0 – 5
5 – 10
10 – 15
15 – 20
20 – 25
25 – 30
30 – 40

5,51
4,80
3,42
2,82
2,40
2,58
2,34

5,16
1,20
1,80
4,80
9,96
9,96

(2,52/
8,00)*

––
2,03
4,05
4,05
7,20
8,64
8,64

11,44
7,80
––

1,64
2,05
2,05
2,46

7,32
9,18
8,33
7,56

10,54
17,76
19,91

4,20
2,88
6,24
6,84
6,96
4,80
––

8,40
3,89
4,44
4,74
5,67
3,18

10,20

1,64
1,15
2,42
2,42
1,86
2,03
2,03

7,20
4,70
6,24
5,64
5,22
––

5,35

6,40
5,18
2,79
3,81
2,75
5,39
6,48

3,62
––

3,34
5,83
4,54
7,03
6,48

15,12
19,68
16,20
8,28
8,40
8,40
8,64

Nugget-
effekt

0 – 5
5 – 10
10 – 15
15 – 20
20 – 25
25 – 30
30 – 40

0,38
0,54
0,11
0,25
0,10
0,21
0,19

0,64
0,20
0,47
0,40
0,62
0,56

(0,29/
0,53)*

––
0,19
0,42
0,41
0,52
0,41
0,34

0,43
0,71
––

0,35
0,32
0,20
0,70

0,54
0,28
0,26
0,52
0,61
0,63
0,80

0,78
0,72
0,52
0,58
0,70
0,87
––

0,71
0,41
0,60
0,70
0,65
0,69
0,45

0,74
0,54
0,71
0,73
0,66
0,61
0,20

0,90
0,84
0,75
0,62
0,72
––

0,83

0,81
0,70
0,67
0,67
0,82
0,75
0,60

0,56
––

0,62
0,57
0,60
0,55
0,79

0,79
0,58
0,80
0,74
0,80
0,67
0,69

–– nicht modellierbar, * Variogramm mit geschachtelter Struktur (erste/zweite)
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4.3.5	 Kationenaustauschkapazität
Kationenaustauschkapazität und Sättigungsgrade wurden 
in den Beständen BW, EW, KN und KW an allen 221 Pro-
bepunkten in den Tiefenstufen 0 – 5, 10 – 15, 30 – 40 cm 
untersucht. In BN und EN erfolgte die Analyse nur an den 49 
Intensivuntersuchungspunkten in 0 – 5 cm Tiefe.

Die Kationenaustauschkapazität ist in Sandböden im We-
sentlichen an die Humussubstanz gebunden. So sind wie 
beim Humus Variabilität und Autokorrelationslängen der 
AKe in KW am höchsten (Ausnahme Variationskoeffizient in 
0 – 5 cm, Tab. 7) und in den Naturwäldern von Buche und 
Eiche (Oberboden) größer als in den entsprechenden Wirt-
schaftswäldern. Auch der Nuggeteffekt ist bei der AKe durch 
relativ hohe Werte gekennzeichnet.

4.3.6	 Basensättigung und Sättigungsgrade 
einzelner Elemente

Bei Elementkonzentrationen oder -sättigungsgraden werden 
vergleichsweise sehr hohe Variationskoeffizienten in Humus-
auflage und oberen Mineralboden festgestellt. Nach einer 
Literaturrecherche werden von Grigal et al. (1991) für Ca 
18 – 35 %, Mg 14 – 45 % und K 19 – 70 (181) % angegeben. 
Die Angaben von Tabelle 8 lassen sich in dieses Spektrum 
einordnen.

Bei der Basensättigung sind die Variabilitäten und in der 
Regel auch die Autokorrelationslängen im Kiefern-Naturwald 
größer als im Wirtschaftswald (Tab. 8). Für den Buchen- und 
Eichen-Naturwald lassen sich Aussagen nur für den Vari-

ationskoeffizienten der obersten Tiefenstufe machen. Auch 
diese Naturwald-Bestände erweisen sich hinsichtlich der 
­Basensättigung variabler als ihre Refernzbestände. Der Nug-
geteffekt ist mit bis zu 83 % im Allgemeinen relativ hoch. Ei-
ne Ausnahme bildet der Oberboden der Kiefernbestände mit 
vergleichsweise starker räumlicher Autokorrelation (0 – 5 cm:  
≤ 40 %).

Zu ähnlichen Ergebnissen führt die Analyse der Variabilität 
und räumlichen Muster der Sättigung der basischen Ca- und 
Mg-Ionen (Tab. 8), während die Autokorrelationslängen bei 
Na und K in KW – insbesondere im Unterboden – sehr groß 
sind bzw. sich aufgrund geringer Konzentration (Nachweis-
grenze) nicht ermitteln lassen (Tab. 8). Auch die Sättigungs-
grade der sauer reagierenden Elemente variieren in den 
Natur- stärker als in den Wirtschaftswäldern (Tab. 8). Die 
Fe-Sättigung streut in den Buchenbeständen am stärksten, 
die von Mn in den Eichen- und Kiefernbeständen. Die Auto-
korrelationslängen der Mn-Sättigung ähneln auf den Flächen 
der der Basensättigung. So sind in KN gegenüber KW grö-
ßere Autokorrelationen nachzuweisen (Tab. 8). Analog der 
Verhältnisse bezüglich Humusgehalt, AKe und K-Sättigung 
ist aber die Autokorrelationslänge bei der Al-Sättigung in KN 
kleiner als in KW. Für die Fe-Sättigung ließen sich die Auto-
korrelationslängen nicht immer modellieren.

4.3.7	 Kohlenstoff- und Stickstoffgehalt sowie 
C/N-Verhältnis

Der Kohlenstoff- und Stickstoffgehalt stehen in enger Bezie-
hung zum Humusgehalt. C- und N-Gehalte sowie das C/N-
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Abb. 16 – 18:	 Variations­koeffizient des Humusgehaltes in verschiedenen Tiefen der Buchen-, Eichen- und Kiefernbestände [%].

Fig. 16 – 18:	 Coefficient of variation of humus content in different depths of beech, oak and pine stands [%].
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Abb. 20:	 Autokorrelationslängen des Humusgehaltes in verschie-
denen Bodentiefen der Buchen-, Eichen- und Kiefern
bestände [m].

Fig. 20:	 Ranges of humus content in different depths of beech, 
oak and pine stands [m].

Abb. 19:	 Variogramm des Humusgehaltes in 0 – 5 cm in Fläche 
BN. 

Fig. 19:	 Variogram of humus content in 0 – 5 cm depth in BN.
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Verhältnis weisen auch auf vermeintlich homogenen Stand-
orten sehr heterogene Verteilungen auf (Tab. 9).

Wie beim Humusgehalt (s. Kap. 4.8) ist die Variabilität 
und Autokorrelationslänge des Kohlenstoffgehaltes in den 
Naturwäldern von Buche und Eiche höher als in den Wirt-
schaftswäldern, aber im Kiefern-Naturwald kleiner als im 
Kiefern-Wirtschaftswald (Tab. 9). Ähnlich sind die Relatio-
nen bei Betrachtung des Stickstoffgehaltes, dessen höchste 
Schwankung im Eichen-Naturwald festgestellt wurde. Hohe 
Variabilitäten sind auch in den Kiefernbeständen nachzuwei-
sen (Tab. 9).

Die Variationskoeffizienten für das C/N-Verhältnis sind auf 
jeder Fläche geringer als die der entsprechenden C- und 
N-Gehalte (Tab. 9). Die geringste Variabilität weist der 
Buchenbestand BN, und die höchste der Eichen-Naturwald 
und Kiefern-Wirtschaftswald auf. Im Flächenvergleich erhö-
hen sich die Variationskoeffizienten, je weiter das mittlere 
C/N-Verhältnis ist, also in der Reihefolge BN < BW < EN/EW/
KN < KW. Während der Wert in der Naturwaldvariante von 
Eiche stärker streut, erweisen sich bei Buche und Kiefer die 
bewirtschafteten Wälder als heterogener.

Die Autokorrelationslängen sind in BN und EN gegenüber 
den bewirtschafteten Varianten groß, zwischen KN und KW 
ist es wieder umgekehrt. 

Auffällig ist, dass der Nuggeteffekt mit 35  –  57  % für das 
C/N-Verhältnis deutlich niedriger als beim C- und N-Gehalt 
ist (Tab. 9).

5	 Diskussion

5.1	 Unterschiede zwischen Beständen 
unterschiedlicher Baumarten im 
Hinblick auf Bodenheterogenität

Das Probeflächendesign erlaubt die Untersuchung des Ein-
flusses von Bewirtschaftung (Hemerobie) innerhalb eines 
Bestandestyps (Hauptbaumart, Ökosystem, Kap. 5.2) und 
den Vergleich verschiedener Bestandestypen auf Sand-
böden untereinander. Als Edifikatoren prägen die (Haupt-) 
Baum­arten das Ökosystem durch spezifische ober- und 
unterirdische Struktureigenschaften, Stoffflüsse und Pro-
zessabläufe. Einzelbaum und lokale Bestandesstrukturen 
wirken sich je nach bestandesbildender Baumart auf andere 
Ökosystemkompartimente aus. Die Vegetatationsstruktur ist 
bei homogenem Ausgangssubstrat eine wichtige Ursache 
der kleinräumigen Bodenheterogenität (Kap. 7.2.2 in Horn-
schuch & Riek 2009) und beeinflusst die mittlere Ausprägung 
und die räumlichen Muster von Bodeneigenschaften, z. B. 
Anzahl, Größe und Kontrast von „patches“ (microsites). Be-
standestypische Unterschiede betreffen nicht nur die Maß-
stabsebene einzelbaumbezogener Strukturen, sondern auch 
raum-zeitliche Eigenschaften der Waldtextur des Ökosystems 
im Zusammenhang des Mosaik-Zyklus (Remmert 1991, Kor-
pel 1995). Die Befunde zur Diversität und Heterogenität von 
Bodenkennwerten müssen daher vor dem Hintergrund der 
charakteristischen Bestandesstruktur von Buchen-, Eichen- 
und Kiefernökosystemen interpretiert werden. Ergebnisse 
der bestandesstrukturellen Urwaldforschung verschiede-
ner Ökosysteme finden sich z. B. in Leibundgut (1993) und 
Korpel (1995). Auch in bewirtschafteten Hochwäldern sind 

Tab. 7:	 Statistische Kennzahlen der effektiven Kationenaustauschkapazität und der Basensättigung (n = 221, in BN und EN n = 49).

Table 7:	 Statistical indexes of effective cation exchange capacity and base-saturation (n = 221, in BN and EN n = 49).

