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Zusammenfassung 
Nutzungsänderungen und Eutrophierung haben die Vegetation Mitteleuropas in den letzten 
Jahrzehnten massiv verändert. Qualitative Untersuchungen dieser Veränderungen sind oft 
nur durch den Vergleich historischer und rezenter Vegetationsaufnahmen (semi)-permanen-
ter Plots möglich. Wenige Untersuchungen sind dabei so umfangreich und gut dokumentiert 
wie die von G. KLEMM aus den Jahren 1964 bis 1966 im Unterspreewald-Randgebiet. Mit 
Hilfe von 77 ausgewählten Flächen dieser Studie untersuchten wir Vegetationsveränderun-
gen in nährstoffarmen, sandigen Kiefernwäldern (Dicrano-Pinion) innerhalb der letzten 
45 Jahre in drei verschiedenen Waldtypen entlang eines Nährstoff- bzw. Stickstoff-Gradien-
ten (Cladonio-Pinetum, Leucobryo-Pinetum, Deschampsia-Pinus-Gesellschaft). Wir analy-
sierten die Veränderungen in der Artenzusammensetzung und -diversität mit Hilfe von Ve-
getationstabellen, multivariater Ordination, Gewinner- und Verlierer-Arten sowie gemittel-
ten Ellenberg-Zeigerwerten pro Plot. Wir konnten große Veränderungen in der Artenzusam-
mensetzung feststellen, verbunden mit einem generellen Anstieg der Alpha-Diversität durch 
die Ausbreitung von nitrophilen Arten, sowie von Laubwald-Arten in den stickstoffreicheren 
Waldtypen. Der hohe Verlust von Spezialisten nährstoffarmer Standorte, vor allem Boden-
flechten der Gattung Cladonia, führte auf der Landschaftsebene dennoch zu einer Homo-
genisierung der Artenzusammensetzung und damit zu einem Verlust von Beta-Diversität. 
Hauptursache für die beobachteten Vegetationsveränderungen ist die Eutrophierung, wobei 
der relative Anteil von atmosphärischem Stickstoffeintrag und natürlicher Humusakkumula-
tion nach historischer Streunutzung schwer voneinander zu trennen ist. Zusätzlich spielen an 
reicheren Standorten auch sukzessionsbedingte Veränderungen in der Lichtverfügbarkeit 
eine Rolle. Unsere Studie belegt den erwarteten massiven Biodiversitäts-Verlust durch die 
Veränderung des lebensraumtypischen Artinventars nährstoffarmer Flechten-Kiefern-
Wälder selbst auf extrem armen, trockenen Böden und bei moderaten Stickstoff-Immissio-
nen und bekräftigt die Notwendigkeit von Naturschutzmaßnahmen für diese Pflanzengesell-
schaft. 
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Summary 
Changes in land management and eutrophication have profoundly changed Central European 
vegetation during the last centuries. The most reliable method to study these vegetation 
changes is the comparative analysis of historic and recent vegetation surveys of (semi)-per-
manent plots. In this regard, few studies are as extensive and well documented as the one by 
G. KLEMM from the years 1964 to 1966 in the Lower Spreewald region. We selected 77 
plots from this study to analyze vegetation change in N-deficient, sandy Scots Pine-forests 
(Dicrano-Pinion) within the last 45 years in three different forest types along a gradient of 
nutrient availability (Cladonio-Pinetum, Leucobryo-Pinetum, Deschampsia-Pinus-commu-
nity). We used vegetation tables, multivariate ordination, winner and loser species and mean 
Ellenberg indicator values per plot to study changes in species composition and species 
diversity. We found strong changes in species composition, along with a general increase of 
alpha diversity and increased numbers of nitrophilous species, as well as an increase of 
typical species from broadleaved forests in the more eutrophic forest types. Nonetheless, a 
strong decrease of specialists from nitrogen-deficient sites, mainly ground lichens from the 
genus Cladonia, led to the homogenisation of species composition on the landscape scale 
and thus to a decrease in beta diversity. We found that eutrophication is responsible for the 
observed vegetation changes, even though we could not clearly separate the proportional 
effects of atmospheric N deposition and natural humus recovery after historic soil degrada-
tion through litter raking. In addition, succession-related changes in light availability seem to 
be important on more eutrophic sites. Our study verifies the expected loss of biodiversity 
through the alteration of the typical species inventory of lichen-pine-forests, even at the most 
nutrient-poor, dry sites and under moderate depositions, and reinforces the need for conser-
vation actions for this plant community. 

Einleitung 
Flora und Vegetation Mitteleuropas sind in den letzten Jahrzehnten massiven, an-
haltenden Veränderungen unterworfen gewesen. Vegetationsänderungen lassen 
sich am exaktesten anhand von Dauerflächen dokumentieren; doch sind diese rar 
und existieren selten für Jahrzehnte umfassende Zeiträume. Der Vergleich histori-
scher und rezenter Vegetationsaufnahmen sogenannter semi-permanenter Aufnah-
meflächen erlaubt aber ebenfalls eine quantitative Analyse von Veränderungen der 
Vegetation eines Gebietes im Laufe der Zeit. Wenige Untersuchungen aus der 
klassischen Zeit der pflanzensoziologischen Erforschung Mitteleuropas sind dabei 
so umfangreich und detailliert dokumentiert wie die von GUNTHER KLEMM aus den 
Jahren 1964 bis 1966 (im Folgenden als ‚1965’ bezeichnet) im nordöstlichen 
Unterspreewald-Randgebiet (KLEMM 1967). Die wesentlichen Ergebnisse waren 
wenig später in den ‚Verhandlungen des Botanischen Vereins der Provinz Bran-
denburg’ veröffentlicht worden (KLEMM 1969, 1970). Mit Hilfe von erneuten Auf-
nahmen dieser Flächen nach 45 Jahren untersuchen wir hier nun die Änderungen in 
der Vegetation von Kiefernwäldern bzw. -forsten des Verbandes Dicrano-Pinion 
(im Folgenden durchweg als Kiefernwälder bezeichnet) auf nährstoff- und basen-
armen Sanden. 
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Charakteristisch für die untersuchte Region ist ein Grundwasserdefizit, vor al-
lem seit der Regulation der Spree und ihrer Nebenarme zum Hochwasserschutz 
zwischen 1906 und 1934 (s. KLEMM 1967). So war die Differenzierung der Vege-
tation nach KLEMM (1967) aufgrund der geringen Wasserhaltefähigkeit der sandi-
gen Böden größtenteils auf den Grundwasserstand zurückzuführen. KLEMMS Studie 
sollte die Folgen einer Wasserstandsanhebung für die Vegetation und die daraus 
entstehenden Folgen für Land- und Forstwirtschaft abschätzen. Da dieses Projekt 
allerdings nie realisiert wurde, muss von weitgehend unveränderten Wasserstands-
bedingungen für die (Wald-)Vegetation ausgegangen werden. Das geologische 
Ausgangssubstrat, das die Vegetation von Sand-Kiefernwäldern insbesondere über 
den Silikatgehalt und die Korngrößenzusammensetzung des Bodens beeinflusst 
(HEINKEN 1999, 2008), ist im Gebiet dagegen kaum differenziert. 

Der zweite wichtige Faktor zur Differenzierung der Waldvegetation nährstoff- 
und basenarmer Sandböden im Allgemeinen wie im Unterspreewald-Randgebiet ist 
der Humusgehalt des Oberbodens (s. a. KLEMM 1969). Dieser wurde in der Ver-
gangenheit – wie überhaupt im norddeutschen Tiefland – sehr wahrscheinlich auch 
im Gebiet durch die Streunutzung geprägt (KLEMM 1967), die sich stark auf die 
Zerstörung der Vegetationsdecke ausgewirkt hat. Die Aufgabe dieser Nutzungs-
form hatte in den letzten Jahrzehnten häufig eine natürliche Sukzession, verbunden 
mit der Akkumulation von Nährstoffe enthaltendem Humus, zur Folge (HEINKEN 
2008). Hinzu kommt die Eutrophierung der Oberböden durch den flächendecken-
den Eintrag von Stickstoffverbindungen aus der Luft. Die für die Waldvegetation 
der temperaten Klimazone als kritisch angesehene Menge eingetragenen Stickstoffs 
von 10-15 kg N pro ha und Jahr (BOBBINK et al. 2010) wird mit 19,78 kg N mittle-
rer Gesamt-Deposition pro ha und Jahr in brandenburgischen Nadelwäldern im 
Jahr 2007 (BUILTJES et al. 2011) noch immer deutlich überschritten. Der flächen-
deckende Vegetationswandel in nährstoffarmen Kiefernwäldern Nordostdeutsch-
lands durch Stickstoffimmissionen ist spätestens seit der politischen Wende be-
kannt und beschrieben (u. a. HOFMANN et al. 1990, HOFMANN 1995). HEINSDORF 
(1993) zeigte, dass der Großteil des eingetragenen Stickstoffs im Humus und der 
Bodenvegetation akkumuliert. 

Das nördliche Unterspreewald-Randgebiet gehört zusammen mit dem angren-
zenden Ostbrandenburgischen Heide- und Seengebiet zur Region mit den groß-
flächig ärmsten Böden in Brandenburg (s. ZIMMERMANN 2011) und wohl auch in 
Deutschland. Dementsprechend war es ein Verbreitungsschwerpunkt von Flechten-
Kiefernwäldern (HEINKEN 2008, s. a. KLEMM 1969), die heute als FFH-Lebens-
raumtyp geschützt sind (FISCHER et al. 2009). Auf der einen Seite sollten die Kie-
fernwälder des Unterspreewaldes aufgrund der natürlichen Nährstoffarmut ihrer 
Standorte und der daran angepassten Arten (v. a. epigäische Flechten und Moose) 
besonders empfindlich auf atmosphärische Stickstoffeinträge reagieren, auf der 
anderen Seite sollten aber gerade hier – auch weil die N-Einträge in der wald-
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reichen, niederschlagsarmen Region im Vergleich zu weiten Teilen des norddeut-
schen Tieflandes moderat sind (BUILTJES et al. 2011) – noch naturschutzfachlich 
interessante, nährstoffarme Kiefernökosysteme vorhanden sein. Neben der guten 
Dokumentation der Aufnahmeflächen durch KLEMM (1967) lässt das Untersu-
chungsgebiet auch deshalb aufschlussreiche Ergebnisse erwarten, weil ein größerer 
Gradient von extrem nährstoffarmen und trockenen zu deutlich feuchteren und 
nährstoffreicheren Standorten vorhanden ist. 

Aufgrund dieser Ausgangsbedingungen erwarteten wir die Abnahme von 
Flechten, Moosen und höheren Pflanzen nährstoffarmer Standorte zu Gunsten 
nitrophiler Pflanzenarten. Dabei sind die stärksten Verluste in den nähstoffärmsten, 
flechtenreichen Kiefernwäldern zu erwarten, während Standorte mit ursprünglich 
mäßiger Nährstoffversorgung weniger stark verändert sein sollten. 

