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2 Die Bestimmung von Flissen reaktiver Stickstoff-Speziesin hoch mit Stickstoff be-
lasteten Wald-Okosystemen — methodische Grundlagen, Randbedingungen und Kon-
zept der Messungen und Modellierungen im ANSWER-Pr o] ekt

U. Diammgen®, K. Mohr?, H. Meesenburg®

2.1 Ermittlung von wirksamen Flissen reaktiver
Stickstoff-Speziesin ein Kiefernwald-Okotop

Wilder stehen einerseits als halboffene Okosysteme
in enger stofflicher und energetischer Beziehung zur
Umwelt, andererseits verfiigen sie auf verschiedenen
funktionalen und rdumlichen Ebenen {iiber diverse
interne Stoffkreisldufe und -depots. Diese Eigenschaft
vermittelt ihnen ein relativ stabiles 6kologisches Gel
fiige gegeniiber duBeren Einfliissen. Verdnderungen
des Stoffhaushaltes, insbesondere der Fliisse der
gleichzeitig als Makrondhrstoffe fungierenden redu’
zierten und oxidierten Stickstoff-Spezies (NH, und
NOy), lassen sich dadurch jedoch nur mit groflen
Unsicherheiten nachweisen.

Die Ubertragbarkeit der Ergebnisse von Stoff-
fluss-Bestimmungen, die an anderen Wald-Okotopen
in Europa gewonnen wurden, auf die Weser-Ems
Region ist — wenn iiberhaupt — nur eingeschriankt
moglich, da sowohl die aktuelle Emissionssituation
(vgl. DOHLER et al. 2002) als auch die Belastungsge!l
schichte dieser Standorte eine Sonderrolle erwarten
lassen. Die an weniger belasteten Standorten gewonl]
nenen Bilanzmodelle weisen fast ausschlieBlich gel)
richtete Fliisse reaktiver Spezies aus der Atmosphére
in den Bestand auf. Die Bilanzen von Kiefern-
Okosystemen mit hoheren Stickstoff-(N)-Belastungen
legen jedoch nahe, dass auch die gasformigen N-
Verluste eine erhebliche Bedeutung haben kdnnen
(BUTTERBACH-BAHL et al. 2002).

2.2 Bestimmung vertikaler FlUsse 2zwischen der
Atmosphéare und einem Kiefern-Okosystem — Kon-
zepte, Modelle und Messungen

2.2.1 Dosis-Wirkung-Beziehungen

Der Einfluss von Umweltfaktoren auf Okosysteme
wird {iiber entsprechende Dosis-Wirkung-Bezie-
hungen beschrieben. Diese setzen eigentlich voraus,
dass sowohl die wirksame Dosis eines Stressors (z.B.
eines Schadstoffes) als auch die Wirkung quantifil’]
zierbar sind.

"Klassische" Dosis-Wirkung-Modelle wie das
Agonist-Rezeptor-Modell der Toxikologie (z.B. KURZ

et al. 1987) beschreiben Wirkungen als Funktion der
Konzentration des Wirkstoffes (Agonisten) am Wirl[]
kort (Rezeptor). Diese Modelle lassen sich im mikro![]
skopischen Bereich anwenden; sie versagen aber bei
Anwendung auf Individuen oder Okosysteme hoherer
Organisationsformen: Konzentrationen in der Umge!|
bung dieser Systeme sind keine angemessenen Dosis!]
groflen, da sie als Reaktion komplexe Einzelwirkun(]
gen hervorrufen, die in wechselseitiger Beziehung
zueinander stehen In solchen Féllen ist es notwendig
und zweckmiBig, die Dosis tiber eine solche Grofe zu
bestimmen, die eindeutig mit der Konzentration des
Agonisten am Wirkungsort zusammenhéngt. Als
einzige Messgrdfie hierfir kann der Fluss des Agol]
nisten bzw. seiner Vorldufer-Spezies in das System
dienen. Dieser Fluss ist eine potenziell absorbierte
Dosis. Fiir reaktive Stickstoff- und Schwefel-Spezies
(N- und S-Spezies) ist im Hinblick auf die Eutrophie(]
rung bzw. Versauerung des Systems die potenziell
absorbierte Dosis gleich der absorbierten Dosis, da
by-pass-Fliisse und Detoxifikations-Reaktionen nicht
auftreten (DAMMGEN et al. 1993, 1997, DAMMGEN &
GRUNHAGE 1998).