Kationenaustauschkapazität Basensättigung
Tiefe 
[cm] BN BW EN EW KN KW BN BW EN EW KN KW

Mittelwert
[µmol g-1 
Bod. bzw. %]

0 – 5 3,161 3,004 2,593 2,162 2,283 2,205 51,59 38,48 24,87 14,95 22,66 20,81
10 – 15 n. a. 1,746 n. a. 1,550 1,333 1,449 n. a. 12,40 n. a. 8,05 10,43 7,42
30 – 40 n. a. 0,953 n. a. 0,816 0,472 0,562 n. a. 11,30 n. a. 10,45 12,05 9,13

Median
[µmol g-1 
Bod. bzw. %]

0 – 5 2,711 2,986 2,305 2,104 1,959 1,963 46,78 36,85 19,34 13,71 20,89 19,87
10 – 15 n. a. 1,707 n. a. 1,531 1,338 1,427 n. a. 11,39 n. a. 7,60 8,90 6,94
30 – 40 n. a. 0,942 n. a. 0,739 0,440 0,521 n. a. 10,77 n. a. 9,39 10,56 8,81

Varianz 
0 – 5 2,367 0,324 0,859 0,159 0,915 0,698 362,35 158,01 224,68 92,62 91,42 60,39

10 – 15 n. a. 0,089 n. a. 0,072 0,067 0,127 n. a. 27,12 n. a. 80,74 22,33 7,92
30 – 40 n. a. 0,027 n. a. 0,078 0,021 0,030 n. a. 10,62 n. a. 96,64 35,11 4,67

Variations
koeffizient 
[%]

0 – 5 48,67 18,95 35,75 18,43 41,89 37,91 36,90 32,66 60,28 35,93 42,20 37,35
10 – 15 n. a. 17,05 n. a. 17,35 19,44 24,61 n. a. 42,00 n. a. 27,48 45,31 37,93
30 – 40 n. a. 17,32 n. a. 34,25 30,90 30,93 n. a. 28,84 n. a. 47,91 49,15 23,67

Auto
korrelations
länge [m]

0 – 5 –– 3,24 –– 2,91 2,87 10,80 n. a. 6,48 n. a. 9,18 5,72 3,55
10 – 15 n. a. 5,67 n. a. 1,52 8,46 10,92 n. a. 7,20 n. a. 4,62 5,25 5,68
30 – 40 n. a. 12,41 n. a. 4,97 7,20 –– n. a. 5,50 n. a. 3,03 6,27 4,33

Nugget-
effekt

0 – 5 –– 0,74 –– 0,70 0,67 0,78 n. a. 0,71 n. a. 0,81 0,32 0,40
10 – 15 n. a. 0,68 n. a. 0,40 0,58 0,70 n. a. 0,83 n. a. 0,80 0,70 0,70
30 – 40 n. a. 0,49 n. a. 0,30 0,63 –– n. a. 0,70 n. a. 0,79 0,78 0,68

n. a.: nicht analysiert; –– nicht modellierbar; * aus allen Einzelwerten
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Tab. 8:	 Statistische Kennzahlen der Sättigungsgrade der Elemente (n = 221, in BN und EN n = 49).

Table 8:	 Statistical indexes of cation saturation (n = 221, in BN and EN n = 49).

Tiefe 
[cm] BN BW EN EW KN KW BN BW EN EW KN KW

Ca und Mg Ca Mg

Variations-
koeffizient 
[%]

0 – 5 47,46 40,29 86,06 57,91 56,96 47,32 34,99 30,49 43,42 36,04 36,22 38,66
10 – 15 n. a. 51,35 n. a. 43,00 58,46 60,19 n. a. 63,06 n. a. 37,70 50,84 38,37
30 – 40 n. a. 30,81 n. a. 98,81 68,47 31,59 n. a. 68,24 n. a. 49,32 99,12 47,25

Autokorre
lationslänge 
[m]

0 – 5 n. a. 6,16 n. a. 8,40 6,05 3,98 n. a. 6,82 n. a. –– 5,61 2,84
10 – 15 n. a. 7,70 n. a. 7,20 5,68 4,69 n. a. 5,68 n. a. 4,76 –– ––
30 – 40 n. a. 6,60 n. a. –– 6,60 3,44 n. a. 6,53 n. a. 4,26 –– ––

Nugget-
effekt

0 – 5 n. a. 0,70 n. a. 0,71 0,32 0,37 n. a. 0,74 n. a. –– 0,73 0,70
10 – 15 n. a. 0,82 n. a. 0,63 0,65 0,68 n. a. 0,50 n. a. 0,73 –– ––
30 – 40 n. a. 0,69 n. a. –– 0,83 0,65 n. a. 0,27 n. a. 0,74 –– ––

K und Na K Na

Variations
koeffizient 
[%]

0 – 5 24,41 22,77 36,40 31,19 30,54 30,33 30,44 33,48 48,65 35,65 35,82 28,92
10 – 15 n. a. 42,63 n. a. 31,22 30,56 27,40 n. a. 30,35 n. a. 37,13 45,57 34,62
30 – 40 n. a. 90,18 n. a. 38,22 40,98 33,54 n. a. 60,31 n. a. 41,66 54,77 52,65

Autokorre
lationslänge 
[m]

0 – 5 n. a. 6,46 n. a. 4,97 3,69 4,47 n. a. 23,28 n. a. 3,03 7,10 4,05

10 – 15 n. a. 16,20 n. a. 3,55 2,88 3,6 / 
17,0* n. a. 9,13 n. a. 3,55 –– 3,55

30 – 40 n. a. 9,48 n. a. 4,19 4,1 / 
10,5* 39,78 n. a. 4/17* n. a. 2,77 –– 33,60

Nugget-
effekt

0 – 5 n. a. 0,53 n. a. 0,70 0,78 0,83 n. a. 0,46 n. a. 0,56 0,50 0,76
10 – 15 n. a. 0,62 n. a. 0,64 0,50 0,41* n. a. 0,52 n. a. 0,76 –– 0,60
30 – 40 n. a. 0,64 n. a. 0,40 0,42* 0,36 n. a. 0,35* n. a. 0,51 –– 0,75

Al und Fe Al Fe

Variations
koeffizient 
[%]

0 – 5 52,16 27,96 24,00 9,14 18,32 14,50 52,16 27,96 24,00 9,14 18,32 14,50
10 – 15 n. a. 7,85 n. a. 4,66 9,26 8,42 n. a. 7,85 n. a. 4,66 9,26 8,42
30 – 40 n. a. 4,28 n. a. 6,67 6,61 3,39 n. a. 4,28 n. a. 6,67 6,61 3,39

Autokorre
lationslänge 
[m]

0 – 5 n. a. 5,99 n. a. 8,88 5,89 6,00 n. a. 7,92 n. a. 5,68 2,8 / 
6,0* 8,40

10 – 15 n. a. 7,70 n. a. –– 4,90 7,20 n. a. 7,56 n. a. 10,80 11,90 ––
30 – 40 n. a. 7,70 n. a. 3,83 3,55 4,26 n. a. 43,12 n. a. 3,55 –– 8,40

Nugget-
effekt

0 – 5 n. a. 0,79 n. a. 0,74 0,37 0,37 n. a. 0,80 n. a. 0,61 0,39 0,60
10 – 15 n. a. 0,63 n. a. –– 0,44 0,50 n. a. 0,60 n. a. 0,68 0,53 ––
30 – 40 n. a. 0,65 n. a. 0,70 0,65 0,47 n. a. 0,54 n. a. 0,63 –– 0,70

Mn Mn

Variations
koeffizient 
[%]

0 – 5 52,16 27,96 24,00 9,14 18,32 14,50
10 – 15 n. a. 7,85 n. a. 4,66 9,26 8,42
30 – 40 n. a. 4,28 n. a. 6,67 6,61 3,39

Autokorre
lationslänge 
[m]

0 – 5 n. a. 7,70 n. a. 14,62 3,69 1,23
10 – 15 n. a. 5,35 n. a. 5,04 8,40 7,32
30 – 40 n. a. 6,00 n. a. –– 4,26 3,60

Nugget-
effekt

0 – 5 n. a. 0,83 n. a. 0,60 0,67 0,30
10 – 15 n. a. 0,30 n. a. 0,60 0,71 0,66
30 – 40 n. a. 0,34 n. a. –– 0,69 0,30

n. a.: nicht analysiert; –– nicht modellierbar; * Variogramm mit geschachtelter Struktur (erste/zweite)
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Altersstadien mit mehr oder weniger typischen und zeitlich 
stabilen Strukturen zu unterscheiden, ehe sie durch forstli-
che Maßnahmen oder wellenartig erfolgende Absterbepro-
zesse in andere übergehen. Mit zunehmendem Alter erfolgt 
eine zunehmend schärfere kleinräumige Differenzierung der 
Bestandesstruktur, die das Muster von Bodeneigenschaf-
ten nachhaltig prägen kann. Daher erwartet man zwischen 
Buchen-, Eichen- und Kiefern-Ökosystemen spezifische 
Unterschiede in der Ausprägung, Variabilität und Heteroge-
nität bestimmter, nicht nur kurzfristig wandelbarer Kennwer-
te (Bodenvegetationsdecke, Tierartenverteilung), sondern 
auch von Bodeneigenschaften, sofern sie durch historische 
Bewirtschaftungsintensität nicht oder nur schwach überprägt 
wurden (Abb. 21).