Das Untersuchungsgebiet 
Das Untersuchungsgebiet (UG) liegt im nördlichen Randbereich des Unterspree-
waldes, 15 km nördlich von Lübben (52° 03’ 50’’–52° 07’ 05’’ N, 13° 54’ 00’’–

Abb. 1: Das Untersuchungsgebiet mit Waldbedeckung (dunkelgrau) und den 77 in den 
Jahren 1965 und 2010 aufgenommenen Plots; ‚oligotropher’ Waldtyp (31, weiß), ‚meso-
tropher’ Waldtyp (31, hellgrau), ‚eutropher’ Waldtyp (15, schwarz). 
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13° 59’ 32’’ E). Naturräumlich gehört es zum Spreewald (SCHOLZ 1962); standört-
lich ist es jedoch eher dem Ostbrandenburgischen Heide- und Seengebiet ver-
gleichbar (s. Abb. 5 in ZIMMERMANN 2011), das im Westen, Norden und Osten 
angrenzt. Die Landschaft des UG wird geprägt durch Waldbereiche, zwischen 
denen sich Weiden und Ackerland befinden. Die Waldflächen umfassen ca. 
1.600 ha, aufgeteilt auf ein kleineres Waldgebiet im Süden zwischen Neu Lüb-
benau und Kuschkow und ein ausgedehntes im Norden. Dieses wird im Nord-
westen vom Neuendorfer See, im Norden von der Hauptspree-Niederung, im Osten 
bzw. Südosten von der Niederung der durch Pretschen fließenden Pretschener 
Spree und im Südwesten von der Ortschaft Neu Schadow begrenzt (s. Abb. 1). 
Südlich von Neu Schadow greift ein schmaler Waldstreifen auf einem markanten 
Dünenzug nach Westen aus. Das Klima ist subkontinental geprägt, mit warmen 
Sommern (mittlere Julitemperatur: 18 °C), kalten Wintern (mittlere Januartempe-
ratur: -0,5 °C) und relativ geringen Niederschlägen (557 mm) (GAUER & ALDIN-
GER 2005). 

Als Teil des Baruther Urstromtals ist die Landschaft geprägt von Flusstälern 
mit aufgelagerten Binnendünen (GAUER & ALDINGER 2005). Vorherrschendes 
Substrat ist Talsand, dem vor allem in den landwirtschaftlich genutzten Niederun-
gen Moorbildungen aufliegen bzw. auflagen. Während im südlichen Waldgebiet 
grundwassernahe und daher auch relativ gut nährstoffversorgte Talsande dominie-
ren, sind diese im Norden meist grundwasserfern, trocken und nährstoffarm. 
Daneben durchzieht das nördliche Waldgebiet östlich von Neu Schadow ein ausge-
dehntes Flugsand- und Binnendünengebiet. Mit Ausnahme einiger feuchterer Dü-
nentäler sind auch diese Standorte durchweg sehr trocken und nährstoffarm. Die 
vorherrschenden Bodentypen der Waldflächen sind nährstoffarme Gley-Podsole 
und Gley-Braunerden (wobei die Vergleyungen oft reliktisch sind) auf Flusssedi-
menten sowie mehr oder weniger entwickelte Podsole auf Sanddünen (GAUER & 
ALDINGER 2005). 

Die potenzielle natürliche Vegetation der untersuchten Waldflächen besteht auf 
etwas reicheren und feuchteren Talsand-Standorten aus Hainbuchen-Eichen-
Mischwäldern. Birken-Eichen-Mischwälder stellen vermutlich die potenzielle 
natürliche Vegetation auf den ärmeren und meist trockeneren Standorten dar, und 
zwar sowohl auf Talsand wie auf Flugsand bzw. Dünen (vgl. GAUER & ALDINGER 
2005, HOFMANN & POMMER 2005). Für die Eichen-Mischwälder wird teilweise 
eine Beteiligung der Rotbuche, auf den ärmsten Standorten auch eine Mischung 
mit Kiefer angenommen. Die Kiefer hatte nacheiszeitlich durchweg hohe Anteile in 
der Waldvegetation der Region, und Rotbuchen sind in den Pollenspektren stärker 
vertreten als Hainbuchen (JAHNS 2011). Heute besteht der Großteil der Wald-
gebiete aus Kiefernforsten unterschiedlicher Nutzungsintensität, die von natur-
nahen Flechten-Kiefern-Wäldern bis zu Kiefern- oder Birken-Kiefern-Ersatzgesell-
schaften reichen. Die untersuchten Flächen sind hauptsächlich historisch alte 
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Nadelwälder, die seit mindestens 200 Jahren bestehen. Nur wenige Flächen (süd-
lich und nördlich von Neu Schadow) sind jüngere, aus dem 19. oder 20. Jahrhun-
dert stammende Aufforstungen oder waren historisch Mischwälder mit einem 
Nadelholz-Anteil von weniger als 75 % (v. a. Westrand des südlichen Waldgebie-
tes) (GLASER & HAUKE 2004). Streunutzung war – wie allgemein in Brandenburg – 
vermutlich bis ins 20. Jahrhundert verbreitet (s. KLEMM 1967, PETRICK et al. 2011). 
Historische Belege hierfür sind uns jedoch nicht bekannt, und zur Zeit der Erstauf-
nahme in den 1960er Jahren wurde sie nicht mehr praktiziert. 

Methoden 
Grundlage für unsere Wiederholungsaufnahmen waren die um 1965 vom Zweit-
autor aufgenommenen Kiefernwälder bzw. -forsten des Verbandes Dicrano-Pinion 
(s. KLEMM 1969). Konkret gingen in die Untersuchung die Tabellen 3 (‚Molinio-
Quercetum’, mit Ausnahme der ersten beiden, einer Alnus-Subassoziation zuge-
ordneten Spalten), 4 (‚Trockener Stieleichen-Birkenwald’), 7, 8 und 9 (‚Molinia-
Calluna-, Molinia-Deschampsia-, Deschampsia-Kiefern-Forst’), 10 (‚Vaccinio-
Pinetum’), 11 (‚Flechten-Kiefernwälder’, mit Ausnahme der letzten, sehr offene 
Pionierbestände enthaltenden Spalte) und 12 (‚Dünen-Kiefern-[Eichen-Birken-] 
Wald’) ein. Aufnahmeflächen (im Folgenden als ‚Plots’ bezeichnet), die bei der 
Erstaufnahme noch keine 15 Jahre alt waren, wurden ebenso aus der Untersuchung 
ausgeschlossen wie alle Bestände, die zwischenzeitlich abgeholzt und neu be-
pflanzt worden waren. Letztlich gingen 77 von ursprünglich 195 Plots in die Aus-
wertung ein. Die Lokalisierung der Plots war durch detaillierte Lage-Skizzen auf 
vergrößerten Messtischblättern des Maßstabs 1 : 5.000 möglich. Ihre Größe ent-
sprach derjenigen von 20 x 20 m im Jahr 1965.  

Neben Gefäßpflanzen wurden auch bodenbewohnende Moose und Flechten 
kartiert, dabei aber Sonderstandorte wie Baumstümpfe, Totholz und Findlinge 
gemieden. Die Schätzung der Deckungsgrade erfolgte nach der Methode von 
BRAUN-BLANQUET (1964). Die Nomenklatur der Gefäßpflanzen richtet sich nach 
JANSEN & DENGLER (2008), die der Moose nach KOPERSKI et al. (2000) und die der 
Flechten nach SCHOLZ (2000). Um Fehlbestimmungen zu vermeiden bzw. – im 
Falle unterschiedlicher Auffassungen zu den Artkonzepten – eine Vergleichbarkeit 
beider Datensätze herzustellen, wurden folgende Sippen jeweils zusammengefasst: 
Hieracium lachenalii, H. laevigatum und H. sabaudum (Hieracium sp.), Brachy-
thecium oedipodium und B. rutabulum (Brachythecium sp.), Hypnum cupressi-
forme und H. jutlandicum (Hypnum cupressiforme), Cladonia macilenta subsp. 
floerkeana und C. macilenta subsp. macilenta (Cladonia macilenta).  

Für alle Arten wurden Zeigerwerte nach ELLENBERG et al. (2001) und ihr aktu-
eller Gefährdungsgrad in Brandenburg ermittelt (Gefäßpflanzen nach RISTOW et al. 
2006, Moose nach KLAWITTER et al. 2002, Flechten nach OTTE & RÄTZEL 2004). 

 69

Die Bestandesentwicklung der Gefäßpflanzen im Spreewaldgebiet wurde PETRICK 
et al. (2011) entnommen.  

Die ursprüngliche, detaillierte Vegetationsgliederung in KLEMM (1969), die 
insbesondere auch unterschiedliche Feuchtestufen wiedergab, fand in der vorlie-
genden Arbeit keine Berücksichtigung. Stattdessen verwendeten wir das Programm 
JUICE 7.0 (TICHY 2002), um die Vegetationsaufnahmen von 1965 in drei Vegeta-
tionstypen bzw. Pflanzengesellschaften einzuteilen, die in etwa die Nährstoffver-
fügbarkeit der Standorte widerspiegeln. Sie werden deshalb im Folgenden als 
oligo-, meso- und eutrophe Waldtypen bezeichnet, die als relative Bezeichnungen 
für insgesamt eher nährstoffarme Standorte gelten müssen. Differentialarten für 
jeden Waldtyp mussten eine Stetigkeit von mindestens 25 % und eine mindestens 
doppelt so hohe Stetigkeit im entsprechenden Waldtyp gegenüber einem oder bei-
den anderen Waldtypen haben.  

Für den Vergleich der Waldvegetation zwischen 1965 und 2010 bildeten zu-
nächst die drei ermittelten Vegetationstypen die Grundlage. Für Arten mit signifi-
kanter Ab- oder Zunahme im entsprechenden Waldtyp galt wiederum das Krite-
rium der doppelten Stetigkeit, bei gleichzeitig mindestens 10 % Stetigkeit im 
entsprechenden Waldtyp zu einem Zeitpunkt. Außerdem definierten wir für den ge-
samten Datensatz (2 x 77 Plots), MCKINNEY & LOCKWOOD (1999) folgend, Verlie-
rer- (V) und Gewinner- (G) Arten mit einer signifikanten Ab- bzw. Zunahme von 
mindestens 20 % im Deckungsgrad oder in der Stetigkeit. Arten, die im Jahr 2010 
völlig neu auf den Flächen auftraten, wurden separat als Einwanderer (E) behan-
delt. Diese sind nicht unbedingt Neophyten, sondern auch 'einheimische Eindring-
linge’ (WULF & NAAF 2010) aus dem regionalen Arten-Pool. Die Signifikanz der 
Änderungen testeten wir mit Hilfe des Fisher-Tests für Stetigkeits-Daten und des 
Wilcoxon-Tests für Deckungsgrad-Daten, wobei die getesteten Arten in mindestens 
zwei Plots oder insgesamt mindestens mit Deckungsgrad 2 pro Studienjahr vor-
kommen mussten. 

Der (nicht von Durchforstungsmaßnahmen beeinflusste) Wald-Unterwuchs 
(Strauch- und Feldschicht, einschließlich Baumjungwuchs) der Plots wurde weite-
ren Analysen unterzogen: Zunächst wurden die Plots durch eine nicht-metrische 
multidimensionale Skalierung (NMDS) mit Hilfe des "vegan"-Pakets (OKSANEN et 
al. 2010) des Software-Programms R (R DEVELOPMENT CORE TEAM 2009) im 
dreidimensionalen Ordinationsraum angeordnet. Die paarweise Unähnlichkeit der 
Plots zwischen den beiden Untersuchungsjahren wurde anhand des Bray-Curtis-
Index (BRAY & CURTIS 1957) analysiert. Die Alpha-Diversität bestimmten wir als 
Gesamt-Artenzahl pro Plot. Demgegenüber ist die Beta-Diversität als die floristi-
sche Besonderheit jedes Plots in Bezug auf alle anderen Plots im jeweiligen 
Untersuchungsjahr definiert. Sie wurde anhand des Morisita-Horn-Index (HORN 
1966) berechnet. 
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Abb. 2: Kiefernbestände im UG in den Jahren 1964-1966. Oben: oligotropher Waldtyp 
(Cladonio-Pinetum) mit Dominanz von Strauchflechten. Mitte: mesotropher Waldtyp 
(Leucobryo-Pinetum) mit Dominanz von Beersträuchern, im Vordergrund Molinia caerulea. 
Unten: eutropher Waldtyp (Deschampsia-Pinus-Gesellschaft), birkenreicher Bestand mit 
Dominanz von Pteridium aquilinum (Fotos: G. KLEMM). 
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Für jeden Plot berechneten wir außerdem ungewichtete arithmetische Mittel 
von Ellenberg-Zeigerwerten für Licht (mL), Verfügbarkeit von Boden-Stickstoff 
(mN), Bodenreaktion (mR) und Bodenfeuchte (mF). Auch die Verlierer, Gewinner 
und Einwanderer wurden durch die Ellenberg-Zeigerwerte L, N, R und F charakte-
risiert; die Signifikanz der Unterschiede zwischen diesen Gruppen wurde anhand 
eines Kruskal-Wallis-Tests analysiert. 

