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,Mut zur Wildnis, das ist auch der Mut zur Selbstbeherrschung.

Zum Schauen statt zum Tun.”

Hubert Weinzierl, 1998






VORWORT

Vorwort

Aufgrund aktuellen Anlasses — verstarktem Borkenkaferbefall nach dem Wintersturm Kyrill (2007)
und Unsicherheit Gber die weitere Entwicklung der Waldbestdande im Nationalpark Berchtesgaden —
wurde diese Studie 2011 von der Nationalparkverwaltung Berchtesgaden initiiert und dankenswerter

Weise vom Bayerischen Staatsministerium flir Umwelt und Verbraucherschutz (StMUV) finanziert.

Den Hauptteil dieser kumulativen Arbeit bilden im Ergebnisteil zwei bereits publizierte und ein zur
Vero6ffentlichung eingereichter Artikel. Diese gehen den Fragen nach, welche Standortverdanderungen
sich nach Absterben der Fichtenaltbestande durch den Borkenkaferbefall in den Waldbestdanden
ergeben und welchen Einfluss diese Veranderungen auf die weitere Waldentwicklung — Verjlingung,
Artenzusammensetzung und Artenvielfalt von GefaRpflanzen, Arthropoden, Mollusken und
totholzbesiedelnden Pilzen — ausiiben. Der Ergebnisteil wird durch zwei weitere Teilaspekte erganzt,
die nicht in den Publikationen integriert sind: einer Untersuchung zum Einfluss der
Flachenausdehnung des Borkenkaferbefalls auf die anschliefende Verjlingung und eine Analyse zum
Einfluss von Flachenrdumung und unterstiitzender Pflanzung auf Artenvielfalt und Verjingung im
MaBnahmenbereich Borkenkaferbekdmpfung des Nationalparks. Die beiden Teilaspekte wurden in
geringerer Intensitat bearbeitet als die Hauptfragen und erméglichen daher nur einen Einblick, aber

keine abschlieRende Bewertung dieser Themen.

Dem Ergebnisteil ist eine Einflihrung in die Thematik und das Untersuchungsgebiet, sowie eine
Ubersicht tiber die Methoden der Studie vorangestellt. AbschlieBend erfolgt in der Diskussion eine
Zusammenfihrung und Erdrterung der einzelnen Ergebnisse. Die Artikel im Ergebnisteil sind in
Englisch verfasst, aber um deutsche Ubersetzungen von Zusammenfassung, Tabelleniiberschriften
und Abbildungsunterschriften erganzt. In gleicher Weise sind die Tabellenlberschriften und
Abbildungsunterschriften im deutschsprachigen Teil um die englischen Ubersetzungen ergénzt. Fiir
das Verstandnis relevant erscheinende englische Fachbegriffe werden im deutschen Text (kursiv)

erwahnt.
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ZUSAMMENFASSUNG

Zusammenfassung

Storungen sind ein integraler Bestandteil von Waldokosystemen. Von einzelbaumweiser Seneszenz
bis hin zu grofflachigem Windwurf, Waldbrand oder Insektenbefall prdagen sie natirlicherweise
Artenzusammensetzung, Generationswechsel und Verjingungsprozesse von Waldbestdnden.
Aufgrund wirtschaftsbedingt hoher Anteile an sekundaren reinen Nadelholzbestianden und sich
andernden klimatischen Bedingungen ist der Einfluss groRflachiger Storungen im letzten Jahrhundert
in Mitteleuropa angestiegen und wird vermutlich auch zukiinftig weiter an Bedeutung gewinnen. Das
Okosystemare Verstandnis lGber die Wirkung dieser Storungsereignisse auf Artenzusammensetzung
und natirliche Waldentwicklung ist wesentlich fir eine nachhaltige Waldbewirtschaftung. Im
Wirtschaftswald kann der Einfluss natirlicher Stérungen aufgrund stetiger Einflussnahme durch
Raumung, Pflanzung und Durchforstungen schwerlich untersucht werden. Grolflachige
Schutzgebiete mit dem Prozessschutz dienenden unbewirtschafteten Kernzonen bieten hingegen

diese Moglichkeit.

Am Beispiel des Nationalparks Berchtesgaden im sidlichen Oberbayern (Deutschland) wurde daher
exemplarisch fir die Nordlichen Kalkalpen die natiirliche Waldentwicklung unter dem Einfluss des
Borkenkéafers und die Veranderungen von Bestandesstrukturen und Biodiversitat im Verlauf von
Stérung und Sukzession untersucht. Durch den grofRen Holzbedarf der regional ansassigen
Salinenindustrie ab dem 16. Jahrhundert, der jahrhundertelangen Kahlschlagswirtschaft und den
hohen Wilddichten im Bayerischen Hofjagdgebiet wurden die natirlicherweise in den montane
Lagen stockenden Bergmischwalder aus Européischer Buche, Weilltanne und Gemeiner Fichte in
Uberwiegend reine, sekundadre Fichtenwalder umgewandelt. Seit Einrichtung des Nationalparks
Berchtesgaden 1978 kam es besonders nach den Winterstiirmen Vivian/Wiebcke 1990 und Kyrill
2007 zu starkerem Borkenkaferbefall. Luftbildauswertungen belegen ein zerstreutes und eher
kleinflachiges Befallsgeschehen auflerhalb des MalRnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung.
Mittlere BefallsflichengroRen lagen bei 0,07 ha (1990-1997) und 0,29 ha (2007-2012); die
Gesamtbefallsflichen betrugen 30 ha (1990-1997) und 260 ha (2007-2012). Mit der Methodik einer
unechten Zeitreihe konnte auf 140 Probeflachen die Entwicklung unbefallener Fichtenaltbestande
Uber das beginnende friihsukzessionale Stadium (1-5 Jahre nach Borkenkéaferbefall) hin zum
fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadium (17-25 Jahre nach Borkenkaferbefall) von montaner

bis subalpiner Hoéhenstufe in sonn- und schattseitigen Lagen erfasst werden.

Das Absterben der Fichtenaltbestande durch den Borkenkéaferbefall fiihrte zu einer signifikanten
Reduktion der Bestandesvolumina und der Kroneniberschirmung auf den Befallsflichen bei

gleichzeitig massiver Zunahme an stehendem Totholz. Erhebliche Anteile des stehenden Totholzes
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ZUSAMMENFASSUNG

brachen bei fortschreitender Zersetzung im Verlauf der untersuchten etwa 20-jahrigen Sukzession
zusammen. Humusabbau und signifikante Verdnderungen des Mesoklimas durch die Stérung waren
nicht nachzuweisen. Die durch das Absterben des Kronendachs erhohten Anteile an direkter

Strahlung am Waldboden fiihrten zu einer zunehmenden Deckung und Hohe der Bodenvegetation.

Trotz der verstarkten Konkurrenzsituation mit der Bodenvegetation kam es, besonders in montaner
Lage, zu einer ziigigen Verjlingung der Befallsflichen mit Jungwuchsdichten von im Median rund
5.000 Pflanzen > 50 cm Hohe und weiteren etwa 5.000 Pflanzen < 50 cm Hohe pro Hektar, zwei
Jahrzehnte nach dem Borkenkaferbefall. Hochmontan war diese Entwicklung verzogert zu
beobachten. Hier nahm Bedeutung des Totholzes als Keim- und Wuchssubstrat mit zunehmender
Zersetzung zu. Der Jungwuchs wurde von Gemeiner Fichte, Bergahorn und Vogelbeere dominiert. Die
natirlichen Hauptbaumarten des Bergmischwaldes — Europdische Buche und Weilltanne — fehlten
jedoch aufgrund der historischen Bewirtschaftung und mangelnden Samenbdumen auch im
Jungwuchs weitgehend. Die Stérung fihrte unter anderem durch das rdumlich unregelmafige
Aufkommen des Jungwuchses zu einer erhéhten strukturellen Heterogenitdt auf Bestandes- und
Landschaftsebene. Entgegen der Erwartungen spielte die Vorausverjlingung fir die Verjlingung nach
dem Storungsereignis eine vernachlassigbar geringe Rolle. Mehr als 90 % der Jungwuchsindividuen
waren nach dem Stérungsereignis gekeimt und bestatigten damit eine grolRe Resilienz der
Bergwalder nach mittelgroBen Storungsereignissen unter der Voraussetzung angepasster

Schalenwildbestande.

Bei den untersuchten epigdischen Artengruppen waren keine Verdanderungen (Kafer, Spinnentiere,
Mollusken), bzw. ein Riickgang der Artenvielfalt (Springschwédnze) aufgrund fehlender
Streunachlieferung nach der Stérung zu beobachten. Die licht-, nahrstoff- und totholzbedirftigen
Arten profitierten hingegen von den temporaren Liickenbedingungen und reagierten lberwiegend
mit einem Anstieg der Artenvielfalt im Verlauf der Sukzession. Dieser Anstieg war auch zwei
Jahrzehnte nach dem Stérungsereignis trotz zunehmender Verjingungsdichten noch zu beobachten.
Dies verdeutlicht die Relevanz von sich langsam schlieBenden Bestandesoffnungen fiir eine
vollstandige Entwicklung der Biodiversitat heliophiler Artengruppen in Waldékosystemen. Durch das
Mosaik verschiedener, kleinrdumig verbreiteter Sukzessionsstadien auf Landschaftsebene zeigten
besonders die totholzbesiedelnden Pilze und Kafer eine hohe Gamma-Diversitdt im Gebiet. Die
Artengemeinschaften der GefaRpflanzen  &dhnelten sich  hingegen stark in ihrer
Artenzusammensetzung in den drei untersuchten Sukzessionsstadien und zeichneten sich mehr

durch eine Verschiebung der Dominanzverhaltnisse aus.
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Raumung und  Pflanzung auf  Befallsflichen innerhalb des  MalBnahmenbereichs
Borkenkaferbekampfung fiihrten im Vergleich zu den unbehandelten Befallsflichen nicht zu einer
Erhéhung der Jungwuchsdichten im beginnenden friihsukzessionalen Stadium, aber zu einer
Steigerung der Anteile an WeiRtanne und Europdischer Buche im Jungwuchs. Mollusken, Wanzen
und bestdubende Kéaferarten reagierten auf die tendenziell hdheren Strahlungsmengen am
Waldboden und zeigten hohere Artenzahlen auf den gerdumten Flachen. Zeitgleich veranderte die
Raumung des befallenen Totholzes die Artenzusammensetzung vieler der untersuchten

Artengruppen und reduzierte die Artenvielfalt der xylobionten Kafer.

Der forstlichen und naturschutzfachlichen Praxis wird aus den Ergebnissen dieser Untersuchung
heraus empfohlen, die durch natirlichen Stérungen entstandenen Liicken und Strukturen zu nutzen,
um den Erhalt von licht-, ndhrstoff- und totholzbedirftigen Artengruppen zu fordern und, soweit aus
Griinden des Lawinen- und Forstschutzes moglich, auf Raumung und direkte Bepflanzung der Flachen
zu verzichten. Wo es das Ziel ist, die natirliche Baumartenzusammensetzung der Bergmischwalder
kurzfristig wieder herzustellen, missen Buche und Tanne bei einem Mangel an Samenbdumen
kiinstlich eingebracht werden. Ansonsten weisen die im Gebiet stockenden Bergwalder unter der
Voraussetzung angepasster Wildbestdande bei mittelgroRen Stérungsereignissen eine groRe Resilienz

auf und lassen ein SchlieRen der Bestandesliicken durch Naturverjiingung erwarten.



SUMMARY

Summary

Disturbances are an integral part of forest ecosystems. Integrating single-tree dynamics to large-scale
disturbances as windthrows, fire or insect calamities, disturbances influence natural species
composition and regeneration processes of forest stands. Management-related high shares of pure
secondary coniferous stands and changing climatic conditions have increased the impact of large-
scale disturbances over the last century and it is likely that they are further going to increase in the
future. Ecological knowledge about the impact of these disturbances on species composition and
natural forest succession is essential for a sustainable forest management. Due to steady
interventions with salvage-logging, planting and thinning activities, natural dynamics can hardly be

studied in managed forests. However, large strictly protected areas enable such investigations.

Therefore, natural forest succession following bark beetle-induced spruce dieback and the related
changes in stand structure and biodiversity were studied in the Berchtesgaden National Park
(Germany) in the Northern Limestone Alps. Centuries of intensive timber extraction, mainly due to
salt mining, and intentionally high ungulate populations heavily altered the forest structures and
species composition of the Berchtesgaden National Park from natural mixed mountain forests
dominated by European beech, silver fir and Norway spruce towards homogenous stands consisting
purely or predominantly of Norway spruce. Following the establishment of the national park in 1978,
severe bark beetle infestations occurred especially after the winter storms Vivian/Wiebcke in 1990
and Kyrill in 2007. Evaluations of aerial photographs revealed a scattered and rather small-scale
development of the bark beetle infestations. Mean gap sizes comprised 0.07 ha (1990-1997) and 0.29
ha (2007-2012) and total infestation areas covered 30 ha (1990-1997) and 260 ha (2007-2012).
Applying a chronosequence of 140 study plots of undisturbed secondary spruce stands (mature
stage), stands affected by bark beetles within the last five years (initial early-seral stage) and stands
infested in the 1990s (advanced early-seral stage) forest succession could be surveyed in montane to

subalpine altitudinal zones, on south- and north-facing slopes.

The bark beetle-induced dieback of the mature spruce stands caused a significant reduction of stand
volumes and crown cover, but initiated a huge emergence of standing deadwood. Large shares of the
standing deadwood broke down due to decomposition during the first two decades of succession.
Humus degradation and significant changes in mesoclimatic conditions could not be detected. The
significantly increased shares of direct radiation at the forest floor induced by the spruce dieback,

increased cover and height of the ground vegetation.

Xl



SUMMARY

Albeit the intensified competition with the ground vegetation, the gaps got regenerated rather fast.
Around 5.000 regeneration individuals (> 50 cm height) could be found in median per hectare in the
montane zone two decades after the bark beetle infestation. This development was slightly
protracted in high montane zones, where the importance of deadwood as growing substrate
increased with altitude and decay stage. Natural regeneration was dominated by Norway spruce,
sycamore maple and rowan. European beech and silver fir would naturally dominate the mixed
mountain forests, but where found in very little shares as seed trees and as regeneration individuals
in this study, due to historical forest management. The disturbance and the scattered patterns of the
post-disturbance regeneration initiated an increase of structural heterogeneity on stand and
landscape level. The importance of advance regeneration for the regeneration process was almost
negligible. Contrary to the expectations, more than 90 % of the seedlings did germinate after the
disturbance event. This indicates a high resilience of the mountain forests after medium-scale

disturbance, if present ungulate densities enable the survival of the natural regeneration.

The studied epigaic species groups showed no changes (Coleoptera, Arachnida, Mollusca) as well as
decreasing species densities (Collembola) due to missing litter supply after the disturbance. Contrary,
the light, nutrient and dead wood dependent species did profit from the temporary gap conditions
and revealed a significant increase in species densities during succession. The findings suggest that in
unmanaged forests after bark beetle attack, a structurally complex phase prior to tree canopy
closure can last several decades, and that many aspects of early-seral biodiversity and ecosystem
function only fully develop given this extended time period. The mosaic of the different small-scale
successional stages revealed a high gamma diversity, especially for wood-inhabiting fungi and
saproxylic beetles. The species compositions of vascular plants did not vary significantly among the
successional stages on landscape scale. Differences among the stages got rather visible as shifts in

species dominances.

Salvage-logging and planting in the infested stands of the bark beetle management zone did not lead
to higher regeneration densities than in unmanaged stands during the initial early-seral stage.
However, the planting activities increased the shares of European beech and silver fir in the managed
parts of the national park. Mollusks, true bugs and pollinating beetle species showed a positive
response on the slightly higher radiation amounts in the salvage-logged gaps and revealed higher
species densities on these sites. At the same time, the logging changed the species composition of
many species groups and significantly decreased the species densities of the saproxylic beetles inside

the bark beetles management zone.
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SUMMARY

Where management of moutain forests includes objectives for sustaining biodiversity,
accommodating the protracted early-seral stage is important to supporting the full range of
organisms and functions associated with canopy-opening disturbances. European beech and silver fir
need to be planted in managed forests, where involvement of these species is of prime importance
and seed trees are missing. However, under comparable post-disturbance conditions, the high
resilience of the mountain forests is expected to lead to fair natural regeneration densities, if

ungulates are managed accordingly.
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Kapitel 1

Einfuhrung

Der Nationalpark Berchtesgaden
erstreckt sich von der
submontanen zur alpinen
Héhenstufe und ist durch eine
Vielzahl verschiedener
Vegetationseinheiten geprdgt

(Foto: M.B. Winter).




KAPITEL 1 EINLEITUNG

Einleitung

Ein integraler Bestandteil von Waldokosystemen sind natirliche Stérungen wie Stlirme,
Insektenbefall oder Feuer (Attiwill 1994, Franklin et al. 2002, Ellenberg und Leuschner 2010), deren
Einfluss im letzten Jahrhundert jedoch zunehmend an Bedeutung gewonnen hat (Schelhaas et al.
2003, Seidl et al. 2014, Karvemo et al. 2014). Zwischen 1950 und 2000 fiihrte in den européischen
Waldern allein der Befall durch Borkenkafer (Curculionidae: Scolytinae, hauptsadchlich GroRer
Buchdrucker (Ips typographus L.) und Kupferstecher (Pitogenes chalcographus L.)) zu einem Anfall
von jahrlich etwa 2,9 Millionen m3® Totholz (Schelhaas et al. 2003). Bewirtschaftungsbedingte
Waldzustande und sich andernde klimatische Bedingungen werden den Einfluss natirlicher
Stérungen auf die Walder in den kommenden Jahrzehnten sehr wahrscheinlich noch verstarken
(Seidl et al. 2011, 2014). Im 19. und 20. Jahrhundert wurden viele der Gber weite Teile Europas
natirlicherweise stockenden Mischwalder in iberwiegend reine Fichtenwaélder Gberfihrt. Auch in
den Alpen haben die Jahrhunderte intensivster Holznutzung (z.B. fiir die Salinenindustrie) und die
hohen Wilddichten die Waldstrukturen und Baumartenzusammensetzung massiv zu Gunsten der
Gemeinen Fichte (Picea abies (L.) Karst) verdandert (Knott et al. 1988). Die Mehrzahl dieser Bestande
sind nun weitaus instabiler gegenliber Storungen durch Sturm oder Insektenbefall als es die Walder
waren, die ersetzt wurden (Seidl et al. 2011). Dies wird in zweifacher Weise durch den Klimawandel
verstarkt: Erstens erschlieBen sich durch die Erwdarmung fiir Borkenkaferpopulationen bislang
ungeeignete Habitate in hoheren geographischen Breiten und Hohenlagen (Krehan und Steyrer 2006,
Seidl et al. 2009). Und zweitens fihren die durch den Klimawandel in Haufigkeit und Intensitat
zunehmenden Extremwetterereignisse wie Stirme oder Dirreperioden (Frich et al. 2002, Beniston et
al. 2007) zu geschadigten oder geschwichten und damit bei Borkenkaferbefall bereits

pradisponierten Bestanden (Overbeck und Schmidt 2012, Hartl-Meier et al. 2014).

Dennoch haben natiirliche Stérungen bereits im Laufe der Evolution die wesentlichen Prozesse von
Walddkosystemen mit beeinflusst, und die Mehrzahl der heute in Waldern vorzufindenden Arten
entwickelte sich durch Anpassung an natirliche Stérungsregime der Vergangenheit (Sousa 1984,
Bengtsson et al. 2000). Nach der Habitat-Heterogenitats-Hypothese (habitat heterogeneity
hypothesis) ist Artenvielfalt positiv mit Habitatkomplexitat korreliert (Tews et al. 2004, McElhinny et
al. 2005, Stein et al. 2014). Damit lasst sich durch die in vielen Fallen groRRe strukturelle Heterogenitat
von storungsbeeinflussten frihsukzessionalen Waldbestanden (Swanson et al. 2011, Donato et al.
2012) auch einen Anstieg der Artenvielfalt nach Stérungen erwarten (Bouget und Duelli 2004).
GroRflachiger Borkenkaferbefall fihrt durch das Absterben der Altbdume zu einer signifikanten
Reduktion des Kronendaches und der lebenden Phytomasse und damit zu erhéhter Besonnung des

Waldbodens, extremeren Temperaturen und Temperaturschwankungen, gréBerer Deckung und
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Hohe der Bodenvegetation und haufig zu beschleunigten Nahrstofffliissen im Boden (Sousa 1984,
Roberts 2004, Swanson et al. 2011). Gleichzeitig entstehen grole Mengen an stehendem Totholz
(Donato et al. 2013). Bei unterbleibenden waldbaulichen Eingriffen durch Holzaufarbeitung oder
Pflanzung lasst sich damit besonders fir licht-, ndhrstoff- und totholzbedirftige Arten zumindest
temporar eine Beglnstigung erwarten (Midller et al. 2008, 2010). Die dieses friihsukzessionale
Stadium pragenden Strukturmerkmale — horizontale und vertikale Bestandesheterogenitit, grolle
Mengen an stehendem dickem Totholz und das Nebeneinander von Schatt- und Lichtbaumarten —
weisen starke Parallelen zur Zerfallsphase alter Walder auf (Remmert 1991). Wie lange sich eine
solche temporar struktur- und artenreiche Phase nach natiirlichen Stérungen halten wird, und ob sie
die Bestandesstrukturen eventuell sogar liber die friihsukzessionalen Stadien hinaus pragen wird, ist
Gegenstand der aktuellen wissenschaftlichen Diskussion (Donato et al. 2012, Campbell und Donato

2014).

Viele der okologischen Funktionen von Bergwaéldern, wie Erosions- und Lawinenschutz,
Kohlenstoffspeicherung und Holzproduktion sind an die Kontinuitat stabiler Waldbestande gebunden
(Otto 1994). Stabilitdat kann im Hinblick auf Storungen mit den Konzepten der Widerstandsfahigkeit
(resistance) und der Erholungsfahigkeit oder Resilienz (resilience) von Bestdnden charakterisiert
werden (Krduchi et al. 2000, Brang 2001, Dorren et al. 2004). Unter Widerstandkraft wird dabei die
Fahigkeit eines Bestandes verstanden, trotz des Einwirkens von Stérungsfaktoren im Wesentlichen
unverandert zu bestehen (Grimm und Wissel 1997), wahrend Resilienz die Fahigkeit eines Bestandes
beschreibt, sich nach einer Stérung selbststandig wieder zum Ausgangzustand hin zu entwickeln
(Dorren et al. 2004). Etliche Studien haben in den letzten Jahrzehnten Ideen entwickelt, um die
Widerstandsfahigkeit von Bergwaldern gegen Storungen, wie Stirme, Insektenbefall oder
Witterungsereignisse zu verbessern (z.B. Papaik und Canham 2006, Bruelheide und Luginbiihl 2009,
Hollerl 2009a). Da solche Konzepte in waldbaulich vernachlassigten, &lteren sekundaren
Fichtenbestanden jedoch an ihre Grenzen stof3en, hat sich ein verstarktes Interesse am Verstandnis

der Resilienz europaischer Bergwalddkosysteme entwickelt (Dorren et al. 2004).

Erfolgreiche Naturverjlingung gilt als wesentlichster Bestandteil von Resilienz (Brang 2001).
Zahlreiche Studien legen dabei nahe, dass eine erfolgreiche Naturverjlingung nach groRflachigen
Stérungen — seien diese natirlich, wie bei Borkenkéaferbefall, oder wirtschaftsbedingt im Falle
intensiver HolzerntemalRnahmen — stark an das Vorhandensein von Vorausverjingung (advance
regeneration), d.h. bereits vor Absterben oder Entfernen des Altbestandes aufgekommener
Jungwuchs, gebunden ist (Bauer 2002, Rammig et al. 2006, El Kateb et al. 2009, Wild et al. 2014,
Zeppenfeld et al. 2015). Die durch das rasche Verschwinden des Altbestandes verursachten

beschriebenen Strukturverdanderungen (u.a. extremere Temperaturschwankungen und groRere
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Dominanz der Bodenvegetation) kdnnen die erfolgreiche Naturverjlingung verhindern oder
zumindest verzogern (Ammer 1996b, Brang et al. 2003, Ammer et al. 2011) und damit die Kontinuitat
wichtiger Waldokosystemfunktionen wie den Schutz gegen Naturgefahren beintrachtigen. Neben
Samenverfligbarkeit und angepassten Wildbestdnden ist speziell in Bergwaldern die Keimung und
Etablierung vieler Baumarten zusatzlich an bestimmte Mikrostandorte und Substrate, wie dicke
Humusauflagen und Totholzmoder, oder erhéhte Positionen gebunden (siehe Ammer 1998, Brang et
al. 2003, Baier et al. 2007). Es ist zu erwarten, dass solchen Spezialstandorten unter den widrigeren

Bedingungen der Storungsflachen noch groRRere Bedeutung fiir die Naturverjliingung beizumessen ist.

Urwadlder, an denen sich der Effekt von Stoérungen auf Bestandesstrukturen, Verjiingung und
Stabilitat natilirlicher Walder beobachten lieRe, sind in Mitteleuropa bis auf wenige und oft sehr
kleinflachige Ausnahmen nicht mehr vorhanden (Ellenberg und Leuschner 2010). Selbst heute strikt
geschitzte Gebiete sind in Mitteleuropa Uberwiegend von intensiver anthropogener Nutzung und
nicht selten von Ubernutzung in der Vergangenheit gepragt (Pechmann 1932, Meister 1969, Knott et
al. 1988, Waldchen et al. 2011). Es hat sich aber gezeigt, dass sich Walder in Prozessschutzgebieten
unter bestimmten Bedingungen in ihren Strukturen und ihrer Baumartenzusammensetzung wieder
urspriinglichen Ausgangsbestdanden annahern kénnen (Meyer 2013), und diese Entwicklung durch
natirliche Stérungen in manchen Fallen sogar beschleunigt werden kann (Miller et al. 2008). Die
Zeitdauer dieses Prozesses und das AusmaR der Entwicklung hin zum Ausgangszustand bezlglich

Artenzusammensetzung und Struktur sind jedoch noch weitgehend unbekannt.

Auch wenn die Bestdnde der heutigen mitteleuropdischen Schutzgebiete eine lange
Nutzungstradition aufweisen, bieten sie dennoch eine wertvolle Grundlage, um den Effekt des
Nutzungsverzichts und die Entwicklung zur natirlichen Walddynamik wissenschaftlich zu
beobachten. Dariiber hinaus lassen Studien in ungenutzten, storungsbeeinflussten Bergwaldern
Erkenntnisse flr die forstliche Praxis erwarten. In vielen Fallen ist bei waldbaulichen Eingriffen zur
Umwandlung reiner sekundarer Fichtenbestdnde in strukturiertere Mischbestande auch mit einer
6konomischen Rentabilitat zu rechnen (Hollerl 2009b). Wo dies unter Umstdnden nicht der Fall ist,
z.B. in abgelegenen und sparlich erschlossenen Gebieten, ist es wesentlich zu wissen, wie und wie
weit erwiinschte Anderungen in Artenzusammensetzung und Bestandesstruktur auch unter
Ausnutzung natdlrlicher Prozesse erreicht werden kénnen. Die auBerhalb der mitteleuropéischen
Alpen unter anderem in Nordamerika (u.a. Franklin et al. 2002, Turner 2010, Swanson et al. 2011,
Donato et al. 2012, Campbell und Donato 2014), dem Harz (Keidel et al. 2008), dem Bayerischen
Wald (u.a. Bauer 2002, Miiller et al. 2008, Bassler et al. 2012, Lehnert et al. 2013, Beudert et al. 2015)
und dem daran angrenzenden Béhmerwald in der Tschechischen Republik (Jonasova und Prach 2004,

Svoboda und Pouska 2008, Jonasova et al. 2010) durchgefiihrten Untersuchungen verdeutlichen die
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Relevanz der Erkenntnisse fiir das Verstdandnis natilrlicher Waldentwicklungsprozesse und dem
Einfluss von Storungen auf die Biodiversitdat. In mitteleuropdischen Berg- und Schutzwaldern
beziehen sich die bisherigen wissenschaftlichen Ergebnisse zur natirlichen Walddynamik nach
grolflachigen Stérungsereignissen jedoch ausschlielRlich auf Windwurfflachen oder Untersuchungen
einzelner Bestdnde (Kupferschmid Albisetti 2003, Puettmann und Ammer 2007, Priewasser 2013,
Brang et al. 2015, Wohlgemuth und Kramer 2015).

Forschungsfragen

Diese Arbeit widmet sich darum der Untersuchung natirlicher Waldentwicklung nach
Borkenkaferbefall in dem in den nérdlichen Kalkalpen gelegenen Nationalpark Berchtesgaden.
Anhand einer unechten Zeitreihe von unbefallenen Fichtenaltbestidnden, lber das beginnende
frihsukzessionale Stadium (ca. 3 Jahre nach Borkenkaferbefall) hin zum fortgeschrittenen
frihsukzessionalen Stadium (ca. 20 Jahre nach Borkenkéaferbefall), wurden von der montanen zur

subalpinen Hohenstufe auf 140 Probeflachen folgende Forschungsfragen untersucht:

I.  Welche standortspezifischen Veranderungen ergeben sich durch den Borkenkaferbefall in

den Waldbestdanden? Kapitel 2

II.  Welchen Einfluss haben diese Veranderungen auf die Verjingung und wie lauft diese ab?

Kapitel 2 und 4

Ill. Welche Konsequenzen ergeben sich durch die verdnderten Standortverhdltnisse fiir die
Artenzusammensetzung und Artenvielfalt von verschiedenen Artengruppen von Pflanzen,

Tieren und Pilzen? Kapitel 3 und 4

IV. Welchen Einfluss hat die Flachenausdehnung des Borkenkaferbefalls auf die Verjingung im

beginnenden frithsukzessionalen Stadium?

Wie unterscheiden sich Standortbedingungen und Verjlngungssituation nach
Borkenkéaferbefall auf groRen Befallsflichen (> 1 ha) im Vergleich zu den kleineren
Befallsflaichen (< 1 ha)? Und welche Unterschiede sind zwischen den einzelnen
Positionen (Nord-, Ost-, Std-, Westrand, Mittelbereich) innerhalb der grofRen

Befallsflachen zu erkennen? Kapitel 5

V. Welchen Einfluss ({ben Flachenrdumung und unterstitzende Pflanzung im
Malnahmenbereich Borkenkaferbekampfung auf Verjingung und Artenvielfalt im

beginnenden friihsukzessionalen Stadium aus? Kapitel 5
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Die Fragen IV und V stellen lediglich Teilaspekte der Gesamtstudie dar, die aufgrund der 6rtlichen
Begebenheiten (Vorhandensein nur einzelner vergleichbarer Befallsflaichen im MaRnahmenbereich
Borkenkaferbekampfung und nur weniger Befallsflaichen > 1 ha) mit deutlich geringerer Gewichtung
untersucht wurden. Die Ergebnisse ermdglichen daher nur einen kleinen Einblick aber keine

abschlieRende Bewertung der beiden Fragestellungen.

Im Detail werden folgende Hypothesen innerhalb der drei Hauptkapitel iberprift:

Standortverdiinderungen und Verjlingungsdynamik — Kapitel 2

Die Standortbedingungen werden durch den Borkenkaferbefall erheblich verdndert,

verhindern jedoch nicht den natiirlichen Verjlingungsprozess

Der Jungwuchs wird (iberwiegend aus Vorausverjingung bestehen. Nach dem Stérungsereignis

keimender Jungwuchs ist auf spezielle Mikrohabitate beschrankt.

Das durch den Borkenkaferbefall ausgeloste Absterben der Fichtenaltbestande verandert die
Baumartenzusammensetzung und die Bestandesstrukturen von strukturell homogenen reinen

Fichtenbestdanden in Richtung naturnadherer, starker strukturierter Mischbestande.

Entwicklung der Alpha-Diversitdit der untersuchten Artengruppen — Kapitel 3

Durch den Borkenkéaferbefall und das Absterben der Fichtenaltbestinde ausgeldste
Veranderungen von struktureller Heterogenitat und Artenvielfalt verschiedener funktioneller
Gruppen von Pflanzen, Tieren und Pilzen fihren im beginnenden frihsukzessionalen Stadium
zu grofter Diversitat, gehen aber in den darauffolgenden zwei Jahrzehnten durch
Kronenschluss des Jungwuchses wieder zuriick (closed-canopy pathway). Die Alternativ-
Hypothese geht davon aus, dass bei langerfristig unterbleibendem Kronenschluss des
Jungwuchses strukturelle Heterogenitdt und Artenvielfalt Gber mehrere Jahrzehnte erhoht

bleiben (open-canopy pathway).

Entwicklung der Beta-Diversitdt von Struktur und Artenzusammensetzung — Kapitel 4

Das durch den Borkenkaferbefall ausgeloste Absterben der Fichtenaltbestdnde wird im
beginnenden frihsukzessionalen Stadium auf lokaler und regionaler Ebene zu einer
Heterogenisierung der Bestandesstrukturen und zu erhohter Beta-Diversitat der
Artengemeinschaften und deren phylogenetischer und funktioneller Ausstattung fiihren. Diese
erhohte Beta-Diversitat der Strukturen und Artengemeinschaften wird sich auch im Verlauf der

Sukzession bis zum fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadium halten und damit die von
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Donato et al. (2012) formulierte These der heterogenen Sukzessionsdynamik nach natdirlichen
Stérungen (homologous precocity pathway) unterstiitzen und die Bedeutung dieser Stadien fir
den Erhalt der Biodiversitat verdeutlichen. Zusatzlich wird eine erhohte Gamma-Diversitat bei
Betrachtung aller drei Sukzessionsstadien erwartet, die in den unbewirtschafteten Waldern
des Nationalparks nicht nur eine zeitliche Dynamik, sondern auch ein rdumliches Mosaik auf

Landschaftsebene darstellen.
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Okologische Grundlagen

Die Literatur (iber den Einfluss natiirlicher Stérungen auf Walder der gemaRigten Zone und Uber
methodische Ansatze zur Erfassung von Biodiversitat ist zahlreich und vielfaltig und in Lehrbiichern
und Reviews bereits mehrfach zusammengestellt und aufbereitet (z.B. Whittaker 1972, Sousa 1984,
Attiwill 1994, Bengtsson et al. 2000, Whittaker et al. 2001, Gotelli und Colwell 2001, Schelhaas et al.
2003, Magurran 2004, Leyer und Wesche 2007, Turner 2010). Diese kurze Einfiihrung soll lediglich
dem Okologischen Grundverstandnis fiir die nachfolgenden Methoden und Ergebnisse dieser Studie

dienen.
Storungsdynamik in Waldern der gemaRigten Zonen

Walddkosysteme sind dynamische Systeme, deren Artengemeinschaften und Strukturen einem
steten Wandel unterworfen sind (Sousa 1984). Die Dynamik ergibt sich durch eine Vielzahl an
Prozessen in verschiedensten zeitlichen und rdumlichen MaRstdaben und reicht von kleinstraumigen
Konkurrenzverhaltnissen bis hin zu klimatischen Veranderungen im Laufe vergangener Jahrtausende
(Kraus et al. 2013). Stérungen, wie Feuer, Stiirme, Fluten, Insekten- oder Pilzbefall, gelten mit als
wesentlichste Faktoren fir die Dynamik von Waldokosystemen (Turner et al. 2003). Stérungen —
unabhangig davon, ob diese anthropogen verursacht oder natiirlich sind — werden dabei als
,einzelne, zeitlich abgrenzbare Ereignisse, die in ein Okosystem, die Biozénose oder die
Populationsstruktur eingreifen und die Ressourcen, die Substratverfiigbarkeit oder das abiotische
Umfeld verdndern” definiert (White und Pickett 1985). Stérung ist damit in ihrem 6kologischen
Verstandnis, im Gegensatz zu Schadigung oder Kalamitat, ein wertneutraler Begriff und wird in dieser

Studie in diesem 6kologischen Sinne verwendet.

Es gibt verschiedene Ansatze, um Stérungen in Waldern zu klassifizieren (Sousa 1984). Roberts (2004)
beschreibt drei Klassen natirlicher Storungen, wobei die Erste, zu der Insektenbefall und Stiirme zu
rechnen sind, vorwiegend den Kronenraum beeinflusst, die Zweite (u.a. Bodenfeuer und
Pflanzenfresser) primar Einfluss auf die untere Bestandesschicht (understory) bzw. Bodenvegetation
nimmt und die Dritte durch starke Veranderung des gesamten Waldbodens, z.B. durch Hangrutsch,
Erosion oder heiBe (Kronen-)Feuer, Einfluss auf alle drei Komponenten eines Bestandes ausiibt
(Abb. 1.1). Dariber hinaus kann es durch Kombination oder zeitliche Abfolge mehrerer Stérungen zu
kumulativen Effekten kommen (Frelich 2002, Turner et al. 2003). Insektenbefall, wie der Befall durch
den GroRen Buchdrucker, fiihrt durch das Absterben des Hauptbestandes primar zu Veranderungen
im Kronenraum (Abb. 1.1). Durch die Stérung selbst kommt es kaum zu einer direkten Stérung der
Bodenvegetation oder des Waldbodens, auch wenn der indirekte Effekt auf die Bodenvegetation, z.B.

durch verstarkte Strahlung am Waldboden, erheblich sein kann (Swanson et al. 2014).
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Abb. 1.1 Modelkonzept des Storungseinflusses auf die drei vertikalen Ebenen von Waldékosystemen:
Kronenraum, Bodenvegetation und Waldboden. Die Polygone kennzeichnen den direkten Einflussbereich der

haufigsten Stérungsarten auf die drei Ebenen (nach Roberts 2004).

Fig. 1.1 Conceptual model describing disturbance severity and its impact on the three major vertical layers of
forest ecosystem (forest canopy, understory vegetation, forest floor and soil). Polygons represent the ranges

in conditions created by the common types of natural disturbances (following Roberts 2004).

Um den Einfluss von Stérungen auf Waldékosysteme zu analysieren ist es darum sinnvoll zwischen
unmittelbaren, direkten und nachfolgenden Effekten zu differenzieren (Halpern und Spies 1995).
Unmittelbare Verdnderungen beinhalten beispielsweise die direkte Schadigung existierender Arten,
den tempordren Verlust der Pflanzendecke, Verdnderungen der Mikrotopographie durch
Wourzelteller, Veranderungen des Mikroklimas, und das Entstehen von Totholzsubstraten (Abb. 1.2).
Nachfolgende Effekte sind meist Teil der Sukzessionsdynamik und wirken indirekt durch Veranderung
der Bestandesstruktur (Baumartenzusammensetzung, Bestandesdichte und raumliche Verteilung der
Bestandesglieder) und Auswirkungen der Bestandesstruktur auf Parameter wie Bodenstreu,
Zersetzungsgrad der Totholzobjekte und Verfligbarkeit von Samen bzw. Sporen. Bei stark gestorten
Bestanden bestimmt die Flachenausdehnung, ob die Wiederbesiedlung der Stérungsflaiche durch
Ausbreitung der die Storung Uberdauerter Bestandesglieder (legacies) stattfindet, oder ob die
Einwanderung aus ungestorten Nachbarflachen dominiert (Turner 2010).
Stérungsart, -intensitdt, -ausdehnung und -haufigkeit beeinflussen damit, neben anderen
wesentlichen  Parametern, wie dem Artenpool einer Region (Ewald 2002), die
Artenzusammensetzung eines Waldokosystems (Abb. 1.2, Roberts 2004). Wahrend sich sehr seltene
und sehr haufige Storereignisse dabei kaum diversitatssteigend auswirken, filhren maRig starke
Stérungen in regelmaliger Wiederkehr meist zu einer Steigerung der Arten- und Strukturvielfalt

(Scherzinger 1996).
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Storungsart und -intensitat

Kronerraum Waldhoden Bodenvegetation
: Storung
Bestandesstruktur Windwurfteller vorhandener
Mineralboden Artengemeinschaft
Mikroklima
Ko”'f“'renz Totholzsubstrat Samen-/Sporen-
* mit Kronenraum verfliigbarkeit
» innerhalb Bodenvegetation Bedingungen g
Waldboden

Raumliches Stérungsmuster

|

Storungshaufigkeit

|

Zusammensetzung Artengemeinschaft

Abb. 1.2 Einflussparameter natirlicher Stérungen auf die Artenzusammensetzung von Waldern (nach Roberts

2004).

Fig. 1.2 Parameters of natural disturbances affecting species composition of forests (following Roberts 2004).
Erfassung von Biodiversitat

Nach der Biodiversitats-Konvention von 1992 (Convention on Biological Diversity, CBD) bezeichnet
Biologische Diversitat ,,die Variabilitdt unter lebenden Organismen jeglicher Herkunft, darunter unter
anderem Land-, Meeres- und sonstige aquatische Okosysteme und die 6kologischen Komplexe, zu
denen sie gehoren. Sie umfasst die Vielfalt innerhalb von Arten [genetische Vielfalt], zwischen den
Arten, sowie die Vielfalt der Okosysteme” (United Nations 1992). Die Bezeichnung Biodiversitdt ist
eine auf Rosen (1985) zuriickgehende Wortkreation mit identischer Bedeutung zu biologischer

Diversitat bzw. Vielfalt (Magurran 2004).

Es ist so gut wie ausgeschlossen, die Artenvielfalt eines Gebietes fehlerfrei zu ermitteln, da die
beobachteten Arten fast immer nur einen Teilausschnitt der gesamten Artengemeinschaft eines
Gebietes darstellen (Gotelli und Colwell 2001). Allein fiir den Aspekt der Vielfalt zwischen Arten,
nachfolgend Artenvielfalt genannt, besteht darum eine schier unilberschaubare Vielzahl
verschiedener MessgroRen, Indizes und Modelle im Bestreben sich der Ermittlung der tatsachlichen
Artenvielfalt anzundhern (Ricotta 2005). Eine Anzahl beobachteter Arten einer Artengemeinschaft
kann je nach GroRe, zu der sie in Bezug gesetzt wird — der Beobachtungsfliche, dem
Beobachtungszeitraum, der Anzahl an Individuen — zu unterschiedlichen Ergebnissen fiihren (Gotelli
und Colwell 2001). Werden Artenzahlen in Bezug zu einer Anzahl an Individuen angegeben, spricht
man von Artenreichtum (species richness), betrachtet man Artenzahlen in Bezug zu einer

FlachengrofRe oder —einheit, spricht man von Artendichten (species density, Magurran 2004). Da in
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dieser Studie identische Bezugseinheiten fiir den Vergleich zwischen verschiedenen
Sukzessionsstadien zu Grunde liegen — 500 m? groRe Probeflichen fir GefiRpflanzen und
totholzbesiedelnde Pilze bzw. baugleiche Fallensysteme fiir Arthropoden und Mollusken — wird in
dieser Studie hauptsachlich die MessgroRe der Artendichten verwendet. Als reine Artenzahl ist diese,

im Gegensatz zum mathematischen berechneten Artenreichtum, intuitiv verstandlich.

Zusatzlich kann durch die Evenness der Grad der Gleichverteilung von Individuen auf die Arten in
einer Lebensgemeinschaft angegeben werden (Gotelli und Colwell 2001). Zahlreiche Indizes und
Modelle kombinieren Artendichte/Artenreichtum und Evenness durch mathematische Formeln; die
bekanntesten Beispiele sind Shannon und Simpson-Index (Magurran 2004). Die Erkenntnis, dass nicht
allein das Wissen um taxonomische Artenzahlen relevant fiir das Verstandnis von Funktionalitat oder
Anpassungsfahigkeit eines Okosystems sein kann, erweiterte den Ansatz der Artenvielfalt in den
letzten Jahrzehnten verstirkt um Methoden zur Ermittlung phylogenetischer und funktioneller
Diversitat (Magurran 2004). Phylogenetische Vielfalt misst dabei die Variation innerhalb der
Taxonomie (des Stammbaums) der Artengemeinschaften, wahrend funktionelle Diversitat meist als
Heterogenitdt  innerhalo  eines aus  Merkmalswerten der Arten (z.B. GroRe,
Ausbreitungsmechanismus, Erndhrungstyp) konstruierten Dendrogramms berechnet wird, und ein
aussagekraftiges Instrument zur Verdeutlichung der Konsequenzen von Artaussterbeprozessen auf

Ebene der Okosystemfunktionen darstellt (Magurran 2004).

Whittaker (1972) entwickelte erstmals ein differenziertes System zur Klassifizierung der Biodiversitat
in unterschiedliche Malistabsebenen und fiihrte die Bezeichnungen Punkt- und Pattern-, Alpha-,
Beta-, Gamma-, Delta- und Epsilon-Diversitat ein (Tabelle 1.1). Dabei dient die Alpha-Diversitat als
Begriff fir die Artenvielfalt innerhalb eines Habitats. Die Gamma-Diversitat ergibt sich aus der
Summe der Alpha-Diversitat innerhalb einer groReren Raumeinheit und kennzeichnet die gesamte
Vielfalt einer Landschaft. Im Gegensatz zum ZustandsmaR der Alpha- oder Gamma-Diversitat ergibt
sich die Beta-Diversitat als ein Vergleichsmald zwischen Habitaten. Mehrere Habitate kdnnen jeweils
durch eine hohe Artenvielfalt (Alpha-Diversitat) geprdgt sein, sich in ihrer Artengemeinschaft
untereinander aber kaum unterscheiden und damit eine geringe Beta-Diversitdt aufweisen. Beta-
Diversitat ist dimensionslos und wird tiber (Un-)Ahnlichkeitswerte ausgedriickt (Magurran 2004). Sie
gibt Aufschluss tber den Artenwechsel zwischen verschiedenen Habitaten (Whittaker 1972) und
ermoglicht damit z.B. die Untersuchung der Heterogenitdit von Artengemeinschaften in
verschiedenen Sukzessionsstadien auf Landschaftsebene. Alpha-, Beta- und Gamma-Diversitat sind
die gebrauchlichsten Werte innerhalb der Klassifizierung von Whittaker und werden auch in dieser
Studie wiederholt verwendet. Die genaue Berechnung der einzelnen Biodiversitdtsmalie wird in der

jeweiligen Methodik der Ergebniskapitel erldutert.
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Tabelle 1.1 Kategorien der Diversitdt in Abhangigkeit des Erhebungsmalstabs (Magurran 2004 nach

Whittaker 1972).

Table 1.1 Categories of diversity as a function of surveying scale (Magurran 2004 following Whittaker 1972).

MalRstab

Aufnahme-Diversitat

Differenzierungs-Diversitat

Innerhalb Stichprobe

Zwischen Stichproben, innerhalb Habitat
Innerhalb Habitat

Zwischen Habitaten, innerhalb Landschaft
Innerhalb Landschaft

Zwischen Landschaften

Innerhalb biogeographischer Region

Punkt-Diversitat

Alpha-Diversitat

Gamma-Diversitat

Epsilon-Diversitat

Pattern-Diversitat

Beta-Diversitat

Delta-Diversitat
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Untersuchungsgebiet Nationalpark Berchtesgaden

Der Naturraum und die forstgeschichtlichen Hintergriinde des Nationalparks Berchtesgaden wurden
bereits ausfuhrlich in der Literatur beschrieben (z.B. Knott et al. 1988, Spandau 1988, Kral und Rall
1990, Konnert und Siegrist 2000). Die folgende Einflihrung in das Untersuchungsgebiet beschrankt
sich daher auf Informationen, die fiir das Verstandnis dieser Studie unmittelbar relevant sind. Bei
tiefergehendem Interesse am Gebiet sei an den Nationalparkplan und die darin genannte Literatur

verwiesen (Nationalpark Berchtesgaden 2001).

Der Nationalpark Berchtesgaden wurde 1978 gegrindet und erweiterte damit den 1910
ausgewiesenen Pflanzenschonbezirk Berchtesgadener Alpen und das 1921 verankerte
Naturschutzgebiet Kénigssee (Nationalpark Berchtesgaden 2001). Das Nationalparkgebiet umfasst
20.808 ha von der submontanen bis zur alpinen Stufe und liegt, ca. 30 km stdlich von Salzburg, im

sidostlichsten Teil Deutschlands (Abb. 1.3).

— . \ Abb. 1.3 Lage des Nationalparks Berchtesgaden im sliddstlichsten Teil
R 3 i,
7 2 xp Deutschlands.
Lo o
i j
‘w&““'g;wr""]%l Fig. 1.3 Location of the Berchtesgaden National Park in south-eastern Germany.

Klimatisch liegt der Nationalpark Berchtesgaden im Ubergangsbereich von atlantischer zu
kontinentaler Pragung (Nationalparkverwaltung Berchtesgaden 2003). Die Jahresmitteltemperatur
variiert je nach Hohenlage zwischen +7 °C und -2 °C, der mittlere Jahresniederschlag liegt zwischen
1.500 und 2.600 mm (Referenzperiode 2001-2010, Kraller et al. 2012). Die durchschnittliche
Schneedeckendauer steigt von etwa 110 Tagen in den Talern, auf 200 Tage auf 1.500 m . NN und
auf 270 Tage auf 2.000 m G. NN an (Nationalpark Berchtesgaden 2001).

