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1 Einfihrung

Die Walder schweigen

Erich Késtner

Die Seele wird vom Pflastertreten krumm.

Mit Badumen kann man wie mit Briidern reden

und tauscht bei ihnen seine Seele um.

Die Walder schweigen. Doch sie sind nicht stumm.

Und wer auch kommen mag, sie trosten jeden.

In den vorangestellten Zeilen findet der ideelle Wert von Wildern fiir den Menschen seinen Ausdruck.
Zudem schiitzen Wilder existenzielle Lebensgrundlagen des Menschen wie Klima, Wasser, Boden
und Luft und produzieren den nachwachsenden Rohstoff Holz. Nicht zuletzt sind Wélder Heimat fiir
viele Tier-, Pflanzen- und Pilzarten und damit ein wichtiger Lebensraum zum Erhalt der Biodiversitét.
Auf politischer Ebene wurde der Bedeutung von Wildern im Ubereinkommen iiber die biologische
Vielfalt auf der Konferenz der Vereinten Nationen fiir Umwelt und Entwicklung (UNCED) 1992 in
Rio de Janeiro und auf den Ministerkonferenzen zum Schutz der Walder in Europa in Helsinki 1993
Rechnung getragen. Mit der Ratifizierung der Konvention iiber die biologische Vielfalt verpflichteten
sich die Vertragsstaaten, unter ihnen Deutschland, zur Erforschung, Erhaltung und nachhaltigen Nutz-
ung der biologischen Vielfalt (Art. 1) sowie zu ihrer Beriicksichtigung in allen sektoriibergreifenden
Programmen und Plénen (Art. 6) (Bundesamt flir Naturschutz 2001). Mit dem Ziel, fiir Politik, Ver-
waltung und Forstpraxis wissenschaftliche Grundlagen einer nachhaltigen Waldwirtschaft zu schaffen,
wurden in den letzten Jahren bundesweit Forschungsvorhaben gefordert. Die vorliegende Dissertation
beruht auf Untersuchungen eines von 2000 bis 2003 vom BMBEF finanzierten Forschungsprojektes zur
Geschichte, Struktur und Phytodiversitdt von nordostdeutschen Buchenwéldern (vgl. Oheimb et al.
2003). Von Buchen dominierte Wilder bilden in der Untersuchungsregion auf dem iiberwiegenden
Teil der Fliche die potenzielle natiirliche Vegetation und weisen in Mitteleuropa eine gro3e Flachen-
ausdehnung auf.

Wihrend die Situation von Moosen und Flechten in borealen Nadelwéldern als gut dokumentiert
gelten kann (Synopsis in Aude & Poulsen 2000), widmen sich bislang nur wenige Studien der
vergleichenden Analyse der Moos- und Flechtenflora in bewirtschafteten und unbewirtschafteten
Buchenwildern (Miiller 1993, Aude & Poulsen 2000, Schumacher 2000, Odor & Standovar 2001).
Dabei sind insbesondere die Artengemeinschaften auf Totholz bisher unzureichend untersucht
(Litterski 1999). Dies steht im Widerspruch zur Bedeutung dieser Organismen fiir das Okosystem. Ins-
besondere in bodensauren Buchenwildern mit einer relativ niedrigen Artenzahl an Geféfpflanzen
bilden Moose und Flechten einen charakteristischen Teil der Phytodiversitdt. Moose und Flechten

besiedeln alle Substrate, erh6hen die Strukturdiversitdt, beeinflussen den Nahrstoff- und Wassser-
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kreislauf und sind Nahrung und Lebensraum fiir viele Tiere (Rhoades 1995). Aufgrund ihrer
Sensibilitidt gegeniiber Verdnderungen des Mikroklimas und gegeniiber atmogenen Schadstoffein-
trigen (Bates 2000, Mulgrew & Williams 2000) sind sie besonders gute Indikatoren fiir die Ver-
dnderung von Landschaftsstrukturen und Umweltqualitéten (Litterski 1999).

Ziel dieser Arbeit ist, die Artenvielfalt und Artenzusammensetzung von Moosen und Flechten sowie
ihre Standortanspriiche in unbewirtschafteten und bewirtschafteten Buchenwéldern Nordostdeutsch-
lands zu untersuchen.

Es wurden folgende Teilfragen bearbeitet:
e Welche Standortparameter beeinflussen die Artenvielfalt und Artenzusammensetzung der
Moose und Flechten im Naturwald und Wirtschaftswald?
e @Gibt es Indikatorarten fiir Natur- und Wirtschaftswilder und welche Standortanspriiche haben
diese?
Fir die Untersuchungen wurden Buchenwélder im nordostdeutschen Tiefland ausgewihlt, die
hinsichtlich ihrer Bodenverhiltnisse und der Alterstruktur des Hauptbestandes hinreichend vergleich-
bar sind, in den vergangenen Jahrzehnten jedoch unterschiedlich genutzt wurden. Die Untersuchungen
einer sich unter ungestorten Verhdltnissen entwickelnden Moos- und Flechtenflora wurde auf einer
220 ha groBen Flache im Teilgebiet Serrahn des Miiritz-Nationalparkes durchgefiihrt (im Folgenden
»Naturwald Serrahn‘). Dieses Waldgebiet ist aufgrund seiner besonderen Nutzungsgeschichte ein ein-
maliges Studienobjekt flir die Erforschung einer ungestorten Vegetationsdynamik. Vergleichende
Untersuchungen wurden in benachbarten, schlagweise bewirtschafteten Buchenbestinden im Revier
Wilhelminenhof des Forstamtes Wilhelminenhof durchgefiihrt. Die Nomenklatur der Moose folgt
Koperski et al. (2000), die der Flechten richtet sich nach Scholz (2000).

Die vorliegende Dissertation umfasst vier Publikationen zum oben angesprochenen Themenkom-

plex. Vorangestellt sind Kurzfassungen der Fragstellungen und Methoden der einzelnen Beitridge und

eine Diskussion der Kernergebnisse.
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2 Kurzfassungen der Fragstellungen und Methoden

Beitrag | Moose und Flechten als Bioindikatoren von LuftgUteveranderungen im

Naturwaldreservat Serrahn (Muritz-Nationalpark)

In Beitrag I werden vergleichende Analysen der epiphytischen Moos- und Flechtenflora einer
Dauerbeobachtungsflache im Naturwald Serrahn durchgefiihrt und in Zusammenhang mit verédnderten
atmogenen Schwefel- und Stickstoffdepositionen interpretiert. Im einzelnen wird folgenden Fragen
nachgegangen:
e (Gibt es Arten bzw. Artengruppen mit einer deutlichen Verinderung ihrer Stetigkeit und/oder
Artméchtigkeit und welche Standortanspriiche haben diese?
e Fiihren stark reduzierte Schwefelimmissionen zu einem Riickgang acidophytischer und zu
einer Zunahme subneutrophytischer Arten?
e Wie spiegeln sich die konstant hohen Stickstoffeintrige in der epiphytischen Moos- und
Flechtenflora nieder?
Hierfiir wurden 1990 und 2003 vergleichende Analysen zur Epiphytenflora einer Dauerbeob-
achtungsfliche im Naturwald Serrahn durchgefiihrt. In beiden Untersuchungsjahren wurde die
Stetigkeit und die Artméchtigkeit epiphytischer Moose und Flechten an 47 Béumen in jeweils sechs
Vegetationsaufnahmen im Stammbereich von 0 bis 2 m Ho6he ermittelt und auf signifikante
Veranderungen gepriift. Die Ergebnisse wurden in Zusammenhang mit Luftgiite-Messreihen
(Schwefel-, Stickstoffeintrdge, Staubbelastung von 1992 bis 2002) nahegelegener Messstationen
interpretiert.

Beitrage II, 1V und V: Artenvielfalt und Artenzusammensetzung von Moosen und

Flechten in naturnahen und bewirtschafteten Buchenwéldern in Nordost-Deutschland

Beitrag II widmet sich dem Einfluss forstlicher Bewirtschaftung auf die Artenvielfalt und
Artenzusammensetzung epiphytischer Moose und Flechten in Buchenwéldern des nordostdeutschen
Tieflandes. Im Einzelnen werden folgende Fragestellungen verfolgt:

e Welche Standortparameter beeinflussen die Artenvielfalt und -zusammensetzung epiphy-

tischer Moose und Flechten in unbewirtschafteten und bewirtschafteten Buchenwiéldern?

e Gibt es Indikatorarten fiir Natur- und Wirtschaftswélder?
In den Beitrdgen IV und V werden Untersuchungen zur Wald- und Nutzungsgeschichte sowie zur
Struktur und Moos- und Flechtenflora auf Erde, Rinde und Totholz in langjéhrig unbewirtschafteten
Buchenwildern dargestellt. Beitrag IV beinhaltet zudem vergleichende strukturelle und vegetations-

kundliche Analysen in den bewirtschafteten Buchenwéldern.
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Die Untersuchungen zur Geschichte, Strukturdynamik und zur Moos- und Flechtenflora unter
naturnahen Verhéltnissen erfolgten auf einer 220 ha groBen Fliche im Naturwald Serrahn. Fiir die
Auswahl der Probeflichen wurden mithilfe von Bilderkennungsprogrammen aus Color-Infrarot-Luft-
bildern (AFL 1998) die im Verlauf einer natiirlichen Walddynamik entstehenden Waldentwicklungs-
phasen (Liicken, Verjliingungs-, Stangenholz-, Optimal-, Alters- und Zerfallsphase) erfasst und
abgegrenzt.

Die Analysen zum lebenden Bestand und zum Totholzinventar im Naturwald Serrahn wurden in 150
typischen, die jeweilige Entwicklungsphase reprasentierenden Stichprobeflichen von 0,1 ha Grofe
durchgefiihrt. Vergleichende Strukturanalysen im Wirtschaftswald erfolgten in insgesamt 61
Stichprobekreisen in Stangenholzern und 129- bis 188-jahrigen Buchenaltbestinden. Zur Beurteilung
der Strahlungsverhiltnisse im Natur- und Wirtschaftswald wurden Messungen der photosynthetisch
aktiven Strahlung (PAR) gemill den Empfehlungen von LI-COR Inc. (1992) und Thormann (1997)
sowie Schitzungen zur Deckung der Baum- und Strauchschicht durchgefiihrt.

Die Untersuchungen zur Moos- und Flechtenflora auf Erde, Rinde und Totholz im Natur- und
Wirtschaftswald erfolgten in jeweils 45 Stichprobekreisen auf einer Teilfliche von 400 m’. Dabei
wurden in jeder Entwicklungsphase jeweils 10 Probekreise untersucht, mit Ausnahme der
Stangenholzer (5 Probekreise) und der Optimalphase, welche aufgrund ihrer geringen Ausdehnung
nicht beriicksichtigt werden konnte. Epigden wurden auf 100 m? Flichen nach der modifizierten
Braun-Blanquet-Skala (vgl. Dierssen 1990) aufgenommen. Epiphyten wurden an jeweils 2-3 zufillig
ausgewihlten Tragerbdumen pro Stichprobekreis vom Stammfull bis 2 m Hohe kartiert. Insgesamt
wurden 200 Bdume (je 100 Bidume im Natur- und im Wirtschaftswald) untersucht. An den
Tragerbdumen wurden folgende Parameter erhoben: der Brusth6hendurchmesser in 1,3 m Hohe, die
Starke der Rissigkeit der Rinde, die Anzahl der Wuchsbesonderheiten (Wunden, Narben, Tumore,
Hohlen, Zwieselwuchs). Epixyle wurden an jeweils 2-3 zufillig ausgewdihlten, stehenden oder
liegenden Totholzobjekten pro Stichprobekreis kartiert. Bei stehendem Totholz wurde die Fliche vom
Stammfull bis 2 m Hohe betrachtet, bei liegendem Totholz die gesamte Oberfliche. An stehenden
Totholzobjekten wurde der Brusthdhendurchmesser, bei liegendem Totholz der Mittendurchmesser
mit Kluppe oder Umfangmaliband ermittelt. Alle untersuchten Totholzobjekte fanden eine Zuordnung
zu fiinf Totholztypen (stehende Béaume, Hochstiimpfe, Stubben, liegende Bdume und liegende
Stammfragmente oder Starkdste). Entsprechend ihrer physikalischen Beschaffenheit und visueller
Merkmale wurden die Totholzobjekte einer vierstufigen Skala zum Zersetzungsgrad zugeordnet.

Zur Charakterisierung der Artenzusammensetzung im Natur- und Wirtschaftswald wurden die
Zeigerwerte fiir Licht, Feuchte und Substratreaktion sowie fiir die Toxitoleranz der Flechten nach
Ellenberg et al. (2001), die Toxitoleranzwerte der Moose nach Frahm (1998) und Franzen (2001)

sowie die Lebensstrategietypen der Moose nach During (1992, in Dierssen 2001) herangezogen.
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Beitrag 11l Zum Einfluss kleinflachiger Windwurfereignisse auf die Pflanzen-

artenvielfalt in einem mitteleurop&ischen Buchenwald

In Beitrag III werden die Auswirkungen kleinflichiger Windwurfereignisse auf die epigdische
Pflanzenartenvielfalt und -zusammensetzung in einem mitteleuropédischen Buchenwald dargestellt.
Anhand der Untersuchungen wird folgenden Fragen nachgegangen:
e Wie unterscheiden sich die Artenvielfalt und -zusammensetzung epigdischer Moose und
Gefidfipflanzen in gestorten und ungestdrten Probeflachen?
e Gibt es unterschiedliche Auswirkungen auf Pflanzenartengruppen verschiedener Wuchsform,
Habitatanspriiche und Ausbreitungsstrategien?
e Wie wirkt sich das Alter der Windwurfhiigel auf die Pflanzenartenvielfalt und -zusammen-
setzung aus?
Die Untersuchungen erfolgten im Naturwald Serrahn auf einer Fldche von 132 ha. Die Auswirkungen
kleinflachiger Windwurfereignisse auf die epigdische Pflanzenartenvielfalt und -zusammensetzung
wurden in 57 zufillig ausgewéhlten Probeflichenpaaren (durch die Entwurzelung einzelner Baume
gestorte und benachbarte ungestorte Flichen von jeweils 0,1 ha Grofle) untersucht. In jeder
Probeflache wurde die Deckung der Baum-, Strauch-, Kraut- und Moosschicht ermittelt sowie die Art-
michtigkeit aller Krautschichtarten nach der modifizierten Braun-Blanquet-Skala (Dierssen 1990)
geschétzt. Um den Einfluss des Alters von Windwurfhiigeln auf die epigdische Pflanzenartenvielfalt
und -zusammensetzung zu studieren, wurde eine Chronosequenz von jeweils 32 zufillig ausgewéhlten
jungen (< 12 Jahre), mittelalten (12-24 Jahre) und alten (> 24 Jahre) Windwurthiigeln untersucht. Das

Alter der Windwurfhiigel wurde anhand des Zersetzungsgrades der geworfenen Baume bestimmt.
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3 Zusammenfassende Diskussion der Ergebnisse

3.1 Welche Umweltvariablen beeinflussen die Artenvielfalt und Artenzusammensetzung der Moose und
Flechten im Naturwald und im Wirtschaftswald?
Die Analyse der Moos- und Flechtenflora auf Rinde, Totholz und Erde in den Probekreisen ergibt eine
hohere Gesamtartenzahl im Naturwald Serrahn (Beitrag IV). Dies beruht auf einer im Vergleich zum
Wirtschaftswald h6heren Anzahl von seltenen bzw. sehr seltenen Arten im Naturwald, welche iiber-
wiegend auf alten, starken Bdumen und Totholz gefunden wurden (Beitrage II, V, Oheimb et al.
2003). Dabei sind diese Unterschiede bei den Flechten stirker ausgeprégt als bei den Moosen. Zudem
werden im Naturwald hohere mittlere Artenzahlen epiphytischer Flechten (Beitrag II) sowie epixyler
Moose und Flechten (Friedel et al. in Vorb.) pro Flacheneinheit ermittelt. Die Anzahl der epigdisch
siedelnden Arten esteht fast ausschlieBlich aus Moosen und variiert im Natur- und Wirtschaftswald
nur geringfiigig (Oheimb et al. 2003).
Zur Erklarung dieser Befunde sind zeit- und raumbezogene Biodiversititstheorien dienlich, nach
denen die Pflanzenartenvielfalt beeinflusst wird durch
e Artenzahl-Areal Beziehungen, wonach die Artenzahl mit zunehmender Fliche ansteigt (vgl.
Review in Turner & Tjerve 2005),
e die Habitatheterogenitidt, wobei sich mit steigender Anzahl verschiedener Habitate die
Artenvielfalt erhoht (vgl. Barthlott et al. 2000, Pausas et al. 2003),
e die Ressourcenverfiigbarkeit (Review in Pausas & Austin 2001),
e die Habitatkontinuitdt, wobei sich eine grofe Artenvielfalt nur unter langfristig konstanten
standortlichen Bedingungen einstellen kann (Huston 1994),
e den zur Besiedlung vorhandener Habitate potenziellen species pool (Pértel et al. 1996),
o die life history traits der einzelnen Arten (During 1992).
Die Ergebnisse der Strukturanalysen belegen, dass epiphytischen und epixylen Moos- und Flechten-
arten im Naturwald Serrahn eine grofere Substratoberfliche und eine héhere Habitatdiversitit zur
Verfligung steht (Beitrdge II, IV und V). Derbholz und Totholz sind im Naturwald in grofleren
Dimensionen und groBerer Menge verfiigbar als im Wirtschaftswald, ihre Vorréte reichen in ihrer
GroBenordnung an die Werte siidosteuropdischer Buchenwélder heran. Die Durchmesserverteilung des
Derbholzbestandes im Naturwald Serrahn zeichnet sich durch eine stirkere Durchmesser-
differenzierung, hohere mittlere Durchmesser und einen groferen Anteil an starken Bdumen als im
Wirtschaftswald aus. Auch das Totholzinventar im Natur- und Wirtschaftswald weist starke qualitative
Unterschiede auf. Das Totholzvolumen im Naturwald besteht zu einem Drittel aus stehendem, zu zwei
Dritteln aus liegendem Totholz und beinhaltet wichtige Strukturelemente natiirlicher Wélder wie
liegende ganze Baume und Hochstubben. Im Wirtschaftswald nehmen Ségestubben sowie Starkédste
und Stammfragmente den groBten Anteil am Totholzvorrat ein. Hochstubben treten nur sehr

unregelmiBig auf, liegende ganze Bidume werden nicht angetroffen. Dariiber hinaus fithren die im
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Rahmen einer naturnahen Walddynamik kleinflachig auftretenden stochastischen Prozesse wie der
Windwurf einzelner Baume zur Erhéhung der strukturellen Heterogenitit im Naturwald Serahn. Die
aus dem Windwurf resultierenden Mikrostandorte Wurzelteller und Bodenmulden sind ein wichtiger
Lebensraum fiir epigdische Moose (Beitrag I11).

Weiterhin beeinflussen die Lichtverhéltnisse die Artenvielfalt und -zusammensetzung der Moose
und Flechten in den untersuchten Wildern (Kap. 3.1.1, Beitrag II). Die Strahlungsverhéltnisse kénnen
sich in mehrfacher Hinsicht auf die Moos- und Flechtenflora auswirken. Zum einen beeinflusst die
eingestrahlte Lichtmenge die Photosyntheseraten (Gauslaa & Solhaug 2000), zum anderen wirkt sie
sich auf die Evapotranspiration der Pflanzen sowie auf die Luftfeuchte und Temperaturen in der
Umgebung ihrer Wuchsorte aus (Schwerdtner & Cordes 1992). Die Auswertung der Lichtzeigerwerte
nach Ellenberg et al. (1992) ergibt, dass 60 % aller Moos- und Flechtenarten im Natur- und
Wirtschaftswald aus Schatt- bzw. Halbschattarten (L2-5) gebildet werden und nur zu einem Viertel
aus Lichtzeigern (L7-9) (Oheimb et al. 2003). Im Naturwald treten alle Schatt- bzw. Halbschattarten
(43) auf, wihrend im Wirtschaftswald 40% dieser Arten fehlen. Dagegen ist der Anteil von
Lichtzeigern im Arteninventar des Wirtschaftswaldes (25 %) hoher als im Naturwald (18 %). Dies ist
auf die unterschiedlichen Strahlungsverhiltnisse im Natur- und Wirtschaftswald zuriickzufiihren. Die
Mehrheit der Kronendachliicken im Naturwald hat AusmaBe von weniger als 400 m” (Beitrag III), in
welchen sich schatten-intolerante Arten nicht erfolgreich etablieren konnen (Busing 1994). Dagegen
werden in den Liicken und in der Verjlingungs- und Zerfallsphase im Wirtschaftswald deutlich hohere
Strahlungswerte als im Naturwald gemessen (Oheimb et al. 2003). In den schlagweise bewirtschaf-
teten Bestinden verdndert sich das Mikroklima infolge von Durchforstungen und Endnutzungs
Eingriffen kurzfristig sehr stark. Eine Beeintrichtigung von schattenliebenden Moosen und Flechten
durch starke Schwankungen in der Lufttemperatur und Luftfeuchte in bewirtschafteten Wéldern
dokumentieren auch Arbeiten von Chen et al. (1995), Esseen & Renhorn (1998), Aude & Poulsen
(2000) und Newmaster & Bell (2002). Dagegen wird eine positive Wirkung humider Verhéltnisse auf
die Artenvielfalt epiphytischer und epixyler Flechten und Moose beobachtet (Soderstrom 1988b,
Holien 1997, Kuusinen & Siitonen 1998, Vellak & Paal 1999, Peterson & McCune 2001, Moen &
Jonsson 2003, Heilmann-Clausen et al. 2005).

Im Naturwald wird eine Dominanz und eine im Vergleich zum Wirtschaftswald héhere Anzahl von
Ausdauernden und langlebigen Pendlern (nach During 1992 in Dierssen 2001) unter den epiphytischen
Moosen beobachtet. Dies wird auf die Dichte und Langlebigkeit des Substrates (alte Baume) sowie auf
das kontinuierliche, humide Mikroklima zuriickgefiihrt. Ausdauernde und langlebige Pendler gelten
als ausbreitungsschwache Arten, die nicht in der Lage sind, grofle Entfernungen zwischen geeigneten
Substraten zu tiberbriicken. Insbesondere stenotope, seltene Arten mit einem geringen Ausbreitungs-
vermogen sind auf eine lange Habitatkontinuitdt angewiesen, da sie fiir eine erfolgreiche Besiedlung
neuer Habitate Zeit brauchen (Tibell 1992, McGee & Kimmerer 2002). Das Ausbreitungsvermdgen

der Flechten konnte aufgrund des derzeitigen Erkenntnisstandes nicht ausgewertet werden. Verschie-



Zusammenfassende Diskussion der Ergebnisse 8

dene Faktoren deuten darauf hin, dass die Vielfalt und Zusammensetzung dieser Artengruppe noch
stirker von der Habitatkontinuitét beeinflusst wird als die der Moose. Zum einen befinden sich unter
den Indikatorarten fiir dkologische Kontinuitit bzw. Waldkontinuitdt deutlich mehr Flechten als
Moose (vgl. Kap. 3.1.1, 3.1.2). Zum anderen ist die Differenz zwischen der Artenvielfalt der Flechten
im Natur- und Wirtschaftswald noch hoéher als bei den Moosen (Beitrag 11, Oheimb et al. 2003). Die
deutlich hohere Anzahl gefihrdeter Flechten (14 Arten) gegeniiber den gefihrdeten Moosen (6 Arten)
(Beitrage 11, V) wird als Ausdruck eines groBeren species pool stenoker bzw. stenotoper Flechtenarten
gewertet (Beitrag II).

Aufgrund der spezifischen Ausprigung der genannten Einflussfaktoren sind im Naturwald die
Voraussetzungen fiir eine hohere Artenvielfalt gegeben als im Wirtschaftswald. Die Wirkung der
einzelnen Faktoren auf die Artenvielfalt und -zusammensetzung der Substratgruppen wird folgend

gesondert diskutiert.

3.1.1 Epiphyten

Fiir die Artenvielfalt der epiphytischen Moose und Flechten im Natur- und Wirtschaftswald stellt der
Brusthhendurchmesser der Baume den wichtigsten Faktor dar (Beitrdge II, IV). Dabei steigt die
Artenzahl pro Flacheneinheit mit zunehmendem Durchmesser an. Gleichzeitig wird eine positive
Korrelation des Brusthdhendurchmessers mit der Rauhigkeit der Borke, der Anzahl besonderer
Wuchsmerkmale (Narben, Wucherungen, Wunden) (Beitrag II) und dem Baumalter (Oheimb et al.
2003) nachgewiesen. Diese Faktoren konnen zu einem Artenturnover und zu einer Erhohung der
Artenzahlen an starken, alten Bdumen fiihren.

Messungen des pH-Wertes an Buchen im Naturwald Serrahn ergeben, dass sich in rissigen oder
verwundeten Stammpartien durch das Austreten von basischem Wundsaft der primér mafBig saure pH-
Wert glatter Buchenrinde (pH 4,9 bis 5,6, vgl. Wirth 1980) erh6hen kann, wodurch basiphile Arten
gefordert werden. An Wuchsorten méBig acidophytischer bis subneutrophytischer Arten (Metzgeria
furcata, Pyrenula nitida) wurden Mediane von pH 6,2 und pH 5,5 ermittelt (Beitrag V). Diese Arten
treten im Naturwald héufiger auf und werden dort an alten Bdumen mit rissigen Stammpartien bzw.
Wunden beobachtet (Beitrag II). Die mit dem Alter und dem Dilatationswachstum zunehmend rissiger
werdende Rinde erleichtert die Ansiedlung von Moos- und Flechtenarten (Holien 1997, Schumacher
2000). Tiefe Rindenspalten bieten geschiitzte und luftfeuchte Mikrostandorte fiir Spezialisten wie zum
Beispiel Chaenotheca furfuracea (Beitrag IT). Diese schattentolerante und gering toxitolerante Flechte
wurde auch von Hauck (1998) und Holien (1997) ausschliellich in Baumhohlen beobachtet. Nach
Tibell (1992) wirkt sich die hohe potenzielle Besiedlungszeit und die Habitatkontinuitit an alten
Béumen auf die Artenzahlen und die Artenzusammensetzung der Epiphyten aus und ermdglicht die
Existenz von ausbreitungsschwachen Arten. Dies wird durch die eigenen Untersuchungen bestétigt.

Im Naturwald Serrahn wird ein hdherer Anteil von Ausdauernden und langlebigen Pendlern unter den
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epiphytischen Moosen sowie ein Reihe von Waldkontinuitétszeigern unter den epiphytischen Flechten
beobachtet (Kap. 3.2, Beitrag II).

Im Wirtschaftswald ist die Artenzahl epiphytischer Moose und Flechten weiterhin positiv mit der
Stammzahldichte korreliert (Beitrag II). Dies wird auf die schattigeren und konstant luftfeuchten
Bedingungen unter einem geschlossenen Kronendach zuriickgefiihrt. Die Bedeutung der Strahlungs-
verhéltnisse fiir die Moos- und Flechtenflora in Wéldern wird in Kap. 3.1 erldutert. Einen sichtbaren
Hinweis auf die ungiinstigen Bedingungen fiir hygrophile Epiphyten in den stark gedffneten
Bestidnden des Wirtschaftswaldes gibt die typischerweise in Traufrinnen oder an feuchten Standorten
siedelnde Flechte Hypogymnia physodes (Wirth 1995). In diesen Besténden sind einige Baume von
Rindenbrand betroffen, an denen die Art starke Vitalitdtsverluste aufweist (Oheimb et al. 2003).

