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Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 3-6 (1998) 

Schutzwürdige "seltene" Böden 

von 

JANETZKO,P., FILIPINSKI,M., ORDSEN,E. 

Zur Beurteilung der Schutzwürdigkeit von Böden muß zunächst der Bezug hergestellt werden zu 
folgenden 

Bodenpotentialen!-funktionen (vgl. Tagungsband Bundesverband Boden Wuppertal 1998) 
I. Lebensgrundlage für Mensch, Tier und Pflanze (Ertragsfunktion) - Standort tlir Kulturpflanzen 

und natürliche Vegetation 
2. Regelfunktion (als Puffer, Filter und Transformator) 
3. Ausgleichskörper im Nährstoff- und Wasserhaushalt (GW-Neubildung und Retentionsvermö

gen) 
4. Archiv für Natur- und Kulturgeschichte 

Diesen Funktionen werden gegenübergestellt folgende 

Nutzungsansprüche 
I. Nutzung für Besiedelung, Erholung, Deponiefläche 
2. Nutzung für Land- und Forstwirtschaft 
3. Nutzung als Rohstofflagerstätte 

Daraus ergeben sich folgende 

Risiken 
I. bezüglich des Verlustes von Bodenfunktionen durch Bodenverluste bei Versiegelung, Boden

abtrag, Substratauftrag oder nachhaltige Bodenveränderungen 
2. gegenüber einer stofflichen Belastung durch Schadstoffimmissionen und Nährstoffaufträge 

(Dünger) 
3. gegenüber einer mechanischen Belastung bezüglich des Wasser- und Lufthaushaltes durch Bo

denverdichtung (beim Befahren mit schwerem Gerät) 

Für die Bodenbewertung, die häufig nach einer fünfstufigen Skala vorgenommen wird, seien 2 
Beispiele für verschiedene Vergehensweisen gegeben: 

Beispiel GLA-NRW (Schraps, W.G.; Schrey. H.P. 1997); Bewertung nach 
I. Wasser~ .. lind N1ihrstoffhilus_h:ll_t (Extremstandorte): Moor-/Grundwasser-/Staunässe-/trockene 

Sand- und Schuttböden!sehr trockene Felsböden 
2. Ertr~g~fähigkei(lß.pdt!nfru<:h(barkt!it (Lebensgrundlage) 

"Grenzwerte": Bodenwertzahlen ab 55-75, Feldkapazität ab 180-240 mm, Kationenaus
tauschkapazität ab 200-260 mmol!z 
3. Arcl!iyful11ctio[1 für Natur- und Kulturgeschichte: z.B. Tschemoseme, Böden auf Quell- und 
Sinterkalken, Vulkaniten, Tertiär- und Kreidelockergesteinen 

*) Landesamt fiir Natur und Umwelt des Landes Schleswig-Holstein, Hamburger Chaussee 25, 24220 Flintbek 
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Beispiel UVSILBP fur Magnetschnellbahn (Daber-Landschaftsplanung ! 998); Bewertung nach 
I. Funktionen fur Regelung - Lebensraum - Ertrag 
2. Empfindlichkeiten gegenüber Verdichtung- Wasser-/Winderosion 
3. Regionale Seltenheit ("seltene Böden"), Verlust der Archivfunktion 

Die folgenden Ausfuhrungen sollen sich auf die Archivfunktion der Böden beschränken und somit 
auf die schutzwürdigen "seltenen" Böden im Lande. 

Ein seltener Boden in SH wäre z.B. die Bodenform der Tschemosem-Parabraunerde aus Geschie
belehm und -mergel, die im Trockenklima der Borealzeit als Tschernosem entstanden sind und 
sich im darauffolgenden, feuchteren Atlantikum in Gebieten mit einer niederen klimatischen Was
serbilanz (Fehmam) in Richtung Parabraunerde weiterentwickelt hat (Boden als Klimazeuge). 
Trotzdem wäre es kaum vertretbar, solche Flächen unter dem Aspekt der regionalen Seltenheit 
und des Verlustes der Archivfunktion besonders zu schützen, da sie im Gelände kaum erkennba~ 
bzw. abgrenzbar sind. Die Schutzwürdigkeit müßte sich vielmehr auf die Ertragsfunktion stützen. 

So stellen auch die Plaggenesche an der Westküste des Landes eine Sonderentwicklung der Böden 
des Landes unter menschlicher Einwirkung dar, doch auch sie sind eher unter dem Aspekt der Er
tragsfunktion zu schützen, der die Plaggenwirtschaft eins~ diente. Der Dokumentationswert der 
Plaggenesche ist aufgrund ihrer schweren Demonstrations- und Abgrenzungsmöglichkeiten in 
landwirtschaftlich genutzten Flächen gering. 

Es wird daher zum Schutz "seltener Böden" die These vertreten, daß der Bodenschutz in diesem 
Fall besser in Verbindung mit dem Geotop- bzw. dem Biotopschutz gesehen werden sollte. Für 
den Geotopschutz in SH sind schutzwürdige Gebiete/Objekte in einer Karte der geowissenschaft
lieh schützenswerten Objekte im Maßstab I: 250 000 (ROSS, P.-H. 1991) ausgewiesen. 

Diese Objekte sind aufgeteilt in Hohl- und Vollformen (Abtragungs-/Aufschüttungsformen) 

Hohlformell 
Zungenbecken 
Niedertaulandschaft 
subglaziäre Tunneltäler 
Trockentäler u.a. 
Deflationswannen 

Kliffs 
Prielsysteme 

Vollfor11_1e11 
Gletscherrandlagen 
Kam es 
Wallberge (Oser) 
spät- bis nacheiszeitliche Schwemmflicher 
Dünen 
Strandwälle 
Inversionsrücken 

Diese Geländeformen/Geotope sind Standorte charakteristischer Bodenformen und -gesellschaf
ten (Pedotope) und daher auch ftir den "Geotop-Bodenschutz" in einer Kombination Geo- und Pe
dotopschutz geeignet. 

Sogenannte Extremstandorte für den Wasser- und Nährstoffhaushalt sind wegen ihrer charakteri
stischen Feucht- oder Trockenvegetation häufig schon als Feucht- oder Trockenbiotope (Moore. 
Trockenrasen ... , Biotopschutz; Bericht des LA für Naturschutz und Landschaftspflege SH, 1989) 
geschützt und auch als Pedotope z.B. Hoch- und Niedermoore aus Hoch-/Niedermoortorf, Podsoi
Regosole aus Dünensand·usw. schützenswert (Biotop-Bodenschutz). 
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Für den "Geotop-/Biotop-Bodenschutz" in der Archivfunktion ftir Natur- und Kulturgeschichte 
seien folgende Beispiele gegeben: 

Abb. 1: Bodenformen in Geo-/Biotopen in SH 

Eine Düne mit einem Podsol-Regosol aus Dünensand liefert folgendes Zeugnis für die N.atl!rge: 
schichte (erdgeschichtliches Archiv): 
eine spättundrenzeitliche GOF aus Flugsand hat eine nacheiszeitliche kräftige Bodenbildung er
fahren und ist im weiteren Verlauf der Nacheiszeit mit einem jüngeren Flugsand überdeckt wor
den, der zu Dünen aufgeweht wurde und eine schwache Bodenbildung zeigt. 

Als kl!lturge_schichtliche_s Archiv sind z.B. die Dwoghorizonte, d.h. alte Landoberflächen im Be
reich der Dwogmarschen zu sehen. Sie weisen auf eine vormittelalterliche Marschenbildung und 
Besiedelung (und Wurtenbau nach Meeresspiegelanstieg) hin. Diese Marschen wurden bei mit
telalterlichen Sturmfluten wieder überschlickt, so daß sie sich heute im Wattenmeer manchmal 
noch mit erkennbaren Ackerstrukturen wiederfinden. Manche der heutigen Halligen bzw. Wurten 
folgen diesen alten Kulturspuren. 

Konfliktsituation für den Landschaftsplaner: 
Wenn der Bodenschutz- speziell seltener Böden bzw. von Böden in ihrer Archivfunktion - nicht 
isoliert gesehen wird, sonder gekoppelt ist an den Geotop-/Biotopschutz, wird sich die Konfliktsi
tuation z.T. entschärft darstellen. Manche Geotope und Biotope befinden sich ohnehin in Land
schafts- und Naturschutzgebieten, zudem fallen sie als Extremstandorte bezüglich des Wasser
und Nährstoffhaushaltes ftir etliche Nutzungsansprüche aus oder können Regelfunktionen nur un
zureichend erftillen. 

Literatur 
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Abb. 1: Bodenformen in Geo-/Biotopen in SH 

> -. ''1 ' ~. ' ' ' ; .!.: - •. . 'Li . ._ ··- ,j'/'"'i - ,, 

~o~k,q)PJit~~qi~~~$~11~1 · ,~Subst~!lt~:if:~~o<!.e,l!;f()f[~ttl:!!1:} 
-~-" ·, ·. :.·~-L:..,·:::~·;{' .' ... ~J~-~ Geoto ·mioto . ·. '''r. 1, , 

Lockersyrosem und Regosol aus Dünensand Sylt, Amrum 

Ranker aus Anhydritgestein Segeberger "Kalkberg" 

Gley-Regosol aus Strandwallsand Küste (Pri wall) 
Hetlinger Elbuferwall 

Pararendzina aus Trümmerschutt, Aushub- städt. Trümmergrdst. 
material 

Pseudogley-/Gley-Pelosol aus (Becken-) Rotliegendton (Geest+ Hügelland) 
Salzstock Lieth 

Braunerde (nährstoffarm) aus Schmelzwassersand subglaz. Tunneltal, Os 

Lockerbraunerde ("roter aus perigL umgelag. Kaolinsd. Niederungsrandbereich 
Podsol") 

Podsol aus Flugsand (spättundren- Dünen aus mehreren Flugsand-
zeitL) decken 

Auemegasol (Paternia) aus (nacheisztL) Flugsand verschüttete Flußrinnen 

Auengley aus (nacheisztL-tundrenztL) Bramauniederung (Überflu-
Fluß- bis Talsand tungsbereich) 

Vega-Gley (nacheisztL) Flußschlick Elbniederung oberh. 
Geesthacht (Gleithang) 

Regosol-Gley ("Strandroh- aus Strandsand Küste, Flußufer (an Strand-
gley") wällen) 

Rohmarsch ("Salzmarsch") aus marinem Schlick Salzwiesen 

Fluß-Kalkmarsch aus perimarinem Schlick Glückstädter Wildnis, 
Hetlinger Marsch 

Fluß-Kleimarsch aus perimarinem Schlick Inversionsrücken in Küsten-
mooren 

Dwogmarsch aus brackischem Schlick alte Warftenreihen/Siedlungs-
spuren 

Wattboden üb . .Owogmarsch aus marinem Sand-Ton über überschlickte Marschböden im 
("fass. Watt") brack. Schlick nordfries. Watt 

Niedermoor aus Niedermoortorf Versumpfungsmoor auf der 
Geest, Verlandungsmoor an 
der Küste (Lagune), Durch-
Strömungsmoor in Flußtälern 

Hochmoor aus Hochmoortorf Torfabbau/NSG 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 7-10 (1998) 

Funktionale Bewertung von Böden bei großmaßstäbigen Planungsprozessen 

von 

GRÖNGRÖFT,A., HOCHFELD,B., MIEHLICH,G. 

l. Anlaß und Zielsetzung 

Mit der Verabschiedung des Bundes-Bodenschutzgesetzes (BBodSchG) erhält der Schutz des Bo
dens in Deutschland einen gesetzlichen Rahmen und eine angemessenere Gewichtung im Vergleich 
zu den Umweltkompartimenten Wasser und Luft. Auch in anderen Gesetzesnovellen. wie z.B. dem 
Bau-GB, findet der Boden verstärkt Berücksichtigung mit dem Ergebnis, daß dem vorsorgenden 
Bodenschutz verstärkte Bedeutung zukommt. Um diesen leisten zu können bedarf es u.a. einer 
Möglichkeit, die begrenzte Ressource Boden quantitativ und qualitativ zu erfassen und zu bewerten. 

Es ist Aufgabe der Länder, die Vorschriften des BBodSchG umzusetzen sowie untergesetzliche 
Regelungen zu treffen. Das hier vorgestellte, im Auftrag der Hamburger Umweltbehörde erstellte 
Konzept eines Bodenbewertungsverfahrens soll dazu beitragen. Das entwickelte Verfahren soll fol
gende Zielsetzungen berücksichtigen: 

o Die Böden sollen ausschließlich nach den im BBodSchG genannten Bodenfunktionen für 
den Zeitpunkt der Erhebung bewertet werden ('Ist-Zustandsbewertung'). 

o Das Verfahren soll nur für großmaßstäbige(::> I: I 0.000) Erhebungen anwendbar sein, wobei 
Böden aller Überprägungsgrade zu berücksichtigen sind. 

o Das Verfahren soll soweit wie möglich auf vorhandenen Informationen aufbauen, die durch 
Felderhebungen und Laboranalysen zu ergänzen sind. 

o Die Bewertung einzelner Bodenfunktionen soll möglichst auf bekannten Bewertungsansät
zen aufbauen. 

Vor dem Hintergrund dieser Zielsetzung ist es Aufgabenstellung des Projektes, a) die im Gesetz 
genannten Bodenfunktionen in Teilfunktionen zu untergliedern, für jede Teilfunktion mindestens 
ein beschreibendes Kriterium sowie die zur Bestimmung notwendigen bodenbezogenen Parame
ter zu bestimmen, b) Verknüpfungsregeln sowie die jeweiligen Wertstufen festzulegen und c) 
eine Validierung des Verfahrens anhand zweier Beispielsflächen (je rund I km2

) durchzuführen. 
Im folgenden werden die bisherigen, noch vorläufigen Ergebnisse zu den Aufgabenstellungen a) 
und b) erläutert. 

2. Berücksichtigte Bodenfunktionen, Untergliederung in Teilfunktionen sowie Prüf· 
kriterien 

Die Bodenbewertung basiert auf den im § 2(2) BBodSchG genannten Bodenfunktionen, wobei die
se auf die 'natürlichen Funktionen' sowie auf die 'Arehivfunktionen' und die Funktion 3c 'Standort 

Institut für Bodenkunde der Universität Hamburg, Allende-Platz 2, D 20146 Harnburg 
e-mail: A.Groengroeft@ifb.uni-hamburg.de 
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für Land-. und Forstwirtschaftliche Nutzung' (Produktion) beschränkt werden. Damit werden be~ 
wußt weitere Nutzungsfunktionen ausgeschlossen, da deren Schutz im Gegensatz zu den natürli
chen Bodenfunktionen steht und sie im Rahmen von· Planungsprozessen anderweitig zu berücksich
tigim sind. 

Die fünf berücksichtigten Bodenfunktionen werden in 14 Teilfunktionen untergliedert (Tab.!), wo
. bei unter einer Teilfunktion der weitgehend wortgetreue Ausschnitt aus den Bodenfunktionen des 
BBodSchG verstanden wird, für die Prüfkriterien aufgestellt werden können. 

Bodenfunktionen nach § 2 (2) Betrachtete Teilfunktionen dieses Bewertungskriterien 
BBodSchG Konzepts 
Ia Lebensgrundlage und Le- Ia/] Lebensgrundlage für Men- Belastungssituation des Oberbo-

bensraum für Menschen, sehen dens im Hinblick auf orale Di-
Tiere, Pflanzen und Bo- rektaufnahme oder Schadstoffauf-
denorganismen nahme mit Nahrungsmitteln 

la/2 Lebensgrundlage für Tiere, Intensität der anthropogenen Über-
Pflanzen und Bodenorga- prägung des standorttypischen 
nismen Bodens 

lb Bestandteil des Naturhaus- lb/1 Boden als Bestandteil des Fähigkeit des Oberbodens zur 
haltes, insbesondere mit Wasserkreislaufes Wasseraufnahme 
seinen Wasser- und Nähr- lb/2 Boden als Bestandteil des Durchwurzelbarkeit des Bodens 
Stoffkreisläufen Nährstoffkreislaufes 

Je Abbau-, Ausgleichs- und lc/1 Ausgleichsmedium für Relative Bindungsstärke für 
Aufbaumedium für stoffli- stoffliche Einwirkungen Schwermetalle 
ehe Einwirkungen auf (Schwermetalle) 
Grund der Filter-, Puffer- lc/2 Ausgleichsmedium für Relative Bindungskapazität für 
und Stoffumwandlungs- stoffliche Einwirkungen organische Modelsubstanzen 
eigenschaften, insbesonde- (organische Schadstoffe) 
re auch zum Schutz des lc/3 Abbaumedium für stoffli- Mikrobielle Aktivitätsklasse 
Grundwassers ehe Einwirkungen ( organi-

sehe Schadstoffe) 
lc/4 Ausgleichsmedium auf Fähigkeit zur Säureneutralisation 

Grund der Puffereigen- des Bodens 
schaften (Säureeinträge) 

lc/5 Ausgleichsmedium zum Fähigkeit des Bodens zum Rück-
Schutz des Grundwassers halt vorhandener Schadstoffe 

2 Archiv der Natur- und 2/1 Archiv der Naturgeschichte Natumähe, Seltenheit und Alter 
Kulturgeschichte des Bodens 

2/2 Archiv der Kulturge- Erhaltungsgrad und Art vorindu-
schichte strieller anthropogener Einwirkun-

,gen in Böden 
3c Standort für land- und 3i:II Standort für Iandwirt- Ertragsfähigkeit des Bodens 

forstwirtschaftliche Nut- schaftliehe Nutzung (Pro-
zung duktivität) 

3c/2 Standort für Iandwirt- Belastungsituation (Toxizität bei 

... schaft_liche Nutzung Anreicherung über die Nahrungs-
(Schadstofffreiheit des Bo- kette) 
dens). 

3c/3 Standort fijr forstwirt- Produktivität der forstlichen 
schaftliehe Nutzung Standortbewertung 

Tab. I: Berücksichtigte Bodenfunktionen, Teilfunktionen und deren Bewertungskriterien 

I 
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3. Aulbau des Bewertungsverfahrensam Beispiel der Teilfunktion la/2: "Lebensgrundla
ge für Tiere, Pflanzen und Bodenorganismen" 

Die textliche Darstellung des Bewertungsverfahrens gliedert sich für jede Teilfunktion in die 
Punkte Erläuterung der Teilfunktion, Kriterien, Begründung der Wahl der Kriterien, Parameter, 
Wertstufenbilung, Erfassungsdichte und Projektion des Kriteriums in die Fläche. Am (gekürzten 
und vorläufigen) Beispiel der Teilfunktion l aJ2 wird dies im folgenden verdeutlicht: 

Erläuterung der 
Teilfunktion 

Kriterium 

Begründung für die 
Wahl der Kriteriums 

Parameter 

Wertstufenbildung 

Erfassungsdichte, 
flächige Projektion 
der Einstufung 

Der natürliche, nicht überprägte Boden ist immer Grundlage für eine 
standortspezifische Lebensgemeinschaft von Tieren, Pflanzen und Bo
denorganismen. Diese oft über lange Zeiträume gewachsenen Biozönosen 
sind nur als sich wechselseitig beeinflussende Bestandteile lebensfähig, 
die Überprägung der Böden führt daher häufig zu langfristig veränderten 
Lebensgemeinschaften. Aufgrund der standortspezifischen Ausprägung 
der Lebensgemeinschaft variieren auch die funktionalen Leistungen der 
Bodenorganismen (z.B. Zersetzungsgeschwindigkeit, Bodenlockerung 
u.a.) in hohem Maße. Es ist demnach nicht sinnvoll, Böden hinsichtlich 
dieser Teilfunktion nach dem Kriterium 'Artenzahl', 'Biomasse', oder 
'Zersetzungsgeschwindigkeit' zu bewerten. Daher basiert die Bewertung 
der Teilfunktion auf der Prämisse, daß natürliche und für das Ausgangs
material und den Standort typische Böden die höchste Wertigkeit besitzen 
und Überprägungen die Wertigkeit vermindern. 

Intensität der anthropogenen Überprägung des standorttypischen Bodens 

Der Boden erfüllt seine Funktion als Lebensgrundlage für Tiere, Ptlanzen 
und Bodenorganismen am besten, wenn er keine Bodenveränderungen 
erfahren hat bzw. genügend Zeit für eine Anpassung zur Verfügung stand. 
Bodenüberprägungen sind z. B. Schadstoffbelastungen, Aufschüttungen, 
Abgrabungen, Eingriffe in den Wasserhaushalt, Versiegelung, Verdich
tung oder Eingriffe in den Nährstoffhaushalt 

Nutzungsform, Substratabfolge, Lagerungsdichtestufe, Versiegelungs
grad, Nährstoffzufuhr, Veränderungen des Wasserhaushalts, Schadstoff
situation 

Anhand der in Tab. 2 genannten Kriterien erfolgt eine Einstufung des 
Bodens jeder Teilfläche in fünf Wcrtstufcn. Dabei bestimmt jeweils der 
Parameter, der die schlechteste Einstufung zur Folge hat, die Gesamt
wertigkeit. Für den Parameter Schadstoffsituation werden die von 
BACHMANNET AL (1997) 2 zusammengestellten Vorsorgewerte herange
zogen. 

Soweit es sich um punktweise zu erhebende Daten handelt, erfolgt die 
Erfassung und Wertstufenermittlung an n, aus einem Raster ausgewählten 
Zufallspunkten auf jeder Fläche (n= 2 + Jfl 7 mit F = Flächengröße in ha). 
Von den Punktdaten wird der Wert mit der schlechtesten Wertstufe auf 
die Teilfläche übertragen. 

2 BACHMANN, G. et al. (1997): Fachliche Eckpunkte zur Ableitung von Bodenwerten im 
Rahmen des Bundesbodenschutzgesetzes. In: ROSENKRANZ et al.. Bodenschutz. Kennz. 3500, Erich 
Schmidt Verlag, Berlin. 
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Parameter Wertstufe 
I !I rn IV V 

Nutzungsform höchstens ex- extensiv, z.B. konventionell, lockere Bebau- intensiv, z.B. 
tcnsi v, z. B. ökologische z.B. Land-, ung mit Gärten, . Siedlung, Ver-
gelegentlicher Landwirtschaft Forstwirtschaft, Kleingärten, Mo- kehr, Gewerbe, 
selektiver Holz- oder Gartenbau, strukturreich nokultUren mit Industrie 
einschlag, Forstwirtschaft hohem Mechani-
höchstens eine mit Na- sierungsgrad z.B. 
Mahd/Jahr turvcrjüngung, Baumschulen. 

naturnahe Park, intensive Land-
Grünanlagen wirtschaft 

Substratabfolge natürliche, un- nur im Oberbo- Aufträge natürli- Aufträge ,:: 30 cm vollständig oder 
gestörte Abfol- den (5 30 cm) chen Materials mit technogenen weitgehend ge-
ge durchmischt über natürlichem, Seimengungen störtes Profil 

ungestörtem über natürlichem (z.B. Aufträge 
Profil mit einer Profil, oder Ab- >30 cm, Durch-
Mächtigkeit von träge 30-60 cm, mischungen >60 
,::30 cm, oder oder Durch- cm) 

Abträge ,:: 30 cm mischung 30-60 
cm 

VersiegeJung keine 1-10% 11-30% >30% 
Verdichtung keine (l..d-Stufe deutlich· (Ld-Stu- stark , z.B. We-

53 innerhalb 0- fe 4 innerhalb 0- ge, Fahrspuren 
50 cm Tiefe) 50 cm Tiefe) (Ld-Stufe >4) 

NährstoffzUfuhr geringe Zufuhr, mäßige Zufuhr hohe Zufuhr überhöhte Zufuhr 
nur Luftpfad (z.B. extensive 

Nutzung) 

Veränderungen des ungestört gestört durch z.B. 
Wasserhaushalts Dränage 

Schadstoffsituation geringstmögli- begründeter Ver- Anreicherung 
ehe Zufuhr, dacht auf deut- durch Aufträge, 
höchstens über liehe Anreiche- direkte Kontami-
Luftpfad rung über Luft, nation, Altlasten 

pfad 

Tab.2: Vorläufige Wertstufenzuordnung für die Teilfunktion la/2 

Aus der Zusammenstellung der zu erfassenden Parameter jeder Teilfunktion ergibt sich der Min
destdatensatz, der im Rahmen. der Auswertung von Vorinformationen, durch Felduntersuchungen 
oder durch Laboranalysen für jede in der Konzeptkarte festgelegten Teilfläche erfaßt werden muß. 

4. Ausblick 

Das hierarchisch aufgebaute System aus Teilfunktionen, Kriterien und Parametern sowie die Wert
stufen bedürfen einer intensiven fachlichen Überprüfung und Diskussion. Hinsichtlich eines trans
parenten und nachvollziehbaren Bewertungsverfahrens stellt sich vor allem die Frage, ob die Teil
funktionen oder die Bodenfunktionen des BBodSchG jeweils einzeln zu bewerten sind oder ob 
sämtliche im Gesetz genannten Funktionen zu einer Bodenwertziffer integriert werden müssen. Die 
von uns angestrebte integrierte Bodenbewertung läßt sich in Planungsprozesse leichter integrieren, 
allerdings muß der häufige Nachteil fehlender Bewertungstransparenz für den Kartennutzer durch 
zeitgemäße Datenverarbeitungstechniken (GIS) und -präsentation ausgeglichen werden. 
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Nutzung landesweit verfügbarer Bodendaten für die örtliche 

Landschaftsplanung 

von 

NACHBAR,M. 

Grundlage des Vortrages sind Erhebungsmethoden, Datenbestände und Forschungsergebnisse aus 
dem FE-Vorhaben "Ökosystemforschung Bornhöveder Seenkette". In Zusammenarbeit mit einem 
Planungsbüro (ARGUMENT GmbH, Kiel) sollten Datenbestände und Methoden des Ökologie
Zentrums Kiel fiir den Landschaftsplan der Gemeinde Belau sowie später der Gemeinden Ruhwinkel, 
Wankendorfund Schmalensee zur Verfugung gestellt werden. 
Die Landschaftsplanung ist das Instrumentarium zur Durchsetzung der Ziele des Naturschutzes. Der 
Landschaftsplan hat die Aufgabe eine flächenscharfe Bestandsaufnahme der belebten und unbelebten 
Natur sowie der Nutzungen des betroffenden Raumes durch den Menschen durchzufiihren. Im Pla
nungsverlauf werden über eine Bewertung des aktuellen Zustandes Ziele und Maßnahmen zur 
Durchsetzung der Belange des Naturschutzes abgeleitet. 
In den Planungen finden stofiliche Aspekte gemeinhin keine ausreichende Berücksichtigung. Die 
Bereiche des Boden- und Grundwasserschutzes werden in der Fachliteratur als gleichwertige Inhalte 
der Landschaftspläne eingefordert, doch die aktuelle Verfiigbarkeit bodenkundlicher Informationen 
ermöglicht in den meisten Fällen keine angemessene Bearbeitung der zu schützenden Bodenfunktio
nen und Prozesse. 
Überraschend ist der geringe Einsatz von Geographischen Informationssystemen oder digitalen kar
tographischen Werkzeugen in der Planerstellung. 
Ungeklärt ist die Fragestellung der einzelnen Planinhalte zum Bodenbestand, -schutz und Grundwas
serschutz. 
Vielfach gefordert werden folgende u.a. auf die Funktionen der Böden aufbauende Punkte: 
flächendeckende Darstellung der Bodentypen und Arten, Darstellung von wertvollen- schützenswer
ten - Böden sowie Sonderstandorten, Darstellung der Ertragsfähigkeit, Darstellung der Grundwas
semeubildung, Darstellung der Erosionsempfindlichkeit (durch Wind und Wasser), Darstellung von 
Empfindlichkeiten gegenüber Schwermetallbelastungen, Verdichtungsempfindlichkeit, Retensions
vermögen, Grundwasserflurabstand, Versauerungsempfindlichkeit, Versiegelung, Nitrat- und Phos
phatauswaschungsempfindlichkeit. 
Auf eine Nutzung des umfangreichen Datenmaterials der Bodenschätzung (BS) in Hinsicht auf ökologi
sche Planungen und Untersuchungen wird in einer großen Zahl von Publikationen fiir verschiedene Bun
desländer hingewiesen. 
Die BS dient als Grundlage zur steuerlichen Bewertung der Flächen und ist bis heute die einzige parzellen
scharfe und flächendeckend verfiigbare bodenkundliehe Datenbasis. Sie bietet bis 1 Meter unter Flur eine 
gute Beschreibung der Bodenverhältnisse. In Schleswig-Holstein sind die Schätzungsfeldkarten bei den 
Katasterämtern der Kreise einzusehen. Die Bohrlochbeschreibungen befinden sich unter Aufsicht der Fi
nanzämter. Die Gesamtfläche Schleswig-Holsteins ist zu ca 80 % im Rahmen der BS erfaßt. 
Eine Nutzung der Bodenschätzung unter ausschließlicher Berücksichtigung der Klassenzeichen und Wer
tezahlen-wie sie zur Zeit häufig praktiziert wird - ermöglicht es nur ungenügend, die fiir eine schlag- oder 
naturraumbezogene Naturschutzplanung notwendigen Aussagen über die Standorteigenschaften der Flä
chen abzuleiten. 
Erst die Einbeziehung der Informationen aus den Grablochbeschreibungen der Bodenschätzung macht 

Ökologie-Zentrum der CAU Kiel, Schauenburgerstraße 112, 24118 Kiel 
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eine sinnvolle Nutzung der bodenkundliehen Daten der Reichsbodenschätzung fiir den Boden-, Grund-
. wasser- Wld Oberflächenwasserschutz möglich. · 
Die Grablochbeschreibungen der Schätzungsbücher enthalten Infunnationen zu Horizontmächtigkeit 
(unterteih in bis zu vier Einzelhorizonte), Bodenfurbe, Humusgehalt, Eisenaus1ällungen, Kalkgehalt, Bo
denfeuchte, Lagerungsdichte, Zersetzungsgrad von Torfen, Grobbodenanteil und Feinbodenanteil 
Die pwlktbezogenen Kennwerte der Profile und Horizonte wurden uninterpretiert in eine Datenbank ein
gegeben und mit dem Computerprogramm REIBOTRA (REICHE 1993) in die aktuelle Nomenklatur der 
wissenschaftlichen Bodenkunde übersetzt. Zusätzlich werden automatisiert bodenphysikalische Parameter, 
Horizontbezeichnungen Wld Bodentypen ermittelt. 
In einem ersten Schritt zur Kartenerstellung wurden die Nutzungsgrenzen und Verkehrsflächen der 
DGK5-Blätter der zu untersuchenden Fläche mit dem ARCIINFO Programmodul Arcedit digitalisiert. Die 
heutigen Nutzungsgrenzen stimmen zu einem großen Teil mit den Schlilggrenzen der Schätzungsfeldkar
ten überein 
In einen Ausdruck im Maßstab 1:5.000 werden im jeweiligen Katasteramt die Grablöcher der BS einge
tragen Die Schätzungsfeldkarten der Katasterämter liegen in der Regel im Maßstab 1:2.000 und 1:1.000 
vor. Die Lage der Grablöcher wird in der zu erstellenden provisorischen Karte angenähert, was auch im 
Hinblick auf die spätere Digitalisierung der Bohrlöcher keine großen Lageungenauigkeiten erwarten läßt. 
Bei den hier verwendeten boden- bzw. standortkundliehen Karten wurden weitere Grenzen auf Basis der 
Reliefverhältnisse der verschiedenen Deutschen Grtmdkarten 1:5.000 des Planungsgebietes eingefiigt, da 
in der BS z. T. mehrere Bohrlöcher mit verschiedenen, leicht voneinander abweichenden Grablochbe
schreibungen fiir eine Fläche in der Schä~skarte zur V~ stehen. An die Flächen der so entstan
denen Karte werden die Ergebnisse der Übersetzung der Grablochbeschreibungen ,,angehängt", so daß die 
räumliche Darstellung der Bodenparameter ermöglicht wird. Neben den Flächenkarten werden die Profile 
filr weitere Auswertungen auch in einer Punktekarte mitgefiihrt. 
Siedlungsflächen, Gewässer, Wald, Verkehrsflächen etc. werden nicht bodenkundlieh erfußt,-was sich in 
den Standort- und Planungskarten wiederspiegelt. Art und der Zweck der Erhebung der bodenkundliehen 
Informationen im Zuge der BS legt auch die Form der Abgrenzung der verschiedenen Bodeneinheiten 
fest. Dies hat zur Folge, daß sich Bodengrenzen in den Standortkarten und den daraus abgeleiteten Pla
nungen häufig an Schlag- bzw. Nutzungsgrenzen orientieren. Dabei spielt die Wahl des Standortes filr das 
Grab- bzw. Bohrloch eine wichtige Rolle. Die Schätzer der BS versuchten, mit dem Standort des Bohrlo
ches die Bodenparameter der zugehörigen Fläche zu repräsentieren. 
Schon aufgrund der Nutzung der Bodendaten der BS aus Schätzungsfeldkarten und Grablochbe
schrieben sind Aussagen ru einzelnen von FOKUHL (1994) geforderten F~agestellungen möglich, 
wie: Darstellung der Ertragsfähigkeit, flächendeckende Darstell~g der Bodentypen und 
-arten, Verdichtungsempfindlichkeit und Retensionsvermögen fiir Wasser. 
In den Landschaftsplan Beiliu konnten die nach REICHE (1991) aus der Bodenschätzung abgeleite
ten Karten zu den Bodentypen, Bodenarten, und Feldkapazitäten als Grundlagendaten eingebracht 
werden. Die Informationen zu den Acker- und Grünlandzahlen, die filr jedermann in den Katasteräm
tern ~insehbar sind, wurden auf Wunsch der Gemeinde nicht in den Plan aufgenommen. Dem Ge
meinderat wurden die Sachverhalte jedoch filr spätere Aufgaben zugänglich gemacht. Zusätzlich 
wurden Niedermoorstandorte, Flächen mit Grundwasserkontakt und Stauwassereinfluß als besonders 
sensible Bereiche ausgewiesen. 
Somit liegt fiir den Planungsbereich Belau eine flächendeckende bodenkundliehe Bewertungsgrund-
lage vor. · · 
Ein weiterer wichtiger Teil .der Planung war die Beschreibung einer· Empfindlichkeit 'landwirtschaftlich 
genutzter Standorte hinsichtlich der Nitratauswaschung über Herbst und Wmter. Dabei wird die Abhän
gigkeit des Nitrataustrages vom Bodenwasserhaushalt anhand einfileher Parinneter nach V AN DER 
PLOEG & HUWE ( 1988) nachvollzogen Aufgrund der Auswaschungspotentiale wurden Vorschläge zur 
Verminderung der Austräge dargestellt und filr die Planung in der Gemeinde nutzbar ge~ht. 
Die Flächen mit sehr großem Verlagerungspotential fiir Nitrat gingen als Flächen mit besonderer 
Bedeutung fiir den Grundwasserschutz in die Planungskarte des L-Planes ein. 
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Abbildung I : Schema zur Auswertung der Bodenschätzung (aus: KASKE 1996 nach REICHE 1991) 

Flächenhafte Datengrundlage 
~· . ·~ .... 

Ubertragung der Klassengrenzen 
und -bezeichnungen der Grablöcher 
in den Nutzungskarten 

+ 
Digitalisieren (ARCIINFO) 

• Bodengütekarten l :5000 

t 
.uordnung einer GrabJoch
schreibung zu jeder Fläche 

Punktbezogene Datengrundlage 

-Humusklasse 
-Bodenart 
-Bodenfarbe 
-Eisengehalt 
-Kalkgehalt 
-Zersetzungsgrad 

Ableitung allgerneiner 
Bndenkenngrößen: 
- Komgrößen 
-Horizontbezeich-

nungen 

- Differenzierung von 
Bodentypen und 
Bodenformen 

• Ableitung bodenphysikalischer Modellparameter: 
- kf- Wert 
-Gesamtporenvolumen (pF = 0) 
- Feldkapazität (pF > 1,8) 
-permanenter Welkepunkt (pF > 4,2) 
-Lagerungsdichte 
- effektive Durchwurzelungstiefe 

Die Erstellung der Landschaftspläne bietet die Möglichkeit, die in Form von stetig altemden Tabel
lenwerken auf Papier vorliegenden Daten der Grablochbeschreibungen ( 400.000-500.000) fiir das 
Land Schleswig-Holstein digital zu speichern und fiir ökologische Auswertungen über die Land
schaftsplanung auf gemeindlicher Ebene hinaus, im Rahmen anderer Planungsvorhaben verfiigbar zu 
machen. Diese Sachverhalte lassen die Forderung entstehen, die Landschaftsplanerstellung mit fi
nanziellen Mitteln bei einer Erhebung dieser bodenkundliehen Informationen zu fördern. Allgemein 
ist die Nutzung Geographischer Informationssysteme Voraussetzung fiir eine angemessene Nutzung 
der bodenkundliehen Basisdaten. Vorstellbar ist neben einer Förderung der Nutzung von Boden
schätzungsdaten auch eine Unterstützung bei der Lieferung digitaler Karten durch die Landesver
messungsverwaltung. Sinnvoll ist dabei die Nutzung standardisierter Geometrien aus ATKIS
DLM25/l. Nur bei einer Nutzung gleicher Grundgeometrien wird eine spätere Weiterbearbeitung mit 
der Möglichkeit von Flächenverschneidungen mit anderen Datenebenen (z.B. Niederschlagsvertei
lungen) gewährleistet Eine Bearbeitung der Bodendaten ist nicht an ein bestimmtes Programmsy
stem gebunden, solange eine Verknüpfbarkeit mit Datenbanken gewährleistet ist. 
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Karte I: Darstellung der relativen Auswaschungsgefährdung des 

herbstlichen Rest Nmin-Gehaltes über das Winterhalbjahr. 
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Bodenrelevante Aspekte in der Landschaftsplanung 

von 

SCHARELL,U. 

Mit dem Bundesnaturschutzgesetz (BNatSchG) und entsprechenden Ländergesetzen für Naturschutz 
und Landschaftspflege ist der bis dato nach dem als Landesrecht fortgeltenden Reichsnaturschutz!J'!
setz aus dem Jahre 1935 räumlich und inhaltlich begrenzte Flächen- und Objekt- sowie Artenschutz 
im umfassenden Sinn auf Natur und Landschaft erweitert worden, und zwar 

• inhaltlich auf die gesamte Natur mit allen biotischen und abiotischen Faktoren sowie de
ren Zusammenwirken und ihr Erscheinungsbild, 

• räumlich auf den gesamten unbesiedelten und besiedelten Bereich, und 
• instrumentell auf Pflege und Entwicklungsmaßnahmen. 

Entsprechend der erweiterten Aufgabenstellung stellen das BNatSchG und die Ländergesetze für 
Naturschutz und Landschaftspflege für den Aufgabenvollzug zusätzlich zu den Maßnahmen des 
Flächen- und Objektschutzes sowie des Artenschutzes die Eingriffsregelung und die Land
schaftsplanung bereit. 
Für die Beantwortung der Frage, welche bodenrelevanten Aspekte in der Landschaftsplanung zu 
beachten sind, empfiehlt es sich, zunächst 

• näher auf Gemeinsamkeiten und Unterschiede zwischen Zielen des Bodenschutzes und 
des Naturschutzes und der Landschaftspflege sowie 

• näher auf die verschiedenen Vollzugsinstrumente des Naturschutzes und der Land-
schaftspflege 

einzugehen. 
Als Teil des Naturhaushaltes und als Naturgut ist der Boden von den Zielen des Naturschutzes und 
der Landschaftspflege erfaßt. Gesetzliche Einschränkungen, wie sie § 2 Abs. I des Gesetzes zum 
Schutz vor schädlichen Bodenveränderungen und zur Sanierung von Altlasten (Bundes
Bodenschutzgesetz- BBodSchG) enthält, der Boden als oberste Schicht der Erdkruste, soweit sie 
Träger der in Abs. 2 genannten Funktionen ist, einschließlich der flüssigen Bestandteile 
(Bodenlösung) und der gasförmigen Bestandteile (Bodenluft) definiert, d. h. ohne Grundwasser und 
ohne Gewässerbetten, enthält das Bundesnaturschutzgesetz (BNatSchG) nicht. 
Wir können also festhalten, daß die Teilziele des Bodenschutzes, die auf eine nachhaltige Sicherung 
oder Wiederherstellung der natürlichen Funktionen des Bodens gerichtet sind, vom Naturschutz
recht voll abgedeckt werden, was die räumliche Dimension betrifft das Naturschutzrecht sogar wei
tergeht. 
Die Teilziele des Bodenschutzes, die auf die Sicherung oder Wiederherstellung der Funktionen als 
Archiv der Natur- und Kulturgeschichte gerichtet sind, werden vom Naturschutzrecht dagegen nur 
teilweise mit erfaßt. Ziel des Naturschutzes ist es, die Vielfalt, Eigenart und Schönheit von Natur 
und Landschaft zu schützen, zu pflegen oder wiederherzustellen. Hierunter fällt auch gemäß § 2 
Abs. I Nr. 13 BNatSchG die Erhaltung historischer Kulturlandschaften. Wie weit sich diese Ziele 
überlagern, bedarf zwischen den beteiligten Fachbereichen aber noch weiterer Klärung. 

Uwe Scharre!, Ministerium für Umwelt, Natur und Forsten des Landes Schleswig-Holstein, 
Grenzstr. 1-5, 24149 Kiel 
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Die Teilziele des Bodenschutzes, die auf die Sicherung oder Wiederherstellung der Nutzungsfunk-
tionen des Bodens als · 

• Rohstofflagerstätte, 
• Fläche für Siedlung und Erholung, 
• Standort für die land- und fordtwirtschaftliche Nutzung, Standort für sonstige wirtschaft-

liche und öffentliche Nutzungen, Verkehr,.Ver- und Entsorgung 
gerichtetsind, sind nicht Bestandteil des naturschutzrechtlichen Zielsystems. Hier bestehen Ge
meinsamkeiten nur insoweit, als die genannten Nutzungsfunktionen beim Aufgabenvollzug eben
falls zu berücksichtigen sind; jedoch weniger im Sinne der Sicherung oder Wiederherstellung dieser 
Funktionen, als vielmehr unter dem Aspekt ihrer Verträglichkeit mit den Naturschutzzielen. 
Hinsichtlich der räumlichen Bezugsebene besteht kein Erörterungsbedarf: Die Ziele des Naturschut
zes und der Landschaftspflege sind auf 100% der Fläche ausgerichtet. 
Zur Umsetzung der Ziele des Naturschutzes und der Landschaftspflege bieten da,s BNatSchG und 
die entsprechenden Ländergesetze folgende Instrumente an: · 

• Gebiets-, Objekt- und Artenschutzregelungen, 
• E.ingriffsregelung auf der Vorhabenebene, 
• Landschaftsplanung auf überörtlicher und örtlicher Ebene. , 

Zur Verwirklichung des Bodenschutzes können wegen der aufgezeigten inhaltlich~?n Gemeinsam
keiten alle Instrumente- jedoch in unterschiedlicher Weise- beitragen. 
Bei der naturschutzrechtlichen Sicherung von Gebieten und Objekten schränken die jeweiligen ~
setzlichen Ermächtigungen den Handlungsspielraum ein. Jedoch verdeutlicht z. ;s. die Ermächti
gungsgrundlage für Naturschutzgebiete, daß Bodenschutzaspekte auch unmittelbar eine Unter
schutzstellungbegründen können. So könnten Böden mit Archivfunktion für die Natur- und Kultur
geschichte aus wissenschaftlichen, naturgeschichtlichen oder landeskundli~hen Gründen eine Unter
schutzstellungals Naturschutzgebiet begründen. 
Die Eingriffsregelung richtet sich an die Träger von Vorhaben, durch die die Gestalt oder Nutzung 
einer Grundfläche verändert werden, und diese Veränderungen die Leistungsfähigkeit des Nattr- ' 
haushalts oder das Landschaftsbild erheblich oder nachhaltig beeinträchtigen können. Liegen die 
genannten Voraussetzungen vor, verlangt sie vom Vorhabenträger nach dem Verursacherprin
zip,daß 

I. Beeinträchtigungen soweit wie möglich vermieden werden, 
2. unvermeidbare Beeiträchtigungen ausgeglichen werden, und 
3. wenn ein Ausgleich nicht möglich, die dem Vorhaben zugrundeliegenden Belange aber 

Vorrangvor den Belangen des Naturschutzes und der Landschaftspflege haben, das noch 
verbliebene Ausgleichsdefizit durch Ersatzmaßnahmen ausgeglichen wird: 

Die Eingriffsregelung erfaßt niCht alle auf N"tur und Landschaft wirkenden Einflüsse. Stoffliche 
Belastungen, die in erheblichem Maße den Artenrückgang verursachen, sowie Beeinträchtigungen 
durch Lärm unterliegen iücht dem Reglement der Eingriffsregelung. Der Gesetzgeber geht davon 
aus, daß die Maßnahmen, die nach· den diese Fragen regelnden Gesetze veranlaßt werden, keiner 
Weiterung bedürfen. · · 
Ferner hat der Gesetzgeber Veränderungen der Gestalt oder Nutzung einer Grundfläche, die im 
Rahmen der ordnungsgemäßen Bodenbewirtschaftung d~r Land- und Forstwirtschaft sowie der R
scherei von der Eingriffsregelung freigestellt. Auch dieser Regelung liegt die- wie wir wissen - irri
ge Annahme zugrunde, daß hierdurch keine erheblichen oder nachhaltigen Beeinträchtigungen von 
Natur und Landschaft ausgelöst werden. · 
Die Vorschriften über die Landschaftsplanung enthalten keine derartigen Einschränkungen, so daß 
Schutz~. Pflege- und Entwicklungsmaßnahmen zur Sicherung 

I. der Leistungs- bzw. Funktionsfähigkeit des Naturhaushalts, 
2. der Nutzungsfähigkeit der Naturgüter, · 
3. der Pflanzen- und Tierwc;lt, 
4.· der Vielfalt, Eigenart und Schönheit von Natur und Landschaft 
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frei von rechtlichen Zwängen allein nach naturschutzfachlichen Erkenntnissen ausgewiesen werden 
können. 
Ob es zweckmäßig ist, von diesen uneingeschränkten Möglichkeiten immer auch Gebrauch zu ma
chen, ist hier und heute nicht das Thema. 
Die Landschaftsplanung kann sich demnach mit allem befassen, was die natürlichen Funktionen des 
Bodens im Naturhaushalt beeinflussen kann, d. h. 

• mit allen Formen des Bodenverbrauchs, wie z. B. Bodenversiegelung, Bodenverdichtung, 
Bodenerosion, Bodenauf- und -abtrag, sowie 

• mit allen Formen des Stoffeintrags, wie z. B. der Einsatz von Pflanzenbehandlungs- und 
Düngemitteln, der Schadstoff~intrag über den Luftpfad. 

Als natürliche Funktionen, die durch Bodenverbrauch oder Stoffeintrag gestört oder vernichtet wer
den können und die unter fachlichen und operationeilen Gesichtspunkten im Rahmen der Land
schaftsplanung unterschieden werden müssen, benennt ein von den beiden Länderarbeitsgemein
schaften für Bodenschutz und für Naturschutz verabschiedetes Positionspapier zum Bodenschutz im 
Rahmen der Landschaftsplanung und der naturschutzrechtlichen Eingriffsregelung 

I. die Lebensraumfunktion, 
2. die biotische Ertragsfunktion, und 
3. die Puffer- und Filterfunktion sowie Regelungsfunktion für den Wasser- und Stoffhaus-

halt 
Diese Funktionen entsprechen den unter§ 2 Abs. 2 Nr. 1 Buchst. a-c BBodSchG genannten natürli
chen Funktionen des Bodens. 
Um auf Beeinflussungen der natürlichen Bodenfunktionen in der Landschaftsplanung mit Schutz-, 
Pflege- und Entwicklungsmaßnahmen reagieren zu können, müssen die natürlichen Bodenfunktio
nen flächendeckend für das jeweilige Plangebiet erfaßt und bewertet werden. 
Landschaftsplanung vollzieht sich in Schleswig-Holstein 

• auf Landesebene durch das Landschaftsprogramm, 
• auf regionaler Ebene durch die Landschaftsrahmenpläne, 
• auf Gemeindeebene durch den Landschaftsplan und 
• auf Teilflächen des Gemeindegebietes durch den Grünordnungsplan. 

Optimal wäre eine der hierarchischen Gliederung der Landschaftsplanung entsprechend abgestufte 
Erfassung der pedologischen Situation und Bewertung der natürlichen Bodenfunktionen, zu mal 
Bewertungen immer auch relativ sind. 
Dies konnte bisher nicht erreicht werden, so daß Bodenschutzaspekte lediglich mittelbar berück
sichtigt werden konnten. Aufgrund der Großmaßstäblichkeil der Pläne kann vermutet werden, daß 
sich in räumlicher Hinsicht keine großen Veränderungen der schutzwürdigen Gebiete ergeben ha
ten. In inhaltlicher Hinsicht bestehen jedoch Defizite. Es ist aber möglich, diese Defizite im Rah
men der örtlichen Landschaftsplanung weitgehend zu bereinigen. 
Um hierfür die Voraussetzungen zu schaffen, hat das Umweltministerium in enger Zusammenarbeit 
mit dem Landesamt für Natur und Umwelt eine Methode zur Bodenbewertung auf der Grundlage 
der Daten der Reichsbodenschätzung im Rahmen eines Gutachtenauftrages erstellen lassen. 
Nach Durchführung einzelner Übersetzungs-, Ableitungs- und Bewertungsschritte wird letztlich 
eine bodenfunktionsbezogene Bewertung des gesamten Bodenprofils durchgeführt und im einzelnen 
geprüft, wie hoch die relative Bedeutung des betreffenden Standorts im Hinblick auf 

• die Lebensraumfunktion, 
• die Regelungsfunktion für den Wasserhaushalt, 
• die Regelungsfunktion für den Stoffhaushalt und 
• die Produktionsfunktion 

ist. Die Einstufung erfolgt für jede Funktion gesondert durch die Zuordnung einer dimensionslosen 
Zahl von I (=von untergeordneter Bedeutung) bis 5 (=äußerst hohe Bedeutung). 
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Neben der differenzierten Darstellung der einzelnen Bodenfunktionen sind auch die Bereiche dar
zustellen, die durch Wind, Wasser oder Frost besonders abtragsgefährdet sind. Zur Bestimmung 
dieser Flächen sind neben Daten, die bei der Funktionsbewertung anfallen, wie z. B. Bodenart und 
Bodenaufbau, hierzu ergänzend 

• die Art und Weise der aktuellen Bodennutzung, 
• die landschaftliche Gliederung durch Knicks und andere Anpflanzungen, 
• die Reliefenergie, 
• die Geländeexposition 

heranzuziehen. 
Und letztlich sind die Bereiche zu ermitteln, in denen die natürlichen Funktionen des Bodens bereits 
besonders gestört sind. Hintergrund der Erfassung in der Landschaftsplanung sind dabei die Ziele 
des Naturschutzes und der Landschaftspflege gemäß § I Abs. I BNatSchG und nicht die Frage~
mäß § 2 Abs. 3 BBodSchG, ob dadurch Gefahren, erhebliche Nachteile oder erhebliche Belästigun
gen für den einzelnen oder die Allgemeinheit herbeigeführt werden kann. Daß auch solche Bereiche 
in der Landschaftsplanung dargestellt werden, sollte aber nicht über die Unterschiede hinwegtä.i
schen. Diese Darstellung erfolgt, wie die Darstellung z. B. von Siedlungen und Straßen, nachricht
lich. 
Nähere Kriterien, welche Störungen als landschaftsplanerisch relevant anzusehen sind, müssen aber 
noch entwickelt werden. Dies ist eine Aufgabe der beiden beteiligten Fachbereiche. 
Das gleiche trifft- wie bereits oben erwähnt- für die Archivfunktion des Bodens zu, soweit diese 
gleichzeitig Schutz-, Pflege- und Entwicklungsmaßnahmen zur Verwirklichung der Ziele des Natur
schutzes und der Landschaftspflege begründen kann. 
Eine möglichst baldige Klärung dieser Fragen wäre wünschenswert, u. a. auch im Hinblick auf Ho
norar- und Finanzierungsfragen. 
In welcher Weise in der Landschaftsplanung aufbauend auf den vorgenannten Erhebungen und Be
wertungen zur Verwirklichung des Bodenschutzes beigetragen werden kann, soll abschließend an§ 
5 des Entwurfs der Landesverordnung über Inhalte und Verfahren der örtlichen Landschaftsplanung 
gezeigt werden. 
Maßnahmen zum Schutz, zur Verbesserung der Qualität und zur Regeneration von Boden , wie sie 
§ 6a Abs. I Nr. 4 LNatSchG fordert, werden insbesondere in den Nm. 4 und 5 deutlich. Andere 
Aussagen werden vorn Boden 

• als Grundlage für bestimmte Ökosysteme und Biotoptypen, 
• als Standort bestimmter Pflanzengesellschaften, 
• als Grundlage für bestimmte Landschaftstypen, 

wesentlich determiniert. 
Aufgrund der umfassenden Möglichkeiten, Boden und seine Funktionen im Rahmen der Land
schaftsplanung zu schützen, zu pflegen und zu entwickeln, wird von den beiden Länderarbeitsge
meinschaftenfür Bodenschutz und für Naturschutz die Einführung einer eigenständigen Vorsorge
planung des Bodenschutzes, wie sie in ersten Referentenentwürfen des BBodSchG noch vorgesehen 
war, ftir nicht erforderlich gehalten. Dies verpflichtet die Landschaftsplanung ,den Boden als Teil 
des Naturhaushalts und der Landschaft so zu behandeln, wie die diesbezüglichen Funktionen spe
zialgesetzlich ausgestaltet sind. Wie diesem Auftrag entsprochen werden kann, habe ich in meinem 

Boitrog "'t"'ht d~•telloo 
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Umsetzung bodenrelevanter Aspekte in der kommunalen Landschaftsplanung 

von 

WOLF,P. 

Mit der Zunahme der Bevölkerung, der Industrialisierung und der Motorisierung und dem damit 
verbundenen Landschaftsverbrauch, ist die Forderung nach dem Schutz des Bodens als Lebens
und Wirtschaftsgrundlage des Menschen zunehmend lauter geworden. Da der Boden nur 
begrenzt verfügbar ist, heißt es im § l des Bau-GB dann auch unter Aufgabe, Begriff und 
Grundsätze der Bauleitplanung: 
.. Mit Grund und Boden soll sparsam umgegangen werden. Landwirtschaftlich, als Wald oder 
für Wohnzwecke genutzte Flächen sollen nur in notwendigem Umfang für andere 
Nutzungsarten vorgesehen und in Anspruch genommen werden." Speziell wird im § 202 des 
Bau-GB der Schutz des Mutterbodens behandelt. Es heißt dort: ,. Mutterboden. der bei der 
Errichtung und Anderung baulicher Anlagen sowie bei wesentlichen anderen Veränderungen 
der Erdoberfläche ausgehoben wird. ist in nutzbarem Zustand zu erhalten und vor Vernichtung 
oder Vergeudung zu schützen.·· Wenn man unsere Baustellen kritisch betrachtet leuchtet schnell 
ein, daß beide Paragraphen des Bau-GB noch nicht annähernd voll zur Wirkung gelangt sind. 

Brandaktuell heißt es in der Empfehlung des Beirats für Raumordnung in "Beitrag der 
Siedlungsflächenpolitik zum Ziel nachhaltiger Entwicklung" vom 11.01.1998, daß es, stärker 
als bisher, auf eine Konzentration der Flächenangebote zur Befriedigung der verschiedenen 
Bedarfe, aufrichtige Standorte ankommt. 

Zur nachhaltigen Entwicklung einer Gemeinde gehören das Erhalten natürlicher Böden, das 
Vermeiden von Bodenversiegelung und die Entsiegelung daflir geeigneter Flächen. Deshalb hat 
die Landeshauptstadt Kiel schon sehr frühzeitig ein Konzept zum Bodenschutz als eine 
wesentliche Grundlage des Landschaftsplans entwickeln lassen. Ausgehend von der Bedeutung 
der unterschiedlichen Böden in unterschiedlicher Lage zu den verschiedenen Nutzungen in der 
Stadt wurden Vorranggebiete abgegrenzt in denen bestimmte Maßnahmen zu ergreifen oder zu 
unterlassen sind. Die Landschaftsplanung als ein Instrument der Umweltvorsorge kann somit 
die Auswirkungen von Planungen auf die Schutzgüter u. a. auf den Boden darlegen. 

Die Leitziele zum Bodenschutz sind im Kieler Landschaftsplan wie folgt charakterisiert: 

Der Boden ist so zu erhalten und vor Belastungen zu schützen, daß er seine ökologischen 
Funktionen als Regulator der Wasser- und Stojjkreisläufe, als Lebensraum und Standort für 
Pflanzen, Tiere und Menschen, als Produktionsstandort für die landwirtschaftliche, 
waldwirtschaftliche und gärtnerische Nutzung und als natur- und kulturhistorischer 
Informationsträger dauerhaft und ohne Schädigung der übrigen Schutzgüter wahrnehmen kann. 
Bereits vorhandene Belastungen des Bodens sind soweit wie möglich zu beseitigen und von 
ihnen ausgehende schädliche Auswirkungen auf den Menschen und die Umwelt zu verhindern 
oder. wenn dies nicht möglich ist, zu vermindern. 
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Zur Erreichung dieser Ziele. ist Folgendes zu beachten: 

• Einschränkung des Freiflächenverbrauchs durch flächenschonende Zuordnung der 
Bodennutzung, Vorrang der Flächennutzung im Innenbereich flächensparendes Bauen und 
Reduzierung des Flächenverbrauchs für Straßen 

• Erhaltung und Wiederherstellung der Regelungsfunktion des Bodens durch Beseitigung von 
Bodenkontamination, Beachtung der spezifischen Empfindlichkeit gegenüber stojj/ichen 
Belastungen, Erhaltung und Wiederherstellung bodenschützender Vegetationsbestände 

• Erhalt und Wiederherstellung der langfristigen Nutzungsfähigkeit landwirtschaftlich und 
gärtnerisch genutzter Böden durch Erhaltung und Wiederherstellung der natürlichen 
Fruchtbarkeit des Bodens, Schutz erosionsgefährdeter Böden, Erhalt und Wiederherstellung 
schadstoffunbelasteter Böden, Abbau produktionsbedingter Bodenbelastungen 

• Erhaltung und Wiederherstellung der Lebensraumfunktion im Außenbereich durch 
Erhaltung der natürlich gewachsenen Böden, des natürlichen Wasser- und 
Nährstojjhaushaltes, der natürlichen chemischen und physikalischen Bodeneigenschaften 
und der Vermeidung von Schadstoffeinträgen, Verhinderung von Erosionen 

• Erhaltung und Wiederherstellung der Lebensraumfunktion im Siedlungs, Gewerbe- und 
Verkehrsbereich durch Einschränkung der Versiegelung, Festlegung von Vorranggebieten 
zur Entsiegelung, Sicherung von Freiflächen, Vermeidung von Schadstoffeinträgen 

• Erhalt und Wiederherstellung der Trägerfunktion des Bodens für empfindliche Nutzungen im 
Siedlungsraum durch Erhaltung und Wiederherstellung gesundheitlich unbedenklicher 
Böden und Vermeidung von Schadstoffeinträgen 

• Erhalt und Schutz charakteristischer und seltener Böden. 
• Erhalt und Schutz geologisch-geomorphologisch bedeutender Formationen. 

Inhalt des Bodenschutzkonzeptes ist die räumliche Konkretisierung der o. g. Leitziele zur 
Erhaltung, Wiederherstellung und Verbesserung der Bodenfunktionen und des Wasserdargebots 
ftir das Gesamtgebiet der Landeshauptstadt Kiel. 

Im wesentlichen auf der Grundlage der fur Kiel flächendeckend vorliegenden Bodenkarte im 
Maßstab I : 20.000 den Nutzungswandeltypen (Chronologen der topographischen Karte I : 
25.000, sowie der topographischen militärischen Karte des Herzogtums Holstein -
Fahrendorfsehe Karte - 1789-1796) der Relieftypen und der Vorflutdichte sowie der Karte der 
Verkehrsdichte und Altlasten wurden folgende Karten erstellt: 

I. Erhaltung naturnaher Böden, wobei naturnahe Böden und besondere naturnahe Böden 
unterschieden in charakteristische Böden und seltene Böden dargestellt sind. Weiterhin sind 
als Trocken- und Feuchtstandort funktional besondere Böden und besondere Böden mit 
vielfaltiger Eignung als Pflanzenstandort unterschieden. 

2. Schutz erosionsgefahrdeter Böden 
Hier ist unterschieden in Gebiete mit der Gefahr des Bodenabtrags durch Wassererosion, 
wiederum unterteilt in aktuell erosionsgefahrdete Böden und potentiell erosionsgefahrdete 
Böden (Erosionsgefahr bei Nutzungsänderung) sowie in Gebiete mit der Gefahr de;--
Bodenabtrags durch Winderosion, wiederum aktuell und potentiell erosionsgefahrdet. 

3. Erhaltung humusreicher Gartenböden 
Dies sind besondere, aber anthropogen veränderte Böden. Sie sind in Kiel insbesondere 
durch die große Anzahl von Kleingartenanlagen verbreitet. 

4. Schutz von Böden, die besonders zur Schadstoffanreichung neigen und Ausschluß 
potentieller Risiken. 
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5. Schutz von Typen des oberflächennahen Bodenwasserhaushalts mit Potentialen und 
Qualitäten. 
Diese Karte gibt Auskunft über Gebiete zum Schutz von Böden mit Bedeutung flir die 
Grundwasserneubildung, über Gebiete zum Schutz oberflächennah anstehender 
Grundwasservorkommen und zum Rückbau der Absenkung des Grundwasserspiegels sowie 
über Gebiete mit dem Risiko der Problemstoffanreicherung im Grundwasser. 

Die in denjeweiligen Bereichen notwendigen Maßnahmen zum Schutze, zur Erhaltung oder zur 
Entwicklung von Natur und Landschaft, so auch flir das Schutzgut Boden, sind im 
Landschaftsplan flächenhaft oder als Symbole kenntlich gemacht. 
Diese Darstellung allein würde aber der Landschaftsplanung nicht gerecht. Vielmehr unterliegt 
das Schutzgut Boden, wenn auch besonders vordringlich, einem ständigen Abwägungsprozeß 
innerhalb der Landschafts- und Flächennutzungsplanung. Den Planentwürfen gehen daher 
zahlreiche Abstimmungsgespräche voraus, in denen die Ansprüche von Industrie, Wohnen, 
Gewerbe, Kleingarteninteressen, Straßenbau usw. mit dem erforderlichen Schutz des Bodens 
abgeglichen wurden. Insbesondere die aufwendig erstellte Umweltverträglichkeitsprüfung wat 
eine wesentliche Grundlage für die neuen Flächenausweisungen. Es Rann allerdings nicht 
verwundern, daß trotz bestätigter Umweltunverträglichkeit dennoch Flächen, die auch aus 
Gründen des Bodenschutzes nicht bebaut werden sollten, ftir eine derartige Nutzung vorgesehen 
wurden. 
Die Selbstverwaltung ist sich der schwierigen Entscheidung bewußt, ftir oder gegen den Erhalt 
von Böden zu sprechen. Die Diskussion ist noch nicht abgeschlossen und es bleibt abzuwarten, 
wie letztlich entschieden wird. Mit der Landschaftsplanung haben sich die Chancen erhöht, daß 
Natur und Landschaft sachlich fundiert in die Abwägung einbezogen werden. 

