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Regionalisierungskonzept zur flächendeckenden 
Bewertung des Austragsrisikos von Nitrat mit dem 
Sickerwasser aus Waldböden (RIKON) 

A spatiotemporal model for risk assessment of nitrate 
leaching from forest soils  

Bernd Ahrends 

Zusammenfassung 
In den letzten Jahrzehnten haben hohe atmosphärische Stickstoffeinträge verbrei-
tet eine Zunahme der Nitratausträge mit dem Sickerwasser aus Waldböden verur-
sacht. Für die qualitative und quantitative Beurteilung der Auswirkungen forst-
licher Maßnahmen und veränderter Stickstoffeinträge auf das Austragsrisiko von 
Nitrat wurde im Projekt SILVAQUA ein Regionalisierungskonzept entwickelt und 
am Beispiel des Okereinzugsgebietes „Teilbereich Nordharz“ angewendet. Die 
Ergebnisse zeigen regional differenziert die größere Bedeutung atmosphärischer 
Stickstoffeinträge im Vergleich zu waldbaulichen Maßnahmen für die Höhe der 
Stickstoffausträge. Entsprechend kann eine langfristige Reduzierung der Stickstoff-
austräge nur durch entsprechende Emissionsminderungen erreicht werden. Durch 
forstliche Maßnahmen (Baumartenwahl, Altersstruktur, Bewirtschaftungsstrate-
gien, Nutzungsintensität) besteht lediglich die Möglichkeit, die Stickstoffeinträge zu 
reduzieren und die Stickstoffentzüge durch angepasste Nutzungsintensitäten zu 
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erhöhen und somit eine Stickstoffsättigung möglichst lange herauszuzögern und 
Austragsspitzen im Abfluss zu mildern. 

Stichworte: dynamische Modellierung, Stickstoffimmobilisierung, Stickstoffdepo-
sition, Stickstoffsättigung, Nitratauswaschung, Risikobewertung 

Abstract 
High atmospheric nitrogen inputs (N) during recent decades have caused a wide-
spread increase in NO3- leaching from forest soils. In the project SILVAQUA we 
developed a new spatiotemporal model for the qualitative and quantitative assess-
ment of the risk of nitrate leaching arising from forest management and changes in 
nitrogen deposition. The model is based on a simple mass-balance approach in 
combination with spatiotemporal parameterisation of input parameters. The model 
was applied predominantly to nutrient-poor sites in northern Harz Mountains, a 
region situated in the Oker River Catchment, characterized by high nitrogen 
deposition loads in past decades. Despite regional differences, the results revealed 
a greater effect of atmospheric deposition than of silvicultural measures on 
nitrogen output. Consequently, nitrogen emissions need to be reduced to achieve a 
long-term reduction in nitrate leaching. By adopting appropriate forest manage-
ment practices (tree species selection, age structure, silvicultural treatment and utili-
sation intensity), N deposition only can be reduced. The N export can be increased 
by adapting utilisation intensity to delay N saturation as much as possible and to 
modify N export peaks in the discharge. 

Keywords: dynamic modelling, N retention, N deposition, N saturation, nitrate 
leaching, risk assessment 

1 Einleitung und Veranlassung 
In der EG-Wasserrahmenrichtlinie (EG-WRRL) werden wichtige Umweltziele wie 
der „gute Zustand“ der Gewässer gemeinsam mit einem detaillierten Zeitplan zum 
Erreichen dieser Ziele verbindlich vorgeschrieben. Für die Bewertung der Auswir-
kungen forstlicher Maßnahmen auf die Gewässerqualität ist die Abschätzung der 
Austräge von Stickstoff (N) mit dem Sickerwasser eine wichtige Grundlage. Hierzu 
wurde ein flächendifferenziertes, dynamisches und GIS-basiertes Modellierungs-
system aufgebaut, in dem ausschließlich diffuse Stoffeinträge berücksichtigt 
werden. Wenn die Belastungen des Grundwassers mit Nitrat (NO3) im Fokus der 
Betrachtungen stehen, sind besonders diffuse Einträge zur nachhaltigen Reduzie-
rung der Belastung des Grundwassers von großer Bedeutung (ZWEIG et al. 2006). 

Hohe NO3-Konzentrationen in der Grundwasserneubildung werden häufig 
nicht durch forstliche Maßnahmen, sondern durch hohe N-Überschüsse aus der 
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landwirtschaftlichen Produktion verursacht. Der Anteil der letztgenannten Land-
nutzung ist in vielen Wassereinzugsgebieten und auch in dem der Oker (60,5 %) 
beträchtlich. Somit besteht eine erhöhte Gefahr der NO3-Belastung für das Grund-
wasser in Einzugsgebieten mit starker landwirtschaftlicher Prägung (STREBEL et al. 
1993). Daher wurden in den vergangenen Jahren viele Maßnahmen durchgeführt 
(Optimierung der Düngung usw.), um die NO3-Auswaschung aus landwirtschaft-
lich genutzten Flächen zu verringern. Trotz vieler Erfolge zeigen neuere Unter-
suchungen für Sandböden, dass selbst ein absoluter Verzicht der Landwirtschaft 
auf N-Düngung, der mit starken Ernteeinbußen verbunden ist, mittelfristig (mind. 
10-15 Jahre) nicht zu nennenswerten NO3-Entlastungen im Sickerwasser führen 
würde (KÖHLER et al. 2006). Somit kommt den forstwirtschaftlich genutzten 
Flächen in Wassereinzugsgebieten hinsichtlich der Möglichkeit der Verdünnung 
des neu gebildeten Grundwassers eine besondere Bedeutung zu, da sie verhindern, 
dass das neu gebildete Grundwasser im Gebietsmittel den gesetzlich vorgegebenen 
NO3-Grenzwert übersteigt (KÖHLER et al. 2006). Doch gerade die Wälder sind in 
den letzten Jahrzehnten hohen atmogenen N-Einträgen ausgesetzt (GAUGER et al. 
2002). Anhaltend hohe Stoffeinträge bedeuten ein erhöhtes Risiko der Stickstoff-
sättigung der Waldökosysteme (ABER 2002, MELLERT u. KÖLLING 2006) und der 
Bodenversauerung (ALEWELL et al. 2001) und damit eine potenzielle Belastung des 
Sickerwassers mit NO3 und Aluminium. Derzeit liegt die NO3-Belastung des 
Sickerwassers überwiegend noch unter einer potenziellen Belastung (Deposition – 
Stickstoffaufnahme), da die meisten Waldböden in Deutschland eine Senke für N 
darstellen (BORKEN 2005). Waldbestände, deren Potenzial für die N-Speicherung 
erschöpft ist, stellen jedoch ein großes Risiko für die Qualität des neu gebildeten 
Grundwassers dar (HORVÁTH 2006a, HORVÁTH et al. 2009, MELLERT et al. 2005). 

1.1 Stand der Forschung zur Nitratauswaschung unter Wald 
Zahlreiche Untersuchungen bestätigen, dass sehr hohe NO3-Austräge unter Wald 
direkt mit hohen N-Depositionen in Verbindung gebracht werden können 
(AHRENDS et al. 2005, 2010, BORKEN u. MATZNER 2004, GUNDERSEN et al. 
1998b, HORVÁTH et al. 2009, MACDONALD et al. 2002). Die starke Beziehung 
zwischen N-Input und N-Output wurde im Rahmen der NITREX Standorte 
demonstriert (BREDEMEIER et al. 1998). Durch die experimentelle Verringerung 
des N-Eintrages wurde der Austrag mit dem Sickerwasser signifikant reduziert. 
DISE u. WRIGHT (1995) stellten bei ihren Untersuchungen fest, dass bei einem N-
Input von mehr als 25 kg ha-1 a-1 ein bedeutender Anteil des Inputs mit dem 
Sickerwasser das System wieder verlässt. MACDONALD et al. (2002) haben gezeigt, 
dass ein N-Input von über 30 kg ha-1 a-1 direkt mit dem NO3-Austrag in Verbin-
dung gebracht werden kann. 