Die Verdnderungen der Epiphytenflora einer Dauerbeobachtungsfliche im Naturwald im letzten
Jahrzehnt deuten darauf hin, dass die Frequenz und die Artméchtigkeit der Moose und Flechten stark
von der Zusammensetzung atmosphérischer Stoffeintrige beeinflusst werden (Beitrag I). Der
Riickgang bzw. das Verschwinden acidophytischer Arten sowie die deutliche Zunahme subneu-
trophytischer Arten wird auf die stark reduzierten Schwefelimmissionen in den vergangenen Jahren
zuriickgefiihrt. Weiterhin wird eine Zunahme nitrophytischer Arten beobachtet, die wahrscheinlich auf
den gleichbleibend hohen Stickstoffeintrigen aus Verkehr und Landwirtschaft basiert. Diese Befunde
bestitigen Arbeiten in Wildern Nordrhein-Westphalens und Baden-Wuerttembergs (Franzen 2001,
Stapper 2002, Dolnik & Wirth 2003). Aufgrund der {iiberregionalen Wirkung von atmogenen
Stoffeintragen ist davon auszugehen, dass auch die Epiphytenflora des Wirtschaftswaldes beeinflusst
wird. Die Zeigerwerte fiir Toxitoleranz und Substratreaktion der Indikatorarten fiir den Natur- und
Wirtschaftswald indizieren eine tendenziell stirkere atmogene Schadstoffbelastung in den
bewirtschafteten Bestdnden (Beitrag II). Vermutlich ist die epiphytische Moos- und Flechtenflora in
den groBflichig aufgelichteten Bestinden des Wirtschaftswaldes stirker exponiert und ist den am
Stamm herabaufenden Niederschldgen direkt ausgesetzt. Nach Weathers et al. (1995) sind atmogene
Stickstoff- und Schadstoffdepositionen in offenen Bestandesstrukturen hdher als in geschlossenen. Im
Vergleich dazu hat das {iberwiegend kleinflachig gedffnete Kronendach im Naturwald (Beitrdge 111,
IV) eine bessere Pufferwirkung. AuBlerdem bieten die hier in hoherer Anzahl auftretenden sehr alten
Bidume mit einer tiefrissigen Rinde regengeschiitzte Mikrohabitate mit einer indirekten

Wasserversorgung iiber den Wasserdampf der Luft (Wirth 1995).
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3.1.2 Epixyle

Die Artenzahlen epixyl siedelnder Moose und Flechten auf den Untersuchungsflachen korrelieren am
stirksten mit dem dort ermittelten Totholzvolumen. Gleichzeitig wird ein positiver Zusammenhang
zwischen dem Totholzvolumen und der Anzahl von Totholztypen und verschiedenen Zersetzungs-
graden beobachtet (Friedel et al. in Vorb.). Damit steht Moosen und Flechten bei hohen Totholz-
vorrdten nicht nur eine groBe Besiedlungsfliche, sondern auch eine hohe Vielfalt verschiedener
Mikrohabitate zur Verfiigung.

Eine besondere Bedeutung fiir die Epixylenflora hat Totholz starker Dimensionen (Séderstrom
1988a, Kruys et al. 1999, Schumacher 2000). Auch in der vorliegenden Untersuchung werden an
Hochstubben und liegenden Baumen die hochsten mittleren Artenzahlen ermittelt (Friedel et al. in
Vorb.). Neben der groen Substratoberfliche beeinflusst die Substratqualitit groler Totholzobjekte
die Artenzahlen und die Artenzusammensetzung (Wiklund & Rydin 2004). Im Vergleich zu kleinen
Totholzobjekten hat starkes Totholz eine erhohte Wasserspeicherkapazitit (Lindblad 2001). Es unter-
liegt einem léngeren Zersetzungsprozess, sodass bei diesen Objekten eine ldngere Habitatkontinuitét
gegeben ist (Kruys et al. 1999, Odor & Standovar 2001).

Mit voranschreitender Zersetzung veridndern sich die physikalischen und chemischen Eigenschaften
des Holzes (Romero et al. 2005). Dieser Prozess verursacht eine Sukzession verschiedender Arten-
gruppen. Mit zunehmendem Zersetzungsgrad der Totholzobjekte erhohen sich die Artenzahlen der
Moose, wihrend die der Flechten riickldufig sind (Beitrag V). Die niedrigeren Artenzahlen der
Flechten an stirker zersetztem Totholz reflektieren den deutlich kleineren species pool von iiber-
wiegend epixyl und epigéisch siedelnden gegeniiber den schwerpunktméBig auf Rinde wachsenden
Flechtenarten in der Region (Litterski et al. 1999). Dieser Verteilung entsprechend treten nur drei
obligat epixyle, eine epigdische Flechte und drei Substratubiquisten, jedoch 17 epiphytische Flechten
auf Totholz auf (Friedel et al. in Vorb.). Dies ist vermutlich darauf zuriickzufithren, dass fiir die
Existenz der langsamwiichsigen Flechten hartes, nur gering zersetztes Holz notwendig ist
(Schwerdtner & Cordes 1992). Folglich siedeln auf frischem oder schwach zersetztem Totholz vor-
rangig epiphytische Flechten wie zum Beispiel Pyrenula nitida, Hypogymnia physodes und Porina
aenea als Relikte ehemals lebender Baume sowie der hdufige Substratubiquist Lepraria incana. Die
einzig haufige Flechtenart auf stirker zersetztem Totholz ist Cladonia coniocraea, wihrend die Arten
Cladonia macilenta und Trapeliopsis flexuosa sowie die epigédische Art Trapeliopsis granulosa nur
vereinzelt auftreten. Dagegen sind 41% der Moose auf Totholz Substratubiquisten, die auf frischem
bis stark zersetztem Totholz vorkommen (z. B. Dicranum scoparium, Hypnum cupressiforme, Brachy-
thecium rutabulum). Moosarten mit einem Vorkommensschwerpunkt auf Rinde haben mit 15 % den
geringsten Anteil. Epixyle und Epigden einen Anteil von 24 % und 21 % der Moosarten auf Totholz.
Demgemél treten auf stérker zersetzten Totholzobjekten neben den Substratubiquisten sowohl obli-
gate Totholzmoose (z. B. Aulacomnium androgynum, Lophocolea heterophylla, Herzogiella seligeri)

als auch Bodenmoose (Polytrichum formosum, Dicranella heteromalla, Atrichum undulatum) auf
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(Friedel et al. in Vorb.). Die unterschiedlichen 6kologischen Bedingungen an frischem bis stark zer-
setztem Totholz werden auch durch die Anteile der Lebensstrategietypen der Moose nach During
(1992, in Dierssen 2001) reflektiert. Mit sinkender Substratstabilitdt erhoht sich der Anteil von Arten
mit effektiven Ausbreitungsmechanismen (Kolonisten und kurzlebige Pendler), wihrend der Anteil
von ausbreitungsschwachen Arten (Ausdauernde, langlebige Pendler) abnimmt (Friedel et al. in Vorb.,
vgl. Schumacher 2000).

Im Naturwald werden mehrere Indikatorarten fir Waldkontinuitit (Kuusinen & Siitronen 1998)
oder okologische Kontinuidt (Rose 1976, Printzen et al. 2002) auf Totholz angetroffen (Beitrag V,
Oheimb et al. 2003). Die Krustenflechten Calicium glaucellum, Chaenotheca brachypoda und
Chaenotheca stemonea siedeln ausschlieBlich auf Hochstubben (Friedel et al. in Vorb., Oheimb et al.
2003). Diese Arten werden als stenotope Totholzspezialisten angesehen, welche typisch fiir stehendes,
stark verrottetes Holz sind (Wirth 1995, Holien 1997, Kuusinen & Siitonen 1998). Die Arten Graphis
scripta, Lecanora argentata agg., Pertusaria hymenea und Pyrenula nitida haben ihren Vorkommens-
schwerpunkt auf Rinde (Litterski 1999) und werden deshalb als Reliktarten alter Baume in
luftfeuchten Habitaten angesehen (vgl. Kap. 3.2).

In den untersuchten Wéldern konnte kein Einfluss der Lichtverhiltnisse auf die Artenzahlen und
Zusammensetzung der Moos- und Flechtenflora auf Totholz ermittelt werden. Der hohe Anteil von
Schatt- und Halbschattarten (60 %) sowie von Frische- und Feuchtezeigern (60 %) unter den epixyl
siedelnden Arten ldsst jedoch auf vielfach hervorgehobene Bedeutung eines humiden Mikroklimas fiir
die Epixylenflora schlieBen (Soderstrom 1988a, Kruys et al. 1999, Odor & Standovar 2001, Moen &
Jonsson 2003, Heilmann-Clausen et al. 2005, vgl. auch Kap. 3.1).

3.1.3 Epigéen
Der Vergleich von ungestorten und durch Windwurfereignisse gestorten Probeflichen im Naturwald
Serrahn zeigt, dass die Artenvielfalt epigdischer Moose stark durch die Entwurzelung einzelner Baume
beeinflusst wird (Beitrag III). Auf den gestorten Probeflichen sind die mittleren Artenzahlen der
epigdischen Moosen signifikant hoher als auf den benachbarten ungestorten Probefldchen. Urséchlich
hierfiir sind die durch die Entwurzelung von Bidumen entstehenden Wurzelteller und Bodenmulden,
welche laubfreien, exponierten Mineralboden aufweisen. Nach Schumacher (2000) und Vullmer
(2001) limitiert die Laubstreu das Wachstum von epigdischen Moosen am stdrksten. Unter
Buchenlaub, welches sich innerhalb von 2-3 Jahren zersetzt, ist ein Mooswachstum aufgrund des
Lichtmangels nicht moglich (Wilke et al. 1993). Demnach sind epigdisch siedelnde Moose in
Buchenwildern auf laubfreie Bodenpartien angewiesen.

Eine Nahausbreitung auf Wurzelteller und Bodenmulden ist ubiqistischen Arten wie zum Beispiel
Hypnum cupressiforme, Brachythecium rutabulum und Mnium hornum méglich, da diese Arten haufig
am Stammfull von Biumen siedeln (Miiller 1993, Schumacher 2000) und somit bereits auf dem

Wurzelteller vorhanden sind. Uberwiegend epiphytisch auftretende Arten (z. B. Dicranum montanum)
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oder auf Totholz siedelnde Arten (Herzogiella seligeri, Lophocolea heterophylla) werden ebenfalls
hiufig auf den gestorten Flichen angetroffen. Eine schnelle Besiedlung von Wurzeltellern oder
Bodenmulden ist durch eine grofle Diasporenzahl an Bédumen oder dem reichlich vorhandenen Totholz
in der Umgebung moglich. Dabei konnen sich Moose sowohl iiber kurze Distanzen mithilfe von
Sporen, Brutkdrpern, Fragmenten von Stdmmchen oder Blittern (Frego 1996, Heinken & Zippel
2004) als auch tiber groBere Distanzen epizoochor ausbreiten (Heinken et al. 2001). Zudem wurde in
Waldboéden eine betrichtliche und artenreiche Diasporenbank beobachtet (Jonsson 1993, During
1997), in welcher Kolonisten und kurzlebige Pendler dominieren, wiahrend Ausdauernde selten sind
oder génzlich fehlen. Die Kolonisten Ceratodon purpureus, Dicranella heteromalla und Pohlia nutans
haben sich vermutlich iiberwiegend aus der Diasporenbank des Bodens etabliert, sie wurden
signifikant hdufiger in den gestorten Probeflichen als in den ungestorten Probeflichen gefunden.
Diese Arten sind typisch fiir gestorten Waldboden (Jonsson & Esseen 1998, Heinken & Zippel 2004)
und treten im Wirtschaftswald mit deutlich hoherer Stetigkeit auf als im Naturwald (Beitrag IV). Dies
lasst sich auf die zumeist groBere rdumliche Ausdehnung von gestorter Bodenfliche (Riickegassen,
Bodenbearbeitungsflichen) im Wirtschaftswald zuriickfiihren.

Die Artenvielfalt und Artenzusammensetzung auf Windwurthiigeln wird vom Alter dieses Mikro-
standortes beeinflusst. Mit zunehmendem Alter der Windwurfhiigel wird ein signifikanter Riickgang
der mittleren Moosartenzahlen festgestellt. Als Hauptursache hierfir wird die Entwicklung einer
Laubschicht angenommen. Dabei wire in weiteren Untersuchungen zu kldren, wie stark dieser Effekt
durch den abnehmenden Lichteinfall eines sich wieder schlieBenden Kronedaches beeinflusst wird.
Ein Zusammenhang zwischen den Moosartenzahlen auf jungen Wurzeltellern und einem erhohten
Lichtgenuss in den Windwurfliicken konnte nicht nachgewiesen werden. Dies ist damit erklérbar, dass
die Mehrheit dieser Kronendachliicken Ausmafie von weniger als 400 m” hat, sodass sich schatten-

intolerante Arten nicht etablieren konnen (Busing 1994).

3.2 Gibt es Indikatorarten fir Natur- und Wirtschaftswalder und welche Standortanspriiche haben
diese?

Sowohl fiir den Natur- als auch fiir den Wirtschaftswald werden unter den Epiphyten Indikatorarten
d.h. Arten mit signifikant hoherer Stetigkeit in den unbewirtschafteten bzw. bewirtschafteten Be-
standen ausgewiesen (Beitrag II).

Nahezu alle Indikatorarten des Naturwaldes (Dimerella pineti, Pyrenula nitida, Chaenotheca
furfuracea, Graphis schripta) erweisen sich als schattentolerant und stendk in Bezug auf ein humides
Mikroklima und siedeln bevorzugt an alten, starken Bdumen bzw. an Baumen mit besonderen Wuchs-
merkmalen wie Hohlen (Chaenotheca furfuracea) oder basischen Stammpartien (Pyrenula nitida,
Graphis scripta) (Kap. 3.1.1). Diese Habitatpraferenzen sind typisch fiir Indikatorarten naturnaher
Wilder (Holien 1997, Kuusinen & Siitonen 1998, Aude & Poulsen 2000, Schumacher 2000). Die

Krustenflechten Graphis scripta, Pyrenula nitida und Chaenotheca furfuracea werden als Indikator
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arten fuir 6kologische Kontinuitit (Rose 1976) beziehungsweise als Indikatorarten fiir Waldkontinuitét
eingestuft (Printzen et al. 2002). Vermutlich sind diese Arten einerseits aufgrund ihrer besonderen
Habitatanspriiche (Kap. 3.1.1, Kap. 3.1.2 ) und andererseits wegen ihres geringen Ausbreitungs-
vermogens auf eine lange Habitatkontinuitdt angewiesen. Eine Sonderstellung in dieser Artengruppe
hat das Laubmoos Brachythecium rutabulum, ein ausbreitungsstarker, toxitoleranter Substratubiquist.
Die hohe Stetigkeit dieser sehr hiufig auf Totholz anzutreffenden Art (Schumacher 2000) wird auf die
hohe Dichte und die hohen Totholzvorrdate im Naturwald zuriickgefiihrt. Die Indikatorarten des Wirt-
schaftswaldes (Aulacomnium androgynum, Lecanora expallens, Parmeliopsis ambigua und Ptilidium
pulcherrimum indizieren lichtere Verhédltnisse und eine niedrigere Substratfeuchte als im Wirt-

schaftswald.
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Bryophytes and lichens as indicators for changes of air pollution in the Serrahn Natural Forest

Reserve (Muritz National Park)

Zusammenfassung

Die vorliegende Studie untersucht den Einfluss sich verdndernder atmogener Stoffeintrage (Schwefel-
und Stickstoffverbindungen) auf die Moos- und Flechtenflora eines naturnahen Buchenwaldstandortes
in Norddeutschland (Miiritz-Nationalpark). Die Auswertungen basieren auf vergleichend erhobenen
Analysen zur Epiphytenflora in einer Dauerbeobachtungsfliche aus den Jahren 1990 und 2003. Zu
beiden Zeitpunkten wurde das Arteninventar an 47 Bdumen im Bereich von 0 bis 2 m Hohe und die
Artméchtigkeit epiphytischer Moose und Flechten in 6 Vegetationsaufnahmen pro Baum (insgesamt in
564 Vegetationsaufnahmen) ermittelt. Es wurden die Frequenzunterschiede der Epiphyten sowie die
Verdnderungen der Artméchtigkeit der einzelnen Arten in den Aufnahmen zwischen 1990 und 2003
gepriift.

In der Untersuchungsfliche wird eine signifikante Verdnderung der epiphytischen Moos- und
Flechtenflora beobachtet, die wahrscheinlich auf die in den letzten Jahren stark reduzierten
Schwefelimmissionen zuriickzufiihren ist. Wahrend séuretolerante Arten deutlich zuriickgingen, haben
MaiBigsédurezeiger und subneutrophytische Arten deutlich zugenommen. Andererseits wird eine
Ausbreitung nitrophytischer Arten beobachtet, vermutlich infolge andauernd hoher eutrophierender
Stickstoffeintrdge, vornehmlich Stickoxide aus dem Straenverkehr und Ammoniak aus der
Landwirtschaft. Die Erhaltung bzw. Forderung einer lebensraumspezifischen und artenreichen Moos-

und Flechtenflora ist daher nur unter reduzierten Stickstoffeintragen moglich.

Abstract

The main objective of this study was to evaluate the influence of changed atmogenic depositions
(sulphur and nitrogen compounds) on the bryophyte and lichen flora in a near-natural beech forest in
northern Germany (Mueritz National Park).

The study is based on comparative analyses of the epiphytic bryophytes and lichens in a permanent
plot in 1990 and 2003. In both years, the composition of 47 trunks 0 — 2 m above ground was
inventoried and the cover and abundance of the epiphytes were investigated in 6 releves per trunk (in
total 564 releves). The frequency differences of the epiphytic species as well as cover differences
among the species in the releves between 1990 and 2003 were tested. The significant change in
species composition seen between 1990 and 2003 is a likely result of the strongly reduced sulphur
deposition during the last years. Acidophytic species clearly declined while moderately acid indicators
and subneutrophytic species increased significantly. In addition an increase of nitrophytic species can
be observed which seems to be brought due to remaining high levels of nitrogen inputs. The
conservation and promotion of a habitat-specific and species-rich bryophyte and lichen flora is

therefore only possible with reduced nitrogen pollution.
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Introduction

Due to their sensitivity to air pollution, particularly to SO,, NO4, NH; and aerosol, bryophytes and
lichens have been used for several decades as indicators of air quality (synopsis in Masuch 1993, Gries
1996, Frahm 1998, Bates 2000, Mulgrew & Williams 2000). A series of studies has pointed to the
decline of subneutrophytic species as well as to an increase of acidophytic species up to the nineties of
the last century (e. g. Barkman 1958, Hawksworth & Rose 1970, Muhle 1977, Frahm 1998, Stapper
2000). However, probably as a consequence of drastically reduced acidic pollution, sensitive species
have re-colonised and spread of into formerly impoverished areas in the last decade (Stapper et al.
2000, Frahm 2001, Stapper 2002, Otte 2002). A few studies also observed an increase of nitrophytic
species (e. g. Frahm & Solga 1999, van Herk 1999, Franzen 2001b). The remaining high level of
eutrophication due to atmospheric nitrogen deposition seems to affect sensitive bryophytes and lichens
and needs further investigation (Frahm & Solga 1999, Dolnik & Wirth 2003).

The bryophyte and lichen flora in near-natural, undisturbed forests is particularly suitable for long-
term air monitoring. Because of having been protected since mid 1900 (section 2), the beech forest at
Serrahn is one of the few places in the northern lowlands of Central Europe where long-term changes
in species composition can be analysed.

In this study, differences between records of the bryophyte and lichen species composition in a
permanent plot in the years 1990 (Miiller 1993) and 2003 are analysed and related to changes in
atmospheric pollution (Table 1). The results are discussed with special reference to the following
questions:

1. Are there species or species groups which show changes in their frequency or cover?

2. Which stand parameters do they prefer?

3. Can a decline of acidophytic species and an increase of subneutrophytic species be observed
which is related to a decrease of atmospheric sulphur depositions during the last decade?

4. What impact does the persistent high level of nitrogen deposition have on the species

composition of bryophytes and lichens?
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Methods
Study area
The field studies were carried out in the Serrahn Natural Forest Reserve (Miiritz National Park),
situated circa 10 km south-east of Neustrelitz in the federal state of Mecklenburg-Vorpommern,
Germany. The study area covers approximately 426 ha. The reserve is an ancient beech woodland
which has been under protection since the mid 19™ century as a game reserve, since 1950 as a nature
reserve, and since 1990 as a national park (von Oheimb et al. 2003). The area has thus experienced
mainly undisturbed natural dynamics for more than two centuries. The area was affected by the last
(Weichsel) glacial period. Soil conditions are characterised by the deposition of sandy and loamy
glacial deposits developed into Cambisols and Podzols. The climate is suboceanic-subcontinental,
with a mean annual precipitation of 593 mm and a mean annual temperature of 7.8°C (National-
parkamt Mecklenburg-Vorpommern & Nationalparkamt Miiritz 1995/96). The investigations were
carried out in a permanent plot with an area of 80x100 m (forest community: Galium-Fagus forest),
which was established in 1990.

Table 1 shows the loads of suphur and nitrogen compounds as well as dust recorded at the
measuring stations closest to the study area, at Neubrandenburg, Neuglobsow and Locknitz during the
period 1992-2002. The data set clearly showed a decline in loads of sulphur and dust down to clean-air

levels. During the same period the nitrogen inputs also declined, but to a lesser extent.

Table 1. Values of sulphur, nitrogen and dust pollution (measuring station Neubrandenburg, city, 20 km to the
north of Serrahn and measuring station Neuglobsow, rural, woody area, 20 km to the south of Serrahn) as well as
nitrate and ammonium (measuring station Locknitz, rural, agrarian area, 65 km to the northeast of Serrahn) for
the period 1992-2002 (German Federal Environmental Agency 1998, 2002, 2003, unpublished datas of the
Landesamt fiir Umwelt, Naturschutz und Geologie Mecklenburg-Vorpommern), clean-air values from Hobohm
(1998).

1992 1993 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002

Measuring station Neubrandenburg (mean values in pm/m’ based on 293 K)  Clean-air value

SO, - 18 12 10 11 7 6 5 4 3 - 5
Dust - 47 43 29 27 27 24 23 23 21 - 20-40
NO, - 40 42 35 35 35 32 30 31 30 - 3-5
NO - 40 38 36 36 31 28 26 28 24 - 0
Measuring station Neuglobsow (mean values in pm/m’ based on 293 K) Clean-air value
SO, 8 10 7 7 10 4 3 4 4 2,5 1,9 5
Dust 23 21 20 19 21 16 15 13 14 11 16 20-40
NO, 9 8 7 8 8 - 10 9 9 8 10 3-5
NO 2 1 1 2 1,7 0,7 0,8 0,5 0,7 0,4 0,5 0
Measuring station Ldcknitz (mean values in kg/ha)
NO; - - - 23,1 17,8 14,1 16,1 16,0 158 16,6 12,4 3-5

NH, - - - 10,1 93 8,3 87 10,1 80 97 64 0,1-3
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Data collection
In 2003, we re-investigated all 50 Fagus sylvatica-trees that were surveyed in the 1990 study by one of
us (Miiller 1993), except for three trees that had died during the last 13 years. As in 1990, the
epiphytic bryophytes and lichens were systematically sampled in 6 microplots of 20 x 20 cm® on each
trunk. The recording was carried out in three height-classes on the trunk (0-0.5 m, 0.5-1 m and 1-1.5
m), and on north and south exposures. Cover-abundance-indices for each species were estimated
according to Braun-Blanquet (Dierssen 1990). Furthermore, the epiphytic bryophytes and lichens were
recorded from the trunk base to a height of 2 m. Species that could not be identified with certainty on
location were brought to the laboratory for identification. Specimens are deposited in our private
herbarium.

The nomenclature of lichens follows Scholz (2000), and that of bryophytes Koperski et al. (2000).
Some species were combined or treated collectively due to difficulties of identification in the field:

Plagiothecium laetum var. laetum and P. denticulatum, as well as all Cladonia species.

Data analysis

In order to determine and describe changes in frequency of bryophyte and lichen species during the
observation period, the chi>-test over presence/absence data of the complete trunk inventories was
used. The Wilcoxon test was carried out to test and quantify changes of cover of the epiphytes (mean
cover values per trunk) from 1990 and 2003. This non-parametric test is used to test whether the
distribution of two paired variables in two related samples is the same. The test takes into account the
magnitude of the differences between the two paired variables (Sachs 1999). The Wilcoxon test needs
ordinally scaled data, and so the Braun-Blanquet-Index was transformed into an ordinal scale from 1
to 7 according to Jongman et al. (1987) (Table 2). Species occurring with less than five records are

excluded from the analysis.

Table 2. Transformation of Braun-Blanquet cover values according to Jongman et al. (1987).

Braun-Blanquet-Scale of cover values (Dierssen 1990) r + 1 2 3 4 5
Transformation according to Jongman et al. (1987) 1 2 3 4 5 6 7

Several parameters were used to characterise the habitat preferences of the bryophyte and lichen
species: the Ellenberg indicator values (Ellenberg et al. 2001) for light conditions (from 1 occurring in
deep shade, to 9 occurring in full light), substrate reaction (from 1 occurring on an extremely acidic
substrate, near or below pH 3, to 9 occurring exclusively in the neutral to basic range, around ph 7 and
higher) and the tolerance to air pollution, mainly SO, and NO,, according to Frahm (1998), Ellenberg
et al. (2001) and Franzen (2001a) (1 very low, to 9 very high). We did not take the nutrient values into
consideration because they are problematic for lichens (Ellenberg et al. 2001) and do not exist for

bryophytes. Differences between the medians of the Ellenberg indicator values were checked with the
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Kruskall-Wallis-test (Sokal & Rohlf 1995). Data analysis was carried out using the statistical
programs SPSS for Windows version 11.5 (Anon. 2001).

Results
The epiphytic vegetation on the 47 trunks in 1990 included 36 taxa: 22 bryophyte species and 14

lichen species. In 2003, 22 bryophytes and 13 lichens were recorded.

Tables 3 and 4 show significant differences in the frequency and cover of lichens and bryophytes
on the 47 trunks between 1990 and 2003. According to changes in frequency and cover-abundance-
indices, two species groups can be distinguished:

1. Species with a significant decrease in the frequency/cover-abundance-index, and

2. Species with a significant increase in the frequency/cover-abundance-index.

Table 3. Epiphytic bryophyte and lichen species with significant frequency changes in Serrahn (n = 47 trunks)
between 1990-2003 and their indicator values for light conditions, substrate reaction (Ellenberg et al. 2001) and
tolerance to air pollution (toxitolerance) (Ellenberg et al. 2001, Frahm 1998, Franzen 2001a). Significance
levels: *: p<0.05, **: p<0.01, ***: p<0,005.

Significant differences (p>0,05) between the median of indicator values in bold.

frequency Ellenberg indicator values
1990 2003 light reaction  toxitolerance

Significant decrease in frequency

Cladonia spec. *** 46 30 - - -
Lecanora conizaeoides *** 46 0 7 2 9
Lophocolea heterophylla ** 24 10 4 3 7
Scoliciosporum chlorococcum ** 9 0 6 3 8
Dicranum scoparium * 42 32 5 4 8

median 5.5 median 3.0 median 8.0
Significant increase in frequency

Brachythecium rutabulum *** 3 37 5 X 8
Brachythecium salebrosum *** 1 15 6 6 -
Dimerella pineti *** 0 31 3 4 6
Pyrenula nitida *** 4 22 3 5 5
Arthonia spadicea ** 0 8 2 4 5
Isothecium alopecuroides * 5 15 5 6 4
Metzgeria furcata * 3 9 5 6 3

median 5.0 median5.5 median 5.0

There are signficant differences in the median Ellenberg reaction and toxitolerance values between the
two groups with changed frequency (Table 3). All the species that have disappeared or have decreased
indicate very acid to rather acid substrate conditions (median reaction value 3.0). The toxitolerance of
these species varies from rather high to very high (median toxitolerance value 8.0). In this species
group, the complete loss of the extremely toxitolerant crustose lichens Lecanora conizaeoides and
Scoliciosporum chlorococcum is remarkable.

By contrast, the species that are increasing or are new occurrences are indicators for moderately

acid to subneutral conditions (median reaction value 5.5). They show a rather low to moderate
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resistance to atmospheric pollution (median toxitolerance value 5.0). An exception is the proliferation
of the ubiquitous and highly toxitolerant bryophyte Brachythecium rutabulum.
The median light values between the species groups do not differ significantly. The species occur
under half-light to half-shade conditions.

Table 4 lists taxa with significant cover changes during the period of observation. Comparison of
the cover-abundance-indices of the species on the trunks in 1990 and 2003 gives almost the same
results as the comparison of frequency (Table 3). The set of decreased species is identical and that of

increased species is to more than 50% overlapping.

Table 4. Epiphytic bryophyte and lichen species with significant changes in cover-abundance indices (according
to Braun-Blanquet in Dierssen (1990)) in Serrahn (n = 282 relevés) between 1990 and 2003. Significance levels:
*** =p <0,005, ** =p<0,01, * = p<0,05.