Vorgenannte Arbeitsschritte zur Berücksichtigung des Bodenschutzes sind nicht auf den 
Landschaftsplan im Zusammenhang mit dem Flächennutzungsplan beschränkt sondern erfolgen 
tagtäglich im planerischen Bereich über die Grünordnungsplanung bis hin zur Standortsuche für 
einzelne Gebäude usw. Hier leisten die o. g. Grundlagen zum Boden seiner Natürlichkeit, seiner 
Funktion, seiner Mächtigkeit usw. sehr gute Dienste um landschaftsschädliche und häufig auch 
sehr teure Baulösungen zu vermeiden. So zahlt sich auch leicht der Aufwand für die 
Erarbeitung eines Bodenschutzkonzeptes aus. 

Erwähnt sei nicht zuletzt die Eingriffs- Ausgleichsregelung, was den Boden betrifft nach dem 
Landesnaturschutzgesetz von Schleswig-Holstein. In einer Richtlinie ist vorgeschrieben, daß bei 
Eingriffen in "normale" Böden ein Ausgleichsbedarf von 0,3, bei besonderen Böden ein 
Ausgleichsbedarf von 0,5 besteht. Dies bedeutet, daß bei einem Eingriff von l ha Größe 0,3 bis 
0,5 ha aus der intensiven (meist landwirtschaftlichen) Nutzung herausgenommen werden und 
langfristig dem Naturhaushalt zugefUhrt werdend. h. keine Belastungen auf den Naturhaushalt 
zukommen. Leider wird der Wert des Bodens in der Biotopbilanz nicht nach seinem Potential 
sondern nach der aktuellen Vegetationsbedeckung ermittelt, so daß in der Regel intensiv 
landwirtschaftlich genutzte Flächen nur den Wert l in einer neunstufigen Skala haben. Das 
führt zu der skurrilen Situation, daß Baugebiete auf reinen Ackerflächen durch Pflanzung von 
Bäumen, Anlegen von Gärten und Grünflächen zu eine ökologischen Aufwertung führen. 

Mit dem Entwurf des derzeitigen Landschaftsplans und Flächennutzungsplans ist eine 
maximale Ausdehnung in den Freiraum für absehbare Zeit erreicht. Weitere Potentiale eröffnen 
sich aber in den militärischen Nutzflächen, die "recycelt" werden können als Wohnbauland, 
Gewerbestandorte Freizeit- und Sportflächen, sobald grünes Licht von der Bundeswehr gegeben 
ist. Mit der zivilen Nutzung dieser Flächen könnte wirksam dem weiteren Bodenverbrauch 
entgegengewirkt werden. Um so wichtiger ist es jetzt, den Bodenschutz mit dem aktuellen oder 
im Trend liegenden Nutzungsanspruch sorgfältig gegeneinander abzuwägen. 
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Böden in der Landschaftsplanung 

von 

LIEDL, F. 

Einleitung 

Als Tätigkeitsfeld beschränkt sich die Landschaftsplanung zunächst keineswegs auf eine Erstellung von 
kommunalen Landschaftsplänen. Grünordnungspläne, Landschaftspflegerische Begleitpläne, 
Umweltverträglichkeitsstudien, Pflege- und Entwicklungspläne oder Freiflächengestaltungspläne sind 
hier u.a. mit zu berücksichtigen. Auch der grobmaßstäbliche Überbau von Landschaftsrahmenplänen und 
Landschaftsprogrammen zählt zu der Landschaftsplanung und müßte hier in der Diskussion unter dem 
Gesichtspunkt Boden mit bedacht sein. Bevor ich auf den inhaltlich bei dieser Tagung besonders im 
Mittelpunkt stehenden Teilbereich der kommunalen Landschaftsplanerstellung zu sprechen komme, 
möchte ich daher wenigstens in aller Kürze auch die anderen Aufgabenbereiche der Landschaftsplanung 
hinsichtlich des Themas Boden umreißen und einer auf die Situation in Schleswig-Holstein bezogenen 
kritischen Würdigung unterziehen. 

Zur Behandlung des Themas Boden in unterschiedlichen Bereichen der Landschaftsplanung 

I. Grünordnungsplan (GOP) 

Im Gegensatz zum Landschaftsplan und in genauerer maßstablicher Ebene geht es beim GOP um konkre
te Bauvorhaben. Neben allgemeinen Bodenangaben oder Angaben der Reichsbodenschätzung stehen 
vielfach bereits Angaben der Baugrunduntersuchung zur Verfügung. Besonderes Augenmerk nehmen 
Verdachtsbereiche für Altablagerungen, Moorlinsen und Aufschüttungen ein, weil hier ggf. mit Boden
austausch zu rechnen ist. Weiterhin von besonderer Bedeutung sind Angaben hinsichtlich der Versicke
rungsfähigkeit von Oberflächenwasser sowie die Grundwasserstände in Beziehung mit dem Reliefaus
prägung. 

Bei der bisherigen Praxis der Eingriffs-Ausgleichs-Ermittlung in S-H konzentriert sich die Problembe
trachtung vornehmlich auf Flächenverbrauch und Versiegelung, d.h. gewissermaßen auf die quantitative 
Oberfläche des Bodenthemas.Während in früheren Jahren in Baugebieten die gesamte Fläche zunächst 
abgeschoben und der Oberboden großteilig abtransportiert wurde, wird heute bereits aus Kostengründen 
der Abtransport minimiert bereits über die Planung angestrebt. Leider noch zu sehr vernachlässigt wird 
der Aspekt der Bodenverdichtung durch Baustellenaktivitäten auf späteren Grünflächen während der 
Bauphase. 

2. Landschaftspflegerischer Begleitplan (LBP) und Umweltverträglichkeitsuntersuchung (UVS) 

Da diese Planungsebenen sehr unterschiedliche Eingriffe bzw. Vorhaben zum Inhalt haben könen, sind 
auch die Anforderungen bzw. ist die Bearbeitungstiefe zum Schutzgut Boden entsprechend weitreichend. 

Büro für Grünplanung und Landschaftsarchitektur (BFG), Dorfplatz 3. 24238 Selent 
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Kiesabbau, Deponiestandorte oder Trassen für Gasleitungen und Straßen betreffen den Boden nahelie
genderweise nicht nur durch Beseitigung und Umschichtung, sondern auch in seinem Wirkungsgefüge 
für das Umfeld. Letzteres wird m.E. hierbei häufig zu sehr vernachlässigt. 

3. Freiflächengestaltungs-, Ausführungs- und Objektplanung 

Während für Baum- und Gehölzpflanzungen im öffentlichen Raum die Bodenverhältnisse unter dem 
Aspekt standortgemäßer (und heimischer) Artenauswahl Berücksichtigung finden, spielt dies bei priva
ten Gartenanlagen kaum eine Rolle. Standörtliche Besonderheiten des Bodens werden durch Düngung 
und Mutterbodenaufbringung so weit nivelliert, bis Standardbepflanzungen etabliert werden können. 

4. Landschaftsrahmenpläne und Landschaftsprogramm CEntwurO 

Die vorhandenen Landschaftsrahmenpläne, zumeist älterer Datierung, behandeln das Thema Boden le
diglich in allgemeiner Beschreibung der Vorkommen und Entstehung und maximal hinsichtlich allge
meiner Erosionsgefährdung. 

Der gegenwärtig vorliegende Entwurf des Landschaftsprogramms gibt hingegen einen wesentlich ge
naueren Überblick über Verbreitung, Bodenfunktionen, Wechselwirkungen und Belastungen der Böden 
in der maßstabliehen Größenordnung der Landesebene. 

Probleme und kritische Diskussion um die Berücksichtigung des Aspektes Boden in kommunalen 
Landschaftsplänen 

Bei der Erstellung von Landschaftsplänen für Gemeinden, dem Kernthema der heutigen Tagung, stellt 
sich zunächst die Frage, wie weit das Thema Boden bisher durchschnittlich Behandlung findet? 

Die Mehrzahl der jüngeren Landschaftspläne behandelt Geologie mit Bodenbildung als knappe Zitie
rung eiszeitlicher Begleitumstände. Die Verteilung der Bodenarten und/oder Bodentypen im Gemeinde
gebiet erfolgt von verbal beschreibend über grobmaßstäbliche Wiedergaben von Kartenausschnitten aus 
Planungsatlanten, Landschaftsrahmenplänen, unterschiedlichen Kartierungen bis zur Reichsbodenschät
zung. Letztere hat sich in ihrer Verwendung in gewissem Umfang durchgesetzt, scheint aber in aller
jüngster Zeit unter dem Aspekt der Kostenreduzierung und der Verschlankung des Kartenwerks wieder 
geringer einbezogen zu werden. 

Eine eigens für einen Landschaftsplan durchgeführte Bodenkartierung ist mir nicht bekannt., insofern 
verbleiben in den Planungsgemeinden auch die durch die Reichsbodenschätzung bedingten Lücken. 

Hinsichtlich der Bewertung der Bodenverhältnisse sind Unabgestimmtheiten vorherrschend. So wird 
häufig von ökologisch wertvollen oder sensiblen Bereichen gesprochen, an anderer Stelle wiederum von 
für die Landwirtschaft wertvollen Böden und wieder weiter, von für Siedlung und Gewerbe wichtigen 
Standorten. Die sich in diesen Bewertungen ausdrückenden Widersprüche werden kimm thematisiert 
und führen selten über eine geordnete Zielsetzung zu einer befriedigend nachvollziehbaren Gesamtpla
nung. 

Als Bodenprobleme werden Flächenverbrauch, Erosion und Eutrophierung zumeist in einem Satz er
wähnt, aber nur selten weiter thematisiert und flächenbezogen dargestellt. 

Hinsichtlich der Planungsaussagen der Landschaftspläne sind Schlußfolgerungen aus nachteilig bewerte
ter aktueller Bodennutzung kaum in die Pläne einzubringen, da sich die Landwirte gegenüber derartigen 
"Planungsvorschriften" entschieden zur Wehr setzen. 

Die nächste Frage richtet sich dahingehend, was für die Landschaftsplanerstellung an Information hin
sichtlich Bodenangaben benötigt wird. 
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Die gesetzliche Aufgabenstellung für Landschaftsplaninhalte geht aus dem Bundes- sowie dem Landes
naturschutzgesetz hervor und soll an dieser Stelle nicht eigens zitiert werden. Hinsichtlich weitergehen
der Präzisierung der Arbeitsinhalte wird auf die in S-H derzeit im Abstimmungsverfahren befindliche 
Landschaftsplanverordnung (Stand Nov. 1997) verwiesen. Mindestanforderungen der Landschaftspla
ninhalte, auch hinsichtlich der Behandlung des Themas Boden können aus allgemeinen Grundsätzen und 
Mindestanforderungen z.B. der Länderarbeitsggemeinschaft für Naturschutz, Landschaftspflege und Er
holung (LANA), 1994 abgeleitet werden. 

Im Sinne einer Erfassung vorhandener Bodendaten ist natürlich eine flächendeckende und für die Maß
stabsebene des Landschaftsplans (M. I : 5.000, maximal 10.000) passende aktuelle Kartengrundlage an
gebracht. In dieser Hinsicht befindet sich ja auch derzeit ein, über das Umweltministerium S-H beauf
tragtes Darstellungs- und Bewertungsprogramm (Bossa-SH) in der Erprobungsphase. 

Da die Landschaftsprobleme bekanntermaßen von Gemeinde zu Gemeinde etwas verschieden liegen, 
kann auch der Bedarf unterschiedlicher Bodeninformationen hinsichtlich Erfassungs- und Bewer
tungstiefe variieren. Die Bearbeitungstiefe sollte vor eigentlichem Arbeitsbeginn im Rahmen der Ermitt
lung des Leistungsumfangs unter Einbeziehung von Fachbehörden definiert werden. Hierbei muß z.B. 
festgelegt werden, inwieweit eigenständige Kartendarstellungen der Erosionsbelastung bzw. -neigung 
Darstellung finden sollen. Auch eine flächenhafte Darstellung der aus ökologischer Gesamtbewertung 
für eine Klärschlammausbringung geeigneten landwirtschaftlich nutzbaren Böden im Gemeindegebiet 
wäre sinnvoll. 

Sollen vom Landschaftsplanersteller entsprechende besondere Leistungen erbracht werden, so muß auch 
die Honorierung entsprechend vereinbart sein bzw. auch die Bezuschussung des Landes hierauf einge
hen. 

Für eine Darstellung der Bodenverfüllung, Aufschüttung, Abgrabung oder sonstiger Veränderung im 
Gemeindegebiet ist die Landschaftsplanung bisher eher auf Zufallsinformationen angewiesen. Besser ist 
die Situation bei Altlasten und Altablagerungen, wobei wiederum in manchen Fällen z.B. dem Verneh
men nach beim Landschaftsplan Insel Sylt eine Wiedergabe im Landschaftsplan unter dem Aspekt Da
tenschutz nicht gewünscht wird. 

Während sich hinsichtlich abbauwürdiger Rohstoffvorkommen, insbesondere Kiesabbau, in vielen 
Landschaftsplänen Planungshinweise finden, fehlen fast ausnahmslos Standortvorschläge für Bodenla
ger. 

Auch die bereits angesprochenen Flächennutzungsempfehlungen aus ökologischer und somit auch aus 
bodenkundlicher Sicht sollten im Landschaftsplan Eingang finden. Wenn eine Darstellung in der Pla
nungskarte nicht durchsetzbar erscheint, so sollte zumindest eine flächenbezogene Darstellung objektiv 
bestehender Konflikte nicht einer Abwägung bzw. einer teilweisen Wegwägung zum Opfer fallen dür
fen. 

Hinweise und Fragestellungen für die weitergehende Diskussion zum Thema: 

Hinsichtlich der Frage nach bestehenden Problemen und Defiziten erfolgten bereits einige Aussagen, 
weitere Punkte möchte ich abschließend z.T. in Fragenform für die Fachdiskussion ausformulieren. 

Es besteht die Gefahr einer Fixierung der Behandlung des Bodenthemas auf die Oberfläche über Flä
chenverbrauch und Flächenversiegelung, da diese Bemessungskategorien gut quantifizierbar sind. Ande
rerseits wird häufig unter biologischer Sicht Boden auf seine Bedeutung als abiotischer Rahmen oder als 
potentielle Lebensgrundlage für bestimmte, insbesondere seltene Tier- und Pflanzenarten reduziert. 

Unter ökonomischer Sicht interessiert der Boden wiederum eingeengt als Produktionsfaktor insbesonde
re der Landwirtschaft oder als Fläche für Baugrund. 

D.h. der Wert des Bodens wird über seine Bedeutung für anderweitige Nutzungen und Benutzungen 
ermittelt. Konkreter der Verkehrswert für Böden bzw. Flächen in Folge der Landschaftsplanung: Bei 
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Ausweisung von Siedlungserweiterung steigt der Wert, während die Darstellung von vorrangigen Flä
chen für den Naturschutz oder sogar lediglich von Flächen der bloßen Eignung hierfür zu einer Wertre
duzierung führt. 

Frage: hat der Boden keinen unmittelbaren Wert? 

Sind seltene Böden einfach so bzw. ohne weiteren Verwendungswert z.B. für Biotopentwicklung und 
Artenschutz wertvoll und erhaltenswert? 

Ist ein gut ausgebildeter, belebter Humusstandort wertvoller als sandige Magerstandorte oder umge
kehrt? 

Sind durch Fehl- und Übemutzungen versteppte und verkarstete Böden aufgrund ihrer Lebens
raumfunktion für bedrohte Arten wertvoller? Z.B. bei Kiesabbaurenaturierung oder -
rekultivierung stellt sich diese Frage ganz unmittelbar. 

Ist es sinnvoll, z.B. als Ausgleichsmaßnahme den Oberboden auf größeren Flächenanteilen abzu
tragen und Rohboden freizulegen und erste Dünenbildung zu begrüßen oder aber ist Winderosi
on mit Oberbodenabtrag als Gefährdung negativ einzustufen? 

Zieht eine Magerbodenabdeckung über einer Altablagerung aufgrund ihrer Biotopeigenschaften 
für Arten der Roten Listen die Endbewertung des Standortes ins Positive? 

Ist es zu verantworten, überschüssigen Oberboden zur Verfüllung alter Kiesgruben zu verwen
den oder besser in geordneten Bodenlagern zur späteren Weiterverwendung zwischenzulagem? 

Ist die Verwendung von Ackerstandorten mit hohen Ertragsstandorten für Eingriffe eher vertret
bar als die Verwendung von Magerstandorten oder Moorbereichen? 

Diese Fragen haben keineswegs lediglich akademischen Streitwert, sondern hiermit verbinden 
sich grundlegende Fragestellungen gesellschaftlicher Wertsetzungen um das Thema Boden, die 
für Zielsetzungen einer qualitativen Landschaftsplanung sehr bedacht reflektiert sein sollten. 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 27-30 (1998) 

Ökologische Bewertung von Böden am Beispiel des Raumes Lübeck 

von 

KNEIB,W., BONGARD,B., SCHEMSCHAT,B. 

Mit der Verabschiedung des Bundes-Bodenschutzgesetzes hat der Boden als "Drittes Umweltmedium" eine 
mit Luft und Wasser vergleichbare rechtliche Regelung des Schutzes seiner Funktionen erfahren. Die 
Betonung liegt ausdrücklich auf dem Schutz der so bezeichneten ökologischen Funktionen unter 
Berücksichtigung seiner vielfaltigen Nutzungsfunktionen. Als wichtigste Potentiale und Funktionen sind zu 
nennen: 

Ökologische Funktionen 
:>- Informationsträger (naturhistorisch, Naturdenkmal) 

:>- Regulator des Kleinklimas 

:>- Regulator des oberflächennahen Bodenwasserhaushaltes 

:>- Lebensraum (ftir Bodenlebewesen, Wildpflanzen und Tiere) 

Nutzungsfunktionen 

Standort (von Nutzpflanzen und Nutztieren) 

Nutzfläche (Siedlung, Verkehr, Entsorgung) 

Informationsträger (kulturhistorisch, archäologisches Denkmal) 

Mobilie (Rohstoff, Füllmaterial, Hilfsstoff) 

Immobilie (Eigentum, Anlageobjekt) 

Als Generelle Kriterien zur Umsetzung eines ökologisch orientierten Bodenschutzes sind zu nennen: 

Leistungsfahigkeit 

Möglichkeit zur generellen Inanspruchnahme der Potentiale und zur Nutzung 

Nachhaltigkeil 

Langfristigkeil der Inanspruchnahme 

Als spezielle Kriterien zur Umsetzung eines ökologisch orientierten Bodenschutzes sollten Berücksichtigung 

finden: 

Vorbelastung 

aktueller Status des Überformungsgrades (Degradation zum Zeitpunkt des Eingriffs, 

z. B. des Abtrags und der Ablagerung, Verdichtung, Schadstoffbelastung etc.) 

• Multifunktionalität 

v·ielseitigkeit der Potentiale und Nutzbarkeit 

Monofunktionalität 

Einseitigkeit der Potentiale und Nutzbarkeit 

Intaktheil (Natumähe) 

standortgemäßer Stoffbestand, Stoffanordnung und biotischer Besatz 

)*BSD Bodenschutzdienst ftir Städte und Gemeinden, Rehsenweg 75, 24148 Kiel 
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• Besonderheit 

Vorhandensein seltener oder charakteristischer Potentiale ( qualitativ oder räumlich ) 

• Empfindlichkeit 

Resistenz gegenüber Degradationen 

• Wiederherstellbarkeit 

Reproduktion standortgemäßer Bedingungen 

• Erheblichkeil 

Summe der Eingriffsfolgen bezüglich der vorgenannten Kriterien, 

unterteilt nach Vorbelastung und Folgebelastung 

Eine ökologische Bewertung von Böden in diesem Sinne muß auf die konkrete Umsetzung von Maßnahmen 
gerichtet sein, die Schutz schutzwürdiger Böden, Pflege schutzbedürftiger Böden und Entwicklung und 
Wiederherstellung unbelasteter Standorte gleichermaßen ermöglichen und damit zur Minderung beitragen 
von: 

• Verlusten 

Zum Beispiel durch Zerstörung (Abtrag uns Auftrag) von besonderen, multi- oder 

monofunktionalen, vielfaltigen oder einzigartigen Böden und regional wichtigen (bezüglich 

Größe, Geschlossenheit und Vernetzung) Bodenqualitäten. 

Degradationen des Bodens 

Zum Beispiel durch Erosion, Akkumulation, Verschlämmung, Verhärtung, Verdichtung, 

Strukturverlust, Humuszehrung, Versauerung, Versalzung, Problemstoffanreicherung, 

Vernässung, Austrocknung und Verlust des biotischen Besatzes. 

Risiken flir Populationen (durch kontaminierte Böden flir Mensch; Tier; Pflanze) 

Zum Beispiel durch Kontakt, Ingestion, Inhalation, Verzehr und Transfer. 

• Risiken ftir angrenzende Medien (durch kontaminierte Böden) 

Zum Beispiel durch Austrag ins· Wasser, Abgabe an die Luft, Eintrag in das geologische 

Substrat oder in benachbarte Böden. 

·Wenn man sich unter diesen Vorgaben die Leitlinien im Entwurf des Landschaftsprogramms Schleswig
Holstein ( 1997) ansieht, das als "umfassende Fachplanung für die Koordinierung der landesweiten Aufgaben 
in Naturschutz und Landschaftspflege" gedacht ist, muß die Berücksichtigung des Bodens als defizitär 
bezeichnet werden. Zwar werden der Bodenschutz ebenso wie Gewässer-, Klima- und Immissionsschutz als 
Schwerpunktziele des Naturschutzes formuliert, aber in der räumlichen und vollzugsorientierten 
Konkretisierung des Programms ist der Boden völlig unterrepräsentiert. 

Dieser Befund läßt sich in den folgenden Thesen zusammenfassen. 
I. Bei der Schwerpunktsetzung nach Funktionsräumen verfahrt das Programm nach dem Motto 

Naturschutz= Bodenschutz, folglich wird der Funktionsraum I mit der höchsten Priorität ausschließlich 
über den Arten- und Biotopschutz bestimmt. Das heißt in der Konsequenz, der derzeitigen Ausstattung 
der Naturräume-definiert über relativ instabile bioökologische Indikatoren- wird der Vorzug gegeben 
gegenüber einer Ausweisung von Räumen hoher Potentiale- definiert über relativ stabile geoökologische 
Faktoren (Substrat, Boden, Wasserhaushalt). Würde man nach dem Motto Bodenschutz = Naturschutz 
verfahren, hätte man auch flir den Naturschutz eine sachgerechtere Entscheidung. 
Im Funktionsraum 2 werden lediglich geologisch- geomorphologisch schützenswerte Objekte/ Geotope 
als Schutzobjekte genannt, dies ist völlig unzureichend. 

2. Während bei der Ableitung der Grundprinzipien der Leitbilder der Boden noch gleichgewichtig 
mitgeführt wird, erfahrt er bei der Ableitung der landschaftlichen Leitbilder keine Berücksichtigung. 
Auf diese Weise führen z. B. die aus Geschiebemergel entstandenen Schwarzerden von Nordoldenburg/ 
Insel Fehmarn (obwohl europäische Unikate) zu keiner besonderen Bewertung dieses Leitbilds, wohl 
aber vereinzelte Kalkmagerrasen. 

3. Hinsichtlich der naturschutzfachlichen Anforderungen ,.Böden und Gesteine" und den daraus 
resultierenden Maßnahmen enthält das Programm lobenswerte Absichtserklärungen, aber mit dem 
Hinweis auffehlende Daten keine Konkretisierung. 
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Im Gegensatz zu diesen Thesen steht die konkrete Berücksichtigung des Bodens und des Bodenschutzes in 
diversen bundesweiten aber auch landeseigenen Planungen auf keiner anderen als der in Schleswig-Holstein 
verftigbaren Datenbasis. 
Als Beispiel soll hier stellvertretend das Beispiel Lübeck gelten, vergleichbare Vergehensweisen gibt es auch 
in der Landeshauptstadt Kiel und im Rahmen einer Deponiestandortsuche auch flächendeckend ftir den 
Landkreis Pinneberg. 

Für eine erste Berücksichtigung geoökologischer Schutzobjekte insbesondere des Bodens in der 
Landschaftsplanung Lübecks wurden in einer Studie des BSD ftir das Umweltamt (1992) die geologisch 
pedologisch und morphologisch bedeutsamen Objekte ftir das Gebiet des Hansestadt Lübeck identifiziert. 
Zur Identifizierung der landschaftlichen Entstehungsmuster und Formengruppen wurden als Indikatoren 
eines bestimmten Formenschatzes die folgenden Kriterien ausgewählt: 
Aus den topographischen Karten (TK25): 

Abflußlose Mulden I Teiche, Isolierte Kuppen, Böschungen/ Steilränder I Kliffs, 
ausgeprägte Rücken, Moor und Sumpf. 

Aus den Geologischen Karten I :25.000: 
Moorbildungen, Dünensand/ Flugsand, Oser/Drum I ins, Quellen, Terrassen, 
Raseneisenstein, Ortstein, Blöcke/ Findlinge. 

Aus den Chronologen der TK25, 1990, 1877, und den Karten von Varendorf 1789-1796: 
Wald, Bruchwald. 

Aus der Bodenkarte von Schleswig-Holstein 1:500.000, 1981 
Böden und Substrate. 

Insgesamt wurden sechs Geo-Naturräume ftir den Raum Lübeck ausgewiesen: 
I. Zentraler Beckenbereich, 
2. Sandergebiet im nördlichen Teil des Beckens, 
3. den Beckenrand formende Moränen und postglazial entstandene Landschaftselemente, 
4. Grund- und Endmoränenlandschaft des nördlichen Hügellandes, 
5. marin geprägte postglaziale Erosions- und Akkumulationsformen, 
6. postglaziale Erosions- und Akkumulationsformen von Trave, Wakenitz und Nebenflüssen. 

Einzelne Objekte oder Ensembles wurden dann in die Auswahl der geologisch-pedologisch
geomorphologisch bedeutsamen Objekte aufgenommen, wenn sie: 

selten sind, 
besonders ausgeprägt sind, 
eine große typische Formenvielfalt oder 
geringe Überformung aufweisen. 

Unter einem Ensemble wird eine Gruppe verschiedener benachbarter Landschaftsformen eines typischen 
Formenschatzes und Geo-Naturraumes zusammengefaßt. 
Die Objektbeschreibungen gliedern sich in: 
Objektnummer,Objektname, Lage des Objekts, Kurzbeschreibung, Bodentyp (generalisiert), Bodenart, Geo
Naturraum, Überformung und Nutzungsempfehlung. 

Eine Aufbereitung vorhandener Informationen in dieser Weise gestattet vor allem die Berücksichtigung des 
Bodens als naturhistorischer Informationsträger (siehe oben) aber ebenso eine erste Vorauswahl der 
Vorrangflächen von Schutz, Pflege und Entwicklung ftir andere ökologische Bodenfunktionen. 

Eine weitere Studie des BSD im Auftrag des Umweltamtes beschäftigte sich mit der Ausweisung von 
Vorrangflächen des Bodenschutzes im Rahmen der Landschaftsplanung Lübecks. 
Ziel der Studie war der Entwurf von bodenökologischen Konzeptkarten als Grundlage ftir die 
Landschaftspflege und die Ableitung von Handlungsempfehlungen in Form eines Maßnahmenkatalogs ftir 
den Bodenschutz. Für die Kartenentwürfe sollten alle vorhandenen bodenkundlieh relevanten Unterlagen 
herangezogen werden. Eine Kartierung im Gelände sollte aus Kostengründen unterbleiben. Das Verfahren 
wurde ftir die Regionalisierung übergreifender Bodenschutzziele mit einer Darstellung im Maßstab I :25.000 
angewendet. Nach einer "Pilotphase", bei der das Verfahren 1991 an drei ausgewählten "Quadraf!ten" der 
TK 25 methodisch erprobt wurde, steht heute eine Karte der Vorranggebiete zum Bodenschutz der 
Hansestadt Lübeck (bis auf den Quadrant "Innenstadt") zur Verftigung. 
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Gemäß Bundesnaturschutzgesetz sollte ein ökologisch-naturräumlich orientierter Bodenfunktionsschutz 
Priorität haben. Auf der Grundlage dieser externen Wertsetzung und der rechtlichen Vorgaben wurden 
folgende generelle Bodenschutzziele formuliert: 

A Erhaltung von besonderen Bodenpotentialen und Bodenqualitäten 
B Verhinderung von Degradationen empfindlicher Böden 
C Ausschluß von vom Boden ausgehenden Risiken 

Zur Herstellung eines Flächenbezugs ftir diese Ziele wurden die Böden auf der Grundlage der aus den 
bodenkundlieh relevanten Unterlagen ableitbaren Merkmale typisiert und regionalisiert und zwar in Typen 
bzw. Einheiten des oberflächennahen Bodenwasserhaushalts zur Kennzeichnung der ökologischen Potentiale 
des Bodens, sowie in Typen bzw. Einheiten des Nutzungswandels und der Realnutzung zur Kennzeichnung 
der Überformungsart und des Überformungsgrades. 

Die Verknüpfung der Typen bzw. Einheiten und die Zuordnung der generellen Bodenschutzziele A-C 
ermöglicht die Definition und räumliche Ausweisung von Bodenschutz-Vorranggebieten, z.B.: 

ZuA: 
Schutz von Potentialen und Qualitäten des Bodens in weitgehend naturnahen Bereichen: besondere 
bodenökologische Standorte wie Feuchtgebiete und Trockenstandorte, Standorte mit vielfliltiger Eignung als 
Pflanzenstandort, charakteristische und seltene Typen der Geo- und Pedogenese. 

Zu B: 
Schutz vor Degradationen des Bodens: Problemstoffanreicherung im Boden. Erosion, Verdichtung, 
Versauerung und VersiegeJung des Bodens. 

ZuC 
Schutz vor vom Boden ausgehenden Gefahrdungen und Gefahren: Risiken durch Inhalation und Ingestion 
sowie über die Pfade Pflanze und Wasser (Grundwasser und Vorfluter). 

In einem Maßnahmenkatalog werden den einzelnen Bodenschutz-Vorranggebieten entsprechend der 
jeweiligen Realnutzung insgesamt 72 Schutzmaßnahmen zugeordnet. Die Karte der Bodenschutz
Vorranggebiete und der Maßnahmenkatalog sollen als Leitfaden ftir das Verwaltungshandeln bei der 
kommunalen Umsetzung der generellen Bodenschutzziele dienen. 

Die bodenökologischen Konzeptkarten wurden digital abgelegt, damit ist eine schnelle Ergänzung und 
Korrektur sowie Verknüpfung von Einzelinformationen und Ausgabe von Arbeitskarten in beliebigem 
Maßstab möglich. 

Auf den bestehenden Kartengrundlagen und regionalen Daten ist ein vergleichbares Verfahren 
flächendeckend f"lir Schleswig-Holstein als Basis des Landschaftsprogramms und der 
Landschaftsrahmenpläne durchaus anwendbar und kann zur sachgerechten Berücksichtigung des 
Bodenschutzes dienen. 

Literaturhinweis: 
Kneib, Wolfram D. : Bodenschutz in der kommunalen Planung - BSD Arbeitsmaterialien Heft 2, 
Bodenschutz in der Bauleitplanung, Kiel 1998. 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 31-34 (1998) 

Berücksichtigung bodenrelevanter Aspekte in der Landschaftsplanung aus Sicht von 
Umweltverbänden 

von 

STARCK,H.-G. 

Einleitung 

Das Abgrenzen des Einen von dem Anderen, die Definition, steht wie so oft am Anfang und bereitet 
gerade in der Landschaftsplanung einige Schwierigkeiten. Dies gilt insbesondere für den Begriff 
"ökologisch wertvoll"? Ist eine Betonfläche im Wald ökologisch wertvoll, weil sie wärmeliebende 
Eidechsen magisch anzieht, ist ein Magerrasen auf einer ungesicherten Altlast ökologisch wertvoll? 
Die Begriffsdefinition ist abhängig vom Betrachter (Biologe, Geograph, Bodenkundler, Landwirt 
etc.) und den damit verbundenen unterschiedlichen Schutzgütem. Aus Sicht des Bodenschutzes ist 
dann natürlich das durch die Altlast bedrohte Schutzgut Boden ökologisch wertvoll und bedarf der 
Sanierung ungeachtet des vorhandenen schützenswerten Magerrasens. 

Der verantwortungsvolle und nachhaltige Schutz des Bodens kann nur im ökosystemaren 
Zusammenhang stattfinden, der den Boden im Sinne eines ganzheitlichen Ansatzes als Teil der 
Ökosphäre betrachtet (s. Abb.). Für die Landschaftsplanung ist deshalb nicht die Detailsicht z.B. 
eines Biologen gefragt, sondern es eine gewisse Distanz nötig, um mögliche Auswirkungen auf die 
Umwelt erkennen zu können. Angesichts der zunehmenden Widerstände der Bevölkerung ist der 
Mensch wieder mehr ins Zentrum der Betrachtung zu rücken, um die Akzeptanz für die Ergebnisse 
einer Landschaftsplanung zu erhöhen. Die Auswirkungen zunehmenden Naturverbrauchs auf die 
Zukunft der Menschen ist deutlich heraus zuarbeiten. 

Ökosystemare Eigenschaften des Bodens 

Für die Sicherung des Bodens als Träger zentraler Stoffkreisläufe des Naturhaushaltes ist der Schutz 
der ökosystemaren Eigenschaften und Funktionen des Bodens von grundlegender Bedeutung. Der 
Boden hat im Ökosystem dabei unterschiedlicheLebensraum-und Nutzungsfuilktionen. Der Boden 
erfüllt zum einen ökosystemare Grundfunktionen wie: 
• Standort und Lebensraum 
• Sicherung und Entwicklung der genetischen Vielfalt der Bodenlebewesen 
• Stoffumsetzungen durch biologischen Um- und Abbau 

Puffer- und Filterfunktionen 

• Bund für Umwelt- und Naturschutz Deutschland (BUND), Landesverband Schleswig-Holstein, 
Lerchenstr. 22, 24103 Kiel 
e-mail: hg.starck@bund.net 
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Abbildung: Der Boden im ökosystemaren Zusammenhang 

und zum anderen Nutzungsfunktionen wie: 
• Produktionsfunktionen: 

- Schadstoffabbau 
- Land- und Forstwirtschaft, Gartenbau 
- Wassergewinnung 
- Rohstoffgewinnung 

• Infrastrukturfunktion fur Wirtschaft, Verkehr, Siedlung, Abfallentsorgung, Freizeit 
• Informationsfunktion als Erkenntnisraum und geschichtlicher Datenspeicher 

Der Erhalt der öksystemaren Grundfunktionen wird durch die Nutzung des Bodens gefahrdet. Der 
Mensch lebt vom Boden, er verändert ihn fur seine Zwecke und zerstört ihn teilweise. Häuser und 
Straßen werden gebaut, die Industrie hinterläßt Schadstoffe und die Landwirtschaft bringt unnötig 
Pflanzenschutzmittel und zuviel Dünger aus. 

Aufgabe eines vorsorgenden und nachhaltigen Bodenschutzes ist es, Schäden durch 
Bodenüberformung und -versiegelung, Bodenbearbeitung und -Verdichtung, Erosion, Ent- und 
Bewässerung und durch Kontamination mit Dünger, Pestizide, Emissionen und Deponien zu 
vermeiden oder zu begrenzen. 

Die Landwirtschaft, Hauptnutzer und -nutznießer des Bodens, beeinträchtigt durch den von außen 
erzwungenen Strukturwandel ökosystemare Grundfunktionen und auch Nutzungsfunktionen des 
Bodens. Der Bearbeitungsdruck durch schwere Maschinen hat in weiten Bereichen einen 
ausgeprägten Verdichtungshoriziont unterhalb der Pflugsohle entstehen lassen, mit deutlichen 
Auswirkungen auf die hydraulischen Eigenschaften des Bodens und damit verbundenen Verlust an 
Filter- und Pufferfunktionen. Die Feldlerche als Vogel Jahres zeigt welche Auswirkungen das 
radikale Ausräumen der Landschaft, das maschinengerechte Flurstück, fur den Naturhaushalt haben 
kann. Fehlende erosionshemmende Strukturen in der Landschaft, fehlende Unter- und 
Zwischensaaten leisten der Erosion fruchtbaren Bodens Vorschub. Neben der Ausräumung der 
Landschaft ist die starke Entwässerung mit eine Hauptursache des dramatischen Artensterbens. Die 
Versorgung der Bevölkerung mit unbelasteten Trinkwasser ist in einigen Regionen deutlich 
eingeschränkt. 

Böden besitzen eine bisher überbewertete und vor allem auch endliche Pufferkapazität für den 
Schadstoffeintrag, wie dies auch beim Waldsterben deutlich wird. Sie sind durch die Belastungen 
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unterschiedlicher Art in ihren ökosystemaren Grundfunktion beeinträchtigt. Es wird Zeit, dieses zu 
verstehen und entsprechend zu handeln. Die in der Naturschutzgesetzgebung geschützte gute 
fachliche Praxis bzw. ordnungsgemäße Landwirtschaft sollte daher auch aus Gründen des 
Bodenschutzes neu definiert werden, wie dies zum Teil im neuen Bodenschutzgesetz auch 
geschehen ist. 

Anforderungen und Anmerkungen 

Es sollen an dieser Stelle nur einige Anforderungen und Anmerkungen aus der Sicht des BUND an 
den Bodenschutz in der Landschaftsplanung gemacht werden. 

Datengrundlage 

ln der Broschüre "Landschajisplanung" des Bundesumweltministeriums vom Mais 1997 wird 
gefordert, für den Aufgabenschwerpunkt "Boden, Wasser Luft und Klima" im einzelnen folgends 
herauszuarbeiten: 
• Gebiete mit Bedeutung für den Bodenschutz, die FunktionsHihigkeit des Wasserhaushaltes, den 

Immissionsschutz und den Klimaausgleich, 
• Beeinträchtigungen dieser Funktionen durch vorhandenen und geplante Nutzungen, 
• Möglichkeiten zur Minderung vorhandener oder Vermeidung voraussehbarer 

Beeinträchtigungen, 
• Entwicklungsziele für Boden, Wasser, Luft und Klima sowie 
• Entwicklungserfordernisse und -möglichkeiten. 

Das sind die (Wunsch-)Vorgaben für die Landschaftsplanung. Doch bei der Durchsicht vieler 
Landschaftspläne kann festgestellt werden, daß der Aufgabenschwerpunkt Boden sehr häufig und 
zunehmend undifferenziert bearbeitet wird. In der Regel werden die vorhandenen Bodentypen 
textlich und mit einer Bodenkarte dargestellt. Die Aufnahme des Bodenbestandes aus der 
Reichsbodenschätzung, vielleicht vorhandenen Bodenkarten oder geologischen Karten ist mit 
Arbeit und Kosten verbunden, die angesichts der zunehmenden Konkurrenz der Planer 
untereinander die Erstellung der Bodenkarten als Nebenkostenfaktor bedeutsam werden läßt. 
Gefahrdungspotentiale der Böden werden nur allgemein und ohne Flächenbezug dargestellt. Eine 
Bewertung der vorhandenen Böden hinsichtlich potentieller Biotope, Erosionsgefahrdung, 
Stoffbelastungen und Entwässerungen findet nur selten statt. 

Die nach $29 BNatGes anerkannten Naturschutzverbände sollen Landschaftspläne fachlich 
bewerten. Um Gefahrdungs- und Entwicklungspotentiale, wie gefordert, fachlich beurteilen zu 
können, sind die Naturschutzverbände auf aussagefahige Informationen angewiesen. Dafür ist eine 
detaillierte Bodenkarte mit einer einigermaßen maßstabliehen Zuordnung zu den Flurstücken als 
Bewertungsgrundlage für eine umweltverträgliche Nutzung (10-15 Jahre) Voraussetzung. Diese 
notwendigen Informationen können die $29-Verbände selbst nicht erstellen. Eine fachliche 
Beurteilung scheitert daher sehr oft an der fehlenden Datengrundlage. 

Potentielle Biotope 

Eine genaue Betrachtung der Böden in der Landschaftsplanung ist für die Bewertung potentieller 
Biotope wichtig. Dies gilt insbesondere für die mit bestimmten Bodentypen vergesellschafteten 
Biotoptypen, z.B.: 

• Erkennen von Moorachsen für spätere Wiedervernässung im Rahmen des Biotopverbundes. 

• Erkennen von sandigen Kuppen als potentielle Magerstandorte. 

• Erkennen von zugeschütteten ehemaligen Salzwiesen bzw. veränderten Strandwallniederung, die 
z.B. einem Parkplatz weichen mußten. 
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Ehemalige wertvolle bzw. entwicklungsfähige Biotope sind z.T. noch über frühere Kartierungen 
bzw. auch aus alten Flurnamen herauszuholen. 

Viele Biotope sind in der Vergangenheit durch Bodenaustausch, Verfüllung, VersiegeJung und 
Altablagerungen zerstört bzw. stark beeinträchtigt worden. Diese für die Landwirtschaft oft 
unzureichenden Grenzertragsstandorte waren in der Vergangenheit prädestinierte Standorte für 
Verfüllungen etc .. Der Name einiger Parkplätze entlang der Autobahnen zeigt, daß z.B. alte 
Moorlinsen vorzugsweise zu diesem Zwecke verfüllt wurden. 

Auffüllungen/Altlasten 

Das Auffüllen von natürlichen oder anthropogenen "Vertiefungen" in der Landschaft mit relativ 
unbelasteten Fremdboden, Bauschutt etc. bzw. mit belasteten Material (Hausmüll, Sondermüll) 
kann die spätere Nutzung fur den Naturschutz, z.B. bei biotopgestaltenden Maßnahmen stark 
beeinträchtigen. So kann unerwartet auftauchender Bauschutt Planungsziele des Naturschutzes 
erschweren bzw. diesen entgegenstehen. Die im Boden vergrabenen Altlasten weisen zudem noch 
eine z.T. erhebliche Gesundheitsgefahrdung auf. 

Die Darstellung solcher "Altlasten" in der Landschaftsplanung durch Konfliktkarten ist unbedingt 
erforderlich, stößt aber auf Schwierigkeiten, da viele Altlasten verdrängt und .vergessen worden 
sind. Eine Darstellung solcher Flächen im Landschaftsplan wird zudem von vielen Gemeinden nicht 
gern gesehen, da es eventuelle eigene Planungsziele gefährdet. 

Die Berücksichtigung aller Bodenfunktion ist für den Natur- und Umweltschutz von 
außerordentlicher Bedeutung. Eine nach §§ 15a und b LNatGesetz geschützte Fläche auf einer 
ungesicherten Mülldeponie ist demnach eigentlich wertlos, da in diesem Fall eine Gefahrdung vom 
Untergrund ausgeht. 

Bodentourismus 

Bei Ba~maßnahmen wird Boden bewegt. Unter dem Motto "Boden ist gleich Boden" hat sich eine 
heimliche Reisebranche entwickelt. (Rest-)Boden wird von dort nach irgendwo verfrachtet, um 
dann vielleicht für eine spätere Nutzung wieder von irgend wo nach dort oder sonstwo transportiert 
zu werden. Die Durchfühnplg eines Bodenmanagement muß in der Bauleitplanung zur Regel 
werden. Bei der Planung, Vorbereitung und Errichtung von Baustellen muß der Schutz des 
vorhandenen Bodens aber auch die Anlieferung und Lagerung auf der Baustelle bzw. in der 
Siedlung im Vorfeld geplant werden. 

Gemeinden sollten zudem Bodenlager errichten, um kurze Wege beim tatsächlich notwendigen 
Bodentransport zu ermöglichen. Diese Bodenlager sollten daher ähnlich dem Kiesabbau und der 
Rohstofflager Gegenstand in der Landschaftsplanung sein. · 

Fazit 

Für Umwelt- und Naturschutzverbände ist die Betrachtung der Ökosystemaren Eigenschaften von 
Böden von entscheidender Bedeutung (ganzheitlicher Ansatz). Der Schutz dieser Eigenschaften 
muß auch in der Landschaftsplanung verstärkt Eingang finden. Für die Arbeit nach §29 BNatGes ist 
eine ausreichende Datengrundlage der Bodendaten erforderlich, aber nur selten gegeben. Zu 
stiefmütterlich wird das Thema Bodenschutz von den Landschaftsplanern behandelt. Aus den im 
Landschaftsplan vorliegenden Daten soll die Entwicklungsmöglichkeit potentieller Biotope 
erkennbar sein. Auffüllungen und Altlasten müssen deutlich und vollständig aufgeführt sein, um 
keine Überraschungen bei biotopgestaltenden Maßnahmen zu erleben. Schließlich sollte in der 
Bauleitplanung ein Bodenmanagement für den Schutz des Bodens vor Ort sowie für Bodentransport 
und _ -lageru;g eingeführt werden. 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 35-38 (1998) 

Berücksichtigung bodenrelevanter Aspekte in der Landschaftsplanung aus Sicht der 
Landwirtschaft 

von 

GERTH,H. 

Einleitung 

Die Landschaftsplanung, die mit zunehmender Tendenz alle Gemeinden in Schleswig-Holstein 
erfaßt, macht auch vertiefende Aussagen zum Boden und damit zur land- und forstwirtschaftliehen 
Bodennutzung, die mit rd 75 % den Hauptanteil der gemeindlichen Flächen einnimmt. Daneben 
werden Ansprüche an den Boden durch die Siedlungswirtschaft, Verkehrsinfrastruktur, 
Rohstoffgewinnung, Erholungsnutzung usw. gestellt. 
Für die Landwirtschaft stellen Grund und Boden neben der Kapitalausstattung den wichtigsten 
Wirtschaftsfaktor dar. Sie bilden damit die Existensgrundlage für landwirtschaftliche Betriebe. 
Dieses erklärt die besondere Sensibilität der Landwirte, wenn in Landschaftsplänen 
Einschränkungen der Bodennutzung festgelegt bzw. Flächen überplant werden. Die Landwirtschaft 
sieht sich derzeit mit zahlreichen Gesetzen und Verordnungen, Richtlinien und Programmen aus 
dem gesamten Umweltbereich konfrontiert, andererseits soll sie sich für den Weltmarkt rüsten und 
den freien Kräften des Marktes ausgesetzt werden. Beides führt zu Verunsicherung und Ängsten. 
Aussagen und Informationen über Böden in einem Landschaftsplan müssen nicht zur Irritation 
führen, sondern können auch für die Landwirte eine zusätzliche Informationquelle bieten, die bei 
betrieblichen Entscheidungen Eingang finden. 
Begriffe wie "ordnungsgemäße, landwirtschaftliche Bodennutzung" oder "gute fachliche Praxis" 
haben in zahlreichen Gesetzen des Umweltschutzes und der Landwirtschaft ihren Niederschlag 
gefunden. Gleichermaßen sind die Inhalte dieser Begriffe in die Aus- und Fortbildung des 
landwirtschaftlichen Nachwuchses eingeflossen und bilden die Grundlage für die Beratungsarbeit 
der Landwirtschaftskammer. 

1. Ordnungsgemäße Bodennutzung 
Die ordnungsgemäße landwirtschaftliche Bodennutzung dient der Erhaltung und Förderung der 
Ertragsfähigkeit Sie ist unter Berücksichtigung wirtschaftlicher und ökologischer Belange auf einen 
standortgerechten Anbau der Kulturpflanzen ausgerichtet. Die Fruchtfolgegestaltung dient dazu, die 
Bodenfruchtbarkeit nachhaltig zu sichern sowie unerwünschte Pflanzen und Schadorganismen 
abzuwehren. 
Jeder Landwirt verfügt über umfassende Kenntnisse über seinen Boden. Dieses rührt insbesondere 
aus dem jährlich wiederkehrenden Umgang mit dem Boden von der Bodenbearbeitung bis zur 
Beerntung sowie Bodenuntersuchungsergebnissen her. Zusätzliche Information aus einem 
qualifizierten Landschaftsplan zur differenzierten Darlegung von Bodenarten können den 
Landwirten helfen, die Bodennutzung und zugleich den Dünge- und Pflanzenschutzmitteleinsatz für 
einzelne Teilbereiche unterschiedlich festzulegen. 

Dr. Holger Gerth, Landwirtschaftskammer Schleswig-Holstein, Holstenstr. 106-108, 24103 Kiel 
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- Die Kriterien für eine ordungsgemäße Ackerbaunutzung sind u.a.: 
- Sicherung der nachhaltigen Ertragsfähigkeit des Bodens unter optimaler Nährstoffausnutzung. 
- Förderung und Ausnutzung pflanzenbaulicher Faktoren zur Schaffung leistungsfähiger 

Kulturpflanz~nbestände. 

Folgende Grundsätze werden für eine standortgerechte Nutzung aufgestellt: 

Ackerbau: 
Auf den Standort angepaßte Nutzungsintensitäten durchführen. 
Düngungs- und Pflanzenschutzmaßnahmen aufeinander abstimmen. 
Geeignete Fruchtarten und Sorten in die Fruchtfolgen einbringen. 

- Für eine ausreichende Zufuhr organischer Substanzen sorgen. 
Optimale Zeitpunkte für Maßnahmen der Bearbeitung und Bestandsführung anstreben. 

- Angepaßte Maschinen und Geräte zur Bestellung Düngung und Ernte verwenden. 
- Empfohlen werden schlagbezogene Aufzeichnungen im Sinne einer Schlagkartei. 

Grünlandwirtschaft ist ein Sammelbegriff für zahlreiche unterschiedliche Nutzungsformen. Diese 
werden differenziert in absolutes und .fakultatives Grünland. Kriterien für eine ordnungsgemäße 
Grünlandnutzung sind zusammengefaßt: 

- Auswahl von Grünlandnutzungsformen, die dem· natürlichen Standort angepaßt sind und dem 
natürlichen Ressourcenschutz soweit wie möglich Rechnung tragen. Dabei ist die Erzeugung von 
Futter mit ausreichendem NährstOffgehalt, hoher Verdaulichkeit und Schmackhaftigkeit 
entsprechend den Anforderungen der verschiedenen Nutzungsrichtungen zu gewährleisten. 

- Sicherung und nachhaltige Ertragsfähigkeit des Bodens und optimale Nährstoffausnutzung durch 
standortgerechte Nutzungsintensität 

- Gezielte Beobachtung des Grünlandbestandes zur Förderung und Ausnutzung aller Faktoren zur 
Erhaltung hochwertiger leistungsfähiger Grünlandnarben. 

~ Mineralische und organische Düngung ziel- und standortgerecht mit dem Närstoffbedarf und der 
Nährstoffnutzungsintensität abstimmen. · 

- Gezielte Durchführung mechanischer Bearbeitungsmaßnahmen, um den Einsatz 
Pflanzenschutzmitteln möglich zu vermeiden. 

Der Gartenbau ist dadurch charakterisiert, daß es eine Vielzahl von unterschiedlichen Kulturen 
und deren Ansprüche gibt. Unterschieden wird zwischen Anbau von Dauerkulturen, 
Mehrfachnutzung der Fläche innerhalb einer Vegetationsperiode bis zur Produktion in 
Gewächshäusern und anderen Kulturräumen. Auch der Gartenbau mit seinen vielfältigen Kulturen 
ist nachhaltig auszurichten und ordnungsgemäß zu betreiben. 

2. Pflanzenernährung (Düngung) 

Die ordnungsgemäße Düngung strebt wirtschaftlich optimale Erträge und Produktqualitäten bei 
möglichst geringem Einsatz von Produktmitteln an. Zugleich ist die Fruchtbarkeit sowie das Puffer
und Filtervermögen der landwirtschaftlich· genutzten Böden langfristig zu sichern. Bei 
Düngungsmaßnahmen sind Umweltbelastungen von Boden, Wasser, Luft soweit wie möglich zu 
vermeiden. Die Umsetzung dieser Ziele ist gesetzlich im Düngemittelrecht sowie in der 
Düngeverordnung geregelt. 
Die "gute fachliche Praxis" läßt sich in folgenden Grundsätzen zusammenfassen: 
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Ermittlung des aktuellen Düngebedarfs auf der Grundlage von 
Bodenuntersuchungsergebnissen, Ertragsfähigkeit und unter Berücksichtigung von 
Nährstoffgehalten in Wirtschaftsdüngern sowie Sekundärrohstoffdüngern (Klärschlamm etc.). 
Anwendung des Düngers unter weitestgehender Ausnutzung der eingesetzten Nährstoffe mit 
Geräten, die den allgemeinen anerkannten Regeln der Technik entsprechen. 
Besondere Grundsätze für Wirtschaftsdünger basieren auf der Grundlage der Düngeverordnung 
für maximaleN-Gaben. 
Aufzeichnung und Erfolgskontrolle für alle Betriebe mit mehr als I 0 ha LF bzw. I ha 
Gemüsebau. 

3. Pflanzenschutz 

Ordnungsgemäßer Pflanzenschutz bedeutet, daß vorrangig biologische, biotechnische, 
pflanzenzüchterische sowie anbau- und kulturtechnische Maßnahmen zu nutzen sind,. um die 
Kulturpflanzen gesund und leistungsfähig zu erhalten. Chemische Pflanzenschutzmittel sollten auf 
das unbedingt notwendige Maß beschränkt und ausschließlich durch sachkundige Personen 
bestimmungsgemäß und sachgerecht angewendet werden. Dabei sind Schadschwellen zu beachten 
und Beeinträchtigungen aus Abdrift und Abschwemmung zu vermeiden. 

4. Bodenbearbeitung 

Die Bodenbearbeitung soll unter Berücksichtigung der Witterung und des Bodenzustandes 
standortangepaßt so erfolgen, daß die Bodenstruktur erhalten und gefördert wird, schädliche 
Bodenverdichtungen vermieden sowie vorhandene aufgehoben und Erosionsrisiken gemindert 
werden. 
Die Kriterien für eine ordnungsgemäße Bodenbearbeitung sind: 

Nutzung von Anbausystemen, die dem Standort angepaßt sind und eine entsprechende 
Bodenbearbeitung zulassen. 
Gerätewahl und-kombinationsowie Wahl des Bearbeitungszeitpunktes. 
Bearbeitungsverfahren flexibel den Ausgangsbedingungen anpassen. 
Als Beispiele für eine bodenschonende Bearbeitung werden angeführt: 

Termingerechter Einsatz von Maschinen und Geräten mit entsprechender Schlagkraft. 
- Entsprechende Arbeitsbreiten und Nutzung von Gerätekoppelung. 

Abstimmung der Bearbeitungstiefe und -intensität auf Bodenfeuchte. 
Vergrößerung der Reifenaufstandsfläche und Verringerung des Luftdrucks. 
Schlupfverminderung durch Einsatz von allradangetriebenen Zugmaschinen. 

5. Zusammenfassende Betrachtung 

Alle oben dargelegten Aspekte sind Bestandteil des integrierten Landbaus bzw. begründen diesen. 
Dabei hat die ordnungsgemäße Landbewirtschaftung das Ziel, gesunde und hochwertige 
landwirtschaftliche Produkte kostengünstig zu erzeugen und die Ernährung sicherzustellen. Dabei 
sind gleichzeitig die Bodenfruchtbarkeit und die Leistungsfähigkeit des Bodens als natürliche 
Ressource nachhaltig zu sichern und erforderlichenfalls zu verbessern. Zu diesen Zielen steht die 
breite Landwirtschaft. Darüber hinaus gehende Vorgaben und Einschränkungen, die in einzelnen 
Landschaftsplänen zu finden sind, werden von der Landwirtschaft abgelehnt. Als Bespiel werden 



-38-

Festschreibung der Grünlandnutzung, Umwandlungsgebot von Grünland- in Ackernutzung oder 
Extensivierungsgebote genannt. 
Ein Landwirt, der sich zunehmend auf die freien Kräfte des Marktes ausrichten soll, muß über seine 
·Flächen im Rahmen der o.a. Leitlinien für ordnungsgemäße Bodennutzung entscheiden können. 
Informationen über Boden, die aus qualifizierten Landschaftsplänen entnommen werden können, 
gehen in die Entscheidungen zur Bodenbearbeitung und den Einsatz von Dünge- und 
Pflanzenschutzmitteln mit ein. Ein Beispiel ist die satellitengestützte teilflächendifferenzierte 
Bewirtschaftung. 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 39-42 (1998) 

Bodenschätzungs-Standard-Auswertung Schleswig-Holstein. Eine Methode zur com
putergestützten Übersetzung, Parameterbildung und planungsbezogenen Bodenbe

wertung 

von 

REICHE,E.W. 

Einleitung und Zielsetzung 

Gemessen an der Informationsdichte und dem Grad der Flächendeckung stellt das Datenmaterial der 

Bodenschätzung eine für das Gebiet der Bundesrepublik Deutschland einmalige bodenkundliehe 

Wissensbasis dar. In der Vergangenheit dienten die unterschiedlichen Informationsebenen 

(Schätzkarten, Grablochbeschreibungen) in erster Linie der Bewertung der Ertragsfähigkeit von Böden 

für steuerliche Belange sowie Flurbereinigungen. Die Nachfrage nach standortbezogenem 

bodenkundliehen Wissen von Seiten der Raumplanung ist in den letzten Jahren erheblich angewachsen. 

In Anbetracht einer für die Zukunft zu fordernden stärker ökologisch orientierten Ausrichtung jeglicher 

Planung ist auf diesem Gebiet mit einem unter den heutigen Verhältnissen der Datenaufbereitung und

bereitstellung kaum zu bewältigenden Informationsbedarf zu rechnen. 

Ein wesentliches Anliegen bei der Entwicklung des Programmes "BOSSA-SH" war es, ein sowohl in 

Bezug auf die erforderliche Hardware-Ausstattung, als auch in Hinsicht auf die 

Bedienungsfreundlichkeit einfach anzuwendendes Programmpaket herzustellen, welches stufenweise, 

wie der Experte, die Übersetzung der Bodenschätzungsdaten in die Fachsprache der wissenschaftlichen 

Bodenkunde vornimmt und darüber hinaus einige wichtige bodenphysikalische Eigenschaften ableitet. 

Das Programm ist auf allen handelsüblichen WINDOWS-PC's einsetzbar. Im Gegensatz zu anderen 

digitalen Auswertungsansätzen wurde hier ein besonderer Wert auf eine nicht vorinterpretierende 

Datenübernahme gelegt. D.h., daß die in den Feldschätzungsbüchern niedergeschriebenen 

Zeichenfolgen unverändert in die Variablenfelder der Datenbank zu übertragen sind. Eine 

Vorauswertung hat den entscheidenden Nachteil, daß Informationen durch die auf heute vorhandenes 

Wissen basierenden Interpretationsregeln verändert werden. Ergeben sich in der Zukunft Variationen in 

der Auswertungs- und Interpretationsmethodik, so müßte die äußerst aufwendige Dateneingabe 

wiederholt werden. Dieser Aspekt hat insbesondere deshalb erhebliches Gewicht, weil davon 

auszugehen ist, daß eine präzise Auswertung jeweilige regionale Besonderheiten mit einzubeziehen hat. 

Die hierfür erforderlichen Detailkenntnisse ergeben sich aus der intensiven Bearbeitung und 

Geländevergleichen, so daß für die Zukunft mit einer Präzisierung der Übersetzungsregeln zu rechnen 

ist. 

Ökologie-Zentrum der Universität Kiel und ZALF, Schauenburgerstr. 12, 24118 Kiel 



-40-

Das vorliegende J>rogramm ist keineswegs als ein in seiner Entwicklung abgeschlossenes, nicht mehr 
veränderbares Instrument anzusehen. Gerade weil auch die einzelnen Teilergebnisse der Übersetzungs-

und Auswertungsroutinen in Datenfeldern abgelegt werden, kann ohne Schwierigkeiten die Plausibilität 

der Auswertung überprüft .werden. Da es sich um ein konsequent modular aufgebautes Programmpaket 

handelt, ist die Optimierung bzw. Korrektur einzelner Übersetzungs- und Auswertungsmodule ohne 

größere Schwierigkeiten möglich. Es soll ausdrücklich dazu ermutigt werden, Kritik und 

Verbesserungsvorschläge anzubringen. Aufgrund der modularen Struktur ist es z.B. denkbar, in 

Zukunft für einzelne Übersetzungsschritte durch einfache Verzweigungsalgorithmen die Auswahl 

spezifischer Unterprogramme von der Zuordnung zu einzelnen Naturräumen abhängig zu machen. 

2. Programmaufbau und Datenanforderung 

Das Programm ist als bodenbezogenes Auswertungs- und Bewertungswerkzeug konzipiert und soll 

speziell den Anforderungen der Landschaftsplanung genügen. Im wesentlichen werden vier 

Bearbeitungsschritte unterstützt: 

• Bereitstelll!ng einer Eingabemaske zur Digitalisierung der profilbezogenen 

Bodenschätzungsdaten und Überprüfung ; 

• Übersetzung der Profilbeschreibungen (Grablochbeschreibungen) der Bodenschätzung in die 

Sprache derwissenschaftlichen J;lodenkunde; 

• Ableitung von physikalischen und physikochemischen Kenngrößen; 

• Durchführung einer funktionsbezogenen Bewertung des jeweiligen Bodenprofils. 

Die primäre Ergebnisausgabe des Programmes Bossa-SH beschränkt sich bewußt auf die aus Sicht des 

Plancrs relevanten Kenngrößen und Bewert\)ngsergebnisse. Darüber hinaus ist es für den 

bodenkundlieh ausgebildeten Fachmann möglich, einer.routinemäßig nicht angezeigten zweiten 

Ergebnisdatei eine große Anzahl von horizontbezogenen Einzelparametern zu entnehmen und diese als 

Grundlage für die Bearbeitung der jeweils spezifischen Fragestellungen zu verwenden. 

Das Programm BOSSA-SH verarbeitet die Grablochbeschreibungen der Bodenschätzung. Hierbei 

handelt es sich um profilbezogene Angaben zur Bodenart, Bodenfeuchte, Bodenfarbe und anderen 

Charakteristika. Diese Daten werden von einzelnen Finanzämtern jeweils für das Gebiet der 

Finan:z:amtsbezirke in Form der Feldschätzungsbücher vorgehalten. 

