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Zusammenfassung

Die Bodenversauerung ist ein natürlicher äusserst langsam ablaufender Vorgang im Rahmen der Bodenbil-
dung. Die natürlichen Säurequellen sind die Kohlensäure aus der Wurzelatmung und organische Säuren aus
dem Abbau der Streu. Versauerung durch Kohlensäure erreicht keine sehr tiefen pH-Werte und die organischen
Säuren betre�en nur die obersten Bereiche eines Bodens. Mit dem Eintrag von anthropogen verursachten
Schwefel- und Sticksto�verbindungen wurde die Bodenversauerung um ein vielfaches beschleunigt und das
Pu�ervermögen der Waldböden überschritten. Durch technische Reduktionsmassnahmen wie der Entschwefe-
lung von Treibsto�en oder dem Einführen von Katalysatoren gingen die Einträge von Schwefelverbindungen
ab Mitte der 1980er Jahre zurück. Die Emissionen von reduziertem Sticksto�, welche zu einem grossen Teil
aus der Landwirtschaft stammen, gingen nur leicht zurück und stagnieren seit dem Jahr 2000 auf hohem Ni-
veau. Die Folgen einer Bodenversauerung auf die Funktionen des Waldökosystems sind vielfältig. Durch die
Absenkung des pH-Werts werden im Boden zunächst Mangan (Mn) (maximale Löslichkeit zwischen pH 5 und
4.2) und Aluminium (Al) (maximale Löslichkeit bei pH <4.2) mobilisiert, wobei sich letzteres bei höheren Kon-
zentrationen schädlich auf die Waldgesundheit auswirkt. Nährsto�e werden mit den Säureanionen Sulfat und
Nitrat mit dem Sickerwasser aus den Waldböden ausgetragen. Dies führt zu einer Nährsto�verarmung und
tiefen Basensättigungswerten in Waldböden wobei auch die biologische Aktivität abnimmt. Diese langsam
ablaufenden Veränderungen in der Bodenchemie sind nur schwer zu modellieren, da kaum historische Mess-
werte vorliegen. Das Ziel dieser Studie ist zu untersuchen, ob sich unterschiedliche Elementkonzentrationen
im Stammholz als Indikatoren für vergangene und aktuelle Bodenprozesse eignen. Die Studie wurde auf 22
Waldstandorten durchgeführt, welche Teil der Interkantonalen Walddauerbeobachtung sind. Das untersuchte
Stammscheibenarchiv umfasst 328 Stammholzproben von Buchen, Fichten und Eichen. Die Stammscheiben
wurden analog zu den sich ändernden Perioden der Luftschadsto�depositionen in vier Zeiträume von 1910 bis
2017 eingeteilt.

Die Analysen zeigen, dass sich die Elementkonzentrationen von Al, Mn, Kalzium (Ca) und Kalium (K) bei
Fichten und Buchen als dendrochemische Indikatoren einer fortschreitenden Bodenversauerung eignen. Bei
den Fichten nehmen die Al-Konzentrationen vom Zeitraum 3 (1980-1999) zum Zeitraum 4 (2000-2017) signi�-
kant zu, was auf eine zunehmende Versauerung des Bodens hinweist. Stammscheiben auf Wald�ächen mit
einem tieferen pH-Wert (<4.2) weisen signi�kant höhere Al-Konzentrationen auf. Die Mn-Konzentrationen
in Fichten und Buchen sind zwischen 1910-2017 signi�kant gesunken, insbesondere für Wald�ächen mit tie-
fem pH. Ca-Konzentrationen nahmen bei Fichten und Buchen stetig ab und standen in indirektem negativen
Zusammenhang mit der N-Deposition via Basensättigung. Die K-Konzentrationen sanken bei den Buchen
und stiegen bei den Fichten über die beobachteten Zeiträume von 1910-2017 an. Für alle drei Baumarten und
Zeiträume führte eine erhöhte N-Deposition zu signi�kant tieferen Basensättigungswerten. Mit der Hilfe von
Strukturgleichungsmodellen (SEM) konnte gezeigt werden, dass sich diese wiederum auf die Elementkonzen-
trationen von Al, Mn, Ca und K auswirkten. In Fichten waren tiefe Basensättigungswerte im Boden direkt mit
erhöhten Al-Konzentrationen im Stammholz korreliert. Bei den Eichen waren die gemessenen Elemente mit
der Ausnahme von Al im Splintholz höher konzentriert, was mit einer Verlagerung erklärt werden kann.

Die dendrochemische Rekonstruktion von historischen Basensättigungswerten, durch die signi�kante
Korrelation von Al-Konzentrationen und gemessenen Basensättigungswerten, konnte eine fortschreitende
Bodenversauerung auf den untersuchten Flächen festgestellt werden. Diese rekonstruierten Werte konnten
zudem benutzt werden, um die mit dem Modell SAFE modellierten Werte zu validieren.
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Durch anthropogene Einwirkungen haben sich
im Verlauf des letzten Jahrhunderts die Sto�kreisläu-
fe massgeblich verändert (Vitousek et al. 1979, Stef-
fen et al. 2015). Der Eintrag von versauernd wirken-
den Schwefel- und Sticksto�verbindungen führte zu
massgeblichen Veränderungen in Waldökosystemen
(de Vries et al. 2014). In Folge der Industrialisierung,
dem Anstieg des Energieverbrauchs und der Zunah-
me im motorisierten Individualverkehr, stiegen die
Emissionen von Luftschadsto�en in der Schweiz bis
in die 1990er Jahre markant an (Abb. 1). Durch den
Eintrag von Schwefelverbindungen wie Schwefeldi-
oxid (SO2) und später vor allem durch Sticksto�ver-
bindungen wie Nitrat (NO3

-) und Ammonium (NH4
+)

wurden Waldböden zunehmenden Säurebelastungen
ausgesetzt (Schöpp et al. 2003). Der Hauptverursacher
von möglichen Schäden in Wäldern und Waldböden
durch Luftschadsto�e ist neben der Bodenversaue-
rung die Eutrophierung durch Sticksto�einträge (Bol-
te et al. 2016). Diese führen neben der Bodenversaue-
rung auch zu Nährsto�ungleichgewichten und somit
zu relativen Mangelversorgung anderer Nährsto�e
(Vitousek et al. 1979, Aber et al. 1998).

Aufgrund von Luftreinhaltemassnahmen wie Ent-
schwefelung von Treibsto�en und Heizölen sowie der
Einführung von Rauchgaswaschanlagen in der Indus-
trie und dem Katalysator bei den Motorfahrzeugen
sanken die Emissionen von NOx und SOx ab 1980
in Mitteleuropa wieder (Abb. 1). Beim Ammoniak,
welches vorwiegend aus der Landwirtschaft stammt,
stagnieren die Emissionswerte seit ca. 2000 auf ei-
nem hohen Niveau (Augustin und Achermann 2012).
Für die versauernde Wirkung von Einträgen wurden
durch die UNECE Critical Loads für versauernde Ein-
träge festgelegt (UNECE 1996, Kurz et al. 1998, CLR-
TAP 2017). Diese setzen einen Grenzwert für die ma-
ximal tolerierbare Menge an versauernden Einträgen
inklusive versauernde schwefel- und sticksto�haltige
Luftschadsto�e. Das Ausmass der tolerierbaren Men-
ge an versauernden Einträgen ist u.a. abhängig von
der Pu�erfähigkeit des Ausgangsmaterials der Bo-
denbildung (Ulrich 1986). Grenzwerte für eutrophie-

renden Sticksto� wurden durch die UNECE mittels
Massenbilanzierung (CLRTAP 2017) bzw. empirische
Critical Loads nach (Bobbink und Hettelingh 2011) de-
�niert. Die empirischen Critical Loads für Sticksto�
betragen für Laubwald in gemässigten Zonen 10-20
kg Sticksto� pro Hektare und Jahr (kg N ha-1a-1), für
Nadelwald 5-15 kg N ha-1a-1. Eine Überschreitung
dieser Grenzwerte hat negative Veränderungen in
Ökosystemen zur Folge. In der Schweiz werden die
Critical Loads für Sticksto�einträge auf fast 90% der
Wald�äche überschritten (Reutter et al. 2018) und
erreichen je nach Region mehr als 40 kg N ha-1a-1

(Abb. 2).