5.1.1	 Kompartimente und Einzelparameter
Spezifische Merkmale des Grob- (Polomski & Kuhn 1998) 
und Feinwurzelsystems (Hornschuch et al. 2008) der Bu-
chen (Herzwurzler) sind eine extrem hohe Wurzelintensität 
und ein starker Wurzeldichtegradient in Richtung Zwischen-
stammbereich. Daher kann der lokale Feinwurzelvorrat 
von Buchenbeständen anhand der Stammkoordinaten und 
Baumdimensionen innerhalb eines relativ kleinen „Suchkrei-
ses“ geschätzt werden (Hornschuch & Riek 2007a, optimaler 
Suchkreis = „horizontale Reichweite der Feinwurzelsysteme“ 
in Tab. 10). Kiefern (Pfahlwurzler) durchziehen den Boden 
oberflächennah ausgesprochen weiträumig, weisen einen nur 
schwachen Gradienten zum Stammfuß auf und die Wurzel-
dichte nimmt bis 40 cm Tiefe exponentiell ab. Eichen nehmen 
eine Mittelposition ein, ihre Wurzelverteilung im Mineralbo-
den ist bis in die Tiefe von 30 cm relativ einheitlich. Die Auto-

korrelationslängen des Feinwurzelvorrates (Tab. 3) nehmen 
entsprechend der bestockungstypischen Baumabstände von 
den Eichen- über die Buchen- zu den Kiefernbeständen hin 
ab (Tab. 10). In Tabelle 10 sind neben den mittleren Baum-
abständen auch die horizontale Ausdehnung der Grob- und 
Feinwurzelsysteme den kleinräumigen Mustern bestimm-
ter Oberboden­eigenschaften gegenübergestellt. Die Kiefer 
weist trotz ihrer weitreichenden Seitenwurzeln auch deshalb 
kurze Autokorrelationslängen des Feinwurzelvorrates auf, 
weil ihr Wurzelsystem sensibel und plastisch auf kleinräu-
mige Nährstoffunterschiede reagiert (Clusterung). Daher ist 
der Nuggeteffekt, d. h. die durch räumliche Prozesse nicht 
erklärbare Restvarianz bei Kiefer groß und bei Buche klein 
(Tab. 3). Im Hinblick auf die Variation des Feinwurzelvorra-
tes werden Baumarteneffekte also durch nährstoffbedingte 
­Modifikationen überlagert und die Durchwurzelungsstruktur 
korrespondiert nicht nur mit der Stammverteilung, sondern 
wird auch durch die Bodenheterogenität bestimmt. Die Ver-
teilung der Bodenvegetations-Wurzeln hängt mit der oberir-
dischen Struktur der Bodenvegetationsdecke und diese mit 
der, u. a. durch die Bestandesstruktur bestimmten Ressour-
cenverteilung zusammen.

Entsprechend zunehmender Kronentransparenz in der Rei-
henfolge Buchen- < Eichen- < Kiefernbestände ist auch die 
Bodenvegetation üppiger entwickelt. Sind die Gesamt
deckungsgrade nicht zu hoch (Buche, Eiche) gibt die Vari-
abilität der Deckungsgrade der Bodenvegetation eine Vor-
stellung über die Strukturdiversität des Baumbestandes 
(Tab. 2). Es bestehen enge Korrelationen zwischen dem 
Deckungsgrad der Kraut- und Moosschicht bzw. qualitativen 
Merkmalen der Bodenvegetationsdecke (Muster der Artprä-
senz, Artdominanz, β-Diversität) und den Kronenverhältnis-

Tab. 9:	 Statistische Kennzahlen des Kohlenstoff- und Stickstoffgehaltes und des C/N-Verhältnisses in 0 – 5 cm Tiefe (n = 221).

Table 9:	 Statistical indexes of carbon and nitrogen content and C:N ratio in 0 – 5 cm depth (n = 221).

Kohlenstoffgehalt BN BW EN EW KN KW
Mittelwert [%] 2,449 3,496 3,298 2,578 3,693 3,093
Median [%] 2,186 3,312 2,900 2,344 2,897 2,408
Varianz 0,927 1,273 3,217 0,911 5,070 4,197
Variationskoeffizient [%] 39,33 32,27 54,39 37,02 60,97 66,23
Autokorrelationslänge [m] 12,60 (2,49) 6,60 (4,20) 3,98 12,92
Nuggeteffekt 0,50 (0,71) 0,85 (0,76) 0,58 0,74
Stickstoffgehalt
Mittelwert [%] 0,145 0,201 0,138 0,103 0,167 0,101
Median [%] 0,135 0,193 0,116 0,095 0,138 0,087
Varianz 0,003 0,004 0,008 0,002 0,010 0,003
Variationskoeffizient [%] 35,46 33,32 62,80 39,63 58,96 56,58
Autokorrelationslänge [m] 26,40 (2,20) 6,60 (2,17) 3,62 10,88
Nuggeteffekt 0,69 (0,82) 0,82 (0,64) 0,67 0,84
C/N-Verhältnis
Mittelwert 16,80 17,63 24,79 25,62 22,36 29,95
Median 16,72 17,85 23,84 25,22 22,07 29,29
Varianz 2,42 4,31 13,45 9,34 7,53 27,60
Variationskoeffizient [%] 9,26 11,79 14,80 11,93 12,27 17,54
Autokorrelationslänge [m] 7,20/25,00* 6,00 7,20 2,35 7,80 18,48
Nuggeteffekt 0,37* 0,48 0,56 0,35 0,57 0,43

–– nicht modellierbar; (…) Modellanpassung vage, * geschachtelte Struktur
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sen (Hornschuch & Riek 2007a). Die Buchenflächen weisen 
die geringsten Evennesswerte auf, die Eichenbestände die 
höchsten (Tab. 2). Nach Haeupler (1982) dominiert die Buche 
in artenarmen, sehr bodensauren Buchenwäldern (E nahe 
0,01) absolut und lässt keine äquale Verteilungs-Entropie 
zu, weil am Bestandesgrund Kräuter und Jungbäume in ihrer 
Abhängigkeit gehalten werden. Wie Berechnungen von un-
gewichteten und deckungsgradgewichteten Mittelwerten aus 
den empirischen Zeigerwerten nach Ellenberg et al. (1991) 
und dekadischen Komplexwerten nach Anders et al. (1985) 
zeigen, hat die vergleichsweise geringe Variabilität boden-
chemischer Kennwerte gegenüber den Verhältnissen der  
Kronenstruktur innerhalb der Buchen- aber auch innerhalb 
der lichteren ­Eichen- und Kiefernflächen keinen erkennba-
ren Einfluss auf die Artverteilung und den Deckungsgrad 
der Bodenvegetationsarten (Hornschuch & Riek 2006a, s. a. 
Lister et al. 2000).

In den Buchenbeständen hat das Hinzutreten von anspruchs-
volleren endogäischen Regenwürmern (Hammer & Zeh 2007, 
Zeigerarten und Erhöhung der α-Diversität) zu epigäischen 
Arten, die auch im Rohhumus der Eichen- und Kiefern
bestände zu finden sind, zweifellos mit den weniger sauren 
Bodenverhältnissen zu tun. In Laubbaumbeständen spielt 
außerdem die Ansiedlung von Bodenvegetationsarten als 
attraktive Nahrungsquelle eine Schlüsselrolle (Castin-Buchet 
& André 1998), weshalb der Flattergras-Buchenwald BW – 
obwohl artenärmer, nährstoffärmer und trockener – höhere 
Abundanz- und Biomassewerte als BN aufweist (Tab. 2). 
Die geklumpte Verteilung der Regenwürmer (β-Diversität) 
auf allen Flächen hat zunächst populationsbiologische Ur-
sachen (Dunger & Fiedler 1997), kann aber auch ein Spie-
gelbild der Bodeneigenschaften sein (Ettema & Wardle 
2002). Weil Bestandes- und Lückenstrukturen zu einer dif-
ferenzierten Mineralisierung und Bodenfeuchte beitragen, 
können u.  U. manche Bestandes- mit Regenwurmzönose-

strukturen in Zusammenhang gebracht werden (Gemesi et al. 
1995, Ponge & Delhaye 1995). Sie waren in den Beständen 
BN, BW, EN und EW aber offenbar zu geringfügig und es 
zeigte sich nur eine schwache Präferenz für verschiedene 
Bodeneigenschaften (Hammer & Zeh 2007). Sind die (epigäi-
schen) ­Regenwürmer vorwiegend in der Auflage anzutreffen 
(BW, EN, EW), wird die Beziehung zwischen Bodenmuster 
(z.  B. pH-Wert) und Zönosestruktur durchweg schwächer 
(Schöning 2000).

Die Variationskoeffizienten der Auflagemächtigkeit neh-
men mit steigendem Mittelwert ab, sind in den Kiefernfors-
ten am kleinsten und korrespondieren mit der Angabe von 
Liski (1995) für einen borealen Kiefernbestand mit cv = 25 % 
(Tab. 4). Ebenso decken sich die relativ niedrigen Autokor-
relationslängen zwischen 1,7 und 5 m von anderen Litera-
turangaben für Pinus sylvestris-Bestände (Liski 1995, Bens 
et al. 2006, Penne et al. 2007) und für einen Pinus elliottii-
Bestand (1. Struktur bei ca. 2 m, 2. Struktur bei 38,3 m, Lis-
ter et al. 2000). Wegen dieser kleinräumigen Muster im Ska-
lenbereich von wenigen Metern konnten Riha et al. (1986a) 
und Järvinen et al. (1993) bei einem Probenabstand von 5 m 
keine räumliche Autokorrelation nachweisen. Große Auto-
korrelationslängen und gleichzeitig hohe Nugget-Varianzen 
bezüglich der Mächtigkeit des Ahe-Horizontes (bei EN, EW, 
KN) können möglicherweise durch die Bedeutung vertikaler, 
hydrophobiebedingter Verlagerungsprozesse in bevorzugten 
Leitbahnen (Greiffenhagen 2005) bei gleichzeitig geringem 
Humusgehalt erklärt werden. Horizontale Autokorrelatio-
nen bestünden dann weniger aufgrund nachbarschaftlicher, 
struktureller Beziehungen.

Diese Gründe dürften auch die Ursache dafür sein, dass die 
Untergrenze des Bhs-Illuvialhorizontes (EN, EW, KN, KW) 
kleinräumig stark variiert (Tab. 4). Entsprechend des Mosaiks 
bevorzugter Sickerwasserbahnen werden Huminstoffe und 
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Abb. 21:	 Durch baum- und bestandesspezifische Strukturen kleinräumig differenzierter Einfluss verschiedener Ökofaktoren (links) als 
mögliche Ursache unterschiedlicher Muster von Bodeneigenschaften (rechts, Momentaufnahme).

Fig. 21:	 Influence of small-scale differentiated ecological factors depending on tree species and stand type structures (left) as a possible 
cause of different patterns of soil properties (right, snapshot).
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Sesquioxide unterschiedlich tief verlagert. Demgegenüber 
ist in den Buchenbeständen, wo Podsolierungsprozesse 
keine große Rolle spielen und dieses Horizontmerkmal hier 
enger mit der Durchwurzelungstiefe zusammenhängen dürf-
te (Hornschuch et al. 2008), die Variabilität der Untergrenze 
des AhBv-Übergangshorizont zwar größer, aber auch über 
größere Entfernungen autokorreliert.