Das, Programm bietet die Überprüfung der Dateneingabe an. Wird bei der Eingabe eine Zeichenfolge 

verwendet, die den Regeln der Bodenschätzung nicht entspricht, so erscheint ein entsprechender 

Hinweis. Als wichtiges Prinzip bei dem hier gewählten Auswertungskonzept gilt, daß bei der 

Dateneingabe keine Veränderungen gegenüber den schriftlich vorliegenden Urdaten durchgeführt 

werden dürfen; d.h. es sind grundsätzlich alle Zeichen so zu übertragen, wie sie aus den 

GrabJochbeschreibungen hervorgehen. 

3. Ergebnisausgabe und -interpretation 

Grundlage der Übersetzung bilden die von BENNE et al. (1990) zusammengestellten Regel bzw. die 

von CORDSEN ( 1993) speziell auf Schleswig-Holsteinische Bodenverhältnisse angepaßten 
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Vorschriften. Ergebnisse zur Überprüfung von Schätzungsübersetzungen mit Geländedaten liegen im 

größeren Umfang vor (REICHE& SCHLEUß 1992; KASKE (1996); GÖBEL et al., 1995) 

Bei der Durchführung der einzelnen digitalen Ableitungsschritte werden eine größere Anzahl von 

Bodenkenngrößen profilbezogen und horizontbezogen in Anlehnung an die Bodenkundliehe 

Kartieranleitung (4. Auflage) zugeordnet. Hierzu gehören beispielsweise Bodenartenangaben für 

einzelne Horizonte, Kenngrößen zum Bodenwasserhaushalt für einzelne Bodenhorizonte 

(Lagerungsdichte, Gesamtporenvolumen, Wassergehalte bei Feldkapazität und permanenten 

Welkepunkt, gesättigte Wasserleitfähigkeit) und zum Bodenstoffhaushalt (potentielle 

Kationenaustauschkapazität, effektive Kationenaustauschkapazität, Nitrat-Retentionspotential). Dabei 

werden zunächst die Kenngrößen in ihren spezifischen Einheiten als Absolutwerte bestimmt. In einem 

zweiten Schritt erfolgt eine Bewertung dieser Kenngrößen entsprechend der Bodenkundlichen 

Kartieranleitung 4. Auflage. Der Übersichtlichkeit wegen ist die direkte Ergebnisausgabe bei BOSSA

SH im wesentlichen auf folgende Parameter beschränkt: 

o Gesamtfeldkapazität bis zu einer Bodentiefe von 10 dm (Ableitung entspr. Bodenkundl. 

Kartieranleitung, 4. Auflage); 

o Luftkapazität im Oberboden (Ableitung entspr. Bodenkundl. Kartieranleitung, 4. Auflage); 

o Nutzbare Feldkapazität im Wurzelraum (Ableitung entspr. Bodenkundl. Kartieranleitung, 4. 

Auflage); 

o Nilrat-Retentionspotential berechnet in Abhängigkeit der Feldkapazität einzelner Bodenhorizonte 

und einer auf Grundlage der Gemeindekennzahl spezifisch zugeordneten mittleren 

Grundwasserneubildungsrate: das Verfahren entspricht prinzipiell dem Ansatz von V an der 

PLOEG&HUWE ( 1988), wobei die Berechnung auf Grundlage einer iterativen 

Versickerungsprozedur mit einer zeitlichen Diskretisierung von Tageschritten und einer 

räumlichen Diskretisierung von 10 cm mächtigen Kompartimenten erfolgt. Ergebnis dieser 

Berechnung ist der Anteil an Nitrat-Stickstoff, der ausgehend vom herbstlichen Anfangswert nach 

einer Sickerperiode von 180 Tagen sich noch in durchwurzelbaren Bodenbereichen befindet. 

o Die effektive Kationenaustauschkapazität im Oberboden. Die Ableitung erfolgt entsprechend der 

Regeln der Bodenkundl. Kartieranleitung, 4. Auflage. Die hierzu erforderlichen pH-Werte 

werden in Anlehnung an die von der LUFA (1998) Schleswig-Holstein empfohlenen pH

Zielgrößen abgeschätzt. 

o Die Erosionsgefährdung kann entsprechend der Bodenabtragsgleichung in Abhängigkeit von K, 

C, Rund LS-Faktoren eingestuft werden. Hierzu ist es erforderlich, neben der Eingabe der den 

Grablochbeschreibungen der Bodenschätzung entnommenen Kenngrößen, Angaben zur 

Hanglänge und zur Geländeneigung zu machen. Die Ableitung des K-Faktors efolgt auf 

Grundlage der Korngrößenzusammensetzung des Oberbodens, beim C-Faktor wird 

generalisierend nur zwischen Ackerfruchtfolge und Grünland unterschieden. 
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Auf der Grundlage der Einstufung der obenstehenden Kenngrößen wird eine bodenfunktionsbezogene 

Bewertung des gesamten Bodenprofils durchgeführt. Es wird im Einzelnen geprüft, wie hoch die 

relative Bedeutung des betreffenden Standorts für die Landschaft in Hinblick auf Lebensraum-, 

Regelungs- und Produktionsfunktion einzuschätzen ist. Bei der Regelungsfunktion wird die Bedeutung 

für den Landschaftswasserhaushalt und jene für den L:mdschaftsstoffhaushalt getrennt betrachtet. Die 

Einstufung erfolgt durch die Zuordnung einer dimensionslosen Zahl von I (=von untergeordneter 

Bedeutung) bis 5 (=äußerst hohe Bedeutung). 

4. Zitierte Literatur: 
Benne, 1., Heinicke, H.-J. & Nettelmann, R. (1990): Die DV-gestützte Auswertung der 
Bodenschätzung. Erfassungsanweisung und Übersetzungsschlüssel.- Technische Berichte zum NlliiS. 
Niedersächsisches Landesamt für Bodenforschung, Hannover. 

Göbel" B., Kaske, A., Reiche, E.-W. & Schleuß, U.(l995): Erstellung einer Konzeptbodenkarte mit 
Hilfe eines GIS und der Verifizierung durch eine Kartierung.- Mitteilungen der Bodenkundlichen 
Gesellschaft 76, S. 1045-1048. 

Kaske, A. (1996): Vergleich einer auf Basis der Bodenschätzung erstellten Konzeptbodenkarte mit 
einer Catenenkartierung gemäß bodenkundlicher Kartieranleitung KA3. Diplomarbeit im Fach 
Bodenkunde Universität Kiel. 

Ploeg, V an der R.R. & Huwe, B. (1988): Die Bedeutung von herbstlichen Nmin-Werten für die 
winterlichen Nitratausträge. Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, Bd. 57, S. 89-
94. . 

Reiche, E.-W. & Schleuß, U. (1992): Untersuchungen zur Aussagegenauigkeit von Daten der 
Bodenschätzung anhand der Ergebnisse einer aktuell durchgeführten Bodenkartierung mit Hilfe eines 
Geographischen Informationssystems (GIS). Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen 
Gesellschaft, Bd. 67, S. 249-252. 

