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I. Zusammenfassung 

Hintergrund 

Das abgestorbene organische Material (OM) spielt in terrestrischem Ökosystem eine 

herausragende Rolle für deren Funktionen. Zum einen dient die im Zuge der Photosyn-

these gespeicherte chemische Energie den heterotrophen Organismen im Boden als 

„Quelle“ für die Aufenthaltung ihrer Lebensvorgänge. Zum anderen werden wenn das 

OM zersetzt wird die Biomasse gebundenen Bioelemente und Nährstoffe in den Stoff-

kreislauf zurückgeführt und stehen der Primärproduktion erneut zur Verfügung.  

Die Prozesse der Biomassebildung und Zersetzung deren Verknüpfung im Boden statt-

findet, sind durch unterschiedliche Raten und Muster gekennzeichnet. Als Folge davon 

akkumuliert sich im Boden während der Bodenbildung eine standortspezifische Menge 

und Verteilung an organischen Bodensubstanz (Humus) mit charakteristischer chemi-

scher und physischer Zusammensetzung.  

Diese organische Bodensubstanz hat sowohl für die Struktur als auch für die Funktion 

des Ökosystems entscheidende Bedeutung. Die aktive Oberfläche der organischen Mak-

romoleküle kann die Mineralpartikelchen des Ausgangsmaterials verbinden und da-

durch ein stabiles Gefügesystem aufbauen. Dieses Gefüge prägt maßgeblich den Was-

ser-, Gas-, und Wärmehaushalt des Bodens. Das heterogene Porensystem bietet einen 

vielfältigen Lebensraum für Bodenbiota und ermöglicht, dass sich in dem selben Raum 

Lebewesen mit unterschiedlichen Bedürfnissen aktiv sind und ein Nährungsnetz bilden, 

das den Abbau organischen Substanzen gewährleistet. Das OM im Boden ist dabei so-

wohl Substrat als auch Nährstoffquelle, wobei im Zuge fortschreitenden Abbaus die 

mineralischen Nährelemente freigesetzt werden. Diese zeitliche Retardatation ermög-

licht eine relativ gleichmäßige Nährstoffzufuhr der Primärproduzenten. Gleichzeitig 

können an der aktiven Oberfläche des OM-s große Mengen der wichtigen Nährelemente 

(wie NH4, K, Mg, Ca) gebunden werden. Sie fungiert dadurch praktisch als eine „Spei-

sekammer“, die die Nährstoffe vor Abwaschung schützt. Die im Porensystem gebunde-
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ne Bodenlösung vermittelt zwischen der freigesetzten und. gebundenen Nährstoffen und 

dem Wurzelsystem der Pflanzen. 

 

 

Abb. 1 Schematische Darstellung C-und N-Umsatz regulierende Faktoren und Wechselwirkun-
gen  

Diese knappe Betrachtung macht deutlich, dass es sich bei der organischen Substanz in 

Böden nicht um eine statische Fraktion handelt, sondern um eine Komponente die von 

einer Vielzahl von Faktoren gesteuert wird und äußerst dynamisch reagiert. In der Abb. 

1 ist es dargestellt wie sich der C- und N-Umsatz im Boden im Spannungsdreieck zwi-

schen den physischen und chemischen Bodeneigenschaften, die durch Klima und Aus-

gangsmaterial geprägt werden, der standortspezifischen Bodenbiota und der Menge, 

Qualität und Verteilung der Bestandesabfälle darstellt. Dabei zeigt sich, dass diese Grö-

ßen nicht nur auf den C- und N-Status des Bodens wirken, sondern sich auch gegensei-

tig beeinflussen. 
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Als zusätzlicher Faktor, der im Umsatzgeschehen der organischen Substanz in terrestri-

schen Ökosystemen zunehmend eingreift, ist der Mensch zu nennen. Er beeinflusst das 

chemische und physikalische Klima durch CO2-Emissionen, setzt große Mengen von 

Säurebildnern frei und eutrophisiert die Biosphäre durch Stickstoffemissionen. Durch 

chemische Engriffe in den Boden verändert er die Zusammensetzung der Bodenbiota 

ebenso wie durch die Einbringung ursprünglich nicht vorhandenen Pflanzen und deren 

assoziierte Organismen. Darüber hinaus verändert er die Menge, Qualität und Vertei-

lung der Bestandesabfälle durch Baumartenwahl und –zusammensetzung, Veränderun-

gen in der Landnutzung oder durch Bearbeitung der Böden.  

 

 

Abb. 2 Schematische Darstellung unterschiedlicher Eingriffe in Ökosysteme deren Wirkung auf 
den Umsatz organischer Stoffe untersucht wurde. Die Pfeile sind mit den Nummern der jeweili-
gen Arbeiten gekennzeichnet. 
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Alle diese Aktivitäten wirken sich auf das Umsatzgeschehen der organischen Substanz 

aus, und entscheiden darüber, ob sich der organische Pool im Boden zu einer zusätzli-

chen C-Senke oder zu einer C-Quelle entwickelt. Dabei muss daran erinnert werden, 

dass C immer auch für andere Elemente steht, die in der enthalten sind. 

In dieser Arbeit werden eine Reihe unterschiedliche Eingriffe in Ökosysteme und deren 

Wirkung auf den Umsatz organischer Stoffe untersucht. In der Abb. 2 ist schematisch 

dargestellt, welche Eingriffe und Einwirkungen betrachtet werden. Die Nummern zei-

gen den jeweiligen Artikel der bereits veröffentlicht wurde (fett) oder das jeweilige Ma-

nuskript (dünn) an. 
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Vorstellung der einzelnen Arbeiten 

Die wichtigsten Resultate der Untersuchungen werden nachfolgend zusammenfassend 

dargelegt. 

1 Initiale Effekte nach Kompostausbringung beim Waldumbau 

VERÖFFENTLICHT 
Horváth, B., Lamersdorf, N., Raben, G., Borken, W., Beese, F. 2006. Initiale Effekte nach Kompostaus-
bringung beim Waldumbau. Forstarchiv 76: 3-15 

Hypothesen 

• Durch Einbringung reifen Kompostmaterials im Wald, kann die Nährstoffversor-
gung maßgeblich verbessert werden. Dadurch lassen sich die Erfolgschancen der 
Aufforstung degradierten Waldstandorte oder des Walumbaus erhöhen. 

• Durch partielle Kompostapplikation kann das ökologische Risiko der im Kompost 
gebundenen N-Mengen in Waldökosysteme eingedämmt werden.  

An zwei typischen und unterschiedlich durch atmosphärische Deposition belasteten 

Waldstandorten in Sachsen (pleistozänes Flachland, Standort Laußnitz, 95jährige Kiefer; 

Erzgebirge, Standort Olbernhau, 112jährige Fichte) wurden Feldversuche als Blockver-

such angelegt, um den gezielten Einsatz von Kompost in Wäldern zu untersuchen. Die 

Versuche orientieren sich an den Maßnahmen zum Waldumbau (Unterbau von Nadel-

holzreinbeständen mit Buche). Ausgebracht wurde der Kompost partiell (streifenweise) 

und in den Varianten mit und ohne Kalkzugabe. Angepflanzt wurden 4jährige autochto-

ne Buchensetzlinge. Dazu wurde zunächst das Kompost/Kalkmaterial mittels Lochbohr-

Verfahren platzweise bis in 40 cm Bodentiefe eingearbeitet. Vergleichend wurde eine 

Bodenbearbeitung mit und ohne Kalkung zur Pflanzplatzvorbereitung durchgeführt. Die 

vorliegende Auswertung befasst sich i) mit dem Anwuchserfolg und dem Ernährungs-

zustand der Buchensetzlinge, ii) mit der initialen Sickerwasserbelastung durch Nitrat, 

Schwermetallen und anderen Salzen sowie iii) mit den veränderten Elementgehalten in 

der Bodenfestphase nach den Meliorationsmaßnahmen. 17 Monate nach den Neuan-

pflanzungen zeigten sich insgesamt keine signifikanten Beeinflussungen des Anwuchs-

erfolges und des Höhenwachstums durch die Meliorationsmaßnahmen an beiden Stand-

orten. Der alleinige Einsatz von Kompost führte nur teilweise (Standort Laußnitz) zur 

signifikanten Zunahme an Hauptnährelementen und Zn in den Blättern der Buchen-
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Setzlinge, die reine Kalkvariante erhöhte dagegen nur die Ca- und Mg-Gehalte. Bei der 

Variante Kompost+Kalkung reduzierten sich z.T. die N/Ca- und N/Mg-Verhältnisse, die 

K-Gehalte dagegen sanken. Für Cu, Pb und Cd ergaben an beiden Standorten keine Be-

handlungseffekte. Die Variante Kompost+Kalk zeigte an dem weniger N-belasteten 

Standort Laußnitz sowohl mit, als auch ohne Bodenbearbeitung, nur eine geringfügige 

Überschreitung des mittleren Nitrat-Konzentrationsniveaus der Kontrollfläche. Bei der 

alleinigen Kompostapplikation wurden z.T. deutlich erhöhte mittlere Nitratkonzentrati-

onen ermittelt. An dem N-gesättigten Standort Olbernhau wurde für die Variante Kom-

post+Kalk und ohne Bodenbearbeitung die höchste mittlere Nitratkonzentration in der 

Bodenlösung des Wurzelraums ermittelt. Eine zusätzliche Einarbeitung führte dagegen 

zur Reduktion der Nitratkonzentration um ca. 50 %. Die Analyse der flächenbezogenen 

Flussraten weist darauf hin, dass der Gesamt-N-Austrag insbesondere auf dem N-

gesättigten Standorten in Olbernhau mehr durch die allgemeinen Bearbeitungsmaßnah-

men (Durchforstung, Befahren, Lochbohrung) als durch die Kompost- bzw. Kom-

post+Kalkausbringung selbst beeinflusst wurde. 

Die in forstlicher Praxis allgemein vertretene Meinung, dass sich Komposte im Wald 

negativ auswirken, konnte in dieser Studie nicht bestätigt werden. Da es sich um reife 

Komposte handelt, die durch eine hohen Humifizierungsgrad und langsame Umsatzra-

ten gekennzeichnet sind, Bedarf es weiteren Untersuchungen um die Langzeiteffekte zu 

verfolgen.  

2 Kohlenstoff-Akkumulation im Boden nach Neuaufforstungen: Beitrag zur Re-
duzierung der C-Emission in Ungarn? 

VERÖFFENTLICHT 
Horváth, B. 2006. C-Accumulation in the soil after afforestation: contribution to C-mitigation in Hungary? 
Forstarchiv 77: 63-68 

Hypothesen 

• Durch Aufforstung landwirtschaftlichen Flächen wird die im Boden gespeicherte 
Kohlenstoffmenge erhöht, bei gleichzeitiger vertikaler Umverteilung des Kohlen-
stoffs. 

• Durch eine großflächige Aufforstungskampagne wie sie in Ungarn geplant wird, ist 
es möglich die Kohlestoffbilanz eines Landes relevant zu verbessern.  
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Die Entwicklung des gespeicherten Kohlenstoffs im Boden nach Aufforstung wurde in 

Ungarn an 6 Beispielen anhand von unechten Zeitreihen untersucht. Die C-

Vorratsänderung (Humusauflage und 0-60 cm Mineralboden) wurde mit einer asympto-

tischen Funktion modelliert. Es zeigte sich, dass nach Acker-Aufforstungen der C-

Vorrat im Boden im Mittel um 43 Mg ha-1 in 150 Jahren zunimmt. Dagegen war bei der 

Aufforstung von Weiden längerfristig keine Erhöhung der Kohlenstoffspeicherung fest-

zustellen. In den ersten drei Jahrzehnten fungiert der Boden der aufgeforsteten Weiden 

als C-Quelle, wobei die C-Freisetzung erst in dem darauf folgenden Jahrhundert allmäh-

lich wieder ausgeglichen wird. 

Es wurde eine C-Bilanz für eine geplante großflächige (750.000 ha) Aufforstung er-

rechnet. Dabei wurde angenommen, dass die aufgeforstete Fläche zu 2/3 aus Acker und 

zu 1/3 aus Weide besteht. Unsere Ergebnisse zeigen, dass die Erhöhung der C-Vorräte 

im Boden durch die Aufforstung landwirtschaftlicher Flächen nur geringfügig die Koh-

lenstoffbilanz von Ungarn verbessern kann. Es dauert ungefähr 300 Jahre bis die C-

Menge gebunden wird, die der heutigen jährlichen Emission der Treibhaus-Effekt för-

dernden Gase entspricht. Außerdem wirkt der Boden in den ersten Jahrzehnten nach der 

Aufforstung aufgrund der Weidenaufforstungen als Netto-C-Quelle, wenn auch in ei-

nem geringen Maße.  

3 Regulation der Zersetzung nährstoffreicher Pflanzenreste durch deren Vertei-
lung in Böden 

 
MANUSCRIPT 
Horváth, B., Beese, F. 2006. Regulation of decomposition of nutrient rich plant residues through place-
ment in soil. Manuscript 

Hypothesen 

• Die Zufuhr von Nährstoffen aus dem Boden beschleunigt den Abbau der organi-
schen Substanz. 

• Der unter H1 postulierte Einfluss ist umso geringer je besser die Qualität, d.h. je 
enger die auf C-bezogenen Nährstoffverhältnisse des organischen Materials sind. 

Um den Einfluss der Verteilung des OM-s und seinem Qualität zu untersuchen, wurden 

drei unterschiedliche Pflanzenteile (Blätter, Früchte und Wurzeln) in unterschiedlichen 
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Weise mit dem Boden im Kontakt gebracht: a, gleichmäßig im Boden verteilt; b, als 

dünne Lage in der Boden eingebracht; c, auf der Bodenoberfläche verteilt. Um struktu-

relle Einflüsse des Materials zu vermeiden wurde es auf < 1 mm zerkleinert und an-

schließend für 60 Tage inkubiert.  

Nach 60 Tagen waren 82 % des Kohlenstoffs der Früchte, 46,5 % der Blätter und 32,1 

% der Wurzeln veratmet. Unerwartet waren in allen Fällen die C-Freisetzungen bei der 

oberflächigen Applikation am höchsten. Dies Obwohl sich die Nährstoffverhältnisse der 

drei Substanzen deutlich unterschieden.  

Die Ergebnisse lassen den Schluss zu, dass sich die Substratdichte, d.h. ihre Konzentra-

tion auf engen Raum, für das Abbauverhalten positiv auswirkte. Letzteres gilt jedoch 

nur für die von uns untersuchten relativ nährstoffreichen Substanzen.  

Das Abbauverhalten konnte in allen Fällen sehr gut mit einem einfachen Modell be-

schreiben werden, wobei jedoch eine substratspezifische Kalibrierung erforderlich war. 

Die Verteilung spielte in allen Fällen eine untergeordnete Rolle. Wichtig war dagegen 

die Ermittlung des leicht mineralisierbares C-Gehalts. 

Als weiteres Resultat zeigte es sich, dass sich mit zunehmendem Abbau sich der Ein-

fluss von Steuergrößen auf den Korrelationskoeffizienten änderte. Während in der An-

fangsphase der Stickstoff die bestimmende Fraktion war, war es mit zunehmender Dau-

er der Zersetzung der Phosphor der den Abbau bestimmte. Zusammenfassend kann 

festgestellt werden, dass für die quantitative Beschreibung des Abbaus von Bestandes-

abfällen bei zukünftigen Untersuchungen der C- und N-Gehalt nicht ausreichend sind, 

um den Abbau dynamisch zu beschreiben. Der P-Gehalt sowie die Anteile der wichtigs-

ten organischen Stoffgruppen sollten einbezogen werden. 
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4 Der Einfluss der Verteilung von Pflanzenresten auf die C- und N-Flüsse  

MANUSCRIPT 
Horváth, B., Beese, F. 2006. Residue placement in soil: effects on C- and N-fluxes. 

Hypothesen 

• Durch die Verteilung der organischen Substanz kann die Mineralisationsgeschwin-
digkeit, und dadurch die Freisetzung von Stickstoff und and andere Nährstoffe regu-
liert werden.  

• Der Effekt der Verteilung auf die Mineralisation ist abhängig von der Substratquali-
tät. 

Neben der Kohlenstofffreisetzung stellt die N-Mineralisation einen wichtigen Indikator 

für das Umsatzgeschehen der organischen Substanz dar.  

Für drei unterschiedliche Pflanzenteile (Früchte, Blätter und Wurzeln) die mit 15-N 

markiert waren, wurde die C- und N-Nettomineralisation während einer 60 tätigen In-

kubation untersucht. Als zusätzliche Varianten war drei Verteilung des Substrates ein-

gefügt: a, gleichmäßig im Boden verteilt; b, als dünne Lage in der Boden eingebracht; c, 

auf der Bodenoberfläche verteilt. Um strukturelle Einflüsse des Materials auszuschlie-

ßen wurde es auf < 1 mm zerkleinert. 

Für den Kohlenstoff zeigten sich klare Substratbedingte Unterschiede der CO2-

Freisetzung: Früchte >> Blätter > Wurzeln. Die Verteilung spielte dagegen eine unter-

geordnete Rolle. Es zeigte sich jedoch eine Tendenz dass eine inhomogene Verteilung 

den Abbau erhöht, s. vorherige Arbeit.  

Anders verhielt sich der Stickstoff. Die Isotopenanalyse erbrachte, dass am Ende der 

60tägigen Inkubation bei 15 °C bei den Wurzeln, Blättern und Früchte noch 86,0 84,3 

bzw. 80,8 des applizierten N in fester organischen Bindung vorlagen. 13,6, 10,3 und 

15,7 % lagen in der mikrobiellen Biomasse vor. Geht man davon aus, dass C und N 

entsprechend der C/N Verhältnisse mineralisiert wurden, so ergeben sich für Wurzeln, 

Blätter und Früchte Immobilisierungen von 22,4 36,5 und 74,0 % respektive. Diese 

Zahlen verdeutlichen, dass der Bruttoumsatz in starkem Maß vom Substrat abhängt und 

die Netto-N-Mineralisationsrate, die durch anorganische N-Komponenten ermittelt wird, 

nur einen kleineren Teil des N-Umsatzes widerspiegelt. Die Resultate zeigen aber auch 
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an, dass die originäre organische Bodensubstanz mit dem Umsatzgeschehen einzubezie-

hen ist. Anders als die C-Freisetzung wird die N-Freisetzung in sehr viel stärkerem Ma-

ße durch gleichzeitig ablaufende Immobilisierungsprozesse beeinflusst. Für quantitative 

Aussagen müssen daher die Bodenbiota und ihre Dynamik stärker berücksichtigt wer-

den.  

5  Zunehmende N-Sättigung der Wälder in der Region Weser-Ems 

MANUSCRIPT 
Horváth, B., Meiwes, K.J., Meesenburg, H. 2006. 

Hypothesen 

• Durch langjährige atmosphärische N-Deposition in der Region Weser-Ems wurde 
der Sättigungsgrad der Waldökosysteme soweit erhöht, dass Nitrat mit dem Sicker-
wasser in relevanten Konzentrationen ausgewaschen wird. 

• Die Menge an ausgewaschenem Nitrat wird von den Bestandeseigenschaften wie 
Baumart und -alter und von den Standortseigenschaften wie Geländewasserhaushalt, 
Nährstoffversorgung und Bodenart beeinflusst. 

Nitrataustrag mit dem Sickerwasser ist ein wichtiger Indikator für den Grad der Stick-

stoffsättigung von Waldökosystemen; er impliziert den Verlust anderer kationischer 

Nährstoffe und in Bezug auf die Trinkwassergewinnung eine Verschlechterung der 

Qualität des Sickerwassers. Das westlichen Niedersachsen (Weser-Ems) ist aufgrund 

der hohen luftbürtigen Stickstoffeinträge in die Wälder ein hohes Maß an Stickstoffsät-

tigung zu erwarten. Dieser Frage wurde in der vorliegenden Untersuchung nachgegan-

gen, bei der in 50 Waldbeständen der Boden und der Sickerwasserleiter bis in 5 m Tiefe 

auf Nitrat untersucht wurde. Ziel war es, den Einfluss der Steuergrößen Baumart und –

alter sowie Geländewasserhaushalt und Nährstoffversorgung der Standorte auf die Nit-

ratgehalte zu beschreiben. Untersucht wurden Jung- und Altbestände von Eichen, Doug-

lasien/Fichten und Kiefern. Das Standortsspektrum umfasst trockene, frische bis staufri-

sche Standorte mit Sanden bzw. verlehmten Sanden. Das Nitrat wurde an den Proben 

mit KCl extrahiert. Die genannten Standortseigenschaften hatten keinen Einfluss auf 

den Nitratgehalt im Boden und im Sickerwasserleiter. Unter den Altbeständen waren 

die Nitratgehalte höher als unter den Jungbeständen. Der Vergleich der Baumarten er-

brachte steigende Nitratgehalte in der Reihenfolge Eiche << Kiefer < Douglasie. Der 
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Unterschied zwischen Douglasie und Kiefer kann mit unterschiedlichen luftbürtigen N-

Einträgen erklärt werden. In den Eichenbeständen sind die Böden anscheinend gegen-

über den hohen N-Einträgen besser gepuffert. Für die untersuchten Bestände auf der 

Basis der Nitratgehalte und Witterungs- und bodenhydrologischen Daten Nitrataustrags-

raten geschätzt. Überträgt man deren Abhängigkeit von den Baumarten und den Alter-

gruppen auf den niedersächsischen Landeswald in der Region Weser-Ems, so sind kön-

nen 24 % der Wälder als nicht N gesättigt betrachtet werden (N-Austrag < 5 kg N  ha-1 

a-1) , 41 % als N-gesättigt auf niedrigem Niveau (N-Austrag 5 - 15 kg N ha-1 a-1) und 

35 % als N-gesättigt auf hohem Niveau eingestuft (N-Austrag >15 kg N ha-1 a-1) werden. 