Insbesondere im Buchen-Naturwald ist die sehr hohe 
Variabilität des pH-Wertes in 0 – 10 cm Tiefe (Tab. 6) vor 
dem Hintergrund des Basenpumpeneffektes (bei kleinräu-
mig höher anstehender Lehmschicht) und stärkeren Ver-
sauerungstendenzen im Stammfußbereich von Altbuchen 
mit bedeutendem Stammabfluss zu interpretieren, da sich 
enge Korrelationen mit der Stammnähe bzw. dem Struktu-
rindex und dem pH-Wert bis in große Tiefe ergeben (Horn-
schuch & Riek 2007a). Die Bedeutung der Stammverteilung 
und des Stammabflusses für kleinräumige Unterschiede des 
pH-Wertes wurde oft beschrieben (Kap. 7.2.2 in Hornschuch 
& Riek 2009). Im Unterboden kommt es durch die variable 
Tiefe der Lehmschicht in BN (in 16 % der Fälle Lehm bzw. 
Bt-Horizont oberhalb 40 cm) bzw. in EN (Bhs-Horizont hö-
her) zu einem erneuten, aber geogen bedingten Anstieg 
der Streuung. Insgesamt zeichnen sich reife Kiefernwälder 
durch niedrigere Variationskoeffizienten des pH-Wertes aus. 
So stellten Lister et al. (2000) einem 40 Jahre alten Pinus 
elliottii-Bestand Autokorrelationslängen um 3,3 m fest. Die 
hohen Autokorrelationslängen des pH im Unterboden von KN 
und BW sind möglicherweise auf das einheitliche Substrat 
der Dünen (KN) bzw. oder Sandersande (BW) zurückzufüh-
ren, während die heterogene Bestandesstruktur (KN) oder 
einmalige, frühere Bodenbearbeitung (BW) den Oberboden 
kleinräumiger differenziert hat.

Die Zusammenhänge zwischen dem Gehalt an organischer 
Bodensubstanz und der Bestandesstruktur (Hornschuch & 
Riek 2007a) dürften sich bei Buche und Eiche auf das gegen-
über Kiefer stärker stammzentrierte Durchwurzelungsregime 
zurückführen lassen, indem der laufende Wurzelumsatz im 
Stammbereich zu höheren Gehalten führt. In den Kiefernbe-
ständen spielt das Muster der Streunachlieferung, verbunden 
mit einer mächtigen Ofh-Lage eine Rolle (ähnliche Ranges 
von Humusgehalt, Tab. 6 und Ofh-Mächtigkeit, Tab. 4, 10). 
Der Befund einer sehr geringen Autokorrelationslänge im 
Kiefern-Naturwald (3,50  m) und einer sehr hohen im Kie-
fern-Wirtschaftswald (bis 20  m) weicht von der Erwartung 
ab, korrespondiert aber mit Erkenntnissen zur Variabilität der 
Ofh-Mächtigkeit und Feinwurzelstruktur der Bestände. Wäh-
rend sich die lokale Feinwurzeldichte im homogenen Alters-
klassenbestand KW am besten unter Berücksichtigung der 
Verhältnisse innerhalb eines möglichst großen Umkreises 
(r ≥ 10 m) schätzen ließ, stand die Wurzelverteilung im Be-
stand KN mit einzelnen sehr groß dimensionierten Bäumen 
in keinem Zusammenhang mit der Stammverteilung mehr 
(Hornschuch & Riek 2007a, Hornschuch et al. 2008). Da 
auch im unteren Teil des Profils von KW die Autokorrelations
längen auffallend hoch sind (Abb. 20), kann auch an einen 
Zusammenhang mit der Durchwurzelungsstruktur gedacht 
werden, die im sehr nährstoffarmen Boden für Kiefer relativ 
intensiv und gleichmäßig ist. Schließlich könnten auch die 
vorhandenen Holzkohlespuren Ursache für hohe Autokorre-
lationslängen des Humusgehaltes im Oberboden sein, der 
über den Glühverlust ermittelt wurde. Die Autokorrelations-
längen des Humusgehaltes sind zwischen beiden Buchen-
beständen sehr unterschiedlich. Im ungestörten Bestand 
BN entsprechen sie dem mittleren Baumabstand bzw. opti-
malen Suchkreisradius für die Feinwurzelschätzung, in BW 

Tab. 10:	 Mittlere Baumabstände, Wurzelausdehnung und Autokorrelationslängen einiger Bodenparameter der konkreten Untersuchungs-
flächen.

Table 10:	 Average distance of trees, root area and ranges from some soil properties of the examination sites.

mittlerer Baumabstand 
bei Gleichverteilung im 

Dreiecksverband [m]

Radius Wurzel
ausdehnung 
im Locker

sediment [m]

Autokorrelationslänge [m]

0 – 40 
cm

0 – 5 cm (1. Zahl)
0 – 40 cm (gemittelt, 2. Zahl)

0 – 5 
cm

Ertrags
tafel1 Urwald Unters.-

Fläche5
Skelett
wurzeln6

Fein
wurzeln7

Fein
wurzeln

Ofh-
Mäch-
tigk.

pH-
Wert

o. S.-
Gehalt AKe8 BS8

C-
Gehalt

N-
Gehalt

Buche 5,93
(120 J.)

6,812

5,07; 
6,61;
6,373

5,374

BN
5,77 2,70 –

5,70

8,5 9,24 12,72 5,51
3,41

8,40
5,79 n. a. n. a. 12,60

26,40

BW
7,63 8,0 7,32 3,82 5,16

5,06
1,64
1,94

3,24
7,11

6,48
6,39

2,49
2,20

Eiche 8,17
(140 J.)

13,332

4,08; 
7,293

EN
3,79 2,80 –

20,00

8,0 12,06 7,84 ––
5,77

7,20
5,73 n. a. n. a. 6,60

6,60

EW
5,15 ≥ 10,0 12,96 3,88 11,44

5,01
6,40
4,69

2,91
3,13

9,81
5,61

4,20
2,17

Kiefer 4,95
(100 J.) ≥ 3,102

KN
3,99 4,70 –

23,50

–– 4,80 4,74 7,32
11,5

3,62
5,14

2,87
6,18

5,72
5,75

3,98
3,62

KW
4,41 ≥ 10,0 4,80 7,00 4,20

5,32
15,12
12,1

10,8
10,86

3,55
4,52

12,92
10,88

1 2. Ertragsklasse, mäß. Durchforstung, verbl. + ausscheid. Bestand (Schober 1987), Baumalter entspr. Optimalphase Urwald; 2 Leibundgut 
(1993), Optimalphase, Buche: Kukavica (Serbien), Eiche: Prašnik (Slawonien), Kiefer: Pfinwald (Wallis); 3 Korpel (1995), Buche (Derbholz): 
Vihorlat/Kyov (Slowakei), Rožok (Slowakei), Havešová (Slowakei); Eiche (Derbholz): Boky (Slowakei), Kašivárová & Lesná (Slowakei);  
4 Drössler (2006) Havešová (Slowakei); 5 BHD ≥ 2 cm; 6 „vertikale Ausdehnung, Länge“ nach Polomski & Kuhn (1998), Baumalter > 60 Jah-
re; 7 optimaler Suchkreis für Feinwurzelmodellierung (Hornschuch & Riek 2007a); 8 Mittelwert aus Tiefenstufen 0 – 5, 10 – 15, 30 – 40 cm;  
n. a.: nicht analysiert; –– nicht modellierbar
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sind sie ausgesprochen kurz. In einem Buchenbestand er-
mittelten Schöning et al. (2006) für den Mineralbodenbereich 
0 – 12 cm eine Autokorrelationslänge des Corg-Gehaltes von 
weniger als 5,4 m.

Innerhalb der Flächen lassen sich die Unterschiede zwischen 
den Tiefenstufen schwer interpretieren und können z. T. mit 
der Humusverlagerung vom Aeh- in den Bsh-Horizont zusam-
menhängen. Auch Liski (1995) wies in einem Kiefernbestand 
tiefenstufenabhängig sehr unterschiedliche Autokorrelati-
onslängen des Kohlenstoffgehaltes nach (0 – 10 cm: 1,1 m, 
10 – 20 cm: 5,2 m, 20 – 40 cm: 2,3 m). Die Humusmuster, be-
sonders die tieferer Bodenbereiche, sind aufgrund ihrer Ver-
weildauer beständiger als die des pH-Wertes (Persson et al. 
2000, Schöning 2005). Für relativ größere Nugget-Varianzen 
unterhalb von 12 cm Tiefe in einem mitteldeutschen Buchen-
bestand machen Schöning et al. (2006) die hohe Dynamik 
der DOC-Gehalte aufgrund kleinsträumiger Variabilitäten von 
Porenverteilung und Al- sowie Fe-Hydroxidkonzentrationen 
verantwortlich.

Mit der Trockenrohdichte ist der Humusgehalt innerhalb der 
Tiefenstufe 0 – 5 cm auf hohem Signifikanzniveau negativ 
korreliert (Hornschuch & Riek 2007b). Der Einfluss steigen-
den Humusgehaltes auf die Lagerungsdichte nimmt in der 
Reihenfolge BN/BW > EN/EW > KN/KW ab. Ursache dafür 
ist, dass mit steigender Acidität endogäische Regenwürmer 
mit günstigem Einfluss auf die Gefügestruktur des Mineral-
bodens verschwinden und auch die Besiedlungsdichte durch 
epigäische Arten zurückgeht.

Wie beim pH-Wert und aus den gleichen Gründen wie dort 
bestehen Zusammenhänge zwischen Basensättigung und 
der Bestandesstruktur in den Buchen-, aber auch Kiefern-
beständen (Hornschuch & Riek 2007a). Die an die Bestan-
desstrukturen angelehnten Muster entstehen wahrscheinlich 
durch den sauren Stammabfluss und die Ablösung basisch 
wirkender Kationen aus dem Austauscher im (Buchen-) 
Stamm- oder (Kiefern-) Kronenbereich. Auch kämmen 
Baumkronen trockene Depositionen aus und die Elemente 
werden über das Regenwasser dem Waldboden zugeführt. 
So stellten Seiler & Matzner (1995) fest, dass die Variabilität 
der Niederschlagsmenge in einem Fichtenbestand geringer 
war (Variationskoeffizient =  3  %), als die Konzentrations
unterschiede darin gelöster Elemente (21 – 164 %). Insbeson-
dere die Sulfatkonzentration stand mit der Stammverteilung 
der Fichten (ebd.) oder der Kronentraufe von Kiefern in Zu-
sammenhang (Böttcher et al. 1997). Palmer (1990) ermittelte 
in einem Laubwald innerhalb der wichtigsten Nährelemente 
relativ große Autokorrelationslängen für Kalium, was mit den 
eigenen Befunden gut korrespondiert. Die Autokorrelations-
länge der Basensättigung (Tab. 7) und die vieler Elemente 
(Tab. 8) sind in den Eichenbeständen am größten und in den 
Kiefernbeständen am kleinsten. Damit entsprechen sie den 
mittleren Baumabständen reifer Waldentwicklungsphasen 
bzw. Empfehlungen der Ertragstafel für die entsprechenden 
Baumarten (Tab. 10).