Geologisch wird das Gebiet im Wesentlichen durch Sedimentgesteine der Trias bestimmt.
Landschaftspragend sind Dachsteinkalk und Ramsaudolomit, wobei der Uberwiegend aus
Calciumkarbonat (CaCO;) bestehende Dachsteinkalk durch Ldsungsverwitterung wenig zur
Bodenbildung beitrdgt und der vorwiegend aus Calcium-Magnesium-Karbonat (CaMg(COs),)
aufgebaute Ramsaudolomit durch physikalische Verwitterung schuttbildend in Erscheinung tritt (Kolb
2013). Vereinzelt treten Mergelschichten an die Oberflache, die durch ihren héheren Tonanteil

leichter verwittern und sich meist zu tiefgriindigeren und fruchtbareren Béden entwickeln. Sehr
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KAPITEL 1 UNTERSUCHUNGSGEBIET

selten finden sich Standorte mit sauer verwitternden Kieselgesteinen (Kolb 2013). Die haufigsten
Bodentypen sind Rendzinen mit mittleren und flachgriindigen Horizonten, Tangel-Felshumusbéden,
mit organischen Humusauflagen von > 15 cm - 35 cm besonders in hheren Lagen und an steilen

Hangen, und verschiedene Formen der Braunerde in den tieferen Lagen (Kolb 2013).

Etwa 10.000 ha, d.h. ~48 %, der Nationalparkfliche sind von Wald bestockt. (Nationalpark
Berchtesgaden 2001). Die potentielle natiirliche Vegetation entspricht submontan Buchenwaldern
mit Beimischungen von Edellaubhélzern, montan und hochmontan Bergmischwaldern aus
Europaischer Buche, Gemeiner Fichte und Weilltanne und subalpin Hochlagenwaldern mit Gemeiner
Fichte, Européischer Larche (Larix decidua Mill.) und Zirbe (Pinus cembra L.). Etwa ein Viertel der
Waldflache nimmt subalpin und schuttbesiedelnd die Bergkiefer (Pinus mugo Turra) ein (Kostler und
Mayer 1974). Jahrhunderte intensivster Holznutzung fiir die Salinenindustrie haben die natirlichen
Wailder jedoch stark Uberpragt. Durch bessere FloReigenschaften und gleichmaRigeres
Brennverhalten der Gemeinen Fichte bei gleichzeitig geringerer Verbissbelastung durch Wild- und
Nutztiere filihrte der menschliche Einfluss in erreichbaren Lagen (berwiegend zu reinen
Fichtenbestanden (Knott et al. 1988, Konnert und Siegrist 2000). Durch jahrhundertelange
Holznutzung kam es durch Nahrstoffentzug und Kahlschlagswirtschaft zu einer deutlichen Reduktion
der Humusauflagen in den Waldbestdanden und damit, besonders auf den Tangel-Felshumusboden,
zu reduzierter Nahrstoffverfiigbarkeit und Wichsigkeit (Bochter et al. 1981, Knott et al. 1988,
Christophel et al. 2013, Prietzel und Christophel 2014). Zusatzlich reduzierten die hohen
Schalenwildbestidnde, besonders seit Einrichtung des Hofjagdbezirkes 1810, Uber knapp zwei
Jahrhunderte erheblich die natirliche Regenerationsfahigkeit der Waldbestinde im

Nationalparkgebiet (Knott et al. 1988).

Um den verschiedenen Anspriichen an den Nationalpark — Schutz der Naturgiter, Erhalt der
Kulturlandschaft, Forderung von Forschung, Umweltbildung und Erholung — gemaR der
Nationalparkverordnung (Bayerisches Staatsministerium fir Landesentwicklung und Umweltfragen
1987) gerecht zu werden, ist die Nationalparkfliche in folgende Managementzonen unterteilt

(Abb. 1.4):

Permanente Pflegezone: 23,5 % Flachenanteil = 4.884 ha, davon 3.400 ha Waldflache

Vorrangiges Ziel in der permanenten Pflegezone ist die Pflege der Kulturlandschaft, insbesondere
durch den Erhalt der Almwirtschaft. Auch Bereiche, die stark durch die Erholungsnutzung
frequentiert werden, wie Konigssee und St. Bartholomd, liegen innerhalb der permanenten
Pflegezone. Die Waldflaichen der permanenten Pflegezone werden mehrheitlich durch folgende

Malnahmenbereiche abgedeckt:
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Der MaBBnahmenbereich Borkenkdferbekampfung liegt mit 1.911 ha vollstandig innerhalb
der permanenten Pflegezone am Randbereich des Nationalparks. Nur hier finden
Malnahmen der Borkenkaferbekdmpfung zum Schutz angrenzender Wirtschaftswalder

durch Entnahme oder Entrindung befallener Baume statt.

Der MaBnahmenbereich Waldpflege (iberschneidet sich auf grofRer Flache mit dem
Malnahmenbereich Borkenkaferbekdampfung und liegt mit 2.130 ha ebenfalls vollstandig in
der permanenten Pflegezone. Hier finden MalBnahmen zur Wiederherstellung
standortheimischer Waldgesellschaften statt, z.B. durch Einbringen von Jungpflanzen der
Europdischen Buche und der Weilltanne in den sekundaren Fichtenwaldern der tieferen

Lagen nach femelartiger Durchforstung oder Borkenkaferbefall.

Temporare Pflegezone: 9,9 % Flachenanteil = 2.064 ha, davon 1.618 ha Waldflache

In der tempordren Pflegezone wurden, zeitlich begrenzt, ausschlieBlich MaBnahmen zur
Wildbestandsregulierung von Rotwild (Cervus elaphus L.), Rehwild (Capreolus capreolus L.) und
Gamswild (Rupicapra rupicapra L.) durchgefiihrt. Seit 2014 hat die Nationalparkverwaltung die
Wildbestandsregulierung in der temporaren Pflegezone versuchsweise eingestellt. Mittelfristig sollen

diese Bereiche zur Kernzone lbergehen.

Kernzone: 66,6 % Flachenanteil = 13.860 ha, davon 5.058 ha Waldflache

Mit Ausnahme von Erholungsnutzung und vereinzelten Aktivititen von Bundeswehr und

Bundespolizei finden in der Kernzone keine Nutzungen statt.

Im Anschluss an die Winterstiirme Vivian und Wiebke im Februar 1990 (mit, nach eigenen CIR-
Auswertungen, ca. 140 ha Windwurfflaiche), kam es im Gebiet erstmals seit Grindung des
Nationalparks zu groRflachigerem Befall durch Borkenkafer (besonders durch Ips typographus,
Nationalpark Berchtesgaden 2001). Nur im Mafinahmenbereich Borkenkdferbekdmpfung am
Randbereich des Nationalparks wurden zum Schutz des angrenzenden Wirtschaftswald befallene
Fichten gerdumt oder entrindet. AuRerhalb des MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung, auf
ca. 8.000 ha Waldflache unterblieben derartige Eingriffe. Ende der 1990er Jahre ging der jahrliche
Neubefall durch Borkenkadfer auch aulerhalb des MaRnahmenbereichs Borkenkadferbekampfung
natirlicherweise zuriick. Erst nach dem Wintersturm Kyrill im Februar 2007 und dem 2008
nachfolgenden Sturm Emma (mit insgesamt ca. 100 ha Windwurffliche) kam es erneut zu
grofRflachigem Borkenkaferbefall. In Fischunkel am Obersee und auf dem Hochplateau der Regenalm,
sidostlich des Konigssees vergroRerte ein Fohnsturm im November 2010 die Windwurfflachen um
weitere etwa 30 ha. Wahrend der Schwerpunkt des Windwurfs, und damit auch des darauffolgenden

Borkenkéaferbefalls, in den 1990er Jahren in montaner und hochmontaner Hohenstufe zu finden war
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und die Befallsflichen nur sehr vereinzelt GroRen von einem Hektar Uberschritten, lagen die
Windwurfflichen von 2007, 2008 und 2010 in allen Hohenlagen. Damit breitete sich der
Borkenkaferbefall nach 2007 bis in die subalpine Hohenstufe aus und erreichte in mehreren Fallen

Dimensionen von mehreren Hektar Befallsflache (Winter und Becker 2015).

Nationalpark Berchtesgaden

- Kernzone
- Tempordre Pflegezone

Permanente Pflegezone

m MaRnahmenbereich Borkenké&ferbekdmpfung
El Malnahmenbereich Waldpflege N

0 1 2 4 6 8
Kilometer

Abb. 1.4 Zonierung des Nationalparks Berchtesgaden (verandert nach Nationalpark Berchtesgaden 2001).

Fig. 1.4 Zonation of the Berchtesgaden National Park (modified following Nationalpark Berchtesgaden 2001).
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Untersuchungsdesign

Konzept der unechten Zeitreihe

Das Absterben der sekunddren Fichtenwalder durch Borkenkaferbefall wird die kiinftige
Waldentwicklung Gber mehrere Baumgenerationen hinweg pragen (Kupferschmid 2003). Um
langfristige Entwicklungen verstehen zu kdénnen, bendétigt es langfristige Beobachtungszeitraume
(Gadow 2003). Fundierte Aussagen liefern echte Zeitreihen (time series), d.h. stichprobenbasierte
Messreihen von Bestdnden, deren Zustand periodisch immer wieder erhoben wird, um deren
Entwicklung zu untersuchen und zu dokumentieren. Diese Methodik bedingt jedoch die
Notwendigkeit von wenigstens zwei Aufnahmen zu verschiedenen Zeitpunkten, um eine Aussage
Uber die Entwicklung treffen zu konnen. Da aus dem Zeitraum des ersten grof¥flachigeren
Borkenkaferbefalls im Nationalpark in den 1990er Jahren keine Informationen zu den damaligen
Bestandesbedingungen vorlagen, basiert diese Studie auf dem Konzept einer unechten Zeitreihe
(chronosequence). Bei dem Konzept einer unechten Zeitreihe werden zu einem Zeitpunkt
verschiedene Entwicklungsstadien aufgenommen, die sich aus einem vergleichbaren Ausgangzustand
heraus entwickelt haben und im Laufe der Entwicklung vergleichbaren EinflussgroRen unterlagen
(Gadow 2003). Dies bedeutet in dieser Studie, dass auf vergleichbaren Standorten stichprobenbasiert
Bestinde ausgewahlt wurden, die sich zum Zeitpunkt der Aufnahmen 2012 und 2013 in
unterschiedlichen Entwicklungsstadien vor bzw. nach Borkenkaferbefall befanden. Die
Charakterisierung der Standorte beinhaltete digital vorliegende Informationen zu Hdhenlage,

Exposition, Bodentyp und potentiell natiirlicher Vegetation (Nationalpark Berchtesgaden 2001).

Die ausgewahlten Entwicklungsstadien waren:

Fichtenaltbestiande (mature spruce stands): Lebende, weitgehend reine, sekundare
Fichtenaltbestdnde, die potentiell von Borkenkéafern befallbar sind. D.h., Fichtenbestdnde,
die auf einer Flache von 0,05 ha mindestens fliinf Fichten mit einem Alter > 80 Jahre

aufwiesen.

Beginnendes friihsukzessionales Stadium (initial early-seral stage): Durch Borkenkaferbefall
im Nachgang an Kyrill (2007) abgestorbene Fichtenaltbestdnde, die sich zum Zeitpunkt der
Aufnahmen 1 bis 5 Jahre nach Absterben des Bestandes am Beginn der Sukzession befanden.
Dieses Stadium wird im Folgenden zur vereinfachten Lesbarkeit beginnende Sukzession

genannt.

Fortgeschrittenes frithsukzessionales Stadium (advanced early-seral stage): Durch

Borkenkaferbefall im Nachgang an Vivian/Wiebke (1990) abgestorbene Fichtenaltbestidnde,
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die sich zum Zeitpunkt der Aufnahmen 17-25 Jahre nach Absterben des Bestandes bereits in
einem fortgeschrittenen Sukzessionsstadium befanden. Dieses Stadium wird im Folgenden

zur vereinfachten Lesbarkeit fortschreitende Sukzession genannt.

In Anbetracht der langen Zeit, die der Borkenkaferbefall die Bestande in ihrer weiteren Entwicklung
voraussichtlich pragen wird, sind die untersuchten knapp 30 Jahre ein kurzes Zeitfenster. Bestande
mit langer als 25 Jahre zuriickliegendem Borkenkéaferbefall waren vereinzelt im Gebiet zu finden,
aber nicht in ausreichender Menge, um daraus verlassliche Ergebnisse ableiten zu kénnen. Vom
Ausgangszustand der unbefallenen Fichtenaltbestdnde, bis zum vereinzelt bereits stattfindenden
Kronenschluss im Jungwuchs deckt diese Studie dennoch einen wesentlichen Zeitraum fir das
Verstandnis kiinftiger Entwicklung und relevanter EinflussgréRen nach dem Stérungsereignis ab. Die
im Rahmen dieser Studie erhobenen Probeflachen sind dartiber hinaus als Dauerprobeflachen
angelegt und werden durch kiinftige Aufnahmen und dem dadurch entstehenden Gewinn echter

Zeitreihen neue und erweiterte Auswertungsmoglichkeiten bieten.

Fir die Forschungsfragen | bis Il wurden auferhalb des MafSnahmenbereichs Borkenkdfer in
montaner (ca. 700-1.200 m G. NN), hochmontaner (ca. 1.200-1.400 m . NN) und subalpiner Lage (ca.
1.400-1.800 m @. NN), sonnseitig (112,5°-292,5°) und schattseitig (292,5°-112,5°), je sechs
Probeflichen je Variante angelegt. Der Borkenkéaferbefall in den 1990er Jahre fand
schwerpunktmaRig in tieferen Hohenstufen statt und fiihrte Uberwiegend zu Befallsflichen mit
weniger als einem Hektar Flachenausdehnung. Aus diesem Grund konnten keine Flachen der
fortschreitenden Sukzession in der subalpinen Lage erfasst werden. Zudem wurden zur
Vergleichbarkeit der Ergebnisse samtliche Probeflachen der beginnenden und fortschreitenden
Sukzession in Befallsflaichen mit maximal einem Hektar Flachenausdehnung angelegt. Insgesamt
wurden zur Bearbeitung von Fragestellung | bis Ill 96 Probeflachen erfasst (Abb. 1.5, weiler

Hintergrund).

Im Nachgang an Kyrill erreichte der Borkenkaferbefall in einigen Fallen Dimensionen von mehreren
Hektar Befallsflache im Nationalpark. Da sich bei zunehmender Grof3e der Stérungsflachen deutliche
Veranderungen der bestandesklimatischen Bedingungen, des Samenangebots, des Humusabbaus
und des physikalischen Gefahrdungspotentials des Jungwuchses (z.B. durch steigendes Risiko durch
Schneegleiten, Lawinen und Steinschlag) erwarten lassen (Dorren et al. 2004, Roberts 2004), wurden
auflerhalb des MafSnahmenbereichs Borkenkdferbekdmpfung zusatzlich in drei Gebieten des
Nationalparks jeweils zwei Borkenkéafer-Befallsflichen > 1 ha Flachenausdehnung der beginnenden
Sukzession in schattseitiger montan/hochmontaner und subalpiner Lage ausgewahlt. Innerhalb
dieser Borkenkafer-Befallsflaichen wurde anhand eines Stichprobenrasters und stratifizierter

Zufallsauswahl jeweils eine Probeflache am Nord-, Ost-, Sid- und Westrand der Befallsflache und je
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nach Flachenausdehnung mehrere Probeflachen im Mittelbereich der Befallsfliche angelegt. Das
Stichprobenraster entsprach mit 25,24 x 25,24 m dem Durchmesser der Probekreise. Eine
Probeflache reprasentierte dabei 0,4 ha Befallsflache. Insgesamt wurden damit auf 6 Befallsflichen
38 Probeflachen angelegt (Abb. 1.5, dunkelgrauer Hintergrund). Diese Teiluntersuchung wurde
schwerpunktmaRig im Rahmen von zwei Bachelorarbeiten der Hochschule Weihenstephan-Triesdorf
von Karin Beer und Tobias Wiepcke durchgefihrt (Beer und Wiepcke 2014). Zur Auswertung wurden
neben den 38 Probeflachen in den groRen Befallsflachen, die vergleichbaren Probeflachen in den
kleinen Befallsflaichen herangezogen, d.h. jene in der beginnenden Sukzession in montaner,

hochmontaner und subalpiner, schattseitiger Lage.

Innerhalb des MaBnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung erfolgt zum Schutz angrenzender
Wirtschaftswalder die vollstandige Raumung oder Entrindung des von Borkenkafern befallenen
Fichtenholzes mit anschlieRender unterstiitzender Pflanzung von Europaischer Buche und WeilStanne
(Nationalpark Berchtesgaden 2001). Als Nebenaspekt dieser Studie wurde der Einfluss des
Managements auf die Jungwuchsdichten, auf Baumartenzusammensetzung und Artenvielfalt durch
Vergleich von Flachen auRerhalb und innerhalb des MalRnahmenbereichs Borkenkaferbekdampfung
untersucht. Aufgrund des rdaumlichen Schwerpunktes des MalBnahmenbereichs bezieht sich diese
Untersuchung nur auf schattseitige montane Lagen der beginnenden Sukzession. Zur Untersuchung
von Fragestellung V (Einfluss der Flachenrdumung) wurden daher zusatzlich innerhalb des
Mafnahmenbereichs Borkenkdferbekémpfung in montaner schattseitiger Lage sechs Probeflachen

der beginnenden Sukzession eingerichtet (Abb. 1.5, hellgrauer Hintergrund).
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Fichtenaltbestand Beginnende Sukzession Fortschreitende Sukzession
Sukzessionsstadium i i
»y l Yyy L» lo!!&! le*

Fichtenaltbestand vor Borkenkaferbefall Bestand 1-5 Jahre nach Borkenkaferbefall Bestand 17-25 Jahre nach Borkenkaferbefall

Beispielfliche

Hehenstufe Montan Hochmontan Subalpin Montan Hochmontan Subalpin Montan Hochmontan Subalpin

Exposition | nord sud Nord  Sud Nord  Sud sud  Nord | sud Nord  Sud Nord sud Nord sud  Nord = Sud

Fldchenausdehnung
Borkenkiferbefall

<1

ha <1lha

Flichenraumung Nein

Anzahl Probefldchen 6 6 6 6 6 6

6
... mit Bestandesaufnahmen
... mit T-Loggern 2 2 2 2 2 2 2 2 - 2 2 2 2 2 2 2 2 2
... mit Aufnahmen 3 3 3 3 3 3 3 3| - 3 3 3 3 3 3 3 3 3
Fauna & Fungi .
... mit Aufnahmen Flora 6 6 6 6 6 6 6 6 - 6 6 6 6 6 6 6 6 6

Abb. 1.5 Konzept der unechten Zeitreihe und des Untersuchungsdesigns. Die grau hinterlegten Flachen
kennzeichnen die zuséatzlich fiir Fragestellung IV (Einfluss der Flachenausdehnung des Borkenkaferbefalls,

dunkelgrau) und V (Einfluss der Flachenraumung, hellgrau) angelegten Probeflachen.

Fig. 1.5 Concept of chronosequence and study design. Colored cells mark study plots installed for research

question IV (Effect of gap size, dark grey) and V (Effect of salvage logging, light grey).

Die Auswahl der einzelnen Probeflichen erfolgte anhand von CIR-Luftbildern des
Nationalparkgebiets der Jahre 1990, 1997, 2009 und 2012, auf denen die durch Borkenkaferbefall
abgestorbenen stehenden Bestdnde der beiden Befallszeitrdume geographisch lokalisiert werden
konnten. Die Auswahl wurde im Geldnde verifiziert. Fiir die Stadien der beginnenden und
fortschreitenden Sukzession, mit 90-100 % Mortalitat des Hauptbestandes, wurden die Probeflachen
jeweils in der geographischen Mitte der Storungsflichen eingerichtet. Probeflachen der
Fichtenaltbestinde wurden vorrangig auf dem Stichprobenraster (100 x 200 m) der
nationalparkinternen Waldinventur (Konnert und Siegrist 2000) angelegt. Wo in Einzelfédllen keine
der Definition entsprechenden Fichtenaltbestdnde auf dem Stichprobenraster in der Ndhe der
Stoérungsflachen zu finden waren, wurden die Probeflachen unabhangig vom Stichprobenraster der
Waldinventur in entsprechende nahgelegene und standortlich vergleichbare Fichtenaltbestinde
gelegt. Die Probeflachen verteilten sich Giber die gesamte fichtendominierte Flache des Nationalparks

(Abb. 1.6).
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Abb. 1.6 Lage der Probeflachen im Nationalpark.

Fig. 1.6 Location of the study plots in the national park.

Probeflachendesign

Fir die Aufnahmen wurden, in Anlehnung an die Methodik der nationalparkinternen Waldinventur
(Konnert und Siegrist 2000), 500 m2-groRe kreisformige Probeflichen im Gelinde eingemessen.
Durch die im Geldnde durchgefiihrte Hangkorrektur entspricht die FlichengréRe 500 m? bei
horizontaler Betrachtung. Abhadngig von den Aufnahmeparametern variierte die GroRe der
tatsachlichen Aufnahmeflache innerhalb der Probeflache (Abb. 1.7). Die geographischen Koordinaten
der Probeflachenmittelpunkte wurden mit Trimble-GPS-Gerat erfasst und im Nachgang mit den
Daten der auf dem Dach der Nationalparkverwaltung in Berchtesgaden installierten Referenzstation
korrigiert. Die Probeflachenmittelpunkte wurde mit Bodenmagnet in ca. 10 cm Bodentiefe dauerhaft
festgelegt und zuséatzlich fur die Dauer der Aufnahmen, ebenso wie die Mittelpunkte der 1 m?-

Kleinflichen und die AuRengrenze des Probekreises mit Bambusstangen markiert (Abb. 1.7).
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Objekt Lage Markierung
+  Mittelpunkt Plotmittelpunkt 2 m Stange
THangoberseite & Magnet
+ _Eckpunkte® 12,62 m(o, u,re, li) 1,0 m Stange

P Verjungung
Boden-Humusprobe

Strahlung 5.U. 0,5 m Stange
T-Logger nahe Mittelpunkt
Barberfallen 2 m oben & unten 0.5 m Stange (gelb)

Fensterfalle abhingig von
Bestandessituation

Elache Radius Parameter

500 m? 12,62 m Baume = 2.0 m Hihe

150 m® 6,91 m Verjingung 0.5 bis 2,0 m Héhe
50 m® 3,99 m Verjiingung 0,2 bis 0.5 m Héhe

L' .
=

1Tm? 0,56 m Verjingung bis 0,2 m Hahe
(incl. Keimlinge)

Lage der 1 m*Verjiingungskreise (KF)
Nr. Entfernung {m) Winkel (7)

1 425 0
2 3.00 45
Il 3 426 90
4 3,00 138
5 425 180
6 3.00 225
7 425 270
8 3.00 315

Abb. 1.7 Kombiniertes Probeflachendesign mit den fiir die verschiedenen Aufnahmeattribute variierenden

Aufnahmeflachen.

Fig. 1.7 Design of study plots combining varying plot sizes depending on survey attributes.
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Aufnahmeverfahren

Befallsflachen

Zur Erfassung der raumlichen Ausdehnung des Borkenkaferbefalls nach 1990 und 2007 wurden
samtliche Befallsflachen auBerhalb des MalRnahmenbereichs Borkenkaferbekdampfung in einer GIS-
Analyse in ArcGIS 10.0 anhand der CIR-Luftbilder von 1997 und 2012 manuell digitalisiert. Methodik

und Ergebnisse dieser Analyse sind im Artikel in Kapitel 2 publiziert.

Standort

Die geographische Hohe der Probeflachenmittelpunkte wurde im digitalen Gelandemodell (DEM,
<1 m Auflésung) in ArcGIS 10.0 ermittelt. Die topographischen Parameter Exposition und

Hangneigung wurden mit Suunto Kompass und Neigungsmesser im Gelande erhoben.

Temperatur

Zur Quantifizierung der Temperaturunterschiede auf den Probeflichen in Abhangigkeit vom
Entwicklungsstadium wurden auf jeweils zwei der sechs Wiederholungen je Variante ein Datenlogger
mit zwei externen Temperatursensoren installiert (HOBO Pro v2; siehe Abb. 1.5). Dabei wurde jeweils
ein Sensor zur Messung der Bodentemperatur in 5 cm Bodentiefe eingebaut. Der zweite Sensor zur
Erfassung der Lufttemperatur wurde im Strahlungsschutz (HOBO Sonnenschutzvorrichtung) in einem
Meter Hohe (iber Grund installiert. Beide Sensoren speicherten die halbstiindlichen erfassten

Messwerte im integrierten Datenlogger, der halbjahrlich ausgelesen wurde.

Boden

Zur Erfassung von Humusform und -méchtigkeit wurde neben jeder 1 m2-Kleinflache, mit moglichst
vergleichbaren Bedingungen zur Situation innerhalb der Kleinflache, ein Humusprofil entnommen
und L-, Of- und Oh-Auflage getrennt angesprochen und deren Machtigkeit erfasst. Am selben
Standort erfolgten am Bohrstockeinschlag die Erfassung der Machtigkeit der Bodenhorizonte und die

Ansprache des Bodentyps.

Strahlung

Der relative Anteil an direkter Strahlung auf den Probeflachen im Vergleich zu einer unbestockten
Freiflache (direct site factor — DSF) wurde durch Hemispharenfotografie geschatzt. Bei gleichmiRig
bedecktem Himmel wurden, mit einer Objektivhéhe von einem Meter, (iber jeder der acht
Kleinflachen mit Nikon Coolpix 995 mit Fischaugenobjektiv und selbstnivellierendem Stativ digitale

Hemispharenfotos erstellt.
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Die Bilder wurden im Softwareprogramm WinScanopy (Pro 2003d, Regent Instruments) analysiert.
Die Festlegung der Grauwert-Schwellenwerte zur Klassifikation der Fotopixel in Himmel- und Kronen-

bzw. Hangpixel erfolgte manuell Gber kalibrierte Segmentierung (Wagner 1998, 2001).

Bestand und Totholz

Als Bestand wurden samtliche lebenden Badume ab einer Héhe von 2,0 m auf der Gesamtprobeflache
von 500 m? erfasst. Von jedem Einzelbaum wurde Baumart, Lage auf der Probeflache mit Entfernung
und Azimut, Brusthohendurchmesser, Hohe und das Auftreten von Schadmerkmalen (u.a.
Schéalschaden, Terminal- und Seitentriebverbiss, Wind-/Schneebruch, Befall durch Kéfer/Pilze)

dokumentiert.

Abgestorbene Biume und Baumteile wurden auf der Gesamtprobefliche von 500 m? ab einem
Durchmesser von 20 cm am starken Ende und einer Mindestlange von 50 cm als Totholz
aufgenommen. Von jedem Totholzobjekt wurde Baumart, Lage auf der Probeflache (Entfernung und
Azimut von beiden Enden, bzw. von den Punkten, an denen das Totholz den Probekreis verlassen
hat), Durchmesser am dicken und am dinnen Ende, Hohe/Lange, Zersetzungsgrad (von O: im

Absterben begriffen bis 5: Gberwiegend zersetzt) und vermuteter Ausscheidungsgrund dokumentiert.

Jungwuchs

Abhéangig von der Hohe des Jungwuchses wurde dieser auf unterschiedlich groRen Aufnahmeflachen
innerhalb der 500 m2-Probefliche erhoben. Keimlinge und Anwuchs (bis 20 cm Ho6he, small
regeneration) wurde auf den acht 1 m2-groRen Kleinflichen erfasst, Aufwuchs (20-50 cm Hdohe,
medium regeneration) auf 52,99 m? (50 m? innerhalb 3,99 m Radius um Probeflichenmittelpunkt und
dartber hinausragende Flache der Kleinflachen 1, 3, 5 und 7) und Aufwuchs (50-200 cm Héhe, large
regeneration) auf 150 m? (siehe Abb. 1.7).

Von jedem Individuum wurden Baumart, Wuchssubstrat, durch Auszdhlen der Astquirle ermitteltes
Alter, Wurzelhalsdurchmesser, Hohe, Hohenzuwachs der vorangegangenen 5 Jahre, das Auftreten

von Schadmerkmalen und das vermutete Schadalter dokumentiert.

Standort (mit Ausnahme der Temperatur), Bestand, Totholz und Jungwuchs wurden auf allen 140
Probeflachen wahrend der Vegetationsperiode 2012 oder 2013 erfasst. Methodik und Ergebnisse der

Auswertung sind vorwiegend im Artikel in Kapitel 2 publiziert.
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Flora

Die einmalige Kartierung der GefaRpflanzen erfolgte zwischen Juni und August 2012 und 2013 nach
der Methode von Braun-Blanquet (1964) als Vollaufnahme auf den 500 m?-Probeflachen. Zusatzlich
wurden die acht 1 m?-Kleinflachen (siehe Abb. 1.7) zur Erfassung der raumlichen Verteilung der
Bodenvegetation und des Einflusses der Bodenvegetation auf die Naturverjlingung separat kartiert.

Die GefaBpflanzen wurden auf 102 Probefldchen erfasst (siehe Abb. 1.5).

Fauna

Die Erfassung verschiedener faunistischer Artengruppen erfolgte wahrend der Vegetationsperiode
von Mai bis September 2012 durch die Nutzung von jeweils zwei Barber- und einer Fensterfalle je
Probeflache. Die Fallen wurden monatlich geleert und folgende Artengruppen durch die genannten
Experten auf Artniveau bestimmt: Kafer (Coleptera; Alexander Szallies), Wanzen (Heteroptera; Martin
GoRner), Stechimmen (Aculeata; Johannes Voith), Spinnen (Arachnida: Araneae; Theo Blick,
Arachnida: Opiliones & Pseudoscorpiones; Christoph Muster), Springschwénze (Collembola; lorg
Salamon) und Mollusken (Mollusca; Christian Stratz). Die Erfassung der verschiedenen faunistischen
Artengruppen erfolgte auf jeweils drei der sechs Wiederholungen je Variante (excl. Probeflachen von

Fragestellung 1V), auf insgesamt 51 Probeflachen (siehe Abb. 1.5).

Fungi

Die Kartierung der totholzbesiedelnden Pilze erfolgte in einer dreiwdchigen Aufnahmekampagne im
August und September 2013. Die makroskopische Erhebung der Fruchtkérper wurde durch die
Artspezialisten Peter Karasch und Andreas Gminder zeitstandardisiert mit 90 Minuten Kartierungszeit
je Probeflache durchgefiihrt. Erfasst wurden Pilzart, Wuchssubstrat und Deckung. Die Bestimmung
auf Artniveau erfolgte im Geldande oder im Labor. Die Kartierung der totholzbesiedelnden Pilze
wurde, wie fir die faunistischen Artengruppen, auf jeweils drei der sechs Wiederholungen je
Variante (excl. Probeflachen von Fragestellung IV), auf insgesamt 51 Probeflachen ausgefiihrt (siehe

Abb. 1.5).

Details zur Methodik der Erfassung und Auswertung von Gefallpflanzen, faunistischen Artengruppen
und totholzbesiedelnden Pilzen, sowie die dazugehorigen Ergebnisse sind in den Artikeln der Kapitel

3 und 4 publiziert.
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Auswerteverfahren

Die Auswertung geographischer Informationen und die Erstellung kartographischer Darstellungen
erfolgten in ArcGIS 10.0 (ESRI, Kanada). Sdmtliche statistischen Auswertungen und die Mehrzahl der
Graphiken wurden in R 3.1.0 (R Core Team 2013) unter Nutzung zusatzlicher Erweiterungspakete

erstellt.

Eine ausfiihrliche Darstellung der Auswertungsmethodik der Forschungsfragen | bis Ill ist in den
Kapiteln 2 bis 4 dokumentiert. Im Folgenden wird lediglich ein kurzer Uberblick tiber die genutzten
Methoden skizziert und auf die Auswertungsschritte fir die Forschungsfragen IV (Einfluss der
Flachenausdehnung des Borkenkéferbefalls auf die Verjlingung) und V (Einfluss der Flachenrdumung

auf Verjingung und Artenvielfalt) eingegangen.

I.  Welche standortspezifischen Veranderungen ergeben sich durch den Borkenkéaferbefall in den

Waldbestianden?

Humus- und Bodenparameter, Strahlung, Temperaturschwankungen, Dauer der Schneebedeckung
und der Vegetationsperiode, Bestandesvolumen, rdumliche Verteilung des Bestandes und Entfernung
potentieller Samenbdume wurden mit mehrfachen Wiederholungstests (resampling-based multiple
scaling) und Tukey-post-hoc-Test auf signifikante Unterschiede zwischen den Sukzessionsstadien und

Hohenstufen getestet (Kapitel 2).

II.  Welchen Einfluss haben diese Verdanderungen auf die Verjiingung und wie lduft diese ab?

Zur Ermittlung der vom Jungwuchs praferierten Keimsubstrate wurden potentiell zur Verfligung
stehende und tatsdchlich als Keimbett genutzte Substrate gegeniibergestellt. Um den Einfluss der
gemessenen Standortparameter auf Baumartenzusammensetzung und Jungwuchsdichten zu
ermitteln, wurde der Jungwuchs der fortschreitenden Sukzession mittels nicht-metrischer
multidimensionaler Skalierung (NMDS) ordiniert und zu den mit der Ordination korrelierenden
Kovariablen in Beziehung gesetzt. Signifikante Unterschiede in den Jungwuchsdichten zwischen den
drei Sukzessionsstadien wurden mit mehrfachen Wiederholungstests und Tukey-post-hoc-Test
ermittelt. Eine Gegentiberstellung von Keimzeitpunkt der Jungwuchs- und Bestandesindividuen der
beginnenden und fortschreitenden Sukzession und Zeitpunkt der Storung ermoglichte die

Berechnung des Anteils an Vorausverjiingung (advance regeneration) (Kapitel 2).
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lll. Welche Konsequenzen ergeben sich durch die veranderten Standortverhiltnisse fir die
Artenzusammensetzung und Artenvielfalt von verschiedenen Artengruppen von Pflanzen, Tieren

und Pilzen?

Die untersuchten Artengruppen wurden entsprechend ihrer 6kologischen Anspriiche in folgende
funktionelle Gruppen unterteilt: Primarproduzenten (autotrophs), Bodenbesiedler (epigeics),
Pflanzenfresser (phytophagous), Bestauber (pollinators) und Totholzbesiedler (saproxylics) und auf
signifikante Unterschiede der Artenzahlen (Alpha-Diversitdt) zwischen den drei Sukzessionsstadien
getestet. Durch Artenséattigungskurven (species accumulation curve) wurden die Artenzahlen auf
mogliche Verzerrungen durch unterschiedliche Abundanzen (Anzahl der beobachteten Individuen
einer Art) Gberprift. Eine Auswertung der mittleren Ellenberg-Indikatorwerte fir Licht- und Stickstoff
der Gefalpflanzen und eine Indikatorarten-Analyse (Indicator Species Analysis) aller Artengruppen
diente der Analyse moglicher Anderungen der Artenzusammensetzung im Verlauf der Sukzession.
Zusammenhange zwischen Standortparametern und Artenzahlen der verschiedenen Artengruppen

wurden mittels Rangkorrelation (Spearman rank correlation) getestet (Kapitel 3).

Zusatzlich wurde die Beta-Diversitdt bzgl. Artenzusammensetzung, phylogenetischer und
funktioneller Vielfalt fiir GefaRpflanzen, totholzbesiedelnde Pilze und totholzbesiedelnde Kafer mit
mehrfachen Wiederholungstests (resampling-based multiple scaling, Westfall und Young 1993) und
Tukey-post-hoc-Test auf signifikante Unterschiede zwischen den drei Sukzessionsstadien untersucht.
Durch nicht-metrische multidimensionale Skalierung (NMDS, Legendre und Legendre 1998) wurden
die Zusammenhdnge zwischen Artenzusammensetzung und Bestandesstrukturen analysiert. Die
Gamma-Diversitat der Untersuchungsflaichen wurde durch Extrapolation der Artenzahlen geschatzt

(Kapitel 4).

IV. Welchen Einfluss hat die Flachenausdehnung des Borkenkaferbefalls auf die Verjlingung in der

beginnenden Sukzession?

Humusmachtigkeit, Strahlung, Entfernung potentieller Samenbdume, Jungwuchsdichten,
Baumartenanteile und Hoéhenzuwachs wurden mit mehrfachen Wiederholungstests (resampling-
based multiple scaling, Westfall und Young 1993) und Tukey-post-hoc-Test auf signifikante
Unterschiede zwischen den Aufnahmepositionen (Nord-, Ost-, Siid-, Westrand, Mittelbereich)
innerhalb der grofRen Storungsflachen der beginnenden Sukzession und auf signifikante Unterschiede
zwischen standortlich vergleichbaren Befallsflachen < 1 ha und > 1 ha getestet (Funktion oneway-test
in Zusatzpaket coin). Gegenlibergestellt wurden die 38 Probeflachen der sechs Befallsflaichen > 1 ha
mit den 18 Probeflachen der beginnenden Sukzession in montan bis subalpiner schattseitiger Lage

auf Befallsflachen < 1 ha. Bei direktem Vergleich zwischen grofRen und kleinen Befallsflachen wurden
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die einzelnen Probeflachen der verschiedenen Aufnahmepositionen in den groflen Befallsflachen
zunachst gemittelt um eine Verzerrung der Ergebnisse durch Pseudoreplikation aufgrund des
gruppierten Probeflachendesigns zu vermeiden, ebenso wurden die Daten bei mehreren
Probeflachen in mittlerer Position vor weiteren Berechnungsschritten gemittelt. Die Auswertung des
Hohenzuwachses basiert auf Messungen des Hohenzuwachses des Jahres 2011 an knapp 800
Fichtenjungwiichsen ohne Terminaltriebverbiss. Der Jahrestrieb von 2011 war bei den Aufnahmen im
Sommer 2012 vollstdandig verholzt und war auf allen Probeflachen unter den bereits bestehenden
Bedingungen der Liickensituation entstanden. Die Ergebnisse greifen nicht auf die Resultate der
Bachelorarbeit von Karin Beer und Tobias Wiepcke zuriick (Beer und Wiepcke 2014), sondern stellen

eigenstandige erweiterte Auswertungen dar (Kapitel 5).

V. Welchen Einfluss bt Flachenrdumung und unterstiitzende Pflanzung im MaBnahmenbereich

Borkenkaferbekampfung auf Verjingung und Artenvielfalt in der beginnenden Sukzession aus?

Standort- und Bestandesattribute, Baumartenzusammensetzung und Jungwuchsdichten wurden mit
mehrfachen Wiederholungstests (resampling-based multiple scaling, Westfall und Young 1993) und
Tukey-post-hoc-Test (Funktion oneway-test in Zusatzpaket coin), die Artenzahlen der untersuchten
funktionellen Artengruppen mit Quasi-Poisson-Modellen und Post-hoc-Test (Funktion g/im in
Zusatzpaket multcomp, siehe auch Methodik in Kapitel 3) auf signifikante Unterschiede zwischen den
Probeflaichen der beginnenden Sukzession innerhalb und auBerhalb des MaRnahmenbereichs
Borkenkaferbekdampfung in montaner schattseitiger Lage getestet (NMIN_R_01-06 vs. NMN_01-06).
Die unterschiedlichen Artenzusammensetzungen wurden als Venn-Diagramm interpretiert

(Kapitel 5).
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Probeflacheniibersicht

Wesentliche Standortattribute der 140 Probeflachen sind in den Tabellen 1.2 bis 1.5
zusammengefasst. Inhaltlich stehen diese, mit dem Vorgriff auf Teilergebnisse dieser Studie,
zwischen Methoden- und Ergebnisteil. Da die vier Ergebnis-Kapitel durch unterschiedliche
Fragestellungen auf verschiedenen Teilgesamtheiten der 140 Probeflachen basieren und keine
Gesamtiibersicht liefern, scheint diese Darstellung fiir die Gesamteinordnung der nachfolgenden

Ergebnisse jedoch als wesentlich.

Die dreistellige Buchstaben-Kodierung der Probefldchen in Stérungsflaichen < 1 ha (Tabellen 1.2-1.4)
beschreibt an erster Stelle das jeweilige Entwicklungsstadium (Referenz: Fichtenaltbestand, Neu:
beginnende Sukzession, Alt: fortschreitende Sukzession), an zweiter Stelle die Hohenstufe (Montan:
ca. 700-1.200 m . NN, Hochmontan: ca. 1.200-1.400 m . NN, Subalpin: >1.400 m @. NN), und an
dritter Stelle die Exposition (Nord: schattseitig, 292,5°- 112,5°, Slid: sonnseitig, 112,5° - 292,5°). Die
Buchstaben-Kodierung der Probeflachen in Stoérungsflichen > 1 ha (Tabelle 1.5) beschreibt
Hohenstufe, Gebiet (Klausbachtal, Watzmann, Priesberg) und Lage innerhalb der Storungsflache

(Nord-, Ost-, Sid- Westrand und Mittelflache).

Nach Anlage der ersten Probeflaichen im Frihjahr 2012 kam es in zwei Fallen auf den in
Fichtenaltbestanden angelegten Probeflichen zu Borkenkaferbefall. Die Daten dieser Flachen
wurden in keine Auswertungen integriert, stattdessen wurden Aufnahmen in Ersatz-Probeflachen
unbefallener Fichtenaltbestdnden durchgefiihrt und fiir die Auswertung herangezogen (Tabelle 1.2,
_Ersatz). Vereinzelt kam es nach Anlage von Probeflachen in Storungsflichen der beginnenden
Sukzession zur weiteren Ausbreitung des Borkenkaferbefalls, so dass die Stérungsflachen die
urspriingliche Flachenausdehnung von maximal einem Hektar nach Abschluss der Aufnahmen

teilweise UGberschritten haben (Tabelle 1.3, Flaichenausdehnung > 10.000 m?2).

29



PROBEFLACHENUBERSICHT

KAPITEL 1

- - 86 66€'TT 1514 6TL <9 8T 0S¢ L6S'T 0 92059¢S SSE€9LSY 90 SSY
- - LOT LOV'TY 8 90% 59 8¢ 09¢ 't 0 69089¢S VTE9LSY S0 SSY
- - ¥01 7LST 8 86L 14 1€ 14 6€S'T 0 06€69¢CS €CYT9SY ¥0 SSY m
9C - 06 €€T 0 sov 59 0€ 15144 ¥99'T 0 STSS9CS 9L09.SY z3esi3 €0 SSY m
T€ 6L 6 18999 059 £143 0T (o)) 0€c 6T9'T 0L0'T 0T6¥9CS 988S/SY €0 SSY qma.”
TC 18 0Tt TL6°S vl 8¢ St SE S9¢ 470 0 ¥1969¢S £L869.LSY ¢0 SSH Z
9T SL TL TLL'E9 0 6L SS LT 08¢ €191 0 £6S69¢CS 966095t 10 SSY 8
- - 66 0SL'ET 96 SS0'T oL TC 0T 96t'T 0 ¥0z€9¢Cs YT8yLSY 90 NSY 3
- - 11 L20°CT 1474 9sT (07 (474 §S€ wor'T 0 6670.CS 869TLSY S0 NSY 8
- - SL .06 € 99/ 59 (o)) 14 L9E'T 0 09%0.2S 8€9T9SY 70 NSY W
6T 16 63 €89°¢ 0T LEL 59 €C S8¢ ELV'T 0 6¢S0LCS €CELLSY €0 NSY )
14 98 6TT 9TL'Y vS 9 0S ot ot woor'T 0 080T/ZS €80TLSY 70 NSY &
€€ 09 €01 L1V L9 9ty 114 [43 (013 VEV'T 0 T0v0LCS S6ETISY T0 NSY
- - 89 L9 88 L79 S8 0€ S6¢C 09¢'1T 0 LL1S9TS 88TYLSY 90 SHY
- - 144 00S°'¢ 29 68T S6 [44 T4 LYT'T 0 €59899¢S T86TLSY S0 SHY a
- - 89 €€9'C S¢ 9.8 06 9¢ 08¢ 9Ge'T 0 6EVCLTS SC6€9SY 70 SHY v 3
8€ 69 €9 000°0C 79 920’1 SL 6C SET 8CE'T 0 9Sv¥9CS T679LSY €0 SHY m" m 2
TC VL €L 00S'¢ 89 0€s S8 143 (/A4 88C'T 0 LEITLTS 800695t 20 SHY om o m m
144 €8 v8 789°0S 9 ¥89 59 [43 0ce 9Ce'T 0 L1269CS S0809S5Y 10 SHY 3= o w. 2
- - SL 00L°L [4°) 17A% oL 1€ SS LBE'T 0 ¥9¥89¢S CC0SLSY 90 NHY w S w.,
- - 06 887'T €6 IS 0L LT (083 16C'T 0 ocerLes 18895 S0 NHY 2 W m &
- - 6 vieLT 1T 8G¢ 08 [43 (013 9IT'T 0 800TLCS £L9€T9SY 0 NHY 2 e 2
€C 19 oL €8€'C €6 096 S8 €€ 00€ LTV'T 0 8¢¥89¢S 60€SLSY €0 NHY ©® &
8T v6 S8 0sv'T [44 9t SS 143 S¢ (440" 0 860TLZCS €0/489SY 20 NHY &
€C 67 68 LLS'TT TL 6€€ 0oL €€ SEE 9C'T 0 v1L0L2S 90529t T0 NHY
- - 9L SSL°0S ¥S L 06 [43 00¢ LV8 0 16079¢S 686SLSY 90 SY
- - 09 00S'¢C S¢ 8¢9 08 [44 ST €ST'T 0 67,997S 980¢CLSY S0 SN a
- - VL 00S°L €€ L8€ SS LE 0s¢ V8T'T 0 vS69¢S ¢0S09S5Y ¥0 SNY 3
(44 8 [44 0 0 LO€ 06 9¢ SE€C vLL 0 [444 214 8T9SLSY €0 SN m,
0€ 89 8L vv0'9 LT 8T€ a8 44 06¢ 750°T 0 ¥1269¢S €665V 0 SWY &
S¢ L6 TL 0SL'ET 4" 86¢ 09 S€E LST €V0'T 0 6860LCS £L0209SY 10 SINY 3
- - 69 LTE'TT €9 0s€ S8 0€ o€e 9S0°T 0 67069¢S v68vLSY 90 NINY o m
- - 8 €8€'T 9T €8¢ 06 45 S€ T0L 0 0v6£9¢S LOTTLSY S0 NINY " 3
- - 9 €9€°00¢ 0 865 59 €¢ 06 588 0 £L9TTLTS 08LL9SY 0 NIAY m.
9¢ - [44 €8T €T 10L S8 €€ o€e 908 0 987€9¢CS 9GTILSY 71es43 €0 NINY &
S€ (074 LL €vy'8T L19 T1 ST 8¢ 14 T08 96/L'T 869€9CS TLTSLSY €0 NIAY m,”
8T S8 TL £00°0C V1 6C¢C S9 6 S9 0€0'T 0 6000LCS 68TL9SY 20 NNy =
€€ VL 79 990°€C SOt 768 oL TC GEE L00'T 0 86TTLCS 008T9SY T0 NIAY
[YEZUBLY |YezusHY  |YezuslyY [eu/N] [ey/w] [ey/ew] (%] ] [] [NND w] [[w]  wamyooH Hams1yoay
wd 00Z-0 zjoyio] pueisag Sunuuiyds  Sunsidu uonis lieyag
18ung eune4 elo|4 Sun8unfliap 1eLION JBLION -13qM -8uey -odx3 9yoH g udjeulpioo)| ayoe|aqo.id

"€T/2T0Z poliad Asains ulinp AlisiaAlp sa1dads pue uolledauasal ‘SuollIpuod puels pue a1is 3ululaduod ade)s aunjew ul syo|d Apnis Jo sa1nquIY 2°T 3|qel

"€T/2T0Z USWyeuyny Jop HUNdSZ WNZ Jjey|AUsy pun SUngunfiap ‘pueisag ‘1OpUEIS '|S2q SPUBISIGIEUSIYDLY JBP USYIL|D]OI J3P INGLNY SYIIAUSSIM Z'T 3|9qeL

30



- - 00T 0 S¢0'T S S ST ST¢ 199’1 €¢S'C  £9059¢S L8T9LSY 90 SSN
- - 8T1 [43: 074 16 (0] 0T ov 09¢ 6TV'T VI8¢ TCv89¢S 09¢9.LSv S0 SSN

PROBEFLACHENUBERSICHT

KAPITEL 1

w

- - 60T 856'6 €81 T S 0¢ (0] 74 99%'T ¢CT’L  8SC69¢CS L8TTISY ¥0 SSN m

€€ 8 8 SLT'C 9¢9 LT S T 144 80S'T €8T'T 8EBYICS £88SLSY €0 SSN m.

9¢ 0T 6TT 000°S 6¢9 Y4 S 6¢ 09¢ 99T 6vV9'T SCL69CS 0669LSY 70 SSN @ .

9T V6 S6 0s¥'9 v6€ 86 ST ov (014 70S'T 688'C TIV69¢CS ¢S0T9SY 10 SSN pm.