Während bei sehr hohen N-Einträgen die NO3-Austräge in direkter Beziehung 
zu den Depositionen stehen, sind die Austräge bei N-Gesamtdepositionen 
zwischen 8 und 30 kg ha-1 a-1 sehr variabel und folglich auch von anderen Faktoren 
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abhängig (MACDONALD et al. 2002). Zahlreiche Untersuchungen (AHRENDS et al. 
2005, BORKEN u. MATZNER 2004, EMMETT et al. 1998, GUNDERSEN et al. 1998a, 
MATZNER u. GROSHOLZ 1997, ROWE et al. 2006) zeigen, dass das Verhältnis von 
Kohlenstoff (C) zu Stickstoff (C/N-Verhältnis) der Humusauflage ein guter 
Indikator für die Austragsgefahr von Nitrat in Waldökosystemen sein kann. So 
schlagen z. B. GUNDERSEN et al. (1998a) folgende Klassifikation für das Aus-
waschungsrisiko vor: C/N > 30 (gering), C/N 25 bis 30 (mittel) und C/N < 25 
(hoch). Diese Informationen wurden in verschiedenen Modellen, wie SMART2 
(KROS 2002, KROS et al. 1995) und MAGIC (COSBY et al. 1985) für eine dyna-
mische Modellierung des N-Austrages verwendet (SPRANGER et al. 2004). Letzt-
endlich wird das C/N-Verhältnis als Indikator für die N-Sättigung angesehen. 
Nach dieser Modellvorstellung weisen Bestände, die langjährig hohen atmosphä-
rischen N-Depositionen ausgesetzt waren, ein engeres C/N-Verhältnis auf und 
haben somit ein erhöhtes Nitratauswaschungsrisiko. So konnten z. B. bei den 
Untersuchungen von BRINKMANN u. NIEDER (2002) in niedersächsischen 
Kiefernforsten in den Untersuchungsbeständen mit den höchsten N-Depositionen 
(Forstgebiet Augustendorf) auch die niedrigsten C/N-Verhältnisse in den L- und 
Of-Horizonten statistisch nachgewiesen werden. Die N-Vorräte waren in diesen 
Horizonten durchschnittlich um ca. 200 kg ha-1 gegenüber den anderen Unter-
suchungsgebieten in Niedersachsen erhöht. Von einer systematischen Verengung 
der C/N-Verhältnisse berichten auch die Langzeituntersuchungen von PRIETZEL 
et al. (1997, 2006) und weitere Arbeiten (BUBERL et al. 1994, VANMECHELEN et al. 
1997, WOLF u. RIEK 1997, ZEZSCHWITZ 1995). Eine Verengung der C/N-Ver-
hältnisse wird jedoch nicht nur durch anhaltend hohe Stickstoffdepositionen verur-
sacht, sondern kann z. B. auch durch die Laubbaumeinbringung in Nadelbaum-
bestände hervorgerufen werden (FISCHER et al. 2002, PRIETZEL 2004). 

Mit waldbaulichen Maßnahmen können Forstleute direkt oder indirekt Ein-
fluss auf die Sickerwasserqualität nehmen. Verschiedene Untersuchungen haben 
gezeigt, dass die Baumartenwahl, die Verjüngungsmethode, das Bestandesalter und 
Kalkungen die NO3-Konzentrationen im Sickerwasser signifikant beeinflussen 
können. Der Einfluss der Baumartenwahl auf die Grundwasserqualität beruht im 
Wesentlichen darauf, dass Nadelbäume stoffeintragsfördernder sind als Laub-
bäume. So zeigten sich z. B. in einem im Solling untersuchten Fichtenaltbestand 
um den Faktor 1,5 höhere N-Einträge als in einem benachbarten Buchenbestand. 
In der Lüneburger Heide beim Vergleich zwischen einem Kiefernaltbestand und 
einem Eichenaltbestand ergab sich eine Erhöhung um Faktor 1,3 (MEESENBURG 
et al. 1995). 

Neuere Untersuchungen (MOHR et al. 2005) von Eichen-, Kiefern- und 
Fichten-/Douglasienbeständen im Raum Augustendorf zeigten aber, dass Be-
standeseigenschaften, wie Bestandeshöhe oder Derbholzvorrat, einen größeren 
Einfluss auf die N-Deposition haben können als die Baumarten. Auch wurden in 
der Region Eberswalde bei den anorganischen N-Einträgen keine ausgeprägten 
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Differenzen zwischen den Baumarten Kiefer, Buche und Eiche gemessen 
(ANDERS et al. 1999). Diese Ergebnisse weisen darauf hin, dass der Bestandes-
struktur im Hinblick auf das Depositionsgeschehen eine besondere Bedeutung zu-
kommt. Die Untersuchungen von MOHR et al. (2005) haben in Übereinstimmung 
mit den Ergebnissen von ERISMAN u. DRAAIJERS (1995) und KUES (1984) gezeigt, 
dass die Bestandeshöhe ein geeigneter Modellparameter zur Regionalisierung der 
atmosphärischen Einträge sein kann. Auf die besondere Bedeutung der Bestandes-
struktur weisen auch die Untersuchungen von AHRENDS et al. (2005) und RINGE 
et al. (2003a, 2003b) hin. Die Ergebnisse zeigen einen ausgeprägten Einfluss der 
Rauhigkeit bei mehrschichtigen Mischbeständen. Vergleichbare Ergebnisse erga-
ben auch die Untersuchungen von EINERT (2000) bei unterschiedlicher Durch-
forstungsintensität. Große Bestandeshöhen und lockerere Bestandesstrukturen 
sind i. d. R. in Altbeständen anzutreffen. Entsprechend wird häufig ein starker 
Zusammenhang zwischen dem Bestandesalter und der NO3-Konzentration im 
Sickerwasser festgestellt (EMMETT et al. 1993, HORVATH et al. 2009, MOHR et al. 
2005, ROTHE u. MELLERT 2004, WILPERT et al. 2000). 

Nicht nur die Einträge sondern auch die N-Entzüge weisen eine Beziehung 
zum Bestandesalter auf (SPANGENBERG et al. 2002). Aufgrund des verminderten 
Wachstums in sehr alten Beständen und der geringeren N-Gehalte in den Bio-
massekompartimenten mit fortgeschrittenem Bestandesalter (JACOBSEN et al. 
2003) sind die N-Aufnahmeraten in alten Beständen verhältnismäßig gering. Eben-
falls geringe Raten sind auch in den ersten Jahren der Bestandesentwicklung zu 
erwarten. Hinzu kommt, dass durch die eingeleitete Verjüngung und die Holz-
ernten des Altbestandes die natürlichen N-Kreisläufe unterbrochen werden, so 
dass es je nach Belastungssituation zu zeitlich begrenzten Erhöhungen der Nitrat-
auswaschung kommen kann, wenn die Bodenvegetation nicht als hinreichender 
Zwischenspeicher für den Stickstoff dient (BERGMANN 1998, BOLTE 1999). So ist 
nach Untersuchungen von MELLERT et al. (1998) ab Bodenbedeckungsgraden von 
40 bis 50 % ein deutlicher Rückgang der NO3-Konzentrationen im Sickerwasser zu 
verzeichnen. 

Nach BLOCK (2006) stellt die Verjüngung der Wälder eine besonders kritische 
Phase dar, weil der Abbau des Auflagehumus und die N-Mobilisierungen, bei 
gleichzeitiger Unterbrechung der N-Aufnahme in die Pflanzendecke ansteigen. Im 
Zusammenhang mit der einzuleitenden Verjüngung der Bestände sind auch Pflanz-
plätze von entscheidender Bedeutung. Besonders in niederschlagsärmeren Gebie-
ten ist es notwendig die Humusauflage aufzureißen, um die Wasserversorgung der 
gepflanzten Bäume zu sichern. Durch diese Maßnahme der Bodenbearbeitung 
fehlt die Humusauflage zur Immobilisation des überschüssigen N, deutlich erhöhte 
NO3-Austräge können aus diesem Eingriff resultieren. So wurden beim Umbau 
von Kiefernbeständen temporär erhöhte NO3-Austräge festgestellt, die auf die 
Auflichtung des Kronendaches und die Anlage von Pflanzplätzen für den Buchen-
unterbau zurückgeführt wurden (AHRENDS et al. 2005). Im Hinblick auf eine lang-
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fristige Bilanzierung des N-Kreislaufes von bewirtschafteten Waldökosystemen 
sind ebenfalls die angewandeten Nutzungs-/Bewirtschaftungsvarianten von Be-
deutung (ASCHE et al. 2007). 

Die derzeit in der Literatur (HEINZELLER 2007, LI et al. 2000, WALLMAN et al. 
2005) verfügbaren Modelle zur Abschätzung der NO3-Austräge mit dem Sicker-
wasser sind zumeist mit der Zielsetzung entwickelt worden, die am N-Haushalt 
beteiligten Prozesse möglichst detailliert und deterministisch zu beschreiben. 
Nachteile ergeben sich jedoch für die Anwendung von flächenhaften Abschätzun-
gen zur Erfüllung der Vorgaben der EG-WRRL. Die äußerst hohen Datenanforde-
rungen werden i. d. R. nur bei intensiv untersuchten Gebieten erreicht. Somit ist 
häufig deren flächenhafte Anwendung nur eingeschränkt möglich. Im Gegensatz 
zu den sehr parameterintensiven Modellen erscheint das stark vereinfachte Modell 
VSD (POSCH et al. 2003, POSCH u. REINDS 2009) für flächenhafte Anwendungen 
durchaus geeignet. Es beschreibt die dynamische Entwicklung der wesentlichen am 
N-Haushalt beteiligten Größen der Stickstoffbilanz (vgl. auch GAUGER et al. 
2008). Der zeitliche Bezug ist eine Voraussetzung, um waldbauliche Entwicklungs-
szenarien zu simulieren und im Hinblick auf die Gewässerqualität bewerten zu 
können. 