Bei der Untersuchung der Wirkung von Luftinl[]
haltsstoffen auf ausgedehnte Okosysteme insgesamt
stellt die vertikale Flussdichte eines Luftinhaltsstoffes
die absorbierte Dosis dar. Diese vertikalen Flussdich[]
ten sind im Regelfall nicht proportional den Konzent[]
rationen, sondern hingen von der Austauschfdhigkeit
der Atmosphdre und den Senkeneigenschaften des
Systems (physikalische, chemische und biologische
Senkeneigenschaften) ab.

Auch die Wirkung duflert sich in verdnderten
Stofffliissen. Denkbar ist, dass die Wirkung etwa
erhohter N-Fliisse zur Folge hat, dass einzelne Kom[]J
partimente gegeniiber dem Normalfall mit erhéhten
Stoffumsétzen und erhohten Austrdgen reagieren. So
scheinen erhohte Kohlenstoffdioxid-Konzentrationen
tiber Ackerflichen die Umsatzraten fiir Kohlenstoffl
haltige Spezies im Boden zu erhdhen, ohne dass sich
signifikante Anderungen der Vorratsgrofen ergeben.
Ahnliches lisst sich auch aus den N-Bilanzgliedern
von N-reichen Wildern ableiten: PAPEN ef al. (1999)
beobachteten an belasteten Standorten in der Schorfl]
heide, dass das Teilsystem "durchwurzelter Boden"
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offenbar in der Lage ist, durch Erh6éhung der N-
Umsatzraten "{iberschiissiges" N durch Emission N[
haltiger Spurengase wirksam aus dem System zu
entfernen. In diesem Falle wiren Stoffflussmessungen
etwa an N,O ein geeignetes Mittel oder zumindest
eine HilfsgroBe zur Quantifizierung von Wirkungen.
In anderen Walddkosystemen sind dagegen signifil!
kante N-Vorratsdnderungen im Boden beobachtet
worden, die ohne erhdhte N-Depositionen nicht zu
erkldaren waren (MEIWES et al. 2002).

2.2.2 Stickstoff-Fliisse und -bilanzen in Wildern

Die experimentelle Bestimmung der Komponenten
des N-Haushalts von natiirlichen und naturnahen
Okosystemen ist schwierig und ein bisher letztlich
immer noch ungeldstes Problem (vgl. z.B. TAMM
1991, MARQUES et al. 2001). Aus Abbildung 2.1 geht
hervor, dass die zwischen Bestand/Boden und Atmol’
sphire ausgetauschten N-Mengen wie auch die mit
dem Sickerwasser ausgetragenen Stoffmengen in der
Regel klein gegeniiber den Vorrdten sind. Entsprel]
chendes gilt auch fiir S-Spezies. Deshalb besteht
kaum eine Chance, Anderungen der Vorrite zur Bel
schreibung der Anderung der N- oder S-Dynamik in
diesen Systemen heranzuziehen; die Messungen sind
aufwendig und dennoch fehlerbehaftet (vgl. GUNDERD)
SEN et al. 1998).
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Abbildung 2.1: GroBenordnungen von Stickstoff-Fliissen
im Wald (steil: Vorrite in kg ha™ N; kursiv: Fliisse in kg ha
"a™' N), nach OVINGTON (1962), ABER & MELLILO (1991)
und VAN MIEGROET et al. (1992), MARQUES et al. (2001) in
Anlehnung an ZIMMERLING & DAMMGEN (2000)

Die, die potenziellen Dosen und Wirkungen quan(]
tifizierenden, Flisse miissen moglichst direkt bell
stimmt werden. Die Gesamtfliisse zwischen der Atl]
mosphére und dem Bestand lassen sich nur oberhalb
des Bestandes als Nettofliisse experimentell bestim[]
men (vgl. DAMMGEN et al. 1997). Diese Messungen
lassen sich nicht gleichzeitig fiir alle relevanten N-

Spezies durchfithren; sie miissen aus meteorologil]
schen wie praktischen Griinden fiir sedimentierende
und nicht-sedimentierende Spezies getrennt bearbeitet
werden. Wiahrend fiir die zuerst genannten Spezies
Surrogatflichentechniken erfolgreich eingesetzt werl]
den konnen, miissen die letzteren im Prinzip mit Hilfe
sog. mikrometeorologischer Verfahren iiber den bel]
trachteten Rezeptorsystemen durchgefiihrt werden
(DAMMGEN et al. 2005, ERISMAN ef al. 2005).