- - T0T 000°S Tvs'T C S 0€ 0¢ 8SY'T ¢8T°'E  C0EE9CS 6E8VLSY 90 NSN T

- - 9L L60'8 L20'T 0 0 €€ 0 €9€'T €99  €990L¢CS 096TLSY S0 NSN W >

- - 96 LLYV'9 060°T 90T S 143 S 8LE'T TT€E6 V9€0LCS YILT9SY ¥0 NSN o« m

144 €6 €¢ LLS'E 00S 0 ST 8T 06¢ ovy'T 8EV'T  9£S0LTS €CTLLSY €0 NSN m“ o

8¢ 86 OoTT 86161 €9 4 14 Le (074 VEV'T IvT'¢ TSCTLIS STTTLSY ZTONSN R &

TE 6S 6L 6EV'T otV 0oct 0¢ Y4 (0133 691'T SEL'E  TLEOLTS 09v19SY TO NSN mvlw

- - 29 0 LLL T S [43 0T¢ Tt 6,479 806599¢S 0L0VLSY 90 SHN m.

- - L 0S¢t 8 0 0 14 OTT 0€C'T L8T'T 0T/99CS 0€E6TLSY S0 SHN w/ @

- - 8 0SL°E 51747 0LT 0c¢ 8¢ 0L¢ 99¢'T TET'T PYISCLTS 618€9GY vouw_._z ”. m

[43 69 LL CEL'T 088 0 0 9¢ 00t 8€E'T S§8¢°L TOSP9TS 6GL9LSY €0 SHN o &

8T (443 L6 0sv'T LOV 14 ot LE 06¢ vzt TEL'S OELTLTS LT6895Y 70 SHN o m

Le 80T L8 990’8 869 (44" 0T [43 ove T8€'1T LTS'T 9TETLIS LLTEISY Holm_._z m. @
- - 96 8¢9 6€8 S S [43 0¢ 6€E'T 686'8 9.089¢S 988SLSY 90 NHN S qwa.
- - 88 LLE T6€ SL ST Le (0133 6vE'T ¢S9'T  8CTTLLS CL889SY mon_._z W w m
- - JA] 689°C 858 0 0 13 0T SSC'T LTO'CT 980LCS [4Y44°1Y% 70 NHN m 2
9¢ 9L L8 LCTVvT LvL S9¢ 0c¢ 9¢ ov 0] 0 ¢0Cc'c  v0v89¢s €8VSLSY €0 NHN ) v
T¢C SL 9L 68T°'S LLS 09 ot (014 ov 0SE'T L6T°LT CETTLTS €677895Y 20 NHN & m
0€ S8 €6 S20'6 6T6 0 0 ST (0)% L8T'T 8109 /890LTS €LETISY T0 NHN o,
- - (074 608°'ST SeT'1 0 0 LT S8T 094 9T¥'8T 906€9CS 0¢6SLSY 90 SN S
- - SS 0S¢t vS0'T 6€T ST 143 QST IvT'T LVO'T LT899CS 12494 % S0 SN @

- - SL LT8'€ €6 S S 8¢ SEC ¢6T'T 6¢6'L 0¢v69¢CS 99509SY 70 SIAN 3

LY 6 14 LCT'6 08s 6 ot 144 0ce €18 609’9 €0TV¥9CS 0v8SLSY €0 SN m.

8¢ L L 005, T¢S €T1¢C S¢ S€ 08¢ €L0'T T9L°T €41489CS S08vLSY 20 SN ®

S¢ 6 8G 000°0T €09 14" 0¢ 14 ozt v.0'T 0ST'T 060T.TS €87095V T0 SIAN

- - 6 856'CT Sy 13 otT o€ o 666 TE9'T  T0STLIS G8ETLSY 90 ¥ NN

- - 99 906t 08 0 0 8T 13 €L6 VIE'T 8ELELTS L6LL9SY S0 4 NAN o

- - LS 000°S JA] 0 S [4" S6¢ 8T6 90S'v SYOVLCS 966195V YO Y NAN & w

6¢C Y4 18 186'8 8 0 (013 LT Y43 STT'T V8LV LEETLIS Yr8TLSY m@HxHZEZ m W

6T L9 LL ST9'8 TS 0 0 143 SG€ £90°'T TO'T  08SCLCS £980LSY 70 ¥ NWN ™ W

Le 8L S6 ¢66'T€ 6T [4s) ot LT 06¢ £88 €8L'T V98ELLS 605495V TO 4 NN m

- - TOT 6€6'8 6SY LS ot 8¢ Y43 080°'T T€CY LS069CS 66VLSY 90 NIAN o

- - 6v 9TIS'v vSs 0¢ oy 14 Y4 S€L S9L'TT €88/L9CS LS6TLSY S0 NN &

- - LL 20€'8¢ 133 T11 ot €¢ (074 S06 687'T S6CTLCS 9€LL9SY #0 NIAN

[43 6 JA°] L9991 LLS T S 144 0 0sL VTE€'8 CI8E9CS 88¢SLSY €0 NIAN

9T [0]0)% 9L 6L7'61 06S 0 S ST 114 ovo'T TO8'T 0L00L¢S LOTL9SY 20 NIAN

0€ T0T 0L TeS'ty €9L JAS) 0 (44 [40}3 S9T'T STL'v  LSB0LCS TOLT9SY TO NIAN

lyezusuy |yezualy |yezusMy  [ey/N] [ey/ew]  [ey/ew] (%] L] ] INND W] [;w] MemydoH  LamsIyoay
wd 00Z-0 zjoyjo]l  pueisag Sunwaiyds SunSidu  uons llesog

18unyg eunej elo|4 Sun8unfiap  jeuiopn JBLION -1aqn -8uey -odx3 9YoH -9 udleulpIoo))| ayaepyaqo.d

‘porsad Aaauns Sulanp Ayisianlp sa10ads pue uojlelauadal ‘SuolIpuod puels pue a)s 3uluiaduod adels |elas-Aldea elniul ul syold Apnis Jo s2inquY €°T djqel

‘uswiyeuny Jap pundiaz wnz }jejdlAuaiy pun Sunsunliap ‘pueisag ‘Mopueis ‘|8zq uoissazyNS uspuauuISaq P UaYde(§Sqo.d JIP SINGINY BYdI[IUSSIM €°T d]I9gel

31



PROBEFLACHENUBERSICHT

KAPITEL 1

- - 88 T¢0’L L6V LTT ST 6¢ 00¢ 0€E'T 0SE'T t2099¢S EECVLSY 90 SHY
- - 98 LTE'T 61S 148 (0] €€ ovl S9C'T VLY'T  T12899¢S 806TLSY S0 SHVY @
- - 0T [44: 23 474 8¢ 09 S€ 09¢ 8EC'T ¢OT'T  9v0eLes LEJEISY 70 SHV 3
6¢ L9 16 000°T JASYA S S [43 0L¢ 8LE'T S0S'¢  £L09Y9Cs VLY9LSY €0 SHY m
0¢ 0T OoTT LLLT €0L [43 14 9€ 06¢ 6GE'T 6TV'T 6CSTLTS €8069SY 70 SHY ® W
6¢ OoTT 76 60G°¢¢ 89¢ 16 S 143 (0174 T1¢T SvE'C  ESYTLLS 988¢9SY 10 SHY |m.
- - 96 9€€’6 099 0 0 LE 0¢ 0€E'T TCE'T CT189CS GEBSLSY 90 NHV S
- - 18 €€8'C 969 9 Y4 144 ove 88€'T viv's 6v0TLeS 0688951 S0 NHV W pud -
- - 00T ¢S6'TT 1344 14 0¢ 6¢ 0 TECT ¢CS'C  88L0LTS T89Sy 70 NHY w2 m
0€ 68 78 LTT'8C JA4% 9€¢ ST 144 0ct L8T'T S68'T V6CTLTS 69€TLSY €0 NHV m" .,..m, W
[44 90T T0T (440" cLL Lt o1 T¢ 00¢€ LOE'T T¢S'T  8YITLCS 8LL89SY 70 NHY qm & W
144 78 LL 68C’€ 861 143 S 9¢€ (013 6€C'T 660°'T 0680LCS LYTT9SY 10 NHVY 2= e
- - 18 L6Y'CT LLT 14" SL €¢ 0L¢ 6SL LSL°C  TL6E9TS L08SLSY 90 SV m W
- - SL T9E'Y 85t 0 0 LT ST CIT'T 9¢S'T 9¥999¢S 890¢CLSY S0 SV \u, @ =5
- - S6 089°0¢ 8€¢ et 0€ [43 S9¢ ¢6T'T €88'S €€669CS 0¢S09SY ¢0|m_>_< M m m
6€ et 16 0T0'L 641 4 S S¢ 0€¢ (4] IVE'T QECYICS 0LLSLSY €0 SWV @ o o
[474 68 99 €98°LT Tce 143 0§ [ ove ScL L6T'C TE6EITS 089SLSY 20 SNV @ >
14" 60T €6 LY8'CT T8¢ 8 (013 L ST¢ 670'T T9%°'¢  S0969CS YvvL9SY 10 SNV ‘m
- - 66 LEB'Y 9¢ (0] ov T¢ 0S¢ 040°T T97'T  C€069CS revLSY o0|z_>_< aua,
- - 99 €09°0T 808 96 0S 11 0L LEL LT0C 678.9CS 866TLSY mOlz_>_< m.
- - 08 ¥9.L°ST 8¢ 8 SL [44 0s 688 €6C'T 6IETLLS 99./9SY 70 NV o
74 69 99 €9y 6Ly ST oL LT ST 0L 09€'T 806€9¢S ¢6CSLSY €0 NIV .,..m,
[44 89 0L €09°0T TS€E TL 0L 8 0s T€0'T 99€'T 0800L¢S 6v1/.95Y 20 NIV &
€¢ 6 9L 6491 801 0 0 9¢ SEE €90'T TICT PVEOTLTS €8S9T9SY T0 NIAV

[yezusMY |yezualy |yezusMy  [ey/N] fey/ew]  [ey/ew] (%] L] L] INN'D W] [jw] HOMYsoH  MamMsIYodY

wd 00Z-0 zjoyilol pueisag Sunwuiyds Sundidu  uonls lejog
18un4 eune4 elol4 SunSunfiapn  jeaI0A JeLIOA -13qn -8ueH -odx3 9YoH -39 udleulpioo))| ayae|yaqoid

‘uawyeuny Jap PuNdlaz wnz jjeyaIAuany pun Sunsunliap ‘pueisag ‘Mopuels '[Szq UOISSaZING USPUINIIYISIIO) JOP USYDIR[42]04d JaP 9INGIINIY SYdI[IUSSIM #°T 3]|9gel

‘poriad Asauns Sulinp ANSJSAIp S3123ds pue uoj3eJauadad ‘SUOIIPUOD puels pue 911s Suluiadu0d 33e)s |euas-Ajuea pasueape ul syo|d Apnis Jo S91NqLUNY ¢'T dlqel

32



PROBEFLACHENUBERSICHT

KAPITEL 1

- - - LT€9 790°'T €T 0 €C S6¢ 9EV'T 9L°LT 61769CS SC0LLSY TN dS
- - - 0S0°'tC 6C¢ 0L 13 14 Sog T6E'T 9L°LT Yv¥69CS ¥S69.SY TM dS 2
- - - €/9°0¢ 58S 8¢ S 14 oze o'l 9L°LT CLE69TS ¢00LLSY 1S dS W
- - - 858°L 889 S 0 144 06¢ 07s'T 9L°LT 0L£69CS 9LTLLSY 10 dS .m.
- - - TCT9t 88¢€ €11 S o€ So€ €'t 9L LT 677697S C¢00LLSY IN dS
- - - 0LL'TE 098 €GT 0¢ LE STE €207 L79°8T 069¢S 8¢8YLSY TN dH o
- - - T9Cv1 799 LYT ot o 0T€ 8€0'T L79°8T 66895 L08YLSY TM dH 3
- - - 978'C (015174 €9¢C (0]8 8¢ 06¢ L80°T L¥9°8T T¥689CS vesyLSy 1S dH M
- - - SET'T9 VA4 T (0]8 13 Sog SE0'T L¥9°8T S9069¢S €98YLSY 10 dH 5
- - - LT9'TT 6C€ 69T 13 [47 0Tg 586 L¥9°8T 06069¢S L08YLSY TN dH
- - - 6vE L 6 LET S¢ 8¢ (0]8 STv'T 660°6T 698T.CS 118695V TN MS T
- - - €ET'V €6S €8 0 LT S 70’1 660°6T 0C6TLLS 6546951 TM MS &
- - - 80T'0C 89S 69 ot 0¢ (0133 8YY'T 660°6T 89/T/.TS 78695V 1S MS MM
- - - Sov'L 79 0 0 LT o€ 8IV'T 660°6T 898TLCS SE869SY TO MS 5
- - - 4R 6€€ 80T 0 ST 0¢ T6E'T 660°6T SY6TLTS 81695V IN MS
- - - 0LE'TT €€9 €T 0 0¢ 0s€E TCET ovS'1v 896T.CS YIv0LSY 9N" MH % ‘%
- - - 2091 00S 0 0 13 ST €1e'T orS' 1y ScozLes PTE0LSY SIN”MH m" Qw.
- - - 610°€ 1439) T 0 8¢ ST LOE'T orS' 1y €66TLCS 68€0LSY PIN” MH qm W 2
- - - YOov'TE TLS €€ 0 8¢ 0 S8C'T orsS'1v S¥0TLTS STY0LSY EN MH 2 m W
- - - 8€E'L 049 T 0 [44 ST L9T'T orsS'1v 660CLCS 68€0LSY TN MH W o m. ©
- - - TTL'T TL9 0 0 T 0S SGC'T orsS'1v 9TTTLTS STY0LSY TN”MH w & M m
- - - LeLy 12374 [43 S 144 0¢ TLTT orS' 1y TOTZLTS 99€0.LSY H>>|>>_._ W ) m.
- - - 08€°'S vLL 8T 0 [4) Sve 9¢€'T orS' 1y 8T6TLTS 68€0LSY IS MH =)
- - - €Teor €L S 0 9¢ 0 08¢C'T orS' 1y yv0TLTS S9Y0LSY TO MH
- - - 7889 969 0 0 [44 S 96C'T orS' 1y 6¥0CLCS STE0LSY TN MH
- - - 0S.'8 999 T0T 0 8T (0133 (44N} ¥799'6C S869CS 08TT9SY EN IS o
- - - 76T 'v1 89L 9L S [4s 0T€ 07S'T ¥799'6C 7£869¢CS €8TT9SY TS
- - - SGLTE 80¢ €L S ST 00€ 0€S'T 799°6C 6686975 SOCT9SY TINTNS 2
- - - 0S.'8 SL 091 ST ST (0133 L1S'T ¥799'6C SG869CS S9TT9SY TM IS MH
- - - 000°'S¢C 13974 €11 S 8T 0Tg 61S'T ¥99'6¢C 97869¢S €GTTISY TS NS 5
- - - ceeTt 09¥ LET ot 0¢ 0Tg 8¢S'T ¥99'6C 05669¢S 0€CTISY 1O NS
- - - 9€0°'€C 9G¥ 6L S [44 143 L6V'T ¥99'6¢C L9669CS 9STT9SY INS
- - - 87091 0S¢ LYT S€ S€ 0S€ 68T'T 8YE T €9/0LTS CE0T9SY TNIH T
- - - S9z°0T 143 14 0 8¢ 143 78T'T 8YE T 09£0L2S S00T9SY TN IH m
- - - Y€L0€E (0[0]74 80¢ 0 LT S €8T'T 8YE T 9G6£0LTS 7560951 H>>|v__._ m.
- - - GGE'TT S6€ 99 ot S€ 0S¢ L0T'T 8YE T €€L0LTS 900195V TS MH =
- - - 000°0T 9S S8 (0]3 8¢ ove 60C'T 17450 44 LELOLTS €50T9SY TO MH m
- - - LLEOT 98 9¢ 0 (0] Sog Y9T'1T 8vEvT 8080.LCS ¥00T9SY TN H
|Yyezusyy  [YezusMy  |Yezusany [ey/N] [ey/ew] [ey/ew] [%] [] [] [NN'D w] [w] HIMYIOH  HaMsSIYday
wo 00Z-0 zjoyio} pueisag Sunuwuyss  Sunsidu uonis ayoeyy
18unyg eune4 eiol4 Sun8unfiap 1eLION 1eJION -19q -SueH -odx3 9YoH llesog-g ud)jeulpioo)] -3qo.d

*€T/¢10¢ polad Asauns Suninp AlisiaAlp ss1dads pue uoljedausdal ‘suoilipuod puels pue a1is uluiaduod ey T < sded uil sjojd Apnis Jo sa1nquly §°T djqeL

"€T/710T Uswyeuny Jap Pundiaz wnz }jeyaiAauaiy pun Sunsunliap ‘pueisag ‘Mopuels '[8zq ey T < UaYde|}S8UNI0IS Jne Uaydeagold Jap aIngLlly ayd1j3uasapm ST djj2qeL

33



Kapitel 2

Regeneration dynamics and resilience of unmanaged mountain
forests in the Northern Limestone Alps following bark beetle-

induced spruce dieback

Winter, M.-B., Baier, R., Ammer, C.!

European Journal of Forest Research (2015) 134: 949-968.

Stadium der fortschreitenden
Sukzession mit Jungwuchs aus
Gemeiner Fichte und Bergahorn
im Wimbachtal, 20 Jahre nach
Borkenkdferbefall

(Foto: H. Maltan).

! Maria-Barbara Winter war fir die Datenaufnahme, die Auswertung der Daten, die Aufbereitung der
Ergebnisse und die Erstellung des Manuskripts verantwortlich. Roland Baier und Christian Ammer betreuten

Datenauswertung und Manuskripterstellung.

Die Publikation ist hier um deutsche Ubersetzungen des Titels und der Uber- bzw. Unterschriften von

Tabellen und Abbildungen erweitert.



KAPITEL 2 VERJUNGUNGSDYNAMIK

Regeneration dynamics and resilience of unmanaged mountain forests in the

Northern Limestone Alps following bark beetle induced spruce dieback

Verjiingungsdynamik und Resilienz unbewirtschafteter Bergwalder in den Nordlichen

Kalkalpen nach Absterben der Fichtenaltbestinde durch Borkenkaferbefall

Maria-Barbara Winter *®", Roland Baier ¢, Christian Ammer ?

® Department Silviculture and Forest Ecology of the Temperate Zones, Georg-August-Universitit

Gottingen, Bisgenweg 1, 37077 Gottingen, Germany. Email: mbwinter@gmx.de

® Forest Research Institute of Baden-Wirttemberg (FVA), WonnhaldestralRe 4, 79100 Freiburg,

Germany.
¢ Bavarian Office for Forest Seeding and Planting (ASP), Forstamtsplatz 1, 83317 Teisendorf, Germany
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Abstract

Mountain forests provide many important ecosystem services including protection against avalanche
and rock fall. These services often depend on a continuity of forest cover and therefore on ecological
stability — resistance and resilience to disturbance. Natural regeneration following large-scale
disturbance is an important component of forest resilience but in the mountain forests of the Alps is
not well understood. This restricts management decision making, particularly in the face of an
increased threat to the currently dominant Norway spruce from the bark beetle (/ps typographus). In
light of this we analysed bark beetle infestation patterns, forest structure, selected tree regeneration
characteristics and species composition on 96 study plots on a chronosequence of bark beetle
induced natural forest succession in unmanaged mountain forest ecosystems in southeastern
Germany. The most advanced plots were twenty years on from the bark beetle induced dieback of
mature Norway spruce and the majority were already quite densely stocked. The regeneration was
clustered and was dominated by sycamore maple and Norway spruce. Most notably, the proportion
of advance regeneration was negligible with the vast majority of the seedlings having germinated
after the disturbance event. The findings suggest that these forests are naturally resilient in terms of
regeneration if high browsing intensities do not prohibit the establishment of new seedlings. The
bark beetle outbreaks appear to have generated an acceleration of development away from human
influenced pure Norway spruce forests towards a more natural species composition. Nevertheless,
Norway spruce will remain the dominant species for at least the next generation. These findings are

important for managers intending to uphold protective forest functions. The integration of naturally
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evolving gaps as elements which diversify environmental conditions on the forest stand level as well

as on the landscape scale is recommended for close-to-nature forest management.

Keywords: Natural disturbances, Ips typographus, Natural regeneration, Microsite, Forest

succession, Berchtesgaden National Park.

Zusammenfassung

Bergwalder erfiillen zahlreiche wichtige Funktionen, u.a. Schutzfunktionen gegeniiber Lawinen und
Steinschlag. Der Erfiillungsgrad der Waldfunktionen hangt jedoch meist an der dauerhaften
Bestockung der Waldbestdande und damit an deren Okologischer Stabilitat — Widerstandskraft und
Resilienz — gegenliber Storungen. Wesentlichster Faktor der Resilienz nach groRflachigen nattrlichen
Stoérungen ist der Naturverjliingungsprozess. Zeitlicher Verlauf und relevante EinflussgroRen dieses
Prozesses sind in den Bergwaldern der Alpen jedoch erst ansatzweise bekannt. Die Wissensdefizite
kénnen die forstliche Entscheidungsfindung, insbesondere im Hinblick auf die zunehmende
Gefdhrdung der derzeit dominierenden reinen Fichtenbestdnde durch Borkenkéaferbefall (von /ps
typographus), erschweren. Diese Studie untersuchte daher die Verbreitungsmuster des
Borkenkaferbefalls in den unbewirtschafteten Waldern des Nationalparks Berchtesgaden im
Stidosten Deutschlands. Dariiber hinaus wurden auf 96 Probeflachen in verschiedenen
Entwicklungsstadien vor und nach Borkenkaferbefall Bestandesstrukturen, natiirliche Verjliingung
und Baumartenzusammensetzung analysiert. Die am weitesten in der natlirlichen Sukzession
fortgeschrittenen Flachen befanden sich zum Zeitpunkt der Aufnahmen 2012/13 etwa zwanzig Jahre
nach dem durch den Borkenkéaferbefall ausgelosten Absterben der Fichtenaltbestdnde und waren
bereits Uberwiegend dicht bestockt. Der vorhandene Jungwuchs trat rdumlich geklumpt auf den
Probeflachen auf und war von Gemeiner Fichte und Bergahorn dominiert. Wider Erwarten war der
GroRteil des vorhandenen Jungwuchses erst nach dem Storungsereignis gekeimt. Der Anteil an
Vorausverjingung war verschwindend gering. Die Ergebnisse lassen erkennen, dass diese Walder
natlrlicherweise eine hohe Resilienz aufweisen, so lange das Aufkommen des Jungwuchses nicht
durch hohe Wildbestiande gefdhrdet wird. Es zeigt sich auch, dass der Borkenkaferbefall die
Entwicklung von sekunddren Fichtenwaldern hin zu einer naturnaheren Baumartenzusammen-
setzung beschleunigen kann. Nichts desto trotz wird die Gemeine Fichte auch in den nachsten
Baumgenerationen die dominierende Baumart in diesen Bestdnden sein. Dies sind wichtige
Erkenntnisse zum Erhalt der Schutzwaldfunktionen in storungsbeeinflussten Waldgebieten. Wir
empfehlen der forstlichen Praxis natirlich entstehende Liicken, die sowohl auf Bestandes- als auch
auf Landschaftsebene die Strukturvielfalt erhhen, soweit aus Forstschutzbelangen moglich, in die

naturnahe Waldbewirtschaftung zu integrieren.
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Schlagworter: Natirliche Stérungen, Ips typographus, Naturverjingung, Kleinstandort,

Waldsukzession, Nationalpark Berchtesgaden
Introduction

Natural disturbances such as strong winds, insect outbreaks and wildfire are a central component of
forest dynamics (Attiwill 1994; Franklin et al. 2002; Ellenberg and Leuschner 2010), that have gained
increasing importance in European forests during the twentieth century (Schelhaas et al. 2003; Seidl
et al. 2014; Karvemo et al. 2014). Between 1950 and 2000 bark beetle outbreaks alone
(Curculionidae: Scolytinae, mainly Ips typographus L. and Pityogenes chalcographus L.) caused
mortality of about 2.9 million m® wood per year in European forests (Schelhaas et al. 2003).
Furthermore, the impact of natural disturbances including bark beetle outbreak, is likely to increase
in the coming decades (Seidl et al. 2014). While the reasons are diverse, management-related stand
conditions and changing climatic conditions have been determined as key drivers of this
development (Seidl et al. 2011). Over much of Europe, many formerly mixed forests were replaced
during the 19" and 20" century by homogenous stands consisting purely or predominantly of
Norway spruce (Picea abies (L.) Karst). Especially in the Alps, centuries of intensive timber extraction
(e.g. due to salt mining) and intentionally high ungulate populations heavily altered the forest
structure and composition (Knott et al. 1988). The majority of these stands have now become more
susceptible to disturbances from wind or insect outbreaks than the forests they replaced (Seidl et al.
2011). This is compounded by a changing climate in two ways: Firstly bark beetle habitats are created
at higher latitudes and elevations which were previously unsuitable (Krehan and Steyrer 2006; Seidl
et al. 2009). In addition, the associated increase in frequency and intensity of extreme weather
events such as storms and drought periods (e.g., Frich et al. 2002; Beniston et al. 2007), results in
damaged stands which are predisposed to bark beetle outbreak (Hartl-Meier et al. 2014; Overbeck
and Schmidt 2012).

Many ecosystem services provided by mountain forests such as protection from erosion and
avalanches, carbon sequestration, and timber production, depend on the continuity of stable forest
stands (Otto 1994). The stability of an ecosystem in relation to disturbances can be characterized by
the concepts of resistance and resilience (Krduchi et al. 2000; Brang 2001; Dorren et al. 2004). Here
resistance is defined as ‘staying essentially unchanged despite the presence of disturbing agents'
(Grimm and Wissel 1997), while resilience refers to the ability to return to a reference state after a
disturbance (Dorren et al. 2004). Various studies have developed ideas to improve the resistance of
mountain forests against disturbances such as windthrow, insect calamities or climatic extremes over
the last decades (e.g., Papaik and Canham 2006; Bruelheide and Luginbiihl 2009; Hollerl 2009a).

However, for the present generation of untended secondary spruce forests these ideas have been of
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very limited success. Growing interest is thus directed towards understanding resilience of European

mountain forest ecosystems.

Successful regeneration is regarded as a key component of forest resilience (Brang 2001; Hollerl
2009a). On the whole, forest management has proactively supported natural regeneration through
strategic thinning, harvesting or hunting measures (Ammer 1996a; Brang 2001; Frehner et al. 2005;
Hollerl 2009a; Prietzel 2010; Ammer et al. 2010). It has been shown that successful natural
regeneration after large disturbances — being natural in the case of bark beetle infestations or
anthropogenic in the case of heavy harvesting activities — strongly depends on the presence of
advance regeneration i.e. seedlings being present before the disturbance of the overstorey takes
place (Bauer 2002; Rammig et al. 2006; El Kateb et al. 2009; Wild et al. 2014). The rapid large-scale
mortality of mature trees during natural disturbance events leads to open, early-seral systems with
significant changes in site conditions. These may include higher solar radiation at the forest floor,
more extreme temperatures, accelerated nutrient fluxes in the soil, and increased cover and height
of the understory vegetation (Roberts 2004; Swanson et al. 2011; Donato et al. 2012). The latter can
prohibit or at least delay a successful natural regeneration (Ammer 1996b; Brang et al. 2003; Ammer
et al. 2011) and thereby hinder the continuation of important forest functions such as protection
against natural hazards. In mountain forests, early establishment of tree species is strongly linked to
specific microsites and substrates, namely thick humus layers and decomposed logs or other
protected or elevated positions (see Ammer 1998; Brang et al. 2003; Baier et al. 2007). We expect
that these “safe sites” gain extended importance under the harsher post-disturbance conditions,
such as increased temperature extremes, intensified competition by ground vegetation and snow

gliding.

In the European Alps, primary forests are almost non-existent (Ellenberg and Leuschner 2010) and
thus opportunities to study the effects of disturbance on the structure, regeneration and stability of
natural forests are rare. Many European forests, even those which are now protected, have seen
periods of intensive management and often over-utilization (Pechmann 1932; Meister 1969; Knott et
al. 1988; Waldchen et al. 2011). However, it has been shown that under certain conditions they can
develop along a trajectory from homogenous secondary stands towards a structure and composition
more characteristic of old-growth forests (Meyer 2013). Natural disturbances could even accelerate
this process (Miiller et al. 2008) if for example, mother trees of mixed species are present and
ungulate density allows seedling growth. The time scale of this process and the extent of success in

changing stand composition and structure have yet to become clear.

Although most of the stands in presently protected areas have a history of management

intervention, they are still valuable in the study of forest development following the transition to
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unmanaged status. This is of interest from a scientific point of view as studies focusing on natural
dynamics following large-scale disturbances in mountain forests are scarce in the literature to date
(Schénenberger 2002; Kupferschmid et al. 2002; Puettmann and Ammer 2007). It may also provide
insights for practical forestry. In many cases silvicultural interventions facilitating the conversion of
pure secondary forests to mixed, more structured woodlands are shown to be cost-effective (Hollerl
2009b). However, where this is not the case, it is useful to explore how the desired change in stand

composition and structure can be achieved using naturally occurring processes.

In view of the above, this study addresses natural succession of pure Norway spruce stands following
bark beetle outbreak in the alpine National Park of Berchtesgaden in southeastern Germany. We
studied 96 stands all of which had been anthropogenically altered in the past, but had been

unmanaged for at least 35 years. We investigated the following three hypotheses:

(I) Site conditions change considerably through bark beetle induced spruce dieback, but do not

hinder natural regeneration processes.

(Il) Regeneration of forest stands does, however, predominately depend on advance regeneration.

Regeneration germinating after a disturbance event is restricted to specific microsites.

(ll) Bark beetle induced spruce dieback shifts tree species composition and stand structure from
structurally homogeneous pure Norway spruce forests towards a more natural highly structured

mixed species forest with resulting landscape heterogeneity.

Materials and Methods

Study area

The Berchtesgaden National Park, founded in 1978, is located in the southeastern corner of Germany
in the Northern Limestone Alps (Fig. 2.1). It covers an area of 20,800 ha with an altitudinal gradient
from 603 m a.s.l. to 2,713 m a.s.l. (Winter et al. 2015). The mean annual temperature range is +7 °C
to -2 °C, and annual precipitation is 1,500-2,600 mm. Mean duration of snow cover increases from
approximately 110 days in the valleys to 200 days at 1,500 m a.s.l. and to 270 days at 2,000 m a.s.l.
(Spandau 1988). Main soil types are rendzic leptosols of intermediate and shallow soil depths, eutric
leptosols (humus layer > 15 to 35 cm) on steep slopes, and chromic cambisols on less steep slopes

and in valley bottom:s.

The natural forest type in the mid-elevation zones of the region is mixed-montane European beech
(Fagus sylvatica L.) forests with Norway spruce (Picea abies) and silver fir (Abies alba Mill.). In the

higher subalpine zones Norway spruce — European larch (Larix decidua Mill.) — Swiss stone pine
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(Pinus cembra L.) forests occur naturally (Kostler and Mayer 1974). Historically, centuries of high
demand for timber from the salt mining industry greatly altered the natural composition in all parts
of these forests which were accessible by humans. As Norway spruce ensured better timber floating
and even burning conditions, the alterations favored pure Norway spruce stands (Knott et al. 1988;

Konnert and Siegrist 2000).

5

Study plots

500 m?
—— 150 m?

ESO m?

1m?

& Bark beetle induced spruce dieback
in 1990s

Bark beetle induced spruce dieback
after 2007

Forest area
@ Study plots
%, Area of spruce bark beetle control

) Berchtesgaden National Park N

P 4 6 8 mkwlometers A

Fig. 2.1 Map of Berchtesgaden National Park showing the spatial distribution of bark beetle gaps and position
of the 96 study plots outside the bark beetle management zone. The insert in the upper left indicates the
location of the National Park in southeastern Germany. The study plot diagram illustrates the surveying

method with main plot (500 m?) and subplots (1 m?, 50 m?, 150 m?).

Abb. 2.1 Karte des Nationalparks Berchtesgaden mit rdumlicher Verbreitung des Borkenkaferbefalls und der
Lage der 96 Probeflachen auBerhalb des MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekdmpfung. Die kleine Karte gibt
die Lage des Nationalparks an der stidostlichen Grenze Deutschlands an. Die Graphik des Probeflachendesigns
verdeutlicht die Aufnahmemethodik mit Gesamtprobefliche (500 m?) und verschieden groRen Teilflichen

(1 m?, 50 m?, 150 m?).

The total forested area of the National Park is around 8,000 ha (40 %) (Konnert and Siegrist 2000).
Approximately 6,000 ha of this forest is situated outside the bark beetle and forest management
zone and in this area no manipulation of natural forest dynamics has taken place since 1978. This is in
stark contrast to similar managed forests of the region which following bark beetle outbreaks, are
subject to heavy salvage logging and when necessary, artificial regeneration measures. Following the
winter storms in 1990, around 100 ha of spruce stands in the park were affected by bark beetle

(primarily I. typographus). This led to nearly 100 % mortality in patches of up to 1 ha in size. Dead
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trees were removed only within the bark beetle control zone of 1,900 ha along the border of the
National Park in order to protect neighboring private forests from infestation (Fig. 2.1). The outbreak
ceased naturally at the end of the 1990s (Nationalpark Berchtesgaden 2001). Unlike to the preceding
events, the winter storms Kyrill in 2007 and Emma in 2008 caused disturbance primarily in the
unmanaged zone. They initiated the infestation of approximately 400 ha of spruce forest and areas of

heavily infected forest remain to date (Winter et al. 2015).

Study design

This study comprises of a GIS-based study analyzing the spatial distribution of bark beetle infestation
and a field study. For the field study we designated and sampled three different stages of forest
succession (Fig. 2.2) representing a chronosequence of forest development in unmanaged forests
following spruce bark beetle outbreak. The three stages are described in detail by Winter et al. 2015
and are defined as: undisturbed spruce stands with an age of approximately 80-250 years and
potential susceptibility to bark beetle infestation (mature stage), stands affected by bark beetle
within the last five years (initial early-seral stage) and stands infested in the 1990s (advanced early-
seral stage). The early-seral stands sampled had experienced high severity outbreaks leading to 90-
100 % mortality of overstorey spruce. Each stage was repeated six times on both north and south
facing slopes in three altitudinal zones (montane: 700-1,200 m a.s.l., high montane: 1,200-1,400 m
a.s.l. and subalpine: > 1,400 m a.s.l.), with the exception of the advanced early-seral stage which
could not be surveyed in the subalpine zone. In total 96 plots (2 stages (mature and initial early-seral)
X 3 zones x 2 aspects x 6 replications + 1 stage (advanced early-seral) x 2 zones x 2 aspects x 6

replications) were sampled.

_Hmyy B yyym By

Initial early-seral stage

Advanced early-seral stage

Fig. 2.2 Chronosequence of forest succession before and after bark beetle induced spruce dieback in the

Berchtesgaden National Park.

Abb. 2.2 Unechte Zeitreihe der Waldentwicklung vor und nach Absterben des Fichtenbestandes durch

Borkenkaferbefall im Nationalpark Berchtesgaden.
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The 1990s bark beetle gaps rarely exceeded one hectare in size and therefore only gaps with
dimensions of 0.1-1.0 ha were chosen for comparison for the stand-scale study. Plots were selected
based on aerial photographs from 1990, 1997, 2009 and 2012, and their status further verified in the
field. Circular study plots of 0.05 ha in size were located in the center of bark beetle gaps for the
initial and advanced early-seral sites. Study plots for mature spruce stands were located using the
National Park forest inventory grid (Konnert and Siegrist 2000), with the criteria of being spruce
dominated and as close as possible to the selected bark beetle gaps. The study plots were distributed

over the entire spruce-dominated area of the National Park (Fig 2.1).

Data collection

To assess the spatial distribution of the bark beetle gaps in the National Park, all gaps excluding those
in the bark beetle management zone were digitized in a GIS-based study and measured using aerial
photographs from 1997 and 2012. For the stand scale study, gap age was reconstructed using aerial
photographs from the years 1990, 1997, 2009 and 2012. The elevation of each study plot center was
extracted from a digital elevation model (DEM) with an error of < 1 m. Aspect and inclination of the
plot were measured in the field. Data sampling in the field took place during the vegetation periods
2012 and 2013. Stand structural attributes were measured following a standard forest measurement
protocol (Konnert and Siegrist 2000) and included tree bole location, diameter at breast height, and
tree height measurements of all trees taller than two meters in height (hereafter referred to as
“trees”) on the 0.05 ha study plots (Winter et al. 2015). Existing allometric equations for the region
were used to calculate living and dead wood volume (Kennel 1973). Distance to the nearest seed tree

was estimated for the main tree species on each study plot up to a distance of 200 m.

The relative amount of direct radiation compared to open field conditions (direct site factor — DSF)
was estimated using hemispherical photography. In each plot eight 1 m? fixed position subplots were
created and one picture taken on each during overcast sky conditions with a lens height of one meter
above ground. The pictures were analyzed using the WinSCANOPY software (Regent Instruments Inc.
2003). The threshold grey scale values separating sky, forest, or slope pixels were defined via

calibrated segmentation (Wagner 1998; 2001).

For recording climate attributes, temperature loggers (HOBO U23 Pro v2) were installed in 32 plots
(in each two of the six replications per plot category). They were mounted with one sensor in a
radiation shield one meter above ground and one sensor five cm below ground and logged air and
soil temperature every 30 minutes from June 2012 to October 2014. Days with a difference between
minimal and maximal soil temperature of less than 0.2 °C were defined as days with snow cover on

the ground. This corresponded very well (Pearson Correlation Coefficient R: 0.92) with the optical

42



KAPITEL 2 VERJUNGUNGSDYNAMIK

determination of snow days with the soil temperature time series. Type and thickness of humus layer
and soil were assessed beside each 1 m? subplot. Within these subplots, mean height of the herb
layer was measured and the ground cover was assessed in 5 % classes distinguishing among the
following categories: rock, gravel, mineral soil, humus, litter, bark, moss layer, herb layer, dead

wood, living wood and branches.

Within each main 500 m? plot, tree regeneration was measured on one of three different subplot
sizes in dependence upon its height. Seedlings and saplings up to 20 cm height (hereafter referred to
as “small regeneration”) were recorded on the eight 1 m? subplots, saplings between 20 and 50 cm
height (hereafter referred to as “medium regeneration”) were recorded on a 50 m? subplot, and
saplings between 50 and 200 cm height (hereafter referred to as “large regeneration”) were
recorded on a 150 m? subplot (see Fig. 2.1). For each of the regeneration individuals within the three
subplot categories further variables were recorded: height, annual height increment of the last five
years, diameter at root collar, vitality, visible biotic (including browsing) or abiotic damages, and the
substrate on which they were found (e.g., dead wood, litter, herb layer). The age of the regeneration
was determined by counting the shoot internodes. In older saplings, and where shoot damages have
resulted from terminal browsing this method can lead to imprecise estimates. However more
destructive alternatives were not feasible due to the long-term monitoring intention of this study. It
has been demonstrated that this method can give rise to an imprecision in tree age estimation of up
to 5 years (Batllori and Gutiérrez 2008). In addition, all vascular plants were mapped and assigned

cover-abundance scores on the 500 m? plots following the method of Braun-Blanquet (1964).

Seed availability over time was derived from data concerning fructification of the main tree species.
For the Austrian part of the Northern Limestone Alps data was available from the Austrian Research
Centre for Forests (BFW) (Litschauer 2014) and this conformed to the time series for Germany of

Konnert et al. (2014).

Statistical analysis

To assess horizontal stand structure, the aggregation index R of Clark and Evans (1954) was
calculated for the spatial distribution of live trees (> 2 m tree height) within each plot. The
Cumulative Distribution Function method (Baddeley et al. 2014) was used to correct for edge effects.
Values of R > 1 indicate a regular/dispersed distribution relative to a wholly random one, while values
of R < 1 suggest a clustered pattern. Species compositions were calculated for each height class of

regeneration and for mature trees as shares of the stem numbers.

The assumption of independence between the three successional stages, the elevation zones and

each of the response variables was assessed by means of resampling-based multiple testing (Westfall

43



KAPITEL 2 VERJUNGUNGSDYNAMIK

and Young 1993). In this procedure the p-values obtained are adjusted for multiple comparisons
utilizing a step-down max-T approach (Algorithm 2.8 in Westfall and Young 1993). For each response
variable, a post-hoc test (Tukey all-pair comparisons) was applied additionally in order to assess the

differences of the rank transformed response variables between each pair of categories.

To assess whether a regeneration individual germinated before or after an episode of bark beetle
induced spruce dieback, the age of each individual was linked to the year of the disturbance event at
each specific site. In this study, all regeneration individuals and trees that were present before the

relevant disturbance event are referred to as advance regeneration.

To compare the tree species composition between advanced early-seral stage plots, samples were
ordered by dissimilarity using the Non-metric Multidimensional Scaling (NMDS) technique (Legendre
and Legendre 1998). The species abundance matrix differentiates the six most common tree species
(Picea abies, Larix decidua, Acer pseudoplatanus L., Fagus sylvatica, Fraxinus excelsior L. and Sorbus
aucuparia L.) and four height classes (0-20 cm, 20-50 cm, 50-200 cm, > 200 cm). Abundances of tree
species per height class were log-transformed prior to ordination in order to approach a normal
distribution. The NMDS based on rank orders, was calculated with Bray-Curtis distances (Legendre
and Legendre 1998), ordering species and sites in a two-dimensional scale. Additionally, the
unconstrained ordination graph was overlaid with environmental variables to quantify their impact
to the tree species composition. For this purpose, aspect was transformed from the units of degrees
to ecologically more meaningful values ranging from 0 (south-south-west) to 2 (north-north-east)
following the method of Beers et al. (1966). Ground cover percentage values were transformed using
arc-sinus square-root transformation (Sokal and Rohlf 1995) before analysis in order to decrease

variations in the center span while emphasizing changes close to the limit (0 or 100).

Browsing is a key threat for regeneration and can interfere significantly with the disturbance-driven
processes (Ammer 1996a; Prietzel 2010). In order to include browsing pressure as an independent
environmental variable in the analysis, we integrated regeneration data from the second (1995-1997)
and third (2010-2012) National Park forest inventories (for method see Konnert and Siegrist 2000).
This data included information on the percentage of browsed individuals per inventory plot and
inventory period. Using this, a mean browsing percentage was calculated for each study plot by
averaging the values of all inventory plots within a 10 ha radius of a plot (around 10 inventory plots).
Each plot was subsequently assigned to one of the following 5 browsing classes: 1: 0 %, 2: 0-5 %, 3: 5-
15 %, 4: 15-50 %, 5: 50-100 % of tree seedlings/saplings browsed. However, the share of the lesser
browsed Norway spruce within the regeneration during the second inventory in the 1990s was much
higher than during the third inventory period (most likely due to higher ungulate densities hindering

successful regeneration of other species), feigning lower browsing pressure for that period. Taking
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only the browsing values of Norway spruce into account did not allow a spatial differentiation of
browsing pressure due to the generally low percentages of Norway spruce seedlings browsed.
Excluding Norway spruce seedlings obstructed information for the high montane and subalpine
zones, where Norway spruce is the dominant species. Due to these limitations, browsing pressure
could only be effectively included in the analyses for the current period (forest inventory lll: 2010-

2012).

To explore relationships among all explanatory variables a correlation matrix was calculated using
non-parametric Spearman rank correlation coefficients. Variables that were highly correlated with
each other (r > 0.6) were eliminated from further analysis to avoid multicollinearity. The remaining
environmental variables were fitted onto the NMDS ordination with maximum correlation to the
NMDS pattern. A permutation test (100,000 repetitions) was carried out to test the hypothesis of a
relationship among the environmental variables and the tree species composition (Oksanen et al.

2012).

All statistical calculations and the creation of figures 2.3 — 2.7 took place in the statistical framework
R 3.1.0 using the add-on packages “multcomp” (for general parametric modeling, Hothorn et al.
2013), “spatstat” (for spatial point pattern analysis, Baddeley et al. 2014), “vegan” (for community
ecology analyses, Oksanen et al. 2012), and “coin” (for permutation tests, Hothorn et al. 2014). The

level of significance for all statistical inferences was defined with a < 0.05.

Results

Site conditions

The mean bark beetle induced gap size in the unmanaged part of the National Park derived from the
aerial photographs in the GIS-based study was 0.07 ha (twofold standard error: £ 0.01 ha) on the
1997 image and 0.29 ha (+ 0.04 ha) on the 2012 image. 99 % of the gaps (equals 85 % gap area) were
smaller than 0.5 ha in the 1990 infestation period, while 86 % of the gaps (equals 38 % of gap area)
were smaller than 0.5 ha on the 2012 image (Fig. 2.3). In total, bark beetle infestation caused the
mortality of around 30 ha of forest between 1990 and 1997, and 260 ha between 2007 and 2012
excluding the bark beetle management zone. The assighnment of an exact year of infestation to
individual gaps was not possible due to a lack of aerial photographs for the years between 1990-1997
and 2007-2012. Gaps were scattered and distributed over almost the entire spruce-dominated forest

area (see Fig. 2.1).

On the stand scale, most condition metrics changed significantly with bark beetle induced spruce

dieback, but stayed at similar levels over the first 25 years of succession following dieback
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(Table 2.1). Crown cover, solar radiation, live tree volume and height of ground vegetation differed
significantly between the mature stand and the two early-successional stages at all elevations. Plots
affected by bark beetle had lower crown cover and stand volume than the mature plots, significantly
higher direct radiation at the forest floor, and increased ground vegetation height. At all elevations
litter cover tended to be lower in early-seral stages than in mature stands, but only the high montane
zone showed significant differences. Microclimatic conditions did not show any significant
differences among the three successional stages. By trend, the post-disturbance stages revealed a
longer duration of snow cover and a higher fluctuation of daily air temperature during the vegetation
period. There were no significant differences in humus depth (Table 2.1) or proportions of humus

types among the three successional stages.
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Fig. 2.3 Size frequency distribution of bark beetle gaps outside the bark beetle management zone of the

Berchtesgaden National Park originating a) from 1990 to 1997 b) from 2007 to 2012.

Abb. 2.3 Haufigkeitsverteilung der Flachenausdehnung des Borkenkaferbefalls auBerhalb des
MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekdmpfung in den Zeitraumen von a) 1990 bis 1997 b) 2007 bis 2012.
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For spruce, more than 90 % of the nearest seed trees were found within 50 m of the center of the
infested study plots at all elevations (Table 2.2). In contrast, seed trees of silver fir were further than
200 m from the plot in around 50 % of the subalpine and montane plots and in 75 % of the high
montane plots. The frequency of closer seed trees increased slightly with elevation for European
larch, but decreased with elevation for European beech, European ash and sycamore maple. For

rowan, no seed tree was detected within a radius of 200 m for about 40 % of all plots (Table 2.2).

Table 2.2 Distance of nearest seed trees to infested study plots (initial early-seral and advanced early seral
stage) separating five distance classes and seven main tree species. Values give the percentage [%] of study

plots with seed trees within the given distance class

Tabelle 2.2 Entfernung der nachsten Samenbaume der sieben Hauptbaumarten zu den stérungsbeeinflussten
Probeflachen der beginnenden und fortschreitenden Sukzession (eingeteilt in fliinf Entfernungsklassen). Die
Tabellenwerte entsprechen dem Anteil [%] der Probeflichen mit Samenbdumen innerhalb der

entsprechenden Entfernungsklasse.

Picea Abies Larix Acer Sorbus Fagus Fraxinus
abies alba decidua pseudopl. auc. sylvatica excelsior
Montane
within plot 42 % 4% 25% 33% 25 % 4% 0%
12.6 - 50 m 50 % 13% 29% 21% 38% 4% 13%
50-100 m 8% 13% 17 % 0% 13% 4% 4%
100-200 m 0% 17 % 13% 29% 4% 4% 13%
>200m 0% 54 % 17% 17% 21% 83% 71%
High montane
within plot 50 % 8% 33% 0% 13% 0% 0%
12.6 - 50 m 42 % 4% 33% 25% 13% 8% 0%
50-100 m 8% 4% 21% 13% 17 % 0% 0%
100 -200 m 0% 8% 8% 8% 4% 4% 0%
>200 m 0% 75 % 4% 54 % 54 % 88 % 100 %
Subalpine
within plot 50 % 8% 25% 0% 0% 0% 0%
12.6 - 50 m 42 % 33% 17% 17% 25 % 8% 0%
50-100 m 8% 17 % 25% 0% 17 % 0% 0%
100-200 m 0% 0% 25% 17 % 8% 0% 0%
>200 m 0% 42 % 8% 67 % 50 % 92 % 100 %

Germination microsites

While the majority of small regeneration (< 20 cm) in the mature stage plots was found on litter
covered microsites (~ 70 %), the importance of moss and dead wood as growing substrate increased
in the initial early-seral and advanced early-seral stages (Fig. 2.4). Ground covered with rock or herbs
always showed lower regeneration densities than would be expected with equal spatial distribution

of regeneration individuals (Fig. 2.4).
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Larger saplings may actively affect the substrate they grow in, such as through increased litter
production. However, more than 95 % of the medium and large regeneration in each of the
successional stages did not grow on special substrates such as dead wood or root plates but on litter

or in the moss or herb layers (data not shown).
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Fig. 2.4 Frequency of microsite availability (relative ground cover) and microsite occupancy for seedlings and
saplings (0-20 cm tree height). [n =] gives the number of regeneration individuals included in the analyses.
The “others” category includes regeneration individuals of Larix decidua, Abies alba, Fagus sylvatica, Fraxinus
excelsior, Sorbus aria and Ulmus glabra. The advanced early-seral stage includes the montane and high

montane, but not the subalpine elevations.