Tab . .. Bodenfunk · dh k ß 'h 
~~~----- ---- ------- --~ ---- --------~~- ------- -- ------ ~-----~- -~--~ ----·· Einstufung . 

Bodenfunktion Bewertungsasl'ekt Indikatorgrößen 
Lebensraum- Vielfalt an unterschiedlich effektive Kationenaustauschkapazität, nutzbare 
funktion ausgestatteten Böden (zu Feldkapazität, Grundwasserflurabstand, 

charakterisieren durch Sonderstandorte wie Gleye und Niedermoore. 
Eigenschaften des Wasser-
und Nährstoffhaushalts. 

Regelungs- Infiltrationskapazität, Luftkapazität, Feldkapazität, kF-Wert der Oberbodens, 
funktion Wasserspeicherkapazität, effektive Kationenaustauschkapazität, Nitrat-

Sorptionsvermögen durch Retentiosnvermögen, Grundwasserflurabstand, 
Tonminerale, Metalloxide Entfernung zum Oberfklächengewässer 
und organische Substanz, 
mikrobielle Aktitvität. 

Produktions- Wasserspeicherver- ·· effektive Kationenaustauschkapazi tät; nutzbare 
funktion mögen, Nährstoffspei- . Feldkapazität, Nitrat-Retentionsvermögeri, 

chervermögen, Grundwasserflur-
Ressourcenverbrauch und abstand, Sonderstandorte wie Niedermoore· und Gleye 
Schutzbedürftigkeit 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 43-44 (1998) 

Regelungsfunktionen von Böden im Wasser- und Nährstoffkreislauf 

von 

ELSNER,D.-C., CORDSEN,E. 

Einleitung 

Das Bundes-Bodenschutzgesetz verlangt die nachhaltige Erhaltung von Bodenfunktionen, 
besonders der Regelungsfunktionen der Böden und die Abwehr schädlicher Bodenverände
rungen (§2, Abs.2, Pkt.lb, §2, Abs.3; §4, Abs.l; §7 BBodSchG). Die Landschaftsplanung 
kann bei der Erreichung dieser Forderung eine wichtige Hilfe leisten, wenn sie bei ihrer Ar
beit die Bewertungen von Böden nach ihrer Leistungsfähigkeit in bestimmten Regelungs
funktionen berücksichtigt. 

Regelungsfunktionen im Wasserkreislauf 

Speicherung von Niederschlagswasser 

Böden können Niederschlagswasser entgegen der Schwerkraft halten. Sie geben es nicht 
gleich an das Grundwasser oder an Gewässer ab. Damit gleichen sie den Wasserhaushalt in 
der Landschaft aus. Sie dämpfen die Zufuhr von hohen Niederschlagsmengen in Fließge
wässer und leiten Bodenwasser gleichmäßiger an das Grundwasser weiter. Dieses Wasser
haltevermägen von Böden wird durch die Feldkapazität gekennzeichnet. 

Speicherung von pflanzenverfügbarem Wasser 

Die Pflanzen können nur einen Teil des von den Böden gespeicherten Wassers nutzen, näm
lich das, das nicht zu fest an das Substrat gebunden ist. Die Böden versorgen damit die 
Pflanzen gleichmäßiger mit Wasser, da z.B. Wasser aus dem Winter den Pflanzen im trok
kenen Frühjahr zur Verfügung gestellt wird. Anspruchsvolle Ackerkulturen und Grünland 
z.B. benötigen hohe und gleichmäßig übers Jahr verfügbare Wassermengen. Diese Wasser
menge, die die Böden pflanzenverfügbar speichern können, entspricht der nutzbaren Feld
kapazität. Bei höher stehendem Grundwasser wird zusätzlich der kapillare Aufstieg berück
sichtigt. 

* Landesamt für Natur und Umwelt des Landes Schleswig-Holstein, 
Hamburger Chaussee 25, 24220 Flintbek 
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Grundwasserneubildung 

Das Niederschlagswasser fließt zum Teil oberirdisch oder lateral in oberflächennahen 
Schichten ab, verdunstet über die Bodenoberfläche oder wird von den Pflanzen transpiriert. 
Ein anderer Teil verbleibt im Bodenkörper selbst. Alles darüber hinaus versickert und trägt 
damit zur Grundwasserneubildung bei. Damit regulieren die Böden. maßgeblich auch die 
Grundwasserneubildung. 

Regelungsfunktionen im Nährstoffkreislauf 

Speicherung von pflanzverfügbaren Nährstoffen 

Böden können Nährstoffe, weitgehend ausgenommen insbesondere Nitrat sowie andere 
Anionen, austauschbar und damit pflanzenverfügbar speichern. Damit stellen sie die 
gleichmäßige Versorgung der Pflanzen mit Nährstoffen, auch mit Spurennährstoffe, sicher. 
Hiervon hängen die Erträge der land_wirtschaftlichen Kulturen maßgebÜch ab. 

Speicherung von Nitraten 

Nitrate können kaum am Bodensubstrat gespeichert werden. Fast alles Nitrat befindet sich in 
der Bodenlösung. Je höher das Wasserhaltevermögen eines Bodens ist, desto höher ist meist 
auch die Fähigkeit des Bodens, die .darin gelösten Nitrate vor einer Verlagerung in das 
Grundwasser zurückzuhalten. Damit stehen die Nitrate einerseits länger den Pflanzen zur 
Verfügung und andererseits reduziert sich die Belastung des Grundwassers mit Nitraten. 

Bedeutung in der Landschaftsplanung 

Die Regelungsfunktionen von Böden stellen einen zentralen Bereich im Ökosystemaren Ge
füge der Landschaft dar. Von zentraler Bedeutung ist der Wasser- und Nährstoffkreislauf 
Hier wirken Böden meist regulierend und ,ausgleichend, weshalb ihre Funktion als Aus
gleichskörper bzw. -medium nachhaltig gesichert und gegebenfalls verbessert werden muß. 
Durch sie werden weiterhin viele Potentiale und Funktionen bestimmt, etwa für die Grund
wasserneubildung, die landwirtschaftliche Produktionskapazität oder als Lebensraum und 
Pflanzenstandort Deshalb fließen viele der oben genannten Kenngrößen bzw. Potentiale für 
die Regelungsfunktion in komplexe Bewertungen für die Landschaftsplanung ein. 

Nutzung von Fachinformationssystemen 

In Schleswig-Holstein liegt für etwa 40% des Landes die Bodenkarte I :25.000 vor. Für die 
noch nicht in diesem Maßstab aufgenommenen Flächen sind Daten der Bodenschätzung re
lativ kurzfristig verfügbar. Insgesamt ist damit bei zeitnaher Bereitstellung der Informati
onsgru.ndlagen eine nahezu landesweite Darstellung des bodenkundliehen Bodeninventars 
möglich. Es werden zu vielen Fragestellungen bereits Aus- und Bewertungsverfahren ange
wendet. Damit ist eine raumbezogene Analyse und Bewertung der Landschaft möglich. 

Ausblick 

Es ist mittelfristig geplant, die räumliche Auflösung und den konkreten Bezug zu den Böden 
im Landschaftsausschnitt durch die Nutzung der Profilbeschreibungen der bodenkundliehen 
Landesaufnahme zu verbessern. So lassen sich im Einzelfall Informationsdefizite zu Frage
stellungen und Landschaftsräumen erkennen und gezielt beseitigen. Der Landschaftsplaner 
kann damit künftig auf hochauflösende, problemorientierte und amtlich abgestimmte Infor
mationssysteme und Verfahren zurückgreifen. 
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Bodenübersichtskarte im Maßstab 1 :200.000 - Informationsgrundlage für Land
schaftsplanung und Bodenschutz 

von 

BURBAUM,B., JANETZKO,P. 

Einleitung: Der Boden als zentrales Glied des landschaftlichen Zusammenhangs - hier durchdringen 

sich die Litho-, Atmos-, Bio- und Hydrosphäre - und mit ihm verbunden der Bodenschutz gewinnen 

in der aktuellen Fach- aber auch in der politischen Diskussion zunehmend an Bedeutung. Dies äußert 

sich nicht zuletzt in dem kürzlich verabschiedeten Bundes-Bodenschutzgesetz. 

Die BÜK 200 ist als bundeseinheitliches Kartenwerk konzipiert und soll der wachsenden Nachfrage 

nach flächendeckenden bodenkundliehen Informationen u.a. auch von landschaftsplanerischer Seite 

aus Rechnung tragen. Dabei schließt sie die Lücke zwischen den in vielen Bundesländern wie auch in 

Schleswig-Holstein vorhandenen kleinermaßstäbigen Übersichtskarten (meist 1: 500 000) und den 

Karten aus Projekten oder der bodenkundliehen Landesaufnahme im Maßstab 1: 5 000 bis 1: 50 000. 

Für Schleswig-Holstein wurden bisher zwei Blätter der BÜK 200 bearbeitet, die sich zur Zeit in der 

Redaktion bzw. im Druck befinden. Mit diesen Blättern ist bereits mehr als die Hälfte der Landesflä

che abgedeckt. 

Vorgaben: Der Maßstab I: 200 000 erlaubt aus Gründen der Darstellbarkeil keine Ausweisung ein

zelner Bodenformen (Bodenform = Bodentyp + Ausgangsgestein), vielmehr kommt das Bodenge

sellschaftsprinzip zur Anwendung. Das heißt, daß die Bodeneinheiten hier durch einen oder mehrere 

Leitbodenformen mit dazugehörigen Begleitbodenformen beschrieben werden. Die Hierarchie der 

Bodengesellschaften ist in folgendem Ordnungssystem nach BodenkundEeher Kartieranleitung 

(KA4) festgelegt: 

Für die 
BÜK 200 

maßgebliche 

Hierarchiestufen 

Bodenform ~ 

f 
Bodenformengesellschaft 

. Parametermodul 
Lenbodengesellschaft 
Leitbodenassoziation 

Bodenlandschaft Bodengroßlandscha~ Landschaftsmodul 

Bodenregion ~ 

Die Bodenregionen als oberste Hierarchiestufe geben für Schleswig-Holstein seine klassische natur

räumliche Dreigliederung in Marschen (Küstenholozän), Altmoränenlandschaft und Jungmoränen

landschaft wieder. Auf der Ebene der Bodengroßlandschaften findet nach Vorgabe KA 4 eine weite

re Differenzierung der Bodenregionen statt. Die Bodengroßlandschaften bilden den Rahmen für die 

Kartenrandlegende (Landschaftsmodul). 

bcide Landesamt für Natur und Umwelt des Landes Schlcswig-Holstcin, Hamburger Chaussee 25, 24220 Flinthck 
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Auf der Ebene des Parametermoduls sind für die BÜK 200 die Hierarchiestufen der Bodenformenge

sellschaft mit ähnlichen Bodenformen, die Hierarchiestufe der Leitbodengesellschaft mit einem Le!t

boden und einem oder mehreren Begleitböden und schließlich die Hierarchiestufe der Leitbodenas

soziation mit einem oder mehreren Leitböden und dazugehörigen Begleitern maßgeblich. Die Rä

chenanteile der einzelnen Bodenformen sind in sechs Klassen eingeteilt. 

Zusammen mit den Karten erscheinen Datensätze der Leitböden jeder Bodengesellschaft Diese Da

tensätze enthalten beispielsweise Aussagen zum Grundwasserflurabstand, zur überwiegenden Nut

zung und zu vielen bodenphysikalischen Kennwerten. Die Datensätze liefern damit die Grundlage für 

viele praktische Abteilungen aus der BÜK 200. 

Konzept: Schleswig-Holstein ist zu ca. 40 % seiner Landesfläche bodenkundlieh in Maßstäben 

1: 25 000 oder größer kartiert. Die Festlandsmarschen sind nahezu vollständig von diesen Kartierun

gen erfaßt. Für die Marschen kann daher im Gegensatz zu anderen Landschaften der Weg der reinen 

Aggregierung der ausgewiesenen Einheiten beschritten werden, um für den Maßstab 

1: 200 000 akzeptable Rächengrößen zu erhalten. Für die anderen Bodenregionen mußte ein Weg 

gefunden werden, die erforderlichen bodenkundliehen Aussagen auch über· nicht kartierte Gebiete 

treffen zu können. 

Hierzu wurde von den Verfassern eine Methode entwickelt, mit deren Hilfe sich ausgehend von der 

Kausalkette der Pedogenese (Bodenbildungsfaktoren + Bodenbildungsprozesse --t Ausbildung be

stimmter Bodenformen) über die Erfassung der wichtigsten Bodenbildungsfaktoren die tatsächliche 

Bodenvergesellschaftung beschreiben läßt. Im Mittelpunkt der Methode stehen sogenannte hydro

graphisch-geomorphologische Einheiten mit gleichen oder ähnlichen Bodenbildungsfaktoren. 

Die Methode wurde an typischen hydrographisch-geomorphologischen Einheiten des Alt- und Jung

moränengebietes anhand vorhandener Kartierungen geeicht. 

Die Ergebnisse dieser Eichung können nun nach Bildung vergleichbarer hydrographisch-geomor

phologischer Einheiten und stichprobenartiger Überprüfung im Gelände sowie ggf. kleinen Änderun

gen auf nicht bodenkundlieh kartierte Gebiete übertragen werden. 

Für die Bildung der hydrographisch-geomorphologischen Einheiten im Arbeitsmaßstab 1: 25 000 

werden folgende Informationen ausgewertet: 

(Karten- l Material 

Höhenschichtenkarten 

Aktuelle Topographische Karten 

Historische Topographische Karten 

Geologische Karten 

Geologische Übersichtskarte 

unveröffentlichte Manuskripte 

geologische Schichtenverzeichnisse 

bodenkundliehe Profilbeschreibungen 

Maßstab 

1: 25 000 

1: 25 000 

1: 25 000 

1: 25 000 

1:200 000 

untersch. 

Information über 

Relief 

Wasserverhältnisse, Nutzung, Ver

siegelung, Vegetation 

Wasserverhältnisse, Nutzung, Ve

getation 

Substrat 

Substrat 

Substrat, Bodentyp 

Substrat, Wasserverhältnisse 

Substrat, Bodentyp, Wasserverh. 
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Abb. 1: Ausschnitt aus der BÜK 200 Neumünstet 
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Vorherrschend Braunerde bis Podsoi-Braunerde aus Geschiebedecksand über 
Geschiebesand und gering verbreitet Pseudogley-Braunerde aus Geschiebedecksand 
über Geschiebelehm 

Verbreitet vergleyter Podsol aus Flugsand, verbreitet vergleyter Podsol aus Flugsand 
über Geschiebelehm, gering verbreitet Pseudogley-Podsol aus Flugsand über 
Geschiebelehm 

Vorherrschend Gley-Podsol und Gley, gering verbreitet Moor-Podsol und Anmoorgley 
aus Flugsand über Geschiebedectsand 

Überwiegend podsolierter Pseudogley aus Flugsand über Geschiebelehm, gering 
verbreitet Pseudogley-Braunerde und Braunerde über Parabraunerde und 
Pseudogley-Podsol aus Geschiebedecksand über Geschiebelehm 

Vorherrschend Gley-Pseudogley und Gley und gering verbreitet vergleyter Podsol aus 
Geschiebedecksand über Geschiebelehm 

Überwiegend Anmoorgley, gering verbreitet Gley-Podsol und gering verbreitet 
podsolierter Gley aus Geschiebedecksand, gering verbreitet Niedermoor überwiegend 
über tiefem Sand 

Überwiegend Niedermoor, überwiegend über Sand, verbreitet Anmoorgley und gering 
verbreitet Gley aus GeschiebedecKsand 

Vorherrschend bis ausschließlich Hochmoor und selten Moor-Podsol aus Flugsand 
über Geschiebedecksand 

verbreitet Übergänge zu Hortisolen in Gebieten mit derzeitiger Baumschulnutzung 
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Informationen für Bodenschutz und Landschaftsplanung: Die BÜK 200 kann 'wegen ihres 

Übersichtscharakters und ihres Maßstabes nur sehr eingeschränkt als Planungsgrundlage der örtli

chen Landschaftsplanung dienen, sollte aber für das Landschaftsprogramm und die Landschaftsrah
menpläne entsprechende Berücksichtigung finden. 

Unmittelbar können folgende Informationen- jedoch z.T. in eingeschränkter Weise- entnommen werden: 

- Vorkommen und Verbreitung von Bodentyp und Bodenart 

- Aussage über Naturnähe der Böden 

- Vorkommen und Verbreitung naturhistorisch oder kulturhistorisch wertvoller Böden 

- Eignung der Böden für die Biotopentwicklung auf Extrem- und Sonderstandorten 
I 

- Eignung der Böden für landwirtscqaftliche Nutzung 

- BodenversiegeJung 

Nach Anfertigung entsprechender Auswertungskarten und unter Verwendung zusätzlicher Informationen kön

nen u.a. Aussagen über folgende Eigenschaften und Empfindlichkeiten der Böden bereitgestellt werden: 

- landwirtschaftliche Ertragsfähigkeit_ 
Grundwasserneubildung 

Retentionsvermögen 

Erosionsempfindlichkeit (Wasser-, Wind-) 

- Verdichtungsempfindlichkeit 

- Auswaschungsempfindlichkeit für Nähr- und Schadstoffe 

Aus den Aussagen zu den Bodenempfindlichkeiten, zur Eignung und zu den Eigenschaften der Bö

den lassen sich entsprechende Bodenschutzma:Bnahmen ableiten, die sich dann in der Landschaftspla

nung niederschlagen sollten. 

Fm·jt: Die bunte Struktur der Bodendecke erfordert für den Maßstab I: 200 1000 die Darstellung in Form 

von Bodengesellschaften. Diese lassen sich als hydrographisch-geomorphologische Einheiten abgrenzen. 

Die BÜK 200 ist eine Grundkarte (Infoimatio"nsbasis), mit deren Hilfe boden- .und landschaftsschutzrele

vante Fragestellungen auf regionaler Ebene bearbeitet werden können. Für Auswertungen ist eine kom

plexe Darstellung wie in der BÜK 200 mit den entsprechenden Datensätzen erforderlich, weil je nach Fra

gestellung unterschiedliche Parameter herangezogen werden müssen. Die BÜK 200 gelangt allerdings für 

örtliche Planungen und Projekte wegen ihres Übersichtscharakters an die Grenzen ihrer Anwendbarkeit. 

Sie kann daher nicht die Landesaufnahme in größeren Maßstäben ersetzen. 
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genueneinhciten uer Bodcnühcrsichtskarte im Mallstao I: 200 000 (BÜK 200) (Wissenschaftliche Konwp
tilll>) .. · Eherswaluc. Unvcröffcntl. 



I Mitteilungen der Deutschen BodenkundlichenGesellsChaft, 87, 49-296 (1998) -~ 

MITTEILUNGEN 

DER 

DEUTSCHEN BODENKUNDLICHEN 

GESELLSCHAFT 

Referate 

Gemeinsamer Workshop der Kommissionen II und 111 
zum Thema: " Refractory soil organic matter 

(RSOM): Structure and stability 

27. und 28. April1998 

BAYREUTH 

Band 87 

1998 





-51-

Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 51-56 (1998) 

Workshop Summary: Refractory Soil Organic Matter (RSOM): 

Structure and Stability 

von 

KÖGEL-KNABNER,I., MATZNER,E., KNICKER,H., KANDELER,E., GUGGENBERGER,G. 

The major objective of the workshop was to present the actual understanding of the dynamics of refractory soil 

organic matter (RSOM) and the possibilities of predicting its behaviour as influenced by environmental factors 

and management. The focus was on natural organic material and its immobilisation in terrestrial aerobic soils 

under agricultural or forest use. Non-natural organic constituents added to soils, such as sewage sludge, 

compost, or pesticides were not subject of the workshop. 

While a generally accepted definition of RSOM is not available, major progress has been achieved during the 

last decades with respect to new analytical methods and to the principal and qualitative understanding of 

processes involved in RSOM forrnation. However, our understanding of RSOM dynamics is far from being 

complete as indicated by the uncertainties in our quantitative predictions. 

Our hope was, that the interdisciplinary approach outlined in the workshop concept, would help to define new 

research goals and the lines of progress tobe persued in the next years. 

The concept of the workshop was to have review presentations by invited speakers on sclected topics and 

voluntary poster presentations on actual results. 

The topics of the workshop were: 

A) REGULATION OF RSOM FORMATION AND DECOMPOSITION 

This topic focused on the rolc of soil biota, litter quality and location as weil as on physical stabilisation 

mechanisms. 

B) METHODS TO CHARACTERIZE RSOM STRUCTURE AND ST ABILITY 

Structural characterization of RSOM, the use of stable isotopes and 14C dating, physical fractionation as weil 

as methods to characterize bacterial populations werc covered under this topic. 

C) DISSOLVED OR(]ANIC MATTER (DOC) 

DOC as a source of RSOM, DOC sorption and DOC dynamics under field conditions in forest soils were the 

subjects oftbis töpic. 

D) MODELLING OF RSOM TURNOVER AND REACTIONS 

Topics here werc the modeHing of DOC as weil as of RSOM tumover. 

I. Kögel-Knabner, Lehrstuhl flir Bodenkunde, TU-München, Am Hochanger, D-85250 Frcising-Weihcnstephan; 
E. Matzner, Bodenökologic, BITÖK, Universität Bayrcuth. D-95440 Bayreuth; 
E. Kandeler, Institut flir Bodenkunde und Standortslchrc. Universität Hohcnheim, Emil-Wol!T-Str. 27, D-70599 
Stuttgart; 
G. Guggenberger, Lehrstuhl Bodenkunde und Bodcngcographic. Universität Bayrcuth. D-95440 Bayrcuth 
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A) REGULATION OF RSOM FORMATION AND DECOM~OSITION 

In the first presentation Volkmar Wolters pointed out that although soil animals play a very.important role in 
RSOM formation and decomposition, our knowledge in this area is stilllimited. Due to the high faunal input to 
the biomass pool and the multiple interactions of the soil fauna with different organic matter constituents the 

fauna must have an profound impact on SOM stabilisation. Soil fauna with its high input to the biomass pool 
and its diversity certainly is very important in this respect. Howcver, different scales (time, volume) are used 

by ecologists and soil chemists, complicating scientific discussions across the disciplines. To overcome this 
'understanding problems' it seerns to be necessary to find an agreement on scales usable in both areas or - at 

least- to define the scales of each approach. 

The role of soil microorganisms in RSOM formation and degradation was evaluated by Rainer Jörgensen. 

Most microbial residues are readily decomposable. Howcvcr, RSOM of agricultural soils seems not to be 
enriched in recalcitrant plant residues but in refractory microbial remains. This hypothesis was explained by a 

cycling system, in which labile co~pounds of decaying microorganisms are recycled for the build-up of new 
bioinass, while the recalcitrant microbial macromolecules are accumulating. A differentiation between an 
active and a passive pool of microbial biomass may be possible. On the other hand, there is only a rough idea 
on how much RSOM is really used by microorganisms. The ratio Cm;o/Ca .. may represent a good indicator for 

C availability. 

Biodegradation of aromatic compounds in arable soils is considered to be an aerobic process (Andreas Brune). 
The importance and the consequences of anaerobic microcompartments in the forest floor as weil as in the 
mineral soil for carbon cycling has not yet been addressed. This also refers to the animal gut, that may be at 
least partially anaerobic. The degradation of aromatic polymers, such as Iignin, occurs under aerobic 

conditions and is considered a co-metabollc process. Degradation of humic compounds may occur in a similar 
mechanism. Under anaerobic conditions no conclusive evidence for efficient Iignin degradation is presented in 
the literature. A possible impact of humic acids as electron acceptor under anaerobic conditions was discussed. 

To evaluate the consequences of this observation for soil organic matter stabilisation further research 
conceming anaerobic degradation in soils and the relevance of aerobic versus anaerobic degradation pathways 

has to be performed. 

Bjöm Berg reviewed the knowledge on C/N-ratio as a controlling factor of RSOM tumover. In the first phase 
of litter degradation, high contents of N and P stimulate mineralisation, and Iignin is relatively enriched with 

mass loss in the second phase. At later stages, a negative effect of high N contents on degradation is often 

observed. It is pot clear if this is related to a direct retarding effect of high N concentrations on microbial 
Iigninase enzym~s, as there are Contradietory results form laboratory experiments. Nutrient storage and humus 

accumulation largely depend on plant species. Litter rich in N and Iignin may· produce more refractory organic 
substances than litter poor in these components. With respect to the determination of Iignin content in soil and 

soil-related systems, one has to · bear in mind that the methods used for Iignin determination may greatly 

influence the results. There is still a need. for better and more reliable methods to determine Iignin in plant 

residues imd soils. It was also realised that there is always an overestimation of carbon loss by mass loss with 
the litter bag technique. Mass loss determined by such methods thus should not be equalised to carbon 
mineralisation. 

Martin Körschens reported results from long-term field experiments with agricultural soils. An inert carbon 

pool is postulated, that cannot be degraded even in prolonged periods of fallow. The amount of inert carbon 

was found to depend mainly on the clay content of the soil and cannot be influenced by management. The C/N 
ratio for the tiJert carbon pool is not constant, but is depending on soil iexture with a C/N ratio of 9-10 in 

sandy soils and II- i4 in loamy soils .. It was discussed if a completely inert fraction of SOM exists, or if there 
is a passive fraction that is decomposed at a very low rate. 
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Andrew Whitmore presented a conceptual model for stabilisation of RSOM at clay surfaces. For the 
stabilisation of organic matter not only the clay contcnt, but also the surface area of the clay fraction available 
for protecting OM are responsible. The degree of saturation of the surface arca may explain contradictory 
results on the effect of clay content on OM storage in soils. lt seems promissing to investigate the relationship 
between surface area and organic matter protcction for a !arger number of soils, with a range of different clay 
rnineral types and pH. The nature of the protected carbon is not clear. There is certainly a need for a 
quantitative differentiation between charcoal and other refractory SOM. An IR-technique that can be used 
directly in the field is under development in Adelaide. 

Konrad Haider focused on the fact that physical stabilisation mechanisms seem to be as important as chernical 
stabilisation mechanisms for RSOM. The ultrasonic dispersion technique used for physical fractionation of 
SOM may Iead to alteration or redistribution of organic matter. Aggregates may form around plant residues. 
Within aggregates anaerobic centres may occur. With respect to the data obtained on bound residue formation 
in soils it is still not clear if this is mainly due to a covalent binding into the humic structure or due to 
encapsulation or trapping in a macromolccular network. Organomineral complexes and micropores may also 
be relevant for this aspect. In contrast to other plant components Iignin cannot be hydrolysed. White rot fungi 
have different influence on Iignin degradation compared to Actinomycetes and.fimgi imperfecti. Most of the 
information at present comes from studies on degradation ofwood. We definitely need more information on the 
Iignin degradation pathway(s) in soils. 

Peter Kuikman presented results on the formation of RSOM in the rhizosphere. In a series of laboratory 
incubations the decomposability of organic deposits in this soil system is characterised by biochcmical quality 
of the substrate, but also by the physical properlies ofthe environment. He cxplained that root carbon seems to 
have a fast tumover, but carbon may become more recalcitrant after having been cycled through the soil 
microbial population. Utilisation and tumover rates of added carbon by microorganisms depend upol!_ the 
glucose available and the spatial and temporal distribution of the substrate. Whereas no correlation has been 
obscrved between glucose and root decomposition, mincralisation of total soil organic matter was enhanced 
with increasing glucose concentration. At low glucose Ievels most of the Iabeiied carbon was found in 
microbial biomass. Based on the observation of different tumover rates in different microenvironments of the 
rhizosphere, the spatial and temporal differing carbon tumover rates in the rhizosphere should not be 
disregarded when investigating sequestration of RSOM. Adequate techniques are needed for studying tumover 
rates. Double labeHing may be a promising method for separating root and soil substratc as source for 
microbial production. Only quantitative molecular microbial techniqucs will hclp undcrstanding carbon 
tumovcr in the rhizosphere. There is also a need to develop a protocol for rhizosphere sampling. The substrate 
source for refractory SOM has to be identified. At low concentration of glucose microbcs incorporate and 
store the C for future use. The soluble substrate of roots comprises an cndlcss Iist of individual compounds but 
mostly is amino acids and sugars. Thc role of root litter production for subsoil carbon has been cmphasized, as 
morc ofthc carbon is scquestcrcd in microbial biomass in the subsoil than in topsoil. 

B) METHODS TO CHARACTERIZE RSOM STRUCTURE AND STABILITY 

Ingrid Kögel-Knabncr reviewcd the widcly accepted and somc ncwlv dcvclopcd tcchniqucs for structural 
characterisation of RSOM. Dcgradativc analytical tcchniqucs allow examination of individual components of 
plant or microbial dcrivcd SOM. Them1ochcmolysis with tctramcthylammonium hydroxidc and radiocarbon 
dating of individual compounds sccm to bc additional promising tcchniqucs for rcvcaling thc nature and fatc of 
RSOM. Thc supplcmcntary usc of spcctroscopic tcchniqucs, such as NMR (11C and 15N) or IR spcctroscopv 
providcs structural infom1ation on thc composition of a samplc without any chcmical prc-trcatmcnt. Applying 
advanccd spcctroscopic tcchniqucs such as PSRE in NMR spcctroscopy or DRIFT in IR spcctroscopy 
cnhanccs thc infonnational valuc of thc obtaincd data. Howevcr. both chcmical and spcctroscopic approachcs 
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have their strengths but alsq their limitations. The ·validity of the single technique for studying a certain 
problern in RSOM formation and degradation has tobe evaluated. 

A powerful tool for determination of SOM dynamics might l:ie stable isotope techniques allowing a 
quantification·oftumover rates and processes. Martin Gerzabek showed that both stable isotope applications, 
using stable isotopes as tracers and natural abundances, open the possibility .to quantifY smgle processes in the 
complex soil system. This possibility is based on the fact that various biological materials differ distinctively 
in their stable isotopic ratios. Although this technique can be used for C, N, S, and 0, the main applications in 
soil systems are the isotopes of C and N. When interpreting stable isotopic ratio determinations one has to 
consider the physical and chemical heterogeneity found in soils. The inf!uence of climate, stress, and 
substance-specific isotope fractionation during microbial carbon utilization are not to be neglected in stable 
isotope work. A combination of stable isotope methods and 14C measurements could Iead to a further 
improvement of depth-dependent tumover estimates of RSOM. 

Stabilisation ofRSOM is due to chemical recalcitrance and physical protection,at different scales. This has is 
addressed by the concept of physical fractionation of soil. Georg Guggenberger explained the relevance of 
physical fractionation techniques, especially particle size fractionation for understanding_ RSOM fonnation. 
SOM becomes stabilised by interactions with mineral particles.to fonn secondary organo-mineral complexes. 
Particulate organic matter (POM) represents largely intraaggregate matter and declines· from natural to 
agricultural soil. Such immobilised material may represent the intennediate pool of SOM. Chemical analysis 
showed that POM is derived from plant residues colonised by fungi. The tumover rates of aggregate-protected 
SOM depends on the tumover ofthe aggregate itself. DOM may be an important intennediate productat the 
fonnation of primary organo-mineral complexes. The data provide evidence that physical fractions do not 
necessarilyrepresent homogenaus SOM pools. Research is needed for improving or developing more efficient 
techniques for obtaining particle size fractions. The location of SOM on/in these particles has to be defined 
and a better understanding of the dynamics of different classes of organic constituents within the separates is 
needed. Reliable techniques for the distinction between fungal, bacterial and plant derived biomass have to be 
developed, in order to allow the measurement of tumover rates of these distinct RSOM sources and their 
decomposition products. 

Major advances have been achieved in using radiocarbon detennination for soil organic matter studies as 
reported by Piet Grootes. With the new technique of accelerator mass spectrometry (AMS), the arnount of 
sample needed for analysis is considerably rectuced. When determining the 14C age of SOM the bomb effect 
must be considered. This bomb effect may also be used to investigate RSOM dynamics when samples are 
available from the same soil at different sampling intervals si~ce the spiking of the atmosphere with 
radiocarbon in the 1960s. In this respect, also Tritium may be a good tracer. Piet Grootes showed· the 
tremendous susceptibility of 14C detennination Oll sample pretreatment. The slectionof soil samples oi soil 
fraction tobe analyzed is the most crucial step in the application oftbis technique. 

Anton Hartmann explained the new molecular approaches in soil microbiology that may be applied for RSOM 
examinations. For investigating the structure of the soil microbial community the antibody approach and the 
genetic approach are availab.le. Phospholipids of the microbial cell wall are used as biomarkers for the 
microbial community. For the identification of specific organisms oligonucleotide probes can be used. These 
techniques can be applied to pure cultures, but also to ·the microbial community in situ, so that is it not 
necessary to isolate micr<X!rganisms from soil. With new microscopic techniques, the microbial communities 
can be characterised in situ tagether with the in situ characterisation of the microhabitat. The sensitivity of 
these new techniques for soils has tobe studied. Both activity potential as weil as biodiversity of the microbial 
population have to be considered. 
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C) DISSOLVED ORGANIC MATTER (DOM) 

A special session was devoted to the formation of RSOM via DOM. The papcr of Klaus Kaiser focussed on 
the roJe of DOM sorption in thc mineral soil for RSOM formation, especially in thc subsoil. A line of evidence 

was prescnted that in many subsoils sorption of DOM may Iead to an accumulation of SOM. Sorption of 

DOM is largely irreversible. Intimale association of labile DOM with soil minerals may protect the organic 
substances from further microbial decomposition. However, duc to their higher molccular weight and !arger 

proportians of aromatic structures and functional groups, rcfractory substances among the DOM are 
preferentially sorbed to the minerals. The effect of competing anions, or a saturation of mineral surfaces have 
'to be taken into account when considering formation of RSOM by DOM sorption. Low DOC concentrations 
in most headwater streams suggest the DOM usually comes in close contact with the mineral matrix. Under 
some conditions DOM may not come into contact with sorbing surfaces becausc of preferential flow 

pathways. 

Major research gaps were identified with respect to the regulation of DOC and DON (dissolved organic 
nitrogen) release in forest floors by Beate Michalzik. Controls of pH, ionic strength and temperature on DOM 
release from forest floors observed under Iabaratory conditions are not seen in field data. A conclusion on the 
dominance of biological or physico-chemical controls of DOM concentrations and fluxes under field 

conditions cannot be drawn at the moment. However, the formation of RSOM via DOM seems to be an 
important process as indicated by the structural similarities of DOM and RSOM, the recalcitrance of DOM to 

decomposition and by the !arge fluxes of DOM from the forest floor into mineral soil. 

D) MODELLING OF RSOM TURNOVER AND REACTIONS 

The last session focused on the modelling of DOM behaviour in soils and the modelling of SOM turnover. Ed 
Tipping pointed out that formation, ion-binding, adsorption, transformation, and Iransport are major processes 
governing DOM in soils. Thc model is based on the assumption that an increasing hydrophobicity caused by a 
decrease of charge due to binding of protons and other cations to DOM is the primary control of DOM 
retention in the mincral soil. This model represents an interesting alternative to the conventional assumption of 
a sorptive control of DOM retention in the subsoil, and can be combined with a Iransport model. Research 
needs are in the area of production and Iransformation of DOM, whereas for adsorption and ion binding 

sufficient information exists. 

Pete Falloon described the state-of-the-art in the development of models that describe SOM turnover. Most 

models are a mixture of mechanistic and empirical approach. They consider homogenaus and weil mixed OM 
pools differing in tumover time and are based on first order exchange reactions. These SOM pools are not weil 

defined and are not directly measured in the field. For future work a clear definition of RSOM is necessary and 
the models have to be related to measured SOM pools. Results from 14C and 13C isotopic measurements should 
be considered in the models. Most models also only consider the A horizon and do not include deeper parts of 
the soil. 
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Future Research needs 

One of the most striking questions arising during the workshop was how to define RSOM? A general 
agreement was, that the definition has to be via tumover time, · rather than via chemical structure or 
biochemical properties. Thus, the definition might be depending on the hypothesis and the temporal and spatial 

scale considered. 

To improve ou'r capability fo~ predicting and understanding RSOM .iumover future research should focus on 

the following topics: 

With respect to the input of C to the RSOM fraction: 

• RoJe oflitter quantity for RSOM formation 

• RoJe ofthe different C sources (litter quality: plant litter, animal faces, microbial residues, DOM) 

• RoJe of litter location (above ground vs. below ground,) and the role of root litter and exudates 

With respect to the protection ofRSOM against decomposition: 

• RoJe ofbiological (edaphon), physical (clay, fine' silt, pore size) and chemical controls 

• Specifi~ formation and stabilization mechanisms depending on pedogenesis 

With respect to the decomposition ofRSOM: 

• Effects of different soil microbial community structures 

• Environmental effects (e.g.: climate, atmospheric deposition) 

• Management effects and manipulation ofRSOM pools 

• Identification of an inert or passive carbon pool in soils 

Given the coinplexity of the problem, the different time scales considered and the Iack of process 
understanding as weil as of predictive capabilities, future research approaches will have to 

• include different disciplines in RSOM research 

• develop new methodological approaches and experimental designs 

• combine empirical and experimental studies 

• define the time scales and the related RSOM-fraction 

• use microhabitats, chronosequences,. climatic and land use transects 

• consider site history (RSOM might be iriherited from a different previous land use) 

• consider site heterogeneity . 

• establish a number of reference sites to coordinate interdisciplinary research on RSOM 

• establish a common data base for these sites 

We are optimistic that major progress in RSOM research can be made through the above approaches. 

Finally, we like to thank all the speakers, poster pres~nters and discussion contributors for their constructive 
inputs to the workshop. 
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Role of soil microorganisms in formation and degradation of RSOM 

von 

JOERGENSEN,R.G. 

Abstract- A certain percentage of microbial synthesis products leaves the microbial biomass immediately and 
is then transferred to the residual mass, which is the sum of exoenzymes, mucous exudates and necromass. In 
this easily decomposable fraction, more and more complex and stable structures are developed during repeated 
growth and decomposition cycles leading to RSOM. The soil microtlora must expend energy to synthesize and 
excrete extracellular enzymes for the breakdown of polymeric substrates. These substrates can be used for 
microbial growth only if the energy gain of a certain enzyme is larger than the energy demand for their 
production. The high amino sugar contents of most soils indicate that not only labile organic matter, but also 
the recalcitrant fraction is originally derived from easily decomposable microbial synthesis products. The 
Iransformation of labile SOM into RSOM can be differentiated into chemical (fragmentation, humification), 
physical (adsorption and compartmentation) and biological processes (interactions with microorganisms). A 
clear indication of the increase in RSOM is the decrease in biomass C to soil organic C ratios in depth profiles 
of soils. However, many unsolved questions remain with respect to the formation and microbial degradation of 
RSOM. 

Plant residues are the primary source of soil organic matter (SOM) and thus also of the recalcitrant 

fraction, sometimes also called refractory soil organic matter (RSOM). Autotrophie microorganisms add only 

negligible amounts to SOM. The residues of plants aretransferred to the soil as substrate for microbial growth 

in the form of litter, root material or root exudates. Each of these substrates is distributed during 

decomposition over the following three fractions: 

C02, 

microbial biomass and 

unused substrate. 

Only very small amounts of plant residues remain unused in the soil under environmental conditions that 

do not disturb microbial decomposition processes. Unused plant residues are not accumulated in aerobic 

mineral soils at medium pH under humid climatic conditions. i.e. in arable soils and most of the grassland 

soils. However, large amounts of unused plant residues, often physically and chemically altered. will be 

accumulated on the surface of the mineral soil if the microbial decomposition processes are disturbed or 

obstructed. Examples of this accumulation are litter layers in acidic forest ecosystems or in water-logged peat 

soils of bogs or mires. Other examples of obstructed microbial decomposition can be observed under dry 

subtropic or cold mountainous conditions. Under these conditions the importancc of soil microorganisms for 

decomposition declines and is replaced by other processes such as fire (ÜDlJM. 1973). 

* Institut ftir ßodenwissenschaft. Von-Siebold-Str. 4. D-37075 Göttingen. Germany 
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It can be assumed for arable soils that on average approximately 60% of substrate C is mineralized to 

C02 to match the energy demand ofthe soil microflora (catabolism) and approximately 40% is incorporated 

into the microbial biomass (anabolism), which is the mass of living soil microorganisms < 5 x J03 11m3, i.e. 

fungi, bacteria and protozoa (JENKINSON and LADD, 1981 ). The figures of this partition between catabolism 

and anabolism are only very rough estimates and probably vary over a broad range. Nevertheless, the 

complete substrate cannot be mineralized, because a certain portion must always be incorporated into 

microbially synthesized products. The less readily decomposable an organic substrate, the smaller the 

percentage incorporated into the microbial biomass (KASSIM et al., 1981 ). However, the correct way of 

measuring this incorporation, i.e. the yield efficiency of soil microorganisms is still the subject of controversial 

debate (JOERGENSEN, 1995). 

Yield efficiency measurements after substrate addition are hampered by the fact that a certain and often 

significant percentage of these microbial synthesis products leaves the microbial biomass immediately or after 

a short time and is then transferred to the microbial residual mass, which is the sum of exoenzymes, mucous 

exudates and necromass. This fraction consists mainly of easily decomposable material because only a few 

microbial synthesis products are originally recalcitrant, such as melanins in fungal cell walls (HAIDER and 

MARTIN, 1967; MARTIN and HAIDER, 1969). However, it is not exactly known whether these melanins 

contribute a significant percentage to the fungal biomass. The results of 15N NMR spectra strongly indicate 

that also in these fungal melanins most of the N is bound in peptide"like structure~ and that heterocyclic 

aromatic structures add only a small portion to total N (KNICKERet al., 1995). 

EJ 
I RPM I 

Turnover of Organic Matter in · 

Arable and Grassland soils 

Fig. I. Conceptual model for the tumover of organic matter in arable and grassland soils at medium pH and 

under humid climatic conditions. DPM = decomposable plant material, RPM = recalcitrant plant material, BM 

= microbial biomass, RESM = microbial residues, LSOM = labile soil organic matter, RSOM = recalcitrant 

soil organic matter. 

/--··"· . \ I 
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The formation ofmicrobial residues depends on the turnover ofthe microbial biomass (Fig. 1). The !arger 

the turnover rate the more microbial residues are formed. The Iransformation of this microbial residual mass 

into labile and recalcitrant humic material with relatively short or very long turnover Iimes, respectively, is not 

directly controlled by the soil microtlora itself. II is a function of different soil conditions, especially of the 

clay content and pH, but also ofthe soil fauna. However, also the turnover rate ofthe soil microtlora probably 

has an important indirect intluence on the formation of RSOM, although this has not been explicitly proven. 

The resistance against acid hydrolysis with HCI is an indication of recalcitrance against microbial 

decomposition, i.e. the higher the content of non-hydrolysable C, the Ionger the turnover time (JENKINSON and 

RA YNER, 1977; SCHARPENSEEL and SCHIFFMANN, 1977; STOUT et al., 1981 ). The fraction of non

hydrolysable C was only 18% of organic C in a mixture of different fungal material taken from a beech forest 

on Iimestone (Table I). This fraction was thus only a fourth of the plant input by beech leaf litt er and less than 

half of the organic C found in a Rendzina (JOERGENSEN, 1987). This means that recalcitrant plant remains, 

such as tannins and Iignins, are not enriched in SOM. On the other hand, originally labile microbial residues 

seem to dominate SOM and must be transformed further in unknown pathways into RSOM. The nature and 

behavior of these microbial residues accumulated in soil are among the most important questions in SOM 

chemistry today (HEDGES and ÜADES, 1997). 

Table 1. Recalcitrance against acidic hydro Iysis with 6 M HCI (JOERGENSEN, 1987) 

Beech leaf litter 

F orest fungi 

Soil organic matter 

Non-hydrolysable C [% organic C] 

70 
18 

50 

In the labile material of microbial origin more and more complex and stable structures are developed 

during repeated growth and decomposition cycles leading to RSOM. The soil microtlora must expend energy 

to synthesize and excrete extracellular enzymes for the breakdown of polymeric substrates. These substrates 

can be used for microbial growth only if the energy gain of a certain enzyme is !arger than the energy demand 

for their production. Forthis reason, the decomposition of biopolymers with a regular molecular structure, i.e. 

starch or cellulose, is more profitable for organisrns than complex-structurea RSOM, where only very few 

components have the necessary configuration to be cleaved by a certain enzyme. 

Amino sugars are exclusively microbial products in soil (Parsons, 1981 ). The fraction of amino sugar C 

is nearly 8% of organic C in fungal material and varies between 2.5 and 3.8% in differentforestand grassland 

soils (Table 2). The high amino sugar contents of most soils indicate that not only labile SOM, but also the 

recalcitrant fraction is originally derived from easily decomposable microbial synthesis products. The amino 

sug~r content increases with increasing degree of SOM decomposition. An acidic grassland soil was incubated 

for 240 days at 35°C (JOERGENSEN et al., 1990; JOERGENSEN, 1995). Du ring this period 36% of soil organic 

C was lost, but only 9% of the amino sugar C (Table 3). Consequently, the percentage of amino sugar C 

increased from 5.4% to 7.5% of organic C and thus nearly reached the Ievel offorest fungi (Table 2). Not only 

amino sugar analysis, but also NMR spectroscopy recently gave strong evidence for the hypothesis that 

microbial synthesis products dominate SOM (BALIXJCK er al., 1992; KNICKER et al., 1993, HEDGES and 

ÜADES, 1997). Remarkably uniform 15N NMR spectra during decomposition revealed that the breakdown of 
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plant protein is accompanied by a de nove synthesis of bacterial and fungal proteins (KNICKER and 

LÜDEMANN, 1995). 

Table 2, Organic C and amino sugar C in different Soils 

Sampie (depth) Organic C Amino sugar C 

[mgg·l] [mgg-1] [% organic C] 

Forest fi!ngi a 488.5 37.76 7.7 

Forest clay (0-12 cm) a 57.4 2.I6 3.8 

Grass sandy loam (0-10 cm) b . 42.3 1.06 2.5 

Grass clayey loam (0- I 0 cm) b 32.7 0.9I 2.8 

Grass silty loam (50-60 cm) b 9.0 0.34 3.8 

Grass loamy sand (0- I 0 cm) b 4.2 0.1 I 2.6 

a JOERGENSEN (I 987); b ZHANG and AMELUNG ( 1996). 

Table 3. Changes of organic C and amino sugar C during a 240 day incubation of an acidic grassland soil at 

35°C (JOERGENSEN, 1995) 

Day Organic C Amino sugar C 

[mgg-1] [mgg·l] [% organic C] 

0 44 2.3 5.4 

240 28 2.1 7.5 

The ratio of microbial biomass C to soil organic C is an indicator of the availability of substrate to the 

soil microflora according to ANDERSON and DOMSCH (1986). In reverse, it is also a good indicator for 

RSOM. In the litter layer of an acidic beech forest of the Solling, the biomass C to soil organic C ratio 

declined strongly from 5.2% in the L2 horizon to 0.1% in the A horizon as the concentration of RSOM 

increased (Table 4): In an· arable silt loain, the biomass C to soil organic C ratio declined Iess markedly than in 

the litter layer but also markedly from 2.9% in the surface layer to 1.0% in the subsoil (Table 5). In contrast to · 

the biomass C to soil organic C nitio, the metabolic quotient qC02 increased strongly with depth. 

The qC02 which is the ratio of C02 p~oduction to microbial biomass is a measure of the specific activity 

of the soil microflora and ari indication of the age structure of the microbial population (ANDERSON and 

DoMSCH, I 990). A !arge qC02 indicates a !arge per_celi'tage for young microorganisms for the to two different 

reasons (I) growth of young organisms after the input of easily decomposable substrate and (2) death of elder 

organisms caused by stress. Stress induced by low pH (ANDERSON and DOMSCH, 1993), 'heavy metals 

(CHANDER and'BROOKES, 1991), pesticides (HARDEN et al., 1993) or low oxygen concentrations (KAISER 

and HEINEMEYER, 1993) result' in !arge qC02 values. In the subsoil, the recalcitrance of SOM causes low 

yield efficiencies and consequently stress on microorganisms (KAISER and HEINEMEYER, 1993; LA v AHUN et 

a/., 1996; MEYER et a/., 1996; JoERGENSEN et a/., 1998). 
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Table 4. Microbial biomass C and organic C in the forest floor of an Acidic beech forest in the Solling 

(JOERGENSEN and SCHEU, 1998) 

Horizon Organic C Biomass C Biomass C/organic C 

[mgg·l] [mgg-1] [%] 

LI 517 24.0 4.6 

L2 515 29.7 5.8 

Fl 509 10.8 2.1 

F2 502 2.9 0.6 

H 281 0.8 0.3 

A 50 0.1 0.2 

Table 5. Depth distribution of microbial carbon variables in an arable silt loam (KAISER and HEINEMEYER. 

1993) 

Depth Biomass C Biomass C/organic C qC02 
[cm] [mgg-1] [%] [mg co2 g·l biomass c h"'l 

0-10 300 2.9 1.4 

10-20 274 2.7 1.7 

20-30 212 2.1 2.0 

30-50 60 1.0 2.9 

50-70 37 1.0 3.2 

The Iransformation ofmicrobial residues into SOM and RSOM can be differentiated into 

chemical (fragmentation, humification). 

physical (adsorption and compartmentation) and 

biological (interactions within the microbial decomposer community) processes. 

Fragmentalion includes all processes which result in the breakdown of polymers into smaller units up to 

monomers. Humification processes are chemical reactions between different organic components not

controlled by organisms, leading to irregular complex structured polymers. Adsorption phenomena occur 

between organic components and the solid surface of soil. Compartmentation is the spatial Sequestration' of 

chemically or biologically active sites by the soil solids into micropores or microhabitats which must 

connected by soil-internal Iransport processes. Less than 0.1% of the total mineral surface is covered by the 

amount of bacteria typically present in clay loam even if spread evenly in a one-cell-deep layer (ADU and 

ÜADES, 1978). For this reason. the accessibility of a substrate for microorganisms and their extracellular 

enzymes is often more important than the differences in chemical structure (KNICKER and LODEMANN. 1995). 

lnteractions within the microbial decomposer community Iead to a biological equilibrium in soil and thus 

play an important role in maintaining a certain SOM Ievel. This Ievel depends on the relationship between C 

input and decomposition rate as results from complex interactions of the microbial community with substrate 

quality. climate (temperature. humidity). and soil factors. However. the reasons for the accumulation of SOM 

in terrestrial soils arc still not fully understood. 
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Table 6. Organic matter and microbial biomass in a tidal-flat sediment (Mueller and Joergensen, 1995) 

.. , ··:t.t~··,~.::~;~i~l·tz!!f.t~·i··~~r:·rt~r~;·c ; 
27' 

All results are the mean of I 0 profiles. 

In contrast to terrestrial or semi-terrestrial soils, negligible amounts of SOM or RSOM are accumulated 

in some parts of sandy tidal-flat sediments although the C input is comparable to grassland soils (JOERGENSEN 

and MUELLER, 1995). The average content of organic C in the ten profiles sampled was only 2.4 mg g-l in the 

oxic layer at 0-2 cm depth and 1.9 mg g-l in the anoxic layer at 2-4 cm depth (Table 6). Extraordinaryly !arge 

percentages of this organic C, i.e. 40 and 27%, respectively, were held in the microbial biomass. Average 

organic C to total N ratios of 7.0 and 6.7 indicate that SOM and probably also the C input comes entirely 

from the microflora. The extremely low Ievel of SOM accumulatio~ may be due tothe four following reasons: 

(I) The C input is easily decomposable, (2) the faunal biomass is !arge, (3) the oxic and anoxic layer are 

closely connected and ( 4) suspended or dissolved organic matter is washed away by the tidal exchange of the 

water masses. 

lt is also still surprising that the organic matter found in soils is not decomposed to a !arger extent. SOM 

can be decomposed to a much !arger degree ifthe biological equilibrium is heavily disturbed, e.g. by a risein 

temperature to 35 °C as shown in a long-term incubation experiment (JOERGENSEN et a/., 1990). This 

experiment showed an overproportionately rapid decrease in SOM of an acidic grassland soil (compare Table 

3). 

Table 7. Organic C and biomass C in the different zones of a fairy ring forrned by Marasmius oreades 

(DJAJAKIRANA and JOERGENSEN, 1996) 

Organic C Biomass C Biomass C/organic C 
[gm-2] [mgm-2] [%]' 

Outer zone 4400 150 3.4 

Ringzone 2000 70 3.5 

Innerzone 2900 110 3.8 

0 

On a Iandscape scale, climatic factors (IN SAM et al., 1989) and soil factors (WOLTERS and JOERGENSEN, 

1991) may dominate the development of microbial biomass and SOM equilibria. In the field, the fairy ring 

phenomenon points to the enormous importance of the relationships between soil microorganisms for 

maintaining a certain SOM Ievel. Large rings or arcs (i.e. "fairy rings" of mushrooms and dark green grass 

associated with bare areas often occur in grassland and result from the presence of soil basidiomycetes, mainly 
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Marasmius oreades (SHANTZ and PIMEISEL, 1917). The reasons for the invasive growth of this fungi are 

unknown. However, the changes in the fungal community structure strongly disturb the natural SOM 

equilibria. 1n comparison to the non-invaded outer zone, the amounts of soil organic C and microbial biomass 

C per profile were reduced by 55 and 53%, respectively, in the ring zone and by 34 and 26% in the inner zone 

(Table 7) (DJAJAKIRANA and JOERGENSEN, 1996). These changes had only slight effects on the biomass C to 

soil organic C ratio indicating that all fractions of SOM, including RSOM, were similarly affected by the 

growth of Marasmius oreades. 

The fairy ring phenomenon points to the importance of microbiological processes for the formation and 

microbial degradation of SOM and RSOM. However, this phenomenon also reveals that many basic questions 

remain unsolved in the area of interactions within the microbial decomposer community. 

Conclusions 

Recalcitrantplant material is not enriched in RSOM. 

Microbial residues are readily decomposable, but dominate RSOM. 

Transformation of microbial residues into RSOM is not directly controlled by the soil microflora. 

RSOM is formed during repeated growth and decomposition cycles. 

The microbial biomass C to soil organic C ratio is a simple indicator for RSOM. 

RSOM is a stress factor for soil microorganisms. 

RSOM is affected by the biological equilibrium ofthe microbial decomposer community in soil. 
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Microbial degradation of aromatic compounds: aerobic versus anaerobic 

processes 

von 

BRUNE,A. 

Abstract 

In soils and sediments, and also in the gastrointestinal tracts of soil invertebrates and other animals, 
microbial degradation of aromatic compounds occurs under two fundamentally different conditions, 
namely in the presence or in the absence of molecular oxygen. In all aerobic degradation pathways, 
molecular oxygen is not only terminal electron acceptor in the respiratory chain, but also an essential 
cosubstrate in many reactions. Monooxygenases and dioxygenases are key enzymes that transform 
the huge variety of substituted derivatives to a few common intermediates and catalyze the oxidative 
cleavage of the aromatic nucleus. In anaerobic pathways, the absence of oxygen necessitates 
completely different degradation principles: a reductive attack on the aromatic nucleus, hydrolytic 
ring cleavage, and various unusual reactions such as carboxylations, reductive eliminations, and 
transhydroxylations, which add or eliminate certain substituents prior to ring cleavage. There are 
several independent degradation pathways with either activated benzoate (benzoyl-CoA pathway) or 
di- or trihydroxybenzenes as central intermediates (resorcinol pathway, phloroglucinol pathway). 
Degradation pathways for identical compounds may differ among bacteria from different metabolic 
groups. The degradation of !arge and/or insoluble biopolymers such as Iignins and humic substances 
requires enzymes that are secreted into the extracellular space. Since these compounds consist of 
non-repetitive subunits linked by non-hydrolyzable bonds, they are efficiently degraded only by non
specific enzymes such as laccases and Iignin- or manganese peroxidases, which initiate radical chain 
reactions that Iead to a non-specific 'enzymatic combustion' of polyphenols. Such enzymes are largely 
restricted to fungi and a few actinomycetes, and their activity is directly or indirectly dependent on 
the presence of molecular oxygen. To date, there is no conclusive evidence for the presence of 
comparable mechanisms among anaerobic microorganisms. 

Introduction 

Aromatic compounds are important building blocks of biomass. The most abundant fraction is 
formed by the lignocellulosic cell walls of higher plants. During the decomposition process, Iignin 
degradation products - tagether with other plant phenolics and fungal melanins - contribute to the 
formation of recalcitrant organic matter in soils and sediments. Other ubiquitous sources of aromatic 
compounds are the aromatic amino acids in proteins; stabilized by sorption or covalent linkage, 
peptidesform another significant fraction ofhumic substances ( Stevensan 1994. Haider 1996). 

The degradation of aromatic biopolymers is an important component of global biogeochemical cycles 
and is almost exclusively the domain of microorganisms. In soils and sediments. and also in the 
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gastrointestinal tracts of soil invertebrates and other animals, microbial degradation of aromatic 
compounds occurs under two fundamentally different conditions, characterized by the presence or 
the absence of molecular oxygen (Schink et al. 199~). Organic-rich aquatic sediments are rendered 
anoxic by microbial activity within the first few millimeters of depth, or are completely anoxic if 
mixing of oxygen becomes limiting in the water column. The soils of terrestrial habitats, unless they 
are water-logged, are usually well-aerated. Nevertheless, hot-spots of microbial activity or dense soil 
aggregates form anoxic microniches on the scale of a few hundred micrometers (Sexstone et al. 
1985). Also the microbe-packed intestinal tracts of the soil macrofauna will contribute appreciably to 
the heterogeneity of oxygen distribution in soils. 

The physiology and biochemistry of aerobic degradation of monoaromatic compounds by bacteria 
and fungi has been studied in detail for several decades (see reviews by Gibson and Subramanian 
1984, Dagley 1986, and Harayama and Timmis 1989). Much less is known about anaerobic 
degradation of aromatic compounds; the existence of such activities had been long ignored and has 
been studied intensively for less than 20 years. The existing Iiterature has been recently reviewed 
(Heider and Fuchs 1997, Harwood and Gibson 1997). This paperwill focus on a comparison of 
pathways of aerobic and anaerobic degradation. For reasons of space and clarity, only the general 
principles of the degradation pathways for homocyclic monoaromatic compounds will be mentioned 
and illustrated with a few examples. The role of oxygen in the degradation of polyaromatic substrates 
will be briefly summarized. 

Principles of aerobic degradation 

As a general rule, the wide variety of aromatic substrates is transformed to a limited number of 
central intermediates prior to ring cleavage. Most reactions involved in these peripheral pathways 
are catalyzed by specific oxygenases, which introduce additional hydroxyl groups and remove most 
other ring substituents. Depending on the number of oxygen atoms incorporated into the aromatic 
product, oxygenases are differentiated into mono- or dioxygenases (Fig. 1). 

The peripheral pathways converge at a few key intermediates - dihydric phenols with the hydroxyl 
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Figure 1: Oxygenases are usually flavoproteins that catalyze the mono- or dihydroxylation of the 
aromatic nucleus and require extemal reducing equivalents to generate an activated oxygen 
specibs. Two typical examples are given: (A) Phenol 2-monoxygenase introduces only one 
dioxygen atom into the aromatic ring and reduces thc second dioxygen atom to water. (B) 
Benwie acid I ,2-dioxygenase introduces both dioxygen atoms into the aromatic ring, forming a 
cis-dihydrodiol, which is rearomatized by aseparate dihydrodiol dehydrogenase (Dagley 1986). 
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Figure 2: In aerobic degradation of aromatic compounds, the key intermediates formed by the 
peripheral pathways are further degraded by three major central pathways: the ß-ketoadipate 
pathway (A}, the mela-pathway (B}, and the gentisate pathway (C). Ring-cleaving dioxygenases 
attack at the positions indicated by a dotted arrow. 

substituents either in ortho or in para posttton to each other. These constitutions diminish the 
resonance stabilization of the aromatic nucleus considerably and facilitate the attack by specific ring
cleaving dioxygenases, which initiate all centrat pathways (Fig. 2). The few ring-cleaving pathways 
differ mainly in the position of ring fission relative to the hydroxyl functions. Subsequent reactions 
Iead to the formation of common metabolic intermediates, which are eventually mineralized to C02 
via the Krebs cycle (Dagley 1986, Harayama and Timrnis 1989). 

The genes for both centrat and peripheral pathways are often located on plasrnids; this allows a rapid 
evolution ofnew pathways when novel substrates (e.g., xenobiotics) are encountered (Harayama and 
Timrnis 1989). The most common ß-ketoadipate pathway (ortho cleavage), however, is generally 
encoded chromosomally. lt occurs both in bacteria and in fungi, albeit there is growing evidence for 
an independent evolutionary origin in each kingdom (Harwood and Parales I 996). 

Also many filamentous fungi degrade aromatic compounds by the pathways outlined above (Gibson 
and Subramanian 1984), although there are no detailed reports on an extensive mineralization of 
aromatic compounds by fungi. An alternative mechanism for the hydroxylation of aromatic 
compounds is epoxidation by cytochrome P-450 systems. These occur mainly in eukaryotes and 
probably serve in the detoxification and elirnination of aromatic hydrocarbons rather than in their 
rnineralization (Gibson and Subramanian 1984, Dagley 1986). 

Principles of anaerobic degradation 

Anaerobic microorganisms cannot employ highly reactive oxygen species as strong oxidants; 
therefore, the principles of substituent removal and ring cleavage must fundamentally differ from the 
reactions outlined above. In anaerobic degradation, the generat strategy for overcorning the 
resonance stabilization of the aromatic nucleus is a reductive one, which agrees weil with a generat 
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surplus of reducing equivalents, especially in fermenting bacteria. Also different key metabolites are 
used, since those of aerobic degradation are insufficiently activated for a reductive attack on the 
aromatic nucleus (Schink et al. 1992, Heider and Fuchs 1997). 

Benzoyl-CoA pathway 

There are at least three independent central pathways with either activated benzoic acid or meta
substituted dihydroxy- or trihydroxybenzenes as central intermediates. The most important 
metabolite is the thioester of lienzoic acid and coenzyme A (benzoyi-CoA). The majority of the 
peripheral pathways converge at this central intermediate and employ a variety of unusual reactions 
to add or to eliminate ring substituents in preparation of the reductive attack on the aromatic nucleus 
(Fig. 3) 

Studies on anaerobic degradation pathways have been performed with a variety of anaerobic bacteria 
from different physiological groups, and often the results are far from being exhaustive. The state of 
knowledge regarding individual reactions spans from the demonstration of activities in cell-free 
extracts to the biochemical characterization of purified enzymes. Nevertheless, some general rules 
have emerged from the available body of data: (I) removal of ring substituents is generally reductive; 

~ 
OH 

\ CHO 

Q 
OH ~ 

Q 
NH2 

OH 

I 
\ COOH 

9 
~0" 

NH2 

OH ! CO-SCoA 

CO-SCoA 9 Q NH2 ~ 
OH -----------

HO'JA HOÜCOOH---

~-0 
OH OH 

60H 

~ 

60 CI~OH 

COOH 
H2N-CH 

I 

6"~~6 
CO-SCoA 

~ / 0 6 
60H 

6SCoA 

! 
! 

CO: I 

/6 "6'00" 
-----------~00" 

Figure 3: Peripheral pathways leading to the fonnation of benzoyl-CoA (modified after Heider 
and Fuchs 1997). The pathways were compiled from data obtained with many different bacterial 
species; only reasonably well:.esiablished routes are shown. 
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Figure 4: Activation of benzoic acid derivatives by specific acyl-CoA ligases. The reaction is 
driven by the hydrolysis of A TP to AMP and pyrophosphate (Heider and Fuchs 1997). 

(2) reductive eliminations occur generally at the CoA-ester of benzoic acids; and (3) phenolic 
compounds are carboxylated to the respective hydroxybenzoic acids to allow CoA-activation. 

Specific acyl-CoA Iigases are present in all anaerobic bacteria that degrade benzoate or related 
carboxylated aromatic compounds (Fig. 4). Two ATP-equivalents are invested in the formation of 
the energy-rich thioester, which greatly reduces the resonance stabilization of the aromatic nucleus 
and thus the threshold of activation energy necessary to abolish aromaticity. 

T o date, the enzymatic reduction of the aromatic nucleus of benzoyl-CoA has been studied in detail 
only in nitrate-reducing bacteria (for a review, see Heider and Fuchs 1997). Ring reduction is 
achieved by the consecutive transfer of two electrons in an unusual radical mechanism, catalyzed by 
a benzoyl-CoA reductase, and Ieads to the formation of cyclohexadien carboxyl-CoA (Koch and 
Fuchs 1992, Bol! and Fuchs 1995). It has been shown recently that the natural electron donor for 
benzoyl-CoA reductase is reduced ferredoxin (Bol! and Fuchs 1998). Since each electron transfer is 
coupled to the hydrolysis of one ATP to ADP and P;, it has been suggested that an excited state of 
the enzyme is required to overcome the high activation energy associated with the loss of the 
aromatic character and/or to render ring reduction irreversible. 

The benzoyl-CoA pathway seems to occur among most physiological groups of anaerobic bacteria. 
There is direct evidence for the presence of a benzoyl-CoA reductase in nitrate-reducing and 
phototrophic bacteria, but also sulfate-reducing and fermenting bacteria seem to degrade aromatic 
compounds via benzoyl-CoA. Due to energetic limitations, however, slight modifications have to .be 
expected (see below). 

Resorcinol and phloroglucinol pathways 

In cantrast to monohydroxybenzoates or ortho- and para-substituted benzenoids, the meta
substituted di- and trihydroxybenzenes (resorcinol and phloroglucinol) are sufficiently activated for a 
direct reduction to non-aromatic products and form the key intermediates of independent, ring
cleaving pathways. The peripheral reactions do not involve carboxylations and the subsequent 
formation of the respective CoA esters, but rather decarboxylations of carboxylated derivatives to 
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Figure 5: The central benzoyl-CoA pathway in Thauera aromatica is initiated by the A TP
dependent reduction of the aromatic nucleus to the respective cyclohexadicn derivative. After 
addition of water to the double bonds, the further reactions resemblc the ß-oxidation of fatty 
acids. 
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Figure 6: Several peripheral reactions involved in the fonnation of resorcinol (A) and 
phloroglucinol (B), which are key intermediates oftwo independent ring-cleaving pathways. 

the respective hydroxybenzenes (Fig. 6). Other trihydroxybenzene isomers, where hydroxyl groups 
are not in meta-position (pyrogallol and hydroxyhydroquinone), are converted to phloroglucinol by 
intermolecular transhydroxylations, involving tetrahydroxybenzenes as hydroxyl donors (Brune et al. 
1992, Reichenbecheret al. 1994). 

Resqrcinol and phloroglucinol are reduced by specific reductases to the respective dihydro 
derivatives (Fig. 7), which are hydrolytically cleaved and further metabolized by ß-oxidation of the 
resulting carboxylic acids (Kluge et al. 1990, Brune and Schink 1992). 

While meta-substituted dihydroxybenzene derivatives are rather rare in nature, the phloroglucinol 
pathway may be an important route in the degradation of syringic and sinapic acid derivatives from 
Iignin degradation. The methoxy groups of these and other compounds can be removed in an 
anaerobic demethylation catalyzed by most homoacetogenic bacteria, or by bacteria like Holophaga 
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Figure 7: Both rcsorcinol (A) and phloroglucinol (B) pathways of anaerobic degradation arc 
initiatcd by ring rcduction prcccding hydrolytic ring cleavage. 
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foetida, which unites the capabilities of 0-demethylating and trihydroxybenzene-degrading bacteria 
in one organism (Kreft and Schink 1994). 

There is growing evidence that bacteria from different metabolic groups may employ different 
pathways for the degradation of identical compounds. In a fermenting bacterium, hydroxy
hydroquinone is degraded via the phloroglucinol pathway (Brune et al. 1992), but there is strong 
evidence for a direct reduction of hydroxyhydroquinone, and thus for the existence of another, so far 
unknown ring-cleaving pathway in a sulfate-reducing bacterium (Reichenbecher and Schink 1997) 
In nitrate-reducing bacteria, there may be yet another, oxidative pathway of hydroxyhydroquinone 
degradation, which is involved both in the degradation of u-resorcylate (Gallus and Schink 1998) 
and resorcinol (B. Phitipp and B. Schink, submitted). 

Unusual reactions 

Addition or removal of ring substituents in the peripheral pathways of anaerobic degradation 
involves many unusual reactions (Fig. 3 and Fig. 6). The two most important motifs are 
carboxylations and reductive eliminations. The introduction of a carboxyl residue is necessary for the 
formation of CoA thioesters. For example, in nitrate-reducing bacteria, phenol is carboxylation to 
p-hydroxybenzoic acid via phenyl phosphate as an energy-rich intermediate, probably at the expense 
of at least one ATP equivalent (Fig. 8A). A similar mechanism is probably present also in the 
carboxylation of aniline or several dihydroxybenzenes (Schnell and Sc hink 1991, Gorny and Sc hink 
1994a, 1994b). 

The formation of CoA thioesters is also an essential prerequisite for the reductive removal of certain 
ring substituents, as shown for the dehydroxylation of p-hydroxybenzoyl-CoA (Fig. 8B) and for the 
deamination of p-aminobenzoyl-CoA to benzoyl-CoA (Schnell and Sc hink 1991 ). Reductive 
eliminations are also key reactions in the degradation of chlorinated aromatic compounds (Holliger 
and Schraa 1994). 

Very littleis known about the anaerobic degradation of aromatic amino acids. Only recently, it has 
been shown that phenylalanine is degraded via conversion to phenylacetate in nitrate-reducing 
bacteria (Schneider et al. 1997). The unusual u-oxidation of phenylacetyl-CoA eventually links the 
reaction sequence with the centrat benzoyl-CoA pathway (Mohamed et al. 1993). 
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Figure 8: Carboxylation of the aromatic ring (A), followed by CoA activation and reductive 
dehydroxylation (B) are typical reactions not only in the anaerobic degradation of phenol 
(Brackmann and Fuchs 1993, Lack et al. 1994), but also in other pathways leading to the 
formation ofbenzoyl-CoA. 



-72-

HOOC~ 

ll.._COOH 

6L 
HOOC 

6'=--60M 
Figure 9: Toluene activation by tbe addition of fumarate Ieads to tbe formation of benzyl
succinate, which is converted to benzoyl-CoA by ß-oxidation (Biegert et al. 1996). 

Aromatic hydrocarbons 

Aromatic hydrocarbons, such as benzene, xylene, and naphthalene, do not carry any of the activating 
ring substituents that are a prerequisite for the initiation of anaerobic degradation. Initially, it was 
postulated that toluene is oxidized to benzyl alcohol by a dehydrogenative hydroxylation of the 
methyl group. Such a methyl hydroxylation has been shown to occur in p-cresol degradation both in 
aerobicandin denitrifying bacteria (Hopper 1978, Hopper et al. 199!). However, the accumulation 
of benzylsuccinate and other intermediates during toluene degradation led, tagether with other 
observations, to the discovery of a very unusual activation mechanism (for review, see (Heider and 
Fuchs 1997)). It is know well-established that denitrifying bacteria activate toluene by addition of 
fumarate to the methyl group, yielding benzylsuccinate, which is further degraded to benzoyl-CoA by 
ß-oxidation of the side chain (Fig. 9). There is good evidence for a similar pathway in sulfate
reducing bacteria (Rabus et al. 1993). Also other aromatic hydrocarbons, such as benzene or 
naphthalene, are mineralized under anoxic conditions, but the mechanisms involved in their activation 
are not yet understood (Rolliger and Zehnder 1996). 

Energetic aspects 

The amount of chemical energy released during oxidation of aromatic compounds increases with the 
redox potential ofthe respective electron acceptor (Table I). Since the free energy change is roughly 
proportional to the maximum amount of A TP that can be synthesized, it can be estimated that 
aerobic microorganisms can potentially generate approximately 40 ATP equivalents during the 
complete mineralization of one benzoate molecule. The real value will be considerably lower because 
the electrons that are directly transferred to oxygen in the oxygenase reactions bypass electron 

Table 1: Standard Gibb's free energy change for tbe complete mineralization of 
benzoate by aerobic (A), deni~ritying (B), sulfate-reducing (C) and fermenting/ 
methanogenic (D) bacteria (calculated after Thauer et al. 1977). 

Reaction 

A 

8 

c 

D 

c.H.coo- + 2 H' + 7.5 o,-> 7 co, + 6 H,o 

CoHsCOO- + 7 H' + 6 N03--> 7 CO, + 6 H,O + 3 N2 

CoHsCOO- + 4. 75 H' + 3. 75 So/- -> 7 CO, + 3 H,O + 3. 75 H,S 

CoHsCOO- + H' ; 4.5 H,O-> 3. 75 CH, + 3.25 CO, 

t.G•' 

(kJ/mol) 

-3232 

-3036 

-335 

-156 
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Table 2: Gibb's free energy change during mineralization of benzoate in a 
S)ntrophic culture of fermenting and methanogenic bacteria. Under standard 
conditions, the fermentative breakdo"n of benzoate (A) is an endergonie 
process. Only in syntrophic coupling with the exergonic steps catalyzed by 
hydrogenotrophic (8) and aceticlastic mcthanogens (C) does the overall 
reaction (0) become exergonic (after Schink 1997). 

Reactions ~G·' 

(kJ/mol) 

A CoHsCOO- + 6 H• -> 3 CH,COO- + 2 H• + COz + 3 Hz + 49.5 

B 4 Hz + COz -> CH, + HzO -130.8 

c CH,COO- + H• -> CH, + COz -35.8 

D CoHsCOO- + H• + 4.5 HzO-> 3.75 CH, + 3.25 COz -156.0 

Iransport phosphorylation, but certainly still represents a generous energy budget. In the case of 
anaerobic, denitritying bacteria, the energy balance is quite similar. Energetic coupling is less efficient 
in denitrification than in aerobic respiration, but it has to be acknowledged that these organisms are 
apparently still in a position to invest four ATP equivalents in the activation and reduction of one 
benzoate molecule (see above). 

The situation is much more critical with other electron acceptors. Under sulfate-reducing conditions, 
only slightly more than four ATP equivalents per benzoate are thermodynamically possible, which is 
exactly the amount which nitrate-reducing bacteria invest already in benzoate activation and ring 
cleavage. Under methanogenic (C02-reducing) conditions, the maximum energy gain will be only 
slightly more than two ATP per benzoate, and it has been postulated that a modified, more energy
efficient benzoyl-CoA pathway must exist in fermenting bacteria and probably also in sulfate
reducing bacteria (Schink 1997). The narrow energy ·budget is even tighter if the degradation 
pathway involves an additional energy investment, e.g., a carboxylation reaction. This may explain 
the slow growth of phenol- or aniline-degrading sulfate-reducing bacteria, and the extreme 
difficulties in enriching such cultures under methanogenic conditions. 

Energy Iimitation of methanogenic cultures is compounded by the fact that methanogens themselves 
are not capable of oxidizing complex molecules. The overall process depends on a syntrophic 
cooperation of methanogens with bacteria that catalyze the fermentation of benzoic acid to, e.g., 
acetate and molecular hydrogen (Schink 1997). Since the latter reaction is endergonie under standard 
conditions, such organisms are strictly dependent on their syntrophic partners to keep both hydrogen 
and acetate at low concentrations (Table 2), and the total free energy change, albeit small, still has to 
be shared by three different partners. 

The energetic situation improves with an increasing number of hydroxyl groups on the aromatic ring 
(Schink et al. 1992). All trihydroxybenzenes and the dihydroxybenzene resorcinol can be degraded 
fermentatively in pure culture, and it has been recently shown that also 3-hydrobenzoate can be 
degraded by a newly isolated, fermenting bacterium without syntrophic partners (Brauman et al. 
1998). 
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Polyaromatic compounds 

The ability to degrade polyaromatic compounds is by far not as widespread as the ability to degrade 
monoaromatic substrates. The reasons for this phenomenon are rooted in the special nature of 
aromatic biopolymers. Especially anaerobic processes appear to be quite restricted. 

A common characteristic of all degradation pathways described above is the intracellular location of 
all enzymes. As a consequence, potential substrates have to enter the cell, eilher by passive diffusion 
or by specific transpoft systems. This still works for polycyclic aromatic hydrocarbons such as 
naphthaJene or higher homologues, which are attacked by specific dioxygenases in mycobacteria or 
Sphingomonas spp. (Harayama and Timmis 1989), or by cytochrome P-450 monooxygenases in 
white-rot fungi (Harayama 1997). 

High-molecular-weight biopolymers such as Iignins, melanins, or humic acids, however, are much 
too large to cross the cytoplasmic membrane. Their mineralization requires that enzymes are secreted 
into the extracellular space and break down the polymers to smaller, soluble degradation products 
that can be taken up and metabolized by the cells via the pathways outlined above. These are 
common . strategies for depolymerization processes catalyzed by hydrolytic enzymes, such as 
glycosidases, proteases or esterases: However, hardly any of the linkages in Iignin are hydrolyzable, 
and the absence of repetitive linkages in aromatic biopolymers makes conventional enzymes rather 
inefficient, unless they have a very broad substrate specificity, such as the laccases ( extracellular 
phenol oxidases). All conventional enzymes that act on aromatic polymers are faced with the 
problern that their substrates are either insoluble or, in the case of recalcitrant organic matter, 
strongly adsorbed to the inorganic matrix of soils and sediments, and thus are largely inaccessible to 
the bulky proteins. 

The synergy of these factors contributes to the resistance of Iignins to microbial attack and to the 
recalcitrance of organic matter in soils and sediments. Only a small group of specialists, the aerobic 
lignolytic microorganisms, have developed mechanisms to overcome these problems .. They employ 
specific, extracellular peroxidases, not to break down the polymer directly, but only to generate 
small, highly reactive mediators, which diffuse into the polyaromatic structures and initiate their 
chemical disintegration (Stevenson 1994, Haider 1996). Lignin- and manganese peroxidases generate 
phenolic cation radicals from veratryl alcohol and other aromatic substrates, whereas manganese 
peroxidases oxidize Mn2

+ to the highly reactive Mn3
+ in the presence of organic chelators (Reddy and 

D'Souza 1994). In both cases, the resulting strong oxidants initiate radical chain reactions which 
cause either hydrolysis or carbon-carbon bond cleavages within the polymer and eventually Iead to 
the formation oflow-molecular-weight products. Due to the chemical nature ofthe process and the 
mechanisms involved, it has been aptly termed 'enzymatic combustion'. 

Lignin- and manganese peroxidases occur mainly among fungi. There are several reports of Iignin 
peroxidases also among actinomycetes, and a Iignin peroxidase from Streptomyces viridosporus has 
been characterized (Ramachandra et al. 1988). Evidence for Iignin degradation among other aerobic 
bacteria is only. circumstantial; their role seems to be more in the complete mineralization of fungal 
degradationintermediates (Vicufia et al. 1993). 

Among anaerobic bacteria, no extracellular system is known to generate highly oxidizing reactants. 
This may explain why the anaerobic microbial breakdown of non-hydrolyzable Iignin polymers, if it 
exists at all, is considered to be an extremely slow process (Colberg 1988). An anaerobic degradation 
of oligolignols, however, is at least principally possible, since it has been shown that dimeric Iignin 
model compounds with arylglycerol-ß-aryl ether linkage or diarylethan-type dimers with acyloin 
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linkage are taken up and cleaved into monoaromatic products by aerobic bacteria in reaction 

sequences that do not involve oxygenases (Vicufia et al. 1993 ). 

In this context, the degradation of aromatic biopolymers in the intestinal tracts of wood-, litter- or 
humus-feeding soil arthropods deserves brief consideration. The guts of these animals harbor a dense 
and highly active microbiota, and are generally considered to be anaerobic. There are several, albeit 
controversial reports of Iignin degradation by wood-feeding termites. While none of them provide 
unequivocal proof for a breakdown of non-hydrolyzable core Iignin (see review by (Breznak and 
Brune 1994)), they certainly document an extensive mineralization of soluble or hydrolyzable 
monoaromatic compounds in the intestinal tract. lt has been shown recently that the mineralization of 
monomeric phenylpropanoids in termite guts is an aerobic process, mediated by the significant influx 
of oxygen via the gut epithelium (Brune et al. 1995, Brune 1998). Nevertheless, the activity of 
aerobic microbial populations in animal guts and also the drastic pH regimen encountered in the 
intestinal tracts of soil- and humus-feeding insects (pH 12 in the anterior hindgut of soil-feeding 
termites) may provide new insights into the existing mechanisms for a breakdown of Iignins and 
recalcitrant soil organic matter (Brune and Kühl 1996). 

Outlook 

While aerobic degradation of monoaromatic compounds is reasonably weil understood, anaerobic 
degradation pathways are visible only in their outlines, and more investigations are needed. Besides 
the biochemical characterization of the degradation pathways and their genetic regulation, also the 
relative importance ofthe individual pathways in nature needs tobe established. 

Very little is known about the microbial degradation of aromatic polymers in soils and sediments. 
Under oxic conditions, the degradation mechanism for humic substances seems to be similar to that 
oflignin depolymerization ( enzymatic combustion), albeit there is little experimental evidence for this 
hypothesis. To date, there is no conclusive evidence for an anaerobic degradation of Iignin or humic 
compounds. 

The impact of soil macrainvertebrales and their dense gut microbiota on humus Iransformations 
deserves closer attention. Besides the role of the gut microbiota in soil- or humus-feeding species, 
also the effects of physico-chemical gut conditions, especially in the extremely alkaline gut regions, 
need to be studied. 
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Organic-matter quality and C/N ratio as controlling factors of RSOM turnover 

von 

BERG,B. 

Summary 

The decomposition rate of fresh plant litter may decrcase from ca 0.1 'Yo day·' in fresh litter lo 0 0000 I dm··' or lower 

in more far-decomposed material. This is due to changes in its organic-matter quality as the rccalcitrant chemical 

components bccome enrichcd in thc material. Thc dccrcasc in dccomposability (substrate qualitv) is complex, 

involving both dircct chemical changes in the substrate itself and the succession in microorganisms ablc to competc 

for the substratc with a given chcmical composition. The concept 'substrate quality' varies among littcr spccics. 

though. 

In ncwly shed litter when c.g. celluloses arc decomposcd. therc may be a Iack ofmacronutricnts, such as N, P and 

S and the rate may be positively rclated to c.g. the conccntration of N. With thc disappcarancc of cclluloscs, the 

concentration increases of thc more rccalcitrant compound Iignin and the effects of N conccntration on 

dccomposition ratcs changc complctcly. The degradation rate of Iignin dctermines thc decomposition rate of the 

whole piecc of former littcr, now in reality soil organic matter (SOM) At this stagehigh N concentrations will havc 

a ratc-retarding effect on Iignin dcgradation and thus on the litter. It appears that this total retarding elfect ofN may 

bc ascribed to two different mechanisms. First, low-molccular N reacts \\ith Iignin remains creating more rccalcitrant 

aromatic compounds, and further low-molccular N may reprcss the synthesis oflignin-dcgrading enzymes in whitc

rot fungi. 

The retardation ofthe dccomposition rate may be so strong that thc dccomposition of thc littcr can bc estimatcd to 

rcach a Iimit valuc for total mass loss. At such a stage the littcr would be closc to morc stabilized soil organic matter 

(SOM). The so far cstimatcd Iimit values range from about 45 to 100 % dccomposition indicating that bctwcen 0 

and 55% should bc stabilized or decompose extremely slowly. We found that N conccntration had an over-all effect 

on this Iimit valuc in no less than 130 cascs investigated, mcaning that thc highcr thc N concentration in thc newly 

shed litter (the lower thc C/N ratio) the morc organic matter was lefi. The relation could be described by a highly 

significant and negative linear relation. Other nutrients were corrclated too, to thc Iimit value. Thus Mn and Ca had 

a gencrally oppositc effcct to N and high conccntrations were correlated to further dccomposition in all studics 

investigated. 

The limit-value concept may mcan that at highcr initial N conccntrations thc stagc with eilher stabilizcd SOM 

Dcpartmcnt of Forcst Soils, P.O. Box 7001, Swcd. Univ. Agric Sei .. S-750 07 Uppsala 
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ar a \-cry law dccampasitian rate was rcachcd carlicr. viz. at a lawcr mass lass. Such an effcct wauld mean thattherc 

may bc a fastcr humus accumulatian in stands with N-rich littcr. 

lntroduction 

The latc dccompasitian stages af plant litter ha\'C been stud1ed much less than earlier anes, and these humus-near 

stages deserve further allcntion. Several studies have rcpartcd declining rates with increasing Iignin Ievei, e.g Fagel 

& Cromack ( 1977). Berget al. (1998) evcn fatmd in a lang climatic transcct that subslrate quality (e.g. high Iignin 

concentration) dominated aver the climale effect. 

For the late slages, Lousier & Parkinsan ( 1976) and latcr Couteaux et al. ( 1998) found dccomposition rates of the 

magnitude 10·'% day·'. In another approach, Howard & Howard (1974) described ratcs approaching zero. This was 

latcr confirmed by Berg & Ekbohm ( 1991) for a faresl with mainly microbial dccomposition. The ac-cumulated 

mass loss thus approaches a Iimit value for decompasition which can be described by an asymptotic function. In a 

ficld study Couteau.x et al. ( 1998) estimated a Iimit value of 83% under natu.ral conditions and obtained lower Iimit 

values (53-76% decomposition) by transplanting litter sarnples lo the laboratory. That experiment suggesls that the 

microbial succession is important for the continuation of the decomposition proeess. 

Berg et al. ( 1996) and Berg & Johanssan ( !99X) compared Iimit values for I 06 sets of decomposing foliar litter 

from natural farest systems. With a wide range in chemical composition they found a significant negative relation 

between Iimit values and initiallittcr N concentrations. The Ievels of the Iimit values have also been related to initial 

concentrations of e.g. Mn and Ca (Berg el al. 1996) and Iignin (Berg & Johansson 199X). These camponents can 

probably regulate the composition of the microbial community, which would be crucial in the decomposition of 

rccalcitrant substances. 

Lignin has been suggested to be importanl in stabilizing litter due to its being a rccalcitrant compound. Its 

concentration increases during litter decomposition. For lignin-degrading white-rot f ungi, high concentrations of low

malecular N compounds suppress the synthesis af lignin-degrading enzymes (Keyser et al. 1978; Eriksson et al. 

1990). Further, N has repeatedly been reported to react with remains of Iignin to form recalcitrant conden-sation 

products. Such products would be formed chemically (Nömmik & Vahtras 1982) rather than biologically, and, as 

such, thcy may be highly resistant to biological degradation. The higher the concentrations of Iignin and N in a litter 

material the more likely it is that a higher number of such bonds will be formed. 

Although Iimit values have been estimated for a varicty of Iittcrs by using asymptotic functions, we cannot conclude 

that such Iimit values indicate a completely undegradable remaining organic matter. The residual organic matter 

could very weil consist of a moderately stabilized fraction that decomposes very slowly or a fraction that just does 

not decompose in a given environn1ent. However, results of numerous chronosequence studies support the idea that, 

in the absence of disturbance, arnounts of organic matter continue to increase in soils for centuries or even millenia 

(Jenny 1980). Carbon-14 dating has indicated that soil organic matter may be between 1000 and 10000 years (e.g. 

Paul 1984). 

The aim of this paper was to relate the influence of the chemical composition of foliar litter from different tree 

species to the turnover rate ofrecalcitranl SOM. Tothis purpose we uscd mainly Iiterature data. 
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Discussion 

Model for litter decomposition and chemical changes du ring decomposition 

Conccntrations ofwatcr-solublc substances dccreascd quicklv (the first ycar) before reaching relativcly similar and 

stable Ievels in all the incubatcd Iittcrs (cf Berg ct al. I ')8 7). 

Conccntrations of the rccalcitrant sulfuric-acid Iignin fraction increased as decomposition proceedcd, reaching 

rclativcly stcadv Ievels in the range of 45 to 51 % (cf Berget al. 1984). These increases showcd partially linear 

rclations to accumulatcd mass lass (Berg ct al. 1984: 1997). Also concentrations of N and P increascd lincarly with 

accumulated mass lass (cf Staaf & Berg 1982). Earlicr \\Ork has shown that Iignin concentrations raised during 

dccomposition oflillcr hamper litter decomposition ratcs (e.g. Fogcl & Cromack 1977) This dccrcasc in rate may 

bc Iignin degradationrate rules the decomposition of rcmaining litt er. The concentration of othcr compounds such 

as N also incrcase (Staaf & Berg 1982) Thus the littcr bccomes cnriched in, among othcr components Iignin and 

N. 

Wc may thus see a first phase in which Ievels of macronutrients will have a rate-regulating effect and a later phase 

in which Iignin degradation ratcs rule the decomposition oflittcr (Fig l a) Simultaneously thc rate dccreascs and may 

approach a Iimit value (cfFig lb) 

Decomposition rates in late stages 

The decomposition rates dccrease with increasing Iignin concentration 

Littcr decomposition rates decrease with increasing Iignin conccntrations (cf Fogel & Cromack 1977). The cffect 

of Iignin conccntration on litter mass-loss rates can be described as a linear relationship (e.g. Berg & Lundmark 

1987) in thc latcr decomposition stages. which for e.g. pine litter may start alrcady at ca 20% mass lass (Fig 2a). 

Berg ct al. ( 1993) investigatcd decomposition rates of Scots pinc necdle litter over a 2000-km-long climatic transect 

rauging from thc Arctic Circle in Scandinavia to northcm Gcmtany. Thcy found very different pattems for rate

regulating factors in the early stagcs of dccomposition as comparcd to latcr stagcs. The carly stage dccomposition 

ratcs (measured over thc Ist year) rangcd from about I 0. 9 % yr·1 closc to the Arctic Circle to about 43.7 % yr1 in 

northcm Germany. The dominant rate-regulating factor was climate (e.g. annual actual evapotranspiration- AET), 

and nonc ofthe substrate-quality factors was significant. 

For later stages Berg ct al. ( 1993) obscrvcd that thc slope and intcrccpt ofthisnegative relationship varicd among 

sitcs with different climates. Johansson et al. ( 1995) comparcd slopcs for the significanl relationships between Iignin 

conccntration and annual mass lass for 11 sitcs ovcr the full length of the climatic transcct. The effect of Iignin 

conccntration on littcr mass-loss rate thus varied with site and this relative cffcct was negativcly relatcd with AET 

(cfFig 3) 

The lowcst cffcct oflignin concentration on mass-loss ratcs was found ncar thc Arctic Circle (at low values for AET) 

whereas in Northem Germany and on the continent thc rate-regulating cffect of Iignin was high er (Fig 2b ). Thc 

stccpcst slopcs wcrc thus obtaincd for the southcm sites which werc warmer and wetter (highcr AET) and, thus, had 

initially highcr mass-loss rate than the more northem sites (cf. Fig. 2b). For the northern sites, the slopes werc so 

shallow that we may sec that Iignin concentration had very little cffcct. Thus, whereas the slope for sitc No 13: Fig 

2b) was -0.250, the slope was -0.023 close to thc Arctic Circle. The slopes for thc sitcs in south and centrat Swcden 

werein between (Fig. 2b). Johansson et aL ( 1995) even found a highlv significant relationship between slope and 

AET (Fig. 3), with an R2 Yaluc of0.539. 
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Figurc I A. Model for chcmical changcs and ralc-rcgulating faclors during dccomposition Modilied lrom Berg & 

Malzncr (I 997) B. As,-mplotic modcl for cslimating Iimit valucs for plant lillcr dccomposition. Limit valuc 

indicalcd by lhc dashcd linc. Rcdrawn from Berg & Ekbohm (I 99 I) 

Nitro~cn conccnlralion is critical for li~nin dccomposilion 

Ncl incrcascs in lhc ligriin Ii-action has bccn rcportcd (Berg & McCiaughcrly I '!XX). Such an incrcasc 111 sul furic-acid 

Iignin may bc duc in part lo chitin produccd bv ccrlain ingro\\n fungal spccics and lo thc formation ofhumic ircrds 



-83-

( cf Berg & Theander 1984 ). However, within a certain range of litter mass loss, thcrc docs not appcar to be any 

extensive synthesis of entirely new products. Norden & Berg ( 1989) did not find any new pcaks in thc aromatic 

resonance region when applying high resolution 13C-NMR toneedle litter samples in dccomposition stages from 0 

to 70% accumulated mass lass. 

During late stages in litter with a high N content there was also a clet~r negative relation between N concentration 

and Iignin mass-loss rate as well as betwcen N conccntration and litter mass-loss rate. The Iignin mass-loss rate was 

lowest for N -rich Iittcrs and highcst for N - poor oncs (cf Berget al. l982;Berg & Ekbohm 1991 ), and N may have 

a rate-retarding influence on the Iignin decomposition process. Berg & Ekbohm ( 1991) found a clearly significant 

and negative relationship betwecn N concentration and Iignin dccomposition by fitting a linear model including thc 

N concentration of the Iittcrs (R 2 = 0. 6 77). 
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Figure 2. Linear relationships bctwccn Iignin conccntration on decomposing Scots pine needlc littcr and annuallittcr 

mass loss. A. Available data from onc site (Jädraiis) (recalculated from McClaughcrty & Berg ( 1987) B. Avai\able 

data from five climatieally different sites (from Berget al. \993) 

Nitrogenas a rate-determining factor could be supported bY a theory including eausal re\ationships based on two 

phenomena. These. also help to explain why mass-loss rates ofthe sulfuric-acid Iignin fraction differcd among litters. 

Kcyscr et al. ( 1978) found that low-molceular N compounds repressed the formation of lignolytic enzymes in one 

fungal spccics. There now appcar to bc several species which ha,·e this kind ofrcpression (P. Andcr, pers. comm). 

lf this finding thus renects a moregenerat phcnomenon, onc could expect that thc h1gher concentrations of N in thc 

lcaves of speeics such as aldcr (Ainus), may suprcss Iignin degradation to a grcater dcgrcc than thc lowcr 

conccntrations in brown pinc nccdles. As a further ratc-rcgu\ating phcnomcnon, products 
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of Iignin degradation may react with ammonia or amino aCids to form rccalcitrant complcxcs (c.g. Nömmik & 

Yah!ras I 982). TI1e results oflaboratorv experiments indicatc thatthe concentration of ammoniurn/ammonia could 

bc rate-limiting for this kind of reaction to proceed (Axelsson & Berg I <JSX) Combining this in Ionnation mav givc 

us support to why the Iignin ofthe more N-rich littcr had lowcr mass-loss ratcs. lt is reasonable to assurne that eilher 

one or both of thcsc mcchanisms may contribute to decrease the decomposition rate of sulfuric - acid Iignin. lt mav 

be notcd that raised N concentrations both as ammonium and as total N suppress also CO, fom1ation from humus 

(cf review by Berg & Matzncr 1997;Fig 4) 

To what extent may litter decompose ? 

The concept Iimit yalues. 

When Howard & Howard (1974) and Berg & Ekbohm (1991) dcscribcd that littcr dccomposition appeared to come 

to a halt thcy cstimated Iimit values (cf Fig I) that wcrc significantly different anwng littcr species. Thcir work was 

based on the assumption that thc sum of decomposition proccsscs rcsulting in littcr mass loss should continuc to 

slow down without violent brcaks in that pattem 

Limit values versus chemical composition. Berg & Johansson ( 199X) estimated and collectcd from the Iiterature 

in all I 06 Iimit values for dccomposing foliar littcr. When regressing Iimit valucs agains I concentrations of nutricnts 

and oflignin they found thatlittcr N concenlration gave a highly significant and negative relationship (R' = 0.323;n 

= I 06;p<O. 00 I) (Fig 5). The possiblc causal relationships wcre discussed above. The fact that in this !arger data 

sei the N concentration was also significant indicates a general eiTcct ofN over a good numbcr of spccics in the types 

of ecosystems studicd, viz. boreal to Iernperale forests. 

Also Mn gave a highly significant but positive relationship (R' = 0.269;n = 83). Manganese is essential for thc 

activity of Mn peroxidase, a lignin-degrading enzymc and enhancing its production (Percz & Jcffries 1992). lt is 

also involved in thc rcgulation of other lignolytic enzymes, including laccase (Archibald & Roy 1992) and li!,'Ilin 

peroxidase (Percz & Jeffrics 1992). Thcrc was in thc prcsent data sct a !arger span in Mn and Iignin concentrations. 

Although the observed c!Tects for the sclected groups of Iittcrs werc largely similar to thosc observed by Berg ct al. 

( 1996) the bigger data set allowed a further analysis. Thus for deciduous litteras a separate group the Iimit valucs 

were related to nutrient Ievels rcsulting in that thc most significant singlc relationships were obtained with litter 

concentrations of Mn and Ca. Manganesc was significant at the p<0.05 Ievel (R' = 0.382; n = 13) and Ca was 

positively relatcd (R' = 0.455;n = 18;p<O.OI}. Using all data no effcct ofCa could be discemcd, but Ca was a 

significant factor for dcciduous littcr alonc. Calcium has bcen found to support thc growth of a whitc-rot fungal 

species (Marasmius)(Lindebcrg 1944), although the effcct was pH dependenl in his expcriments. 

Forthis group oflittcrs the relationship toNwas statistically significant (R' = 0.191 :p<0.05) but wcakcr than that 

for Mn and Ca concentrations. Lignin conccntration had a wcak negative influcnce, with significance at p<O. I. 

There was a good set of data for conifcrous Iittcrs and the group as such gavc a negative relationship bctwcen Iimit 

values and litter N concentrations (R' = 0.436;n = 86:p<O 00 I) as did Mn (R' = 0.263;n = 74). Berg & Johansson 

(199X) found enöugh studics using exclusively Scots pine litter to allow a spccial investigation of thc factors 

rcgulating the Iimit value for that littcr type. They found a highly significant and negative relationship bctwcen N 

concentrations and Iimit valucs (R' = 0.466;n = 42:p<O 00 I). A positive relationship was found for Mn. 

For Norway sprucc necdlcs a highly significant relationship was found between Iimit values and thc concentration 

of Iignin in littcr (R 2 = 0.55I:n = II :p<O.O I). Also to Ca concentration a relationship was scen. 
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Fi~o,'Ul'e 5. Linear relationship betwccn Iimit values for dccomposition and initial conccntrations ofnutricnts in foliar 

litter (fröm Berg & Johansson 199X). A. All availablc Iimit values vs_ N conccntration. B. Available Iimit values 

from Norway sprucc needle littcr vs littcr Ca conccntration. 

Atlcastthrcc factors could contributc, alonc or together, to explaining thc limit-valuc phcnomenon: (i) variations 

in nutricnt concentrations may rcsult in concenlrations of availablc nutrients that Iimit the growth or activity of 
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microbial dccomposers. thereby limiting litter decomposition for reasons such as those discussed above: (ii) eertain 

of the microorganisms rcquircd lo complete the decomposition process may not be present in a given environment: 

(iii) for one reason or another. populations of soil animals participating in the mechanical breakdown of litter rcach 

too low a Ievel. 

Other influences. Berg & Johansson ( 199X) found a clear influence of N concentralion in the upper humus layer 

on the Ievel ofthe Iimit value (R2 = 0.564;n = 46 and p<O.OOJ ). thus giving a direct connection between Iimit values 

and the humus. We cannot exclude influences of other nutrients as weiL Using "N. Berg ( 1988) found thal for one 

of the Scots pine stands. N was actually Iransported into decomposing litt er from the organic matter surface layer. 

The magnitude of such a transport may depend on the availability of the N in hnmus which can be indexed by the 

concentration oftotal N in the soil organic matter. lt would thus Iead to a higher availability ofN in the surroundings 

of decomposing litter and the active fungal mycclia. thus exerting a repressive effect. A higher concentration of N 

in the humus laycr would then Iead to a higher N Ievel in the freshly shcd locallitter and thus lo a lower Iimit value. 

The fact that this relation did not hold for spruce necdles as a group still remains tobe explained: nevertheless. it 

deserves tobe repcatcd that forthat group. N conccntrations in litter had no cffect on the Iimit value. Concentrations 

of organic N in the topsoillaycrs (A", and A" horizons) were compared (Nh,~,.l lo the Ievel of the asymplole of local 

litter. We uscd all available plots for which data werc available on Nh=u" viz. N in the A", horizon or in the A0 in 

those cases where A", and Am could not be scparatcd and obtaincd a highly significanl and negative relation between 

N, .. ~,. and the Iimit value. 

When combining N",rn~ and N with Mn, Ca and Iignin in a multiple linear regression it was possible to explain about 

62% ofthe variation in the Iimit value. A good corrclation between the climatc index AET and Iimit values can be 

explaincd by clear relationships between AET and initial concentrations of nutricnls (Berg cl al. 1995) using Scots 

pine needle litter in a transect strctching from northem Finland to south Poland. 

Are there specific rate-regulating factors for a given species? 

Berg & Johansson ( 199X) also showcd how different littcr tvpcs ma\ be grouped according to chemical composition 

(Fig 6) Thc two components N and lih'Ilin havc an Overall roJe in thc rctardation in litter decomposition ( cf Berg & 

Matmer 1997). When plotting availablc data on conccnlrations on N and Iignin for foliar litter thcv found thal thc 

littcr typcs actually forrncd distinct groups. ll may bc emphasized thal the litter spccies fom1ed thesc groups in spite 

ofthe facl thatthe sampling was madc in !arge geographical rcgions c.g. the length of Swedcn. 

Thus. Scots pinc nccdlc littcr forrncd a homogeneous group thal did not ovcrlap with the lodgcpolc pinc or Noma' 

spruce groups (Fig 6). In this comparison Scols pinc ncedlc litter was charactcrizcd as ha,·ing simultancouslv IO\\ 

conccntrations of both N and Iignin and lodgepolc pinc litt er formcd anothcr homogeneaus group. with low N and 

high Iignin concentrations. Norway spruce nccdlcs forrncd a group thal had higher N and Iignin conccnlra-tions 

comparcd with thc two pinc spccies. The birch lcaves had Iignin conccnlrations similar lo thosc of thc spruce nccdles 

cxccpl for a gcnerallv lügher N conccntration. Thc lca\CS of common becch tormcd an extreme group. with vcrv high 

conccn-tralions of both N and Iignin. Thc grouping pattcn1S thus dis-cerncd tor data collccted ovcr a I arger rcgton 

wcrc similar to thosc obtaincd for a fcw ncarhy stands 
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Figure 6. Concentrations of Iignin and N in newly shcd foliar litter of Scots pine (•), lodgepole pine (o), Norway. 

spruce (o), whitc birch ("') and common beech (e). A. All available data. B. Scots pine, lodgepole pine and Norway 

sprucc collected at nearby stands (redrawn from Berg & Johansson 199X). 

We uscd the data of Berg & Johansson ( 199X) and based on spccies we combined gro~ps of average Iimit values 

and N concentration. The avcrage Iimit valucs were related to the averageN concentrations and a highly significant 

rclation was found (R2= 0.761 :n = 8;p<O.O I) (Fig 6). Further, the average Iimit values differed significantly in most 

cases as did the averagc N conccntrations. . · . 

I f the hypothesis prescnted abo\"e holds also in natUre it would bc possible to distinguish differenccs m humus 

buildup among tree species, provided that suitable test systems are found. 
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A!lli..rill 

The decomposition rate of fresh plantlittcr may dccrease from ca 0.1% da,··' in fresh litter to 0.0000 I day·' or lower 

in more far-decomposed material. This is due to changes in its organic-matter quality as the recalcitrant chemical 

components become enriched in the material. The decrease in decomposability (substrate qualitv) is complex. 

involving bolh dircct chemical changes in lhe substrate itself and the succession in microorganisms able to compete 

for the substrate with a given chemical composition. The concept 'substrate quality' varies among litter species. 

though. 

In newlv shed litter when e.g. celluloses are decomposed. there mav be a Iack of macronutricnts. such as N. P and 

Sand the rate may be positivch• related to e.g. the conccntration ofN. With the disappearancc of celluloses. the 

concentrallon increases of the morc rccalcitrant compound Iignin and the cffects of N concentration on 

decomposition rates change completelv The degradationrate of Iignin detennines the decomposition rate of the 

wholc piccc offonner litter. now in reality soil organic matter (SOM). At this stagehigh N concentrations will have 

a rate-retarding efTcct on Iignin degradation and thus on thc litter. lt appears that this total retarding effcct of N mm 

bc ascribcd to two difTercntmcchanisms. First. low-molccular N reacts with li!,'llin remains crcating more recalcitrant 

aromatic compow1ds. and further low-molccular N mav repress thc svnthesis of lignin-degrading enr..1nes in whitc

rot fung1. 

Thc retardation oflhe dccomposition rate mav bc so strong that the decomposition of the litt er can bc estimated to 

reach a Iimit valuc for Iotalmass loss. At such a stagc thc littcr would be closc to morc stabili;cd sotl organic matter 

(SOM). Thc so far cstin~atcd Iimit valucs rangc from about 45 to I 00 •;;, decomposition indicating that betwccn 0 

<md 55 'Yo should be stabili;cd or dccomposc c"trcmcl\' slowh Wc found that N conccntration had an O\ cr-all ciTcct 

on lh1s Iimit ,-aluc in no lcss than 130 cascs mvcstigatcd. mcaning that thc highcr thc N conccnlration in thc ncw h 

shcd littcr (the lower thc C/N ratio) thc morc organic matter was lcrt. Thc rclation could bc dcscribcd b' a high!\' 

signilicant and negative linear rclation. Othcr nutricnts wcrc corrclatcd too. to thc lim1t ,·aluc. Thus Mn and Ca had 

a generalh· opposite ciTcct to N and high conccntrations wcrc corrclatcd to further dccomposition in all stud1cs 

irwcstignlcd. 

Thc hmit-valuc conccpt maY mcan that at highcr imtial N conccntrations thc stagc with eilher stabtlllcd SOM 
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Sustainable land use - long-term RSOM behaviour as observed in long-term field ex
periments 

von 

KÖRSCHENS,M. 

Abstract 

The problern of sustainable land use mainly concems the question of the optimal SOM content in the soil. 
Despile intensive "humus research" in the last few decades the question on the optimal SOM content is still 
unscttlcd. 
To solve these open questions mainly two directions were pursucd in the past. On the one hand intensive 
humus research (humus chemistry) was practiced to elucidate the chemical structures of SOM by developing 
fractionation methods. On the othcr hand cmpirical approaches were followed to quantify SOM by evaluating 
ficld and model experiments as weil as by the simulation of different compartmcnts of SOM. 
The analysis and evaluation of thc results of many national and international long-term field experiments Ieads 
to the following conclusions: 

I. In order to quantify the optimum Co,. content only the mineralizable carbon or nitrogen can be used. 
2. As a criterion for the inert C or N contcnt a plot is used which has stayed unfertilized over decades. 
3. The differcnce of Co,s betwecn the nil plot and the variant with the highest organic or minerat fcrtilization 

was 0.33% in the average of24 experimcnts with differences ranging from 0.14 to 0.66% C",. 
4. From these results it can be concluded that on Centrat European conditions, the optimum content of 

mineralizablc Cis between 0.2 and 0.6% and that ofN between 0.02 and 0.06 %. 
S. Hot water extraetable C (Chw,) has proved to bc an appropriate critcrion for the calculation of the 

deeomposabiC C and thus for the N release from soil. 
6. Exceeding the optimum values significantly docs not result in any yield advantagcs and Ieads to 

unfavourablc C balances, an insu fficient use of the C02 rcduction potential as weil as increasing N losses. 
7. The idca of arablc soil being used as a C sink by C accumulation is p~aetically irrelevant. 

I. I ntroduction 
Sustainablc land use requires the maintenance and improvement of soil fertility as weil as avoiding 
environmental pollution. This problem mainly conccms the question of the optimal SOM content. 
Despile intensive humus research in thc last fcw dccadcs this qucstion is still not scttled. In most investigations 
the total carbon contcnt is takcn into account. which may Iead to incorrcct conclusions, because the 
mineralizablc part of carbon is important as weil. This portion can, for examplc, amount in a sandy soil 
roughly SO %. and in a loamy soil only 25 % of thc total carbon content. To solve this question. long-tcnn 
e.'<periments arc nccessary which, whcncvcr possiblc. havc rcachcd a steady statc. 
The definition and dctcnnination of soil organic matter (SOM) is still not clcar as weil (comparc Körschens ct 
al. 1997) According to Müller ( 1980) SOM is dcfined as 'the living and dead organic matter, which is 
integrated in soil, where the first represents the edaphone (autochthonous microorganisms) and the 
latter the humus'. 

Prof Dr. habil. Martin Körschens. Ccntre for Environmcntal Research Leipzig-Halle Ltd .. Dcpartmcnt of Soil 
Sciences. Hallesche Str. 44. D-06246 Bad Lauchstädt. Germany. phonc: ++49(34635)73 125 
fax:++49(3463S)73 2XX c1mil mkocrsch(ii)hdf.ufz de 
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A direct analytical characterisation of SOM is practically not possible, with exception of clay- and carbonate
free soils (Kuntze et al., 1988). It is comn1on to calculate SOM from the analyzed content of organic carbon 
by multiplication with the factor I. 724 (Kononova, 1958) and 2 respectively (Blume, 1990). According to 
Kuntze et al. (1988), Rasmussen and Collins (1991), Riek (1995) the conversion factor lies betwcen 1.4 and 
3.3. Because oftbis uncertainity it is more precise to work with the di~ectly analzyed content ofCo'll· 
The carbon and nitrogen cycles in the soil!plant system are also not fully elucidated and quantified. They, 
however, are of particular and crucial importance, because: 
• both elements are essential for soil functions, but the ranges of favourable and harmful effccts are very 

narrow 
• both cycles depend strongly on external influences and are, therefore, difficult to control, 
• they are subject to a strong site and especially weather dependent variability impeding their quantification. 
• the diversity and stability oftheir chemical structures are insufficiently known. 
To solve these open questions mainly two directions were pursued in the past. On the one hand intensive 
humus research (humus chemistry) was practiced to elucidate the chemical structures of SOM by developing 
fractionation methods (Tjurin, 1951, Kononova, 1958, Kögel-Knabner and Guggenberger, 1995). On the other 
hand empirical approaches were followed to quantify SOM by evaluating field and model experiments as weil 
as by the simulation of different compartments of SOM. On this basis Ihreshold values wcre derived 
(Heinonen, 1974; Franko, 1997; Körschens et al., 1986). Between the results of both approaches there is still a 
big distance. 
Up to now the evaluation of ficld experimental data does not offer sufficient clarity in the cause effect 
relations. Nevertheless the results allow to derive useful conclusions for a sustainable soil management. In the 
following we will use long-tcrm experimental data to contribute to the solution of these pending questions. 
Results about 
• the dynamics of carbon and nitrogen in soil 
• the influence of SOM on crop yield 
• the interactions between soil and adjacent ecosystems (water, atmosphere) 
• the C and N outpul on basis of balances 
will be presented. 

2. Material and Methods 
Investigations to the subject of this paper require long-term experiments with a correspondingly intensive data 
collection over many years, better decades. In particular the parameters 'organic carbon' and 'nitrogen' in soil, 
but also crop yield show high spatial and temporal variability. Significant resultS can, consequently, only be 
achieved with an appropriate number of replications in space and time. 
The majority of investigations presented in this paper were done at the site Bad Lauchstädt. It is a Loess 
Tschernozem (Haplic Chernozem) with 21 % clay, 110 m above sea Ievel, 484 mm annual precipitation 
(average 1896-1995) and 8. 7 °C mean annual temperature (average 1896-1995). 
The 'Static Fertilization Experiment Bad Lauchstädt', initiated in 1902, represents the most important data 
basis. 
From 1902 to 1977 differences in the Co"' content had been observed amounting to 0.66 %, the flow 
equilibrium had been reached on all treatments (Fig. I). 

TI1is considerable differentiation was used to build a three-factor experiment with the lest factors: 
organic fertilization (2 Ievels: "nil" and "30 tlhectare FYM every 2"• year) 

- Co"' content (6 Ievels: 1.6 to 2.3 %) 
- mineral N fertilization (5 Ievels: 0; 42.5; 85; 127.5; 170 kg N/hectare annually in the 

average ofthe crops: sugar beet, spring badey, potato, winter wheat). 
Additional one model experiment was included. 
The soil is tested annually on all plots. Co"' is dctcrmined by means of dry combustion according to 
STRÖHLEIN, N is determined according to KJELDAHL. 
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Fig. 1 : Organic carbon and nitrogen content in the main treatments of the Static 
Fertilization Experiment Bad Lauchslädt -average of main serie and all crops 1989 
- 1992 

3. Results and Discussion 
3.1 The differentiation of the soi1 organic matter (SOM) according to its abi1ity of mineralization 

The SOM is closcly corrclated with almost all physical, chemical and biological soil properties. There is very 
little room for potential and at the sametime uscful changes since only the mineralizablc carbon contcnt can be 
taken into consideration. For mineral soil under the usual management conditions this content is between 0.2 
and 0.6 % C (Körschcns, 1997) which has been dcrived from numerous Iang-term ficld experiments as the 
difference bctween thc Iang-term non fertilized and the highcst organic and mincrally fertilizcd variant, 
rcspcctivcly. Thus. thc diffcrcnce between the soils which arc vcry weil provided with organic substance and 
thosc which arc very poorly provided is only up to 0.6 %. This diffcrcntiation is indcpendent of the total 
carbon contcnt, which consists of thc mineralizable and the quasi inert part, i.e. in the sense of not being 
involved in dccomposition processcs. (Thc tem1 "inert'' carbon is used in thc following for that part of carbon, 
which rcmains in soil ovcr many decadcs even undcr bare fallow and without any fertilization). TI1c latter is 
hardly contributing to the mineralization processcs and is dcpcndent an the local conditions, first of all an the 
soil tcxturc, but also on thc maisture contcnt and thc tempcraturc. Thc inert C content (C;) of a black earth 
with 21 % clay in the Ccntral German arid rcgion. for cxample, is about 1.5 %. 
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Fig. 2: Relations between clay-,carbon and nitrogen content (linear regression) in 
Nil plots of different Iang-term trials 
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Fig. 2. shows the linear regression between the clay content and the Co,. content or the N, content of the nil 
plots of 13 European long-terrn field experiments, Fig. 3 the linear regression between the clay content and the 
inert carbon and the decomposable carbon of 21 selected long-terrn experiments. The Co,. content of the nil 
plots is regarded as a criterion for the inert C content. 
Under field conditions this cannot be further reduced even under extreme conditions i. e. bare fallow. For 
agricultural use the optimum C content of this Tschernozem is at approx. 2 %. Under the conditions of the 
light sandy soils of Brandenburg, near Berlin, with only 3 % of clay, the inert C content at otherwise equal 
conditions is about 0.3 %; a total content ofbetween 0.7 and 0.8% has tobe regarded as the optimum and can 
practically not be surpassed with justifia.ble amounts of organic fertilizer. This means, black earth with a C 
content of 1.5 % can be considered as totally impoverished, whereas sandy soil with 0.8 %will be considered 
as very weil supplied. The result oftbis is, that without the knowledge ofthe local conditions, especially ofthe 
soil texture, the total content of carbon does not allow any assessment ofthe soil's state ofsupply. 
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Fig. 3: Linearregression between Corg content of nil plots (as a criterion for inert 
C), the plots with FYM+NPK and the clay content in 21 long-term field experiments 

Fig. 4 shows the carbon contents of the unfcrtilized variant and of the manure + NPK fertilized variant of 
some sclectcd experimcnts. lt becomes evident that the diffcrcnces betwecn the locations are causcd by the 
inert C portions strongly differentiated in dependcnce on the clay content. 
The Cm;o content also increases with clay content. Differcnces are considerably smaller and depcndent on the 
amount of farmyard manure and mineral fertilizcr added. The mineralization intensity declines with increasing 
clay content. The humification on soils rieb in clay is thus approximately twice as high as on sandy soils. 

Using an average of 24 long-term ficld experimcnts (Körschcns, 1997) the diffcrence bctwccn the control (zero 
input) and the treatment with thc highest organic and mincral fcrtilization (applying justifiable amounts of 
fertilizcr) was only 0.33% (range 0.14-0.66 %). 
The N contcnts of the long-term ficld cxpcrimcnts show similar rclationships (Fig. 5). 
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Fig. 4: Content of inert carbon (nil plot) and decomposable C (difference between 
"nil" and highest fertilization) in selected lang- term experiments 
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Fig. 5: Content of inert N (nil plot) and decomposable N (difference between "nil" 
and highest fertilizatiion) in selected Iang-term experiments 

Thc N releasc from the soil pool is mainly dctermined by the soils state of supply with SOM and the 
mineralization conditions. This is illustratcd by Fig. 6 and 7. Fig. 6 shows the N uptake ofthe treatment ofthe 
Static Fertilization Experiment Bad Lauchstädt, which has rcmained unfertilized since 1902 and has a Co,. 
contcnt of approx. 1.6 %. On averagc, 52 kg Nlhectare are taken up annually. Since the soil has reached 
cquilibrium, this N uptakc has to bc considcrcd as input from the atmosphere. This amount corresponds 
exactly to dircct measuremcnts of the atmospheric N input at this location (Mehlert, 1996, Russow et al., 
1995) 
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Fig. 7 shows the N uptake of an unfertilized treatment within a 14 year field experiment started in 1984. On 
average, 167 kg N/hectare are taken up annually. This amount corresponds approximately to the uptake at 
normal yield Ievel. The Iang-term rcsults of the Static Fertilization Experiment as weil as the experience 
gathered at this location during the last decades show, that 2.0 to 2.1 % Co,. in the soil, 0.5 % of which is 
mineralizable, can be regarded as the optimum on this location. For a crop rotation of sugar beet, spring 
barley, potato and winter wheat this optimumwill be reached by applying 10 t of FYM annually + mineral 
fertilization. The results of different Iang-term experiments, especially the extended part of the Static 
Experiment has clearly shown,' that the maximum yield will be reached at 2.0 % Co,. in coinbination with 
optimal mineral fertilization. 
Higher applications and the resulting higher C contents in the soil inevitably Iead to harmful N Iosses and 
unfavourable C balances (Körschens, 1997). 
An annual application rate of I 0 t of FYM per hectare has also been reported as the optimum for the location 
ofThyrow by Lettau and Ellmer (1997). 
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Fig. 6: N uptake without fertilization in the nil plot in the Static Experiment Bad 
Lauchslädt 

1996 

N rclcase depends on the soil's contcnt of mineralizable C (Cm) and the intensity of mineralization, which is 
I Y, - 2 times higher on sandy soils than on loamy soils .. Thus, at the same an1ount of fertilization, sandy soils 
have a lower Cm content and, because of their lower clay cmitcnt, also less C;. 
A "normally" provided soil mineralizes approx. 80 kg of N/hectare on the average of the years. Additionally, 
an annual N input from thc atmosphere of approx. 50 kg/hectare has to bc ealculated. 
Dcpendcnt on the wcather conditions of the year. thc soil's content of mineralizable organic matter and the kind 
of crop cultivated, the annually released N ean differ very much under otherwise equal conditions. 

Fig. 8 shows thc N uptakc (without fcrtilization) in the course of 18 ycars dcpcndent on the C;"8 content. The 
averagc differencc in the uptake between both C Ievels amounts to 40 kglhectare annually. It is elearly 
rceognizable that there is a decrease in thc diffcrences in thc N uptake betwecn the two C Ievels with ongoing 
impovcrishment ofthc high C Ievel. During the first two rotations (1978 to 1985) the difference amounts to 54 
kg/hectarc pcr ycar, du ring thc last two rotations ( 1988 to 1995) it comes up to only 30 kglhectare annually. 
Thc amount ofthe N uptakc ofthe nil plot corrcsponds to the N uptakc as'it is shown in Fig. 6. Thc variations 
bctwcen thc ycars comc up to 300 % on thc same C Ievel. From thesc results follows an ccologically 
dctcrmincd uppcr Iimit of thc C content. sincc thc mincralizcd N amounts can only to a certain Iimit be takcn 
up by thc plants arid, cspccially in thc season without vegctation: nitrogcn gets lost in gaseaus form or by 
lcaching. As regards quality. amount and time of application mineral fcrtilization can be carefully mcasurcd 
out and is thus significantly bcttcr madc usc of by the plants. 
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average 1984- 1997 = 167 kglha 
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Fig. 7: N uptake without fertilization in a Ieng - term experiment on black earth in 
Bad Lauchslädt (carried out 1984) in the period 1984- 1997 
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Fig. 8: N-uptake depending on soil organic carbon content- Static Experiment Bad 
Lauchslädt alter extension of experimental question 

3.3 Determination of the decomposable carbon (C.") 
At present there is still an urgent scientific demand for defining the optimum SOM contents for various sites 
and managemcnt systcms. 
A simple and rcliable method for an approximative detcrmination of C"" is thc hot water cxtraction (Schutz, 
1997), by which the readily mineralizablc portion of SOM is separated. As watcr is uscd as solvent this 
fractionation ncarly corresponds to natural eonditions (Körschcns et al., 1990; Schutz, 1990) and providcs 
rcalistic results. Earlier Bcck (19R4) and lnsam & Domsch (198R) alrcady had shown, that changes in the 
supply of organic matter to soils arevisible at first in thc easiest mincralizablc fraction. 
Thc hot water cxtractable fraction is not a weil defincd fraction of the SOM. It contains parts of thc soil 
microbial biomass, simple organic compounds and compounds which are hydrolyzablc or depolymcrizablc 
undcr the givcn cxtraction conditions by watcr (Schutz, 1997). Thus C,w, can be considcred as part of the 
activc SOM (Franko, 1997). 



-100-

The close relation of the hot water extractable fraction (Chwo) with the microbial biomass is obvious due to the 
highly significant correlation bctween Chwo and soil respiration with r2 =0.97 {n=I5) and with the nilrate 
release du ring incubation (r2 =0. 91, n= 15) respectively (Schulz, 1990). 

3.4 N balances 
In Fig. 9 the N balances of selected treatments of the Static Fertilization Experiment Bad Lauchslädt are 
presented. In this case it can be assumed that the experiment has reached the equilibrium and, thus, the input 
can be compared to the output. 
Mineral fertilizer has proved to have the lowest losses. An optimum management ofN fertilization provided, a 
great amount of the atmogenic N input can be used for plant production under the given local conditions. 
Similar conclusions have been drawn from the results of numerous long-term experiments (Klir et al., 1995; 
Körschens, 1997; Schnicder, 1990; Weigel et al., 1996 ). · 
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Fig. 9: N balances of selected treatments of the Static Fertilization Experiment Bad 
Lauchslädt 1968 - 1994 · 

3.5 Carbon balances 
For the ecological assessment of a farming system carbon is often ignored. However, it is playing a significant 
role conceming the soil plant atmosphere cycle. After all, only the plant is able to bind carbon from the 
atmosphere by photosynthesis. Thus, every increase in SOM that is not followed by an appropriate increase in 
plant production, Ieads to unfavourable C balances. (example Fig. I O) 
Comparing three variants given in Fig. I 0, the exclusive mineral fertilization shows the highest C increase with 
4.5 tlhectare annually. Because of the lower yields, the manure variant shows the most unfavourable results, 
and also the results of the combined fertilization remain weil below the mineral fertilization. (For mineral 
fertilization a C input of 1.5 kg per I kg N has been used.) 
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Fig. 10: C balances of selected treatments of the Static Fertilization Experiment 
Bad Lauchstädt, 1968 - 1994 

3.6 Carbon and nitrogen dynamics 
Fig. 11 shows thc dynamics of carbon content without fertilization since 1978. The dircction of the changes in 
thc C". content dcpends on starting Ievel. 
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Fig. 11: Dynamics of carbon content in the Static Fertilization Experiment Bad 
Lauchslädtafter ex1ension of experimental question in 1978 (crop rotation: potato, 
w.-wheat, sugar beet, spring barley) - since 1978 without fertilization 

On thc high supply Ievel, i. e. farmyard manure + NPK fertilization from 1902 to 1977, a significant decrease 
in thc C and N content has bcen observed in the period from 1978 to 1996 reaching up to approx. 40 kg 
N/ha.a. Thus corresponds very well to the difference in the N uptake which comes up to 37 kglha.a. 
Fig.l2 shows thc changes in the Co,. and N, contcnts as much as their are significants for both characteristics. 
It bccomcs apparent, that only with extreme changes of fcrtilization, i. c. from "organic mineral" to "nil" or 
vicc vcrsa, significant changes occur after 18 ycars of experiment. Changes are not yet terminated. 
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Fig. 12: Garbon and nitrogen dynamics depending on initiallevel and fertilization in the 
Static Experiment Bad Lauchslädt after extension of experimental question (crop rotation: 
potato, w. wheat, sugar beet, spring barley) 

Fig. 13 shows results of an model experimcnt on the same site. lt was initiated 1956 by Ansorge ( 1966) 
because the plots were highly ditferentiated in thcir initial carbon content (small plot experiment). During the 
40 years without any fertilizer Co,. in the zero treatment sincc 1902 dccreased only slightly and secms to rcach 
with 1.5 % C0 ,g its final value and a new equilibrium indicating the inert Co,. content of this site. Adequately 
higher are the decreases starting from the highcr initial C contents. 
Analogous results were found in a long-term experiment in Ultuna (Sweden), where after 30 ycars a final 
value of 1.04 %Co,. was practically reached in the unfertilized bare fallow (Kirchmann et al., 1994). 
In a light sandy soil at Thyrow (Germany) thc C contcnt of the unfcrtilized plot, bcing comparable to a bare 
fallow because thcrc was no plant growth anymore, was stagnating aftcr 50 years at 0.34 % Co,. (Schnieder, 
1990). 
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Fig. 13: Changas of Corg content depending on initial Ievei under bare fallow in a model 
experiment on Loess Tschernosem without fertilization since 1956 
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3. 7. Guideline values for the SOM content of soils 
On the basis of rcsults from numerous long-term cxperiments. from evaluations of about 12000 soil analyses 
from farmers ficlds (Körsehens. 1980a+b) as weil as from various Iabaratory and field experiments about a 
meliorative value of organie fertilzers (Körschens et al.. 1986). guideline values for the SOM eontent of loarny 
and sandy soils without ground watcr influenee werc derived (Fig. 14). These values increasc from I - 1.5 % 
SOM in sandy soils to 3.5 - 4.4 % SOM in clay soils duc to the proportion of C;"'" inercasing with clay 
contcnt. The ranges for thc optimal SOM eontent arc relativ small, where the lowcr Iimit is at a eontent of 0.5 
% of deeomposable SOM. 
The differenee between lower and upper Iimit of thc rceommendcd ranges arnounts as weil 0.5 % 
dceomposable SOM, so that with I % the highest recommcndable supply is reaehed, which eorresponds 35 to 
45 t!ha deeomposable SOM in the plough layer. (Fig. 14) 
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Fig. 14: Guideline ranges for the SOM content of sandy and loamy soils 
without groundwater influence (% SOM in ploughing layer) 
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SOM is playing a deeisivc role in the eeologieal asscssment of farming systems. In the interest of a sustainable 
devclopment there has to bc the demand for high and inercasing yields an the one hand and the avoidance of 
cnvironmental pollution on the other hand. Therefore, yicld quantity and yicld development are just as mueh 
eriteria for an eeological and sustainable land use as are nutrient efficieney and C increasc. In practice, an 
experimental proof is only possible by long-term ficld experiments which, in the state of a flow equilibrium, 
permit the caleulation of N and C balances without eonsidcring soil changes. These changes run very slowly 
and are, therefore, very difficult to quantify. 
For assessing the soil's statc of supply with organic matter only the mineralizablc portion is of any interest. 
Carbon and nitrogen have a very narrow optimum in the soil which is between 0.2 and 0.6 % of C under the 
usual eonditions for agrieultural production. Below this optimum soil productivity, yield and C02 binding by 
the plant biomass are insufficient. If the SOM contents are too high, environmental impact by N Iosses and 
unfavourablc C balances are the inevitable consequenee. 
Farming systcms without mineral fertilization will always Iead to an inadcquatc realization of the yield and, 
consequcntly, the C02 reduction potential. Thc necessary amounts of N, whieh have to bc provided within 
rclatively short time in order to gct high yiclds, can only bc cnsurcd by weil directcd mineral fcrtilization. Sincc 
minerat N fcrtilization has bccn intcnsivcly studicd du ring thc last decades, the conscqucnt consideration of thc 
prcscnt statc of knowlcdgc will not only Iead to higher yiclds but will also result in morc favourablc N and C 
balanees. The N input from the atmospherc has signifieantly increased during thc last years and has to be 
considered with approx. 50 kglhectare annually in order to achieve an appropriate fertilization. 
For the ecologieal development of managing systems the upper Iimits of the soil's supply with organie matter 
as weil as the Iimits of thc applieation of minerat fcrtilizcrs have to be taken into considcration. Thc 
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environmental impacts, which have undoubtedly occurred in the past, are not the result of mineral fertilizer, 
but the consequence of its inappropriate application. 
The analysis and evaluation of the results of many national and international long-term field experiments in 
combination with specific research on the C and N dynamics in the soil in field and model experiments in the 
location of Bad Lauchslädt Ieads to the following conclusions: 
I. In order to quantify the optimum C""' content only the mineralizable carbon or nitrogen can be used, since 

only these constituents are part of the mineralization process and can be influenced by cultivation 
measures. The inert C or N portion is strongly correlated with clay content. This part depends on the local 
conditions and is, to a great extent, not to be influenced. 

2 .. As a criterion for the inert C or N content a plot is used which has stayed unfertilized over the decades. For 
sandy and loamy soils distant from ground water this content can also be calculated by multiplying the clay 
content with the factor 0.07. 

3. The difference of Co"' between the nil plot and the variant with the highest organic or mineral fertilization 
was 0.33% in the average of24 experiments.with differences ranging from 0.14 to 0.66% Co"'· 

4. From these results it can be concluded that on Central European conditions, i. e. with mean annual 
temperatures of between 6 °C and I 0 °C and an annual precipitation of 450 to 800 mm, the optimum 
content ofmineralizable Cis between 0.2 and 0.6% and that ofN between 0.02 and 0.06 %. 

5. Hot water extractable C (Chwo) has proved to be an appropriate criterion for the calculation of the 
decomposable C and thus for the N release from soil. 

6-. Exceeding the optimum values significantly does not result in any yield advantages and Ieads to 
unfavourable C balances, an insufficient use ofthe C02 reduction potential as weil as increasing N losses. 

7. The idea of arable soil being used as a C sink by C accumulation is practically irrelevant. 
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Modelling the accumulation of organic matter in soil in relation to physical 

protection 

von 

WHITMORE,A.P., HASSINK,J. 

Abstract 

Current computer simulation models do not treat the physical protection of organic matter in soil 
mechanistical!y. A model is presented that describes physical protection explicitly as a function of the 
capacity of c!ay particles and aggregates to hold organic matter. The net rate of decomposition of organic 
matter depends not simply on soil texture, but on the degree to which the proteelive capacity of the soi! is 
already occupied. The rate at which organic matter becomes protected depends on both the amount of free 
organic matter and the degree to which the proteelive capacity is filled. The rate at which organic matter is 
released from protection depends only on the amount of protected organic matter. 

The model closely fol!owed the build-up and decline of organic matter in I 0 soils to which grass residues were 
added each year for a period of 10 years and then left without addition for a further 10 years. The capacity of 
soil to protect organic matter was found tobe positive!y and weil related with the clay content of the soil. 

Introduction 

The rate of decomposition of organic materia!s in soil is generally thought to be reduced by the presence of 
clay. Clay and organic matter interact in soil to form complexes and microaggregates which render organic 
substances less susceptible to biodegradation (Jenkinson, 1977; Ladd et al., 1981, 1985; Tisdall and Oades, 
1982; Amato and Ladd, 1992). As a result of this stabilizing effect, fine-textured soi!s usually contain more 
organic matter than coarse-textured soils that have received the same input of organic material during a long 
period (Kortleven, 1963; Jenkinson, 1988). 

Although Amato and Ladd (1992) found a very good relationship with the retention of 14C substratein soil 
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and clay content, in contrast, Gregorich et al., (1991) found no convincing relationship between clay content 
of soil and retention of added 14C. These soils differed in the range of clay contents that they tested 
Campare a mean clay content of 272 g kg"

1 
soil and range of 193 g kg·' in the soils of Gregorich et. al. 

(1991) with a mean clay content of 256 and range of 710 g kg" 1 in the soils of Amato and Ladd (1992). 
Much of the difference in retention of added C can be attributed to this difference in range tested. Hassink 
and Whitmore (1997) further suggested that it is more instructive, however, to consider the mechanism 
lying behind the ability of clay to retartl decomposition. They showed that soils may have a maximum 
capacity, X, that can protect organic matter (C) and that it is the unoccupied fraction (1-C/X) that 
determines the rate at which fresh organic matter may become protected (retained in soil). Accordingly the 
interesting parameter in the two studies introduced above is not the clay content per se but e=CIX. 

In many computer models describing the tumover of carbon and nilragen in soil, physical protection of organic 
matter has been treated empirically, whether explicitly or implicitly (Van Veen and Paul, 1981; Van Veen et 
al., 1985; Parton et al., 1987; Jenkinson, 1990; Verbeme et al., 1990). In these models it has been proposed that 
(i) clay soils have a greater capacity to preserve or protect microbial biomass and provide an environment for 
closer interaction between microorganisms and the products of decay which results in a !arger proportion of 
carbon and nilragen from decomposing microbial biomass becoming protected physically (Van Veen et al., 
1985; Verbeme et al., 1990), or (ii) clay soils promote a higher efficiency of use of metabolic products by the 
soil biota (V an Veen et al., 1985; Parton et al., 1987; Jenkinson, 1990). 

Considerable published evidence indicates that one of the principal factors responsible for enhanced retention 
of organic matter in soils is its ability to associate with clay particles (Allison et al., 1949; Theng, 1979; Martin 
and Haider, 1986; Hassink, 1995). The binding of organics to clay surfaces has been described by adsorption
desorption kinetics (Burchill et al., 1981 ). Equilibrium adsorption is attained when the rate of adsorption 
equals the rate of desorption. The equilibrium adsorption of organics to clays can be described by isotherms. 
McLaren and Peterson (1965) give equations to describe the adsorption and desorption of organic molecules 
by clay which depend on both the fraction of the free space on the surface of the clay and the fraction of the 
organic polymer bonded. 

The aim of this paper is to test whether the Iang-term dynamics of soil organic matter can be calculated with a 
simple simulation mactel that is based on the assumptions that: i) the preservation of applied C is controlled by 
the degree of saturation ofthe clay and silt size fractions with soil organic matter (instead of soil texture per se) 
and ii) that the protection of soil organic matter can be described kinetically in the same way as adsorption and 
desorption. 

Materials and methods 

lncubation experiment 

In March 1966 soil from the top 20 cm of nine arable fields and one grassland field (Burum, see Table I) was 
taken, roots and stubble removed and sieved through a 0.008 m mesh screen (de Haan, 1977). Four plastic 
containers were filled with approximately 6 I of each soil. The containers were placed outdoors under a roof 
during the initial four years. Subsequently they were kept in a greenhause at ambient temperature. In two 
replicates of the containers of each soil, 100 g of milled ryegrass was mixed carefully through the samples each 
spring (starting in 1966). After 10 years (from 1976 on) the application of ryegrass was stopped but the soils 
continued to be mixed each spring, and the containers were incubated for I 0 more years. The samples in the 
two other containers of each soil were also mixed annually, but received no ryegrass during the whole period. 
The soils were kept bare du ring the entire incubation and the maisture content of the soils was kept between 50 
and 70% of the maximum water holding capacity by watering regularly with distilled water. During the first I 2 
months approximately 10 I of water was added in total. As the containers were not drained, concentrations of 
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mineral N in the soils increased, especially in the treatment to which grass was added. This was mostly nitrate; 
ammonium concentrations remained much less than nitrate in all pots, but the total mineral N was in 
reasonable agreement with the N added (de Haan, 1977). Wehave assumed that the accumulation of nitrate in 
the soils did not affect the rates of organic matter decomposition. 

Each year, before the addition of ryegrass. but after mixing, soil samples were taken and analyzed for their 
organic C content. Organic C is defined here as dichromate-oxidizable C according to Kurmies (Mebius, 
1960). Some characteristics of the soils are given in Table 1. Mineral N (ammonium and nitrate) was measured 
colorimetrically in 1976 after extraction with IM KCl solution for I hour using a soil:water ratio of 1:2.5 
(Table 1). The pH (KCl) of all soils was determined in 1966 and 1976; the pH of the soils receiving grass is 
given in Table 1 but the pH of soils without addition differed little from the starting value after 10 years (data 
not shown). The soils Johannes Kerkhovenpolder 1-5 (Table 1) were derived from a polder in the north-eastem 
part of the Netherlands that was reclaimed from the sea approximately 150 years ago. Interestingly their pedo
genesis is almost identical, with a gradual increase in clay content accruing across the polder; since 
reclamation these arable soils have had a very similar land-use history and, of course, have developed under a 
similar climate. The other soils are located in different parts of the Netherlands and their history is less weil 
known. At Meppen and Heemskerk, the C:N ratio of the soil organic matter was considerably higher than 10. 
These sandy soils and others in the region contain charcoal, probably as a result of burning during the past 
(Hassink, 1994). For the calculations, the carbon over and above that needed to obtain a C:N in soil of 10 was 
disregarded. 

Description ofthe model 

Although we have Iaken ideas from the kinetics of adsorption and desorption in order to derive this model, the 
description should be quite general to all mechanisms of physical or physico-chemical protection. Chemical 
protection, that is the resistance of organic matter to attack purely as a result of its chemical properties, will not 
be treated here because it is largely independent of the physical characteristics of soil. Nor has any 
consideration been given to thc fact that physically protected organic matter may also be chemically resistant 
to attack. We will present the arguments in general terms. 

Suppose the soil has a fixed capacity, X, to protect organic matter physically in soil. This could be through 
physico-chemical adsorption on surfaces of clay particles but does not have to be so. If e is the fraction of this 
capacity currently holding organic matter, assumed to be uniforrnly distributed over the capacity X, the rate at 
which free organic matter becomes protected is proportional to both the concentration of free organic matter in 
soil and to the fraction of the capacity (space or volume) available (McLaren and Peterson, 1965; Burchili et 
al., 1981). Then the rate at which free organic matter becomes protected is equal to: 

K.,(/-8)NoM 

where NoM is the concentration of non-protected organic matter and K., the rate constant of protection 
(adsorption). The release of physically protected organic ·matter, PrJM, is treated differently, however. If there 
are no interactions between adjacent protected organic matter molecules, for example through repulsion or H
bonding, the rate of desorption is dependent on the extent to which the protective capacity, X, is occupied 
(McLaren and Peterson, 1965; Burchili et al., 1981 ). The rate of desorption is given by: 

K" PoM 2 

where K" is the rate constant for desorption (release of protected organic matter). The rate of loss (ignoring for 
the time being any input from the microbial biomass) of NaM is then described by: 



Table I. Characteristics of the soils used at the start of the long-tenn stud~ and after I 0 ~ears. 

Granular composition pHKCI c N mineral N in 1976 
Soil (g Particles kg" 1 soil) (g kg-') (g kg·') (mg N kg·' soil) 

<211m <20 11m <50 !lill 1966 1976t -Grass +Grass 

I Joh. Kerkhovenpolder I 99 140 384 7.2 6.6 12.1 1.2 298 1833 

2 Joh. Kerkhovenpolder 2 112 159 421 7.3 6.6 14.6 1.4 392 2554 

3 Joh. Kerkhovenpolder 3 203 294 772 7.3 7.0 15.7 1.5 411 2325 

4 Joh. Kerkhovenpolder 4 254 375• 837 7.2 7.2 19.7 2.0 468 1504 

5 Joh. Kerkhovenpolder 5 444 649 951 7.1 7.1 23.1 2.1 502 2467 0 
I 

6 Noord Oost Polder 33 43 695 7.3 6.3 7.7 0.9 165 2870 

7 Tzummarum 15!! 258 710 7.1 4.5 9.7 1.1 305 1909 

8 Heemskerk 23 40 94 6.8 4.4 10.0 0.6 213 1784 

9 Burum 271 399 741 4.4 4.4 26.0 2.8 792 1596 

10 Meppen n.d.:f: n.d. n.d. 5.4 4.4 30.3 1.8 323 1335 

t Measurements of pH in 1976 made on soil that had received an annual addition of grass, 1976 pH in soils without grass were similar to 1966 values. 
:f: not detennined; mass of particles less than 16 11m was 50 g kg·' 
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_ d N "" = K" r 1 _ e J N oM + K N N aM 
dt 

where K,v is the firstorderrate constant describing the decomposition of NoM· This has solution: 

N OM! = N OMoe-{ K,,(f-fJ J+Ks)r 

3 

4 

where NoMr is the amount of non-protected organic matter present in soil after time t and NoMo the amount 
present initially at time zero. Although these ideas derive from the treatment of the desorption and adsorption 
of energetic molecules (i.e. gases, e.g. Moore, 1962), expression (I) differs in relating the rate of protection not 
to the available capacity (I-eX), but to (1-8) a!one. This expresses the concept that !arge insoluble organic 
molecules do not move as freely over the adsorbing surface as smal! energetic gas molecules and that a 
stationary organic matter molecule sees only a part of the total capacity X. It remains true. however, that the 
rate of change of e with time is faster in soils with small X so that in these soils e tends to I more quickly than 
in a soil with !arger X. 

Note that although the above description follows the kinetics of adsorption and desorption process, we arenot 
proposing that this is exclusively the mechanism by which organic matter is protected. Simpleexpressions of 
the rates of adsorption and desorption underpin the derivation of the Langmuir isotherm of surface adsorption. 
The capacity as we envisage it here may, however, be three-dimensional, rather than \wo-dimensional, 
comprising smal! spaces between partic!es or microaggregates. Nonetheless we assume a maximum capacity 
which can not be exceeded. 

The modelwas programmed within MOTOR (cf. Whitmore, 1997) and coupled to the FSEOPT system (Stol et 
al., 1992) which seeks the least residual sum of the squares of the difference between measurements and 
simulations using the downhil! simplex approach (Press et al., 1986). The best values of the parameters E 
(efficiency), KR (rate of decomposition of residues), KB (rate of decomposition of microbial biomass), K,v (rate 
of decomposition of NoM), K" (rate of adsorption) and K" (rate of desorption) were sought; these were the same 
for all ten data-sets, but X varied from soil to soil. Initial values of the non-protected organic matter pools were 
set at 25% of the total organic matter in soil because initial simulations suggested that this pool would be at 
about this Ievel with regular annual inputs of organic matter. Long-term monthly weather data from the nearby 
weather station at Eelde airport were used to run the model for the first four years. During later years when the 
containers were kept inside, the temperatures were rather higher. Measurements of the temperature in the 
greenhause during 1993-94 allowed us to estimate how much. 

The outpul of the models was compared with reference to the size of the residual sums of squares and the mean 
difference between simulation and measurement. The Iack of fit between simulation and measurement was 
also calculated and compared with the magnitude of the random error in the measurements (LOFIT: Whitmore, 
1991). This statistic is calculated as fol!ows: 

N 2 

L,nl Y i- Xi) _Ei=c_J __ 

LOFIT= i=l .iif(Y;i-xi)-(~-x)J' 

N 

L,rnrlJ 
5 

N 

j=l i=l 

N is the number of occasions on which measurements were made minus the degrees of freedom taken by each 
model ( 16), ni the number of replicate measurements made on the jth occasion, 1 the mean of the i replicate 
measurements made on that occasion, y,1 each replicate measurement and Xj the corresponding value given by 
the model. Put simply, the smaller this statistic is, the better the model; a value of zero indicates perfect 
agreement. 
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Results 

By systematically varying the rate constants and efficiencies, the model was tuned to produce good fits of the 
data. The values of the derived rate constants and efficiency at bestfit are given in Table 2; the residual sum of 
squareswas 6.303 with 273 degrees of freedom and the Iack of fit statistic was 5.50 (20 datasets); only 2.08% 
of the total variance about the mean was not accounted for by the model (cf. Greenwood et al., 1985). 

Table 2. Values of the most important parameters in the model. 

Description 

Efficiency of use of organic matter 
Rate of decomposition of fresh organic matter (residues) 
Rate of decomposition of biernass (2nd order) 
Rate of decomposition of NoM 
Rate of protection (adsorption) 
Rate of release (desorption) of PoM 

Symbol 

E 
KR 
K• 
KN 
Ku 

K" 

Value 

0.581 
19.9t 
13.8t 
0.0938t 
0.662t 
0.0124t 

NoM =Non protected organic matter, PoM = Proteeted organic matter. 
t yea(1 

t g Jlg·' year·' see Whitmore (1995) 
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Fig. l.The build-up and decline of organic carbon in soils numbered·l to 5 in Table (I), (a) with addition of 
grass residues every year for I 0 years and no addition du ring a subsequent I 0 years ; (b) no addition 
throughout the 20 year period. Lines are simulated and symbols measured data. 

Fig. I shows the data and the fit attained with the model to the measurements made on the soils taken from the 
Johannes Kerkhovenpolder. It is quite clear that the model is able to reproduce the build-up and decline of 
organic matter in soil very weil (Fig. I a). The organic matter build-up and decline was simulated almest 
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equally weil in soils formed with quite different concentrations of clay. The decrease in soil C in the soils 
without additions was also simulated very weil (Fig. I b ). Fig. 2 a and b show that the model also simulated the 
data from the other five soils equally weil. 
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Fig. 2. The build-up and decline of organic carbon in soils numbered 6 to 10 in Table I (a) with the addition of 
grass residues every year for I 0 years and no addition du ring a subsequent I 0 years; (b) no addition throughout 
the 20 year period. Lines are simulated and symbols measured data. 

We found a linear relationship between the clay content of the soils (particles < 2 J.lnl) and thc proteelive 
capacity, X, in each soil. lf an outlier (Burum with a very low pH) is excluded, the relationship becomes very 
good indeed (Fig. 3; X= 21.1 + 0.0375 x (Particles < 2 J.lnl). 76.3% of the variance is accounted for). As can 
be seen from the size of the intercept, a part of the protection of organic matter in soils was not related to the 
clay content of the soil. Note that the Meppen soil has not been included in the relationships presented above 
or in Fig. 3, because only the percentage of particles smaller than 16J.lm was recorded in this soil. 

Alternative models have also used to simulate physical protection: Jenkinsan et al. ( 1987) suggested that the 
relationship between protection and soil would not be with clay content but with the cation exchange capacity 
of the soil. Different types of clay vary greatly in CEC; the nature of clay might also be expected to affect X in 
model explaining more of the variations about the fitted line in Figure 3. Even so the nature of clay is not very 
different within a country such as the Netherlands where the soil is largely derived from alluvial or marine 
deposits. 

The amount of soil initially added to the containers was relatively small and so a correction was made in the 
model for the amount of soil removed and not replaced du ring sampling. The measurcd changes of the masses 
of the soils to which grass was added du ring the incubation, agrecd quitc weil with the calculatcd changes of 
the masses of the soils. This shows that the correction is sound. Surprisingly, thc correction was far lcss good 
for thc soils receiving no organic matter addition. Thc soils appearcd tobe losing rnass at a grcater rate than thc 
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Fig. 3. The relationship found between the capacity of each soil to protect organic matter (X) and the amount of 
clay (particles < 2 ~m) in the soils in Table I (excluding Meppen- Soil 10). 

sampling record suggests and no explanation can be affered for this observation. Accordingly the results and 
simulations in Figs. l(b) and 2(b) should be given less weight than the results and simulations in Figs. l(a) and 
2(a) 

Discussion 

The fact that we observed a good relationship between the estimated values of X and the clay contents of soils 
suggests that 8 controls the build-up and decline of organic matter in soil and that the mechanism of protection 
proposed provieles a good explanation for the processes actually occurring in the soil. This is in .line with 
previous findings (Hassink, 1996) and it explains how Amato and Ladd (195)2) found clay soils .with a low 
organic matter content that could preserve more applied C than sandy soils while Gregorich et al. ( 1991) found 
identical preservation of added C in clay and sandy soils even though the former soils had greater organic 
matter contents than the latter. The soils investigated by Amato and Ladd had values of ( 1-8). calculated 
using the formula derived above. ranging from 0.1 to 0.86 and a mean of 0.54. in colllrast the soils of 
Gregorich et al., have values of ( 1-8) ranging from 0. 79 to 0.82 only. The range of clay contents was much 
smaller in the soils chosen by Gregorich et al. (1991) and the soils havc. to within 5'k. the same available 
capacity to protect organic matter. Not' only this but the relatively I arge values of ( 1-8) ensure that the 
protective capacity is unaffected in the short-tenn by additions of organic matter. In cantrast the soils of 
Amato and Ladd ( 1992) have as maximum a value of ( 1-8) dose to that of the soih of Gregorich et al. 
( 1991) but a much greater range stretching down to 0.1: at this point thc soil protection of organic matter 
will he relatively difficult and this soil will behave very clifferently from those containing proportionately 
less organic matter. 

8 is unlikely to hc rclatcd purely to clay content: clay type will probably play a dominant roJe in 
dctcrmining surfacc arca and hencc X and e. Surfacc area may influcnce protection cither directly by 
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providing a greater area onto which organic matter can adsorb. or indirectly in providing the means by 
which organic matter and other soi1 substances bind to produce !arge aggregates. Saggar et al ( 1996) 
quantified 14C rctcntion in soil with a mean residence time (MRT) derived from the rate constants of a 
computer model fitted to a series of decomposition experiments with "c added to soi1s dit'fering in particle 
surface area, <p as measured by the adsorption of para-nitro phenol onto the uncovered clay surface. The 
relationship they found between MRT and <p was excellent despite the very different clay types chosen. It is 
important to realize, however, that although <p provides an excellent index as to how any one soil will 
interact with added OM, it is probably X, and 8 derived from it. that determine the long-term response 
needed for modelling. Two different soils may have identical <p (available surface area, equivalent to 1-BX) 
yet may differ enormously in response to continuously added, identical quantities of OM where X differs 
between soils. lf Xis small the soil will soon become saturated in OM and its ability to protect (retain) OM 
will decline steeply. On the other hand if Xis !arge the proteelive capacity will decline much less steeply. 
The model of Hassink and Whitmore ( 1997) illustrates this. 

In most cases a decrease in pH favours increased bonding of organics (Varadachari et al.. 1994), although this 
is not always the case (Harter and Stotzky, 1971) and depends on the kind of clay. The low pH of the Butum 
soil might have increased the strength of the binding of organic matter explaining why we estimated its 
proteelive capacitytobe greater than that of soils with similar clay contents and using an identical value of K 1 

(Ftg. 3). pH also helped explain more of the variation in results about the data of both Gregorich et al. ( 1991) 
and Amato and Ladd (1992). 

The size of the intercept in Fig. 3 shows that a part of the protection being afforded to organic matter in soils 
was not related to the clay content of the soil. Between one third and one half of the total protection of organic 
matter in clay rich soils appears to be independent of the clay content. This additional protection may occur 
through stabilization of organic matter by organic or ferritic soil colloids (Burchill et al., 1981) or chemical 
stabilization of organic matter. Altematively it is possible, even likely, that at low clay contents the relationship 
shown in Fig. 3 is no Ionger linear. This additionally stabilized organic matter may weil be refractory or it may 
be charcoal deposited afternatural fires in the past or stubble buming more recently. 

Elliot and Cambardella (1991) pointed out that the organic matter associated with clay can be a heterogeneaus 
pool, which violates our assumption that, when released, PoM joins a NaM pool with uniform decomposition 
rate. Humus may also form different layers around clay particles and aggregates. Materials associated with 
extemallayers of organic matter coatings on clay and silt particles are younger and less protected than organics 
associated with intemallayers (Buyanovsky et al., 1994). Alltheseobservations suggest that there is probably 
a continuum from non-protected to completely protected organic matter. Tf organic matter can itself bind 
further organic molecules then expressions (I) and (2) may no Ionger valid. McLaren and Peterson ( 1965) 
suggested that the adsorption of !arge molecules would depend not just on thc probability of finding an 
available space but also on the probability of finding v empty spaces where v is the number of binding groups 
in the organic molecule. It is, however, virtually impossible to·characterize v for the diverse molecules of the 
soil humus. In spite of our simple assumptions that only a mono-layer of organic matter can be built up and that 
there is only free and physically protected organic matter in soil, the model predicted the build-up and decline 
of soil organic matter in different soils remarkably weil. 

Conclusion 

Our model of physical protection in soil provides an explanation for the apparently contradictory observations 
that soils receiving identical amounts of fresh residues as input, but differing in texture, have sometimes been 
reported to build up soil organic matter to the same extent (Gregorich et al., 1991) but on other occasions to 
different extents (Amato and Ladd, 1992). The net rate of accumulation of organic matter depends not on the 
proteelive capacity of a soil per se, but on the extent to which this capacity is already occupied by organic 
matter. The binding and release of organic matter to these proteelive sites can be described weil by simple 
adsorption-desorption kinetics. 
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Physical and Chemical Stabilization Mechanisms of RSOM 
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Physical and Chemical Stabilization Mechanisms of RSOM 

Abstract Humification ofplant residues results by progressive biochemical and chemical 
Hansfonnations ofthe parent structures. But even less stabilized residues can be protected 
against rapid degradation by sorption, complexation with meta! ions or meta! oxides, by spatial 
sequestration outside or inside of organic and inorganic pmticles or in aggregates. Conceming 
of mean residence times, chemically or physically stabilized residues can be similar. 

ll1e type ofclay minerals e. g., and tbe sizes ofaggregates influence the biochemical activity, 
the SOC-d)1Ianlics and the allocation of chemical SOM-structures. Organic molecules that are 
cntrapped in pores with diameters smaller than I 00 um are probably unavailable to any living 
organisms. This diminution in bioavailability may last for Ionger ifhydrophobicity in pores af
fects the diffusion of sequestered molecules or substrates to microsites, accessible for degrading 
organisms. Humic compounds therefore, are products from a continuous transition fi·om less 
altered. but sometimes highly stabilized molecules, to more and more biochemically ine11 
structures. Even these structures, however, can be additionally stabilized by sorptive and com
plexing reactions, wbich lower tbeir concentrations in the solution phase. 

The recalcitrance of substrates in soil is often effected by their limited uptake through micro
organisms. Intracellular microbial degradation occurs only at molecular masses < 600 D. TI1e 
bulk ofplant residues consists ofmolecules with sizes much beyond. TI1erefore, such !arge 
molecules have tobe enzymatically cleaved outside the microbial cells. TI1is occurs easily with 
polysacchmides, proteins and other biopolymers, whereas Iignin is more resistant and also 
results in even more stabile products. 

Biodegradation rat es of even smaller molecules are sometimes inbibited by sorption and bin
ding processes to already existing organic or inorganic soil panicles. This Iimits their mass 
transfer into solution and their accessibility to microbes. Processes oftbis kind are relatively 
weil studied for residues fi·om pesticides or xenobiotics, but should also be considered as gene
ral processes in bumus fonnation. 

Introduction The sta1ting mateiial of soil burnie substances areplant residues like leafes, 
straw. litter, dead rootes, and wood pa1ticles. Humic substances are an intermediate carbon 
storage between residues fi·om plants and microorganisms. and C02• as the ultimate mineraliza
tion product which is released again into the atmosphere. Any ofthe residues including the 
humic compounds are utilized as far as possible by microorganisms as sources for nutiients and 
cnergy. TIIis is also valid for the numerous minor ingredients consisting of sugars, amino acids 
and phenols, and the more than I 00. 000 compounds produced by the secondary metabolism of 
plants and microorganisms. On the long range, an incomplete mineralization of any ofthese 
compounds should Iead to their ultirnate accumulation and to a disturbance ofthe overall car
bon cycle. 

K Haider, Kastanienallee 4, D-82041 Deisenhafen 
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Residues from plantare immediatelyattacked by the community ofmicrobes and soil animals. 
Depending on climate and soil textuTe about 70% or more oftheir organic C is mineralized to 
C02 before a more steadily conversion starts. The initial degradation rates depend on the 
chemical complexity ofthe residues and their nutrient contents. Various investigators repo1ted 
negative conelations between decomposition rates and the initiallignin contents (Shevchenko 
and Bailey, 1996). Initiallignin:N ratins oflitter, however, are often better predictors for the 
first 2 to 3 years oflitter decomposition than Iignin or N concentrations alone (Mellilo et al., 
1982 ). Coni.pact wood or needles are more slowly decomposed than finely grinded rnaterials. 
The most resistant polymers are Iignin, tannins, or polymethylenie molecules like Iipids and 

waxes. Lignin in lignocellulosic rnaterials is scarcely degraded to more than 30% within oue 
year ( Haider et al. 1988). Since plant residues generally contain between I 0 to 30% Iignin, 
Waksman postulated already 60 years ago (Waksrnan, 1938) that Iignin and its transfmmation 
products play an impmtant role in humus forrnation. Considering the annual production of 
Iignin, its transfmmation into humus is quantitatively and qualitatively a very important process. 
Fats and waxes are probably also impmtant and we know li'om solid-state 13C NMR that po
lymethylenic materials occur ill the organic compounds of many soils. When isolated even these 
compounds, however have tumover tim es of only I 0 to I 00 years, whereas humic compounds 
in soils have a much Ionger residence time, because oftheir interaction with the inorganic ma
llix of soils, which offers extensive surfaces for adsorption of substrates, microorganisms or 
their metabolic products (Haider, 1992). 

I. PHYSICAL STABILIZATION MECHANISMS OF SOlL ORGANIC MATTER 

A. lntluence of Soil Texture Depending on soil te:>..iure decay rates at sirnilar climatic condi
tions of even simple molecules or biopolymers may vary orders of magnitudes. Already small 
amounts of clay rauging ofless than I 0% offer enough adhesive sw'faces to adsorb matelials 
dming biologic reactions (Jenny, 1980). Clay contents are positively conelated with soil orga
nic matter even when other factors like vegetation, mean annual temperature, and drainage 
classes are comparable (Davidsoi1 et al. 1995). Andisols with their high contents of allophanes 
and fenihyd1ite have an even greater stabilizing influence of organic matter than predicted 
fi·om their clay contents (Parfitt et al., 1997). 

Humic compounds fonn with clay minerals organo-mineral complexes. Expeliments using 
panicle size fi·actionation by Anderson et al. (1981) and Ladd et al.(1993) showed that the 
greatest amounts fi·om organic residues are located in the fine silt size fi·action (50" 2 ~un) and 
the clay size fi·action (<0.2- 2.0 ~Lm). · 
Table I shows that more than 95% ofthe total amount of organic C and N are connected to 
inorganic panicles, with more than 40% in the silt fi·action and nearly 60% in the clay Ii-action. 
St1iking is the fact that the C/N-ratio with decreasing pa1ticle size becomes more and more 
narrow. TI1e mate1ial which is combined with the clay fi·action therefore, is 1icher in nitrogen 
than this combined with the silt fi·action. 
Table I: Dist1ibution of organic carbon, nitrogen, and polysacchaiides, and the C/N-ratio 
among pa1ticle size fi·actions in a black chemozemic soil (according to Anderson et al.. 1981) 

\VIlllh.· Sand L'll~ID>L"Silt Finesill Cn:.li"Sl..'d:J~ Fint.·l'hly 
Fr:ll11<1!1 I snil (0.05·2uun) (5·50~ml) (2-5~tlll) (0.2-2 )llll) (0.2 )tlll) '%R...-,:o\o.1: 

(2mm) l7%w/w .l5 . .1%w/v.· 4.1%w/w I·Ll%w/w K.l%w/w 

()1!!-:Ulll' I .l . .'\0 .l.'J 25.0 16.4 .H.6 17.1 ')(,,] 

C'Y,, 

t hg:u1ic 

I 
tU4 I 2 . .1 21.2 14.7 .'\<Jl 22.(• 'J.1.2 

N'.Yt. 

C:nh•~l\lÜ:tll' 0 . .12 2.l• 19 .. 1 14.1 .l(ü• 27 5 ')55 
c ''/,, 

UN I 'J.X 17.0 11.9 11.2 ~.7 7.6 
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The application of ultrasonic dispersion and the relatively high energy inputs to reach a consi
stent particle size distribution may cause massive Iosses of primary pa1ticles and of microbial 
biomass C and N, which may be followed by a redistribution of cells and cell products. Pa1tial 
dispersion of soils by using more gentle procedures avoided severe Iosses ofbiomass, but con
firmed that with decreasing particle sizes, the sorbed organic mateiials became more 1ich in 
nitrogen (Amelung, 1997; Ste=er et al., 1997). The Oiiginal composition ofthe plant residue 
mateiial therefore, was increasingly altered. 
Observationsmade by solid state 13C NMR investigations ofthe adsorbed residue materials by 
Baidocket al. ( 1992) are shown in Table 2. 

Table 2: Composition ofthe organic matter adsorbed to different pa1ticle size fiactions as in
vestigated by solid state 13C NMR-spectrometry (Baldock et al., 1992 ). 

1. Contents of aliphatic and alkane materials are accumulated in the fine particle size 
fi·actions, but they contain only small amounts of carbohydrates. 

2. Aromatic components accumulate in the pa1ticle size fraction between 2 - 50 !ill. 

3. Tanninsand other polyphenolic componimts have their greatest concentrations in the coar
ser pa1ticle size fractions. 

Several other authors also indicated that organic materials adsorbed to clay and silt particles 
mainly consist of aliphatic compounds (Buyanovsky et al., 1994; Golchin et al., 1995; Zech and 
Guggenberger, 1996). In combination with their appreciable nitrogen contents they probably 
consist predominantly of proteinaceous materials of microbial origin, which are either incorpo
rated into the interlayers of clays or fonn thin coatings around the fine particles. If they are 
deposited in small microniches or in pores ofless than I 00 !-liD in diameter. they are unavailable 
to any living organism since even the smallest bacterium has greater dimensions. 

The stabilization of the nitrogen containing components in soils is certainly still most puzzling. 
1t is weil known that from the 5. to 8.000 kg or more of organic N are i=obilized in the hu
mus layers of one ha arable soil, but only less than I % of it is available to plants du ring one 
growing season. It was assumed that this N-containing compounds areintegral part ofhumic 
compounds and most ofit are linked by covalent linkages and represent also heterocyclic N
compounds or nitriles. We are, however, getting more and more aware that this N is mostly 
presented by bacterial and fungal polypeptides or other N-containg biological materials 
(Knicker and Lüdemann, 1995; Knickeret al., 1997). A considerab1e partoftbis nitrogen can 
be separated from burnie compounds by hot water extraction or by passage through cation 
exchange resins and is therefore, not attached by covalent linkages. 

B. Aggregates and their stabilizing influences 
Particles in tropical Oxisols can be aggregated by inorganic mateiials such as oxides of alumi

nium or iron. These aggregates, however, suddenly may lose structural stability, and in most 
other soils biota play the rnajor roJe as stabilizing stmctures, especially in sandy and loamy soils. 
Here polysaccharides, mucilages or still stmctured particles from plant residues or microorga
nisms are responsible in keeping the aggregates together. According to Golchin et al. ( 1994) 
clay-humus-complexes in aggregates are fonned when microorganisms on decaying plant par
ticles become incmsted by adsorbed clay minerals. The residues become protected against 
further decay and may form the centers of small aggregates. Low energy soni.fication frequently 
show that these complexes contain residues from lignified plant tissues. lnvestigations by scan
ning e\ectrone microscopy (SEM) showed that many aggregates of 100- 200 !-!ID in diameter 
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have cores of plant debris, and when such aggregates are disrupted by ultrasonic energy, fine 
fragments of partly degraded, but ~till structured plant pa1ticles can be obtained by density Se
paration (Oades, 1993). 

The physical protection of organic particles within aggregates is an important factor Con
trolling their decomposition because it Iimits their accessibility to microbes and fauna, and 
especially in small aggregates pores are too small to be accessible to microbes ( Juma, 1993 ). 
Microaggregates with diameters from I 0 - 250 11m combine again to less stable macroaggrega
tes with diameters > 250 !llll, which Ieads to the concept of an aggregate hierarchy ( see: Oa
des. 1993). 

Gregorich et al. ( 1997)isolated by density fractionation of soil suspensions a free light organic 
fi·action, and upon finther ultrasonic dispersion another light Ii-action which was enclosed in 
aggregates. Both fractions together contain between 6- 15% or more ofthe total organic C in 
soils. The light fraction of plant residues not enclosed into aggregates is a transitory pool of 
SOM between fresh residues and humified stable organic matter. In arable systems with regular 
tillage and management it is the most sensitive pool for SOM-tumover, whereas the fi·action 
enclosed into aggregates has different chemical stability and is sometimes weil physically pro
tected. 

An additional stabilizing effect for lignocellulosic residue materials occurs by anaerobic condi
tions inside watersaturated aggregates. Lignocellulosic mate1ials are relatively resistant if oxy
gen is lacking inside aggregates in an otherwise weil aerated arable soil. This was demonstratd 
by direct measurenients ofthe Orconcentration in aggregates from cultivated or prai1ie soils by 
Sextone et al. ( 1985) that centers of aggregates with 12 mrn diameter or below were vi1tually 
free of oxygen. 
At the aggregate scale the distribution of microbial populations is nonuniform and different 

groups of organisms are favored in different locations. It is improbable that aerobic microor
ganisms are deeply active within !arge aggregates. Kilbertus ( 1980) found that only 6% ofthe 
inner volume of soil aggregateswas colonized by microorganisms and biomass declined with 
increasing aggregate diameters up to 20 mm. 

Soil organic matter is usually divided into several compartments with specific ranges of degra
dation rates and residence tinles for carbon. In reality no distictive pool boundaJies exist and 
there is a continuous Iransformation of carbon with overlapping residence times. Fwthe~more, 
even incompletely humified plant residues can be stabilized by sorption, being entrapped, or by 
complexation with meta! oxides. Various size fractions of soil material can be used as a ctite
tion for the· residence times of carbon. Table 3 confronts the mean residence times ofhumic 
compounds in theoretical soil organic matter pools according to Jenkinson and Rayner ( 1997) 
to those which are stabilized in aggregates and soil physical fractions according to Buyanovsky 
etal.(l994). 

Pools I to II are mostly plant fi·agments with easily available cell constituents and a relatively 
rapid tumover; they both therefore, present a transient C-pool. As these fi·agments become 
reduced in size, the available C becomes exhausted by soil organisms and resistance to degra
dation increases. Plant fragments in macroaggragates of I - 2 mm have about the same life span 
as the resistant plant material fraction. Pool III also presents material with still a relatively shott 
mean residence time and consists ofbiomass as weil as ofprocessed carbonaceous mate1ials 
including those in macro- and !arger microaggregates. 

On average about 20 to 30 % ofthe total soil Cis involved in pools I to IÜ in a continuous 
stage oftransfmmation. TI1ey are designated as the 'active carbon pools', because in maintai
ning a relatively constant C-level, the material always has tobe renewed by fi·esh plant residucs. 
Balance between decay and renewal processes controls nut1ient availability and it is sensitive to 
management practices. · 

The most stable pools of SOM are the ·physically or chemically protected C pools as the 
'stable soil organic matter'. TI1is also contains material which is associated with the fine silt ;ind 
the fine clay pa1ticles outside or inside their patticles as multilayer film~ of organic matter. Po-
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lyvalent cations of Fe3
+ and Al3

+ additionally favor strong bonding ofhumic substances onto the 
clay patticles. lltc matetials have tumover times ofmore than 1000 years and contain 50- 70 
% or more ofthe total soil carbon (Stevenson, 1994). 

Table 3: Comparison of mean residence times of C in theoretical pools of soil organic matter 
and in soil physical fi·actions. 

Pool 

II 

ril 

Chemical iiaction 
Jenkinsou & Rayner ( 1977) 

Physical fi·action 
Buyanovsky et al. (1994) 

Decompos. plant rnatetial 0.24 yr Veget. fi·agments 2- 0.2 mm 0.5- l yr 

Resistattt plant material 3.3 yr 

Soil bio111ass 2.4 yr 

Veget. fi·ag111ents >0.05- 0.025 111m 
1- 3 yr 

Veget. frag111ents in rnacroaggregates 
2- l 111111 l - 4 yr 

Veget. fi·agments in aggregates 
1-0.Snnn 2-lüyr 

0.5-0.1111111 3- lOyr 
in nonaggreg. soil 7 yr 

IV Physically stabiiized soil C 72 yr C in fine silt ", 400 yr 

V Chemically stabilized soil C 2900 yr C in fine clay "' l 000 )~· 

In sumnmy: dming progressed humification less and less degradable residues rernain. Equiva
lent to this chemical stabilisation however, is a physical stabilization of still degradable residues 
sequestered in the microcompaJtements of aggregates, adsorbed on surfaces or entrapped in 
micropores. In the physically and chemically complex environment of soils any ofthese mecha
nisms can equally and simultaneously conhibute to soil burnie compounds. 

2. BIOCHEMICAL STABILIZATION MECHANISMS OF THE MAIN 
INGREDIENTS OF PLANT RESIDUES 

Ninety to ninetyfive percent of dead plant residues consist ofhigh molecular weight compo
unds Iike polysaccha1ides, Iignin and proteins which cannot be directly taken up by microbes. 
Only an enzymatic depolymetisation outside the microbial cells into smaller molecules renders 
their metabolization by microorganisms. 

llte pathways of polysacchmide and protein degradation are relatively weil understood and 
the linkages oftheir building blocks are hydrolized by enzymesoutside the cells. Polysacchati
des and mainly cellulose are the mostfrequent biopolymers in nature, their constituent sugars 
tl1erefore, are impottant sources for metabolic processes in microbes. 

In the lignocellulosic plant cell walls, cellulose occurs together with hemicelluloses and Iignin 
in a highly ordered structure. Fengel & Wegen er ( 1984) showed by electron-microscopic stu
dies that the cellulose fibers are covered by layers ofhemicelluloses (polyoses) which again are 
sunounded by Iignin molecules. This complicated stmcture guarantees the strength of cell walls 
against mechanic stress and their resistance against microbial attack. To degrade cellulose or 
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hemicelluloses it is necessaiy to sunnount the Iignin mantle, which in general is only manngable 
by the activity offungi and actinomycetes. ., 

Polysaccharides occur frequently in soils and are active in connecting paiticles to aggregates 
and fixiug microbes onto soil paiticles. They are imp01tant factors for the maintenance of soil 
structure aud its function (Robett and Chenu, 1992) .. They originate fi"om hemicelluloses of 
plant residues, but probably their biosynthesis by microbes is more impoitant (Anderson, 1991 ). 
Isolated polysaccharides readded to soils are rapidly mineralized, but naturally they are stabili
zed in soils by complex fonnation with meta! oxides or by the already indicated sorptive rne
chanisms. Futhermore. they are continuously added tJn·ough plant residues or synthesized by 
microbes. 

A. RoJe of Iignin in refractory humus formation: Lignin is a three dimensional phenolic 
polymer with a molecular weight of 100.000 daltons or more. Linkages in Iignin cannot be 
cleaved by hydrolizing exo-enzymes, but need peroxidases which catalize oxidative reactions in 
the presence ofH20 2. In Fig.l a schematical segment oflignin is shown and indicates that the 
most frequent Iinkage are ether Iinkages between the side chains and the aromatic rings (ß-0-4-
and o:-0-4-Iinkages ) followed by diphenylether, diphenyl linkages and C-C Iinkages between 
side chains and the rings. None ofthese Iinkages can be disconnected by hydrolizing enzymes 
or acids. 
Depending upon plant species there are three big groups of Iignins: 
I. The Iignin of conifers, which is mainly a polymer of coniferylalcohol (fig. I); 
2. the Iignin of deciduous trees which isapolymer of coniferyl and sinapyl alcohol, 
3. the Iignin of gramineous plants as a polymer ofthese two alcohols and p-coumar 

alcohol units in addition (fig. 1). 

Fig.l: Schernatical structural segment from the Iignin ofconifers and structure ofthe three 
Iignin alcohols (Adler 1977). 

i , 
~_, .r::: "'""' T o 0 "'9izzM aot

3cc --~, 
·'· 0 ~+ 

0 

~""zo-C·cH•CH -Q-OH 
~-O- OCH) 

"'"" .. 
0'~ tMlCO DM ~o4' ~. ~ ' ~ 5 ~ HOCf"z 

u~1co -~11 ~ -- u. 5c~:o" ..t... -- HO~ .$-. 1""" r$..,., .... , ~ q 
'"''

01 

0 ~i - 0 """"' ~~ 