Die Signifikanz der Änderung der Zusammensetzung zwischen den Untersu-
chungsjahren testeten wir mit einer multivariaten Varianzanalyse (Funktion adonis) 
mit der Bray-Curtis-Distanzmatrix. Die Variablen mL, mN, mR, mF, V, G und E 
für jeden Plot wurden auf Unterschiede zwischen Untersuchungsjahren mit dem t-
Test für gepaarte Stichproben oder mit dem Wilcoxon-Test geprüft, je nach den Er-
gebnissen eines Shapiro-Wilk-Tests auf Normalverteilung, und die Unterschiede in 
den einzelnen Variablen zwischen Studienjahren (∆ mL, ∆ mN, …) pro Plot be-
rechnet. Die Varianz der Artenzusammensetzung zwischen den Untersuchungen 
wurde mit einem multivariaten Homogenitätstest (Funktion betadisper) auf Unter-
schiede hin untersucht. Um signifikante Unterschiede in der Alpha- und Beta-
Diversität zwischen den Untersuchungsjahren zu finden, verwendeten wir den 
Wilcoxon-Test. 

Ergebnisse 

Waldtypen auf der Basis der Vegetationsaufnahmen im Jahr 1965 
Der oligotrophe Waldtyp, dem 31 Vegetationsaufnahmen zuzuordnen sind, war 
1965 vor allem durch seine Bodenflechten der Gattung Cladonia (v. a. C. 
arbuscula, C. ciliata, C. gracilis, C. phyllophora, C. rangiferina, C. uncialis) und 
Cetraria aculeata sowie durch die Moose Dicranum spurium und Ptilidium ciliare 
charakterisiert (s. Tab. 1, Abb. 2 oben). Die Bestände dieses Waldtyps nehmen 
einen großen Teil der armen, trockenen Sandstandorte im nördlichen Teil des UG 
zwischen Neu Schadow, Neuendorfer See und Pretschen ein; einzelne Flächen 
liegen aber auch im südlichen Waldgebiet (s. Abb. 1). Substrate der Bodenbildung 
sind sowohl Tal- als auch Dünensande (vgl. KLEMM 1969); nur stellenweise – etwa 
in Dünentälchen – sind die Standorte nicht extrem trocken. Als Bodentypen herr-
schen Podsol-Regosole vor, teilweise sind undeutlich ausgebildete Podsole anzu-
treffen (vgl. KLEMM 1969). An relativ offenen, exponierten und stärker gestörten 
Dünenstandorten traten Arten der Sandtrockenrasen wie Corynephorus canescens, 
Cladonia foliacea und C. cervicornis subsp. verticillata auf. Pflanzensoziologisch 
handelte es sich 1965 fast durchweg um Flechten-Kiefernwälder vom Typ des 
Cladonio-Pinetum JURASZEK 1928, wobei die letztgenannten Standorte den Silber-
gras-Kieferngehölzen des Cladonio-Pinetum corynephoretosum zuzuordnen sind 
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(vgl. HEINKEN 2008). Bei KLEMM (1969) entsprechen die Bestände im Wesent-
lichen den verschiedenen Ausprägungen der Flechten-Kiefernwälder sowie den 
Dünen-Kiefern-(Eichen-Birken-)Wäldern. Daneben sind aber auch einzelne Auf-
nahmen etwa des Trockenen Stieleichen-Birken-Waldes und des Molinia-Calluna-
Kiefern-Forstes bei KLEMM (1969) dem oligotrophen Waldtyp zuzuordnen. 

Der ebenfalls mit 31 Vegetationsaufnahmen vertretene mesotrophe Waldtyp (s. 
Abb. 2 Mitte) ohne die oben genannten Arten konnte 1965 mit Calluna vulgaris 
sowie den Moosen Dicranum polysetum und Leucobryum glaucum ganz überwie-
gend zum Weißmoos-Kiefernwald (Leucobryo-Pinetum) gezählt werden. Er besitzt 
keine eigenen, nur für ihn charakteristischen Arten (vgl. HEINKEN 2008). Einige 
Arten mit Schwerpunkt im oligotrophen Waldtyp, wie Calluna vulgaris, Cladonia 
deformis, C. furcata, C. pyxidata, C. squamosa und Dicranum polysetum, kamen 
bzw. kommen hier ebenso vor wie Carex pilulifera, Dryopteris carthusiana, Fran-
gula alnus, Luzula pilosa, Maianthemum bifolium, Melampyrum pratense, Molinia 
caerulea, Pteridium aquilinium, Sorbus aucuparia und Vaccinium myrtillus, die als 
etwas anspruchsvollere Arten von den reicheren Standorten übergreifen (Tab. 1). 
Physiognomisch können die Bestände recht unterschiedlich sein, je nachdem ob 
Beersträucher (v. a. Vaccinium myrtillus, teilweise auch V. vitis-idaea), Deschamp-
sia flexuosa, Molinia caerulea oder Pteridium aquilinum vegetationsbestimmend 
sind. Der mesotrophe Waldtyp ist v. a. im Waldgebiet zwischen Neu Lübbenau und 
Kuschkow verbreitet und dort offenbar vorherrschend (Abb. 1), doch gibt es ihn 
auch nordwestlich von Pretschen und südöstlich von Neu Schadow. Die meisten 
Standorte sind – wohl leicht von Grundwasser beeinflusste – podsolierte Talsande 
(vgl. KLEMM 1969). Die Bestände entsprechen im Wesentlichen den ärmeren 
Ausprägungen des Molinio-Quercetum, dem Molinia-Calluna-, dem Molinia-
Deschampsia-Kiefern-Forst sowie dem Vaccinio-Pinetum bei KLEMM (1969). Da-
neben sind aber auch einzelne Aufnahmen seines Deschampsia-Kiefernforstes dem 
mesotrophen Waldtyp zuzuordnen. 

Der eutrophe Waldtyp (s. Abb. 2 unten) hat im UG offenbar einen geringeren 
Flächenanteil, da ihm nur 15 Vegetationsaufnahmen zuzuordnen sind. Er wurde 
v. a. durch Agrostis capillaris, Calamagrostis epigejos, Epilobium angustifolium, 
Galeopsis sp., Holcus mollis, Lysimachia vulgaris und Rubus fruticosus agg. sowie 
die Moose Plagiomnium affine, Polytrichum formosum und Scleropodium purum 
charakterisiert. Arten oligotropher Standorte, insbesondere die zahlreichen Boden-
flechten, fehlten dem eutrophen Waldtyp schon 1965. Nach heutiger Synsystematik 
(HEINKEN 2008) kann dieser Waldtyp dem Drahtschmielen-Kiefernwald (De-
schampsia-flexuosa-Pinus-sylvestris-Gesellschaft) zugeordnet werden (mit Über-
gängen zu Laubwäldern des Betulo-Quercetum, s. HÄRDTLE et al. 1997). Die Ver-
breitung des eutrophen Waldtyps im UG ähnelt derjenigen des mesotrophen Typs; 
die Plots sind jedoch stärker an den die Niederungen begrenzenden, tiefer liegen-
den Rändern der Waldgebiete konzentriert (s. Abb. 1). Dies korrespondiert mit den 
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stärker grundwasserbeeinflussten (Talsand-, seltener Dünen-)Standorten (vgl. 
KLEMM 1969), auf denen Gley-Podsole als Bodentypen vorherrschen. KLEMM 
(1969) ordnete die Bestände des eutrophen Waldtyps fast ausschließlich dem 
Molinio-Quercetum (Tab. 3) zu, mit Schwerpunkt bei den reicheren und feuchteren 
Ausprägungen. 

Vegetationsveränderungen zwischen 1965 und 2010 

Vegetationsstruktur 
Die Vegetationsstruktur der untersuchten Kiefernbestände hat sich zwischen 1965 
und 2010 deutlich verändert. Aufgrund unterschiedlicher individueller Einschät-
zung und einiger fehlender Daten in den Vegetationsaufnahmen von 1965 sind die 
in Tab. 1 angegebenen Werte jedoch mit stärkeren Unsicherheiten behaftet. 
Insbesondere Änderungen in der Kronendeckung sind aufgrund unterschiedlicher 
Schätzmethoden in den beiden Untersuchungsjahren (während 1965 der Umriss 
einer Baumkrone mit 100 % angesetzt worden war, wurde 2010 die reale Vegeta-
tionsdeckung des Kronendachs geschätzt) nicht exakt zu quantifizieren. Deutlich 
wird aber, dass der – relativ gesehen – stärkste Kronenschluss im eutrophen Wald-
typ stattfand, und dass vor allem die zweite Baumschicht stark an Gewicht gewon-
nen hat. An diesen Standorten hat sich während der letzten 45 Jahre vor allem 
Prunus serotina in der Baumschicht ausgebreitet, und teilweise hat auch Fagus 
sylvatica stark zugenommen (s. u.).  

Die Moosdeckung nahm offenbar überall zu; besonders massiv ist dieser Trend 
aber im oligotrophen Waldtyp (s. Tab. 1), wo pleurokarpe Laubmoose wie Hypnum 
cupressiforme und Pleurozium schreberi im Jahr 2010 anstelle der Bodenflechten 
im Jahr 1965 das Vegetationsbild bestimmten. 

Artenzusammensetzung 
Tab. 1 verdeutlicht, dass in allen drei Waldtypen seit Mitte der 1960er Jahre mas-
sive Verschiebungen der Artenzusammensetzung stattgefunden haben: 

In der Strauchschicht, selten auch bis in die Baumschicht hinein, kam es zu 
einer starken Zunahme fast aller Laubgehölze; nur die Betula-Arten zeigten keine 
massive Veränderung ihrer Stetigkeit. Während Frangula alnus, Quercus robur, 
Sorbus aucuparia und besonders Prunus serotina stark zugenommen haben, sind 
Acer pseudoplatanus, Carpinus betulus, Fagus sylvatica, Prunus mahaleb und 
Quercus rubra in die Plots eingewandert bzw. eingebracht worden. Neben Quercus 
rubra kommen Prunus mahaleb, Pseudotsuga menziesii, Robinia pseudoacacia 
und Sorbus intermedia als weitere Neophyten vor.  

Im oligotrophen Waldtyp hat sich von den nur hier vorkommenden Arten le-
diglich Ptilidium ciliare relativ gut halten können. Alle Bodenflechten sind da-
gegen stark zurückgegangen oder fehlten im Jahr 2010 sogar völlig (z. B. Cetraria 
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aculeata, die im Gebiet außerhalb der Plots allerdings noch vorhanden ist, und 
Cladonia deformis, s. Tab. 1). Gleiches gilt für Carex ericetorum und Dicranum 
spurium. Demgegenüber sind anspruchsvollere Arten wie Dryopteris carthusiana, 
Prunus serotina und Sorbus aucuparia zumindest stellenweise in die Krautschicht 
eingewandert oder haben – wie Calamagrostis epigejos und Melampyrum pratense 
– deutlich zugenommen. Bei den Moosen ist vor allem die Einwanderung von 
Brachythecium-Arten, Polytrichum formosum und Scleropodium purum sowie dem 
Neophyten Campylopus introflexus zu verzeichnen. Während 1965 noch fast alle 
(28) Plots des oligotrophen Waldtyps eindeutig dem Cladonio-Pinetum zuzuordnen 
waren, traf dies 2010 nur noch für 5 der 31 Probeflächen zu. In größerer Deckung 
waren auch hier nur noch Cladonia arbuscula, C. furcata, C. gracilis und C. 
pyxidata anzutreffen. Die meisten Bestände hatten sich 2010 in Weißmoos-Kie-
fernwälder des Leucobryo-Pinetum verwandelt, 4 Plots waren sogar als Deschamp-
sia-Pinus-Gesellschaft im Sinne von HEINKEN (2008) anzusprechen. 