Die C- und N-Gehalte und das C/N-Verhältnis variieren 
innerhalb der Bestände stark (Tab. 9). Auch Klink et al. 
(2008) maßen bei sehr hoher Probenzahl in Humusaufla-
ge und mineralischem Oberboden Variationskoeffizienten 
von bis zu 70 %. Für die Nitrat- (67 – 144 %) und Ammo-
nium-Konzentrationen (52  %) in Kiefernbeständen gilt das 
Gleiche (Laverman et al. 2002). Zusammenhänge bestehen 
zwischen dem C/N-Verhältnis und der Bestandesstruktur 

(stammnahe Buchen- und Kiefernareale mit weitem Verhält-
nis, Hornschuch & Riek 2007a) und zwischen dem Kohlen-
stoff-, Stickstoff- und Humus-Gehalt sowie der Kationenaus­
tauschkapazität (AKe), was bei Sandböden zu erwarten war. 
Daher ergibt sich eine ähnliche Rangfolge der Flächen bei 
Anordnung nach den Variationskoeffizienten entsprechen-
der Kenngrößen. Beim C- und Humus-Gehalt sind auch 
die ermittelten Autokorrelationslängen gleich. Zwischen der 
Autokorrelationslänge des C- bzw. Humusgehaltes und der 
AKe ist die Deckungsgleichheit nur in den Kiefernbeständen 
augenfällig (KN mit kleinem, KW mit ausgesprochen großem 
Muster). Die C- und N-Gehalte in 0 – 5 cm stehen auch mit 
der Mächtigkeit der organischen Auflage in Beziehung (ähn-
lichen Autokorrelationslängen).

Es muss auch berücksichtigt werden, dass besonders die 
leicht veränderlichen Kenngrößen, z. B. der pH-Wert und die 
Elementkonzentrationen im Bodenwasser, einer zeitlichen 
Dynamik unterliegen. In armen Waldböden kann auch das 
räumliche Muster der Nährstoffverfügbarkeit innerhalb von 
Wochen variieren (Farley & Fitter 1999).

5.1.2	 Zusammenfassung: Bestandestyp und 
Bodenmuster

In Bezug auf pH-Wert (Tab. 6) und auf die Basensättigung 
(BS) (Tab. 7) bzw. die meisten Elementsättigungen (Tab. 8) 
deuten sich Zusammenhänge zur rezenten oder/und be-
standestypischen oberirdischen Bestandesstruktur an. Die 
Autokorrelations­längen der jeweiligen Parameter nehmen 
im Oberboden ähnliche Werte wie die entsprechenden mitt-
leren Stammentfernungen an (Tab. 10). Insbesondere in 
Buchenbeständen besteht wegen des starken Stammabflus­
ses ein Zusammenhang zwischen Säure-Base-Niveau und 
Stammverteilung. Den durchschnittlichen Eichen-Abständen 
(Urwald, Ertragstafel) entsprechen sie jedoch nur im Ober- 
(EW) bzw. Unterboden (EN, pH) und sind ansonsten relativ 
klein. Dieser schwächere Zusammenhang liegt daran, dass 
aufgrund der Kronenarchitektur und der rauhen Borke der 
Eiche i. d. R. kein Niederschlagswasser als Stammabfluss 
den Waldboden erreicht. Der Bestandesniederschlag, der 
auf den Waldboden auftrifft, wird durch die Kronenstruktur 
auch weniger stark als in Buchen- oder Kiefernbeständen 
differenziert. Nur im Traufbereich zeichnet sich eine Er-
höhung ab. Bei Kiefer ist eine Übereinstimmung der Auto
korrelationslänge nur im Bestand KW festzustellen. In KN 
ist die Autokorrelationslänge des pH-Wertes und der BS 
größer als die mittleren Stammabstände. Das kann daran 
liegen, dass ein wesentlicher Teil der Niederschlagsumver-
teilung durch die großdimensionierten Überhälter erfolgt. 
Ein Grund kann auch in der überproportinalen Akkumulation 
schwer zersetzbarer (saurer) Streu im Kronenbereich dieser 
Baumriesen gesucht werden. Lister et al. (2000) stellten in 
einem 40 Jahre alten Pinus elliottii-Bestand Autokorrelati-
onslängen der Oberbodenfeuchte von 2,4 m und beim pH-
Wert von 3,3 m fest. Diese kleinen Ranges scheinen mit den 
kurzen Stammabständen in Beziehung zu stehen, d. h. die 
Niederschlagsumverteilung sauren Niederschlagswassers in 
Kiefernbeständen erfolgt auf der Maßstabsebene ihrer klei-
nen Baumkronen.

Demgegenüber dürften die Autokorrelationslängen des 
Humusgehaltes (Tab. 6, in Tab. 10: o. S. = organische Boden-
substanz) und damit verbunden des Kohlenstoff- und Stick­
stoffgehaltes (Tab. 9) in den Buchen- und Eichenbeständen 
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eher mit der spezifischen Wurzelausdehnung zusammen-
hängen (Tab. 10). Dafür spricht auch, dass sich die Muster 
gleichmäßiger bis in größere Tiefe „durchziehen“ (Abb. 20). 
Beim Humusgehalt fallen jedoch die großen Unterschiede 
zwischen den beiden Kiefernbeständen auf (KN: kleine, KW: 
große Ranges). In KN wird die Differenzierung der Humus-
akkumulation im Mineralboden wahrscheinlich durch das im 
Stammbereich erhöhte Streuaufkommen in Verbindung mit 
einer mächtigeren Auflage verursacht (s. a. Liski 1995, Emmer 
1997, Bens et al. 2006, Penne et al. 2007), denn das räumli-
che Muster der Wurzelstreu steht kaum mit der Stammvertei-
lung in Zusammenhang, da Kiefernaltbestände sehr weiträu-
mige und ineinander verflochtene Wurzelsysteme aufweisen 
(Hornschuch et al. 2008). Auch im Eichen-Naturwald scheint 
das Muster der aktuellen Auflagemächtigkeit eine (frühere) 
typische Altbestand- bzw. Naturwaldstruktur mit größeren 
Stammabständen widerzuspiegeln (Leibundgut 1993, Korpel 
1995, Hornschuch & Riek 2007a) und zeigt keine Überein-
stimmung mit dem aktuellen mittleren Stammabstand. Die 
besonders großen Autokorrelationslängen der Parameter 
Humus-, C- und N-Gehalt in KW hingegen korrespondieren 
mit großen Ranges der Feinwurzeldichte und der Auflage-
mächtigkeit (Ofh) und stehen vielleicht mit der nährstoffbe-
dingt höheren Gesamtwurzeldichte im Bestandesboden in 
Zusammenhang. Aber auch Lister et al. (2000) maßen in 
einem 40 jährigen Pinus elliottii-Forst mit 36,1 m und 36,2 m 
vergleichsweise große Autokorrelationslängen des Kohlen-
stoff- (Mineralboden) und Stickstoffgehalts (Ofh-Lage), die 
mit den Autokorrelationslängen der Mächtigkeit der organi-
schen Auflage koinzidierten (38,3 m).

Die unterschiedlichen Dynamiken von pH-Wert und Humus
gehalt könnten die Ursache dafür sein, dass sich ihre Auto
korrelationslängen nicht entsprechen, obwohl für alle Flä-
chen und in fast allen Tiefenstufen hochsignifikant negative 
Beziehungen zwischen dem Humusgehalt und dem pH-Wert 
nachgewiesen wurden (Hornschuch & Riek 2006a). Nur im 
Eluvialhorizont podsoliger Böden und in manchen Tiefen 
des basenreichen Bestandes BN ist dieser Zusammenhang  
schwach ausgebildet. Der Antagonismus zwischen Humus-
gehalt und pH-Wert wird auf den höheren Gehalt sauerer 
Huminstoffe (Fulvosäuren) in humusreichen Bereichen der 
Sandböden zurückgeführt. Spielvogel et al. (2007) konnten 
hingegen in einem Fichtenbestand deckungsgleiche räumli-
che Muster der Humusvorräte und pH-Werte nachweisen.

Der Nuggeteffekt steigt bei den pH-Werten in der Reihen-
folge BN/BW < EN/EW < KN/KW. Bei den Elementsättigun-
gen stellt sich i. d. R. die umgekehrte Reihenfolge ein, der 
­höchste Wert wurde in BW gemessen. Damit deutet sich an, 
dass bei manchen Parametern ein Einfluss der Baumart auf 
den Nuggeteffekt nicht ausgeschlossen werden kann.

5.2	 Unterschiede zwischen Beständen 
unterschiedlicher Naturnähe im Hin-
blick auf Biodiversität, Bestandes
struktur und Bodenheterogenität

5.2.1	 Kompartimente und Einzelparameter
Die reinen Artzahlen der Waldbodenvegetation 
(α-Diversität) können keinen Aufschluss über die Natürlich-
keit eines Ökosystems geben (Kap. 4 in Hornschuch & Riek 
2009). Durch das Untersuchungsdesign wurden alle Wald

bodenpflanzen auf nur 49 m2 aufgenommen und damit ein 
größerer Teil der im Bestand wachsenden Arten nicht erfasst. 
Es wird davon ausgegangen, dass die Artensättigung in 
Waldökosystemen erst bei ca. 200 bis über 1000 m2 erreicht 
ist (Arten-Areal-Beziehung, Dierschke 1994). So ist z. B. die 
starke Beschattung des unmittelbaren Untersuchungsareals 
in BN Ursache dafür, dass nur 8 Gefäßpflanzen- und Moos-
arten nachgewiesenen werden konnten gegenüber 20 Arten 
im stark aufgelichteten Bestand BW (Tab. 2), während von 
Hofmann (in Anders et al. 2002) auf 400 m2 Bezugsfläche die 
mittlere Artenzahlen für ein M e l i c o -  (BN) und ein M i l i o -
F a g e t u m  (BW) mit 19 – 21 und 14 – 18 Arten angegeben 
wird. Shannon-, Simpson-Index und Evenness als Diversi-
tätsmaße der β-Ebene weisen auf eine stärkere Ungleich-
verteilung der Arten in den jeweiligen Naturwäldern hin. 
Rechnet man statt mit der Präsenz mit den Deckungsgraden 
der betreffenden Pflanzenarten, ergeben sich aufgrund der 
unterschiedlichen Wuchsformen der Arten andere (niedrige-
re) Index-Werte, durch die aber die Trennschärfe zwischen 
Natur- und Wirtschaftswäldern bestätigt wird. Entsprechend 
hält auch Haeupler (1982) die Gleichsetzung von N (Indi-
viduenzahl) mit der Summe der Deckungsgrade je Art für 
­unproblematisch. Eine „mäßige und gleichmäßige“ forstliche 
Bewirtschaftung im Zeitfenster des Baumholzstadiums, etwa 
die üblichen Pflegeeingriffe, lässt nach Haeupler (1982) die 
Ebenmäßigkeit der Bodenvegetation in Buchenbeständen 
anwachsen.