~~~::r-· 14 OtzOtt "~-- • 
"" I HC ~CO 0 --Cf" C..o 

(CGI'bol'ty~l)-o~ ~ 

~OCMJ 
H1CO ; OH[p-<1 

"h_... R,=A:rH • p-C"mar"Aikohol 
HO~HsCH-CHJOH A,:ocH, A7"H Conileryl Alkohol 

R1 A,:A2=0CH3 Siru1pon Alkohol 

Tite most efficient ligninolytic organisms are fungi; bacterial degradation is slower and less 
efficient. Fungi also differ in their ability to degrade Iignin. White rot fimgi induce a more ex-
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tensive decay than do brown rot fungi. Both occur frequently in forest soils, but less frequent ly 
in arable soils. Here the more effective ligniuolytic organisms are Fungi impe1jecri and 
actinomycetes. Actinomycetes are especially impmtant for composting and humification of 
plant residues since they demethylate methoxyl groups and introduce additional hydroxyl 
groups. TI1erefore, Iignin becomes more water soluble (Ballet al., 1990). Tagether with other 
organisms they synergistically complete humification and degradation. 

'"C-labeled Iignins were used to analyze the ligninolytic potentials of different organisms and 
to study the influences of environmental and nutlitional factors on Iignin degradation (see: 
Hai der, 1992, 1994 ). This metbad revealed specific charactelistic Features oflignin biodegrada
tion as shown in Table 4. 

Table 4: Specific characteristics of Iignin degradation. 

I. Lignin biodegradation is an aerobic process and is enhanced at higher o":ygen tensions. 
2. Microbes do not grow with Iignin as a sole carbon source and need additional easily 

available carbon sources like hemicelluloses. 
3. Lignin degrading microbes produce specific oxidases which catalyze the degradation by a 

radical mechanism. 
4. Microbes and their enzymes do not cleave Iignin into single phenols, but splitting ofbonds 

occurs irregularly in side chains and lings. 
5. Lignin degrading organisms also degrade other organic constituents of soil including hu

mic acids, hydrocarbons and even recalcitrant xenobiotics. 
6. The ligninolytic activity of some, but not of all organisms can be supressed by high nutritio

nalnitrogen concentrations in a medium and possibly also in soil. 

These charactetistics also have impmtant impacts on the fmmation ofthe refi"actmy humic 
compounds. 

To 1: Aeration e. g. strongly influences Iignin degradation and Iack of oxygen is the reason for 
the accumulation oflignocellulosic residues in peats and even in coals. Lack of oxygen in the 
center of wet macroaggragates inhibits therefore, the degradation of enclosed pa1tides from 
lignocelluoses. 
To 3: Freudenberg and other fmmer researchers indicated that the biosynthesis oflignin oc

curs via a radical mechanism until its molecule reaches a distinct size; fi"om this they concluded 
that fmther impmtation of radicals initiates its biodegradation. This was explained more 
recently by Shoemaker et al. (l985)by the fmmation ofradicals in dimer Iignin model compo
unds by ligninases and H20 2 leading to fluther radicals as splitting products wllich stabilize by 
reaiTangements, by addition of oxygen or of H20. 
To 4: From the constitutional scheme oflignin in fig. I it was fmmerly supposed that lignino

lysis occurs by enzymatic cleavage ofthe ß-0-4 and/or oc-0-4-ether bonds and fi·ee phenols are 
released which are repolymerized enzymatically or by heavy meta! oxidation in soil to humic 
compounds. Tiüs relatively simple 'repolynielization' hypothesis for the Iransfonnation of Iignin 
into humic compounds tumed outtobe much more complicated, since Iignin is degraded conti
nuously by a gradual dissolution oflinkages and structural features oflignin still remain intact 
for extended time pmiods. 

Pathways oflignin biodegradation were elucidated by 13C NMR-spectrometty and essentially 
by using Iignin emiched with 13C in distinct C-atoms ofits macromolecule (Ellwardt et al., 
1981; Kem et al, 1989). This latter method showed the specific alterations in the chemical 
environment of ce1tain carbon ato111S duling biodegradation which became evident by their 
largely increased NMR-signals compared to those fi·om carbons with only natural 13C
abundance. 
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Without going into details it is interesting to note in the contex:t of this lecture that several 
stmctural features ofhumic compounds show characteristic similarities with stmctural features 

. of biodegraded Iignin as they are shown in fig. 2. 
Lignin becomes microbially attacked in both side chains and aromatic tings. By splitting ofthe 

Ca-Cp bonds numerous new carboxyl groups are generated at both the aliphatic side chains and 
the aromatic tings. These reactions also can Iead to keto groups as they areweil known to oc
cur in burnie compounds. A similar increase in carboxyl groups is reached by ring splitting 
reaction which even may Iead to a Iransformation of ah aromatic system into aliphatic ethers. 
These aliphatic ethers are also produced by cleavage reactions in side chains and any of these 
products have their 13C NMR resonances in the region from 45 to 65 ppm. This region in the 
NMR spectra ofhumic acids is usually denoted as 'polysaccharide region', but resonallces in 
tltis region obviously also can originate from Iignin biodegradatioll products, but are then 
coordinated to ethers. 

The same is tme for resollances in the. regioll betweell 80 to ll 0 ppm, usually designated as 
the region of anomeric signals from polysaccharides. Numerous signals in this region were ob
setved in a partially degraded Iignin alld an example is shown also m figure 2. 

Fig. 2 also indicates that cleavage reactiolls in the side chains and aromatic rings of Iignin 
produce additional carboxyl and hydroxyl groups. As a funher result, the compact stmcture of 
this polymer becomes much more dispersed alld more hydrophilic. Bigger cleavage products 
with additional carboxyl and hydroxyl groups sometirnes in vicinal positions can easily form 
orgallo-mineral complexes with meta! iolls Oll clays or Oll the surfaces ofmetal oxides. By these 
meallS they are stabilized against futther degradatioll. 

Fig. 2: Suuctual features in a microbially altered Iignin (Haider, 1988; Erikssoll et al., 1990) 
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Copperoxidation of a microbially attacked Iignin delivers less aldehydes but more phenolic 
acids. In a more progressed stage oflignin degradation, however, less phenolic products with 
structural relationship to Iignin are released, and the attaching protons of aromatic compounds 
are frequently substituted by alkyl and carboxyl groups. This and similar structural alterations 
will be desclibed in the Ieelure by Mrs. Kögel-Knabner and her colleagues. 

To 5: Beside Iignin also degradation ofvery recalcitrant xenobiotics like DDT, dioxines and 
or TNT residues by ligninolytic organisms has been repo1ted (BaiT & Aust, 1994 ). They are 
probably also responsible for the complete mineralization of the refi·actory soil organic matter. 
The question, however alises to what extent these organisms can use it as a source of carbon 
and energy? 
To 6: The white rot fungus Phanerochaete chrysosporium is known that inorganic, but also 
easily available organic nitrogen compounds effectively inhibit Iignin biodegradation by inhibi
ting ist ligninolytic enzyme production (Keyser et al. 1978). Similar effects on Iignin biodegra
dation were also obse1ved with other white rot fungi, but others like Pleurotus ostreatus or 
Lentinus edodes did not show similar effects (Leathham & Kirk, 1983 ). No effects of nitrogen 
additions on Iignin degradation were observed by us with ligninolytic Fungi imperfecti and 
actinomycetes. Their Iignin degrading activity were at all rather small when compared with that 
of white rot fungi. 
In soils initial N-concentrations in litterare positively related to mass loss, but the effects of 
exogenous N on long te1m decomposition and nutlient mineralization are not yet well under
stood. In the reviews by Fog ( 1988) and by Berg & Matzner ( 1997) either negative effects, no 
effects, or positive effects ofN addition on decomposition are repo1ted. Depending on the C:N 
ratio ofthe residues and the addition ofexogenous N, nitrogen becomes either immobilized or 
is released in mineral fonn. On the other hand it was reported that repeated soil entry of C-rich 
matelials like straw or forest litter caused an increase in the fungal biomass with a lower N
content than that in bactelia. There is also a competition between plant roots and heterotrophic 
microorganisms for the same available N in soils which reduces N-immobilization. Also here are 
conflicting observations about the effect ofplant roots being negative, neutral or positive on the 
mineralization of soil or plant residue C and N (Wang & Bakken, 1997). 

3. STABILIZATION OF LOW MOLECULAR WEIGHT COMPOUNDS BY COVA
LENT BINDING AND BY SEQUESTRATION 

J. P. Martin from Riverside and I ( Haider and Martin, 1975) observed that single phenols like 
vanillic, ferulic, protocatechuic or caffeic acids, and several others, when incubated in soils 
became mainly and rapidly degraded to C02. At low amendments, however, ab out one third or 
less became incorporated into soil organic matter and could be only extracted together with 
burnie compounds. This incorporation also but less occuned in a sterile soil. 
Some years later, we and other scientists (see: e. g. Hance and Führ, 1992) became interested in 
the formation of 'bound' or 'nonextractable' residues fi·om pesticides and other xenobiotics 
and investigated the mechanisms oftheir sorption, and especially wether or not these residucs 
become iiTeversibly bound or reversibly absorbed to the organic and inorganic soilmat1ix 
(Calderbank, 1989; Alexander, 1995 ). 