Unter dem Aspekt von Nährstoffverlusten sowie der Sickerwasserqualität unter Wald 

stellen die hohen Stickstoffeinträge aus der Luft in der Region Weser-Ems ein ernsthaf-

tes Problem dar. 

Anhang 

Methodische Arbeiten 

6 Eine einfache Methode für Bestimmung des Kalkgehaltes im Boden 

VERÖFFENTLICHT 
Horváth, B., Opara-Nadi, O., Beese, F. 2005. A Simple Method for Measuring the Carbonate Content of 
Soils. Soil Science Society of America Journal 69: 1066-1068 

In dieser Arbeit wird eine einfache Methode der Karbonatbestimmung vorgestellt. Wie 

in der obigen Einführung dargestellt ist die Ermittlung der Menge des im Boden gespei-

cherten organischen Kohlenstoffs von hoher Wichtigkeit. Mit modernen C-N Analyse-

geräten ist es einfach den gesamten C-Gehalt von Böden zu bestimmen. Bei kalkhalti-

gen Böden ist es aber notwendig den organischen und mineralischen C-Gehalt zu tren-

nen. In den meisten Laboratorien wird der anorganischer Kohlenstoff mit dem 

Scheibler-Apparat bestimmt. Dieses Gerät ist jedoch sehr zeit- und arbeitsaufwendig. 

Wir haben eine Methode vorgeschlagen die der Entwicklung von neuen Messgeräten 

Rechnung trägt und leicht und billig zu realisieren ist. In einem geschlossenen Gefäß 

wird der kalkhaltige Boden und Salzsäure zur Reaktion gebracht. Der durch das freige-

setzte CO2 erzeugte Überduck wird mit einem Einstichtensiometer, das über einen 
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Druckaufnehmer und einer Messeinheit verfügt, gemessen. Diese Geräte werden bei der 

Tensiometrie verwendet und sind im vielen Labor vorhanden. Anhand des gemessenen 

Wertes sowie Kenntnissen über die Probenmenge und das Volumen des Messsystems 

kann der Kalkgehalt errechnet werden. Um den Messbereich des Tensiometers nicht zu 

überschreiten und um auch geringe Kalkgehalte präzise zu bestimmen ist es sinnvoll die 

Gefäßgröße oder die eingewogene Probenmenge den erwarten Kalkgehalten anzupassen. 

7 Bestimmung der gesamten und austauschbaren Kationgehalte in Waldböden 
verschiedenen geologischen Ausgangsmaterial mit der Nahinfrarotspektrosko-
pie 

VERÖFFENTLICHT 
Chodak, M., Khanna, P., Horvath, B., Beese, F. 2004. Near infrared spectroscopy for determination of 
total and exchangeable cations in geologically heterogeneous forest soils. Journal of Near Infrared Spec-
troscopy 12, 315-324 

In dieser Arbeit wird versucht klassische, aufwendige Messmethoden durch die Nahinf-

rarotspektroskopie (NIRS) zu ersetzen. Der Vorteil dieser Methode ist, dass ohne labor-

intensive Vorbereitung und teuren Geräte eine große Zahl biochemischer, physikoche-

mischer und chemischer Parameter des Bodens gleichzeitig, und schnell bestimmt wer-

den kann. 

In dieser Arbeit wurde als Ziel verfolgt, die gesamt Menge von Na, K, Ca, Mg, Mn, Fe, 

Al Ionen, deren austauschbare Anteile, die Kationenaustauschkapazität (AKe), sowie 

die Basensättigung (BS) und die Schwermetallgehalte mit der NIRS zu bestimmen. 

Darüber hinaus galt es auch die Gesamtgehalte von Zn, Cu, Pb, und Cd mit dieser Me-

thode zu ermitteln. Dazu wurden Bodenproben (n = 100) von fünf Buchenbeständen, 

aus jeweils vier Tiefen genommen. Zwischen die NIR – Spektra der Proben verschied-

ner Standorte wurden mit der Hauptkomponentenanalyse signifikante Unterschiede ge-

funden. Das über alle Standorte aufgestellte „generelle“ Modell konnte den Gesamtge-

halt aller Kationen, die austauschbare Menge von K, Mg und Fe, und die BS mit hoher 

Genauigkeit bestimmen. Die Schätzung des Cu Gehaltes, AKe und austauschbare Men-

ge von Na, Ca und Al waren zufriedenstellend. Dagegen wurde die austauschbare Men-

ge von Ca, Mn und Fe überschätzt. Durch Starifizierung der Standorte mit ähnlichen 

Spektren und durch Aufstellung der neuer Teilmodelle, konnte die Präzision der Mes-
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sung erhöht werden sowie die Fehler bei der Messung von austauschbaren Mengen von 

Ca, Mn und Fe eliminiert werden.  

Insgesamt erwies sich die NIRS als ein überaus wirksames Werkzeug für die ökochemi-

sche Analyse, das insbesondere bei der Analyse großer Probenzahlen und gleichzeitigen 

Ermittlung einer Vielzahl von Parametern weiter an Bedeutung gewinnen wird. 



 16

Sonstige Arbeiten 

 

a, Beitrag zum Tagungsband Horvath, B., Meesenburg, H., Meiwes, K.J. 2005. 
Bestandesspezifische Nitratversickerung unter Wald 
im Raum Weser-Ems. In Liesemann, K., Wilpert, 
v.K. (EDS.): Wasservorsorge in bewaldeten Ein-
zugsgebieten, Berichte Freiburger Forstliche For-
schung 62: 47-52, Freiburg (2005) 

b, Posterpräsentation Horvath, B., Meesenburg, H., Meiwes, K.J. 2005. 
Bestandesspezifische Nitratversickerung unter Wald 
im Raum Weser-Ems; 

Gemeinsames Kolloquium des Arbeitskreises „Wal-
böden“ der DFG und der Sektion Wald und Wasser 
im DVFFA in Freiburg 2005 

c, Posterpräsentation Horvath, B., Meesenburg, H., Beese, F. 2004. Ab-
schätzung der direkten NH4+-Aufnahme im Kro-
nendach mittels 15N-Markierung; 

2. Workshop der Stabile Isotope in der Bodenkunde, 
Göttingen 2004 

d, Posterpräsentation Horvath, B., Lamersdorf, N.P., Raben, G., Borken, 
W. 2004. Impact of Compost Applications in Acidi-
fied and N-Saturated Forests; 

“Eurosoil 2004”, Freiburg 2004 

e, Vortrag Horvath, B. 2003. Untersuchungen zur N-Aufnahme 
im Kronenraum von Waldbeständen; 

Seminarreihe des Instituts für Bodenkunde und Wal-
ernährung, Göttingen, 2003 

f, Vortrag Somogyi, Z., Horvath, B. 2006. Detecting C-stock 
changes in soils of afforested areas in Hungary; 

International Workshop on Development of Models 
and Forest Soil Surveys for Monitoring of Soil Car-
bon, Koli – Finland, 2006 

 



II. DARSTELLUNG DER EINZELNEN 

ARBEITEN 



 17

II. Darstellung der Einzelnen Arbeiten 

Die Arbeiten sind durch eine farbige Einlage getrennt 

 









































 3-1

Regulation of decomposition of nutrient rich plant 

residues through placement in soil 

Balázs Horváth and Friedrich Beese 

Institute of Soil Science and Forest Nutrition, Georg-August University of Göttingen, 
Büsgenweg 2, 37077 Göttingen, germany 
*Correspnding author (bhorvat@gwdg.de) 

Introduction 

The mineralization of plant residues is one of the basic questions of the soil sciences, 

which fundamentally influences the nutrient supply and the carbon pools of terrestrial 

plant ecosystems. In the last decades new aspects emphasise the importance of the in-

vestigation of the decomposition of organic materials: the increasing greenhouse effect 

calls attention to the soil respiration and to the possibility of carbon sequestration in the 

soil. The ongoing elevated anthropogenic N-supply endangers the balance of natural 

ecosystems: phenomena like eutrophication of wet biotopes, increased NOx emissions, 

N-saturation of forest ecosystems, or NO3
- - leakage into the groundwater have become 

acute and widespread problems. 

The factors determining the carbon and nitrogen cycles can be classified in three groups: 

(1) properties of the added organic material (OM); (2) chemical and physical characters 

of soil; (3) the biochemical potential of the decomposer community. In this paper we 

were concerned on interaction with some of these properties.  

In the last few years massive efforts have been made to find a measure of chemical 

quality which can predict the rate of residue decomposition and N mineralization. Vari-

ous quality indicators have been found, after the very first published C/N ratio (e.g. Jen-

sen 1929, Aulakh et al. 1991) more specific characters like N content (e.g. Vigil and 

Kissel, 1991), lignin content or lignin/N ratio (Melillo et al., 1982; Wang et. al 2004) 

etc. But none one of them is suitable to explain the differences between the mineraliza-

tion of a wide range of substrates, and it is also likely that there is no single indicator 
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that can. Thus in the last years several mineralization models were set up based on the 

fractioning of the OM. E.g. Henriksen et al. (1999) could describe the mineralization of 

whole series of plant materials through grouping the carbon content of the residue into 

three basically differently degradable pools. For each pool a specific decay rate was 

used. In these studies and models the resistance of the litter to the microbial attack thus 

the chemical character of the OM is assumed to govern decomposition rate. Other fac-

tors like the placement of the OM or composition and activity of the microbial commu-

nity is of secondary importance or even negligible. Results of several studies could 

prove this assumption. For example Flessa et al. (2002) found that the mineralization of 

grass mulch was the same on soil and on quartz sand. On the other hand Garnier et al. 

(2003) describes that soil contact can enhance the decomposition in case of poor residue 

quality through providing nutrients to the decomposers. Furthermore there are more 

complicated effects. Potthoff et al. (2005) found that inorganic N addition to maize leaf 

straw only accelerated the mineralization, but did not increase the total mineralization 

rate. In contrast the presence of mineral soil increased the cumulative respiration 

roughly by 50%. They concluded that soil is an important source of colonizers ensuring 

an effective succession of decomposing organisms. Similar results were found by Hen-

riksen and Breland (2002). Gaillard et al. (1999) reported a steep gradient of enhanced 

microbial activity around the residue particles in the soil. Gaillard et al. (2003) found 

that depending on substrate quality 23, 33 % of the total residue derived respired CO2 

came from residue-adjacent soil. Does it mean that the size of the contact area between 

soil and OM has a direct ratio with the increment of mineralization? The results of the 

studies dealing with this issue are controversial. Holland and Coleman (1984) found that 

surface placed wheat straw was mineralized slower than the incorporated. Similar re-

sults were published by Parker (1962), Douglas et al. (1980) and Christensen (1986). 

Holland and Coleman (1984) suggest that the separation of the litter C and soil inor-

ganic N favoured fungi over bacteria and this shift in microbial community is the main 

reason for this phenomenon. In contrast Beare et al. (1993) found in buried sorghum 

residues not only higher mineralization rates but also higher densities of fungal hyphal. 

On the other hand it is not completely clear in these quite long (6 to 12 month) field-

studies if this difference in the mineralization pattern is caused by the placement di-

rectly, or rather by the microclimatic difference between surface and incorporated OM 
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amendment. Other studies like Gale and Cambardella (2000) report of big differences 

between the carbon dynamic of surface residue- and root-derived OM, but in this case 

the effect of the placement and the chemical characters are not clearly separable. 

In our study we aimed at a better understanding of the role and importance of the min-

eral soil in the decomposition residue added. We wanted to examine the interaction be-

tween the OM quality and mineral soil contact area; therefore we have used three kinds 

of placement and three different substrates. The residues were milled, to exclude physi-

cal effects caused not by biochemical quality but by the “structure”, like surface area or 

protection of lignified tissues. The substrates had low C/N ratios, as the role of the soil 

as a nutrient provider is maybe the easiest to understand. In this paper we have concen-

trated on the dynamic and cumulative amount of mineralization depending on soil con-

tact-area, and chemical quality of the residue. 

Materials and Methods  

Soil 

The soil was collected from the Ap Horizon of a maize field at Rotthalmünser, (north 

Bavaria, Germany). Sampling took place in March before seeding. The soil had devel-

oped from loess and can be classified as Pseudogley-Kolluvisol. It contained 18.0 % 

clay, 73.7 % silt and 8.3 % sand. Selected chemical characteristics are shown in table 1. 

Tab. 1 Selected characteristics of the mineral soil. Content of organic C (Corg), total N (Nt), min-
eral N (Ninorg), total P (Pt), total S (St). Exchangeable amount of Na, K, Ca, Mg. Basis 
saturation (BS) 

Corg Nt Corg : Nt Ninorg Pt St pH 
(CaCl2) 

Na K Ca Mg BS 

     mg g-1      .  µg g-1     mg g-1     .  .             µmolc g-1           . % 

12.2 1.33 9.2 3.2 1.29 0.29 6.5 1.3 6.4 145.7 12.9 99.7 
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Plant materials 

Three parts of aubergine (Solanum melongena L.) was used as OM: fruits [F], leaves 

[L], and roots [R]. The material was air dried and ball milled. Thereafter the total C and 

N content was measured. Selected properties of the plant material are shown in Tab. 2. 

Experimental design 

Three plant materials different in quality and three different placements in the soil were 

used. The combination of the factors gives 9 treatments: (1) root material was placed on 

the surface (Rs), (2) root material was placed as layer in the middle of the soil column 

(Rl), (3) root material was homogenised with the soil material (Rh). In the same way 

was placed the leaf (4 Ls, 5 Ll, 6 Lh) and the fruit (7 Fs, 8 Fl, 9 Fh) material were 

placed. Soil without residue amendment (S0) was used as control (10). 

Tab. 2 Characteristics of the plant materials 

Parameters  Roots Leaves Fruits

C 400.6 299.4 434.8
N 16.2 26.5 29.8
C : N 24.7 11.3 14.6
P 1.8 2.7 4.8
S 2.6 6.5 2.5
Na 4.6 10.3 2.0
K 10.3 42.9 41.3
Ca 6.6 46.7 2.3
Mg    

   
   

   
  m

g 
g-1

   
   

   
   

   
. 

1.7 5.7 2.4

Hemicellulose 13.1 2.8 5.0
Cellulose 19.6 13.1 5.0
Lignin 11.6 3.3 18.9
Starch    

   
%

    
   

. 

10.3 - -

 

The soil was dried by 60 °C and passed through a 2-mm sieve. It was moistened to 60 % 

of the field water holding capacity. It was incubated in the dark at 15 °C for 7 days prior 

to use. Plant material was moistened to 190% dry weight immediately before applica-

tion. The soil materials was filled in plastic cylinders (diameter = 79 mm, height = 40 

mm) closed by mesh on the bottom. 240 g fresh soil (corresponded 195 g dry weight 

and 1.0 g cm-³ bulk density) was filled in each column; the amount of the plant material 
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amendment was 2 g dry weight (corresponds with 400 g m-²). No irrigation was pro-

vided during the experiment, because the soil cores were placed in measuring chambers 

which were closed all the time, except the 5 minutes air ventilation, carried out once 

every two days. 

Each treatment had four replicates. The incubation temperature was 15 °C and the ex-

periment lasted 60 days. 

Analysis procedures 

Content of total C und N (both soil and plant material) were determined by an auto-

mated CN analyzer (Heraeus Elementar Vario EL). P, S content was measured by ICP-

AES-Technique (Spectro Analytical Instruments, Kleve). 

In the mineral soil, exchangeable Na, K, Ca, Mg contest and cation exchange capacity 

(from which base saturation was calculated) were determined from air-dried, 2-mm 

sieved samples, percolated with 1 mol L-1 NH4Cl, and the percolates were analyzed for 

elements using Flam-Atomic Absorption Spectrometer (Varian, Darmstadt, Germany). 

 

Fig. 1 Construction of the soil respiration measuring apparatus. 1. glass-made microcosm; 2. 
soil sample; 3. vessel with 3M NaOH; 4. pressure sensor contacted to PC; 5. side open-
ing (used to air ventilation and calibration)  

4
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Hemicellulose, cellulose and lignin fractions of the plant material were determined us-

ing the method described by Goering and Van Soest (1970). Starch content in the diet 

was determined polar metrically according to the Verbandsmethode of VDLUFA 

(Naumann and Bassler 1976). 

The soil respiration was measured with a modification of the “classical” CO2 trapping 

technique. The principle is the following: soil respiration means O2 uptake and CO2 

evolution. If the sample placed in a small air-tight container, and the respired CO2 is 

trapped in NaOH, the pressure in the container decreases in proportion to the O2 con-

sumption.  

The soil sample was placed in a microcosm (Fig. 1) containing 3M NaOH on the bot-

tom. The microcosm is a small (volume app. 1.5 L) vessel, made of glass, which can be 

closed air-tight. There is an opening on the side which is closed by a glass-made plug. 

The plug contains a silicon rubber septum. In the cover of the microcosm a pressure 

sensor connected to a PC was built in. The air pressure in the microcosm was recorded 

in every 15 minutes. To avoid that the lack of the O2 influences the respiration activity, 

the microcosm was ventilated for 5 minutes using a small air-pump every second day. 

The data influenced by the air ventilation were not taken into consideration. Every mi-

crocosm was calibrated by taking known amount of air from the microcosm with a sy-

ringe through the silicon rubber septum of the side opening. The change of pressure was 

measured. This air volume pressure change ratio was used, to calculate the pressure fall 

in the microcosm into O2 consumption. The pressure of the ambient air was also meas-

ured and pressure change of the microcosms was corrected with the pressure change of 

the ambient air. 

The advantage of the method is, that the dynamic soil respiratory could be measured 

during the whole incubation period without expansive equipment e.g. gas chromato-

graph and continuous air ventilation like described by Loftfield et al. 1997.  

The respiration quotient (ΔO2/ΔCO2 = RQ) was measured by Dilly (2000) for 10 differ-

ent arable land, grass systems and forests. The mean RQ value was 0.77 (±0.03). Thus 

we used this value (rounded to 0.8) in this study. 
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Statistical analyses 

This study is focused on the effect of residue placement in soil depending on the sub-

strate quality. Therefore the measured mineralization rates were compared between the 

placement variations for each substrate separately (n = 4). Additionally the effect of 

substrate quality was also analysed by comparing the data of the different substrate 

amendments (n = 12). The significance of these differences was tested by ANOVA, 

followed by Tukey – HSD grouping test by p<0.05. The statistical analysis was per-

formed by STATISTICA 5.5. 

Results 

Dynamic of the mineralization 

CO2-C evolution rate of the control soil (S0) was initially 0.18 µg C h-1 g-1 soil. This 

value decreased sharply to 0.10 µg C h-1 g-1 soil until day 10. After that only a slight 

decrease was detected to the value of 0.07 µg C h-1 g-1 soil at the end of the incubation 

(day 60). 

CO2-C evolution rate of the homogenised root treatment (Rh) (Fig 2.a) increased imme-

diately after the start of the incubation and achieved the maximal evolution rate of 3.3 

µg C h-1  g-1soil after ca. 12 h. Thereafter the rate declined dramatically on 2.5 µg C g-1 

soil h-1 and stayed at this level till ca. day 7 thereafter the rate declined gradually on 0.3 

µg C g-1 soil h-1. The temporally dynamics and CO2-C evolution rates for the placement 

layer (Rl) and surface (Rs) were quite similar, but the highest evolution was achieved 

later (after ca. 55 and 70 hours respectively) and the decline of the rate was less pro-

nounced. 

CO2-C evolution rates of the treatments with leaves was higher than for roots (peak 

value of the homogenised placement (Lh) was 4.9 µg C g-1 soil h-1), but the pattern was 

quite similar (Fig 2.b). For the homogenised placement (Lh) the increase of the CO2-C 

evolution rate was just as fast as for Rh, the maximal value was achieved at ca. hour 16. 