P�anzen nehmen vorwiegend über die Wurzeln
Sto�e auf und lagern sie in ihrer Biomasse ein. Ist
ein Element in grossen Mengen vorhanden kann es
von den P�anzen meistens vermehrt aufgenommen
werden. Für P�anzen schädliche Elemente werden
dagegen meist diskriminiert. Je nach Mobilitätseigen-
schaften werden Elemente unterschiedlich eingela-
gert. Die Elementmobilität im Stammholz wird un-
ter anderem durch das Ladungs- Ionenradius- Ver-
hältnis, die Bindung in der Xylemmatrix sowie den
pH-Wert des Baumsaftes beein�usst. Dabei kann zwi-
schen stark mobilen Elementen wie P, N, K oder Mg
sowie moderat mobilen Elementen wie Ca, Mn, Zn
oder Cu und schwach mobilen Elementen wie Al, Fe
oder Pb unterschieden werden (Cutter und Guyet-
te 1993). Generell kann davon ausgegangen werden,
dass grosse und stark geladene Elemente wie Schwer-
metalle relativ stabil im Holzkörper eingelagert wer-
den (Hietz et al. 2015). Dadurch können Veränderun-
gen von Elementkonzentrationen in Stammholz ge-
nutzt werden, um Umweltveränderungen wie eine
Bodenversauerung aufzuzeigen (Padilla und Ander-
son 2002). Anhand gemessener Konzentrationen von
Al und Mn im Stammholz, können damit Rückschlüs-
se auf die Bodenchemie und somit auf die Versaue-
rung gezogen werden (Augustin et al. 2005, Padilla
und Anderson 2002, Penninckx et al. 1999, Prohaska
et al. 1998, Jonsson et al. 1997, Cutter und Guyet-
te 1993). Augustin et al. (2005) zeigen auf, dass mit
zunehmender Bodenversauerung (pH < 5) vermehrt
Mangan in Form von Mn2+ im Boden frei wird und
im Holzkörper eingelagert wird.
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Abb. 1. Emissionen von SO2-S, NO2-N und NH3-N von 1900 bis 2030 in der Schweiz, in 1000 Tonnen (kt). Daten von
1900-1975 stammen aus Augustin und Achermann (2012), ab 1980-2018 mit Projektionen für 2020, 2025 und 2030 aus
FOEN (2020). Umrechnungsfaktoren 1kt NO2 = 304.5t N, 1kt NH3 = 822.7t N, 1kt SO2 = 500.5t S.
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Abb. 2. Karte der modellierten Sticksto�einträge in den Wald für das Jahr 2015 modi�ziert nach Rihm und Künzle (2019).
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Bei der Bodenversauerung durch Sticksto�ver-
bindungen wird entweder Nitrat zusammen mit Pro-
tonen oder Ammonium eingetragen. Letzteres wird
im Boden unter Freisetzung von Protonen in Nitrat
umgewandelt (nitri�ziert). Von den P�anzen nicht
aufgenommenes Nitrat wird aus dem Boden ausge-
waschen und nimmt dabei positiv geladene Ionen mit.
Dazu gehören die basischen Kationen Kalzium (Ca2+),
Kalium (K+), Magnesium (Mg2+) und Natrium(Na+),
bei tiefen pH-Werten (< pH 4.5) Mangan (Mn2+) und
bei pH-Werten <4.2 auch Aluminium (Al3+, Abb. 3).
Dieser Prozess führt zu einer Versauerung des Bodens.
Dabei nimmt die Basensättigung, d.h. der Anteil der
basischen Kationen an den Kationenaustauschern des
Bodens ab.

Zur Überwachung der Versauerung eignet sich
die Bodenlösung, welche mit Saugkerzen (Lysimeter)
gesammelt werden kann. Ein geeigneter Indikator für
Bodenversauerung ist das Verhältnis zwischen basi-
schen Kationen und Aluminium (BC/Al-Verhältnis)
in der Bodenlösung. Messungen an 47 Standorten
der Interkantonalen Walddauerbeobachtung zeigen
ein deutliches Fortschreiten der Bodenversauerung
(Abb. 4) über die Zeit. Das BC/Al-Verhältnis wurde
dabei durch die Basensättigung des Bodens beein-
�usst. Der signi�kante Trend in der Bodenversaue-
rung über die Zeit wird dabei kleiner je stärker der
Boden bereits versauert ist (Braun et al. 2020b).

Die Folgen einer fortschreitenden Bodenversaue-

rung für das Waldökosystem sind vielfältig. Neben
der Abnahme der Nährsto�konzentrationen nimmt
auch die biologische Aktivität im Waldboden ab,
durch die Verarmung an essentiellen Destruenten
wie Regenwürmer (Pottho� et al. 2008), Milben und
Springschwänze (Hågvar 1990). Des Weiteren wer-
den bei einer Bodenversauerung Al3+ Ionen freige-
geben welche für Wurzeln toxisch wirken (Marsch-
ner 1991). Durch kann sich auch die Artenzusam-
mensetzung von P�anzen oberirdisch (Van Den Berg
et al. 2005) sowie unterirdisch z.B. von Mykorrhi-
zapilzen verändern (de Witte et al. 2017). Darüber
hinaus konnte auf den Interkantonalen Walddauerbe-
obachtungs�ächen eine geringere Durchwurzelung
von Buchen und Fichten mit zunehmender Bodenver-
sauerung festgestellt werden (Braun et al. 2005). Da-
durch steigt das Risiko für Windwurf stark an (Braun
et al. 2003), vor allem bei Ereignissen wie dem Sturm
Lothar im Winter 1999, welcher Buchen (Faktor 4.8)
und Fichten (Faktor 3.6) auf sauren Böden mit ei-
ner Basensättigung unter 40% vermehrt entwurzelt
hat, verglichen mit weniger sauren Böden. Des Weite-
ren wurde ein zunehmender Mg-Mangel beobachtet,
welcher mit den Mg-Konzentrationen in der Bodenlö-
sung zusammenhängt (Braun et al. 2020a). Der sicht-
bare Mg-Mangel hat in den letzten 10-15 Jahren stark
zugenommen, was auf die Bedeutung der Bodenver-
sauerung für die Waldgesundheit hinweist.
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Abb. 4. Links: Entwicklung der Bodenversauerung von 2000-2019 (n=47) in Flächen der Interkantonalen Walddauerbeob-
achtung. Der Versauerungsindikator BC/Al-Verhältnis in der Bodenlösung (0-60cm) ist angegeben in Abhängigkeit der
Basensättigung: <15%: sehr stark versauert, >15-40%: stark versauert, >40%: wenig versauert. Punkte sind Mittelwerte
pro Jahr aus 10405 Messungen aus den Jahren 2000-2019 mit Standardfehler als Linie. Schattierung und Linie sind lineare
Regressionsgeraden mit 95% Vertrauensintervall. Rechts: Die Bodenlösungen wurden mit Lysimetern beprobt. Bild: IAP
2020 Buchen�äche bei Bachs ZH.
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2 | Ziel & Hypothesen

Für eine nachhaltige Waldnutzung ist der Schutz
und die P�ege der Waldböden neben der sorgsamen
Nutzung der nachwachsenden Holzvorräte ein zentra-
ler Bestandteil (Bolte et al. 2016). Veränderte Umwelt-
bedingungen wie die Emission von Luftschadsto�en
und Änderungen des Klimas führen zu langfristigen
Änderungen in der Bodenchemie. Diese Veränderun-
gen können mit dynamischen Modellen zwar abge-
schätzt werden (Sverdrup 1995), aber die Aussagen
für historische Entwicklungen sind nur selten vali-
dierbar. Das Ziel dieser Studie ist zu untersuchen ob
sich die Messung von verschiedenen Elementkonzen-
trationen in Stammholz für eine Rekonstruktion der
Bodenchemie und insbesondere von bodenversauern-
den Prozessen eignen. Dabei wird davon ausgegan-
gen, dass die Elementkonzentrationen relativ stabil
im Stammholz über die getesteten Zeitabschnitte ein-
gelagert werden und in Beziehung mit der damaligen
Bodenlösung stehen. Bei der Bodenlösung wird ange-
nommen, dass diese durch die damaligen Emissionen
von Sticksto� und Schwefelkomponenten beein�usst
wurde.

Folgende Hypothesen wurden anhand von 22 un-

terschiedlichen Waldstandorten für die Baumarten
Fichte, Buche und Eiche überprüft. Die Standorte sind
Teil der interkantonalen Walddauerbeobachtung, wel-
che im Auftrag der Schweizer Kantone seit 1984 die
Waldgesundheit misst.

H1 Der erhöhte Eintrag von Luftschadsto�en führt
zu ansteigender Bodenversauerung, welche die
Verfügbarkeit von Aluminium (Al) und Man-
gan (Mn) im Boden erhöhen. In Folge stei-
gen auch die Konzentrationen von Al und Mn
im Stammholz. Die basischen Makronährsto�e
Kalzium (Ca), Kalium (K) und Magnesium (Mg)
sind generell weniger vorhanden bei tieferem
pH und sollten bei fortschreitender Bodenver-
sauerung daher weniger gut aufgenommen und
im Stammholz eingelagert werden.

H2 Die versauernd wirkenden Schwefel- und Stick-
sto�depositionen wirken sich indirekt über den
Waldboden auf die Elementkonzentrationen im
Stammholz aus (Pfeile 1a in Abb. 5. Dabei wird
von einer Erhöhung der sauren Kationen (Al
und Mn) mit sinkenden pH- und Basensätti-
gungswerten ausgegangen und somit auch von
einem positiven Zusammenhang zwischen hö-
heren pH- und Basensättigungswerten mit den
basischen Kationen (Pfeile 2a und 2b). Eine er-
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höhte N-Deposition sollte dabei positiv mit den
sauer wirkenden Kationen und somit negativ
mit den basisch wirkenden Kationen korreliert
sein (Pfeile 1b).

H3 Geeignete Elemente im Stammholz, welche
in Beziehung mit den vorherrschenden N-

Depositionswerten stehen, können für eine his-
torische Rekonstruktion der Bodenchemie be-
nutzt werden. Diese Rekonstruktion kann an-
schliessend genutzt werden um eine fortschrei-
tende Bodenversauerung auf zu zeigen und mit
den im Modell SAFE modellierten Werten zu
vergleichen.