Auffällige Trends im mesotrophen Waldtyp sind der Rückgang von Calluna 
vulgaris, vom Weißmoos Leucobryum glaucum und – wo sie 1965 vorhanden wa-
ren – das fast völlige Verschwinden von Bodenflechten wie Cladonia furcata, C. 
macilenta, C. pyxidata und C. squamosa (s. Tab. 1). Demgegenüber haben insbe-
sondere Calamagrostis epigejos, Dryopteris carthusiana, Prunus serotina und 
Rubus fruticosus agg. sowie Scleropodium purum zugenommen. Neu eingewandert 
waren 2010 v. a. Milium effusum, Moehringia trinervia, Mycelis muralis, Rubus 
idaeus und die Moose Aulacomnium androgynum, Brachythecium-Arten sowie 
Plagiomnium affine. Waren 1965 noch 6 der 31 Plots reich an Bodenflechten und 
damit als Cladonio-Pinetum vaccinietosum im Sinne von HEINKEN (2008) anzu-
sprechen, traf dies 2010 für keine Fläche mehr zu. Allenfalls 8 Plots gehörten 2008 
noch zum Leucobryo-Pinetum, der vorherrschenden Waldgesellschaft des meso-
trophen Waldtyps im Jahr 1965. Die übrigen (23) hatten sich zu Beständen der 
Deschampsia-Pinus-Gesellschaft gewandelt. 

Die Veränderungen der Bodenvegetation im eutrophen Waldtyp ähneln denjeni-
gen des mesotrophen Typs; allerdings waren hier Arten wie Calamagrostis epige-
jos und Scleropodium purum auch 1965 schon stark vertreten (s. o.). Eine massive 
Abnahme bzw. ein Verschwinden ist v. a. bei Agrostis capillaris, Anthoxanthum 
odoratum, Epilobium angustifolium und Potentilla erecta zu verzeichnen, während 
Holcus mollis, Fallopia dumetorum und Urtica dioica (nur hier) deutlich zugenom-
men haben bzw. stellenweise eingewandert sind. Die pflanzensoziologische Zuge-
hörigkeit im Sinne von HEINKEN (2008) hat sich – anders als bei den beiden 
anderen Waldtypen – zwischen 1965 und 2010 jedoch kaum verändert; fast alle 
Bestände waren und sind der Deschampsia-Pinus-Gesellschaft zuzuordnen. 

Die über das gesamte Standort-Spektrum ermittelten und auch die Deckungs-
grade berücksichtigenden Arten mit signifikanten Ab- und Zunahmen (Verlierer, 
Gewinner und Einwanderer) sind in Tab. 2 zusammengefasst. Daraus geht hervor, 
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dass die meisten Arten sowohl im Deckungsgrad als auch in der Stetigkeit eine 
gleichgerichtete Änderung zeigen. Bei einigen hat sich jedoch nur der Deckungs-
grad signifikant geändert: So haben etwa Pteridium aquilinum, Vaccinium myrtillus 
und V. vitis-idaea sowie die Moose Dicranum scoparium und Pleurozium schreberi 
zugenommen, während Carex pilulifera und Deschampsia flexuosa insgesamt im 
Deckungsgrad abgenommen haben. Bei einigen Gewinnern und Verlierern sind die 
Veränderungen nicht über den gesamten untersuchten Standortsgradienten hinweg 
konsistent (s. Tab. 2). Am auffälligsten ist dies bei der Drahtschmiele (Deschamp-
sia flexuosa), die im oligtrophen Waldtyp zugenommen hat (1965 war sie hier – 
wenn überhaupt – meist nur mit geringen Deckungsgraden vorhanden), während im 
meso- und eutrophen Waldtyp ein gegenläufiger Trend zu verzeichnen ist (s. 
Abb. 3). 

Manche Sippen haben im gesamten standörtlichen Spektrum zugenommen 
(z. B. Prunus serotina, Quercus rubra und Moose der Gattung Brachythecium), 
während andere Gewinner auch 2010 nur in einem oder zwei Waldtypen vorkamen 

Abb. 3: Vorkommen und Entwicklung des Deckungsgrades der Drahtschmiele (Descham-
psia flexuosa) auf den 77 untersuchten Plots: Vorkommen in beiden Jahren (Punkt, weiß), 
Zunahme im Deckungsgrad (Punkt, schwarz) seit 1965, Abnahme im Deckungsgrad (Kreuz, 
schwarz) seit 1965. 
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(s. o.). Daneben gibt es aber auch zahlreiche Arten, die bis 2010 ihr Standortsspek-
trum erweitert haben und damit heute nicht mehr die gleichen Waldtypen wie 1965 
differenzieren (z. B. Calamagrostis epigejos, Dryopteris carthusiana, Rubus fruti-
cosus agg., Sorbus aucuparia und das Moos Scleropodium purum). Entsprechend 
hat unter den Verlierern etwa Leucobryum glaucum sein Standortsspektrum stark 
eingeengt. 

Viele vegetationsbestimmende, teilweise in der Bodenvegetation dominant auf-
tretende Arten wie das Pfeifengras (Molinia caerulea), der Adlerfarn (Pteridium 
aquilinum) und die Heidelbeere (Vaccinium myrtillus) haben sich jedoch kaum in 
ihrer Stetigkeit verändert. Abb. 4 verdeutlicht für den Adlerfarn, der vor allem für 
reichere, relativ feuchte Standorte charakteristisch ist, dass sich auch sein Verbrei-
tungsmuster im UG über 45 Jahre offenbar kaum verändert hat. Während er auf 23 
Plots in beiden Jahren vorkam, verschwand er nur aus 2 Flächen und wanderte in 7 
Flächen ein. Ähnlich ist das Verbreitungsmuster von Molinia caerulea, allerdings 
mit abnehmender Tendenz (konstant: 31 Flächen, Einwanderung: 5, Verschwinden: 
2). Eine noch höhere Konstanz im Vorkommen zeigt Vaccinium myrtillus (Abb. 5) 
als bestandsbildende Art des meso- und eutrophen Waldtyps (konstant: 49 Flächen, 

Abb. 4: Vorkommen des Adlerfarns (Pteridium aquilinum) auf den 77 untersuchten Plots: 
kein Vorkommen (Kreuz, weiß), Vorkommen in beiden Jahren (Punkt, weiß), Einwanderung 
(Punkt, schwarz) seit 1965, Verschwinden (Kreuz, schwarz) seit 1965. 
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Einwanderung: 5, Verschwinden: 2).  
Die Ordination der Plots beider Jahre (Abb. 6) zeigt, dass sich der Unterwuchs 

der Kiefernwälder von 1965 bis 2010 über das gesamte Standortsspektrum hinweg 
stark, weitgehend gleichgerichtet (Richtung der Pfeile) und in vergleichbarer Inten-
sität (Länge der Pfeile) verändert hat. Auch wenn in beiden Jahren die untersuchten 
Bestände jeweils den in der Literatur beschriebenen Pflanzengesellschaften zuzu-
ordnen sind, gibt es 1965 und 2010 dennoch praktisch keine gleiche Vegetation 
(keine Überlappung der Räume beider Jahre in der Ordination), d. h. innerhalb der 
Kiefernwaldgesellschaften haben grundsätzliche Artenverschiebungen stattgefun-
den. 

Diversität und Gefährdung  
Die mittlere Gesamt-Artenzahl pro Plot (Alpha-Diversität) nahm zwischen 1965 
und 2010 insgesamt, d. h. über alle Waldtypen, signifikant zu (Abb. 8). Dieser 
Trend geht im Wesentlichen auf die meso- und eutrophen Waldtypen zurück 
(Tab. 1, Abb. 7). Dabei stiegen die Artenzahlen der Gefäßpflanzen und Moose 
überall, während die Flechtendiversität durchweg stark abnahm (Tab. 1). Auch in 

Abb. 5: Vorkommen der Heidelbeere (Vaccinium myrtillus) auf den 77 untersuchten Plots: 
kein Vorkommen (Kreuz, weiß), Vorkommen in beiden Jahren (Punkt, weiß), Einwanderung 
(Punkt, schwarz) seit 1965, Verschwinden (Kreuz, schwarz) seit 1965. 
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allen Plots zusammen genommen stieg die Artenzahl von 101 im Jahr 1965 auf 135 
im Jahr 2010 an. Auch dabei nahmen die Artenzahlen unter den Gefäßpflanzen 
sowie unter den Moosen zu, während die Anzahl der Flechtensippen von 23 auf 15 
sank. Trotz des allgemeinen Anstiegs der Alpha-Diversität ist jedoch auf Land-
schaftsebene eine Homogenisierung der Artenvielfalt zu beobachten. Die Beta-
Diversität fiel im Mittel von 0,6 im Jahr 1965 auf 0,49 im Jahr 2010 (Abb. 8), d. h. 
die Ähnlichkeit in der Artenzusammensetzung zwischen den einzelnen Plots hat 
insgesamt zugenommen. Auch dem Homogenitäts-Test zufolge hat die Varianz der 
Artenzusammensetzung zwischen den Untersuchungsjahren abgenommen, was 
anhand der stärkeren Zentrierung der Plots im Jahr 2010 in der Ordination, durch 
die stärker nach links ausgerichteten Pfeile auf der rechten Seite, veranschaulicht 
wird (Abb. 6). 

Heute in Brandenburg gefährdete Pflanzenarten spielen mengenmäßig nur bei 
den Kryptogamen und hier insbesondere bei den Bodenflechten eine nennenswerte 
Rolle (s. Abb. 7, Tab. 1). Erwartungsgemäß haben sie zwischen 1965 und 2010 
stark abgenommen. Dabei war und ist der oligotrophe Waldtyp das wichtigste 

 

Abb. 6: NMDS-Ordination der 77 untersuchten Plots. Jeder Punkt stellt einen Plot bzw. eine 
Vegetationsaufnahme dar; je ähnlicher diese sind, desto dichter liegen sie zusammen. Pfeile 
verbinden die Plot-Paare der Jahre 1965 und 2010 und zeigen damit die Richtung der Vege-
tationsänderungen an. 
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Habitat gefährdeter Pflanzenarten, während im eutrophen Waldtyp heute gefähr-
dete Pflanzenarten bereits 1965 nur von untergeordneter Bedeutung waren. 

Ökologische Charakterisierung durch Zeigerwerte nach ELLENBERG 
Die mittleren Zeigerwerte nach ELLENBERG et al. (2001), die hier nur für den (nicht 
von Durchforstungen beeinflussten) Waldunterwuchs berechnet wurden, sind pro 
Plot hinsichtlich der Lichtzahl (mL) gesunken und gleichzeitig bei der Stickstoff-
zahl (mN) angestiegen. Dabei ist der Anstieg der Stickstoffzahl größer als die Ab-
nahme der Lichtzahl (Abb. 9): Während mit im Durchschnitt ca. 2,35 im Jahr 1965 
weithin stickstoffärmste Verhältnisse herrschten, hat sich dies 2010 mit einem Wert 
von ca. 2,93 relativiert. Die Lichtzahlen zeigen mit im Mittel ca. 6,23 bzw. 5,92 
relativ lichte Verhältnisse, wie dies am Waldboden von Kiefernwäldern typisch ist. 
Die Reaktionszahl (mR) nahm mit der Stickstoffzahl zwischen den Untersuchungs-
jahren zu (Mittelwert 1965: 2,71; 2010: 3,13; p < 0.001) und deutet erwartungsge-
mäß auf durchweg sehr saure Böden hin. Die Unterschiede in der Feuchtezahl (mF) 
sind dagegen vernachlässigbar gering (Mittelwert 1965: 5,25; 2010: 5,32; 

Abb. 7: Änderung der Gesamt-Artenzahl pro Plot der drei Waldtypen (oligo: oligotroph, 
meso: mesotroph, eu: eutroph) zwischen 1965 und 2010, getrennt nach Kormophyten und 
Kryptogamen sowie in Brandenburg gefährdeten (RL) und nicht gefährdeten (RL-) Pflan-
zenarten (einschließlich Vorwarnlisten). 
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p = 0.12). Durch die Grundwassernähe sind viele Standorte offenbar trotz der 
groben Sandböden relativ gut wasserversorgt. 