Recently various "C- or 15N-1abeling techniques in combination with liquid or solid state 
NMR-spectroscopy were applied to investigate the retention mechanism of xenobiotics with 
11C- or 15N-emiched atoms in their molecules.lliese enriched molecules showed strongly in
creased NMR-signals allowing their detection in a mat1ix of natural isotopic abundance. but 
also their metabolic alterations duling their retention in soils ( Haider et al. 1993, llwm et al. 
1997; Dec et al. 1997). 
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Details of these investigations will not be described here, but in the context of this lecture it 
\~ill be emphasized that small easily degradable molecules can be stabilized agairrst finther 
microbial decay by binding, by sorption, or by being entrapped in burnie compounds and clays. 

This will be shmtly exemplified fi-om recent work ab out the retention of Cyprodinil, a new 
broad spectmm firngicide, manufactured by the Novartis Crop Protection AG, Basel, Switzer
land. It is a pyri.midyl-amine derivative and was labeled by both 13C and 14C in the phenyl- and 
the pyrimidylring, respecti.vely (Fi.g. 3 ). 

Incubati.on of cyprodinil in soils at reco=ended field rates of l - 2 kg ha· 1 showed that 
after 90 days about 60% remairred in the soil as nonextractable 'bound' rt;!sidues. Fractionati.on 
ofthe soil organic matter according to standard procedures (fig. 3), finthermore, revealed that 
ab out 28% remained in the humin fraction, ll% in the humic acid, and !3% in the fulvic acid. 
Only fiom this latter fraction, 4% ofthe radioactivity were extractable with methylenechloride, 
but nothing from the other fi-actions. 
Recently we observed that silylation ofwhole soil, ofhumin or humic and fulvic acids with 

chlorotrimethylsilane the derivatized humic compounds become largely soluble in organic sol
vents like acetone, tetrahydrofurane, dimethylformamide or dimethylsulfoxide (Haider et al. 
!993, Haider et al., !998). Together with the solubilized humic compounds the nonextractable 
'bound' 14C-Iabeled residues from xenobiotics also became soluble and could be extracted as 
this is shown in table 5 for the 'bound' residues of 14C-labeled Cyprodinil (Dec et al., !997). 

Table 5: Release of'bound' (nonextractable) 14C-residues from Cyprodinil by silylation after 
previous exhaustive extraction with organic solvents. 

Whole Soil 

Humin 

HumicAcid 

Solubilization of initial 14C-activity by 
silylation with trimethylchlorosilane 

< 80% 

< 70% 

20-30% 

Fig. 3: Formula and degradative pathways of labeled Cyprodinil during incubation in soil 

Cyprodinil, a broad spectrum fungicide with 14C-Iabeling at C2 and C1' to Cs', respectively 

6' r. s·~NHYN 4 

4' V2· N, I 5 
3' 6 

Soil incubation for 90 days: 20% 14C021 

. 5% degradation products; 60% nonextractable residues 

NaOH-extraction and fractionation: Humin 28% 
· Humic acids 11% 
Fulvic acids 13% 
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Size-exclusion ehromatography on gel permeation HPLC-eolumns eombined with radiosean
ning showed that the radioaetive residues fiom silylated burnie aeids were eluted together v.~th 
burnie matetials at an apparent moleeular weight of 2 - 3 thonsand Dalton. Radioactivity of '"C
labeled Cyprodinil added as an intemal standard to the the silylated humie aeid solution was 
eluted at a retentiontime which eotTesponded approximately to 500 D (fig. 4). Clu·omatogra
phy ofthe radioactive eolumn effiuent on TLC-plates with the solvent system toluene/methanol 
85/15) showed that the radioaetivity remairred mostly at the starting point together with the 
organic matrix (fig. 4, right side). 

4: Size exclusion chromatography ofthe silylated extraets from humic acids after soil incubati
on with "C-Iabeled Cyprodinil 
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In contrast, size exclusion analysis ofthe silylated humin fraetion dissolved in tetrahydrofurane 
showed that the radioaetive residues from eyprodinil were mostly eluted at a retention time 
which corresponded to a moleeular rnass ofabout 300 D (Fig. 5). This agreed weil with the 
molecular weight ofthe low moleeular weight splitting produets from cyprodinil. Chrornato
graphy ofthe radioaetive eolumn effiuent on TLC-plates and radioimaging indieated that resi
dues with 14C-Iabeling in either the phenyl- or the pyrimidyl-moiety resulted in spots with diffe
rent Rf-values (Fig. 5, right side ). Obviously therefore, Cyprodinil was cleaved during soil incu
bation into produets containing either one of the moieties. These cleavage produets, however, 
were not covalently bound like in the burnie acid fraction, but rather strongly adsorbed or se
qnestered, but being not extraetable by exhaustive extraction with cold organic solvents and 
behaved therefore, like bound residues, and are strongly protected against further rnicrobial 
decay. 

The reactivity ofhurnie eompounds to sequester xenobiotic or other molecules is attributed to 
their rnicellar structure as it is deseribed by the membrane-micelle model originally postulated 
by Wershaw ( 1986, 1993 ). It is formed from smaller sub-units held together by weaker inter
actions and contains hydrophilic and hydrophobie dornains whieh are eontiguous to each other 
by forming voids in whieh molecules including also those of xenobiotics can be entrapped. 
Such a model was demonstrated by Engebretson and v. Wandruzka ( 1994) for the entrapment 
of polyaromatic hydroearbons in dissolved humic matter in water. 
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TI1ese sorptive interactions of molecules with humic compounds in the dissolved stage can 
easily be transfened to the processes relevant in soils. Dming prolonged residence times or 
aging in soil, molecules of natural or xenbiotic origin are entrapped in structural voids and hy
drophobic interiors ofmicelle-like humic aggregates or in the micropores of organic and clay 
rninerals (Xing'and Pignatello, 1997). The formation ofthese entrapped or sequestered compo
unds can be viewed as a gradient process leading with time to increasingly stable fractions. 
Biodegradation rates of even snialler and otherwise easily degradable molecules are consider
ably inhibited by these processes due to their limited mass transfer into solution. They are rela
tively weil studied for residues ofxenobiotics, but should be also considered as processes con
tributing to the formation of refractory soil organic matter. 

Fig. 5: Size exclusion chromatography ofthe silylated extracts from humin after soil incubati
on with 14C-labeled Cyprodinil 
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Refractory Soil Organic Matter Turnever in the Rhizoilphere 
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KUIKMAN,P.J.; GORISSEN,A. 

Abstract 

In this paper we concentrate on aspects of turnover of soil organic f\atter that are specific to the 

rhizosphere. Estimates of carbon input rate, in situ decomposition a1d residence time of rhizodepbsits from 

measurements after "C-pulse-labelling of grassland under field con~itions are presented. 

The rhizosphere as an environment for microbial activity is charact<rized in terms of residual "C 

compounds derived from a range of substrates. Valurne of the rhizophere in relation to root mass i• 

presented as affected by nitrogen supply, atmospheric CO, concentrition and plant species. 

Rhizosphere processes depend on the actual concentrations of substhtes and their physical behaviour'·in 
I 

soil. We discuss he hypothesis that decomposability of rhizodeposit is not simply a characteristic of · 

biochemical quality of thc substrate but also of their physical chara~cristics. Discarding rhizosphere suils in 

analyses of plant-soil systems is wasring information due to the higi concentration of rhideposits in this part 

of the soil. ~ 
I 

Technologies on the basis of stable and radio-active isotopes of ca~lon are available to quantify 

rhizodeposition and their decomposition and toseparate root from hizo-microbial or soil-microbial 

respiration. We conclude that double labelling, using "C and "C, wll give better understanding of the 

carbon dynamics in the rhizosphere. When applied in an appropriat way, they enable to distinguish 

between three carbon pools, e.g. growing roots, young plant residds and old native soil organic matter. 

lntroduction 

Primary production is the main source of organic matter in soil. VI. littering and rhizodeposition, organic C 

enters the soil where it is transformed by soil biota in to other org;ilic compounds or returned to the 

atmosphere as C02. If the carbon conlent of an ecosystem would ilcreasc, this storage would occur- in 

standing biomass but mainly as soil organic matter. Understandingthe factors that determine 

decomposability of Iiner and rhizodeposits is needed in the proceStto predict i) the potential of soils to 

sequester C and help to·reduce atmospheric C02 concentrations ard ü) the mineralization dynamics of plant 

residues in soi I. Soil organisms are not just Iransformers and inhal'italts of soil but they are parl of the soi I. 

They make up a relatively small part of the soil organic matter burare"
1
thc major producers of the soil 

organic matter. Soil organic matter is to a ]arge extent dead micro)ial \iomass or microhial products. Their 

loc .. ioo wdhio "' >«il "'""'' """ ,,,,, qo•li<y will'""""'"'"''' ''r"~ ""'""'""' '" '"" 
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Objectives 

In this paper we will concrhntrate on aspec
1
ts ofturnever of soil organic matter that are specific to the 

rhisosphere. We will pres1~nt estimates on \input rate, in situ decomposition and residence time of 

rhi.zod_eposits from "C-p1•ilse-labelling of grassland under field conditions. Further, the rhizosphere as an 

eQ,vironment for microb\!al activity will beJdefined and discussed in terms of residual "C compounds. Data 

on sze of the fJhizospher.'e in relation to root mass will be presented as affected by nitrogen supply, 

atmospheric CQ, concentration and plant ~~pecies. Specific rhizosphere.deposition (carbon per unit of root 

mass, rhizo,~jjllilere soil' and ratios of rhizocleposition in rhizosphere and bulk soil) in relation to nitrogen 

supply al)jj! atmosphf;ric CO, concentratior/1 will be discussed. . . . . . 

In a ser~s of labora.tory mcubatwns, we tested the hypothes1s that decomposab1hty of rh1zodeposJtS 1s not 

simpl.)' a character';stic of biochemical qu}tlity of the substrate but also of their physical characteristics. 
' I 

Pecomposition of soluble and structural "IC-labelled substrates in soil was studied to determine feedback 

amol).g substrate',.; and soil organic matter. 

We w-11 furthe;- review our understanding\of the spatial and temporal distribution of Substratesand their 

metl;l;bolizatio.n in soil and discuss the con:sequences of the heterogeneaus nature and distribution of 

rb;izodeposi;!.~ for their Iransformation intol refractory soil organic matter. 

· Soil organi c matter and the global carbon cycle 

Soil organ:ic matter in natural and agroec<~systems not only contributes to building and stabilization of soil 

structure /(aeration and water supply) and lforms a buffer in the supply of plant nutrients but also plays a roJe 

in bioge<ichemical budgets of greenhouse' gases. Soils contain a !arge pool of carbon that is relatively 

dynami~ with respect to the global carbon cycle. lnventories of soil organic matter suggest a pool of about 

1500 f{ 10'' gC (Schimel, 1995). A signififant portion ofthe soilcarbon isrelatively labile and subje1~t to 

returr,, to the atmosphere as CO, as a resuh of decomposllJOn. Soli resp1rat10n releases about 68 x I 0 · gC/yr 

to tl(e atmosphere- roughly 15 -times the Jmnual release from fossil fuels (Raich and Schlesinger, 1992). A 

ncl: increase of I% in the rate of CO, prodt\,ction from soils (i.e. to 68 x I 0" gC/yr) as a result of global 

~~nmng would be equivalent to approxnn\ately 14% o~: the annual flux of CO, to the atmosphere from the 

~>urnmg of fossil fuels. currcntly approxnn atcly 5 x I 0 · gC/yr. Th1s would enhance global wanmng dunng 

, \he ncxt ccnlury (Jenkinson ct al. 1991 ). 

Se0!llestration of CO. in SOM 

Sequestration of CO, in tcrrcstrial ecosyste)ms is now an iss~con thc international political agenda. Storage 

of C in forcsts is negotiatcd tobe parl of ,thc emission balance of nationsandas such may become an 

economic asset. Generally, dcforestation1 l~ads to decrcascd contents of soil organic matter and contrihutes 

to cmission of greenhause gascs (Schim1cll. 1995: V an Dam et al .. 1997). Affor~station in the tropics may 

scquestcr soil C and has bccn proposed /asla managemcnt toollo aid in controlling rising Ievels of 

atmosphcric C02. ßashkin and Binklcl( ( 1998) concludc that thc nct dlcct of affnrcstation of cultivatcd 

land not only dcpcnds on the new C gainc<r hutalso on thc C lost from thc previous managcment. lt is 

possihlc that thc currcnt assumption tl/.,t afforcstation can sequcstcr 50 Mg/ha in 30 ycars may he a !arge 

ovcrcstimatc.. / \ 

Torhcrl ct al. ( 1995) considcr thc inaliility ·pf scicntists to account for thc tlow of C as thc ccntral prohlcm in 

undcrstanding gloh:tl C cycling. Sourbcs ot\ atmospheric CO, areweil documented whcrcas sinks for C are 

not with an unknown terrcstrial sink br appr. 1.4 Gt C: this i~ the differencc betwecn total fi,ation and total 

production of CO, and amounts to aJpr. 25'jr of the total annual cmissions of CO. (Schimel. 1995). Thc 

Ievel of soil orga1~ic carhnn will depbno not \only on current and past managemen; practices hutalso on soil 

".," .. , .. """'"""''"" "'"' ""'""~/"'"' "\ "" ''""''""m<. o,,,,,"", "" ''"""' m"""'"'"m "''""'" 
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(cropping, fertilisation) will have important consequences for the soil capacity tosequestrate atmospheric 

carbon-dioxide. 

Below-ground processes seem to be particularly important, with most systems showing an initial increase of 

biomass accumulation and/or turnover. The missing carbon maybe sequestered as soil carbon but these 

pools are too small tobe detected by direct measurements with sufficient accuracy (Gifford, 1994). CO, 

eftlux from the soil surface is caused by heterotrophic decomposition and the respiration of live roots and 

mycorrhizal fungi. These processes complicate the direct interpretation of soil carbon dynamics from soil 

respiration measurements. Although some fractions of soil organic matter are thousands and thousands of 

years old, when reasonable assumptions about root respiration are applied, the global mean residence time 

(mass/output) of soil organic matter is about 32 years (anonymous, 1991). 

Ouantification of C fluxes in grassland 

Inputrates of organic C into the soil system are hard to quantify, particularly for natural ecosystems and to a 

lesser extent for agricultural ecosystems. Whereas quantity and quality of input of carbon via litter fall and 

plant residues after harvest might be directly measurable. inputsvia roots and rhizodeposition are more 

difficult to assess. 

The quantification of gross root production, rhizodeposition, microbial assimilation and the production of 

organic materials in soil has made increasing progressever since stable (C) and radio-active ("C) carbon 

isotopes have been used. Measurements on soil organic matter dynamics without theseisotopes are difficult 

due to the !arge amount present as compared to the smaller rates of input. 

We applied in situ pulselabelling of grasses with "C-CO, under field conditions with the objective to 

quantify the gross, annual fluxes of carbon (net-assimilation, shoot- and root-turnover and decomposition) 

in production grasslands and so assess the net input of carbon (total input minus root respirationminus 

microbial respiration on the basis of rhizodeposition and soil organic matter) and carbon fixation in soil 

under ambient climatic conditions in the field (Kuikman, 1996). Such information is necessary to validate 

simulation models on C-dynamics and so assess the potential sequestration of C as a result of achanging 

climate. 

The applied methodology has been developed for studying carbon dynamics in wheat and barley by 

Swinnen et al. ( 1994a; 1994b). In short: I) columns were inserted into the soil and the grass on these 

columns in the field was supplied with "C-CO, for 1-2 h, 2) roots and soil were isolated from the 

atmosphere by silicone rubber to trap root-soil respiration, 3) gross assimilation of "C-CO, was measured 

from the total uptake, 4) determination of distribution of "C after a 21 day equilibration period and 5) net

assimilated C was determined and converted to amounts of C. Grass C-fluxes were calculated from curves 

fitted to data on shoot biomass production and data on "C distribution from 9 pulse labelling events during 

the growing season of 1993. 

C budget 

ßased on data on distribution of "C from 9 pulse-Iabels throughout the growing season and the data on 

above-ground biomass accumulation as removed through cutting the sward, gross carbon fluxes were 

calculated (table I). Our results on "C distribution indicate that from 15 to 25% of the net "C assimilation 

was transferred to the roots and that there are seasonal differences in the distribution of assimilated carbon. 

Basedon the C content of harvested grass and the "C distribution, we estimate that the total inputvia roots 

was 2205 kg C per ha. By mid-June, 60% of the total annual C input to soil had already bcen recovered as 

either root mass or as root-soil respiration. The contribution from aboveground littering was estimated at 

1545 kg C per ha and the total annual C input to soil at 3750 kg C per ha. 
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Decomposition of roots 

Turnover of root mass and decomposition of roots in soil was studied by applying a pulse Iabel and 

measuring the distribution of the Iabel up to 459 days later (table 2). At 21 days after labelling, 9.4% of the 

net-assimilated "C was recovered in roots and 2.0% in soil. At 66 days after labelling, 5.0% of the net

assimilated "C was recovered in roots and 2.4% in soil. This indicates a rapid turnover (death and 

decomposition) of almost 50% of the recent root growth. At 387 and 459 days after labelling (from 1-1.5 

years), still 1.6% of the net-assimilated "C or 55 kg C per ha was recovered in roots. After I and 1.5 year, 

4.9% and 3.8% of the net-assimilated "Cis found in soil organic matter, respectively. This recovery on an 

annual basis ranges from 710-550 kg Cper ha and is considered to represent organic matter which is 

relatively resistant from further decomposition. 

The total stock of C is appr. 30000 kg C per ha in the top 30 cm; annual input is 2200 kg per ha and between 

550 and 710 kg C of this is stored in soil per year. In addition to this belowground input, 1550 kg C is 

gained from aboveground littering. Applying the same turnover rates to the litter C-input as in soil, 375-SOO 

kgC ofthis is stored in soil per year. This is from 3.1-4.1% ofthe total C stock in soil and represents a rapid 

tumover of the soil organic matter pool. Wedin et al. ( 1995) analysed changes in the stable C isotope 

composition (li''C) of above- and belowground litter ofC,- and C,-grasses and monitored the short-term (4 

years) accretion of soil organic matter in soils with a known isotopic composition. They concluded on the 

basis of the measured isotopic shifts that 14 % of the total soil C was new C over the period of 4 years. This 

amount was estimated to equal 30% of NPP over these 4 years. 

TableI Estimation of gross annual carbon fluxes in a Dutch grassland ecosystem 

estimate based on I 
-1 -1 

kg C X ha X y I 
C-flow to soil i 

roots, soil respiration, soil 2205 removal by cutting of 70'k 

shoot litter 1545 total shoots - removal = litter 

C input to soil (total) 3750 

Remaining C in roots 1-1.5 years 55 
after labelling ( 10%) 

Remaining C in soil 1-1.5 years 175-135 Recalcitrant SOM 

after labelling (33% to 25%) 
- - -

Table 2 Decomposition of roots on loamy clay soil i11 siru 

Harvest day Harvest day net-assimilation Recovery I 
days after Julian day in MBq llr of net-a~similated '7c of net-assimilated 

1 

lahelling 1993+1994 
14c in root 

14c in soil 

0 158 I 

21 179 4.5 9.4 2.0 

66 224 3.7 5.0 2.4 

192 350 4.2 * * 
387 365+180 3.9 1.6 4.9 

459 365+252 4.3 1.6 .l8 
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Pro's and con' s of pulse-labelling 

The methodologyto study the C economy and C fluxes of plant-soil interfaces is fraught with problems (see 

review by Meharg, 1994). Studies employing isotopes of C, particularly "C, seem to provide the only 

feasible way to obtain accurate figures for root-derived C. Pulse-labe!ling is relatively simple and cheap and 

there is no need for complicated apparatus in the field (Veldkamp, 1993, Swinnen, 1994). Our approach 

provided an estimate of gross C fluxes under ecologically realistic conditions but has the disadvantage that 

C fluxes are derived from fitting data to a mathematical modelrather than from direct measurement (Martin 

and Merckx, 1992; Swinnen, 1994). The decomposition of roots was measured by leaving pulse-Iabelied 

plants in the field. The dynamics of the remaining carbon was followed during 1.5 years following the 

addition shoots and labelling of roots, respectively. This approach has the advantage that root 

decomposition was studied in situ. 

The major assumption in pulse labelling isthat the distribution of the carbon assimilated du ring labeHing 

with "C-CO, is representative for the carbon assimilated during that period. Jensen (1994) addressed some 

of these assumptions by measuring the distribution of photoassimilated C in spring barley plants at different 

times after the onset of light and at different light intensities du ring assimilation. Higher proportians ( 15-

20% more) of assimilates tended tobe Iransported belowground at lower light intensities and after labelling 

early in the moming (40-60% more). These results were confirmed by Swinnen et al. ( 1994a,b). 

Recently, pulse-labelling has been frequently applied to determine the fate of carbon in crops such as barley 

and wheat and to determine the Iosses from roots and subsequent microbial transformations. Pulse-labelling 

was applied by Meharg and Killham (1988) to measure the C distribution in perennial rye-grass (Lolium 

perenne). At 8 days after the 'pulse with "C, 26% of the Iabel was recovered in shoots, 7% in roots and I% in 

soi I and the remainder was retumed to the atmosphere as CO, (Meharg and Killham, 1988). In fie!d studies, 

the annual belowground C transfer in wheat and spring barley have been estimated tobe 475-1765 kg C ha-

1 year-1 and 583-1652 kg C ha-1 yeac I , respectively (Jensen, 1994). Swinnen ( 1994a) estimated that 

more carbon was transferred to the roots by wheat than by barley and gave a range of 1500-2300 kg C ha-1 

year-1. Total rhizodeposition constituted 29-50% of the carbon translocated below ground and was 1.5-2.1 

times the amount of C in roots left at crop harvest (Swinnen, !994b). Microbial respiration of rhizodeposits 

was higher under conventional than under integrated management. Of the annual root growth, about 50% 

had decayed by the end of the growing period. (Jensen, 1993; Swinnen 1994b; Swinnen et al., 1995) 

Several authors have shown by pulse-labelling wheat and barley plants at 4-5 stages during growth that the 

distribution of carbon during the growing season will change. Also, approximately I 0% of total crop carbon 

fixation was released within the soil during the first 24 hours after labelling. (Gregory and Atwell, 1991 ). 

Rattray et al. ( 1995) used "c pulse labeling to study the dynamics of C partitioning with Lolium pcrenne 

and its associated rhizosphere in plant-soil microcosms. The results indicatc a translocation of "C to 

belowground as rapid as 30 minutesandwas maximal within 3 hours after the pulse application. After 3 

hours, the microbial biomass accounted for 74% of the total "C rhizosphere pool. After 24 hours, 

approximately 30% of the "c assimilate had becn translocated belowground. Partitioning of recent 

assimilates changed with increasing CO, concentration in the atmosphere. The proportion of "C translocated 

below ground almost doubled from 18% at ambient CO, concentration (450 ppm) to 34% at 750 ppm CO, 

concentration. 

Soil rcspiration 

Three sources of the C02 releascd by a soil with living roots can be recognized: I) root rcspiration, 2) 

microbial respiration of root derivcd materials (rhizo-microbial rcspiration) and 3) microbial rcspiration of 

soil C. Differentsources of substrate arc concurrcntly available and used. Due to many tcchnical difficultics 

and intimitc association of root and microbial respiration, most rcsearch in this arca Iias hccn donc in 
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gnotobiotic systems, and in nutrient solutions or artificial soils (Lambers, 1987). However, questions can be 

raised whether the results obtained are representative for the complex interactions at the soil-root interface 

in natural conditions. Few methodologies are available toseparate root from microbial respiration and 

microbial respiration of rhizodeposits and soil organic matter, respectively, in soils. Swinnen ( 1994}, used a 

"C-labelling model rhizodeposition technique, estimated the proportion of root respiration in overall soil 

respiration of plant assimilates as greater than 75%. Johansson ( 1993) in a different approach gives an 

estimate of 32% for microbial respiration over a 7 week period. Cheng et al ( 1993) saturated planted soils 

with unlabelled substrates to eliminate the microbial use of Iabelied substrates from a pulse- Iabelied plant 

and estimate microbial respiration at 60%. The disadvantage of the latter method is the short time periode 

for redistribution of the pulse-labelling and the potential for roots to absorb and use added unlabelled 

substrates; both mechanisms will underestimate root respiration. Swinnen J. (1994) discussed the methods 

and methodologies toseparate root from microbial respiration and for relatively fast turnover during 

growing season of root-derived C. 

Arecent advancement is the use of ö"C differences between C3 and C4 plants or soils toseparate root and 

microbial respiration in the rhizosphere (Robinson and Scrimgeour, 1995; Högberg and Ekblad, 1996; 

Cheng et al. 1994). Rochette and Flanagan (1997) monitored soil respiration during a growing season and 

separated root respiration and microbial-rhizosphere-respiration from microbial soil organic matter 

respiration in a soil developed under C3 plants and now planted to C4-corn (Zea mays L.). The CO, respired 

by the rhizosphere was equivalent to 18-25% of crop net photosynthesis and 24-35% of crop net CO, 

assimilation during most of the growing season. This methodology assumes that the organisms in the C, soil 

are no different from organisms in a C, soil and are able to utilize the C, substrates. 

We conclude that recent advances in the use of tracers, albeil "C or '-'C, offer a solution to some of the 

technological difficulties to quantify and separate microbial from root respiration. Combinations of these 

tracers may even overcome the last of the problems discriminating between all three sources of CO, released 

from soil. 

Scientific relevance 

We conclude that the methodology of pulse-labelling plants under field conditions can very weil be applied 

to study carbon dynamics in the very short term (root and microbial respiration and root-exudation) and 

Iongerterm (turnover and decomposition of roots). The release of organic compounds from roots of growing 

plants may have substantial effects on vital soil ecosystem processes, such as organic matter dynamics, 

structure.formation and nutrient cycling. The fundamental mechanisms involved arenot yet fully 

understood Iet alone that proper quantification of the release of organic and inorganic C compounds from 

roots or seasonal dynamics in various ecosystems have been assessed. 

lt.is important to realize that any changes in the proportional allocation of carbon that form coarse and fine 

roots or in the rate of exudation may affect C Sequestration in terrestrial ecosystems. Elevated C02 has been 

reported to increase carbon incorporation into below-ground pools with short residence times such as fine 

roots. (Norby et al., 1992; Rygiewitz et al., 1994). Changes in carbon distribution pattern over exudation, 

fine roots· and coarse roots may strongly affect subsequent decomposition patterns; some materials may be 

protected within the soil matrix while others remain unprotected (Ladd et al., 1995). Eventhough exudates 

consist of simple sugars that are generally qualified as easily decomposable, Martin and Merckx (1992) 

showed that some of this carbon is recovered from very recalcitrant organic materials in soil shortly after 

their release from roots. Swinnen ( 1994) showed that exudation can amount to 25% or more of the total 

carbon translocated belowground in annuals such as barley and wheat. 
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Rhizosphere and rhizodeposits 

Hiltner ( 1904) first mentioned rhizosphere to describe interactions between bacteria and legume roots. The 

discription in current dictionary's is more appropriate: The "Rhizosphere" is the soil that surrounds and is 

influenced by the roots of a plant and the "Rhizosphere effect" is the enhancement ofthe growth of a soil 

microorganism resulting from physical and chemica/ alteration of the soil and the contribution of excretions 

wul organic debris CJ{ roots within a rhizosphere. 

By definition, all carbon except aboveground littering, enters the soil via the rhizosphere. The rhizosphere is 

a highly dynamic and complex environment both in time and in space. The excretions and organic debris o{ 

roots consist of a wide array of chemical compounds most of which can and will be utilized for growth by 

soil microorganisms (see review by Grayston et al .. 1996). Here, we will arbitrarily consider 2 groups with a 

distinct physical behaviour, i.e. solubles and structural, particulate organic matter (Griffiths et al., 1994). 

These distinctive environments are i) growing root-tip (exudation of solubles diffusing away from the 

source into the soil characterized by a gradient of substrate concentrations), ii) aging root (cortical 

senescence with release of solubles and ce!lmaterial, diffusion and hot-spot) and iii) dying roots (structural 

compounds which are non-soluble, particulate characterized by a local high concentration of substrates). 

The boundary of rhizosphere is hard to demarcate (figure I). Dimensions may vary with plant species and 

cultivar. stage of deve!opment and type of soil. Soi! moisture may affect the measurable size of the 

rhizosphere as weil: weiter soils may stick better to roots than drier soils. This will alter the measured 

concentration in rhizosphere and in non-rhizosphere soil. 

responsvariable 

Figure I 

\ 
\ 
\ 
\ 
\ 
--'._ 

\ 
\ \ I moist 

<. > 
' dry ' ... 

' ' .... ..... ____ _ 

rhizosphere non-rhizosphere 

---

Schematic representation of the dynamics of a responsevariable in, e.g. concentration of 

rhizodeposited C, the rhizosphere (dashed line) and the measured concentrations in rhizosphere 

and non-rhizosphere samples (solid lines); the arrow indicates the separation of rhizosphere and 

non-rhizosphere soil; the effect of soi! moisture is indicated by arrows. 
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Rhizosphere dimensions 

Hi.gh Ievels of available Substrates in soil microsites may be utilized at the site at which they are released or 

they may move through the soil due to mass flow or diffusion. A laboratory experiment was conducted 

where the movement and utilization of "C-glucose applied on a filterpaper in contact with soil was 

monitored (figure I). At the high application rate, 45% of added glucose-C was respired while only 36% 

was respired at the lower rate and confirmed results from Bremerand Kuikman ( 1994 ). Considerable 

movement of glucose,C occurred into the soil: up to 3 or 4 mm at the lower application rate and up to 6 mm 

at the higher application rate. The volume of the actual rhizosphere will depend on the rate of exudation and 

impact microbial utilization of rhizodeposits. 
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Figure 2 Distribution of total "C in soil four days after addition of glucose "C at two different Ievels. 

Labelled glucosewas applied on a filter paper at 24 and 240 )lg CI cm', and placed in contact with 

moist sandy soil. The microcosms (dia 7 cm, height 40 mm) were incubated at 25°C for 4 days and 

then sampled in layers. 

For many years, the growth enhancement of microbes in the rhizosphere was illustrated by comparing 

planted with non-planted soils. Only recently, data from rhizosphere and non-rhizosphere soil have been 

presented (Rattray et al., 1995; Cardon 1996; Darrah 1996; Paterson et al., 1996) showing much !arger 

differences than in planted versus unplanted soils. Analysis of the "C distribution among soil and plant 

components by Cheng et al. (1994) suggests that most root exudates were utilized by the microbes in the 

rhizosphere once leaving the roots; only 3-4% of the exudates was recovered from the bulk soil. Damih 

( 1991 ), among others, regarded a zone of 1-2 mm around roots as the zone in which microbial growth was 

influenced by root exudates. 

Effect of N grass species and CO, on rhizospheres 

Cotrufo and Gorissen ( 1997) studied the effect of an elevated atmospheric CO, concentration on the 

distribution of carbon and rhizodeposition for 3 grass species. Extension of their data showed that the 

rhizosphere volume increased two-fold by higher nitrogen supply through an increase in root mass (table 3). 

Rhizosphere volume per unit root mass showed the opposite: at low N the rhizosphere volume was twice 

that at high N. The amount of rhizodeposition recovered pergram rhizosphere soil at high N was twice as 
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high than at low N. This is proportional with root density. An explanation for this phenomenon may be a 

difference in root morphology, i.e. low N plants having finer roots, capable of exploring more soil volume 

for limited nutrients or a difference in the utilization efficiency of rhizodeposits, i.e. less efficient use at low 

N and substrates moving away over Ionger distances. In aseparate experiment, using 4 grass species. these 

results were confirmed: at lower N supply, !arger rhizosphere volumes (ratio lowN-to-highN 1.4) and less 

"C pergram ofrhizosphere soil (ratio lowN-to-highN 0.6) but no difference for the non-rhizosphere soil 

that at higher N supply were found (Kuikman, unpublished results). 

The total rhizosphere volume was equal for all 3 species. Rhizosphere volume per unit root mass increased 

in the order Lolium perenne, Agrostis capillaris, and Festuca ovina. This means that Lolium has more root 

mass per unit rhizosphere soil. Again, differences in root morphology with Lolium having thicker roots than 

Festuca could explain this. The amount of rhizodeposition left pergram rhizosphere soil was higher in soil 

planted with Lolium, but less than could be expected on basis of the root density. 

The total rhizosphere volume was 15% higher at high CO,. This was caused by an increased mass of the root 

system: rhizosphere volume per unit root mass was equal for both CO, treatments. Root morphology seems 

not affected by CO,. At high CO, more rhizodeposition pergram of rhizosphere soil was found. This could 

indicate an increased rhizodeposition at high CO,. 

Clearly, concentration of exudates and rhizodeposits depend on soil nutritional status and on species and 

this may affect the microbial utilization and subsequent turnover of rhizodeposits in soil. 

Table 3 Characteristics of rhizosphere and non-rhizosphere soil for 3 grass species grown in a 

continuous "C-CO, Iabeiied atmosphere after 8 weeks: rhizodeposition is measured as "C 

recovered from soil adhering to the roots or soil not adhering to the roots. Soil maisture 

contents were constant in all treatments. 

Ratio 350-to-700 ppm CO, Ratio Low-to-High N supply I 

Rhizosphere soil (dry wt) 0.86 0.52 I 

Rhizosphere soil per g root 1.02 1.96 
I 

Ratio l.tCrht""rocr~-to- 14Cilulk 0.84 0.49 

"C""""'""" per g rhizosphere 0.86 0.53 
I 

soil I 

"C"",. per g bulk soil 0.79 0.41 
--

Metabolization of rhizodeposits 

Swinnen (1994) added Iabeiied (model) rhizodeposits to planted soils to measure their respiration and 

residual and compared a number of soil factors and different Substrates. He discussed their 

representativeness for actual rhizosdeposits. A higher fraction of the soluble substrates (glucose, 38% or 

root extracts, 37%) were respired than of root residues (26%) during the 21 days of incubation in a climate 

room. lncubation in field soils reduced the respiration of substrates compared to the incubation in climate 

rooms (23-25% for solubles and 12% for root residues). Naumova and Kuikman (unpublished results) 

studied the influence of three Ievels of glucose addition on microbial utilization of ground root residues 

(solubles extracted with water) and native soil organic matter and their interactions du ring an incubation of 

24 days (table 4). The mineralization rate of CO, from roots was stimulated du ring day 0-3 by the low Ievel 

of glucose addition and during day 3-24 by the high Ievel of glucose addition. The accumulated evolution of 

CO,, the amounts of extractable C (2 J.!g C per g soil) and the microbial carbon (29 J.Lg C per g soil) 

produced during the decomposition from added root material were not affected by addition of glucose. 
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However, the addition of glucose increased the mineralization rate of native SOM by II% and 22% under 

low and high Ievels of glucose addition, respectively (table 4). Virtually all residual "C in soil at the low 

additionrate of glucosewas glucose-derived' microbial biomass C, whereas under the high addition rate of 

glucose, glucose derived microbial biomass contributed about 50% to the residual "C in soil (table 5). This 

indicates that a high Ievel of soluble substrate stimulates the tumover of newly formed microbial biomass. 

On the contrary, a low Ievel of substrate may be less weil utilized by the microbial population awaiting 

further mineralization. 

lt is concluded that the decomposition of soil organic matter and particularly the microbial biomass present 

at the start, was accelerated by adding glucose as a soluble substrate for growth only at a relatively high rate. 

Solublesubstratesare not interacting with plant structural substrates du ring their decomposition in soil. The 

latter can be explained by assuming that fractions with a different physical behaviour in soil are 

decomposed by spatially separated microbial populations. Clearly differences between soluble and 

particulate substrates exist in the short term and may not lastat Ionger incubations. 

Table 4 Accumulated CO, evolution from root residues (RM), soil organic matter (SOM) and glucose 

().!g C per g soil) during 24 days of incubation 

Treatment C source for CO, 

().!g C per g soil) RM SOM Glucose Total 

(% of added RM+glucose 

No glucose 128 253 30 

Glucose (45 ).!g C) 133 280 14 31 

Glucose (541 ).!g C) 126 308 383 53 

* in all treatments root material was added at a constant rate 

Table 5 Soil C and microbial C (].!g C per g soil) derived from glucose 

c_", CIUICI"<>hi~l ratio C"" 1-to-C,"'w'"'~ 1 
Glucose (45 ).!g C) 12.1 13.1 1.08 

Glucose (541 ).!g C) 156.8 72.5 0.46 

Production of RSOM from rhizodeposit 

Sofar, we have no answer to the issue whether the nature of the substrate determines if the products are 

refractory or not. The hypothesis isthat decomposability of rhizodeposits is not simply a characteristic of 

biochemical quality of the substrate but also of their physical characteristics and the rate at which they arc 

supplied to the soil. Mostsimulation modelsthat are used in soil organic matter studies will partition 

residues into 2-3 pools from easily decomposable to recalcitfant organic compounds. Each of these pools 

will have a distinct turnover rate and a distinct probabilily to produce refractory soil organic matter. Thc 

easily decomposable substrate may very weil end up in refractory pools whcreas subslrate tha! inilially is 

decomposed slowly, will in the end be decomposed to a I arger exlent and result in lcss rcfractory soil 

organic matter. Organic matter formed from glucose is metabolizcd al a fast rate, hulthe rcsiduc is only 

further mineralized at a low rate (<150 ).!g pergram soil) and lcss at a low adc.Jitoin rate of glucosc lhan al 

higher addition rates of glucose (Bremer and Kuikman, 1994). 
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Sorensen et al. (1996) hypothesized that finer plant residues (i.e. upon grinding) may have better contact 

between substrate and decomposer organisms within the soil matrix and would decompose less extensively 

than courser (i.e. intact, ungrounded) plant residues. They tested this hypothesis by measuring 

dccomposition and biomass formation in soils with ground and ungrounded plant residues and with glucose. 

The results led them to conclude that glucose derived C was retained more in soil than residue retained C; 

this confirms data reported by Ladd et al. ( 1995) Sorensen et al. ( 1996) also suggested that grinding plant 

rcsiducs, upon addition to soil, favours, on their addition to soil, a more intimate contact between the plant 

rcsidues and the soil matrix, thereby enhancing apportunilies for the colonization by decomposer organisms 

that are more protected against predation and further decomposition and result in higher retention. 

Conclusions 

Wehave presented data on the annual input of carbon in grassland ecosystems from field "C pulse 

labelling and subsequent turnover of rhideposits. Pulse-labelling is an adequate technology for in situ 

measurements of quantification of rhizodeposits and their decomposition. 

Rhizosphere processes depend on the actual concentrations of substrates and their physical behaviour in 

soil. Rhizosphere volumc and concentration of substrates depend on soil conditions and plant species. 

Disgarding rhizospherc soils is wasting information due to the high concentration of rhideposits in this 

part of the soil. 

Technologies on the basis of stable and radio-active isotopes of carbon are a prerequisite toseparate 

root from rhizo-microbial or soil-microbial respiration; double labelling enables to distinguish between 

root and microbial respiration and between different substrate sources for microbial growth. 

Future out Iook 

Recurrcnt is the Iack of adequate techniques to assess carbon tlows through the plants and microbes into 

soil organic matter (Pattcrson ct al., 1997). Most important is the development of techniques and 

protocols toseparate rhizospherc from non-rhizospherc soil as weil as possible in analyses of soil 

carbon dynamics. The usc of carbon isotopes, and where possible applying double labelling with ''C

and 
11 

C, secms inevitable in ordertoseparate the contribution of different sub:·arates in thc fonnation of 

SOM. 

We need to develop hypotheses on which C-compounds make up precursors for and which conditions 

will yidd refractory soil organic matter. Information on which species. i.e. tree or other or comhinations 

(sec Frederich and Klein. 1994) and which cultivation regimc on which soil type in which environmcnt 

form a comhination that is likdy to contrihute to net C accumulation on soils is needed. 

Protocols for rhizospherc sampling need to he devdoped. Upon quantifying processes at the rhizosphcn.· 

Ievel. we may find whether !arge or small rhizosphere volurncs or \Vhcther high or lov./ ratcs of 

exudation areplant specific and in which form they will bencfit plants is not clear sofar and is an area 

for futurc research. 

The challenge for moknllar techniques 1s to provide quantitati,·e measures for microhial cells and 

at:tivitics rather thanjust qualitative measures for who's around without knowing who's doing what and 

IHl\\' much. 
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Characterization of the chemical structure of RSOM 
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ABSTRACT 

For the characterization of refractory soil organic matter, a suite of analytical approaches are available. 

Chemical degradative methods involv e an extraction scheme with which the soluble part of the mixture is 

isolated and analyzed by colorimetrical or chromatographic means. Such techniques comprise the 

determination of the content of amino acids, amino sugars, carbohydrates, Iipids, nucleic acids and Iignin 

monomers. Macromolecular structures can be subjected to thermolytic or combined thermochemolytic 

degradation. The obtained fragments are isolated and analyzed. Because secondary reactions (rearrangement, 

cracking, hydrogenation and polymerization) in a heterogeneaus mixture cannot be excluded, it is obvious that 

conclusions regarding the original structure in the macromolecular phase have tobe drawn with caution. 

Alternative techniques for the examination of organic matter in heterogeneaus macromolecular 

mixtures are non-destructive spectroscopic methods, including nuclear magnetic resonance (NMR) 

spectroscopy, infrared (IR) spectroscopy and electron resonance (ESR) spectroscopy. The advantage of such 

techniques isthat the sample can be analyzed without major pretreatment and extraction. Thus, the sample can 

be examined as a whole and secondary reactions are avoided. Most of these methods, however, are relatively 

insensitive and have low resolution. These techniques give good results conceming the gross chemical 

composition. specific compounds are hardly identified. 

Although much progress has been achieved in revealing more about the chemical structure of refractory 

soil organic matter and the mechani s m involved in its formation, we are still far away from completely 

understanding this soil component. The combination of spectroscopic techniques with thermolytic and 

chemolytic methods will add sub stantially to the understanding of the nature and Iransformation process of 

refractory soil organic matter. 

INTRODUCTION 

A widely used approach for analyzing refractory organic matter in soils involves the use of alkahne 

solutions to extract the organic material (I). The subsequent acidification with hydrochloric acid separates 

humic and fulvic acids. The residue which is not soluble in water at any pH is the humin fraction. However, 

alkali solutions also dissolve structural components from fresh biological residues (1-3). Consequently, the 

extracts do not solely contain humified soil organic matter. lt has furthertobe bom in mind that under alkahne 
1Lehrstuhlfür Bodenkunde, Technische Universität München, 85350 Freising, Germany 
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conditions autooxidation reactions of some organic constituents may occur in contact with air, both during 

extraction and when the extracts are allowed to stand. Other chemical reactions also may occur. During the 

last years, it has been discussed whether the differences observed in these fractions are assignable to physical 

(i.e., solubility at different pH) rather than chemical properties. 

An alternative to chemical extraction procedures represents the physical fractionation of soils into their 

particle size separates. This technique has been proven to be more efficient than chemical extraction in 

isolating soil fractions differing in the tumover time of their associated organic matter (4,5). For the 

characterization of the chemical composition of organic matter in soils, humic fractions and organic material 

associated with particle size separates, several approaches can be used. 

EXTRACTION OF LOW MOLECULAR WEIGHT COMPOUNDS AND CHEMICAL 

DEGRADA TIVE TECHNIQUES 

The first step in investigating the chemical composition of soil organic matter is the isolation of their 

low molecular weight components applying weil established extraction procedures. Commonly used 

techniques comprise the determination of carbohydrate content, the amount of amino acids, amino sugars, 

nucleic acids and Iipids. 

Macromolecular structures cannot be isolated by simple extraction schemes. In general, their 

investigation involves thermolytic imd/or chemolytic degradation of the macromolecule into small fragments 

that are separated and analyzed by chromatographic techniques. 

Carbohydrates: 

Carbohydrates represent between 5 to 25 '7o of total soil organic matter (I). Th e significance of sugars 

in soils arises Iargely from their role as an energy source for most soil microorganisms. They are able to 

complex inorganic soil particles and meta! ions. forming stable aggregates which may serve as building 

blocks of refractory soil organic matter. Converted into uronic acids, they· can influence the cation-exchange 

capacity of soils. Some sugars may stimulate seed germination and root elongation. Due to their Iability 

against microbial degradation, free sugars are present in soil s only in small quantities. Some more complex 

polysaccharides can derive from partially degraded plant remains and exist as cellulose and hemicellulose. A 

high percentage of polysaccharides in soils are believed to represent products of microbial metabolism. 

Carbohydrates in soils can also exist a~ polymeric molecules of various size and shape. Due to structural 

complexity and/or interaction with the mineral phase of soils, this fraction is hardly isolated by common 

extraction procedures. 

Free carbohydrates are most satisfactorily isolated from soils with water or 80 'lc ethanol. After 

extraction and purification, they can be detennined by a chromatographic procedure. The analysis of complex 

sugars in soils involves hydrolysis of the sample with mineral acids, often H,SO,, to relea~e monosaccharides 

from the polymeric molecules. With appropriate hydrolysis comlitions, a differentiation of crystalline 

cellulose and non-crystalline polysaccharides is possible. After conversion into colored products such as 
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hydroxymethylfurfurales (hexoses) and furfurales (pentoses, uronic acids), their concentration can be 

determined photometrically. 

In a recent work, however, an alternative for extracting sugars from soils was introduced. 4 M 

trifluoroacetic acid was used to hydrolyze neutral and acidic sugars simultaneously from non-cellulosic soil 

carbohydrates (6). A single hydrolytic step was used. It was suggested that this technique may be more 

efficient in releasing sugar monomers from soil than other recommended hydrolysis procedures. 

Compared to colorimetric approaches, a more precise determination of the total amount and the 

identification of specific sugars can be obtained by chromatographic procedures such as gas chromatography 

(GC) and high performance anion-exchange chromatography. For GC, the individual sugars are converted 

into derivatives that are volatile at temperatures below 300° C. Methylesters, trimethylsilylethers and acetates 

have been found to be suitable for this technique. A problern of this method may be the preparation of volatile 

compounds. The preparation of such compounds, however, can be avoided when using high performance 

anion-exchange chromatography. 

Even with elaborate extraction procedures, complete recovery of polysaccharides from soils has not 

been achieved, yet. This has led to the conclusion that a part of the carbohydrates are stabilized, possibly 

included in structures which are resistant to enzymatic anack. Martin (7) postulated that the polysaccharides in 

soil are formed by recombination of monomeric units. Cheshire (8) concluded that the persistence is caused 

by chemical combinations, complexing or insolubility but not at a biologically stable molecular structure. 

Soil organic nitrogen: 

A typical procedure to isolate N-containing soil organic compounds, such as amino acids, amino sugars 

and nucleic acids, includes a hydrolysis of the soil sample with 3N or 6N HCI at a temperature of 120 oc for 

12 to 24 hours (9). The hyd rolysate is then purified and analyzed. After addition of ninhydrine to this solution, 

colored complexes are formed from the reaction of ninhydrine and the amino groups of amino acids and 

amino sugars. Measuring their concentration by photometric means allows the determination of the amount of 

amino acids and amino sugars in the hydrolysate. For the identification and quantification of single amino 

acids, the hydrolysate is subjected to chromatography such as ion exchange chromatography or high 

performanceliquid chromatography (HPLC or GC). 

Besides amino acids, the hydrolysate contains amino sugars. nucleic acids and other nitrogenous 

biomolecules. For their separation and identification, specific techniques are required (10). NH" produced 

during hydrolysis, can be recovered by steam distillation with Mgü (I 0). This nitrogen derives from soil 

ammonium and ammonia liberated after degradation of some amino acids and/or nucleic acids. Because an 

assignment to the originating compounds is not possiblc. this fraction is commonly termed the hydrolyzable 

unknown-N (HUN). 

After hot acid hydrolysis, approximately 80 to 50 '7r of the total nitrogen remains in the hydrolysis 

residue (I 0). An increase of this fraction was observed with increasing humitlcation ( 1.1 I). The resistance of 

this 'acid-insoluble' fraction to harsh chemical treatment has been explained by several theories. The most 

common of these represents the stabilization of organic-N via reaction with Iignin. its degradation products. 

tannins and reducing sugars forming stable aromatic polymers ( 1.12). Such polymers are expected to resist 

both chemical and biological degradation. Anothcr pathway of soil organic matter stabilization could be the 
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adsorption of biogenic N-compounds by clay minerals and meta! ions, resulting in complexes and aggregates 

which are protected from attack of chemieals or microorganism ( 13-15). Small labile compounds, however, 

could also be captured in micro- or mesopores of clay minerals which are inaccessible for microorganisms 

and are even too small for efficient functioning of enzymes (16, 17). To explain the occurrence of peptide 

structures in the hydrolysis residues of organic-rich algal sediments Knicker and Hateher (18) suggested that 

originally labile peptide structures are protected from chemical and biological degradation by encapsulation 

into the hydrophobic network of refractory biopolymers. Such hydrophobic refractory structures deriving 

from bacterial cell walls were previously detected in soil samples (19). 

Lipids: 

Lipids comprise a wide range of chemical compounds which are soluble in organic so! vents. They 

include simple fatty acids, phospholipids, waxes, resins, terpenes, sterols and polynuclear hydrocarbons. They 

contribute with approximate1y 2 to 6 % to the total organic matter in weil aerated soils (I). 1n wetlands, peats 

and acid soils, their percentage increilses, most possibly due to inhibited microbial degradation. Lipids such as 

certain higher alcohols, paraffines or waxes are more resistant to microbial degradation and can persist for 

Ionger periods than phospholipids and fatty acids. 

A common approach to analyze soil Iipids is the sequential extraction with organic solvents with 

decreasing polarity (20). Their concentration can be deterrnined by gravimetrical means. For the identification 

of specific Iipids, they are derivatized to their methylesters or sylilated and subjected to chromatography. 

CuO oxidation: 

One of the mostly studied macromolecular biopolymers in soils represents Iignin. Although Iignin is 

less easily metabolized by microorganisms under aerobic conditions, pathways exist for its complete 

degradation. Structural units deriving from this phenolic polymer are widely distributed in soils and are 

considered to represent precursors of refractory soil organic matter. The most commonly used technique for 

the characterization of Iignin and its degradation products in soils is oxidation with Cuü, transforming the 

phenol units to aldehyde, carboxylic acid and methylketone derivatives (21 ). After extraction, purification and 

addition of intemal standards, the amount of the individual monomers can be deterrnined by quantitative gas 

chromatography. Total carbon-norrnalized yields of the predominant Iignin monomers (the so-called A 

parameter) have been used to estimate the relative amount of Iignin in soil horizons. The degree of Iignin 

alteration can be recognized by the ratios of the oxidized derivatives (carboxylic acids) versus the 

corresponding aldehyde (Ad/Al) (21). This ratio has been shown to systematically increase as the Iignin is 

degraded in soils (22,23). Subsequent deterrnination of the stable carbon isotopic ratios of lignin-derived Cuü 

oxidation products allows to distinguish between Iignin derived from C3 or C4 plants (24) and therefore a 

further differentiation of possible soil organic matter precursors. Such a compound-specific stable isotopic 

ratio deterrnination, however, could also be expanded to other geobiogenic components, a technique which is 

frequently used in geochemistry for the deterrnination of source and fate of decaying organic material in 

sediments. In soils, stable isotopic ratios are determined mostly for bulk samples (25). The chemical and 

physical heterogeneity of such samples, however, ~ay be a reason why the examination of compound

specific stable isotopic ratios is still not a routinously applied techniquc in soil science. For the deterrnination 
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of tumover rates of specific organic components in soils. the determination of the compound-specific 

radiocarbon may represent a powerful tool. Only recently Eglinton and coworkers (26) introduced a novel 

approach for isolating sufficient individual compounds from complex organic matrices for natural abundance 

radiocarbon measurement, which are subsequently analyzed via accelerator mass spectrometry (AMS ). Based 

on the preliminary results of this study, this approach holds promise for the accurate determination of "C ages 

on compounds specific to a given source within complex, heterogeneaus samples. 

THERMOLYTIC TECHNIQUES 

Analytical pyrolysis: 

Lignindegradation can also be studied by analytical pyrolysis (27 ,28). This technique is based on the 

thermal degradation of polymers. Yolatile products, the polarity of which is low enough for chromatographic 

separation, can be analyzed by GC and GC-MS and assigned to specific compounds of the original sample. 

Examining Iignin degradation of the white-rot fungus Coriolus versicolor, differences in the distribution 

pattem of the pyrolysis products obtained from degraded Iignin and sound Iignin were observed (27). 

Softwood, hardwood and grass Iignin can be distinguished by their typical pyrolysis products (29). 

Analytical pyrolysis was also applied in the study of whole soils to reveal the structure of refractory 

polymers which cannot be analyzed by common chemical approaches (30). From data obtained with this 

technique, structural models were developed in which refractory soil organic material occurs mainly as 

aromatic building blocks that are connected through alkyl chains. According to these models, nitrogen is 

incorporated into this polymeric network in pyridinic and pyrrolic structures but can also be found a' nitrile-N 

(31). 

In other studies, comparing soil organic material from different sources by analytical pyrolysis, marker 

substances were identified which may help to discriminate between refractory soil organic material developed 

from different precursors and/or under different pedogenetic conditions (32). 

The interpretation of pyrolysis data requires a detailed knowledge of the pyrolysis behavior of the 

compounds under study. Thermal secondary reaction can cause considerable modification of the original 

compound, which may bias the pyrolysis data. Cellulose was shown to result in carbonyl compounds, acids, 

furanes, pyranones, anhydrosugars and phenols (33). Besides other compounds, the pyrolysate of proteins 

revealed alkylpyrrolediones and pyrrolidinediones (34). Fatty acids are decarboxylated under the pyrolysis 

procedure, only alkanes and alkenes can be identified. Nitriles found in soils could originale from the reaction 

of long chain fatty acids and nitrogen derivatives during pyrolysis. Saiz-Jimenez (35) suggested that the 

alkylbenzenes derive from artifacts during pyrolysis of triglycerides or unsaturated fatty acids in the presence 

of sulfur. 

The given examples illustrate the complexity of pyrolysates obtained from macromolecular structures 

and the difficulties involved in the interpretation of data obtained from pyrolytic studies of soil organic 

material. 

Thermochemolysis with tetramethylammonium hydroxide (TMAH): 

To overcome some of the problems envisaged in pyrolysis, an alternative technique has been 

introduced which is based on simultaneaus pyrolysis and methylation of the produced monomeres with 
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gaseous tetramethylammonium hydroxide (TMAH) (36-40). This procedure yields methyl esters of 

carboxylic acids and methyl ethers of hydroxyl groups, rendering many of the polar products volatile enough 

for gas chromatographic analysis. The technique of pyrolysis/methyiation has already been successfully 

applied for the characterization of Iignins (38), humic materials (36,37), asphaltenes and kerogens (41) but 

also naturalandfossil resins and resinites (42,43). Previously, Schulten et al. (44) used this technique for the 

identification of unknöwn soil nitrogen. They detected N-derivatives of benzene and Iong-ehain nitriles, not 

usually detected in pyrolysis-mass spectrometry of plants and microorganisms. These compounds were 

proposed to be characteristic of soils and to result from stable Iransformation products of soil nitrogen. 

Sub-pyrolysis temperatures of 300°C in the presence of TMAH was found to produce a suite of 

products similar tothat observed at higher pyrolysis temperatures (38,45). It was suggested that the reaction 

involved in the TMAH!pyrolysis scheme is one of a chemolysis rather than pyrolysis (46). Performing 

chemolysis in sealed glass ampoules prior to gas chromatographic analysis, intemal standards can be used 

allowing a quantitative determination of the products. With this technique, Iignin degradation can be analyzed 

much in the same way as with CuO oxidation. A-values but also acid-aldehyde ratios can be determined (47). 

A significant feature of this method isthat it may be able to trace Iignin where extensive degradation' has 

occurred and resulted in sufficient alteration of Iignin to render it undetectable by the conventional CuO 

oxidation method or pyrolysis procedure. Microbial demethylation of Iignin would not impact the TMAH 

thermochemolysis because the Iignin ancestry is preserved in cantrast to the CuO procedure which destroys 

demethylated Iignin units (38). 

Thermochemolysis with TMAH in sealed ampoules was recently performed to investigate the nature of 

refractory organic nitrogen in the hydrolysis residues of sediments (18) and soils after addition of biowaste 

composts ( 48). Several products, also observed after thermochemolysis of bovine albumin (18) and algal 

material (unpublished data), were detected. From these studies, it was assumed that in soils some peptides can 

resist harsh acid hydrolysis. Pyridinic structures were not identified. 

SPECTROSCOPIC TECHNIQUES 

Eie ctron spin resonance 

Electron spin resonance (ESR) spectroscopy, also known as electron paramagnetic resonance (EPR) 

spectroscopy, can detect and characterize species containing unpaired electrons. Sampies can be analyzed both 

in liquid and solid state. Placed into a magnetic field, the energy Ievel of each unpaired electron in the sample 

is split into two discrete states. Subj ecting the sample to electromagnetic radiation in the range of microwaves 

induces transition between the energy Ievels. This transition cim be observed in a spectrum as a signal line, 

appearing at a certain g-value characteristic of the radical being investigated. Depending on the interactions 

with the surrounding environment, a hyperfine splitting .of the lines occurs. lt is obvious that an ESR 

spectrum of a multicomponent mixture can be very complex. Under a given set of conditions, the intensity of 

ESR adsorption is proportional to the number of unpaired spins in the sample. For humic material, spin 

concentrations of 1017 to 1019 spins/g have been measured (49,50). The free radicals of humic substances 

appear tobe remarkably stable with respect to time and chemical attack (51). A direct relationship between the 

free radical content of humic material and the degree of humification was found (50-53). Removal of 
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carbohydrate s. amino acids, phenol and aliphatic substances which have a low radical content increase s the 

concentration of the organic radicals in the residue (54). 

A typical ESR spectrum of humic material consists of a single broad line at a g-value around 2.0040 

(55). This is consistent with semiquinone radical units possibly conjugated to aromatic rings (1). The rather 

broad line widths can be ascribed, at least in part, to superimposed resonances from different structural units. 

Extensive studies by Atherton et al. (54) revealed evidence for hyperfitte splitting in alkaline solution of a 

!arge number of soils. Soils with a pH > 4.2 show a radical signal with no hyperfitte splitting whereas 

material with pH < 4.2 showed hyperfitte splitting into four lines. Results from some soils with pH > 4.2, 

which still showed hyperfitte splitting, were explained on the basis of a change in pH even as long ago as 200 

years when forest land was cultivated for agriculture (56). The presence of hyperfitte structure was explained 

by the domination of modified Iignins, plant tannins or fungal products. A pH of 4.2 is probably the point at 

which a predominately bacterial population gives way to one which is predominantly fungal (57). The sources 

of stable free radicals in soil organic material are assigned to hydroxyquinones, semiquinone polymers, 

radicals in organomineral complexes and free radicals trapped in the polymeric matrix of humic material (1). 

However, recent research indicated that quinone and quinone-like substances are primarily responsible for the 

free radical properlies of humic material (58). A study by Cheshire and McPhail (55) indicated that radicals in 

humic substances do not give spectra resembling those of the semiquinone monomer radicals generated from 

catechol or protocatechuic acid. Identifying the nature of the radical centers could be valuable in determining 

the origins of the soil organic matter. 

NMR spectroscopy 

Nuclear magnetic resonance spectroscopy takes advantage of the magnetic properties of nuclei. The 

energy Ievels of the nuclei of a sample can be split into two, if they are posed into a static magnetic field. 

Irradiation with an electromagnetic field in the region of radio frequency induces transition between the energy 

Ievels if the resonance condition is fulfilled. This is the case if the energy of the radiation corresponds to the 

difference between the two energy Ievels of the specific nuclei. The transitions can then be observed in a NMR 

spectrum as a signal at a resonance frequency typical for the specific nuclei in a certain chemical environment. 

Applying an appropriate instrument setup, the intensity of a NMR signal is proportional to the number of 

transitions and therefore to the concentration of the nuclei creating the signal. 

Solid-state "C NMR spectroscopy represents one of the most widely used NMR techniques for the 

study of soil organic matter forrnation (59,60). Applying this technique to incubated plant material revealed a 

decrease of carbohydrates with a simultaneous increase of aromatic carbon and aliphatic and carboxylic 

compounds with increasing humification (61). Similar results were obtained in soil profiles with increasing 

depth (62). Examining humin, isolated from several soils, it was concluded that aliphatic structures represent 

an essential part of the refractory soil organic matter (11 ). Further studies of forest soils indicated that these 

aliphatics do not originale from plant cuticules (63). 

Solid-state "C NMR spectroscopy was also applied to particle size separates (64). The most degraded 

form of soil carbon was found to be associated with the finest fraction ( <2 11m). The spectra of these fine 

particle size separates further indicate high concentration of aliphatic carbons, possibly deriving from 

refractory biopolymers of microorganisms or selectively preserved plant residues. 
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Recently, "C NMR spectroscopy was used for the determination of charred material introduced to soils 

by natural fires (65,66) or coal power plant emissions (67). Such material can be detected by a pronounced 

~ in the aromatic region of a "C NMR spectrum. Subjecting several Australian soils to UV -photooxidation 

Skjemstad and coworkers (14) revealed that charred material from former bush fires are contributing 

considerably to the protected carbon in some Australian Black Earths. 

One majorproblern of "C NMR spectroscopy is its low sensitivity. This is in particular true if mineral 

soils, low in carbon, are of interest. For such samples with a carbon content below 5 g kg·' it becomes difficult 

to acquire a "C NMR spectrum with an acceptable signal to noise ratio. This problern can be overcome by 

concentrating ihe organic matter in the sample when dissolving the mineral material and paramagnetic 

material with hydrofluoric acid. Several studies have shown that this treatment does not Iead to major changes 

within the resolution of solid-state NMR in the structural composition of SOM in bulk samples as weil as in 

particle size fractions (68-70). 

Nitrogen functional groups in refractory soil organic matter can be studied by means of solid-state "N 

NMR spectroscopy. The application of this technique to several soils (71 ), their humic fractions (3) and 

particle size separates (72) revealed that most of the soil organic nitrogen is bound in amide functional groups. 

Signals of pyridinic or imine nitrogen were not identified in those spectra and were also missing in spectra 

obtained from residues after HCI hydrolysis (18,48,73). The latter, however, are dominated by the amide 

signal, indicating that some amides can survive microbial degradation and are protected against harsh 

chemical treatment. Additional studies revealed that at least some of these amides · can be assigned to peptide 

structures (18,48). Those results are in strong cantrast to common models explaining the formation of 

refractory soil organic matter via recondensation or repolymerization of partly degraded plant material. 

Undoubtedly, the mechanisms involved in the protection of such compounds will be the focus of future 

research. 