2 Modelle 
Die verwendete Geodatenbasis entspricht den bei AHRENDS (in diesem Band 
S. 95 ff.) verwendeten Datengrundlagen für das identische Untersuchungsgebiet. 
Entsprechend soll im Folgenden nur auf den angewendeten Modellansatz einge-
gangen werden. 

2.1 Modellierungsansatz und Modellformulierung 
Das übergeordnete Modellkonzept besteht aus der Kopplung dynamischer und 
semidynamischer Bilanzmodelle, um die Auswirkungen von unterschiedlichen 
Waldentwicklungsszenarien, forstlichen Maßnahmen und Depositionsszenarien auf 
die Gewässerqualität abschätzen zu können. Wesentliche Bilanzgrößen für das 
Waldökosystem sind der atmosphärische Eintrag, die Immobilisation im Boden, 
der N-Export mit dem Biomasseentzug, die Denitrifikation und der Austrag mit 
dem Sickerwasser (s. Abb. 1). Hierbei werden die Bilanzgrößen durch dynamische 
Modelle erzeugt (z. B. WaldPlaner, MAKEDEP, VSD), so dass eine Extrapolation 
in Raum (GIS) und Zeit (dynamische Modellierung) erfolgen kann. 
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Abbildung 1: Schematische Darstellung der einbezogenen Bilanzgrößen des Stickstoffkreislaufes 

Die Grundlage für die Modellanwendungen im Rahmen von SILVAQUA bildet 
das Modell VSD (Very Simple Dynamic, POSCH et al. 2003). Dieses Modell ist die 
dynamische Erweiterung der einfachen Massenbilanzmodelle nach dem Simple 
Mass Balance (SMB)-Ansatz (SPRANGER et al. 2004) mit Prozessen wie Kationen-
austausch und N-Immobilisierung. Somit besteht VSD aus zahlreichen Massen-
bilanzgleichungen, die die Eintragssituation in den Boden und die Stoffausträge in 
das Gewässer beschreiben. Ausgangpunkt ist das Ionen-Gleichgewicht in der 
Bodenlösung unterhalb des Wurzelraumes: 

][][][][][][][][][ 33
2
4

32 −−−−−++++ ++++=+++ RCOOHCOClNOSOAlNaBcH      (1) 
mit:   
BC = Konzentrationen von Ca+Mg+K [eq m-3] 

−RCOO  = Konzentration organischer Anionen [eq m-3] 
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Für alle Kationen (Ca, Mg, K, Na) und Anionen (SO4, NO3, Cl) die im Modell 
betrachtet werden gilt die folgende Massenbilanzgleichung: 

][XQX
dt

dX
in

tot ⋅−=                (2) 

mit:  
Xtot = Ionen-Gehalte im Boden (eq m-3) 
Xin = Netto-Eintrag des Ions X [eq m-2 a-1] 
Q = Grundwasserneubildungsmenge [m a-1] 

 
Diese Differentialgleichung beschreibt mathematisch den Übergang von der 
steady-state-Massenbilanz zur dynamischen Berechnung der Ionen-Gehalte in der 
Bodenlösung. Unter der Annahme einer vollständigen Nitrifikation lässt sich der 
Nettoeintrag für NO3 und Ammonium wie folgt beschreiben: 

0,4 =inNH                  (3) 

deaidepinin NNNNNNO −−−==,3              (4) 

mit: 
Ndep = N-Gesamtdeposition [eq m-2 a-1] 
Ni = N-Immobilisierung [eq m-2 a-1] 
Na = N-Aufnahme durch die Vegetation [eq m-2 a-1] 
Nde = N-Denitrifikation [eq m-2 a-1] 

 
Die Netto-N-Immobilisierungsrate (Differenz aus Immobilisierung und Minerali-
sierung) setzt sich aus zwei Größen zusammen. Einer langfristigen Netto-Immo-
bilisierung (Nic), die an die C-Akkumulation gekoppelt ist und somit das C/N-Ver-
hältnis nicht verändert Die zweite Größe ist eine eher „kurzfristige“ Immobili-
sierung (Nicn), die zu einer Verengung der C/N-Verhältnisse führt, so dass insge-
samt die immobilisierte N-Menge überproportional zur akkumulierten C-Menge 
ist. Viele Arbeiten (AHRENDS et al. 2005, BORKEN u. MATZNER 2004, DISE et al. 
1998, GUNDERSEN et al. 2006, DE VRIES et al. 2007) weisen darauf hin, dass das 
C/N-Verhältnis im Auflagehumus oder im A-Horizont bei mullartigen Humus-
formen ein guter Indikator für die Immobilisierungsrate sein kann. Diese Informa-
tionen wurden in verschiedenen Modellen für eine dynamische Modellierung der 
N-Immobilisierung verwendet (SPRANGER et al. 2004). Hierbei resultiert die 
Immobilisierung als ein Anteil des Netto-N-Eintrages in linearer Abhängigkeit 
vom aktuellen C/N-Verhältnis (CNt) im Auflagehumus. Die immobilisierte N-
Menge ergibt sich zwischen einem maximalem (CNmax) und einem minimalem 
(CNmin) C/N-Verhältnis als Funktion des aktuellen C/N-Verhältnisses nach der 
folgenden Gleichung: 
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Gleichung (5) besagt, dass dieser Teil der Immobilisierung 0 wird, wenn das C/N-
Verhältnis einen minimalen Wert (CNmin) erreicht. Der verfügbare N (Nve,t) ergibt 
sich aus: 

t,ict,at,dept,ve NNNN −−=               (6) 

 
Somit errechnet sich der Gesamtgehalt an immobilisiertem N für den jeweiligen 
Zeitschritt wie folgt: 

ticnticti NNN ,,, +=                (7) 

 
Diese Gesamtmenge an immobilisiertem N in jedem Zeitschritt wird zum 
gesamten N-Vorrat im Oberboden addiert (NPool). Dieser kann dann anschließend 
verwendet werden, um das C/N-Verhältnis zu aktualisieren.  

Pool

Pool
t N

CCN
⋅

=
01.14

               (8) 

mit: 
CPool = C-Vorrat im Oberboden [g m-2] 
NPool = N-Vorrat im Oberboden [g m-2]  
14.01 = Umrechnung von eq m-2 in g m-2 
 

Abschließend wird die Denitrifikation (Nde) als Gleichung modelliert, die die Deni-
trifikation in Abhängigkeit von der für diesen Prozess verfügbaren N-Menge 
beschreibt. 

)( iadepdede NNNfN −−⋅=               (9) 

mit: 
fde = Denitrifikationsfaktor (Wert zwischen 0 und 1) 
 

Folglich erhält man abschließend für die Berechnung des Netto-N-Eintrags: 
)()1( iadepdein NNNfN −−⋅−=            (10) 
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2.2 Ableitung der dynamischen Modellparameter 

2.2.1 Stickstoffgesamtdeposition 
Bei der Modellierung des N-Haushaltes sind die Einträge durch die atmo-
sphärische Deposition von zentraler Bedeutung. Der Stoffeintrag in Ökosysteme 
mit der Feuchtdeposition gibt im Wesentlichen nur den von der Landnutzung un-
abhängigen Anteil der Gesamtdeposition wieder. Demgegenüber ist der zusätzliche 
Eintrag von Gasen und Partikeln mit der Trockendeposition von der Landnutzung 
abhängig. Besonders bei Waldökosystemen ist die Trockendeposition für einen er-
heblichen Teil des Nähr- und Schadstoffeintrags verantwortlich. Dieser Eintrag ist 
jedoch nur unter hohem Aufwand direkt messbar und muss daher für flächenhafte 
Anwendungen modelliert werden. Hierfür kommen grundsätzlich zwei unter-
schiedliche Methoden in Betracht, die Kronenraumbilanzmodelle oder die Wider-
standsmodelle. Die Kronenraumbilanzmodelle beruhen auf den für jeden betrach-
teten Bestand (Waldökosystemzelle) gemessenen Freiland- und Bestandesnieder-
schlägen. Sie lassen daher streng genommen keine räumliche und zeitliche Extra-
polation zu und sind somit nur lokal einsetzbar (GEHRMANN et al. 2001). In Bezug 
auf die N-Deposition kann angenommen werden, dass Kronenraumbilanzmodelle 
den atmogenen N-Eintrag eher unterschätzen, da die Prozesse der gasförmigen N-
Deposition und der N-Aufnahme im Kronenraum nicht getrennt erfasst werden 
(SCHAAF u. MEESENBURG 2005). Demgegenüber parametrisieren Widerstands-
modelle die wichtigsten Depositionspfade, über die der jeweilige Stoff transportiert 
und in der Folge vom Bestand aufgenommen wird. Daher eignen sie sich besser 
für die Extrapolation und die Projektion der Depositionsverhältnisse unter 
anderen Rahmenbedingungen (Immission, Baumarten, Baumhöhen, Windge-
schwindigkeiten usw.) (GEHRMANN et al. 2001). 