Bei der Charakterisierung der Verlierer- und Gewinner-Arten durch Ellenberg-
Zeigerwerte wird deutlich, dass Arten mit niedrigen N- und hohen L-Zeigerwerten 
gegenüber Arten mit niedrigeren L- und höheren N-Zeigerwerten verloren haben 
(Tab. 3). Dabei ist der Unterschied auch zwischen Verlierern und Gewinnern bzw. 
Einwanderern bezüglich der Stickstoffzahl größer als der Unterschied bezüglich 
der Lichtzahl. 

 
Abb. 8: Änderungen in der Alpha-(DivAlpha) und Beta-(DivBeta) Diversität der Wald-
bodenvegetation zwischen den Untersuchungsjahren. p<0.05: *; p<0.01: **; p<0.001: ***. 

 
Abb. 9: Unterschiede in mittleren Ellenberg-Zeigerwerten pro Plot für Stickstoff (N) und 
Lichtverfügbarkeit (L) der Waldbodenvegetation zwischen den Untersuchungsjahren. 
p<0.05: *; p<0.01: **; p<0.001: ***. 
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Diskussion 

Generelle Trends 
Entgegen unserem ersten Eindruck, dass im Jahr 2010 gerade im nördlichen Teil 
des UG noch großflächig sehr nährstoffarme Kiefernwälder vorhanden waren, zeigt 
die Untersuchung, dass in den vergangenen 45 Jahren auch im nördlichen Unter-
spreewald-Randgebiet massive eutrophierungsbedingte Veränderungen der Wald-
vegetation stattgefunden haben. Dagegen scheint es zu keiner weiteren vegeta-
tionswirksamen Veränderung der Bodenfeuchte mehr gekommen zu sein, und 
kronenschlussbedingte Vegetationsveränderungen waren abhängig vom Standort. 

Der Eutrophierungseffekt im UG entspricht den Befunden zahlreicher Ver-
gleichsuntersuchungen in Mitteleuropa, die besonders auf sauren, nährstoffarmen 
Böden eine flächendeckende Zunahme von Stickstoffzeigern in der Bodenvegeta-
tion und damit einen Anstieg der Ellenberg-Zeigerwerte für N spätestens seit Mitte 
der 1980er Jahre dokumentiert haben (zur Übersicht s. SCHMIDT 1999, LEUSCHNER 
& ELLENBERG 2010). Er deckt sich mit den von JENSSEN & HOFMANN (2005) für 
Kiefernwälder des nordostdeutschen Tieflands beschriebenen Grundzügen. Auch 
bisherige Plot-basierte Vergleichsuntersuchungen aus bodensauren Kiefernwäldern 
verschiedener Regionen Mitteleuropas (ROST-SIEBERT 1988, RODENKIRCHEN 
1992, AMARELL 2000, ZERBE et al. 2000, DZWONKO & GAWRONSKI 2002) fanden 
grundsätzlich ähnliche Tendenzen. Diese decken allerdings meist keine extrem 
armen Standorte ab, basieren nur auf einer geringen Zeitspanne zwischen den Auf-
nahmen oder beziehen sich nicht auf eine repräsentative Anzahl von Aufnahmeflä-
chen. Das Beispiel der detaillierten und umfangreichen Vegetationsaufnahmen von 
KLEMM (1965) aus dem Unteren Spreewald zeigt, wie wichtig gut dokumentierte 
historische Daten sind, vor allem, wenn es sich um längere Zeiträume zwischen 
den Untersuchungsjahren handelt, wie sie zur Erforschung von Waldökosystemen 
nötig sind. Insbesondere Analysen über einen größeren standörtlichen Gradienten, 
die z. B. die Veränderung der standörtlichen Amplitude von Arten anzeigen, sind 
nur über Dauerflächen möglich. 

Die veränderte Artenzusammensetzung machte es wenig sinnvoll, die neuen 
Vegetationsaufnahmen der ursprünglichen Klassifikation hinzuzufügen, zumal 
syntaxonomische Einordnungen damals oft stark vom Leitbild der vermuteten 
potenziellen natürlichen Vegetation beeinflusst waren und KLEMM (1967, 1969) 
sein Hauptaugenmerk auf die Bodenfeuchte gelegt hat. Stattdessen spielen vor 
allem Veränderungen in der Nährstoffverfügbarkeit und nachrangig auch verän-
derte Lichtverhältnisse eine Rolle. 

Auffällig ist insbesondere der Rückgang der Flechten-Kiefernwälder des 
Cladonio-Pinetum. Dieser ist weithin bekannt (z. B. JENSSEN & HOFMANN 2005 
sowie Einstufung als ‚vom Aussterben bedroht’ in der Roten Liste der Pflanzenge-
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sellschaften Deutschlands, RENNWALD 2000), konkretere Analysen über das Aus-
maß liegen jedoch meist nur aus Nordwestdeutschland vor. So waren historisch 
belegte Bestände in den Niederlanden (DIRKSE & VAN DOBBEN 1989) und in Nie-
dersachsen westlich der Weser (HEINKEN 1995) bereits Anfang der 1990er Jahre 
weitgehend verschwunden, und im Naturwald „Kaarßer Sandberge“ in der Unteren 
Mittelelbe-Niederung sind Flechten-Kiefernwälder seit Mitte der 1960er Jahre auf 
weniger als ein Viertel der ursprünglichen Fläche zusammengeschrumpft (FISCHER 
et al. 2009). Auch in der Jahrzehnte stark durch Immissionen und Harnstoff-Dün-
gung belasteten Dübener Heide (AMARELL 2000) und in der durch reichere Sande 
gekennzeichneten Menzer Heide in Nordbrandenburg (s. ZERBE et al. 2000) waren 
historisch belegte Flechten-Kiefernwälder schon Ende der 1990er Jahren nicht 
mehr vorhanden. Unter Annahme einer mehr oder weniger zufälligen Probe-
flächenauswahl in unserer Studie können wir ihren Rückgang im UG seit 1965 auf 
mindestens 85 % quantifizieren. Während die Flechten-Kiefernwälder 1965 viel-
fach flächendeckend auf den armen und trockenen Sanden vorkamen (KLEMM 
1967, 1969), scheint ihr Vorkommen im Jahr 2010 weitgehend auf Sonderstandorte 
mit geringer Streuproduktion (Auflichtungen, Kuppen und Wegränder) beschränkt 
zu sein. 

Die Änderungen auf weniger extremen, von Natur aus nährstoffreicheren und 
naturschutzfachlich nachrangigen Standorten sind demgegenüber weniger beachtet 
worden (s. aber AMARELL 2000 und ZERBE et al. 2000), jedoch mindestens ebenso 
massiv. Die Zunahme von – meist grasreichen – Kiefernwäldern vom Typ der De-
schampsia-Pinus-Gesellschaft ist weithin bekannt (HEINKEN 2008, s. a. HOFMANN 
et al. 1990, JENSSEN & HOFMANN 2005), aber ebenfalls selten quantifizierbar. Im 
UG können wir anhand der Plot-Bilanzen eine Zunahme zwischen 1965 und 2010 
um ca. 150 % annehmen. Moosreiche Kiefernwälder vom Typ des Leucobryo-
Pinetum sind offenbar noch in ähnlicher Fläche vorhanden, doch haben sie ihre 
Wuchsorte auf Kosten der Flechten-Kiefernwälder stark zu den ärmsten Standorten 
hin verlagert. 

Folgende Seiten:  
Tab. 1: Vegetationstabelle der Kiefernwälder des nordöstlichen Unterspreewald-Randgebie-
tes. Dargestellt sind die Veränderungen auf 77 Probeflächen (Plots) zwischen 1965 und 
2010, unterteilt nach den drei Haupt-Waldtypen (Stetigkeiten der Arten in %). Rahmen: 
Trennarten der Waldtypen 1965; Fettdruck: signifikante Zu- oder Abnahme (= mindestens 
doppelte Stetigkeit) im betreffenden Waldtyp. M: Moos; F: Flechte. Gefährdungsgrade nach 
KLAWITTER et al. (2002), OTTE & RÄTZEL (2004) und RISTOW et al. (2006): D: Datenlage 
ungenügend; V: Vorwarnliste; 3: gefährdet; 2: stark gefährdet. Gesamttendenz der Bestands-
entwicklung nach Tab. 2: E: Einwanderer; G: Gewinner; V: Verlierer. Bestandsentwicklung 
im Spreewald nach PETRICK et a. (2011): ↑ in Ausbreitung, ↔ gleichbleibend, ↓ rückläufig, 
? unklar, – nicht eingeschätzt. *: nur wenige Werte für die Mittelwertbildung vorhanden. 
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 Waldtyp oligotroph mesotroph eutroph 
 Jahr der Aufnahme 1965 2010 1965 2010 1965 2010 
 Zahl der Aufnahmen (Plots) 31 31 31 31 15 15 
 Höhe Baumschicht [m] 14,9 17,4 17,6 20,8 17,0 19,7 
 Deckung 1. Baumschicht [%] 29 34 28 30 20 35 
 Deckung 2. Baumschicht [%] 0 2 1 12 2 17 
 Deckung Strauchschicht [%] 1 2 6 6 13 4 
 Deckung Krautschicht [%] 13 21 75 66 84 58 
 Deckung Moosschicht [%] 36 75 28* 29 6* 21 
 Artenzahl Gefäßpflanzen 6,3 12,8 16,0 23,4 18,9 22,3 
 Artenzahl Moose 3,9 4,6 3,8 6,0 3,3 6,2 
 Artenzahl Flechten 7,7 1,3 1,5 0,1 0,0 0,1 G
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Baumschicht          
 Pinus sylvestris 100 100 100 97 93 100   ↔ 
 Betula pendula 23 13 68 52 73 73   ↔ 
 Betula pubescens   23 19 40 20   ? 
 Quercus robur 3 3 19 19 40 47   ↔ 
 Prunus serotina    19   20   ↑ 
 Fagus sylvatica      13   ↔ 
 Sorbus aucuparia  3 6 6 13 13   ↔ 
 Picea abies    16 20 7    –  
 Frangula alnus  3  16  7   ↔ 

Strauchschicht          
 Frangula alnus  23 52 97 73 100   ↔ 
 Pinus sylvestris 16 87 48 55 40 40  G ↔ 
 Betula pubescens  29 16 29 33 13   ? 
 Quercus robur 6 100 19 94 20 87  G ↔ 
 Sorbus aucuparia  45 26 94 40 93  G ↔ 
 Prunus serotina  35 6 52  73  G ↑ 
 Quercus rubra  29  74  40  E ↑ 
 Acer platanoides  10  19  7  E ↔ 
 Fagus sylvatica   6  52  47  E ↔ 
 Carpinus betulus    10  13   ↔ 
 Populus tremula    13     ↔ 
 Prunus mahaleb  6  6  13  E  –  
 Sorbus intermedia    3  13    –  
 Betula pendula 10 10 35 19 33 13   ↔ 
 Picea abies  3 6 16 20 7    –  

Kraut- und Moosschicht:          

D oligotroph (Cladonio-Pinetum-Typ)          
± konstant          
M Ptilidium ciliare 65 45 3 6   V V  

Abnahme/Verschwinden            
F Cladonia gracilis 71 19 6   7  V  
M Dicranum spurium 55 23     3 V  
F Cladonia rangiferina 61 3     2 V  
F Cladonia uncialis 61 3     D V  
F Cladonia arbuscula subsp. squarrosa 45 13  3   G V  
F Cladonia ciliata 45 6 3    3 V  
F Cladonia arbuscula subsp. mitis 52 13 3 3   V V  
F Cladonia phyllophora 32 10      V  
F Cetraria aculeata 39       V V  
F Cladonia portentosa 23 6     3   
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Fortsetzung Tab. 1: 
 Waldtyp oligotroph mesotroph eutroph       
 Jahr der Aufnahme 1965 2010 1965 2010 1965 2010       
 Corynephorus canescens 16     7 7   ↔ 
 Carex ericetorum 10       V  ↔ 
M Polytrichum piliferum 10 3        
F Cladonia pleurota 10 3        
F Cladonia foliacea 10       V   
F Cladonia cervicornis subsp. verticillata 10       V   