Species Cover 1990 Cover 2003
r o+ 1 2 3 4 5 r + 1 2 3 4 5

Significant decrease

Cladonia spec.*** 15 18 18 15 5 1 5 14 5

Lecanora conizaeoides*** 5 29 37 39 10 9

Dicranum scoparium* 5 14 9 7 3 2 1 5 14 11 2

Lophocolea heterophylla* 1 5 5 2 1 1

Scoliciosporum chlorococcum* 3 9 6 3

Significant increase

Brachythecium rutabulum*** 1 1 1 2 3 13 5 1

Dimerella pineti*** 14 9 6

Hypnum cupressiforme™*** 3 05 14 20 20 14 8 4 8 11 29 41 28 6

Metzgeria furcata* 1 3 1 5 5 2 1

Plagiothecium laet. var. laet./dentic.*** 3 5 9

Pyrenula nitida*** 2 6 4 3
Discussion

The formation and dynamics of epiphytic communities in woodlands are significantly determined by
the forest history, microclimate and substrate specificity (e.g. Aude & Poulsen 2000, Peterson &
McCune 2001, Vanderpoorten & Engels 2002). Furthermore, the hitherto under-investigated
capacities of species for dispersal and colonisation also play an important role (Gilbert 1992). The pH-
value of the bark is a key factor for the performance of epiphytic species (Hauck 1998, Hobohm 1998,
Koperski 1998, Schuhmacher 2000), and in recent decades it has been strongly influenced by high
SO,- and N-pollution (Frahm & Solga 1999, Stapper 2000).

The analysis of the epiphyte-mapping in 1990 and 2003 shows significant changes in species
frequency and cover (Tables 3 and 4). Acidophytic species have clearly declined while
subneutrophytic and nitrophytic species have increased significantly. The declining frequency of
acidotolerant species correlates with the strongly reduced sulphur loads in recent years. In particular,
the toxitolerant lichens Lecanora conizaeoides and Scoliciosporum chlorococcum occurred commonly

in 1990, but have disappeared during the last decade. We interprete this as a sign of declining sulphur
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pollution. Wirth (1995) states that the crustose lichen Lecanora conizaeoides flourishes under acid
atmospheric pollution. This is in line with findings by Dolnik & Wirth (2003) in woodlands of Baden-
Wouerttemberg or by Stapper (2002) in woodlands of North Rhine-Westphalia.

The significant increase both in frequency and cover of the liverwort Metzgeria furcata as well as
of the crustose lichen Pyrenula nitida may reflect an improvement in the substrate conditions for
subneutrophytic species, i. e. an increase in the bark-pH-values. Both species are considered as
indicators for moderately acid to subneutral substrate conditions and are low-moderate toxitolerant to
air pollution. Measurements of the pH-value of their localities on Fagus sylvatica in Serrahn resulted
in median values of 6.2 (Pyrenula nitida) and 5.5 (Metzgeria furcata) (von Oheimb et al. 2003).
Metzgeria furcata spreads particularly with the aid of vegetative dispersal units (adventitious thalli)
(Frahm & Frey 1992). This effective dispersal mode enables this species to spread rapidly under
favourable habitat conditions (Nebel & Philippi 2001). Koperski (1998) also observed that Metzgeria
furcata and other bryophytes with a high dispersal power had increased in Lower Saxony.

The bryophytes Hypnum cupressiforme, Brachythecium rutabulum and Plagiothecium laetum var.
laetum/denticulatum have significantly increased too. These species fruit frequently and abundantly.
In addition, they flourish under nitrogen pollution (Nebel & Philippi 2001). Brachythecium rutabulum
is known as a nitrophytic species (Frahm & Solga 1999) which grows on eutrophic woodland sites
(Dierssen 2001). The expansion of nitrophytic species has been interpreted as a consequence of
constantly high nitrogen inputs by Frahm (1998) and Dolnik & Wirth (2003). Furthermore,
experimental investigations have shown that growth of these and other expanding species were
stimulated by nitrogen compounds (Solga 2003).

The increase of nitrophytic species suggests that the problem of air pollution due to sulphur inputs
may have shifted to a problem of nitrogen fertilization (Frahm 2001). Although high nitrogen loads
promote nitrophytic species, an indirect deleterious effect can be observed on epiphytic bryophytes
and lichens. Nitrogen-stimulated algal growth may affect or even prevent the development of sensitive
lichens (Schéller 1997). Arup et al. (1996) observed in Swedish forest stands a decrease in the vitality
of the lichen Pyrenula nitida due to increased algal cover. Moreover, high nitrogen inputs lead to a
widening growth of the trees and consequently to a disruption of slow-growing lichen thalli (Ernst &
Hanstein 2001).

The conservation and encouragement of a habitat-specific and species-rich bryophyte and lichen
flora is therefore only possible with reduced nitrogen pollution. There is a direct link between this and
the problems with eutrophication which are now being intensively discussed by conservationists (e.g.

Carroll et al. 2000, Bergamini & Pauli 2001, Landesamt fiir Okologie 2003).
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Species diversity and species composition of epiphytic bryophytes and lichens — a
comparison of managed and unmanaged beech forests in NE Germany

Abstract

The objective of this study was to analyse the environmental variables that determine the species
diversity and the species composition of epiphytic bryophytes and lichens in unmanaged and managed
beech (Fagus sylvatica) forests. In the lowlands of NE Germany two beech forests (one managed and
one unmanaged) were compared, each 110 ha in size. The epiphytic vegetation on 200 beech trees
(100 per study site) and seven environmental variables (structural and microclimatic varaibles) were
recordet. The total number of species recorded in the unmanaged forest is higher than in the managed
forest but does not differ significantly when species diversity is calculated per mantle area unit of the
trees. Species diversity and species composition are closely linked to the diameter of the trees, which is a
good indicator for the heterogeneity of microsites. Light availability is the most important variable
affecting the species composition but is of minor importance for the species diversity, particularly for
the unmanaged forest. Species typical for the unmanaged forest are shade-tolerant and often appear in
small populations, whereas indicator species of the managed forest prefer half-shade to half-light
conditions and are in the tendency more toxitolerant. In conclusion, many of the endangered
cryptogams that are now widely restricted to unmanaged forest ecosystems with a continuity of
particular microsites. In managed forests they only survive when forest management ensures the
continuous occurrence of large and old trees with the aim of sustaining the diversity of epiphytic

cryptogams.

Introduction

Epiphytic bryophytes and lichens are an integral component of forest ecosystems and represent a
characteristic part of the plant species diversity (Lesica et al. 1991). Moreover, epiphytic bryophytes
and lichens have important ecosystem functions, as they increase the structural complexity, influence
nutrient cycles and moisture retention, and provide habitats, food and nest material for animals
(Rhoades, 1995).

Several studies have been conducted to analyse the habitat requirements of epiphytic bryophytes
and lichens in temperate and boreal forest ecosystems (synopsis in Aude and Poulsen 2000). Because
bryophytes and lichens are poikilohydrous organisms, they are particularly sensitive to changes in the
microclimatic conditions of their habitats (Barkman 1958, S6derstrom 1988, Chen et al. 1995). Some
species occur exclusively in the moist, shaded forest interior and are less adapted to desiccation. Many
populations of these species thus become extinct when atmospheric humidity decreases due to changes
in the forest canopy structure (Hallingbdack and Hodgetts 2000). Some epiphytic bryophytes and
lichens, particularly the rare ones, are stenotopic and require a long habitat continuity, for example
substrates such as old or large trees (Gustafsson et al. 1992). These species are often characterised by

low growth rates and low dispersal capacities (Steward 1995, Scheidegger et al. 2000). Moreover,
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bryophytes and lichens are particularly sensitive to atmospheric pollution (Mulgrew and Williams
2000). Forest management and air pollution are considered to be the major threats for bryophytes and
lichens in forests Europe-wide. In managed forests in particular, the population sizes of many
bryophytes and lichens have decreased or populations have even become extinct because of the effects
of silvicultural measures (Hallingback and Hodgetts 2000, Scheidegger et al. 2000).

In recent years, several studies have analysed the effects of forest management on the species
diversity and species composition of epiphytic bryophytes and lichens, mainly in conifer forests in
North America and Europe. Only a few studies have focused on beech (Fagus sylvatica) forest
ecosystems, and many of them have only considered the bryophyte flora. In addition, there is a lack of
studies which compare managed and unmanaged beech forest ecosystems.

The objective of this study is to analyse the effects of management on the species diversity and the
species composition of epiphytic bryophytes and lichens in beech forests in the lowlands of northern
Germany. The following questions have been addressed in our investigations: (i) Which
environmental variables determine the species diversity and the species composition of epiphytic
bryophytes and lichens in unmanaged and managed beech forests? (ii) Which species may serve as
indicator species for unmanaged and managed beech forests? (iii) What are the habitat requirements of

these species?

Methods

Study area

Field studies were carried out in two forests (Serrahn, Wilhelminenhof) situated 10 km east of
Neustrelitz, federal state of Mecklenburg-Vorpommern (53°20°—53°25'N, 13°8'-13°13E). The
climate of the study area is suboceanic with a mean annual precipitation of 584 mm and a mean annual
temperature of 7.9 °C. Prevailing soil types in both forests are dystric cambisols, podzoluvisols and
luvisols. The natural forest vegetation in both forests can be assigned to acidophytic beech forests
(Luzulo-Fagetum) on dystric cambisols and podzoluvisols, and to mesophytic beech forests (Galio-
Fagetum) on luvisols (forest types according Ellenberg, 1996). In the unmanaged beech forest
Serrahn, a study site of 110 ha was investigated in which no silvicultural measures have been
undertaken since at least 1961 (Oheimb et al. 2004). For the comparison we selected a nearby
managed beech forest (Wilhelminenhof, 110 ha in size). In this forest, the shelterwood system is
applied. Both forests are shown as forest areas on maps from the 17" century onwards, indicating that

these areas have been forested at least since that time.

Sampling design
Sampling design was organized to represent all structural types that had developed in the forests being
studied. Based on the density and height structure of trees in the uppermost canopy layer, the cover of

the canopy layer and the abundance of regeneration, the following developmental phases were
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distinguished in the unmanaged Serrahn forest: gap, innovation phase, aggregation phase, early
biostatic phase, late biostatic phase and degradation phase (cf. Oldeman 1990, Emborg et al. 2000;
Oheimb et al. 2004). The spatial distribution of these developmental phases was registered in a texture
map using colour infrared aerial photographs (program Microstation, AFL 1998). By means of this
map, 45 circular sample plots of 0.1 ha were selected to represent the full range of developmental
phases within the Serrahn beech forest. Each phase was represented by 10 sample plots, with the
exception of the aggregation phase (5 plots) and the early biostatic phase which was not sampled
because of its small spatial extent in Serrahn.

In the managed beech forest, 45 circular sample plots were similary selected. Young stands were
considered as the innovation and aggregation phases. Mature stands were assigned to one of the
remaining developmental phases depending on the degree to which preparatory cuttings (thinning) and
regeneration cuttings had been applied and regeneration had been established. The late biostatic
phasewas lacking here. Reflecting the sampling in the unmanaged forest, each phase was represented
by 10 sample plots with the exception of the aggregation phase (5 plots).

In each sample plot, two beech trees of the upper canopy were randomly chosen, and in the sample
plots representing the aggregation phase four beech trees were examined. A total of 20 trees per
developmental phase was thus analysed in both forest types. The total number of trees investigated

amounts to 200 (i.e. 100 sampling units in the unmanaged, and 100 in the managed forests).

Data collection
On the selected trees, the presence of all epiphytic bryophytes and lichens was recorded from the trunk
base to a height of 2 m during winter and spring 2003. The nomenclature follows Koperski et al.
(2000) for bryophytes and Scholz (2000) for lichens. Species of the genus Orthotrichum are treated as
Orthotrichum spec. because of the lack of fertile specimens. Hypnum cupressiforme agg. includes the
species Hypnum cupressiforme and Hypnum andoi.
In addition, we recorded
diameter at breast height (dbh, measured at 1.3 m height);
bark texture at 0—2 m above ground level in a 3-stage ordinal scale: 1 — smooth, 2 — smooth-
fissured, 3 — fissured;
number of growth anomalies (scars, tumours, wounds, cavities, epicormic branches) at 0-2 m
above ground level.
In each sample plot the following environmental variables were recorded:
- basal area and number of all living trees (tree density) with a dbh > 7 cm;
- cover of the tree and shrub layer, estimated in percent.
Table 1 gives an overview of the mean values, standard deviation and range of the environmental

variables investigated.
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Table 1 Arithmetic means, standard deviation (SD) and range of environmental variables (metric), n of counts
and range for ordinal scaled variables; unmanaged forest: Serrahn, managed forest: Wilhelminenhof; n of trees
investigated per forest = 100, n of sample plots per forest = 45.

Variable (abbreviation), unit  Scale Serrahn Wilhelminenhof

Mean values+ SD Range Meanvalues+SD Range

Diameter at breast height,cm  tree 51428 2-107 46 + 22 1-94
Bark texture tree 1: 36, 2: 28, 3: 36 1-3 1: 48, 2:39,3:13 1-3
Number of growth anomalies tree 09+1.0 0-3 0.5+0.8 0-3
Basal area, m*/ha plot 25+9 7-49 25+8 2-37
Tree density, number of trees/ha plot 270 £ 260 40-1030 390 + 680 20-2510
Cover of tree layer, % plot 64 + 28 5-95 64+ 27 5-95
Cover of shrub layer, % plot 8+ 14 0-70 6+17 0-70

Data analysis

In this study we use the term “species diversity” as an expression for the species number per tree and
for the total species number found on all 100 trees investigated per forest. The species number per
square metre was calculated in order to eliminate the effect of the area dependency of the species
number, as the trees differed in dbh (Bader et al. 1995). The species-area relation of the epiphytics can
be conveniently described by a power function (S (m?) = 10 (195)~1g (A)- 04609y "yifferences between the
mean number of species per square metre in the unmanaged and managed forests were tested for
statistical significance with the Mann-Whitney U-Test. Spearman rank correlation was applied to
detect highly correlated and thus redundant environmental variables. The threshold value for deciding
on redundancy was set to a correlation coefficient of 0.8. As none of the correlation coefficients
exceeded r = 0.8, all of them were used for the further analyses.

The impact of environmental variables on the species number per tree was analysed with a stepwise
multiple regression, considering the species number per tree as dependent variable. This analysis was
carried out separately for the trees of the unmanaged and managed forests. All metric data were log
transformed (Zar 1999).

The impact of environmental variables on the species composition was analysed by an indirect
gradient analysis (DCA, using CANOCO version 4.0, ter Braak and Smilauer, 1998). Only species
occurring on at least four trees were included in the analysis following the suggestions of ter Braak
and Prentice (1988). Correlations between the sample scores and the environmental variables were
shown with a biplot diagram (ter Braak and Smilauer 1998).

To detect indicator species, differences in presence degrees between the two forest types were
tested with two-tailed y’-test. Fisher’s exact test was used when one of the expected presence degrees
in the contingency table was less than 5 (Zar 1999). Indicator species are defined as species with
statistically significantly higher frequencies in one of the forests. In addition, all species occurring on
four trees and restricted to one of the forests were also considered as an indicator species (although the

significance level of Fisher’s exact test then amounts to 0.06).
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To identify the habitat preferences of indicator species in the two forest types, presence-absence
values of these species were related to environmental variables by performing a stepwise logistic
regression. Selection of predictors was stopped when none of those remaining resulted in a model
improvement at 0.05 level.

Ecological preferences of species were assessed using indicator values for light, moisture and
substrate reaction (Ellenberg et al. 2001). For the toxitolerance of bryophytes we refend to Frahm
(1998) and Franzen (2001), and for lichens to Ellenberg et al. (2001). As recommended by Dzwonko
(2001) we calculated mean indicator values for comparison of the ecological demands of the indicator
species of the two forest types. For checking the differences between the mean indicator values the
Mann-Whitney U-Test was used. The characterisation of life strategy types for bryophytes according
to the approach of During (1992) follows Dierssen (2001). With the exception of the DCA, all

statistical analyses were executed in SPSS version 11.5 (Anon. 2001).

Results

Species diversity

A total of 58 species was recorded on the 200 trees, 32 bryophyte species and 26 lichen species. The
total number of species was higher in the unmanaged forest than in the managed forest (Table 2) but
60% of the species recorded in the unmanaged forest were found on less than four trunks. The mean
number of all species and the mean number of bryophytes did not differ significantly between the
unmanaged and managed forests. The mean number of lichens was significantly higher in the

unmanaged forest (Table 2).

Unmanaged forest Managed forest Table 2 Total number of species and

- 2
mean number of species per tree (per m

Total number of species 49 3 mantle area; + standard deviation SD) for
Total number of bryophytes 27 18 bryophytes and lichens in the unmanaged
Total number of lichens 22 17 and rr.lellnaged forests (n = 100 trees per
forest; investigated substrate surface (sum
Mean number of species 3.0+ 1.1 SD 2.7£1.0SD of tree mant£e area) in the unmanaged
forest: 345 m” and in the managed forest:
Mean number of bryophytes 1.7+ 1.2SD 1.5+0.9SD 296 md), statistically significant differ-
Mean number of lichens 1.1+10SD 0.8+£09SD ences in boldface characters (p < 0.05).

For both forests, diameter at breast height was the most important variable explaining the number of
species per tree (Table 3), species number per tree increased with increasing dbh. In addition, for the

managed forest tree density was significantly positively related to the species number per tree.



DCA axis 2

Table 3 Multiple regression models for the unmanaged and managed forests, with species number per tree as de-

pendent variable and the environmental variables as predictor variables.
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Variables R adjustedR* F beta p
Unmanaged . )
diamter at breast height 0.75 0.57 127.51 0.75 <0.001
forest
Managed diamter at breast height 0.58 <0.001
forest tree density 80063 T332 4535 <0001

Species composition

The first two DCA axes explained 29% of the total variance of species data (total inertia = 2.322,
length of gradients 3.54 and 4.15 SD units, respectively). The first axis (eigenvalue 0.49) mainly
represented a light gradient and a gradient in the diameter of the trees (Fig. 1). On this axis, light-
demanding species (Ptilidium pulcherrimum, Hypogymnia physodes, Parmeliopsis ambigua,
Hypocenomyce scalaris) were placed at the low score end. In addition, these species occurred mainly
on trees with high diameters (mean dbh 55 to 63 cm). By contrast, shade tolerant species located on
trees with low diameters such as Porina aenea (mean dbh 25 cm) were characterised by high scores on
the first axis. The second axis (eigenvalue 0.19) was negatively correlated with the number of growth
anomalies and with the bark texture. Along this axis, Brachythecium rutabulum and Metzgeria furcata
showed the lowest species scores, and Plagiothecium laetum wvar. curvifolium and Lophocolea

heterophylla were placed at the high score end (Fig. 1).

N Figure 1 DCA ordination (biplot) of epiphytic
4= bryophyte and lichen species (occurring at least on four
trees; N = 23). Vectors indicate correlations between tree
scores (trees investigated; n = 200) and corresponding

Fleg curv environmental variables; only correlations significant at

@ % the level of p < 0.05 are considered.
34 Pil p Poi zen | Abbreviations: Aul and: Aulacomnium androgynum,
tlay Brach rut: Brachythecium rutabulum, Chaen fur:

Chaenotheca furfuracea, Clad con: Cladonia conio-
craea, Dicr scop: Dicranum scoparium, Dim pin:
Dimerella pineti, Graph scri: Graphis scripta, Hyp cup:
Hypnum cupressiforme agg., Hyp scal: Hypocenomyce
scalaris, Hyp phys: Hypogymnia physodes, Lec exp:
Lecanora expallens, Lep inc: Lepraria incana, Loph
het: Lophocolea heterophylla, Metz fur: Metzgeria
furcata, Mniu hor: Mnium hornum, Dicr mon:
Dicranum montanum, Pert leio: Pertusaria leioplaca,

Parm amb: Parmeliopsis ambigua, Plag curv:

N‘;m Plagiothecium laetum wvar. curvifolium, Plag laet:

Plagiothecium laetum var. laetum, Pori aen: Porina

0= ¥ Brachnt aenea, Ptil pul: Ptilidium pulcherrimum, Pyr nit:
! r r r ! r Pyrenula nitida, dbh: diameter at breast height, bark:

_ bark texture, tlay: cover of tree layer, slay: cover of shrub
layer, tdens: DASL  tree density.
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Indicator species for the unmanaged and managed forests

Five species had significantly higher presence degrees in the unmanaged forest than in the managed
(Brachythecium rutabulum, Chaenotheca furfuracea, Dimerella pineti, Graphis scripta, Pyrenula
nitida). Four species (Aulacomnium androgynum, Lecanora expallens, Parmeliopsis ambigua, Ptil-

idium pulcherrimum) showed significantly higher presence degrees in the managed forest (Table 4).

Table 4 Presence degrees of epiphytes on Fagus sylvatica in the unmanaged (Serrahn = S) and the managed
forests (Wilhelminenhof = W; n of trees per forest = 100). Significantly higher frequencies in one of the forests
in bold type ()’-test or Fisher’s exact test: * p = 0.06, * p < 0.05, ** p < 0.01, *** p < 0.001). Values in
parentheses give frequencies of species on trees with a dbh > 70 cm (unmanaged forest n = 26, managed forest n
= 6 trees).

Abbreviations: (e): endangered species according to Ludwig et al. (1996), Wirth et al. (1996); (i): indicator
species for ecological continuity or forest continuity according to Rose (1976), Printzen et al. (2002); L: light
indicator value, M : moisture indicator value, R: reaction indicator value according to Ellenberg et al. (2001); T:
toxitolerance indicator value according to Ellenberg et al. (2001) for lichens and Frahm (1998) and Franzen
(2001) for bryophytes; LS: life strategy types according to Dierssen (2001), c: colonists, cp: pionier colonists, s:
short-lived shuttle, p: perennials, pc: competitive perennials, ps: stress tolerant perennials, 1: long-lived shuttle.

Species S W L M R T LS Species S W L MRTLS
Hypnum cupressiforme agg. 87(26) 82(6) - - - - ps Cladoniafimbriata 0 2 7 x 4 -
Dicranum montanum 71(25) 74(5) 6 5 2 5 pc Dicranoweisia cirrata 0 2 7 5 5 8 ¢p
Lepraria incana 72(24) 71(6) 4 3 3 9 Dicranum tauricum 22 0 4 4 3 8 pc
Lophocolea heterophylla 29(13) 41(2) 4 4 3 7 cp Isothecium alopecuroides 2(1) 0 5 5 6 4 ps
Porina aenea 27 (3) 20 3 4 5 7 Plagiothecium succulentum 2 0 5 6 2 - pc
Dicranum scoparium 30(12) 20(1) 5 4 4 8 pc Pohlianutans 1(1) 1 5 4 2 - cp
Brachythecium rutabulum* 30 (9) 18 5 4 x 8 cp Herzogiellaseligeri 1 1 5 5 4 - ps
Cladonia coniocraea 30(12) 19(1) 5 x 4 - Xanthoria candelaria 0 2 7 3 6 5
Plagiothecium laetum var. curv. 11 (7) 18(2) 5 4 2 - pc Brachythecium salebrosum 1 0 6 4 6 - cp
Dimerella pineti** 21 9) 6 2) 3 4 4 6 Bryum subelegans 1(1) 0 5 5 6 8 ¢
Lecanora expallens** 5 3 17(1) 5 3 4 9 Cladonia macilenta 1 0 7 x 2 -
Metzgeria furcata (e) 13 (3) 10 5 4 6 3 p Dicranum fuscescens 1 0 7 6 2 - pc
Graphis scripta*** (e, i) 17 3) 2 3 4 55 Eurhynchium striatum 1 0 5 5 6 - p
Pyrenula nitida*** (e, i) 14 2 1 3 4 55 Frullania dilatata (e) 1 0 8 4 5 2 1
Hypogymnia physodes 6 (2 8() 7 3 3 8 Isothecium myosuroides 1(1) 0 4 6 4 4 ps
Parmeliopsis ambigua* 3 () 10(¢() 6 5 2 7 Homalothecium sericeum 1 0 8 2 7 5 p
Hypocenomyce scalaris 5 (2 3 6 3 2 8 Lecanora argentata (e, i) 1(1) 0 5 4 5 4
Mnium hornum 4 (1) 3 5 6 3 - 1 Lecanoraclarothera 0 1 6 3 6 6
Ptilidium pulcherrimum * 0 4 7 5 2 7 s Lepidozia reptans 0 1 4 5 2 - o¢op
Aulacomnium androgynum” 0 4 4 5 2 - ¢ Melanelia glabratula 1 0 - - - -
Chaenotheca furfuracea” (e, i) 4 2 0 3 4 3 3 Opegrapha atra (e) 1 0 4 4 5 6
Orthotrichum spec. 2 1 - - - - Platygyrium repens (e) 0 1(1) 6 6 4 6 ps
Pertusaria leioplaca (e, i) 2 2 2 () 4 4 55 Pertusaria hymenea (e, 1) 1 0 5 5 53
Plagiothecium laetum var. laetum 1 (1) 3 4 4 2 - ps Phlyctisargena 1 0 5 3 56
Arthonia spadicaea (e, i) 2 1 2 4 4 5 Physcia adcendens 0 1 7 3 7 8
Ceratodon purpureus 2 1 8 2 x 9 ¢ Plagiothecium nemorale 1(1) 0 4 6 5 - p
Cladonia digitata 3 0 5 x 2 8 Platismatia glauca (e) 1 0 7 5 25
Lecanora conizaeoides I (1) 2 7 3 29 Polytrichum formosum 1 0 4 6 2 - pc
Plagiothecium denticulatum 2 (1) 0 5 4 5 - pc Tetraphis pellucida 1 0 3 6 1 - ¢p
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The presence of indicator species for the unmanaged forest was related to four variables: cover of
shrub layer, dbh, number of growth anomalies and tree density (Table 5). According to the results of
the logistic regression, the probability of the occurrence of these species increased with increasing
cover of the shrub layer, with an increasing dbh, with increasing number of growth anomalies and with
increasing tree density. Two predictor variables (cover of tree and shrub layer) were important for the
explanation of the occurrence of typical species for the managed forest. The probability of the
occurrence of these species increased with decreasing tree and shrub layer in the sample plots (Table

5).

Table 5 Logistic regression relating the presence degrees of indicator species for the unmanaged forest and the
managed forest to environmental variables.

Environmental variable  Nagelkerkes R? p

cover of shrub layer 0.012
. . diameter at breast height 0.037
Indicator species unmanaged forest number of growth anomalies 0.24 0.012
tree density 0.001

<
Indicator species managed forest cover of tree layer 0.30 0.001
cover of shrub layer 0.001

The mean indicator values for light differed significantly between the indicator species of the
unmanaged and managed forests. Indicator species of the unmanaged forest indicated shade
conditions, whilst indicator species of the managed forest prefered semi-shade to semi-light
conditions. The mean values for moisture, reaction and toxitolerance showed no significant
differences, but there was a tendency for the indicator species of the managed forest to tolerate more

acid substrates and to be more toxitolerant (Table 6).

Table 6 Comparison of mean indicator values (light, moisture, reaction, toxitolerance) of the indicator species of
the unmanaged forest (Brachythecium rutabulum, Dimerella pineti, Graphis scripta, Pyrenula nitida,
Chaenotheca furfuracea) and the managed forest (Lecanora expallens, Parmeliopsis ambigua, Ptilidium
pulcherrimum, Aulacomnium androgynum); statistically significant differences in boldface characters (p < 0.05).

Light Moisture Reaction  Toxitolerance

Indicator species unmanaged forest 34 (n=5) 4.0 (n=5) 43 (n=4) 54 (n=5)
Indicator species managed forest 55(n=4) 4.5(n=4) 25(n=4) 7.3 (n=3)
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Discussion
Species diversity and species composition and determining environmental variables
The higher total species number of the unmanaged compared to the managed forest Table 2 is caused
by the high number of rare species (occurring on less than four trees; Table 4). Several factors may
account for the differences in species diversity patterns between the two forest types:

e Differences in the diameter distribution and in the density of large trees;

o the heterogeneity of microsites (habitat availability) and the habitat quality;

e factors influencing the dispersal of diaspores;

o different sized species pools which are able to colonise the two forest types.

As shown in Table 2, the total tree mantle area is higher in the unmanaged forest than in the managed
forest (345 m” versus 296 m” for the 100 trees investigated), mostly caused by a higher density of large
trees (dbh > 70 cm; Table 4). This may be considered as a structural feature of unmanaged stands,
which generally show higher mean diameters and higher densities of large trees than managed forests
(Hale et al. 1999, Schumacher 2000, Tabaku 2000). In most managed beech stands in central Europe,
the target diameter harvesting leads to the continuous removal of trees with a dbh above the threshold
value of 60 cm (Ddbbeler 2004). As species diversity is area-related, the higher tree mantle area in the
unmanaged forest contributes to a higher species diversity.