From this top value the CO2-C evolution rate declined gradually to the value of 0.21 µg 

C g-1 soil h-1. As the pattern of the CO2-C evolution in case of the placement layer (Ll) 

(peak value 5.1 µg C g-1 soil h-1 at the ca. 25th hour) is very similar to Lh, the respiration 
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pattern of the treatment Ls was different in that the peak value was achieved much later 

(after ca. 150 hours) and this value was also significantly higher (5.6 µg C h-1 g-1 soil). 

However the decrease phase was much faster in the case of Ls than for Ll and Lh thus 

after two weeks there was no significant difference between the respiration activity of 

the different placements. 
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Fig. 2.a,b,c Evolution of the respiration rates depending on residue placement. a, roots; b, 
leaves; c, fruits. Mean values, n = 4. Fat lines at the top of the figures show the periods 
with significant effect of residue placement (ANOVA, p<0.05). 
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The CO2-C evolution rates of fruits were much higher than that of the roots and leaves 

(Fig 2.c). The highest rate was measured for the homogenised placement (Fh): 18.6 mg 

C g-1 soil d-1. The dynamic of CO2-C evolution rates for the homogenised placement (Fh) 

was very similar to the pattern of the homogenised roots and leaves: a dramatic increase 

followed by a very fast decrease. The highest value for this treatment was achieved after 

ca. 35 hours. The dynamic patterns of the CO2-C evolution of the two other placements 

(Fl and Fs) were similar to each other but were different to the Fh in that maximum val-

ues were achieved only after a week. In both treatments there was a local maximum 

between the 3-5 days, a similar pattern was found for Rh but in the decrease phase.  

Cumulative Respiration 

The cumulative CO2-C production was 156 µg C g-1 soil (± 36) after 60 days in the S0 

(control) soil. The respiration rates of residue amended treatments were corrected with 

the CO2-C evolution of S0. This difference was seen as the result of the residue miner-

alization, assuming that the enhanced destruction of soil’s native organic material 

through the added residue (the so called “priming effect”) was negligible. 

Tab. 3 Cumulative CO2-C production at selected days in % of the added substrate C. Mean 
values and in brackets are standard deviations. Comparison between different place-
ments (n = 4) and between different substrates (n = 12). Different letters mean different 
HSD-Tukey groups (p<0.05). 

Treatment / day 1 5 10 30 60 

Roots surface 0.7 (0.1) a 6.9 (0.3) a 12.6 (0.4) a 24.6 (0.4) b 32.4 (2.3) b 
 layer 0.8 (0.1) a 7.5 (0.1) b 13.6 (0.1) b 25.4 (0.1) c 34.3 (0.9) b 
 homog. 1.3 (0.1) b 6.6 (0.4) a 12.4 (0.3) a 22.5 (0.2) a 29.5 (0.2) a 

Leaves surface 1.3 (0.3) a 13.5 (0.5) a 28.0 (3.8) b 43.3 (3.3) b 52.7 (2.6) b 
 layer 1.8 (0.1) a 12.7 (0.8) a 22.4 (2.3) a 36.7 (0.7) a 43.4 (1.5) a 
 homog. 2.7 (0.3) b 12.7 (0.9) a 21.3 (1.2) a 36.1 (3.9) a 43.5 (6.0) a 

Fruits surface 1.2 (0.3) a 18.2 (1.2) a 45.1 (2.6) a 76.2 (3.0) b 87.9 (3.0) b 
 layer 1.6 (0.4) a 18.9 (2.6) a 43.1 (3.7) a 69.0 (1.7) a 79.3 (3.8) a 
 homog. 3.9 (1.2) b 29.0 (2.4) b 45.8 (3.8) a 68.4 (2.7) a 78.9 (0.4) a 

Roots all 0.9 (0.3) a (7.0) (0.4) a 12.9 (0.6) a 24.2 (1.2) a 32.1 (2.3) a 
Leaves all 1.9 (0.6) b (13.0) (0.7) b 23.9 (3.7) b 38.7 (4.1) b 46.5 (5.5) b 
Fruits all 2.2 (1.3) b (21.6) (4.8) c 44.7 (3.2) c 71.2 (4.2) c 82.0 (4.8) c 
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The cumulative respiration rates at different terms are shown in Tab. 3. The values are 

given in % of the added substrate C. In the first days the highest CO2-C evolution was 

detected in case of the homogenous amendment, followed by the layer and surface 

treatment. Nevertheless with time the mineralization rate of the surface treatment over-

took the homogenous mixing for all substrates. At the end of the incubation the more 

intimate soil contact caused 2.8 (±2.1), 9.3 (±3.5), 9.0 (±2.6) % smaller cumulative res-

piration rate for the substrates roots, leaves and fruits respectively. The values are given 

in % of the added C, the effect is in all cases significant (p<0.05). The mineralization 

ratio of layer amendment was dependent on the substrate quality. In case of roots (Rl) 

this ratio was even higher than the ratio of the surface (Rs) amendment, although this 

difference was not significant. In the case of leaves and fruits the total mineralization 

rates were the same for layer and homogenous placement.  

Even more pronounced was the effect of the residue quality. Except the very first time, 

when the mineralization of the leaf material was the fastest, the highest mineralising rate 

was found in the case of fruits amendment, followed by leaves and roots. At the end of 

the incubation 46.5 (±3.4) % of the leaves C was emitted as CO2-C. This value was sig-

nificantly higher than the mineralization ratio of the roots 32.1 (±1.1) % and signifi-

cantly lower than the mineralization ratio of the fruits (82.0 ± 2.4 %). 

Modelling the cumulative respiration 

The results of the cumulative respiration were fitted to a one-pool respiration model. 

The equation used was Cm = Cid (1-e-kt), where Cm = mineralized C [in % of Cadded] at 

time t; Cid = decomposable part of C in the initial phase [in % of the Cadded]; k = miner-

alization rate constant (d-1); t = time [d]. After adjusting the parameters the fitting was 

quite good, the r² values were between 0.991 and 0.998 (Tab. 4). Placement had for all 

substrates a significant effect on Cid: in the case of roots homogenous amendment re-

sulted in significantly decreased Cid, in the case of the other substrates the surface 

amendment caused significantly increased Cid. More intimate residue-soil contact 

caused higher “k” values (meaning accelerated mineralization) in the case of fruits, but 

did not affect the “k” for the other substrates.  

The modelled Cid values suggest that in all treatments the respired C in 60 days (Crsp60) 

was very close to the initial decomposable part of C. In the case of leaves Crsp60 was 
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even higher with approx. 0.5 % more than modelled Cid. Crsp60 for fruits and roots were 

smaller than Cid, the differences were 1.2 and 4.2 % respectively. 

Tab. 4 Fitted parameters of the one-pool C-mineralization model: easy decomposable part of 
substrate C (Cid), rate of mineralization (k); fitting of the model to the measured data (r2); 
difference between Cid and the respired C until the 60th day of incubation (Cresp60). Mean 
values and in brackets are standard deviations. Comparison between different place-
ments (n = 4) and between different substrates (n = 12). Different letters mean different 
HSD-Tukey groups (p<0.05). The fitted equitation was Cm = Cid (1-e-kt) dependent on 
substrate quality and placement (Cm = mineralized C [in % of Cadded] at time t; Cid = de-
composable part of C in the initial period [in % of the Cadded]; k = mineralization rate con-
stant (d-1); t = time [d]). 

Treatments 

/ parameters 
Cid k r² Cid-Crsp60 

  % of Cadded d-1  % 

Roots surface 34.5 (2.9) b 0.044 (0.006) a 0.998 (0.001) a 5.9 (2.3) b 

 layer 35.7 (1.0) b 0.044 (0.002) a 0.997 (0.001) a 4.0 (0.3) ab 

 homog. 30.3 (0.2) a 0.049 (0.002) a 0.998 (0.001) a 2.5 (1.1) a 

Leaves surface 52.5 (2.9) b 0.064 (0.006) a 0.992 (0.002) a -0.3 (0.7) a 

 layer 43.2 (2.2) a 0.070 (0.011) a 0.998 (0.001) b -0.5 (1.7) a 

 homog. 43.1 (6.0) a 0.067 (0.009) a 0.998 (0.001) b -1.0 (0.7) a 

Fruits surface 91.5 (2.8) b 0.058 (0.003) a 0.991 (0.003) a 4.0 (0.4) b 

 layer 81.2 (5.0) a 0.066 (0.012) b 0.992 (0.004) a 2.3 (1.8) b 

 homog. 76.8 (0.7) a 0.085 (0.010) c 0.995 (0.002) a -2.8 (0.6) a 

Roots all 33.5 (2.9) a 0.046 (0.004) a 0.998 (0.001) b 4.1 (2.0) b 

Leaves all 46.3 (5.9) b 0.067 (0.008) b 0.996 (0.003) b -0.6 (1.1) a 

Fruits all 83.2 (7.1) c 0.070 (0.015) b 0.993 (0.004) a 1.2 (3.2) a 

Discussion 

Detailed analysis of the CO2 evolution dynamic suggests that the effect of residue 

placement changes according to the progress of mineralization. From this view of point 

the observed "initial phase” of decomposition can be divided in two periods 
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1. Starting period: the very first days 

Homogenous mixing for all substrates resulted in enhanced microbial activity in the 

first days of incubation. It took approx. 12, 16 and 35 hours for roots, leaves and fruits 

respectively until the maximum mineralization rates were achieved in the case of the 

homogenous mixing. In the case of the surface placement it took approx. 50 hours for 

roots and fruits, for leaves ca. 160 hours more until the maximum intensity of the de-

composition were reached. For roots and fruits the homogenous mixing caused approx. 

10 and 20 % higher maximal respiration rates respectively. In contrast about a 10 % 

higher maximal respiration level was measured for leaves surface placement than for 

homogenous mixing. 

We assume that the higher mineralization intensity in the starting period in the case of 

homogenous amendment had two main reasons: (1) the residue was colonised faster by 

decomposers, (2) the microbes had better access to the soil inorganic N.  

Mixing residues into mineral soil resulted in small compartments of easy degradable 

substrate with big contact surface to a great amount of microbes. This intimate contact 

induced a fast colonisation of the decomposers. In contrast, in the case of layer and sur-

face placement the contact area to the soil is increasingly limited, thus the colonising of 

the substrate took more time. In this period the mineralization rates for all substrates 

were in accordance to the contact area (homogenous > layer > surface). 

Investigations of Potthoff et al. (2005) show that high amounts of inorganic N can ac-

celerate, but not enhance the microbial decomposition. In the case of homogenous mix-

ing the residue colonising microbes can get easy access to the soil inorganic N. This 

access is limited for the heterogeneous distribution of the substrate. If the cumulative 

respiration of the three substrates is compared during the first hours after the start of the 

incubation, the difference between the respiration rates can be explained with the N con-

tent of the residue (Fig 3.a), supporting the assumption that N is the limiting factor in 

this early phase of decomposition. Because the residue colonisation was slower for the 

layer and surface placement, this N-limited phase was observed later (Fig 3.a). 

These results suggest that in the case of homogenous amendments after some hours of 

incubation, the residue was intensely attacked by the microbes. In contrast, in the case 

of “heterogeneous” amendment a slower, gradual colonisation can be observed. In this 
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phase microbes can utilise easy accessible substrate with an advantage for r-strategist 

microbes Fontaine et al. (2003). Meaning that intimate soil-residue contact shifts the 

microbial community to r-strategist.  
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Fig. 3.a, b, c Development of the correlation between residue chemical properties and the cu-
mulative respiration, in relation to residue placement. a, C/N ratio; b, N content; c, P con-
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2. Phase of gradually decreasing microbial activity 

After achieving maximum activity in the first stage the microbial activity fell sharply in 

all treatments. Nevertheless the decline was in accordance with the intimacy of the soil 

contact (Fig. 2.a,b,c) The respiration rates of the surface placement stayed for weeks 

above the homogenous treatment. Thus the cumulative mineralization of the surface 

amendments with time overtook those of the homogenous treatments (Tab .3). This 

process took 8 days for roots 14 and 28 days for the leaves and fruits respectively. The 

difference in the current respiration rates between the different placements however 

gradually diminished afterwards. The equalisation of the respiration rates of different 

placements was in accordance to the C-to-N ratio of the substrates. For leaves it took 

15-20, for fruits 35-40, for roots 55-60 days. 

We assume that the more pronounced decline of the mineralization for more intimate 

soil contact was caused by the “protective” effect of mineral soil against microbial de-

construction (Sims and Frederick 1970; Jensen 1994). In the case of the homogenised 

placement the easy degradable part of the residue was quickly utilised, and the first 

colonisers, members of the so called opportunists guild (Moorhead and Sinsabaugh, 

2006) began to die. The dead microbial biomass and their metabolits could find contact 

with the native humified organic material and with the active surface of the mineral par-

ticles. The resulting physico-chemical protection is limiting for the further degradation. 

A second guild displaced the “opportunists”, the so called “decomposers” ((Moorhead 

and Sinsabaugh, 2006). These are slower acting K-strategist microbes which allocate 

more energy to extracellular enzyme production (Fontaine et al. 2003), thus they can 

utilise more stabile organic material. 

The drastic fall of microbial activity was also observed in the case of surface placement 

after the utilisation the easy degradable part of the substrate. However the possibility for 

the stabilising of the dying microbes and the intermediate products was much lower. 

Extracellular enzymes were able to act more effectively in this placement because the 

density of digestible substrate was much higher, resulting in higher respiration rates 

than for the homogenous amendment. The length of this period corresponds with the 

C/N ratio of the substrate. This finding could suggest that C/N ratios are rather an indi-

cator for the speed of the mineralization process than for the total mineralization rate of 

the residues in this fairly low C/N ratio range. 
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These assumptions are supported by findings of Henriksen and Breland (2002). They 

found that poor soil contact increased the cumulative C mineralization by 5 %, but only 

in the loamy and not in the silty soil, meaning that there was no (or smaller) “protect-

ing” effect due to the smaller mineral soil surface. The same authors found that the min-

eralization of a substrate with a bad quality (barley straw) was decreased by 6 % 

through the poor soil contact in all soil types. In these cases the soils were likely the 

most important inorganic N-source, thus the better N-supply through better soil contact 

was the determining factor. 

Angers and Recous (1997) investigated the decomposition of rye residues (C/N ratio = 9) 

affected by particle size. Their results are in accordance to ours: in the first two days of 

incubation the mineralization rate was enhanced for the more intimate soil contact, but 

this effect was changed afterwards. After 65 days incubation the cumulative mineraliza-

tion rate was 8 % higher for the 7-cm than for 0.03-cm residues.  

Layer placement means higher residue-soil contact area than in the case of surface 

amendment and much less than in the case of homogenous mixing. Regarding the roots 

the decomposition rate of layer placement was higher than for the surface placement. It 

is likely that for this substrate with the highest C/N ratio, the soil inorganic N is a more 

important factor than for the other substrates with lower C/N ratio. Thus the better ac-

cess to this element can overwrite the “protection” effect of the more intimate contact. 

As mentioned above it can be assumed that with a higher C/N ratio the soil becomes 

more important as a N provider. That could be the explanation for the enhanced decom-

position of incorporated wheat-straw and other residues with a high C/N ratio (as de-

scribed e.g. by Holland et al. 1984). The mineralization rates of the layer placement of 

the other two substrates were more similar to homogenous than to the surface treatment. 

It has to be proved whether this can be explained by the stabilisation effect of the min-

eral soil  

Beside the placement effect, the influence of substrate quality has to be proved. There-

fore it was examined which chemical characters caused these distinct differences. In Fig. 

3.a, b, c correlation between cumulative respiration and substrate chemical characters 

are shown in relation to time and placement. As mentioned above, it was found that in 

the starting period substrate N content and C/N ratio were the best chemical indicators 
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for the decomposition rates. With progress in mineralization these factors became less 

important, and instead of that the P content becomes a good predictor of the respiration 

rates. With less intimate contact (from homogenous to surface amendment) these effects 

were delayed, but at the end the phenomena was to be observed in all placements. 

The good fit of the one pool model suggests that this simple concept can adequately 

describe the CO2-C respiration in the initial phase of decomposition. Nevertheless it can 

be assumed that in case of more complicated site effects more detailed models are 

needed. The modelled Cid values suggest that the "initial" phase of decomposing was 

almost up after 60 days of incubation (Tab. 4). The placement had significant impact on 

Cid, but it is not clear if it is a final or merely a temporal effect on the total mineraliza-

tion rate. More studies suggest the latter assumption. Jensen (1994) has changed contact 

area between soil and added residues through different residue size. Although during the 

first 30 days period the CO2-C evolution was higher for larger particle size after 90 days 

there was no difference in the cumulative mineralization rate. Ambus and Jensen (1997) 

have performed a similar study and came to the conclusion that differences in the soil 

contact area have no significant effect on the long term. Ambus et al. (2001) come to the 

same conclusion. Breland (1994) measured somewhat enhanced mineralization in the-

case of heterogeneous residue amendment for clover residues, nevertheless the differ-

ence between homogenous and uneven amendment measured after 50 – 60 days was 

almost completely eliminated at the end of the 140 days incubation. The results of these 

and our studies suggest that mineralization rates are basically determined by the sub-

strate quality. The placement only has an impact on the dynamic pattern of the decom-

position, but not on the decomposition as a whole.  

Conclusion 

Decomposition studies like ours can show that the mineralization pattern is clearly in-

fluenced by the physical and chemical properties of the substrate added and the distribu-

tion of the substrate. This however only has an influence on the initial dynamic of the 

decomposition rates, but less on the total decomposition over a longer period of time. 

An important result of this study is the finding that the density of substrate has massive 

impact on the decomposition pattern. Materials with a fairly low C/N ratio show higher 
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rates when concentrated than when evenly distributed. This even holds when the contact 

to the soil is minimal. There is however a time lag compared to evenly distributed sub-

strate, which can be explained by a time delay in inoculation. Controversial results 

which can be found in literature can be explained by the differences in chemical proper-

ties and the degree of the physical state of the substrate added, as well as the distribution 

in the soil and the quality of the soil.  

In this study the boundary conditions are well specified, the initial decomposition well 

described by a simple one-pool model. Our results, however, show that during the de-

composition the governing factors are changing, and the P-content gets an important 

role.  
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Abstract 

The interactions occurring between biochemical composition of plant residues and 

placement in soil were assessed by studying the C and N biotransformation of different 

tissues of Solanum melongena L. (roots, leaves and fruit). The plant residues, in which 

the C/N ratio varied between 25 and 11, were homogenously labelled with 15N. The 

grounded residues were placed either on the surface or as a layer in the soil column, or 

was homogenised with soil. The decomposition was studied during 60 days laboratory 

incubation at 15 °C and optimal water content. The CO2 evolution was continuously 

measured, the inorganic N and microbial biomass was determined before and after the 

incubation. The residue placement significantly influenced the cumulative respiration, 

but did not significantly affect the apparent N mineralization and microbial quotient. 

The microbial biomass C and N was higher for the homogenised treatment than for the 

surface amendment; however this effect only was significant for the fruits. Fruits and 

leaves showed the highest proportion of not mineralised residue-C during the layer 

placement smallest during surface application, this effect was not found for the roots. 

The net flux of substrate-N was determined by the 15N tracing technique. More intimate 

soil contact resulted in higher allocation of residue-N in the microbial biomass for roots 

and fruits; leaves did not show this effect. Neither had the different placements any ef-

fect on net substrate-N mineralization. Significant correlation was found between ap-

parent N-mineralization and net substrate-N-fluxes. In contrast the C and N fluxes were 

not or only weakly correlated. 

Conclusion: the placement had a significant effect on the C but no or little effect on N-

mineralization after 60 days. Substrate quality however significantly influenced the fluxes of 

both elements, and dominated the mineralization pattern of residues.  
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Introduction 

The mineralization and its dynamics of plant residues is one of the basic questions of 

the soil sciences, which fundamentally influences the nutrient supply of the primary 

producers in terrestrial ecosystems. In the last years successful efforts have been spent 

set up models which can describe the C and N mineralization patterns of a wide range of 

substrates (e.g. Henriksen et al. 1999, Nicolardot et al. 2001, etc.). These models exclu-

sively concentrate on the biochemical characters of the residues, suggesting that within 

an optimal range of water and O2 supply the effects of the mineral soil and structure of 

the decomposer community are negligible. 

Results of several studies however contradict this assumption. E.g. Potthoff et al. (2005) 

found, that the presence of soil increased the C-mineralization rate of maize straw by 50 

%. As explanation they suggested that soil was an important source of colonizers ensur-

ing an effective succession of decomposing organisms. Gaillard et al. (2003) found that 

depending on substrate quality 23 to 33 % of the total residue derived CO2 came from 

the residue-adjacent soil. These results show that the composition of the microbial 

community in the soil and the contact area between the soil and residues influence the 

decomposition. Henriksen et al. (1999) found unexpected high rate of decomposition 

which could not explained with a chemical composition based mineralization model. 