Hierzu miissen fiir nicht-sedimentierende Spezies
(sog. trockene Deposition von Gasen und Schwebl]
stduben) mikrometeorologische Ansétze verfolgt
werden. Derartige Messungen nutzen die turbulenten
Eigenschaften der bodennahen Atmosphire. Fluss(]
messungen setzen daher zundchst die Erfassung der
wesentlichen turbulenten Fliisse (Impuls- und Warme!
fliisse) voraus. Die Bestimmung von Stofffliissen ist
stets auch an die Bestimmung von Konzentrationen
gebunden. Sind diese nicht mit einer zeitlichen Aufl[
sung durchfiihrbar, die dem Zehnfachen der typischen
Wirbelfrequenz entspricht (vgl. DAMMGEN et al.
1989), so miissen vertikale Konzentrationsgradienten
mit vergleichsweise hoher zeitlicher Auflosung (Gro [
Benordnung: 1 h) bestimmt werden. Dies ist fir alle
betrachteten N- und S-Spezies der Fall.

Die Verwendung von Surrogatflichen zur Bell
stimmung der trockenen Deposition bleibt unbefriedil |
gend, da die Rezeptoreigenschaften des untersuchten
Systems zeitlichen Anderungen unterliegen, die von
Surrogatsystemen nicht wiedergegeben werden kon!(]
nen (vgl. RODRIGO & AVILA 2002 und dort zit. Lit.).

Derjenige Anteil solcher vertikalen Fliisse sedil!
mentierender Partikel, der in den Bestand hinein ge[’
richtet ist und am Boden des Bestandes wirksam wird,
lasst sich dagegen mit guter Ndherung als sog. Bell
standesniederschlag durch Messungen mit Surrogat(]
flachen verfolgen.

Mit Hilfe geeigneter Kammern lésst sich ein Teil
derjenigen Gase bestimmen, die den Boden als Stoff!]
wechselprodukte verlassen (BRUMME et al. 1999,
BUTTERBACH-BAHL et al. 2002).

Wir gehen davon aus, dass im Wald in erster Na[]
herung zwei durch eutrophierendes N beeinflusste
Wirkrdume existieren, fur die Stofffliisse bestimmt
werden miissen: der Kronenraum und der durchwurl]
zelte Boden einschlieflich der Krautschicht (Abbil-
dung 2.1):

Deponiertes reaktives N wird in der Krone teill]
weise aufgenommen und metabolisiert (Blattdiin(]
gung). Dies erklért die geringeren N-Fliisse iiber den
Bestandesniederschlag gegeniiber dem Freilandnie!
derschlag in wenig belasteten Systemen (Hinweise
aus der Bilanz z.B. CAPE et al. 2001, aus einzelnen
Fliissen z.B. LANGFORD & FEHSENFELD 1992).

Nicht metabolisiertes Ammonium-(NHy4)-N steht
im Zellinneren mit gasformigem NH; im Gleichgel]
wicht (vgl. z.B. SCHIGERRING 1991). Es bildet sich
stets ein NH;-Dampfdruck aus, der — je nach der NH;(J
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Konzentration in der die Blétter umgebenden Atmo!
sphidre — zur Emission von NHj; fiihren kann. Dieser
Prozess wurde bisher vor allem bei landwirtschaftli[]
chen Nutzpflanzen beobachtet und beschrieben (vgl.
SUTTON et al. 1998 und dort zit. Lit.). Die NH;[]
Gleichgewichtskonzentration in den Stomata (sog.
Kompensationspunkt, vgl. CONRAD & DENTENER
1999) wird dabei als Funktion des NH4-Gehaltes im
Apoplasten und seines pH-Wertes angesehen (MATT
SON & SCHJOERRING 2003).