Abb. 2.4 Relative Verfligbarkeit bestimmter Mikrostandorte und deren Nutzung als Keimstandort von
Keimlingen und Anwuchs (0-20 cm Baumhohe). [n = ] bezeichnet die Anzahl der in die Auswertung
integrierten Jungwuchsindividuen. Die Kategorie ,,others” beinhaltet Jungwuchsindividuen von Larix decidua,
Abies alba, Fagus sylvatica, Fraxinus excelsior, Sorbus aria und Ulmus glabra. Die fortschreitende Sukzession

beinhaltet die montane und hochmontane Héhenstufe, nicht aber die subalpine Hohenstufe.
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Regeneration density and increment

Regeneration densities were highly heterogeneous among plots, even those of the same successional
stage (Fig. 2.5, Table 2.3). Thus, densities of small and medium regeneration were not significantly
different among the three successional stages but were generally on a high level with medium
densities of up to 10,000 individuals per hectare on the montane plots. Large regeneration was found
significantly more frequently in plots in the advanced early-seral stage and showed densities of
around 5,000 individuals/ha in the montane zone and 1,000 individuals/ha in the high montane zone,

both approximately 20 years after the disturbance event (Fig. 2.5).

Table 2.3 Mean regeneration density [n/ha], twofold standard error (in parentheses) and share [%] of the
species of large regeneration individuals present in the three successional stages, separated for the altitudinal
zones. The “Others” column includes regeneration individuals of Sorbus aria, Ulmus glabra, Tilia cordata,

Betula spp. and Salix spp.

Tabelle 2.3 Mittlere Jungwuchsdichten [n/ha], zweifacher Standardfehler (in Klammern) und
Baumartenanteile [%] des groRen Aufwuchses (50-200 cm Baumhohe) innerhalb der Sukzessionsstadien und
Hohenstufen. Die Spalte ,Others” bezieht sich auf Anwuchs der Arten Sorbus aria, Ulmus glabra, Tilia

cordata, Betula spp. und Salix spp.

Picea Abies Larix Acer Sorbus  Fagus Fraxinus Others All
abies alba decidua pseudopl. auc. sylvatica excelsior species
Montane
Mature 317(488) 0(0) 6(11) 83(120)  50(68) 6(11) 6(11)  128(232) 594(697)
62 % 0% 0% 6 % 4% 0% 17 % 12% 100 %
Initial
early-seral 334(273) 0(0) 0(0) 633(408) 500(300)  34(27) 0(0) 34(27) 1534(1034)
12% 0% 0% 45 % 41 % 1% 0% 1% 100 %
Advanced
early seral 2267(1172) 11(22)  161(311) 3150(2949) 617(514) 195(225) 317(449) 122(101) 6839(3619)
43 % 0% 4% 32% 10% 5% 4% 2% 100 %
High montane
Mature 444(268) 6(11) 0(0) 17(24) 6(11) 0(0) 0(0) 0(0) 472(290)
97 % 1% 0% 2% 1% 0% 0% 0% 100 %
Initial
early-seral 28(31) 0(0) 0(0) 22(34) 33(48) 17(34) 0(0) 0(0) 100(106)
45 % 0% 0% 17 % 31% 8% 0% 0% 100 %
Advanced
early seral 1022(587) 0(0) 161(147) 189(184) 195(240) 6(11) 0(0) 6(11) 1578(648)
65 % 0% 10% 14 % 10% 1% 0% 0% 100 %
Subalpine
Mature 450(263) 94(189) 0(0) 89(125)  44(68) 0(0) 0(0) 0(0) 678(390)
80 % 6 % 0% 12% 3% 0% 0% 0% 100 %
Initial
early-seral 450(413) 0(0) 6(11)  650(1.228) 200(252) 0(0) 0(0) 11(15) 1317(1516)
67 % 0% 1% 24 % 8% 0% 0% 1% 100 %
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Fig. 2.5 Regeneration densities [n/ha] (boxplots) and mean ratio [%] of regeneration individuals with terminal
browsing (rhombi) in the three successional stages (Initial ES: Initial early-seral, Adv. ES: Advanced early-seral)
by altitudinal zone and regeneration size. Stars indicate significant differences in regeneration density among
the successional stages. There are no significant differences in browsing intensity among the three

successional stages.

Abb. 2.5 Jungwuchsdichten [n/ha] (Boxplot) und mittlerer Anteil [%] an Jungwuchsindividuen mit
Terminaltriebverbiss (Raute) in den drei Sukzessionsstadien (Mature: Fichtenaltbestand; Initial ES:
Beginnende Sukzession; Adv. ES: fortschreitende Sukzession) differenziert nach Héhenstufen und Jungwuchs-
Hohenklassen. Die Sterne markieren signifikante Unterschiede an Jungwuchsdichten zwischen den
Sukzessionsstadien. Es bestehen keine signifikanten Unterschiede im mittleren Anteil des Jungwuchses mit

Terminaltriebverbiss zwischen den Sukzessionsstadien.
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Approximately 50 % of all regeneration sampled had a damaged terminal shoot due to ungulate
browsing (Fig. 2.5). There were no significant differences in mean browsing intensity among the

three successional stages.

The mean annual height increment of large Norway spruce regeneration was significantly higher on
the advanced early-seral stage plots compared to the mature plots in all years (2008-2012) and at all
elevations. In most cases Norway spruce regeneration in the initial early-seral stage was not
significantly different in mean annual height increment compared to those in the mature stage. The
mean annual height increment of large sycamore maple regeneration at montane elevations was
higher in both post-disturbance stages than in the mature stage during the past five years while in
the high montane elevation it was higher only in years 2010 and 2012. Large rowan regeneration
showed significantly higher increments on the early-seral plots in some years, but did not reveal a
clear pattern. The height increment of all tree species was significantly correlated with the amount of

direct radiation at the forest floor (data not shown).

Species composition and stand structure

Norway spruce, sycamore maple and rowan held the highest shares of the large regeneration
(Table 2.3) with densities [n/ha] of all species decreasing with increased elevation. Due to the high
between-plot variability, the only significant differences in species share were found in the high
montane zone. Here there was a lower proportion of Norway spruce and a higher proportion of
European larch in the advanced early-seral stage than in the mature stage. Also notable in the
montane zone was that silver fir and European beech accounted for less than 1 % and less than 5%
respectively of the regeneration found in the advanced early-seral stage (Table 2.3). In the tree layer
at montane and high montane elevations, Norway spruce had a significantly lower mean share in the
initial early-seral stage (66 %) and advanced early-seral stage (56 %), than in the mature stage (88 %).
In contrast, European ash and rowan slightly increased their proportions along the chronosequence.
Sycamore maple had a higher share in the initial early-seral stage (7 %) and advanced early-seral
stage (15 %) than in the mature stage (3 %), but due to a large variation this can only be shown by

trend (p = 0.15).

The NMDS based on rank abundances showed a differentiated pattern of tree species composition
among the surveyed sites of the advanced early-seral plots. The non-metric fit of R? =0.95, the linear
fit of R = 0.72 and the stress of 0.22 show a good fit of the ordination procedure in the two-
dimensional scale. The sites were ordered to a large extent along two gradients as shown in Figures
2.6 a and 2.6 b: the first of these reaches from the high montane north facing plots to the montane

south facing plots and constitutes a thermal gradient (upper left to lower right in Fig 2.6 a). The
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second reaches from plots with low regeneration densities to those with very high regeneration
densities and constitutes a regeneration density gradient (lower left to upper right in Fig 2.6 b). As
shown in Figure 2.6 c, in both the regeneration and the tree layer Larix was associated with high
montane plots, whereas Fraxinus and Fagus were associated with south-facing plots of lower
elevations. Acer and Sorbus were most closely linked to those plots with high regeneration densities,
and Picea fell in the center and did not reveal a clear alignment with either of the two gradients. In
Figure 2.6 d the relationship of regeneration densities to overlaid environmental variables of each
species is described by the angle and direction of arrows, while the degree of correlation is
represented by the arrow length. The distance to the nearest seed trees of Larix was correlated with
thermal gradient and was negatively linked to elevation and grass cover. The mean height of ground
vegetation and the distance to the nearest Acer seed trees fell in the opposite direction on the
regeneration density gradient. The browsing intensity parameter did not show enough of a
correlation with the ordination to be included as an explaining environmental variable on the

diagram.

All three successional stages exhibited horizontal clustering of trees within the plot (Clark and Evans
value of R < 1). However, clustering was significantly more evident in the post-disturbance stages

compared to the mature forests, at least in the high montane zone (Table 2.1).

Germination period

The ratio of regeneration individuals that germinated in advance of a disturbance event to those that
germinated post-disturbance was significantly lower in the advanced early-seral stage than in the
initial early-seral stage (data not shown). In the high montane plots of the advanced early-seral stage
about 88 % of the large regeneration germinated after the spruce dieback. In the montane zone this
figure was close to 100 % for those individuals measured in 2012/13 (Fig. 2.7). The single older trees
in both zones were either Norway spruce of the former secondary tree layer, mature sycamore
maple trees or regeneration individuals that germinated shortly before the spruce dieback. At
montane elevations, regeneration germination rates increased steadily following the disturbance
event with the majority of individuals originating between 2003 and 2006 (7 to 11 years post-
disturbance). In contrast, the high montane elevations showed a much more pronounced pulse in
germination rate between 2007 and 2009 (12 to 14 years post-disturbance) (Fig. 2.7). The share of

Norway spruce in the regeneration increased, by trend, over time.

The mean percentage of regeneration individuals germinating prior to 1993 (before the first

infestations) was not significantly different among successional stages. Even in plots of the mature
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stage, which were unaffected by the bark beetle infestations, more than 80 % of the regeneration

individuals measured in 2012/13 germinated after 1993 (data not shown).
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Fig. 2.6 NMDS ordination diagram of study plots (symbols; a & b), tree regeneration (lower case; separating

height classes and tree species; c) and environmental variables (upper case; d). The species names in upper

case (e.g., LARIX) represent the distance of the nearest seed trees of the species to the study plots. The

environmental variable printed in black corresponds significantly to the unconstrained NMDS (p < 0.05),

those printed in grey represent only trends (p = 0.10).

Abb. 2.6 NMDS Ordination der Probeflaichen (Symbole; a & b), des Jungwuchses (Kleinbuchstaben;

unterschieden nach Héhenklassen und Baumarten; c) und relevanter Umweltparameter (GroRBbuchstaben; d).

Die in GroRbuchstaben dargestellten Gattungsnamen (z.B. LARIX) bilden die Entfernung des nachsten

potentiellen Samenbaums dieser Art zur Probeflache ab. Der in schwarz dargestellte Umweltparameter

korreliert signifikant mit der NMDS Ordination (p < 0,05), die in grau dargestellten Umweltparameter

korrelieren nur mit einem Signifikanzwert von p = 0,10.
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Discussion

Our study explored natural regeneration processes in a bark beetle disturbance-driven ecosystem.
The findings demonstrate a clear alteration of environmental conditions and forest structures
following severe bark beetle outbreaks, namely in reduced cover of living trees, increased light
availability, and increased cover and height of ground vegetation. Although regeneration densities
were heterogeneous among the study plots, the majority of plots were already relatively densely
stocked twenty years after the dieback of the initial mature Norway spruce stands. Regeneration was
clustered and dominated by sycamore maple and Norway spruce (Table 2.1 and 2.3, Fig. 2.7). Most
notably, the proportion of the advance regeneration was negligible with the vast majority of
seedlings germinating after the disturbance event. The findings suggest that in their capacity for
regeneration, the studied mountain forests maintain a high degree of resilience in spite of bark
beetle outbreaks. It may well be that this form of disturbance generates an acceleration in the
transition from pure Norway spruce forests towards a more natural species composition. However,
Norway spruce remains the dominant species and this will continue to be the case for the next
generation at least. In the following section we discuss in detail the post-disturbance regeneration

processes at different elevations.

Site conditions affecting natural regeneration

Our hypothesis that seedlings germinating after a disturbance event will be restricted to so called
“safe sites” — specific microsites often at elevated or protracted positions on root plates or dead
wood — was only partially reflected in our results. We found that the importance of dead wood as a
growing substrate increased from the mature stage to the advanced early-seral stage for spruce
regeneration (Fig. 2.4), especially in the high montane zone. Generally though, the vast majority of
regeneration mapped 20 years after the spruce dieback did not grow on special substrates. Instead it
was found on litter, or in the moss or herb layer. This is in accordance with results from high-
elevation forests in British Columbia (Brang et al. 2003) where conifer regeneration on rotten wood
exhibited higher germination densities but lower survival rates compared to ground seedbeds.
Contrary to this results however, many studies in Central Europe underline the exceptional
importance of dead wood for the regeneration process of Norway spruce in low and high mountain
ranges (Jehl 2001; Meyer and Petersen 2003; Jonasova and Prach 2004; Kupferschmid and Bugmann
2005; Baier et al. 2007; Keidel et al. 2008). Norway spruce deadwood in our study was 17 to 25 years
old and consisted not only of downed logs but also a considerable number of snags. It is well known
that in boreal forests standing snags take much longer to decompose than downed logs (Storaunet
and Rolstad 2002). Moreover, it may take several decades for a dead Norway spruce to fall and the

time between fall and complete decomposition of a log is around 100 years (Storaunet and Rolstad
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2002). It has also been shown that the degree of decomposition of Norway spruce wood best for
conifer regeneration is reached 30-60 years following the death of a tree (Zielonka 2006). Therefore
it seems likely that in our study area the importance of deadwood as a regeneration substrate will
increase over the next decades, especially at higher elevations where bark beetle induced gaps are

yet to be closed.

Mean height of ground vegetation, extent of grass cover, elevation, and distance to potential seed
trees were all identified as main drivers of tree species composition and abundance (Fig. 2.6 a-d).
Twenty years after the spruce dieback, the lowest regeneration densities were found at high
elevations and in plots with grass dominated ground cover or distinct vegetation layers. This is in
accordance with other literature (Baier et al. 2007). Higher elevations are characterized by longer
snow cover, shorter vegetation periods (Table 2.1), generally harsher climates, and frequently by
worse soil conditions. This leads to challenging conditions for both regeneration and tree growth
(Kérner 2007; Ellenberg and Leuschner 2010). Successful regeneration is further impeded by dense
herb and grass layers which restrain the warm-up of the soil, cover seedlings under the litter layer
during winter time, and compete for water, light and nutrients (Ott et al. 1991, Ammer 1996b; Brang
1996; Fischer 1998; Wohlgemuth et al. 2002). This is reflected in our data on germination substrates
where herb covered ground always exhibited lower regeneration densities than would be expected

with equal spatial distribution of regeneration (Fig. 2.4).

For Norway spruce, seed availability was not identified as an influential environmental variable
effecting regeneration abundance in our study. This is highly plausible because 90 % of all infested
study plots had a distance to the nearest seed tree of under 50 m (Table 2.2) and mean dispersal
distance of spruce seeds is frequently cited as 30-50 m (e.g., Kutter and Gratzer 2006; Cremer et al.
2012). For larch and maple the impact of seed source distance is more significant. However, at least
for larch, where the vector of Larix is directly opposite that of elevation (Figs. 2.6 c and 2.6 d), this
result may only reflect the fact that larch naturally occurs more frequently in higher elevations
(Ellenberg and Leuscher 2010). The low correlation of the browsing intensity parameter with tree
species ordination is expected to be a result of an inappropriate method rather than representing the
real situation. Although our ordination method does not express it for all species, the limited seed
availability together with high ungulate densities is expected to be the main restriction to successful
regeneration of European beech, sycamore maple, European ash and silver fir in the montane zone

(Gill and Beardall 2001, Kutter and Gratzer 2006, Wagner et al. 2010).

We found a significant increase in annual height increment for Norway spruce, sycamore maple and
rowan in the early-seral stages compared to the mature stage. This can be largely attributed to the

increase in direct radiation available to the regeneration layer and the resultant enhanced growing
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conditions for seedlings and saplings (Ammer 1996b; Senn and Schénenberger 2001; Diaci et al.

2005).

Development towards natural stand structures

The main natural forest type at middle elevations of the Northern Limestone Alps is mixed-montane
European beech forest with Norway spruce and silver fir and this is also true of the study region
(Kostler and Mayer 1974; Walentowski et al. 2006). In the past, high timber demand from the salt
mining industry resulted in the loss of natural species composition and promoted pure Norway
spruce stands throughout accessible areas (Knott et al. 1988; Konnert and Siegrist 2000). During the
last 20 years, bark beetle induced spruce dieback has initiated a return towards mixed mountain
forests. In accordance with our hypotheses significantly reduced proportions of Norway spruce were
found in both regeneration and tree layers (Table 2.3). However, the proportions of the rather light
demanding sycamore maple and rowan are expected to decrease during further succession (Hein et
al. 2009; Hollerl and Mosandl 2009). The key species of the natural forest cover — European beech
and silver fir — were largely missing. As stated above, we expect this to be due to a lack of seed trees
in most stands and in the case of silver fir, compounded by high ungulate densities (Ammer 19963;
Motta 1996; Prietzel and Ammer 2008; Klopcic et al. 2010). It therefore appears that the natural
remigration of European beech and silver fir into the stands in increasing proportions will take
centuries rather than decades (KiiBner 1997; Diaci 2002). Nevertheless the increasing proportion of
deciduous trees — sycamore maple, rowan, European beech and European ash — may have already
begun to influence stand climate, soil organic layer and habitat conditions. A preceding analysis
(Winter et al. 2015) found an increase in species density of the herb and shrub layer and many
additional faunistic species groups due to changed forest structures, increased dead wood, and light

availability. It may be that the increased proportion of deciduous species has also enhanced this.

Our study clearly supported the hypothesis of increased horizontal structural heterogeneity within
the stand following bark beetle outbreak, indicated by the significantly clustered Clark and Evans
Aggregation Index in the early-seral stage plots. This spatial pattern is typically attributed to natural
old-growth forests (Bauhus et al. 2009). However, there are limitations to the designation of old-
growth structures because the distinctly different age structures of mature and early-seral stands

makes comparison of long-term structural attributes difficult (Spies and Franklin 1991; Zenner 2000).

The disturbance regime in the Berchtesgaden National Park is driven by a combination of smaller-
scale storm damage and bark beetle outbreak and results in a mosaic of standing and lying
deadwood areas of different generations and sizes surrounded by undisturbed forest. This creates a

forested landscape of exceptionally high structural heterogeneity. The pattern of bark beetle
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disturbance is scattered and small-scale when compared to that found in other managed and
unmanaged forest areas in Central Europe (e.g., Meyer and Petersen 2003; Lausch et al. 2011) and
North America (e.g., Meddens at al. 2012; Meddens and Hicke 2014) (Figs. 2.1 & 2.3). The reasons
behind these differences in spatial dispersion and dynamics are still largely unknown. One factor for
the apparent resistance to large-scale dispersion of bark beetle in the Berchtesgaden Alps may be the
high topographic heterogeneity of the area. Whatever the case, this spatial heterogeneity is
recognized as having the potential to significantly improve wildlife habitat and future regulation of

natural hazards, insects and pathogens (Turner at al. 2013).

Resilience capacity

Two decades after the bark beetle induced spruce dieback the majority of the montane study plots
were already densely stocked with a new tree layer, while at high montane elevations there was only
a patchy layer of regeneration (Table 2.3 and Fig. 2.5). Both levels of regeneration density are within
the range of what is known from other unmanaged mountain forests in Central Europe following
windthrow or bark beetle disturbance (Bauer 2002; Wohlgemuth et al. 2002; Meyer and Petersen
2003; Keidel et al. 2008; Jondsova and Prach 2004; Heurich et al. 2012). As discussed above it is
expected that regeneration density will further increase as the decay stage of the fallen stems
approaches the optimum for spruce germination (Zielonka 2006). The regeneration densities found
support our hypothesis that altered site conditions following the bark beetle induced spruce dieback

do not hinder natural regeneration processes.

Contrary to our expectations and the results of other studies (e.g., Bauer 2002; Rammig et al. 2006;
El Kateb et al. 2009; Wild et al. 2014), the vast majority of the regeneration measured in 2012/2013
on the plots of the advanced early-seral stage was not composed of advance regeneration, but
instead had germinated after the disturbance event (Fig. 2.7). It is possible that the method of age
determination by counting shoot internodes may have caused imprecision in tree age estimation of
up to 5 years (Batllori and Gutiérrez 2008). However, this does not undermine the finding that the

majority of the present regeneration cohorts were established after the disturbance event.

We found high densities of small and medium regeneration even in mature stands (Fig. 2.5). If this
situation accurately represents the conditions of the infested stands prior to the bark beetle attack a
guestion arises over the fate of the pre-disturbance seedlings met on these plots. However, we
interpret this to show that the conditions for successful establishment of tree seedlings under the
canopy of the mature stand twenty years ago were much worse than today due to considerably
higher browsing damages. Due to the chronosequence method applied here, losses of seedlings over

time could not be detected. However, it is worth noting that the regeneration densities of plots
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unaffected by disturbance increased from the second (1995-1997) to the third (2010-2012) National
Park forest inventory (unpublished data). Thus we find it likely that enhanced growing conditions
have been created by a change in hunting policy and the resulting decrease in ungulate densities. The
peaks in germination rates (Fig. 2.7) might also indicate this change. The results support the well-
established idea that forest ecosystems are highly resilient following disturbances providing browsing
does not prohibit the establishment of new seedlings (Heinze et al. 2011; Pellerin et al. 2010). In our
study this appears to be true both with and without the presence of advance regeneration. Globally,
high browsing levels are found to simplify forest composition and structure and this in turn may
cause reduced resilience to emerging stressors associated with climate change (White 2012). In
addition, forests affected in this way are less able to provide ecosystem services such as carbon

storage, biological diversity and forest products (Martin et al. 2011; White 2012).

Management implications

European beech and silver fir are currently missing in the non-natural pure spruce stands. The
natural remigration of these species is likely to take several tree generations even though they would
naturally characterize the majority of the mixed mountain forests. Conversion of these forests to a
more natural species composition may become a key management target in part due to the
increased recognition of climate change related threats. Forest managers will then need to
implement active reintroduction measures in order to establish European beech and silver fir more
quickly. In order for this to succeed any strategy must include the appropriate control of ungulate

densities.

Most of the bark beetle gaps studied were already quite densely stocked two decades after the
dieback of the mature stand. However, in comparison to planting, the natural regeneration process
may partly delay establishment and canopy closure. This is particularly the case on high montane
sites where germination depends heavily on the presence of deadwood substrate in an advanced
state of decay (e.g., Zielonka 2006). The protracted and light dominated early-seral stages have been
proven integral to the survival of the full range of organisms and functions associated with canopy-
opening disturbances (Mdller et al. 2008, Lehnert et al. 2013, Winter et al. 2015). Therefore, forest
management could increase structural heterogeneity and enhance biodiversity through a reduction

or delay in replanting of disturbed or logged forest sites.

As demonstrated in this study and many previous studies (e.g., Kupferschmid Albisetti et al. 2003;
Jonasova and Prach 2004; Baier et al. 2007), the importance of retaining deadwood to support
natural regeneration — as nutrient supply, growing substrate and barrier against snow movements —

increases with altitude. Leaving snag stands unharvested in Norway spruce mountain forests is likely
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to result in effective protection against rock fall and avalanche release for approximately 30 years
(Kupferschmid Albisetti et al. 2003). Additionally, a high volume of dead wood enhances biodiversity
of saproxylic species (Winter et al. 2015). The high regeneration ability following disturbance is proof
of the high resilience of mountain forests. With controlled ungulate densities ensuring that
regeneration persists, bark beetle infestations increase structural diversity of the studied mountain
forests on both stand and landscape scales. Alongside a natural species composition, this structural
diversity is a key part of ensuring resistance against natural disturbances on both scales. For the
above reasons, we find that where possible integrating rather than eliminating the evolving forest
gaps, deadwood and diversified environmental conditions left following bark beetle outbreak is a

viable management option in the Northern Limestone Alps.
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Abstract

Early-successional forest ecosystems developing after natural disturbances, such as fire, windthrow
or insect outbreaks, can support high diversity of habitat structures, species and processes. However,
the specific structural and multi-taxon responses that best define a distinct early-seral pre-forest
phase, and the longevity of that phase, remain important research questions. To address these
guestions, we assessed stand structural heterogeneity and species density of various taxa across
three biological kingdoms in the initial early-seral period (~3 years after severe bark beetle outbreak),
advanced early-seral period (~17-25 years after severe bark beetle outbreak) and mature spruce

forests in unmanaged montane/high-montane ecosystems in Southeastern Germany. We evaluated
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the hypothesis that changes in structural heterogeneity and increases in diversity would peak in the

initial stage and attenuate toward mature forest conditions by 17-25 years as the tree canopy closed.

We found a clear change in forest structural heterogeneity following the outbreak — most
prominently in reduced cover and more clustered patterning of live trees, increased light availability,
increased cover of shrubs and herbs, and high volume of dead wood. Most of these structural
changes were not ephemeral after outbreaks, but remained high or even increased after multiple

decades, suggesting persistence of early-seral heterogeneity well into succession.

Biodiversity as measured by species density and rarefaction curves showed variable responses to
early-seral conditions depending on taxon and functional group. While some groups either showed
no significant change with disturbance (e.g., most epigeics associated with the ground surface), or
initially peaked after disturbance before declining quickly (e.g., saproxylic beetles specializing on
fresh deadwood), several key groups showed maximum diversity in the advanced early-seral stage
(e.g., herbs, herbivores, pollinators) — indicating that the timeframe over which increases occurred

tended to be on the order of decades rather than years.

Our findings suggest that in unmanaged forests after bark beetle attack, a structurally complex phase
prior to tree canopy closure can last several decades, and that many aspects of early-seral
biodiversity and ecosystem function only fully develop given this extended time period. Where
management of montane forests includes objectives for sustaining biodiversity, accommodating the
protracted early-seral stage is important to supporting the full range of organisms and functions

associated with canopy-opening disturbances.

Keywords: Homologous precocity; Structural heterogeneity; Arthropods; Vascular plants; Wood-

decaying fungi; Berchtesgaden National Park

Zusammenfassung

Frihsukzessionale Walddkosysteme, die sich nach natiirlichen Stérungen, wie Feuer, Sturm oder
Insektenbefall entwickeln, bergen oft eine Vielfalt an Prozessen, Habitatstrukturen und Arten. Die
spezifischen Strukturen, die das friilhe Sukzessionsstadium charakterisieren, der Effekt der
Veranderungen auf verschiedene Artengruppen und der Zeithorizont, innerhalb dessen dieses
Stadium dominiert, sind jedoch noch weitgehend unbekannt. Zur Bearbeitung dieser Fragestellungen
wurden sowohl Bestandesstrukturen, als auch die Artenzahlen verschiedener Artengruppen von
Pflanzen, Tieren und Pilzen in folgenden Entwicklungsstadien unbewirtschafteter Bergwalder der
montanen/hochmontanen Hohenstufe in SlUdost-Deutschland untersucht: unbefallene sekundare

Fichtenaltbestdnde, Bestdnde der beginnenden Sukzession (ca. 3 Jahre nach Borkenkaferbefall) und
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Bestinde der fortschreitenden Sukzession (17-25 Jahre nach Borkenkaferbefall). Nach unserer
Hypothese sind ein Anstieg der strukturellen Heterogenitdt und eine Zunahme der Artenvielfalt in
der beginnenden Sukzession zu erwarten, die aber bereits in der fortschreitenden Sukzession durch

SchlieSen des Kronendachs wieder zurlickgehen.

Die Bestandesstrukturen zeigten deutliche Verdnderungen durch den Befall. Im Wesentlichen waren
dies: geringere Uberschirmung und gréRBere Klumpung des lebenden Bestandes, groRerer
Strahlungsgenuss am Waldboden, groBere Deckung der Kraut- und Strauchschicht und hohe
Totholzvorrate. Die meisten strukturellen Veranderungen waren jedoch nicht nur kurzfristig nach
dem Befall vorzufinden, sondern zeigten auch zwei Jahrzehnte nach der Stérung noch zunehmende
oder erhohte Werte, und deuten damit ein Andauern dieser friihsukzessionalen Vielfalt in die

weitere Sukzession an.

Artenzahlen und Artenakkumulationskurven, als MessgréBen der Biodiversitat, zeigten je nach Art
und funktioneller Gruppe unterschiedliche Reaktionen auf die friihsukzessionalen Verhaltnisse.
Wahrend bei manchen funktionellen Gruppen keine Verdnderungen (besonders bei den
bodenbesiedelnden Arten), oder nur ein kurzfristiger Anstieg mit anschlieRendem Rickgang (wie bei
den auf frisch abgestorbenes Totholz spezialisierten Kaferarten) zu beobachten waren, zeigten einige
wichtige Gruppen die hochsten Artenzahlen im Stadium der fortschreitenden Sukzession
(z.B. GefaRpflanzen, Pflanzenfresser und Bestauber). Dies deutet darauf hin, dass bei Artengruppen,
die von dem Storungsereignis profitieren, nicht nur mit einem Anstieg der Artenzahlen (ber einige

Jahre, sondern eher iber mehrere Jahrzehnte zu rechnen ist.

Unsere Ergebnisse deuten an, dass die strukturreiche Phase in unbewirtschafteten Waldern nach
Borkenkaferbefall mehrere Jahrzehnte bis zum SchlieBen des Kronendachs andauern kann, und dass
viele Aspekte der friihsukzessionalen Biodiversitit und der Okosystemfunktionalitit sich nur
vollstandig entwickeln kénnen, wenn dieser ausgedehnte Zeitraum auch zur Verfligung steht. Wo die
Bewirtschaftung der Bergwalder auch den Erhalt der Biodiversitat zum Ziel hat, ist es wesentlich, die
vollstédndige Entwicklung der friihsukzessionalen Phasen zuzulassen, um das gesamte Spektrum der
Organismen und Funktionen zu unterstitzen, die auf diese offenen bis llickigen Bedingungen nach

Stérungen angewiesen sind.

Schlagwaorter: Waldentwicklungsstadien, Strukturelle Heterogenitit, Arthropoden, GefaRpflanzen,

Totholzbesiedelnde Pilze, Nationalpark Berchtesgaden
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Introduction

Early-successional forest ecosystems have previously been considered as a short phase of stand
initiation that plays only a minor role in ecosystem functioning and biodiversity (Bormann and Likens
1979, Franklin et al. 2002). However, young forest stands developing after natural disturbances, such
as fire, windthrow or insect outbreaks, can support high diversity of habitat structures, species and
processes — as such, this “forgotten stage of forest succession” has recently received much greater
attention (Swanson et al. 2011). According to the habitat heterogeneity hypothesis, species diversity
is positively correlated with habitat complexity (e.g., Tews et al. 2004, McElhinny et al. 2005). Indeed,
in a recent extensive meta-analysis, Stein et al. (2014) showed a positive relationship between
environmental heterogeneity and species richness across taxa, biomes and spatial scales. Thus, the
high structural complexity characteristic of some early-seral post-disturbance forests (Donato et al.
2012) should also host high species diversity, as has been shown for insect communities after

windthrow (Bouget and Duelli 2004).

The structural diversity of early-seral stands after disturbances is composed of legacies including
dead wood derived from the pre-disturbance stand, the spatial and temporal variability of tree
regeneration, and the co-dominance of diverse vegetation components including shrubs, herbs, and
trees (Zenner 2005, Swanson et al. 2011, 2014). Structural variations in the initial successional stages
may influence both biodiversity and forest development pathways over the longer term. According
to the hypotheses posed by Donato et al. (2012), the rate and pattern of tree canopy closure
following stand-replacing disturbances is a key factor: dense and synchronous tree establishment
truncates the diverse early-seral phase quickly (‘conventional pathway’), while sparse or protracted
tree establishment allows structurally diverse conditions to develop (‘analogous precocity pathway’
due to certain structural similarities to old forests) and, if tree canopy closure never occurs, this
diversity may persist throughout succession to the old-growth stage (‘homologous precocity
pathway’). These alternative pathways relate to the crucial question of longevity of the early-seral
phase, which has conservation implications for species dependent on these ephemeral patches
within larger landscapes (Swanson et al. 2014). Thus far, there have been few direct empirical tests
of how various types of biodiversity develop and persist for multiple decades in early-seral forest
communities — particularly the degree to which such biodiversity may indicate the persistence of
structural complexity farther into succession than suggested by traditional models, which tend to

focus solely on the conventional pathway of rapid uniform stand development (Donato et al. 2012).

Along with wildfire and windthrow, bark beetles (Curculionidae, Scolytinae) are one of the most
important drivers of natural disturbances in forest ecosystems of the Northern Hemisphere. Between

1950 and 2000, bark beetles, mainly Ips typographus and Pityogenes chalcographus, caused mortality
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in about 2.9 million m3 of timber per year in European forests (Schelhaas et al. 2003). With changing
climatic conditions, bark beetle activity is likely to increase when, under mild spring and dry summer
conditions, species such as I typographus and P. chalcographus are able to build up large
populations even in high-elevation mountain forests (Krehan and Steyrer 2006, Jonsson and Barring
2011). Following large-scale bark beetle disturbances, tree canopy closure and live phytomass are
diminished significantly due to the dieback of mature trees, leading to higher solar radiation to the
ground, more extreme temperatures, increased cover and height of the understory and often
accelerated nutrient fluxes in the soil (Sousa 1984, Roberts 2004, Swanson et al. 2011). At the same
time, large amounts of dead wood are created (Donato et al. 2013). If no forest management such as
salvage logging or planting is applied, this early-seral stage is likely to support light-, nutrient-, dead-
wood- and flower-demanding species of arthropods and fungi, as well as disturbance-indicating

autotrophs (Miller et al. 2008, 2010).

Biodiversity response can be measured in terms of alpha or beta diversity, reflecting, respectively,
the number of species within a site or the differences in species composition among sites (Whittaker
et al. 2001). In this study we focused on the alpha diversity response of several functional groups to
canopy-opening by bark beetle outbreaks in the Alpine Berchtesgaden National Park, Germany. We
assessed stand structure and species density of various taxa in mature spruce forests (no or only
endemic beetle activity), initial early-seral vegetation (~ 3 years after severe bark beetle outbreak)
and advanced early-seral vegetation (~ 17-25 years after severe bark beetle outbreak) in unmanaged
montane and high montane forests. We tested the following hypothesis: relative to mature forests,
changes in structural heterogeneity and increases in compositional diversity following disturbance
are strongest in the initial early-seral stage, and attenuate to intermediate levels by ~ two decades
(i.e., return toward pre-disturbance condition, consistent with a closed-canopy pathway) (Fig. 3.1).
An alternative hypothesis states that structural heterogeneity and compositional diversity could
remain elevated for several decades if an open-canopy pathway is followed for an extended period
(Fig. 3.1). Our findings are then discussed in the context of management implications following

severe beetle outbreaks in mountain forests.

Methods

Study area

The Berchtesgaden National Park, founded in 1978, is located in the south-eastern corner of
Germany in the Northern Limestone Alps and covers an area of 20,800 ha (Fig. 3.2). With an
altitudinal gradient from 603 m a.s.l. in the Kénigssee valley to 2,713 m a.s.l. at the top of the

Watzmann massif, the mean annual temperature ranges from +7 °C to -2 °C. Annual precipitation
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values vary between 1,500 and 2,600 mm. The mean duration of snow cover increases from
approximately 110 days in the valleys to 200 days at 1,500 m a.s.l. and 270 days at 2,000 m a.s.l.
(Spandau 1988). The main soil types are rendzic leptosols of intermediate and shallow soil depth,

eutric leptosols (humus layer > 15 cm - 35 cm) on steep slopes and chromic cambisols on less steep

slopes and in the valleys.
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Fig. 3.1 Expected key structural elements and effects on alpha-diversity of different functional groups at three

stages of forest succession before and after bark beetle induced spruce dieback.

Abb. 3.1 Erwartete Schlisselstrukturen und Auswirkungen auf die Alpha-Diversitdat verschiedener
funktioneller Gruppen in drei Entwicklungsstadien vor und nach Absterben von Fichtenaltbestdnden durch

Borkenkaferbefall.

The natural zonation of forest types in the region are mixed-montane European beech (Fagus
sylvatica) forests with Norway spruce (Picea abies) and silver fir (Abies alba) at middle elevations,
followed by Norway spruce — European larch (Larix decidua) — Swiss stone pine (Pinus cembra)
forests in the subalpine zone (K&stler and Mayer 1974). As a result of a high demand for wood for
salt mining in the past, the natural composition of these forests was heavily altered by humans over
centuries at accessible sites, favoring pure Norway spruce stands (Knott et al. 1988, Konnert and

Siegrist 2000).

In contrast to managed forests characterized by active control, salvage logging and, when necessary,
regeneration measures after bark beetle outbreaks, no manipulation of natural forest dynamics has
been taking place on approximately 6,000 ha of forest in the core zone of the National Park since
1978. Following the winter storms Vivian and Wiebke in 1990, around 100 ha of spruce stands were
affected by spruce bark beetles (primarily I. typographus) between 1990 and 1997, consisting of
nearly 100 % mortality in patches of up to 1 ha in size. Dead trees were removed only within the bark

beetle control zone of 1,900 ha at the border of the National Park in order to protect neighboring
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private forests from bark beetle infestation (Fig. 3.2). The outbreak ceased naturally at the end of the
1990s (Nationalpark Berchtesgaden 2001). Contrary to the preceding events, the winter storms Kyrill
in 2007 and Emma in 2008 caused the most disturbance in the core zone, where no management

takes place. Since then, approximately 400 ha of spruce stands have been infested by bark beetles.

Study design

No investigations of forest dynamics have been conducted in the National Park following the
disturbances that occurred in the 1990s. Therefore no true time series analyses can yet be performed
to study successional processes. Instead, we sampled three different stages of forest succession for
this study, representing a chronosequence of unmanaged forests that characterize natural dynamics
following spruce bark beetle attack. The three stages are: undisturbed secondary spruce stands that
are approximately 80-250 years old and potentially susceptible to bark beetle infestation (mature
stage), stands affected by bark beetles within the last five years (initial early-seral stage) and stands
infested in the 1990s (advanced early-seral stage). Each stage was replicated six times in each of two
altitudinal zones (montane and high montane) and on both south- and north-facing slopes, for a total

of 72 plots (3 stages x 2 zones x 2 aspects x 6 replications).

As the size of the 1990s bark beetle gaps rarely exceeded one hectare, only gaps with dimensions of
0.1 — 1.0 ha were chosen for comparison for this stand-scale study. Plots were selected using aerial
photographs from 1990, 1997, 2009 and 2012, which were verified in the field. Circular study plots
0.05 ha in size were located in the center of bark beetle gaps for the initial and advanced early-seral
sites. Mature spruce stands were represented by study plots located on those grid points of the
National Park forest inventory (Konnert and Siegrist 2000) that were spruce-dominated and closest
to the selected bark beetle gaps. Half of the study plots (category 1) were investigated in detail, with
structural attributes and all diversity characteristics. On the study plots of category 2, only structural
attributes and vascular plants were recorded, due to time and resource constraints. Study plots of
both categories were distributed over the entire spruce-dominated area of the National Park
(Fig 3.2). Study plots were selected among areas of known disturbance history regardless of apparent
structural or compositional appearances, as such metrics of plant composition and forest structure

were, like the animal and fungal metrics, true response variables.

Data collection

Stand structural attributes including live standing and dead wood volume were measured following
standard forest measurement procedures on all study plots (Konnert and Siegrist 2000), including
tree bole location, diameter at breast height and tree height measurements of all trees taller than

two meters in height. Existing allometric equations for Bavaria were used to calculate living stand
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and dead wood volume (Kennel 1973). The decay stage of dead wood was recorded in the field using
a six-category classification scheme ranging from 0 (dying) to 5 (mostly decayed). Gap age was
reconstructed and gap size was measured using aerial photographs. The relative amount of direct
radiation compared to open field conditions (direct site factor — DSF) was estimated with
hemispherical photography, taking eight pictures per plot during overcast sky conditions at fixed
positions with a lens height of one meter above ground. The pictures were analyzed using the
WinSCANOPY software (Regents Instruments Inc 2003). The threshold grey scale values separating

sky, forest, or slope pixels were defined via calibrated segmentation (Wagner 1998, 2001).
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Fig. 3.2 Study area, Berchtesgaden National Park in South-Eastern Germany, showing the distribution of

forest area and the location of the 72 study plots.

Abb. 3.2 Das Untersuchungsgebiet mit Ausdehnung der Waldflaiche und Lage der 72 Probeflichen im

Nationalpark Berchtesgaden im Sidosten Deutschlands.

Vascular plants were mapped once on each of the 72 study plots in May to July 2012 or May to July
2013, by mapping all species and the area they cover in different layers on the plot (herb layer, shrub
layer, tree layer) in seven cover classes, following the method of Braun-Blanquet (1964). Arthropods
were sampled on the 36 category 1 study plots during the growing season of 2012 (May-September)
using two pitfall traps and one flight interception trap per plot. The pitfall traps consisted of a 0.5 |
plastic cup sunk into the ground, with rim leveled with the soil surface. Approximately 10 cm above
the cup, a transparent plastic roof was attached to exclude rain water and to prevent a dilution or

overflow of the preservative. The flight interception traps were constructed with a crossed pair of
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transparent plastic shields (40 x 60 cm, with yellow tape at the lower end to attract flower-visiting
species), a funnel with sampling jar at the bottom, and a plastic roof at the top. They were hung
between two trees with an upper height of 1.3 m. Both trap types were filled with 2 % copper-sulfate
solution as a killing and preserving agent. The traps were emptied monthly during the growing
season and specimens of the different taxonomic groups (Coleoptera, Arachnida, Collembola,
Heteroptera, Aculeata (without Formicidae), and Mollusca) were determined to the species level by
external specialists. Wood-decaying fungi were sampled on the 36 category 1 study plots during a
three-week period in August and September 2013. The macroscopic survey of fruiting bodies was
standardized per plot to 90 minutes. First, the proportion of each dead wood substrate (tree, snag,
log, stump, branches) was estimated per plot, followed by the sampling of each dead wood substrate
representative to its occurrence on the plot, with as many objects as possible within the time frame.

The fungi found were identified to species level in the field or in the laboratory.

Statistical analysis

The taxonomic groups were sorted into functional groups, depending on their main ecological
features. The functional species groups assigned were autotrophs (primary producers; in our case:
vascular plants), epigeics (organisms whose activities are concentrated above the soil surface),
phytophagous (those that consume live plant matter), pollinators (vectors for pollen between plants
or plant populations) and saproxylics (those dependent on dead wood) (Table 3.1). Beetle species
present in several functional groups (e.g., Stenurella melanura, whose larvae develop in rotten wood

and adults feed on pollen and nectar) were considered in each of the respective functional groups.

To assess horizontal stand structure, the aggregation index R of Clark and Evans (1954) was
calculated for the spatial distribution of live trees within each plot, using the Cumulative Distribution
Function method (Baddeley et al. 2014) to correct for edge effects. Values of R > 1 indicate a
regular/dispersed distribution relative to random, while values of R < 1 suggest clustering of the trees
on the plot relative to random. The mean tree height and the range between the first (Q;) and the
third (Qz) quartile of tree heights per plot were calculated to analyze differences in vertical stand
structure among the three successional stages. The cover of vegetation layers, given as percentage,

was transformed with arc-sine square-root transformation before analysis (Sokal and Rohlf 1995).

The assumption of independence between the three succession stages and each of the structural
response variables was assessed by means of resampling-based multiple testing (Westfall and Young,
1993). The p-values obtained by this procedure are adjusted for multiple comparisons utilizing a

step-down max-T approach (Algorithm 2.8 in Westfall and Young, 1993). For each response variable,
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a post-hoc test (Tukey all-pair comparisons) was applied additionally in order to assess the

differences of the rank-transformed response variables between each pair of categories.

In order to use the same diversity measure for trap data (faunistic species groups) as for mapping
data (vascular plants and wood-decaying fungi), species densities, which are the number of species
per specified collection unit (here: study plot) (Magurran 2004), were used as a measure of alpha
diversity in this study. Species densities, being count data, were tested with quasi-poisson models
and a post-hoc test for differences among the successional stages, altitudinal zones and aspects. In a
parallel analysis, we standardized the number of species observed to the number of individuals (for
the abundance dataset of fauna), respectively records (for the presence-absence dataset of flora and
fungi), sampled, using rarified species accumulation curves (Gotelli and Colwell 2001). We also
calculated the inverse Simpson index (1/D) following Jost (2006), and compared it between the three
successional stages; those results are not shown as they did not differ substantially from the analysis
of species densities. Associations between structural, floristic, faunistic and fungal attributes were

analyzed by calculation of Spearman’s rank correlation coefficients (Sokal and Rohlf 1995).

To detect and describe associations between individual species and specific successional stage(s) an
Indicator Species Analysis (Dufréne and Legendre 1997) was calculated for all species of flora, fauna
and fungi. This method produces an indicator value (1V) for each species by combining information
on the concentration of species abundance in a particular stage and the constancy of occurrence of a
species in a particular stage. Constancy describes the ratio of plots where the species is present;
abundance depicts the sum of individuals (for fauna und fungi), or the area covered in m” for flora
(calculated from the mean value of the Braun-Blanquet cover classes) of plots of a given successional
stage. Indicator values were computed for each species in each stage and tested for statistical
significance via 10,000 permutations. Species composition of vascular plants was analyzed
additionally by calculating mean cover-weighted indicator values of light (L) and nutrients (N) per
plot (Ellenberg and Leuschner 2010) and by evaluating the proportion of the plot area covered by
plant species of different forest habitats (closed forest, forest gaps and edges, open area; Schmidt et

al. 2011).

All statistical calculations were performed in statistical framework R 3.1.0 using the add-on packages
“vegan” (for community ecology analyses; Oksanen et al. 2012), “multcomp” (for general parametric
modeling; Hothorn et al. 2013), “spatstat” (for spatial point pattern analysis; Baddeley et al. 2014),
“indicspecies” (for statistical analysis of relationship between species and groups of sites; De Caceres
and Jansen 2014) and “coin” (for permutation tests; Hothorn et al. 2014). The level of significance for

all statistical inferences was defined with a < 0.05.
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Results

In total we identified 587 species of arthropods and mollusks (23,944 specimens), 262 species of

wood-decaying fungi (1,317 records) and 326 vascular plant species (5,444 records, Table 3.1).

Table 3.1 Studied species groups within the observed functional groups with species density and abundance.

Species density is the number of species, and abundance is the total number of individuals detected across

the study for fauna and fungi, and the number of records for flora.

Tabelle 3.1 Untersuchte Artengruppen innerhalb der funktionellen Gruppen mit Artenzahlen und

Abundanzen. Species density gibt die Anzahl an Arten wider, abundances stellt die Anzahl der Individuen (von

Tieren und Pilzen) bzw. Kartierungen (von Pflanzen) dar, die innerhalb dieser Studie erfasst wurden.

Functional group Species group Species density Abundance
autotrophs herb layer 287 4,627
shrub layer 20 412
tree layer 19 405
epigeics epigeic beetles 108 6,260
spiders 129 3,919
mollusks 47 2,152
springtails 21 6,872
phytophagous phytophagous beetles 104 2,477
true bugs 24 131
pollinators pollinating beetles 37 244
pollinating Aculeata 28 124
saproxylics saproxylic beetles of early decay stages 49 1,516
saproxylic beetles of advanced decay stages 91 526
wood-decaying fungi 262 1,317
Stand structure

Most metrics of stand structure changed significantly with beetle disturbance, but then stayed at
similar levels over the first 25 years of succession (Table 3.2). Solar radiation to the ground, live tree
stand volume, horizontal stand heterogeneity (Clark and Evan aggregation index), vertical stand
heterogeneity (tree height distribution) and herb cover differed significantly between the mature
stand and the two early-successional stages. Shrub coverage did not differ between mature forests
and the initial early-seral stage, but was significantly higher in the advanced early-seral stage. Tree
cover remained lower than that of mature stands even after multiple decades since outbreak. Stands
affected by bark beetles had lower stand volume and more uniform vertical stand structure than the

mature plots, but had significantly higher direct radiation at the forest floor, dead wood volume and
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horizontal heterogeneity (Table 3.2). All three successional stages indicated clustering of the trees on
the plot with values of R < 1, but the clustering was significantly more evident in the post-disturbance

stages compared to the mature forests.

The initial early-seral stage was characterized by an abundance of relatively sound (fresh) dead
wood, advanced early-seral stage stands contained mainly well decayed wood, and mature forests
contained the most even distribution of all stages of decay (albeit with much lower volumes)
(Table 3.2). Relative direct radiation to the ground was positively correlated to dead wood volume
(Spearman rank correlation index 0.69, p = 0.000) and the cover and height of herbs and shrubs
(Table 3.3), but negatively correlated to live tree stand volume (-0.79, p = 0.000), Clark and Evans
aggregation index R (-0.53, p = 0.003) and tree height (-0.46, p = 0.01). The cover of the tree layer
was strongly linked with other attributes expected to influence habitat conditions. We found
negative correlations between tree cover and the amount of direct radiation to the ground (-0.66, p =
0.000), herb cover (-0.4, p = 0.029), and understory vegetation height (-0.44, p = 0.016), but a

positive correlation with the ground coverage of litter (0.49, p = 0.006).