Trotz ihrer Verwendung als Bodenindikatoren in der 
Landwirtschaft (Kap. 5 in Hornschuch & Riek 2009) sind 
Regenwürmer zur Feststellung der Naturnähe in Wäldern 
bei pH-Werten unterhalb von 4,2 – 4,7 offenbar weniger gut 
geeignet. Hier leben nur wenige, ausschließlich epigäische 
Arten mit breiter ökologischer Amplitude (Präsenz-Ebene) in 
geringer Besiedlungsdichte (Tab. 2, Nordström & Rundgren 
1974, Cuendet 1984, Graefe et al. 2002, Curry 2004). Bei 
einer geringen Abundanz war bei 49 Stichproben zu jeweils 
0,0625 m2 in den Buchen- und Eichenbeständen wahrschein-
lich auch ihre β-Diversität nicht korrekt zu erfassen und für 
die Indikation zu verwenden. So ist die besonders hohe Vari-
abilität im Eichen-Wirtschaftswald in erster Linie auf die sehr 
geringe Besiedlungsdichte zurückzuführen. Bei jeweils nur 
zwei (!) Arten ist bei Eiche auch die Evenness im Wirtschafts-
wald geringer, d. h. die Arten sind stärker aggregiert verteilt. 
Die besseren Indikatoren im Buchen-Natur- gegenüber dem 
-Wirtschaftswald (Zeigerarten, α-Diversität) werden wahr-
scheinlich eher durch die bessere Nährstoff- und Wasserver-
sorgung als durch die Naturnähe verursacht. Aber auch die 
β-Diversität (Evenness) ist kein sicheres Unterscheidungs-
merkmal für Naturnähe und Hemerobie (Tab. 2).

In den Naturwäldern von Buche, Eiche und Kiefer konnte bei 
ähnlicher Entwicklungsphase (Optimalphase) eine durchge-
hend höhere Strukturvielfalt im Vergleich zu den bewirt-
schafteten Referenzflächen (starkes Baumholzstadium) nach-
gewiesen werden. Die Baumindividuen waren ­heterogener 
verteilt, die Stammdurchmesser und Baumhöhen streuten 
stärker und der Anteil stehenden und liegenden Totholzes 
war erhöht (Tab. 3). Damit werden die Ergebnisse aus ande-
ren Naturwalduntersuchungen mit einem Vergleichsflächen
ansatz bestätigt (Meyer et al. 2004). Die geringere Variabilität 
der Kronenparameter (Kronen­transparenz, Blattflächenindex) 
von EN gegenüber EW dürfte an der hohen Bestockungs-
dichte bei gleichzeitig geringer Kronenüberlappung (Eichen 
haben eine geringe Schattentoleranz) liegen. Gleichaltrigkeit 
und eine gleichmäßige Standraumhaltung führen zu einer 
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Homogenisierung der Bestandesstruktur in Wirtschaftswäl-
dern.

Bei sprossbürtigen Wurzelsystemen (Buche, unter Ein-
schränkung Eiche) ist innerartlich zwischen Durchwurze-
lung (Suchkreisradius für eine optimale Wurzeldichteschät-
zung, Autokorrelationslänge) und Naturnähe ein Zusammen-
hang nur mittelbar über eine erhöhte Strukturvielfalt (z. B. 
geklumpte Verteilung: großes Winkelmaß, starke Variation 
des Strukturindex) oder heterogener Ressourcenverteilung 
zu erwarten. Die Variabilität wird außerdem auch durch die 
allgemeine Durchwurzelungs­dichte beeinflusst (Hornschuch 
et al. 2008). Daher ist sie bei schlechter Nährstoffausstattung 
und hoher Wurzeldichte oft niedriger (Tab. 3, die geringere 
Variabilität der Eichen-Naturwaldvariante liegt wahrschein-
lich an der sehr hohen Stammzahl und Raumausfüllung).

Weiträumige Muster der Auflagemächtigkeit werden in 
den Laubwäldern möglicherweise durch das Befahren und 
durch Rückearbeiten zerstört oder bereits ihre Ausbildung 
aufgrund des Fehlens von Lücken, Gruppenstrukturen, groß-
dimensionierten Bäumen oder nur kurzlebigen Strukturen, 
die regelmäßigen Durchforstungsmaßnahmen und kurzer 
Umtriebszeit zum Opfer fallen, verhindert (Tab. 4). Im Kie-
fern-Naturwald dagegen ist die relativ kleinräumig und sehr 
stark variierende Mächtigkeit der Rohhumusauflage von 
der Heterogenität des Bestandesaufbaus mit sehr großen, 
aber relativ schmalkronigen Bäumen abhängig (Hornschuch 
& Riek 2007a). Die stärkere Variation der Mächtigkeit des 
A-Horizontes in den bewirtschafteten Buchen-, Eichen- und 
Kiefernbeständen lässt sich möglicherweise auf (einmalige 
oder mäßige) Bodenbearbeitung zurückführen (Tab. 4, Reh-
fuess & Kantarci 1977, Rakei 1991, Wessolek & Riek 1997). 
An den Autokorrelationslängen der unteren Horizontgrenzen 
sind keine gerichteten Trends und hinter ihnen liegende Pro-
zesse abzulesen.

Die Variabilität der aktuellen Oberbodenfeuchte steht mit 
der Bestandesstruktur in Zusammenhang. Eine zeitgleiche 
Probenahme bei idealen Witterungsbedingungen erfolgte 
in den Kiefernbeständen. Dort war im Naturwald nach Re-
gen (bedingt durch die Heterogenität des Bestandesnieder-
schlags) und nach Trockenheit (bedingt durch die Heteroge-
nität der Feinwurzelverteilung und Lückigkeit) die Variabilität 
deutlich höher als im strukturell homogeneren Referenz
bestand. Das Gleiche gilt für den Buchen-Naturwald nach 
einer Regenperiode, während der Eichen-Naturwald ent-
sprechend seiner gegenüber EW gleichmäßigeren Kronen-
transparenz (Tab. 3) auch eine geringere Streuungsbreite der 
Oberbodenfeuchte aufwies.

Eine allgemeine Oberbodenverdichtung durch Befahrung 
lässt sich in den untersuchten Wirtschaftswäldern auf Sand-
böden durch den Vergleich der mittleren Trockenrohdichte 
des Oberbodens jeweils zweier Standorte weder nachweisen 
noch ausschließen (Ausprägungs-Ebene, Tab. 5). Dazu sind 
die Unterschiede bei Eiche und Kiefer zu gering. Außerdem 
müsste die ursprüngliche natürliche Lagerungsdichte der 
gegenwärtig bewirtschafteten Bestände bekannt sein. So 
dürfte der gerade nicht erwartete Befund höherer Boden-
dichte in BN gegenüber BW auf den höheren Schluffanteil 
zurückzuführen sein (Fingerprobe). Allerdings ist die Variabi-
lität der Trockenrohdichte (α-Diversitätsebene) in den Natur-
wäldern von Buche und Kiefer größer als in den bewirtschaf-
teten Beständen (Tab. 5). Die Ähnlichkeit von mittlerer TRD 
und Variationskoeffizient zwischen den Eichenvarianten lässt 

sich möglicherweise auf einen gleichmäßig starken Einfluss 
durch Schwarzwild zurückführen. Möglicherweise sind in den 
Wirtschaftswäldern durch die Transekte keine Rückegassen 
intensiverer Belastung, die eine signifikante Dichteerhöhung 
verursachen (Literatur in Kap. 7.1, 7.2.3 in Hornschuch & Riek 
2009), angeschnitten worden. Außerhalb dieser Gassen lie-
ße sich somit eine flächige Kompaktion durch regelmäßige 
Forstnutzung nicht nachweisen.

Die Naturwälder von Buche und Eiche weisen höhere Varia-
bilitäten des pH-Wertes auf. Bei Kiefer (homogenes Dünen-
Ausgangsmaterial, Podsol / Regosol) führte die unterschied-
liche Bestandesgeschichte allerdings kaum zu größeren 
Differenzierungen. Das Tiefenprofil der Streuung ist nahezu 
identisch (Tab. 6, Abb. 13). Der Oberboden der Naturwälder 
weist auch größere Autokorrelationslängen des pH-Wertes 
auf. Der in den Wirtschafts- gegenüber den Naturwäldern 
höhere Nuggeteffekt (Restfehler) des pH-Wertes kann damit 
zusammen hängen, dass externe Störungen die durch den 
Bestand geprägten Muster stärker überdecken.

Die höhere Variabilität des Gehaltes an organischer Sub-
stanz in den Naturwäldern von Buche und Eiche könnte 
daran liegen, dass der Hauptanteil des Feinwurzelsystems 
in den langlebigen reifen Baumstadien durch relativ weni-
ge Uraltbäume gebildet wird (Korpel 1995, Tab. 6). In be-
wirtschafteten Buchen- und Eichenwäldern mit homogenen 
Strukturen sind die Variationen von Durchwurzelung und 
Humusgehalt aufgrund der optimierten Bestockungsdichten 
der einschichtigen Bestände und kurzer Umtriebszeiten ge-
ringer. Während wahrscheinlich die stärkere Strukturierung 
des Buchen-Naturwaldes bewirkt, dass die Variabilität des 
Humusgehaltes in 0 – 5 cm höher als in BW ist, dürfte die 
größere Variabilität in 5 – 10 cm in BW an der in den 70er 
Jahren vorgenommenen Oberbodenbearbeitung liegen 
(streifenweise Einarbeitung von Humus, Rehfuess & Kantarci 
1977, Rakei 1991, Wessolek & Riek 1997). In Eichenbestän-
den spielt möglicherweise die wühlende Tätigkeit von Wild-
schweinen eine größere Rolle. Im Aufnahmezeitraum war 
sie im Bestand EW – vor allem an den zahlreichen Stubben 
– intensiver. Bei hoher räumlicher und zeitlicher Intensität 
könnte diese Aktivität sogar zu einer Homogenisierung füh-
ren. Die Unterschiede der Nugget-Varianzen zwischen KN 
und KW weisen auf Unterschiede in den musterbildenden 
Prozessen hin.

Auch die Variations­koeffizienten der Sättigungsgrade der 
meisten Elemente an der Kationenaustauschkapazität – die 
für die Buchen- und Eichenpärchen nur für den Oberboden 
verglichen werden können (Kap. 2.3.5, Tab. 8) – erweisen 
sich in den Naturwäldern als größer.