D oligo- und mesotroph (Cladonio- und 
Leucobryo-Pinetum-Typ)          
Abnahme/Verschwinden          
 Calluna vulgaris 68 35 55 13 20   V ↓ 
F Cladonia macilenta 19 3 29 3    V  
F Cladonia pyxidata 74 19 29      V  
F Cladonia furcata 81 16 19 3    V  
F Cladonia squamosa 77 10 23     3 V  
F Cladonia deformis 52  16     3 V  
Zunahme/Einwanderung              
M Hypnum cupressiforme  74 100 65 74 7 87  G  
M Dicranum scoparium 81 97 35 39 7 47  G  
M Dicranum polysetum 42 77 45 26  20 V   
M Campylopus introflexus   19   10    E  
M Ceratodon purpureus  10  6    E  

D meso- und eutroph (Leucobryo-
Pinetum- und Deschampsia-Pinus-Typ)          
± konstant          
 Vaccinium myrtillus 26 39 100 97 80 80  G ↔ 
 Frangula alnus 10 26 87 97 80 100   ↔ 
 Molinia caerulea 19 16 77 71 80 60   ↓ 
 Carex pilulifera 16 19 74 68 80 47  V ↔ 
 Pteridium aquilinum 3 6 61 68 33 47  G ↔ 
 Maianthemum bifolium  3 32 45 40 80  G ↔ 
 Luzula pilosa   32 16 60 60   ↔ 
Zunahme/Einwanderung              
 Sorbus aucuparia  45 68 94 73 93  G ↔ 
 Melampyrum pratense 3 13 65 45 27 33   ↔ 
 Dryopteris carthusiana  19 26 61 33 60  G ↔ 
 Rubus idaeus  3  45  60  E ↔ 
M Aulacomium androgynum  3  29  47  E  
 Mycelis muralis    23 7 27   ↔ 
 Milium effusum    23  27  E ↔ 
M Lophocolea bidentata  3  10  13    

D eutroph (Deschampsia-Pinus-Typ)          
± konstant          
 Lysimachia vulgaris   3 6 47 47   ↔ 
 Convallaria majalis  3 3 6 13 20  G ↔ 
Abnahme/Verschwinden            
 Anthoxanthum odoratum   13 6 33 13   ↔ 
 Luzula multiflora   10 3 27    V ↔ 
 Agrostis capillaris 10 3 6 3 47 20   ↔ 
 Epilobium angustifolium 3   3 33 7   ↔ 
 Nardus stricta   6 3 13   V  ↓ 
 Poa pratensis 3    20 7   ↔ 
 Potentilla erecta     27     ↓ 
 Viola riviniana     20     ↔ 
 Carex paniculata     20     ↓ 
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Fortsetzung Tab. 1: 

 Waldtyp oligotroph mesotroph eutroph       
 Jahr der Aufnahme 1965 2010 1965 2010 1965 2010       
Zunahme/Einwanderung            
 Calamagrostis epigejos 6 16 23 65 87 80  G ↑ 
M Scleropodium purum  19 13 71 67 100  G  
 Rubus fruticosus agg.  13 3 42 33 60  G ↔ 
M Poytrichum formosum  26 6 32 33 27  G  
 Galeopsis sp.  10 3 13 20 33    –  
 Hieracium sp.   13 3 13 27 33    –  
 Calamagrostis canescens  3  13 13 20   ↑ 
 Moehringia trinervia  10  48 20 73  G ↔ 
M Plagiomnium affine  3  35 27 60  G  
 Holcus mollis  3 6 10 33 67  G ↔ 
 Fallopia dumetorum  6  6  27  W ↔ 
 Urtica dioica    3  20   ↑ 
 Chelidonium majus      13   ↑ 
 Arrhenatherum elatius      13   ↔ 

Sonstige Arten          
± konstant          
 Deschampsia flexuosa 77 100 100 100 93 100  V ↔ 
 Quercus robur 48 100 94 94 73 87   ↔ 
M Pleurozium schreberi 58 97 77 81 73 60  G  
 Pinus sylvestris 45 94 87 71 67 67  G ↔ 
M Pohlia nutans 65 71 68 48 67 40  V  
 Vaccinium vitis-idaea 16 19 32 35 53 20  G ↔ 
 Rumex acetosella 26 16 16 13 33 20   ↔ 
 Festuca ovina 32 29  10 13 20   ↔ 
 Hypochaeris radicata 3 19 3 6 20 20   ↔ 
 Holcus lanatus  6 3 6 13 13   ↔ 
 Hedera helix  3  6 20    ↔ 
 Festuca rubra   13  7 7   ↔ 
 Hieracium pilosella  3 3 3 7 13   ↔ 
 Senecio sylvaticus 3 3  3 7 13   ↔ 
 Campanula rotundifolia 3  10 3     ↓ 
 Sorbus intermedia  3  6  13    –  
 Taraxacum officinale agg.   3  7 13    –  
 Galium aparine     7 13   ↑ 
M Polytrichum juniperinum   3 10  7    
F Cladonia cornuta   13    2   
M Dicranella heteromalla    10      
Abnahme/Verschwinden          
M Leucobryum glaucum 48 45 61 10 47 20 V V  
 Betula sp. 13  39 3 53 7    
Zunahme/Einwanderung          
M Brachythecium sp.  42  94  80  E  
 Prunus serotina  35 6 52  73  G ↑ 
 Carex arenaria  10  10  20   ↔ 

 
Arten mit geringer Stetigkeit: 
Baumschicht: Populus tremula: 3 in Spalte 4; Pseudotsuga menziesii: 7 in 6; Quercus rubra: 6 in 4. 
Strauchschicht: Acer pseudoplatanus: 6 in Spalte 4, 7 in 6; Acer sp.: 7 in 6; Alnus glutinosa: 7 in 5; 
Betula sp. 3 in 4; Corylus avellana: 7 in 6; Euonymus europaeus: 3 in 4, 7 in 6; Prunus padus: 3 in 4; 
Pseudotsuga menziesii: 3 in 4, 7 in 6; Robinia pseudoacacia: 6 in 2; Taxus baccata: 7 in 6; Ulmus 
glabra: 7 in 6. 
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Fortsetzung Tab. 1: 
Krautschicht: Anemone nemorosa: 7 in Spalte 5, 7 in 6; Carex acutiformis: 3 in 4, 7 in 6; Carex lepo-
rina: 7 in 6; Carex nigra: 7 in 6; Cirsium arvense: 3 in 4; Cirsium palustre: 7 in 5; Dactylis glomerata: 
7 in 6; Danthonia decumbens: 7in 5; Deschampsia cespitosa: 3 in 4, 7 in 5; Dryopteris filix-mas: 3 in 2, 
3 in 4; Elytrigia repens: 7 in 6; Equisetum arvense: 7 in 5; Festuca psammophila: 7 in 6; Galium 
palustre: 7 in 5; Genista pilosa: 3 in 1, 6 in 3; Humulus lupulus: 3 in 2, 3 in 4, 7 in 6; Impatiens 
parviflora: 6 in 4; Juncus effusus: 3 in 4, 7 in 6; Lactuca serriola: 3 in 2; Poa nemoralis: 7 in 5; Poa 
palustris: 7 in 6; Polygonatum odoratum: 3 in 4; Ribes uva-crispa: 3 in 4; Robinia pseudoacacia: 6 in 2; 
Rosa sp.: 7 in 6; Rumex acetosa: 3 in 2, 7 in 5, 7 in 6; Solanum dulcamara: 3 in 4, 7 in 6; Solidago 
virgaurea: 3 in 4, 7 in 6; Spergula morisonii: 3 in 1, 3 in 2; Ulmus glabra: 3 in 2, 7 in 6; Vicia sepium: 7 
in 6; Vicia sp.: 7 in 6. 
Moose: Brachythecium albicans: 3 in Spalte 2; Cephaloziella divaricata: 6 in 1; Lophocolea hetero-
phylla: 7 in 6; Mnium hornum: 7 in 6; Rhytidiadelphus squarrosus: 3 in 4; Rhytidiadelphus triquetrus: 3 
in 4; Thuidium tamariscinum: 3 in 4. 
Flechten: Cladonia coniocraea: 6 in Spalte 3; Cladonia crispata: 6 in 1; Cladonia fimbriata: 3 in 1, 7 in 
6; Cladonia glauca: 3 in 1; Cladonia sp.: 6 in 2, 7 in 6; Cladonia zopfii: 3 in 2. 

Abundanzveränderungen einzelner Arten 
Trotz der gut dokumentierten Daten von KLEMM (1965) sind Fehlerquellen bei 
unterschiedlichen Bearbeitern und einem derart langen Untersuchungszeitraum 
nicht auszuschließen. So müssen nicht alle in Tab. 1 und 2 dokumentierten Verän-
derungen in der Stetigkeit und erst recht im Deckungsgrad reale Vegetationsverän-
derungen widerspiegeln. Die zweite Baumschicht, die Strauchschicht und die 
Krautschicht sind 1965 und 2010 offenbar unterschiedlich abgegrenzt worden. So 
sind die Abnahme der Strauchschicht-Deckung im eutrophen Waldtyp und von 
Betula-Arten in der Krautschicht vermutlich Artefakte. Einige Einwanderer (Carex 
arenaria, Ceratodon purpureus, Fagus sylvatica und Rubus idaeus) waren auch 
1965 schon vorhanden, fehlten aber in den ausgewählten Plots. Bei wenigen Arten, 
etwa Aulacomnium androgynum, gehen wir davon aus, dass sie 1965 übersehen 
worden waren. Auch die Ausbreitung der eher oligotrophe Verhältnisse anzeigen-
den Moose Dicranum polysetum, D. scoparium und Hypnum cupressiforme im 
eutrophen Waldtyp (wo sie auch 2010 meist nur in wenigen Exemplaren vor-
kamen) sollte nicht überbewertet werden. 

Zurückgegangen sind im Wesentlichen anspruchslose, azidotolerante Mager-
keitszeiger, während insbesondere Stickstoffzeiger und Laubgehölze stark zu-
genommen haben. Beide Tendenzen sind offenbar für nordostdeutsche Sand-Kie-
fernwälder typisch (AMARELL 2000, ZERBE et al. 2000). 

Die stärksten Verluste sind dabei unter den bodenbewohnenden Strauchflech-
tenarten (Cladonia spp., Cetraria aculeata) zu verzeichnen. Experimentelle Stu-
dien haben gezeigt, dass die Deckung epigäischer Flechten bei Düngung sehr stark 
abnimmt (NOHRSTEDT 1998). Wichtiger als die direkte schädliche Wirkung von 
Stickstoff auf Flechten scheint ihre geringe Konkurrenzfähigkeit zu sein. Mit ihrer 
geringen Wachstumsrate sind Bodenflechten gut an extreme Standorte bezüglich 
Nährstoff- und Wasserverfügbarkeit angepasst und können so Standorte besiedeln, 

 87

an denen die Konkurrenz durch höhere Pflanzen weitgehend fehlt (LECHOWICZ & 
ADAMS 1973). Dagegen wird ihre Konkurrenzkraft in eutrophierten Habitaten 
gegenüber schneller, höher und dichter wachsenden Moosen und Gefäßpflanzen 
stark beeinträchtigt. 