Autotrophs

Several characteristics of the vascular plant community changed with disturbance and continued to
diverge from, rather than return toward, those of mature forests over the first 25 years after beetle
outbreak (Fig. 3.3). In post-disturbance stands, the species density of the herb layer was higher than
on the mature plots. Species density of shrub species did not differ between mature forests and the
initial early-seral stage, but was significantly higher in the advanced early-seral stage (Fig. 3.3). Also
the mean cover of insect-pollinated plant species was significantly higher in the advanced early-seral
stage, compared to the mature spruce forests (data not shown). Tree species density was very low
(median = 2) and did not differ significantly among the successional species (Fig. 3.3). Rarefaction
curves indicate that the number of plant species represented by a given number of individuals was
initially unchanged by beetle outbreak, but later increased by the advanced early-seral stage to

greater than either of the other two conditions (Fig. 3.4).

Elevation or aspect did not change the overall pattern of species density of autotrophs across
successional stages. Similarly, species density did not differ significantly between north- and south-
facing slopes. Significantly higher species densities occurred, however, on high montane sites

(median = 83 species) compared to montane sites (median = 70 species).
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Fig. 3.3 Species density of functional species groups in the three successional stages (Initial ES: Initial early-

seral, Adv. ES: Advanced early-seral). Different letters above the boxplots indicate significant differences.

Abb. 3.3 Artenzahlen der funktionellen Artengruppen in den drei Entwicklungsstadien (Mature:
Fichtenaltbestand, Initial ES: beginnende Sukzession, Adv. ES: fortschreitende Sukzession). Unterschiedliche

Kleinbuchstaben oberhalb der Boxplots kennzeichnen signifikante Unterschiede.

The species composition of vascular plants shifted towards assemblages preferring more nutrient-
rich site conditions during the first 25 years of post-disturbance succession. The cover-weighted
mean Ellenberg-indicator-value for nutrients (N) showed significantly higher numbers on the
advanced early-seral plots (median (sd) = 5.4 (0.94)) than on the mature plots (4.2 (0.79)), with the
initial early-seral plots being in the middle without significant differences (4.8 (0.92)). Mean light-
indicator values did not differ among the three stages (data not shown). However, the mean area

covered with plant species commonly associated with forest gaps and forest edges (according to the
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list of forest species of Schmidt et al. (2011)) was significantly different between the different stand
types, shifting from 5 % (sd = 3.78) in the mature stage to significantly higher in the initial (13 %
(8.33)) and the advanced early-seral stands (19.5 % (12.60)). Similarly, the indicator species analyses
revealed more nutrient and light demanding indicator species of autotrophs in the post-disturbance
stages, compared to the mature forest stands, combined with an overall increase in the number of
indicator species detected with ongoing succession (Table 3.4). No significant differences appeared in

the number of red-listed plant species present on the plots of the three successional stages (data not

shown).

o |Fauna o |Fungi o |Flora

3 g g

c — Mature

Do | o | Initial early-seral o |

_‘g ® @ —— Advanced early-seral @
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Fig. 3.4 Rarefaction curves of fauna (combined studied functional groups), fungi and flora. Dotted lines
indicate upper and lower bound of confidence interval. Curves of fauna are based on abundances; curves of

fungi & flora are generated with presence-absence data.

Abb. 3.4 Arten-Akkumulationskurven von Tieren (Kombination der untersuchten funktionellen Gruppen),
Pilzen und Pflanzen. Die gestrichelten Linien kennzeichnen die untere und obere Grenze des
Konfidenzintervalls. Die Kurven der Tiere basieren auf Abundanzdaten, die Kurven von Pilzen und Pflanzen

auf Prasenz-Absenz-Daten.

Fauna and Fungi

Fauna and fungi showed variable trends with successional stage. Most epigeic species groups did not
show significant differences in species density among the three successional stages. However, the
highest species density of springtails (Collembola) was found on the initial early-seral plots (Fig. 3.3).
For phytophagous species and pollinators, we found a significant increase in species densities from
mature to both the early-successional stages for true bugs (Heteroptera), pollinating beetles and
pollinating bees and wasps (Aculeata; Fig. 3.3). Species density of all studied groups of saproxylics,
including fungi, tended to peak during the initial early-seral phase, but only the saproxylic beetles

(Coleoptera) that prefer relatively undecayed dead wood showed significant differences (Fig 3.3).
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The indicator species analysis revealed a preference of the majority of saproxylic indicator species to
the initial early-seral stage, but for the epigaic and pollinating indicator species to the advanced
early-seral stage. The few indicator species of the phytophagous were largely evenly distributed
among the successional stages (Table 3.4). Rarefaction curves indicated a minor decrease in overall
fauna species per number of individuals in the initial early-seral phase, followed by a significant
increase in advanced early-seral stands relative to both other conditions (Fig. 3.4). The rarefaction
response for fungi was largely the same across successional stages (Fig. 3.4). There were no
significant differences in species density of functional groups between montane and high montane
elevations, nor between north- and south-facing slopes; elevation or aspect also did not change the
shape of the species density trend among the successional stages. None of the functional groups of
faunistic and fungal species showed significant differences in the presence of red-listed species

among the different successional stages (data not shown).

Interactions between forest structure, vascular plants and functional groups of fauna and fungi

Spearman rank correlations between structural attributes and functional groups showed significant
positive relationships between direct radiation to the ground and the species density of
phytophagous and pollinating species (Table 3.3). Measures of horizontal and vertical stand structure
(Clark & Evans R and tree height distribution) did not show significant correlations to species
densities of the functional groups (data not shown). Likewise, no significant correlation was apparent
between the species density of autotrophs and those of the phytophagous species groups. However,
the true bugs, pollinating beetles, bees and wasps showed significant positive correlations with the
cover and height of the herb layer. Significant negative correlation coefficients occurred between the

epigeic springtails and shrub cover and height of vascular plants (Table 3.3).

Discussion

This study of bark beetle-induced forest succession showed a clear change in forest structural
heterogeneity following severe outbreaks — most prominently in reduced cover and more clustered
patterning of live trees, increased light availability at the surface, increased cover of shrubs and
herbs, and high volume of dead wood. Perhaps most notably, most of these structural changes were
not ephemeral after outbreaks; rather, they remained high or even higher after multiple decades of
succession, suggesting persistence of early-seral heterogeneity well into succession. The data largely
support the alternative hypothesis of prolonged development of early-seral diversity during an
extended open-canopy period. Biodiversity as measured by species density showed variable
responses to early-seral conditions depending on species and functional group, but for some of the

most responsive groups (e.g., pollinators and insect-pollinated plants), the timeframe over which
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increases occurred tended to be on the order of decades rather than years. These findings suggest
that a structurally complex phase prior to tree canopy closure can be a multi-decade period, and that
this extended period of open conditions allows for full development of early-seral diversity and
ecosystem function. In the following sections we discuss the responses of different functional groups
among the successional stages, and then synthesize these with observed structural changes and

implications for ecosystem development.

Increasing diversity of vascular plants

Summed across all vegetation layers, these data showed a significant increase in species density of
vascular plants during the first 25 years of bark beetle-induced forest succession, and a change in the
species composition towards light- and nitrogen-demanding plant species (Fig. 3.4, Table 3.4). It is
known that the species density of ground vegetation can increase with increasing light conditions
(Ammer 1996) and that the improved light availability in the early-seral stage promotes light-

demanding species (Lehnert et al. 2013).

Even small-scale disturbances causing only minor changes in light and soil conditions can result in
considerable changes in ground-layer vegetation in mountain spruce forests (Holeska 2003).
Increased mineralization rates during the first years after bark beetle-induced spruce dieback locally
increase nitrogen (NOjs) release (Huber 2005), which in turn promotes nitrophilous plant species
(depending, in part, on soil pH; Sayer and Reif 1998, Ewald et al. 2011). Other studies have shown
that the presence of soil-surface disturbances, such as pit-and-mound topography created by
uprooted trees, may be even more important in creating diverse microsites for vegetation
establishment and growth (Kupferschmid Albisetti 2003, Ewald et al. 2011, Fischer and Fischer 2012,
Fischer et al. 2012).

Differences among successional changes might have been even more pronounced in this study, if the
percent cover of plant species were mapped on the plots, instead of the cover-abundance scores of
the Braun-Blanquet classification. Mapping the true percent cover of all individual plant species on
0.05 ha large study plots is, however, prone to estimation errors. For this reason, the more

conservative method of the Braun-Blanquet classification was applied.
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Weak response of epigeic insects

Our hypothesis that epigeic species density would increase in early-seral stands relative to mature
forests was largely unsupported. The diversity of epigeic beetles tended to peak in the initial early-
seral stage, but the differences were not statistically significant. Kenter et al. (1998) found higher
species densities and abundances of epigeic beetles (Carabidae and Staphilinidae) on windthrown

sites, due to higher structural diversity compared to adjacent mature spruce stands.

Species and specimen numbers declined with increasing cover of vegetation and successional
development of plant species composition (Kenter et al. 1998), with the Carabidae returning almost
completely to composition characteristics of an undisturbed community within six years (Fischer et

al. 1998).

Species density of spider assemblages is known to increase with decreasing tree canopy cover
(Vierling et al. 2011), but increasing plant species density (Mrzljak and Wiegleb 2000). Both
conditions (low tree cover and high plant diversity) can be found in our early-seral stages. Although
we observed a trend of increasing species density of spiders over early succession, this trend was not

significant.

Attributes known to positively affect species density of mollusks include temperature, tree age and
canopy height, dead wood of advanced decay and the presence of wood-decaying fungi, density of
plant species and habitat structure (Barker and Mayhill 1999, Aubry 2005, Miiller et al. 2005, 2009,
Rieger et al. 2010). While our mature spruce stands are represented by greater tree ages and canopy
heights, but lower dead wood volumes and plant species density, the early-seral stages show the
opposite conditions (see Table 3.2 and Fig. 3.3). This might explain why no significant differences in
mollusk species density can be found in our study. It is, however, consistent with results from
calcareous windthrown sites in Southwestern Germany, where no differences in species density of
mollusks among the disturbed sites and adjacent mature spruce forests were observed (Spelda et al.

1998).

Springtails have been shown to positively respond to inputs of dead wood and litter (Ulyshen et al.
2011), but might also benefit from a richer herb layer (Salamon et al. 2008). In our study the species
density of springtails peaked in initial early-seral stands, which are characterized by higher volume of
dead wood and litter needle-fall of the dead spruce trees. The increasing height of the ground
vegetation is, however, negatively correlated with the species density of springtails (see Table 3.3)
and might be, together with the diminished amount of coniferous litter, an explanation for the

decline of the species density of springtails in the advanced early-seral stage.
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Increases in phytophagous and pollinating species

Phytophagous species density remained similarly diverse in the initial early-seral stage relative to
mature forests, and then increased to the highest level in advanced early-seral conditions. The
preference of pollinators for the advanced early-seral stage was shown by both an increase in species
density and a majority of indicator species (Fig. 3.3, Table 3.4). Of the studied functional groups in
our study, phytophagous and pollinating species were among the main positive responses following
spruce overstory dieback. This trend is likely associated with high ecosystem-averaged specific leaf
area (SLA) that can develop in early-seral communities due to co-dominance of broadleaf and conifer
species, which in turn can support more secondary production by consumers (Campbell and Donato
2014). This relationship between primary and secondary ecosystem production is also evident in the
parallel increases in pollinators and insect-pollinated plant species. In addition, interior forest edges
as created by bark beetle gaps are known hotspots of insect biodiversity, including beetles, true bugs,
Aculeata and lacewings (Miller et al. 2007). The improved light availability favors light-demanding

plant species alongside insect species of various taxa and life histories (Lehnert et al. 2013).

Short-term window for saproxylic species

The increasing amount of spruce dead wood and the opening of the canopy by bark beetles have
positive effects on the abundance of host-generalist and conifer-specialist guilds of saproxylic
beetles, among them red-list species (Muller et al. 2008, 2010). Due to decreasing amounts of
nutrients in decaying woody debris, the attractiveness of dead wood (especially coniferous wood;
Saint-German et al. 2007) to saproxylic beetles decreases over time (Kopf and Funke 1998).
Consistent with these previous studies, we found the highest numbers of saproxylic beetles
preferring wood of early decay stages in the initial early-seral stage following the availability of fresh
dead wood. By the advanced early-seral stage, dead wood has further decayed beyond the habitat
suitability for those species, but probably not conceivably enough for those beetles depending on

dead wood of advanced decay stages.

Species density of wood-decaying fungi is known to increase with the amount and diversity of coarse
woody debris (Sippola et al. 2004, Kiffer and Senn-Irlet 2005, Lonsdale et al. 2008, Bassler et al.
2012). Studies on windthrow areas in Southwestern Germany (Honold and Oberwinkler 1998, 1999)
revealed that only combined methods such as mapping fruiting bodies while also extracting and
cultivating wooden samples for species identification over several years will reliably detect an
increase of species density over succession. Their results could not be achieved by only evaluating
fruiting bodies and may explain why we could not find differences between successional stages in

fungal diversity. Being strongly weather-dependent, it is likely that the majority of fungal species
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colonizing dead wood did not build fruiting bodies during the survey period. The non-saturating
rarified species accumulation curves (Fig. 3.4) suggest that the sampling effort undertaken did not

yet cover the whole of the fungal community in the present spruce forest ecosystems.

Relation between faunal and floristic diversity

Results from this study demonstrate some of the key linkages between floristic and faunal diversity
in post-disturbance ecosystems. Herbaceous layers are important to ecosystem functioning (e.g., for
nutrient cycling and energy flow; Roberts 2004), and their rapid appearance after disturbances
(Halpern 1989) can catalyze biological activity early in succession, resulting in organic matter
turnover and mixing with the mineral soil fraction (LUscher 2002). Additionally, increased diversity of
resources (e.g., vascular plants) can support an increased diversity of fauna (e.g., phytophagous
consumers; Siemann et al. 1998). Our findings for phytophagous species, whose species density
increased with that of the herb layer, support this theory. The density of phytophagous species was,
however, influenced more by phytomass (measured as mean cover and height of the herb layer)
rather than by plant diversity — perhaps due to the high SLA and primary-secondary production chain
of early-seral stands, as described by Campbell and Donato (2014). Another key relationship between
flora and fauna involves pollination: the majority of the shrub species present in our study are insect-
pollinated species (e.g., Lonicera spp., Sambucus spp.), and the positive link between increased shrub
diversity and increased diversity of pollinators illustrates a key mechanism that underpins diverse

food webs in well-developed early-seral vegetation (i.e., the advanced early-seral stage).

Development and persistence of biodiversity and structural complexity

This chronosequence spanning the first twenty-five years of succession after bark beetle disturbance
shows that various functional groups respond differently to structural changes of the forest. While
some groups showed no response to disturbance at all, for others diversity and/or abundance
peaked in the initial early-seral phase relative to mature forests then decreased within 25 years,
while others continued to increase during the first 25 years of succession. Faunal groups that peaked
in species density during the first years were all related to coniferous litter or fresh dead wood and
likely benefited from direct inputs from dying trees. Faunal groups that continued increasing for
multiple decades included phytophagous and pollinating species that benefited from increasingly
abundant and diverse shrub and herb vegetation that developed over time. We note that our
sampling effort did not lead to saturation of the rarified species accumulation curves (especially not
for fungi), probably due to the generally high gamma diversity in the National Park area (Falkner
1997). Nevertheless, the significantly distinct shapes of the rarefaction curves validate that the

higher species densities of fauna (accumulated over all studied functional groups) and flora were not
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biased by unequal numbers of specimens collected. Expanding the study to other species groups of
producers (e.g., bryophytes or lichens) and consumers (e.g., birds or small mammals) would have
offered a more comprehensive picture of the relationship among forest structure and species

density, but these were beyond the resources and scope of the current study.

A principal aim of this study was to evaluate the degree to which the diverse structure and function,
for which early-seral forest ecosystems are now recognized (Swanson et al. 2011), may persist
beyond the first decade after disturbance. The main hypothesized driver of such persistence is
delayed canopy closure of the tree layer, which would allow greater surface light availability, co-
dominance of diverse life forms, and continued structural complexity farther into succession (Donato
et al. 2012). Norway spruce forests present an especially interesting test of this theory, because
stand re-establishment is driven by an advance regeneration layer of spruce, which is often abundant
in these forests and is left intact by bark beetles (e.g., Wild et al. 2014). With this head start, the tree
canopy could conceivably close much faster than in other systems or disturbances (e.g., fire) that can
be characterized by protracted tree establishment (e.g., Freund et al. 2014). Despite this, we found
that several indicators of early-seral structural heterogeneity persisted into the third decade after
canopy-removing disturbance. Relative to mature forests, tree cover remained low and spatially
clustered (i.e., leaving more gaps), light penetration to the understory remained greater, diversity
and abundance of shrubs and herbs had become higher, and dead wood was still abundant. Taken
together, these patterns indicate that a structurally complex early-seral period can last for several
decades, even in systems driven by advance regeneration. The fact that some faunal groups
paralleled these patterns suggests that persistent structural complexity indeed supports related

aspects of biodiversity (e.g., Tews et al. 2004, McElhinny et al. 2005).

A remaining question is how much longer these open-canopy conditions may continue into the
middle stages of succession and beyond. The stands we studied could represent analogous precocity,
such that impending canopy closure will reduce structural heterogeneity for a period (like the mature
stands we sampled) until analogous complexity eventually reappears in an old-growth stage
following canopy self-thinning; or they could represent homologous precocity if canopy closure is
spatially variable and structural complexity is maintained throughout succession (Donato et al. 2012).
The fact that stand structure at 25 years was still diverging from, or at least not converging with,
mature forest structure suggests the possibility for a more open-canopy pathway that could maintain
structural complexity. Nevertheless, our chronosequence was necessarily restricted to the first 25
years following outbreaks, as no unmanaged mid-seral stages were available to sample. Thus it will
be essential to survey such middle stages in future studies, especially the relative frequency, timing,

and structural influence of tree canopy closure among naturally disturbed and unmanaged sites.
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Management implications

Where conservation of biodiversity is a prime management objective, the “benign neglect strategy”
(Mduller et al. 2010) —i.e., no intervention after bark beetle outbreaks — can be an effective approach
to maintaining diverse forest structures on a large scale, supporting habitat heterogeneity and
subsequently biodiversity. As shown in this study in Berchtesgaden National Park, uncontrolled bark
beetle infestations shifted previously human influenced, far-from-nature spruce forests into closer-
to-nature forest structures within a very short time span. These examples demonstrate the
conservation potential of a benign-neglect strategy to transfer anthropogenic forests into a more
close-to-nature state (e.g., concerning tree species composition and dead wood resources).
Furthermore, strict large-scale nature reserves such as national parks, in which such natural
processes are encouraged to operate, can be of high conservation value even in cultural landscapes

like Central Europe when the conditions of forests before park establishment are not close-to-nature.

Results from this study suggest there are benefits to management measures that support the
structures we quantified, at both stand and landscape scales, as far as economically feasible. Forest
management could enhance biodiversity by at least partly retaining (the best undebarked) dead
wood to support saproxylic species or by delaying planting of disturbed or logged forest sites. These
measures would lengthen regeneration periods for climax tree species to support the variety of
species preferring more open habitat conditions, and increase forest stand heterogeneity over time
and space. This might be especially applicable for remote mountain forests, where wood production
is often not the main objective and management activities can be costly, but heterogeneous and

diverse forest stands are a prime objective.

Finally, natural disturbances and succession also may play a role in managed forests. Silvicultural
systems should be considered that identify and determine areas in which natural disturbances (e.g.,
bark beetle, windthrow events) enhance forest functions and benefits (e.g., higher biodiversity) with

minimal or manageable effects on neighboring commercial woodlands.
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Abstract

Questions: Following disturbances, early-seral stages of forests provide a variety of structures and
habitats. Whether this variety of structures is a short-term phenomenon or influences forest
succession for several decades or even longer is not known. We tested the hypotheses that after
spruce dieback induced by bark beetle infestation, a high spatial heterogeneity of stand structures on
the landscape scale will persist in advanced early-seral stages and that diversity measures of different

species groups and trophic levels will reflect this heterogeneity.

Location: Berchtesgaden National Park, Bavaria, south-eastern Germany

Methods: We assessed alpha and beta diversity of forest stands by analysing stand structure and
species composition, phylogenetic diversity and functional diversity of vascular plants, wood-
inhabiting fungi and saproxylic beetles on a chronosequence of unmanaged, montane/high-montane
forests consisting of mature undisturbed spruce stands, stands belonging to an initial early-seral

stage and an stands in an advanced early-seral stage.

Results: The stands of the advanced early-seral stage were characterized by a high spatial
heterogeneity of structural attributes such as crown cover, regeneration density and spatial
distribution of tree bole location. Thereby they resembled the hypothesized complex early-seral
forest. During succession, both beta diversity of species composition and phylogenetic beta diversity
of saproxylic beetles increased, whereas the species composition of wood-inhabiting fungi changed
only slightly and beta diversity decreased. Although alpha diversity of vascular plants was highest in
the advanced early-seral stage, heterogenization of stand structures did not lead to significant
changes in species composition or beta diversity at the landscape scale. The mosaic of the three
successional stages led to gamma diversity values of the study area exceeding those of the single

stages for fungi and beetles, but not for plants.

Conclusions: Our findings support the hypothesis of continuing structural heterogeneity in advanced
early-seral stages at local and regional scales and indicate that this spatial diversity might shape
unmanaged mountain forests — at least at higher altitudes — even longer than the studied two
decades. Successional patterns of species groups colonizing the stand habitats did not follow

patterns of structural elements uniformly, but correlated differently with single structural attributes.

Keywords Early-seral ecosystems; Natural disturbances; Beta diversity; Structural heterogeneity;
Phylogenetic diversity; Functional diversity; Vascular plants; Wood-inhabiting fungi; Saproxylic

beetles; Northern Limestone Alps; Berchtesgaden National Park
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Zusammenfassung

Fragen: Frihsukzessionale Stadien nach natirlichen Stérungen kénnen durch eine Vielfalt an
verschiedenen Strukturen und Habitaten gepragt sein. Es ist allerdings noch unklar, ob es sich bei
dieser Strukturvielfalt um ein temporares Phianomen handelt, oder ob die Vielfalt mehrere
Jahrzehnte Uberdauern und evtl. noch langerfristig die weitere Walddynamik prdagen wird. Nach
unserer Hypothese werden auch die Bestandesstrukturen eines fortgeschrittenen frihsukzessionalen
Stadiums nach grof3flachigem Borkenkaferbefall noch durch eine hohe rdumliche Heterogenitat auf
Landschaftsebene gepragt sein, und Diversitatsmalie verschiedener Artengruppen und Trophiestufen

werden diese raumliche Strukturheterogenitat widerspiegeln.
Untersuchungsgebiet: Nationalpark Berchtesgaden, Bayern, Stidost-Deutschland

Methoden: Analyse von Alpha- und Beta-Diversitat von raumlicher Bestandesstruktur und
Artenzusammensetzung, phylogenetischer und funktioneller Vielfalt von Gefallpflanzen,
totholzbesiedelnden Pilzen und totholzbesiedelnden Kafern anhand einer unechten Zeitreihe
(chronosequence) von Fichtenaltbestdanden (ber das beginnende zum fortgeschrittenen

friihsukzessionalen Stadium in unbewirtschafteten montanen/hochmontanen Bergwiéldern.

Ergebnisse: Das fortgeschrittene friihsukzessionale Stadium war durch eine groRe rdaumliche
Heterogenitit der Strukturmerkmale, wie Uberschirmungsgrad, Jungwuchsdichten und rdumliche
Stammverteilung gepragt und &hnelte damit den in der Hypothese erwarteten komplexen
frihsukzessionalen Waldern. Wahrend die totholzbesiedelnden Kafer vergleichbar, mit einer
Anderung und Ausweitung der Artenzusammensetzung und einer zunehmenden Beta-Diversitit im
Verlauf der Sukzession reagierten, spiegelten die totholzbesiedelnden Pilze die Verdnderungen zwar
durch eine partielle Verschiebung der Artenzusammensetzung wider, zeigten aber Uberwiegend
abnehmende Beta-Diversitats-Werte. Die Gefdllpflanzen wiesen die hdchste Alpha-Diversitat im
fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadium auf. Die raumliche Heterogenisierung der
Bestandesstrukturen  fiihrte  jedoch  nicht zu  signifikanten  Verdnderungen  von
Artenzusammensetzung oder Beta-Diversitat auf Landschaftsebene. Das raumliche Mosaik der drei
Sukzessionsstadien im Untersuchungsgebiet fihrte fiir die totholzbesiedelnden Pilze und Kafer zu

einer Gamma-Diversitat, die jene der einzelnen Sukzessionsstadien tbertraf.

Schlussfolgerung: Die Ergebnisse unterstiitzen die Hypothese einer anhaltenden strukturellen
Heterogenitat im fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadium auf lokaler und regionaler Ebene und
liefern Hinweise, dass diese raumliche Diversitat die Entwicklung der unbewirtschafteten Bergwalder

— zumindest in hoheren Lagen — noch deutlich Gber die untersuchten zwei Jahrzehnte hinaus pragen
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wird. Die diese Habitate nutzenden Artengruppen spiegelten diese Entwicklung nicht einheitlich
wider, sondern wiesen unterschiedlich starke Korrelationen zu den verschieden Strukturelementen

auf.

Schlagworter Frithsukzessionale Okosysteme; Natiirliche Stérungen; Beta-Diversitat; Strukturelle
Heterogenitat; Phylogenetische Vielfalt; Funktionelle Vielfalt; GefalRpflanzen; Totholzbesiedelnde

Pilze; Totholzbesiedelnde Kafer; Nordliche Kalkalpen; Nationalpark Berchtesgaden

Nomenclature Wisskirchen & Haeupler (1998) for vascular plants, MycoBank Database for wood-
inhabiting fungi (http://www.mycobank.org/, assessed on 20 January 2016), Schmidl & BuRler (2004)

for saproxylic beetles.

Abbreviations NMDS = Non-metric multidimensional scaling, R = R aggregation index of Clark &

Evans (1954).
Introduction

Early successional stages following large-scale forest disturbances, such as wild fires, insect
infestations and storms, have been recently recognized as valuable phases of forest biodiversity
(Swanson et al. 2011, 2014, Donato et al. 2012, Beudert et al. 2015). Compared to mature pre-
disturbance stands, early-seral stands considerably differ in biotic and abiotic stand conditions. For
example higher solar radiation at ground level, more extreme temperatures and accelerated nutrient
fluxes in the soil were reported (Sousa 1984, Roberts 2004, Swanson et al. 2011). The structural
diversity of these stands is determined by legacies from the pre-disturbance phase that include dead
wood and co-dominating diverse vegetation such as herbs, shrubs and trees (Zenner 2005, Swanson

et al. 2011, 2014).

Early-seral stands not only have an increased structural heterogeneity but also show an increased
species diversity (Bouget & Duelli 2004, Campbell & Donato 2014, Swanson 2014, Beudert et al.
2015). The latter finding may at least be partly explained by the habitat heterogeneity hypothesis,
which states that habitat heterogeneity is positively correlated with species diversity (e.g. Tews et al.
2004, McElhinny et al. 2005, Stein et al. 2014). The greater diversity in early-seral stands compared
to that of mature pre-disturbed forest stands has most often been observed as an increase in species
density or species richness at the alpha-diversity level, which indicates improved conditions for the
surveyed species on a temporal scale (Bouget & Duelli 2004, Miller et al. 2008, Campbell & Donato
2014). In our earlier investigation of the 20-year development of various functional groups of flora,
fauna and fungi after a bark beetle-induced spruce dieback, we found a significant increase in species

density at the alpha-diversity level over time — especially of taxa dependent on light, nutrients or
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dead wood (Winter et al. 2015a). At the same time, structural attributes and regeneration densities
varied greatly among plots of the same successional stage (Winter et al. 2015b), as did diversity
attributes (Winter et al. 2015a). This within-stage variation, as a measure of beta diversity, i.e. spatial
heterogeneity on a landscape scale, is regarded as a key attribute that drives further regional

successional patterns (Donato et al. 2012).

Donato et al. (2012) hypothesized that the rate and pattern of tree canopy closure following stand-
replacing disturbances determine the direction of further forest succession: (i) dense and
synchronous tree establishment truncates the diverse early-seral phase quickly (conventional
pathway), (ii) sparse or protracted tree establishment allows structurally diverse conditions to
develop (analogous precocity pathway due to certain structural similarities to old forests), and (iii)
lack of tree canopy closure causes this diversity to persist throughout succession to the old-growth
stage (homologous precocity pathway). An understanding of successional patterns and possible
alternative pathways that determine the occurrence and longevity of an early-seral phase after a
natural forest disturbance is crucial for conservation management of naturally disturbed forests. The
capacity of species to survive in communities within a given environment is defined to a large extent
by traits inherited through the evolution of lineages (Graham et al. 2009, Ndiribe et al. 2014). The
analysis of functional and phylogenetic structures of species assemblages thus provides a method to

test the diversity of structural attributes used by the species groups studied (Cadotte et al. 2011).

This study focuses on the change in beta diversity of vascular plants, wood-inhabiting fungi and
saproxylic beetles after canopy opening caused by bark beetle outbreaks in the alpine Berchtesgaden
National Park, Germany. We assessed stand structure, species composition, phylogenetic and
functional diversity of species assemblages in mature spruce forests (no or only endemic beetle
activity), initial early-seral vegetation (~3 years after severe bark beetle outbreak) and advanced
early-seral vegetation (~20 years after severe bark beetle outbreak) in unmanaged montane and high
montane forests. As members of different trophic levels the three investigated taxonomic groups are
expected to react variously on the stand-replacing disturbance: while vascular plants as primary
producers respond mainly on the evolved gap conditions with e.g., increased light availability
(Ammer 1996, Lehnert et al. 2013, Winter et al. 2015a), saproxylic fungi as decomposers and
saproxylic beetles who predominantly act as consumers benefit primarily of the dead wood legacies
of the preceding spruce stand (Saint-Germain et al. 2007, Miiller et al. 2008, 2010, Bassler et al.
2012, Winter et al. 2015a). The analysis of the selected species groups, driving mayor ecosystem
functions, together with the stand structural attributes is assumed to enable a comprehensive insight
into the ecology of early-seral stages and successional pathways. We expected that the bark beetle-

induced spruce dieback would lead to heterogenization of spatial stand structure on local and
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landscape scale and that intensified competition would increase beta diversity of species
composition as well as phylogenetic and functional characteristics in the initial early-seral stage. We
expected that this increased beta diversity of structure and species would still persist in an advanced
early-seral stage (Fig. 4.1). Such a pattern could indicate a continuity of spatial diversity in the
advanced early-seral stage on a landscape scale, which would support the homologous precocity
pathway hypothesized by Donato et al. (2012) and would point to the importance of this stage for
maintaining species biodiversity in forest ecosystems. Additionally we expected a high species
gamma diversity when combining the three successional stages, representing a heterogeneous

mosaic of different structures in the study area.

Studied components

Crown cover

Regeneration density

Spatial tree distribution (R)

Tree species composition, volume,
height and decay stage of dead wood

Structure

Plants

Species compaosition
Phylogenetic diversity
Functional diversity

B-Diversity

Fungi

Species composition
Phylogenetic diversity
Functional diversity

Species composition
Phylogenetic diversity
. Functional diversity

Beetles

Mature Initial ES Adv. ES
—

Bark beetle-induced succession

Fig. 4.1 Hypothesized changes in beta diversity of stand structural elements, vascular plants, wood-inhabiting
fungi and saproxylic beetles at three stages of bark beetle-induced forest succession. Mature: mature spruce
forest, Initial ES: initial early-seral stage, Adv. ES: advanced early-seral stage. Beta diversity is defined in this
study as heterogeneity (calculated as mean pairwise distance) among plots of the same successional stage on

landscape scale and can therefore be a measure of structures as well as of species.

Abb. 4.1 Erwartete Verdnderungen der Beta-Diversitdt von Bestandesstrukturen, Gefdlpflanzen und
totholzbesiedelnden Pilzen und totholzbesiedelnden Kafern im Verlauf der von Borkenkdferbefall
beeinflussten Waldsukzession. Mature: Fichtenaltbestand, Initial ES: beginnende Sukzession, Adv. ES:
fortschreitende Sukzession. Beta-Diversitdt wird in dieser Studie als Heterogenitat zwischen den Probeflachen
eines Sukzessionsstadiums auf Landschaftsebene verstanden und als mittlere paarweise Distanz berechnet.

Es ist damit sowohl ein MaR fir die rdaumliche Heterogenitdt von Strukturen als auch von

Artengemeinschaften.
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Materials and methods

Study area

Berchtesgaden National Park, founded in 1978, is located in south-eastern Germany in the Northern
Limestone Alps and covers an area of 20 800 ha (Fig. 4.2) with an altitudinal gradient from 603 to
2713 m a.s.l. (Nationalpark Berchtesgaden 2001). The mean annual temperature ranges from +7 to
-2 °C. Annual precipitation values vary between 1500 and 2600 mm (Spandau 1988). The natural
forest type in the mid-elevation zones of the region is mixed-montane European beech (Fagus
sylvatica) forests with Norway spruce (Picea abies) and silver fir (Abies alba, Kostler & Mayer 1974).
Historically, centuries of high demand for timber from the salt mining industry greatly altered the
natural tree species composition in all accessible parts of these forests (von Pechmann 1932). As
Norway spruce ensured better timber floating and burning conditions, the alterations favoured pure
Norway spruce stands (Knott et al. 1988; Konnert & Siegrist 2000). Following the winter storms in
1990, about 100 ha of spruce stands in the park were affected by bark beetle (primarily /ps
typographus). This led to nearly 100% mortality in patches of up to 1 ha in size (Winter et al. 2015b).
The outbreak ceased naturally at the end of the 1990s (Nationalpark Berchtesgaden 2001). Unlike
the preceding events, the winter storms Kyrill in 2007 and Emma in 2008 primarily disturbed the
unmanaged zone. The storms initiated bark beetle infestation of approximately 400 ha of spruce

forest, which lasted until 2014 (Winter et al. 2015b).

Study design

For this study, we sampled three different stages of forest succession (Fig. 4.1), which represent a
chronosequence of unmanaged forests that characterize natural dynamics following spruce bark
beetle attack. The three stages are defined according to Winter et al. (2015a): undisturbed secondary
spruce stands that are 80-250 years old and potentially susceptible to bark beetle infestation
(mature stage), stands affected by bark beetles within the last five years (initial early-seral stage) and
stands infested 17-25 years ago in the 1990s (advanced early-seral stage). Each stage was sampled
on six different plots in two altitudinal zones (montane: 700—-1200 m a.s.l.; high montane: 1200—
1400 m a.s.l.) on both south- and north-facing slopes. The study comprised a total of 72 plots (3

stages x 2 zones x 2 aspects x 6 replicate plots).

In the initial and advanced early-seral stage sites, circular study plots (0.05 ha) were located in the
centre of forest gaps resulting from bark beetle attack. In mature stage spruce stands, study plots
(0.05 ha) were located on grid points of the national park forest inventory grid (Konnert & Siegrist

2000) in areas dominated by spruce and closest to selected forest gaps resulting from bark beetle

109



KAPITEL 4 BETA-DIVERSITAT

attack (for details, see Winter et al. 2015a). The study plots were distributed over the entire spruce-
dominated area of the national park (Fig 4.2). The plots of each triple of the three different
successional stages are located close to each other, and there are no significant differences in spatial
distribution among the three successional stages. The mean distances (+ twofold standard error)
among the plots of one stage are: in the mature stage 7748 m (+ 539), in the initial early-seral stage

7648 m (+ 576) and in the advanced early-seral stage 7292 m (+ 539).

ri\"vlr-»? 5,
R
a.-{!ﬁlf'i‘ ; “‘.}
r.": (\‘
_/ Germany
) :

Study plots

O Mature spruce forest
A Initial early-seral (1 - 5 years)

500 m?

/ < 3
[ _o7e_ | Study plot design

N 1 m2

L Berchtesgaden National Park
zz1 Area of spruce bark beetle control

0 1 2 4 6 8

kilometers

Fig. 4.2 Topographical map of Berchtesgaden National Park showing the position of the 72 study plots in the
spruce-dominated areas of the park. The map insert in the upper left indicates the location of the national
park in south-eastern Germany. The study plot design illustrates the surveying method with main plots of

0.05 ha and eight subplots of 1 m2.

Abb. 4.2 Topographische Karte des Nationalparks Berchtesgaden mit der Lage der 72 Probeflachen in den
fichtendominierten Gebieten des Parks. Die kleine Karte gibt die Lage des Nationalparks an der siidostlichen
Grenze Deutschlands an. Die Graphik des Probeflaichendesigns verdeutlicht die Aufnahmemethodik mit

0.05 ha Gesamtprobeflache und acht 1 m? Kleinkreisen.
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Data collection

Sampling took place during the vegetation periods in 2012 and 2013 (Winter et al. 2015a). On 36 of
the 72 study plots (3 replicate plots per combination of stage, zone and aspect), structural attributes,
vascular plants, wood-inhabiting fungi and saproxylic beetles were recorded. On the other 36 plots,
only structural attributes and vascular plants were recorded. Stand structural attributes were
measured following standard forest measurement procedures (Konnert & Siegrist 2000) and included
crown cover within the plot, tree bole location, diameter at breast height, and height of all trees
taller than 2 m on the study plots; regeneration parameters were measured on subplots (for details,

see Winter et al. 2015b).

Vascular plants were mapped once on each of the 72 study plots in May—July 2012 or May-July 2013
following the method of Braun-Blanquet (1964). Each 0.05 ha study plot was mapped separately
from its eight associated subplots (Fig. 4.2, small graph). Wood-inhabiting fungi were sampled on 36
study plots during a three-week period in August and September 2013. The macroscopic survey of
fruiting bodies was standardized per plot to 90 min. Dead-wood substrates (tree, snag, log, stump,
branches) were sampled according to their frequency on a plot, with as many objects as possible
within the time frame. Fungi were identified to the species level in the field or in the laboratory
(Winter et al. 2015a). Beetles were sampled on the same 36 study plots during the growing season in
2012 (May-September) using two pitfall traps and one flight-interception trap per plot (for details,
see Winter et al. 2015a). The traps were emptied monthly during the growing season, and beetle
specimens were determined to the species level by an external specialist. Only saproxylic beetles, i.e.

directly or indirectly dependent on dead wood, were included in this analysis.

Community phylogenies and functional traits

Saproxylic beetle phylogeny was according to Seibold et al. (2015), who modified the comprehensive
phylogeny of Hunt et al. (2007) to include all relevant Bavarian taxa. The community phylogenies of
plants and fungi of the study sites were estimated as explained in Appendix 4.51. The three
community phylogenies are shown in Appendices 4.58-4.510. In order to homogenize the
phylogenetic information available, the calculated distance matrices of the trees were standardized

to a range of 0 to 1 prior to further calculations.

We compiled published information on species ecological traits known to represent a broad
spectrum of the fundamental processes persistence and regeneration, and determined the
development of each species group. Appendices 4.52 and 4.54 give an overview of all traits included

in the analysis, their attribution to the processes persistence and regeneration, and their origin.

111



KAPITEL 4 BETA-DIVERSITAT

Statistical analyses

All statistical calculations were performed using R 3.1.0 (R Core Team 2013). To assess horizontal
stand structure, the aggregation index R of Clark & Evans (1954) was calculated for the spatial
distribution of live trees within each plot, using data of tree bole location and the cumulative
distribution function method within the clarkevans function to correct for edge effects (package
spatstat). Values of R > 1 indicate a regular/dispersed distribution relative to random, while values of
R < 1 suggest clustering of the trees on the plot relative to random. Regeneration density is defined
here as number of trees between 0.5 and 2.0 m in height per hectare (for details, see Winter et al.
2015b). Beta diversity is defined in this study as heterogeneity (calculated as mean pairwise distance)
among plots of the same successional stage on landscape scale and can therefore be a measure of
structures as well as of species. Beta diversity of structural attributes was computed with Euclidian

distance.

In order to use the same diversity measure for trap data (saproxylic beetles) and mapping data
(vascular plants and wood-inhabiting fungi), we used species densities, i.e. the number of species per
specified collection unit (here: study plot; Magurran 2004), as a measure of alpha diversity. In a
parallel analysis, we estimated the extrapolated species densities of the single successional stages
and, as a measure of gamma diversity, combined for the species pool of all three stages using the
function specpool with incidences in sample sites and the following estimators: Chao (Chao 1987),

Jackknife and Bootstrap (Smith & van Belle 1984; package vegan).

To compare species composition of the three successional stages, samples were ordered by
dissimilarity using non-metric multidimensional scaling (NMDS, Legendre & Legendre 1998) with
function metaMDS (package vegan). In order to approach normal distribution of data, cover values of
vascular plants were square-root transformed and abundances of fungi and beetles were log
transformed prior to analysis (Leyer & Wesche 2007). The NMDS, based on rank orders, was
calculated with Bray-Curtis distances (Legendre & Legendre 1998), which ordered species and sites in
a two-dimensional scale. The relative proportion of beta diversity indicated by species composition
was calculated with additive diversity partitioning using adipart function, incidence species data and
10 000 permutations (package vegan). To quantify the impact of known environmental conditions on
the species composition, the unconstrained NMDS ordination graph was overlaid with environmental
variables. For this purpose, the aspect was transformed from 360°-values to ecologically more
meaningful values ranging from 0 (south-south-west) to 2 (north-north-east) following the method of
Beers et al. (1966). Even though there is a clear link among the species composition of vascular plants
and the abundance-weighted mean indicator values of Ellenberg & Leuschner (2010) of the plant

species present, these values were included as overlaid environmental variables to give an
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impression of unmeasured site conditions. To explore relationships among all explanatory variables,
a correlation matrix was calculated using non-parametric Spearman rank correlation coefficients.
Variables that were highly correlated with each other (r > 0.6) were eliminated from further analysis
to avoid multicollinearity. The remaining environmental variables were fitted onto the NMDS
ordination with maximum correlation to the NMDS pattern using the envfit function (package vegan).
A permutation test (with 10 000 repetitions) was calculated to test the hypothesis of a relationship

among environmental variables and species composition (Table 4.1).

Phylogenetic and functional diversity at the alpha-diversity level was calculated as standardized
effect size of the mean pairwise distance of the species within one assemblage with the function
ses.mpd (package picante), using abundance data for functional diversity. For phylogenetic diversity,
incidence data were used so that the genetic information of rare species would not be
underestimated. The standardized effect sizes describe the difference between the distances in the
observed communities versus null communities generated with 999 randomizations of the tip labels.
Values close to 0 show random dispersion, values < 0 point toward clustering, and values > 0 indicate
overdispersion within assemblages (Pausas & Verdu 2010). Phylogenetic distances were calculated
with the function cophenetic.phylo (package ape), which computes the pairwise distances between
the pairs of tips from a phylogenetic tree using its branch lengths. Beta diversity of single numeric
traits was computed with Euclidian distance; single categorical traits and overall functional diversity
were computed with Gower distances as the latter enables the joint consideration of numeric and
categorical variables (package FD). Phylogenetic and functional beta diversities among plots of the

same successional stage were calculated with function comdist (package picante).

The assumption of independence among the three succession stages was assessed by means of
resampling-based multiple testing for all calculations of alpha diversity and beta diversity (Westfall &
Young 1993). The p-values obtained by this procedure were adjusted for multiple comparisons
utilizing a step-down max-T approach (Algorithm 2.8 in Westfall & Young 1993). For each response
variable, a post-hoc test (Tukey all-pair comparisons) was also applied to assess the differences of the
rank-transformed response variables between each pair of categories (packages multcomp and coin).

The level of significance for all statistical inferences was defined as a < 0.05.
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Results

Structural heterogeneity

On the alpha-diversity level, mean values of crown cover, horizontal stand heterogeneity (R) and
dead-wood volume differed significantly between the mature stage and the initial- and advanced
early-seral stages (Table 4.2). Even though regeneration density was significantly higher in the
advanced early-seral stage than in the two preceding stages, crown cover remained lower than that
of the mature stage. The spatial distribution of trees on the plots was more heterogeneous in the
initial and advanced early-seral stands. In all three successional stages, trees were spatially clustered
(R < 1), but the clustering was significantly more evident in the two early-seral stages than in the
mature stage. Stands of the initial early-seral stage were characterized by higher and less-decayed
dead wood than either of the other successional stages. The number of tree species of dead wood

did not significantly differ among the successional stages (Table 4.2).

We analysed the variation of stand structural attributes on the landscape scale by investigating beta
diversity of structural attributes among plots of the same successional stage. Highest values were
obtained for crown cover and regeneration density in the advanced early-seral stage. Crown cover
and regeneration density were not correlated (Pearson r = 0.11, p = 0.35). The beta diversity values
for spatial distribution of trees and dead-wood volume were higher for both post-successional stages
than for the mature stage. The beta diversity of dead-wood species composition and decay stages
was highest for the mature stage, that of dead-wood diameter was highest in the mature stage and
advanced early-seral stage, and that of dead-wood height was highest in the mature stage and initial

early-seral stage (Table 4.2).

Species density

We found 327 vascular plant species, 242 wood-inhabiting fungal species and 137 saproxylic beetle
species (Appendices 4.55-4.57). The species density of vascular plants was higher on the 1 m?
subplots of the advanced early-seral stage than on subplots of the mature stage and initial early-seral
stage; the same trend was observed at the plot level. The mean species densities of wood-inhabiting
fungi were not significantly different among the successional stages. The species density of saproxylic

beetles was highest during the initial early-seral stage (Table 4.2).
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Tabelle 4.2 Alpha- und Beta-Diversitat der Bestandesstrukturen, Gefapflanzen, totholzbesiedelnden Pilze und
totholzbesiedelnden Kafer in den drei Sukzessionsstadien. Angegeben sind Mittelwert + zweifacher
Standardfehler. Verschiedene Kleinbuchstaben kennzeichnen signifikante Unterschiede zwischen den drei
Sukzessionsstadien. D verdeutlicht die Entwicklung der Struktur- und Diversitatsattribute von den
Fichtenaltbestanden (Mature) zum beginnenden frihsukzessionalen Stadium (/nitial ES; D;) und vom
beginnenden frithsukzessionalen Stadium zum fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadium (Adv. ES; D,) mit
zunehmenden (1), abnehmenden ({/) oder gleichbleibenden (-) Werten. Von Bestandesstrukturen (excl.
Totholz-Arten) sind Mittelwerte (mean values) und mittlere euklidische Distanzen (beta diversity), von Arten
sind Artendichten (alpha diversity) und mittlere Bray-Curtis Undhnlichkeiten der Artenzusammensetzung (beta
diversity) und von phylogenetischer und funktioneller Vielfalt sind standardisierte EffektgréBen der mittleren
paarweisen Distanzen (alpha diversity) und mittlere paarweise cophenetic- oder Gower-Distanzen (beta

diversity) angegeben.

Species composition

Stress values of 0.25 to 0.22 showed an adequate fit of the NMDS ordination procedures based on
rank abundances of the three species groups on the two-dimensional scale (Fig. 4.3). The ordinations
did not explicitly differentiate the species compositions among the three successional stages, as the
ellipses depicting the standard deviation of the averages of study plots of one successional stage
partly overlapped. The species overlap was largest for vascular plants (Fig. 4.3a); fungi and beetles
showed larger differentiations, with the highest beta diversity of wood-inhabiting fungi in the mature
stage (Fig. 4.3d) and the highest beta diversity of saproxylic beetles in the advanced early-seral stage
(Fig. 4.3g). While the co-variables dead-wood volume, dead-wood decay stage, height of ground
vegetation, cover of dwarf shrubs, and age since spruce dieback showed the highest degree of
correlation to species composition of fungi (Fig. 4.3f) and beetles (Fig. 4.3i) in the ordination, plant
species were ordinated along a thermal gradient, as illustrated by clustering of the study plots of
elevation and aspect class and by the high loading of the co-variables Ellenberg temperature
indicator value and elevation (Fig. 4.3c). Additive diversity partitioning showed that 77-90% of the
observed gamma diversity of the species groups could be attributed to beta diversity among plots
(Fig 4.3a, d, g). The extrapolation of species densities indicated a high number of unseen species of
wood-inhabiting fungi and saproxylic beetles in our study. The combined analysis of species
assemblages of all three successional stages as extrapolated species densities lead to overall species
(gamma) diversity, exceeding those of the single stages for wood-inhabiting fungi and saproxylic

beetles, but not for vascular plants (Appendix 4.511).
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Phylogenetic diversity

As indicated by standardized effect sizes of phylogenetic diversity larger zero, plant assemblages
were overdispersed, while wood-decaying fungi and saproxylic beetle assemblages did not
significantly differ from a random distribution, although the latter assemblages tended towards
clustering (Table 4.2). The phylogenetic diversity of none of the studied species groups differed
among the three successional stages at the plot level. The advanced early-seral stage showed highest
values of phylogenetic beta diversity (measured as mean pairwise distances) for plants on subplots.
Plants on main plots showed high values of phylogenetic beta diversity both, in the advanced early-
seral stage and in the mature stage. For saproxylic beetles, the phylogenetic beta diversity was
higher in both post-successional stages than in the mature stage. Only wood-inhabiting fungi
displayed the lowest heterogeneity of phylogenetic information on the landscape scale in the

advanced early-seral stage (Table 4.2).