5.2.2	 Zusammenfassung: Naturnähe und Boden-
variabilität / -heterogenität

Naturnähe ist oft mit einer hohen Variabilität (α-Diversität) 
der Ausprägung der meisten Bodeneigenschaften verknüpft 
(Kap. 7.2.3 in Hornschuch & Riek 2009). Dies bestätigen die 
Analysebefunde der meisten Bodenparameter in den unter-
suchten Buchen-, Eichen- und Kiefern-Vergleichsflächen. 
Eine Ausnahme stellen die Variabilitäten des Humus-, C-, 
N-Gehaltes und der damit verknüpften Kationenaustausch-
kapazität der Kiefernbestände dar (KW > KN). Der Variati-
onskoeffizient des C/N-Verhältnisses scheint als Indikator für 
Naturnähe wenig brauchbar zu sein.
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Vor allem scheinen die direkten Bodenstörungen (z. B. aufge-
klappte Wurzelteller, Totholz, Koop 1982, Scherzinger 1996) 
und die Strukturkontraste (z.  B. am Rand von Bestandes
lücken und zwischen Entwicklungsphasen) zu einer stärke-
ren Variabilität der Merkmalsausprägung zu führen.

Mit zunehmender Naturnähe ändert sich auch die Bodenhe-
terogenität (β-Diversität) dahingehend, dass sich auf Be-
standesebene für viele Bodenparameter größere „patches“, 
also größere Autokorrelations­längen und – in Verbindung mit 
o. g. Anhebung der Variabilität – stärkere Kontraste ergeben. 
Damit werden erste Ergebnisse aus den wenigen bisher vor-
liegenden Studien bestätigt (Guo et al. 2004, s. Kap. 7.2.3 in 
Hornschuch & Riek 2009).

Für die Parameter Ofh-Mächtigkeit, Humus-, C-, N-Gehalt, 
AKe, K- und Al-Sättigung sind die Autokorrelationslängen im 
Kiefern-Wirtschaftswald allerdings sehr groß und übertreffen 
damit auch den Zustand des entsprechenden Naturwaldes. 
Der Grund für diese außergewöhnlich großräumigen Muster 
(und die starke Variabilität, s. o.) konnte nicht ermittelt wer-
den. Möglicherweise spielt neben der Holzkohleanreicherung 
im Oberboden eine Rolle, dass die besondere Bestandes
homogenität und Nährstoffarmut des Regosols zu einer 
„zusammenhängenden“ mächtigen Rohhumusauflage und 
zu hohen Wurzeldichten geführt haben. Dessen ungeachtet 
scheint der Humusgehalt aufgrund seiner Dauerhaftigkeit 
(Stabilisierung, Sequestrierung) im Boden besonders geeig-
net zu sein, bestimmte Bodenzustände „zu archivieren“ und 
damit als Indikator für Naturnähe zu fungieren.

Vermutlich werden die i.  d.  R. großräumigeren Muster im 
Naturwald durch die langfristigere Prägung bestimmter 
Bestandesstrukturen und reiferen Waldentwicklungsstadien 
geschaffen (Schichtung, Altbäume, Aggregierung, längere 
Standzeit der Bäume, Lücken usw., Abb. 22). Durch die Re-

agibilität des Wurzelsystems mit Bildung von Wurzelclustern 
können sich bestimmte Teilmuster über Generationen hinweg 
ausprägen und „vertiefen“, was dann die Variabilität weiter 
erhöhen könnte (s. o.). In Wirtschaftswäldern hingegen fehlt 
die Zeit, zusammenhängende Bodenmuster aufzubauen 
oder sie werden häufig fragmentiert. Das führt zu kleineren 
Autokorrelationslängen der Kennwerte (höhere „patchiness“, 
Abb. 22).

Nach Fröhlich (1951) und Rubner (1968, bd. zitiert in Korpel 
1995) ist die Ausgeglichenheit des Bodenzustandes infolge 
Stabilität und fortwährendem Humusreichtum Ursache dafür, 
dass in ausgedehnten Urwäldern auf verschiedenen Expo-
sitionen die gleichen Wald- und Bodentypen vorgefunden 
werden können. Offenbar erfolgt damit auch auf der Maß-
stabsebene von Waldlandschaften eine räumliche Homoge-
nisierung des Humusgehaltes.

Die Größe der Nugget-Varianz hängt zunächst vom unter
suchten Parameter ab. Während sie beim Humus-, C-, und 
N-Gehalt sowie der AKe und der Basen-, Ca-, und Mg-
Sättigung hoch ist (z. T. > 70 %) und u. U. dazu führt, dass 
eine räumliche Autokorrelation nicht ermittelt werden kann 
(Fe), weisen z. B. der pH-Wert, die K-, Al- und Mn-Sättigung 
und das C/N-Verhältnis einen Nuggeteffekt von teilweise 
< 50 % auf. Unterschiede des Anteils nicht erklärbarer räum-
licher Heterogenität im unteren Skalenbereich können teil-
weise mit der Löslichkeit zusammenhängen: Während sich 
durch die Bodenlösung ein eher allmählicher Gradient des 
pH-Wertes und der Sättigung leicht löslicher Elemente an der 
AKe ergibt, können aus strukturellen Gründen Merkmale, die 
in Verbindung mit der Festsubstanz des Bodens stehen, wie 
der Humusgehalt und die AKe, auch kleinsträumig stärker 
variieren.

Naturwald

Bodenmuster durch
- Bäume/Uraltbäume,
- Baumgruppen,
- Lichtungen,
- Wurzelteller,
- Baumleichen …

Wirtschaftswald

Bodenmuster durch 
- Bä
- Rückegassen,
- Pflugstreifen …

Naturwald

Bodenmuster durch
- Bäume/Uraltbäume,
- Baumgruppen,
- Lichtungen,
- Wurzelteller,
- Baumleichen …

Wirtschaftswald

Bodenmuster durch 
ume,

- Rückegassen,
- Pflugstreifen …

Abb. 22:	 Hemerobiespezifische Bestandesstrukturen (links) als mögliche Ursache unterschiedlicher Muster der Ausprägung von Boden-
eigenschaften (rechts, ohne archivierte Muster).

Fig. 22:	 Hemeroby specific stand structures (left) as a possible cause for different patterns of soil properties (right, without old pat­
terns).
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In den Naturwäldern von Buche, Eiche und Kiefer ist der An-
teil räumlich nicht erklärbarer Varianz des pH-Wertes gerin-
ger als in den Wirtschaftswäldern, wo zusammenhängende 
Strukturen offenbar zerstört wurden (z. B. durch Bodenbear-
beitung), die prägenden Bestandesstrukturen kleinflächiger 
(z. B. Baumkronen, Lücken) oder von kürzerer Dauer sind 
(z. B. Durchforstungen, kurze Umtriebszeit). Für die Kiefern-
bestände stellt sich dieser Befund auch beim Nuggeteffekt 
der Sättigungsgrade verschiedener Elementen dar, ein geo-
statistischer Vergleich der Buchen- und Eichenflächen konn-
te für diese Parameter nicht erfolgen.

6	 Fazit und weiterer Forschungs
bedarf

Von drei, für das nordost-mitteleuropäische Flachland typi-
schen Waldökosystemen grundwasserferner Sandböden 
wurden in je einer Natur- und Wirtschaftswald-Variante 
Kennwerte der Kompartimente Boden, Bodenvegetation, 
Bodenfauna und ober- sowie unterirdische Bestandesstruk-
tur aufgenommen und auf unterschiedlichen Diversitätsebe-
nen analysiert. Eine gewisse Unsicherheit des Variantenver-
gleichs entsprechender Baumarten besteht darin, dass auch 
bei sehr sorgfältiger Auswahl der bewirtschafteten Referenz-
bestände keine völlige Standortsgleichheit mit den Naturwäl-
dern gewährleistet werden konnte.

In fast allen Aspekten der oberirdischen Bestandesstruktur, 
Bodenvegetation und Wurzelverteilung erwiesen sich die je-
weiligen Naturwälder als vorratsreicher, variabler bzw. hete-
rogener. Die Regenwurmzönose war auf den Sandstandorten 
nur rudimentär ausgebildet und nicht geeignet, die Bestände 
hinsichtlich des Nutzungseinflusses zu differenzieren.

Hemerobieabhängige Unterschiede bodenkundlicher „Abun
danz-“Merkmale, wie mittlerer Humusvorrat und mittlere 
Trockenrohdichte, konnten nicht determiniert werden, weil 
Differenzen zu gering bzw. die genaue Ausgangssituation 
unbekannt sind. Analog zur Bestandesstruktur, die sich dif-
ferenzierter darstellt, weisen die Naturwälder höhere Varia-
tionskoeffizienten ihrer Bodeneigenschaften auf. Außerdem 
sind sie durch großflächigere Bodenmuster (größere Autokor-
relationslängen) gekennzeichnet. Eine Ausnahme bilden die 
Variabilitäts- und Heterogenitätsmaße der Ofh-Mächtigkeit, 
des Humus-, C- und N-Gehaltes im Kiefern-Wirtschaftswald, 
die die entsprechenden Indices des Kiefern-Naturwaldes 
übertrafen. Als Ursache für die – mit Ausnahme o. g. Boden-
parameter bei Kiefer – gleiche Tendenz von Natur- gegen-
über Wirtschaftswald werden natürliche und meist großflä-
chige, bestandesstrukturbedingte Musterbildungsprozesse 
einerseits und anthropogene, forstwirt­schaftliche Einflüsse 
andererseits, die zur Fragmentierung führen, angenommen. 
Diese Einflüsse betreffen vor allem den Oberboden. Vertika-
le Diskontinuitäten der Merkmalsvariabilitäten und -muster 
sind schwer zu interpretieren und dürften teilweise mit der 
räumlich differenzierten Horizontierung (Entwicklungstiefe) 
zusammenhängen (z. B. Lage des Illuvialhorizontes). Mit der 
Kombination von Variationskoeffizienten und Autokorrela-
tionslängen von Bodenmerkmalen eröffnet sich eine Mög-
lichkeit, die (historische) Naturnähe eines Standortes auch 
ohne Analyse der aktuellen (oberirdischen) Bestandesstruk-
tur – z. B. bei schlechter Vergleichbarkeit (Bestandesdichte, 
Waldentwicklungsphase, anthropogene oder katastrophische 
Überformung u. a.) – zu beurteilen.