Die Ermittlung der atmogenen Stoffeinträge mit DEPOSILVA (AHRENDS et al. 
2007, 2008) erfolgt auf Grundlage der von GAUGER et al. (2002) mit unabhängigen 
Verfahren berechneten Datensätze für die Nassdeposition und Trockendeposition. 
Diese Daten liegen in einer räumlichen Auflösung von 1 x 1 km vor. Um eine 
Modellierung der Stoffeinträge auf der Ebene von forstlichen Bewirtschaftungsein-
heiten zu ermöglichen, wurden die Datensätze disaggregiert. Der Datensatz von 
GAUGER et al. (2002) enthält für jedes 1 x 1 km Raster die berechnete Trocken-
deposition der folgenden sechs Landnutzungstypen: (1) Siedlungen, (2) landwirt-
schaftliche Flächen, (3) Laubwälder, (4) Nadelwälder, (5) Mischwälder und 
(6) Wasserflächen. Somit kann mit Hilfe von großmaßstäblichen Forsteinrich-
tungs- oder Landnutzungskarten die Datenübertragung von der Rasterfläche auf 
die kleineren Landnutzungseinheiten erfolgen. Um die Bestandesstrukturen stärker 
berücksichtigen zu können, wurde ein zweiter Disaggregierungsschritt durchge-
führt. In dem für die Berechnung der Trockendeposition bei GAUGER et al. (2002) 
verwendeten Modell IDEM (Integrated DEposition Model) erfolgt die Parametri-
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sierung der „Rauhigkeitslänge“ unter Berücksichtigung der Bestandeshöhe. Hierbei 
wurde die durchschnittliche Bestandeshöhe (getrennt nach Nadel-, Laub- und 
Mischwald) des jeweiligen Bundeslandes verwendet. Folglich treten an den Gren-
zen der Bundesländer „Datensprünge“ der modellierten Trockendeposition auf, 
die nur aus den verwendeten Bestandeshöhen resultieren können (Ausnahme: 
Gittersprünge anderer Eingangdaten, z. B. EMEP-Gitter). Da Niedersachsen an 
sieben weitere Flächenbundesländer grenzt, ergibt sich hieraus die Möglichkeit, 
den Einfluss der Bestandeshöhe auf die Trockendeposition mit Hilfe einer GIS-
gestützten Analyse zu quantifizieren. Die Depositionen von angrenzenden Raster-
zellen in unterschiedlichen Bundesländern können dann über eine lineare 
Gleichung (Gl. 11) zueinander in Beziehung gesetzt werden. Aus den unterschied-
lichen Bestandeshöhen in den jeweiligen Bundesländern ergeben sich Differenzen 
in der Trockendeposition, die über die Steigung der Gleichung beschrieben werden 
können. Setzt man nun die Steigungen der Gleichungen aller sieben angrenzender 
Bundesländer (für jeweils ein Element, einen Waldtyp und Jahr) zur Baumhöhe in 
Beziehung, dann erhält man einen linearen Zusammenhang. Hieraus ergibt sich die 
Steigung [m] und der Achsenabschnitt [b] für die Normalform der Geraden-
gleichung (Gl. 11) für alle Elemente und Waldtypen. 

bxmxf +⋅=)(              (11) 
 

Durch diese Funktion kann die Korrektur der Trockendeposition in Abhängigkeit 
von der Bestandeshöhe erfolgen. 

TDX)bHm(TDX BK ⋅+⋅=             (12) 
mit: 
X = NOY, NHX 
H = Bestandeshöhe [m] 
m: = Geradensteigung in Abhängigkeit vom Jahr und Landnutzung 
b: = Achsenabschnitt in Abhängigkeit vom Jahr und Landnutzung 
TDX: = Trockendeposition nach (GAUGER et al. 2002) 
TDXBK = um die Bestandeshöhe korrigierte Trockendeposition 
 

Mit Hilfe dieser einfachen Funktionen ist es möglich, ein Downscaling der Deposi-
tion innerhalb einer 1 x 1 km-Rasterzelle auf Bestandesebenen durchzuführen. 

Da die Depositionsdaten von GAUGER et al. (2002) bisher „nur“ einen Zeit-
raum von 10 Jahren abdecken, ist es notwendig, zeitliche Extrapolationsverfahren 
für die Stoffdeposition in das Modellsystem zu integrieren. Dieses umfasst sowohl 
die Rekonstruktion der historischen N-Inputkurven als auch die Entwicklung von 
Zukunftsszenarien für die N-Depositionen. 

Die Rekonstruktion der historischen atmosphärischen Stoffeinträge und die 
Projektionsberechnungen erfolgten mit einer modifizierten Version des Modells 
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MAKEDEP von ALVETEG et al. (1998). Das Modell MAKEDEP berechnet 
Depositionszeitreihen unter Berücksichtigung von am Standort gemessenen Depo-
sitionsraten und der Nadelbiomasse (ALVETEG et al. 1998). Die Berücksichtigung 
der Nadelbiomasse wurde bei dieser modifizierten Version durch die Höhen-
korrekturfunktionen ersetzt (vgl. Gl. 12). 

Für die Konstruktion von Depositionszeitreihen wurde auf die EMEP-Daten 
zurückgegriffen (http://www.emep.int/) und aus ihnen Kurven der relativen 
Deposition berechnet. Die dargestellte zukünftige Entwicklung der Deposition 
beruht auf internationalen Vereinbarungen im Rahmen der UNECE Convention 
on Long-range Transboundary Air Pollution (CLRTAP, GÖTEBORG-PROTOKOLL 
1999). Die nach den Vereinbarungen des Göteborg-Protokolls projizierten Ent-
wicklungen der wichtigsten Stoffeintragskomponenten geben den Rahmen für die 
zukünftige Eintragssituation vor. Das Göteborg-Protokoll ist ein international 
rechtsverbindliches Instrument zur Verringerung der Luftschadstoffe, das die 
Grenzen für die jährlichen Emissionen der Schadstoffe SO2, NOX, NH3 und VOC 
für das Jahr 2010 festlegt (UN/ECE 2004) (s. Tab. 1). 

Tabelle 1: Länderspezifische Grenzwerte für jährliche Emissionsmengen gemäß dem Göteborg-Proto-
koll, die bis zum Jahr 2010 erreicht werden müssen (UN/ECE 2004); Bezugsjahr ist 
1990 (VOC: flüchtige organische Verbindungen)  

Land Schwefeldioxid 
[%] 

Stickoxide 
[%] 

Ammoniak 
[%] 

VOC 
[%] 

Deutschland -90 -60 -28 -69 

Österreich -57 -45 -19 -55 

Schweiz -40 -52 -13 -51 

Europa -75 -49 -15 -57 

 
Aktuellere Ergebnisse (UN/ECE 2006) weisen darauf hin, dass in Deutschland die 
Zielvorgaben für einige Elemente nicht erreicht werden können. Während nach 
den Referenzprojektionen die Vorgaben für die Emissionshöchstmengen für SO2 
und VOC im Jahre 2010 eingehalten werden, reichen die eingeleiteten Maßnahmen 
dagegen nicht aus, um die Emissionshöchstmengen bei N bis zum Jahre 2010 zu 
erzielen (UMWELTBUNDESAMT 2007). Daher wurde für die Berechnungen ein 
angepasstes Basisszenario ausgewählt (s. Tab. 2). Bei diesem wurden die Schwefel-
dioxid-Emissionen wie in der Tabelle 1 beschrieben beibehalten und die Stickoxide 
und Ammoniak nach dem Trenddiagramm der atmosphärischen Emissionen von 
NOX, NH3 und SO2 in Deutschland (UMWELTBUNDESAMT 2008) reduziert. Im 
Szenario mit höheren Eintragsraten (Higher) erfolgt für Ammoniak keine Reduk-
tion gegenüber der Deposition von 1990 und für die Stickoxide nur eine Reduk-
tion um 50 %. 
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Tabelle 2: Szenarien für die zukünftige Entwicklung der Deposition; Bezugsjahr ist 1990 

Szenario Kürzel 
 

Schwefeldioxid 
[%] 

Stickoxide 
[%] 

Ammoniak 
[%] 

Basis BAS -90 -58 -5 

Göteborg GÖT -90 -60 -28 

Higher HIG -90 -50 ±0 

2.2.2 Stickstofffestlegung in der Biomasse 
Die N-Entzüge bei verschiedenen Nutzungsszenarien werden über die Aufnahme 
als Funktion von Wachstumsrate und Elementgehalt in den unterschiedlichen 
Baumkompartimenten (Derbholz, Derbholzrinde, Äste und Zweige) berechnet. 
Nach DE VRIES (1991) kann die Stoffaufnahme als Funktion von Wachstumsrate 
und Elementgehalt in den unterschiedlichen Baumkompartimenten quantifiziert 
werden. 