Functional diversity

The standardized effect sizes of functional diversity did not differ from random for plants and wood-
inhabiting fungi, but were negative for saproxylic beetles, i.e., clustered. For plants, the standardized
effect size of functional diversity was higher in the advanced early-seral stage than in the initial early-
seral stage; for wood-inhabiting fungi and saproxylic beetles, standardized effect size of functional
diversity did not differ among stages (Table 4.2). Beta diversity of beetles did not significantly differ
among the successional stages. For plants the mature stage and the advanced early-seral stage
displayed the highest heterogeneity, for fungi the initial and the advanced early-seral stage,
displayed the highest heterogeneity of overall functional trait information on the landscape scale
(Table 4.2). Results and interpretation of single functional traits of species groups are given in

Appendices 4.53 and 4.54.
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Fig 4.3 NMDS ordination diagrams of vascular plants, wood-inhabiting fungi and saproxylic beetles. The

ordination of study plots, species composition and correlating environmental variables is based on one

ordination per species group, but is illustrated in three graphs (rows 1-3) for clarity. The standard deviations

of the averages of study plots of the same successional stage are depicted as the confidence interval (ellipse)

in the first row and are a measure of beta diversity. Rel. beta refers to the observed relative beta diversity

among study plots compared to the value of gamma diversity through additive diversity partitioning. The

plotted names in graphs b, e and h are the combined first four letters of the genus name and the first four

letters of the species name (e.g. Festalti = Festuca altissima); only a selection of the most common species

are plotted for clarity (Appendices 4.55-4.57). The definitions of the abbreviations of the environmental

variables are given in Table 4.1.
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Abb. 4.3 NMDS-Ordination der GefaBpflanzen, totholzbesiedelnden Pilze und totholzbesiedelnden Kafer. Die
Ordination von Probeflachen, Artenzusammensetzung und korrelierenden Umweltparametern basiert auf
einer Berechnung pro Artengruppe und ist zur vereinfachten Lesbarkeit in drei Graphiken (Zeilen 1-3)
dargestellt. Die Standardabweichung der Probeflichen von der mittleren Lage aller Probeflichen eines
Sukzessionsstadiums ist als Konfidenzintervall (Ellipse) in den Graphiken a, d und g abgebildet und ist eine
GroRe der Beta-Diversitat. Rel. beta wurde durch additive Diversitats-Auftrennung (additive diversity
partitioning) berechnet und bezieht sich auf den Anteil der Beta-Diversitdt an der Gamma-Diversitat. Die in
Graphiken b, e und h dargestellten Namen sind eine Kombination der jeweils vier ersten Buchstaben von
Gattungs- und Artnamen (z.B. Festalti = Festuca altissima). Zur vereinfachten Lesbarkeit sind nur die
haufigsten Arten abgebildet (siehe Artenlisten in Anhdngen S5-57). Die Abkiirzungen der Umweltparameter

sind in Tabelle 1 erlautert.

Discussion

Increasing spatial heterogeneity of forest structure

Early successional stages that follow large-scale forest disturbances have been recognized as valuable
phases of forest diversity (Swanson et al. 2011, 2014, Donato et al. 2012, Beudert et al. 2015). In our
study, we found that two decades after the bark beetle-induced spruce dieback, trees were spatially
clustered and both crown cover and regeneration density showed beta diversity values exceeding
those of the mature stage, which indicates a high diversity of stand structures on the landscape scale.
The observed spatial heterogeneity in regeneration density might be due to a large extent to the
effects of elevation — regeneration density was significantly higher 20 years after the disturbance on
montane plots than on high montane plots (Winter et al. 2015b). The initial early-seral stage could
be, however, rather characterized as a short-term phase of structural homogenization concerning

light conditions, indicated by the low beta diversity value of crown cover.

All dead-wood parameters except dead-wood volume showed the highest heterogeneity in mature
stands. Both decay stage and dead-wood height are linked to time since tree dieback (Storaunet &
Rolstad 2002, Zielonka 2006). The dieback of single trees in the unmanaged stands of the mature
stage is not linked to one specific temporal event or to one cause of death of numerous trees, unlike
the large-scale dieback in the post-disturbance stands. This uniform dieback time in the post-
disturbance stands might explain why the densities of the studied saproxylic species did not react to
the strongly increasing dead-wood volumes as would be expected from previous studies (Sippola et
al. 2004, Kuffer & Senn-Irlet 2005, Lonsdale et al. 2008, Bassler et al. 2012, 2015, Heilmann-Clausen
et al. 2015; Heikkala et al. 2016). Dead wood characteristics determine the colonization of many
species dependent on dead wood (e.g. Saint-German et al. 2007 and discussion below), but partly

also influence forest succession by protecting against rockfall and avalanche release on steep slopes
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(Kupferschmid Albisetti et al. 2003) and as a seedbed that supports establishment and survival of
spruce seedlings at higher elevations (Zielonka 2006, Winter et al. 2015b). We assume that the
parameters regeneration density, crown closure and dead-wood volume are of prime importance in
determining further forest succession at the landscape scale, in support of our hypothesis of
structural diversity. However, as direct measurement of stand structural attributes does not capture
all characteristics of forest heterogeneity (Ewald 2002), we analysed taxonomic, phylogenetic
diversity and functional diversity measures of different species groups as indirect indicators of

habitat complexity (Cadotte et al. 2013).

High spatial variation of vascular plants at the stand level but not at the landscape level

It is well known that the species density of ground vegetation can increase with increasing light
(Ammer 1996, Bernhardt-Romermann et al. 2015) and that improved light availability in the early-
seral stage promotes light-demanding species (Lehnert et al. 2013, Winter et al. 2015a). Even small-
scale disturbances that cause only minor changes in light and soil conditions can result in
considerable changes in ground-layer vegetation in mountain spruce forests (Holeska 2003) when
propagules of vascular plants are abundant and ensure a rapid establishment of highly competitive
species (Davis et al. 2000, Reilly et al. 2006, Thorn et al. 2015). Our vegetation data showed a
significant increase in species density of vascular plants at the alpha-diversity level on subplots and
plots during the first two decades of bark beetle-induced forest succession, but no changes in beta
diversity. Neither the NMDS ordination of species composition nor the evaluation of phylogenetic
and functional diversity at the landscape scale in the advanced early-seral stage supported the
hypothesis of an increased beta diversity of vascular plant assemblages with time since disturbance.
Plant species composition was ordinated along a thermal gradient, as indicated by clustering of study
plots of elevation and aspect class and by the high loading of the co-variables Ellenberg temperature
indicator value and elevation. Even though mean-weighted structural beta diversity was highest in
the advanced early-seral stage in our study, all plots seem to offer at least small amounts of relevant
structures for plant species diversity (e.g. full light gradient, Ammer 1996). This might also explain
why extrapolated gamma diversity of vascular plants, representing the mosaic of all three
successional stages in the study area, did not consistently exceed the diversity of the single stages
(Appendix 4.511). Plant species beta diversity is, however, expected to increase once the canopy of
some montane forest stands are completely closed while the canopy of others remain open for

longer periods.

The three successional stages did not differ in phylogenetic alpha diversity on the plot level, but all
three successional stages were characterized by phylogenetic overdispersion. Phylogenetic

overdispersion in community assemblies, which represents a lower phylogenetic relatedness than
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expected from the null model, can indicate that competition between species is the prevailing
process (Webb et al. 2002, Hoiss et al. 2012) and that in our study neither the disturbance event nor
the post-disturbance succession leads to an overall filtering of plants species assemblages. However,
overdispersion might also result from a relatively high level of structural heterogeneity in all stages
that promote the establishment and survival of distant relatives, rather than from the competitive

exclusion of closely related species (Li et al. 2015, Thorn et al. 2015).

Changing species composition of wood-inhabiting fungi

The species density of wood-inhabiting fungi is known to increase with the amount and diversity of
coarse woody debris (Sippola et al. 2004, Kiffer & Senn-Irlet 2005, Lonsdale et al. 2008, Bassler et al.
2010, 2012, 2015, Heilmann-Clausen et al. 2015). Even though the dead-wood volume significantly
increased because of bark beetle-induced spruce dieback in our study area, neither dead-wood
diversity nor decay stage heterogeneity of dead wood increased during succession, which might
explain the constant species densities on the alpha-diversity scale (Kebli et al. 2011). Moreover, a
large-scale disturbance interrupts the supply of fine woody debris, which has been shown to
substantially contribute to overall fungal species richness in forests (Heilmann-Clausen & Christensen
2004, Bassler et al. 2010). Presumably, those relationships are also reflected in the NMDS ordination
with the largest heterogeneity of fungal species assemblages in the mature stage. Wood-inhabiting
fungi of all stages showed a tendency to phylogenetically cluster. Phylogenetic clustering of closely
related species can be interpreted in terms of niche-related processes, where only closely related
species with similar, conserved characteristics occur under given environmental filtering conditions —
in this case dead-wood parameters (Webb et al. 2002, Hoiss et al. 2012). The species compositions of
the studied groups, however, did not differ among the three stages in terms of overdispersion or
clustering. Therefore, neither the disturbance nor the subsequent succession generally shifted the
assembly pattern towards habitat filtering (Bassler et al. 2015). The environmental variables with
highest explanatory power of fungal species composition (time since spruce dieback, dead-wood
volume and height of ground vegetation) all increased in value as succession proceeded, which might
explain the shift in species assemblies among the successional stages, in contrast to plant species
composition. Wood-inhabiting fungi did, however, not support our hypothesis of increased species

beta diversity in the early-seral stages.

Overall functional beta diversity of wood-inhabiting fungi was higher in the post-disturbance stages,
whereas the phylogeny of fungal species assemblages showed the lowest beta diversity in the
advanced early-seral stage. In an analysis of the effect of logging on fungal community assembly

processes, Bassler et al. (2014) found similar contradictory patterns of functional and phylogenetic

122



KAPITEL 4 BETA-DIVERSITAT

results; their explanation for these patterns was that unmeasured traits reflected by phylogeny

interact with the assembly mechanisms.

Increasing beta diversity of saproxylic beetles

From other studies it is known that both, the increased amount of spruce dead wood and the
opening of the canopy caused by bark beetles have positive effects on the abundance of host-
generalist and conifer-specialist guilds of saproxylic beetles (Mdiller et al. 2008, 2010). In contrast to
the alpha diversity of wood-decaying fungi, the alpha diversity of saproxylic beetles peaks during
initial stages and decreases quickly as nutrients are depleted (Kopf & Funke 1998, Saint-German et al.
2007). Consistent with these results, we found highest numbers of saproxylic beetles that prefer
wood in early stages of decay in the initial early-seral stage, following the availability of fresh dead
wood. In contrast to our expectation, the pulse of fresh dead wood during the initial early-seral stage
did not lead to increased phylogenetic or functional clustering of the saproxylic beetle assemblages,
which was found, for instance, after retention cutting with subsequent die-off of retained trees

(Heikkala et al. 2016).

The highest beta diversity values of species composition and phylogeny of saproxylic beetles were
found in the advanced early-seral stage, thus supporting our hypothesis. The parameters time since
spruce dieback, height of vegetation cover, and dead-wood decay stage showed the highest
correlation to species composition of saproxylic beetles, similarly to the ordination of wood-
inhabiting fungi. The presence in the advanced early-seral stage of several saproxylic beetle species
that, as adults, depend on large flowering plants, is consistent with the significantly higher coverage
of flowering plant species in this stage (Winter et al. 2015a). In addition, acidic conditions in the
upper organic soil layer of mature spruce stands, indicated by the large cover of dwarf shrubs (mainly
Vaccinium myrtillus) on the plots (Baier et al. 2007), seem to influence the presence of saproxylic
beetle species, thus leading to shifting species assemblies among the successional stages. Although
most of the measured dead-wood conditions had the highest heterogeneity in the mature stage, the
high beta diversity of saproxylic beetle species in the advanced early-seral stage might be a result of
unmeasured heterogeneous conditions of dead wood in this stage. Sun-exposured dead wood for
example has proven to be essential for various saproxylic beetles species (Seibold et al. 2015).
Supporting the results of our study, the findings of Gossner et al. (2013) led to the conclusion that
forest stand variables in Central European beech forests did not have a statistically significant effect
on overall functional diversity of saproxylic beetles, but significantly affected community mean and
diversity of single functional traits, e.g. large beetle species that are characterized by long

developmental phases and low growth rates (Appendix 4.53).
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We note that our sampling effort did not lead to a good representation of the regional species pool,
neither for the wood-inhabiting fungi nor for the saproxylic beetles, probably owing to the generally
high but partly unmeasured diversity in the national park area (Falkner 1997) and a low evenness, as
indicated by the high proportion of singletons in the samples. The extrapolated gamma diversity of
both species groups, representing the mosaic of all three successional stages in the study area, did,
however, exceed the diversity of the single stages (Appendix 4.511). This is in line with the results of
Duelli et al. (2002), who evaluated the effects of windthrows on faunistic biodiversity in alpine spruce
forests. They found the highest gamma diversity when species assemblages of mature stands and of
logged and unlogged early-seral stands were combined, which presents a mosaic of different stand

conditions on the landscape scale.

Conclusions

Our results support the hypothesis of continuing structural heterogeneity in advanced early-seral
stages of forests during an extended open-canopy period at both local and regional scales. Spatial
heterogeneity of several important structural elements did even exceed the level of the initial early-
seral stage. The results indicate that this structurally complex phase prior to tree canopy closure can
last decades and might shape unmanaged mountain forests — at least at higher altitudes — even
longer than the studied two decades. A remaining question is how much longer these open-canopy
conditions may continue into the middle stages of succession and beyond. The fact that stand
structure in the advanced early-seral stage was still diverging from, or at least not converging with,
mature forest structure suggests the possibility for a more open-canopy pathway that could maintain
structural complexity. Successional patterns of vascular plants, wood-inhabiting fungi and saproxylic
beetles, which colonized the habitats of the studied stands, did not follow patterns of structural
elements uniformly but correlated differently with single structural attributes. It seems, however,
that the bark beetle that initiated a mosaic of different successional stages and the non-intervention
policy of the national park did substantially increase the gamma diversity of wood-inhabiting fungi

and saproxylic beetles in our study.
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Supporting information

to the paper Winter et al. High spatial heterogeneity of early-seral forest stands affects diversity of

producers, consumers and decomposers differently. Journal of Vegetation Science

Appendix 4.51. Community phylogeny estimation

Vascular plants

The community phylogeny of vascular plants on our study sites (Appendix 4.58) was taken from a
mega-phylogeny estimate for the complete German flora. To estimate the mega-phylogeny, we used
the taxon list of Wisskirchen & Haeupler (1998) and ran PHLAWD (Smith et al. 2009) searches in the
GenBank database (ftp://ftp.ncbi.nih.gov/genbank/) for 17 DNA regions: 18S ribosomal RNA genes,
26S rRNA genes, atpB, matK, matR, ndhF, rbcl, rpl16, rpl20-rps12, rps4, rpsl6, trnH-psbA, trnk,
trnl/trnL-trnF, trnS-trnG, and rRNA gene external transcribed spacer (ETS) and internal transcribed
spacer (ITS) regions. The aligned output matrices from PHLAWD were concatenated using Phyutility
v2.4 (Smith & Dunn 2008). The combined matrices were used in maximum-likelihood tree searches in
RAxML-Light v1.0.3 (Stamatakis et al. 2008). The best-scoring maximume-likelihood tree for the
German flora was inspected by eye for unusually long branches, and the few misplaced taxa were
removed. We then used the function drop.tip from the R package ape to prune all taxa from the tree

that were not present on the study plots.

Wood-inhabiting fungi

The community phylogeny of fungi present on the study plots (Appendix 4.S9) was estimated using
the R package megaptera, a pipeline for large-scale automated sequence retrieval and alignment.
First, we downloaded all sequences of six gene regions (18S rRNA genes, 28s rRNA genes, 5.8s rRNA
genes, rpbl 1, rpbl 2, tefl) of the fungal taxa found on the plots and their taxonomy from GenBank
(Benson et al. 2012). In the next step, megaptera was used to align conspecific species sequences
(identical organism name) and build consensus sequences by majority rule criterion. If no reference
sequences were provided for the functions, megaptera constructed benchmark sequences
automatically. We chose three to six published reference sequences for each gene region, which
were sampled according to the subphyla (Agaricomycotina, Pucciniomycotina, Ustilaginomycotina).
For each con-specifically aligned species sequence, megaptera calculated the identity (proportion of
identical nucleotides) and coverage (proportion of nucleotide positions of a sequence in common)
relative to the reference sequences. Based on the coverage and identity values, thresholds could be
adjusted for each marker separately to maximize both quality and number of taxa. The default values

were 0.75 for identity and 0.5 for coverage. We set identity thresholds to 0.5 for rpb1, rpb2, and
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25S sRNA genes. We aligned the remaining consensus species sequences using MAFFT (Katoh et al.
2002). Then we used the function Gblocks (package ips, Castresana 2000, Talavera & Castresana
2007) to mask the alignment by reducing it by removing ambiguously alienable and saturated
regions. The gap treatment was set to 50%, i.e. gaps were only kept in the alignment if at least 50%
of the sequences exhibit a specific gap. Maximume-likelihood was estimated using the concatenated
supermatrix of the six gene regions using RAxML (Stamatakis et al. 2008) on the CIPRES Science
Gateway v.3.3 (RAXML -HPC2 on XSEDE 8.1.1, Miller et al. 2010, 2011). We conducted the GTR model
with rate heterogeneity enabled and bootstrapping set at auto halt. Each of the six gene regions was
treated as a separate partition. As outgroup, we used 12 species of Glomus (G. aggregatum, G.
deserticola, G. invermaium, G. versiforme, G. compressum, G. macrocarpum, G. cerebriforme, G.
cubense, G. indicum, G. multiforum, G. dimorphicum, G. hoi, G. pulvinatum) which exhibited highest
coverage values relative to the reference sequences. The resulting tree was converted to an

ultrametric tree using PATHd8 V. 1.9.8 (Britton et al. 2006).

Since sequence data of rare fungal species were not available, we removed all 121 fungal singletons
(species that were only recorded once during the study). The mean share of fungal singletons on the
plots was 10.8% (+ 1.23% two-fold standard error); the number of singletons on the three

successional stages did not significantly differ (Appendix 4.56).

Saproxylic beetles

The community phylogeny of saproxylic beetles on our study sites (Appendix 4.510) was taken from
Seibold et al. (2015), who modified the comprehensive phylogeny of Hunt et al. (2007) to include all

relevant Bavarian taxa.

131



KAPITEL 4 BETA-DIVERSITAT

Appendix 4.52. Details of the construction of functional trait matrices

To characterize vascular plant assemblages, we used 12 traits (e.g. Bernhardt-Rémermann et al.
2008, see Appendix 4.54): (i) canopy height, (ii) vegetative lateral spread, (iii) duration of flowering
period (flower duration), (iv) start of flowering period (flower start), (v) seed weight, (vi) persistence,
(vii) life form, (viii) leaf distribution, (ix) leaf anatomy, (x) reproduction type (reproduction), (xi) pollen
vector and (xii) seed dispersal type (seed dispersal). To characterize wood-inhabiting fungi
assemblages, we used five traits described in Bassler et al. (2015): (i) volume fruiting body, (ii)
volume spore, (iii) persistence, (iv) ectomycorrhizal species (ectomycorrhiza) and (v) growing
substrate (substrate). As in the phylogeny, singletons were excluded from species lists. To
characterize saproxylic beetle assemblages, we used six traits described in Seibold et al. (2015): (i)
body size; (ii) preference for particular trunk diameter (wood diameter niche); (iii) preference for
particular decay stage (decay niche); (iv) preference for particular level of canopy cover (canopy
niche); (v) habit of adult beetles for visiting flowers (flower visiting) and (vi) larval foraging strategy

(foraging strategy).

For categorical functional traits, we distinguished between two cases according to the method of
Bernhardt-Rémermann et al. (2008): (1) traits for which several entries of different attributes are
likely (e.g. one species can be dispersed by several dispersal types), and (2) traits with only one
possible attribute per species. The traits of the second case as well as numerical traits were included
in the analyses without further transformation; the traits of the first case (e.g. dispersal type) were
dummy transformed, and the values in this system were weighted by the number of database entries
per category. By definition, the sum per species of all values of each of these traits is 1 (Bernhardt-

Romermann et al. 2008).
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Appendix 4.53. Results and discussion of single functional traits

The analysis of mean trait values and trait attribute shares of vascular plants revealed significant
differences between the advanced early-seral stage and the mature and initial early-seral stages,
namely higher canopy height, increase in the ratio of regularly separated leaves along the stem,
increase in the portion of therophytes and phanerophytes, and increasing importance of
reproduction by seeds. At the same time, the proportion of plants with rosette leaves, cryptophyte
life form and vegetative reproduction were lower in the advanced early-seral stage than in the
mature or initial early-seral stage. Many of the single functional traits had high beta diversity values
in the advanced early-seral stage, but only a few exceeded the values of the mature stage, namely

pollen vector and persistence of vascular plants (Appendix 4.54).

We interpreted the single functional traits of vascular plants as indicating that post-disturbance
succession increases the relative share of phanerophytes with increasing regeneration densities and
also the importance of reproduction by seeds. Species that reproduce by seeds can colonize
disturbed sites more easily, but are known to be less competitive than species that reproduce
vegetatively (Prach & PySek 1999). The increasing importance of seed reproduction might be,
however, also attributed to the tree species present representing a large part of vegetation cover in
the advanced early seral stage and reproducing predominately by seeds. With regard to beta
diversity, leaf persistence and pollen vector support our hypothesis that spatial heterogeneity is
highest in the advanced early-seral stage. Both traits are important for persistence and regeneration,

thereby increasing competition ability on the landscape scale (Schulze et al. 2002).

For wood-inhabiting fungi, both the mean volumes of fruiting bodies and proportion of perennials
were higher in the advanced early-seral stage than in the undisturbed mature stage and the early-
seral stage, but spore volumes were smaller. Only persistence showed a beta-diversity value in the

advanced early-seral stage that exceeded the value of the mature stage (Appendix 4.54).

In our study, advanced post-disturbance conditions favoured perennial fungal species and fungal
species with larger fruiting bodies. Mean volume of fruiting bodies increased significantly during
succession, which indicated the availability of large volumes and diameters of dead wood in an
advanced decay stage two decades after spruce dieback. The similarly increasing variation in fruiting
body volume among plots of the same stage could be explained by the correspondingly increasing
beta-diversity values of dead-wood volume. We assume, however, that the variation can be mainly
assigned to the mapped abundances of the large-volume species Fomitopsis pinicola and Antrodia
serialis, which might be biased through time-standardized mapping. Lower mean spore volumes in

the advanced early-seral stage together with homogeneity of spore volume on the landscape scale
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suggest that pioneer species or r-strategists colonized the post-disturbance plots. Noros (2013) has
shown that spore size is a relevant dispersal trait in terms of determining spore deposition from the
air to a surface and that small spores disperse considerably farther than large spores. If small-spore
species already reached the initial early-seral stages, which is plausible, they did not yet form fruiting

bodies.

Saproxylic beetles in the advanced early-seral stage comprised fewer xylophagous species, were on
average larger and showed stronger preferences for closed canopies, decomposed wood and
flowering plants than in the mature and early-seral stages. The saproxylic beetle traits body size and
flower visit had higher beta-diversity values in the advanced early-seral stage than in the mature

stage (Appendix 4.54).

Similar to our study, the findings of Gossner et al. (2013) led to the conclusion that forest stand
variables in Central European beech forests did not have a statistically significant effect on overall
functional diversity of saproxylic beetles, but significantly affected community mean and diversity of
single functional traits, e.g. large beetle species that are characterized by long developmental phases
and low growth rates. The preference of saproxylic beetle species for flowering plants in the
advanced early-seral stage is consistent with the significantly higher coverage of flowering plant

species in this stage (Winter et al. 2015).
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Appendix 4.S5. Species list of vascular plants and their constancy on the 24 plots of each of the three

successional stages. Mature: mature stage, Initial ES: initial early-seral stage, Adv. ES: advanced early-seral

stage. A total of 327 vascular plant species were mapped, with 232 species in the mature stage, 230 species in

the initial-early seral stage and 280 species in the advanced early-seral stage.

Anhang 4.S5. Artenliste der GefaRpflanzen und deren Stetigkeit auf den je 24 Probeflichen der drei

Sukzessionsstadien. Mature: Fichtenaltbestand, Initial ES: beginnende Sukzession, Adv. ES: fortschreitende

Sukzession. Insgesamt wurden 327 Arten erfasst mit 232 Arten in den Fichtenaltbestanden, 230 Arten im

Stadium der beginnenden Sukzession und 280 Arten im Stadium der fortschreitenden Sukzession.

Species Mature Initial ES Adv. ES Species Mature Initial ES Adv. ES
Abies alba 11 5 12 Horminum pyrenaicum 0 0 1
Acer platanoides 2 1 1 Huperzia selago 20 17 14
Acer pseudoplatanus 23 24 24 Hypericum maculatum 11 9 12
Achillea clavennae 0 1 Hypericum perforatum 0 0 5
Achillea millefolium 1 Impatiens noli-tangere 0 1 3
Acinos alpinus 3 3 Juncus effusus 0 0 1
Aconitum lycoctonum 6 11 11 Juncus trifidus 0 0 1
Aconitum napellus 2 Kernera saxatilis 0 0 1
Actaea spicata 6 Knautia dipsacifolia 12 11 13
Adenostyles alliariae 6 9 9 Larix decidua 10 10 13
Adenostyles alpina 22 22 24 Laserpitium latifolium 1 1 1
Aegopodium podagraria 0 1 1 Laserpitium siler 1 0 0
Agrostis capillaris 0 1 3 Leontodon hispidus 1 0 1
Agrostis rupestris 0 0 1 Leontodon hispidus 0 0 1
Agrostis schleicheri 0 5 4 Leontodon incanus 0 0 1
Agrostis stolonifera 1 2 2 Leucanthemum vulgare 0 0 1
Ajuga reptans 7 6 6 Lilium martagon 9 10 6
Alchemilla hoppeana 0 2 1 Linum catharticum 1 0 0
Alchemilla monticola 1 0 1 Listera cordata 2 0
Alchemilla subcrenata 0 1 0 Listera ovata 10 12 14
Alchemilla vulgaris 0 0 1 Lonicera alpigena 8 10 10
Alnus incana 1 0 0 Lonicera caerulea 0 0 1
Amelanchier ovalis 2 1 1 Lonicera nigra 14 12 13
Anemone nemorosa 0 0 1 Lonicera xylosteum 3 2 3
Angelica sylvestris 1 1 1 Lotus corniculatus 4 1 3
Anthericum ramosum 2 0 0 Lunaria rediviva 0 0 1
Anthoxanthum odoratum 0 2 1 Luzula luzulina 6 7 9
Anthyllis vulneraria 1 0 0 Luzula luzuloides 0 1 2
Aposeris foetida 11 12 13 Luzula multiflora 1 5 6
Aquilegia atrata 5 9 4 Luzula pilosa 2 2 4
Arabis alpina 1 1 1 Luzula sylvatica 10 10 9
Arabis pumila 1 0 0 Lycopodium annotinum 16 14 17
Aruncus dioicus 3 1 3 Lysimachia nemorum 15 18 24
Asplenium ruta-muraria 11 9 8 Maianthemum bifolium 18 20 17
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Appendix 4.S5. continued

Anhang 4.S5. Fortsetzung

Species Mature Initial ES Adv. ES Species Mature Initial ES Adv. ES
Asplenium trichomanes 11 12 12 Medicago lupulina 0 0 1
Asplenium viride 19 19 20 Melampyrum sylvaticum 16 8 9
Aster bellidiastrum 20 17 15 Melica nutans 20 19 18
Athyrium distentifolium 1 2 4 Mentha longifolia 0 0 1
Athyrium filix-femina 21 21 24 Mercurialis perennis 20 20 22
Atropa belladonna 0 8 5 Microstylis monophyllos 0 0 1
Berberis vulgaris 0 0 1 Moehringia muscosa 20 21 22
Betula pubescens 0 0 4 Moebhringia trinervia 6
Biscutella laevigata 1 0 0 Molinia arundinacea 4
Blechnum spicant 4 2 3 Moneses uniflora 2
Botrychium lunaria 0 0 2 Monotropa hypopitys 0 0
Botrychium virginianum 0 0 1 Mycelis muralis 16 24 20
Brachypodium sylvaticum 13 16 20 Myosotis alpestris 3 4
Briza media 1 0 0 Myosotis sylvatica 2 1
Bromus benekenii 0 Nardus stricta 0 1
Buphthalmum salicifolium 3 4 3 Neottia nidus-avis 10 3 3
Calamagrostis varia 24 24 23 Origanum vulgare 7 6
Calamagrostis villosa 2 Orobanche salviae 0 1
Calluna vulgaris 0 0 Orthilia secunda 1 1 0
Campanula cochleariifolia 14 18 13 Oxalis acetosella 22 24 24
Campanula scheuchzeri 19 17 16 Paris quadrifolia 23 22 22
Campanula trachelium 6 4 2 Petasites albus 8 7 12
Cardamine enneaphyllos 14 13 16 Petasites paradoxus 0

Cardamine flexuosa 12 9 Peucedanum ostruthium 0 3 2
Cardamine impatiens 1 Phegopteris connectilis 8 10 22
Carduus defloratus 10 12 10 Phyllitis scolopendrium 2

Carduus personata 1 0 0 Phyteuma orbiculare 5

Carex alba 12 11 14 Phyteuma spicatum 16 14 13
Carex brachystachys 5 6 7 Picea abies 24 22 24
Carex digitata 17 16 15 Pimpinella major 8 6 5
Carex ferruginea 8 6 7 Pinus cembra 0 0 1
Carex firma 0 0 1 Pinus sylvestris 1 0 0
Carex flacca 5 6 9 Plantago lanceolata 1 1 0
Carex flava 2 0 3 Plantago major 0 2 0
Carex muricata 0 1 0 Plantago media 0 1 0
Carex ornithopoda 8 6 9 Platanthera bifolia 1 0 0
Carex ovalis 0 1 1 Poa alpina 0 2 2
Carex pallescens 0 1 4 Poa annua 0 2 0
Carex sempervirens 0 0 1 Poa nemoralis 5 11 13
Carex sylvatica 9 12 13 Poa pratensis 0 1 2
Carlina acaulis 1 1 1 Poa trivialis 0 6 5
Centaurea jacea 1 0 1 Polygala chamaebuxus 8 7 7
Centaurea montana 4 7 4 Polygonatum multiflorum 1 0 1
Cephalanthera longifolia 3 2 1 Polygonatum odoratum 6 5 2
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Appendix 4.S5. continued

Anhang 4.S5. Fortsetzung

Species Mature Initial ES Adv. ES Species Mature Initial ES Adv. ES
Cerastium fontanum 0 1 1 Polygonatum verticillatum 22 21 16
Chaerophyllum hirsutum 10 9 17 Polygonum viviparum

Chaerophyllum villarsii 2 2 Polypodium vulgare 9
Chrysosplenium alternifolium 2 4 Polystichum aculeatum 15 12 21
Cicerbita alpina 0 1 2 Polystichum lonchitis 8 7 12
Circaea alpina 1 9 11 Populus tremula 0 0

Circaea lutetiana 0 0 1 Potentilla erecta 9 4 8
Cirsium arvense 0 0 1 Prenanthes purpurea 19 18 16
Cirsium oleraceum 0 1 4 Primula auricula 0 0 1
Cirsium palustre 1 2 4 Primula elatior 1 0 1
Cirsium spinosissimum 0 0 1 Prunella vulgaris 1 1 2
Cirsium vulgare 3 3 2 Prunus avium 0 1 0
Clematis alpina 11 9 14 Ranunculus alpestris 2 0 0
Clematis vitalba 0 0 2 Ranunculus lanuginosus 0 2 3
clinopodium vulgare 5 6 9 Ranunculus montanus 4 7 4
Coeloglossum viride 2 3 3 Ranunculus nemorosus 15 15 17
Convallaria majalis 1 0 0 Ranunculus platanifolius 1 2 2
Corallorhiza trifida 5 0 0 Rhamnus catharticus 2 0

Corylus avellana 8 9 7 Rhinanthus aristatus

Cotoneaster integerrimus 0 1 0 Ribes alpinum

Crepis paludosa 6 4 5 Rosa pendulina 15 18 18
Cynoglossum officinale 0 1 0 Rubus fruticosus 3 10 12
Cystopteris fragilis 13 14 16 Rubus idaeus 16 19 23
Cystopteris montana 3 2 4 Rubus saxatilis 12 7 7
Cystopteris regia Rumex alpestris 1 0

Dactylis glomerata 0 Rumex scutatus 0
Dactylorhiza maculata 4 Salix appendiculata 7 15
Daphne mezereum 19 20 20 Salix caprea 1 0 5
Deschampsia cespitosa Salvia glutinosa 10 10 11
Deschampsia flexuosa 0 Sambucus nigra 1 1 4
Doronicum austriacum 1 Sambucus racemosa 3 15 17
Dryopteris affinis 11 10 15 Sanicula europaea 11 10 10
Dryopteris carthusiana 9 13 18 Saxifraga rotundifolia 5 8 9
Dryopteris dilatata 10 9 13 Scabiosa lucida 1 0 3
Dryopteris expansa 0 0 Scrophularia nodosa 1 2 3
Dryopteris filix-mas 21 16 21 Sedum album 0 1 2
Dryopteris remota 0 Senecio abrotanifolius 3 1 0
Elymus caninus 0 Senecio ovatus 18 23 23
Epilobium angustifolium 0 0 3 Sesleria albicans 16 14 13
Epilobium montanum 8 19 20 Silene dioica 1 4 6
Epipactis atrorubens 5 2 1 Silene pusilla 2 2 1
Epipactis helleborine 2 0 0 Silene vulgaris 3 1 4
Equisetum arvense 1 0 0 Solanum dulcamara 0 3 4
Erica herbacea 6 4 3 Soldanella alpina 2 2 0
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Appendix 4.S5. continued

Anhang 4.S5. Fortsetzung

Species Mature Initial ES Adv. ES Species Mature Initial ES Adv. ES
Eupatorium cannabinum 2 9 11 Solidago virgaurea 23 23 22
Euphorbia amygdaloides 1 0 Sorbus aria 14 13 11
Euphorbia cyparissias 5 5 5 Sorbus aucuparia 22 23 23
Euphrasia picta 1 0 Stachys alopecuros 4 3 4
Euphrasia salisburgensis 0 0 1 Stachys sylvatica 0 2 2
Fagus sylvatica 12 11 15 Stellaria alsine 0 1 0
Festuca altissima 0 1 Stellaria nemorum 1 0 5
Festuca gigantea Streptopus amplexifolius 2 3 3
Festuca rupicaprina 0 Taxus baccata 1 1 0
Fragaria vesca 21 24 22 Teucrium chamaedrys 1 0 1
Frangula alnus 1 Teucrium montanum 1 0 0
Fraxinus excelsior 8 13 Thalictrum aquilegiifolium 7 5 6
Galeobdolon luteum 17 19 21 Thelypteris limbosperma 6 5 6
Galeopsis speciosa 9 Thesium alpinum 1 0 1
Galeopsis tetrahit Thymus praecox 2 0 3
Galium album 14 16 Thymus pulegioides 0 0 2
Galium anisophyllon 14 15 15 Tilia platyphyllos 1 0 1
Galium odoratum 1 3 Tofieldia calyculata 4 1 2
Galium rotundifolium 6 10 Trifolium pratense 2 3 2
Gentiana asclepiadea 15 14 15 Trifolium repens 0 0 1
Gentiana pannonica 1 0 Trollius europaeus 1 1 3
Gentianella ciliata 0 0 Tussilago farfara 5 4 8
Geranium robertianum 7 12 22 Ulmus glabra 4 1 5
Geranium sylvaticum 7 4 3 Urtica dioica 3 19 21
Geum rivale 1 0 1 Vaccinium myrtillus 18 18 21
Geum urbanum 0 3 0 Vaccinium vitis-idaea 5

Globularia nudicaulis 0 0 1 Valeriana montana 3
Gnaphalium norvegicum 0 0 1 Valeriana officinalis

Gymnadenia odoratissima 1 0 1 Valeriana saxatilis 1 0
Gymnocarpium dryopteris 19 16 21 Valeriana tripteris 19 22 19
Gymnocarpium robertianum 21 20 19 Veratrum album 5 7 6
Gypsophila repens 0 0 1 Verbascum thapsus 0

Helleborus niger 2 1 2 Veronica chamaedrys 6 13 15
Hepatica nobilis 6 4 2 Veronica officinalis 4 7
Heracleum austriacum 4 2 1 Veronica serpyllifolia 0

Heracleum sphondylium 2 0 1 Veronica urticifolia 16 19 14
Heracleum sphondylium 0 1 0 Vicia sepium 0 2
Hieracium bifidum 10 12 7 Vincetoxicum hirundinaria

Hieracium murorum 11 8 9 Viola biflora 17 15 19
Holcus lanatus 0 1 0 Viola reichenbachiana 2
Homogyne alpina 17 14 10 Viola riviniana 2
Hordelymus europaeus 1 2 3
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Appendix 4.56. Species list of wood-inhabiting fungi and their constancy on thel2 plots of each of the three
successional stages. Mature: mature stage, Initial ES: initial early-seral stage, Adv. ES: advanced early-seral
stage. A total of 242 wood-inhabiting fungi species were mapped, with 133 species in the mature stage, 121

species in the initial-early seral stage and 133 species in the advanced early-seral stage.

Anhang 4.S6. Artenliste der totholzbesiedelnden Pilze und deren Stetigkeit auf den je 12 Probefldchen der

drei Sukzessionsstadien. Mature: Fichtenaltbestand, Initial ES: beginnende Sukzession, Adv. ES:

fortschreitende Sukzession. Insgesamt wurden 242 Arten erfasst mit 133 Arten in den Fichtenaltbestdanden,

121 Arten im Stadium der beginnenden Sukzession und 133 Arten im Stadium der fortschreitenden

Sukzession.

Species name Mature Initial ES Adv. ES Species name Mature Initial ES Adv. ES
Agrarius laevigatus 1 0 2 Lachnellula abietis 0 3 0
Aleurodiscus amorphus 0 Lachnellula occidentalis

Amphinema byssoides 6 Lachnellula resinaria

Amylostereum areolatum 10 Lachnellula subtilissima

Antrodia serialis
Antrodia xantha
Ascocoryne sarcoides
Ascocoryne solitaria

Lachnum brevipilosum
Lasiosphaeria spermoides
Lentinellus micheneri
Lopharia spadicea

Athelia decipiens Marasmius alliaceus
Athelia neuhoffii Melanomma pulvis-pyrius
Athelopsis fusoidea Metulodontia nivea

Athelopsis glaucina
Athelopsis subinconspicua
Auriporia aurulenta
Basidiodendron caesiocinereum
Basidiodendron deminutum
Basidiodendron eyrei
Basidioradulum radula
Bisporella citrina

Boidinia furfuracea
Botryobasidium conspersum
Botryobasidium intertextum
Botryobasidium pruinatum
Botryobasidium subcoronatum
Botryobasidium vagum
Botryohypochnus isabellinus
Calocera cornea

Calocera furcata

Calocera viscosa

Camarops tubulina
Cantharellus lutescens
Ceriporia viridans
Ceriporiopsis mucida
Chlorociboria aeruginascens
Chrysomphalina chrysophylla
Cinereomyces lindbladii
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Mollisia lividofusca
Mollisia olivaceocinerea
Multiclavula mucida
Mpycena cyanorrhiza
Mycena epipterygia
Mycena galopus
Mycena lasiosperma
Mycena leptocephala
Mycena purpureofusca
Mycena renati

Mpycena rubromarginata
Mycena speirea

Mycena viridimarginata
Nectria fuckeliana
Nemania serpens var. serpens
Ophiostoma polyporicola
Orbilia delicatula

Orbilia inflatula

Orbilia sarraziniana
Peniophora cinerea
Peniophora incarnata
Peniophora pithya
Peniophorella martinii
Phanerochaete sordida
Phellinus nigrolimitatus
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Appendix 4.56. continued

Anhang 4.S6. Fortsetzung

Species name Mature Initial ES Adv. ES Species name Mature Initial ES Adv. ES
Claussenomyces prasinulus 1 0 1 Phellinus viticola 0 0 1
Clavaria straminea 1 0 0 Phialina pseudopuberula 1 0 0
Climacocystis borealis 1 0 0 Phlebia centrifuga 0 4 2
Clitopilus hobsonii 2 1 2 Phlebia livida 0 2 0
Colpoma crispum 1 0 0 Phlebia segregata 2 0 3
Conferticium ochraceum 2 0 1 Phlebia serialis 0 1 0
Coniophora arida 0 2 0 Phlebia subulata 0 1 0
Coniophora olivacea 2 0 2 Phlebia tremellosa 0 1 0
Crepidotus cesatii 0 2 2 Phlebiella grisella 1 0 0
Cyathicula cyathoidea 0 1 0 Phlebiella tulasnelloidea 0 1 0
Cyphella candida 1 0 1 Phlebiella vaga 2 1 2
Cyphella digitalis 1 0 0 Phlebiopsis gigantea 0 4 0
Cystolepiota seminuda 0 1 0 Physisporinus vitreus 1 1 2
Dacrymyces capitatus 3 1 0 Phytoconis ericetorum 0 0 1
Dacrymyces chrysospermus 5 5 2 Pleurotus ostreatus 0 2 0
Dacrymyces stillatus 6 10 12 Plicaturopsis crispa 0 0 1
Dacryobolus sudans 1 0 0 Pluteus atromarinatus 0 0 2
Dasyscyphus virgineus 1 1 0 Pluteus hiatulus 0 1 0
Datronia mollis 1 0 0 Pluteus phlebophorus 0 1 0
Dendrothele acerina 1 0 0 Pluteus podospileus 0 1 0
Dialonectria epishaeria 0 0 1 Pluteus umbrosus 0 1 0
Diatrype disciformis 0 0 1 Polyporus badius 0 0 1
Diatrype stigma 0 1 3 Postia caesia 0 4 4
Eichleriella deglubens 1 0 0 Postia undosa 2 1 0
Entoloma byssisedum 0 1 0 Protohydnum piceicola 0 2 1
Entoloma cyanulum 0 0 1 Pseudohydnum gelatinosum 1 0 2
Entoloma lepidissimum 1 0 0 Pseudomerulius aureus 1 0 1
Entoloma placidum 0 0 1 Pseudotomentella mucidula 0 1 0
Entoloma pseudoturci 0 0 1 Resinicium bicolor 2 4 1
Entoloma pygmaeopapillatum 0 0 1 Resinicium furfuraceum 1 1 0
Eutypa maura 1 1 0 Resupinatus applicatus 2 1 2
Exidia glandulosa 1 1 0 Rigidoporus sanguinolentus 0 0 1
Exidia pithya 7 10 6 Sarcoporia polyspora 0 1 0
Exidia saccharina 0 1 1 Sarea resinae 2 1 0
Exidiopsis calcea 12 8 3 Schizophyllum commune 1 2 2
Flagelloscypha minutissima 1 3 3 Schizopora paradoxa 1 0 0
Fomes fomentarius 1 0 0 Scopuloides rimosa 0 0 1
Fomitopsis pinicola 7 11 12 Scutellinia umbrorum 0 2 0
Fomitopsis rosea 1 4 3 Sebacina epigaea 0 1 0
Galerina badipes 0 0 1 Sebacina grisea 0 1 2
Galerina camerina 1 1 1 Sidera vulgaris 1 0 0
Galerina hypnorum 0 1 0 Simocybe centunculus var. 0 1 0
centunculus
Galerina vittiformis 0 0 1 Simocybe haustellaris 0 1 0
Gelatoporia pannocincta 0 0 1 Sistotrema brinkmannii 0 0 3
Gloeocystidiellum clavuligerum 1 0 0 Sistotrema diademiferum 0 0 1
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Appendix 4.56. continued

Anhang 4.56. Fortsetzung

Species name Mature Initial ES Adv. ES Species name Mature Initial ES Adv. ES
Gloeophyllum abietinum 2 2 2 Skeletocutis lilacina 0 0 1
Gloeophyllum odoratum 1 1 Skeletocutis nivea 0
Gloeophyllum sepiarium 3 6 Spongiporus caesius 0
Gloiothele citrina 0 0 Spongiporus subcaesius 0
Gymnopilus bellulus 0 2 Steccherinum ochraceum 0
Gymnopilus sapineus 1 1 Stereum sanguinolentum 10
Gymnopus androsaceus 5 2 Subulicystidium longisporum

Gymnopus impudicus 0 0 Suillosporium cystidiatum

Gymnopus perforans 0 0 Thelephora terrestris

Hamatocanthoscypha laricionis 1 0 Tomentella badia

Helicogloea farinacea 0 0 Tomentella bryophila

Heterobasidion annosum 0 1 Tomentella cinerascens

Hyaloscypha aureliella 10 11 Tomentella coerulea

Hydropisphaera peziza
Hydropus marginellus
Hymenochaete fuliginosa
Hyphoderma argillaceum
Hyphoderma involutum
Hyphoderma praetermissum
Hyphoderma velatum indet.
Hyphodermum albocremum
Hyphodiscus hymeniophilus
Hyphodontia alutacea
Hyphodontia alutaria
Hyphodontia arguta
Hyphodontia aspera
Hyphodontia cineracea
Hyphodontia crustosa
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Tomentella ellisii
Tomentella fatrensis
Tomentella fibrosa
Tomentella galzinii
Tomentella lapida
Tomentella stuposa
Tomentella terrestris
Tomentella testaceogilva
Trametes hirsuta
Trametes versicolor
Trechispora confinis
Trechispora farinacea
Trechispora hymenocystis
Trechispora mollusca
Trechispora subsphaerospora
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Hyphodontia nespori Tremella encephala

Hyphodontia pallidula Tretomyces lutescens

Hyphodontia sambuci Trichaptum abietinum 12
Hyphodontia spathulata Tritirachium dependens 1
Hyphodontia subalutacea Tubulicrinis accedens 1
Hypholoma fasciculare Tubulicrinis borealis 1
Hypomyces aurantius Tubulicrinis medius 1
Hypoxylon fragiforme Tubulicrinis subulatus 0
Hypoxylon fraxinophilum Tulasnella pinicola 0
Ischnoderma benzoinum Vararia ochroleuca 0
Kretzschmaria deusta Xeromphalina campanella 0
Laccaria amethystina Xylaria longipes 4
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Appendix 4.57. Species list of saproxylic beetles and their constancy on the 12 plots of each of the three
successional stages. Mature: mature stage, Initial ES: initial early-seral stage, Adv. ES: advanced early-seral
stage. A total of 137 saproxylic beetle species were mapped, with 67 species in the mature stage, 87 species

in the initial-early seral stage and 75 species in the advanced early-seral stage.

Anhang 4.57. Artenliste der totholzbesiedelnden Kafer und deren Stetigkeit auf den je 12 Probeflachen der

drei Sukzessionsstadien. Mature: Fichtenaltbestand, Initial ES: beginnende Sukzession, Adv. ES:

fortschreitende Sukzession. Insgesamt wurden 137 Arten erfasst mit 67 Arten in den Fichtenaltbestanden, 87

Arten im Stadium der beginnenden Sukzession und 75 Arten im Stadium der fortschreitenden Sukzession.