Die Untersuchungsergebnisse können als Orientierungs
werte der Bodenvariabilität und -heterogenität von Wald-
ökosystemen entsprechender Hauptbaumarten auf Sandbö-
den auf der Maßstabsebene im dm- bis m-Bereich gelten, 
müssen aber statistisch abgesichert werden. Dazu sollte 
unter Anwendung eines optimierten und konsistenten Pro-
benahmedesigns (Stichprobenzahl, Probenahmeabstände, 
Beprobungstiefe, Parameterkollektiv) eine Erweiterung der 
Datenbasis erfolgen, indem weitere Bestände, auch anderer 
Standortstypen, untersucht werden.
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In ehrendem Gedenken an Dietrich Kopp

Michael Succow

Am 19. Mai 2008 verstarb Dr. habil. Dietrich Kopp nach kur-
zer Krankheit und bis zuletzt in Hoffnung auf Wiedergene-
sung. Ein Leben hat sich vollendet, im 88. Lebensjahr, ein 
Leben in ungewöhnlicher wissenschaftlicher Produktivität, 
mit großer menschlicher Wärme, Freundlichkeit, Hilfsbereit-
schaft, Geradlinigkeit, ein Leben, eingebettet in einen großen 
Wirkungskreis von ihm zugetanen Menschen. Sein Geist, 
sein Wissen, seine Ehrlichkeit, seine Verantwortung prägten  
Generationen forstlicher Standortserkunder im Osten 
Deutschlands, in der Landschaft forschender Wissenschaft-
ler. Viele übernahmen seine Ideen, entwickelten sie fort, tru-
gen sie weiter, setzten sie um.

Die Koppsche Methode der Landschaftsbetrachtung, seine 
Naturraumkunde mit dem Erfassen von Klimaform, Reli-
efform, Bodenform, Grund- und Stauwasserform und Ve-
getationsform auf topischer Ebene, jeweils getrennt nach 
Stamm- und Zustandseigenschaften und dann wieder zu-
sammengefügt auf chorischer Ebene zum Mosaiktyp ist  
eine so kluge, so konsequente, so logische und so komplexe 
Betrachtung eines Naturraumes, einer Landschaft, wie wir 
sie heute mehr denn je brauchen. Daraus abzuleiten sind 
nachhaltige Nutzbarkeit, Belastbarkeit eines Naturraumes, 
d. h. Aussagen, die zunehmend zu Existenzfragen für die 
menschliche Zivilisation werden.

Für den Abschluss seines letzten großen Vorhabens, der  
Herausgabe der zweiten, gründlich zu überarbeitenden Auf-
lage der „Naturräumlichen Grundlagen der Landschaftsnut-
zung“ hat seine Kraft nicht mehr ausgereicht. Widrige äußere 
Umstände hielten ihn immer wieder ab, die selbst gewählte 
große Aufgabe zum Abschluss zu bringen. Wie sehr hätten 
wir alle ihm das noch gewünscht. (Nun müssen wir es ohne 
ihn vollenden, aber ganz in seinem Sinne sein wissenschaft-
liches Vermächtnis erhalten, bewahren, weiterführen).

Sein Leben erscheint wie eine riesige, sich fortwährend 
vervollkommnende Bibliothek, die nun geschlossen ist. Wir 
können nur noch darin nachlesen: Seine Abhandlungen über 
Böden, Wälder, Landschaften, Fragen zweigübergreifender 
Landschaftsnutzung, seine Einsichten zum Landschafts-
wasserhaushalt, der Boden- und Landschaftsgenese. Seine 
Bibliothek war bis zuletzt offen, dynamisch, immer wieder 
neue Erkenntnisse, Anregungen aufgreifend, einbauend, 
fortentwickelnd.

In guter Erinnerung bleibt uns aber auch die Geselligkeit 
beim Zusammensein mit diesem so fröhlichen, so freundli-
chen, so anregenden, so tatkräftigen Menschen, sei es beim 
Durchmessen einer Landschaft, am Bodenprofil, im akade-
mischen Disput oder in geselliger Runde beim Feiern von 
Festen. Seine Jubiläen führten uns nun schon seit seinem 
60. Geburtstag in 5-jähriger Regelmäßigkeit immer wieder 
zusammen! Welch glückliche Fügung. – Und eigentlich hat-
ten wir ja schon sein 90. Jubiläum 2011 im Auge. Denn, so 
meinten wir, 100 Jahre wären ihm angemessen! Aber das 
Schicksal wollte es anders.

Wie all seine getreuen, wackeren Standortserkunder emp-

finde ich es als ein großes Glück, an seiner Seite mitgewirkt 
haben zu dürfen: in Zeiten des Aufbauens, voller Freude und 
Hoffnungen, aber auch in bedrückenden Zeiten, der Verdrän-
gung, der Enttäuschung.

Sein „Eile mit Weile“, seine Beständigkeit, sein Werben für 
die faszinierende Idee einer ganzheitlichen Naturbetrach-
tung, das Versuchen, immer wieder weitere Mitstreiter zu 
gewinnen, „Untermaßigkeit“ nicht zu akzeptieren, „Uhrma-
cher“, d. h. die an Einzelproblemen Gehefteten in den großen 
Zusammenhang zu führen, das sind Erfahrungen, die das 
Zusammensein mit Dietrich Kopp prägten, bereicherten.

Dietrich Kopp war auch mein Meister, wir begegneten uns 
vor über 30 Jahren in Eberswalde. Fachliches Ringen um 
das Verstehen der Natur, persönliche Sympathie, vielleicht 
auch unsere seinerzeitige Außenseiter-Position, abseits vom 
politischen Machtgerangel, brachten uns zusammen. Unser 
produktives Zusammenwirken war eher „subkutan“, denn so 
lehrte er uns damals, wenn etwas offiziell wird, geht die freie 
schöpferische Atmosphäre verloren. So arbeiteten wir „un-
beaufsichtigt“ in der großen Natur, erkundeten Wälder, Seen 

Abb. 1:	 Dr. habil. Dietrich Kopp im Gespräch mit Dr. Lebrecht 
Jeschke und Prof. em. Dr. Wolfgang Haber auf der 
Festveranstaltung anlässlich des 65. Geburtstages des 
Autors im April 2006 (Foto: R. Fronczek).
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und Moore, hielten Zwiesprache mit Landschaften, deuteten 
Befunde, suchten nach Gesetzmäßigkeiten. Im Nachhinein 
gesehen war dies vielleicht unsere glücklichste Zeit. 

Altersbedingt, in der Zeit der politischen Wende 1990, endete 
der aktive Dienst unseres Dietrich Kopp. Wir hegten die Hoff-
nung, dass Dietrich nun die wissenschaftlichen Anerkennun-
gen erhalten würde, die ihm zu DDR-Zeiten weitestgehend 
versagt blieben: Der längst verdiente Professorentitel, auch 
die Würdigung mit dem Johann-Gottlieb-Pfeil-Preis. Mehr-
fache diesbezügliche Bemühungen unsererseits endeten 
in Enttäuschungen. Die erhofften „Wiedergutmachungen“ 
scheiterten. Sein Freund Prof. Dr. Alojzy Kowalkowski spricht 
in diesem Zusammenhang in seiner Laudatio für Dietrich 
Kopp zu seinem 80. Geburtstag (2001 in Greifswald) aus, 
was wir alle empfanden:

„Es ist zu bedauern, dass es Dietrich Kopp nicht vergönnt 
war, als Hochschullehrer wirken zu können und im akademi-
schen Nachwuchs eine Schule zu begründen. Doch um ihn 
hat sich eine ständige internationale, auf dieselben Prinzipien 
orientierte Forschergruppe eingestellt, die verantwortlich sei-
ne innovativen Konzeptionen weiterentwickeln wird.“

Dietrich Kopp, dieser begnadete Naturforscher, litt seiner-
zeit (wie so mancher von uns) unter der totalen Verweige-
rung des Staates, Kontakte mit gleichrangigen Forschern 
der westlichen Welt aufzubauen, zu pflegen. Sein Wunsch, 
gegenwärtige periglaziale Landschaften zu schauen, das 
im nordostdeutschen Tiefland hypothetisch klug Erkannte in 
direkter Anschauung zu erleben, wurde ihm versagt. Aber 
dennoch: ein Mal konnten wir ihn, schon hoch betagt, in eine 
Permafrost-Landschaft entführen: Im Sommer 1995 im Rah-
men einer Studentenexkursion nach Kirgistan in den Großen 
Tienschan, in die Hochflächen der Arabelcu Syrte, in über 
4.000 m Höhe. Hier erlebte Dietrich Kopp endlich selbst Per-
mafrostböden – 74 Jahre musste er dazu alt werden! – Seine 
tiefe Ergriffenheit, seine Freude, seine Begeisterung werden 
uns unvergesslich sein, auch wie dieser kleine zähe Mann 
nach kalter Nacht am Morgen aus dem Zelt kroch, die noch 
eisige Landschaft auf sich einwirken ließ, um uns dann am 
sich erwärmenden Tag das Phänomen des Permafrostes zu 
erklären. Wie stark hatte Dietrich Kopp die Studenten erfasst, 
wie sehr wurde er von ihnen verehrt, geachtet, wie gern kam 
er nach Greifswald an unser Institut zu Fachdiskussionen, 
zu Kollegen aus alten Zeiten, auch zu Vorlesungen, wie gern 
hätten wir ihn etwas näher an unserer Universität gehabt.

Stattdessen hatte er einen überdimensionierten Hof in Tews 
Woos zu erhalten. Unter diesen Umständen ist es für uns al-
le, die wir ihn näher kannten, um so beeindruckender, wie er 
unter schwierigen Bedingungen weiter Wissenschaft betrieb, 
immer wieder Hoffnung schöpfte, sein wissenschaftliches 
Werk doch noch zu vollenden.

Auch bewegten ihn mit dem Älterwerden zunehmend die im-
mer offensichtlicher werdenden Folgen einer Welt des unge-
bremsten Wirtschaftswachstums, das die Basis der mensch-
lichen Gesellschaft, das Naturkapital, kurzfristig aufzehrt, 
verspielt, das mit dem von ihm ausgelösten anthropogen be-
dingten Klimawandel und Biodiversitätsverlust die Zukunft in 
Frage stellt. Wir wollen ihm versprechen, sein Vermächtnis in 
Ehren zu halten, sein Werk fortzusetzen, seine wissenschaft-
lichen Leistungen wach zu halten. Denn diese bilden die Ba-
sis für eine dauerhaft umweltgerechte Landschaftsnutzung, 
dem einzig zukunftsfähigen Pfad der menschlichen Zivilisati-
on! Der Erhalt der Funktionstüchtigkeit des Naturraumes hat 

bei allen Formen der Landschaftsnutzung Priorität zu haben 
– um unserer und unserer Kinder Zukunft willen!
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