They suggested that phenomenon was due to elevated fungal activity in the mineral soil, 

supporting the importance of decomposer community. Nevertheless there might be 

other explanations: for example the smaller contact area to the soil or the higher density 

of substrate using litter bags instead of homogenising to the soil in their experiments. 

The interaction between contact area and composition of the microbial community was 

also shown by Holland et al. (1984). They found, that surface placed wheat straw was 

mineralized slower than incorporated straw. They suggested that the separation of the 

litter C from soil inorganic N favoured fungi to bacteria as an explanation. In contrast to 

these results Flessa et al. (2002) found that the mineralization of nutrient rich grass 

mulch was the same on soil and on quartz sand.  

In this paper we studied the role of the mineral soil in the decomposition of organic ma-

terial (OM) of different quality and distribution. As it is known (e.g. Garnier et al., 

2003), the presence of soil can enhance the decomposition of poorquality litter through 
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providing nutrients, we used substrates of different quality. To examine the interaction 

between OM quality and mineral soil contact area, we used three modes of placement. 

The plant residues were ground, to exclude effects caused by physical structure of the 

substrate. In a proceeding paper (Horvath and Beese 2006) we described the dynamics 

of the C-respiration during 60 days of incubation. In this paper we have studied the net 

fluxes of C and N after 60 days of incubation and compared the microbial biomass, ap-

parent N mineralization and net substrate-N fluxes using 15N tracing. 

Materials and Methods  

Soil 

The soil was collected from the Ap Horizon of a maize field at Rotthalmünser, (Nord 

Bavaria, Germany). The sampling took place in March before seeding. The soil had 

developed from loess and can be classified as Pseudogley-Kolluvisol. It contained 18.0 

% clay, 73.7 % silt and 8.3 % sand. Soil chemical characteristics are shown in table 1. 

Tab. 1 Characteristics of the mineral soil. Content of: organic C (Corg), total N (Nt), mineral N 
(Ninorg), total P (Pt), total S (St). Exchangeable amounts of: Na, K, Ca, Mg. Base satura-
tion (BS). 

Corg Nt Corg : 
Nt 

Ninorg Pt St pH 
(CaCl2) 

Na K Ca Mg BS 

      mg g-1       .  µg g-1        mg g-1     .  .                µmolc g-1                . % 

12.21 1.33 9.2 3.2 1.29 0.29 6.5 1.3 6.4 145.7 12.9 99.7 

 

Labeled plant residues 

The added organic material [OM] was taken from different organs of aubergine (So-

lanum melongena L.) The plant was homogenously labelled with 15N in a study, where 

plants were supplied with 15N enriched fertiliser (Al-Nasir 1989). The roots [R], leaves 

[L], and fruits [F], were separated at harvest, dried and ground to < 1 mm. The charac-

teristics of the different plant materials are shown in Table 2.  
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Tab. 2 Characteristics of the plant materials. 

Substrate Content 

 C N P C/N C/P 15N Hemicellulose Cellulose Lignin 

            mg kg-1         .   %                          mg kg-1                      . 

Roots 400.6 16.2 18.0 24.7 22.3 6.5 130.9 195.7 116.2 
Leaves 299.4 26.5 26.8 11.3 11.2 5.8 27.6 131.2 33.4 
Fruits 434.8 29.8 47.9 14.6 9.1 6.4 49.8 50.1 188.7 

 

Experimental design 

Three organs of aubergine (roots, leaves and fruits) and three modes of placements in 

soil were used. The combination of these factors give 9 treatments: root material (1) was 

applied to the surface (Rs), (2) was placed as layer in the middle of a soil column 4 cm 

in height (Rl), (3) was evenly mixed with the soil material (Rh). The same treatment 

was performed for leaves (4 Ls, 5 Ll, 6 Lh) and the fruits (7 Fs, 8 Fl, 9 Fh) material. 

Soil without residue amendment (10) was used as control (S0). 

The soil was dried at 60 °C and passed through a 2-mm sieve. It was moistened to 60 % 

of the maximal water holding capacity. It was incubated in the dark at 15 °C for 7 days 

prior to use. Plant material was moistened to 190% dry weight immediately before use. 

The soil was filled in plastic cylinders (diameter = 79 mm, height = 40 mm) closed by 

mesh on the bottom. 240 g moist soil (correspondingly to 195 g dry weight and 1.0 g 

cm-³ bulk density) was filled in each column. 2.00 g dry weight plant material was 

added, which corresponds with 400 g m-² or 10.3 g kg-1. Water content was kept con-

stant during the experiment.  

Each treatment had four replicates. The incubation temperature was 15 °C, the experi-

ment lasted 60 days. 

Analytical procedures 

Hemicellulose, cellulose and lignin fractions of the plant material were determined us-

ing the method described by Goering and Van Soest (1970). Starch content in the diet 

was determined polar metrically according to the Verbandsmethode of VDLUFA 

(Naumann and Bassler 1976). 
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Content of total C und N (both soil and plant material) were determined by an auto-

mated CN analyzer (Heraeus Elementar Vario EL). P, S content was measured by ICP-

AES-Technique (Spectro Analytical Instruments, Kleve). Exchangeable Na, K, Ca, Mg 

content and cation exchange capacity (from which base saturation was calculated) were 

determined from air-dried, 2-mm sieved mineral soil samples, percolated with 1 mol L-1 

NH4Cl, and the percolates were analyzed for elements using Flam-Atomic Absorption 

Spectrometer (Varian, Darmstadt, Germany).  

The soil respiration was measured with a modification of the CO2 trapping technique, 

described by Horvath and Beese (2006). 

Soil microbial biomass C and N was determined by the chloroform fumigation extrac-

tion (CFE) procedure of Joergensen (1996). The extraction of the organic C and N from 

the fumigated and not fumigated samples took place with 0.5 M K2SO4  The C content 

in the 0.5 M K2SO4 extracts was measured using a Dohrman DC 80 automatic analyzer. 

Soil microbial biomass C was estimated from the relationship: biomass C = EC/kEC (EC 

= organic C extracted from the fumigated soil – organic C extracted from non-

fumigated soil; kEC = 0.45) (Wu et al. 1990; Joergensen 1996). Total N in the 0.5 M 

K2SO4 extracts was determined after Kjeldal digestion procedure as NH4
+ using an 

automatic Scalar continuous system. Inorganic N was determined colorimetrically. Soil 

microbial biomass N was estimated after Joergensen (1995). Biomass N = EN/kEN, 

where EN = organic N extracted from the fumigated soil – organic N extracted from 

non-fumigated soil; kEN = 0.57, which was calculated: kEN = β/α * kEC; where β = bio-

mass C/N ratio = 6.7 (Anderson and Domsch 1980, Shen et al. 1984); α = EC / EN = 5.3 

(result of this study).  

The methods of determination of 15N signature in inorganic-N fractions and organic N 

of fumigated and control soils are described by Corre et al. (2003). This method was 

adapted form Stark and Hart (1996). 15N was analysed using EA-IRMS (Fingian MAT, 

Bremen, Germany). 

Calculation of N fluxes 

The net-N-fluxes were determined by 15N tracing technique and calculated by the “clas-

sical” difference or balance method. 
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15N tracing technique (NM-15N) 

Net-N-mineralization of the residue-derived N (NNM-15N) was calculated from the net 

accumulation of inorganic 15N in soil. Net allocation of substrate-N in Nmic was calcu-

lated from 15N signature in the microbial biomass. Substrate derived extractable organic 

N (Next) was calculated from 15N signature of the K2SO4 extract of the not fumigated 

soil. Organic N (Norg) was calculated by subtracting the N-pools above from the added 

N. 

Balance method (NM-B) 

Net-N-mineralization or -immobilization derived from the substrate (NNM-B) was cal-

culated by subtracting the amounts of inorganic N accumulated in soil with residues 

from those in the soil without residues. Nmic was calculated by subtracting the amounts 

of microbial N accumulated in soil with residues from those in the soil without residues. 

In case of net-N-immobilization (NNM-B < 0) the immobilized amount was subtracted 

from the difference above, assuming that the immobilized N was built in the microbial 

biomass. Next was calculated by subtracting the organic N contents of the K2SO4 extract 

of the non fumigated residue added soils from those of control soil. Norg was calculated 

by subtracting the N-pools above from the added N. 

It was assumed that denitrifikation did not amount to significant values, due to regular 

ventilation of the microcosms. As the O2 consumption was measured continuously 

(Horvath and Beese 2006) the continuous aerobic conditions were guarantied. However 

Potthoff et al. (2005) measured N2O development also in case of continuous air ventila-

tion. The amount of N evolved was less than 1 % of the substrate N added. Aulakh et al. 

(1991) found that the denitrification losses were negligible at optimal soil water content, 

even for substrates with low C/N ratio treated with mineral N. 

Statistical analyses 

The C and N fluxes and pools were compared between the placements for each substrate 

separately (n = 4). Additionally the effect of substrate quality was also analysed by 

comparing the results of the different substrate amendments (n = 12). The significance 

of these differences was tested by ANOVA, followed by Tukey – HSD grouping test by 

p < 0.05. The statistical analysis was performed by STATISTICA 5.5. 
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Results 

Respiration 

As shown in previous paper (Horvath and Beese 2006) after 60 days a significant but 

small difference of total CO2-C emission was measured when substrates were applied to 

the surface of the soil. The layer placement resulted in similar values to the surface ap-

plication in case of roots. In case of leaves and fruits the CO2 evolution pattern for layer 

amendment was more similar to the homogenised incorporation (Fig 1). After 60 days 

of incubation higher the current respiration rate was measured for all amendments than 

for the control soil (S0), but between placement-variations no significant differences 

were measured. There was a difference between the substrates: for roots and fruits 

higher CO2 evolution was measured than for leaves (Tab. 3). 

Characteristics of the microbial community 

In all treatments higher microbial C and N was measured after 60 days of incubation 

than for S0 (Tab. 3). Comparing the placements there is a rising trend for both C and N 

from the surface to the homogenised treatment. This trend is for all substrate clear but 

only significant for fruits. The microbial biomass C and N were significantly higher for 

fruits than for leaves and roots. 

After 60 days incubation the metabolic quotient (qCO2) was drastically elevated for all 

treatments compared to S0. Placement however did not affect this parameter (Tab. 3). 

Significant higher qCO2 was found for roots than for fruits, the result of leaves was be-

tween the other substrates (Tab. 3).  

C-fluxes 

In case of root amendment about 1/3 of the added C was mineralized and released as 

CO2, 3 to 5 % was built in the microbial biomass, 0.5 % was found in a form of soluble 

organic C, 62 – 65 % of the added C was still remaining (Crest) (Tab. 4).  

Regarding the leaves, 43 – 53 % of the added C was released, 3-5 % was found in the 

microbial biomass, 2 – 2.5 % could be extracted. 42 – 52 % of the added C remained 

(Tab. 4). 
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Fig. 1 Cumulative respiration during the decomposition of three different plant residues in soil. 
Dots represent mean values, bars represent standard deviation, n=4, lines represent fit-
ted model described by Horvath and Beese (2006). 
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Tab. 3 Characteristics of the decomposer community. Microbial biomass-C (Cmic) and -N (Nmic), 
current respiration rates (R60) and metabolic quotients (qCO2) after 60 days of incubation 
Cmic. Nmic and R60 are given as a difference to S0 treatment. Mean values and standard 
deviations. Comparison between different placements (n = 4) and between different sub-
strates (n = 12). Different letters mean different HSD-Tukey groups (p<0.05). 

Treatments Cmic Nmic R60 qCO2 

                          mg kg-1                           . µg CO2-C 
g-1 soil h-1  

mg CO2-C  
g-1 Cmic h-1 

Control S0 344.4 (42.4)  43.5 (6.7)  0.07 (0.03)  0.20 (0.08)  

Roots Surface +122.6 (83.5) a +29.4 (9.3) a +0.30 (0.09) a 0.80 (0.25) a 
 Layer +139.7 (67.0) a +31.2 (7.3) a +0.38 (0.06) a 0.93 (0.17) a 
 Homog. +208.8 (33.3) a +42.8 (2.2) a +0.28 (0.03) a 0.63 (0.06) a 

Leaves Surface +83.9 (51.9) a +17.3 (6.2) a +0.22 (0.07) a 0.70 (0.26) a 
 Layer +94.4 (43.6) a +17.9 (8.5) a +0.19 (0.05) a 0.59 (0.12) a 
 Homog +141.7 (59.6) a +27.2 (7.8) a +0.21 (0.10) a 0.56 (0.20) a 

Fruits Surface +381.9 (89.9) a +67.0 (27.7) a +0.36 (0.07) a 0.59 (0.04) a 
 Layer +374.4 (53.7) a +71.7 (13.1) a +0.33 (0.12) a 0.55 (0.14) a 
 Homog +556.2 (28.5) b +117.1 (4.6) b +0.40 (0.15) a 0.52 (0.19) a 

Roots all +157.0 (70.3) a +34.5 (8.8) a +0.32 (0.08) b 0.79 (0.21) b 
Leaves all +106.7 (54.0) a +20.8 (8.3) a +0.21 (0.07) a 0.62 (0.19) ab
Fruits all +437.5 (104.4) b +85.2 (28.6) b +0.36 (0.11) b 0.56 (0.13) a 

Tab. 4 Fate of the added carbon after 60 days of incubation. Four fractions: cumulative respira-
tion (CO2-C); microbial biomass (Cmic); extractable organic carbon (Cext); remaining C 
(Crest). Mean values and standard deviations. Comparison between different placements 
(n = 4) and between different substrates (n = 12). Different letters mean different HSD-
Tukey groups (p<0.05).  

Treatments CO2-C Cmic Cext Crest 

                                                      %  of added C                                                    .

Roots Surface 32.4 (2.3) b 3.0 (2.0) a 0.5 (0.3) a 64.1 (2.9) a 
 Layer 34.3 (0.9) b 3.4 (1.6) a 0.4 (0.2) a 61.9 (2.0) a 
 Homog. 29.5 (0.2) a 5.1 (0.8) a 0.4 (0.2) a 64.9 (0.9) a 

Leaves Surface 52.7 (2.6) b 2.8 (1.7) a 2.3 (0.6) a 42.3 (3.0) a 
 Layer 43.4 (1.5) a 3.1 (1.4) a 1.9 (0.8) a 51.7 (2.1) b 
 Homog 43.5 (6.0) a 4.7 (2.0) a 2.4 (0.2) a 49.4 (7.2) ab

Fruits Surface 87.9 (3.0) b 8.6 (2.0) a 1.4 (0.6) a 2.1 (2.9) a 
 Layer 79.3 (3.8) a 8.5 (1.2) a 1.1 (0.2) a 11.1 (4.4) b 
 Homog 78.9 (0.4) a 12.6 (0.6) b 1.3 (0.3) a 7.2 (0.7) ab

Roots all 32.1 (2.4) a 3.9 (1.7) a 0.5 (0.2) a 63.6 (2.3) c 
Leaves all 46.5 (5.8) b 3.5 (1.8) a 2.2 (0.6) c 47.8 (5.9) b 
Fruits all 82.0 (5.0) c 9.9 (2.4) b 1.3 (0.4) b 6.8 (4.8) a 
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In case of fruits, 79 – 88 % of the added C was respired, 4 – 10 % was in the microbial 

biomass. Homogenous placement resulted in the smallest mineralization rates but in 

highest microbial growth. The placement did not affect the amount of extractable or-

ganic C, only 1 – 1.5 % of the added C was found in this form. In case of remaining C 

(Crest) similar pattern were found as for leaves. The highest percentages (11 %) were 

found for layer placement and the smallest (2 %) for the surface amendment, the values 

of homogenised treatment were in the middle (7 %) (Tab. 4). 

Net-N-mineralization (NNM-B) 

Placement did not affect significantly the NNM-B (Tab. 5). The only expectation was 

Rs (Fig 2.a): in this case the apparent NO3 immobilisation was smaller than for the other 

placements (Tab. 5).  

Tab. 5 Net-N mineralization or immobilization (NNM-B). Mean values and standard deviations. 
The values are given as a difference to NNM-B of the control soil. Comparison between 
different placements (n = 4) and between different substrates (n = 12). Different letters 
mean different HSD-Tukey groups (p<0.05). 

Treatments NH4-N NO3-N 

                            mg kg-1                          .

S0t0  0.0 (0.0)  3.2 (0.2)  
S0t60  0.6 (0.7)   18.0 (0.5)   

Root Surface +0.4 (0.2) a -16.0 (0.9) b
 Layer +0.3 (0.6) a -17.8 (0.4) a
  Homog. +0.5 (0.1) a -18.0 (0.0) a

Leaf Surface -0.6 (0.0) a +1.3 (6.0) a
 Layer -0.2 (0.7) a +8.1 (4.9) a
  Homog. -0.0 (0.4) a +9.8 (8.9) a

Fruit Surface +1.0 (0.5) a -4.2 (6.8) a
 Layer +0.9 (0.6) a -1.6 (5.0) a
 Homog. +1.1 (0.6) a -4.5 (8.1) a

Root all +0.4 (0.3) b -17.2 (1.1) a
Leaf all -0.3 (0.5) a +6.4 (7.3) c
Fruit all +1.0 (0.5) c -3.4 (6.2) b

 

In case of roots only a small amount of inorganic N was found in the soil, mainly in 

form of NH4. That means an immobilization of 16 – 18 mg N kg-1 soil, which is 84 – 94 
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% of the mineral N detected in the control soil (S0). In case of fruit amendment the 

amount of the mineral N remained below the control soil. Thus a net N immobilisation 

of 1-3 mg N kg-1 soil (4 – 18 % of the mineral N in S0) took place. For leaves signifi-

cant net N mineralization was detected, although less NH4 was measured than for S0. 

The net N mineralization was 1 – 10 mg N kg-1 soil, which corresponds to 0.3 – 3.6 % 

of the added N. 
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Net fluxes of the substrate-N 

0.0 – 3.0 % of the added substrate-N were found as mineral N (Ninorg) mostly in form of 

nitrate (Tab. 6). Placement did not affect the net substrate N mineralization (Fig 2.b). In 

contrast substrate quality caused significant differences: 2.6 % and 1.8 % of the leaves 
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and fruits N were found in inorganic form, in case of roots this proportion was only 

0.1%. These results are in accordance to the C/N ratio and to the NNM-B.  

9 – 18 % of the added substrate-N was found in the microbial biomass (Nmic) (Tab 6.). 

Placement had an effect in case of fruits and roots. More intimate residue-soil contact 

resulted in higher allocation of substrate N into the microbial biomass (Tab. 6). This 

trend was not found in the case of leaves. The substrate quality also had a significant 

influence. Higher percentages of added N were found in the microbial biomass in the 

case of fruits than for the other residues (10.3 and 13.6 % for the leaves and roots re-

spectively) (Tab. 6) 

Tab. 6 Fate of substrate-N after 60 days of incubation, determined by 15N trace-technique (NM-
15N). Five fractions: inorganic N: NH4-N and NO3-N; microbial biomass (Nmic); salt ex-
tractable organic N (Next) and organic N (Norg). Mean values and standard deviations. 
Comparison between different placements (n = 4) and between different substrates (n = 
12). Different letters mean different HSD-Tukey groups (p<0.05). 

 

Treatments NH4 NO3 Nmic Next Norg 

                                                        % of added N                                                   , 

Root Surface 0.1 (0.0) a 0.2 (0.1) b 11.9 (1.6) a 0.3 (0.1) a 87.6 (1.6) b 
 Layer 0.1 (0.1) a 0.0 (0.0) a 11.9 (0.7) a 0.3 (0.1) a 87.8 (0.7) b 
  Homog. 0.1 (0.0) a 0.0 (0.0) a 17.0 (0.7) b 0.3 (0.0) a 82.6 (0.6) a 

Leaf Surface 0.0 (0.0) a 2.4 (0.3) a 10.4 (2.5) a 2.0 (1.3) a 85.2 (3.5) a 
 Layer 0.0 (0.1) a 2.9 (1.3) a 8.6 (3.1) a 2.6 (2.3) a 85.8 (2.6) a 
  Homog. 0.1 (0.1) a 2.6 (0.7) a 11.8 (1.0) a 3.7 (1.6) a 81.9 (2.8) a 

Fruit Surface 0.2 (0.1) a 1.7 (0.3) a 12.6 (3.2) a 1.8 (1.0) a 83.8 (2.1) b 
 Layer 0.2 (0.1) a 1.5 (0.2) a 16.5 (2.9) a 1.7 (1.1) a 80.1 (2.6) ab
 Homog. 0.2 (0.1) a 1.5 (0.3) a 18.1 (3.2) a 1.6 (1.2) a 78.6 (2.5) a 

Root all 0.1 (0.0) b 0.1 (0.1) a 13.6 (2.7) a 0.3 (0.1) a 86.0 (2.7) b 
Leaf all 0.0 (0.0) a 2.6 (0.8) c 10.3 (2.5) a 2.8 (1.8) b 84.3 (3.3) b 
Fruit all 0.2 (0.1) c 1.6 (0.3) b 15.7 (3.7) b 1.7 (1.0) b 80.8 (3.2) a 

 

0.4 – 2.4 % of the added-N was extractable in organic form (Norg-ext). The placement did 

not affect this proportion significantly. Roots exhibited the smallest values, in the mean 

0.3 %, for the fruits and leaves 1.7 and 2.8 % were found respectively. 