Stammholz
N-Deposition

Al 

Mn 

Ca 

K 

Mg Basensättigung

Luftschadstoffe

Waldboden

pH

1b

1a

2a

B
a
s
is
c
h
e
K
a
tio

n
e
n

S
a
u
re

K
a
tio

n
e
n

2b

Abb. 5. Schematische Darstellung des Strukturgleichungsmodells (SEM) für die Hypothese H2. Die Pfeile symbolisieren
die getesteten und auf Hypothesen basierenden Wirkungspfade in den einzelnen SEM. Dabei werden folgende Hypothesen
getestet: Eine erhöhte N-Deposition hat eine Senkung der Basensättigung und des pH-Wertes im Boden zur Folge (Pfeile
1a). Dies bewirkt eine erhöhte Konzentration von sauren Kationen und eine tiefere Konzentration von basischen Kationen
im Stammholz (Pfeile 2a und 2b). Direkte E�ekte auf die Elementkonzentrationen im Stammholz sind im Pfeil 1b
zusammengefasst. Schwarze Pfeile = positive Korrelation, rote Pfeile = negative Korrelation.
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3.1 Standortauswahl

Für diese Studie konnte auf ein Stammscheibenar-
chiv von Flächen aus dem Interkantonalen Walddau-
erbeobachtungsprogramm zurückgegri�en werden.
Die Sammlung vom Institut für Angewandte P�an-
zenbiologie von 363 Stammscheiben aus 62 Stand-
orten wird laufend durch anfallende Holzschläge auf
den Beobachtungs�ächen erweitert. Die Stammschei-
ben bilden die Grundlage für die Ermittlung des Be-
standesalters, geben Auskunft über das Baumwachs-
tum (Dendrochronologie) und dienen der Entnah-
me von Holz- und Rindenproben für Nährsto�analy-
sen. Insgesamt wurden 22 Standorte für diese Stu-
die ausgewählt (Abb. 6, Tab. 1) nach den folgen-
den Kriterien: tiefe Basensättigung im Oberboden
(0-40cm), drei Referenzstandorte (Beromünster, Hau-
enstein, Krattigen) mit einer hohen Basensättigung

(>84%), wenn möglich Standorte mit Lysimetermes-
sungen und Doppel�ächen mit Fichten und Buchen
auf dem selben Standort. Pro Standort und Baumart
wurde nach Möglichkeit Material von vier Stamm-
scheiben analysiert. So ergibt sich ein Total von 96
Stammscheiben (Tab. 1).

3.2 Auswahl der Zeiträume

Die Auswahl der Jahrringsegmente erfolgte an-
hand der Emissionskurven aus Augustin und Acher-
mann (2012). Der erste Zeitraum (1910-1929) ist durch
niedrige Emissionen gekennzeichnet. Im zweiten
Zeitraum (1960-1979) �nden sich ansteigende Emis-
sionswerte, welche dann im dritten Zeitraum (1980-
1999) ihre Höchststände erreichen und anschliessend
im vierten Zeitraum (2000-2017) wieder sinken. Bei
11 Stammscheiben war es nicht möglich, Proben zwi-
schen 1910 und 1929 zu nehmen (Abb. 9). In diesen
Fällen wurden die Jahre bis 1939 für den ersten Zeit-
raum genommen (gepunktete Linie in Abb. 7).

Map CC−BY−SA; Code modified after: github.com/grssnbchr/bivariate−maps−ggplot2−sf
Geometries: Swisstopo 2015
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Abb. 6. Ausgewählte Standorte aus dem Interkantonalen Walddauerbeobachtungsprogramm, nummeriert nach Tab. 1.
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Tab. 1. Standortsauswahl alphabetisch, mit Anzahl Stammscheiben pro Baumart. Insgesamt wurden 96 Stammscheiben
von 22 Standorten beprobt. Basensättigung und pH-Wert des Bodens sind gemittelte Werte 0-40 cm gemessen im Jahr 2016.
Für den pH-Wert wurden Bodenhorizonte >15% Humusgehalt (Au�agehumus) von der Berechnung ausgeschlossen. Die
Sticksto�deposition im Jahr 2015 wurde mit einer räumlichen Au�ösung von 1 x 1 km modelliert Rihm und Künzle (2019).

Nr. Standort Baumart Basen- pH-Wert N-Deposition 2015 Lysimeter
Bu Fi Ei sättigung (%) (kg-1ha-1a-1)

1 Aeschi 4 4 9 3.7 34 x
2 Allschwil 4 77 4.3 26
3 Bachtel 4 15 3.6 30 x
4 Beromünster 4 84 5.0 81 x
5 Biel-Benken 4 3 22 3.7 22 x
6 Birmenstorf 7 41 3.9 27
7 Bonfol (Buche) 1 10 3.8 18 x
8 Bonfol (Eiche) 4 43 4.0 20
9 Bonvillars 5 48 4.3 17
10 Busswil 4 9 3.6 33 x
11 Fraubrunnen 4 36 3.9 33
12 Frienisberg 2 1 24 4.0 24 x
13 Hauenstein 4 4 100 7.3 23
14 Höri 4 27 3.8 26
15 Krattigen 4 82 4.4 13
16 Oberschrot 3 5 12 3.5 24 x
17 Rafz 4 14 3.7 24 x
18 Scheidwald 2 4 3.6 19 x
19 Stampa 4 34 3.2 12
20 Steinhausen (Bu/Fi) 1 1 30 3.9 34
21 Steinhausen (Eiche) 1 37 3.8 52
22 Winterthur 4 70 4.1 24

Total 23 49 24 10

1 2 3 4
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Abb. 7. Emissionen von SO2-S, NO2-N und NH3-N von 1900 bis 2030 in der Schweiz, in 1000 Tonnen (kt) (vrgl. Abb. 1).
Die beprobten Zeiträume (1-4) sind grau hinterlegt. Zeitraum 1 geht von 1910-1929, Zeitraum 2 von 1960-1979, Zeitraum
3 von 1980-1999 und Zeitraum 4 von 2000-2017. Gepunktete graue Linie: Zeitliche Erweiterung des ersten Zeitraumes bis
1939, wenn die Beprobung früher nicht möglich war (Abb. 9).
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3.3 Probenentnahme

Die Stammscheiben wurden geschli�en, um die
Jahrringe gut sichtbar zu machen. Die einzelnen Jah-
reskompartimente wurden von der Rinde her Rich-
tung Kern ausgezählt, datiert und markiert. Ansch-
liessend wurden die einzelnen Segmente mit einer
Bandsäge aus den Stammscheiben herausgeschnit-
ten, mit einer Druckluftpistole gereinigt und mit Hil-
fe einer elektrischen Rebschere weiter zerkleinert
(Abb. 8). Die Holzproben wurden anschliessend bei
70°C für 12h getrocknet und mit einer Retsch Ultra-
Zentrifugalmühle gemahlen. Insgesamt wurden 328
Proben für die Nährsto�analyse bereitgestellt.

3.4 Aufschluss &Nährsto�analyse

Die gemahlenen Proben wurden durch das In-
stitut für Lebensmittelwissenschaften an der Agros-
cope in Bern Liebefeld mit einem Mikrowellen-
Druckaufschlussverfahren aufgeschlossen (Abb. 10).
Für den Aufschluss wurden 100mg in Te�ontubes
eingewogen und 5ml HNO3 (65%) dazugeben. An-
schliessend wurden die Proben 1h bei ca. 80°C im

Wasserbad und nach dem Auskühlen 2h bei 150°C im
Druckbehälter aufgeschlossen. Der Aufschluss wur-
de in 20ml Quarzkolben überführt und mit Milli-Q
Wasser aufgefüllt. Anschliessend wurden 10ml da-
von in Plastiktubes gegeben, verschlossen und bis
zur Nährsto�analyse bei -20°C gelagert.

Die Konzentrationen von Mn und Ca wurden am
IAP mit einem Mikrowellen Plasma Atom-Emissions
Spektrometer (MP-AES von Agilent) gemessen. Für
Al war die Emp�ndlichkeit des MP-AES nicht aus-
reichend. Aus diesem Grund wurden die Messun-
gen für dieses Element auf einem induktiv gekop-
pelten Plasma-Massenspektrometer (ICP-MS iCAP
TQ von Thermo Fisher) am Centre universitaire ro-
mand de médecine légale, Unité de toxicologie et
chimie forensiques, in Lausanne durchgeführt. Al-
Konzentrationen welche unter der analytisch beding-
ten Nachweisgrenze von 2.5µl-1 lagen wurden zu-
sammen mit den Messungen, welche mit dem Mess-
fehler die Nachweisgrenze unterschritten, auf eine
Konzentration von 2.5µl-1 gesetzt (Tab. 4), analog zu
den Analysen von Schwermetallkonzentrationen in
Fichtenbohrkernen in Österreich (O�enthaler und
Weiss 2008).

Abb. 8. Aufbereitung der Stammscheiben. Rechts: Stammscheibe einer Buche mit eingezeichneten Jahreskompartimenten.
Mitte: Trennung der einzelnen Jahreskompartimente auf einer Bandsäge und elektrischer Rebschere. Links: Mahlen der
Proben auf einer Retsch Ultra-Zentrifugalmühle.