However, the mean numbers of all species and of bryophytes per mantle area unit (Im?) are also
higher in the unmanaged forest and even significantly higher for the mean number of lichen species
(Table 2). The higher total species number in the unmanaged forest thus cannot be a simple area
effect. We suppose that the heterogeneity of microsites (i.e. the habitat availability) and the habitat
quality affect the species diversity and composition in both forest types. The dbh was found to be the
most important factor affecting the species number per tree and the species composition in both forest
types (Table 3, Figure 1). As the area dependency of the species diversity was eliminated in this
analysis, the dbh represents information on particular habitat qualities which are related to the dbh. For
example, the bark texture becomes increasingly fissured with increasing dbh. In addition, growth
anomalies (e.g. scars, tumours) are more frequent on trees with high dbh. These trees are thus
characterised by a larger heterogeneity of microsites providing habitats for species with particular
ecological requirements. This result is in agreement with the findings of Aude and Poulsen (2000),
Schumacher (2000) and McGee and Kimmerer (2002), who also observed an increasing number of
species with an increasing phorophyte diameter. As shown in Tables 3 and 4, the total number of
species is related to the high number of large trees with a dbh exceeding 70 cm, particularly in the
unmanaged forest. In addition, the occurrence of many of the rare species is restricted to these trees.
This suggests that many of the rare species must be considered as stenotopic, as they have particular
habitat requirements only to be found on old or large trees. As these microsites are absent in most of

the managed forests in central Europe due to the lack of large trees, many of them are now red-listed.
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In our study, 75% of the red-listed species are significantly more frequent in the unmanaged forest or
are even restricted to it.

With increasing diameter, the physical and chemical bark conditions also changes continuously
(Barkman 1958). Changing habitat conditions during a continuous dilatation growth may lead to a
succession of epiphytes and thus to changes in the species composition on a single tree (Aude and
Poulsen 2000). For example, the occurrence of subneutrophytic species such as Pyrenula nitida (found
on trees with a mean dbh of 59 cm) and Metzgeria furcata (mean dbh 53 c¢m) in rough-barked or
wounded stem areas of large trees indicates a change of chemical bark properties with increasing
diameter. Measurements of the pH-value of their localities on Fagus sylvatica in Serrahn revealed
median values of 6.2 for Pyrenula nitida and of 5.5 for Metzgeria furcata (Friedel and Miiller 2004).
An increase in the primarily moderately acid pH-value of smooth Fagus bark (pH 4.9 to 5.6, Wirth
1980) due to the exudation of basic wound sap was also pointed out by Miiller (1993). Chemical bark
properties as relevant site parameters for epiphytes have also been emphasised by Hobohm (1998),
Koperski (1998) and Ernst and Hanstein (2001). In general, the relatively smooth Fagus bark becomes
less resinous and more porous and absorbent with increasing age and size of the tree (Barkman 1958).
This facilitates the settlement of bryophyte and lichen species (Holien 1997, Schumacher 2000). DCA
and regression analyses thus reveal the dbh, bark texture and number of growth anomalies as
important parameters affecting the species diversity and composition in the forests investigated (Table
1, Fig. 1), particularly as regards the indicator species for the unmanaged forest (Table 5).

Furthermore are the variables cover of the tree layer and the tree density as a expression of the light
conditions important parameters affecting the species composition (Fig. 1). All the species found in
the sample plots show a wide range of their light indicator values (Table 4), and the two variables
mentioned are closely related to the first DCA axis. Light conditions may have also some effects on
the species diversity in the managed forest. However, the tree density as a surrogate for the light
conditions was only determined (positively) as a predictor for the species diversity in the managed
forest but not in for the unmanaged forest (Table 3). The decreasing epiphytes number with decreasing
tree densities in the managed forest may be caused by the abrupt opening of the canopy due to
logging. In particular, epiphytes favouring half-shade to shade conditions with a consistent humidity
may suffer from this (Esseen and Renhorn 1998, Vellak and Paal 1999, Newmaster and Bell 2002). As
pointed out by Chen et al. (1995), preparation and regeneration cutting result in an abruptly increased
incoming radiation, a greater variation in air temperature and lower humidity. In particular, the high
variability of light conditions in managed forests in space (cf. Table 1 for the variable “tree density”)
may damage bryophyte and lichen species adapted to more consistent light und humidity conditions
(Steward 1995, Scheidegger et al. 2000).

Several authors have stressed the importance of dispersal capacities for the species diversity and
composition of bryophytes and lichens. In our study, the life strategy types for the bryophytes

(according to Dierssen 2001) reveal a higher proportion of perennials and long-lived shuttle species
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(73%) in the unmanaged forest than in the managed forest (47%), but a lower proportion of colonists
(27% in the unmanaged forest, 53% in the managed forest, Table 4). We interpret this as a
consequence of the higher number of old and large trees and a longer habitat continuity in the
unmanaged forest (cf. Peterson and McCune 2001, Dettki and Esseen 2003). As pointed out by
Steward (1995) and Scheidegger et al. (2000), stenotopic bryophytes and lichens with low dispersal
capacities, that are often rare, require a long habitat continuity, for example substrates such as old or
large trees. Time is needed for species to disperse from the nearest source (Tibell 1992), and the larger
the diameter, i. .e. the older the tree, the more time species had for colonising a tree. The dispersal
strategies of the lichens were not considered in this study because they are unknown for most of the
species recorded, and the role of dispersal limitations clearly requires additional research. However, if
dispersal limits the distribution of species, their restriction to large and old trees may reflect a greater
amount of time and surface area available for intercepting propagules (McGee and Kimmerer 2002).
The effect of the species pool (Pértel et al. 1996) on species diversity patterns of bryophytes in
unmanaged and managed forests is difficult to assess, as estimates of the size of the species pool of
epiphytic bryophytes typical for (beech) forest ecosystems are not yet available. We consider that the
effect of this parameter on the species diversity of bryophytes is comparatively low, as the species
diversity of bryophytes per area unit differs only insignificantly between the unmanaged and managed
forests (Table 2). This means that the number of woodland bryophytes indicating shady conditions,
mesic substrate reaction and intermediate substrate pollution equals the number of more light
demanding, acidophytic and toxitolerant species. By contrast, the species diversity of lichens per area
unit is significantly higher in the unmanaged forest (Table 2). We consider that this is partly due to a
larger species pool of stenotopic lichens finding appropriate conditions in unmanaged forests (Table
4). In NE Germany (Mecklenburg-Vorpommern), 60% of the epiphytic lichens on beech (Fagus
sylvatica) are red-listed (Litterski 1999). In our study, 78% of the lichens with a significantly higher or
restricted abundance in the unmanaged forest are red-listed. These species can be characterised as
stenotopic lichens (i.e. shade tolerant and toxiphobous) and a few of them have been characterised as
indicators for ecological continuity (see below). As pointed out by Barkman (1958), there are more
hygrophytic and more toxiphobous species among the woodland lichens as there are among the
woodland bryophytes. Homm and de Bruyn (2000) also characterised the epiphytic woodland lichen

flora as stenoecious in terms of their demands for a humid microclimate and habitat continuity.

Habitat requirements of indicator species of the unmanaged and managed forests

The result of the logistic regression and the comparison shown in Table 6 supports the hypothesis that
indicator species for unmanaged forests are shade-tolerant and/or stenotopic, requiring a humid
microclimate and microsites mainly to be found on old, large trees (Holien 1997, Kuusinen and
Siitonen, 1998; Aude and Poulsen 2000, Schumacher 2000). Chaenotheca furfuracea in particular is

restricted to trees with a high dbh. This toxiphobous species was observed in the protected deep bark
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fissures and root cavities of very large trees (mean dbh 73 cm) and was also classified by Hauck
(1998) and Holien (1997) as a shade-tolerant specialist in cavities. The lichens Pyrenula nitida and
Graphis scripta are characterised as moderately acidophytic to subneutrophytic (Ellenberg et al.,
2001). These species we mainly found on hygric and basified stem areas due to the exit of basic
wound sap on trees with growth anomalies such as wounds or scars (cf. Oheimb et al. 2004b). The
lichens Pyrenula nitida, Chaenotheca furfuracea and Graphis scripta are also categorised as indicator
species for ecological continuity and forest continuity (Rose 1976, Printzen et al. 2002). As a
consequence of their habitat requirements these three species are generally rare (Pykdld 2004) and are
red-listed. Among the indicator species for the unmanaged forest, Brachythecium rutabulum, a
ubiquituous and highly toxitolerant bryophyte (Nebel and Philippi 2001), was observed mainly on root
collars. According to Schumacher (2000), this species is a facultative epiphyte, but it is one of the
most abundant species on deadwood in beech forests in central Europe. We therefore consider that the
dispersal of this species is promoted by the high quantity and density of deadwood in the unmanaged
forest.

By contrast, none of the indicator species for the managed forest (Lecanora expallens,
Parmeliopsis ambigua, Ptilidium pulcherrimum, Aulacomnium androgynum) is red-listed or can be
assessed as a specialist. According to Tables 5 and 6, these species grow at sites with half-shade to
half-light conditions and open stand structures. As a consequence, their sites receive higher nutrient
and pollutant depositions than the forest interior (Weathers et al. 1995). The tendency for a higher

toxitolerance in these species is confirmed by Table 6.

Conclusions

In summary, the heterogeneity of microsites (correlated with the dbh, bark texture and growth
anomalies of trees) is the most important factor influencing the species diversity and composition of
epiphytic bryophytes and lichens in unmanaged and managed forests. In addition, cover of tree and
shrub layer as well as the tree density as an expression of the light conditions are of great importance
for the species composition, but have a minor impact on the species diversity. Indicator species for
unmanaged forests are shade-tolerant and stenotopic, requiring particular microsites which are

primarily to be found on trees with a high dbh.

Forest management should therefore ensure the continuous presence of large and old, rough-barked
trees with particular growth anomalies to sustain or enhance the diversity of epiphytes. This may be
obtained by the single tree selection felling method. As shown by Atlegrim and Sjoberg (2004), this
felling method mimics the natural disturbances of small scale gap dynamics. Strong changes in the

microclimate due to increased radiation, wind and desiccation could thus be minimised.
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The effects of windthrow on plant species richness in a Central European beech forest

Abstract

The effects of soil disturbance caused by the uprooting of a single or a few canopy trees on species
richness and composition of vascular plant species and bryophytes were examined in a temperate
beech forest (Fagus sylvatica) in northern Germany. We recorded the vegetation in 57 pairs of
disturbed and adjacent undisturbed plots and established a chronosequence of mound ages to study the
effect of time since microsite formation on plant species richness and composition.

We found significant differences in plant species richness and composition between disturbed and
adjacent undisturbed plots. Species richness of both vascular plants and bryophytes was higher in the
disturbed than in the undisturbed plots but these differences were more pronounced for bryophytes.
We suggest that three main factors are responsible for this differential response. The availability of
microsites on the forest floor that are suitable for the recruitment of bryophytes is lower than for
vascular plants. Establishment of bryophytes in disturbed microsites is favoured by a greater
abundance of propagules in the close vicinity and in the soil of the disturbed microsites, as well as by a
greater variety of regeneration strategies in bryophytes than in vascular plants.

Time since mound formation was a major factor determining plant species richness and composition.
A significant decrease in the mean number of species was found from young mounds to intermediate
and old mounds. However, differences were observed between vascular plants and bryophytes in the
course of changes through time in species richness and composition. A large number of exclusive and
infrequent vascular plant species was observed on young mounds, among them several disturbance
specialists. We suggest that the establishment of many vascular plant species was infrequent and short-
lived due to unfavourable light conditions and a low abundance of propagules. By contrast, the
development of a litter layer was the main reason for the decreased mean number of bryophytes on old
mounds. Our study supports the view that groups of species differing in important life history traits

exhibit different responses to soil disturbance.

Introduction

Natural disturbances are a key factor structuring forest plant communities. In Central European beech
(Fagus sylvatica) forests, small-scale disturbances due to canopy gap formation seem to be the
prevailing natural disturbance regime (Tabaku 2000; DroBler and von Liipke 2004). These canopy
gaps are created by the death of single or small groups of large trees. Changes in the microclimatic
conditions occur in the understorey as a result of canopy gap formation, modifications of soil
properties are induced, and woody debris is added to the ground (Pickett and White 1985).
Furthermore, windthrow gaps caused by the uprooting of trees lead to distinct soil disturbances. A pit
and mound complex (PMC) is generally created with a depression at the former root position (pit) and

an adjacent mound, where the soil falling off the decaying and displaced rootplate accumulates
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(Schaetzl et al. 1989). In unmanaged old-growth beech forests of northern Germany, it has been
shown that uprooting is responsible for about one third of beech tree mortality (Borrmann 1993;
Miiller-Using and Bartsch 2003; Oheimb et al. subm.).

Various studies on the effect of canopy gap formation on understorey vegetation have found higher
plant density, plant cover and species richness in gaps than under a closed canopy (Moore and Vankat
1986; Stone and Wolfe 1996; Goldblum 1997). However, it has been demonstrated that the response
of understorey vegetation is more pronounced in windthrow gaps than in gaps without soil
perturbation (Putz 1983; Schaetzl et al. 1989; Peterson and Pickett 2000; Palisaar and Poschlod 2001).
This has been attributed to the influence of the distinctive soil and microclimatic characteristics of pit
and mound microsites on the fine-scale pattern of understorey species distribution. Mineral soil is
exposed and the physical properties of the soil are altered in recently formed uprooting mounds. In
contrast to the disturbed forest floor, mounds tend to be exposed to higher light levels, soil temperature
is higher, and soil moisture is lower (Beatty and Stone 1986). Increased moisture levels in pits with
occasional standing water and thick litter accumulations have often been observed in temperate forest
ecosystems (Webb 1988; Schaetzl et al. 1989). Tree uprooting therefore enhances habitat
heterogeneity and provides important microsites for plant establishment. In addition to species that
survived the uprooting, new species become established germinating from buried diaspores (Jonsson
& Esseen 1990; Palmer et al. 2000). Low competition enables the establishment of plants after
dispersal of propagules into the disturbed microsites as well as the vegetative expansion by means of
clonal growth from the surrounding intact vegetation (Palmer et al. 2000). As a consequence,
differences in growth-form or life strategy type spectra may occur between forest patches with and
without soil disturbances. In Central Europe, studies have mainly focused on forest dynamics after
catastrophic windthrow, especially in montane coniferous or mixed forests (e.g. Fischer et al. 2002;
Wohlgemuth et al. 2002). These studies have observed an increase in both the frequency and cover of
pioneer species (in particular Rubus idaeus) and ruderal species on disturbed soil. However, only very
limited information is available on vegetation response to the uprooting of one or a few trees in beech
forests, which represent the most important forest communities in natural landscapes of Central
Europe. One main reason for this may be the complete lack of natural, and the low number of old-
growth, beech forests in this region. We hypothesized that the uprooting of a single or a small group of
beech trees would cause significant differences in plant species richness and species composition
between disturbed and undisturbed patches of the forest floor.

Most studies on the impact of soil disturbance on forest vegetation deal with only one type of
organism, mainly vascular plants, and sometimes just a subset thereof, namely only tree species.
However, plant response may differ not only among species within one plant group, but also among
plant groups. Jonsson and Esseen (1998) showed that plant recovery in experimentally disturbed
patches of an old-growth boreal spruce (Picea abies) forest was more rapid in bryophytes than in

vascular plants. Prior to this study, responses of different groups of plant species to soil disturbance by
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tree uprooting have not been studied in detail in temperate deciduous forests. We assumed that in
comparison to vascular plants, bryophytes would show a stronger response due to a greater variety of
regeneration strategies and a larger number of propagules.

Once created, mounds and pits are not stable habitats, but show characteristic changes over time
(Small 1997). In a comparative study of mounds with mean ages of approximately 50, 150 and > 200
years in coniferous rainforests of southeast Alaska, Den Ouden and Alaback (1996) found that the role
of windthrow in the maintenance of high understorey diversity was more or less restricted to the first
decades after the disturbance. With diminishing habitat heterogeneity and environmental conditions
that become less favourable for plant establishment, we expected a general decline in species richness
on windthrow mounds over time.

In addition to soil disturbance, increased light availability has been identified as the most important
factor influencing plant establishment and performance following windthrow gap creation (Schaetzl et
al. 1989; Peterson and Pickett 2000). However, there is a considerable gradient in light intensity at
ground level, due to differences in gap size and the ability of beech to form a dense understorey of
advanced regeneration, even under a relatively closed canopy. We expected changes in species
richness in disturbed microsites to be positively related to light intensity.

The objective of this study was to examine the effects of soil disturbance, caused by the uprooting
of single or a few large trees, on plant species richness and composition in a temperate beech forest.
Specifically, we addressed the following questions: 1. How do plant species richness and composition
differ between disturbed and undisturbed patches of the forest floor? 2. Are there differences in the
responses to soil disturbance between plant species groups with different growth forms, habitat
preferences, and dispersal strategies? 3. How is plant species richness and composition in disturbed

microsites affected by the time period since microsite formation and the understorey light conditions?

Methods

Study area
The study was carried out in the Miiritz National Park (Serrahn beech forests), Mecklenburg-Western
Pomerania, North-East Germany (53° 20° N, 13° 12’ E). The climate is suboceanic-subcontinental
with a mean annual precipitation of 593 mm and a mean annual temperature of 7.8 °C. The mean
height of the study area above sea level is 100 m. The soils are derived from recent moraines of the
Weichsel glacial period. Predominant soil types are dystric cambisols, podzoluvisols and luvisols,
developed on a parent material of loamy sand. The main humus type is moder. The potential natural
forest vegetation can be assigned to acidophytic beech forests (Luzulo-Fagetum) on dystric cambisols
and podzoluvisol soils, and to mesophytic beech forests (Galio-Fagetum) on luvisols (forest types
according to Ellenberg 1996).

The beech forests of Serrahn were selected for this study because they are among those Central

European beech forests with the longest periods of low human interference (Oheimb et al. subm.). At
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Serrahn, old-growth beech forests, ranging from 200 to 235 years in age, cover an area of 330 ha.
From the early 19" century onwards, the forests of Serrahn became increasingly important as a
hunting area for the aristocracy. The Serrahn Game Park (2,150 ha in size) was created in 1848. A
nature reserve was established in 1952, which was enlarged over the following years, eventually
comprising an area of 865 ha in 1961. In 1990, the Miiritz National Park was founded and the former
nature reserve is now protected and classified as a strict non-intervention forest.

Two different approaches were taken to examine the effects of tree uprooting on understorey
vegetation. Firstly, we compared disturbed and adjacent undisturbed plots. Secondly, a
chronosequence of mound ages was established to study the effect of time since microsite formation

on plant species richness and composition.

Vegetation sampling in disturbed and adjacent undisturbed plots

In the summer of 2000, 57 PMCs were randomly selected within an area of 132 ha in the central part
of the Serrahn beech forests. A PMC was defined as a vertically uplifted rootplate or a mound (formed
by the disintegrated rootplate) and an adjacent pit in the soil. A sample plot of 100 m* was marked out
around the PMC (the disturbed plot). A second sample plot of the same size with no visible evidence
of soil disturbance caused by uprooting was located directly adjacent to the disturbed plot (the
undisturbed plot).

In each of the 57 disturbed and undisturbed plots, the total percentage cover of the tree layer (> 5 m
in height), shrub layer (1 - 5 m), herb layer (all vascular plants < 1 m tall) and moss layer was
estimated. Percentage cover was estimated in 1% steps for cover < 10%, and in 5% steps for cover >
10%. In addition, percentage cover by individual species was recorded for all vascular plants and
terricolous bryophytes using the modified Braun-Blanquet scale (Dierssen 1990). Vernal species were
recorded in spring 2001. Canopy cover of the tree and shrub layer was used as an estimation of the
light conditions for the ground layer vegetation.

Nomenclature follows Wisskirchen and Haeupler (1998) for vascular plants and Koperski et al.

(2000) for bryophytes.

Chronosequence of mound ages
The age of mounds was estimated using the stage of decomposition of the fallen tree-trunk and the
root wood (cf. Webb 1988), and ages were classified on a three-stage ordinal scale. The time span for
the complete decomposition of a large fallen beech trunk can be given as about 30 years, based on the
data from two permanent plots in the Serrahn beech forests (Oheimb et al. subm.; see also Koop
1981). We distinguished the following three mound age classes:
e Young mounds: ranging from tight bark and no visual decay to obvious decay in the outer
xylem layers of the fallen tree-trunk; high to intermediate structural integrity of the fallen tree-

trunk and the root wood (time since mound formation < 12 years);
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e Intermediate mounds: ranging from obvious decay in the inner xylem layers to organic debris
collapsed to ground level of the fallen tree-trunk; intermediate to low structural integrity of the
fallen tree-trunk, and only major root laterals in an advanced stage of decomposition (12 to 24
years);

e Old mounds: very few or no remnants of trunk and root wood; no structural integrity of the
fallen tree-trunk; adjacent pit in the soil still visible (> 24 years).

In each mound age class, 32 mounds were randomly selected for analysis of mound characteristics
and vegetation. In the summer of 2000, we measured the height of the mound from the forest floor, the
long axis of the mound (mound length), and the short axis of the mound (mound width). Following
Webb (1988) and Palmer et al. (2000), we calculated a rough estimate of the mound area (projected
vertically) as an ellipse, based on its length and width. In addition, we estimated the size of the surface
area of the mound using an approximation for the calculation of an ellipsoid, based on the height,

length and width of the mound (Thomsen’s formula, http://home. att.net/ numericana/

answer/ellipsoid.htm). We estimated the mound surface area to be one half of the surface area of an

ellipsoid. Pits were not sampled in this study because they rapidly accumulate abundant litter, that in
turn greatly reduce plant abundance (cf. Beatty and Sholes 1988; Webb 1988).

For each mound, the total percentage cover of the tree, shrub, herb and moss layer was estimated.
Percentage cover was estimated in 1% steps for cover < 10%, and in 5% steps for cover > 10%. In
addition, the presence of all vascular plants and bryophytes was recorded. Each mound was sampled in
its entirety in order to document the complete flora of each mound age class. A 400 m” plot was
established around each mound, in which the total percentage cover of the tree and shrub layer was

estimated.

Definition of plant species groups
In order to interpret the results of the vegetation analysis, species were assigned to different groups
according to their growth form, habitat preference, soil seed bank persistency and life strategy type.
The vascular plants were classified by growth form as trees, shrubs, and herbaceous species. The
herbaceous species were further classified with regard to their regional habitat preferences according to
Schmidt et al. (2003). The species were assigned to one of five subgroups: H1.1 - shade-tolerant forest
species mainly occurring under a dense canopy; H1.2 - species with a preference for forest clearings and
forest edges; H2.1 - species occurring in forests as well as in open vegetation; H2.2 - species with a main
distribution in open vegetation, but which in some cases are also present in forests; HO - species
occurring in open vegetation.

Every vascular plant species was assigned a value for seed bank persistency (longevity index)
according to Bekker et al. (1998), derived from the database published by Thompson et al. (1997).
Species with a longevity index > 0.35 were classified as having a persistent seed bank and species with

a longevity index < 0.35 as having a transient seed bank (Strykstra et al. 2002). We only included
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species which had at least 5 categorized records or four unanimous categorized records in the database
(Bekker et al. 1998). Species not meeting these criteria and species not listed in the database were
labelled “unknown”. By using the approach of During (1992), bryophytes were assigned to a life
strategy type according to Dierssen (2001).

Data analysis

Differences between the disturbed and undisturbed plots in the mean number of both all species and
species groups were examined with the Wilcoxon test. The Kruskal-Wallis test was used to test for
differences between the three mound age classes. When differences were found among the mound age
classes, paired analyses were conducted with the Mann-Whitney U-test to determine which two
mound age classes exhibited significant differences. To maintain an overall o of 0.05, we applied a
Bonferroni correction to the pairwise p-values (Zar 1999). Differences between the mean number of
species and total cover of vascular plants and bryophytes per mound age class were also tested for
statistical significance with the Mann-Whitney U-test.

The relationships between the number of species in the herb and moss layer and the canopy cover
were investigated using regression analysis. We sampled each mound in its entirety and did not use
standardized plot sizes, and therefore tested the relationship between the number of species and the
sampling area (i.e. the surface area of mounds) using regression analysis.

Differences in the number of unique and shared plant species in disturbed and undisturbed plots
were tested with McNemar’s test. Differences in frequencies between disturbed and undisturbed plots
as well as between mound age classes were tested with a two-tailed y’-test. Fisher’s exact test was
used when one of the expected frequencies in the contingency table was less than 5 (Zar 1999).

Ordination by Detrended Correspondence Analysis (DCA) was used to analyse the species
composition of the herb and moss layer of the disturbed and undisturbed plots, as the length of
gradients of the first two axes were > 3 SD (ter Braak and Smilauer 1998). Cover values obtained with
the modified Braun-Blanquet scale were transformed to ordinal scale values (r=1,+=2,1=3,2m =
4,2a=5,2b=6,3=7,4=28,5=9; van der Maarel 1979). The DCA was run with downweighting of
rare species, detrending by segments, and nonlinear rescaling of axes. The Wilcoxon test was
conducted to determine differences in the sample scores between the disturbed and undisturbed plots.
Spearman’s rank correlation was used to identify associations between sample scores and plot
characteristics. With the exception of the ordination (CANOCO version 4.0, ter Braak and Smilauer
1998), all statistical analyses were executed in SPSS version 11.5 (SPSS Inc., Chicago, USA).
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Results

Disturbed and undisturbed plots

A total of 56 vascular plant species and 27 bryophyte species were found in all sample plots
(Appendix I). In the disturbed plots, 49 vascular plant species and 27 bryophyte species were recorded,
while the total number of species in the undisturbed plots was 40 and 21, respectively (Table 1). More
species were unique to the disturbed plots than to the undisturbed plots (16 vascular plant species and
6 bryophytes vs. 7 vascular plant species and 0 bryophyte, respectively; McNemar’s test vascular
plants: p = 0.093; bryophytes: p < 0.05). All unique species occurred at low frequencies (< 4
occurrences, Appendix ). The mean number of vascular plant and bryophyte species was significantly
higher in the disturbed than in the undisturbed plots (Table 1). These differences were more

pronounced for bryophytes than for vascular plants.

Table 1. Total and mean number of all species as well as of different species groups in disturbed and undisturbed
plots (no. of plots = 57 each, plot size 100 m*). For explanations of the species groups see the Methods section.

Total no. of species Mean no. of species p-value
Disturbed Undisturbed Disturbed Undisturbed Wilcoxon
All species 76 61 11.4 6.6 <0.001
All vascular plant species 49 40 5.6 4.2 0.001
Trees and shrubs 12 7 1.1 0.8 0.049
Herbaceous species 37 33 4.5 34 0.01
HI.1 11 13 2.0 1.7 ns
H1.2 3 0 0.1 0.0 0.011
H2.1 17 14 2.2 1.6 0.004
H2.2 4 3 0.1 0.1 ns
HO 2 3 0.1 0.1 ns
Transient 19 14 2.4 2.2 ns
Persistent 20 18 2.5 1.7 <0.001
Unknown 10 8 0.8 0.4 0.01
All bryophytes 27 21 5.6 2.3 <0.001
Perennial stayers 17 11 2.6 1.3 <0.001
Perennial shuttles 1 1 0.3 0.1 0.013
Colonists 8 8 2.0 0.7 <0.001
Short-lived shuttles 1 1 0.7 0.2 <0.001
%0 . « disturbed plots Figure 1. Relationships between number of the herb
25 0‘ o undisturbed plots and moss layer species and canopy cover of the tree
«* & and shrub layer. Lines are from linear regression

analysis (solid line: disturbed plots (r*=0.68), dotted
line: undisturbed plots (1*=0.63); both p<0.001; no.
of plots = 57 each, plot size 100 m?).

Number of species

Canopy cover (%)
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Neither the cover of the tree layer nor that of the shrub layer was significantly different between the
pairs of disturbed and undisturbed plots (mean cover of tree layer: 56% and 61%, Wilcoxon test Z = -
1.80, p > 0.05; mean cover of shrub layer: 9% and 12%, Wilcoxon test Z = -1.38, p > 0.05). The
number of herb and moss layer species per plot exhibited a significant negative linear relationship with
the canopy cover of the tree and shrub layer in the disturbed and undisturbed plots (Fig. 1). Treating
the plant groups separately, this relationship was stronger for vascular plants than for bryophytes
(vascular plants: disturbed plots r*=0.69, undisturbed plots r’=0.64; bryophytes: disturbed plots
1"=0.36, undisturbed plots 1’=0.36; all regressions linear and p < 0.001).