Die NH;-Konzentration in der Umgebung der
Blatter wird von der NH;-Konzentration der Atmol]
sphire iiber dem Kronenraum (Umgebungsluft) beein(
flusst, aber auch durch die Thermolyse von Ammonil’
umnitrat (NH4NO3), die auf den duBeren Oberflache
der Krone — d.h. auf den Blittern — stattfindet:
NH;NO;, das mit Schwebstduben auf den Bléttern
abgeschieden wurde oder das sich an den Oberfldchen
bei Uberschreiten des "Loslichkeitsproduktes” bei
niedrigen Temperaturen und hohen Luftfeuchten aus
gasformigem NH; und Salpetersdure (HNO;) durch
Kokondensation gemif

NH, +HNO; <> NH,NO,
bildet, gehorcht der Beziehung
p(NH3)- p(HNOg)=K

mit o Partialdichte
K, Sittigungsprodukt

Dabei ist K|, eine Funktion der Temperatur, der rel]
lativen Luftfeuchte und des Partikeldurchmessers
(MOZURKEWICH 1993). NH4NO;, das sich so bei
niedrigen Temperaturen und hohen Luftfeuchten
gebildet hat, zersetzt sich unter Umkehrung der Gleil
chung bei hoheren Temperaturen und geringeren
Luftfeuchten.

Die feuchte Blattoberfliche wirkt als temporéarer
Speicher fiir NH;, der sich je nach der Verfiigbarkeit
von Wasser und den herrschenden NH;[
Konzentrationen in der Atmosphire im Kronenbe!]
reich belddt oder entlédt.

Die fiir den Stoffaustausch maligeblichen Kon(]
zentrationen von NHj; in unmittelbarer Blattndhe sind
also gleichzeitig von den Konzentrationen der "freien"
Atmosphére iiber dem Kronenraum, den Quelle- und
Senkeneigenschaften der Blétter, der Feuchte und der
jeweiligen Gleichgewichtspartialdichte von NH; im
Hinblick auf die Bildung oder Thermolyse von
NH,4NO; abhéngig.

Fiir die N-Gesamtbilanz von Wald-Okosystemen
sind ferner die Fliisse von Bedeutung, die als Austrag
aus dem System zu verstehen sind. Dazu sind der
Austrag mit dem Sickerwasser, der Austrag mit der
Biomasse im Zuge von Erntemafnahmen und der

Austrag gasformiger N-Spezies zu zdhlen. Von BelJ
deutung sind auch interne N-Fliisse, die u.a. mit Ver[]
dnderungen der Bindungsform verbunden sind: die N-
Aufnahme der Vegetation und die Mineralisation der
N-haltigen organischen Substanz.

2.2.3 Relevante Spezies (Versauerung und Eutrophie!
rung)

Alle mengenmaéBig bedeutenden Fliisse von reaktiven
N- und S-Spezies kdnnen zur Versauerung beitragen,
die der N-Spezies auch zur Eutrophierung.

Die Wurzelaufnahme und die mikrobielle Oxidal]
tion (Nitrifikation) von NH,-Stickstoff im Boden
setzen Protonen frei (BINKLEY & RICHTER 1987):

NH,*+20, —>NO3_+H20+2H+

Mit der Dissoziation von NH; zu NH," und der
Nitrat-(NOs)-aufnahme iiber die Wurzel geht wieder!(
um ein dquivalenter Protonen-Verbrauch einher. Ein
Protonen-Uberschuss entsteht deshalb erst, wenn es
durch eine rdumliche Trennung der Protonen(]
konsumierenden und -produzierenden Prozesse zu
einer Entkoppelung des N-Kreislaufes (vgl. ULRICH et
al. 1981) kommt. Er tritt z.B. dann ein, wenn die
NOs-Aufnahme tiiber die Pflanzenwurzeln mit dem
atmosphérischen N-Eintrag nicht Schritt halt.

Distickstoff (N,) wird mikrobiell fixiert und kann
gleichzeitig Produkt der Denitrifikation sein. Der
Austausch erfolgt ausschlieBlich zwischen Boden und
Atmosphére. N,O und NO sind Nebenprodukte der
Nitrifikation und der Denitrifikation im Boden. Die
Bestimmung von Fliissen dieser drei Gase ist nicht
Gegenstand dieser Arbeit.