Auch wenn die Moosdeckung insgesamt zugenommen hat, gibt es dennoch 
Moose unter den Verlierern. Diese sind meist akrokarpe Laubmoose bzw. in Bran-
denburg zumindest bereits auf der Vorwarnliste der Roten Liste (KLAWITTER et al. 
2002) stehende Sippen. Das Lebermoos Ptilidium ciliare und besonders Dicranum 
spurium haben ähnliche ökologische Ansprüche wie die Strauchflechten. Akro-
karpe Laubmoose wie die Dicranum-Arten (am stärksten D. spurium) werden in 
Kiefernwäldern durch Streunutzung gefördert bzw. durch Stickstoffeinträge 

Tab. 2: Arten mit signifikanter Abnahme in Deckung und/oder Stetigkeit (Verlierer) zwi-
schen 1965 und 2010, Arten mit signifikanter Zunahme in Deckungsgrad und/oder Stetigkeit 
(Zahl der Probeflächen mit Vorkommen) zwischen 1965 und 2010 bei gleichzeitigem Vor-
kommen im Jahr 1965 (Gewinner) bzw. Nicht-Vorkommen im Jahr 1965 (Einwanderer). M: 
Moos; F: Flechte. Unterschiede der grau hinterlegten Arten sind auf der Landschaftsebene 
bzw. über das Standortsspektrum nicht konsistent. 
  Verlierer Deckung Stetigkeit   Gewinner Deckung Stetigkeit 
F Cladonia arbuscula x x   Dryopteris carthusiana x x 
F Cladonia ciliata x x  M Hypnum cupressiforme x x 
F Cladonia deformis x x   Moehringia trinervia x x 
F Cladonia furcata x x  M Plagiomnium affine x x 
F Cladonia gracilis x x   Quercus robur x x 
F Cladonia macilenta x x  M Scleropodium purum x x 
F Cladonia mitis x x   Sorbus aucuparia x x 
F Cladonia pyxidata x x   Rubus fruticosus agg. x x 
F Cladonia rangiferina x x   Convallaria majalis  x  
F Cladonia squamosa x x   Dicranum scoparium x  
F Cladonia unciales x x   Holcus mollis x  
F Cetraria aculeata x x   Majanthemum bifolium x  
M Dicranum spurium x x   Pinus sylvestris x  
M Leucobryum glaucum x x  M Pleurozium schreberi x  
 Calluna vulgaris x    Prunus serotina x  
 Carex pilulifera x    Pteridium aquilinium x  
F Cladonia phyllophora x    Vaccinium myrtillus x  
 Deschampsia flexuosa x    Vaccinium vitis-idaea x  
 Luzula multiflora x    Calamagrostis epigejos  x 
M Pohlia nutans x   M Polytrichum formosum  x 
M Ptilidium ciliare x        
           Einwanderer Deckung Stetigkeit 
      Acer platanoides x x 
     M Aulacomnium androgynum x x 
     M Brachythecium sp. x x 
     M Campylopus introflexus x x 
      Fagus sylvatica x x 
      Fallopia dumetorum x x 
      Milium effusum x x 
      Prunus mahaleb x x 
      Quercus rubra x x 
      Rubus idaeus x x 
          M Ceratodon purpureus x   
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zurückgedrängt (BEER & EWALD 2005, P. FISCHER et al., unveröff. Daten). Für 
Leucobryum glaucum ist der Rückgang auch von AMARELL (2000) und ZERBE et 
al. (2000) belegt. 

Unter den Gefäßpflanzen weist Calluna vulgaris als typische Art offener Hei-
den den stärksten Rückgang auf, und einige ökologisch ähnlich einzustufende Ar-
ten wie Genista pilosa, Nardus stricta und Potentilla erecta sind ebenfalls seltener 
geworden oder ganz verschwunden. 

Für die meisten Gewinner und Einwanderer im UG ist dies auch in anderen 
Studien aus mitteleuropäischen Wäldern dokumentiert. So konnten ZERBE et al. 
(2000) in nordbrandenburgischen Kiefernwäldern seit Mitte der 1960er Jahre eine 
signifikante Zunahme von Fagus sylvatica, Frangula alnus, Prunus serotina, 
Quercus-Arten und Sorbus aucuparia feststellen, und Fagus sylvatica ist auch in 
Laubwäldern in ganz Mitteleuropa auf dem Vormarsch (VERHEYEN et al. 2012). 
Acer platanoides gehört zu den Baumarten, die anthropogen am meisten gefördert 
wurden und auch in naturnahe Waldgesellschaften eindringen (KOWARIK 2010). 
Bis ins 19. Jahrhundert hinein war der Spitz-Ahorn in Berlin-Brandenburg selten 
(u. a. ASCHERSON 1864). Er profitiert von der allgemeinen Eutrophierung der 
Landschaft und breitet sich vor allem von Anpflanzungen entlang der Straßen aus 
(KOWARIK 2010). Auffällig bei den Gehölzen ist die Einwanderung bzw. Zunahme 
mehrerer nach KOWARIK (2010) in Deutschland als besonders problematisch gel-
tender Neophyten seit 1965, insbesondere Prunus serotina und Quercus rubra. Die 
Ausbreitung von Prunus serotina erfolgte vermutlich spontan von bereits 1965 
vorhandenen Diasporenquellen, denn die Zeit der aktiven Einbringung in Wälder 
lag nach STARFINGER et al. (2003) und KOWARIK (2010) vor diesem Zeitpunkt. 
Zahlreiche Quercus rubra-Bestände sind in den letzten Jahrzehnten im UG ange-
legt worden; aus diesen heraus erfolgte offenbar eine teils massive Naturverjün-
gung in angrenzende Kiefernwälder durch Hähersaat (vgl. KOWARIK 2010). 

Die Zunahme vieler Arten (Calamagrostis epigejos, Dryopteris carthusiana, 
Galeopsis tetrahit, Mycelis muralis, Moehringia trinervia, Rubus fruticosus agg., 
R. idaeus und Urtica dioica) ist nicht nur für bodensaure Kiefernwälder (MED-
WECKA-KORNÁS & GAWRÓNSKI 1990, LAUER 1991, AMARELL 2000, ZERBE et al. 

Tab. 3: Charakterisierung der als Einwanderer, Gewinner und Verlierer eingeteilten Arten 
durch mittlere Ellenberg-Zeigerwerte. p<0.05: *; p<0.01: **; p<0.001: ***. 

Mittlerer Zeigerwert Einwanderer Gewinner Verlierer p 

mN 4.1 3.3 1.9 *** 
mR 4.6 3.4 2.4 * 
mL 5.6 5.5 6.7 p > 0.05 
mF 4.7 5.0 4.9 * 
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2000), sondern auch für bodensaure oder mesophile Laubwälder (z. B. DIEKMANN 
et al. 1999, GREGOR & SEIDLING 1999, VERHEYEN et al. 2012) in Mitteleuropa und 
Süd-Skandinavien typisch. Die – im UG sehr moderate – anhaltende Vergrasung 
von nordostdeutschen Kiefernwäldern durch Calamagrostis epigejos war bereits 
Thema zahlreicher ökologischer Studien (u. a. BERGMANN 1990, BOLTE & ANDERS 
1995) und wird hauptsächlich als eine Folge von N-Einträgen in oligotrophe Wäl-
der angesehen (HOFMANN et al. 1990, HEINSDORF 1993, BOLTE & ANDERS 1995). 
Generell sind Gräser in der Lage, erhöhte N-Vorräte schnell in Biomasse umzu-
setzen (NORDIN et al. 2005). Dryopteris carthusiana scheint in Laubwäldern die 
Art mit der stärksten Zunahme zu sein (VERHEYEN et al. 2012). Für Milium effusum 
als typische Laubwaldart ist die Zunahme in Kiefernwäldern bisher nicht belegt, 
aber auch in Laubwäldern zeigt es eine positive Tendenz (VERHEYEN et al. 2012). 

Nicht alle bei uns beobachteten Tendenzen stimmen jedoch mit Literaturanga-
ben überein: So haben etwa Agrostis capillaris, Convallaria majalis, Majanthemum 
bifolium und Pteridium aquilinum andernorts in Kiefernwäldern eutrophierungsbe-
dingt abgenommen (MEDWECKA-KORNAS & GAWRONSKI 1990, AMARELL 2000, 
ZERBE et al. 2000). Selbst Arten, die üblicherweise mit Eutrophierung abnehmen, 
scheinen damit aufgrund der ursprünglich extremen Nährstoffarmut im UG noch zu 
profitieren. Bei anderen Arten (z. B. Carex pilulifera und Pohlia nutans) sind 
unterschiedliche Entwicklungstendenzen berichtet worden (vgl. ZERBE et al. 2000, 
AMARELL 2000, MÄKIPÄÄ & HEIKKINEN 2003). Unsere Ergebnisse demonstrieren 
in einem einzigen Datensatz, dass es vom Standort abhängig sein kann, wie sich 
eutrophierungsbedingte Vegetationsveränderungen auswirken können (s. dazu 
bereits SCHMIDT 1991): So reagiert Deschampsia flexuosa im UG sehr differenziert 
auf die veränderten Nährstoffbedingungen. Sie hat sich in den letzten 45 Jahren vor 
allem auf den ärmsten Flächen sehr stark ausgebreitet (vgl. DIRKSE & VAN DOBBEN 
1989, HEINSDORF 1993, KELLNER & REDBO-TORSTENSSON 1995). Wegen ihrer 
starken Abnahme auf den meso- bis eutrophen Flächen, wo sie von konkurrenz-
stärkeren Arten verdrängt wurde, ist sie dennoch insgesamt im UG als Verlierer 
anzusehen. Auch Vaccinium myrtillus hat seine nährstoffbedingte Verbreitungs-
grenze in die ärmsten Standorte hinein ausgedehnt, während es auf meso- und 
eutrophen Plots, wie auch bei ZERBE et al. (2000), keine Veränderung zeigte. 

Die Zunahme des Deckungsgrades der Moosschicht auf den ärmsten Standorten 
und von Moosarten insgesamt sind ebenfalls ganz wesentlich Eutrophierungs-
effekte, obwohl die Moosschicht in Düngungsversuchen in der Regel abnahm (MÄ-
KIPÄÄ 1994, NORDIN et al. 2005): Die anhaltende Ausbreitung konkurrenzstarker 
pleurokarper Laubmoose (insbesondere Brachythecium spp., Pleurozium schreberi 
und Scleropodium purum) auf Kosten von Akrokarpen und Strauchflechten scheint 
generell typisch zu sein für arme Sand-Kiefernwälder, d. h. auf Standorten, wo sich 
Gefäßpflanzen wie Deschampsia flexuosa (noch) nicht durchgesetzt haben 
(FISCHER et al. 2009, eigene Beobachtungen). Sowohl Eutrophierung durch Stick-
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stoff wie auch ausbleibende Streunutzung sind hierfür mögliche Ursachen (BEER & 
EWALD 2005). Brachythecium oedipodium und B. rutabulum wachsen insbeson-
dere auf Laubstreu (MÄKIPÄÄ & HEIKKINEN 2003) und ihre starke Ausbreitung ist 
auch andernorts belegt (z. B. ZERBE et al. 2000, MÄKIPÄÄ & HEIKKINEN 2003). 
Plagiomnium affine wird ebenfalls durch Streunutzung zurückgedrängt (BEER & 
EWALD 2005) und profitiert durch starke Eutrophierung in Kiefernwäldern (AMA-
RELL 2000). Gut erklärbar ist auch die stärkere Zunahme von Scleropodium purum 
als von Pleurozium schreberi, denn es ist die am schnellsten wachsende pleuro-
karpe Art in Kiefernwäldern (HEINKEN & ZIPPEL 2004) und kann sich so auf etwas 
reicheren Standorten auf Kosten von P. schreberi ausbreiten (ZERBE et al. 2000, 
JENSSEN & HOFMANN 2005). Das Kaktusmoos (Campylopus introflexus) gilt in 
Deutschland als problematischer Neophyt (KOWARIK 2010). Es trat erst 1967 und 
damit nach der Erstaufnahme unserer Plots in Deutschland auf (BENKERT 1971) 
und hat sich seitdem auf armen Sandstandorten in ganz Norddeutschland stark aus-
gebreitet (KOWARIK 2010). Im UG bildet es wie allgemein in Nordostdeutschland 
(KÜRSCHNER & RUNGE 1997) keine Dominanzbestände und ist daher sicher auch 
nicht – wie auf Dünen von Nordseeinseln – für den Rückgang von Strauchflechten 
verantwortlich. 