None of the vascular plant species showed significantly higher frequencies in the disturbed plots
than in the undisturbed plots, while 10 bryophyte species did exhibit higher frequencies between the
plots (Appendix I). The mean number of tree and shrub species as well as herbaceous species was
significantly higher in the disturbed than in the undisturbed plots (Table 1). The number of shade-
tolerant forest species (group H1.1) did not differ between the paired sample plots, whereas more
species which occur in forests as well as in open vegetation (group H2.1) were found in the disturbed
plots (Table 1). Species with a preference for forest clearings and forest edges (group H1.2) were
confined to the disturbed plots, but were present only in small numbers. The mean number of vascular
plant species with a transient seed bank were not different between the plots, whereas species with a
persistent seed bank exhibited a significantly higher mean number of species in the disturbed plots
than in the undisturbed (Table 1). Species number per life strategy type were consistently higher in the
disturbed plots than in the undisturbed plots. The disturbed and undisturbed plots as a whole were not

completely separated from each other by DCA (Fig. 2).

Figure 2. Position of the 57 disturbed and the 57

4 -
undisturbed plots on axes 1 and 2 of the DCA '
ordination based on cover values of the herb and A ¢ disturbed
moss layer species (plot size 100 m” each). A undisturbed
] * A
St 4 .

AXis 2

Axis 1
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However, Wilcoxon tests revealed significant differences between the sample scores of the paired
sample plots for the first three axes (Table 2). By comparison to the adjacent undisturbed plots, the
disturbed plots had lower sample scores along the first and third axis and higher sample scores along
the second axis. Cover of the tree and shrub layer was significantly negatively correlated with both the

first and second axis (Table 2).

Table 2. Results of the DCA ordination of 57 disturbed and 57 undisturbed plots. The Wilcoxon test was
conducted to test for differences in sample scores between the disturbed and undisturbed plots. Spearman rank
correlations between sample scores and plot characteristics. *p<0.05; **p<0.01; ***p<0.001.

Axis 1 Axis 2 Axis 3 Axis 4
Eigenvalue 0.27 0.20 0.13 0.11
Length of gradient 3.22 3.50 2.44 2.47
Cumulative percentage variation 9.9 17.1 21.7 25.7
Wilcoxon test Z -2.25% -4 71 F** -2.86%* -0.63
Disturbed / undisturbed -0.17 0.35%%* -0.28** -0.12
Cover tree and shrub layer -0.52%** -0.44%** 0.08 0.04

Chronosequence of mound ages

Newly created mounds were significantly longer and higher than old mounds (Table 3). Intermediate
mounds were characterized by intermediate values. The mound age classes did not differ in width. The
mean vertically projected area of mounds was also not significantly different between mound age
classes. By contrast, large differences were found in the mean surface areas of mounds of the different
age classes. Neither the cover of the tree layer nor that of the shrub layer differed significantly

between the three mound age classes in the 400 m” plots (Table 3).

Table 3. Characteristics of mounds (mean and standard deviation) and cover of the tree and shrub layer
(estimated on 400 m? plots) in three age classes. Values with different letters are significantly different between
the mound age classes.

Mean Mean Mean Mean Mean Cover tree Cover Cover tree

length (m) width (m) height (m) projected surfacearea layer (%) shrublayer and shrub

area (m?) (m?) (%) layer (%)

Young 4.3%(0.9) 2.1(0.5) 1.5%(0.5) 72(3.1) 168.0%(7.3) 51.1(30.2) 8.1(10.2) 59.1(33.3)

Intermediate  3.8°(0.9) 2.3 (0.6) 1.0°(0.4) 6.8 (2.7) 11.4°4.4) 57.9(302) 9.6(11.0) 67.4(32.5)

Old 3.3°(0.9) 2.2 (0.7) 0.4°(0.1) 6.2 (3.6) 7.5°@4.1)  63.7(29.0) 9.5(12.5) 73.2(30.8)
p <0.001 ns <0.001 ns <0.001 ns ns ns

A total of 79 species were observed in this study: 51 vascular plant species and 28 bryophyte species
(Appendix II). The two species groups exhibited large differences regarding both the proportion of
infrequent species and the number of exclusive species. Only 8 out of 51 vascular plant species were
recorded on more than 10% of the mounds, while 14 out of 28 bryophytes had a frequency > 10%. Of
the 7 species present on at least 50% of the mounds, 6 were bryophytes. Young mounds had a large

number of unique vascular plant species (Appendix II). Of the 51 vascular plant species sampled, 21
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were exclusive to young mounds, 5 were found on intermediate mounds only, and 2 were confined to
old mounds. These figures were very different for bryophytes. Of the 28 species recorded, only 2 were
exclusive to young mounds, 3 to intermediate, and none to old mounds. All exclusive species were
very infrequent (present on at most 4 mounds).

The total number of species was considerably higher on young mounds than on old mounds (Table
4). On intermediate mounds an intermediate total number of species was observed. When treating
vascular plants and bryophytes separately, it became obvious that these differences were mainly
attributable to the decrease in the number of vascular plant species with increasing mound age. The
total number of bryophytes remained essentially at the same level. The mean numbers of bryophyte
species were significantly higher than those of vascular plant species in all mound age classes (Table
4; Mann-Whitney U-test: young mounds: p < 0.01; intermediate mounds: p < 0.001; old mounds: p <
0.001). The mean number of both all species and bryophyte species was significantly higher on young
and intermediate mounds than on old mounds (Table 4). The mean number of vascular plant species
on young mounds was significantly higher than on both intermediate and old mounds. In order to test
wether these differences were merely a result of an increasing sampling area, we calculated
regressions of the number of species on sampling area. All regressions had very low r?-values (all <

0.1) and were not statistically significant (results not shown in detail).

Table 4. Total and mean number of all species as well as of different species groups on mounds of three different
age classes (no. of plots = 32 each). For explanations of the species groups see the Methods section. Values with
different letters are significantly different between the mound age classes.

Total no. of species Mean no. of species
Young Inter- Old Young Inter- Oold Kruskal-

mediate mediate Wallis
All species 66 53 39 12.7% 10.2*° 7.2° <0.001
All vascular plant species 42 27 17 52° 3.3° 2.1° <0.001
Trees and shrubs 7 6 4 1.1 0.9 0.8 ns
Herbaceous species 35 21 13 4.1 2.5 1.3 0.002
HI.1 8 7 5 1.6 1.1 0.7° 0.001
H1.2 1 0 0 0.1 0.0 0.0 Ns
H2.1 15 11 8 1.9° 1.2% 0.6° 0.009
H2.2 6 2 0 0.2 0.1 0.0 Ns
HO 5 1 0 0.3° 0.1% 0.0° 0.008
Transient 15 10 9 2.1 1.5 1.5 Ns
Persistent 20 13 7 2.3° 1.4 0.5° <0.001
Unknown 7 4 1 0.8° 0.4 0.1° 0.008
All bryophytes 24 26 22 7.6° 7.0° 5.2° 0.001
Perennial stayers 12 13 11 3.0° 2.8°% 1.9° 0.01
Perennial shuttles 1 1 1 0.1 0.2 0.3 Ns
Colonists 10 11 9 3.6% 3.1° 2.1°¢ <0.001
Short-lived shuttles 1 1 1 0.9 0.9 0.9 Ns
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The number of all species was strongly negatively related to the cover of the tree and shrub layer in all

mound age classes (Fig. 3). Analysing vascular plants and bryophytes separately, however, yielded

different results. While the number of vascular plant species on young mounds showed a strong

negative relationship with canopy cover, no relationship was found for the number of bryophyte

species. The relationship was much more pronounced on intermediate and old mounds for vascular

plants than for bryophytes. Vascular plants and bryophytes only had similar numbers of species on

young and intermediate mounds at a low canopy cover (Fig. 3). More bryophytes than vascular plant

species were found on old mounds with any type of canopy cover.
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Figure 3. Relationships between the number of
species per mound and cover of the tree and shrub
layer (recorded on 400 m” plots) in the three mound
age classes. Lines are from regression analysis (solid
line: all species, broken line: vascular species, dotted
line: bryophytes). A. Young mounds (all species:
2=0.40%%*; vascular species: 2=0.55%%%;
bryophytes: 1°=0.01); B. Intermediate mounds (all
species: 1"=0.66***; vascular species: r’=0.62%*%;
bryophytes: 1*=0.30%*); C. Old mounds (all species:

’=0.43 wEk, vascular species: ’=0.43 wkk,
bryophytes:  1’=0.19%).  *p<0.05;  **p<0.01;
***p<0.001.

The tree and shrub layer on the mounds consisted almost exclusively of F. sylvatica (Appendix II).

Percentage of total tree and shrub cover on the mounds increased constantly with mound age (Fig. 4).
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In contrast, total percentage cover of the herb and moss layer peaked on intermediate mounds.
Bryophytes exhibited a significantly higher total cover than vascular plants in all mound age classes

(Mann-Whitney U-test: all p < 0.001).
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Four species each in the vascular plants and in the bryophytes differed significantly in frequency
between the three mound age classes (Appendix II). All these species were negatively associated with
old mounds. Young and old mounds had very different growth form distributions of vascular plant
species (Table 4). Herbaceous species were the dominant growth form on young mounds, while few
differences were found in the mean number of herbaceous and woody species on old mounds. The
small changes in the mean number of tree and shrub species were mostly due to the high frequency of
F. sylvatica in all mound age classes, while all other woody species were rare or absent on old mounds
(Appendix II).

The number of shade-tolerant forest species (group H1.1) and species occurring both in forests and
open vegetation (group H2.1) decreased significantly from young to old mounds (Table 4). A total of
12 herbaceous species belonging to the three other groups (H1.2, H2.2, HO) were infrequently
recorded on young mounds, but were absent from old mounds. The mean number of species with a
transient soil seed bank was not significantly different between the three mound age classes, while a
great reduction was observed in the number of species with a persistent seed bank from young to old
mounds (Table 4). The total number of bryophyte species per life strategy type showed only
insignificant changes, whereas the mean number of perennial stayers and colonists significantly

decreased with mound age.



53

Discussion

Response of vascular plant species

As predicted, we found significant differences in plant species richness and composition between
disturbed and adjacent undisturbed patches of the forest floor (Tables 1 and 2). Furthermore, our
results confirm that groups of species differing with respect to important life history traits show
different responses to soil disturbance (Jonsson and Esseen 1998; Rydgren et al. 1998). These
differences can be mainly attributed to the soil disturbances caused by tree uprooting because of the
very similar conditions regarding light and soil type between the paired sample plots. Once soil
disturbances caused by the tree uprooting have occurred, the species composition in the disturbed
patch is determined by those species that have survived the uprooting and those that have become
newly established (Palmer et al. 2000). Establishment occurs either by germination from buried
diaspores or by colonization of the disturbed patch (Jonsson and Esseen 1998; Rydgren et al. 1998;
Mayer et al. 2004). Colonization happens by means of dispersal of propagules into the disturbed
microsites and by clonal ingrowth from the surrounding vegetation (Rydgren et al. 1998; Palmer et al.
2000).

The herb layer vegetation in undisturbed patches of meso- to acidophytic beech forests as found in
Serrahn is relatively species poor and has a sparse cover (Table 1; Ellenberg 1996). Therefore, both
the potential number of herb layer species that could survive the uprooting and the species that would
be capable of colonizing the disturbed patch by short-distance diaspore dispersal or clonal
encroachment from the edge is low. In Serrahn, F. sylvatica is the overall dominant plant species. The
advanced regeneration in these forests consisted almost exclusively of F. sylvatica (Oheimb et al.
2003). Although contact of the seeds to the mineral soil and higher light levels increase the number
and survival probability of beech seedlings (Burschel et al. 1964), beech regeneration is possible on
undisturbed forest floor under a relatively dense canopy (Tabaku 2000). Small-scale soil disturbances,
therefore, are not a major factor for the successful regeneration of this large-seeded species. Other
woody species do not play a role in the regeneration dynamics of the Serrahn beech forests.

The vernal herb, Anemone nemorosa, is frequent but scattered in Serrahn (mean cover 1%). It was
found in similar frequencies to F. sylvatica in the disturbed and undisturbed plots (Appendix I), but
was rare on mounds (Appendix II). A. nemorosa did not occur on young and intermediate mounds, and
only in low frequencies on old mounds. We therefore suggest that A. nemorosa is a species that rarely
survives uprooting in Serrahn. A. nemorosa is susceptible to desiccation in spring (Shirreffs 1985) and
may suffer from the reduced soil moisture on mounds (Beatty and Stone 1986), in particular on sandy
soils like in Serrahn. Due to the continued erosional processes, A. nemorosa rhizomes can be exposed
or even slip off the mound. Shirreffs (1985) reported that actively growing rhizomes of A. nemorosa
can be killed after only 1 day of air-drying. Once the conditions on the mounds are more favourable
for A. nemorosa, it re-colonizes the microsite. The obviously slow rate of re-colonization is consistent

with the low dispersal potential ascribed to A. nemorosa by Brunet and Oheimb (1998).
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Similar to F. sylvatica, the presence of the two common shade-tolerant herb layer species Oxalis
acetosella and Melica uniflora seems to be independent of soil disturbances (Appendix I and II). By
contrast, Moehringia trinervia and Dryopteris carthusiana were favoured by uprooting (Appendix II).
While O. acetosella and M. uniflora have a transient seed bank, M. trinervia and D. carthusiana build
up a persistent diaspore bank (Appendix I, Rydgren and Hestmark 1997). In small-scale soil
disturbance experiments in three beech forests in central Germany, Jensch (2004) found that seed
germination in A. nemorosa, O. acetosella and M. uniflora was not influenced by disturbances,
whereas germination of M. trinervia seeds was highly dependent on disturbances. Because fern
gametophytes require bare mineral soil, ferns have been identified as species characteristic of PMCs in
different forest ecosystems (Koop 1981; Palmer et al. 2000). We suggest that shade-tolerant forest
species (group H1.1) respond in a differential way to tree uprooting, leading to an overall absence of
differences between disturbed and undisturbed plots for this group (Table 1). While some species
produce large seeds that do not persist in the soil, but that enable them to establish in the presence of a
litter layer, others are abundant in the soil diaspore bank and require soil disturbances and bare mineral
soil for germination (cf. Jensch 2004).

Regarding habitat preferences, species that are widespread in both forests and open vegetation
(group H2.1) constitute the largest group among the herbaceous species (Tables 1 and 4). Some of the
most frequent vascular plant species belong to this group (e.g. Urtica dioica, Calamagrostis epigejos,
Juncus effusus, Appendix I and II). This species group had a significantly higher mean number of
species in disturbed than in undisturbed plots (Table 1) and showed a strong decrease in species
number with increasing mound age (Table 4). The majority of these species are long-lived perennials,
which have effective dispersal mechanisms in time and space. Due to a persistent seed bank they have
been found to be abundant in many studies of the soil diaspore bank in Central European forests
(Jensch 2004). The dominant colonization mechanism may therefore be the germination of seeds from
the soil seed bank on exposed mineral soil (Jensch 2004; Mayer et al. 2004). Short-distance seed
dispersal from nearby seed sources may only be relevant in larger gaps, since most of these shade-
intolerant species rarely flower and set seed under a dense canopy or in small gaps. In the extensive
beech forests of Serrahn, the colonization of disturbed microsites through seed dispersal as well as the
soil seed bank replenishment of these species largely requires long-distance dispersal (i.e. >100 m).
We assume that large wild mammals are the most important vectors for long-distance dispersal in
these forests. Fallow deer (Cervus dama), roe deer (Capreolus capreolus), red deer (Cervus elaphus),
and wild boar (Sus scrofa) have exhibited high densities in Serrahn for much of the past 150 years, due
to its long tradition as a hunting area. It has been shown recently that these animals are effective epi-
and endozoochorous dispersers of a wide range of vascular plant species in northern Germany,
including many of the species of group H2.1 that have been found in our study (Heinken et al. 2001a;
Heinken and Raudnitschka 2002; Schmidt et al. 2004; Oheimb et al. 2005). It has been concluded that

these wild mammals primarily disperse diaspores from their preferred feeding habitats (forest
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meadows and openings, or forest paths) into the forests. Species with habitat preferences in both forest
and open vegetation, however, do not rely only on soil disturbances caused by tree uprooting. Small-
scale soil disturbances created by animals, in particular by wild boar rooting (Welander 2000), may
also allow for the establishment of these species in canopy gaps and may explain the lack of
significant differences in the frequencies of the single species between the paired sample plots
(Appendix I).

Pioneer species such as Epilobium angustifolium, Carex spicata, or R. idaeus (group H1.2), which
have been found to be abundant in large-scale catastrophic windthrow (Palmer et al. 2000; Fischer et
al. 2002; Wohlgemuth et al. 2002) were of very limited importance in the gap-phase dynamics (Tables
1 and 4).

Response of bryophyte species

The response to uprooting was more pronounced in bryophytes than in vascular plants (Appendix I
and Table 1). In all mound age classes bryophytes had significantly higher mean numbers of species
and cover than vascular plants (Table 4, Fig. 4). These results are consistent with the findings of
Jonsson and Esseen (1998) and Heinken and Zippel (2004) in coniferous forests of the boreal and
temperate zone, where bryophytes create dense carpets on the forest floor. Rapid response of
bryophytes to gaps in the closed layer of cryptogams had been attributed to their high abundance on
the forest floor, a great variety of regeneration strategies and large numbers of propagules. The cover
of bryophytes is very low in undisturbed patches of temperate deciduous forests, where leaf litter is the
most important factor limiting bryophyte establishment on the forest floor (Schumacher 2000).
However, Central European beech forests are not generally poor in bryophytes, but they mainly occur
on substrates other than the undisturbed forest floor. Schumacher (2000) found living trees and dead
wood to be the most species-rich substrates. Ubiquitous species such as Hypnum cupressiforme,
Brachytecium rutabulum, and Mnium hornum are frequently observed at the root collar and the lower
areas of the trunk (Miiller 1993; Schumacher 2000). After uprooting these species are already present
at the microsite and can rapidly colonize the exposed mineral soil by local propagule dispersal
(distance less than 1 m) and clonal encroachment. Short-distance dispersal of epiphytic species such as
Orthodicranum montanum from surrounding living trees (distance of several metres) is an also
probable mechanism for colonization due to the small gap sizes. The high quantities of dead wood
(more than 200 m’/ha have been observed in gaps, Oheimb et al. 2003) make up another abundant
source of bryophyte propagules in Serrahn. Besides ubiquitous species such as H. cupressiforme and
B. rutabulum, which have been found to be very abundant on dead wood (Miiller 1993; Schumacher
2000), bryophytes with substrate preference on dead wood were also frequently recorded in the
disturbed microsites (e.g. Sharpiella selegeri, Lophocolea heterophylla; Appendix I and II). For all of
these species only short-distance dispersal of vegetative or generative diaspores is needed to colonize

the disturbed microsites. In bryophytes, diaspores include not only spores and specialized asexual



56

propagules, but also detached stems or buried old stem fragments (During 1997). Heinken and Zippel
(2004) showed that in addition to clonal ingrowth from the edge, detached and fragmented stems
played an important role in the re-colonization of experimentally disturbed plots. Frego (1996)
observed detached or fragmented stems within several metres of their origin. However, as shown by
Heinken et al. (2001b), dispersal of stem fragments is not completely limited to short distances. Long-
distance dispersal may be facilitated by epizoochorous transport of stem fragments by wild mammals.
The authors found several bryophyte species in the coats and hooves of wild boar and roe deer, among
them H. cupressiforme and Ceratodon purpureus.

It has been shown that an extensive and species-rich diaspore bank of bryophytes occurs in forest
soils (Jonsson 1993; During 1997). Colonists and short-lived shuttle species dominate in the soil-
buried diaspore bank, while perennials are rare or absent. Therefore, regeneration from the diaspore
bank after litter removal by uprooting seems to be of particular importance for the species of these life
strategy types. The abundant species Atrichum undulatum, Dicranella heteromalla, and Pohlia nutans
probably became established predominantly from the soil diaspore bank. These species have
frequently been found in disturbed microsites of the forest floor (Jonsson and Esseen 1998; Heinken
and Zippel 2004) and rarely occur on other substrates in beech forests (Miiller 1993; Schumacher
2000).

In conclusion, we suggest that three factors are mainly responsible for the larger differences in
species richness and composition of bryophytes than vascular plants between disturbed and
undisturbed patches in Serrahn. With regard to the forest floor, there is a lower availability of
microsites suitable for bryophyte than for vascular plant recruitment. Vascular plants may also become
established in the presence of a litter layer or in small-scale soil disturbances where the mineral soil is
exposed for only a short time (less than one year). By contrast, successful bryophyte recruitment
requires bare mineral soil that does not develop a litter layer for at least some years. Although the
number and cover of bryophytes on the forest floor is even lower than that of vascular plants, more
propagules are available in the close vicinity and in the soil of the disturbed microsite. Finally,

bryophytes probably benefit from the greater variety of regeneration strategies than vascular plants.

Temporal dynamics

The dynamic nature of the mounds became evident through measurements of the mound dimensions.
They became shorter over time and, in particular, they lost in height (Table 3). Mound subsidence is a
complicated process which includes erosional processes, soil settling, and decomposition of organic
material (Beatty and Stone 1986; Small 1997; Ulanova 2000). Small (1997) estimated the height of a
mound which was created in 1950 to be 101 cm in the year 1963. By 1989 the mound had lost 60% of
its 1963 height, and by 1995 a further 3%. In Serrahn, the mean height of old mounds amounts to 27%
of the mean height of young mounds, thus indicating a rate of mound subsidence of a similar order of

magnitude to that documented by Small (1997). This rate may be higher in regions with intense,



57

sustained rainfall (Putz 1983), but may be lower in forests with less sandy soils than in Serrahn and
with a lower decomposition rate of the uprooted tree species (Ulanova 2000). In addition, the
development of dense vegetation or a thick humus layer on the mounds may slow down the erosional
processes (den Ouden and Alaback 1996), allowing mounds to persist for a very long time (up to 300-
500 years; Stephens 1956).

Comparing mounds of different age classes revealed that the time since mound formation is a
major factor determining plant species richness and composition (Appendix II and Table 4). This
observation is in general agreement with the literature (e.g. Jonsson and Esseen 1990; den Ouden and
Alaback 1996; Palmer et al. 2000; Ulanova 2000). However, considerable differences have been found
in the development of changes in species richness and composition through time and the temporal
dimensions of these changes. Compositional changes following catastrophic windthrow in two
Minnesota forests were strongest during the first few years (Palmer et al. 2000). Species richness
peaked 10 years after disturbance when species of various tolerances were present at the disturbed
microsite. Den Ouden and Alaback (1996) suggested that the major changes in species composition on
mounds occur within a time span of less than 50 years, while thereafter species diversity did not
change significantly. In contrast, Ulanova (2000) recorded the highest number of herb layer species on
40 to 80 year old mounds and Jonsson and Esseen (1990) found a peak in bryophyte diversity on
mounds approximately 100 years old. In our study the highest mean number of both vascular plant and
bryophyte species was recorded on young mounds (Table 4). However, while significant differences in
the mean number of species of vascular plants were found between young and intermediate as well as
old mounds, the main differences occurred between intermediate and old mounds in bryophytes. We
suggest that different mechanisms are responsible for these differences. A large number of exclusive
vascular plant species was observed on young mounds, among them several disturbance specialists.
About 12 years after mound formation both the total and the mean number of vascular plant species
decreased heavily. Although the mounds showed continued within-microsite disturbances due to
erosion of the soil, this did not result in a continuous presence of many vascular plant species. The
majority of vascular plant species failed to build up viable populations on the mounds, their soil
diaspore bank is presumably depleted on older mounds (see the strong decrease of species with a
persistent seed bank over time, Table 4), and they have negligible colonization rates. In contrast, not
only the total number, but also the proportions of the different species groups of bryophytes remained
essentially the same over time (Table 4). Jonsson and Esseen (1990) reported that early successional
bryophytes such as P. nutans and Polytrichum alpinum were still present in disturbed microsites that
were 120-150 years old. We suggest that the main reason for the decrease in the mean number of
bryophytes is the development of a litter layer on the mounds with time. This equally reduces the
abundance of bryophytes with different life strategies. Competitive exclusion by dominant species (cf.
Heinken and Zippel 2004) may not be the main factor because of the relatively low total cover values

on the mounds (Fig. 4).
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Gradient of canopy cover

It has been well established that canopy gap size is a major factor determining post-disturbance plant
species composition (Schaetzl et al. 1989). Canopy gap size depends on tree size and crown
dimensions and whether a gap is formed by single or multiple treefalls. In Serrahn the average
diameter at breast height (DBH) of the uprooted beech trees was 58 cm (Oheimb, unpubl. data).
Tabaku (2000) recorded a mean crown area of about 125 m” for beech trees with a DBH of 60 cm, and
very large beech trees may have a crown area of more than 200 m’. All gaps in the upper canopy in the
old-growth forests of Serrahn were determined using aerial photographs (Oheimb, unpubl. data). The
vast majority of canopy gaps (82%) was smaller than 400 m?, created by the mortality of one or a
small group of canopy trees. Such gap-phase dynamics have also been observed in other central and
south-eastern European old-growth beech forests (Tabaku 2000; DroBler and von Liipke 2004). In an
old-growth Appalachian cove forest, Busing (1994) determined a gap size of 400 m* as a threshold
size below which shade-intolerant tree species were not able to establish. The predominantly small gap
sizes in Serrahn are thus a major factor explaining the infrequent and short-lived establishment of
shade-intolerant plant species (Collins and Pickett 1987; Goldblum 1997).

In spite of the prevalence of small gaps, a gradient of canopy cover and thus a light gradient is
reflected in our study at the spatial scale of 100 m* and 400 m’, respectively (Figs. 1 and 3). This is
because of the variation in both, the canopy gap size and the abundance of advanced beech
regeneration. A dense beech understorey has become established over large tracts of the total forest
area, and therefore canopy gaps often do not correspond to understorey gaps. Hardtle et al.
(2003) showed that the number of ground layer species in undisturbed patches of the forest floor was
mainly affected by the canopy closure in acidophytic beech forests of northern Germany. This has
been explained by the large proportion of heliophilous species among the acid tolerant species of these
forest communities. In our study we demonstrated that this relationship is also true for disturbed
patches of the forest floor (Figs. 1 and 3). However, considerable differences became apparent when
treating vascular plants and bryophytes separately. Vascular plants exhibited a much stronger reaction
along the light gradient than did bryophytes. The number of bryophytes on young mounds was
actually independent of the canopy cover (Fig. 3). Obviously more bryophyte than vascular plant
species have the ability to colonize localized disturbances under dense shade (Den Ouden and Alaback
1996). The edaphic conditions (lack of litter layer) on recently created mounds are clearly more
important for bryophytes than the light conditions. Based on the results of our study we cannot state
whether the gradient of litter accumulation parallels the gradient of canopy cover on intermediate and
old mounds and, if so, how this might influence the number of species recorded on these mound age

classes. This remains to be tested in further studies.
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Appendices

Appendix |. Frequency of vascular plant species and bryophytes recorded in disturbed and undisturbed plots,
arranged in order of decreasing overall frequency (no. of plots = 57 each, plot size 100 m?). Seed longevity:
calculated value for seed bank persistency (longevity index) according to Bekker et al. (1998), derived from the
database published by Thompson et al. (1997); -: unknown longevity index (spores: ferns are not included in the
database). Growth form/Habitat preference: T: trees; S: shrubs; H: herbaceous species; regional habitat
preference of the herbaceous species according to Schmidt et al. (2003); for explanations of the species groups
see the Methods section. Life strategy type: Co: colonists; SSh: short-lived shuttle species; P: perennial stayers;
PSh: perennial shuttle species. Species with significant differences in frequencies are in bold letters (*p<0.05;
**p<0.01; ***p<0.001).