Both substrate quality and placement affected the proportion of Norg. More intimate soil 

contact resulted in a lower proportion of N. Fruits showed lower proportion (in average 
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80.8 %) than the other substrates (86.0 % and 84.3 % for the roots and leaves respec-

tively) (Tab. 6). 

Correlation between apparent N and substrate-N fluxes  

There were significant correlations between N fluxes calculated by the "classical" dif-

ference method and measured by the 15N trace technique (Tab. 7). Although from the 

results of "classical" analysis the net fluxes of residue N could be estimated satisfactory, 

the 15N tracing technique also shows that the results of the difference method are some-

times misleading and does not reflect the mechanisms.  

Tab. 7 Estimating of the values of N-mineralization determined by 15N tracing technique (NM-
15N) from mineralization values calculated with the “differnce” method (NM-B). NM-15N 
= a+ b *NM-B. Standard error of estimate (St. E.), adjusted r² (r²), and level of signifi-
cance (p) 

N-Pool a b St. E. r² p 

Nmic 18.9 0.347 6.5 0.77 0.00000 
Ninorg 5.3 0.254 1.6 0.75 0.00000 
Norg-ext 0.5 1.360 3.4 0.38 0.00004 
Norge 18.0 0.931 23.0 0.76 0.00000 

 

Discussion 

Respiration 

For the surface applied substrates higher cumulative respired C was measured than for 

the homogenous amended. (Fig. 1 and Tab. 4): the increment for the roots and fruits 

were similar and amounted to 9 % and 10 % respectively, for the leaves to 18 %. The 

difference between layer and homogenised treatment was negligible for leaves and 

fruits in contrast to roots, where 5 % higher mineralization rates were measured for the 

layer than for the surface placement. We assume that this different pattern of roots is 

explainable by the N-limitation of this substrate. In case of layer placement the access to 

soil mineral N was better. The effect of placement on total carbon mineralization rates 

are discussed in detail in Horvath and Beese 2006. In contrast to cumulative respiration 

placement did not affect the respiration rate at the end of the incubation (60 days).  
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These results confirm the findings of Breland (1994), who found for inhomogeneous 

placed clover material also slight higher cumulative respiration than for homogenous 

placement. Jensen (1994b) describes higher CO2 evolution from the soil amended with 

chopped, than from the soil homogenised with ground plant residues in the first 30 days 

of incubation. After that period the rates gradually converged, and after 90 days there 

was no significant difference in the cumulative respiration either. In the proceeding pa-

per (Horvath und Beese 2006) we concluded, that the total rate of mineralization only is 

determined by the quality of the substrate, the placement influences the initial dynam-

ics, but not the total amount of decomposition. This assumption can be supported by the 

dynamics of the microbial biomass. After initial growth, the microbial biomass is dying 

and becomes itself source of energy of the succeeding microbial population. This proc-

ess however was not completed after 60 days of incubation and resulted in still higher 

microbial biomass in the homogenised treatments (Tab. 3 and 4).The cumulative respi-

ration curves in Fig. 1 clearly demonstrate this pattern, which in all cases showed the 

lowest rates for the homogenised treatments at the end of the incubation. But even the 

complete mineralization of the existing microbial biomass found for leaves and fruits 

can not explain the differences between the different placements.  

Characteristics of the decomposer community and the fate of the substrate C  

As mentioned placement influenced the microbial biomass resulting in higher values 

when the soil contact was more intimate. In case of heterogeneous placement 9-11 % of 

the respired C was found in the microbial biomass for roots and fruits. The percentage 

was 16-17 % in case of homogenous placement. Similar differences were found for 

leaves however on a lower level. The percentage of carbon allocated in microbes and 

respired C was 5-7 % and 11 % for uneven and homogenous placement respectively. It 

can be assumed that heterogeneous placement induced more intensive faunal activity as 

the higher substrate density triggered higher abundance of degrading microbes. Maybe 

this additional trophic level resulted in lower efficiency of C allocation into the micro-

bial biomass. Importance of fauna activity is described by Georgieva et al. (2005). They 

found after six weeks of incubation that the mass of bacteria feeding fauna exceeded the 

bacterial biomass (vetch C/N = 8.0). The lower ratio of microbial biomass and respired 

C in case of leaves suggests that the decomposition process is more progressed and a 



 4-15

relevant proportion of the microbes had already died. This assumption can be explained 

by a higher proportion of easy extractable C (Cext) in leaves (Tab 4). The high propor-

tion of substrate originating N in this pool (between 80 and 95 % for leaves) points in 

this direction. 

Ambus et. al (1997) changed the residue–soil contact through different residue-particle 

sizes. With 6 % of the added C the magnitude of microbial biomass-increment was 

similar to ours. They found however that the contact area had no influence on the 

growth of the microbial biomass. 

The microbial quotients measured after 60 days of incubation were in the lower range 

(Tab 3). The qCO2 is usually measured by 25°C. This means assuming a Q10 of 2 that 

our values measured at 15 °C should be doubled by comparing with results of other 

studies. Two different pattern of microbial growth can be assumed. In the one case 

(leaves and fruits) where N was not limiting the biomass was growing exponentially 

until substrate became limiting. This is in agreement with Ambus and Jensen (1997), 

and Müller et al. (2006). These studies describes, that the highest Cmic was achieved 

after some days of incubation, followed by a gradually decrease. In this period the fairly 

high microbial biomass is starving and even dying resulting in low metabolic quotient. 

In the other case (roots) the mineralization of the substrate was N limited resulting in a 

slowly growing microbial biomass combined with still available carbon sources. In con-

sequence after 60 days of incubation still high metabolic quotient was measured. 

Net-N-mineralization (NNM-B) 

A NNM-B of 15.4 mg N kg-1 in 60 days was measured for the control (S0). Only the 

addition of leaves led to an additional mineral N release. But only 3.6 % of the added N 

were found as nitrate N. During the decomposition of roots and fruits all or parts of the 

net mineralized N from the soil was taken up by the decomposers (Tab. 5). These results 

are partly in contrast to the classical concept, which predicts fast net N mineralization 

by substrates under a C/N ratio of 20 (e.g. Jensen, 1929). This contradiction clearly 

demonstrates that it is extremely difficult to find general rules for the description of the 

decomposition of the organic matter without the knowledge of the quality and distribu-

tion of the OM added and the abiotic and biotic status of the soil. A wide C/N ratio 

leads to immobilisation of soil born mineralised N as shown for roots. The presence of 
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high amount of inorganic N can accelerate the mineralization process (e.g. Potthoff et 

al., 2005). This results in fast net N mineralization even for substrates with wide C/N 

ratio as described by Trinsoutrot et al. (2000), who measured pronounced net N miner-

alization after 60 days of incubation for substrates comparable with our roots. Further 

even a narrow C/N ratio can lead to N immobilisation, if it is combined with easy as-

sessable substrate like in the case of the fruits. Only when the carbon availability is lim-

ited (leaves) narrow C/N ratio will result in an additional nitrogen mineralization. We 

assume that with the progress of the decomposition the C-limitation in case of fruits 

also would have led also to a net release of mineral N, which means the time period of 

incubation has a strong influence of the result.  

The placement affected the NNM-B rates only for roots. In this case surface amendment 

resulted in significant smaller net N immobilisation. As mentioned, the mineralization 

was N-limited for roots still after 60 days of incubation. This explains that most of in 

soil mineralised N (84 %) even was immobilised for the surface amendment. This phe-

nomenon can be explained by fungal activity, as the fungi are able to translocate nutri-

ents (e.g. Paustian and Schnürer 1987, Frey et al. 2000). The presence of fungi in the 

decomposer community was visible in this treatment. Nevertheless the soil mineral N 

could not completely be used due to the separation of the active biomass from the soil. 

This additional N-limitation of the surface placement was the reason that for roots the 

highest amount of respired C was measured for the layer treatment and not for the sur-

face placement found for the non N-limited residues. 

Placement did not affect NNM-B rates for fruits and leaves. In contrast to our results 

Breland (1994) found significant higher NNM-B for heterogeneous placed clover mate-

rial (C/N = 10) compared to homogenous amendment. Similar to his results Jensen 

(1994b) found higher NNM-B rates for chopped than for grounded pea residues (C/N = 

19.8). In these studies however the observation period was longer, the amount of inor-

ganic N in the soil was much higher than in our study. These differences in the bound-

ary conditions can influence the results in the given direction as discussed above. 

Fate of substrate-N  

Similar to the NNM-B the placement had no effect on NNM-15N. The difference for 

roots can be explained by the low amount of inorganic N. 



 4-17

Depending on the treatment 12 – 18 % of the N added was found in the microbial bio-

mass (Tab. 6). The magnitude of these results is in accordance to the results of Jensen 

(1994a). The more intimate soil-residue contact resulted in proportionally higher alloca-

tion of substrate-N to the microbial biomass. Jensen (1994a) detected 17% of added-N 

from the grounded and 10 % from the chopped pea material (C:N = 16.8) in the micro-

bial biomass after 90 days of field incubation. 

The proportion of salt extractable organic N (Next) was low for all treatments; the val-

ues were between 0.4 and 2.4 %. Similar to Cext this pool consists the native soluble 

organic N (~ DON) plus pre-digested and recycled substrate N. 15N tracing shows that 

merely 7-9 % of this pool has substrate origin for roots. This proportion was 44-54 % 

for fruits, and 62-95 % for leaves, supporting that the progress of the initial phase of 

decomposition reflects the original C/N ratio (Horvath and Beese 2006).  

The non extractable nitrogen (Norg) pool was by far the biggest for all treatments, the 

percentage varied between 79 and 88 %. These percentages are much higher than those 

found for Crest, which varied between 2 and 65 %. The differences between the place-

ments of the substrates were fairly small, but the substrates exhibit decreasing amounts 

from 86.0 % for roots over 84.3 % for leaves to 80.8 % for fruits. Assuming that carbon 

and nitrogen are mineralised according to the C/N ratios of the substrates one can calcu-

late a N turnover of 22.4 % for roots, of 36.5 for leaves, 74.0 % for fruits. This means 

that these percentages were either immobilized, or results of a concentration of nitrogen 

in the remaining substrate. For leaves and fruits this would lead to unrealistic C/N ra-

tios, which clearly indicates that soil organic matter must be included in the turnover 

process. Müller et. al. (2006) describe "disappearing" Nmic without a corresponding net 

N mineralization meaning that the dead microbial biomass can be stabilised in "insolu-

ble" organic N via extractable organic N (Next).  

Correlation between apparent N and substrate-N fluxes  

For all measured N fluxes significant correlations were found between NM-B and NM-

15N (Tab. 7). Both methods however underestimate the brut N mineralization (Trin-

soutrot et al. 2000). In spite of the significant correlations found there are large differ-

ences in the absolute values of the NNM of the two methods applied. The NNM-B ap-

proach only showed net N-mineralization for the leaves, indicating that no substrate 
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derived N was found in mineral form for roots and fruits. The NNM-15N however 

showed that in all treatments substrate derived nitrogen was found (Fig. 2). This demon-

strates that there was a turnover of substrate N in all cases, but with a different percent-

age according to the C/N ratio. A result which can not be found with NNM-B approach. 

 

 

Fig 3 N content of the microbial biomass (Nmic) depending on residue quality and placement. 
Stripped line show the Nmic level of the control soil (S0). Dotted line shows the total of Nmic 
and amount of mineral N (Ninorg) in the control soil. Mean values n = 4. Bars represent 
standard deviations.  

Fig. 3 exhibits the total amount and the fractions of soil and substrate derived nitrogen 

of the microbial biomass for all treatments. It can be seen, that in all cases there is an 

increase of the microbial biomass compared with the control. In contrast to the C/N ra-

tio, the leaves showed the lowest increase of N. This increase only was based on sub-

strate N, with minor losses of soil born N. The higher increases in the roots and fruits 

Nmic resulted from both soil and substrates most pronounced for the fruits. These results 

support on the one hand the above mentioned role of the degrading microbial biomass 

and the resulting net N mineralization and on the other hand the role of soil born nitro-

gen can play for both N poor and N rich substrates. Kuzyakov et al. (2000) defined 

"priming effect" in broader sense as "short term changes in the turnover of soil organic 

matter caused by comparatively moderate treatments of the soil". Results of the fruit 

amendment can be classified as priming effect on N in this broader sense.  
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The results of this study demonstrate that the application of 15N labelled plant residues 

can give a much deeper insight in the processes involved in the nitrogen turnover than 

the “classical” approach. The results also show that very simple indicators like N con-

tent or C/N ratios for long term mineralization might be used to describe the nitrogen 

turnover. To describe the N-dynamics in the initial phase they are not appropriate and 

have to be supplemented.  
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Zusammenfassung 

Nitrataustrag mit dem Sickerwasser ist ein wichtiger Indikator für den Grad der 

Stickstoffsättigung von Waldökosystemen; er impliziert den Verlust anderer 

kationischer Nährstoffe und in Bezug auf die Trinkwassergewinnung eine 

Verschlechterung der Qualität des Sickerwassers. Das westlichen Niedersachsen 

(Weser-Ems) ist aufgrund der hohen luftbürtigen Stickstoffeinträge in die Wälder ein 

hohes Maß an Stickstoffsättigung zu erwarten. Dieser Frage wurde in der vorliegenden 

Untersuchung nachgegangen, bei der in 50 Waldbeständen der Boden und der 

Sickerwasserleiter bis in 5 m Tiefe auf Nitrat untersucht wurde. Ziel war es, den 

Einfluss der Steuergrößen Baumart und -alter sowie Geländewasserhaushalt und 

Nährstoffversorgung der Standorte auf die Nitratgehalte zu beschreiben. Untersucht 

wurden Jung- und Altbestände von Eichen, Douglasien/Fichten und Kiefern. Das 

Standortsspektrum umfasst trockene, frische bis staufrische Standorte mit Sanden bzw. 

verlehmten Sanden. Das Nitrat wurde an den Proben mit KCl extrahiert. Die genannten 

Standortseigenschaften hatten keinen Einfluss auf den Nitratgehalt im Boden und im 

Sickerwasserleiter. Unter den Altbeständen waren die Nitratgehalte höher als unter den 

Jungbeständen. Der Vergleich der Baumarten erbrachte steigende Nitratgehalte in der 

Reihenfolge Eiche << Kiefer < Douglasie. Der Unterschied zwischen Douglasie und 

Kiefer kann mit unterschiedlichen luftbürtigen N-Einträgen erklärt werden. In den 

Eichenbeständen sind die Böden anscheinend gegenüber den hohen N-Einträgen besser 

gepuffert. Für die untersuchten Bestände auf der Basis der Nitratgehalte und 

Witterungs- und bodenhydrologischen Daten Nitrataustragsraten geschätzt. Überträgt 
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man deren Abhängigkeit von den Baumarten und den Altergruppen auf den 

niedersächsischen Landeswald in der Region Weser-Ems, so sind können 24 %  der 

Wälder als nicht N gesättigt betrachtet werden (N-Austrag <  5 kg N/ha/a) , 41 % als N-

gesättigt auf niedrigem Niveau (N-Austrag  5 - 15 kg N/ha/a und 35 % als N-gesättigt 

auf hohem Niveau eingestuft (N-Austrag >15 kg N/ha/a werden. Unter dem Aspekt von 

Nährstoffverlusten sowie der Sickerwasserqualität unter Wald stellen die hohen 

Stickstoffeinträge aus der Luft in der Region Weser-Ems ein ernsthaftes Problem dar.  

Einleitung 

Nach der deutlichen Abnahme des atmosphärischen Säure-Eintrages in die Wälder ist 

die hohe Stickstoff-Deposition eine der großen Herausforderungen in Bezug auf die 

Stabilität der Waldökosysteme. Der andauernd hohe N-Eintrag führt nach der 

Stickstoff-Sättigungs-Hypothese von Aber (1989) zu einer Destabilisierung der 

Waldökosysteme, die im Extremfall zum Zusammenbruch ganzer Bestände führen kann 

(Heinsdorf und Beck 2003). Es gibt eine ganze Reihe von Symptomen die während der 

allmählich fortschreitenden N-Sättigung auftreten können (Aber 1989, 2002, Mellert 

und Kölling 2006). Das vermehrte Auftreten von Nitrat im Sickerwasser als eindeutiger 

Hinweis auf eine Ökosystemstörung und für einen Schlüsselindikator der N-Sättigung 

angesehen (Aber 2002). Der Nitrataustrag im Sickerwasser bedeutet zusätzlich für den 

Wald einen Verlust von den Nährstoffen Wie z.B. Kalium, Calcium und Magnesium, 

die mit dem Nitrat verlagert werden (Ulrich 1994). Für das nachgelagerte System 

„Grundwasser“ bedeutet dies eine Befrachtung mit Nitrat, die aus der Sicht der Nutzung 

des Wassers als Trinkwasser eine Verunreinigung darstellt. 

Trotz der intensiven Bemühungen der letzten Jahrzehnte sind die Prozesse, die zum N-

Austrag führen und die die Größe dieses Flusses regulieren, nicht völlig verstanden 

(Aber 2002, Aber et al. 2002). Wenn unterschiedlich hoch N-belastete Ökosysteme 

untersucht werden, scheint die Größe des N-Eintrages der wichtigste Faktor zu sein. 

Dise und Wright (1995) haben 65 Waldbestände von Skandinavien bis Mitteleuropa 

untersucht; dabei wurden Bestände mit einer sehr niedrigen (1 kg N ha-1 a-1) bis extrem 

hohen (75 kg N ha-1 a-1) atmosphärischen N-Belastung in die Analyse einbezogen. 

Dabei konnte 69 % der Varianz des N-Austrages durch die Größe des N-Eintrages 
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erklärt werden. Der Erklärungsgrad konnte auf 87 % erhöht werden, wenn der pH Wert 

des Bodens berücksichtigt wurde. Borken und Matzner (2004) haben 57 Level II-

Flächen in Deutschland untersucht. Die Spanne der N-Deposition war mit 6,5 bis 35,4 

kg N ha-1 a-1 wesentlich geringer als in der Studie von Dise und Wright (1995). Der 

Erklärungsgrad der N-Einträge für den Nitrataustrag betrug lediglich 38 %.  

Wenn man kleinere Räume mit weniger differenzierten Stickstoffeinträgen betrachtet, 

bekommen andere, den Waldökosystemen inhärente Faktoren wie Bestandesart, 

Bestandesalter und Standorteigenschaften ein größeres Gewicht, was die Steuerung der 

N-Umsätze und damit auch der Nitratausträge betrifft. Mellert et al. (2005b) fanden zum 

Beispiel, dass die Nitrat-Konzentration unter der Wurzelzone stärker von Bestandestyp 

und der Substratgruppe beeinflusst wird als von der Höhe der N-Deposition. Darauf 

aufbauend wurde von Mellert et al. (2005a) ein System von Ökosystemklassen mit 

unterschiedlicher Nitrataustragsgefährdung aufgebaut. 

In der hier vorliegenden Studie werden die Ergebnisse einer Nitratinventur im 

nordwestlichen Niedersachsen (Raum Weser-Ems) vorgestellt. Wegen des hohen 

Viehbesatzes und der damit verbundenen NH3-Emission unterliegen die Wälder dieser 

Region einer hohen N-Deposition (Gauger et al. 2002). Die jährliche atmosphärische N-

Deposition auf der in dieser Region liegenden Level II-Fläche Augustendorf (Kiefer, 60 

a) betrug nach der Kronenraumbilanzierung 34,0 (± 5,8) kg ha-1 a-1, in der Periode 1993 

– 2003 (Mohr et al. 2005). Der Anteil des reduzierten N (NHx) an der N-Deposition 

betrug 64 %. Die Wälder in dieser Region sind von erhöhten N-Einträgen wegen der 

Standorteigenschaften besonders stark betroffen. Die Bestände stocken in dieser Region 

meistens auf schwach gepufferten, silikatarmen Böden (Meesenburg und Mohr 2005). 

Verluste an mineralischen Nährstoffen sind also besonders gravierend. Wegen der 

Knappheit dieser Nährstoffe sind die Folgen einer unausgeglichenen Nährstoffaufnahme 

besonders schnell zu erwarten (Oren und Schulze 1992).  