Interessant ist ein abschließender Vergleich der Verlierer, Gewinner und Ein-
wanderer mit der Bestandsentwicklung der Gefäßpflanzen in der Spreewald-Re-
gion seit der Flora von KRAUSCH (1955), wie sie in der Spreewald-Flora (PETRICK 
et al. 2011) dargestellt ist (s. Tab. 1). Er zeigt, dass die vielfach auf der subjektiven 
Erfahrung der Ortskenner beruhende Einschätzung bei PETRICK et al. (2011) sich 
gerade bei etwas selteneren Arten auch in unserer Studie wiederfindet. Die bei uns 
belegte massive Ausbreitung vieler häufiger Arten in zuvor nicht besiedelte Habi-
tate bzw. Flächen findet sich in solchen halbquantitativen Einschätzungen dagegen 
offenbar meist nicht wieder.  

Ursachen der Vegetationsveränderungen 
Häufig werden die Vegetationsveränderungen in nordostdeutschen Kiefernbestän-
den weitgehend auf atmosphärische Stickstoff-Einträge bzw. auf eine Kombination 
solcher Immissionen und (Harnstoff-)Düngungen der Wälder zurückgeführt (z. B. 
HOFMANN et al. 1990, AMARELL 2000, JENSSEN & HOFMANN 1995). Allerdings 
spielen Nährstoffeinträge und der Landnutzungswandel – insbesondere die Auf-
gabe der Streunutzung – zusammen (s. a. ROST-SIEBERT 1988, RODENKIRCHEN, 
1992, ZERBE et al. 2000, DZWONKO & GAWRONSKI 2002), und ihr Anteil an den 
Veränderungen lässt sich kaum bestimmen (s. a. PRIETZEL et al. 2006). Es ist da-
von auszugehen, dass vor der Erstaufnahme der Plots im UG Streunutzung üblich 
war, d. h. durch das Abplaggen der Humusauflage wurden in großem Maße pflan-
zenverfügbare Nährstoffe dauerhaft entfernt. So gehen die meisten Flechten-Kie-
fernwälder in Mitteleuropa vermutlich auf Streunutzung zurück (HEINKEN 2008). 
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Neben der Streunutzung sind manche Bestände möglicherweise auch beweidet 
worden und damit einer weiteren degradierenden Nutzung ausgesetzt gewesen. 
Seitdem konnten bis heute in der Streu wieder Nährstoffe im Auflagehumus akku-
mulieren, und es setzte eine Sukzession zu weniger nährstofflimitierten Waldtypen 
ein (vgl. HEINKEN 1999, 2008, ELLENBERG & LEUSCHNER 2010). Diese Sukzession 
führt auf den oligotrophen Standorten (zunächst) zu artenarmen Kiefernwäldern 
des Leucobryo-Pinetum. Auf reicheren kommt es – wie die hinzukommenden 
Laubwaldarten besonders in der Strauchschicht anzeigen – zu einer raschen Ent-
wicklung in Richtung auf die potenziell-natürlichen Eichen- bzw. Buchen-Misch-
wälder (s. a. HEINKEN 1999, ZERBE et al. 2000). Im eutrophen Waldtyp wird, mehr 
als in den beiden anderen Waldtypen, der Substitutionscharakter der Kiefernwälder 
deutlich. Allerdings kann dieser natürliche Prozess durch die N-Einträge in die 
Bestände beschleunigt werden (rasche Humusakkumulation; verbesserte Nährstoff-
Bedingungen für Keimung und Etablierung von Quercus robur und Betula 
pendula, RODENKIRCHEN 1992). 

Im engeren Einflussbereich basenreicher Immissionen (alkalische Flugaschen 
von Braunkohle-Kraftwerken der Dübener Heide und der Niederlausitz, Zement-
werk Rüdersdorf) haben sich – anders als im UG – in den letzten Jahrzehnten spe-
zielle Kiefernwald-Typen mit zahlreichen Basen- und Kalkzeigern wie Brachy-
podium sylvaticum, Fragaria vesca und auf nährstoffarmen Standorten auch 
Pyrolaceen ausgebildet (z. B. AMARELL 2000, HEINKEN 2008). Dies ist im UG 
nicht der Fall (Wirksamkeit vom Emittenten ca. 10-15 km, AMARELL 2000). 
Vielmehr führen wir den Anstieg der mittleren Reaktionszahlen auf die enge Kor-
relation zwischen der mittleren N- und mittleren R-Zahl der Plots zurück, die für 
Waldstandorte typisch ist (DIEKMANN et al. 1999, SEIDLING & FISCHER 2008, 
VERHEYEN et al. 2012). Die Ursache liegt darin, dass Pflanzenarten mit einer höhe-
ren N-Zahl fast durchweg auch eine höhere R-Zahl aufweisen und viele heute ver-
schwundene N-Mangelzeiger als Starksäure-Zeiger eingestuft werden. Die pH-
Werte im Oberboden von Sand-Kiefernwäldern, die jenen im UG vergleichbar 
sind, liegen heute fast durchweg im stark sauren Bereich (pH[KCl] um und unter 
3,5) und damit im unteren möglichen pH-Bereich von Waldböden (z. B. AMARELL 
2000, HEINKEN 1998, 2008). Es gibt allerdings auch keine Hinweise darauf, dass es 
seit 1965 zu einer nennenswerten Bodenversauerung gekommen ist, wie sie als 
Folge atmosphärischer Stoffeinträge des Öfteren in Wäldern basenreicherer Stand-
orte beobachtet wurde (FALKENGREN-GRERUP 1995, SCHMIDT 1999). 

Zusätzlich zum Eutrophierungseffekt hat die Lichtverfügbarkeit dem entspre-
chenden Zeigerwert zufolge über alle Waldtypen hinweg abgenommen (s. a. 
AMARELL 2000), wie dies auch für Laubwälder in Mitteleuropa nach Auflassen der 
historischen Nutzungsformen typisch ist (VERHEYEN et al. 2012). Die Kronen-
deckung der Baumschicht hat dabei allerdings nur im eutrophen Waldtyp im Zuge 
des Vegetationswandels zur potenziell natürlichen Mischwaldvegetation deutlich 
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zugenommen. Die abnehmenden Lichtwerte im oligo- und teilweise auch im 
mesotrophen Waldtyp sind deshalb vor allem mit dem (eutrophierungsbedingten) 
Verlust der als sehr lichtbedürftig eingestuften Flechten zu erklären. Dabei ist zwar 
nicht eindeutig zu klären, inwiefern Veränderungen der Lichtverhältnisse tatsäch-
lich für den Rückgang der Bodenflechten verantwortlich sind, jedoch sind mit 
Cladonia furcata (L: 6), C. gracilis (L: 7) und C. arbuscula (L: 8) durchaus unter-
schiedlich lichtbedürftige Arten noch am häufigsten vertreten. An mesotrophen 
Standorten tragen die Dominanzbestände von Pteridium aquilinum vermutlich 
dennoch zu einer Beschattung der Krautvegetation und ihrer entsprechenden Ver-
änderung bei. Auch ist unter den Laubgehölzen insbesondere Prunus serotina dafür 
bekannt, die Lichtverhältnisse in offenen Kiefernwäldern zu beeinträchtigen und 
deren typische Arten zu verdrängen (KOWARIK 2010). 

Diversität und Homogenisierung 
Über den gesamten Standortsgradienten hinweg, besonders aber im meso- und 
eutrophen Waldtyp konnten wir mit der Eutrophierung einhergehend einen Anstieg 
der Gesamt-Artenzahlen auf der Plot-Ebene verzeichnen. Allgemein kann die 
Phytodiversität von Wäldern infolge von Eutrophierung bzw. Stickstoff-Einträgen 
zurückgehen (AMARELL 2000) oder leicht zunehmen (KELLNER & REDBO-TOR-
STENSSON 1995, JENSSEN & HOFMANN 2005). Gerade in Kiefernwäldern auf nähr-
stoffarmen Standorten ist aber meist ein drastischer Rückgang der Artenzahlen zu 
verzeichnen (ROST-SIEBERT 1988, RODENKIRCHEN 1992, AMARELL 2000, ZERBE 
et al. 2000, JENSSEN & HOFMANN 2005), der sich ja auch in der Bodenvegetation 
im UG (aber eben nicht bei den Gesamt-Artenzahlen) abzeichnet. 

Ein wichtiges Ergebnis unserer Studie ist die Homogenisierung der Kiefern-
waldvegetation im UG, die sicher eine generelle Entwicklung im norddeutschen 
Tiefland im Verlauf der letzten Jahrzehnte widerspiegelt. Für Laubwälder ist 
Homogenisierung jüngst mehrfach belegt worden (z. B. KEITH et al. 2009, NAAF & 
WULF 2010). Für nordostdeutsche Kiefernbestände berichten AMARELL (2000) und 
JENSSEN & HOFMANN (2005) von einer Homogenisierung der Waldvegetation auf 
regionaler Ebene, beziehen sich dabei aber auf die (schwer objektivierbare) Redu-
zierung der Vielfalt von Forsttypen. Die Homogenisierung besagt, dass sich die 
Artenzusammensetzung der Vegetation über standörtliche Gradienten hinweg an-
gleicht. Die beobachteten Vegetationsveränderungen erklären sich demnach vor 
allem durch den Verlust von spezialisierten Arten nährstoffarmer Standorte und 
durch die Ausbreitung von konkurrenzstarken, anspruchsvollen Generalisten über 
das gesamte Untersuchungsgebiet. Trotz der substanziellen Veränderung der Ar-
tenzusammensetzung der Bestände sind im UG wesentliche Vegetations- und Do-
minanzmuster über 45 Jahre erhalten geblieben, und man kann nicht davon spre-
chen, dass sich generell neue „Forstgesellschaften“ herausgebildet haben, wie 
AMARELL (2000) und JENSSEN & HOFMANN (2005) beschreiben. 
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Unsere Untersuchung hat gezeigt, wie stark mit der Homogenisierung heute ge-
fährdete, konkurrenzschwache Pflanzenarten – insbesondere Kryptogamen – auf 
den extrem oligotrophen Standorten zurückgegangen sind und voraussichtlich 
weiter zurückgehen werden (s. a. JENSSEN & HOFMANN 2005). Dennoch sind sie im 
UG, wie auch im angrenzenden Ostbrandenburgischen Heide- und Seengebiet 
(KÜRSCHNER & RUNGE 1997) und anders als in vielen anderen Regionen wie den 
Niederlanden, Nordwestdeutschland und der Dübener Heide, aufgrund des Zu-
sammenspiels von armen Substraten und moderaten N-Immissionen von um 19 kg 
pro ha und Jahr (BUILTJES et al. 2011, s. a. http://gis.uba.de/website/depo_gk3/ 
index.htm, Zugang am 09.11.2011), noch nennenswert vorhanden. Naturschutz- 
bzw. Florenschutzmaßnahmen müssen daher auf die noch erhaltenen oligotrophen 
Kiefernstandorte fokussiert werden, um die Effekte der N-Immissionen im Zu-
sammenspiel mit der Aufgabe historischer Landnutzungsformen abzumildern. Ein 
wesentliches Instrument hierfür ist die punktuelle Wiederaufnahme von Streunut-
zung bzw. die Entfernung von Humusauflagen (BEER & EWALD 2005, SCHMIDT et 
al. 2008). Unsere Untersuchung hat auch die massive Ausbreitung von Neophyten 
in nährstoffarmen Kiefernwäldern gezeigt. Diese scheint aber zumindest bisher 
keine negativen Auswirkungen auf Biodiversität bzw. gefährdete Pflanzenarten zu 
haben (vgl. STARFINGER et al. 2003), zumal durch sie – mit Ausnahme von Campy-
lopus introflexus – die extrem oligotrophen Standorte wenig beeinflusst sind. 
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