Growth form/

Vascular plants Disturbed plot Undisturbed plot Overall Seed longevity ~ Habitat preference
Fagus sylvatica 41 36 77 0.00 T
Anemone nemorosa 33 34 67 0.02 HI.1
Urtica dioica 24 17 41 0.78 H2.1
Oxalis acetosella 21 17 38 0.19 H1.1
Moehringia trinervia 20 17 37 0.69 HI1.1
Calamagrostis epigejos 19 17 36 0.43 H2.1
Dryopteris carthusiana 16 11 27 - (spores) H1.1
Juncus effusus 16 9 25 0.95 H2.1
Carex pilulifera 11 11 22 0.93 H2.1
Agrostis capillaris 12 6 18 0.66 H2.1
Taraxacum sect. Ruderalia 10 7 17 0.30 H2.1
Melica uniflora 6 7 13 0.00 Hl1.1
Poa trivialis 6 7 13 0.75 H2.1
Gymnocarpium dryopteris 6 2 8 - (spores) HI1.1
Rubus idaeus 6 1 7 0.79 S
Athyrium filix-femina 5 2 7 - (spores) HI.1
Calamagrostis canescens 3 4 7 0.30 H2.1
Deschampsia cespitosa 3 4 7 0.27 H2.1
Viola riviniana 4 2 6 0.00 H1.1
Deschampsia flexuosa 4 2 6 0.08 H2.1
Luzula campestris 4 2 6 0.37 H2.1
Pinus sylvestris 3 3 6 0.00 T
Rumex acetosella 3 3 6 0.69 H2.1
Veronica officinalis 4 1 5 0.65 H2.1
Acer pseudoplatanus 1 4 5 0.00 T
Epilobium angustifolium 4 0 4 0.57 H1.2
Vicia angustifolia 3 1 4 - HO
Senecio sylvaticus 3 0 3 - H1.2
Impatiens parviflora 2 1 3 - HI1.1
Carex muricata 2 1 3 - H2.1
Carex ovalis 2 1 3 0.50 H2.2
Cytisus scoparius 2 1 3 - S
Carex pallescens 2 0 2 1.00 H2.1
Sagina procumbens 2 0 2 0.87 HO
Poa nemoralis 1 1 2 0.17 HI.1
Vaccinium myrtillus 1 1 2 0.12 S
Conyza canadensis 1 1 2 0.85 H2.2
Aesculus hippocastanum 1 0 1 - T
Betula pendula 1 0 1 0.89 T
Picea abies 1 0 1 0.00 T
Quercus petraea 1 0 1 0.00 T
Sorbus aucuparia 1 0 1 0.04 T
Luzula pilosa 1 0 1 0.75 HI1.1
Carex spicata 1 0 1 - H1.2
Galium saxatile 1 0 1 0.50 H2.1
Lathyrus linifolius 1 0 1 0.00 H2.1
Persicaria hydropiper 1 0 1 0.35 H2.2
Ranunculus acris 1 0 1 0.24 H2.2
Sambucus nigra 1 0 1 0.56 S
Agrostis stolonifera 0 1 1 0.38 H2.2
Carex remota 0 1 1 0.80 H1.1
Majanthemum bifolium 0 1 1 0.00 H1.1
Poa annua 0 1 1 0.90 HO
Quercus rubra 0 1 1 - T
Veronica arvensis 0 1 1 0.55 HO
Veronica montana 0 1 1 0.71 H1.1
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Appendix | continued

Bryophytes _ _ _
Disturbed plot  Undisturbed plot Overall Life strategy type

Hypnum cupressiforme *** 39 20 59 P
Polytrichum formosum *

33 20 53 P
Atrichum undulatum *** 39 12 51 SSh
Pohlia nutans ** 29 14 43 Co
Dicranum montanum * 26 15 41 P
Dicranella heteromalla *** 25 8 33 Co
Brachythecium rutabulum * 19 9 28 Co
Ceratodon pupureus **** 20 2 22 Co
Mnium hornum 15 7 22 PSh
Herzogiella seligeri ***

14 1 15 P
Lophocolea heterophylla 10 4 14 Co
Dicranum scoparium 7 5 12 P
Polytrichum piliferum *

8 2 10 P
Aulacomnium androgynum 6 2 8 Co
Plagiothecium laetum var.curvifolium 6 2 8 P
Plagiothecium denticulatum 5 1 6 P
Eurhynchium striatum 3 2 5 P
Bryum capillare ssp. flaccidum 2 1 3 Co
Isopterygium elegans 2 1 3 Co
Leucobryum glaucum 1 1 2 P
Pleurozium schreberi 1 1 2 P
Eurhynchium praelongum 1 0 1 P
Homalothecium sericeum 1 0 1 P
Plagiomnium cuspidatum 1 0 1 P
Plagiothecium laetum 1 0 1 P
Plagiothecium nemorale 1 0 1 P
Scleropodium purum 1 0 1 P

Appendix Il. Frequency of vascular plant species and bryophytes recorded on mounds of three age classes,
arranged in order of decreasing overall frequency. In parentheses: frequency of woody species in the shrub and
tree layer on the mounds. For abbreviations and explanations see Appendix I. Species with significant
differences in frequencies are in bold letters (¥*p<0.05; **p<0.01; ***p<0.001).

Growth
Seed form/Habitat

Vascular plants Young Intermediate Old Overall longevity preference
Fagus sylvatica 24 (6) 22 (11) 23 (15) 69 0.00 T
Moehringia trinervia *** 22 8 4 34 0.69 H1.1
Oxalis acetosella 8 11 9 28 0.19 H1.1
Dryopteris carthusiana ** 14 6 3 23 - (spores) H1.1
Taraxacum sect. Ruderalia ** 14 4 4 22 0.30 H2.1
Calamagrostis epigejos *** 10 9 2 21 0.43 H2.1
Urtica dioica 7 9 2 18 0.78 H2.1
Agrostis capillaris 8 4 5 17 0.66 H2.1
Melica uniflora 2 4 2 8 0.00 HI1.1
Juncus effusus 4 3 0 7 0.95 H2.1
Carex pilulifera 4 2 0 6 0.93 H2.1
Veronica officinalis 4 0 2 6 0.65 H2.1
Vicia hirsuta 3 2 0 5 0.45 HO
Pinus sylvestris 3 1 1 5 0.00 T
Carex pallescens 2 1 2 5 1.00 H2.1
Gymnocarpium dryopteris 1 4 0 5 - (spores) HI1.1
Rubus idaeus 4 0 0 4 0.79 S
Viola riviniana 3 1 0 4 0.00 HI1.1
Quercus petraea 1 2 1 4 0.00 T
Deschampsia cespitosa 0 2 2 4 0.27 H2.1
Anemone nemorosa 0 0 4 4 0.02 HI.1
Vicia angustifolia 3 0 0 3 - HO
Vicia sativa 3 0 0 3 0.34 HO
Poa trivialis 1 2 0 3 0.75 H2.1
Acer pseudoplatanus 2 (D 0 0 2 0.00 T
Eupatorium cannabinum 2 0 0 2 0.33 H2.1
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Appendix Il continued

Vascular plants
Cerastium holosteoides
Impatiens parviflora
Betula pendula

Luzula campestris
Carex muricata
Cerastium glomeratum
Cirsium arvense
Conyza canadensis
Dactylis glomerata agg.
Epilobium angustifolium
Hypochaeris radicata
Luzula multiflora
Luzula pilosa

Mycelis muralis

Picea abies

Poa pratensis

Rumex acetosella
Cytisus scoparius
Senecio vulgaris

Vicia lathyroides
Calamagrostis canescens
Fallopia dumetorum
Sambucus nigra

Sorbus aucuparia
Vaccinium myrtillus

Bryophytes

Atrichum undulatum
Dicranella heteromalla
Pohlia nutans **

Hypnum cupressiforme
Brachythecium rutabulum **
Polytrichum formosum ***
Herzogiella seligeri
Lophocolea heterophylla
Ceratodon purpureus ***
Dicranum montanum
Plagiothecium laetum var. curvifolium
Brachythecium velutinum
Mnium hornum
Brachythecium salebrosum
Eurhynchium praelongum
Eurhynchium swartzii
Isopterygium elegans
Plagiothecium succulentum
Aulacomnium androgynum
Plagiothecium laetum var. laetum
Polytrichum piliferum
Plagiothecium denticulatum
Dicranum scoparium
Eurhynchium striatum
Tetraphis pellucida
Isothecium alopecuroides
Lepidozia reptans

Metzgeria furcata
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Growth
Seed form/Habitat
longevity preference
0.65 H2.2
- H1.1
0.89 T
0.37 H2.1
- H2.1
0.44 HO
0.34 H2.2
0.85 H2.2
0.19 H2.2
0.57 H1.2
0.32 H2.2
0.36 H2.1
0.75 HI.1
- H2.1
0.00 T
0.39 H2.1
0.69 H2.1
- S
0.79 H2.2
0.20 HO
0.30 H2.1
- H2.2
0.56 S
0.04 T
0.12 S
Life strategy
type
SSh
Co
Co
P
Co
P
P
Co
Co
P
P
P
PSh
Co
P
Co
Co
P
Co
P
P
P
P
P
Co
P
Co
P




65

Untersuchungen zur Struktur und zur Moos- und Flechtenflora in unbewirtschafteten

und bewirtschafteten Buchenwaldern des Nordostdeutschen Tieflandes

Zusammenfassung

Aufgrund ihrer besonderen Nutzungsgeschichte sind die Serrahner Buchenwilder des Miiritz-
Nationalparkes ein einmaliges Studiengebiet fiir die Naturwaldforschung in Buchenwéldern mittlerer
Néhrstoffversorgung des Nordostdeutschen Tieflandes. Aus den Untersuchungen zur Geschichte
sowie zur Struktur- und Vegetationsdynamik dieser Buchenbestéinde und vergleichenden Analysen in
Wirtschaftswialdern  werden  Handlungsempfehlungen fiir eine naturnahe, eingriffsarme
Buchenbewirtschaftung abgeleitet.

Die Recherchen zur Bestandesgeschichte weisen eine kontinuierliche Bestockung des Gebietes seit
dem 16. Jahrhundert und damit einen historisch alten Waldstandort nach. Die langfristige und seit
mehreren Jahrzehnten liberwiegend ungestorte Waldentwicklung spiegelt sich in einer im Vergleich zu
Wirtschaftswildern deutlich stirkeren Differenzierung der Bestockungs- und Totholzstrukturen wider.
Infolgedessen wird in dem naturnahen Bestand eine groflere Artenvielfalt an Moosen und Flechten
beobachtet, unter ihnen eine Reihe von Arten, welche naturnahe, menschlich gering beeinflusste

Verhiltnisse anzeigen.

Summary

Due to their special history the old-growth beech forests at Serrahn (Mueritz National Park, federal
state Mecklenburg-Vorpommern) are a unique place to investigate the natural dynamics of beech
forests in the lowlands of NE-Germany. The main objective of this study is to characterise the history,
structure and plant diversity (bryophytes and lichens) of these beech forests. The structure and plant
diversity is compared with those obtained in managed forests in order to formulate recommendations
for a sustainable management of beech forests.

The analysis of the forest history since the 16™ century suggests that the beech forests in Serrahn are
ancient woodlands. Forest dynamics have not been affected by silivicultural measures for more than
40 years. As a consequence the structural diversity, the volume of living trees and of coarse woody
debris are higher than in managed forests. In addition higher numbers of bryophytes and lichens were

found at Serrahn, among which a high proportion which indicate natural, undisturbed circumstances.

Einleitung

Die Entwicklung von naturnahen Waldbaukonzepten und -verfahren erfordert groBflédchige
Anschauungsobjekte natiirlicher, autochthoner Waldfldchen mit ungestorter Entwicklungsdynamik.
Urwilder als Referenzfldchen fehlen in Mitteleuropa jedoch nahezu vollstindig. Auf nationaler und
regionaler Ebene kommt daher der Forschung in ,,Naturwéldern®, d. h. seit einem gewissen Zeitraum

nicht mehr genutzten, ehemaligen Wirtschaftswéldern (Naturwaldreservate, Naturschutzgebiete,



66

Kernzonen, etc.), eine groBBe Bedeutung zu. Die Serrahner Buchenwilder im Miiritz-Nationalpark sind
durch ihre besondere Nutzungsgeschichte ein einmaliges Studiengebiet fiir die Erforschung der
natiirlichen Dynamik von Buchenwéldern mittlerer Nahrstoffversorgung im Nordostdeutschen
Tiefland. In der vorliegenden Arbeit werden Untersuchungen zur Wald- und Nutzungsgeschichte
sowie zur Struktur und Moos- und Flechtenflora der Serrahner Buchenwilder dargestellt. Zudem
wurden vergleichende strukturelle und vegetationskundliche Analysen in Wirtschaftswéldern
durchgefiihrt. Basierend auf diesen Ergebnissen werden Handlungsempfehlungen fiir eine naturnahe,

eingriffsarme Buchenwaldbewirtschaftung im nordostdeutschen Tiefland abgeleitet.

Untersuchungsgebiete

Die Untersuchungen zur natiirlichen Dynamik von langjéhrig unbewirtschafteten Buchenwildern
wurden auf einer 220 ha groflen Fliche im Teilgebiet Serrahn des Miiritz-Nationalparkes verfolgt (im
Folgenden ,,UG Serrahn®). Das UG Serrahn befindet sich im Bereich der Neustrelitzer Kleinseen-
landschaft und gehdrt zum forstlichen Wuchsgebiet ,,Mittelmecklenburger Jungmorénenland®.

Fir die Vergleichsuntersuchungen in Wirtschaftswédldern wurden Bestinde gesucht, die
hinsichtlich der Standortsverhéltnisse und der Altersstruktur des Hauptbestandes eine moglichst gute
Ubereinstimmung mit dem UG Serrahn aufweisen. Zudem sollte Buche auf einer Fliche von
mindestens 50 ha die dominierende Baumart darstellen. Auf der Grundlage dieser Auswahlkriterien
wurden Buchenbestinde im Revier Wilhelminenhof des Forstamtes Wilhelminenhof (UG
Wilhelminenhof) ausgewéhlt, welches direkt nordlich an das Teilgebiet Serrahn angrenzt.

Die Jahresmittel-Temperatur liegt im Untersuchungsraum bei 7,8 °C, im Jahresdurchschnitt fallen
593 mm Niederschlag. Das Substrat der beiden Gebiete besteht aus Ablagerungen der
Weichselvereisung. Das natiirliche Bodenformenmosaik wird von Sand-Braunerden, Bindersand-
Braunerden und Tieflehm- bzw. Lehm-Fahlerden gebildet. In den Untersuchungsgebieten herrschen
Humusformen im Ubergang vom Rohhumus zum mullartigen Moder vor. Die potentielle natiirliche
Vegetation auf basendrmeren Boden ist der Hainsimsen-Buchenwald (Luzulo-Fagetum) und auf néhr-

stoffreicheren Standorten der Waldmeister-Buchenwald (Galio-Fagetum).

Wald- und Nutzungsgeschichte des UG Serrahn

Anhand von archivalischen Unterlagen und fiir die letzten 50 Jahre auch mit Hilfe von Angaben
zahlreicher Zeitzeugen wurde die Waldentwicklung bzw. die Nutzungsgeschichte im UG Serrahn von
Mitte des 16. Jh. bis heute rekonstruiert (Quellenangaben bei Tempel 2003).

Pollenanalytische und archivalische Befunde belegen, dass die Buche im Bereich des UG Serrahn
im 14. und 15. Jh. massiv zuriickgedrangt wurde, wéhrend sich Eiche und Kiefer stark ausbreiteten.
Erst in der zweiten Hilfte des 17. Jh. nahm der Buchenanteil wieder zu. Mindestens bis Mitte des 18.
Jh. wurden die Serrahner Wiélder aber noch von Eichen und Kiefern beherrscht. Ende des 18. Jh. und

in der ersten Hilfte des 19.Jh. kam es in den Serrahner Bergen zu grof3flichigen
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Buchennaturverjiingungen, aus denen die heutigen ca. 160- bis 230-jdhrigen Buchenaltbestinde
entstanden sind.

Im Laufe des 18. Jh. und insbesondere seit Anfang des 19. Jh. gewann das Gebiet zunehmend eine
jagdliche Bedeutung. Schlielich wurde 1848/49 der bis 1945 existierende Serrahner Wildpark
errichtet, in dem sich die forstliche Bewirtschaftung nach jagdlichen Gesichtspunkten zu richten hatte.
Im Jahre 1952 wurden der Schweingartensee und der Grofle Serrahnsee sowie ein 200 m breiter
Waldgiirtel um diese beiden Seen zum Naturschutzgebiet erklart. Bis 1961 wurden in mehreren
Schritten auch die siidlich von Serrahn liegenden Waldfldchen in das Naturschutzgebiet einbezogen.
Ab Mitte der 1950er Jahren wurden einige Buchen-Traubeneichenbestinde als Totalreservat
ausgewiesen. 1960 umfasste das Totalreservat rund 90 ha sowie 100 m breite Streifen entlang der
Seerdnder. Zwischen 1967 und 1975 wurde das Totalreservat in drei weiteren Schritten ausgedehnt.
Auf Druck der Inspektion Staatsjagd wurde 1987 die Totalreservatsfliche wieder deutlich auf 154 ha
verkleinert. Seit Griindung des Miiritz-Nationalparkes im Oktober 1990 sind Eingriffe in den
Serrahner Buchenaltbestinden verboten.

Das Untersuchungsgebiet (13 Abteilungen) umfasst Flachen, die mindestens wéhrend der
maximalen Ausdehnung des Totalreservates (1975-1987) zu diesem gehorten. In diesen Abteilungen
stellt die Buche auf einer Fliche von 220 ha die dominierende Baumart dar. Die detaillierte
Rekonstruktion der Nutzungsgeschichte dieser Abteilungen fiir die Zeit nach 1945 zeigt, dass seit
1961 auf rund 109 ha keine Hiebsmafinahmen stattfanden. Nur Teile dieser Flachen bilden einen
grofleren zusammenhéngenden Komplex von rund 71 ha. In diesem im Zentrum des UG Serrahn
liegenden, von Buchen dominierten Bereich, erfolgten mindestens seit 1958 keine Einschlige.
Allerdings wurden innerhalb dieses Gebietes auf max. 10 ha Kulturmainahmen (z. B. Einbringung

von Weifitannen) durchgefiihrt.

Methoden

Aus der rdaumlichen Verteilung der geméll Tabelle 1 definierten Entwicklungsphasen ldsst sich die
Waldtextur erarbeiten, indem mit Hilfe von Bilderkennungsprogrammen aus Color-Infrarot-
Luftbildern die rdumliche Ausdehnung einzelner Entwicklungsphasen erfasst und gegeneinander
abgegrenzt wird. Fiir die Waldtexturanalysen im UG Serrahn wurden 14 CIR-Luftbilder ausgewertet
(MafBstab 1:10.000, Brennweite 300 mm, Aufnahmezeitpunkt 23. Juli 1996). Alle homogenen
Teilflachen der Waldoberfliche wurden durch visuelle Interpretation gegen benachbarte, andersartige
Flachen abgegrenzt (Delinierung). Die Grenzlinien der Flichen wurden gleichzeitig mit der
Interpretation photogrammetrisch kartiert (Datenerfassungsprogramm Microstation, Auswertegerét
AC 1 der Firma Wild; Bearbeitung durch das Fachbiiro Procul Consulting). Unabhéngig von der
Delinierung der Entwicklungsphasen wurde eine Kartierung aller Liicken im Kronendach der obersten

Bestandesschicht in einem besonderen Arbeitsgang durchgefiihrt. Als Liicke wird eine Unterbrechung
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des Kronendaches in der Oberschicht bezeichnet, die auf den Ausfall eines oder mehrerer Altbdume
zuriickzufiihren ist.

Die Vergleiche zwischen Natur- und Wirtschaftswald beziehen sich auf einzelne
Waldentwicklungsphasen, nicht auf ganze Waldbestinde. Um dies zu erreichen, wurden im UG
Serrahn 150 typische, die jeweiligen Entwicklungsphasen reprasentierende Stichprobenflichen von
0,1 ha Grofle gutachterlich ausgewahlt (Beurteilungsstichproben). Buchenbestinde, die wihrend des
20. Jh. im UG Serrahn forstlich begriindet worden sind, wurden bei der Flachenauswahl nicht
beriicksichtigt. Im UG Wilhelminenhof wurden insgesamt 61 Stichprobenkreise in Stangenhdlzern
und 129- bis 188-jahrigen Buchenaltbestinden eingerichtet. In den Wirtschaftswéldern sind nur noch
wenige geschlossene Altbestdnde vorhanden, deren Struktur der Altersphase in Serrahn entspricht.
Uberwiegend sind in ihnen wihrend der letzten Jahre Vorbereitungs- und Besamungshiebe
durchgefiihrt worden. Daher entspricht die Struktur des lebenden Hauptbestandes auf einer grof3en
Zahl von Probekreisen derjenigen der Zerfallsphase im UG Serrahn. Die Aufnahme des lebenden
Bestandes und des Totholzes in den Probekreisen erfolgte gemdf Landesamt fiir Forstplanung
Mecklenburg-Vorpommern (1998). Die Dimensionsverteilung des Derbholzbestandes wird mit der
Durchmesserdifferenzierung TD (mit 0 < TDi < 1) nach Fiildner (1996) quantifiziert. Je héher der
Wert, desto groBer sind die Dimensionsunterschiede von benachbarten Baumen.

In jeweils 45 Stichprobenkreisen von Natur- und Wirtschaftswald wurde die Moos- und
Flechtenflora auf einer Fliche von 400 m? erfasst. Dabei wurden in der Alters-, Zerfalls-,
Verjiingungsphase sowie in Liicken je 10 und in der Stangenholzphase je 5 Probekreise eingerichtet.
Die Kartierung der Epigéen erfolgte auf 100 m?-Flachen nach der Methode von Braun-Blanquet
(Dierssen 1990). Epiphyten und Epixyle wurden an zwei bis drei Baumen beziehungsweise Totholz-
objekten je Probekreis im Bereich vom Stammfuf bis in ca. 2 m Hohe bzw. bei liegendem Totholz auf
der gesamten Oberfldche kartiert. Zur Charakterisierung des Arteninventars wurden die Zeigerzahlen
fiir die Substratreaktion sowie die Licht- und Feuchtezahlen nach Ellenberg et al. (2001) ausgewertet.

Die Zuordnung der Flechtenarten zu einer Hemerobiestufe folgt Litterski (1999).



69

Ergebnisse

In den naturnahen Buchenbestinden des UG Serrahn weist die Altersphase mit 75 % einen
iiberproportional hohen Flichenanteil auf (Tabelle 1). Auf etwa 8 % der Fliche betrigt der
Uberschirmungsgrad durch Ausfall von Altbdumen weniger als 0,8. Hier wird die Zerfallsphase
ausgeschieden. In der Verjiingungsphase ist die Uberschirmung des Altbestandes kleiner als 0,5,
wiahrend der Deckungsgrad der Verjiingung mehr als 50 % erreicht. Diese Entwicklungsphase ist auf
etwa 5 % der Flache ausgebildet. Die geringsten Flachenanteile nehmen die Stangenholz- und die
Optimalphase ein (Tabelle 1). Die meisten Buchenbestinde in der Stangenholzphase sowie alle
Buchenbestinde der Optimalphase sind jedoch im Zeitraum bis 1965 forstlich begriindet worden

(Tempel 2003). Liicken im Kronendach wurden auf 5 % der Fldche kartiert.

Tabelle 1. Strukturelle Kennzeichnung der Waldentwicklungsphasen sowie prozentualer Flidchenanteil in den
Serrahner Buchenwildern.

Table 1. Structural definition of the developmental phases of the forest cycle and their proportion in the beech
forests of Serrahn.

Entwicklungs- Beschreibung Fléachen-
phase %
Verjliingungsphase  Verjiingung unter Altbestand deutlich auf > 50 % der Fliche erkennbar; 54
Uberschirmungsgrad Altbestand: < 0,5; i. d. R. zweischichtiger Bestand
Stangenholzphase  Einzelkronen auf Luftbild nicht abgrenzbar; keine oder sehr geringe vertikale 33

Differenzierung; Uberschirmyngsgrad 1,0; Bestand dicht; Kronenoberfldche
faserig aufgerauht; einzelne Uberhélter moglich

Optimalphase Einzelkronen auf Luftbild meist abgrenzbar; geringe vertikale Differenzierung; 3,7
Uberschirmungsgrad 0,9 - 1,0; Bestandeshdhe ca. 20 - 35 m

Altersphase Grofle Einzelkronen abgrenzbar; geringe vertikale Differenzierung; 75,3
Uberschirmungsgrad > 0,8; mehr als 100 Kronen / ha;

Zerfallsphase Einzelkronen sehr gut abgrenzbar; grof3e vertikale Differenzierung; 7,6

Verjlingung im Unterstand zumindest teilweise erkennbar;

Uberschirmungsgrad 0,5 - 0,8 oder Uberschirmungsgrad 0,3 - 0,5 und Deckung

der Verjiingung < 50%; Stammzahl der Oberschicht ca. 100 / ha; Totholzanteil
Licken im Liicken im Kronendach; Uberschirmungsgrad Altbestand: < 0,3; Deckung der 4,7
Kronendach Verjlingung bzw. des Jungbestandes unter Derbholzstarke: < 50%

Im Vergleich von Natur- und Wirtschaftswald unterscheiden sich die Verjlingungs- und die
Stangenholzphase am deutlichsten hinsichtlich der vertikalen Bestandesstruktur (Tabelle 2). Im
Wirtschaftswald haben Lichtungshiebe die Zahl der Altbuchen in der Verjlingungsphase stark
reduziert. Stammzahlreiche Stangenhdlzer, in denen die Altbdume komplett gerdumt worden sind, sind
im UG Wilhelminenhof auf Flachengrofen von bis zu mehreren Hektar zu finden. Im UG Serrahn ist
die Stangenholzphase als Ergebnis der natiirlichen Eigendynamik dagegen lediglich sehr kleinrdumig
ausgebildet, weshalb auf den Probekreisen von 0,1 ha neben den Stangenhdlzern auch Altbestand und
Verjlingung erfasst werden (Tabelle 2). Unabhingig von der Bewirtschaftung ist eine ausgesprochene
Dominanz der Buche in der Verjiingung festzustellen (ca. 97 % der Pflanzen). Im Vergleich zum UG

Serrahn zeichnen sich die Wirtschaftswilder jedoch durch erheblich hohere Pflanzenzahlen aus
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(Tabelle 2). In den Liicken und in der Zerfallsphase speisen sich die hohen Individuendichten

allerdings zu iiber 98 % aus 1- bis 2-jdhrigen Pflanzen.

Tabelle 2. Anzahl der Stichprobenkreise (n) sowie mittlere Stammzahlen pro Hektar in den verschiedenen
Schichten der einzelnen Entwicklungsphasen im UG Serrahn (S) und UG Wilhelminenhof (W).

Abk.: SD = Standardabweichung; OS = Stammzahl in der Oberschicht; MS + US = Stammzahl des Derbholzes
in Mittel- und Unterschicht; Dick. = Anzahl der Pflanzen in der Dickung (ab 2 m Hohe bis 7 cm BHD); Jungw.
= Anzahl der Pflanzen bis 2 m Hohe.

Table 2. Number of sample plots (n) and mean number of trees per ha in the different layers of the
developmental phases at the study sites Serrahn (S) and Wilhelminenhof (W).

n n oS oS MS+US MS+US  Dick. Dick.  Jungw. Jungw.

S W S W S W S W S W
Altersphase 70 14 158 149 21 9 585 15 2829 11.014
SD 44 21 26 12 1.068 26 2913 36.707
Zerfallsphase 23 31 97 108 40 15 1.328 29 5287  79.535
SD 26 33 59 21 1.333 80 5.141 94992
Verjiingungsphase 18 5 96 22 58 100 4.101 5.570 4.400 9.560
SD 36 19 55 102 1.756 3.616 4.633 3.462
Liicke 21 7 62 60 74 4 806 6 6.324 121.629
SD 25 29 162 8 790 15 4.999 110.737
Stangenholzphase 18 4 52 0 573 2.123 2.432 950 400 0
SD 26 0 204 341 949 474 586 0

Nutzungsbedingt sind im Wirtschaftswald geringere Grundflichen und niedrigere Derbholzvorrite zu
finden als im Naturwald, wobei dieser Unterschied in der Verjiingungsphase am deutlichsten ausfallt
(Tabelle 3). In den bewirtschafteten Bestinden ist die Durchmesserdifferenzierung TD des Derbholz-
bestandes mit Ausnahme der Stangenholzphase geringer als im UG Serrahn (Tabelle 3). Wahrend sich
die Werte in den verschiedenen Entwicklungsphasen der Serrahner Bestinde deutlich unterscheiden,
sind sie in den Wirtschaftswéldern vergleichsweise einheitlich und zeigen relativ geringe

Dimensionsunterschiede von benachbarten Bdumen an.

Tabelle 3. Mittlere Grundflache (G/ha), mittlerer Vorrat (V/ha) und mittlere Durchmesserdifferenzierung (TD)
des lebenden Bestandes >7 cm BHD sowie mittleres Totholzvolumen (TH/ha) im UG Serrahn (S) und UG
Wilhelminenhof (W).
Table 3. Mean basal area (G/ha), mean volume (V/ha) and mean diameter differentiation (TD) of living trees
with a DBH > 7 cm and mean volume of coarse woody debris (TH/ha) at the study sites Serrahn (S) and
Wilhelminenhof (W).