Im Untersuchungsraum sind die Standortverhältnisse und die N-Immissionen relativ 

homogen verteilt. Die Spanne des N-Eintrages reicht von etwa 15 kg ha-1 a-1 bis 40 kg N 

ha-1 a-1. Ziel der Untersuchung war es (1) das Ausmaß und die Verbreitung der N-

Sättigung in der Region zu bestimmen, (2) regulierende Faktoren zu finden, die den N-
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Status der Wälder bei einer intensiven N-Belastung und einheitlichen 

Standortverhältnissen steuern.  

Material und Methoden 

Auswahl der Untersuchungsflächen, Standorteigenschaften 

Die Untersuchung wurde im Nieders. Forstamt Ahlhorn zwischen Oldenburg i.Ol. und 

Cloppenburg durchgeführt. Bei der Auswahl der 50 Standorte wurden die Faktoren 

Baumart, Bestandesalter, Nährstoffversorgung und Wasserhaushalt der Böden 

berücksichtigt. 

Die Untersuchungsstandorte liegen auf 30 bis 50 m ü. NN im Zentrum des Weser-Ems 

Gebietes in den niedersächsischen Landkreisen Cloppenburg, Oldenburg und Vechta. 

Es handelt sich um eine flache, mit einem Waldanteil von ca. 10 % waldarme 

Landschaft zwischen den Flüssen Weser und Ems, die sich im Laufe der letzten 

Jahrzehnte zu einer landwirtschaftlich intensiv genutzten Region entwickelt hat. Nach 

Döhler et al. (2002) weist sie eine der bundesweit höchsten Nutztierdichten mit 

entsprechend hohen NH3-Emissionen auf.  

Das Untersuchungsgebiet liegt am Ostrand der atlantischen Klimaregion, die sich durch 

niederschlagsreichere Sommer und milde Winter auszeichnet. Die klimatischen 

Unterschiede halten sich trotz der von Norden nach Süden zunehmenden Distanz zum 

Meer mit Durchschnittstemperaturen zwischen 8,0 und 8,5°C in engen Grenzen. Die 

durchschnittliche Höhe der Niederschläge liegt zwischen 700 und 750 mm a-1.  

Die Wälder dieser Region stocken in der Regel auf landwirtschaftlich oft ungünstigen, 

nährstoffarmen Böden. Geologisches Ausgangsmaterial sind saalezeitlichen Talsande 

und Geschiebesande bzw. -lehme mit z.T. geringer Flugsandüberlagerung, die auf den 

grundwasserfernen Standorten in der Vergangenheit eine meist längere Heidenutzung 

erfahren haben und daher mehr oder minder podsoliert sind. Reichere Böden 

beschränken sich auf Moränenlagen, vereinzelte Senkenlagen mit Kontakt zu 

basenreicherem Grundwasser oder auf das Sandlössgebiet der Wildeshauser Geest. Der 

Wasserhaushalt ist bei unverlehmten Sanden meist sommertrocken, nur im tiefen 
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Unterboden mäßig frisch. Bei höheren Lehmanteilen ist der Wasserhaushalt frischer 

einzustufen, z.T. tritt auch schwache Pseudovergleyung auf. 

Aufgrund der relativ ungünstigen geologischen und nutzungsgeschichtlichen 

Ausgangssituation ist der Nadelwaldanteil im nordwestdeutschen Tiefland sehr hoch. 

Große Bereiche der Waldfläche wurden im Rahmen von Kompensationsmaßnahmen 

gegen atmogene Säure-Einträge gekalkt. 

Es wurden die Baumarten Kiefer, Douglasie (z.T. gemischt mit Fichte) und Eiche in die 

Untersuchung einbezogen. Untersucht wurden jeweils Jung- (< 30 Jahre) und 

Altbestände, (> 45 Jahre bei Kiefer und Douglasie; > 70 Jahre bei Eiche) (Tab. 1). Unter 

den Kiefernbeständen befand sich auch die Level II-Fläche Augustendorf. 

Die Standorte wurden nach Bodenart und Lagerungsverhältnisse sowie nach dem  

Geländewasserhaushalt entsprechend der niedersächsischen forstlichen 

Standortsaufnahme (NFP 1999) angesprochen und gruppiert. (Tab. 2).  

Tab. 1 Bestandesparametern 

Bestandeskategorie Anzahl Alter Höhe 

   J m 

Douglasie Jung 11 21,0 ±4,5 16,0 ±3,3 
 Alt 7 56,9 ±10,6 25,3 ±3,7 

Eiche Jung 6 21,7 ±3,3 10,0 ±0,8 
 Alt 5 115,2 ±8,4 28,4 ±4,6 

Kiefer Jung 8 21,8 ±4,9 10,9 ±2,5 
 Alt 13 57,6 ±23,2 19,2 ±3,2 

 

Die Bestandeshöhe wurde als Mittelwert der nächsten fünf Bäume um die Bohrpunkte 

gemessen (Mai – Juni 2004, Tab. 1). Bei einigen jungen Douglasienbestände war noch 

ein Schirm aus älteren Kiefern bzw. Douglasien vorhanden; im diesen Fällen wurde 

zusätzlich die Höhe des Schirmbestandes aufgenommen.  

Den Effekt der Bodenart konnte nur bei Douglasie überprüft werden, da die anderen 

Baumarten nur auf einer Substratgruppe vorkamen: die Kiefer auf Sandböden und die 

Eiche auf verlehmten Sanden. Der Effekt des Geländewasserhaushaltes konnte bei der 
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Douglasie untersucht werden; bei der Eiche wurden frische Standorte staufrischen 

gegenübergestellt. 

Tab. 2 Einstufung* der Standorte 

Standorteigenschaft Kategorie Ziffer der Bodenart bzw. 
Geländewasserhaushalt* 

Bodenart Sand 2.1, 2.2, 2.3, 2.4, 2.5, 2.6 3.1, 3.2 
 Verlehmter 

Sand 
2.8, 3.3 3.4, 3.5, 3.6, 3.7, 3.8, 4… 

Geländewasserhaushalt Staufrisch (36), 37, 38  
 Frisch  41, 42 
 Trocken 43 

* nach NFP, 1999 

Probenahme 

Der Probenahme für die Untersuchung der Nitratgehalte im Boden und in der 

ungesättigten Zone wurde im November und Dezember 2004 durchgeführt. In jedem 

Bestand wurden drei Bohrungen bis zum Grundwasser-Spiegel bzw. bis in 5 m Tiefe 

niedergebracht (Edelmann-Handbohrer, Fa. Eijkelkamp). Mit der Bohrung bis in 5 m 

Tiefe sollte eine Fließstrecke erfasst werden, die vom Sickerwasser in ein bis zwei 

Jahren durchflossen wird. Die folgenden Tiefen wurden beprobt: 0 – 0,3 m; 0,3 – 1 m, 1 

– 2 m, 2 – 3 m, 3 – 4 m und 4 – 5 m. Die Proben aus den drei Wiederholungen pro 

Standort wurden zu je einer Mischprobe pro Tiefenstufe vereinigt. Den Proben wurden 

jeweils am Tage der Probenahme zur Extraktion von Nitrat 1 N KCl-Lösung zugesetzt 

(100 ml Lösung, 100 g frischer Boden); nach 2 Stunden wurde abfiltriert. 

In 22 Beständen wurde der Grundwasserspiegel innerhalb der oberen 5 m gefunden. In 

diesen Beständen wurden das Grundwasser beprobt, sofort filtriet, und bis zur Analyse 

bei 4°C gekühlt.  

Chemische Analyse 

Die chemische Analyse der KCl-Extrakte erfolgte jeweils in der darauf folgenden 

Woche im Labor. Die Nitratkonzentrationen wurden mit einem kolorimetrischen 

Messverfahren (Skalar, Erkelenz) bestimmt (König und Fortmann 1996/1999). 



 5-7

Berechnungen und Dateninterpretation 

Nitratgehalt im Boden und Sickerwasserleiter 

Das extrahierte Nitrat wurde auf das Bodenvolumen pro ha und Tiefenstufe bezogen. 

Dabei wurden die Trockenraumdichten 1,4 und 1,5 g cm³ und Feinbodenanteile von 

100% für die Tiefenstufen 0,0 – 0,3 bzw. 0,3 – 5,0 m angenommen. 

Schätzung der Nitratkonzentration des Sickerwassers 

Das extrahierte Nitrat wurde auf das im Boden aktuell vorhandene Wasservolumen 

bezogen. Die auf dieser Weise errechnete „Bodenlösungskonzentration“ diente als 

Schätzung für die Nitratkonzentration des Sickerwassers. Bei den Bodenproben aus dem 

Bereich des Grundwasserspiegels waren die auf Bodenwasser bezogenen 

Nitratkonzentrationen den Nitratkonzentrationen im Grundwasser ähnlich (n = 22, r2 = 

0,76, Steigung der Regressionsfunktion = 0,96). 

Bei der Auswertung der Nitratkonzentrationen im Sickerwasser stand dessen Qualität 

für die Trinkwassergewinnung im Mittelpunkt. Es wurden die Nitratkonzentrationen in 

allen Tiefenstufen (1 bis 5 m) zusammengefasst; dabei wurden die einzelnen Tiefen als 

zeitliche Wiederholungen des Sickerwasserflusses aufgefasst. 

Schätzung des N-Austrages 

Die Sickerwasserrate wurde für die Level II-Fläche Augustendorf mit dem 

Wasserhaushaltmodel Simpel modelliert und mit Messdaten der Bodenwassergehalte 

validiert (Schaaf und Meesenburg 2005). Für die Jahre 2002 und 2003 wurde das Model 

anhand von Bestandesniederschlagsmessungen auf 13 der hier vorgestellten 

Untersuchungsbestände mit unterschiedlichen Baumarten und Altersstufen angewendet 

(Wendland 2004). Die Sickerwasserraten der 13 Bestände wichen um bis zu +17 und –8 

% von den Sickerwasserraten der Level II-Fläche ab. Auf die hier untersuchten      

Bestände wurden die von Wendland (2004) ermittelten Sickerwasserraten entsprechend 

Baumart und Bestandesalter übertragen. Zur Berechnung des Nitrataustrags mit dem 

Sickerwasser wurde die jährliche Sickerwasserrate mit dem Median der Nitratgehalte in 

der Tiefenstufe 1-5 m multipliziert.  
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Schätzung des N-Eintrags 

Die N-Einträge wurden auf Grundlage der Ergebnisse von Kronentraufemessungen in 

einem Teilkollektiv (13 Flächen) der Untersuchungsbestände geschätzt. In dieser 

Teilkollektiv gefundene Beziehung zwischen der Bestandeshöhe und N-Eintrag (Mohr 

et al. 2005) wurde auf alle Untersuchungsbestände übertragen. Die Ergebnisse von 

Mohr et al. (2005) zeigen dass der Eintrag von Ammonium und organischem Stickstoff 

in dieser Region vor allem durch die Baumhöhe gesteuert wird. Der 

Korrelationskoeffizient (r²) lag bei 0,81. Der wesentlich geringere Nitrateintrag dagegen 

war eher bauartenspezifisch: bei der Eiche war die Nitratfracht etwa so hoch wie im 

Freilandniederschlag, bei Douglasie lag sie ca. 40 % über dem Freilandniederschlag. 

Die Kieferbestände nahmen eine mittlere Stellung zwischen den Eichen- und 

Douglasienbeständen ein. Nach diesen Befunden konnte mit den Messdaten der 0 

Fläche und der Level II-Fläche die gemessene Einträge der anderen Bestände mit einer 

zufrieden stellenden Genauigkeit rekonstruiert werden (Abb. 1). 
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Abb. 1 Korrelation zwischen die gerechnete und gemessene N-Depositionswerten. 
(Nach den Ergebnisse des ANSWER Projektes, Meesenburg et al. 2005) 

Für die Untersuchungsbestände wurde ein jährlicher N-Eintrag auf der Basis der 

Bestandeshöhe und der Messergebnisse der Level II und 0 Fläche aus dem Jahr 

2003/2004 errechnet.  
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N-Bilanz 

N-Bilanzen für die Untersuchungsbestände wurden durch den Vergleich der geschätzten 

N-Einträge und der geschätzten Nitrat-Austräge berechnet. Dabei wurde unterstellt, dass 

der Stickstoff in Form von Nitrat ausgetragen wird. Diese Annahme basiert auf 

Befunden von der Level II-Fläche Augustendorf, wo in der Periode 1994-2004 92 % 

des N-Austrages in Form von Nitrat stattfand.  

Statistik 

Für die Anwendung von Varianz- und Korrelationsanalysen wurden die Nitratgehalte 

einer logarithmischen Transformation unterzogen, um eine Verteilung im 

Toleranzbereich der Normalverteilung zu erzeugen (Kolomogorov-Smirnov-Test). 

Anschließend konnten parametrische Testverfahren (MANOVA) angewendet werden 

bzw. konnte das Signifikanzniveau von Korrelationsanalysen errechnet werden. Um 

gefundene signifikante Effekte lokalisieren zu können, wurden der Tukey-HSD bzw. 

der Dunett-C Test angewendet. Die Analyse wurde mit SPSS 11.5 durchgeführt.  

Ergebnisse 

Nitratgehalte im Boden und Sickerwasserleiter 

Bodenart und Geländewasserhaushalt hatten in keiner Tiefe einen signifikanten Effekt 

auf den Nitratgehalt. Der Faktor Bestandesalter verursachte in jeder Tiefenstufe einen 

signifikanten Effekt (Abb. 1), der Faktor Baumart in jeder Tiefenstufe unterhalb von 1 

m: die Nitratgehalte unter Eiche lagen signifikant niedriger als die unter den 

Nadelbaumarten, wobei unter der Douglasie die Nitratgehalte tendenziell höher lagen 

als unter Kiefer (nicht signifikant). 

Nitratkonzentrationen im Sickerwassers 

Der Median der Nitratkonzentrationen lag bei 9,8 mg NO3-N L-1 (Abb.3). 86 % der 

Werte lagen oberhalb von 2,3 NO3-N L-1 (10 mg NO3 L-1), der von Mellert et al. 

(2005a) als Schwellenwert der N-Sättigung betrachtet wird. 31 % der Werte lagen über  
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Tiefenstufen  
0,0- 0,3 m 0,3 - 1,0 m 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

n = 50 n = 50 
 
 
 

1,0- 2,0 m 2,0 - 3,0 m 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

n = 49 n = 39 
 
 
 

3,0- 4,0 m 4,0 - 5,0 m 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

n = 34 n = 28 
 
 
 

Abb. 2 Signifikante Faktoren für den Nitratgehalt des Bodens bzw. der ungesättigten 
Zone in unterschiedlichen Tiefenstufen 
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11,3 mg NO3-N L-1 (50 mg NO3 L-1), also oberhalb des gesetzlichen 

Trinkwassergrenzwertes (BMJ 2001).  

Sowohl die Baumart als auch das Bestandesalter erwiesen sich als signifikanter Faktor 

in Bezug auf die Sickerwasserqualität. Bodenart und Geländehaushalt hatte wiederum 

keinen signifikanten Einfluss. Die Median der Nitratkonzentrationen unter den 

Eichenbeständen betrug 4,2 mg NO3-N L-1. Unter den Kiefernbestände wurde 

signifikant mehr Nitrat gefunden als unter Eiche, der Median lag bei 7,1 mg NO3-N L-1 

(Tab. 3). Noch höher lagen die Nitratkonzentrationen unter den Douglasienbeständen, 

der Median war hier mit 14,2 mg NO3-N L-1 doppelt so hoch und lag damit über dem 

Trinkwassergrenzwert. In Bezug auf die Nitratkonzentration im Sickerwasser war der 

Unterschied zwischen den beiden Nadelbaumarten auch signifikant. 
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Abb. 3 Häufigkeitsverteilung der Nitratkonzentrationen im Sickerwasser (1 – 5 m Tiefe). 

Gestrichelte Linie Zeigt den gesetzlicher Trinkwassergrenzwert (50 mg NO3 L-1) 

Tab. 3 Nitratkonzentrationen im Sickerwasser (1 – 5 m Tiefe). Median und 25er und 
75er Perzentil der Konzentrationen (Median, 25er Perzentil, 75er Perzentil) 

  Median  
25er 

Perzentil
75er 

Perzentil

                mg NO3-N L-1           . 

jung 11,1 5,8 16,0 Douglasie alt 21,7 15,3 34,3 

jung 1,4 0,8 4,1 Eiche alt 11,8 5,7 18,0 

jung 4,9 2,9 10,8 
Kiefer alt 9,4 4,6 16,6 
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N-Einträge und –austräge 

Die höchsten N-Einträge wurde für Douglasienaltbestände (29,7 ± 1,2 kg N ha-1 a-1), die 

niedrigsten für Eichenjungbestände (16,9 ± 0,5 kg N ha-1 a-1) berechnet (Abb. 4). Der 

Anteil der oxidierten N-Formen (NO3-N) war bei Douglasienjungbeständen am größten 

(32%), bei den Eichenaltbeständen am niedrigsten (15 %).  
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Abb. 4 Geschätzte N-Deposition bei unterschiedlichen Bestandesgruppen. 

Die Korrelation zwischen der N-Einträgen und NO3-Konzentration des Sickerwassers 

wurde tiefenstufenweise untersucht (Abb. 5.a). Mittlere Korrelationskoeffizient (r) 

betrug 0,57 (±0,07); dem entspricht ein Erklärungsgrad der Varianz von 33%. Die 

Korrelation war in allen Tiefenstufen signifikant (p<0,01). Die Korrelation (r) zwischen 

Sickerwasser-Nitratkonzentrationen und Eintrag von NH4 und Norg, lag im Schnitt 0,48 

(±0,10). Die Korrelationen wurde auch für jeden Baumart einzeln berechnet (Abb. 5.b, 

c, d): die höchste Korrelationswerte (r) wurden bei der Eiche (0,68 ± 0,16) gefunden, 

dagegen wurde bei der Kiefer, abgesehen von der Tiefe 4 – 5 m, kein signifikanter 

Zusammenhang mit der N-Eintrag beobachtet. 

Die geschätzten mittleren N –Austräge (Median) lagen zwischen 2,5 kg ha-1 a-1 (junge 

Eiche) und 48 kg ha-1 a-1 (alte Douglasie). Die Varianz der Austräge war hoch. 

bc          d         a         cd           a         b 
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Abb. 5 Korrelation zwischen das Nitratkonzentration im Sickerwasser, und geschätzte 
atmosphärische N-Deposition, in unterschiedlichen Tiefenstufen. a, alle 
Baumarten; b Douglasie; c, Eiche; d, Kiefer. Die dünne und die gestrichelte Linie 
zeigen das Signifikanzniveau 0,05 bzw. 0,01 

 

Bei Eichen und jungen Kieferbeständen konnte eine Netto-N Akkumulation beobachtet 

werden. Junge Douglasie und alte Kieferbestände hatten im mittel eine ausgeglichene 

N-Bilanz. Die alten Douglasien fungierten meist als Netto-N-Quelle.  
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Abb. 6 Geschätzte mittlere atmosphärische N-Deposition und NO3-N Versickerung. 
Gepunktete und gestrichelte Linien zeigen die Schwellenwerte der 
Nitratversickerung für nicht N-gesättigte bzw. auf hohem Niveau N-gesättigten 
Bestand (Nach BML 2000)  

Diskussion 

Die gefundene Nitratgehalte im Boden und Nitratkonzentrationen im Sickerwasser sind 

generell als sehr hoch einzustufen. Wesentlich niedrigere Werte wurden in Bayern 

bestimmt: Mellert et al. (2005a) berichten dass ca. 30% der Bestände mehr als 10 mg 

NO3 L-1 (2,3 NO3-N L-1) aufgewiesen haben, der Trinkwassergrenzwert (50 mg NO3 L-

1) wurde lediglich im 8 % der Fälle überschritten. Die entsprechenden Anteile sind in 

dieser Studie 96% und 60 %.  

Weder das Substrat noch die Geländewasserhaushalt hatten einen signifikanten Effekt 

auf den Nitratgehalt des Bodens, bzw. die Nitratkonzentrationen im Sickerwasser. Dass 

scheint die Ergebnisse von Mellert et al. (2005a und b) zu widersprechen. Es ist 

allerdings zu berücksichtigen, dass im Raum Weser-Ems untersuchte Standortspektrum 

verhältnismäßig eng war: es umfasst nur Sande und leicht verlehmte Sande bzw. 

trockene, frische und staufrische Standorte. Auch die Übergänge zwischen diesen 

Kategorien erwiesen sich als ziemlich fließend: eine klare Abgrenzung der 

Standortsklassen war nicht möglich.  

Der Faktor Bestandesalter verursachte in jeder Tiefenstufe einen signifikanten 

Unterschied, und bei allen Baumarten wurden unter Altbeständen höhere Nitratgehalte 
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im Boden als unter Jungbeständen gefunden (Abb. 1). Ähnlich war es bei dem 

Sickerwasser: alte Bestände lieferten generell weniger gute Sickerwasserqualität als 

Jungbeständen. Dieser Unterschied war besonders bei der Eiche ausgeprägt: der 

Medianwert unter den Altbeständen war 8,5-mal so hoch als der von Jungbeständen. 