NH; wird sowohl iiber die inneren Oberflachen
der Pflanzen (Stomata) als auch von &ufleren Oberfla[
chen (Cuticula, Bodenoberfliche etc.) aufgenommen,
solange der Partialdruck iiber den betrachteten Senl!
kenflichen niedriger ist als der Partialdruck in der
freien Atmosphére. Im umgekehrten Fall kommt es zu
NH;-Emission (aus den Stomata). Sowohl im Boden
und in der Streu als auch in der Vegetation laufen
Prozesse ab, bei denen NH, gebildet und NH; freige! |
setzt wird.

NO, wird fast ausschlieBlich durch Deposition ]
ber die Stomata von der Vegetation aufgenommen.
Die geringe Reaktivitdt und Wasserloslichkeit bedin!|
gen vergleichsweise niedrige Depositionen bei gege!
benen Konzentrationen, d.h. niedrige Depositions!]
geschwindigkeiten.

HNO, ist hinsichtlich seiner Reaktivitdt mit SO,
vergleichbar. Wie dieses wird es an den inneren und
duBeren Oberflichen der Okosysteme abgelagert.
HNO, hat einen merklichen Dampfdruck; es kann aus
Ldsungen emittiert werden.



HNO; ist ein sehr reaktives Gas und wird fast aus[]
schlieBlich durch Reaktion mit &ufleren Oberflichen
in Okosysteme eingetragen.

NH," und NOjy in Partikeln werden ausschlieSlich
auf Oberflichen abgeschieden. Der Mechanismus der
Abscheidung ist eine Funktion der Partikelgrofe.
NH4NO; ist thermisch labil. Deponiertes NH4NO;
kann durch Thermolyse eine Quelle von NH; und
HNO; werden.

Die Konzentrationen von NO,-N in der Bulk[]
Deposition bewegt sich bei 2 bis 4 % der NO;[]
Konzentrationen und damit in deren Fehlerbereich
(eigene Messungen). Es wird daher in der Regel ver[]
nachléssigt.

Organische reduzierte und oxidierte Spezies treten
in der Umgebungsluft in Konzentrationen auf, die
keine bilanzrelevanten Fliisse erwarten lassen: Mes[]
sungen ergaben, dass organische Nitrate Konzentratil|
onen p < 10 ng m” aufweisen (NIELSEN ef al. 1995,
KASTLER ef al. 1998, FLOCKE et al. 1998). Entsprel]
chendes gilt fiir Alkylamine und Aminoséuren (MOP[
PER & ZIKA, 1987, SCHADE & CRUTZEN 1995).

Die N-Fliisse zwischen Atmosphire und Bestand
sowie die innerhalb einzelner Okosystemkompartil
mente miissen daher fiir nahezu jede relevante Spezies
einzeln quantifiziert werden. Im Hinblick auf die hier
gestellten Fragen sind folgende Teilfliisse zu beriick [
sichtigen:

Fliisse mit Gasen

Distickstoff (Ny): Deposition und Emission
Ammoniak (NH3): Deposition und Emission
organischer reduzierter Stickstoff (R-NHy):
Deposition
Distickstoffoxid (N,O): Emission

Stickstoffmonooxid (NO): Deposition und Emission

Stickstoffdioxid (NO,): Deposition

salpetrige Saure (HNO,):  Deposition und Emission

Salpetersidure (HNO;): Deposition

organischer oxidierter Stickstoff (R-NOy):
Deposition

Fliisse mit nicht-sedimentierenden und sedimentiel]
renden Partikeln

Ammonium (NH,"): Deposition

organischer reduzierter Stickstoff:

Deposition
Nitrat (NO;3): Deposition
organischer oxidierter Stickstoff:

Deposition

MengenmaBig bedeutende Fliisse von S-Spezies sind

Fliisse mit Gasen

Schwefeldioxid (SO,) Deposition

Fliisse mit nicht-sedimentierenden und sedimentiel]
renden Partikeln

Sulfat (S0,%)
Schwefelsdure (H,SO,)

Deposition
Deposition

Dabei wird SO, an allen inneren und dufleren O[]
berfldchen des Systems adsorbiert bzw. von den O[]
berflichenfilmen absorbiert, solange der pH-Wert des
Oberflachenfilms bzw. der Dampfdruck der dort ent!|
stehenden Losung geringer ist als der Partialdruck in
der Atmosphire.