G/ha (m?) G/ha (m*) V/ha (m®) V/ha (m®) TD TD TH/ha (m®) TH/ha (m®)

S W S W S W S W
Altersphase 38,5 32,7 675,3 573,4 0,307 0,248 61,5 9,7
SD 7,5 3,1 143,9 63,6 0,069 0,064 45,6 7,7
Zerfallsphase 26,9 24,6 489.4 4214 0,317 0,266 163,5 10,6
SD 6,1 49 128,6 83,3 0,120 0,101 82,0 11,8
Verjiingungsphase 26,5 7,7 488,5 133,5 0,404 0,280 200,7 25,7
SD 7.4 5.1 1455 100,2 0,124 0,155 81,7 19,1
Liicke 18,1 13,6 319,4 233,6 0,360 0,257 284,8 13,2
SD 8.4 43 167.8 69,7 0,087 0,086 86,0 10,6
Stangenholzphase 22,5 29,5 361,2 2493 0,285 0,289 209,5 7.1

SD 6,0 3,6 126,5 34,7 0,056 0,018 109,5 2,5
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Auf den 150 Stichprobenkreisen im UG Serrahn betriigt das Totholzvolumen im Mittel 142 m*/ha. Im
Vergleich der Entwicklungsphasen werden jedoch grofe Unterschiede deutlich (Tabelle 3). Die
Totholzmengen sind in der Altersphase am niedrigsten und steigen in der Zerfallsphase um mehr als
das 2,5-fache an. Die hochsten Werte werden in den Liicken erreicht. Die hohe Streuung der Werte
belegt die uneinheitliche Verteilung des Totholzes auf die einzelnen Stichproben. Stehendes und
liegendes Totholz sind insgesamt im Verhéltnis ein Drittel zu zwei Drittel am Totholzvorrat beteiligt.
Ein Viertel des Totholzvolumens der Buche entféllt im UG Serrahn auf den Totholztyp Hochstumpf.
Das Totholzaufkommen in den bewirtschafteten Wildern ist mit durchschnittlich 12 m’/ha sehr viel
geringer als im UG Serrahn. In Ansédtzen zeigt sich auch hier eine Abhingigkeit der Totholzmengen
von der Entwicklungsphase (Tabelle 3). Sdgestubben und liegende Stammteile/Starkdste nehmen
insgesamt jeweils etwa 40 % des Totholzvorrates ein. Stehendes Totholz in Form von Hochstiimpfen
und ganzen Bdumen ist im Wirtschaftswald sehr unregelméBig verteilt (13 % bzw. 8 % des
Totholzvorrates). Der Totholztyp ,liegender ganzer Baum* wurde auf den Probekreisen nicht
angetroffen.

Im Zuge der vegetationskundlichen Untersuchungen wurden insgesamt 54 Moose und 34 Flechten
nachgewiesen. Im Naturwald wurden héhere Gesamtartenzahlen, eine groflere Anzahl an Arten der
Roten Liste und hohere mittlere Artenzahlen pro Probekreis ermittelt als im Wirtschaftswald

(Abbildung 1 und 2).
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Abbildung 1. Gesamtartenzahlen und Arten der Rote
Liste in den Untersuchungsgebieten Serrahn (S) und
Wilhelminenhof (W).

Figure 1. Total number of species and number of
red listed species (moss and lichens) at the study
sites Serrahn (S) and Wilhelminenhof (W).

Abbildung 2. Mittlere Artenzahlen und Stan-
dardabweichung in den 400 m* —Stich-probekreisen
(n je 45) der Untersuchungsgebiete Serrahn (S) und
Wilhelminenhof (W).

Figure 2. Mean number of species and standard
deviation at 400 m® sample plots (n = 45) at the
study sites Serrahn (S) and Wilhelminenhof (W).
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Der Anteil oligo- und mesohemeroben Flechtenarten, d.h. naturnahe bis gering menschlich
beeinflusste Verhidltnisse anzeigende Arten, betrdgt im UG Serrahn etwa 5% und 35% (Abbildung 3).
Im UG Wilhelminenhof tritt keine oligohemerobe Flechte auf und der Anteil der mesohemeroben
Arten liegt bei ca. 25 %. Ebenfalls 25% der Arten deuten auf einen méBig bis stark menschlich
beeinflussten Standort hin (eu-polyhemerobe Arten).

Serrahn Wilhelminenhof

ey eu-poly 0ligo gligo-eu oligo-eu

meso-poly eu-poly
meso
meso
meso-eu meso-poly

meso-eu

Abbildung 3. Hemerobiespektren der Flechten nach Litterski (1999) in den Untersuchungsgebieten Serrahn und
Wilhelminenhof. Abk.: oligo = oligohemerob, meso = mesohemerob, eu = euhemerob, poly = polyhemerob.
Figure 3. Hemerobiotic spectra of the lichens according to Litterski (1999) at the study sites Serrahn and
Wilhelminenhof.

In Tabelle 4 sind jene Arten aufgefiihrt, fiir die in einem der beiden Untersuchungsgebiete eine
signifikant hohere Héufigkeit festgestellt wurde. Die Arten mit deutlich hoherer Stetigkeit im UG
Serrahn siedeln iiberwiegend auf Rinde beziehungsweise Totholz und zeigen schattige bis
halbschattige, frische und méiBig saure Verhiltnisse an. Im UG Wilhelminenhof treten Bodenmoose
bzw. Rohbodenpioniere signifikant héufiger auf, welche als Halbschatt- bzw. Halblicht- und zudem

als Trockniszeiger eingestuft werden und (stark) saure Verhéltnisse anzeigen.

Tabelle 4. Arten mit signifikant hoherer Stetigkeit (fettgedruckte Probekreisnachweise, Chi-Quadrat-Test,
p<0,05) in einem der beiden Untersuchungsgebiete (n je 45 400m’-Probekreise). Betrachtet werden alle Arten
mit mindestens 5 Probekreisnachweisen. Abk.: Substrat: Ri = Rinde, T = Totholz, E = Erde; Rote Liste:
Gefahrdung nach der Roten Liste in Mecklenburg-Vorpommern (MV) und Deutschland (D) (Ludwig et al. 1996,
Wirth et al. 1996); Zeigerwerte: R = Reaktionszahl, L = Lichtzahl, F = Feuchtezahl (Ellenberg et al. 2001).
Table 4. Species with a significant higher frequency (bold figures, Chi-Square-Test, p<0,05) in one of the two
study sites (n = 45 sample plots of 400 m?). Only species occuring in at least 5 sample plots are included.

UG Serrahn UG Wilhelminenhof
Substrat Substrat Rote Liste Zeigerwerte

Ri T E ins. Ri T E ins. MV D R L F
Ceratodon purpureus 2 6 13 15 1 3 29 29 - - X 8 2
Dicranella heteromalla - 1 21 21 - - 44 44 - - 2 5 4
Dicranoweisia cirrata - 7 - 7 1 1 - 1 - - 5 7 5
Eurhynchium striatum 1 1 6 7 - - - - - - 6 5 5
Homalothecium sericeum 1 4 4 8 - - - - - - 7 8 2
Metzgeria furcata 9 4 - 11 5 1 - 6 3 v 6 5 4
Orthodicranum montanum 42 27 39 45 36 33 7 40 - - 2 6 5
Pohlia nutans 1 2 26 27 1 1 36 37 - - 2 5 4
Sharpiella seligeri 1 30 16 35 1 11 17 23 - - 4 5 5
Cladonia coniocraea 22 9 1 27 11 6 1 12 - - 4 5 X
Dimerella pineti 14 4 - 16 6 2 - 7 - - 4 3 4
Graphis scripta 12 1 - 11 2 - - 2 3 3 5 3 4
Lecanora expallens 3 - - 3 13 1 - 13 - - 4 5 3
Lepraria incana 42 33 - 44 34 32 - 38 - - 3 4 3
Porina aenea 25 5 - 24 12 4 - 14 - - 5 3 4
Pyrenula nitida 12 7 - 15 - - - - 2 2 5 3 4
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Diskussion

Im UG Serrahn dominiert in starkem Malle die Altersphase, wihrend die {ibrigen Entwicklungsphasen
lediglich geringe Fldchenanteile einnehmen (Tabelle 1). Damit unterscheidet sich die Flidchenrelation
der Entwicklungsphasen von derjenigen, die in verschiedenen Urwildern festgestellt worden ist (z. B.
Korpel 1995; Tabaku 2000). Der hohe Anteil der Altersphase in Serrahn muss vor dem Hintergrund
der durch die frithere Bewirtschaftung bedingten Phasensynchronisation gesehen werden. Verglichen
mit Urwéldern handelt es sich in Serrahn um einen Altbestand, der sich in einer vergleichsweise
kurzen Zeitspanne (ca. 60 Jahren) etabliert hat. Der Verjiingungsprozess hat vor etwa drei Jahrzehnten
begonnen und wird sich noch einige Jahrzehnte fortsetzen. Untersuchungen im Naturwald
Fontainebleau/Frankreich  zeigen, dass sich die Verjiingungsabliufe mit jeder neuen
»Bestandesgeneration* {iber einen lingeren Zeitraum erstrecken und die strukturelle Homogenitit in
zunchmend kleinere Einheiten iibergeht (Koop & Hilgen 1987). Eine durch ungestorte
Entwicklungsprozesse vollzogene Umwandlung von relativ. homogenen in urwalddhnliche
Bestandesstrukturen benétigt somit einen Zeitraum von mehreren Jahrhunderten.

Die Naturverjiingung der Serrahner Buchenwélder setzt sich im Mittel aus deutlich weniger
Individuen pro ha zusammen als diejenige siidosteuropdischer Buchenurwilder, in denen
Verjiingungsvorrite von 7.000 bis 30.000 Pflanzen/ha registriert wurden (Korpel 1995; Tabaku 2000).
Naturverjiingungen mit extrem hohen Individuenzahlen, wie sie in Wirtschaftswilder z. B. nach
Schirmschldgen auf groferer Fliche auftreten, sind jedoch sowohl fiir Natur- als auch Urwilder
untypisch.

Totholz als ein entscheidendes Element natiirlicher Waldokosysteme ist bislang in relativ geringer
Menge in Wirtschaftswildern vorhanden (oft deutlich unter 20 m’/ha, vgl. Winter et al. 2003). Fiir
europdische Buchenurwilder werden mittlere Totholzvorrite iiberwiegend in einer Gréfenordnung
von 30 bis 120 m*/ha angegeben (z. B. Korpel 1995; Tabaku 2000). Ebenso wie auch im UG Serrahn
festgestellt, unterliegt das Totholzvolumen in den Urwéldern groBBen Schwankungen in den
verschiedenen Entwicklungsphasen. Die phasenbezogenen Totholzmengen betragen zwischen
wenigen m’/ha in Optimalphasen und iiber 300 m*/ha in Zerfallsphasen (Korpel 1995; Tabaku 2000).
Damit befinden sie sich in einer GroBenordnung, die anndhernd auch in den Entwicklungsphasen in
Serrahn gegeben ist.

Der hohere Anteil von oligo- bis mesohemeroben Arten im UG Serrahn ist ein Ausdruck dafiir,
dass die Zusammensetzung der Moos- und Flechtenflora von ungestorten, kontinuierlichen
Entwicklungsablédufen geprégt ist. Die Gruppe der in Serrahn signifikant hdufiger auftretenden Arten
indiziert die fiir ein Waldinnenklima typischen Verhiltnisse, an das viele austrocknungsempfindliche
Moose und Flechten gebunden sind (Ernst & Hanstein 2001). Dagegen sind im Wirtschaftswald Licht-
und Trockniszeiger hiufiger zu finden. In den aufgelichteten Bestidnden sind stirkere Luftturbulenzen
gegeben, welche die Austrocknungsgefahr empfindlicher Moose und Flechten erhohen (Thiis &

Scholler 2002). Weitere wesentliche Faktoren fiir das Auftreten einer Vielzahl von Waldmoosen, -
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flechten im UG Serrahn sind auf das Vorhandensein alter Bidume und von Totholz starker

Dimensionen zuriickzufiihren (z. B. Schumacher 2000, Ernst & Hanstein 2001).

Folgerungen fur eine naturnahe Buchenbewirtschaftung

Als allgemeine Ziele lassen sich eine grofle Alters- und Durchmesserspreitung auf der Bestandesebene

sowie ein waldgesellschaftstypisches kleinflichiges Mosaik an miteinander verzahnten

Entwicklungsphasen ableiten. Die Umsetzung dieser Ziele kann nur mittel- bis langfristig erreicht

werden. Da die heutige Ausgangssituation in den Wirtschaftswédldern von der schlagweisen

Hochwaldwirtschaft geprégt ist, muss das weitere Vorgehen schrittweise konzipiert sein. Es ist also

sowohl ein Konzept fiir die ndchste Bestandesgeneration (,,Konzept fiir morgen) als auch eines fiir

die sich daran anschlieBenden zukiinftigen Waldgenerationen (,,Konzept fiir iibermorgen) zu
entwickeln. Das ,Konzept flir morgen“ einer naturnahen Buchenwaldwirtschaft ist fiir den

Landeswald Mecklenburg-Vorpommerns im wesentlichen bereits ausformuliert und als

Bewirtschaftungsrichtlinie festgeschrieben (Rohe 2003). Wesentliche Elemente eines ,,Konzeptes fiir

tibermorgen* in den waldbaulichen Bereichen Nutzung und Verjiingung lassen sich folgendermalien

skizzieren:

e Die Nutzung sollte im Regelfall nur noch einzelstammweise erfolgen, um ein kleinflichiges
Mosaik zu fordern. Dieses wird sich mit jeder weiteren Bestandesgeneration verfeinern und der
natiirlichen Strukturvielfalt anndhern.

e Die rdumliche Verteilung der zu nutzenden Stimme sollte eine zufillige sein, also weder einem
regelméBigen Muster folgen noch stérker geklumpt sein.

e Die Nutzung erfolgt nicht mehr in bestimmten langen Nutzungszeitrdumen, sondern permanent und
dauerhaft auf ganzer Flache.

e Die Anzahl potentieller Z-Bdume wird nicht mehr auf eine Flacheneinheit (Bestand) bezogen,
sondern erhélt einen zeitlichen Bezugsrahmen (,,Anzahl je Fliche und Zeit®).

e Lange Verjiingungszeitraume von 50 Jahren sollten in eine permanente kleinflichige Verjiingung
auf der gesamten Wirtschaftsfliche analog zur permanenten ganzfldchigen Nutzung iiberfiihrt
werden.

o Uber lange Zeit hinweg ist ein ,erziechender heterogener Altholzschirm hoher Deckung

anzustreben.

Dariiber hinaus sollte ein gewisser Anteil des stehenden Vorrates als ,,Altbdume* {iiber den
Zieldurchmesser hinaus erhalten bleiben und natiirlich absterben (vgl. Meyer et al. 2003). Diese
»Totholzanwérter von morgen* sind bis zum Zeitpunkt ihres Zerfalls und ihrer Zersetzung wichtige
Strukturkomponenten des Buchenurwaldes und bilden das Substrat beispielsweise fiir eine grofle Zahl
epiphytischer Moose und Flechten. Beginnt der Prozess des Absterbens, so gewihrleisten sie, dass

kontinuierlich Totholz entsteht. Uber den anzustrebenden Prozentsatz verbleibenden Totholzes vom
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Lebendvorrat bzw. iiber die Anzahl von Totholzbdumen je ha und iiber ihre rdumliche Verteilung
existieren bereits unterschiedliche Vorstellungen (z. B. Winter et al. 2003). Es erscheint sinnvoll, hier
insbesondere Okonomisch geringwertige Bédume (vgl. Ernst & Hanstein 2001) in einer schwach
geklumpten bis zufilligen rdumlichen Verteilung auszuwéhlen. Eine Totholzmenge von 10 % des

Lebendvorrates wird im Flachenmittel als erstrebenswert angesehen.
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Untersuchungen zur Struktur und Dynamik der Serrahner Buchenwalder

Abstract

Due to their special history the beech forests at Serrahn (Mecklenburg-Vorpommern) are one of the
few places in the northern lowlands of Central Europe where the natural dynamics of beech forests can
be analysed. The objective of this study is to characterize the structure, dynamics and plant species
composition (vascular plants, mosses and lichens) of these old-growth beech forests. The forest
dynamics can be described by a series of developmental phases. The aggregate area of the terminal
phase surpasses by far the area of all other phases, suggesting a long lasting impact of the former
human influence. The phases differ clearly in structural elements and in plant species composition.
The volumes of living trees and coarse woody debris reach levels almost as high as those measured in
southeast European virgin beech forests. Regarding the plant species diversity the importance of

canopy gaps and veteran trees, coarse woody debris and mounds of uprooted trees is emphasized.

Einleitung

Wihrend naturnah bewirtschaftete Laubwilder in den verschiedenen Naturrdumen des norddeutschen
Tieflandes in groBeren Bestinden erhalten sind, kommen ehemals bewirtschaftete, aber nunmehr aus
der Nutzung entlassene Walder (,,Naturwilder”) im gesamten Tiefland selten und meist nur in
geringer Flichenausdehnung vor. Aufgrund ihrer besonderen Nutzungsgeschichte sind die Serrahner
Buchenwilder ein einmaliges Studiengebiet fiir die Naturwaldforschung in Buchenwildern (vgl.
Tempel in diesem Heft; Tempel, in Vorber.). Etwa 70 ha der heutigen Altbestinde weisen seit Ende
der 50er Jahre und weitere Flachen seit den 60er bzw. 70er Jahren als Bestandteile des ehemaligen
»lotalreservates” eine weitgehend ungestorte Entwicklung auf. Auch die diesen Jahrzehnten
vorausgegangene Bewirtschaftung war extensiv, da bereits Mitte des 19. Jahrhunderts die forstliche
Nutzung zugunsten der jagdlichen zuriicktrat. In diesen Bestdnden mit bis zu 230-jdhrigen Buchen
spielen sich auf einer Flichen von etwa 250 ha natiirliche Alters-, Zerfalls- und Verjlingungsprozesse
ab, welche die Moglichkeit bieten, den Prozess der natiirlichen Buchenwalddynamik zu erforschen
und daraus Riickschliisse fiir eine naturnahe, eingriffsarme Buchenbewirtschaftung abzuleiten. In der
vorliegenden Studie werden Ergebnisse von Untersuchungen zur Struktur, Dynamik und Vegetation

der Serrahner Buchenwilder vorgestellt.
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Kartierung und strukturelle Beschreibung von Waldentwicklungsphasen
Waldtexturkarte

Methoden: Die im gemiBigten Europa vorkommenden Waldgesellschaften weisen vielfiltige Struktur-
und Entwicklungsunterschiede auf. Dennoch lassen sich hinsichtlich der Strukturdynamik
Gemeinsamkeiten herausstellen, da Waldbestinde in Abhéngigkeit von ihrem Entwicklungszustand
bestimmte Entwicklungsphasen mit jeweils spezifischen Strukturverhiltnissen durchlaufen (z. B.
Leibundgut 1959, 1993, Mayer et al. 1987, Korpel 1995, Meyer 1995). Obgleich Modelle zur Raum-
Zeit-Dynamik der Strukturverhéltnisse von Waldokosystemen in mancherlei Hinsicht die Vielfalt
moglicher Entwicklungsbilder idealisieren und somit reale Verhéltnisse vereinfacht wiedergeben,
liefern sie doch im Hinblick auf ein Verstindnis von dynamischen Zusammenhingen in
Waldokosystemen und fiir die waldbauliche Praxis gut verwendbare Interpretationshilfen. Aus der
rdumlichen Verteilung der geméal3 Tab. 1 definierten Entwicklungsphasen lassen sich Waldtexturkarten
erarbeiten, indem mit Hilfe von Bilderkennungsprogrammen aus Color-Infrarot-Luftbildaufnahmen

die rdumliche Ausdehnung einzelner Entwicklungsphasen erfasst und gegeneinander abgegrenzt wird.

Tabelle 1 Strukturelle Kennzeichnung der Waldentwicklungsphasen in den Serrahner Buchenwiéldern.

Entwicklungsphase Beschreibung

Verjliingungsphase  Verjlingung unter Altbestand deutlich auf > 50 % der Flidche erkennbar;
Uberschirmungsgrad Altbestand: < 0,5; i. d. R. zweischichtiger Bestand

Stangenholzphase =~ Beginnend mit Erreichen der Derbholzstérke; Einzelkronen auf Luftbild nicht
abgrenzbar; keine oder sehr geringe vertikale Differenzierung; Uberschirmungsgrad
1,0; Bestand dicht; Kronenoberfliche faserig aufgerauht; einzelne Uberhilter méglich

Optimalphase Einzelkronen auf Luftbild meist abgrenzbar; geringe vertikale Differenzierung;
Uberschirmungsgrad 0,9 - 1,0; Bestandeshdhe ca. 20 bis 35 m
Altersphase GroBe Einzelkronen auf Luftbild abgrenzbar; geringe vertikale Differenzierung;

Verjiingung unter Altbestand moglich; Uberschirmungsgrad > 0,8; Stammzahl der
Oberschicht ca. 100 - 200/ ha; steigender Totholzanteil
Zerfallsphase Einzelkronen auf Luftbild sehr gut abgrenzbar; grof3e vertikale Differenzierung;
Verjiingung im Unterstand zumindest teilweise erkennbar; Uberschirmungsgrad: 0,5 bis
0,8 bzw. Uberschirmungsgrad 0,3 bis 0,5 und Deckung der Verjiingung unter
Derbholzstirke: < 50%; Stammzahl der Oberschicht ca. 100 / ha; hoher Totholzanteil
Liicken im Liicken im Kronendach; Uberschirmungsgrad Altbestand: < 0,3; Deckung der
Kronendach Verjiingung bzw. des Jungbestandes unter Derbholzstirke: < 50%

Fiir die in Abb. 1 dargestellte Texturkarte des etwa 400 ha groen Gebietes siidlich von Serrahn
wurden insgesamt 14 CIR-Luftbilder im MaBstab von 1:10.000 ausgewertet (Gross & Reidelstiirz
2000). Die in den folgenden Kapiteln présentierten Untersuchungen beziehen sich ausschlieBlich auf
die von Buche dominierten Bereiche des ehemaligen Totalreservates (Abteilungen 5406 bis 5412,
5418 bis 5420 sowie 5422, s. Tempel, in Vorber.). In Abb. 1 sind diese Bereiche an der Lage der 150

Stichprobekreise erkennbar, da diese lediglich in den genannten Abteilungen eingerichtet wurden.
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Ergebnisse: Die Waldtexturkarte zeigt eine sehr starke Dominanz der Altersphase in Serrahn, wéhrend
die tbrigen Entwicklungsphasen lediglich geringe Fldchenanteile einnehmen (Abb. 1). Damit
unterscheidet sich die Flachenrelation der Entwicklungsphasen von derjenigen, die in verschiedenen
Urwildern festgestellt worden ist (z. B. Leibundgut 1959, 1993; Mayer et al. 1987; Korpel 1995;
Tabaku 2000). In Waldgebieten mit ungestorter Bestandesentwicklung steht nach Leibundgut (1993)
der Flachenanteil einzelner Entwicklungsphasen in mehr oder minder enger Relation zu deren
zeitlichen Dauer. Lang andauernde Entwicklungsphasen erlangen den hdchsten Flachenanteil, wobei
stets auch andere Entwicklungsphasen vertreten sind. Der hohe Anteil der Altersphase in Serrahn muss
vor dem Hintergrund der fritheren Bewirtschaftung gesehen werden. Erst im 18. Jahrhundert konnte
sich die Buche in den zu dieser Zeit nutzungsbedingt von Eiche und Kiefer dominierten Bestinden
ausbreiten. Die heutigen Altbestinde sind dabei offenbar ganz iiberwiegend in einem relativ kurzen
Zeitraum von etwa 60 Jahren aus Naturverjiingung hervorgegangen (KrauB3 2001; Tempel in diesem

Heft).

I Altersphase
I Zerfalisphase
| Verjiingungsphase
Liicken

= Stangenholzphase
| |11 Optimalphase
v/ Andere Baumarten
Moore, Freifldchen

e Stichprobekreise
0 500 Meter
|

A

N

Abbildung 1 Waldtexturkarte der Serrahner Buchenwilder nach CIR-Luftbildern sowie Position der 150
Stichprobekreise.

Lebender Bestand

Methoden: Die waldkundliche und strukturelle Beschreibung der Entwicklungsphasen erfolgt anhand
von 150 Stichprobekreisen a 1000 m?, die im Sommer 2000 auf der Grundlage der Waldtexturkarte im
Bereich des ehemaligen Totalreservats ausgewéhlt wurden (Abb. 1). Der rdumliche Schwerpunkt der
Untersuchungen liegt auf den Abteilungen 5408 bis 5410, in denen seit Ende der 50er Jahre keine
geregelten Eingriffe mehr stattfinden. Urspriinglich sollte jede Entwicklungsphase gemal3 ihrer
Flachenanteile im Untersuchungsgebiet repriasentativ erfasst werden. Dabei wiren aufgrund der

iiberragenden Dominanz der Altersphase auf die nur geringe Flichenanteile einnehmenden {ibrigen
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Phasen nur wenige Stichproben entfallen. Um aussagekréftige Auswertungen zu ermdglichen, wurde
daher die Stichprobenzahl dieser Phasen zuungunsten derjenigen der Altersphase erhoht. Buchen-
bestinde, die im 20. Jahrhundert forstlich begriindet worden sind, wurden bei der Flichenauswahl
nicht beriicksichtigt. Bei der Aufnahme des lebenden Bestandes wurden von jedem Baum ab einem
BHD von 7 cm Art, BHD und Polarkoordinaten ermittelt (nach Landesamt fiir Forstplanung 1998).
Zudem wurden in jedem Probekreis mindestens 5 Hohenmessungen durchgefiihrt. Der Jungbestand
(ab 2 m Hohe bis 7 cm BHD) wurde nach Arten getrennt auf allen Probeflichen ausgezihlt. Die
Aufnahme des Jungwuchses bis 2 m Hohe erfolgte getrennt nach Art und Hohenklasse in 4

Satellitenkreisen von jeweils 12,5 m®,

Ergebnisse: Die Altersphase zeichnet sich durch die hochsten Stammzahlen pro Hektar in der
Oberschicht sowie durch die hochsten Grundflichen und Vorrite aus (Tab. 2, Abb. 2). Nur ein
geringer Teil der Baume iiber der Kluppschwelle von 7 cm BHD befindet sich in der Mittel- und
Unterschicht (12 %). Obwohl die Altersphase auf groBerer Fliche durch einen nahezu einschichtigen
Aufbau gekennzeichnet ist, konnte sich an vielen Stellen unter dem gegenwiértig relativ dicht
geschlossenen Kronendach (Uberschirmungsgrad > 0,8) bereits Naturverjiingung etablieren. Dies wird
an den mittleren Pflanzenzahlen der Dickung und des Jungwuchses, aber auch deren starker Variation
deutlich (Tab. 2). Die Stammzahldichte in der Oberschicht nimmt in der Reihe von der Zerfallsphase
iiber die Verjiingungsphase und die Liicken zur Stangenholzphase stetig ab, diejenige der Mittel- und
Unterschicht dagegen stetig zu (Tab. 2). Die Stangenholzphase ist in Serrahn lediglich kleinrdumig
ausgebildet und geht flieBend in die anderen Phasen iiber. Daher werden bei den Erhebungen auf
Probekreisen von 0,1 ha in aller Regel auch Altbestand, Dickung und Jungwuchs erfasst (Tab. 2). Dass
in den Liicken noch mittlere Grundflichen von 18 m*ha und Derbholzvolumina von 319 m’/ha
aufgenommen werden, ist ebenfalls durch deren Grofle und Form begriindet: nur in Ausnahmefillen
sind die untersuchten Bestandesliicken so grof3, dass auf den Stichprobekreisen keine Altbdume mehr

vorhanden sind.