KKKA ctNpZWX ⋅⋅=             (13) 
mit: 
XA = Aufnahme für das Element X [kg ha-1 a-1] 
ZWK = Zuwachs des Kompartiments [m³ ha-1 a-1] 
pK = Dichte des Kompartiments [kg/m³] 
ctNK = N-Gehalt des jeweiligen Kompartiments [kg kg-1]  
 

Je nach Nutzungsintensität des Bestandes müssen die Raten der einzelnen Baum-
kompartimente addiert werden. Die hiermit zu ermittelnden Netto-Aufnahmeraten 
beziehen sich auf die folgenden drei Nutzungsintensitäten: (1) Derbholz ohne 
Rinde, (2) Derbholz mit Rinde und (3) Vollbaum (alle oberirdischen Baumkom-
partimente). Die Wachstumsrate ergibt sich aus dem laufenden jährlichen Zuwachs 
an Derbholz nach den Ertragstafeln von SCHOBER (1995) bzw. aus den Ergeb-
nissen des Waldwachstumssimulators WaldPlaner (NAGEL et al. 2006, HANSEN 
2006). Um den laufenden jährlichen Zuwachs an Rindenmasse zu berechnen, 
wurden die Schätzfunktionen nach JACOBSEN et al. (2003) verwendet. Der Anteil 
an Reisholz wird mit Hilfe der Funktion von DAUBER u. KREUTZER (1979) 
ermittelt. Die Gehalte der chemischen Elemente in den Baumkompartimenten 
wurden ebenfalls nach JACOBSEN et al. (2003) abgeschätzt. 

2.2.3 Modellierung der N-Immobilisierung 
Da die N-Dynamik an den C-Kreislauf gekoppelt ist (GUNDERSEN et al. 2006), 
sollten diese beiden nicht getrennt voneinander betrachtet werden. Nach dem 
aktuellen Stand der Forschung (vgl. Kapitel 1.1) kann zumindest für die Vergan-
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genheit von einer bedeutenden N-Akkumulation im Auflagehumus und/oder Ah-
Horizonten unter Waldstandorten ausgegangen werden. Der immobilisierten N-
Menge kommt in der langfristigen N-Bilanz eine große Bedeutung zu. Bei dem 
gewählten Modellansatz besteht die Gesamtmenge an immobilisiertem N aus den 
zwei Komponenten (Nic und Nicn) der Gleichung 7. Die Ermittlung von Nicn 
wurde in der Gleichung 5 beschrieben. Daher soll im Folgenden nur auf die 
Abschätzung von Nic eingegangen werden. Die Untersuchungen von OVINGTON 
(1954, 1959) haben gezeigt, dass mit zunehmendem Bestandesalter und sich 
erhöhender Streuzufuhr die Auflagehumusmenge zunimmt. Untersuchungen von 
BÖTTCHER u. SPRINGOB (2001), COVINGTON (1981), ENTRY u. EMMINGHAM 
(1998) und HORVÁTH (2006b) deuten auf ein Fließgleichgewicht von Streuproduk-
tion und Abbau in der Humusauflage in späten Bestandesentwicklungsstadien hin, 
während andere Untersuchungen darauf hinweisen, dass sich in natürlichen und 
ungestörten Waldökosystemen (z. B. keine Waldbrände) sehr mächtige Humusauf-
lagen akkumulieren können. WARDLE et al. (1997, 2003) fanden für einen Zeit-
raum von über 2.900 Jahren nach dem letzten Feuer einen linearen Anstieg der 
Kohlenstoffvorräte im Humus um jährlich 50 kg ha-1. Auch die Arbeit von 
BORMANN et al. (1995) zeigt über einen Zeitraum von > 350 Jahren keinen Trend 
zum Einstellen eines Gleichgewichts in der C-Akkumulation. Über einen kürzeren 
Zeitraum von etwa 100 Jahren bestätigen zahlreiche empirische Untersuchungen 
ein kontinuierliches Wachstum des Auflagehumus (AHRENDS 2008b, BERENDSE 
et al. 1998, BERG et al. 1995, BILLET et al. 1990, BORMANN et al. 1995, DE 
KOVEL et al. 2000, JANSEN et al. 2005, TIETEMA 2004, TURNER u. LONG 1975). 
Festzuhalten ist, dass sich unter den standörtlichen und klimatischen Bedingungen 
in Niedersachsen im Laufe einer forstlichen Umtriebszeit erhebliche Humus-
mengen akkumulieren können (AHRENDS 2008b, BERTHOLD u. BEESE 2002, 
BÖTTCHER u. SPRINGOB 2001, BRINKMANN u. NIEDER 2002, MEIWES et al. 
2002). Ähnlich hohe Akkumulationsraten zeigen sich jedoch auch in anderen 
Teilen Deutschlands (PRIETZEL et al. 2006). 

Bei den hier durchgeführten Modellrechnungen wurde daher für die lang-
fristige Nettoimmobilisierung (Nic) vereinfacht ein Wert von 0,2 eq m-2 a-1 ange-
nommen. Eine baumartenspezifische Unterscheidung erfolgte bei dieser Parametri-
sierung nicht. Ein Wert dieser Größenordnung entspricht z. B. bei einem C/N-
Verhältnis von 27 einer Zunahme der C-Vorräte um etwa 750 kg ha-1 a-1. Nach 
Untersuchungen von MEIWES et al. (2002) wurden im Solling unter Fichte bei 
einem entsprechenden C/N-Verhältnis gemittelt über einen Zeitraum von 30 Jah-
ren sogar eine C-Vorratszunahme von 999 kg ha-1 a-1 gemessen. Werte in einer 
vergleichbaren Größenordnung zeigen auch die Untersuchungen von TIETEMA 
(2004), AHRENDS (2008b) und PENNE (2009) für die Baumart Kiefer. Aktuell wird 
in den vorab beschriebenen Ansatz ein dynamisches flächenbezogenes Kohlen-
stoffmodell integriert (AHRENDS et al. 2010). 
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Nach dem beschriebenen Modellansatz würde bei der dynamischen Modellierung 
des Bestandeswachstums die Kohlenstoffakkumulation zum Zeitpunkt der Bestan-
desgründung quasi zum Erliegen kommen (vgl. AHRENDS 2008b, BRINKMANN u. 
NIEDER 2002) und ungewöhnlich viel verfügbarer N (Nve) zur Verfügung (vgl. 
Gl. 6) stehen. Innerhalb kurzer Zeit käme es zu einer unrealistischen Verengung 
der C/N-Verhältnisse (vgl. Gl. 5 bis 7). Daher wird bei einem Bestandesalter unter 
10 Jahren generell keine Immobilisierung zugelassen: 

⎩
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mit: 
Ni = N-Immobilisierung 
Nic = mit dem C-Kreislauf gekoppelte N-Immobilisierung 
Nicn = vom C/N-Verhältnis abhängige N-Immobilisierung 
BA = Bestandesalter [a] 
 

Mit dieser Regel kann man z. B. sehr stark vereinfacht die nach Kahlschlägen 
erhöhten N-Austräge mit dem Sickerwasser (BEUDERT et al. 2007, BORMANN u. 
LIKENS 1979, MELLERT et al. 1998, PARDO et al. 1995) modellieren. Die Arbeiten 
von HORNBECK et al. (1987) und MELLERT et al. (1998) zeigen erhöhte NO3-Aus-
träge für einen Zeitraum von 4 bis 6 Jahren nach Kahlschlag. So zeigte sich bei 
Untersuchungen von MELLERT et al. (1996), dass bei 13 Sturmwurfflächen die 
Summe der NO3-N-Verluste in den auf das Schadereignis folgenden 5 Jahren bis 
zu 70 und 310 kg ha-1 betrugen. Die Reduzierung des N-Austrages verläuft parallel 
mit der Vegetationsentwicklung der Kahlflächen. Nach HORNBECK et al. (1997) ist 
die Vegetation nach einem Kahlschlag etwa nach sieben bis neun Jahren wieder 
komplett geschlossen. Aber nicht nur für Kahlschläge, sondern auch für Femel-
hiebe mit anfänglicher Entnahme größerer Baumgruppen und ebenso für groß-
flächige Schirmschläge wurden erhöhte NO3-Austräge nachgewiesen (BLOCK 
2006, HEGG et al. 2004). Auch bei der Auflichtung von Kieferbeständen für den 
Buchenunterbau zeigten sich noch viele Jahre nach der eigentlichen Maßnahme 
erhöhte NO3-Konzentrationen im Sickerwasser (AHRENDS et al.  2005). 