Species Mature Initial ES Adv.ES Species Mature Initial ES Adv. ES
Acmaeops septentrionis 0 0 Hylobius piceus 3 0 0
Acrulia inflata Hylurgops glabratus

Agathidium nigripenne Hylurgops palliatus

Alosterna tabacicolor Hypoganus inunctus

Ampedus aethiops Ips typographus

Ampedus auripes Leptophloeus alternans

Ampedus balteatus Leptura maculata

Ampedus erythrogonus Leptusa pulchella

Ampedus nigrinus Liodopria serricornis

Ampedus sanguinolentus Lopherus rubens

Anaspis ruficollis Magdalis nitida

Anaspis rufilabris Malthodes alpicola

Anastrangalia sanguinolenta
Anisotoma castanea
Anisotoma orbicularis
Anobium emarginatum
Anobium pertinax
Anostirus purpureus
Anthaxia quadripunctata
Anthribus albinus
Aplocnemus impressus
Aplocnemus tarsalis
Atheta picipes

Atrecus affinis
Bolitochara lucida
Callidium violaceum
Cetonia aurata
Chrysanthia nigricornis
Chrysanthia viridissima
Cis dentatus

Cis lineatocribratus

Cis nitidus

Cis punctulatus
Corticaria abietorum
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Megatoma undata
Melanotus castanipes
Micrambe abietis
Molorchus minor
Mordellistena humeralis
Mordellistena variegata
Mycetina cruciata
Nemosoma elongatum
Nudobius lentus

Obrium brunneum
Ochina ptinoides
Orchesia undulata
Ostoma ferruginea
Oxymirus cursor

Pachyta quadrimaculata
Pidonia lurida

Pissodes harcyniae
Pityogenes bistridentatus
Pityogenes chalcographus
Pityophagus ferrugineus
Pityophthorus pityographus
Platycerus caprea
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Appendix 4.57. continued

Anhang 4.57. Fortsetzung

Species Mature Initial ES Adv.ES Species Mature Initial ES Adv. ES
Corymbia rubra 0 2 2 Platycerus caraboides 1 2 0
Cryphalus intermedius 0 1 0 Platycis minutus 2 1 2
Cryphalus piceae 0 1 0 Plectophloeus fischeri 0 1 0
Cryptophagus cylindrus 1 0 0 Polygraphus poligraphus 1 2 2
Crypturgus cinereus 0 0 1 Prostomis mandibularis 1 0 0
Crypturgus hispidulus 0 2 0 Pseudocistela ceramboides 0 0 1
Curtimorda maculosa 0 0 1 Pteryngium crenatum 0 0 1
Cychramus variegatus 1 0 0 Ptilinus pectinicornis 1 0 0
Danosoma fasciatus 0 0 1 Quedius plagiatus 2 1 2
Dasytes niger 0 0 2 Quedius xanthopus 4 7 2
Dasytes obscurus 0 2 3 Rhagium inquisitor 0 0 1
Dasytes plumbeus 2 6 6 Rhagium mordax 0 1 0
Denticollis linearis 1 2 4 Rhizophagus dispar 0 6 1
Denticollis rubens 1 1 1 Rhizophagus ferrugineus 0 4 2
Diacanthous undulatus 0 0 1 Rhizophagus grandis 0 1 0
Dictyopterus aurora 2 3 0 Salpingus ruficollis 1 1 0
Dirhagus lepidus 1 0 0 Saphanus piceus 0 1 0
Dorcatoma punctulata 0 0 2 Serropalpus barbatus 1 0 0
Dryocoetes autographus 12 12 8 Sphaerites glabratus 0 2 0
Epuraea angustula 1 2 1 Stenurella melanura 2 1 2
Epuraea boreella 1 0 1 Stephostethus alternans 1 0 0
Epuraea longula 0 1 0 Stephostethus rugicollis 1 0 0
Epuraea marseuli 1 0 0 Tetropium castaneum 3 4 1
Epuraea neglecta 0 1 0 Thanasimus formicarius 0 2 1
Epuraea oblonga 1 0 0 Thanasimus pectoralis 2 4 0
Epuraea pallescens 0 0 1 Tillus elongatus 1 0 0
Epuraea pygmaea 6 4 2 Trachodes hispidus 0 3 1
Ernobius mollis 0 2 0 Trichius zonatus 0 0 1
Evodinus clathratus 0 1 1 Xylechinus pilosus 1 1 0
Gaurotes virginea 0 0 3 Xylita laevigata 0 4 2
Glischrochilus quadripunctatus 0 2 0 Xylita livida 2 3 0
Hedobia imperialis 1 2 0 Xyloterus domesticus 0 1 0
Hylastes cunicularius 11 12 9 Xyloterus lineatus 6 8 2
Hylecoetus dermestoides 0 1 1 Xyloterus signatus 2 4 0
Hylobius abietis 1 0
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Appendix 4.58. Community phylogeny of vascular plants.
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,—E uphorbia amygdaloides
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Anhang 4.S8. Phylogenie der Artengemeinschaft der GefaRpflanzen.
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Appendix 4.59. Community phylogeny of wood-inhabiting fungi, excluding singletons.

Anhang 4.59. Phylogenie der Artengemeinschaft der totholzbesiedelnden Pilze, exklusive jener Arten mit nur

einem Fund innerhalb der Studie (singletons).
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Appendix 4.510. Community phylogeny of saproxylic beetles.
Anhang 4.510. Phylogenie der Artengemeinschaft der totholzbesiedelnden Kafer.
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Appendix 4.S11. Observed and estimated species numbers (+ standard error) of vascular plants, wood-
inhabiting fungi and saproxylic beetles within single successional stages and combined for all three
successional stages. Mature: mature spruce forest, Initial ES: initial early-seral stage, Adv. ES: advanced early-
seral stage. The estimators are calculated following Chao: Chao (1987), first order Jackknife and Bootstrap:

Smith & van Belle (1984).

Anhang 4.S11. Beobachtete und geschatzte Artenzahlen (+ Standardfehler) von GefdlRpflanzen
totholzbesiedelnden Pilzen und totholzbesiedelnden Kafern der einzelnen Sukzessionsstadien und kombiniert
fir die gesamte Artengemeinschaft aller drei Stadien. Mature: Fichtenaltbestand, Initial ES: beginnende

Sukzession, Adv. ES: fortschreitende Sukzession. Die Schatzwerte wurden entsprechend folgender Methoden

berechnet: Chao: Chao (1987), Jackknife 1. Ordnung und Bootstrap: Smith and van Belle (1984).

Observed Estimated species
Samples [n] species Chao Jackknife Bootstrap
Plants
Mature 24 232 292 +21 289+ 17 2579
Initial ES 24 230 272 15 27913 2537
Adv. ES 24 280 362+ 26 350+ 19 312+10
All stages
combined 72 327 385+19 392+13 357+8
Fungi
Mature 12 138 30352 218 + 27 171 +12
Initial ES 12 124 252 +44 189+ 23 151 +10
Adv. ES 12 134 218 + 26 202 £ 23 163 +12
All stages
combined 36 251 476 £ 56 378 £27 305+12
Beetles
Mature 12 67 116 £ 21 104 £ 15 8318
Initial ES 12 87 122 +15 125+ 14 104 +7
Adv. ES 12 75 116 +17 113+14 92+7
All stages
combined 36 137 216 £ 27 196+ 14 1637
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Einfluss von BefallsflachengroBe, Flachenraumung und Pflanzung

auf Verjlingung und Artenvielfalt

Gerdumte und mit gepflanzten
Europdischen Buchen und WeifStannen
angereicherte Borkenkdfer-
Befallsfléiche im Schapbachboden
(Foto: H. Maltan).
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Einfluss der Flachenausdehnung des Borkenkaferbefalls auf die Verjiingung in der

beginnenden Sukzession

Standort

Humus

Bei der Auswertung von insgesamt 448 Humusprofilen auf den Probeflachen der Borkenkaferbefalls-
flichen > 1 ha und < 1 ha lieRen sich bei der Machtigkeit der Humusauflagen keine signifikanten
Unterschiede zwischen den einzelnen Positionen nachweisen. Es waren zum Zeitpunkt der
Aufnahmen weder Unterschiede zwischen den einzelnen Positionen der grolRen Befallsflachen, noch
zwischen den Probeflachen der groRen und der kleinen Befallsflachen zu beobachten (Abb. 5.1 und
5.2). Sowohl auf den groRRen, als auch auf den kleinen Befallsflachen war Gberwiegend Tangelhumus
zu finden. Auch L-Mull, F-Mull, mullartiger Moder und typischer Moder wurden in dhnlichen Anteilen

auf den Probeflachen erfasst.
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Abb. 5.1 Mittlere Humusmachtigkeiten auf den kleinen Befallsflichen und den verschiedenen Positionen
innerhalb der grofRen Befallsflaichen. Es bestehen keine signifikanten Unterschiede zwischen den einzelnen

Positionen und BefallsflachengréRen.
Abb. 5.1 Mean thickness of humus layer [mm] on small gaps compared to different locations within large
gaps. There are no significant differences; neither among the locations nor among small and large gaps.

Strahlung

Die Probeflachen am Siudrand und in der Mitte der groRen Befallsflichen wiesen tendenziell den
groRten Anteil an direkter Strahlung auf (DSF, 1 m lber Grund, Abb. 5.3). Statistisch war jedoch
weder zwischen den einzelnen Positionen innerhalb der groRen Befallsflichen noch zwischen den

Probeflachen der groRen und der kleinen Befallsflachen ein signifikanter Unterschied feststellbar.

153



KAPITEL 5 EINFLUSS FLACHENAUSDEHNUNG

200 Meter
w A

Abb. 5.2 Digitalisierte Borkenkéafer-Befallsflachen > 1 ha Flachenausdehnung mit Lage des Stichprobenrasters
und der Mittelpunkte der 38 durch statifizierte Zufallsauswahl ausgewahlten Probefldchen Gber dem CIR-

Luftbild von 2012. Wesentliche Informationen zu den Probeflachen sind in Tabelle 1.5 hinterlegt.

Fig. 5.2 Digitalized gaps > 1 ha on CIR aerial image of 2012, position of inventory grid and position of the 38

study plots selected by stratified random sampling. Relevant information on study plots is given in Table 1.5.
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Abb. 5.3 Mittlere Anteile an direkter Strahlung (DSF) 1 m Gber dem Waldboden auf den kleinen Befallsflachen
und den verschiedenen Positionen innerhalb der grofen Befallsflichen. Es bestehen keine signifikanten

Unterschiede zwischen den einzelnen Positionen und BefallsflachengréfRen.

Fig. 5.3 Mean ratio of direct radiation (DSF) 1 m above ground on small gaps compared to different locations
within large gaps. There are no significant differences; neither among the locations nor among small and

large gaps.
Samenverfiigbarkeit

Fur die Baumart Fichte war auf 39 % der Probeflachen in den kleinen Borkenkafer-Befallsflachen ein
Uberlebender Altbaum als Samenbaum direkt auf der Probefldche zu finden (Tabelle 5.1). Bei den
restlichen Probeflachen der kleinen Borkenkafer-Befallsflichen betrug die Distanz zum néachsten
lebenden potentiellen Fichten-Samenbaum weniger als 50 m. Bei den groRen Befallsflichen waren
die nachsten Fichten-Samenbdume zu 87 % innerhalb eines 50 m Radius um die Probeflachen zu
finden. Die mittleren Entfernungsdistanzen lagen bei 14 m auf den kleinen Befallsflichen und bei 24
m auf den groRen Befallsflachen. Auf einzelnen Probefldchen, hauptsachlich auf den Mittelpositionen

der groRRen Stérungsflachen, waren die nachsten Fichten-Samenbaume weiter als 50 m entfernt.

Tabelle 5.1 Anteil der Stérungsflichen mit Samenbdumen der Gemeinen Fichte in verschiedenen
Entfernungsklassen und mittlere Entfernungen zum néachsten Fichten-Samenbaum in kleinen und groRen

Stoérungsflachen.

Table 5.1 Ratio of gaps with spruce seed trees in different distance classes and mean distances to next spruce

seed tree, in small and large gaps.

Storungsflache

Entfernung <1ha >1ha
<12,6m 39% 21%
12,6 -50m 61% 66 %
50-100 m 0% 13%
Mittelwert 14 m 24 m

155



KAPITEL 5 EINFLUSS FLACHENAUSDEHNUNG

Da, abgesehen von der Fichte, bei keiner weiteren Baumart mit einer wesentlichen direkten
Veranderung der Samenzufuhr durch den Borkenkaferbefall zu rechnen ist, wurden sie in diesem
Kapitel nicht bericksichtigt. Fiir den Gesamtkontext der Verjlingungsdynamik wurden diese

Baumarten auf den kleinen Befallsflachen in Kapitel 2 diskutiert.
Verjiingung
Jungwuchsdichte

Die Jungwuchsdichte wies in der montan/hochmontanen Lage weder signifikante Unterschiede
zwischen den einzelnen Positionen der groflen Befallsflaichen auf, noch zwischen diesen und den
kleinen Befallsflichen (Abb. 5.4). Auch in subalpiner Lage unterschieden sich lediglich die
Jungwuchsdichten fiir die Fichte zwischen den Probeflachen am Sidrand der groRRen Befallsflachen

signifikant von den Probeflachen in den kleinen Befallsflachen (Tabelle 5.2).
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Abb. 5.4 Jungwuchsdichten in montan/hochmontaner und subalpiner Lage der nach dem Stérungsereignis
gekeimten Individuen und des gesamten Jungwuchses (0 - 200 cm Hohe) in den einzelnen Positionen. Es

bestehen keine signifikanten Unterschiede zwischen den einzelnen Positionen und BefallsflaichengréRen.

Fig. 5.4 Regeneration densities in montane/high montane and subalpine elevations differentiated for those
individuals that germinated after the disturbance event (left graph) and for all individuals (0 - 200 cm height,
right graph) on small gaps compared to different positions within large gaps. There are no significant

differences; neither among the positions nor among small and large gaps.
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Die Spearman-Rang-Korrelation zwischen dem Anteil direkter Strahlung (DSF) und der Anzahl der

nach dem Stérungsereignis gekeimten Jungwuchsindividuen pro Hektar betragt -0,19 (p = 0,37).

Baumartenanteile

Die Verjingung setzte sich, sowohl in den kleinen als auch in den groen Befallsflichen,
hauptsachlich aus Fichte, Vogelbeere und Bergahorn zusammen (Tabelle 5.2). Subalpin waren die

mittleren Anteile der Fichtenverjiingung in den kleinen Befallsflaichen zugunsten der Vogelbeere

tendenziell geringer als in den groBen Befallsflachen.

Tabelle 5.2 Mittlere Jungwuchsdichten [n/ha] * zweifacher Standardfehler und Baumartenanteile der nach

dem Storungsereignis gekeimten Individuen an den Positionen innerhalb der Storungsfliche. Sterne

kennzeichnen signifikante Unterschiede der Jungwuchsdichten zwischen den Positionen in den Hohenstufen.

Die Kategorie Gesamt beinhaltet zusatzlich zu den genannten Baumarten einzelne Individuen von Larix

decidua, Abies alba, Fraxinus excelsior und Sorbus aria.

Table 5.2 Mean regeneration densities [n/ha] + twofold standard error and share of tree species of

individuals that germinated after the disturbance event at different positions within the gaps. Stars indicate

significant differences in regeneration densities among the different positions. Category Gesamt additionally

includes rare individuals of Larix decidua, Abies alba, Fraxinus excelsior and Sorbus aria.

Picea Acer Sorbus Fagus Gesamt
abies pseudoplatanus  aucuparia sylvatica
montan/hochmontan

Klein 2.537+1.614 1.397 +£1.452 1.497 £1.137 16 +31 5.775 £ 3.059
44 % 24 % 26% 0% 100 %

Nord 2.917 +3.632 417 + 833 776 +1.038 00 4.526 £2.793
64 % 9% 17 % 0% 100 %

Ost 2.522 +5.044 3.445+4.244  1.381+1.467 417 +833 8.181 + 10.685
31% 42 % 17 % 5% 100 %

Sud 417 + 833 0z0 1.049 +2.099 0+O0 1.466 + 1.830
28% 0% 72 % 0% 100 %

West 1.667 £2.204 480 + 959 2917+1.667 1.250 £ 2.500 6.313 £ 5.064
26% 8% 46 % 20% 100 %

Mitte 3.691+2.633 1.467 £2.665 5.127 +7.962 0+0 10.713 £ 14.052
34% 14 % 48 % 0% 100 %

subalpin

Klein 1.458 +1.873 * 563 +1.125 1.280 + 2.308 0+0 3.301+3.312
44 % 17 % 39% 0% 100 %

Nord 8.333+£8.819 480 + 959 0z0 0+O0 8.813 £9.050
95 % 5% 0% 0% 100 %

Ost 2.917 + 3.005 63+ 126 237 £ 474 0+0 4.050 £ 3.232
72 % 2% 6% 0% 100 %

Sud 15.000 + 5.204 * 63+ 126 1.027 £ 2.054 0+0 16.090 £ 6.724
93 % 0% 6% 0% 100 %

West 3.750+3.819 0z0 857 +1.714 0+0 4.607 £ 4.670
81% 0% 19% 0% 100 %

Mitte 3.750+£6.292 833+ 1.667 833+ 1.667 0+0 5.417 £+ 5.833
69 % 15% 15% 0% 100 %
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Héhenzuwachs

Die Auswertung des Hohenzuwachses des Jungwuchses der Gemeinen Fichte zeigte flr keine der drei
Hohenklassen ein eindeutiges Muster in Bezug auf die einzelnen Positionen und Hohenstufen (Abb.
5.5). Meist zeigten jedoch die Probeflachen in den kleinen Befallsflachen und die Probeflachen in
Mittelposition und am Sidrand der Befallsflachen die signifikant hdchsten Jahreszuwéachse im Jahr

2011 auf.
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Abb. 5.5 Héhenzuwachs der Gemeinen Fichte im Jahr 2011 in den verschiedenen Positionen innerhalb kleiner
und groRer Befallsflichen. Unterschiedliche Kleinbuchstaben kennzeichnen signifikante Unterschiede
zwischen den Positionen, [n=] beziffert die Anzahl der in die Auswertung integrierten unverbissenen

Fichtenindividuen.

Fig. 5.5 Height increment of spruce in 2011 at different positions within small and large gaps. Different
lowercase letters indicate significant differences among the positions. [n=] specifies the number of

unbrowsed spruce individuals integrated in the analysis.
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Einfluss von Flachenrdumung und unterstiitzender Pflanzung auf Verjiingung und

Artenvielfalt in der beginnenden Sukzession

Die sechs im Rahmen dieser Studie untersuchten Borkenkafer-Befallsflichen innerhalb des
Malnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung wurden im Jahr des Befalls vollstandig gerdaumt. Es
blieben keine entrindeten Stamme auf den Flachen zuriick. Im darauffolgenden Frihjahr wurden
durchschnittlich 2.500 WeiRtannen (2/2 und 2/3; d.h. 2 Jahre im Saatbeet und 2 oder 3 Jahre im
Verschulbeet, d.h. 4 bzw. 5-jahrige Pflanzen) pro Hektar weitestgehend als Stockachselpflanzung auf
den gerdumten Flachen eingebracht. Auf den Flachen, auf denen keine Buchennaturverjiingung zu
finden war, wurde die Pflanzzahl der Weiltanne pro Hektar reduziert und mit Europdischer Buche

(1/0) auf 2.500 Baume/ha vervollstandigt.

Standort

Der Anteil an direkter Strahlung 1 m iber Grund (DSF) war auf den gerdumten Flachen im Mittel um
24 % hoher als auf den unbehandelten Flachen; signifikante Unterschiede waren aufgrund des
geringen Stichprobenumfangs und der grofRen Varianz auf den gerdumten Flachen jedoch nicht
festzustellen (Abb. 5.6). Die Flachenausdehnung des Borkenkéaferbefalls (LickengréRe) wies keinen
signifikanten Unterschied zwischen den Mittelwerten (z zweifacher Standardfehler) der
unbehandelten (5.386 m? + 3.247) und gerdumten (2.580 m? + 1.314) Flachen auf, war jedoch in der
Tendenz auf den unbehandelten Flachen grofer. Auch bei den Humusmachtigkeiten und dem
Volumen des lebenden Bestandes waren keine signifikanten Unterschiede zwischen den beiden
Behandlungsvarianten zu sehen, auch wenn in den ungerdumten Flachen tendenziell gréRere
Mengen dinnerer unbefallener Fichten und damit ein héheres Bestandesvolumen vorzufinden
waren. Durch die Raumung der Befallsflichen im MaRRnahmenbereich Borkenkaferbekampfung
wurde jegliches befallene Fichtenstammholz entfernt. Dennoch befanden sich im Mittel immer noch
57 fm/ha in Form von Stubben auf den untersuchten Befallsflichen. Der Unterschied zu den
unbehandelten Flachen war dennoch signifikant; dort waren im Mittel 546 fm/ha vorzufinden.
Signifikant war auch der Unterschied des durchschnittlichen volumengewichteten Zersetzungsgrades
des Totholzes zwischen den Flachen innerhalb (2,5 + 0,2) und aufRerhalb des MaRnahmenbereichs
Borkenkéaferbekampfung (1,9 + 0,2). Luft- und Bodentemperatur (1 m Gber Grund) wurden nur auf
jeweils zwei der sechs Probeflichen pro Behandlungsvariante erfasst. Tendenziell waren die
gerdumten Befallsflachen durch niedrigere Jahresmitteltemperaturen, aber von grofReren taglichen
Schwankungen zwischen Minimal- und Maximaltemperatur im Jahr 2013 gepragt (Abb. 5.6). Diese
Unterschiede konnten statistisch aber nicht verifiziert werden. Prozentuale Deckung und mittlere

Hohe der Bodenvegetation, als potentieller Konkurrenz des Jungwuchses, unterschieden sich nicht
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signifikant zwischen den beiden Behandlungsvarianten und lagen im Mittel bei 77 % + 6 %

Bodendeckung, bzw. 19 cm 2 cm Vegetationshohe.

Raumung und Pflanzung [Nein/Ja]
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Abb. 5.6 Ausgewahlte Standort- und Bestandescharakteristika von Befallsflichen ohne (Nein) und mit
Rdaumung und Pflanzung (Ja). DSF: Anteil direkter Strahlung 1 m (iber Grund; VP: Vegetationsperiode (1. Mai
bis 30. September). Sterne kennzeichnen signifikante Unterschiede zwischen den beiden

Behandlungsmethoden.

Abb. 5.6 Selected site and stand characteristics of gaps outside (Nein) and inside the bark beetle
management zone (Ja). DSF: direct site factor, ratio of direct radiation 1 m above ground; VP: vegetation

period (May — September). Stars indicate significant differences between the two management systems.

Verjiingung

Jungwuchsdichte

Es waren keine signifikanten Unterschiede in der Dichte des Jungwuchses zwischen den Flachen
aullerhalb und innerhalb des MaRBnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung feststellbar, weder bei
den erst nach dem Storungsereignis gekeimten Individuen, noch bei dem gesamten Jungwuchs
(0-200 cm Hohe, Abb. 5.7). Beim kleinen Jungwuchs (0-20 cm) lagen die Verjlingungsdichten
auBerhalb der Managementzone signifikant (ber jenen innerhalb der Managementzone
(Tabelle 5.2). Der Anteil an Jungwuchsindividuen mit Terminaltriebverbiss war auf den gerdumten
Flachen vergleichbar mit jenen auRerhalb des MalRnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung und lag

im Mittel von allen Probeflachen bei 47 % (+ 10 % zweifacher Standardfehler).
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Raumung und Pflanzung [Nein/Ja]
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Abb. 5.7 Vergleich der Verjungungsdichten zwischen Befallsflichen ohne (Nein) und mit Rdumung und

Pflanzung (Ja). Es bestehen keine signifikanten Unterschiede zwischen den beiden Behandlungsmethoden.

Fig. 5.7 Regeneration densities differentiated for those individuals that germinated after the disturbance
event (left graph) and for all individuals (0 - 200 cm height, right graph) in gaps outside (Nein) and inside the
bark beetle management zone (Ja). There are no significant differences between the two management

systems.

Baumartenanteile

Beim Vergleich der Baumartenanteile der beiden BehandlungsmaBnahmen zeigten sich besonders

beim mittleren Jungwuchs (20-50 cm) vergleichsweise hohe Anteile von Buche und Tanne in der

Managementzone (Tabelle 5.2). Bei der Tanne waren diese Unterschiede in den Anteilen auch

signifikant (Abb. 5.8).

Tabelle 5.3 Mittlere Jungwuchsdichten [n/ha] + zweifacher Standardfehler der einzelnen Baumarten und
Jungwuchs-Hohenklassen auf Befallsflaichen ohne (Nein) und mit Rdumung und Pflanzung (Ja). Andere

beinhaltet einzelne Individuen von Sorbus aria, Ulmus glabra und Salix sp.

Table 5.3 Mean regeneration densities [n/ha] + twofold standard error of tree species within three height

classes in gaps outside (Nein) and inside the bark beetle management zone (Ja). Andere includes single

individuals of Sorbus aria, Ulmus glabra und Salix sp.

Picea Larix Abies Acer Sorbus Fagus Andere Gesamt
abies decidua alba pseudopl. auc. sylvatica
kleiner Jungwuchs (0-20 cm)
Nein 5.625 +3.010 0+0 0+0 5.625+4.598 4.375+5.618 208+417 1.042+1.635 16.875+5.625
Ja 3.542 +£3.841 0+0 + 1.875+2.016 208 +£417 0+0 0+0 5.625+5.429
mittelgroBer Jungwuchs (20-50 cm)
Nein 1.667 + 2.608 0+0 63+ 80 2.642 £3.326 1.384+1.893 63+126 157 +180 5.975+%6.238
Ja 409 + 383 31+63 409 + 205 346 + 343 189 +138 943 +1.452 126 + 252 2.453 +£1.329
groBer Jungwuchs (50-200 cm)
Nein 533+ 829 11+£22 11+£22 511+434 222 +270 144 + 213 178 £ 330 1.611+1.384
Ja 78 + 87 0+0 89 + 107 1.489+1.572 1267 +1386 467 + 467 256+335 3.644+3.397
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Raumung und Pflanzung [Nein/Ja]
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Abb. 5.8 Anteile der Hauptbaumarten auf den Probeflaichen ohne (Nein) und mit Rdumung und Pflanzung

(Ja). Sterne kennzeichnen signifikante Unterschiede zwischen den beiden Behandlungsmethoden.

Fig. 5.8 Share of main tree species on plots outside (Nein) and inside the bark beetle management zone (Ja).

Stars indicate significant differences between the two management systems.

Artenvielfalt

Die Untersuchung der Artenvielfalt basiert fir die faunistischen Artengruppen und die
totholzbesiedelnden Pilze nur auf drei der sechs Probeflachen pro BehandlungsmalRnahme und nur
fir die Gefalpflanzen auf jeweils sechs Probeflachen. Die Aussagekraft der Ergebnisse ist daher
eingeschrankt, auch wenn signifikante Unterschiede ersichtlich sind. Wahrend Schnecken, Wanzen
und bestdubende Kaferarten mit signifikant hoheren Artenzahlen auf den gerdumten Flachen zu
finden waren, wiesen totholzbesiedelnde Kaferarten signifikant héhere Artenzahlen in den vom
Management unbeeinflussten Bestanden auf (Abb. 5.9). Flr die meisten untersuchten faunistischen
Artengruppen, fiir GefdlRpflanzen und totholzbesiedelnde Pilze waren keine signifikanten
Unterschiede zwischen den beiden Managementformen festzustellen. Auch bei der Anzahl der in den
Roten Liste Bayerns gefiihrten gefahrdeten Pflanzen-, Pilz- und Kaferarten zeigten sich keine

signifikanten Unterschiede zwischen den gerdaumten und ungerdumten Befallsflachen.

Auch bei gleichen Artenzahlen kann sich die Artenzusammensetzung auf den Probeflachen der
beiden Managementformen unterscheiden. Den hdchsten Arten-Turnover zwischen den beiden
Managementformen wiesen hier die xylobionten Artengruppen der Kafer und Pilze, die epigdischen

Kafer und Spinnentiere und die Bestaubergruppen der Kafer und Stechimmen auf (Abb. 5.10).
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R&umung und Pflanzung [Nein/Ja]
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Abb. 5.9 Artenzahlen ausgewadhlter Artengruppen ausgewertet nach funktionellen Gruppen auf den

Probeflaichen ohne (Nein) und mit Rdaumung und Pflanzung (Ja). Sterne kennzeichnen signifikante

Unterschiede zwischen den beiden Behandlungsmethoden. Tracheophyta: GefaRpflanzen, Fungi: Pilze,

Coleoptera: Kafer, Arachnida: Spinnentiere, Mollusca: Schnecken, Collembola: Springschwdnze, Heteroptera:

Wanzen, Aculeata: Stechimmen.

Fig. 5.9 Species densities of selected species groups analyzed as functional groups on plots outside (Nein) and

inside the bark beetle management zone (Ja). Stars indicate significant differences between the two

management systems. Tracheophyta: vascular plants, Coleoptera: beetles, Arachnida: spiders, Mollusca:

snails, Collembola: springtails, Heteroptera: true bugs, Aculeata: aculeates.
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Raumung und Pflanzung [Nein/Ja]
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Abb. 5.10 Venn-Diagramm der untersuchten funktionellen Gruppen mit Anzahl der Arten die nur auf den
Probeflachen ohne Rdumung und Pflanzung (Nein, linker Kreis), jenen Arten die nur auf den Probeflachen mit
Rdumung (Ja, rechter Kreise) und Arten die bei beiden

und Pflanzung vorkamen jenen

Manaagmenetvarianten gefunden wurden (liberlappender Kreisbereich).

Abb. 5.10 Venns diagramm of studied functional groups with number of species occurring solely on plots
outside the bark beetle management zone (Nein, left circle), number of species occurring solely on plots
inside the bark beetle management zone (Ja, right circle) and the number of species occurring on plots of

both management systems (overlap of circles).

Die Daten der untersuchten Artengruppen dieser Teilstudie innerhalb und aulerhalb des
Malnahmenbereichs Borkenkaferbekdampfung sind ebenfalls in eine globale Meta-Analyse zum

Einfluss der Flachenrdumung auf die Biodiversitat eingeflossen (Thorn et al. submitted).
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Diskussion

Unechte Zeitreihe mit Fichtenaltbestand,
beginnendem und fortgeschrittenem
friihsukzessionalem Stadium in montaner

sonnseitiger Lage in Fischunkel am Obersee

(Fotos: M.B. Winter).



KAPITEL 6 DISKUSSION

Raumliche Verbreitung des Borkenkaferbefalls

Das natiirliche Stoérungsregime des Untersuchungsgebiets besteht neben lokalen Storungen durch
Lawinenabgdange hauptsachlich aus einer Kombination aus Windwiirfen und Borkenkaferbefall
mittelgrofRer Flachendimensionen (Konnert und Siegrist 2000). Die im Nationalpark Berchtesgaden
durch Borkenkaferbefall verursachten Liicken waren mit ihrer mittleren Flachenausdehnung von
0,07 ha (Luftbild 1997) und 0,29 ha (Luftbild 2012) und einer Gesamt-Befallsfliche von etwa 30 ha
(1997) und 260 ha (2012) auRerhalb des MalRnahmenbereichs Borkenkaferbekdampfung deutlich
kleiner und zerstreuter als in anderen unbewirtschafteten Waldgebieten Zentraleuropas (siehe Abb.
2.1. und 2.3, Meyer und Petersen 2003, Lausch et al. 2011) und Nordamerikas (Meddens et al. 2012,
Meddens und Hicke 2014). In den Jahren zwischen 1990 und 2007 fuhrte der Borkenkaferbefall allein
im Nationalpark Bayerischer Wald zum grof3flachigen Absterben der Fichten auf 5.370 ha Waldflache
in den Hochlagen (Lausch et al. 2011). Nach groRflachigen Sturmereignissen 1868 und 1870 und
flachigen Wiederaufforstungen mit teils nicht autochtonem Pflanzgut, waren die Hochlagenbestdnde
des Bayerischen Waldes zum Zeitpunkt des Borkenkaferbefalls sehr homogen in Bezug auf
Altersverteilung und Bestandesstrukturen (Bauer 2002). Weitere Hintergriinde fiir die Unterschiede
in der Flachenausbreitung und Befallsdynamik sind jedoch noch weitgehend ungeklart. Auch im
Nationalpark Berchtesgaden konnten eine Ausweitung der Schwarmaktivitdt des Buchdruckers in
frihere Perioden des Jahres und héhere Lagen des Gebiets (Kautz et al. 2011) und eine erhebliche
Pradisposition der Fichte unter Trockenstress in den letzten Jahrzehnten nachgewiesen werden
(Hartl-Meier et al. 2014). Mobgliche Faktoren fiir die bislang kleinflachigere Ausbreitung im
Nationalpark Berchtesgaden sind die Limitierung der Borkenkafergradationen durch weniger
Borkenkéafergenerationen pro Jahr aufgrund kalterer Klimabedingungen zumindest in den Hochlagen
(Nierhaus-Wunderwald und Forster 2004) und die groRe topographische Heterogenitat des Gebiets,
verbunden mit groRerer Heterogenitdt der Standort- und damit auch Bestandesbedingungen

(Konnert und Siegrist 2000, Konnert 2004).

Eine Prognose fiir die kiinftige Stabilitdit der noch bestehenden Fichtenaltbestinde gegeniber
Borkenkéaferbefall kann durch diese Luftbild-Auswertungen nicht gegeben werden. Aufgrund der
geringen mittleren BefallsflichengroRen sind die standortlichen Veranderungen (z.B. von Mikroklima,
Humusabbau und Samenverfiigbarkeit) durch den Befall moderat (siehe Tabelle 2.1) und
ermoglichen eine zeitnahe Verjlingung der Flachen. Der auf den kleinrdumig und zerstreut liegenden
Storungsflaichen heterogen aufwachsende Jungwuchs, mit zumindest lokal reduzierten
Fichtenanteilen (siehe Tabelle 2.3), macht eine zukilinftig erhdhte Bestandesstabilitdt gegentiber

Storungen wahrscheinlich (Turner et al. 2013).
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Veranderung der Standort- und Bestandesverhaltnisse

Die in dieser Studie genutzte Methodik der unechten Zeitreihe deckt, neben der Sukzession vom
Fichtenaltbestand zum fortgeschrittenen frihsukzessionalen Stadium, mehrere zeitgleich
stattfindende Entwicklungen bzw. Gradienten ab: zum einen einen Managementgradienten mit
abnehmendem Einfluss der historischen Waldbewirtschaftung mit fortschreitender Zeit seit
Einrichtung des Nationalparks 1978, und damit einhergehend eine Entwicklung von den sekundaren,
meist reinen Fichtenbestanden in Richtung heutiger potentieller natirlicher Vegetation, zum
anderen mehrere lokale Management-Entscheidungen, aber auch global verursachte zeitliche
Entwicklungen, wie die Zunahme der Jagdintensitat im Gebiet, der Erh6hung von Stickstoffeintragen
Uber die Luft und die Wirkung klimatischer Veranderungen. Diese Einflussfaktoren lassen sich nicht
vollstdndig vom Zielgradienten, d.h. der seit der Stérung vergangenen Zeit, dieser Untersuchung
trennen. Wo diese Faktoren in den Ergebnissen aufscheinen, wie z.B. die zunehmende Jagdintensitat,
werden sie im Folgenden diskutiert. Bei den iberregional wirkenden Faktoren wird erwartet, dass sie
in vergleichbaren Gebieten dhnlichen Einfluss ausiiben und damit die Ubertragbarkeit dieser Studie

nicht grundsatzlich einschranken.

Das Absterben der Fichtenaltbestande durch den Borkenkaferbefall fihrte im Untersuchungsgebiet
zu einer signifikanten Reduktion der Bestandesvolumina und der Kroneniliberschirmung auf den
Befallsflachen, bei gleichzeitig massiver Zunahme an stehendem Totholz (siehe Tabellen 2.1, 3.2 und
4.2). Erhebliche Anteile des stehenden Totholzes brachen bei fortschreitender Zersetzung im Verlauf
der untersuchten etwa 20-jahrigen Sukzession zusammen und veranderten damit ihre Wirkung als
stabilisierende Objekte gegenliber Schneebewegungen und Steinschlag auf der Flache (Kupferschmid
Albisetti et al. 2003, Bebi et al. 2015), als Keimsubstrat fiir die Naturverjiingung (Abb. 4.2, Szewczyk
und Szwagrzyk 1996, Zielonka 2006) und als Habitat flir totholzbesiedelnde Artengemeinschaften

(Saint-Germain et al. 2007, Bassler et al. 2012).

Die durch das Absterben des Kronendachs erhdhte Strahlung am Waldboden charakterisierte sowohl
das Stadium der beginnenden als auch der fortschreitenden Sukzession (siehe Tabellen 2.1, 3.2 und
4.2). Die auf den Befallsflichen der beginnenden Sukzession mit mehr als einem Hektar
Flachenausdehnung geschdtzten Strahlungswerte unterschieden sich durch vereinzelte Laubbdume,
Larchen und (iberlebende Fichten weder von den Befallsflichen mit Flachenausdehnungen kleiner
einem Hektar, noch zwischen einzelnen Positionen innerhalb der groRen Befallsflaichen (Abb. 5.2).
Mit den durch die Storung erhohten Strahlungswerten ging im Verlauf der Sukzession eine
zunehmende Dominanz der Bodenvegetation in Bezug auf Bodendeckung und Vegetationshdhe
einher (Tabelle 3.2). Die ausbleibende Streunachlieferung aufgrund der fehlenden Baumschicht und

die zunehmende Deckung der Bodenvegetation reduzierten gleichzeitig den Anteil der
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Streubedeckung auf dem Waldboden (Abb 4.2). In der Literatur werden verschiedene
bodenphysikalische Prozesse diskutiert, die mit dem Absterben des Kronendachs durch natirliche
Stérungen in Verbindung stehen: Verdnderungen des Streueintrags, der Erosion, der Bioturbation,
bodenchemischer Prozesse und der Auswaschung von organischem Material und von
Nadhrelementen (Lischer 2002, Spielvogel et al. 2007). Wahrend in anderen Gebieten teilweise keine
Veranderungen oder auch kurzfristige Anreicherungen an organischem Material im Oberboden durch
grofRflachige Storungen beobachtet werden konnten (zusammengefasst in Spielvogel et al. 2007),
weisen die Studien in kalkalpinen Bergwaldern einheitlich einen verstarkten Humusabbau im
Nachgang von Stérungsereignissen nach (Kohlpaintner und Gottlein 2009, Hollaus 2012). Selbst
moderate Ernteverfahren (Femel- bis Schirmschlag) kénnen auf den flachgriindigen Kalkbéden durch
Nahrstoffentzug und aktive Humusverwundung zu erheblichem Humusabbau in den Bergwaldern
fihren (Christophel et al. 2013). Durch den hohen Anteil der Tangelhumusbéden (O/C-Béden) im
Gebiet, bei denen durch nicht ausgebildete Mineralbodenhorizonte simtliche Bodenfunktionen (z.B.
Wurzelraum, Wasserspeicherung, Nahrstoffversorgung) am Tangelhumuskoérper hangen (Bochter
1984), wird ein Humusabbau als wesentlicher Einflussfaktor fir die weitere Waldentwicklung
angesehen (Baier 2006, Kohlpaintner und Gottlein 2009). Entgegen den bisherigen Erkenntnissen
waren in dieser Untersuchung jedoch keine Zeichen des Humusabbaus durch das Stérungsereignis
und die nachfolgende Sukzession in den Bestandesliicken nachweisbar (siehe Tabelle 2.1). Dies mag
zum einen an den bereits drastisch reduzierten Humusvorrdaten durch die jahrhundertelange
intensive Holznutzung nach Aufkommen der Salinenindustrie im Berchtesgadener Land liegen
(Prietzel und Christophel 2014) und zum anderen an den verhaltnismaRig kleinen Licken und dem
zugigen Bewuchs der Storungsflaichen durch die Bodenvegetation. Gleichzeitig stof3t die in der
vorliegenden Studie genutzte Methodik der unechten Zeitreihe bei dieser Fragstellung und der

hohen kleinstandértlichen Heterogenitat im Gebiet an ihre Grenzen.

Nach bisherigen Studien lGber den Zusammenhang zwischen Bestandesliickengréfe und Mesoklima
waren durch den Borkenkaferbefall folgende Veranderungen in den Bestandesliicken zu erwarten:
hohere mittlere Jahrestemperaturen und damit einhergehend eine Verlangerung der
Vegetationsperiode, grofere tagliche Schwankungen der Lufttemperatur (durch verstarkte
Einstrahlung und Erwarmung am Tag, aber auch erhéhter Auskihlung durch Abstrahlung bei Nacht)
und eine zeitliche Verlangerung der Schneebedeckung (aufgrund vermehrter Schneeablagerung
durch Windverwirbelung in den Licken und verzégerter Schneeschmelze durch fehlende Bdume, an
deren dunkler Rinde im Frihjahr ein indirekter Strahlungs- und Schmelzeffekt zu erwarten waére; z.B.
Gray et al. 2002, Margreth 2004, Ritter et al. 2005, Zhongsheng et al. 2012). Die Ergebnisse der
vorliegenden Untersuchung wiesen in der Tendenz auf entsprechende Verhiltnisse hin, d.h.

tendenziell langere Vegetationsperioden, gréBere tadgliche Schwankungen der Lufttemperatur und
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langere Schneebedeckung in den Liicken; signifikante Unterschiede zwischen Fichtenaltbestanden
und Storungsflaichen waren jedoch fir keinen der Parameter nachweisbar (Tabelle 2.1). Die in der
Literatur genannten Lickengrofen lagen z.T. unter den im Untersuchungsgebiet vorgefundenen
LickengroRen und scheinen damit keine stichhaltige Erklarung fiir die fehlenden Unterschiede zu
liefern. Eine mogliche Erklarung der nicht vorhandenen Signifikanz in dieser Studie sind Limitierungen
der angewandten Methodik, wie der kurze Messzeitraum Uber zwei Jahre, die im Verhéltnis zur
Anzahl abgedeckter Standort- und Bestandesbedingungen (montan bis subalpin, sonnseitig und
schattseitig, Fichtenaltbestand bis fortschreitende Sukzession) geringe Anzahl von 34
Temperaturloggern und die groBe mikrotopographische Heterogenitdt des Gebiets, bei dem eine
unterschiedliche Positionierung des Temperaturloggers innerhalb einer Probeflache bereits zu
erheblichen Unterschieden in der Messreihe flihren kann. Dennoch kann angenommen werden, dass
das nach Absterben des Fichtenaltbestandes verbleibende stehende Totholz und die zligig
aufkommende Naturverjingung, die von Kahlschldagen bekannten extremeren Liickenbedingungen

teilweise abpuffern konnten.

Bei grofflachigem vollstdndigem Absterben der Fichtenaltbestande durch den Borkenkaferbefall
wadre von einer starken Limitierung der Samenverfligbarkeit der Fichte fir zukilnftige
Naturverjlingungsprozesse auszugehen. In der Literatur wird haufig eine mittlere Verbreitungsdistanz
der Fichtensamen von 30-50 m erwahnt (z.B. Kohlermann 1950, Kutter und Gratzer 2006, Cremer et
al. 2012). Bei den Befallsflachen < 1 ha lag der nachste Fichtensamenbaum gemittelt Gber alle drei
Hohenstufen zu 95 % innerhalb einer Distanz von 50 m (Tabelle 2.2). Bei den Befallsflaichen > 1 ha lag
der Anteil an Probeflachen mit mindestens einem Fichtensamenbaum innerhalb einer Distanz von
50 m bei 87 %. Auf einzelnen Probeflachen, hauptsachlich auf den Mittelpositionen der groRen
Storungsflachen, waren die ndchsten Fichtensamenbdume weiter als 50 m entfernt (Tabelle 5.1).
Damit ist, zumindest temporar, mit einer reduzierten Samenzufuhr der Fichte durch die umliegenden
Altbestdande zu rechnen. Durch Sekundartransport der Fichtensamen, etwa durch Verwehung auf
festen Schneedecken, kann es allerdings zusatzlich zum Sameneintrag von weiter entfernt stehenden
Altbestinden kommen. Dieser bewegt sich jedoch meist auf vernachlassigbar geringem Niveau

(Greene und Johnson 1997).

Neben der Gemeinen Fichte befanden sich regelmaRig Samenbdume von Bergahorn und Vogelbeere
auf, bzw. in der Nahe der Probefldchen; in den tieferen Lagen begleitet von der Gemeinen Esche, mit
zunehmender Hohenlage auch vermehrt von der Européischen Larche. WeiRtanne und Europaische
Buche waren hingegen aufgrund der jahrhundertelangen Nutzungsgeschichte deutlich seltener zu
finden als dies in den natlirlichen Waldgesellschaften der Bergmischwalder zu erwarten ware

(Tabelle 2.1, Knott et al. 1988, Walentowski et al. 2006).
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Verjiingungsdynamik

Zwei Jahrzehnte nach dem Storungsereignis waren die durch den Borkenkaferbefall verursachten
Bestandesliicken in montaner Lage mit einem Median von etwa 5.000 Pflanzen > 50 cm und weiteren
etwa 5.000 Pflanzen < 50 cm pro Hektar bereits Uberwiegend dicht bestockt, wahrend in
hochmontaner Lage mit einem Median von etwa 1.000 Pflanzen > 50 cm und weiteren etwa 3.000
Pflanzen < 50 cm pro Hektar noch groRRere unbestockte Bereiche vorzufinden waren (siehe Abb. 2.5).
Beide Jungwuchsdichten liegen im Bereich der Ergebnisse bisheriger mitteleuropaischer
Untersuchungen nach Windwurf oder Borkenkéaferbefall (Bauer 2002, Wohlgemuth et al. 2002,
Meyer und Petersen 2003, Keidel et al. 2008, Jonasova und Prach 2004, Zeppenfeld et al. 2015). Die
Ergebnisse bestdtigen die Erwartung, dass die durch den Borkenkaferbefall verursachten
Standortverdanderungen den natiirlichen Verjingungsprozess nicht unterbinden werden. Die von
Diaci und Ko-Autoren (2005) in subalpinen Fichtenbestdanden beobachteten Unterschiede im
Verjingungserfolg je nach Position innerhalb einer Bestandesliicke, konnten in den grofRen
Befallsflachen (Abb. 5.4 und 5.5) nicht bestatigt werden, was vermutlich auf einzelne beschattende
und samenspendende Laubbdume, Larchen und Uberlebende Fichten innerhalb der grofRen

Befallsflachen zurtickzufiihren ist.

Durch die Stérung und die nachfolgende Verjlingung kam es zu einer Erhohung der strukturellen
Diversitat — auf Bestandes- als auch auf Landschaftsebene. Die Auswertung des Aggregationsindex (R)
von Clark und Evans (1954) bestatigte ein geklumptes Aufwachsen der neuen Bestandesgeneration
im Gegensatz zu den zuvor stockenden Fichtenaltbestdnden auf Bestandesebene (Tabelle 3.2). Die
raumliche Heterogenitat verschiedener Jungwuchsdichten und Kronenschlussgrade zeichnete ein
dhnliches Bild auf Landschaftsebene (Tabelle 4.2). Ungleiche raumliche Verteilungen der
Bestandesglieder sind ein typisches Merkmal seit langem ungenutzter, spatsukzessionaler alter
Walder (old-growth forests, Bauhus et al. 2009). Dieser Vergleich ist in diesem Fall jedoch nur
eingeschrankt zuldssig, da Fichtenaltbestande und frihsukzessionale Stadien unterschiedliche
Bestandesalter abbilden und davon auszugehen ist, dass sich die raumlichen Bestandesstrukturen im
Verlauf des Bestandeslebens stetig weiter verdndern (Zenner 2000, Franklin et al. 2002). Dennoch
lassen geklumpt aufwachsende Jungwuchsbestinde und heterogene Jungwuchsdichten eine
vielfaltigere Bestandesentwicklung und damit einhergehend auch groRRere Habitatdiversitat erwarten

als gleichmaRig bestockte Jungwuchsbestdande (Donato et al. 2012).

Entgegen der, auch in der Diskussion von Kapitel 3 formulierten Erwartung und bisheriger
Erkenntnisse der Verjlingungsdynamik nach Stérungsereignissen (Bauer 2002, Rammig et al. 2006, El
Kateb et al. 2006, Wild et al. 2014), bestand der GroRteil der 2012/13 aufgenommenen

Jungwuchsindividuen nicht aus Vorausverjingung, sondern war erst nach dem Stérungsereignis
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gekeimt (siehe Abb. 2.7). Aufgrund der angewandten Methode der Triebinternodienzdhlung zur
Altersbestimmung kann eine Abweichung zwischen ermitteltem und tatsdchlichem Alter um bis zu
finf Jahre nicht ausgeschlossen werden (Batllori und Guitérrez 2008). Doch selbst ein
Sicherheitszuschlag von finf Jahren auf die ermittelten Baumalter stellt das Ergebnis, dass die
Mehrheit des vorhandenen Jungwuchses erst nach dem Stérungsereignis gekeimt ist, nicht in Frage.
Ein Grund flr die groRere Bedeutung der Vorausverjlingung in anderen Untersuchungen, u.a. im
Nationalpark Bayerischer Wald (Bauer 2002, Zeppenfeld et al. 2015), mag in der dortigen groReren
Flachenausdehnung des Borkenkéaferbefalls (Lausch et al. 2011) und den damit verbundenen
extremeren Lickenbedingungen und einer mangelnden Samenverfligbarkeit liegen. Gleichzeitig
spielt der Bergahorn mit effektiver Samenverbreitung und groRen jahrlichen Hohenzuwachsen, die
ein ziigiges Uberwachsen der Bodenvegetation und verbissgefihrdeter Héhen erméglichen, in den
kalkalpinen Bergwaldern des Nationalparks Berchtesgaden eine deutlich groBere Rolle als in den
silikatgepragten Bestanden des Bayerischen Waldes. Dort steht im Wesentlichen nur die Vogelbeere
als vergleichbare Pionierbaumart zur verfiigung (Jehl 2001). Langjdhrige Untersuchungen in
zahlreichen durch Vivian/Wiebcke 1990 und Lothar 1999 verursachten Windwirfen in der Schweiz
(Brang et al. 2015, Wohlgemuth und Kramer 2015) stiitzen die Ergebnisse dieser Studie Gber den
geringen Anteil der Vorausverjiingung an der erfolgreichen natirlichen Verjliingung nach Stérungen

im Bergwald.