3.5 Basensättigung & Sticksto�de-
position

Der historische Verlauf der Basensättigung wurde
anhand von Verwitterungsraten der Bodenminerale
mit SAFE modelliert (nach Sverdrup (1995) ausge-
führt durch Daniel Kurz, EKG Geoscience). Die Werte
wurden über die obersten und 40cm des Mineralbo-

dens gemittelt. Für die Basensättigung des Zeitrau-
mes 4 wurden gemessene Werte aus dem Jahr 2005
eingesetzt.

Der Eintrag von Sticksto�verbindungen aus Nass-
und Trockendepositionen wurde für die 22 Standorte
gemäss Rihm und Künzle (2019) kartiert. Die Eintei-
lung der für die Berechnung zu Grunde liegenden
historischen Verläufe der N-Deposition und Basen-
sättigung sind in Tab. 7 und Abb. 18 abgebildet.
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Abb. 9. Zeiträume der Stammscheiben pro Standort getrennt nach Baumart. Gepunktete Linien: Grenzen der Zeiträume
mit Zeitraumnummer. Gepunktete graue Linie: Zeitliche Erweiterung des ersten Zeitraumes bis 1939, wenn die Beprobung
früher nicht möglich war.

Abb. 10. Aufschlussverfahren im Labor der Agroscope. Links: Te�ontubes im Wasserbad, Mitte: Te�ontubes im Druckbe-
hälter, Rechts: Druckaufschluss bei 150°C.
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3.6 Statistische Auswertung

Zur Beantwortung der ersten Hypothese (H1)
wurden linear mixed e�ect models (LMEM) mit
dem Standort als random e�ect berechnet (Bates
et al. 2015). Fixed und random e�ects sind in der
Tab. 2 beschrieben. Dabei wurde nach Baumart (Fich-
te, Buche und Eiche) strati�ziert, da die zeitlichen Ver-
läufe sowie die Elementkonzentrationen (Al, Mn, Ca,
K, Mg) baumartenspezi�sch sind. Eine Interaktion
zwischen der pH-Klasse und den Zeiträumen wur-
de mit einer ANOVA der Modelle überprüft und auf
Grund der signi�kant höheren AIC-Werte nicht auf-
genommen. Die Residuen wurden auf ihre Unabhän-
gigkeit und homogene Verteilung (Homoskedastizi-
tät) graphisch überprüft. Um die Modellvoraussetzun-
gen zu erfüllen, wurden die Elementkonzentrationen
transformiert (log(x)). R2

M beschreiben pseudo R2-
Werte der �xed e�ects und R2

C beschreiben pseudo
R2-Werte inklusive random e�ects (nach Nakagawa
und Schielzeth (2013) berechnet).

Um die zweite Hypothese (H2) zu prüfen, wur-
den Strukturgleichungsmodelle (SEM) verwendet mit
auf Hypothesen basierenden Pfaden (Lefcheck 2016).
Bei den einzelnen LMEM wurde wiederum der Stand-
ort als random e�ect aufgenommen, um die Stand-
ortsunterschiede zu berücksichtigen. Es wurde die-
selbe Strati�zierung nach Baumart und Elementkon-
zentrationen vorgenommen. Die SEM wurden an-
hand der Fisher’s C Statistik, bei welchem der p >0.05
sein sollte (Shipley 2016) überprüft und verschiede-

ne Modelle wurden anhand des AIC verglichen. Die
weggelassenen Pfade wurden mit dem Shipley’s d-
separation Test überprüft (Shipley 2016). Die Element-
konzentrationen als Zielvariablen wurden transfor-
miert (log(x)) und die �xed e�ects wurden skaliert
und zentriert, um Messskalenunterschieden und Kol-
linearitäten vorzubeugen. Bei den Eichen waren die
Elementgehalte von Mn, K, Ca und Mg im letzten Zeit-
raum 4 stark erhöht (Abb. 13,Abb. 19). Dies kann auf
die Unterschiede zwischen Splint- und Kernholz in
Eichen zurückgeführt werden (Penninckx et al. 2001)
und könnte mit dem zeitlichen Trend, welcher in den
N-Depositions- und Basensättigungswerten enthal-
ten ist, interferieren. Aus diesen Gründen wurden
diese Werte für diese Analyse ausgeschlossen. Da-
durch sank die Anzahl der Eichenproben von 73 auf
49 bei dieser Analyse (Tab. 5).

In der dritten Hypothese (H3) wurde die Bezie-
hung zwischen der aktuellen Basensättigung, gemes-
sen im Jahr 2016 und der Al-Konzentrationen des letz-
ten Zeitabschnitts der Fichtenjahrringe (2000-2017)
analysiert (LMEM, Tab. 4, Abb. 15), um Schätzwerte
von historischen Basensättigungswerten zu erhalten.
Der Intercept a wurde nach Standort di�erenziert.
Das Resultat dieser Berechnung wurde für Werte zwi-
schen 10-100 skaliert: Werten <10 wurde ein Wert von
10 zugewiesen, Werten >100 ein Wert von 100. Der
Vergleich der rekonstruierten Basensättigungswer-
ten und der im SAFE modellierten Basensättigungen
wurde mit einem LMEM (Tab. 10) mit dem Zeitraum
als random e�ect berechnet.

Tab. 2. Liste der in den Modellen getesteten Variablen.

Variable Beschreibung Einheit
Standort Ausgewählte Standorte der Interkantonalen Walddauerbeobachtung (n=22) Faktor
Zeitraum Nach Emissionsdaten in der Schweiz (siehe Abb. 7) ausgewählte Zeiträume (1-4) Faktor
Basensättigung Modelliert für die Zeiträume 1-3 (Sverdrup 1995) und gemessen für Zeitraum 4 %
pH pH-Wert (CaCl2) pro Horizont, gemittelt 0-40cm (inkl. Oh-Horizont) (Braun et al. 2020a) pH-Einheit
pH-Klasse Klassierung nach pH-Wert (0-40cm). Hoch: pH >4.2; Tief: pH <4.2 Faktor
N-Deposition Historischer Verlauf der Sticksto�depositionen linear interpoliert Rihm und Künzle (2019) kg N ha-1 a-1
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Die durchschnittlichen Elementkonzentrationen
von Al, Mn, Ca, K und Mg im Stammholz Tab. 3 sind
vergleichbar mit Messwerten in Stammholz von eu-
ropäischen Fichten, Buchen und Eichen (Jacobsen
et al. 2003, O�enthaler und Weiss 2008).

4.1 Veränderungen der Element-
konzentrationen im Stamm-
holz über die Zeit

Die Analyse der LMEM hat gezeigt, dass die Kon-
zentration von Al in Fichtenjahrringen, wie in der
Hypothese H1 erwartet, für den Zeitraum 4 im Ver-
gleich zu den Zeiträumen vorher erhöht war (p<0.001,
Tab. 4). Die basischen Kationen Ca bei Fichten- und
Buchenjahrringen sowie K in Buchenjahrringen ha-
ben über die Zeit abgenommen. Dies konnte auch bei
Mn festgestellt werden, jedoch nur für die tieferen
pH-Klassen (Abb. 12). Auf Fichten�ächen konnten
in den letzten zwei Zeiträumen erhöhte Konzentratio-
nen für K festgestellt werden. In den Eichen�ächen
(Tab. 8, Abb. 19) wurden die LMEM vom sprunghaf-
ten Anstieg der Elementkonzentrationen Mn, K und
Mg im letzten Zeitraum dominiert. Es konnte ein si-
gni�kanter Zusammenhang zwischen pH-Wert und
basischen sowie sauren Kationen festgestellt werden.
Bei der tieferen pH-Klasse waren die Al-Werte auf
Fichten�ächen signi�kant höher (p=0.011). Die Kon-
zentrationen von Mn bei Fichten- und Buchen�ächen
und Mg bei Fichten�ächen waren bei der tieferen pH-
Klasse signi�kant höher, wohingegen die Ca-Gehalte

bei der tieferen pH-Klasse bei Buchen�ächen tiefer
waren.

4.2 Direkte und indirekte Ein�üs-
se von N-Deposition und Ba-
sensättigung auf die Element-
konzentrationen im Stamm-
holz

Es konnten für alle drei Baumarten analog zu
den in der Hypothese H2 de�nierten Wirkungspfa-
de signi�kante SEM gefunden werden (SEM Fich-
ten: Fisher’s C= 0.28, p = 0.87, AICc = 31.0; SEM Bu-
chen: Fisher’s C= 0.01, p = 0.99, AICc = 34.2; SEM
Eichen: Fisher’s C= 4.9, p = 0.09, AICc = 45.2, Tab. 5).
Die Analyse der SEM hat gezeigt, dass bei allen
drei Baumarten über alle Zeiträume eine erhöhte N-
Deposition mit tieferen Basensättigungswerten korre-
lierte (Pfeile 1a, Abb. 14). Für die Buchen war dieser
E�ekt etwa gleich gross wie bei den Fichten, jedoch
knapp nicht mehr signi�kant (Est.=-0.11, p=0.056).
Bei den Eichen war dieser E�ekt am deutlichsten
(Est.=-0.64, p<0.001). Eine tiefere Basensättigung war
bei den Fichten�ächen mit signi�kant höheren Al-
Konzentrationen korreliert (p=0.013, Pfeil 2a). Ca als
basisches Kation war, analog zur H2, bei einer höhe-
ren Basensättigung bei Buchen und Fichten signi�-
kant erhöht (Pfeile 2a). Höhere pH-Werte führten bei
Fichten und Buchen zu tieferen Mn-Konzentrationen
sowie zu tieferen Mg-Konzentrationen bei Fichten
und tieferen Ca-Konzentrationen bei Eichen. Des Wei-
teren konnte auch ein direkter negativer E�ekt der
N-Deposition auf Mn-Konzentrationen bei Buchen
und Fichten und K bei Buchen sowie Ca bei Eichen
festgestellt werden (Pfeile 1b).