Dieses Verhältnis lag bei den Nadelbaumarten um 2 (Tab. 3). Allerdings war bei den 

Nadelbaumarten der Altersunterschied zwischen den Altergruppen nicht so groß wie bei 

der Eiche (Tab. 1) 

Dieses Ergebnis entspricht den Erwartungen und hat wahrscheinlich mehrere Gründe: 

1. Jungbestände wachsen schneller und bilden vergleichsweise viel N-reiche Biomasse 

(Blatt-, Nadelmasse und Astholz). Dementsprechend bleibt der N-Bedarf der 

Altbestände deutlich unter dem von Jungbeständen. Nach der Schätzungen von 

Jacobsen et al. (2003) solange eine Fichtenbestand in der ersten Dekade jährlich etwa 17 

kg N pro ha festlegt diese Menge sinkt bei 100 Jährigen Bestände auf 2 – 2,5 kg ha a-1. 

2. In der Region Weser-Ems gibt es eine lineare Korrelation zwischen Baumhöhe und 

N-Deposition (Mohr et. al. 2005). Altbeständen sind nicht nur höher als Jungbestände, 

sondern sind wahrscheinlich schon länger dem hohen N-Eintrag ausgesetzt. Nach der N-

Sättigungs-Theorie von Aber (1989, 2002) kommt es zur N-Versickerung erst nach der 

Ausschöpfung der Pufferfähigkeit des Waldökosystems; d. h. zwischen hohem Eintrag 

und beginnendem Sickerwasseraustrag an Stickstoff gibt es eine Verzögerungsphase, 

die von den Altbeständen möglicher weise schon durchlaufen wurde.  

3. Die Bestandesgründung war bei allen untersuchten Jungbeständen mit einer 

intensiven Bodenbearbeitung verbunden (Tab. 4). Zum Teil wurden der Schlagabraum 

und der Auflagehumus zu Wällen zusammengeschoben, zum Teil wurde flächig 30 – 80 

cm tief gepflügt. Nach dem Abschieben des Schlagabraumes und des Auflagehumus ist 

zu erwarten, dass sich zunächst ein Vorrat an organischer Substanz im Oberboden und 

im sich bildenden Auflagehumus aufgebaut wird und dass deshalb nur wenig Stickstoff 

ausgetragen wird. Auf gepflügten Flächen ist dieser Effekt der Bodenbearbeitung 

vermutlich nicht so ausgeprägt, weil Auflagehumus und Ah-Horizont auf der Fläche 

verbleiben. Im vorliegenden Fall wurden jedoch keine Unterschiede zwischen den 

Flächen, auf denen der Schlagabraum und der Auflagehumus abgeschoben wurden und 

denen, die gepflügt wurden, gefunden. Vitousek und Reiners (1978) haben in ihrer 
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„Nährstoff-Rückhaltungstheorie“ dargestellt, dass nach einer tief greifenden Störung 

des Ökosystems in der Aufbauphase die Nährstoffe zurückgehalten werden und nur 

nach der Erholung des Ökosystems ein Verlust von wichtigen Nährstoffen zu erwarten 

ist. 

Tab. 4 Anzahl der unterschiedlichen Bodenbearbeitung bei den untersuchten 
Jungbeständen 

Baumart abgeschoben gepflügt

Douglasie 5 3 
Eiche 4 1 
Kiefer 1 4 

 

Die Baumart hatte in der vorliegenden Untersuchung einen signifikanten Effekt auf die 

N-Austräge. Die Reihenfolge war Douglasie > Kiefer >> Eiche, Borken und Matzner 

(2004) fanden bei einer Auswertung von Level II-Flächen in Deutschland ebenfalls 

einen Bauarten-Effekt. Ähnlich wie hier fanden sie unter Fichte (ähnlich zur 

Douglasien) die höchsten N-Austräge, gefolgt von Eichen/Buchenbeständen; die 

niedrigsten Austräge gab es unter Kieferbeständen. Mellert et al. (2005.a) fanden in 

Bayern eine ähnlich niedrigen N-Austrag unter Kiefernbeständen. In beiden Studien 

wird darauf hingewiesen, dass der Einfluss der Baumart mit der regionaler Verbreitung 

der jeweiligen Baumarten und der räumlichen Verteilung der N-Deposition verknüpft 

ist. In der hier vorliegenden Studie waren die klimatischen Verhältnisse einheitlich. Die 

Nährstoffversorgung und der Geländewasserhaushalt hatten keinen signifikanten 

Einfluss. Die gefunden Unterschiede sind also wahrscheinlich auf unterschiedlichen N-

Kreislauf dieser Baumarten zurückzuführen.  

In den Douglasienbeständen waren die N- Depositionsraten am höchsten. Die 

Douglasienjungbestände werden mit ähnlicher Menge von N belastet wie die Kiefern- 

und Eichenaltbestände. Der Grund dafür liegt einerseits in dem schnelleren Wachstum 

der Douglasie und zum andern wurde die Douglasie häufig unter den Schirm eines 

Altbestandes gepflanzt, dessen Höhe für die Berechnung der Deposition benutzt wurde. 

Die Nitrat-Deposition war bei den Douglasien höher als bei den anderen Baumarten. 

Das Nitrat wird zu einem geringeren Grad als Ammonium in den Kreislauf 
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eingeschleust (z.B. Hagedorn et al. 2000); dies kann ein weiterer Grund für die hohen 

Nitratausträge unter der Douglasie sein.  

Die N-Deposition erklärt 33% der Varianz der Nitratkonzentration im Sickerwasser 

(Abb. 5.a). Da die Sickerwasserraten unter den verschiedenen Beständen im Vergleich 

zu den Nitratkonzentrationen relativ wenig variierten (Wendland 2005), dürfte die 

erklärte Varianz des Nitrataustrages der erklärten Varianz der Nitratkonzentration 

ähnlich sein. Borken und Matzner (2004) haben ähnliche Beziehungen zwischen N-

Input und Output gefunden.  

Bei den Eichenbeständen wurde eine vergleichsweise enge Korrelation zwischen N-

Eintrag und Austrag gefunden; dies beruht auf dem großen Unterschied in der Höhe der 

Jung- und Altbestände im Zustand der Humusauflagen in der untersuchten 

Bestandeskollektiv. Die geringe Korrelation zwischen N-Eintrag und Austrag bei der 

Kiefer ist wahrscheinlich auf die sehr unterschiedliche Bestandesstruktur in den 

verschiedenen Altersgruppen zurückzuführen: mehrere Altbeständen mit einem 

geringen Bestockungsgrad enthielten bereits zusammenhängende Grass- und 

Krautschicht bzw. Strauchschicht (Blau und Brombeere), bei einigen sogar eine zweite 

Baumschicht mit Birke und Eiche. Dies wirkt nicht nur auf die N-Aufnahmefähigkeit 

der Baumbiomasse aus, sondern kann auch die Humusauflage ändern. In 7 von 13 

untersuchten alten Kieferbeständen konnte die Humusauflage als Rohhumus mit 

unterschiedlichem Feinhumusanteil eingestuft werden, in 6 Fällen war Grasfilz-Moder 

zu finden. Solche Unterschiede in der Humusform weisen auf unterschiedlicher N-

Kreisläufe hin, die zu den unterschiedlichen Nitratversickerungsraten führen können, 

auch bei ähnlicher N-Deposition. Lovett et al. (2004) haben die N-Haushalt von 

mehreren Baumarten in Nord-Amerika verglichen. Dabei fanden sie, dass die N-

Umsatzraten im Boden unter der Hemlocktanne  (Tsuga canadensis L.) geringer waren 

als unter Zuckerahorn (Accer sachharum Marsch). Als Folge davon fanden sie 

Unterschiede im N-Gehalt und C:N Verhältnis in Blättern bzw. Nadeln, im Humus und 

Mineralboden, im mikrobiologischen Potential der N-Mineralisation sowie in der 

Nitratversickerung aus der Humusauflage. 

Die Korrelationen zwischen N-Eintrag und Nitratgehalten variierte stark mit der Tiefe. 

Dies kann auf die hohe zeitliche Varianz der Nitratkonzentrationen im Sickerwasser 
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zurückgeführt werden. Aber et al. (2002) weisen darauf hin, dass der Zusammenhang 

zwischen N-Eintrag und Nitrat-Austrag kann durch das „Rauschen“ klimatischer und 

anderer Störeffekte überlagert werden kann.  

Nach der Klassifizierung vom BMVEL (2000) können lediglich die jungen 

Eichenbestände als nicht N-gesättigt eingestuft werden. Die junge Kieferbestände gelten 

als gesättigt auf niedrigem Niveau, bei der Mehrheit der übrigen Bestände lag der 

Nitrataustrag über 15 kg N ha-1 a-1; damit sind sie als N-gesättigt auf hohem Niveau 

einzustufen (Abb. 6). Für alte Douglasienbestände wurde eine mittlere 

Versickerungsrate von 48 kg N ha-1 a-1 ermittelt. Dieses gilt als extrem hoch. Sogar die 

N-Austräge von alten Kiefern und jungen Douglasien (im Mittel 24 bzw. 25 kg N ha-1 a-

1) sind sehr hoch. In einem der Kiefernaltbestände, der als Level II-Fläche Augustendorf 

schon seit 1993 beobachtet wird, wurde in der Periode 1993-2004 im Mittel 32 kg h-1a-1 

Nitratversickerung gemessen. In den Jahren 2002-2004 betrug dieser Wert sogar 66,5 

kg N ha-1 a-1. Ähnlich hohe N-Austräge wurden in den Niederlanden unter ähnlichen 

Standortverhältnissen unter Kiefer (49 - 56 kg N ha-1 a-1) und unter Douglasie (27-44 kg 

N ha-1 a-1) gefunden (Boxman et al. 1995) 

Die jungen Eichenbestände akkumulierten etwa 14 kg N ha-1 a-1. Dies entspricht 80 % 

des N-Eintrags. Hagedorn et al. (2000) fanden ähnliche Verhältnisse bei anderen nicht 

N-gesättigten Waldökosystemen. Die jungen Kieferbestände speicherten im Mittel 6 kg 

N ha-1 a-1 auf. Dies entspricht etwa 30 % des mittleren Eintrages. Die alten 

Eichebestände und jungen Douglasienbestände hatten im Mittel eine ausgeglichene N-

Bilanz (2 und 1,5 kg mittlere N-Speicherung – respektive). Alte Kiefer und 

Douglasienbestände fungierten sogar als Netto-N-Quelle, denn die mittleren N-Austräge 

überstiegen die N-Einträge um 8 bzw. 28 kg N ha-1 a-1 (Abb. 6). Andere Studien 

berichten über eine N-Speicherung, auch wenn die Einträge hoch waren (z.B. Peterjohn 

et al. 1996, Dise et al. 1998, Borken und Matzner 2004). Ähnliches wurde sogar nach 

künstlich erhöhtem N-Eintrag beobachtet (Meesenburg et al. 2004, Bredemeier et al. 

1998); allerdings gab es in der letzteren Studie für zwei Bestände mit einer negativen N-

Bilanz, bei denen die N-Einträge extrem hoch waren (50 – 60 kg N ha-1 a-1). Berg und 

Verhoef (1998) beobachteten bei einem Kieferbestand in den Niederlande 

(Wekeromsche Zand) sogar einen Netto-N-Verlust von 113 kg ha-1 a-1. Für die Level II-

Fläche Augustendorf wurde in der Periode 1993 – 2004 im Mittel eine ausgeglichene N-
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Bilanz gefunden. Allerdings fungierte das System in den ersten 8 Jahren als eine N-

Senke. Durchschnittlich 16 kg und damit etwa 50 % des N Eintrages wurde gespeichert. 

In den drei Jahren 2002-2004 hat das System dagegen etwa 37 kg N ha-1 a-1 mehr 

verloren als eingetragen wurde. Wahrscheinlich ist die N-Sättigung mit extrem hohen 

Schwankungen des Nitrataustrags verbunden: dies bestätigt auch die große Varianz der 

Nitratkonzentrationen zwischen den einzelnen Tiefenstufen. Daraus folgt, dass im 

konkreten Fall die Vorhersage der Nitratkonzentration nicht einfach ist. 
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Abb. 7 Unterschiedliche Pufferfähigkeit der Laub und Nadelbaumbestände gegenüber 
erhöhten NH4- und Norg-Deposition. Bestandesgruppen-median der N-Bilanzen in 
Abhängigkeit von Bestandesgruppen-median des N-Eintrages.  

Nach Berg und Verhoef (1998) wird der weitgehend geschlossene N-Kreislauf eines 

durch antropogene N-Einträge  unbeeinflussten Waldökosystems durch die allmähliche 

N-Sättigung zu einem „open flow“ System umgewandelt; d.h., das deponierte 

Ammonium plus Norg wird zu Nitrat umgewandelt und verlässt mit dem Sickerwasser 

das System. Diese Vorstellung wird von unseren Ergebnissen bestätigt (Abb. 7). Das 

Verhältnis zwischen NH4+Norg Deposition und N-Bilanz (Medianwerte) befinden sich 

auf einer Linie, von den jungen Eichen (nicht N-gesättigt) über junge Kiefer-, 

Douglasie- und alte Kieferbestände (zunehmend N-gesättigt) bis zum alten Douglasien 

(N-gesättigt auf hohem Niveau) (r² = 0,90). Die alten Eichenbestände fallen aus der 

Reihe. Das bedeutet, dass die gefunden Unterschiede in der Sickerwasserqualität 

zwischen Douglasie und Kiefer mit der höheren N-Einträgen bei der Douglasie zu 

erklären ist. Dagegen ist der Unterschied zwischen den Nadelbaumbeständen und Eiche 

wahrscheinlich auf einen strukturellen Unterschied zurückzuführen. Der N-Kreislauf 
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von Eichenbeständen ist anscheinend gegenüber der N-Belastung besser gepuffert und 

kann einen höheren Anteil des N-Eintrages akkumulieren. Ähnliches wurde bei Borken 

et al. 2004 beobachtet: Buchenbestände konnten mehr N speichern als Fichtenbestände. 

Allerdings zeigen Studien in hoch mit N-gesättigten Regionen (z.B. Horvath et al. 

2005), dass sogar schonende forstliche Eingriffe starke N-Austräge verursachen können. 

Deswegen ist es weiterhin fraglich, ob die höhere N-Akkumulationsfähigkeit der 

Eichenbestände nicht zu höheren N-Verlusten bei der Holzernte bzw. Neuaufforstung 

führt. 

Neben diese Erwägungen müssen die Unsicherheiten um die Größe der N-Ein und 

Austräge erwähnt werden: 

1. Aber et al. (1989) postulieren bei zunehmender N-Sättigung steigende 

Denitrifikationsraten. Butterbach-Bahl et al. (2002) haben in einem mit erhöhten N-

Deposition belasteten Fichtenbestand 14,9, in einem Buchenbestand 15,2 kg ha-1 a-1 

gasförmige N-Verlust gemessen. Die Denitrifikationsrate wurde von Meesenburg et al. 

(2005) für die Level II-Fläche Augustendorf auf etwa 10 kg N ha-1 a-1 geschätzt. Diese 

Befunde könnten bedeuten, dass durch die Berücksichtigung der Denitrifikation die in 

vorliegender Studie errechneten N-Bilanzen in negative Richtung (niedrigere N-

Retentionsraten) verändern könnten. 

2. In 2002-03 erfolgte in Augustendorf parallel zu der Kronentraufemethode die 

Messung der N-Einträge mit mikrometrologischen Methoden (Dämmgen et al. 2005). 

Dabei wurde etwa 40% höhere inorganische N-Einträge als mit der 

Kronentraufemethode ermittelt (Mohr et al. 2005). Dieser Befund heißt, dass die 

gesamten N-Einträge auf der Level II-Fläche Augustendorf anstatt 35 eher etwa 55 

kg N ha-1 a-1 betragen könnten. Dieses Ergebnis würde die in vorliegender Studie 

errechneten N-Bilanzen in positive Richtung (höhere N-Retentionsraten) verändern.  

Schlussfolgerungen 

Nach der Forsteinrichtungsdaten der Staatlichen Wälder aus 1998 und nach den 

Ergebnisse der vorliegenden Studie, könnten in Forstamt Ahlhorn 28 % der Wälder als 

nicht N gesättigt, 50 % als N-gesättigt auf niedrigem Niveau, und 22 % als N-gesättigt 
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auf hohem Niveau eingestuft werden. Die Selbe Verhältnisse für die Region Weser Ems 

(Forstamte: Ahlhorn, Bederkesa, Hasbruch, Palsterkamp, Lingen, Neuenburg) wäre 24, 

41 und 35 %. Damit ist die Annahme der fortgeschrittene und verbreitete N-Sättigung 

im Wälder der Raum Weser Ems ist bestätigt. Es konnte keine Standorteigenschaft 

gefunden werden die N-Sättigungsgrad signifikant beeinflusst. Mit dem Alter des 

Bestandes nimmt die N-Sättigung zu. Signifikante Unterschiede wurden auch unter 

Baumarten gefunden: in der Reihenfolge Eiche, Kiefer und Douglasie nimmt der 

Nitrataustrag mit dem Sickerwasser zu. Der Unterschied zwischen Douglasie und Kiefer 

kann mit unterschiedlichen N-Einträgen erklärt werden. Bei den Eichenbestände 

scheinen die erhöhte N-Einträge besser gepuffert werden zu können. Es ist aber nicht 

auszuschließen, dass spätestens mit der Endnutzung der Eichenbestände ein Teil des im 

Boden akkumulierten Stickstoffs wieder abgegeben wird.  
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Einführung
Die atmosphärische N-Deposition: zur Zeit 
wahrscheinlich die größte Gefahr für die 
Stabilität der Waldökosysteme in Deutschland. 
In dieser Untersuchung wurde die NO3

-

Konzentration des Sickerwassers untersucht:

•beste Indikator für Stickstoffsättigung 
•direkte Gefährdung der Trinkwasserqualität

Bestandesspezifische NO3
--

Versickerung im Raum Weser-Ems
Balázs Horváth, Henning Meesenburg, Karl Josef Meiwes

Niedersächsische Forstliche Versuchsanstalt
Grätzelstr. 2, 37079 Göttingen, bhorvath@emk.nyme.hu

Material und Methoden
Untersuchungsgebiet: Weser-Ems

• größte NH4 Deposition in Deutschland

•geringe Sorptionskapazität und nährstoffarme Böden

=> Hohes Risiko für Instabilität
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6 Tiefenstufen:

Wurzelzone
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Im FA Ahlhorn wurde 54 Bestände 
ausgewählt.
•Pro Bestand 3 WH => Mischprobe

•Vor Ort mit 1M KCl extrahiert 

•Im Labor: NH4+, NO3
- bestimmt

Ergebnisse

In Betracht gezogenen Bestandesparameters: 
•Alter [Jung (<25 j); Alt (>60 j) + mAlt (40 – 50 j) nur 
bei der Kiefer]

•Baumart [Kiefer; Eiche; Douglasie + Fichte]

•Bodenart [Sand; verlehmter Sand]

•Bodenfrische [trocken, frisch, staufrisch/feucht] 

In der Hauptwurzelzone (0-1m): keine der 
untersuchten Bestandesparameters hatte eine 
signifikante Auswirkung auf den  NO3

- - Gehalt 
des Bodens. Abb. 1 (ausgenommen: signifikanter 
Kreuzeffekt zwischen Baumart und Baumalter)

In der Versickerungszone (unter 1 m): sowohl Baum-
alter als auch Baumart hatte einen signifikanten 
Einfluss auf die NO3

- Vorräte.  (Abb. 2)

Abb. 1 Nitratvorrat in der Hauptwurzelzone (0-1 m) 
(Mittwrt, Stabw, Post-Hoc Tukey; P < 0,05)
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Abb. 2 Nitratvorrat in der Versickerungszone
(Median, MAD, Kruskal-Wallis-H; P < 0,05)

Fazit
•Vorstellung über allgemein hohe NO3

- - Konzentrationen im Sickerwasser wurde bestätigt

•Baumalter als signifikanter Faktor ist nicht überraschend: mit dem Alter nimmt die N-Deposition zu* und die N-
Aufnahme durch die Biomasse ab

•Die Ursache des Baumarteffektes muss noch weiter analysiert werden: zur Zeit laufen Untersuchungen zum 
Nitrifikationspotenzial der Humusauflage und des oberen Mineralbodens
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Einführung

Die Baumkronen gelten als eine 
Senke für die atmosphärische 
N-Deposition. Zur Erklärung der 
relativen N-Aufnahme von 
Nadeln bzw. Blättern und von 
Zweigen wurde ein Modell-
versuch im Labor durchgeführt. 
Dabei wurden Kiefern- und 
Eichenzweige in eine 15N-
markierte Lösung gelegt, und 
anschließend die N-Aufnahme 
gemessen. 