SO,* in Salzen oder in H,SO,-Aerosolen wird
ausschlieBlich auf den &uBeren Oberfldchen des Sys[|
tems abgeschieden. Wie bei NH," und NOs ist der
Mechanismus wesentlich von der Grofle der Partikel
abhingig.

2.3 Randbedingungen der Messungen

Das Konzept der Untersuchungen innerhalb des
ANSWER-Projekts (Atmospheric Nitrogen Depositil|
on in the Weser-Ems Region) hatte folgenden Uml[]
stainden Rechnung zu tragen:

— Eingriffe in den Level II-Bestand (Augusten(]
dorf) sollten nur im geringstmdglichen Malle
stattfinden. Insbesondere sollten die fiir die
Dauerbeobachtung gekennzeichneten Béume
weder entfernt noch geschiddigt werden. Dies
umfasste auch deren Wasserhaushalt und damit
storende Eingriffe in den Boden.

— Die Gesamtkosten sollten niedrig gehalten
werden.

Damit schied die Beschaffung und der Aufbau eil|
nes fiir Gradientenmessungen geeigneten hinreichend
hohen, begehbaren und nicht abgespannten Turmes
aus. Zur Bestimmung der die Deposition bestimmen![]
den turbulenten atmosphirischen Austauschgrofien
reichte ein einfacherer Turm aus.

Als weitere Randbedingungen mussten beriick[]
sichtigt werden:

— Fiir die fiir Fliisse relevanten N-Spezies lassen
sich Konzentrationen mit hoher zeitlicher Aufl]
16sung nicht bestimmen. Die Turbulenzmes)
sungen mussten daher ohnehin mit zeitlichen
Mitteln der Konzentrationen verkniipft werden.

— HNO,; und HNO; bilden typische Tagesginge
der Konzentrationen aus. Messungen von Tal]
ges- und Nachtkonzentrationen erschienen
deshalb notwendig.

— Konzentrationen iiber einem Wald sollten im
Mittel nicht kleinrdumig variieren. Die Mes![|
sungen von Konzentrationen und Austauschpal
rametern sollten daher in gewissem Umfang
rdumlich voneinander trennbar sein.

— Die Durchfiihrung einer zeitlich dichten Bell
probung zur nasschemischen Analyse der Luft[]
inhaltsstoffe war wegen der Entfernung zwil)
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schen Probenentnahmeort und Labor (300 km)
nahezu unmoglich.

Damit war nur eine Kombination von turbulenten
Messungen iiber dem Level II-Bestand und Konzent!
rationsmessungen in nur einer Messhohe in der Nahe
des Bestandes denkbar.

Die Ergebnisse der Messungen und Modellierun!|
gen miissen den dabei auftretenden Unsicherheiten
und Fehlern in besonderer Weise Rechnung tragen.

Messungen der Bestandesdeposition sowie orienl]
tierende Konzentrationsmessungen an den Standorten
Holdorf, Herrenholz und Sandkrug dienten der Extral]
polation der in Augustendorf erhaltenen Beziehungen
auf eine grofBere Region im Raum Weser-Ems.