Tab. 3. Mittlere Elementkonzentrationen in mg/g Trockensubstanz. Angegeben als Mittelwert ± Standardfehler pro
Baumart und Zeitraum, CV: Variationskoe�zient, n: Anzahl Proben.

Baumarten Zeitraum n Al CV Mn CV Ca CV K CV Mg CV
Fichte 1 29 0.00171±2e-04 49 0.094±0.014 81 0.76±0.03 21 0.30±0.02 36 0.10±0.007 39

2 45 0.00175±1e-04 55 0.115±0.016 95 0.76±0.04 32 0.33±0.04 87 0.10±0.006 43
3 49 0.00177±1e-04 49 0.091±0.011 85 0.72±0.02 20 0.38±0.04 66 0.09±0.006 42
4 49 0.00264±2e-04 65 0.089±0.010 82 0.64±0.02 21 0.59±0.03 38 0.10±0.006 44

Buche 1 14 0.00078±8e-05 41 0.092±0.020 82 1.17±0.10 32 1.46±0.19 49 0.36±0.065 67
2 23 0.00105±2e-04 81 0.078±0.010 60 0.93±0.05 28 1.16±0.07 31 0.32±0.039 59
3 23 0.00094±1e-04 50 0.069±0.009 59 0.89±0.06 34 1.03±0.06 27 0.36±0.032 43
4 23 0.00106±1e-04 58 0.063±0.009 66 0.80±0.06 36 1.08±0.05 22 0.25±0.019 36

Eiche 1 7 0.00102±3e-04 79 0.026±0.006 59 0.66±0.23 93 0.48±0.06 35 0.03±0.007 65
2 18 0.00081±6e-05 32 0.018±0.002 58 0.47±0.11 102 0.49±0.05 43 0.03±0.009 116
3 24 0.00078±5e-05 29 0.020±0.004 90 0.40±0.06 80 0.52±0.06 61 0.03±0.007 104
4 24 0.00086±7e-05 42 0.042±0.005 57 0.77±0.10 66 1.45±0.10 32 0.13±0.011 42
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Abb. 11. Zeitlicher Verlauf der Elementkonzentrationen im Stammholz von Al, Mn, Ca, K und Mg (mg/g Trockensubstanz)
nach Baumart getrennt.

Tab. 4. LMEM der Elementkonzentrationen gemessen im Stammholz von Fichten und Buchen mit Zeiträumen und
pH-Klassen als �xed e�ects. Die Unterschiede zwischen den Standorten wurden als random e�ect in die Modelle
aufgenommen.

Fichten
Zielvariable R2

M R2
C Fixed e�ects Est. SE t val. p

Al 0.27 0.52 (Intercept) -6.95 0.18 -39.00 < 0.001 ***
Zeitraum 2 -0.01 0.10 -0.10 0.883
Zeitraum 3 0.05 0.10 0.50 0.605
Zeitraum 4 0.38 0.10 3.80 < 0.001 ***
ph-Klasse tief 0.59 0.19 3.10 0.011 *

Mn 0.45 0.85 (Intercept) -3.63 0.38 -9.50 < 0.001 ***
Zeitraum 2 -0.14 0.11 -1.30 0.204
Zeitraum 3 -0.28 0.11 -2.60 0.011 *
Zeitraum 4 -0.32 0.11 -3.00 0.003 **
ph-Klasse tief 1.65 0.44 3.70 0.003 **

Ca 0.13 0.62 (Intercept) -0.17 0.10 -1.80 0.09
Zeitraum 2 -0.02 0.04 -0.50 0.59
Zeitraum 3 -0.07 0.04 -2.00 0.05
Zeitraum 4 -0.19 0.04 -5.10 < 0.001 ***
ph-Klasse tief -0.13 0.11 -1.20 0.261

K 0.30 0.55 (Intercept) -1.43 0.17 -8.40 < 0.001 ***
Zeitraum 2 0.04 0.09 0.40 0.681
Zeitraum 3 0.26 0.09 2.80 0.007 **
Zeitraum 4 0.78 0.09 8.40 < 0.001 ***
ph-Klasse tief 0.04 0.18 0.20 0.81

Mg 0.35 0.51 (Intercept) -2.80 0.10 -26.90 < 0.001 ***
Zeitraum 2 -0.02 0.07 -0.30 0.735
Zeitraum 3 -0.01 0.07 -0.10 0.9
Zeitraum 4 0.09 0.07 1.30 0.21
ph-Klasse tief 0.52 0.11 4.80 < 0.001 ***

Buchen
Zielvariable R2

M R2
C Fixed e�ects Est. SE t val. p

Al 0.02 0.58 (Intercept) -7.20 0.45 -16.10 < 0.001 ***
Zeitraum 2 0.14 0.13 1.10 0.290
Zeitraum 3 0.10 0.13 0.80 0.436
Zeitraum 4 0.20 0.13 1.60 0.124
ph-Klasse tief 0.10 0.47 0.20 0.836

Mn 0.75 0.89 (Intercept) -4.50 0.42 -10.80 < 0.001 ***
Zeitraum 2 -0.26 0.13 -2.00 0.045 *
Zeitraum 3 -0.36 0.13 -2.80 0.006 **
Zeitraum 4 -0.45 0.13 -3.60 0.001 ***
ph-Klasse tief 2.36 0.44 5.40 0.002 **

Ca 0.37 0.55 (Intercept) 0.36 0.16 2.30 0.064
Zeitraum 2 -0.11 0.08 -1.50 0.145
Zeitraum 3 -0.18 0.08 -2.30 0.023 *
Zeitraum 4 -0.29 0.08 -3.80 < 0.001 ***
ph-Klasse tief -0.41 0.16 -2.50 0.050 *

K 0.08 0.26 (Intercept) 0.24 0.17 1.40 0.25
Zeitraum 2 -0.17 0.10 -1.70 0.09
Zeitraum 3 -0.27 0.10 -2.80 0.01 **
Zeitraum 4 -0.21 0.10 -2.20 0.03 *
ph-Klasse tief 0.02 0.17 0.10 0.90

Mg 0.07 0.31 (Intercept) -1.12 0.29 -3.80 0.01 *
Zeitraum 2 -0.04 0.15 -0.20 0.82
Zeitraum 3 0.14 0.15 0.90 0.36
Zeitraum 4 -0.19 0.15 -1.30 0.21
ph-Klasse tief -0.17 0.30 -0.60 0.60
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Abb. 12. E�ektplots der in der Hypothese H1 aufgestellten LMEM. Elementkonzentrationen gemessen im Stammholz
von Fichten (oben) und Buchen (unten) mit Zeiträumen und pH-Klassen als �xed e�ects und Standort als random e�ect.
Die Eichen sind in Abb. 19 dargestellt.
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Abb. 13. Zeitlicher Verlauf der Aluminium- und Mangankonzentrationen dargestellt nach Baumart und Standort. Punkte stellen Mittelwerte dar mit Standardfehler als Linien.

H
opfetal.2020.IA

P
Seite

15



4
|

Resultate

Tab. 5. SEM der Elementkonzentrationen Al, Mn, Ca, K und Mg und der in H2 aufgestellten Hypothesen für Fichten-, Buchen- und Eichen�ächen. Die Anzahl Proben für die SEM
waren: 172 für Fichten, 83 für Buchen und 49 für Eichen. Die goodness-of-�t statistics der SEM Fichten waren: Fisher’s C=0.28, p=0.87, AICc=31.0, für Buchen: Fisher’s C=0.01, p=0.99,
AICc=34.2 und für Eichen: Fisher’s C=4.9, p=0.09, AICc=45.2.