Tabelle 2 Mittlere Stammzahlen pro Hektar in den verschiedenen Schichten der einzelnen Entwicklungsphasen.
Abk.: n = Anzahl Probeflachen; SD = Standardabweichung; OS = Stammzahl in der Oberschicht; MS + US =
Stammzahl des Derbholzes in Mittel- und Unterschicht; Dickung = Anzahl der Pflanzen in der Dickung (ab 2 m
Hohe bis 7 cm BHD); Jungw.: Anzahl der Pflanzen in der Verjiingung bis 2 m Hohe, aufgenommen in den
Satellitenkreisen.

n (ON] SD MS+US SD Dick. SD Jungw. SD
Altersphase 70 158 44 21 26 585 1.068 2.829 2913
Zerfallsphase 23 97 26 40 59 1.328 1.333 5.287 5.141
Verjiingungsphase 18 96 36 58 55 4.101 1.756 4.400 4.633
Liicke 21 62 25 74 162 806 790 6.324 4.999

Stangenholzphase 18 52 26 573 204 2.432 949 400 586
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Abbildung 2 Mittlere Grundfliche (in m? links) und mittlerer Vorrat (Vfim in m’, rechts) pro Hektar des
lebenden Bestandes >7 cm BHD in den Serrahner Buchenwéldern. Abk.: A: Altersphase; Z: Zerfallsphase; V:
Verjlingungsphase; L: Liicken; St: Stangenholzphase.

Unabhingig von der Entwicklungsphase werden auf den Probekreisen anndhernd 90 % der
Grundflache bzw. des Vorrates (Tab. 3) von Buche eingenommen. Traubeneiche und Kiefer sind
lediglich in der Oberschicht vertreten. Aufgrund ihrer starken Dimensionen erreichen die Alteichen
und Altkiefern trotz geringer Stammzahlen noch Grundfldchen- und Vorratsanteile von etwa 9 %

(Eiche) bzw. 2 % (Kiefer).

Tabelle 3 Prozentuale Anteile je Baumart an den Vorriten des lebenden Derbholzbestandes und des Totholzes
(Anzahl der Probeflachen = 150).

Buche Traubeneiche Wald-Kiefer
Prozent vom gesamten Derbholzvorrat 89 9 2
Prozent vom gesamten Totholzvorrat 81 12 7

Bei den Verjiingungserhebungen in Satellitenkreisen wurden neben Buche 12 weitere Gehdlzarten in
der Hohenklasse bis 20 cm angetroffen. Buche stellt dabei 92 % der aufgenommenen Individuen. Ab
einer Hohe von 20 cm geht die Zahl der zusétzlich zur Buche vorhandenen Arten stark auf 2 zuriick.
Die verbleibenden Arten, Eberesche und Traubeneiche, erlangen nur noch einen Anteil von 0,5 % an
den Pflanzenzahlen. Damit konnte der von Remmert (1991) im Zusammenhang mit dem Mosaik-
Zyklus-Konzept fiir den mitteleuropdischen Buchenwald postulierte Artenwechsel mit Pionierbdumen
ebenso wenig wie im NSG Heilige Hallen (Knapp & Jeschke 1991; Borrmann 1996) festgestellt
werden. Der Anteil stark verbissener Exemplare liegt in der niedrigsten Hohenklasse bei einem Drittel.
Die hochste Verbissbelastung ist in der Hohenklasse 51 bis 130 cm festzustellen, in der etwa 70 % der
Pflanzen stark verbissen sind. Ab einer Hohe von 130 cm geht der Terminaltriebverbiss wieder

deutlich auf 23 % zurtick.
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Totholz und Wurzelteller

Methoden: Die Aufnahme des Totholzes erfolgte als Vollaufnahme in jedem Probekreis von 1000 m*
gemill Landesamt fiir Forstplanung (1998). Tote stehende und liegende ganze Bdume sowie Hoch-
stiimpfe wurden ab einem BHD von 7 cm, liegende Stammteile oder Starkéste ab einem Durchmesser
von 15 cm (am stirkeren Ende) sowie einer Mindestldnge von 3 m erfasst. Stubben wurden ab einem
Durchmesser von 15 cm berticksichtigt. Wurzelteller und -mulden als wichtige Sonderstrukturen fiir
Vegetation, Verjiingung und Fauna wurden in allen 150 Stichprobekreisen untersucht. Dabei wurden

Zersetzungs- und Erosionsgrad, Fallrichtung des Stammes und Zustand der Wurfmulde erhoben.

Ergebnisse: Die Aufteilung der Vorrdte an Totholz auf die Baumarten Buche, Traubeneiche und
Kiefer entspricht in Serrahn anndhernd derjenigen des lebenden Bestandes, wobei Traubeneiche und
Kiefer etwas hohere und Buche etwas niedrigere relative Anteile aufweisen (Tab. 3). Zwischen den
verschiedenen Entwicklungsphasen sind deutliche Unterschiede in den mittleren Totholzvorrdten zu
erkennen. Die Totholzmengen sind in der Altersphase am niedrigsten und steigen mit fortschreitendem
Zerfall stark an (Abb. 3). Die hochsten Werte werden in den Liicken erreicht (285 m’/ha). Verglichen
damit gehen die Totholzvorrite in der Stangenholzphase zuriick. Die hohe Streuung der Werte belegt
die uneinheitliche Verteilung des Totholzes auf die einzelnen Stichproben. In Relation zum lebenden
Bestand erhoht sich der Totholzanteil von 9 % in der Altersphase auf 89 % in den Liicken. In siidost-
europiischen Buchenurwildern liegen die mittleren Totholzvorrite zwischen 30 und 200 m’/ha
(Mayer et al. 1987; Leibundgut 1993; Korpel 1995; Tabaku 2000). Die phasenbezogenen Werte
weisen noch stirkere Schwankungen auf: sie betragen zwischen wenigen m’ in Optimalphasen und
{iber 300 m’ in Zerfallsphasen. Damit befinden sie sich in einer GroBenordnung, die annihernd auch in

Serrahn gegeben ist.

- Abbildung 3 Mittleres Totholzvolumen (m’/ha) und
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Stehendes und liegendes Totholz sind insgesamt im Verhéltnis ein Drittel zu zwei Drittel am
Totholzvorrat beteiligt (vgl. a. Meyer et al. 2003). Aber auch hier zeigt sich die Abhédngigkeit von der
Entwicklungsphase (Abb. 4). Wihrend in der Altersphase die Hélfte des Totholzvolumens stehend
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vorgefunden wird, verringert sich dieser Anteil in der Verjiingungsphase und in den Liicken auf etwa
ein Viertel. Der iiberwiegende Teil des Totholzes befindet sich in fortgeschrittenen Stadien der
Zersetzung (Abb. 4). GroBere Totholzmengen im beginnenden Stadium der Zersetzung weisen die

Liicken auf. In der Stangenholzphase ist hingegen kaum frisches Totholz vertreten.

Ein Viertel des Buchentotholzes entfillt in den Serrahner Buchenwéldern auf den Totholztyp
Hochstumpf. Die mittlere Hohe der Buchenhochstiimpfe liegt bei 7,3 m. Anndhernd 80 % der Buchen
sind in einer Hohe von bis zu 10 m gebrochen. Im Mittel wurden auf den Probekreisen von 0,1 ha 5,8
Stubben (d. h. Héhe < 1,3 m) aufgenommen. Gut zwei Drittel konnten eindeutig als gesigt und 14 %
als natiirlich gebrochen angesprochen werden. Bei den iibrigen Stubben lieB sich die
Entstehungsursache nicht mehr klar zuordnen. Uber die Hilfte der gesigten Stubben stammen von der
Kiefer, die iibrigen verteilen sich anndhernd gleichwertig auf Buche und Eiche. Auffillig sind die
Unterschiede in der rdumlichen Verteilung der Sdgestubben. Insbesondere im zentralen Bereich des
Untersuchungsgebietes, welcher seit Ende der 50er Jahre Totalreservat ist, sind relativ niedrige Zahlen

an gesédgten Stubben auf den Probekreisen vorzufinden.

M stehend O liegend 100% —

Altersphase 0% |
m stark zersetzt
Zerfallsphase 60% -
o fortge. Zersetzung
Verjiingungsphase 40% - Obeg. Zersetzung
Ofrisch
Liicke 20% 4
0,
Stangenholzphase 0% T T T T
A z \Y L St
0% 20% 40% 60% 80% 100% Waldentwicklungsphase

Abbildung 4 Prozentualer Anteil des stehenden und liegenden Totholzvolumens (links) und prozentuale
Verteilung der Zersetzungsgrade des Totholzes (rechts) pro Entwicklungsphase auf 150 Probekreisen. Abk.:
fortge.: fortgeschrittene; beg.: beginnende; Abk. der Entwicklungsphasen s. Abb. 2.

Die mittlere Anzahl der Wurzelteller bzw. Windwurfhiigel je Hektar steigt von 8 in der Altersphase
auf 21 bzw. 36 in der Zerfalls- bzw. Verjingungsphase und 54 in den Liicken deutlich an (Abb. 5).
Die relativen Anteile der ganz frisch sowie jiingst entstandenen Wurzelteller erreichen in der
Verjlingungsphase und in den Liicken 13 bzw. 10 %, wihrend sie in den {ibrigen Entwicklungsphasen
etwa 3 % betragen. Die mittlere Hohe der frischen Wurzelteller liegt bei 2 m. Die Fallrichtung der
vom Wind geworfenen Bédume weist in jeweils etwa 40 % der Fille in nordostliche bzw. siiddstliche

Richtung (Abb. 5).
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Abbildung 5 Mittlere Anzahl pro ha und Standardabweichung der Wurfteller in verschiedenen Entwicklungs-
phasen sowie relative Anteile der Fallrichtung von 348 geworfenen Buchen auf 150 Probekreisen (Abk. der
Entwicklungsphasen s. Abb. 2).

Gefilpflanzen, Moose und Flechten in Serrahn unter Beriicksichtigung struktureller Parameter

Geféalipflanzen der Krautschicht in den verschiedenen Entwicklungsphasen

Methoden: In den 150 Stichprobekreisen wurden Vegetationsaufnahmen nach Braun-Blanquet (vgl.
Dierssen 1990) in jeweils vier Sektoren a 100 m* angefertigt. Die Nomenklatur der GefiBpflanzen

folgt Oberdorfer (1994).

Ergebnisse: Insgesamt wurden in den Probekreisen 81 GefaBpflanzenarten in der Krautschicht
gefunden (Tab. 4). Als gefdhrdet gelten entsprechend der Roten Liste von Mecklenburg-Vorpommern
Carex spicata, Luzula campestris und Vicia lathyroides (Tab 4). Der iiberwiegende Teil der Arten (76
Sippen) tritt in weniger als 5 % der Aufnahmen auf. Arten mit mittlerer Stetigkeit sind Calamagrostis
epigejos, Moehringia trinervia, Oxalis acetosella sowie der Frithjahrsgeophyt Anemone nemorosa.

Einzig die Verjiingung von Fagus sylvatica ist in iber 60 % der Aufnahmen présent.
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Tabelle 4 Zahl der Vorkommen von GeféBpflanzenarten in der Krautschicht der Serrahner Buchenwilder auf je
100 m* groBen Flichen mit Angaben zur Stetigkeit (Stet), zur soziologischen Einordnung (So., vgl. Abb. 7) und
zur Gefahrdung (* = Kategorie 3 nach BUNDESAMT FUR NATURSCHUTZ 1996). Abk. der Entwicklungsphasen s.
Abb. 2.

Entwicklungsphasen Stet  So. Entwicklungsphasen Stet  So.

A Z L V St insg. A Z L V St insg
Vegetationsaufnahmen 260 84 68 64 64 600 Vegetationsaufnahmen 260 84 68 64 64 600
Abies alba . 1 r W1 Milium effusum . 1 . . . r W3
Acer platanoides 4 . r W2 Moehringia trinervia 58 36 51 13 7 I w3
Acer pseudoplatanus 10 4 5 r W1 Mycelis muralis . . . 1 r W3
Agrostis canina .1 r O  Oxalis acetosella 44 32 43 19 2 I wi
Agrostis capillaris 8 12 30 4 . + 1 Phegopteris connectilis . 1 . 1 r WI
Anemone nemorosa 138 60 60 44 39 III W1 Piceaabies 1 . 4 . r Wi
Athyrium filix-femina 1 2 7 1 r W3 Pinus sylvestris 7 4 11 2 r WI
Betula pendula 1 r W1 Poaannua . . 2 . r (6]
Calamagrostis canescens 2 8 2 4 r 1 Poanemoralis 22 4 4 1 + W2
Calamagrostis epigejos 39 26 54 18 T 1 Poatrivialis 2 17 6 r 1
Carex leporina 1 5 8 3 r I Polygonum hydropiper . . 2 r I
Carex muricata ssp. pairae .3 r W2 Prunus serotina 3 1 1 . r WI
Carex pallescens . 1 3 . r 1 Pteridium aquilinum . . . 1 . r I
Carex pilulifera 66 20 26 1 . 1 1 Quercus petraea 15 6 3 3 3 r Wi
Carex remota 3 . 3 2 1 r W3 Quercus rubra 6 2 4 1 r WI1
Carex spicata * 3 1 r W2 Ranunculus acris 1 r (6]
Carpinus betulus 1 . r W3 Rubus idaeus 8 3 r W2
Castanea sativa 3 .2 r I  Rumex acetosella . 7 1 r (0]
Cerastium holosteoides . 1 r O Sagina procumbens 1 1 r (0]
Conyza canadensis . 1 4 . r O Salix caprea . 2 . r 1
Deschampsia cespitosa 9 7 8 2 1 r I Sambucus nigra 2 1 1 r W2
Deschampsia flexuosa 15 1 4 . r I Sarothamnus scoparius 1 . 3 . r 1
Dryopteris carthusiana 6 15 35 14 1 1 W1 Senecio sylvaticus . 2 6 1 r W2
Epilobium angustifolium 1 1 5 . r 1 Sorbus aucuparia 17 . 2 1 r W3
Fagus sylvatica 208 63 65 42 17 IV WI1 Stellaria media . 1 1 . r I
Galium harcynicum 2 r 1  Taraxacum off. agg. 8 9 27 1 . + (6]
Gnaphalium sylvaticum . . 1 . r I Urticadioica 17 30 46 12 2 1 1
Gymnocarpium dryopteris 4 4 13 . 1 r W1 Vaccinium myrtillus 3 1 r 1
Impatiens parviflora 8 6 1 r W2 Veronica arvensis . 1 . r 1
Juncus effusus 3 7 43 4 1 1 1 Veronica montana 1 . . 1 r W3
Juncus tenuis 1 . r 1 Veronica officinalis 1 2 7 r 1
Lamium galeobdolon . 2 r W3 Veronica chamaedrys 1 . r 1
Lathyrus linifolius 1 . r I Vicia angustifolia 6 1 r (6]
Luzula campestris * 14 2 8 r O Vicia hirsuta 2 r (6]
Luzula pilosa 3 . r W1 Vicia lathyroides * . 1 . . r (6]
Majanthemum bifolium 9 1 2 . . r W1 Viola reichenb./riviniana 2 13 1 2 r WI
Melica uniflora 25 15 8 7 1 1 W1

Das Arteninventar

der Entwicklungsphasen ist durch Unterschiede in der Artenzahl und -
zusammensetzung sowie durch unterschiedliche Artmichtigkeiten geprigt. In Liicken werden die
héchsten Artenzahlen (Abb. 6) und Deckungsgrade erreicht. Haufig dominieren hier eine oder wenige
Arten, z. B. die lichtliebenden Gréaser Calamagrostis epigejos, Agrostis capillaris oder Poa trivialis.
Der Anteil an Offenlandarten oder an sowohl in Offenland- als auch in Waldgesellschaften
vorkommenden Arten (Indifferente) ist in den Liicken mit 53 % deutlich hoher als in den anderen
Entwicklungsphasen (Abb. 7). Insbesondere durch die Auflichtung des Altbestandes und den dadurch
bedingten hoheren Lichtgenuss in Bodenndhe werden Offenlandarten wie Taraxacum officinalis agg.,
Vicia angustifolia oder Conyza canadensis begiinstigt. Daneben fordern auch die zahlreichen
Wurzelteller (Abb. 5) und die groe Menge an liegendem Totholz (Abb. 4) als wichtige
Strukturelemente die Etablierung und das Wachstum einer Vielzahl von GefaBpflanzen. Auf dem
freigelegten Mineralboden der Wurzelteller finden Schlagflur- und Ruderalpflanzen giinstige
Keimungsbedingungen vor (z. B. Rubus idaeus, Epilobium angustifolium, Urtica dioica). Zudem

wachsen, blihen und fruchten auf den Wurzeltellern in verbissgeschiitzter Hohe bzw. im Schutz



86

liegender Stimme und Kroneniste Arten, die als beliebte Asungspflanzen starkem Verbiss ausgesetzt
sind und auf den dem Wild zugénglichen Fldchen in Serrahn zumeist nur vegetativ beobachtet wurden

(z. B. Rubus idaeus, Epilobium angustifolium, Rumex acetosella).
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Abbildung 6 Mittlere Artenzahlen und Stan- Abbildung 7 Relativer Anteil der soziologischen Gruppen
dardabweichung der GefaBpflanzen (Kraut- in der Krautschicht (Einteilung nach OBERDORFER (1994)
schicht) pro 100 m* in den Entwicklungsphasen und eigener Einschétzung: W1: stenotope Waldarten, W2:
der Serrahner Buchenwalder (Abk. s. Abb. 2). Waldsaum- u. Schlagflurarten, W3: Waldarten mit breiter

Standortamplitude, I: Indifferente, O: Offenlandarten).

Hinsichtlich der Artenvielfalt und -zusammensetzung unterscheidet sich die Stangenholzphase am
starksten von den Liicken (Abb. 6 und 7). Die Stangenhélzer sind durch ein dicht schlieBendes
Kronendach und eine mehrere Zentimeter starke Laubstreu charakterisiert. Die Krautschichtvegetation
erreicht auf diesen Fldachen nur sehr geringe mittlere Artenzahlen (Abb. 6) und Deckungsgrade
(maximal 3 %). Entscheidender Faktor dafiir scheint das Licht zu sein, da auch die Wurzelteller i. d. R.
lediglich von sehr wenigen Moosarten mit geringer Maichtigkeit besiedelt werden. Unter den
Gefaflpflanzen sind iiberwiegend stenotope Waldarten des Bestandesinneren (W1, z. B. Fagus
sylvatica, Oxalis acetosella) und typische Waldarten mit breiter Standortsamplitude (W3, z. B.
Moehringia trinervia) in den Stangenhdlzern zu finden (Tab. 4). Der Anteil der indifferenten Arten
liegt bei 10 %, Offenlandarten treten nicht auf (Abb. 7). Arten, die im Vergleich aller
Entwicklungsphasen in den Stangenhdlzern einen Verbreitungsschwerpunkt besitzen, konnten nicht
nachgewiesen werden. Die mittleren Artenzahlen der Alters-, Zerfalls- und Verjliingungsphase liegen
zwischen denen der Liicken und der Stangenholzphase. Der Anteil der Waldarten (W1-W3) betrigt
etwa 60 % (Abb. 7). Dabei nehmen die stenotopen Waldarten den gréBten Anteil ein. Ahnliche Werte
wie die stenotopen Waldarten erreichen die indifferenten Arten, wihrend der Anteil an Offenlandarten

stets unter 10 % verbleibt.
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Beschreibung der Moos- und Flechtenflora unter Berticksichtigung ausgewahlter Standortparameter

Methoden: Die Moos- und Flechtenflora wurde auf 45 Probekreisen untersucht. Epiphyten wurden an
Baumen vom Stammfuf} inklusive der Wurzelanldufe bis zu einer Hohe von 2 m kartiert. Insgesamt
wurden 100 Triagerbdume mit einer Durchmesserspanne (BHD) von 1 bis 94 cm einbezogen. Bei der
Erfassung der Totholzarten wurde stehendes und liegendes Totholz (107 Totholzobjekte)
beriicksichtigt. Bei stehendem Totholz wurde der Bereich vom Stammfull bis zu ca. 2 m Hdhe, bei

liegendem Totholz die gesamte Oberfldche betrachtet.

Ergebnisse: In den Probekreisen wurden 48 Moos- und 30 Flechtenarten gefunden. Moosarten der
Roten Liste Mecklenburg-Vorpommerns (Ludwig et al. 1996) sind Brachythecium rivulare, Frullania
dilatata, Leucobryum glaucum, Metzgeria furcata und Orthotrichum stramineum. Von den
beobachteten Flechtenarten sind nach Wirth et al. (1996) in Mecklenburg-Vorpommern 13
Flechtenarten zuriickgehend, gefahrdet bzw. stark gefiahrdet oder sogar vom Aussterben bedroht (z. B.
Chaenotheca brachypoda, Pertusaria hymenea). Die Haufigkeitsverteilung beider Artengruppen mit
einem hohen Anteil von sehr seltenen bzw. seltenen Arten (64 % der Moosarten, 74 % der
Flechtenarten) und vergleichsweise wenigen hédufiger auftretenden Arten (vgl. Tab. 5) ist typisch fiir

Kryptogamen in Wéldern (vgl. Kruys et al. 1999; Homm & De Bruyn 2000; Ernst & Hanstein 2001).

Tabelle 5 Probekreisnachweise (n = 45) sehr haufiger bzw. haufiger Moos- und sehr hdufiger bzw. verbreiteter
Flechtenarten.

Moose Probekreisnachweise Flechten Probekreisnachweise
Orthodicranum montanum 45 Lepraria incana 44
Hypnum cupressiforme 44 Cladonia coniocraea 27
Brachythecium rutabulum 41 Porina aenea 24
Lophocolea heterophylla 38 Dimerella pineti 16
Sharpiella seligeri 35 Pyrenula nitida 15

Die mittlere Artenzahl der Moose pro Probekreis liegt bei 11, die der Flechten bei 4. Beide Gruppen
wurden auf den Substraten Erde, Rinde, Totholz und Gestein gefunden. In Abb. 8 sind die auf die
verschiedenen Substrate entfallenden Anteile der Moos- und Flechtenarten dargestellt, wobei der
Substrattyp Gestein aufgrund des geringen Auftretens im Geldnde unberiicksichtigt blieb. Augenfallig
ist ein starker Unterschied bei epigdisch nachgewiesenen Arten: wihrend 80 % der Moosarten auf
Erde beobachtet werden, treten nur zwei bodenbesiedelnde Flechtenarten auf (Cladonia ramulosa, C.
coniocraea). Der Anteil der an Totholz beobachteten Moos- und Flechtenarten ist mit jeweils 70 %
anndhernd gleich. Von diesen Arten wurden 4 Moose und 7 Flechten exklusiv auf diesem Substrattyp
gefunden. Ein Blick auf die Artenzusammensetzung macht die Bedeutung des Totholzes deutlich: vier
epixyl siedelnde Moos- und acht Flechtenarten sind in Mecklenburg-Vorpommern gefihrdet oder

sogar vom Aussterben bedroht (z. B. die Lebermoose Frullania dilatata und Nowellia curvifolia oder
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die Flechten Calicium glaucellum und Chaenotheca stemonea). Der Anteil der epiphytisch
auftretenden Arten betrigt bei den Moosen 50 % und bei den Flechten 70 % (Abb. 8). Von den
Epiphyten sind die Moose Metzgeria furcata und Orthotrichum stramineum sowie neun Flechtenarten
(z. B. Pyrenula nitida, Chaenotheca furfuracea) Arten der Roten Listen. Die beschriebenen
Substratpriferenzen von Moosen und Flechten sind mit den Ergebnissen anderer Untersuchungen

vergleichbar (z. B. Vellak & Paal 1999; Homm & De Bruyn 2000).

100 Moose 100 Flechten
80 80
S 60 S 60
c c
g 40 S 40
< 20 < 20

0 0

Erde Rinde Totholz alle S Erde Rinde Totholz alle S

Abbildung 8 Anteil der Moos- und Flechtenarten auf den Substrattypen (schraffierte Flache: Anteil der exklusiv
auftretenden Arten; alle S = alle Substrattypen).

Die Mediane der Artenzahlen von Moosen und Flechten an Totholz unterschiedlicher
Zersetzungsgrade weisen gegenldufige Tendenzen auf (Abb. 9). Wihrend die Artenzahlen der Moose
auf Totholz mit Merkmalen miBiger bzw. fortgeschrittener Zersetzung hoher sind als auf frischem
Totholz, verhalten sich die der Flechten umgekehrt. Ein verstirktes Auftreten von Moosen auf stirker
zersetztem Totholz wurde ebenfalls von Lesica et al. (1991) und Kruys et al. (1999) festgestellt.
Schwerdtner & Cordes (1992) erachten hartes, nur gering zersetztes Holz als notwendig fiir die

Existenz langsamwiichsiger Flechten.
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Abbildung 9 Artenzahlen der Moose und Flechten auf Totholz verschiedener Zersetzungsgrade (Z1: frisch; Z2:
beginnende Zersetzung; Z3: fortgeschrittene Zersetzung; Z4: starke Zersetzung)

Im Rahmen der Messungen des Rinden-pH-Wertes an Buche (n=120) wurden unterschiedliche
Verhiltnisse an den Wuchsorten der aufgefiihrten Arten ermittelt (Abb. 10). Das von Ellenberg et al.

(1992) als Starksdure-Séurezeiger eingestufte Laubmoos Orthodicranum montanum und die sehr
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héufig auftretende Krustenflechte Lepraria incana besiedeln Borkenpartien mit dem niedrigsten pH-
Wertbereich (3,8 bis 4,8). Die Wuchsort-pH-Werte von Hypnum cupressiforme agg. und der
Krustenflechte Graphis scripta streuen relativ stark zwischen (schwach) basisch bis ziemlich sauer.
Die Borkenpartien mit Vorkommen der Krustenflechte Pyrenula nitida sowie des Lebermooses
Metzgeria furcata weisen die hochsten pH-Medianwerte auf und liegen im schwach basischen bzw.
subneutralen Bereich. Letztgenannte Arten werden hiufig an sehr alten oder nicht vitalen Bdumen mit
rissiger Rindenstruktur, Krebsgeschwiiren oder vernarbten Stammbereichen beobachtet. Es ist zu
vermuten, dass diese schwach basiphilen Arten aufgrund des Austretens von basischem Wundsaft
geeignete Siedlungsbedingungen finden (s. Ernst & Hanstein 2001; Vullmer 2001). Die Bedeutung des
Rinden-pH-Wertes und der physikalischen Rindenbeschaffenheit wird auch von weiteren Autoren

betont (z.B. Hauck 1998; Hobohm 1998; Koperski 1998).

Abbildung 10 Rinden-pH-Werte von Wuchsorten
ausgewidhlter Kryptogamen. Graph: Graphis
7,07 scripta; Hyp: Hypnum cupressiforme; Lepr:
J Lepraria incana; Metz: Metzgeria furcata; Orth:

Orthodicranum montanum; Pyr: Pyrenula nitida.
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Zusammenfassung

Die Serrahner Buchenwilder gehdren zu den wenigen Orten im nordmitteleuropdischen Tiefland, an
denen die eigendynamische Waldentwicklung von Buchenwildern auf groBerer Fliche studiert werden
kann. Aufgrund ihrer besonderen Geschichte konnten sich auf einer Fliche von etwa 250 ha
Buchenaltbestinde entwickeln, in denen nun vom Menschen unbeeinflusste Alters-, Zerfalls- und
Verjlingungsprozesse ablaufen. Ziel der vorliegenden Arbeit ist, die Struktur, Dynamik und
Vegetation in den von Buche dominierten Bereichen des echemaligen Totalreservates zu
charakterisieren.

In dem untersuchten Gebiet der Serrahner Buchenwélder nimmt die Altersphase einen sehr hohen
Flachenanteil ein. Damit weicht die Fldchenrelation der verschiedenen Waldentwicklungsphasen

deutlich von jenen Verhéltnissen ab, wie sie fiir Urwélder bezeichnend sind. Dies kann als Indiz dafiir
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gewertet werden, dass sich die heutigen Buchenaltbestinde innerhalb eines relativ kurzen Zeitraumes
etabliert haben.

Im Hinblick auf die untersuchten Strukturparameter und das Arteninventar an GefaBBpflanzen, Moosen
und Flechten ldsst sich eine starke Differenzierung der Entwicklungsphasen feststellen. Besonders
auffillig sind die hohen Vorrite des lebenden Derbholzbestandes in der Altersphase sowie des
Totholzes in den {ibrigen Entwicklungsphasen, die in ihrer GréBenordnung an die Werte
stidosteuropdischer Buchenurwélder heranreichen. In der Verjiingung ist eine aullerordentliche
Dominanz der Buche auszumachen. Aus derzeitiger Sicht scheint es daher unwahrscheinlich, dass
neben der Buche noch andere Baumarten einen nennenswerten Anteil am zukiinftigen Hauptbestand
erreichen werden. Bezogen auf die Pflanzenartenvielfalt wird die grole Bedeutung von Liicken im

Kronendach sowie der Strukturelemente Altbdume, Totholz und Wurzelteller deutlich.
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