Auf dem Gebiet der dynamischen Modellierung der Stickstoffimmobilisierung 
gibt es mittlerweile einige neue Modellansätze (VSD+ von BONTEN et al. 2010 
oder FORNIC von AHRENDS et al. 2010), die in Zukunft eine prozessorientierte 
Modellierung ermöglichen werden. 

2.3 Berechnung des Denitrifikationsfaktors 
Der Begriff der Denitrifikation fasst eine Reihe dissimulatorischer NO3-Reduk-
tionsreaktionen zusammen (NAGEL u. GREGOR 1999). Hierbei wird im Boden-
wasser gelöstes Nitrat (NO3-) zu Nitrit (NO2-), weiter zu Stickstoffmonoxid (NO), 
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weiter zu Lachgas (N2O) und letztendlich zu elementarem Stickstoff (N2) reduziert. 
Die Denitrifikation ist eine N-Senke für das Ökosystem bei gleichzeitiger Entlas-
tung des Säurestatus des Bodens, wenn sie bis zum reinen N2 verläuft (BEESE 
1986). Die Abschätzung der Denitrifikation erfolgt nach der folgenden Gleichung 
(SPRANGER et al. 2004): 

⎩
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        (15) 

mit: 
fde = Denitrifikationsfaktor (Wert zwischen 0 und 1) 
Ndep = N-Gesamtdeposition [kg ha-1 a-1] 
Na = N-Aufnahme durch die Vegetation [kg ha-1 a-1] 
Ni = N-Immobilisierung [kg ha-1 a-1] 
 

Der gewählte Ansatz geht von einem linearen Zusammenhang zwischen Denitrifi-
kationsrate und dem N-Eintrag unter Berücksichtigung der Immobilisierungsrate 
und dem Entzug durch die Vegetation aus. Dies setzt jedoch voraus, dass der N-
Entzug und die Immobilisierung schneller vonstatten gehen, als die Denitrifika-
tion, was nicht immer zutrifft. Die Abschätzung des Denitrifikationsfaktors fde 
erfolgt über Horizontsymbole und die Texturklasse (SPRANGER et al. 2004). Bei 
der Denitrifikation nutzen die Mikroorganismen Nitrit und NO3- als Elektronen-
akzeptor (Oxidationsmittel) für ihren Energiestoffwechsel, da kein oder nur 
begrenzt gelöster Sauerstoff verfügbar ist. Demzufolge sind sauerstofffreie Ver-
hältnisse und eine hohe Bodenfeuchte Voraussetzung für diesen Prozess. Daher 
wird der Denitrifikationsfaktor fde zunächst anhand des Tongehaltes horizontspezi-
fisch berechnet (s. Tab. 3). 

Tabelle 3: Ableitung des Denitrifikationsfaktors (fde) aus dem effektiven Tongehalt [%] (verändert 
nach NAGEL u. GREGOR 1999) 

Tongehalt [%] < 20 20 bis < 30 30 bis < 62,5 > 62,5 

fde 0,1 0,2 0,3 0,5 

 
Oxidierte Grund- oder Stauwasserhorizonte (z. B. Go) und organische Horizonte 
(z. B. H) wurden in Anlehnung an NAGEL et al. (2004) grundsätzlich mit dem fde-
Faktor 0,8 belegt. Anschließend wurden über alle Horizonte des durchwurzelten 
Bodens die horizontspezifischen fde-Faktoren tiefenstufengewichtet gemittelt. 

Die mit diesem Verfahren berechneten Denitrifikationsraten liegen für den 
weitaus größten Teil der Waldfläche im Untersuchungsgebiet etwa bei 1 kg ha-1 a-1. 
Einen entsprechenden Wert ermittelten auch NAGEL u. GREGOR (1999) für 90 % 
der Waldflächen in Deutschland. Wesentlich höhere Denitrifikationsraten zeigen 
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demgegenüber insbesondere die Moorstandorte im Süden des Untersuchungsge-
bietes und Standorte mit einem hohen N-Überschuss. 

3 Dynamische Simulation der Stickstoffauswaschung 
Zur Simulation der N-Auswaschung mit dem Sickerwasser aus den Waldböden des 
Okereinzugsgebiets „Teilbereich Nordharz“ wurde eine flächenhafte Parametrisie-
rung des Modells anhand zahlreicher Transferfunktionen und Daten aus der Lite-
ratur durchgeführt (AHRENDS 2008a). Auf eine Kalibrierung des Modells oder 
Modellteile wurde verzichtet. Die Überprüfung des Modells und Plausibilitätstests 
erfolgte in den Einzugsgebieten der „Langen“, „Steilen“ und „Dicken Bramke“ 
(vgl. AHRENDS et al. 2007, 2009, 2010). Für die Simulationen sind neben den 
Szenarien der atmosphärischen Stickstoffeinträge die folgenden Waldentwicklungs-
szenarien für das gesamte Untersuchungsgebiet „Nordharz“ verwendet worden: 
- „naturnaher“ Waldbau nach LÖWE (LÖWE) 
- „ertragsorientierter“ Waldbau (ERTRAG) 
- Waldbau unter Berücksichtigung der potenziell natürlichen Vegetation 

(PNV) 
- „naturschutzorientierter“ Waldbau (PROZESS) 
Die Szenarien unterscheiden sich in der unterschiedlichen Gewichtung von ein-
griffsspezifischen und naturschutzorientierten Parametern sowie in Aspekten der 
Waldverjüngung (s. HENTSCHEL, in diesem Band). Auf Grundlage dieser Szena-
rien wurden weitere Szenarien unterschiedlicher Nutzungsintensität simuliert und 
ihre Ergebnisse im Folgenden zusammenfassend beschrieben. 

Abbildung 2 zeigt beispielhaft die räumliche Differenzierung und zeitliche Ent-
wicklung der N-Auswaschung mit dem Sickerwasser für den Zeitraum von 1940 
bis 2053 beim Szenario ERTRAG. Die Ergebnisse zeigen einen Anstieg der N-
Austräge von 1940 über 1970 bis zu maximalen Werten in den 80er-Jahren (hier 
nicht dargestellt). Nach dem Maximum erfolgte wieder eine Reduzierung der N-
Austräge (2003), die wahrscheinlich auf gesunkene atmosphärische N-Einträge 
zurückzuführen ist. Eine entsprechende Dynamik der N-Auswaschung konnte 
auch an den langjährigen Messreihen in den drei Einzugsgebieten der „Großen 
Bramke“ im Nordharz beobachtet werden (AHRENDS et al. 2010). Die einzelnen 
roten und orangefarbenen Flächen in der Karte von 1940 (s. Abb. 2) resultieren 
aus automatisch vom Programm durchgeführten Kahlschlägen nach erreichter 
Umtriebszeit. Entsprechendes gilt z. T. auch für die Flächen im Jahre 1970. 
Zusätzlich zeigt sich bei den höheren N-Einträgen in diesem Zeitraum eine 
Tendenz zu höheren N-Austrägen auf den Standorten mit engeren C/N-Verhält-
nissen in der Humusauflage. Durch niedrigere Immobilisierungsraten infolge der 
C/N-Verhältnisse (vgl. Gl. 5) kommt es bei den Modellsimulationen auf diesen 
Standorten in Zeiten hoher atmosphärischer N-Depositionen zu entsprechend 
stärkeren Austrägen. 
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Abbildung 2: Modellierte räumliche und zeitliche Dynamik der Stickstoffauswaschung mit dem Sicker-

wasser für das Waldentwicklungsszenario ERTRAG ( ■: < 2.5, ■: 2.5 bis < 5, ■: 5 
bis < 10, ■: 10 bis < 15, ■: > 15 kg·ha-1·a-1) 