Material und 
Methoden

An den frisch beprobten 
Zweigen wurden die Schnitt-
stellen mit Parafilm versiegelt. 
Die Zweige wurden  in einer 1l 
Plastikflasche eingewogen. 
Nach einstündigen Vorwaschen 
mit Aqua demin. wurden die 
Zweige mit 98% 1000 µmol/l 
15NH4Cl Lösung 24 h 
geschüttelt. Anschließend 
wurde die Lösung abfiltriert und 
darin NH4

+ bestimmt.
Das Pflanzenmaterial wurde 
getrocknet, nach Nadeln, bzw. 
Blättern und Zweigen getrennt, 
und auf Nt- und  15N-Gehalt 
analysiert.

Ergebnisse und 
Diskussion
Über den Nt-Gehalt und die 
15N-Markierung in den  
Pflanzenkompartimenten wurde 
die N-Aufnahme aus der 
Lösung berechnet. Sie ist in 
Abb.1 als Anteil des 
Gesamtstickstoffgehaltes 
dargestellt.

Abschätzung der direkten NH4
+-Aufnahme 

im Kronendach mittels 15N-Markierung 
Balázs Horváth*, Henning Meesenburg*, Friedrich Beese**

**Institut für Bodenkunde und Waldernährung 
*Niedersächsische Forstliche Versuchsanstalt

Grätzelstr. 2, 37079 Göttingen, Balazs.Horvath@nvf.gwdg.de

Bei der Eiche war der Anteil des 
aus der Lösung aufge-
nommenen N höher als bei der 
Kiefer. Die fehlende Wachsschicht 
auf der Rückseite der Eichen-
blätter kann einer der Gründe 
dafür sein. 

Auch die Zweige nehmen N auf. 
Ein Teil davon kann passiv, an der 
Rinde gebunden werden ein Teil 
kann bis zum Xylem gelangen. 

Bei der Kiefer wurde das  
Verhalten der ein und zwei-
jährigen Nadeln und Zweige mit-
einander verglichen (Abb. 2). 
Zweijährige Nadeln nehmen 
mehr N auf als einjährige. Bei 
der kurzfristigen N-Aufnahme ist 
offenbar die Benetzbarkeit und die 
Durchdringbarkeit der Oberfläche 
(Jg1<Jg2) wichtiger als die 
biologische Aktivität (Jg1>Jg2).

Die N-Aufnahme von 1g „Modell-
Baumkrone“ wurde berechnet 
(Abb. 3).  Der Eiche nimmt bis zu 6 
mal mehr N auf als die Kiefer. Dies 
liegt nicht nur an den höheren 
Aufnahmeraten von Blättern und 
Zweigen der Eiche (siehe Abb. 1), 
sondern auch an dem höheren 
Anteil der Blattmasse an der 
„Modell-Baumkrone“ der Eiche  im 
Vergleich zur Kiefer. 

Die aus der Lösung 
aufgenommene N-Menge (errech-
net über die N-Konzentrations-
abnahme in der Lösung) wurde mit 
der in den Pflanzenteilen 
gefundenen lösungsbürtigen N-
Menge (errechnet über die 15N-
Markierung) ver-glichen (Abb. 4).  
Die  Widerfindungsrate von etwa 
100 % bei der Kiefer ergibt ein 
schlüssiges Bild, die Ursachen für 
die niedrige Wiederfindungsrate
bei der Eiche sind noch nicht 
geklärt. 
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Abb. 1 Der lösungsbürtige N-Anteil in 
verschiedenen Pflanzenteilen. (n=4)

Abb. 3 N-Aufnahme einer  „Modell-
Baumkrone“ (n=4)

Abb. 4 Wiederfindungsrate des aus der 
Lösung aufgenommenen N in den 
Pflanzenteilen. Median, Min. - Max. (n=4)

Abb. 2 Der lösungsbürtige N-Anteil in 
verschiedenen Nadeljahrgängen der 
Kiefer. (n=4)
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Introduction
There is a general 
demand for enhancing the 
nutrient supply by 
reconstructing degraded 
forest sites. Compost 
could be a solution, but 
there are several risks. 
Biggest of them is the 
overloading of the 
ecosystem with N.  

Impact of Compost Applications in 
Acidified and N-Saturated Forests

B. Horváth1, N. P. Lamersdorf 2, G. Raben3, and W. Borken4

Treatment

SEEDLING + LIME + COMPOSTV4

SEEDLING + COMPOSTV3

SEEDLING + LIMEV2
SEEDLINGV1

CONTROLV0

Materials and Methods
Seedlings were planted in “holes”
prepared by mixing organic layer (and 
compost by V3 and V4) into the mineral 
soil (“LoBo-treatment”)

Sites Both strong degraded: low pH, low base saturation, 
high atmospheric pollutions
Olbernhau: mountain site (Erzgebirge/Saxony/Germany), 
old Norway spruce stand, atmospheric N-input: ca. 35 kg 
ha-1 a-1

Laußnitz: plane site  (Saxony/Germany), old pine stand, 
atmospheric N-input: ca. 17 kg ha-1 a-1

Results and Discussion

Conclusions

Mature compost made from organic 
household waste was applied in stripes 
(20 % of the area). Rate: 7.5 kg /m² in 
stripe. N input: 120 kg ha-1 Norg
+ 20 kg ha-1 Ninorg

• After compost application increased nitrate leaching was observed.

• Nitrate leaching could be mitigated: At the more N saturated site (Olbernhau) by mixing
compost into the mineral soil, at the less N saturated site (Laußnitz) by lime addition.

• However considering the whole area (s+c+bc) the total N leaching was not dependent on the
compost application itself but much more on the soil disturbance caused by site preparation 
and planting operation.

Ca(Mg)CaO3, 500 g / “seedling hole” (2 Mg ha-1)
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Seepage Water sampled at 60 cm 
soil depth, in total for a 15 month period
under the seedlings (s)
under the compost stripes (c)
between the compost stripes (bc)

a     b       b     b      b

a      b       b     b       b
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Untersuchungen zur N-
Aufnahme im Kronenraum von 

Waldbeständen

Balázs Horváth 

Niedersächsische Forstliche 
Versuchsanstalt

Eine Teilarbeit des UBA Forschungsprojektes:

„Bestimmung von Ammoniakeinträgen aus der Luft 
und deren Wirkungen auf  Waldökosysteme“

Teilnehmer:

NFV (N-Deposition durch klassische Ökosystem-
bilanzierung)

FAL-AOE, Braunschweig (N-Aufnahme mit 
mikrometeorologischen Methoden) 

Landwirtschaftskammer Weser-Ems
(Regionalisierung der Messergebnisse)

Einführung - Projektvorstellung



Untersuchungsgebiet

Nord-West Deutschland, Landkreis Cloppenburg

Größte Viehdichte Deutschlands: größte NHx
Emission bis zu 130 kg/ha/Jahr

Untersuchte Bestände

HEEIAx28-1153Eiche
AUFDAx25-753Fichte-Douglasie

AUKI/Ax/Wx13-1216Kiefer
BezeichnungAlterAnzahlBaumart

Einführung - Projektvorstellung

N-Aufnahme im Kronenraum
• die Aufnahme ist direkt nicht messbar

• die  klassische Methode: Kronenbilanzmodelle

Draaijers -Erisman Kronenbilanzmodell (1995)

• Beruhigt auf dem Vergleich zwischen den 
Freiland- und Bestandesniederschlag

Einführung - Problemstellung



• K, Ca, Mg, Cl, trockene Deposition wird mit dem 
„Na-Faktor“ geschätzt.

• K, Ca, Mg Leaching: entweder zur schwachen 
Säuren gebunden oder ausgetauscht

• der N gelangt in die Pflanzen in Form von NH4
+, 

„ausgetauscht“ gegen andere Kationen

• auch H+ wird „eingetauscht“; nur die Gesamt-
menge ist berechenbar

Einführung - Problemstellung

Draaijers-Faktor (DF)

H+ - Austauschaktivität 

NH4
+ - Austauschaktivität

 

Einführung - Problemstellung

Vermutlich abhängig von:

•Niederschlagskonzentration
•Baumart
•Baumalter
•Ernährungssituation



Ansatz nach Van der Maas et al. 1991

Materialien und Methoden

4Pro Bestand wurden Hauptzweige von 6 
verschiedenen Bäumen geschnitten.

4Die Zweige wurden zerschnitten und die 
Schnittstellen versiegelt. 80 g Frischeinwaage.

4Vorwaschen: 1 Stunde mit demin. Wasser 
geschüttelt.

4Mit den „Messlösungen“ 24 Stunden geschüttelt.

Einführung - Materialien und Methoden

NaCl NH4Cl HCl

1000 µMol

HClNaCl NH4Cl

100µMol

Blindproben

Einführung – Materialien und Methoden



4Anschließend wurden die Lösungen abfiltriert, bis 
zur Messung im Kühlraum gelagert. 

4Die Zweigen werden bei 60 °C getrocknet, 
Blätter/Nadel und Ästen getrennt gewogen.

Folgende Messungen wurden durchgeführt:

pH, TOC, TON, NH4
+, NO3

-, P, Na, K, Mg, Ca, Al, 
Fe, Cl, Alkalinität

Einführung – Materialien und Methoden

Interaktion zwischen Lösung und Pflanze

1. Diffusion aus dem Pflanzensaft in die Lösung

2. Kationenaustausch: gegen H3O+ bzw. NH4
+

K+, Ca2+, Mg2+

NH4
+ bzw. H3O+

RCOO- +  K+, Ca2+, Mg2+

Einführung – Bereschnung



Zwei rechnerische Wege

1. Konsum
• Über die Abnahme der H3O+ bzw. NH4

+ Konz. in 
den HCl bzw. NH4Cl Lösungen 

• Die Diffusion wird durch  die NaCl Lösung 
geschätzt

2. Kationenmenge
• Über  K, Ca, Mg Konzentration  in der HCl bzw. 

NH4Cl Lösung
• Der Diffusion wird mit dem Kationenüberschuss

geschätzt

Einführung – Berechnung

Ergebnisse – Draaijers Faktor
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Ergebnisse



0,80,71,21,6HEEIA4

0,80,81,21,3HEEIA2

0,80,81,31,2
Eiche

HEEIA1

1,21,95,34,6AUFDA4

1,03,35,05,0AUFDA3

1,03,13,52,6
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AUFDA1
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100 µmol1000 µmol
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Ergebnisse – Draaijers Faktor-Abhängigkeit



Ergebnisse – Draaijers Faktor-Abhängigkeit

Messlösungskonzentration
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Ergebnisse – Draaijers Faktor-Abhängigkeit

Ernährungssituation und Bestandesalter

Es gab keinen signifikanten Zusammenhang zwischen 
dem Draaijers-Faktos und den N, C/N, P, Na, K, Ca, Mg 
Gehalt der Nadeln bzw. Blätter, genauso keinen zum 
Bestandesalter

Das gleiche gilt für die H3O+ bzw. NH4
+ Aufnahme.



Zusammenfassung
• Der Draaijers-Faktor ist mit diesem Ansatz 

bestimmbar.
• Anstatt als Punkt kann der D.F. eher als ein 

Bereich angeben werden.
• Der D.F. ist abhängig

von der Lösungskonzentration und von der 
Baumart

nicht abhängig von dem Bestandes-alter
und dem Nährelementengehalt (?)

Zusammenfassung I.

4Es wird in den untersuchten Beständen 0,2 –
0,6 kmol/ha/Jahr Kationen ausgetauscht (max. 3-8 
N kg/ha/Jahr)

4Die NH4
+-Konzentration im Niederschlag ist in 

diesem Region wesentlich (ca. 50 mal) größer als 
die H+-Konzentration.

4Die NH4
+-Deposition ist ca. 5-10 mal so groß als 

die NH4
+-Aufnahme. 

⇒ Die N-Aufnahme wird durch den DF nur  
begrenzt beeinflusst; die gesamt-N Bilanz des 
Bestandes hängt  von dem DF nur sehr 
geringfügig ab.

Zusammenfassung – Einschätzung des DF-s
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Zusammenfassung – Einschätzung des DF-s

Ursachen für das „Kationenleaching“ (nach Meesenburg)

Na
Mg
K
Ca

Eiche Fichte\Douglasie Kiefer

Ergebnisse – Kationenzusammensetzung

Kationen in den Messlösung

babbKiefer
baccFi/Dou
abaaEiche

CaKMgNa

In Abhängigkeit der Baumart



Ergebnisse – Kationenzusammensetzung

In Abhängigkeit von der Messlösung

K
Mg
Ca

100µMol NaCl 1000µMol HCl

bbaHCl

aabbNH4Cl

aabbNaCl
1000
µMol

aabbHCl

aabNH4Cl

aabNaCl
100
µMol

CaMgKLösung

**zu0**abKiefer

**zu00Fi/Dou

**zu**zu**abEiche

CaMgK

15N Markierung

Bei 3 1000 und 2 100µMol NH4Cl Lösung wurden 
auf 98% 15N angereichertes Ammoniumclhorid
eingesetzt. 

Nach dem Auswaschversuch wurde das pflanzliche 
Substrat untersucht, um die brutto N-Aufnahme  und 
um das Austauschverhalten der Zweige und Blätter 
bzw. Nadel zu untersuchen.   

Ergebnisse – 15N Markierung



Lösungsbürtige N Anteil von gesamt N nach der 
Behandlung mit NH4Cl 98% 15 N Lösung

Ergebnisse – 15N Markierung
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NH4
+ Aufnahme in µmol/g tr. Subsrtat

28(32)124(0,7)4,4Eiche

78(8)43(1,4)0,6Dougl.100
µmol

12(39)319(7,2)27,7Eiche

331(231)833(0,4)2,5Kiefer

69(40)257(0,4)3,7Dougl.
1000
µMol

VerhältnisBrutto-
aufnahme

Netto-
aufnahmeBestandLösung

Ergebnisse – 15N Markierung

• Aus Nadeln wird verhältnismäßig mehr Mg bzw. 
Ca ausgewaschen als aus Blätter.

• An Austauschprozesse nimmt Ca überpro-
porzional, K unterproporzional teil. Mg ist 
Artenabhängig. 

• Auch die Zweige nehmen an den Austausch-
prozessen teil.

• Der Austauschvorgang ist bei zweijährigen 
Nadeln intensiver als bei einjährigen.

Zusammenfassung II.

Zusammenfassung



Fragen

1. Welchen D.F. sollte man nehmen?
(Rechnerischer Weg, Regionalisierbarkeit)

2. Kann man diesen Versuch als Modell für 
natürliche Prozesse in dem Kronenraum 
betrachten?

3. Wirkt das Natrium biologisch wirklich so inert, 
wie wir annehmen? 

Zusammenfassung II.

• Brutto N-Aufnahme ist wesentlich (1 bis 2 
Ziffern) größer als die Netto N-Aufnahme. 

Danke

• Konsultant: Henning Meesenburg
• TA-s 

• NFV: Probenahmen, Messungen
• IBW: 15N Untersuchungen

• KOSI
• nn.H.

Hilfe
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Detecting C-stock changes in 
soils of afforested areas in 

Hungary

Zoltán Somogyi
Joint Research Centre, Ispra, Italy

Seconded from FRI of Hungary, Budapest

Balázs Horváth
Institute for Soil Science and Forest Nutrition

Georg-August-Univ. Göttingen, Germany

Afforestations are hoped to fix C
• ∆C of biomass: 

• relatively accurate
• positive (often large) in 1st rotation period

• ∆C of soil:
• little is known
• potentially negative??

• ∆C of litter: 
• little is known
• can be important in the short run

Do afforestations fix C in Hungary?



Most widespread methods for soils

Method Advantage Disadvantage

Lysimeter precise labour intensive, 
time and size limitations

Real chrono- 
sequence relative precise requires decades…

Models fast, cheap many measurements needed for 
parameterisation; provide „average”

Paired plots relatively fast only one point in time

False chrono-
sequence

long "time" series can 
easily be constructed

dynamics on plots may be different 
increases uncertainty

Methods selected

I. Long-term false chronosequence (CL, GL)

II. Short-term false chronosequence (CL)

III. Model of net carbon balance of afforestation
scenarios
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4 CL, 2 GL (150 yr) and 1 CL (20 yr)
chronosequences

LuvisolPeriglacial silt7289.8Kiscsehi

LuvisolGneiss6049.7Sopron
RegosolLimestone6049.7Dudlesz
CambisolCarbonated sand 51010.3Kecskemét

PlanosolAcid river drift 6309.6Iván

LuvisolLoess7369.3Farkasgyepű

mm°C
Soil cl.Geol. substrateAPMATSite name

Sites



Forest Floor (Ol and Of)

• 0.25 * 0.25 m
• 4*5 (CL) and 2*4 (GL) sites
• 3 replications
• Dry mass, C-content

Mineral soil

• 0-10; 10-30; 30-60 cm
• Bulk density in 3 replications
• Total C-content
• Cinorg above pH (KCl) 6.0

I.  Sampling / 150 yr

C = f(t) = C0+Cf*(1-e-kf*t)+Cd*(1-e-kd*t)

C C-stock, Mg C ha-1

C0 C-stock before afforestation, Mg ha-1

Cf potentially fixable and degradable C in Mg ha-1

Cd potentially fixable and degradable C in Mg ha-1

kf rate of the fixation, yr-1

kd rates of the fixation and degradation in yr-1

t time, yr



C = 0 + 6,7 * (1-e-0,078*t) Litter:
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C = 68.5 + 43.5 * (1-e-0.016*t) CL - soil:



Mean values;
n = 2

82

74 74

80

73

60

70

80

90

0 25 50 75 100

Mean stand age [y]

C-
st

o
ck

 [M
g 

ha
-1

]

C = 82.0 + 32.9 * (1-e-0.015*t)

- 29.0 * (1-e-0.015*t) 

GL - soil:

r² = 0.86

Forest Floor (Ol and Of)

• 0.50 * 0.50 m 
• 12 sites
• 5 replications
• Dry mass, C-content

Mineral soil

• 0-5; 5-10; 10-20; 20-30 cm
• Bulk density
• Total C-content
• Cinorg above pH (KCl) 6.0

II.  Sampling / 17 yr



C = 0,112 + 0,365 * tLitter:
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Comparable results

Layer Carbon fixed in first 20 years (tC ha-1 yr-1)

Litter 0,25 (long-term study)
0,36 (short-term study)

Soil/CL 0,298 (long-term study, 60 cm)
0,304 (short-term study, 30 cm)

Soil/GL (-0,321)

• litter is important in the short run

• initial land use does matter in Hungary

• humid and cold areas favour sequestration

• local variation is high

Conclusions I.



The result depends on the former land use

Cropland afforestation
• Usually significant C-fixation measured
• The amount of the fixed C can alter even in magnitude 
depending on observation period, soil characteristic, climate 
and other unclear circumstances
• It is a general trend, that on more humid and cold areas 
more C is gained especially in the humus layer  

Grass land afforestation
• Results are controversial: there are studies with both positive
and negative C-budget
• Some authors come to the final result, that this land use 
change has on average a neutral outcome

Modelling the effect of an afforestation 
program

• First year 2007

• Period: 50 yrs

• Afforested area: 5.000 ha grassland and 10.000 
ha cropland yearly

• Total afforested area: 750.000 ha



Mixed Afforestation (1/3 grassland and 2/3 cropland)

r² = 0.98

Mean values and 
standard deviation;
n = 6

C (t) = 75.0 + 49.0 * (1-e^(-0.015*t))
- 18.0 * (1-e^(-0.150*t))
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Cumulative C-sequestration

• Positive C-budget only after 2062 
• C-accumulation till 2100: 9.7 Tg C (~15 % of the total C fixation 
after COMAP, Somogyi)

• Total C-accumulation ~ 23 Tg

Tg
C

Conclusion

It was confirmed that the C-stock development in 
soil is highly depending on former land use

Cropland afforestation
ه Net C-fixation from the beginning
ه On average 43 Mg ha-1 C accumulation in 150 years 
ه 7 Mg from that in forest floor

Grassland afforestation
ه Net-C source in the first three decades (~ 10 Mg ha-1)
ه Equalisation in the following 100 years



C-stock change in the soil can only slightly 
contribute to the C-mitigation efforts of Hungary

• C-accumulation in 300 ‘yrs ~ yearly net GHG emission

• Till 2100 years on average 5 % of the in Kyoto protocol 
committed GHG reduction target can be fixed 

• In the benchmark period of the Kyoto protocol a net C 
fixation in the soil is only realistic by afforesting exclusively 
former cropland

protecting current C stocks seems much 
more important than to use soils as potential 
means of mitigation
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