Tatsachlich wiesen die untersuchten Fichtenaltbestidnde vergleichbar hohe Jungwuchsdichten an
kleinem (0-20 cm Hohe) und mittelgroBem Jungwuchs (20-50 cm Hohe) auf, wie die Bestande des
fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadiums (Abb. 2.5). Wenn man davon ausgeht, dass dies
weitgehend den Bedingungen entspricht, die vor dem Borkenkaferbefall vor 17-25 Jahren die
Bestdande des heutigen fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadiums kennzeichneten, stellt sich die
Frage, was in den vergangen zwei Jahrzehnten zum Absterben dieses Jungwuchses gefiihrt hat, so
dass er 2012/13 kaum mehr nachzuweisen war. Im Verlauf der letzen zwei Jahrzehnte wurden die
Abschusszahlen von Rot-, Reh- und Gamswild im Nationalpark Berchtesgaden deutlich erhdht
(Roland Baier, NPV Berchtesgaden, mindliche Mitteilung April 2012). Vermutlich waren die
Verjiingungsbedingungen vor 20 Jahren, was den Verbissdruck durch Schalenwild angeht daher auch
deutlich widriger als zum Zeitpunkt der Aufnahmen. Durch die Methodik der unechten Zeitreihe
dieser Studie lassen sich Verluste des Jungwuchses im Verlauf der Sukzession weder widerlegen noch
nachweisen. Aufgrund der generell im Nationalpark zunehmenden Jungwuchsdichten zwischen der
zweiten (1995-1997) und dritten Waldinventur des Nationalparks Berchtesgaden (2010-2012, Winter
und Becker 2015) ist aber davon auszugehen, dass sich die Verjliingungsbedingungen in den letzten
Jahrzehnten im Gebiet wesentlich verbessert haben. Es erscheint wahrscheinlich, dass diese auf die

geanderte Jagdpolitik und die damit einhergehenden reduzierten Schalenwildbestdnde
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zuriickzufiihren sind. Die Ergebnisse der Verjingungsdynamik nach Borkenkaferbefall bestatigen
damit die bekannte Annahme, dass Waldokosysteme bei angepassten Wildbestdnden eine grolle
Resilienz nach Stérungen aufweisen kénnen (Pellerin et al. 2010, Heinze et al. 2011), und diese
Einschatzung allem Anschein nach auch bei geringer Vorausverjlingung in den Ausgangsbestdanden

zutrifft.

Die Erwartung, dass die Keimung von Geholzen nach dem Stérungsereignis auf bestimmte, der
Keimung forderliche Kleinstandorte beschriankt ware (z.B. erhéhte und geschiitzte Positionen mit
reduzierter Konkurrenz und ausgeglichenen Feuchtigkeitsverhaltnissen), lieB sich durch die
Ergebnisse nur eingeschrankt bestdtigen. Die Bedeutung des Totholzes als Wuchssubstrat nahm
besonders in den hochmontanen Bestanden von den Fichtenaltbestanden zum fortgeschrittenen
frihsukzessionalen Stadium zu (Abb. 2.4). Die Mehrheit des 20 Jahre nach dem Stérungsereignis
aufgekommenen Jungwuchses war jedoch nicht an besonderen, sicheren Wuchsorten, sondern in der
Streu-, Moos- und auch Krautschicht zu finden. Dies steht in scheinbarem Widerspruch zu der
mehrfach belegten zentralen Bedeutung des Totholzes fiir die Naturverjiingung der Fichte in (Mittel-)
Gebirgslagen (z.B. Jehl 2001, Meyer und Petersen 2003, Jonasova und Prach 2004, Kupferschmid und
Bugmann 2005, Baier et al. 2007, Keidel et al. 2008). Ein fir die Keimung glinstiger Zersetzungsgrad
des Totholzes ergibt sich in hheren Lagen etwa 30 bis 60 Jahre nach Bestandeszusammenbruch
(zZielonka 2006), mit mehrjahriger Verzogerung bei Stehendbefall und zeitversetztem
Zusammenbruch des Totholzes (Storaunet und Rolstad 2002). Es wird daher erwartet, dass die
Bedeutung des Totholzes als Keim- und Wuchssubstrat im Untersuchungsgebiet, besonders in den
héheren Lagen, in den nachsten Jahrzehnten weiter zunehmen und damit auch die
Jungwuchsdichten in diesen Lagen weiter erhohen wird. Untersuchungen in Borkenkafer-
Befallsflaichen und Windwiirfen in der Schweiz Uber die Effektivitdt von stehendem und liegendem
Totholz als Schutz gegen Naturgefahren, besonders Schneegleiten und das Anreiflen von Lawinen,
haben gezeigt, dass ein effektiver Schutz durch Totholzobjekte 20 bis 30 Jahre auf den Fldachen
gegeben sein kann (Kupferschmid Albisetti et al. 2003, Bebi et al. 2015). Bei erfolgreicher
Naturverjiingung, die nach etwa 30 Jahren die Schutzwirkung ibernehmen kann, kommt es damit zu
einer weitgehend llickenlosen Lawinenschutzwirkung in den gestorten Bestdnden (Kupferschmid
Albisetti et al. 2003, Bebi et al. 2015). Dem nach Stérungen im Bestand verbleibenden Totholz ist
damit im Bergwald zusatzlich zur Wirkung als Wuchssubstrat und fiir den Humuserhalt bzw. -aufbau

(Baier 2006), ein weiter wesentlicher Einfluss auf eine erfolgreiche Naturverjingung zuzuschreiben.

Die Hohe und Deckung der Bodenvegetation, die Hohenstufe und die Entfernung der Samenbdume
wurden als wesentlichste Einflussfaktoren auf die Artenzusammensetzung des Jungwuchses in dieser

Studie identifiziert (Abb. 2.6). Es ist kaum erforscht, inwieweit sich das groRflachige Absterben eines
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Altbestandes nicht nur auf die Samenverfiligbarkeit, sondern auch auf die Mykorrhizierung der
nachfolgenden Baumgeneration auswirkt und wo die diesbezlglich kritischen BefallsflichengréoRen
liegen (Peter et al. 2013). Einzelne Gberlebende Altbdume und Naturverjlingungspflanzen scheinen
die Wahrscheinlichkeit einer erfolgreichen Mykorrhizierung der aufkommenden Naturverjiingung
jedoch zu erhéhen (Baier 2006, Peter et al. 2013). Die Samenverflgbarkeit fiir die Fichte war auf den
kleinen Befallsflachen dieser Studie aufgrund des nahen Bestandesrandes und auch einzelnen
Uberlebenden Altbdumen innerhalb der Befallsflache kein limitierender Faktor fiir die Verjingung
(Tabelle 2.2). Die weiteren Hauptbaumarten des natirlichen Bergmischwaldes der nérdlichen
Kalkalpen — Européische Buche und WeiRtanne (Walentowski et al. 2006) — waren hingegen nur in
wenigen Fallen als Samenbaum in der Nahe der Befallsflaichen zu finden, was sich auch in den
geringen Anteilen dieser beiden Baumarten im Jungwuchs widerspiegelte (Tabelle 2.2 und 2.3).
Gleichzeitig konnten auch auf etwa 65 % der Flachen auf denen entsprechende Samenbdume in
unmittelbarer Nahe zu finden waren keine Naturverjliingung der Tanne und Buche beobachtet
werden. Dies verstarkt die Annahme, dass verstarkter Verbiss durch Schalenwildarten die Beteiligung
von Buche und Tanne in der nachsten Baumgeneration gegeniiber der Gemeinen Fichte zuséatzlich
erschweren wird (Ammer 1996a, Motta 1996, Prietzel und Ammer 2008, Klopcic et al. 2010). Mit
einer natlrlichen Riickwanderung von Europaischer Buche und WeiRtanne in die Bestdnde ist daher
auch, bei fur diese Baumarten tendenziell giinstigeren Verjlingungsbedingungen unter Schirm (Otto
1994), eher im Laufe der nachsten Jahrhunderte als im Laufe der nachsten Jahrzehnte zu rechnen
(KiBner 1997, Diaci 2002). Eventuell kann eine Riickkehr der groBen Beutegreifer in die Bergwalder
diese Entwicklung durch die Reduktion des Verbissdrucks in manchen Fallen beschleunigen. Die
Anteile der Gemeinen Fichte waren in der Bestockung 20 Jahre nach dem Borkenkaferbefall im
Vergleich zu den Fichtenaltbestanden bereits deutlich reduziert. Auch wenn davon auszugehen ist,
dass die hohe Beteiligung der eher lichtbedirftigen Arten Bergahorn und Vogelbeere mit
fortschreitender Sukzession wieder abnehmen wird (Hein et al. 2009, Hoéllerl und Mosandl 2009), ist
dennoch ein erheblicher Einfluss des derzeitig hohen Laubbaumartenanteils auf Bestandesklima,
Humusform und Habitatbedingungen und damit auch auf die Artenzusammensetzung verschiedener

Artengruppen zu erwarten.
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Veranderung der Biodiversitat

Borkenkaferbefall stellt gemeinsam mit Sturmereignissen das natlrliche Stoérungsregime
mitteleuropaischer Fichtenwalddkosysteme dar (Svoboda et al. 2012), und die Mehrzahl der heute in
temperierten Fichtenwaldern vorzufindenden Arten scheint sich durch Anpassung an die natirlichen
Stérungsregime der Vergangenheit entwickelt zu haben (Sousa 1984, Bengtsson et al. 2000). In den
hochmontanen Lagen des Untersuchungsgebiets mit natlrlicherweise weitgehend reinen
Fichtenwaldern ist davon auszugehen, dass die Storungen durch den Borkenkaferbefall dem
natirlichen  Storungsregime entsprechen und die Artengemeinschaften an abrupte
Bestandesverdanderungen angepasst sind. Ein Teil der Arten von Fichtenwaldékosystemen scheint auf
die temporar lichten und totholzreichen Bedingungen nach Stérungen geradezu angewiesen zu sein
und von diesen zu profitieren (Miller et al. 2008, Svoboda et al. 2012). Durch die einzelbaum- bis
truppweise Mischung von Europaischer Buche, Weilltanne und Gemeiner Fichte der natirlicherweise
in den unteren und mittleren Lagen des Untersuchungsgebiets stockenden Bergmischwalder, ist ein
nattrlicher groRflachiger Einfluss des Borkenkaferbefalls in diesen Waldern eher unwahrscheinlich.
Dennoch haben Untersuchungen in slowenischen Bergmischwiéldern gezeigt, dass auch diese
natirlicherweise periodisch durch mittelstarke Sturmereignisse beeinflusst wurden (Nagel et al.
2007, Firm et al. 2009), und deren Artengemeinschaften damit vermutlich an vergleichbare

Stérungsbedingungen mit temporiren Offnungen und starker Totholzanreicherung angepasst sind.
GefiBpflanzen

Es ist bekannt, dass die Artenvielfalt der Bodenvegetation von Waldokosystemen durch
zunehmenden Lichteinfall in der Regel ansteigt (Ammer 1996b) und dass die vermehrte
Lichtverflgbarkeit in frihsukzessionalen Stadien lichtbedirftige Arten begiinstigt (Holeska 2003,
Lehnert et al. 2013). Erhohte Mineralisationsraten in den ersten Jahren nach Borkenkaferbefall
verstirken lokal die Nitrat-Verfliigbarkeit (NO;, Huber 2005) und fordern stickstoffliebende
Pflanzenarten (Sayer und Reif 1998, Ewald et al. 2011). Der Borkenkaferbefall im Nationalpark
Berchtesgaden und die nachfolgende Sukzession erhohten die Artenvielfalt der GefdRpflanzen
sowohl in der Kraut- als auch in der Strauchschicht und verdnderten die Artenzusammensetzung
zugunsten licht- und nahrstoffliebender Pflanzenarten (siehe Abb. 3.3 und Tabelle 3.4). Auch zwanzig
Jahre nach dem Storungsereignis war noch kein Rickgang dieser Entwicklung erkennbar. Die
Begiinstigung der licht- und nihrstoffliebenden Pflanzenarten war hauptsichlich als Anderung der
Dominanzverhiltnisse nachweisbar. Die groRe Uberlappung der Artengemeinschaften der drei
Sukzessionsstadien in der NMDS-Ordination zeigte, dass es bei den GefaRpflanzen durch die Stérung
zu einer Erweiterung der Artengemeinschaft auf Alpha-Diversitdatsebene, nicht aber zu einer starken

Anderung der Artenzusammensetzung kam (Abb. 4.3). Dies scheint insofern nachvollziehbar, als dass
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es durch den Stehendbefall des Borkenkadfers zu keiner direkten Veranderung der
Waldbodenbedingungen kommt (Roberts 2004, JonaSovd und Prach 2008). Die Veranderung der
Strahlungsverhaltnisse flhrt zu einer Beglinstigung der licht- und nahrstoffliebenden Pflanzenarten,
die vereinzelt und in geringer Artmachtigkeit aber auch schon in lichteren Bereichen einzelner
Fichtenaltbestdnde zu finden waren. Eine Stérung der Bodenoberfliche durch Windwurf,
Lawinenabgidnge oder Raumung kann hingegen, zumindest temporar, zu einer deutlicheren
Erweiterung der Artengemeinschaft der GefaBpflanzen fiihren (Kupferschmid Albisetti 2003, Fischer
und Fischer 2009, Bohner et al. 2010, Ewald et al. 2011, Fischer et al. 2012) und eine groRere
Dominanz der Pionierbaumarten Weide (Salix spp.) und Aspe (Populus tremula L.) in der
nachfolgenden Sukzession auslésen (Jehl 2001, Fischer und Fischer 2009). Im Gegensatz zu der
Dynamik auf einer durch Vivian/Wiebcke 1990 verursachten Windwurffliche im
Untersuchungsgebiet (Klausbachtal) mit wesentlicher Beteiligung der genannten Pionierbaumarten
an der Naturverjungung (Konnert und Siegrist 2000), waren diese auf den Borkenkafer-Befallsflachen

nur selten als Einzelindividuen zu finden.
Epigaische Tierartengruppen

Entgegen der eingangs erwdhnten Hypothese flihrte die Veranderung der Bodenbedeckung durch
Borkenkéaferbefall und nachfolgende Sukzession kaum zu einer Anderung der Artenvielfalt der
bodenbesiedelnden (epigaischen) Arten der Kafer (Coleoptera), Spinnentiere (Arachnida), Mollusken
(Mollusca) und Springschwéanze (Collembola, siehe Abb. 3.3). Kenter et al. (1998.) wiesen durch
erhohte Strukturvielfalt auf Windwurfflaichen eine Zunahme der Abundanzen und Artenzahlen
epigdischer Kaferfamilien (Carabidae und Staphilinidae) im Vergleich mit angrenzenden
Fichtenaltbestanden nach. Mit zunehmender Deckung der Bodenvegetation gingen Artenzahlen und
Abundanzen wieder zuriick (Kenter et al. 1998) und erreichten bei den Laufkdfern (Carabidae) nach
sechs Jahren wieder weitgehend das Niveau und die Artenzusammensetzung der ungestorten

Artengemeinschaft (Fischer 1998).

Bisherige Studien haben ergeben, dass sich die Artenvielfalt von Spinnentieren sowohl durch eine
Abnahme der Kroneniiberschirmung (Vierling et al. 2011) als auch durch zunehmende Artenvielfalt
der Bodenvegetation erhohen kann (Mrzljak und Wiegleb 2000). Die Stérungsflichen der
vorliegenden Untersuchung waren durch beide Bedingungen — geringe Kronentliberschirmung und
hohe Pflanzenvielfalt — gepragt und deuteten einen Anstieg der Artenvielfalt der Spinnentiere an.

Dieser Anstieg war jedoch nicht statistisch signifikant.

Beglinstigende EinflussgroRen der Artenvielfalt von waldbesiedelnden Mollusken sind Temperatur,

Bestandesalter, Baumhohe, starker zersetztes Totholz, GefaRpflanzenvielfalt und Diversitdt der
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Habitatbedingungen (Barker und Mayhill 1999, Aubry et al. 2005, Miiller et al. 2005, Mdiller et al.
2009, Rieger et al. 2010). Wahrend die untersuchten Fichtenaltbestainde durch hdhere
Bestandesalter und Baumhohen, aber geringere Totholzvolumina und Artenzahlen der GefalRpflanzen
gekennzeichnet waren, zeigten die storungsbeeinflussten friihsukzessionalen Bestinde die
gegenteiligen Charakteristika. Im Verlauf von Stérung und Sukzession kam es zu einer Veranderung
der Mollusken-Artengemeinschaft, die sich aber nicht in verdanderten Artenzahlen niederschlug. In
dhnlicher Weise konnten auch Spelda et al. (1998) in ihrer Untersuchung der Molluskenfauna auf
Windwurfflachen im Muschelkalkgebiet Slidwestdeutschlands keine Veranderung der Artenvielfalt

im Vergleich mit angrenzenden Fichtenaltbestanden nachweisen.

Springschwéanze scheinen sowohl von einer Anreicherung von Totholz und Nadelstreu (Ulyshen et al.
2011) als auch von einer artenreichen Krautschicht zu profitieren (Salamon et al. 2008). Die
Artenvielfalt der Springschwanze wies in dieser Untersuchung ihr Maximum im beginnenden
frihsukzessionalen Stadium auf, das durch das Absterben der Fichtenaltbestande durch hohe
Totholzvolumina und Streumengen gekennzeichnet war. Die Artenvielfalt der Springschwanze war
jedoch signifikant negativ mit der zunehmenden Hohe der Bodenvegetation korreliert (siehe Tabelle
3.3). Dies mag gemeinsam mit der ausbleibenden Nachlieferung an Nadelstreu deren Rickgang im

fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadium erklaren.

Phytophage und bestaubende Insekten

Die beglinstigenden Bedingungen des fortgeschrittenen friihsukzessionalen Stadiums fiir die
phytophagen (pflanzenfressenden) und bestdubenden Insekten zeigten sich zum einen an den hohen
Artenzahlen und zum anderen an der groBen Anzahl an Indikatorarten in diesem Stadium (Abb.3.3
und Tabelle 3.4). Von den untersuchten funktionellen Gruppen reagierten diese beiden Gruppen
gemeinsam mit den GefdlRpflanzen am deutlichsten auf das Absterben des Fichtenaltbestandes auf
Alpha-Diversitatsebene. Moglicherweise hangt dies mit dem Anstieg der spezifischen Blattflache
(specific leaf area, SLA) durch ein Nebeneinander an Nadel- und Laubgehdlzen in den
frihsukzessionalen Stadien zusammen, das zu einer Forderung der Konsumenten fiihren kann
(Campbell und Donato 2014). Der Zusammenhang zwischen Primarproduktion und Konsumenten
zeigt sich auch in dem gleichlaufigen Anstieg von Bllatenpflanzen und Bestdubern im Verlauf der
durch den Borkenkafer initiierten Sukzession. Die durch den Borkenkdfer verursachten
Waldinnenrander mit erhdhter Strahlungsbilanz kénnen neben Kafern, Wanzen, Stechimmen und
Florfliegen (Miiller et al. 2007) zahlreiche weitere lichtbedirftige Arten verschiedenster Taxa und

Entwicklungsgeschichten zumindest temporar begiinstigen (Lehnert et al. 2013).
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Totholzbesiedelnde Arten

Durch Borkenkaferbefall verursachte grofe Mengen an Fichtentotholz und Strahlung haben einen
positiven Effekt auf die Abundanzen xylobionter (totholzbesiedelnder) Kaferarten, besonders unter
den Generalisten und den auf Nadelholz spezialisierten Gilden (Miiller et al. 2008, 2010). Durch die
abnehmende Nahrstoffverfligbarkeit im Verlauf der Totholzzersetzung reduziert sich die Attraktivitat
des Totholzes (besonders des Nadelholzes; Saint-Germain et al. 2007) fiir xylobionte Kafer im Verlauf
der Zersetzung (Kopf und Funke 1998). In Ubereinstimmung mit den Ergebnissen war auch in dieser
Studie im beginnenden friihsukzessionalen Stadium die hdchste Artenvielfalt derjenigen xylobionten
Kafer zu finden, die friihe Zersetzungsstadien des Holzes praferieren (Abb. 3.3). Im fortgeschrittenen
friihsukzessionalen Stadium scheint das Totholz den glinstigen Zersetzungszustand fiir diese Arten
bereits liberschritten zu haben, wahrend es fiir die Arten der reifen Zersetzungsstadien noch nicht
weit genug zersetzt war. Gleichzeitig unterschied sich die Artenzusammensetzung der xylobionten
Kéfer im fortgeschrittenen frihsukzessionalen Stadium deutlich von jener der beiden
vorhergehenden Stadien und wies eine erheblich groRere Beta-Diversitat auf Landschaftsebene auf
(Abb. 4.3 und Tabelle 4.2). Wahrend die Pilze mit abnehmender Beta-Diversitdt die abnehmende
Heterogenitat der Totholzersetzungsgrade widerzuspiegeln scheinen (siehe nachster Abschnitt), wird
die Diversitat der xylobionten Kaferarten vermutlich von nicht erfassten Struktur-, bzw.
Totholzparametern beeinflusst. Moglicherweise spielten hier, wie in einer Gefdhrdungsanalyse der
Kaferfauna Deutschlands ermittelt (Seibold et al. 2014), unterschiedliche Besonnungsverhéltnisse des

Totholzes eine wesentliche Rolle.

Die Artenvielfalt totholzbesiedelnder Pilze hdngt, nach den Ergebnissen etlicher Studien, an der
Menge und Vielfalt des zur Besiedlung verfligbaren Totholzes (Sippola und Renvall 1999, Kiffer und
Senn-Irlet 2005, Lonsdale et al. 2008, Bassler et al. 2010, 2012, 2015). Auch wenn die Totholzmengen
durch den Borkenkaferbefall im Nationalpark Berchtesgaden erheblich zugenommen haben, war dies
fir die Vielfalt der Totholzobjekte nicht nachzuweisen (Tabelle 4.2). Zum einen unterblieb auf den
Stérungsflichen die stetige Nachlieferung an Feinmaterial, wie Aste und Zweige (fine woody debris,
FWD), die eine andere Artengemeinschaft tragen als dicke Totholzobjekte (coarse woody debris,
CWD, Heilmann-Clausen und Christensen 2004, Bassler et al. 2012). Zum anderen flihrte der
einheitliche  Absterbezeitpunkt durch den Borkenkaferbefall zu relativ einheitlichen
Zersetzungsgraden auf den Storungsflaichen, wahrend die einzelnen in den Fichtenaltbestidnden
aufgenommen Totholzobjekte durch individuelle Absterbezeitpunkte heterogenere
Habitatbedingungen fiir die totholzbesiedelnden Pilze zur Folge hatten. Dies mag die
gleichbleibenden Artenzahlen auf Alpha-Diversitdatsebene und die abnehmende Beta-Diversitat der

Artenzusammensetzung im Verlauf der Sukzession erkldaren. Durch das rdaumliche Mosaik der
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verschiedenen Sukzessionsstadien auf Landschaftsebene erhoht sich die Gamma-Diversitdt des
Gebiets, was die abweichende Artenzusammensetzung auf den Stérungsflachen im Vergleich zu den
Fichtenaltbestdnden verdeutlicht (Abb. 4.3 und Tabelle 4.S11). Die groRe Differenz zwischen
erfassten und extrapolierten Artenzahlen und die ungesattigten Artenakkumulationskurven weisen
jedoch auch auf eine unzureichende Erfassungsintensitdt der totholzbesiedelnden Pilze in dem sehr
artenreichen Untersuchungsgebiet der Berchtesgadener Alpen hin (Abb. 3.4, Falkner 1997, Gotelli
und Colwell 2001, Magurran 2004). Dies mag zum einen auf die einmalige Aufnahmekampagne im
Herbst 2013 zurlickzufiihren sein, und zum anderen an der alleinigen Erfassung der Fruchtkorper
liegen. Durch Gewinnung von Holzproben und Untersuchung, auf deren zum Zeitpunkt der
Aufnahmen nicht fruchtkorperbildenden Arten, ware eine vollstindigere Erfassung der
totholzbesiedelnden Pilze zu erwarten (Honold und Oberwinkler 1998, 1999). Diese wurde jedoch

aus organisatorischen Griinden nicht durchgefihrt.

Durch die fortschreitende Zersetzung jedes Totholzobjektes und der damit verbundenen stetigen
Veranderungen der Habitatbedingungen ist Totholz ein dynamisches Habitat, dessen Kontinuitat z.B.
fir Insekten und Pilzarten von der kontinuierlichen Bereitstellung frischen Totholzes abhangt (Kraus
et al. 2013). Dies ist durch Stérungsereignisse mit zeitlich einheitlichem Absterben der Baumschicht,
zumindest lokal, nicht gegeben, wie in dieser Studie durch den Mangel an Feinreisig (FWD) bei den
Pilzartengemeinschaften bereits zu erkennen war. Die Bedeutung von Totholz als Einflussfaktor
xylobionter Artengemeinschaften nimmt nach Kraus und Krumm (2013) mit zunehmendem
rdumlichem Malistab zu. Ein Mosaik verschiedenster Sukzessionsstadien in unmittelbarer
Nachbarschaft, wie sie durch den zerstreuten Borkenkéaferbefall in dem untersuchten
Prozessschutzgebiet verursacht wurden, ermdoglicht daher eine gewisse Habitatkontinuitat zumindest
auf Landschaftsebene. Gleichzeitig fiihrt das kleinbestandesweise Absterben der Fichtenbestdande zu
Totholzvolumina, die auch die Schwellenwerte von sehr anspruchsvollen Arten lokal Gberschreiten

und den Erhalt von Populationen sehr seltener Arten férdern kdnnen (Miiller und Bitler 2010).
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Einfluss von Flachenrdumung und unterstiitzender Pflanzung

Aufgrund der (Uberwiegend schattseitigen montanen Lage des MalRnahmenbereichs
Borkenkaferbekampfung im Nationalpark Berchtesgaden und dem Fehlen einer grofSeren Anzahl an
Vergleichsflachen aullerhalb des MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung, basiert diese
Auswertung auf dem Vergleich von nur sechs Borkenkafer-Befallsflaichen der beginnenden
Sukzession mit Flachenrdaumung und Pflanzung innerhalb, mit sechs Borkenkafer-Befallsflachen der
beginnenden Sukzession ohne MalBnahmen aullerhalb des MaBnahmenbereichs
Borkenkaferbekampfung. Fir die Auswertung der Artdaten der faunistischen Artengruppen und der
Pilze, die aufgrund organisatorischer Restriktionen generell nur auf der Hélfte der Probeflachen
erhoben wurden, standen nur drei Vergleichspaare zur Verfiigung. Die Ergebnisse und folgende
Diskussion kénnen daher nur einer ersten vorlaufigen Einschatzung dienen, der weitere und

intensivere Aufnahmen fiir diese Fragestellung folgen missen.

Bei vergleichbarer LickengréoRe wiesen die gerdumten Flachen innerhalb des MaRBnahmenbereichs
Borkenkaferbekdampfung in der Tendenz hohere Anteile an direkter Strahlung auf (siehe Abb. 5.6).
Dies korrespondiert mit den geringeren Volumina des lebenden und stehenden toten Bestandes auf
diesen Flachen und schafft, bei gleichbleibender Konkurrenzsituation durch die Bodenvegetation,
beglinstigende Lichtverhéltnisse fir die natirliche Verjingung dieser Stérungsflichen (Ammer
1996b). Gleichzeitig scheint die Kahlflachensituation mit reduzierter Oberflachenrauigkeit und damit
geringerer Reduzierung der Windgeschwindigkeiten tendenziell zu geringeren mittleren
Jahrestemperaturen und durch verstarkte Erwdarmung am Tag und gleichzeitig erhohter
Warmeabstrahlung in der Nacht zu groReren Schwankungen zwischen Tages- und Nachtemperaturen
zu fihren (Abb. 5.6). Dies kann die Spatfrostgefahr erhohen (Otto 1994), was durch die
Uberwiegende Hanglage des MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekdampfung und dem damit
wahrscheinlichen Abfluss moglicher Kaltluftstrome jedoch als unwahrscheinlich einzustufen ist.
Gleichzeitig sind diese Unterschiede in den klimatischen Verhéltnissen eine mogliche Erklarung fir
die unterschiedliche Artenzusammensetzung mancher Artengruppen innerhalb und auflerhalb des

Malnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung.

Der Borkenkaferbefall lag zum Zeitpunkt der Aufnahmen auf den einzelnen Flachen 2-5 Jahre zuriick.
Bei den Jungwuchsdichten war kein signifikanter Unterschied zwischen den beiden
Managementvarianten zu sehen, bei tendenziell héheren Individuenzahlen auf den ungerdumten,
unbepflanzten Flachen (Abb. 5.7). Ein Teil des zum Zeitpunkt der Storung eventuell bereits im
Malnahmenbereich Borkenkaferbekdmpfung vorhandenen Jungwuchses wurde moglicherweise
auch durch die Raumung der Bestdnde geschddigt. Nach derzeitigem Kenntnisstand scheint das

durchgefiihrte Management mit Rdaumung und Pflanzung daher nicht zu einem zligigeren
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Lickenschluss der Befallsflichen durch den Jungwuchs zu fiihren. Europaische Buche und
WeiRRtanne, die natirlicherweise einen Grofteil der montanen Bergmischwalder pragen wirden
(Walentowski et al. 2006), wurden in ihren Anteilen durch die PflanzmaRBnahmen allerdings deutlich
erhoht (Abb. 5.8). Die im Anschluss an den Borkenkaferbefall in der Managementzone gepflanzten
Jungpflanzen von Buche und Tanne befanden sich zum Zeitpunkt der Aufnahmen zum Grof3teil noch
im mittelgroBen Jungwuchs, mit Hohen zwischen 20-50 cm. Auch wenn derzeit im héheren Aufwuchs
(50-200 cm) noch keine wesentlichen Unterschiede im mittleren Buchenanteil zwischen Bestanden
innerhalb und auRerhalb des MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekampfung zu sehen waren, wird
der Anteil der Buche wie auch der Tanne bei gleichbleibenden oder absinkenden Wilddichten im
Malnahmenbereich mittelfristig hdher sein als aullerhalb. Durch das Belassen des Totholzes auf den
Flachen war kein schitzender Effekt gegenlber Wildverbiss zu erkennen; beide
Managementvarianten wiesen vergleichbare Anteile mit Terminaltriebverbiss von knapp 50 % auf.
Dies mag zum einen an dem im Stadium der beginnenden Sukzession noch lberwiegend stehenden
Totholzes liegen, und zum anderen an den hohen Schneehdhen im Gebiet, die die Erreichbarkeit der
Triebspitzen trotz Totholzverhau bei verfestigter Schneedecke fiir das Wild dennoch ermdglichen
(Odermatt und Wasem 2007). Dariber hinaus konnten durch Kupferschmid und Bugmann (2005) und
Moser et al. (2008) auch beim Sommerverbiss und liegendem Totholz keine eindeutigen
Unterschiede der Verbisssituation durch Gdmse oder Rehwild zwischen gerdaumten und ungerdumten

Bestdnden festgestellt werden.

Die untersuchten Artengruppen reagierten unterschiedlich auf die beiden Managementvarianten.
Wahrend Schnecken, Wanzen und die bestaubenden Kaferarten mit signifikant héheren Artenzahlen
auf den gerdaumten Flachen zu finden waren, wiesen totholzbesiedelnde Kéaferarten signifikant
héhere Artenzahlen in den vom Management unbeeinflussten Bestinden auf (Abb. 5.9). Die
unterschiedlichen Artenzahlen der totholzbesiedelnden Kaferarten bei signifikant unterschiedlichen
Totholzmengen in den Bestdnden entspricht den Erwartungen aufgrund bisheriger Erkentnisse (u.a.,
Kopf und Funke 1998, Saint-Germain et al. 2007). Dennoch wiesen auch die gerdumten Flachen mit
einer mittleren Totholzmenge von knapp 60 fm/ha in Form der verbliebenen Stubben immer noch
ein deutlich héheres Volumen auf als dies aus klassischen Wirtschaftswaldern bekannt ist (Miller
und Buitler 2010, Priewasser et al. 2013). Aufgrund des bereits weiter fortgeschrittenen mittleren
gewichteten Zersetzungsgrades der Stubben im MaRnahmenbereich Borkenkaferbekdampfung im
Vergleich zu den stehenden und liegenen Stdmmen auRerhalb, scheint sich auch die
Artenzusammensetzung der Totholzarten — der Kafer wie der Pilze — deutlich zu unterscheiden. Zu
dhnlichen Ergebnissen kamen Duelli et al. (2002), die die faunitische Artengemeinschaften nach
Windwirfen in gerdumten und ungerdumten Bestanden verglichen haben und zu einer Kombination

beider Managementvarianten raten, um die Artenvielfalt durch ein Mosaik an Strukturen zu
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maximieren. Eine dhnliche Situation zeigte sich bei den epigaischen, also bodenbesiedelnden, Arten,
die durch eine Kombination der beiden Managementvarianten unterschiedliche Feuchte- und
Beschattungssituationen bei Vorhandensein bzw. Nicht-Vorhandensein von Totholz vorfanden

(Abb. 5.10).

Eine globale Metaanalyse zum Einfluss von Flachenrdaumung nach natirlichen Stérungen auf die
Biodiversitat solcher Flachen, in die auch die Ergebnisse dieser Teiluntersuchung eingeflossen sind,
wies einen Anstieg der Artenzahlen totholzunabhangiger Artengruppen — Schnecken, Spinnen und
Laufkafern — nach (Thorn et al. eingereicht). Gleichzeitig war dort ein signifikanter Rickgang der
Artenzahlen von totholzabhangigen Artengruppen — Moosen, Flechten, totholzbesiedelnden Pilzen,
Vogeln, xylobionten Kafern und Springschwanzen — belegbar. Diese Veranderungen waren zum
Grofteil auf eine Reduktion der Totholzmengen zuriickzufiihren und wurden nur zu einem geringen
Anteil durch eine geringere Heterogenitdt der Totholzbedingungen auf den gerdumten Flachen

erklart (Thorn et al. eingereicht).

Durch das flachige Raumen der befallenen Fichten gehen, neben dem auf flachgriindigen
Humusstandorten kritisch zu bewertenden Kohlenstoff- und Nahrstoffverlust (Harmon et al. 1986,
Laiho und Prescott 2004, Baier 2006), wertvolle Kleinstandorte fiir die Verjlingung (Brang 1996, Bace
et al. 2012) und Habitate flr xylobionte Artengruppen verloren (Kopf und Funke 1998, Saint-Germain
et al. 2007). Zusatzlich kommt dem Totholz eine wesentliche Schutzfunktion vor Schneebewegungen
zu (Kupferschmid Albisetti et al. 2003, Bebi et al. 2015). Wissensdefizite bestehen noch beim Einfluss
von grol¥flachigen Storungsereignissen auf die Mykorrhizierung der Verjingung. Fir die
Naturverjiingung kritische Flachenausdehnungen ergeben sich moglicherweise nicht nur durch eine
Limitierung des Samenangebots, sondern auch durch fehlende Mykorrhizapartner nach
grolRflachigem Absterben der Altbestinde. Es hat sich aber gezeigt, dass sowohl einzelne
Uberlebende  Altbdume als auch bereits vorhandene Naturverjiingungspflanzen die
Wahrscheinlichkeit einer erfolgreichen Mykorrhizierung der Naturverjlingung und damit auch die

Uberlebenswahrscheinlichkeit des Jungwuchses erhdhen kénnen (Peter et al. 2013).

Im Gegensatz zu den Ergebnissen der vorliegenden Studie bescheinigten Proll et al. (2015) den
Bergwaldbestanden der dsterreichischen Kalkalpen auf siidexponierten Windwurfflachen durch sehr
geringe natlirliche Jungwuchsdichten eine geringe Resilienz. Bei Flachen von Proll et al. (2015)
handelte es sich ausschlieBlich um gerdumte Windwurfflachen. Priewasser et al. (2013) konnten
hingegen in einer Untersuchung der Verjingungsdynamik gerdumter Windwurfflachen
verschiedenster Expositionen in der Schweiz keinen wesentlichen Einfluss der Rdumung auf die

Naturverjlingung feststellen.
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Resiimee und Ausblick

Auf Grundlage der wesentlichen Ergebnisse dieser Studie (siehe Tabelle 6.1 und Zusammenfassung),
der vorhergehenden Diskussion und unter der Annahme vergleichbarer Rahmenbedingungen in den
nachsten etwa 3 Jahrzehnten werden vorsichtig folgende weitere mittelfristige Entwicklungen der
untersuchten Waldbestande im Nationalpark Berchtesgaden prognostiziert: Durch zunehmende
Verjlngungsdichten wird es besonders auf der Mehrzahl der montanen Befallsflaichen zu einer
Verringerung des Strahlungseinfalls am Waldboden und damit voraussichtlich zu einer Reduktion der
Artenvielfalt lichtliebender Arten in den Bestdanden kommen (Tabelle 6.1). In den hochmontanen und
subalpinen Lagen wird mit zunehmender Zersetzung des Totholzes dessen Bedeutung als Keim- und
Wuchssubstrat ansteigen und zu zunehmenden Verjiingungsdichten auch in diesen Lagen fihren.
Einhergehend mit dem SchlieRen der Licken auf zahlreichen Befallsflichen ist mit einer
abnehmenden horizontalen Bestandesheterogenitat zu rechnen. Die bisherige Baumartenmischung
aus Gemeiner Fichte, Bergahorn und Vogelbeere wird mit Rickgang der eher lichtbedirftigen Arten
Bergahorn und Vogelbeere zu einer groReren Dominanz der Fichte flihren. Dennoch wird auch
mittelfristig eine, im Vergleich zu den Fichtenaltbestanden erhohte strukturelle Vielfalt der Fichten-
Laubholzbestdnde prognostiziert. Auf Landschaftsebene wird durch zukiinftige Stérungsereignisse
wie Windwurf, Borkenkaferbefall oder auch kleinrdumige Seneszenz in den verbliebenden
Fichtenaltbestinden in den nachsten Jahrzehnten eine weitgehende Habitatkontinuitat

frihsukzessionaler Stadien in den Bergwaldern des Prozessschutzgebietes erwartet (Tabelle 6.1).

Die Ergebnisse dieser Studie bestatigen die besondere Moglichkeit von Nationalparks als langfristige
Lernorte der natiirlichen (Wald)Dynamik fiir Wissenschaft, Umweltbildung und Offentlichkeit. Die im
Rahmen dieser Studie genutzten 140 Probeflichen der unechten Zeitreihe wurden als
Dauerbeobachtungsflichen im Geldande angelegt, und ihre dauerhafte genaue Lokalisierung durch
Erfassung der GPS-Koordinaten und durch Bodenmagnete sichergestellt. Die Temperaturlogger
stehen weiterhin auf den Probeflachen und erweitern stetig die mesoklimatischen Zeitreihen. Ebenso
wird die Entwicklung der Probeflachen im zweijdhrigen Turnus auch weiterhin standardisiert
fotographisch erfasst und dokumentiert werden. Eine Wiederholungsaufnahme der Standort-,
Bestandes- und Arterfassungen im Jahr 2022, zehn Jahre nach den Erstaufnahmen, wiirde detaillierte
Aussagen einer echten zeitlichen, auch in den kommenden Jahrzehnten noch sehr dynamischen
Entwicklung ermdglichen und einige der noch offenen Fragen dieser Studie beantworten kénnen. Die
Fortfilhrung des Monitorings zur natirlichen Waldentwicklung nach Borkenkéaferbefall im

Nationalpark Berchtesgaden wird daher dringend empfohlen.
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Tabelle 6.1 Resiimee der wesentlichen Ergebnisse dieser Studie (linke Spalte) und auf Grundlage

vorhergehender Diskussion prognostizierte weitere mittelfristige Entwicklung von Standortparametern,

Bestandesstrukturen, Verjiingung und Biodiversitat im Verlauf der nachsten etwa drei Jahrzehnten (rechte

Spalte).

Table 6.1 Summary of the main study results (left column) and predicted future medium-term development

of site conditions, stand structures, regeneration and biodiversity in the next three decades (right column).

Fichtenaltbestand Beginnende Sukzession Fortschreitende Sukzession

ﬁ* LLLL 14841

vor Bork i Bestand 1-5 lahre nach Borkenkéaferbefall

Bestand 17-25 Jahre nach Borkenkaferbefall

Standort

Durch den Borkenkaferbefall mit mittelgroRen Flachendimensionen und die nachfolgende
Sukzession waren kein Humusabbau und keine signifikante Verdnderungen des
Mesoklimas nachzuweisen.

Die durch das Absterben des Kronendachs erhéhten Anteile an direkter Strahlung am
Waldboden fiihrten zu einer zunehmenden Deckung und Hohe der Bodenvegetation. Die
erhdhten Strahlungswerte und die hohe Deckung der Bodenvegetation waren auch zwei
Jahrzehnte nach dem Stérungsereignis noch zu beobachten.

Bestandesstruktur

Durch das vom Borkenkaferbefall initiierte Absterben der Fichtenaltbestdnde reduzierten
sich Bestandesvolumen und Kronentiberschirmung erheblich, bei gleichzeitig massiver
Zunahme an stehendem Totholz. GroRe Anteile des stehenden Totholzes brachen bei
fortschreitender Zersetzung im Verlauf der untersuchten etwa 20-jahrigen Sukzession
zusammen.

Der Borkenkaferbefall mit mittelgroBen Flachendimensionen und die nachfolgende
Sukzession flihrten unter anderem durch das rdumlich unregelmaRige Aufkommen des
Jungwuchses zu einer erhdhten strukturellen Heterogenitit auf Bestandes- und
Landschaftsebene.

Verjiingung
Trotz der verstdarkten Konkurrenzsituation mit der Bodenvegetation kam es zwei
Jahrzehnte nach dem Borkenkaferbefall zu einer ziigigen Verjingung der Befallsflachen in
montaner Lage. Hochmontan war diese Entwicklung verzogert zu beobachten.
Der Jungwuchs wurde von Gemeiner Fichte, Bergahorn und Vogelbeere dominiert. Die
natlrlichen Hauptbaumarten des Bergmischwaldes, Europaische Buche und WeiRtanne,
fehlten auf Grund der historischen Bewirtschaftung sowohl als Samenbdume als auch im
Jungwuchs weitgehend.
Die Uberwiegende Mehrheit der Jungwuchsindividuen war nach dem Stdrungsereignis
gekeimt und bestdtigt damit eine groRe Resilienz der Bergwélder nach mittelgroRen
Storungsereignissen unter der Voraussetzung angepasster Schalenwildbestande.

Biodiversitat

Nach der Storung waren bei den untersuchten epigdischen Artengruppen keine
Veranderungen (Kéfer, Spinnentiere, Mollusken), bzw. ein Riickgang der Artenvielfalt
(Springschwanze) aufgrund fehlender Streunachlieferung zu beobachten.

Die licht-, ndhrstoff- und totholzbediirftigen Arten profitierten von den tempordren
Lickenbedingungen und reagierten tberwiegend mit einem Anstieg der Artenvielfalt im
Verlauf der Sukzession. Dieser Anstieg war auch zwei Jahrzehnte nach dem
Stérungsereignis trotz zunehmender Verjlingungsdichten noch zu beobachten.

Die groRe Heterogenitat der Bestandesstrukturen auf Landschaftsebene erhéhte die
Gamma-Diversitdt des untersuchten Waldgebietes von totholzbesiedelnden Pilzen und
Kafern.

183

Prognostizierte weitere
mittelfristige Entwicklung

(etwa 3 Jahrzehnte)

?

Riickgang des Strahlungseinfalls am
Waldboden mit Schlieffen der Liicken,
besonders in montaner Lage. Damit
einhergehend  Reduktion der hohen
Deckung der Bodenvegetation.

Abnahme der kleinrGumigen Bestandes-
heterogenitit mit Verringerung bestock-
ungsfreier Fldchen, besonders in montaner
Lage.

Dennoch auch mittelfristig  struktur-
reichere Fichten-Laubholzbestdnde als die
Ausgangsbestéiinde.

Weiterhin erhéhte strukturelle Heterogeni-
tdt durch Mosaik an verschiedenen
Sukzessionsstadien auf Landschaftsebene.

Weitere Zunahme der
dichten.

Verjlingungs-

Zunehmende Bedeutung des Totholzes als
Keim-/Wuchssubstrat in hochmontanen/
subalpinen Lagen mit fortschreitender Zer-
setzung.

Riickgang der Anteile von Bergahorn und
Vogelbeere und zunehmende Dominanz
der Gemeinen Fichte.

Riickgang der Vielfalt licht- und stickstoff-
liebender Arten mit SchliefSen der Liicken,
besonders in montaner Lage auf Bestand-
esebene.

Verdnderung der Artenzusammensetzung
der totholzbesiedelnden Artengruppen mit
fortschreitender Totholzzersetzung.
Habitatkontinuitdt auf Landschaftsebene
durch Entstehen neuer Liicken durch er-
neuten Windwurf/Borkenkdferbefall oder
Seneszenz der Fichtenaltbestdnde.



KAPITEL 6 SCHLUSSFOLGERUNGEN FUR DIE PRAXIS

Schlussfolgerungen fiir die forstliche und naturschutzfachliche Praxis

Aus den Ergebnissen lassen sich unter Berlicksichtigung der vorhergehenden Diskussion folgende

Schlussfolgerungen fiir die forstliche und naturschutzfachliche Praxis ableiten:

Bei entsprechender Stérungsdynamik mit mittelgrofen Storungsflaichen kann ein Prozess-
schutzgebiet nicht nur dem Erhalt von Arten dienen die Altholz- und Zerfallsstadien benotigen,
sondern auch den Erhalt lichtbedirftiger Arten fordern. Um gleichzeitig die lokalen
Populationen von jenen Artengruppen nicht zu gefiahrden, die mit einem Riickgang der
Artenvielfalt auf die Stoérungen auf Bestandesebene reagieren, bedarf es ausreichend grolRer
Schutzgebiete. GroRflachige Prozessschutzgebiete scheinen durch natiirliche Stdrungen,
zumindest im kalkalpinen Bergwald, ein Mosaik verschiedenster Sukzessionsstadien und
Bestandesstrukturen auf Landschaftsebene zu ermoglichen und kdénnen damit die Gamma-

Diversitat eines Waldgebietes erhéhen.

Die Entwicklung von strukturarmen sekundaren Fichtenwéldern in Richtung strukturreicherer
Bergmischwaldestande kann durch Stérungen mit mittelgroRen Flachendimensionen
beschleunigt werden. Unter der Voraussetzung angepasster Wildbestiande weisen die im
Gebiet stockenden Bergwalder bei mittelgroRen Stérungsereignissen eine grofle Resilienz auf.
Auch bei fehlender Vorausverjiingung in den Altbestanden lassen die Ergebnisse dieser Studie
in den montanen Lagen ein ziigiges SchlieBen der Bestandesliicken durch Naturverjingung
erwarten und bei ausreichenden Totholzvorraten erscheint auch in den hochmontanen Lagen

eine erfolgreiche natiirliche Verjiingung innerhalb weniger Jahrzehnte wahrscheinlich.

Bei mangelnden Samenbdumen von Europdischer Buche und Weilltanne in erreichbarer Nahe
der Bestande kann auch nach Stérungen nicht von einer wesentlichen natlrlichen Beteiligung
dieser Baumarten in den nachsten Baumgenerationen ausgegangen werden. Wo es im
bewirtschafteten Bergwald das Ziel ist, die natirliche Baumartenzusammensetzung der
Bergmischwalder kurzfristig wieder herzustellen, missen Buche und Tanne kinstlich
eingebracht werden und die lokalen Schalenwildbestinde im Hinblick auf das Uberleben der

Jungpflanzen angepasst werden.

Tempordre Bestandesliicken haben eine groRe Bedeutung fir den Erhalt lichtbedirftiger
Artengruppen in den Bergwalddkosystemen. Der Verzicht auf direkte Anpflanzungen, wo dies
im Hinblick auf die Schutzwirkung gegenliber Naturgefahren vertretbar ist, ermdglicht durch
das allmahliche SchlieRen der Bestandeslicken durch die Naturverjingung
Entwicklungsmoglichkeiten fir lichtliebenden Artengruppen fortgeschrittener Sukzessions-

stadien.
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Das Belassen von Totholz auf den Stoérungsflichen fordert vor allem langfristig, bei
entsprechenden Zersetzungsgraden, als Keim- und Wuchssubstrat die natirliche Verjlingung in
den hochmontanen und subalpinen Waldern und erhéilt den Lebensraum xylobionter Arten.
Zusatzlich erhalt es die Schutzwirkung des Bergwaldes gegenliber Schneebewegung auf den
Storungsflichen um bis zu 30 Jahre und ist besonders auf den flachgrindigen
Tangelhumusbéden essentiell fir den Erhalt der Humusvorrdte in den Bergwaéldern. Bei
Konflikten mit Zielen des Waldschutzes besteht die Moglichkeit des Entrindens oder des
Schlitzens der Rinde gefillter Baume, wobei Letzteres sowohl aus Kostengriinden als auch zum
Erhalt wertvoller Habitatbedingungen als giinstiger einzuschatzen ist (siehe auch Thorn et al.

2016).

Fir die anstehende Waldentwicklungsplanung im Nationalpark Berchtesgaden wird der
Nationalparkverwaltung empfohlen zur Férderung der Boden- und Objektschutzwirkung und
der Biodiversitat der Bergwaldbestiande kiinftig keine aktive Holzentnahme im Rahmen des
Waldumbaus aullerhalb des MaRnahmenbereichs Borkenkaferbekdmpfung zu planen.
Stattdessen sollte das durch DurchforstungsmaRnahmen, ebenso wie durch natirliche
Stérungen, anfallende Holz in den Bestdnden verbleiben und Buche und Tanne durch
Voranbau in geeignete Bestdnde und natirlich entstandene Liicken des Waldumbaubereichs

eingebracht werden.
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Verzeichnisse

Stadium der fortschreitenden
Sukzession mit Jungwuchs aus
Gemeiner Fichte und Bergahorn
im Wimbachtal, 20 Jahre nach
Borkenkdferbefall

(Foto: M.B. Winter).
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