Fichten
R2

M Fixed e�ects Est.±SE p
SEM Al Al 0.23 Basensättigung -0.246±0.10 0.01 *

N-Deposition -0.076±0.06 0.22
pH -0.039±0.10 0.76

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±8e-17 0.74
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.107±0.04 0.01 *

SEM Mn Mn 0.48 Basensättigung 0.201±0.10 0.128
N-Deposition -0.161±0.08 0.035 *
pH -0.970±0.30 0.003 **

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±8e-17 0.74
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.107±0.04 0.01 *

SEM Ca Ca 0.22 Basensättigung 0.122±0.04 0.005 **
N-Deposition -0.008±0.03 0.758
pH 0.002±0.06 0.980

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±8e-17 0.74
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.107±0.04 0.01 *

SEM K K 0.05 Basensättigung -0.177±0.10 0.11
N-Deposition -0.027±0.07 0.70
pH 0.0782±0.1 0.58

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±8e-17 0.74
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.107±0.04 0.01 *

SEM Mg Mg 0.47 Basensättigung -0.085±0.05 0.080
N-Deposition -0.058±0.03 0.073
pH -0.203±0.05 0.003 **

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±8e-17 0.74
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.107±0.04 0.01 *

Buchen
R2

M Fixed e�ects Est.±SE p
SEM Al Al 0.03 Basensättigung 0.012±0.10 0.92

N-Deposition 0.082±0.06 0.19
pH -0.058±0.20 0.78

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±7e-17 0.67
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.113±0.056 0.056

SEM Mn Mn 0.72 Basensättigung 0.195±0.10 0.100
N-Deposition -0.139±0.06 0.029 *
pH -1.080±0.20 0.003 **

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±7e-17 0.67
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.113±0.056 0.056

SEM Ca Ca 0.43 Basensättigung 0.150±0.06 0.01 *
N-Deposition -0.042±0.03 0.22
pH 0.072±0.07 0.35

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±7e-17 0.67
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.113±0.056 0.056

SEM K K 0.15 Basensättigung 0.102±0.08 0.20
N-Deposition -0.107±0.04 0.02 *
pH -0.066±0.10 0.58

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±7e-17 0.67
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.113±0.056 0.056

SEM Mg Mg 0.04 Basensättigung 0.105±0.10 0.39
N-Deposition 0.063±0.07 0.37
pH -0.011±0.20 0.95

pH 0.01 N-Deposition 3e-17±7e-17 0.67
Basensättigung 0.01 N-Deposition -0.113±0.056 0.056

Eichen
R2

M Fixed e�ects Est.±SE p
SEM Al Al 0.05 Basensättigung 0.029±0.06 0.7

N-Deposition 0.034±0.06 0.5
pH 0.092±0.06 0.2

pH 0.01 N-Deposition -3e-17±4e-17 0.4
Basensättigung 0.24 N-Deposition -0.633±0.10 <0.001 ***

SEM Mn Mn 0.18 Basensättigung 0.027±0.20 0.9
N-Deposition -0.109±0.10 0.4
pH -0.306±0.20 0.3

pH 0.01 N-Deposition -3e-17±4e-17 0.4
Basensättigung 0.24 N-Deposition -0.633±0.10 <0.001 ***

SEM Ca Ca 0.31 Basensättigung -0.053±0.09 0.58
N-Deposition -0.166±0.08 0.04 *
pH -0.292±0.10 0.04 *

pH 0.01 N-Deposition -3e-17±4e-17 0.4
Basensättigung 0.24 N-Deposition -0.633±0.10 <0.001 ***

SEM K K 0.14 Basensättigung -0.114±0.08 0.18
N-Deposition -0.142±0.08 0.07
pH 0.004±0.10 0.98

pH 0.01 N-Deposition -3e-17±4e-17 0.4
Basensättigung 0.24 N-Deposition -0.633±0.10 <0.001 ***

SEM Mg Mg 0.08 Basensättigung -0.392±0.40 0.3
N-Deposition -0.272±0.30 0.4
pH 0.209±0.50 0.7

pH 0.01 N-Deposition -3e-17±4e-17 0.4
Basensättigung 0.24 N-Deposition -0.633±0.10 <0.001 ***
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Abb. 14. Schematische Darstellung der in der Hypothese H2 de�nierten Wirkungspfade für Fichten-, Buchen- und Eichen�ächen, basierend auf den SEM Ergebnissen (Tab. 5).
Rote Pfeile symbolisieren einen negativen E�ekt der Variable auf die Zielgrösse und schwarze Pfeile einen positiven E�ekt. Gestrichelte Pfeile symbolisieren nicht signi�kante
E�ekte, welche aber trotzdem im SEM aufgenommen wurden da diese zu einer Verbesserung des Modells geführt haben. Die Pfeilstärke wurde anhand der E�ektgrössen gezeichnet.
Die E�ektgrösse ist als Zahl bei den jeweiligen Pfeilen angegeben zusammen mit dem p-Wert symbolisiert als Stern (p<0.05=*, p<0.01=**, p<0.001=***). Der negative Ein�uss der
N-Deposition auf die Basensättigung bei den Buchen war knapp nicht signi�kant (p=0.054), dieser Trend wurde trotzdem noch angegeben, jedoch als gestrichelte Linie.
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4.3 Rekonstruktion von histori-
schen Basensättigungswerten

Auf der Grundlage der signi�kant negativen
Beziehung zwischen der Basensättigung und Al-
Konzentrationen bei Fichten (Tab. 5) kann eine his-
torische Rekonstruktion von Basensättigungswerten
vorgenommen werden (Hypothese H3). Die gemisch-
te Regression beinhaltet die Al-Konzentrationen bei
Fichten im letzten Zeitraum (2000-2017) und Basen-
sättigungswerte gemessen im Jahr 2016 (Abb. 15).
Auch diese Beziehung zwischen gemessenen Basen-
sättigungswerten und Al-Konzentrationen ist signi�-
kant negativ (p=0.01). Die Koe�zienten des LMEM
wurden anschliessend verwendet, um Schätzwerte
für die Basensättigung zu erhalten:

Gleichung: log(Al) = a+ b×BS

Au�ösung nach BS ergibt: BS = a−log(Al)
−b

Die durch diese Schätzwerte rekonstruierten his-
torischen Basensättigungen zeigen standorttypische
Unterschiede der Bodenversauerung auf (Abb. 16).
Anhand dieser rekonstruierten Basensättigungswer-
te zeigt sich, dass ein fortschreiten der Bodenver-
sauerung auf den meisten Standorten stattgefunden
hat. Der Unterschied zu den mit SAFE modellierten
Basensättigungswerten ist gross in den Standorten
Aeschi, Busswil, Frienisberg, Oberschrot, Scheidwald
und Stampa und eher gering in Allschwil, Bachtel und
Rafz. Interessant ist auch der Sprung im Verlauf der
Bodenversauerung bei fast allen Standorten im letz-
ten Zeitraum 2000-2017. Lediglich auf einem Standort
(Scheidwald) fand die Versauerung schon zwischen
dem zweiten und dritten Zeitraum statt. Wird die
rekonstruierte Basensättigung gegen die mit SAFE
modellierte Basensättigung (Sverdrup 1995) aufgetra-
gen, so ergibt sich eine signi�kante (p<0.001), jedoch
nichtlineare, Korrelation (Abb. 16, Tab. 10).
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Abb. 15. Beziehung zwischen Al-Konzentrationen in Fichten im letzten Zeitraum (2000-2017) und der Basensättigung
gemessen im Jahr 2016. Modellbeschreibung in Tab. 9.
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Abb. 16. Oben: Rekonstruktion der historischen Basensättigung aufgrund der Al-Konzentrationen im Stammholz von
Fichten. Unten: Vergleich dieser Basensättigungswerte mit den mit SAFE modellierten Werten (R2

M= 0.41, R2
C= 0.54;

Modellbeschreibung in Tab. 10). Graue gestrichelte Linie stellt die die 1:1 Linie dar.
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5.1 Verlauf der Elementkonzentra-
tionen

Verläufe von Kationenkonzentrationen in Jahr-
ringen sind unterschiedlich je nach Baumart und
Element (Hietz et al. 2015, Meerts 2002, Penninckx
et al. 2001). Messungen von Elementkonzentratio-
nen im Stammholz werden in zahlreichen Studien
zur Rekonstruktion der Bodenchemie und Umwelt-
ein�üssen verwendet (Augustin et al. 2005, Padilla
und Anderson 2002, Penninckx et al. 1999, Prohas-
ka et al. 1998, Jonsson et al. 1997, Cutter und Guyet-
te 1993). Allgemein kann davon ausgegangen werden,
dass sich Al und Mn besonders gut als Indikatoren
eignen, da diese Elemente im Holzkörper relativ sta-
bil eingelagert werden und weniger starken radialen
Verschiebung unterliegen (Penninckx et al. 2001, Cut-
ter und Guyette 1993) und als saure Kationen direkt
mit der Bodenversauerung in Verbindung stehen (Ul-
rich und Sumner 1991).