For many soils, a high proportion of phosphorus occurs in organic form, difficult to analyze by 

chemical techniques. The magnetic properlies and its I 00 % natural abundance makes 31P easy to detect by 

NMR spectroscopy. This technique has been used for the examination of the chemical nature and 

Iransformations of P in the a wide range of soil environments (74-76). The most common approach for the 

"P NMR spectroscopy in soils is the analysis of NaOH extracts in solution (77,78). 31 P NMR spectroscopy 

revealed the pre.sence of hitherto unidentified soil organic P species such as phosphonates and Ieichoie acids 

(79,80). Narrow lines allow to distinguish between different chemical classes such as orthophosphates, 

phosphate mono- and diesters, phosphonate and polyphosphates (74). Studying the impact of soil type, 

climate, vegetation, cultivation and long-term fertilizer inputs clearly showed that orthophosphate diester 

forms of organic P are mineralized more readily in soil than orthophosphate monoesters (75). 

Solid-state 31P NMR spectroscopy results in poorly resolved spectra, hindering any attempt to obtain 

detailed informatlon (74). One possibility to overcome this problern represents proton spin relaxation editing 

(PSRE) (81). This technique takes advantage of differences in relaxation behavior of protons associated with 

the observed nuclei of different components of a mixture of two or more types of material. These types can be 

distinguished, if sub spectra are obtained which only exploit signals of compounds with a specific proton spin 

lattice relaxation time constant. Applying this technique to a Pukaki soil from New Zealand, the broad line 

observed in the total spectrum was separated into three distinct peaks with different proton spin relaxation 
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constants (74). The observed signals were assigned to inorganic ortho and/or monophosphates, mono- and/or 

diesters and polyphosphates, respectively. Comparing the subspectra to those obtained from PSRE "C NMR 

experiments, the mono- and diesters were associated to strongly humified material. lt was assumed that they 

are related to inert P species that survive through humÜication processes. 

Although 'H shows high sensitivity for NMR spectroscopy, little application of 'H NMR spectroscopy 

for the examination of soil organic matter has been reported in literature. This may be mainly due to very 

broad lines, even in spectra of solutions, and the dominating H,O peak obscuring other signals. Howe ver, 

suppressing the latter by advanced NMR pulse sequences can result in spectra giving infonnation on the 

distribution of hydrogen types which cannot be obtained otherwise. Recent developments in NMR 

spectroscopy provide techniques which allow the examination of interactions between 'H's and to other 

neighboring nuclei. Such experiments are for example solid-state 1H NMR or CRAMPS (Combined Rotation 

and Multiple Pulse Spectroscopy) or 20 'H- "C heteronuclear correlation (HECTOR) experiments. These 

techniques, requiring careful instrument setup, are mainly applied to coals (83,84) but are rarely used in soil 

science (82). However, instrumental development may open the door for a more routine application of such 

techniques in NMR spectroscopy of soils. Providing additional infonnation about intra- and intennolecular 

interactions within heteropolymers, these techniques may have great potential in revealing more insights in the 

nature and structure of refractory soil organic material. 

IR spectroscopy 

Infrared spectroscopy (IR) is based on the rotational movements of molecular groups and chemical 

bonds of a molecule. After irradiation of the sample with infrared light of the same frequency as that of the 

vibrations, energy is absorbed. An adsorption signal can be detected and is exploited as a peak at a specific 

wavelength in an IR spectrum. Because, to a certain Iimit, the vibration frequency corresponds to specific 

bond, an assignment of adsorption bands to functional groups becomes possible. 

A major problern of IR spectroscopy for the analysis of soil organic material are interferences due to 

adsorbed moisture. A technique to overcome this problern is diffuse reflectance Fourier-transfonn (DRIFT) 

spectroscopy. With this technique, the bands resulting from water are digitally subtracted. Another possibility 

for the elimination of the influence of water is the deuteration of the sample. 

Most of the infrared spectra of soil organic material were obtained from so Iids. A typical IR spectrum 

of humic material consists of few, relatively broad overlapping signals caused by the complexity of the 

sample. Main adsorption bands are found for H-bonded OH groups, aliphatic C-H bonds, C=Ü in carboxyl 

groups and ketones, aromatic C=C bonds and C-0 stretching and OH defonnation. The intensity of the 

different bands reveals some inforrnation about the relative abundance of the specific functional group. Recent 

studies comparing the IR spectra of soil horizons of subalpine Rendzinas (8S) or degrading plant material (86) 

can give some insights in the chemical changes occurring during formation of refractory soil organic matter. 

These studies confinn the loss of polysaccharides and increase of Iignin degradation with prolonged 

humification. Subjecting the particle size fractions of Vertisols to IR spectroscopy (87), an intense and broad 

line, ascribed to strong hydrogen bonds was observed, which was not identified in IR spectra of humic 

material extracted from peats (88). These strong bonds were associated with interactions between minerals 

and soil organic matter. Aromatic compounds appeared to be concentrated in the water-stable, silt-size 
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aggregates. Simple aliphatic compounds seemed to prevail in clay fractions. In a recent study, IR 

spectroscopy was used for the investigating of the hydrophobicity of organic matter in soils (89). A 

hydrophobicity index was defmed (90). The results showed that organic carbon loss due to agricultural 

management can be related to a decrease in hydrophobicity of soil organic matter. 

SUMMARY AND CONCLUSIONS 

Soil science offers a wide range of analytical approaches for the characterization of soil organic matter 

in soils, humic fractions and organic material associated with particle size separates. Low molecular weight 

molecules can be isolated and analyzed by established extraction procedures. However, such procedures 

represent only a part of the gross chemical composition, since the nature of the macromolecular fraction, 

insoluble in any solvent, is excluded from further investigation. 

Pyrolysis with subsequent gas chromatographic analysis of volatile products allows the examination of 

bulk soil samples without prior extraction. Marker substances can be identified and assigned to specific 

precursors, even at low concentrations, as the technique is very sensitive. However, secondary reactions, 

occurring during thermal degradation, have to be considered. In heterogeneous mixtures they can bias the 

results to a high extent. Applying this technique, it has to be bom in mind that only volatile compounds, the 

polarity of which allows chromatographic separation, can be identified. In most cases, a quantification is not 

possible. 

Alternative techniques for the examination of organic matter in heterogeneous macromolecular 

mixtures are ri~mdestructive spectroscopic methods. Secondary reactions obscuring the gross chemical 

composition can be avoided. Most of these techniques, however, are relatively insensitive and reveal low 

resolution, both of which can complicate the interpretation of the data. Although specific compounds are 

hardly identified, these techniques can produce good results conceming the gross chemical composition of the 

sample. Considering the advantages and Iimitation of most of the available analytical techniques in soil 

science, it becomes obvious thai a better understanding of the chemical structure of refractory soil organic 

matter and the mechanism involved in its formation cannot be reached by one methodological approach alone. 

Only the combination of spectroscopic techniques wiih thermolytic and chemolytic meihods will substantially 

add to our knowledge of this soil component. 
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Soil organic matter (SOM) dynamics determined by stable isotope techniques 

von 

GERZABEK,M.H. 

Abstract 
Being aware of limitations and possible bias the · C natural abundance technique using the different 13C 
enrichments in plants with differing photosynthetic pathways is a powerful tool to quantify turnover 
processes, both in long-term field studies and short-term Iabaratory experiments. Special care is needed in 
choosing reference plots and the proper number of replicate samples. The combination of 13C and 14C 
measurements has a high potential forafurther improvement of isotope techniques in SOM studies. Natural 
abundance of 15N is less powerful with respect to quantification of SOM processes than the isotope dilution 
technique. However. its usefulness could be distinctly improved by introducing other stable isotopes into the 
studies. 

Introduction 
Soil organic matter has a large number of functions within the biosphere. lt is e.g. the basis of a favourable 
soil structure, hydrological properlies and biological activity, offers sorption sites for plant nutrients and 
pollutants, is itself an important source for nutrients and acts as a sink for atmospheric C02. All these 
functions may be intluenced by changes in climate (Tinker and lngram, 1994), land use and the overall 
situation of the environment. Thus. the questions we ask in soil science concerning soil organic matter are 
much more complex than a few decades ago. when soil productivity was the main matter of concern. The 
major difficulty is the quantification of the different processes involved in the previously mentioned 
functions of soil organic matter. Especially the determination of turnover rates, both of labile and of stable 
or resistant or recalcitrant or refractory organic matter pools are the basis for modeHing the overall system. 
The use of isotopes in this respect is not new. Already in the sixties and seventies quite a number of 
experiments focused on the determination of organic matter pools of different stability by using 14C
Iabelling or radiocarbon dating (Führ and Sauerbeck, 1968, Goh, 1991, Jenkinson, 1977, Oberländer and 
Roth. 1972, 1974. 1975) and basic models were derived from these data (Jenkinson and Rayner, 1977). The 
use of the radioactive 14C with a physical half-life of 5730 years implies considerable radiation protection 
measures, which is a great disadvantage. Field experiments with 14 C-Iabelled material are not Ionger 
admitted in most countries. Stable isotopes of carbon, nitrogen and sulphur allow in principle similar 
experimental designs and the rapid development of mass spectrometry and its applications overcame the 
disadvantage of complicated and time consuming analytical procedures. The following pages attempt to sum 
up the present use of stable isotopes in organic matter studies and to present some examples from typical 
experiments using tracer or isotopic dilution methods. 

Determination of stable isotopes 
The main method determining stable isotopes abundances is mass spectrometry. Since the fifties dual inlet 
gas isotope ratio mass spectrometers were used, especially for 13C/12C ratio analysis (Boutton, 1991 ). Due to 
technical and electronical improvements the precision of such instruments is now a factor of ten better than 
in the early days. The great problem was that the element of interest had to be isolated from the sample and 
the conversion into the measured gas (e.g. C02, N2, S02) must not cause any isotopic fractionation. In the 
case of carbon the conversion to C02 is accomplished by dry combustion in an excess of oxygen (Boutton, 
1991 ). The sample preparation of an off-line method has a precision of app. 0.1 %o (I SO), the mass 
spectrometric precision is much better (I SO= 0.01 %o). For nitrogenisotope measurements the Standard 
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procedures were the methods of Kjeldahi-Rittenberg (wet chemistry) and Dumas (dry combustion) (Barrie, 
1991 ). In the eighties a considerable step forward was undertaken by coupling an eiemental analyser with an 
isotope ratio mass spectrometer (Preston and Owens, 1985, Pichlmayer and Blochberger, 1988). This 
combination results in a similar overall precision compared to the off-line methods and an app. fivefold 
increase ofthe number of analyses per day (app. I 00 instead of20 per day). 
For the determination of N-isotopic composition at higher 15N enrichments optical emission spectroscopy 
offers a cheap and simpler alternative (Preston, 1991 ). For this technique samples are prepared by direct 
Dumas conversion in sealed sample tubes containing app. I 0 J.!g total N. The 15N enrichment is determined 
from the relative intensities of the three N2 lines of masses 28, 29 and 30 after exciting the sample nitrogen 
gas in a discharge tube by an external radiofrequency source. Precision is about ± 0.01 -0.02 at.% 15N, which 
is satisfactory for most tracer studies, but not suitable for natural abundance measurements. 
The ratio ofthe peaks ofthe masses 28, 29, 30 and 44, 45, 46 are used to determine the ratio of 15N/14N and 
13C/12C, respectively. Normally the quantity reported is not the isotope ratio of a sample itself, but the 
relative difference between the isotope ratio of the sample and that of a standard (o-notation). The o values 
are calculated as: 

0 (%o) = [ (Rsample - Rst""d"d)/R,,""d"d] X I 000 (1) 

where R is the ratio ofthe heavy to the light isotope of sample or standard. For N, the standard is air, for C it 
is the Cretaceous carbonate fossil Bellemnitel/a americana from the PeeDee Formation in South Carolina, 
USA (PDB), and for S the mineral troilite from the Cafion Diabiometeorite is used as standard (Barrie and 
Prosser, 1996). Especially for C the accepted standard has limited availability. In practice the samples 
(SAM) are measured against a laboratory reference material 

Table I. Primary isotope standards (o = O%o) (according to Barrie and Prosser, 1996) 

PeeDee Belemnite (PDB) uC/'"C = 0.0112372 
180/160 = 0.0020671 

Atmospheric nitrogen ( air) "N!"N = 0.0036765 
Cafion Diabio meteorite troilite (CDT) I jqS/j"S = 0.0450045 

which has been calibrated against the international standard (Boutton, 1991 ). Table 1 shows the isotope 
ratios of important primary standards. Values obtained by using the laboratory reference material (REF) can 
be converted to values relative to a Standard (STD) by (Barrie and Prosser, 1996): 

8sAM- STD = OsAM-REF + oREF-STD + (osAM-REFOREF-STD)/1 000 (2) 

Another way to report results, especially for tracer studies, is using the abundance: 

13C abundance (atom% 13C) = [( 13C) I (''c + 13C)] x 100 (3) 

Atom% excess is a similar index, but gives the enrichment Ievel ofthe sample in excess ofthe background. 
lt should be mentioned that due to minor 170 contributions to the mass 45 signal the calculation of 13C/ 12C 
ratios ( 13 R) from mass 45/44 (45R) and mass 46/44 (46R) has to be corrected. There is no way in which an 
equation exactly relating 170/160 and 180/160 ratios in all pools of oxygen can be deduced (Santrock et al., 
1985). However, the mentioned authors describe one possible way using three basic equations, which partly 
contain empirical values. A simpler method was already proposed 1957 by Craig, which yields quite similar 
results (Equation 4 ): 

013CsAM-STD = ((
45 RsAM- 45 RsTD)/(45 RsTD- l/1333.7)]x103

: 0.0336x({(16 RsAM- 46 RsTD)f16 RsTD}xl03
] 

Theory 

The use of the natural abundance of isotopes in SOM dynamics studies 
SOM turnover- changes in plant input 

Atmospheric C02 is the important link between inorganic and organic compounds involved in the global C
cycle. Atmospheric C02 has a mean o"C value of approximately -7.8%o (Boutton, 1991 ). Plants differ 



-163-

distinctly in their C-isotopic composition from atmospheric C02 due to fractionation processes during. 
assimilation. The !arges! difference occur between plant species with different photosinthetic pathways'. 
Trees and gramineae oftemperate regions use the Calvin-cycle (C3) and incorporate less 1 C than plants with 
a Hatch-Siack (C4) cycle. The first group exhibitaolle value of app. -27%o, whereas the second group is 
significantly higher (-13%ooi]C). Thus, c,- and c,-plants are differentiated by approximately 14%o Oll the 0-
scale. As already mentioned, modern eiemental analyser- mass spectrometer combinations reach acurracies 
of at least 0.1 %o o 13C. Therefore, the difference between C3 and C, plants is sufficient to be used for tracer 
studies (Baldesdent et al., 1987). A third photosynthetic pathway, the Crassulacean acid metabolism is used 
by I 0% of all plant species, by some of them obligate, by some of them facultative. The latter can switch to 
C3 photosynthesis, which causes a wide range ofollC values from -28%o to -JO%o (Boutton, 1996) and make 
them less suitable for SOM turnover determinations. Several investigations of SOM turnover under field 
conditions were undertaken using the fact that the vegetation cover changed between C3 and C4 plants 
(Baldesdent and Mariotti, 1996). Cerri et al. ( 1991) described the discrimination between SOM originating 
from indigenous vegetation (forest, C3) and sugar cane (C4) after 50 years of cropping introducing two SOM 
compartmcnts of different stability. Another cxample is the change from prairie vegetation (C4) to different 
Crcrops and the evaluation ofthe carbon origin at or near equilibrium (Wagner, 1991). 
Jnvestigating a mixture of carbon originating from successive Vegetations A (C3) and B (C4), the carbon 
content of source B can be calculated following Puget et al. ( 1995): 

Ce= [(Os- oA)/(ou- oA)] X CT (5) 

where CB is the carbon derived from the C4-vegetation, CT is the carbon at sample time, oA is the isotopic 
composition of a reference plot kept under C3 vegetation, Os is the isotopic composition ofthe C4 vegetation 
and Osthat ofthe soil sample. A slightly overestimated uncertainty ofCB can be derived using the following 
equation proposed by Puget et al. ( 1995): 

es= [(os- iiA +es+ eA)/(on- oA)] x eT +[(es+ eA)/(on- oA)] x (e., + CT) (6) 

where e5, eA, eT and e8 are the standard deviations ofthe respective o-values. 
Changes of plant cover like from pasture to forest vegetation or vice versa can have a considerable impact 
on soil bulk density. E.g. cultivation or forest clearing may cause compaction. Veldkamp ( 1994). therefore 
proposes to convert carbon contents of soil samples to total organic carbon (TOC) in [Mg ha- 1

] before using 
equation (5): 

TOC = Cs L Pb x 1 04 (7) 

where Cs is the carbon content ofthc soil sample (g C g·' soil), L the soillayer thickness (m) and Pb the bulk 
density (Mg m·')_ 1t should be mentioned that thc calculation of organic matter pools by using the uc 
method may be subject to uncertainties, which are especially introduced by spatial variability of the 81JC 
values. Ve1dkamp and Weitz ( 1994) estin1ated thc neccssary numbcr of soil samplcs by detennining 
frequency distributions on a forest and pasture site. An estimation of C pools within ± I 0% of thc mean at 
the 90% confidence Ievel required 5 measurcment in the forest and 7 in the pasturc. To estimate the C loss 
with the same prccision rcquires I 70 measurcments in forestand pasturc. 

Ewuuples 
Figure 1 shows the ii 11C values of SOM of a giant podzol protile investigated in the Conga (Schwartz et al., 
1986). The obtained results show clcarly the potential of thc isotopic abundancc method to differentiale 
betwccn different processcs. The isotopic composition of SOM lrom AI horizon matchcs with thosc in grass 
shoots (C4) of the present Savannah vegetation. 'The decrcasing o''c values give evidcnce of a previous 
forest (C3) vegctation. Age detcrminations with radioactive carbon rcsulted in an cstimatcd agc of the ßh 
horizons of 40.000 to 30.000 yr BP. lt could be concluded that the podzolisation process observcd clearly 
occurred during the forcst conditions. the grass covcr had no or littlc impact on the accumulated humus in 
the Bh horizons. 
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Figure I. Giant podzol profile from Gangalingolo (Congo) (Schwartz et al., 1986) 

Mariotti and Peterschmitt (1994) used a transect approach to e!ucidate the history of a forest savannah 
ecotone in lndia. A series of soil profiles were investigated and resulted in a clear picture of the ecotone 
dynamics. lt could be shown that the creation of a savannah after forest's clearance is not an irreversible 
process although soils have been degraded. For quantification of carbon Iosses from such studies it is a 
prerequisite to exactly know the history of the site. Martin et al. ( 1990) 

Table 2. 13C natural abundance and C4-carbon loss in the topsoils of four sites of an unburnt savannah plot 
(WS) as compared to a reference savannah (SS) (Martin et al., 1990) 

site depth (cm) ö 13C (%o C4-C loss (%) 

ss 0-10 - 12.9 
ss 20-25 - 12.9 
WS! 0-10 - 21.5 53 
WS! 20-25 - 16.3 34 
WS2 0-10 -20.9 60 
WS2 20-25 - 15.8 36 
WS3 0-10 -22.6 71 
WS3 20-25 - 16.5 44 
WS4 0-10 - 23.1 54 
WS4 20-25 - 16.0 39 

compared savannah sites at Lamto (lvory Coast) and a gallery forest. At some sites, which were fire
protected for 16 years trees (C3) could invade the savannah (C4) and the carbon Iosses from the C4 

vegetation could be quantified (Table 2). 
Veldkamp (1994) calculated decomposition rate constants for forest soil humus after deforestation and 
establishment of a C4 pasture from experimental sites in Costa Rica. A time series of samplings (0, 3, 5 I 0 
and 18 yr) after deforestation al!owed curve fitting of the following equation, which identifies a 
decomposable (DF) and a passive fraction (PF) of the initial forest soil organic carbon (SOCr): 

SOCr= DF exp (-koF 1) + PF exp (-kop t) (8) 
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Table 3 shows the calculated decomposition rate constants (k) and the relative growth rates of carbon 
derived from pasture (rr ). 

Table 3. Relative growth rate of organic carbon derived from pasture (rp) and decomposition rate constants 
of decomposable (k0 F) and passive (kop) forest soil organic carbon (Veldkamp, I 994) 

0.05 

The IJigher decomposition rate in the top Jayer could be explained by the high concentration of easily 
decomposable litter and probably by a more active microbial community. Turnover of introduced carbon can 
only be deduced if the carbon input is known exactly. Such an approach using plots with continuous corn 
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Figure 2. Organic carbon origin in the topsoil layer (0 - 20cm) under a forest and sugar cane ecosystem 
( drawn after Cerri et al., I 99 I). 

cultivation (C4) on a soil developed under C3 vegetation was already proposed by Baldesdent et al. (I 987). 
Cerri (I 986. cited in Cerri et al., I 99 I) used a single exponential function describing the decay of 
biodegradable carbon (Cdffb) from an initial forest vegetation (C 3) proposing the following function to 
calculate the amount of forest carbon (Cdff) left after a given time (t) assuming a stable carbon pool derived 
from the forest vegetation (Cdffs): 

Cdff= Cdffs + Cdffb exp (-k t) (9) 

Figure 2 explains the origin of total carbon present in the topsoil I 2 and 50 years after the change from 
forest to sugarcane vegetation cover. Wagner ( 1991) described a similar approach used in the Sanborn Field 
Iang-term experiment (I 00 years of cropping history). The labile SOM fraction originating from the former 
prairie vegetation had a half-life of I I years, for the resistant pool a turnover time of I 000 years was 
deduced. The latter pool contributed at least 50% of the current SOM for all systems of cultivation studied. 
A similar observation was made in the previously mentioned experiment in Brazil for the stable forest -
SOM (Cerri et al., I 99 I). 
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More recent studies use 15N-labelled C4-plant residues or 13C-Iabelled C3-plants (Hopkins et al., 1997) to 
elucidate the fate of carbon and nitrogen in soils developed under C3-vegetation. Both in situ experiments 
(Aita et aL 1997) and Iabaratory incubations (Stemmer et al.. 1998) are very useful to evaluate carbon and 
nilragen mineralisation and fluxes from crop residues into SOM pools. in the latter experiment the double 
tracer ( 13C. 15N) method was used to investigate the effect of maize straw placement on the mineralisation 
dynamics and on the distribution of maize derived organic matter within particle size fractions. 15N-labelled 
maize straw (C4 plant) was added to soils (13.2 g dry matter kg' 1 soil) from C3 plant cultivation, establishing 
two treatments: (i) soil mixed with maize straw (mixed) and (ii) soil with maize straw applied on soil surface 
(surface). Sampies were incubated in the Iabaratory at 14 °C for 365 days. The size fractions (2000-200 J.Lm, 
200-63 J.Lm, 63-2 ~m, 2-0.1 J.Lm and < 0.1 J.Lm), obtained after low-energy sonication (0.2 kJ g" 1

), were 
separated by a combination of wet-sieving and centrifugation. The mineralisation of maize C observed in 
bulk soil samples did not differ clearly between the two treatments after one year; but mineralisation did 
differ between the soils used in the experiment. Fitting of maize C to a two component model similar to 
equation (8) yielded a quickly mineralisable maize-C pool (about 20% oftotal C) and a slowly mineralisable 
maize-C pool (about 80%). Generally, the size of labile C was rather small due to rapid immobilisation of 
inorganic N after maize straw application. However, different mean half life times of the C pools (labile C: 
tY,(mixed) = 0.035 years, tY,(surface) = 0.085 years: more resistant C: tY,(mixed) = 0.96 years. tY,(surface) = 
1.7 years) indicated a delayed straw mineralisation in the surface-treated soils, which was mainly attributed 
to the missing intimate contact between soil microflora and plant residues. A significantly smaller portion of 
maize C and N"remained in the fraction >200 J.Lm in the mixed treated soils vs. the surface treated soils. The 
transfer of maize-C (Figure 3) and -N to particles <200 J.Lm was enhanced by maize incorporation into the 
soil matrix. Physical fractionation of bulk soil into particle sizes in this study proved tobe of advantage to 
follow short and Iang-term dynamics of crop residues within SOM, although the initial distribution of the 
Iabeiied material is influenced by the fractionation procedure itself. Especially the fraction of the coarse 
particles reflects clearly the short-term decay of crop residues and thus amplifies the mineralisation 
dynamics. 

Limitations o{the 13C abundance method and (ractionalion processes 
Several factors may influence the accuracy of the • determination of SOM turnover by the 13C abundance 
method. lt was already mentioned that spatial variability is a major matter of concern. However this factor 
may be controlled by a geostatistically sufficient number of data (Veldkamp and Weitz, 1994) and the 
appropriate selection of a control plot. Especially the calculation of stable SOM of the previous vegetation 
by curve fitting of a x-exponential function is subject to significant uncertainties, if the number of sampling 
dates are too small. Even in Iabaratory experiments it was not possible to obtain statistically significant 
correlations and derived decay constants for all particle sizes of all soils investigated (Stemmer, 1997). 
Spatial variability of isotopic abundances differs distinctly between soils and vegetation covers (Baldesdent 
and Mariotti, 1996). Thus, these questions should be carefully considered du ring planning of such a study. 
Another source of possible bias, especially for the determination of old, stable SOM pools, may be the 
variation of the 8 13C values of vegetation due to concentration changes of atmospheric CO, in the past. 
There is clear evidence from investigations of peat cores and 14C and 13C measurement of mosses and sedges 
that the CO, concentration in the past 13.000 years changed rapidly several times (White et al., 1994). 
Changes in the C02 concentration result in deviations of ihe 8 13C values of vegetation, although the plants 
investigated are·from the same species. 813C of mosses showed a very !arge variability of app. 10%o during 
the last deglaciation. Comparing wood samples (C3) Leavitt and Danzer (1992) concluded that there was a 
sigrlificant decline of 3%o 8 13C from the pre- to post-! 0.000 yr. BP. This study showed a distinct variability 
of C isotopic abundances during the past 7000 years. The isotopic composition of plants is also influenced 
by other environmental factors like nutrient status. salinity of the soil and temperature. Generally 813C 
values of C4 plants are less subject to variations due to such factors than those of C3 plants. Additionally, it 

· is weil known that 8 13C oftropospheric C02 itself changed during historic time due to the release of fossil 
fuel C and biogenic C from deforestation and intensified agriculture during the last century (Baldesdent and 
Mariotti, 1996). The mean 8 13C of tropospheric C02 decreased from -6.4%o (1750) to less than -7.8%o 
( 1990). The above underl in es again the importance of choosing suitable reference plots for SOM studies. 
An additional source of possible variability is the heterogeneity of isotopic composition of plant tissue itself. 
Table 4 shows the different 8 13C values ofmajor components ofvascular plants. 
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Table 4. Stable carbon isotope composition (o 13C%o) of major components of plant tissues (Benner et al., 
1987) 

plant species uncharact 
-erised I 

Spartina alterniflora (C4 ) -16.5 
Juncus roemerianus (C3) leaf -26.8 

rhizome -27.9 
Quercus niger (C3) wood -20.3 
Acer ruhrum (C3) wood -28.7 

The observed differences in the isotopic composition of plant tissue components gain importance due to the 
velocities of decomposition and mineralisation observed for the different organic compounds. Du ring litter 
decomposition polysaccharides are preferentially removed and the remaining material is enriched in Iignin 
components causing a decline of o 11C. A decay study combined with model calculations with Sparrina 
alterniflora demonstrated a possible isotopic shift of -4%o during a I 0 years period (Benner et al. ( 1987). 
Soil microbial activity is also an important source for small but in many cases significant changes in 13C and 
15N o-values. These changes are of course intluenced by the organic compounds used by the microbes and 
additional environmental factors. Table 5 presents some results from Iabaratory model studies, which show 

Table 5. Isotope fractionation of organic substrates by bacteria (Macko and Estep, 1984) 

Nitrogen and carbon source I t>'5N*.· I t>'3C* I % amino acid used 
alanine + N03 -9.0 +9.9 87.5 
d-alanine- -12.9 +3.1 89.7 
glutamate +22.3 +1.0 79.5 
tyrosine +5.7 -5.5 95.4 
arginine +4.6 -2.6 64.1 

I glycine +2.7 +6.0 n.d. 
* L'l: 8 value of initial substrate - 8 value of bacterial cellular material 

clearly that each compound needs a separate explanation of the fractionation observed. Under natural 
conditions in most cases a slight enrichment of 1.1C and 15N is observed during the overall 
decomposition/mineralisation process. Figure 4 demonstrates typical '-'c profiles in undisturbed forest soils. 
The delta values increase with depth and age of the SOM. Only the spodo-dystric cambisol has diverging 
results showing first a small enrichment and then again a decrease of the delta values. This observation 
could be explained, both by an enrichment of isotopically lightcr resistant litter compounds like Iignin in the 
uppermost horizon (01) and/or leaching of isotopically lighter organic fractions into deeper layers. Gerzabek 
et al. ( 1991) demonstrated - based on size exclusion chromatography - that there is a significant increase in 
ouC values of extractable humic substances with molecular size. E.g. fulvic acids of the Ah-horizon of the 
spodo-dystric cambisol had ouC values of -27.0%o. whereas grcy humic acids were enriched in '-'C (-
26.0%o). A similar trendwas obscrved für the humic extracts ofthe 01 horizon. 
Changes in the natural abundance of stable isotopesarealso possible duc to input nf isotopically different C 
and N sources like organic manures, quantification. however is not easy bccause of the small isotopic 
differences between soil and manure carbon and nitroge11. in a long-tcrm ticld experiment on a clay loam 
soil at Uppsala. Sweden, changes of organic carbon in the topsoils receiving varinus organic amendments at 
the rate of2000 kg C ha·' y' 1 were studied to detcrmine soil organic matter characteristics. variations ofö'-'C 
in the soil and to cstimate a carbon balancc (Gerzabek et al.. 1997). The tield experiment is on an Eutric 
Cambisol (FAO) with 37% clay and 41% silt. A complete documcntation of the experiment and compilatinn 
of data can bc found in Kireilmann <'I al. ( 1994). in 1956 the soil (0-20 cm depth) had 15 g kg·' of organic 
carbon. 1.7 g kg·' ofnitrogcn and a pH of6.6. Five ofthc treatments. filllow. no-N. grcen manure. animnl 
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manure and peat (sphagnum) were se1ected for this study. Organic matter (C 3) was added in 1956, 1960, 
1963 and thereafter every second year by hand. Cerea1s (70 %), rape crops (25 %) and fodder beet (5 %) 
were grown altemately. The organic carbon contents of the torsoils changed distinctively during the 37 years 
oftreatment. ln fallow C decreased from 15 g kg·' to 9.8 g kg·, whereas peat app1ication led to an increase to 
30.1 g kg·' during the same period. The soil organic matter (SOM) contenl remained fairly constant in plots 
treated with green manure but increased in the plots receiving animal manure. The changes in the C contents of 
topsoils in the different treatments were linearly re1ated, indicating that equilibriurn has not yet been reached. 
The stable portion of the added organic materials after 3 7 years of continuous input was calculated using 
the difference method and amounted to 12.8%, 27.3%, and 56.7%, for green manure, animal manure and 
peat, respectively. This was reflected by half-lives of organic carbon originating from the amendments of 3.3 
y for green manure C, 7.0 y for animal manure C, and 14.6 y for peat C. The initial hurnus had a half life of 
57.6 y corresponding to a yearly decomposition of0.012 y". The initial hurnus (1956) had a o13C value of-
26.3%o, which is typical for soils cropped with C3 plants for long Iimes (Puget et al., 1995). The fal!ow 
showed a slight, but significant increase in the o13C values ending with -25.9 %o in 1993 (Figure 5). This 
effect is due to the preferential decomposition of the lighter 12C isotope during mineralisation (Becker
Heidmann, 1986). The topsoil of the no-N-treatment exhibited no significant isotopic changes indicating that 
a o-value of -26.3%o could be the value near equilibrium for the decomposing soil humus at constant input of 
the isotopically lighter plant root material (shoots: o13C = - 27.08 ± 0.92%o). The o"C of green manure 
( -27.25%o) and animal manure ( -27.45%o) were slight1y morenegative than the original soil hurnus, whereas 
that of peat (-25.61%o) was more positive. Changes in the isotopic composition of topsoi1 organic matter 
were significant only for green manure and animal manure, the 1atter showing a highly significant 
correlation with time (yr) after start of the experiment. Applying equation (5) for the year 1993, a fraction of 
55.4 ± 19.6% (mean ± Standarddeviation according to equation (6)) of top soil C which originated from 
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Figure 5. 813C-values (%o) of soil organic matter of the topsoils of the Ultuna long-term tield experiment 
during the tirst 38 years (Gerzabek et al.. 1997) 

animal manure can be obtained. Comparing this quite uncertain estimate with the value of 34.5%, which was 
calculated from the carbon balance, no statistically signiticant difference could be deduced. A difference 
could be due to the priming effect of the animal manure on the mineralisation of native soil humus, which 
was not Iaken into account for the carbon balance. 

The isotope dilution method 
Besides the 15N tracer technique, which is widely used to elucidate the fate of crop-N during decomposition 
(e.g. Raa and Shinde, 1991) and was already briefly referred to in the previous chapter, 15N natural 
abundance techniques and 15N isotope dilution techniques are presently used (Hart and Myrold, 1996) to 
examine the complicated biogeochemical cycle of nitrogen. Applying natural abundance of 15N is an· 
interesting technique, but the application is limited by the small chan~es observed and the uncertainties due 
to partly unknown fractionation processes (Högberg, 1997). The 1 N isotope dilution method has been 
widely used in the last two decades to quantify biological nitrogen tixation. Considerable progress has also 
been made due to this method in estimating absolute rates of mineralisation, immobilisation, nitritication 
and nilrate reduction in soil, which cannot be directly deduced from non-tracer experiments. An interesting 
topic from the agronomic and environmental point of view seems tobe the measurement of nitrogen uptakc 
by plants in general (Bowen and Zapata, 1991) and N rcleased from organic residues, like N-tixing plants 
(Elwaraky and Haunold, 1991 ), sewage sludge (Gerzabek et al., 1997) or other manures. ln principle a soil 
N pool is Iabelied with 15N and the changes of the size of the pool and the 15N enrichment with time is 
measured. The assumptions are that the pool is homogeneaus and 15N beliaves like 14N. This implies that thc 
N-outflow from that pool changes only the N-content, but not the isotopic composition. On the other hand, 
in the receiving pool both the N-content and the isotopic composition wi II be changed. For most questions 
more than one process is involved and the answer cannot be obtained by such a simple approach. 
Additionally a theoretical modcl and the usc of control treatments. which allows calculations by the 
difference method is needed. 
As an example some results of a three years experiment with I arge po\S in the tield aiming at mineralisation 
ofsewage sludge N and its availability to plants are presentcd (Gerzabck and Hergcr, 1997). Thc cxperimcnt 
was started in 1995 at the Research Centre Scibersdorf/Austria using a Chernozem, which was diluted with 
quartz sand ( 1: I) to amplify the effects. ln the tirst experimental ycar an cquivalent of 7.5 t d.m. sewagc 
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sludge (sterilised by y-irradiation or not sterilised) per hectare was applied in combination with ''N-Iabelled 
or unlabelied ammoniumsulphate (four replicates). Control pots received only Iabelied or unlabelled 
ammoniumsulphate (50 kg Nlha). in the second year the unlabelled pots were treated with another 
equivalent of 7.5 t sewage sludge per hectare and 15N-Iabelied ammoniumsulphate. in 1997 all pots received 
only Iabelied ammoniumsulphate in a split application (25 + 25 kg Nlha) to quantify the residual cffects of 
the previous sewage sludge applications. Rape was the experimental crop in all three years. In total three N 
pools contributed to the N uptake by rape: soil N. mineral fertiliser N and sewage sludge N. The mineral 
fertiliser uptake could be directly calculatcd from the change of the isotopic ratios in the Iabeiied fertiliser. 
N originating from sewage sludge was obtained by comparing the isotopic ratios measured in rape biomass 
of Iabelied mineral fertiliser treatments and treatments receiving Iabelied mineral fertiliser and sewagc 
sludge. N quantities provided by the initial soil N pool are the difference between the total N-uptake of rape 
and N from the previously calculated two pools. The following equations can be used forthat purpose: 

Nitrogen uptake into rape derived from mineral fertiliser (Ndff) can be calculated according to the isotope 
dilution method: 

% Ndff= [(% 15N a.e. rape) I (% 15N a.e. fertiliser)] x 100 (10) 

The nitrogen fraction derived from unlabelled sewage sludge (Ndfss) is obtained by: 

% Ndfss = [(% 15N a.e. in rape treated with ( 15NH,),SO,) I (% 1;N a.e. in rape treated with ( 15NH,),S0.1 and 
sewage sludge)- I] x 100 (11) 

Percentnitrogen derived from soil (Ndfs) is calculated as difference: 

% Ndfs = I 00-% Ndff-% Ndfss (12) 

In the firstexperimental year Gerzabck and Herger ( 1997) observed a clear increase of dry matter yields and 
nitrogen uptake into rape shoots due to the application of 7.5 t sewage sludgc d.m. per hectare. Average rape 
shoot dry matter in sewage treated pots was !50% higher than in pots only treated with mineral nitrogen 
fertiliser. Differences between irradiated and not irradiated sewage sludge were no~ significant. Calculations 
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Figure 6. Contril:iutions of different N-pools to the N-uptake by rape (year 1997). 7.5 t sewage sludgelha: 
third crop after application: 15 t sewage sludgelha: third and second crop after application of the first and 
second portion of sewage sludge, respectively. 



-172-

by means ofthe 15N-dilution method showed that on average 61% of nitrogen in rape shoots originated from 
sewage sludge. Utilisation ofsewage sludge nitrogenwas 7.4%. 
ln the year 1996 rape yield, nitrogen contents and 15N-enrichment in rape biomass showed no statistically 
significant differences between treatments. lt is suggested that high 15N Iosses during spring 1996 and a slow 
development of rape plants were the major factors responsible for these .findings. This explanation is 
supported by the low N-utilisation by rape from Iabeiied ammoniumsulphate in the year 1996 of2 to 3.5%, 
which was a factor of 2.4 to 6 lower than in 1995. A trend of increasing 15N contents in plants grown on 
sewage sludge treated plots was observed.This result may suggest that sewage sludge treated pots kept a 
higher portion of mineral fertiliser nitrogen. The input of organic matter to the soil increased probably the 
microbial biomass. which biologically fixed some of the nitrogen introduced through the 15N-Iabelled 
ammoniumsulphate. 
ln the year 1997 a distinct positive residual effect of sewage sludge additions in the previous years was 
observed. lncreases in rape yields and N-uptake in the sewage sludge treated pots were significant. The 
average contribution ofresidual sewage sludge- N to the plant uptake was 13.3% and 39.8% for the 7.5 t/ha 
and 15 t/ha treatment, respectively. N-utilisation from sewage sludge ranged from 0.63 to 2.1 0%. The 
overall N-utilisation by rape plants observed by the 15N dilution technique was 11.5% of N, introduced by 
sewage sludge. 
The presented results show that the isotope dilution technique has a high potential to quantify the nitrogen 
release from organic manures, if the experimental design is optimised. The isotopic enrichment, both in the 
source pool and the receiving pool is high enough to cover isotopic shifts due to fractionation processes. The 
tracer technique has less applicability for such experimental questions, because it is expensive and labelling 
ofnitrogen sources like manures is complicated. 

Conclusions and future perspectives 
• Being aware of limitations and possible bias the 13C natural abundance technique using the different 13C 

enrichments in plants with differing photosynthetic pathways is a powerful tool to quantify turnover 
processes, both in Iang-term field studies and short-term Iabaratory experiments. Special care is needed 
in choosing reference plots and the proper number of replicate samples. The small isotopic fractionations 
introduced by e.g. microbial activity, leaching processes and differences of isotopic abundances of plant 
tissue compounds are useful to obtain qualitative information on the history of soil development with 
respect to SOM. Combination of stable isotope methods and 14C measurements could Iead to a further 
improvement of depth-dependent turnover estimates (see e.g. van Dam et al., 1997). 

• Natural abundance of 15N is less powerful with respect to quantification of SOM processes. However, its 
usefulness could be distinctly improved by introducing other stable isotopes into the studies. Especially 
the 180/ 160 ratio seems to be of value investigating the source and fate of nilrate in soil (Högberg et al., 
1997). 34S abundance, although not used very often (see e.g. Kirchmann et al., 1996) could be of major 
interest in examining SOM dynamics. 

• The isotope dilution method is a powerful technique for elucidating single processes, especially ofthe N
cycle. Efforts must be undertaken to gain efficient labelling ofthe soil N-pool. In field experiments this 
may be obtained by split applications ofthe Iabelied fertilizer. 

In general, further potential of stable isotope techniques in SOM dynamics studies can be envisaged e.g. in 
the field of quantifying the pools contributing to N-mineralisation and plant uptake, in the role of soil 
microbial biomass in this context, in the sulphur cycle ("''S), climate change and in the impact of nitrogen 
oxide pollution on SOM dynamics, especially in semi-natural environments. 

Acknowledgement: Dr. F. Pichlmayer and Dr. G. Haberhauer are gratefully acknowledged for commenting 
on the present paper. 
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SOM pools and transformation determined by physical fractionation 

von 

GUGGENBERGER,G., KAISER,K.; ZECH,W. 

Abstract 

Physical fractionation of soil with subsequent chemical analysis of SOM within thc different fractions 

can provide information about forms, tumover and Iransformation pathways of SOM within its physical 

environment. Based on different vigor of the applicd energy, physical fractionation techniques separate soil 
and SOM into different primary and secondarv organo-mincral complexes or selectivcly cnrich protcctcd 

carbon, e.g. by UV photo-oxidation. This paper discusscs recent knowledge and hypotheses on SOM Irans
formation linked to physical soil separates, starting with frcsh particulate plant debris and ending with small 

organic remnants of plant and microbial origin which are intimatcly associated with mineral surfaces. Physical 

protection of plant and microbial debris by occlusion within aggrcgates is usually studied by aggregate 

fractionation and by density separation following destruction of (macro)aggregates. Such studies showcd that 
the stability of soil structurc is closely related to active and intemtediate SOM fractions. Vice versa, the 
tumover of macroaggregates and !arge microaggrcgates appcars to strongly affect the fatc of SOM physically 

protected within these aggrcgates. Fincr, morc degraded structural units may entcr thc small pores within small 

microaggregates, and, sincc this type of aggregatcs is considered not to participate in the aggregate turnover, 

arc preserved in the long term against microbial decomposition by physical protection. This type of SOM can 
be additionally stabilized by sorption to and complcxation with mincrals which is studied on isolates of 
primary particles. Products of microbial resynthcsis and highly biooxidatively altered .Iignin moieties are 

enriched in the clay, whereas silt-sizcd separates show high concentrations of refractory renmant Iignin. 
Possibly, the functionality (i.e. water-solubility), the size and the steric configuration of the organic molecules 

exert a pronounced influence on the distribution to clay- and silt-sizcd separates. Thc relevance of different 

physical (analytical) soil fractions for SOM cycling is summarized in a conceptual model. As a weak point, 

physical fractions often do not rcpresent homogcncous SOM pools but contain organic substances of different 
sources, different transfomtation pathways. and different tumover ratcs. Calculation of turnever ratcs for 

individual biopolymers such as Iignin, hcmiccllulose, microbial mctabolites (c.g. amino sugars) in the different 
fractions using gas chromatography-isotopc ratio mass spcctrometrv may hclp to rcduce this unccrtainty. 

I. Introduction 

Many recent challenges in soil sciencc arc highly related to SOM chcmistry and turnovcr. For instance, 

an advancing knowledge on SOM structurc and function is a prerequisitc for (i) a sustainable cxploitation of 

inhcrent soil fertility, in particular in tropical environmcnts (Coleman et al., 1989), (ii) a proper envir011mental 

assessment of thc fate of many organic and inorganic soil contaminants (Blume, 1992), and (iii) an 

understanding ofthe soils' role in the global carbon cycling (Ojima ct al., 1993) 

Already Waksman (1938) showed that SOM is a heterogeneaus mixturc of plant, animal and microbial 

residues in all stages of dccay. A number of interacting biotic and abiotic factors excrt control on SOM 
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transformation. Kögel-Knabner (1993) and Zech and Kögel-Knabner (1994) elucidated that decomposition 

and Iransformation processes of SOM may be divided into two major steps. A rapid initial phase of plant litter 

(primary resources) decomposition of easily mineralizable materials is followed by a second phase. ln this 

phase, the microbial biomass and its metaboblic _Products (secondary resources) which were built up during 

the initial phase, and recalcitrant, selectively preserved compounds are slowly decomposed. The rate of 

organic matter decomposition in the second phase is controlled by various stabilization processes. According 

to Christensen ( 1996a), the mechanisms responsible for stabilization of SOM may be divided into: 

(i) Chemica/ reca/citrance of the organic matter due to inherent chemical characteristics or protection of 

otherwise decomposable substances by bonding to recalcitrant organic compounds, e.g. tannins; 

(ii) Chemica/ stabilization of otherwise decomposable compounds by sorptive or chemical interaction with 

inorganic soil colloids and formation of organo-mineral complexes; 

(iii) Physica/ protection of otherwise decomposable substrates within soil aggregates by spatial separation 

between substrates and decomposers. 

Haider ( 1997) concluded that the SOM structure changes dramatically over the whole soil profile as 

weil as at the microscale due to the simultaneaus action of the various stabilization processes. ln order to meet 

the small-scale heterogeneity of SOM forms and turnover, the soil needs to be fractionated into functional 

different compartments. Based on different vigor of the applied energy, physical fractionation techniques 

separate soil into different primary and secondary organo-mineral complexes (Christensen, 1992, 1996a) or 

selectively enrich protected carbon, e.g. by UV photo-oxidation (Skjemstad et al., 1993). Such physical 

fractions are often defined as functional SOM pools with distinctively different properties in terms of SOM 

turnover and composition. While radiocarbon (Grootes, this issue) and stable isotope (Gerzabek, this issue) 

techniques are weil suited to date and to determine turnover of SOM associated with these fractions, physical 

fractionation with subsequent chemical analysis provides information about sources and forms of SOM, and 

the Iransformation processes associated with transition from one to another pool. 

This paper discusses recent knowledge and .hypotheses on analytical SOM pools and Iransformation 

processes of SOM as determined by chemical analyses of physical fractions. The discussion starts with SOM 

Iransformation and stabilization at the Ievel of secondary organo-mineral complexcs ( =aggregates) and 

proceeds to the primary organo-mineral complexes. 

2. Soil Aggregation and SOM Transformation 

In the last two decades, thc theory of soil aggregate hierarchy and its implications for organic matter 
cycling in soils through physical protection has earned increasing attention (Tisdall and Oades, 1982; Elliott, 

1986; Ladd et al., 1993; Jastrow, 1996). Aggregation detcrmines accessibility of substrate to microorganisms 

and faunal grazers and rates of diffusion of reactants and extracellular compounds like cnzymcs. Sincc the 

walls of the pores are the surfaces of the soil particles, the protection of SOM from decomposition is 

determined by the pore-size distribution (Eiliott and Coleman, 1988). As an extreme, van Yccn and Kuikman 

(1990) calculated that 95% of the pore spacc in a silt loam soil is not acccssible for bactcria. According to 

Elliott et al. (1996) the rate of decomposition may bc limited if the tortuosity within the aggrcgatc results in a 

low concentration of enzyme at the sitc ofthc substratc. In addition. aggrcgation affects also othcr factors than 

accessibility. Sexstone et al. ( 1985) rcported low oxygcn concentrations in the ccntrc of aggrcgates which may 

Iimit respiration. 

For studies targcting thc relationship between SOM turnovcr and sccondary soil structurc, a range of 

different physical methods to separate and disintegrale aggregates, including various sicving tcchniqucs. 

density fractionation, sonication, and UV photo-oxidation, arc cmploycd. Depcnding on thc specific purposc of 

the individual study, the methods arc cither applied scparately or in combination with cach othcr. 
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A significant proportion of the aggregate-protected organic matter is thought to comprise a pool having 

an intermediate turnover time of I 0-50 yr (EIIiott et al., 1996). This SOM pool is believed to be a key 

detenninant of soil structural properties, and is in turn sensitive to a variety of management practices that 

affect soil aggregation. Elliott ( 1986) showed that the rapid loss of SOM following cultivation of native sod is 

associated with loss of organic matter located in macroaggregates which appeared to be qualitatively more 

labile and less highly processed than that associated with microaggregates. Cambardella and Elliott {1992) 

isolated a particulate organic-matter (POM) fraction by dispersing the soil in hexametaphosphate and sieving 

(53 J.!m) the suspension. In the native sod, POM C represented 39% of total organic carbon (TOC) (Table 1). 

20 years of cultivation reduced the total SOM content, with a reduction of the proportion of POM C on TOC 

to 18-25%. Cambardella and Elliott {1992) suggested that the POM fraction matches the intermediate SOM 

pool being affected by cultivation. Later, Cambardella and Elliott ( 1993) showed that POM being lost du ring 

cultivation represented primarily intran1acroaggregate POM, and suggested that the loss of structural stability 

in cultivated soils with slaking is related, either directly or indirectly, to the loss ofthis POM fraction. 

Table 1: Contents of total organic carbon (TOC), mineral-associated OC, and particulate organic matter 
(POM) C in the surface soil (0-20 cm) at Sidney, NE (from Cambardella and Elliott, 1992). 

Tillage TOC 
treatment 

Bare fallow 3055ct 
Stubble mulch 3494b 
No-till 3729b 
Native sod 4237a 

Mineral-
associated OC 

gm·' 

2492c 
2813a 
2803a 
2566b 

POMC 

563c 
681c 
926b 
1671a 

POMC/ 
TOC 

% 

18 
19 
25 
39 

t Values in the samc colunm followed by the sarne Ietter are not signiticantly different at P~0.05 according to Fisher's least 
significant difference meau separation test. 

Jastrow {1996) investigated the soil aggrcgate fornmtion and the accrual of particulate and mineral

associated organic matter in soil under corn and restorcd prairie. Although she observed a positive relationship 

between the amount of soil contained in macroaggregates and intramacroaggregate POM, less than 20% ofthe 

accrued C occured in the form of POM and most of the accumulated C occurred in the mineral-associated 

fraction of macroaggregates. Jastrow ( 1996) suggested that inputs of organic debris were rendered relatively 

rapidly into particles or colloids that are associated with mincral matter and thus are physically protccted, 

slowing decomposition and promoting the development of stable microaggregates within macroaggregates. 

The transforn1ation processes that the organic debris undergoes after entering the soil can be described 

by following changes in the structural composition of physical fractions. Golchin et al. (1994a, b) used CP 

MAS 13C NMR spectroscopy to investigate the chemical composition of free POM (= light fraction), 

intraaggregate !'OM, and colloidal or clay-associated SOM, which were obtained by a combination of density 

fractionation and sonication. Based on the chemical composition of intraaggregate POM within differently 

stable aggregates of surface horizons of six virgin Australian soils, Golchin et al. {1994b) developed a 

conceptual modelthat links SOM turnover, chemistry, and aggregate stability (Fig. 1). 

Fresh plant debris contains readily available C sources and act as nucleation sites for soil 

microorganisms. Microbial exudation of extracellular polysaccharides and othcr substances Ieads to an 

encrustment of the plant fragments by mineral particles. Particulate plant debris thus bccome the centre of 

water-stable aggregates and is protected from rapid decomposition. Hence, fresh POM both forms and is 

incorporated into aggregates. As dccomposition proceeds within aggregates, the more labile portions of the 

organic cores are consumed by the decomposers and more resistant materials being poor in 0-alkyl C and rich 

in alkyl C and aromatic C are concentrated as occluded particles within the aggregates. As a result, 
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intraagrcgatc POM bccomcs lcss availablc for microorganisms, thc production of microbial metabo!ites 

declines, and thc aggrcgate bccomcs increasingly unstablc. Golchin et al. (!994b) showed that corcs with high 

carbohydratc contc1it cannot be scparated from mincral particles by limitcd ultrasonic dispersion. With 

increasing decomposition. thc organic cores become less associated with mineral particles after limited 

sonication and arc finallv releascd in the fraction with density < 1.6 Mg nf3 The mineral particles coating the 

cores and their associatcd microbial products arc separated from thc corcs as subcomplexes and concentrated 

in the fractions with dcnsit\· :> 2.0 Mg m·'. 
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Figurc 1: A model that links the organic mauer lurnover, chemistry, and aggregate stability (from Golchin el al., 
1994b). 

The hypothcsis that intraaggregate POM is released with a concomitant dcstruction of the aggregates 

after casily available C sources have becn mineralized is confirmed in a study on aggregation and SOM 

accumulation in North American grassland soils (Six et al., 199g). Using the stable· isotope approach, the 
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authors showed that thc light fraction had an older signaturc than the intraaggrcgatc PO M of thc same sizc. 

suggesting that the partially decomposed intraaggregatc POM bccomes part of thc light fraction. Hcncc, thc 

light fraction is a mixture of recently dcposited, casily available but unincorporatcd residucs and older. morc 

chemically inert materials. Prescnce of charcoal particles in the light fraction increases the hetcrogcncity of 

this type of separate (Skjemstad et al., 1990). 

The conclusion of these studies was that the stability of soil structure is more closcly relatcd to the 

young and active SOM fraction than to total SOM contents and more completelv degraded compounds. Tisdall 

and Oades (1982) elucidatcd that microbial activity and the release of microbial metabolites are actively 

involved in the formation of aggregates. Howevcr, Bearc et al. ( 1992) suggested that the composition of the 

microbial comrnunity is important in determining the rate of SOM decomposition and nutricnt tumover and 

availability. They showed that convcntional tillage (CT) agroecosystems contain a bacterial-dominated 

microbial comrnunity with faster residue decomposition and nutrient mineralization, whereas no-tillage (NT) 

agroecosystems contain a comrnunity richer in fungi with slower residue decomposition and grcater nutrient 

retention. 

Recently, Frey et al. ( 1998) examined thc factors controlling fungal and bacterial biomass in NT and 

CT agroecosystems, and asscsscd thc relationship of thc microbial community structurc with soil aggregation 

and the accrual of SOM. TOC, total N, and the mean weight dian1eter of water-stable aggregates (MWD) 

were significantly higher in NT relative to CT at three of six inwstigated sites. Fungal hyphal length was 1.9 

to 2.5 times higher in surface soil of NT compared to CT at all sites sampled, while thcre was no consistent 

tillage effect on bacterial abundance. According to Tablc 2, bactcrial and fungal biomass in surface soil of NT 

and CT were not strongly related to soil texture, MWD, and pH. but werc positivcly correlated with TOC and 

total N. Soil water content measured at the time of sampling describcd the highest proportion of the variation 

in bacterial and fungal biomass. Howevcr, fungal biomasswas linearly related to soil maisture whilc bactcrial 

biomass was relatively constant at higher water contents. Frey et al. (1998) suggested that bacteria werc 

substrate limited at higher water contents, which is required for maximum growth rates. While fungi could 

utilize more recalcitrant SOM bacteria require labile SOM sources. 

Table 2: Correlation coefficients among soil physical and chemical characteristics, bactcrial biomass. fungal biomass. 
and the proportion of total biomass composed of fungi for thc 0-5 cm depth incrcment of six soils under CT and NT 
tillage (from Frey et al., 1998 and Frey, personal communication). 

Soil Bacterial Fungal Fungal 
characteristics biomass C biomass C contribution 

11g g·' soil % of total biomass 

Sand, g kg-1 NS NS NS 
Silt,g kg-1 0.42* NS NS 
Clay, g kg-1 -0.39* NS NS 
MWD NS NS NS 
pH NS NS NS 
Water content, g g·' dry soil 0.67*** 0.85*** 0.67*** 
TOC, mg g·' soil 0.44** 0.45** NS 
Particulate organic matter C, mg g·' soil 0.65*** 0.49** NS 
•, **, **• Significant at the 0.05, 0.0 I, and 0.00 I probability Ievels, respcctively~ NS =not signilicant. 

The results showcd that the microbial biomass highly depends on thc soil maisture content. Chantigny et 

aL ( 1996) rcportcd that soil microbial biomass varied greatly with time in somc Canadian soils and gcnerally 

decreased in the observation period ( 1990-1991) due to drought conditions, while MWD increased du ring thc 

same period. In a Iabaratory incubation experiment, Guggenberger ct al. (1998a) showed that soil 

microorganisms and in particular soil fungi led to a rapid formation of macroaggrcgates. Whilc at later phases 
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of the experiment the fungal and bacterial biernass declined rapidly, the macroaggregates remained stable, 

suggesting that more resistant compounds like cell-wall residues arc involvcd in the stabilization of aggregates. 

Hence, it. appears that measurement of microbial biernass may not be sufficient to establish the microbial 

contribution to aggregation and concomitant SOM accrual. 
' 

Chantigny et al. (1997) found no significant relationship ·between microbial biernass and the MWD, but 

observed a strong·correlation between MWD and fungal.glucosamine (r2=0.68***) and bacterial muramic acid 

(r2=0.48***). Since glucosamine and muramic acid are important constituents of the fungal and bacterial cell

wall, respectively, Chantigny et al. ( 1997) proposed that soil aggregation may be more closely related to total 

microbial cell-wall mass (living and residual) than to the viable fraction. This result was corroborated by 

Guggenberger et al. (1998b) who analyzed amino sugars in bulk samples and aggregate fractions of the soil 

samples from Frey et al. ( 1998). Larger contcnts of fungal glucosamine in the surface soil samples· in NT 

agroecosystems coincided with !arger values for MWD, POM C and TOC, and the additional amino sugars 

stored in the NT soils were distributed into the !arger aggregate size classes only (Fig. 2a). A significantly 

higher ratio of glucosamine to muramic acid in the !arger fractions (Fig. 2b) confirmed the association of I arge 

microaggregates and macroaggregates with hyphal cell-wall residues, and a positive interaction between the 

stabilization of aggregates by hyphal cell-wall residues and the physical protection of cell-wall ·residues inside 

the aggregates from microbial decomposition was hypothesized. The enrichment of SOM in fungal 

glucosamine suggested that the accrual of hyphal cell-wall residues is an important process in NT 

agroecosystems leading to a higher SOM storage in the surface soil as compared CT agroecosystems 
(Guggenberger et al., 1998b). 
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Figure 2: Carbon-normalized amino sugar concentrations (A) and glucosamine/muramic acid ratios (B) in aggregate 
size separates of surface soil samples under conventional tillage (CT) and no-tillage (NT) cropping svstems; pairs of 
bars witli the same Ietter signify no significant difference at /',;0.05 betwecn the aggrcgate-size classes: valucs of thc 
NT treatment with • are significantly different from corresponding valucs of the CT plots at /',;0.05 (from 
Guggenberger et al., 1998b). 

Such cell-wall residues may thus represent a microbial-dcrivcd intcm1cdiatc SOM pool as proposed by 

Elliott et al. ( 1996). ln their conceptional modcl of SOM dynamics, the intermediate pool of the CENTURY 

model was subdividcd into a plant-derived and a microbial-dcrivcd subpool. An important prercquisitc of thc 

functioning of this model isthat the two subpools corrcspond to analytically mcasurable fractions. Thc plant

derived fraction. may bc weil represented by POM which is partially decomposed but maintains some 

structural integrity due to the persistence of a lignified skclcton (Cambardclla and Elliott. 1992). Thc 
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microbial-derived pool is belicved to correspond to the physically protected so-called cnriched labile fraction 

(ELF) (Cambardella and Elliott, 1994 ). This fraction is isolated by a sequence of aggregate-size fractionation 

and densiomctric scparation. After applying a minimal amount of sonic energy to break down 

macroaggregates, the resultant 2 to 20 11m-size particles with a density of 2.07-2.22 Mg m·3 were found to be 

enriched in C and especially in N (C/N ratio under NT is- 7.5) and labile when incubated. Cambardella and 

Elliott (1994) suspected that fungal cell-wall debris may have accumulated in ELF resulting in the observed 

high percentage oftotal soil N. 

Recently, light fraction, intraaggregate POM, and ELF were separated from the same soil as used 

earlier by Cambardella and Elliott (1992, 1994) and analyzed in comparison to thc bulk soil for their plant

derived (Iignin) and microbial-derived (amino sugars) constituents (Guggenberger, Elliott. Paustian and Six; 

unpublished). The analysis of the CuO oxidation products suggests that the light fraction and the 

intraaggregate POM was rich in wcakly degraded Iignin (Table 3), confirming the abovc assumption. 

According to the glucosamine/muramic acid ratio, fungi prefercntially colonize this particulatc plant debris. 

Surprisingly, the ELF fraction showed a lower amino sugar concentration and ratio of glucosamine to 

muramic acid than the bulk soil. Hencc, the hypothesis that fungal-derived cell-wall residues arc enriched in 

the ELF fraction (Cambardclla and Elliott, 1994) must be rejected. The moderately degraded Iignin, thc 

relatively high concentrations of bacterial-derived cell-wall residues, and the low C/N ratio of the ELF suggest 

that it represents an intermediate fraction of SOM degradation with bactcrial dominance in the decomposition 

proccsses. 

Table 3: C/N ralios, and organic constitucnts of the light fraclion. intraaggregate POM, and ELF obtained from the 
Sidney soil under NT (Cambardclla and Elliott, 1992); VSC, sum of vanillyl, syringyl. and cinnamyl units released at 
alkaline Cuü oxidalion; (ac/al)v, wcight ralio of vanillic acid/vanillin (Guggenberger. Elliott, Paustian and Six; 
unpublished). 

Parameter 

C!N ratio 
VSC, mgg·' C 
(ac/al)v 
Total amino sugar. mg g·' C 
Glucosamine/muramic acid ratio 

Light fraclion 

13.5at 
59.la 
o.5~a 

83.3a 
34.4a 

Intraaggregate POM 
250-2000 Jllll 53-250 Jllll 

13.7a 13.0b 
66.6b 53.1a 
0.-llb 0.56a 

96.0b 
37.7a 

99.lb 
~7.-lb 

t Values in the samc column followed by tht.: same Ietter arc not significantly ditlt!n;nt at P50.05 
signilicant ditl~rcncc mcan scparation tcst. 

ELF Bulk soil 

9.0c 9.9d 
16.6c n.d. 
OA7ab n.d. 

98.8b 122.6c 
21.9c 32.0d 

<JccorJing. to Fishcr"s kast 

For thc physical protcction of SOM, the dynamics of the aggregatcs themsclves mav bc relevant. This 

conccms the mäcroaggrcgates and !arge microaggrcgatcs which can bc disruptcd bv physical stress and 

concurrently relcase their intraaggregatc POM and the physically protected microbial-dcrived organic matter, 

making thcsc constitucnts morc vulnerable to dccomposition processes. The original conccpt on aggrcgate 

hicrarchy includes cxtremcly stablc microaggrcgates that. once fom1ed. are tumed over vcrv slowly. whercas 

the macroaggrcgatc tumovcr is, duc to thc transient character of the binding agents. much lügher (Tisdall and 

Oades, 1982). This has becn assumed from Ionger turnover ratcs of old C and from Ionger-tenn stability 

against physical disruption of microaggregates than of macroaggrcgatcs in cultivatcd soils. HO\wver. Jastrow 

ct al. ( 1996) showed. by using the 13C natural abundance approach. that the net input rate of ne\\ C for !arge 

microaggregatcs is cquivalcnt to ratcs for small macroaggrcgates. which may bc duc to a more dynamic 

charactcr ofthc !arger microaggregatcs as suggcsted earlier. 