Auf der anderen Seite sinken auf den Standorten mit weiten C/N-Verhältnissen 
die C/N-Verhältnisse durch die N-Immobilisierungen stärker ab, so dass die regio-
nalen Unterschiede im Laufe der Entwicklung geringer werden (vgl. das Jahr 2003). 
Entsprechend fand auch BÜTTNER (1997) bei der Auswertung der ersten bundes-
weiten Bodenzustandserhebung im Wald (BZE) in Niedersachsen tendenziell eine 
Verengung der C/N-Verhältnisse in den schlechteren Humusformen und dort vor 
allem im Rohhumus. Das Verschwinden von einzelnen roten und orangenen 
Flächen mit hohen N-Austrägen bei der zukünftigen Entwicklung (2015, 2027 u. 
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2053) resultiert unter den getroffenen Modellannahmen aus dem Verzicht auf 
Kahlschläge, so dass bei einer Fichtennaturverjüngung eine Mobilisierung des N 
verhindert werden kann und so unnötige Austräge vermieden werden (BLOCK 
2006). Entsprechend zeigen auch die anderen drei Waldentwicklungsszenarien eine 
vergleichbare Entwicklung (s. Abb. 3). Das ERTRAGS-Szenario ist durch die 
insgesamt geringsten Austräge gekennzeichnet. Die starken und häufigen Eingriffe 
bei diesem Szenario verursachen eine erhebliche Reduzierung des durchschnitt-
lichen Bestandesalters und führen damit auch zu einer Verringerung der durch-
schnittlichen Bestandeshöhe. Da die Höhe einen erheblichen Einfluss auf das 
Depositionsgeschehen hat (ERISMAN u. DRAAIJERS 1995, KUES 1984, MOHR et al. 
2005, vgl. Kapitel 1.1), führt dieses langfristig zu geringeren Einträgen und somit 
auch zu reduzierten N-Austrägen mit dem Sickerwasser. Die große Bedeutung der 
Deposition bei der Berechnung der zukünftigen Austräge wird beispielhaft an drei 
unterschiedlichen Depositionsszenarien (vgl. Tab. 2) für das Waldentwicklungssze-
nario LÖWE dargestellt (s. Abb. 4). Die drei Depositionsszenarien weisen darauf 
hin, dass schon relative kleine Unterschiede der zukünftigen Einträge zu erheb-
lichen Auswirkungen bezüglich des Modelloutputs führen können. Die Effekte 
einer relativen Depositionsreduzierung und -erhöhung im Vergleich zum BAS-
Szenario (vgl. Tab. 2) zeigen deutlich, dass eine Verringerung der N-Austräge mit 
dem Sickerwasser unter Waldböden, vor allem über eine Reduzierung der luftbürti-
gen N-Einträge, erreicht werden kann (HORVATH et al. 2009). Bei den waldbau-
lichen Maßnahmen spielen – wie vorab beschrieben – weniger Baumartenunter-
schiede eine Rolle als vielmehr die Alters- und Bestandesstruktur oder die Intensi-
tät der Biomassenutzung. Abbildung 5 zeigt den Effekt einer Vollbaumnutzung im 
Vergleich zur konventionellen Waldbewirtschaftung (Derbholz mit Rinde) für das 
Waldentwicklungsszenario LÖWE. Durch die veränderte Nutzungsintensität kann 
gezielt in den N-Kreislauf eingegriffen werden. Eine Erhöhung der Nutzungs-
intensität sollte selbstverständlich nur auf Standorten durchgeführt werden, die 
aufgrund ihrer Ausstattung mit anderen Nährstoffen eine nachhaltige Waldbewirt-
schattung zulassen. 

Zur Abschätzung der Auswirkungen der verschiedenen Waldentwicklungs-
szenarien auf die Gewässerqualität wurden zusätzlich die langjährigen mittleren N-
Konzentrationen im Abfluss abgeschätzt. Hierfür wurden zunächst die jährlichen 
Mittelwerte der modellierten N-Austräge und der berechneten Abflussmengen 
(SUTMÖLLER u. MEESENBURG, in diesem Band) für die Zeiträume von 2010 bis 
2029 und von 2030 bis 2049 berechnet. Diese Mittelwerte wurden anschließend im 
GIS flächenscharf miteinander verschnitten. Die Abbildung 6 und Abbildung 7 
zeigen die regionale Verteilung und die zeitliche Entwicklung der ermittelten Kon-
zentrationen für die beiden Betrachtungszeiträume. 
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Abbildung 3: Modellierte N-Auswaschung mit dem Sickerwasser für die vier Waldentwicklungs-

szenarien im Jahre 2053 
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Abbildung 4: Modellierte N-Auswaschung mit dem Sickerwasser für das Waldentwicklungsszenario 
LÖWE bei veränderten N-Depositionen ( ■: < 2,5, ■: 2,5 bis < 5, ■: 5 bis < 10,  
■: 10 bis < 15, ■: > 15 kg·ha-1·a-1. Dep1 = BAS, Dep2 = GOT und Dep3 = 
HIG, vgl. auch Tabelle 2) 
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Abbildung 5: N-Auswaschung mit dem Sickerwasser für das Waldentwicklungsszenario LÖWE bei 

veränderter Nutzungsintensität (■: < 2,5, ■: 2,5 bis < 5, ■: 5 bis < 10, ■: 10 bis 
< 15, ■: > 15 kg·ha-1 a-1) 
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Abbildung 6: Mittlere NO3-Konzentrationen für die Waldentwicklungsszenarien im Zeitraum von 
2010 bis 2029 ( ■: < 1, ■: 1 bis < 2, ■: 2 bis < 5, ■: 5 bis < 10, ■: 10 bis < 15, 
■: 15 bis < 20, ■: > 20 mg/l) 

ER
TR

A
G



 Bernd Ahrends 

Beiträge aus der NW-FVA, Band 9, 2012 

138 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Abbildung 7: Mittlere NO3-Konzentrationen für die Waldentwicklungsszenarien im Zeitraum von 
2030 bis 2049 ( ■: < 1, ■: 1 bis < 2, ■: 2 bis < 5, ■: 5 bis < 10, ■: 10 bis < 15, 
■: 15 bis < 20, ■: > 20 mg/l) 
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Da im Okereinzugsgebiet „Teilbereich Nordharz“ die Abflussverteilung eine ein-
deutige Höhenabhängigkeit aufweist, treten bei allen Waldentwicklungsszenarien 
die geringsten NO3-Konzentrationen im Südosten des Untersuchungsgebietes auf. 
Demgegenüber zeigen sich die höchsten Konzentrationen auf den bewaldeten 
Flächen im Harzvorland. In den unterschiedlichen Bereichen des Untersuchungs-
gebietes treten Unterschiede in den jährlichen Niederschlagssummen von rund 
1000 mm auf. Daher ist es naheliegend, dass die räumliche Verteilung der N-Kon-
zentrationen im Sickerwasser weniger das räumliche Verteilungsmuster der N-
Frachten (s. Abb. 4) abbildet, sondern durch die Niederschlagsverteilung und den 
daraus resultierenden Abflussmengen überlagert wird. Die höchsten N-Konzen-
trationen sind auf den mit Laubbäumen bestockten Flächen im Harzvorland anzu-
treffen. Untersuchungen von KRISTENSEN et al. (2004) zeigen, dass Laubbäume 
bezüglich der Austräge bei gleicher N-Deposition stärker reagieren. Um einen 
Baumarteneffekt kann es sich hierbei jedoch aufgrund der getroffenen Modell-
annahmen nicht handeln. Somit scheidet auch ein Baumartenwechsel als Maßnah-
me zur Verbesserung der Gewässerqualität auf diesen Standorten aus. Da es sich 
bei diesen Flächen um nährstoffreiche Standorte handelt, könnte dem Ökosystem 
durch eine gesteigerte Nutzungsintensität überschüssiges NO3- entzogen und so 
die Grundwasserneubildungsqualität verbessert werden (s. Abb. 5). 