In der ersten Hypothese (H1) wird geprüft, ob
sich die Elementkonzentrationen von basisch und
sauer wirkenden Kationen in Stammscheiben über
die Zeit verändert haben. Dabei wird überprüft ob
die unterschiedlichen Elemente in den Stammschei-
ben als Indikatoren für Prozesse der Bodenversaue-
rung genutzt werden können. Bei ansteigender Bo-
denversauerung nimmt die Konzentration von freiem
Al in der Bodenlösung und an der Bodenmatrix zu
und der Anteil an positiv geladenen basischen Ka-
tionen nimmt ab (Ulrich und Sumner 1991). Die ho-
hen N-Depositionen haben ein erhebliches Versaue-
rungspotential für viele Waldböden in der Schweiz
(Augustin und Achermann 2012), das in den meisten
Waldböden die Pu�erkapazitäten überschreitet. Die
Bodenversauerung sollte sich in den Elementkonzen-
trationen im Stammholz widerspiegeln. Die Auswer-
tungen zeigten, dass die Elementkonzentrationen je
nach Baumart unterschiedlich reagieren. Dabei ist es
wichtig, die Verlagerung von Elementen und mög-
liche Unterschiede zwischen Splint- und Kernholz
zu eruieren. Cutter und Guyette (1993) weisen auf
eine erhöhte Aktivität des Splintholzes hin, bei der
einzelne Elemente verlagert werden können. In die-
ser Studie wurde versucht diesem Problem mit einer
Segmentierung der Zeitreihen in Einheiten von 20
Jahren entgegen zu wirken. Eine visuelle Unterschei-
dung zwischen Splint- und Kernholz konnte bei der
Probenaufbereitung nur bei den Eichen durchgeführt

werden, da die Unterschiede bei Fichten und Buchen
kaum sichtbar waren. Der sprunghafte Anstieg der
Elementkonzentrationen von Eichen im Zeitraum 4
ist wie zu erwarten im Splintholz höher im Vergleich
zum Kernholz (Penninckx et al. 2001). Diese Autoren
beschreiben sprunghafte Anstiege von P-, K-, N-, Ca-
und Mg-Konzentrationen beim Übergang von Kern-
zu Splintholz bei Traubeneichen. Mit Ausnahme von
Al tri�t dies auch für die Elementkonzentrationen
von Eichen dieser Studie zu.

Die Al-Konzentrationen in Fichten haben für den
Zeitraum 4, im Vergleich zu den vorherigen Zeiträu-
men, signi�kant zugenommen (Tab. 4). Eine ähnliche
Zunahme von Al-Konzentrationen wurde in belgi-
schen Buchen und Eichen für die Jahre 1985-2000
(Penninckx et al. 2001) gefunden. In den 100 Jahren
zuvor (1870-1970) waren die Al-Konzentrationen auf
einem konstant tieferem Niveau (ca. 2 mg kg-1). Ei-
ne Zunahme der Al-Konzentrationen in Jahrringen
wird anthropogenen Umweltveränderungen, d.h. der
Mobilisierung von Al im Wurzelraum durch Säure-
einträge, zugeschrieben und wurde auch in ande-
ren Studien z.B. für Buchen in Deutschland (Lang
et al. 2016, Meisch et al. 1986) und Eichen in Frank-
reich (Lévy et al. 1996) gefunden.

Analog zur Hypothese H1 nahmen die Ca-
Konzentrationen in Fichten und Buchen mit der
Zeit ab. Auch die K-Konzentrationen bei Buchen
nahmen ab, bei Fichten jedoch zu. Die Einteilung
des pH-Wertes in zwei Klassen (tief: pH<4.2, hoch:
pH>4.2) hatte einen signi�kanten E�ekt in den Ele-
mentkonzentrationen der sauren Kationen Al und
Mn sowie der basischen Kationen Ca und Mg. Wo-
bei, wie in H1 erwartet, bei tiefem pH höhere Al-
und Mn-Konzentrationen in Fichten und höhere Mn-
Konzentrationen bei Buchen gemessen wurden. Der
Gehalt von Ca in Buchen war bei tieferen pH-Werten
wie zu erwarten tiefer. Der Mg-Gehalt im Stammholz
von Fichten war jedoch höher bei tieferen pH-Werten.
Letztere Beziehung lässt sich nicht erklären.

Bei Nadelanalysen von Gipfeltrieben aus der In-
terkantonalen Walddauerbeobachtung war Mg nur
mit dem austauschbaren Mg im Boden, dem Anteil
Laubholz und der Trockenheit des Vorjahres korre-
liert (unpublizierte Resultate).

5.2 Direkte und indirekte E�ekte
auf die Elementkonzentratio-
nen im Stammholz

Für die in der zweiten Hypothese H2 de�nierten
Wirkungspfade (Abb. 14) konnten sowohl direkte als
auch indirekte E�ekte erhöhter N-Depositionen auf
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die Elementkonzentrationen im Stammholz nachge-
wiesen werden. Mit Hilfe der SEM konnte aufgezeigt
werden, dass eine erhöhte N-Deposition sich indi-
rekt auf die Al-Konzentration in Fichten auswirkt,
indem die Basensättigung durch die N-Deposition ne-
gativ beein�usst wird. Die Konzentrationen von Mn
in Fichten und Buchen wurden sowohl direkt von der
N-Deposition wie auch indirekt über den pH-Wert
des Bodens beein�usst. Dies bedeutet, dass sich die N-
Deposition auch über andere Bodenprozesse, auf die
Elementkonzentration ausgewirkt hat. Die Pu�erung
von Säuren im Kronenraum in Blättern und Nadeln
(vrgl. Ulrich 1983, Asche 1988), ist der wahrschein-
lichste Grund für die negative Beziehung zwischen
hoher Deposition und niedrigen Mn-Konzentrationen
(bei Fichten und Buchen) und K-Konzentrationen (bei
Buchen). Da für die Blattpu�erung Mn und K verwen-
det werden wenn Ca und Mg nicht mehr ausreichend
verfügbar sind (Matzner und Ulrich 1984).

5.3 Aluminium als Indikator für
die Bodenversauerung

Bei der Fichte zeigt sich ein deutlicher Anstieg
der Al-Konzentrationen zwischen dem Zeitraum 3
(1980-1999) und 4 (2000-2017) (Abb. 11, Abb. 12,
Abb. 13, Abb. 16, Tab. 4). Die Al-Konzentrationen
in den Stammscheiben von Standorten mit tieferem
pH-Wert (pH>4.2) sind zudem signi�kant höher. Bei
einigen Standorten wird bereits eine Zunahme der
Al-Konzentrationen vom Zeitraum 2 (1960-1979) zum
Zeitraum 3 verzeichnet. Dies entspricht der Zeit, wo
die Emissionen versauernd wirkender Verbindungen
angestiegen sind (Abb. 7). Die signi�kant negative
Entwicklung vom BC/Al-Verhältnis im Sickerwas-
ser, als Indikator für Bodenversauerung zeigt, dass
trotz Emissionsreduktionen die Bodenversauerung
weiter fortschreitet (Abb. 4). Der Grund für die anhal-
tende Bodenversauerung sind die anhaltend hohen
Sticksto�einträge, die die Pu�erkapazität der meisten
Waldböden übersteigen. Sie stammen heute zu zwei
Dritteln aus der Landwirtschaft (Augustin und Acher-
mann 2012). Von der UNECE wurden Critical Loads
für Sticksto�einträge festgelegt. Diese betragen für
Laubwälder 10-20 kg ha-1 a-1 und für Nadelwälder
5-15 kg ha-1 a-1 (Bobbink und Hettelingh 2011) und
werden in der Schweiz auf 95% der Wald�äche über-
schritten (Rihm und Künzle 2019). Der versauernde
E�ekt der N-Deposition auf die Basensättigung konn-
te in den SEM für alle Baumarten nachgewiesen wer-

den. Dabei war die Basensättigung bei den Fichten
negativ mit den Al-Konzentrationen korreliert. Bei
den Buchen konnte ein nicht signi�kanter Trend hin
zu höheren Al-Konzentrationen festgestellt werden
(Abb. 11, Abb. 12, Tab. 4). Bei Eichen konnte kein
Trend festgestellt werden, eventuell durch die gerin-
gere zeitliche Abdeckung der Stammscheibenarchive
von Eichen oder auch durch die geringere Anzahl an
Standorten.

5.4 Mangan als Indikator für die
Bodenversauerung

Die Aufnahme von Mn durch P�anzen ist ab-
hängig vom Mn-Gehalt des Ausgangsmaterials, dem
Boden-pH und der Menge der Mn-Oxide (Nebe 1967).
Ein erhöhtes Mn-Angebot im Boden sollte sich auch
in P�anzenteilen widerspiegeln (Nihlgård und Lind-
gren 1977). In der tieferen pH-Klasse waren die
Konzentrationen von Mn in Fichten und Buchen
signi�kant höher. Dies wurde auch in Buchen im
Schwarzwald (DE) und in Südschweden (Skåne) nach-
gewiesen (Beck und Mittmann 1982, Nihlgård und
Lindgren 1977). Entgegen der ursprünglichen An-
nahme einer Zunahme von Mn-Konzentrationen in
Stammscheiben bei fortschreitender Bodenversaue-
rung (Guyette et al. 1992, Augustin et al. 2005, Beck
und Mittmann 1982), nahmen diese bei Fichten und
Buchen bei der tieferen pH-Klasse ab. Eine ähnliche
Abnahme von Mn-Konzentrationen wurde in belgi-
schen Buchen und Eichen beobachtet (Penninckx
et al. 2001). Aktuelle Daten aus den Interkantona-
len Walddauerbeobachtungs�ächen (N=185) zeigen
eine signi�kante (nichtlineare) Beziehung zwischen
Mangan in Laub- und Nadelproben und dem Boden-
pH, mit einer maximalen Aufnahme von Mn bei tie-
fen pH-Werten von 3.8 bis 4.2 (Abb. 17, für Buchen:
Braun et al. (2020a)). Bei diesen tiefen pH-Werten
werden die Mn2+-Oxide vermehrt im Boden gelöst
Augustin et al. (2005). Da der Mn-Pu�er eine geringe
Kapazität hat, ist er relativ schnell aufgebraucht, d.h.
alle verfügbaren Mn-Oxide sind aufgelöst. Sinkt der
pH weiter wechselt die Pu�erung zu Al3+ wodurch
zweiwertige Kationen wie Mn2+ im Boden durch Al
verdrängt werden (Wertigkeitse�ekt). Wahrschein-
lich ist, dass das Absinken der Mn-Konzentrationen
in der vorliegenden Studie das Ergebnis der Au�ö-
sung (fast) aller Mn-Oxide ist, d.h. des Verlusts der
Pu�erkapazität durch Au�ösung von Mn-Oxiden.
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Abb. 17. Beziehung zwischen der Mn-Konzentration in Laub- und Nadelproben und dem pH-Wert (0-40 cm Tiefe), für
Eichen und Fichten modi�ziert nach Braun et al. (2020a). Anzahl Beobachtungen für Buchen = 6495, Eichen = 1112 und
Fichten = 3567.