2.4 Einfluss der Bestandesstruktur

Der Einfluss von bestandesstrukturellen Eigenschaf!]
ten von Waldbestinden auf Prozesse der atmogenen
Deposition ist nicht hinreichend geklart. Dies ist jell
doch eine Voraussetzung fiir eine Schitzung der Hohe
der N-Eintrdge und ihre Beeinflussung durch forstli[]
che Mafinahmen. Verschiedene Untersuchungen hall
ben gezeigt, dass immergriine Nadelbaumbestéinde im
Vergleich zu sommergriinen Laubbaumbestinden
hohere Depositionsraten, Altbestinde hohere als
Jungbestinde oder exponierte Kammlagen hohere als
geschiitzte Tallagen erwarten lassen (MEESENBURG et
al. 1995, ROTHE et al. 2002). Bestandesspezifische
Parameter, die dic Hohe der atmogenen Eintrige
moglicherweise beeinflussen, sind die Baumart, die
Bestandeshdhe, die Bestandesdichte, die Rauhigkeit
und die Erndhrungssituation der Bestinde. Weiterhin
diirften die atmosphérischen Bedingungen und die
Struktur der Umgebung von Bestinden eine wichtige
Rolle spielen. Ziel der Arbeit war es daher, bestandes [
strukturelle Parameter hinsichtlich ihrer Effekte auf
die N-Deposition in Wéldern zu bewerten. Dazu soll[
ten atmogene Stoffeintrige in Waldbestinde unter(]
schiedlicher Struktur in einem eng begrenzten Raum
unter moglichst homogenen atmosphéirischen Rand[]
bedingungen erfasst werden. Es wurden 13 Bestdnde
unterschiedlicher Strukturphasen der Baumarten Kiel
fer, Fichte, Douglasie und Eiche ausgewihlt. Fichte
und Douglasie wurden zu einer Baumartengruppe
zusammengefasst, da die morphologische Struktur
dieser Baumarten sehr dhnlich ist. Innerhalb einer
Baumartengruppe wurden jeweils Bestinde ausgel!
wihlt, die ein moglichst weites Spektrum an Struktur()
eigenschaften (z.B. Alter, Bestandeshohe, Grundflal]
che) erfassen. Geeignete Kiefern- und Fichten-
/Douglasienbestinde wurden im Revier Augustendorf,
die Eichenbestinde in einem etwa 35 km entfernten
Revier (Herrenholz, s.u.) des Niedersdchsischen
Forstamtes Ahlhorn gefunden.

Die Bestimmung der Stoffeintrige beschréinkte
sich auf die klassische Methode der Bestandesnieder!( |
schlagsmessung. Mit Hilfe von Kronenraumbilanz[]

modellen konnen aus den Ergebnissen von Bestan!]
desniederschlagsmessungen und Freilandmessungen
Teilfliisse der trockenen Deposition geschétzt werden
(ULRICH 1994, DRAAUERS & ERISMAN 1995). Es wird
dabei eine akzeptorunabhingige nasse Deposition, die
der Freilanddeposition entspricht, und eine akzepto!!
rabhingige trockene Deposition, die sich wiederum in
eine partikuldre und eine gasformige Komponente
differenzieren ldsst, unterschieden. Dariiber hinaus
konnen fiir die N-Spezies, Protonen und mineralische
Néhrstoffe Austauschraten mit dem Kronenraum
geschitzt werden.

Das Kronenraumbilanzmodell nach ULRICH
(1994) (Ulrich-Modell) stellt in jedem Fall eine Unl[]
terschitzung der Gesamtdeposition der N-Komponen-
ten dar, da gasformige Deposition und Aufnahme in
den Bestand zusammen als Netto-Fluss berechnet
werden. Beide Prozesse kdnnen gleichzeitig wirksam
sein, gehen aber mit unterschiedlichem Vorzeichen in
die Bilanzierung der Gesamtdeposition ein. Im Draai-
jers-Modell (DRAAIERS & ERISMAN 1995) wird die
Aufnahme von NH," und H' in den Bestand als Kati-
onen-Austausch gegen Nihrstoff-Kationen beschrie!’
ben. Die Verteilung der Aufnahme zwischen NH,"
und H" wird mit einem empirisch ermittelten Faktor
berechnet. Da dieser Faktor (Draaijers-Faktor) bisher
nur an einem Bestand in den Niederlanden ermittelt
wurde, war es ebenfalls Ziel dieser Studie, die Giiltig[
keit fiir verschiedene bestandesstrukturelle Einheiten
zu untersuchen.

Die Ermittlung des Einflusses bestandesstrukturel[’|
ler Eigenschaften auf den Depositionsprozess dient
letztlich der Identifikation einfacher Indikatoren zur
Ubertragung von Punktinformationen auf die Fliche.
Es sollen Transferfunktionen ermittelt werden, die es
erlauben, mit flachenhaft vorliegenden Informationen
Messungen in einzelnen Waldbestéinden auf ungemes(|
sene Flachen zu iibertragen. Als charakteristische
Flachengréflen werden die Bewirtschaftungseinheiten
fiir forstliche Maflnahmen (Abteilungen, Unterabteil|
lungen) gewihlt. Wenn geeignete Transferfunktionen
ermittelt werden, wire es so mdglich, die Deposition
durch forstliche MaBnahmen zu steuern, bzw. den
Einfluss von Verdnderungen der Bestandesstruktur
auf Depositionsraten zu prognostizieren.
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