Gegenüber den räumlichen Differenzen sind die Unterschiede zwischen den 
Waldentwicklungsszenarien weniger augenscheinlich. Folglich sind für den ersten 
Betrachtungszeitraum (2010 bis 2029) nur geringfügige Unterschiede der NO3-
Konzentrationen bei den untersuchten Szenarien zu erkennen (s. Abb. 6). Die 
relativ größten Auswirkungen würde das Szenario PROZESS hervorrufen. Im Ver-
gleich mit den Szenarien LÖWE und PNV machen sich hier bei vergleichbaren N-
Frachten die verringerten Abflussmengen hinsichtlich der Gewässerqualität negativ 
bemerkbar. Eine entgegengesetzte Wirkung zeigt das Szenario ERTRAG. Neben 
den verringerten N-Austrägen mit dem Sickerwasser durch die veränderte Alters-
struktur ergibt sich aufgrund der durch Nutzungs- und Durchforstungsmaßnah-
men erhöhten Abflussmengen ein weiterer Verdünnungseffekt. Die Waldentwick-
lungsszenarien LÖWE und PNV zeigen im Flächenmittel eine vergleichbare Ent-
wicklung der Grundwasserqualität. Für den zweiten Betrachtungszeitraum (2030 
bis 2049) nehmen die Unterschiede bezüglich der Grundwasserneubildungsqualität 
zwischen den Waldentwicklungsszenarien ERTRAG und PROZESS aus den 
vorab aufgeführten Gründen weiter geringfügig zu. Die Szenarien LÖWE und 
PROZESS zeigen dagegen auch weiterhin kaum Unterschiede hinsichtlich der zu-
künftigen Entwicklung. Aufgrund der insgesamt sehr geringen NO3-Konzentratio-
nen im Abfluss des Bearbeitungsgebietes sind Effekte und räumliche Verteilungs-
muster durch unterschiedliche Baumarten, Altersklassen oder Bewirtschaftungs-
maßnahmen nur schwer kartographisch (s. Abb. 7) abzubilden. 

Die Waldböden haben durch ihre starke Speicherleistung eine positive Wir-
kung auf die Gewässerqualität. Von daher ist es wichtig, dass forstliche Bewirt-
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schaftungsmaßnahmen eine übermäßige Störung der Böden vermeiden. Zudem 
sollten stabile Bestände geschaffen werden und Risiken, die zu größeren Frei-
flächen führen können (z. B. durch Käferschäden, Sturmwurf) vermindert werden. 

4 Unsicherheiten des Modellierungsansatzes 
Auch wenn gezeigt werden konnte, dass das Modellsystem die Dynamik der N-
Austräge gut abbilden kann (vgl. auch AHRENDS et al. 2009, 2010), ist wegen 
beträchtlicher Kenntnislücken eine vollständige flächenhafte Bilanzierung des N-
Haushaltes der Waldökosysteme noch mit erheblichen Unsicherheiten behaftet. So 
kann beispielsweise die N-Gesamtdeposition in Wäldern noch nicht sicher 
bestimmt werden. Insbesondere der Anteil der Trockendeposition an der Gesamt-
deposition von Ammoniak ist noch unklar. Auch wenn es immer noch wider-
sprüchliche Aussagen zur Aufnahme von N im Kronenraum gibt (BAUMGARTEN 
et al. 2006), weisen zahlreiche Untersuchungen darauf hin, dass die beobachteten 
N-Akkumulationsraten im Auflagehumus (AHRENDS 2008b, BRINKMANN u. 
NIEDER 2002, MEIWES et al. 2002, PRIETZEL et al. 2006, TIETEMA 2004) nur zu 
erklären sind, wenn erheblich höhere, als unter Verwendung von Kronenraum-
bilanzmodellen zu erhaltende N-Einträge in die Wälder, angenommen werden. Zu 
entsprechenden Schlussfolgerungen kamen auch BRINKMANN u. NIEDER (2002) 
für Kiefernbestände in Niedersachsen. Eine weitere unsichere Größe bei der N-
Bilanzierung sind die gasförmigen N-Verluste. Auf gut durchlüfteten trockenen 
Sandböden sind die gasförmigen N-Emissionen vermutlich zu vernachlässigen. 
Demgegenüber sind sie auf tonhaltigen vernässten Standorten nur sehr schwer 
abschätzbar. Die größte Unsicherheit besteht jedoch in der langfristigen Dynamik 
des N-Speichers im Boden. Gänzlich unbeachtet bleibt bei den hier durchge-
führten Modellrechnungen der Effekt von verschiedenen Baumarten auf die 
Humus- und N-Akkumulation. Die Unsicherheiten bestehen vorwiegend in der 
Betrachtung der stabilen Fraktionen der organischen Substanz (JANDL et al. 2007), 
in der ein großer N-Anteil gespeichert wird. Dieses gilt insbesondere, wenn sich 
die Mineralisierungsbedingungen der organischen Substanz im Boden und beson-
ders im Auflagehumus im Zuge des Klimawandels verändern. 

Weitere Unsicherheiten bestehen bei der Kenntnis von einigen Bestandespara-
metern, die bei diesem dynamischen Modellierungsansatz erforderlich sind. Die 
grundlegenden Bestandesinformationen können zwar flächendeckend anhand von 
Forsteinrichtungsdaten abgeleitet werden, ihre Rekonstruktion und die Extrapola-
tion in die Zukunft mit Hilfe von Waldwachstumsmodellen sind jedoch mit 
Unsicherheiten verbunden. So sind z. B. die Stickstoffeinträge durch die atmo-
sphärische Deposition bei der Modellierung des Waldwachstums von zentraler 
Bedeutung. LAUBHANN et al. (2009) haben gezeigt, dass aus einer Erhöhung der 
N-Deposition um 1 kg ha-1 a-1 in Abhängigkeit von der Baumart eine Zunahme des 
Grundflächenzuwachses zwischen 1,2 % und 1,49 % zur Folge haben kann. 
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Aktuelle Modellansätze (ALBERT u. SCHMIDT 2010), die das Waldwachstum unter 
veränderten Rahmenbedingungen (Klima, N-Deposition, Nährstoff- und Wasser-
verfügbarkeit) beschreiben, konnten während der Laufzeit dieses Projektes jedoch 
nicht mehr berücksichtigt werden. 

5 Schlussfolgerungen und Ausblick 
Für die qualitative und quantitative Beurteilung der Auswirkungen forstlicher Maß-
nahmen auf die flächenhafte N-Belastung der Gewässer im Sinne der EG-WRRL 
wurde für die bewaldeten Teile des Einzugsgebietes der Oker ein Modellkonzept 
entwickelt und durch die Kopplung mehrerer dynamischer und semidynamischer 
Modelle realisiert. Mit diesem Modellsystem wurden beispielhaft Szenarien der 
Waldentwicklung, der Nutzungsintensität und der Depositionsentwicklung berech-
net. Die Ergebnisse zeigen, dass bei anhaltend hohen atmosphärischen N-Einträ-
gen die waldbaulichen Möglichkeiten zum Schutz und Erhalt der Gewässerqualität 
nur beschränkt sind. Die aktuellen Bewirtschaftungsrichtlinien des naturnahen 
Waldbaukonzeptes LÖWE in Niedersachsen (NIEDERSÄCHSISCHE LANDESFORST-
VERWALTUNG 2004) sind aus Gründen der Gewässergüte zu begrüßen und sollten 
langfristig und nachhaltig angewandt werden. Aus wasserwirtschaftlicher Sicht ist 
neben dem Waldentwicklungsszenario LÖWE auch das Szenario PNV zu empfeh-
len. Bei beiden Konzepten erfolgen nur moderate Nutzungs- und Bewirtschaf-
tungsmaßnahmen, so dass eine übermäßige Störung der Böden verhindert werden 
kann. 

Nach den untersuchten Waldentwicklungsszenarien wird sich die NO3-Belas-
tung des Sickerwassers in der Zukunft eher verringern. Hierbei wurde eine gleich-
bleibend hohe N-Immobilisation unterstellt. Die zunehmenden N-Vorräte im 
Boden stellen aber auch ein langfristiges Gefährdungspotenzial dar, dessen Aus-
maß derzeit nur schwer abzuschätzen ist. Sollte sich die N-Immobilisationsrate 
durch veränderte Umweltbedingungen wie Temperaturerhöhungen oder ein verän-
dertes chemisches Bodenmilieu verringern, so würde es zu einem Anstieg der N-
Austräge mit dem Sickerwasser kommen. Aber auch Störungen der Humusauflage 
während des Waldumbaus können dazu führen, dass im Boden gespeicherter N 
mobilisiert wird (BLOCK 2006). Daher sollte das Modellkonzept in Zukunft durch 
eine stärkere Berücksichtigung des C-Umsatzes im Auflagehumus erweitert 
werden, so dass auch baumartenspezifische Unterschiede besser abgebildet werden 
können. 

Abschließend bleibt festzuhalten, dass die kurzfristigen Steuerungsmöglich-
keiten der Forstwirtschaft zur Reduzierung der N-Austräge in das Grundwasser 
vergleichsweise gering sind. Negative Effekte der hohen atmosphärischen N-Belas-
tungen lassen sich durch forstwirtschaftliche Maßnahmen nur herauszögern oder 
abmildern. Als langfristige Maßnahme zum Erhalt und zur Verbesserung der 
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Grundwasserqualität kommt nur eine weitere Reduktion der N-Einträge durch 
Emissionsminderungen in Betracht. 
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