5.5 Weitere Elemente als Indikato-
ren für die Bodenversauerung

Ca-Konzentrationen nahmen bei Buchen und
Fichten über die beobachteten Zeiträume von 1910-
2017 stetig ab und standen in indirekter negativer
Beziehung mit N-Depositionen. K-Konzentrationen
sanken bei den Buchen und stiegen bei Fichten an.
Bei den Buchen wurde zudem eine direkt negative
Beziehung mit N-Deposition gefunden. Sinkende K-
Konzentrationen wurden auch in der Studie von He-
via et al. (2019) für Weisstannen und Waldkiefern
in Spanien gefunden. Die Eignung der Elemente Al,
Mn, Ca und K für die Dendrochemie wurde unter
anderem für Fichten in Deutschland und Edelkas-
tanien in Frankreich nachgewiesen (Scharnweber
et al. 2016), wobei Kationen-Verhältnisse zu einer bes-
seren Interpretation von dendrochemischen Daten
führen können (Scharnweber et al. 2016, Ho�mann
et al. 1994). In dieser Studie konnten keine Trends
für Mg-Konzentrationen festgestellt werden, jedoch
einen Unterschied je nach pH des Standortes. Dies
könnte auch auf die hohe Mobilität zurückgeführt
werden (Cutter und Guyette 1993).

5.6 Validierung der durch SAFE
modellierten Basensättigungs-
werten

Es konnte eine Rekonstruktion von historischen
Basensättigungswerten auf der Grundlage der signi-
�kant negativen Beziehung zwischen der Basensätti-
gung und Al-Konzentrationen bei Fichten im letzten
Zeitraum (Abb. 15) gemacht werden. Dabei wurde
eine signi�kante Übereinstimmung mit den SAFE
modellierten Basensättigungswerten gefunden. Die
Übereinstimmung ist nicht an allen Standorten gleich
gut (Abb. 16), die Residuen weichen aber in keiner
Periode signi�kant von Null ab (Abb. 20). Tendenziell
waren die rekonstruierten Werte bei tiefer Basensätti-
gung eher überschätzt im Vergleich zu den mit SAFE
berechnete Werten und glichen sich bei steigender
Basensättigung an. Bei den Standorte Busswil und
Frienisberg ist die mit SAFE modellierte Basensätti-
gung massiv tiefer als die rekonstruierte Basensätti-
gung. Es würde sich lohnen dies mit dem ForSAFE
Modell (Sverdrup et al. 2019) zu überprüfen.

Hopf et al. 2020. IAP Seite 22



6 | Schlussfolgerung

6 | Schlussfolgerung

Durch die Analyse von Elementkonzentrationen
in Stammscheiben konnten Einblicke in vergangene
und aktuelle Bodenprozesse gewonnen werden. Es
zeigte sich, dass sich die Elementkonzentrationen von
Al, Mn und Ca auf Fichten- und Buchen�ächen als
dendrochemische Indikatoren von Bodenprozessen
eignen, da diese sowohl direkte als auch indirekte
E�ekte von Luftschadsto�en und von chemischen
Waldbodeneigenschaften in ihrem zeitlichen Verlauf
widerspiegeln. Mit Hilfe der dendrochemischen Re-
konstruktion von historischen Basensättigungswer-
ten konnte eine fortschreitende Bodenversauerung
in den letzten Jahrzehnten aufgezeigt werden. Der
bodenversauernde E�ekt der N-Deposition konnte
durch tiefere Basensättigungswerte und damit kau-
sal verlinkt höheren Al-Konzentrationen bei Fichten
und tieferen Mn-Konzentration bei Fichten und Bu-
chen nachgewiesen werden. Des Weiteren konnten
die rekonstruierten Basensättigungswerten benutzt
werden um die durch SAFE modellierten Basensätti-
gungswerte zu validieren.
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Anhang

Ergänzende Tabellen

Tab. 6.Anzahl Proben bei welchen die Al-Konzentrationen unter der Nachweisgrenze von 2.5µl-1 lagen. Zusammengestellt
nach Baumart.

Baumart Anzahl Proben Anzahl Werte Anteil (%)
unter der Nachweisgrenze

Fichte 172 6 3
Buche 83 21 25
Eiche 73 18 25
Total 328 45 14

Tab. 7. Berechnungen der historischen N-Deposition, interpoliert nach Rihm und Künzle (2019) und Basensättigung
nach Sverdrup (1995). Die Basensättigung für den Zeitraum 4 (2016) sind gemessene Werte.

Zeitraum N-Deposition Basensättigung
1 Mittelwert 1910, 1920, 1930 1950
2 Mittelwert 1960, 1970 1950
3 Mittelwert 1980, 1985, 1990 1985
4 Mittelwert 2000, 2007, 2010, 2015 2005

Tab. 8. LMEM der Elementkonzentrationen gemessen im Stammholz von Eichen mit Zeiträumen und pH-Klassen als
�xed e�ects. Die Unterschiede zwischen den Standorten wurden als random e�ect in die Modelle aufgenommen.

Eichen
Zielvariable R2

M R2
C Fixed e�ects Est. SE t val. p

Al 0.04 0.21 (Intercept) -6.88 0.25 -27.90 < 0.001 ***
Zeitraum 2 -0.17 0.17 -1.00 0.305
Zeitraum 3 -0.20 0.16 -1.20 0.234
Zeitraum 4 -0.12 0.16 -0.80 0.444
ph-Klasse tief -0.15 0.22 -0.70 0.535

Mn 0.37 0.62 (Intercept) -4.82 0.50 -9.60 0.00 ***
Zeitraum 2 -0.02 0.25 -0.10 0.94
Zeitraum 3 -0.17 0.24 -0.70 0.48
Zeitraum 4 0.78 0.24 3.30 0.00 **
ph-Klasse tief 0.76 0.50 1.50 0.24

Ca 0.33 0.48 (Intercept) -1.10 0.32 -3.40 0.01 *
Zeitraum 2 -0.16 0.20 -0.80 0.45
Zeitraum 3 -0.30 0.20 -1.50 0.13
Zeitraum 4 0.38 0.20 1.90 0.06
ph-Klasse tief 0.46 0.30 1.60 0.20

K 0.63 0.79 (Intercept) -0.49 0.33 -1.50 0.193
Zeitraum 2 -0.05 0.15 -0.30 0.732
Zeitraum 3 -0.01 0.14 -0.00 0.962
Zeitraum 4 1.11 0.14 7.70 < 0.001 ***
ph-Klasse tief -0.36 0.33 -1.10 0.347

Mg 0.28 0.36 (Intercept) -3.28 0.86 -3.80 0.00 **
Zeitraum 2 -0.82 0.65 -1.30 0.21
Zeitraum 3 -0.32 0.63 -0.50 0.62
Zeitraum 4 1.42 0.63 2.20 0.03 *
ph-Klasse tief -0.38 0.70 -0.50 0.63
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Tab. 9. LMEM Al-Konzentrationen in Fichten und Basensättigung als �xed e�ect mit Standort als random e�ect. Der
E�ektplot ist in Abb. 15 angegeben.

Zielvariable R2
M R2

C Fixed e�ects Est. SE t val. p
Al 0.21 0.31 (Intercept) -5.80 0.15 -39.20 < 0.001 ***

Basensättigung 2016 -0.01 0.00 -3.00 0.011 *

Tab. 10. LMEM rekonstruierte Basensättigung und SAFE modellierte Basensättigung als �xed e�ect mit Zeiträumen als
random e�ect.

Zielvariable R2
M R2

C Fixed e�ects Est. SE t val. p
Basensättigung 0.41 0.54 (Intercept) 61.52 6.01 10.20 0.002 **
rekonstruiert Basensättigung SAFE, linear 492.75 22.51 21.90 < 0.001 ***

Basensättigung SAFE, quadratisch 185.27 22.48 8.20 < 0.001 ***
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Abb. 18. Zeitlicher Verlauf der modellierten Sticksto�deposition und der Basensättigung, nach Baumart sortiert.
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Abb. 19. E�ektplots der in der Hypothese H1 aufgestellten LMEM. Elementkonzentrationen gemessen im Stammholz
von Eichen mit Zeiträumen und pH-Klassen als �xed e�ects und Standort als random e�ect.
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LMEM (Tab. 10) und mit SAFE berechnet.
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