As alrcady discussed. !arge microaggregatcs are dismpted aftcr mincralization of aYailablc compounds 

of thc intraaggregate POM. At the same time. organo-mineral complcxes and SOM within small 

microaggregates remain strongly associated with mineral particles cncrusting new organic microaggregate 
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corcs (Golchin ct al., 1994b; Jastrow et al., 1996). Thus thc tumover of mincral-associated SOM and SOM 

within small aggregates is likely to be much slower than the degradation of either the !arge microaggregates 

themselves or their intraaggregate POM. Thc nature of SOM protected in small clay- and silt-sized 

microaggregates can be characterized by high energy UV photo-oxidation. This procedure destroys complex 

organic matcrials exposed to the UV radiationthrough oxidation, even in the presence of clay, but SOM within 

small microaaggregates is protected. 4 h of photo-oxidation of clay- and silt-sized aggregates of an Australian 

Hapludoll resulted in an enrichrnent of TOC with a much higher mcan residence time than bulk soil TOC 

(Skjcmstad et al., 1993). The chemical structurc of this UV-resistant, old SOM was very similar to the 

original SOM prior to photo-oxidation but lackcd a clear carbonvl band in the NMR spcctrum. The fact that 

this SOM ·is lost after destruction of minerals by HF treatmcnt suggests that protection is achieved by physical 

incorporation into small microaggregates (Skjcmstad et al.. 1996). 

By using UV photo-oxidation, Skjemstad et al. ( 1996) also found another type of SOM protection. 

Some SOM from an Pellustert remained even after HF treatment and extended periods of photo-oxidation, 

suggcsting that no physical protection occurrcd. The CPMAS 13C NMR spectra of this resistant SOM were 

dominated by a signal at 130 ppm being derived from C-substituted aryl C (please note that the CPMAS 

technique severly underestimates this type of C species) (Fig. 3). Scanning electron microscopy revealed that 

the resistant material had an.unmistakable cellular structure of charcoal (not shovm). lt seems likely therefore 

that the soil contains small pieces of charcoal which, bccause of their chemistry and compact structure, are 

resistant to photo-oxidation. Larger (i.e. silt-associated) charcoal particles appeared to bc more resistant to 

photo-oxidation than smaller (i.e. clay-associated) ones which are slowly oxidizcd at the surface. Oxidation of 

thc smaller charcoal particles was morc rapid aftcr thc clay had bccn rcmovcd by HF. This suggests that thesc 

charcoal particles may also be proteered by the clay. Skjcmstad ct al. ( 1996) reportcd that up to 30% of the 

soil carbon may be charcoal. This material may accumulatc in thc fine fractions and may account in part for 

thc rclatively high radiocarbon datcs found for the silt and coarse clay fractions of some soils. 
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Figurc 3: Solid stalc CPMAS 11C NMR spcctra of thc clay (a) and silt (b) fractions from an Pcllustcn aftcr 0. 0.:\. 2. 
and 4 h ofphoto-oxidalion and HF trcalment (from Skjcmstad ct al.. i'J%). 

Thc rcsults of SOM associatcd \\·ith sccondarv organo-mincral complcxcs suggcst that in particular 

plant dcbris at different stagcs of dccomposition can bc isolatcd. As this material bccomcs incrcasingly 

dcgradcd and transfom1cd into microbial biomass and microbial rcsiducs. thc organic matter gcts incrcasingly 

· associatcd with small microaggrcgatcs and primarv mincral particlcs which rcndcrs an isolation probablv 
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impossible. However, microbial biomass and its fresh debris still shows a heterogeneous distribution at thc 

scale of !arge microaggregates and macroaggregatcs, and can bc invcstigatcd by analysis of aggregate-size 

fractions or aggregate surface and aggregate corc fractions (Amelung and Zcch, 1996). Presumably, this type 

of OM shows an intennediate tumover time that depends on the tumovcr times of the macroaggregatcs and the 

!arge microaggregates themselves. Finer, morc degradcd structural units may enter the small porcs within 

small (silt- and clay-sized) microaggregates, and, since this type of aggregates is considered not to participate 

in the aggregate tumover, preserved in the long tenn against microbial decomposition by physical protection. 

This type of SOM can be additionally stabilized by sorption to and complexation with primary mincral 

particles. The approach to fractionate soil into primary organo-mineral complexes to characterize SOM pools 

and Iransformation is discussed next. 

3. Soil Texture and SOM Transformation 

Thcre is a common tcxtural cffect in soils with highcr TOC concentrations in fincr-grain soils (Schimel 

et al., 1994), suggesting a protective capacity of silt and clay for SOM (Whitmore, this issuc). Thc primary 

organo-mineral complexes can be obtained bv particlc-size fractionation. According to Christensen (1992), 

this approach is based on thc concept that SOM fractions associated with prima!)' particles of different size 

and mineralogical composition differ in structurc and function, and therefore play different rolcs in SOM 
tumover. Textura! fractionations are usually done by dispersing soil with sonication, after which thc particlcs 

released are separated by wet sieving and gravity sedimentation. However, it necds to be addrcssed that clay

sized particles are usually a mixture of real primary particles and of smallest microaggregates resistant to the 

disruptive energy (Emerson et al., 1986). The suitability of this conccpt to characterize SOM cycling has been 

reviewed, e.g., by Christensen (1992, 1996a) and Hedges and Oades (1997). 

SOM of the sand-sized separates is usually not chemically bound to thc sand grains, but rather co

fractionatcd with the sand and corresponds to the light fraction and intraaggregate POM of the densiometric 

separations (Christensen, 1992). There is criticism that elevatcd ultrasonic energy may disrupt this fraction 

and distribute it to the finer-sized separates (e.g. Elliott et al., 1996) To reduce this redistribution of SOM, 

Amelung et al. (1998) applied low ultrasonic energy (60 J mr') first to gain a coarse sand fraction releascd 

from macroaggregates (250-2000 f1111) and then applied higher cnergy (440 J mr') to disperse the soil 

completely and toseparate the fine sand fraction (20-250 f!tn). Scanning clectron microscopy and the different 

CIN ratios (coarse sand: - 22; fine sand: - 14) suggested that SOM associated with thc coarse sand fraction 

consisted of fresh plant residues, whereas in the fine sand fraction thc plant residues were morc degraded. The 

two fractions were defined as recent POM and non-recent POM, respectively (Amelung et al., 1998), and 

corrcsponded wcll with the coarse intraaggregate POM in macroaaggregates and finc intraaggregatc POM in 

microaggregates as determined by a combination of density Separation, chemical dispersion, and sieving (Six 

et al., 1998). 

There is a constent dccreasc of the C/N ratio with dccreasing particlc size (Christcnsen. 1992; Hedges 

and Oades, 1997). The low C/N ratios of silt- and especially of clay-sized particlcs appears to result primarily 

from selective cnrichmcnt ofnitrogenous organic matter (Christensen, 1996a). Christensen and Bech-Anderscn 

(1989) showed that amino acids, including bacterial-dcrived diaminopimelic acid, can be recovcred in clevated 

yields from thesc two fractions. According to Amelung ( 1997), also fungal- and in particular bacterial-derived 

amino sugars are significantly enriched in the clay-sized separates (Fig. 4). 

Nitrogenous compounds in soils are oftcn positively charged and sorption onto negativcly-charged clay 

mineral surfaces is thcrefore favored (Hcdges et al., 1994). But also neutral microbial-dcrived sugars are 

concentrated in thc clay-sized separates (Guggenberger et al., 1994), and Baidock et al. (1990) demonstrated 

that most of 13C-labelled glucose is incorporated after microbial metabolism into 0-alkyl C and alkyl C 
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associated with clay-sizcd separates. Hence, microbial-dcrived compounds in general accumulate in the clay. 
Because most ofthe microbial biomass has been found in the vicinity of clay (Filip, 1977; Ladd ct al., 1993), 

high concentrations of microbial-derived compounds in the clay-sized separates may possibly be due to high 

production of microbial-derived substances. Steady production of microbial biomass with subsequent death of 

the microbial cells and release of microbial residues tagether with high rates of microbial exudation may 

suggest a high stability of the. clay-associated compounds, but actually having a rapid tumover (pseudo

stability). However, this would require high tumover rates of the microbial biomass, but Jenkinsan and Ladd 

(1981) estimated average tumover times in natural settings on the order of 1.2-2.5 years. 
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Figure 4: Mean concentration of total amino sugars in particle-size separates of 18 surface soil of the North American 
Prairie; *, *** significantly different compared to thc next coarscr fraction at the 0.05 and 0.001 probability Ievels 
(from Amelung, 1997) 

On a whole soil basis, Guggenbergcr et al. (1998b) estimated an enrichment of the total contents of 

glucosamine and muramic acid in soil compared to the contents ofthese substances found in the living biomass 

of fungi and bacteria, respectivcly, by factors of 54-745 for glucosamine and of 26-82 for muramic acid. This 

estimate shows that microbial cell-wall components, in particular fungal cell-wall residues, are stable and/or 

stabilized in the soil environment. Since most of the amino sugars are found in the cla,·-sized separates 

(Amelung, 1997; Fig. 4) this may be in great part due to association with clay. Hence, it appears unlikely that 

the high concentration of clay-associated amino sugars is primarily due to high production, but rather due to 

stabilization. The stabilization of clay-associated SOM in general is assumed to be mainly caused by sorptive 

processes. To test this hYpothesis, Keil et al. (1994) desorbed organic matter from a marine sediment with 

aqueous solutions from the mineral matrix and incubated the desorbed organic matter in comparison with an 

unaltered sediment. The resulting first-order rate constants for organic matter degradation showed that 

sorption of organic materials to mineral surfaces slowed the mineralization rates by up to five orders of 

magnitude. Keil et al. ( 1994) concluded that sorptive protection can therefore account for the stabilization of 

intrinsically labile (mostly microbial-derived) molecules such as amino acids and neutral sugars Nelson et al. 

(1994) reported that in particular the weakly adsorbed (extractable with Na,P20 7 buffer) SOM was easily 

available. 

Concurrently with the increase of microbial compounds with decreasing particle size, carbon

normalized yields of Iignin phenols derived from Cuü oxidation in A horizons of different soils consistently 

decrease with grain size (Guggenberger et al., 1994; Amelung, 1997). This drop is accompanied by increasing 

(ac/al)v ratios from values in sands near 0.2 to ratios in clays of up to 1.0, indicative of extensive fungal 
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degradation. This increasing oxidative degradation of Iignin with decreasing particle size is consistent with 

decreasing proportians of 0-substituted aromatic C in 13C NMR spectra (Guggenberger ct al., 1995). Hence, 
Iignin in the sand-size fraction appears to be in slightly modified vascular plant debris, whereas Iignin rcsidues 

in clays are highly degraded. 

The degree of Iignin decomposition, in particular the side-chain oxidation found in clay-associated 

SOM, strongly resembles that of dissolved organic matter (DOM) in the mineral soil (Guggenberger and Zech, 
1994). Haider (1997) reported that during oxidative Iignin breakdown, Iignin moieties being rich in carboxyl 

and hydroxyl groups are released into soil solution. Such highly degraded waler-soluble lignin-decomposition 

products can pass to clay-size separates, where they are strongly sorbed to oxides (Kaiser et al., 1996). Also 

many microbial compounds are water soluble (e.g. extracellular polysaccharides, cell content) or can become 

water soluble by enzymatic breakdown. It is assumed that water solubility tagether with a small sizc and a 

suitable steric configuration are prerequisites for organic molecules to entcr small pores of minerals grains 

(Mayer, 1994) or to enter pores (-10 nm) within domains of clay (illite) (Oades and Waters, 1991). The role 

of DOM in the acemal of SOM in the mineral soil and the different hypotheses on the chemical and physical 

stabilization of DOM by association with minerals and smallest microaggregates are discussed in detail by 

Kaiser and Zech (this issue). 

While sand-associated SOM is predominated by slightly degraded plant debris and clay-bound SOM 

consists primarily of microbial residues and highly microbially degraded plant residues, both probably waler

soluble at some point, the origin and composition of SOM associated with silt-sized separates is less clear. lt 
shows the lowest concentrations of plant- as weil as of microbial-derived polysaccharides (Guggenberger et 

el., 1994). Concurrently aromatic C has its maximum in the silt-sized separates (Baldock et al., 1992), and 

CuO Iignin shows only small oxidative alteration (Guggenberger et al., 1994) According to Kögel-Knabner 

(1993), this may correspond to the refractory remnant Iignin being rich in C-substituted structures. These 

insoluble molecules are probably too immobile and/or too big to enter surface or interior pores of domains of 

clay. Therefore, they are not enriched in the clay but rather in the silt with its coarser surfaces. Thc 

pronounced intrinsic recalcitrance of lignin-derived C-substituted aromalies (Zech ct al., 1992) may contribute 

to the high stability of silt-associated SOM (Christensen, 1992). 

4. Conceptual Model on SOM Poolsand Transformation 

The chemical nature of SOM is steadily altered during microbial degradation. Microbial altcration is a 

prerequisite that plant residues get associated with the soil matrix at the Ievel of primary and secondary 

separates and is probably necessary for the transition of SOM from one physical soil fraction to another. 

Hence, SOM fractions can be linked by microbial and microbial-relatcd Iransformation processes. Fig. 5 

shows a conceptual modcl on Iransformation and stabilization processes of SOM rclated to physical soil 

compartments bascd on thc approach of Kögel-Knabner and Guggcnbcrger ( 1995). 

The labile portion of the litter includcs littcr components that are easily lcached and are readily 

decomposable, and probably can bc estimated by thc waler-soluble fraction (Christcnscn, 1996b). The 

structural component compriscs predominantly the lignified material (=lignoccllulose). Microorganisms, in 

particular fungi, colonizc the lignocellulose fraction. Microbial utilization of thc morc availablc components 

(cellulose, hcmicellulosc) concurs with the cxcrction of cxtraccllular polysaccharidcs. Tagether with the 

physical action of fungal hyphac, the glucing cffect of thesc substances results in thc formation of aggrcgates 

araund the organic core (Golchin et al., 1994). Duc to the occlusion within macro- and large microaggregates 

the rate of dccomposition of the particulate organic matter dcclincs. This fraction is assumed to havc inter

mediate tumover rates. With procccding, slow mincralization also Iignin is partly co-mctabolically degradcd, 

but accumulates as highly degradcd rcmnant Iignin (Kögcl-Knabncr, 1993) At this time no rcadily availablc 
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carbon and energy sources arc left in the occluded plant debris, and the production of microbial metabolites 

dcclines rapidly. As a rcsult, the aggregate disintegrales and the highly degraded plant residues are liberated. 

These units arc highly enriched in refractory C-substitutcd aromatics, and arc probably at first not associated 

with thc mineral matrix (Six et al., 1998). But proceeding oxidative decomposition increases the number of 

carboxyl and hydroxyl groups at thc molecules. and a sorptive association of the highly altered plant-derived 

molecules with minerals may occur. Duc to steric hindrances and limited mobility. these compounds are 

mainly associated with silt-sized separates and charactcrize an important component of the passive pool. 

Pyrogenic carbon (soot, fincly dividcd charcoal) may also contributc to this analytical fraction. 

Zl 
~---~:?j_~~--1 
1 secondary OM complexes 

@ 

IICell-wall constituentsll ~n~~che1 

@) 

Figure 5: Conce1Jtual model on analytical SOM fractions as linkcd by Iransformation proccsses; MR, microbial 
resynthesis; SE, selective enrichment; DT, direct transformation; Agg, favoring aggregation. Not included is the 
CO, Jlroduction which accomJianies each oxidativc decomposition ste)J. Also from fractions with long turnover 
Iimes microbial biomass is synthesizcd, although very slowly. 

The microbial biomass is in the .center of the Iransformation processes of SOM . .Oue to their different. 

ecological strategy and function, a separate detennination of fungal and bacterial biomass appears useful. 

Until complete carbon mineralization, several cycles of synthesis and decomposition of mirobial biomass can 

be run through (microbialloop). Apart ofthe microbial metabolic products are water soluble and labile. Since 

the microorganisms arc primarily associated with clay particles (Filip, 1977; Ladd et al., 1993), the microbial 
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re-utilization of these.water-soluble compounds is in direct competition with their sorption to clay mincrals and 

associated oxides. Sorption of these biologically labile compounds to minerals resulted in a significant 

reduction of the bioavailability (Nelson et aL 1994 ). 

Microorganisms synthesize, besides labile components, also more refractory compounds, c.g. cell-wall 

constituents. The latter show a positive relationship with soil aggregation and can be physically protected 

within aggregates (Guggenberger et al., l998b). They possibly have an intermediate tumover time. Howevcr, 
no physical separation scheme has been identified yet to concentrate such physically protectcd microbial ccll

wall residues. With time also the cell-wall residues arc enzymatically depolymerized and rcmincralizcd or 

stabilized by sorptive association preferentially with clay-sized separates (Amelung, 1997). Also long-chained 

aliphatic components ofthe microbial cell-wall are enrichcd in the clay (Baldock et al., 1992). 

The presented conceptualized model is based on the differcntiation of plant-derived material and 

products of microbial resynthesis. The different sources of SOM result in different Iransformation and 

stabilization pathways, which end each in two fractions with intermediate and long tumover times. Certainly, 

every model based on different compartments is a simplification, and we always have to bear in mind that all 

fractions obtained are no pure fractions but mixtures of SOM from different precursor materials at different 

stages of decomposition and with different tumover rates. Nevertheless, studies on physical fractions provide 

important insight into the mechanisms of SOM cycling and stabilization processes in soil. 

5. Research N eeds 

In soil science, determination of stable carbon isotope compositions to elucidate turnover times of 

physical fractions is usually applied to bulk fractions (see Gerzabck, this issue). However, biomarker analysis 

on the different fractions reveals that SOM within one fraction may be composed of organic materials of 

different sources and with different turnover times. E.g., the clay-sized separates contain labile microbial 

residues, intrinsically stable microbial components, and highly degraded Iignin moieties. Depending on their 
functional groups and steric composition, the different organic constituents can be additionally stabilized by 

sorptive bondings to clay-sized minerals. In soils with conversions between C3 and C4 vegetation, the tumover 

rates of the different types of organic materials can be elucidated by determining the stable carbon isotope 

compositions of individual organic molecules in the complex mixturcs by gas chromatography-isotopc ratio 

mass spectrometry (GC-IRMS). This technique is applied for about a decade by organic geochemists (e.g., 

Hayes et al., 1990; Macko et al., 1990), but is rarely adopted in the field of soil science. In soils, GC-IRMS 

can allow to follow where and how fast new carbon flows within pools of individual biopolymers such as 

Iignin, hemicellulose, microbial metabolites (e.g. amino sugars) (Hedges and Oades, 1997). 

At least the fate of the more active components of SOM is strongly related to soil architecture. 

Microbial colonization strongly depends on the pore sizc distribution of theaggregates. Likcwise, the input of 

dissolved substrates and the passage of enzymes from the decomposer to the substrate is controlled by soil 

physical factors like diffusion constants or tortuosity. Ladd et al. (1996) reported that the activity of soil 

microorganisms appears to be limited primarily by Iack of available substrate reaching the decomposers, 

rather than being controlled by availability of appropriate pores as habitate. To adequately address transport 

processes for microorganisms, substrates, enzymes, and oxygen, which obviously have a profound influence 

on SOM decomposition, a closer collaboration of soil biologists and soil chemists with soil physicists is 

needed. It is also a common challenge for soil biologists, chcmists, and physicists to elucidate the tumovcr of 

aggregates, since aggregate tumover appears to strongly affect the fatc ofphysically-protected SOM. 

Analysis of SOM within functionally different fractions usually relies on extraction or chcmical or 

thermal degradation of the samples which may yield biased results. This calls for a more frequent usc of 

spectroscopic and spectrometric methods applied on the original physical fractions like CPMAS 13C and 15N 
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NMR spectroscopy (see Kögel-Knabner and Knicker, this issue). New techniques like Ramp-CP MAS 13C 

NMR (Cook and Langford, 1998) may possibly help to overcome problems with the quantitative reliability of 

the CPMAS 13C NMR spectroscopy. Such studies can be complemented by other techniques that allow 

systematic studies of the topography of the mineral surface and the location and the composition of SOM on 

the surfaces, such as scanning electron microscopy and X-ray photoelectron spectroscopy. 

6. References 

Amelung, W. 1997. Zum Klimaeinfluß auf die organische Substanz nordamerikanischer Prärieböden. Dissertation 
Universität Bayreuth. Bayreuther Bodenkundliehe Berichte 53, 1-140. 

Amelung,W. and W. Zech. 1996. Organic species in ped surface.and core fractions offorest soils. Geodenna 74, 281-303. 
Amelung, W., W. Zech, X. Zhang, R.F. Follett, H. Tiessen, E. Knox and K. W. Flach. 1998. Carbon, nitrogen, and 

sulfur pools in particle-size fractions as influenced by climate. Soil Sei. Soc. Am. J. 62, 172-181. 
Baldock, J.A., J.M. Oades, A.M. Vassallo and M.A. Wilson. 1990. Solid state CP/MAS. 13C N.M.R. analysis of 

particle size and density fractions of a soil incubated with uniformly Iabeiied 13C-glucose. Aust. J. Soil Res. 28, 193-212. 
Baldock, J.A., J.M. Oades, A.G. Waters, X. Peng, A.M. Vassallo and M.A. Wilson. 1992. Aspects of the chemical 

structure ofsoil organic materials as revealed by solid-state 13C NMR spectroscopy. Biogeochemistry 16, 1-41. 
Beare, M.H., R.W. Parmelee, P.F. Hendrix, W. Cheng, D.C. Coleman and C.A. Crossley, Jr. 1992. Microbial and 

faunal interactions and elfects on litter nitrogen and decomposition in agroecosystems. Ecol. Monogr. 62, 569-591. 
Blume, H.-P. (ed.). 1992. Handbuch des Bodenschutzes. Ecomed, Landsberg. 
Cambardella, C.A. and E.T. Elliott. 1992. Particulate soil organic-matter changes across a grassland cultivation 

sequence. Soil Sei. Soc. Am. J. 56,777-783. 
Cambardella, C.A. and E.T. Elliott. 1993. Carbon and nitrogen distribution in aggregates of cultivated and native 

grassland soils. Soil Sei. Soc. Am. J. 57, 1071-1076. 
Cambardella, C.A. and E.T. Elliott. 1994. Carbon and nitrogen dynamics in soil organic matter fractions from 

cultivated grassland soils. Soil Sei. Soc. Am. J. 58, 123-130. 
Chantigny, M.H., D.A. Angers, C. Pn!vost, L.-P. Vezina and F.P. Chalifour. 1997. Soil aggregation and fungal and 

bacterial biomass under annual and perennial cropping systems. Soil Sei. Soc. Am: J. 61, 262-267. 
Chantigny, M.H., C. Prevost, D.A. Angers, L.-P. Vezina and F.P. Chalifour. 1996. Microbial biomass and N 

Iransformations in two soils cropped with annual and perennial species. Bio I. Fenil. Soils 21, 239-244. 
Christensen, B.T. 1992. Physical fractionation of soil and organic matter in primary panicle size and density 

separates. Adv. Soil Sei. 20, 1-90. 
Christensen, B.T. 1996a. Carbon in primary and secondary organomineral complexes. In: Structure and Organic 

Matter Storage in Agricultural Soils (eds. M.R. Caner and B.A. Stewan), pp. 97-165. CRC Press, lnc., Boca Raton. 
Christensen, B. T. 1996b. Matehing measurable soil organic matter fractions with conceptual pools in simulation 

models of carbon turnover: Revision of model structure. In: Evaluation of Soil Organic Matter Models Using 
Existing Long-term Datasets (eds. D.S. Powlson, P. Smith and J.U. Smith), pp. 143-159. Springer, Berlin. 

Christensen, B.T. and S. Bech-Andersen. 1989. lnfluence of straw disposal on distribution of amino acids in soil 
particle size fractions. Soil Biol. Biochem. 21, 35-40. , 

Coleman, D.C., J.M. Oades and B. Uehara (eds.). 1989. Tropical Soil Organic Matter. University ofHawaii Press, Honolulu. 
Cook, R.L. and C.H. Langford. 1998. Structural characterization of a fulvic acid and a humic acid using solid-state 

ramp-CP-MAS 13C nuclear magnetic resonance. Environ. Sei. Techno!. 32, 719-725. 
Elliott, E.T. 1986. Aggregate structure and carbon, nitrogen, and phosphorus in native and cultivated soils. Soil Sei. 

Soc. Am. J. 50, 627-633. 
Elliott, E.T. and D.C. Coleman. 1988. Let the soil work for us. Ecol. Bull. 39, 23-32. 
Elliott, E.T., K. Paustian and S.D. Frey. 1996. Modeling the measurable or measuring the modelable: A hierarchical 

approach to isolating meaningful soil organic matter fractions. In: Evaluation of Soil Organic Matter Models 
Using Existing Lang-term Datasets (eds. D.S. Powlson, P. Smith and J. U. Smith), S. 161-179. Springer, Berlin. 

Emerson, W.W., R.C. Forsterand J.M. Oades. 1986. Organo-mineral complexes in relation to soil aggregation and 
structure. In: lnteractions of Soil Minerals with Natural Organics and Microbcs (eds. P.M. Huang and M 
Schnitzer), pp. 521-548. SSSA, Madison. 

Filip, i. 1977. Einfluß von Tonmineralen auf die mikrobielle Ausnutzung der kohlenstofihaltigcn Substanzen und 
Bildung der Biomass. Ecol. Bull. (Stockholm) 25, 173-179. 

Frey, S.O., E.T. Elliott and K. Paustian. 1998. Bacterial and fungal abundance and biomass in conventional and no
tillage agroecosystems along two climatic gradients. Soil Biol. Biochem., in press. 

Golchin, A., J.M. Oades, J.O. Skjemstad and P. Clarke. 1994a. Study of free and occluded paniculatc organic matter 
in soils by solid state 13C CP/MAS NMR spectroscopy and scanning electron microscopy Aust. J. Soil Res. 32, 285-309. 

Golchin, A., J.M. Oades, J.O. Skjemstad and P. Clarke. 1994b. Soil structure and carbon cycling. Aust. J. Soil Res. 32, 
1043-1068. 



-189-

Guggenberger. G. and W. Zech. 1994. Composition and dynamics of dissolved carbohydrates and Iignin-degradation 
products at spmce forest sites, Bavaria, Germany. Seil Bio!. Biochem. 26, 19-27. 

Guggenberger. G., B.T. Christensen and W. Zech. 1994. Land-use effects on the composition of organic matter in 
particle-size separates of soil: I. Lignin and carbohydrate signatures. Eur. J. Seil Sei. 45. 449-458. 

Guggenberger. G .. W. Zech. L. Haumaierand B.T. ChristenseiL 1995. Land-use effects on the composition of organic 
matter in particle-size separates ofsoil: 11. CPMAS and solution 13C NMR analysis. Eur. J. Soil Sei. 46, 147-158. 

Guggenberger, G .. E.T. Elliott, S.D. Frey, J. Six and K. Paustian. 1998a. Microbial contributions to the aggregation of 
a cultivated grassland soil amendcd with starch. Seil Bio!. Biochem., submitted. 

Guggenberger. G .. S.D. Frey. J. Six. K. Paustian and E.T. Elliott. 1998b. Bacterial and fungal cell-wall residues in 
conventional and no-tillage agroecosystems. Seil Sei. Soc. Am. J., submitted. 

Haider, K. 1997. Von der toten organischen Substanz wm Humus. Mitt. Dtsch. Bodenkundl. Gesellsch. 85,691-694. 
Hayes. J.M .. K.H. Freeman, B.N. Popp and C.H. Hoham. 1990. Compound-specific isotopic analyses: A novel tool for 

reconstmction ofancient biogeochemical processes. Org. Geochem. 16, 1115-1148. 
Hedges, J.l. and J.M. Oades. 1997. Camparalive organic geochemistries of soils and marine sediments. Org. 

Geochem. 27, 319-361. 
Hedges, J.l., G.L. Cowie, J.E. Richey, P.D. Quay, R. Benner, M. Strom and B. Forsberg. 1994. Origin and processing 

oforganic matter in the Amazon River as indicated by carbohydrates and amino acids. Linmol. Oceanogr. 39, 743-761. 
Jastrow. J.D. 1996. Seilaggregate fonnation and the acemal ofparticulate and mineral-associated organic matter. Seil 

Bio!. Biochem. 28, 665-676. 
Jastrow, J.D .. T.W. Bautton and R.M. Miller. 1996. Carbon dynamics of aggregate-associated organic matter 

estimated by carbon-13 natural abundance. Soil Sei. Soc. Am. J. 60.801-807. 
Jenkinson, D.S. and J.N. Ladd. 1981. Microbial biomass in soil: measurement and turnover. In: Soil Biochemsitry, 

Val. 5 (eds. E.A. Paul and J.N. Ladd). pp. 415-471. Marcel Dekker, New York. 
Kaiser, K.. G. Guggenberger and W. Zech. 1996. Sorption of DOM and DOM fractions to forest soils. Geoderma 74. 

281-304. 
Keil, R.G .. D.B. Montlw;on. F.G. Prahl and J.I. Hedges. 1994. Sorptive presen·ation of labile organic matter in marine 

sediments. Nature 370, 549-552. 
Kögel-Knabner, I. 1993. Biodegradation and humification processes in forest soils. In: Soil Biochemistry. Val. 8 (eds. 

J.-M. Bollag and G. Stotzky). pp. 101-137. Marcel Dekker. New York. 
Kögel-Knabner. I. and G. Guggenberger. 1995. Stabilisienmgsprozesse der organischen Substanz in Böden. Mitt. 

Dtsch. Bodenkund. Gesellsch. 76, 843-846. 
Ladd, J.N .. R.C. Festerand J.O. Skjemstad. 1993. Seil stmcturc: Carbon and nitrogcn metabolism. Geodernta 56. 401-434. 
Ladd, J.N .. R.C. Fester. P. Nannipieri and J.M. Oades. 1996. Soil stmcture and biological activity. In: Soil 

Biochemistry. Val 9. pp.23-78. Marcel Dekkcr. New York. 
Macke, S.A .. R. Helleur. G. Hartlcy and P. JackmatJ. 1990. Diagenesis of organic matter - A study using stable 

isotopes ofindividual carbohydrates. Org. Geochem. 16, 1129-1137. 
Mayer. L.M. 1994. Relationships between minerat surfaces and organic carbon in sediments. Chem. Geol. 114. 347-363. 
Nelson, P.N .. M.-C. Dietor and G. Soulas. 1994. Availability of organic carbon in soluble and particle-size fractions 

from a soil profile. Soil Bio!. Biochem. 26, 1549-1555. 
Oades. J.M. and A.G. Waters. 1991. Aggregate hierarchy in soils. Aust. J. Soil Res. 29. 815-828. 
Ojima, D.S., W.J. Parten. D.S. Schimel, J.M. Scurlock and T.G.F. Kittel. 1993. Modelling the effects ofclimatic and 

CO, changes on grassland storage ofsoil C. Water. Air. Soil Pollut. 70.643-657. 
Schimel. D.S., B.H. Braswcll, E.A. Holland, R. McKcown. D.S. Ojima, T.H. Painter. W.J. Parton and W.R. Townsend. 1994. 

Climatic, edaphic. and biotic controls over storage and turnever of carbon in soils. Glob. Biogeochem. Cyc. 8. 279-293. 
Sexstone. A.J., N.P. Revsbech. TB. Parkin and J.M. Tiedje. 1985. Direct measuremcnt of oxygen profiles and 

denitrificatimnates in soil aggregates. Soil Sei. Soc. Am. J. 49. 645-651. 
Six, J., E.T. Elliott K. Paustian and J. W. Dorml. 19lJ~. Aggregation and soil organic matter accumulation in 

cultivatcd and native grassland soils. Soil Sei. Soc. Am. J.. in press. 
Skjemstad. J.O .. R.P.L. Feuvre and R.E. Prebble. 1990. Turnm·er of soil organic matterunder pasture as determined 

by "C natural abundance. Aust. J. Soil Res. 2X. 267-27(>. 
Skjcmstad, J.O .. L.J. Janik. M.J. Head and S.G. McClurc. 1993. High energy ultraviolet photo-oxidation: a novel 

techniquc for studying physically protcctcd organic matter in clay- and silt-sizcd aggrcgatcs. J. Soil Sei . .t~. 485-499. 
Skjemstad, J.O .. P. Clmke. J.A. Taylor. J.M. Oades and S.G. McCiure. 19%. Thc chcmsitn· and nature of protected 

carbon in soil. Aust. J. Soil Res. 34. 251-271. 
Tisdall, J.M. and J.M. Oades. 1982. Organic matter and watcr-stablc aggrcgatcs in sotls. l Soil Sei.:>:>. 141-163. 
Van Vecn. J.A. and P.J. Kuikman. 1990. Soil stntctural aspccts of dccomposition of organic matter b~ micro

organisms. Biogeochemistry II. 213-234. 
Waksman. S.A. 1918. Humus: Origin. Chemical Composition and lmportance in Nature. 2nd ed. Baillicre. Tindall 

and Cox. London 
Zcch. W. ;md I. Kögci-Knabner. 1994. Patternsand rcgulation or organic matter transfonnatiOn in soils: litter dccomposition 

and humification. In: Flux control in Biological Svstems (ed. ED. Schulze). pp. :111:1-"4. Acadcmic Press. New York. 
Zech, W .. F. Ziegler. I. Kögci-Knabncr and L. Haumaier. I •J'l2. Humic substanccs distribution and Iransfonnation in 

forest soils. Sei. Total Em·iron. 117/IIX. 15'\-174. 





Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 191-198 (1998) 

Determination of the 14C-Age of Soil Organic Matter 
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Abstract. 
Direct. mass spectrometric detennination of the radiocarbon ('"C) concentration in carbonaceous 

matcrials at the 10~ 12 to 10~ 15 Ievel has become possible through the use ofsevcralmass selection stages and 
thc destruction of molecular ions in an accelerator system. Accelerator mass spectrometry (AMS) has 
lowered the amount of material needed for a radiocarbon age determination by a factor 1000 to 
approximately 1 mg of pure carbon. This makes it possible to abandon the practice of 14C dating ·'total 
organic carbon'' and to date selectcd organic materials instead. 

Soil organic matter can be a quite heterogeneaus mixture of organic macrofossils and chemical 
compounds with different chemical properlies and ages. Many components of soil organics mixtures can be 
separated and prepared in milligram quantities by relative1y standard physical and chemical Iabaratory 
procedures. This allows them to be radiocarbon dated separately. Age differences between different types of 
particulate organic carbon (macro fossils. coarse and tine particulates), dissolved organic carbon (e.g. fulvic 
and humic acids), and carbonates. measured at the Leibniz AMS laboratory, demonstrate the inhomogcneity 
of the soil carbon mixture. Series of dates on carefully selected and isolated materials can reveal the age 
spectrum of the different soil fractions and thereby provide information on their soil residence Iimes and/or 
on possible sediment reworking and soil mixing. 

Introduction 
Finding the age of soils and sediments has been a quest of radiocarbon dating since its early 

beginnings. Where sufficiently !arge pieces of carbon rich materials like wood, charcoal, bone and peat were 
available, this quest was otien successful. Otherwise it has been, and still is, hard to determine meaningful 
ages. The main problem is that soils and sediments are often "open" systems for carbon transport. This 
means that the carbon materials we try to use to determine the age of the soil or Sediment via the 
radiocarbon method were not exclusively formed at the time of deposition of the sediment or soil. Same of 
them may be older. eroded from (much) older sediments or Iransported upward by the activity of soil 
organisms or groundwater. Y ounger materials may have been introduced later, again by bioturbation or 
groundwater, or by plant roots. Carbonates can. in addition, be formed at any time from soil CO,. The !arge 
increase in 14C concentration, first in the atmosphere, then in the biosphere, caused by nuclear weapons 
testing during the 1950" s. up to 1963, has exacerbated the dating problems for samples from near the surface 
or lrom porous sediments. The "age'' of bulk organic soil or sediment material therefore often reflects the 
mixture of younger and older materials in the sample instead of the true age of formation of the soil or 
scdiment. The measured age of such a sample will vary with chemical sample pretreatment. A stronger or 
more prolonged extraction may remove a !arger fraction of the more labile, mostly younger components of 
thc mixture. giving an older date for the residue. A meaningful age can only be expected when a pure 

Lcibniz-Labor fur Altersbestimmung und lsotopcnforschung. Max-Eyth Str. 11-13,24118 Kiel, Germany. 
E-Mail: pgrootes@leibniz.uni-kiel.de or mnadeau@leibniz.uni-kiel.de or mschleicher@leibniz.uni-kiel.de 
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organk fraction with ce':"lain COJmection to the deposition of the sediment or the fonnation of the soil is 
dated. The age spectrum of other soil organic fractions can then give useful additional infonnation on soil 
processes such as mixing and organic carbon tumover and mineralisation. To be practical. such detailed 
studies require the capability to radiocarbon date very small amounts of carbon. This capability is provided 
by the direct. mass spectrometric measurement of 14C concentrations using an electrostatic accelerator. 

Accelerator Mass Spectrometry (AMS). 
Accelerator. mass spectrometry (AMS). is now about twenty years old. lt has developed ti·om a 

somewhat curious way of using an accelerator system to a widely used technique applied to very diverse 
fields of study from geology to phannaceutical research. Its ultra-high sensitivity (typically 10·' to 10"16 of 
the abundant isotopes) is obtained via a mixture of techniques, borrowed mainly from nuclear physics. 
These techniques include the use of a high-intensity negative ion source. eliminating the isobaric '"N. an 
appropriate combination of mass and energy filters to remove unwanted ions from the ion beam. and a 
second stage of acceleration bringing the ions from a few tens of kiloelectronvolts to megaelectronvolts 
energies. This second stage of acceleration uses an argon gas or carbon foil stripper at the high valtage 
tenninal of a taudem linear accelerator to strip the negative ions of their electrons and make them multiply 
positive. This is a crucial step where, in radiocarbon dating, molecular ions with mass 14 fall apart when 
charged multiply positive. This ensures the efticicnt removal of molecular interferences. The second 
acceleration also provides the extra energy needed for isobar separation techniques such as rate of energy 
loss to identifY and count individual ions. 

The advantages of AMS over decay counting for detennining 14C concentrations can be appreciated 
if one considers that only I 14C atom in a million decays in the three days typically used tor a '"C-decay 
measurement. The ratio '"CI"C for a contemporary sample is ca. 1.2 x 10·" which gives 13.56 
disintegrations per minnte per gram of carbon. This ratio decreases by a factor of ten every 18500 years. 
meaning that the ratio has dropped to 1.2 x 10·" and I. decay per 74 minutes pergram of carbon after 55500 
years. At these low Ievels the real 14C counts can usually no Ionger be told apart from statistical tluctuations 
in the background counting rate of the decay counting system. An AMS system does not wait for the 14C 
atoms to decay, but counts them directly after separating them by mass. lt can measure '"c atoms in a I mg 
modern carbon sample at a rate of 40 per second. Thus the AMS measurement of the '"C concentration of a 
modern sample requires one hour of measuring time for a precision of 0.3 % instead of a few days for decay 
counting (5.7 days for a I gram modern sample). 

The AMS system of the Leibniz Labaratory for Radiometrie Dating and Isotope Research at the 
Christian-Aibrechts-University. Kiel. Gern1any. (Nadeau et a/. 1997 and Nadeau et al. 1998; figure I) is 
based on the HVEE 3 MV Tandetron 4130 AMS system. It is the third of its kind after the NOSAMS 
facility at the Woods Hole Oceanographic Institution. (von Reden et a/. 1992, 1994, Purser et a/. 1988, 
Purser 1992. Purser. Smick. and Purser 1990), and the system at the Centrum voor Isotopen Onderzoek at 
the University of Groningen, ( Gottdang et a/. 1995 and Mous et a/. 1994 ). The distinguishing feature of this 
system configuration is the simultaneaus acceleration and measurement of all three carbon isotopes (12C, 
13C. 14C). made possible by a separator/recombinator magnet system with mechanical attenuation of the "c 
beam intensity ("chopper"). Most accelerator mass spectrometers measure the carbon isotopes sequentially. 
which may Iead to small isotope ratio variations due to changes in the beam intensity and/or transmission. 
The open design of our system allows significant horizontal and vertical movement of the ion beams 
without loss to the walls ofthe system, which further improves its measuring stability. 

Results aud Discussion 
The standard sample pretreatrnent in the Leibniz Labaratory includes an inspection of the samples. 

under the microscope and a simple chemical extraction with HCI, NaOH, and HCI at 60°C to remove 
carbonates, fulvic- and burnie acids. In sedinlent or soil samples we sometimes identified and picked under 
the microscope macro-tossils like seeds, stems, twigs, needles and leaves. In several cases we dated both the 
macrofossils and the remaining bulk sedinlent to test the age homogeneity of the organic fraction. Through 
our chemical extraction we obtain regularly not only a chemically cleaned sample ("residue'), but also a 
fraction of organic material that dissolved in the NaOH solution. Acidification of this solution with HCI 
Ieads to a precipitate. This burnie acid fraction contains both contaminating burnie acids that entered the 
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sample material as dissolved organic matter (DOM) ·in rain- or groundwater, and alkali- soluble ( decay) 
components of the sample material itself. As contaminating humic acids should be completely soluble in 
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Figure 1: Schemalies of the Kiel AMS system. The negative ions are created in the ion source and 
separated in masses 12, 13 and 14 in the recombinator while beams of other masses such 
as 16 are removed from the beam. The mass 12 beam is reduced by a factor I 00 after 
which the three beams are recombined before they enter the accelerator. In the center of 
the accelerator, they pass through a cloud of argon and loose electrons. The positive ions 
thus created are accelerated again and are separated for final analysis by 2 magnets and an 
electric deflector. The symbol 'L' indicates a Jens while 'Y-S' represents a pair of vertical 
steerers, and ·xy -S · pairs of horizontal and vertical steerers. 

NaOH, we expect them to be enriched in thc humic acid fraction compared to the residue. Thus the 
difference in 14C concentration between the residue and the humic acid fraction of a sample is an indication 
for the degree of contamination or age inhomogeneity of the original sample material. In the following we 
illustrate and discuss the problems of sample contamination and inhomogeneity for dating soil organic 
matter using as examples some of our results of the past two years. 

We follow the terminology of Stuiver & Polach 1977. The unit pMC, percentModern Carbon, refers 
to a standard 14C concentration defined for the atmosphere in AD 1950. "Conventional 14C age BP " (BP: 
Before Present, the present being AD 1950 in this case) is the age measured from AD 1950, assuming that 
the 14C concentration of the atmosphere remained constant over the centuries, and using the historical 14C 
half-life of 5568 years determined by Libby. The "Conventional 14C age BP " can be translatcd into 
"calendar'· or "solar" years using calibration curves and software detailed in Long and Stuiver 1993. All the 
dates reported here were corrected for isotopic fractionation according to Stuiver and Polach 1977. 

A core profile from a German peat bog nicely illutrates the problern of sample inhomogeneity and 
contamination (Table I). Under the microscope we picked from each sample pieces of twigs, stems, and 
leaves for dating. In the top sample (0.5 to 0.56 m depth) light colared material, presumably recent rootlets, 
was clearly visible. These rootlets were avoided in the first selectkm. When the top sample turned out 
considerably older than the two underlying samples; we repeated these measurements using ncw material 
picked from the samples, and added for the top sample a date of the fine sediment passed through a 0.5 mm 
sieve and a date of the · roots ·. Since the good pieces had been used in the first selection of the top sample, 
some rootlets could not be avoided in the second selection. The 14C concentration of the roots confirms our 
suspicion, and shows that plant roots may introduce recent organics to considerable depths. Whcn rootlcts 
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die and (partly) decompose. it may be hard to detect their presence after a few years. This may explain the 
younger ages obtained for the second and third samples (0.9- 0.96 and 1.38- 1.44 m depth) where no recent 
roots were observed, as weil as the discrepancies between the 14C concentrations of the two preparations of 

Ta ble I: Bog profile 
Depth 

0.5-0.56 m 
KIA 497 

0.9-0.96 m 
KIA498 

1.38- 1.44 m 
KIA499 

1.70- 1.76 m 
KIA 500 

1.77- 1.83 m 
KIA 489 

Extracted Fraction* 

humid peat. I". selection. without roots 
humid peat. 2"d selection. with few roots 
roots 
fine fraction <0.5 mm 
fine fraction <0.5 mm. humic acid 

leaves. 1st selection 
leaves, 2nd selection 

plant residue ( . .reed .. ), I" selection 
plant residue (,.reed .. ), 2"' selection 

plant residue (''twig .. ) 

plant residue (bark) from sand mud 

14C-conc. 
((!MC) 

50.23 ± 0.27 
93.64 ± 0.43 

113.88 ± 0.44 
45.27 ± 0.22 
44.72 ± 0.26 

72.09 ± 0.32 
70.35 ± 0.30 

56.22 ± 0.29 
58.39 ± 0.53 

43.28 ± 0.23 

58.22 ± 0.34 

* Residue after I% HCI. I% NaOH. I% HCI extraction at 60°C 

Age 
!~r BP) 

5530 ± 40 
530 ± 40 

6370 ± 40 
6470 ±50 

2630 ± 40 
2820 ± 30 

4630 ± 40 
4320 ± 70 

6730 ± 40 

4340 ±50 

thcsc samples. The much younger date for the second selection of the top sample indicates that even picces 
showing fcw rootlcts were seriously contaminated. The bark from the sandy-muddy layer below the peat 
probably represents a root that grew when the peat bog was already well.established and. in retrospect. was 
the wrang choice to date this particular layer. The fine fraction shows another dating problem. lt appears 
fairly homogeneaus as humic acids and residue differ by less than.two standard deviations. lts high age at a 
depth of only 0.5 m suggests the presence of an organic fraction derived from older sediments. When little 
reccnt organic material is mixed in with the sediment during deposition. this reworked organic material 
Ieads to 14C dates for the organic residue which are significantly too old. 

Table 2: Delta sediment, Amazon river 
Sampiecode 

KlA 167 

KlA 168 

KlA 169 

Extracted fraction 

sludge, alkali residue* 
sludge. humic acid 

plant material, alkali rcsidue* 
plant material. humic acid 
sludge + wood residues, humic acid 
sludge + wood residues. humic acid 

plant material (leaves). alkali rcsidue* 
sludge. alkali residue• 

14C-conc. 
(pMC) 

22.36 ± 0.21 
34.42 ± 0.35 

73.26 ± 0.38 
71.83 ± 0.67 
65.99 ± 0.37 
66.39 ± 0.33 

53.16 ± 0.31 
51.60 ± 0.41 

sludge, humic acid 51.32 ± 0.38 

* Rcsiduc aftcr I% HCI. I% NaOH. I% HCI cxtraction at60°C 

Age 
(yr BP) 

12030 ± 80 
8570 ± 80 

2500 ± 40 
2660 ± 70 
3340 ± 40 
3290 ± 40 

5(11!0 ±50 

53111 ± 60 

5360 ± 60 

i\ similar Story of samp]e inhomogcncity is tpld by thrcc Sediment Sampies from thc i\mazon delta 
(Tablc 2). l'ickcd plant residues in KIA 169 date 230 ycars youngcr than thc scdimcnt in "·hich thcy \\WC 

cmhcddcd. Thc humic acids vary in age trom much youngcr than (Kli\ 167) to closc to thc agc of thc 
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sediments. but are considerably older than the plant materiaL Our interpretation that organic fractions of 
different ages may be incorporated simultaneously into the sediment is supp01·tcd by a 1'C analysis of 
organic fractions in water samples taken from the Amazon river (Table 3. 1-ledgcs et o/_ 1986). The 
ditTerences for these samples. collected in the years 1982-1984. are particularly pronounced due to thc 
intluence of bomb-1'C on atmospheric and biospheric 1'C concentrations since 1954 (Nydal and Lövseth 
1983 and Levin et a/. 1992). Coarse suspended particulate organic material (SPOM) shows a 1'C 
concentration close tothat ofthe atmosphere for 1983 (Levin et a/_ 1992) and therefore must consists mainly 
of recent plant materiaL The much lower 1'C content of the fine SPOM indicates a signiticant contribution 
of eroded. older organic materials to this fraction. The fulvic acids (FA) have a lügher 1'C conccntration 
than the atmospheric CO, at the time_ This shows FA had a significant component derived ti·01n plant 
material that grew during the pcriod 1963-1976 when atmospheric 1'CO, Ievels were above 135 pMC (Levin 
et al. 1992). Below-atmospheric 1'C concentrations of the humic acids rellect thcir lower solubility. and 
hence mobility. in the acidic rain forest environment which Ieads to Ionger soil rcsidencc timcs. 

Table 3: Water sample fractioos from Amazoo river (Hedges et al. 1986) 
Sampie ß "C (per mill) "C-Concentration 

(pMC) 

Santo Antönio do I~a 

Coarse SPOM +227± 14 123 
Fine SPOM +19 ± 19 102 

Itapeua 
Total humics +283 ± 13 128 

Rio Negro 
Humic acid +141 ± 18 114 
Fulvic acid +344±20 134 

Total humics +264± 15 126 

Öbidos 
Humic acid +180± 12 118 
Fulvic acid +290 ± 14 129 

Total hlllllics +265 ± 12 127 

From the examples discussed above it is clear that the inhomogeneity of the organic fraction in 
sediments poses serious dating problems in paleoclimatic studies. These problems arc even worse for soils 
as these form and develop near the surface through the action of vegetation. infiltrating groundwater. and 
soil organisms and thus present a very open and dynamic system for carbon preservation. Jdentification and 
isolation of characteristic fractions is therefore crucial to the obtaining of interpretable ages for soil 
organics. With the growing understanding of the dynamics of soil fonnation it is to be expected that soils 
will contribute to Global Change research with increasingly detailed infonnation about past environmental 
conditions that can be dated independently via AMS_ 

AMS radiocarbon dating can. however. also help in unraveling the dynamics of carbon cycling in 
soils and sediments. The differences in 1'C concentration observed between tractions separatcd by our 
simple 14C prctrcatmcnt system testify to their different origins and chemical stahility_ Such 1'C 
measurements could also be made on a much !arger number of fractions obtained in a detailcd analysis of 
soil organics. Toseparate soil organic material (SOM) into faster and slower cycling components Trumbore 
and Zheng 1996 recommend a combination of density and chemical separation procedures_ This approach 
stilL produces unspecified groups of organic compounds. A further step would bc to isolate speci fic 
individual compounds of known origin and biochemical history as discussed by Eglinton el al. 1996, 1997. 
These authors demonstrated the feasibility ofusing preparative capillary gas chromatography to isolate pure 
individual compounds trom a complex mixture 'in quantities sufticient tor natural abundance 14C 
measuremenL l'he reported yields tor single compounds exceeded 0. I mg of carbon. This is substantially 
less than the ca. I mg of pure carbon after pretreatment that is presently required lor a standard AMS 1'C 
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measurement (precision ca. 0.5 %, equivalent to ± 40 years) and yields a less precise result. Yet, technical 
irriprovements, especially in sample preparation bla'nks, may be expected to Iead to improved precision 
and/or smaller required sample size and make AMS 14C measurement a convenient tool to detennine 
turnover times of soil organic fractions. A Iimitation her~by is that the 14C concentration reflects the mean 
time the carbon has resided in the soil and not the time it spent in the specific fraction in which it was 
measured. This can be seen from the 14C results obtained from a moist wood sample that showed 

· considerable white fungal groWth at its surface. We separated a sample emiched in fungi from one where no 
fungi were seen under the microscope, and dated for both samples the residue after acid-alkali-acid 
extraction and the extracted humic acids. The results were 75.99 ± 0.29, 75.91 ± 0.28, 75.98 ± 0.34 and 
76.04 ± 0.28 percent ofmodem carbon (2210 ± 30,2210 ± 30,2210 ± 40, and 2200 ± 30 yrs BP) for ,Jungi" 
residue. "fungi" humic acids, wood residue, and wood humic acids respectively. This shows both the 
precision and reproducibi1ity obtainable with AMS, and the fact that use of the wood substrate to build 
fungal tissue transfers the 14C concentration of the "old" wood into the new fungal tissue and makes the two 
indiscernable by AMS. The same will hold true for any organism that nourishes itself exclusively with SOM 
without use of any outside carbon. 

The interpretation of 14C concentrations of SOM fractions in recent soils is complicated by the 
changes in atmospheric 14C02 concentrations resulting from the atmospheric nuclear weapons tests between 
1954 and 1963. As a result of these tests atmospheric 14C concentrations increased in 1954 to the range 
between 120 and 130 pMC where they stayed until 1962. They rose to a maximum of about 200 pMC by 
August 1963 and have decreased gradually since then to below 110 pMC in 1997 (Nydal and Lövseth 1983; 
Levin et al. 1992). Photosynthesis has incorporated this bomb tracer signal in organic material, and death 
and decay has transfered it to the SOM where it now gradually moves through the fractions with Ionger 
turnover times. This global "tracer experiment" could be turned from a nuisance into a research tool, 
provided series of archived and weil preserved samples over the period pre-1950 till the present are 
available. Small sample AMS measurements of different SOM fractions will then offer the chance to study 
in detail the tumover of soil organic matter in relatively undisturbed systems over decades. 

Conclusions 
The small amount of sample material required for a 14C concentration measurement using the AMS 

method makes it possible to analyse different fractioris of soil organic material (SOM) in one sample. This 
reveals considerable 14C differences, and thus age inhomogeneity, in SOM. The use of soils and sediments 
as sources of paleo-environrnental information for paleoclimate and Global Change research thus requires 
the input of soil research to identify and isolate fractions that can be interpreted and dated reliably. The 
AMS small 14C sample option, Iogether with new fractionation schemes for SOM and, possibly, the 
atmospheric bomb 14C spike offer new ways to measure soil fraction tumover times and gain insight in the 
dynamics of soil organics. 
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Molecular approaches to characterize the structure and function of the soil 

microflora in relation to RSOM metabolism 

von 

HARTMANN,A., SCHLOTER,M.; ZELLES,L., MUNCH,J.CH. 

Summary 

To understand the role of microorganisms in the generation and turnover of refractory soil organic 

matter a detailed knowledge about the population structure and the activity of microbial 

communities in soil microhabitats is necessary. Since the major part of soil microorganisms is not 

readily culturable, culture independant methods need tobe applied. In a hierarchial approach, 

several biomarker methods are used. The phospholipid fatty acid analysis evaluates the microbial 

community structure in general with some insight into individual populations. The ribosomal 

RNA/DNA-directed approach determines the phylogenetic population composition down to the 

group and genus Ievel. Finally, genetic fingerprinting techniques of selected indicator bacteria 

reveal aspects of microdiversity and specific fluorescence labeling techniques combined with 

confocallaser scanning microscopy allow in situ microscale analyses. The application of these 

methods in the diversity analysis of soil microbes concluded so far. that in differently cultivated 

soils with different input of organic matter quality, different microbial populations constitute the 

dominant part ofthe population. 

The study ofthe functional involvement of soil microorganisms in litter decay and soil refractory 

organic matter metabolism, enzymatic assays with isolated microorganisms are measured in a first 

approach to assess potential activities. A more direct molecular approach, which circumvents the 

culturability problern of soil microbes uses the DNA sequences of structural genes for organic 

matter metabolizing enzymes, such as oxidases, reductases or hydrolases. The analysis of gene 

transscripts enables the study of gene activities, which are supposedly very close to actual 

enzymatic activities. Finally, the in situ performed polymerase chain reaction could provide 

information about the presence of genes or gene transscripts in individual cells, which would allow 

to analyse actively RSOM metabolizing microbes in situ. 

Introduction 

Studies of the detailed structure and function of the soil microflora are handicapped in general by 

the fact, that only a little portion (I to 1 0%) of soil bacteria and fungi is presently known, since 

most of the microorganisms cannot easily be grown in Iabaratory cultures (TORSVIK et al. 1990, 

GSF-Forschungszentrum für Umwelt und Gesundheit, Institut für Bodenökologie, 

lngolstädter Landstr.l, D 85764 Neuherberg/München, Germany 
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AMANN.et al. 1995). Forthis reason, conventional soil microbial methods consider the soil 

microflora as a functional unit and use overall and mostly indirect measures to estimate microbial 

biomass and potential activity values (SCHINNER et al. 1995). However, this information does not 

provide detailed information about the population structure of soil microbial communities, 

especially, iftheir detailed involvement in organic matter turnover is concerned. In addition, the 

relevant sc~le of microbial sensing and metabotic response to their environment is in the scale of 

micrometers, which requires spatially high resolving in situ analysis. In recent years, several 

cultivation independant, mostly molecular genetic approaches were developed, which allow to study 

the population structure and activity of soil microbial populations (V AN ELSAS et al. 1997). These 

molecular approaches can also be applied for a direct identification of individual microbes in a 

micrometer scale using e.g. fluorescently labeled probes and image analysis coupled microscopy 

(HARTMANN et al. 1997a). Especially, Iaser scanning microscopy provides a completely focused, 

three dimensional image of microbial communities living in complex habitats, such as soil 

microhabitats (HARTMANN et al. 1997b). 

In this communication, recent methodological developments in microbial ecology are summarized 

and discussed in relation to the characterization of the roJe of soil microorganisms in the formation 

and decomposition ofRSOM. 

Population structure analysis of soil microflora: a hierarchial approach 
Microbial involvement in the transformation of soil organic matter should respond to different soil 

management and input of plant litter and should result in population shifts reflecting the particulai 

substrate qualities for energy and biomass acquisition ofthe soil biota involved. Methods, which 

characterize the community structure and diversity of the soil microflora at different Ievels of 

resoluticin are described below. 

The phospholipid fatty acid (PLFA) approach 

Phospholipids are ubiquitous macromolecules constituting essential components of cell membranes 

of organisms. Phospholipids contain a hydrophilic part (mostly glycerol ) and a hydrophobic part, 

the fatty acids, which are coupled through a phosphate residue in ester bonds to the hydrophilic part 

(Fig.l ). In Iipids of archaebacteria, the fatty acids are bound by ether linkages. The molecular 

structure ofthe fatty acids can vary considerably in the carbon chain length, the number and 

position of double bonds, hydroxyl groups or cyclopropan rings in the molecule. This structural 

diversity ofphospholipids and fatty acids is successfully used as chemotaxonomic signature of 

microbes for many years (LECHEV ALlER and LECHEV ALlER 1968). Phospholipids are quickly 

hydrolysed by phospholipases after cell death. Therefore, the phosphotipid fatty acid signatures 

characterize the living microflora. From the quantity ofPLFA, the total amount ofmicrobial 

biomass can be determined (ZELLES et al. 1994). After the extraction oflipids from soil samples 

with methanol/chloroform, the fraction ofpolar Iipids (phospholipids) is separated with adsorption 

chromatography (ZELLES and BAI 1993). Esterand non-ester bound fatty acid fractions are 
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obtained by different hydrolytic reactions and derivatized in several ways to characterize the 

structural details ofthe fatty acids. Finally, a gas Chromatographieseparation with mass 

spectrometric analysis identifies the fatty acids (ZELLES and BAI 1993). With this detailed 

analysis, information about 300-400 fatty acids per soil samples is acquired with the help of specific 

soft ware applications. Using certain indicator fatty acids, information about the occurrence and 

quantity of certain groups of microbes can be obtained. For example, branched saturated fatty acids 

are characteristic for Gram-positive bacteria, while Gram-negative bacteria contain ß-hydroxy fatty 

acids in their lipopolysaccharides. The 18:2w6-fatty acidwas suggested as indicator fatty acid for 

fungi. Since also other eucaryotic organisms (e.g. plnts) harbour this fatty acid, it cannot be used as 

specific fungal indicator in soils with fresh input of organic matter. Statistical methods, e.g. the 

principal component analysis or duster analyis techniques, provide tools to assess the diversity of 

the samples and to compare the fatty acid signatures of different samples (BRÜGGEMANN et al. 

1995, MÖL TER et al. 1996). Investigating agricultural soils under different management, ZELLES 

et al. ( 1992) found significant differences in the soil microflora comparing PLF A profiles. An 

alternative, much less phospholipid fatty acids involving analysiswas used by FROSTEGARD et 

al. (1993). Although the information content is much less detailed, this approachalso revealed a 

dear dustering in temporal dynamics of PLFA-pattems upon organic matter application to soils 

(VON LÜTZOW et al. in preparation). 
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The phylogenetic approach 

The key biomarker macromolecules ofthe molecular genetic diversity analysis are the ribosomal 

RNA or DNA. In bacteria the 16S- or 23S~rRNA/DNA andin fungi (eucaryotes) the ISS- or 2SS

rRNA/DNA are investigated (LUDWIG and SCHLEIFER 1994, AMANN et al. 1995). These 

nucleic acids contain conserved as weil as highly variable sequence stretches. The highly variable 

sequences, like the domain III ofthe 23S-rRNA, are conserved at the species or genus Ievel and can 

therefore be used for the molecular identification of microorganisms by hybridization with specific 

oligonucleotides (Fig.2). One basis ofthe development ofphylogenetic probes from kingdom 

Fig.2: Model of the secondary structure ofthe 23S-ribosomal ribonucleic acid (23S-rRNA) 

through group, genus and species Ievels are the sequence data banks ofmore then 5000 16S rDNA

sequences and several hundred of23S rDNA sequences. Alternatively, socalled transscript probes 

can be developed without detailed sequence information through the specific primer targeted 

transcription of rRNA genes (LUDWIG et al. 1994). These phylogentic probes are used in several 

ways for the analysis of complex microbial communities. 

(i) Specific PCR-amplification ofr-DNA and DGGE-electrophoresis: 

Starting from purified DNA from soil or soil microbial fraction, the phylogenetic oligonucleotides 

can be used as primers to specifically amplify the 16S rDNA or ISS rDNA of bacteria resp. fungi 

by polymerase chain reaction (PCR). With the use ofthermostabile DNS-polymerase. DNS 

sequences neighbouring the primer binding region are amplified in 30 to 40 cycles ofthermal 

denaturation of the DNA duplex, primer annealing and single strand amplification (V AN ELSAS 

and WOL TERS 1995). lfthe amplification products are coupled to socalled GC-clamps they can be 

analysed afterwards by denaluring gradient gel electrophoresis (DGGE) (HEUER and SMALLA 
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1997). Using this approach, the dominant bacterial and fungal population, comprising more than 

about 1%. give patterns ofusually 20-40 bands. Differences in soil management as weil as between 

soil and rhizosphere fractions have been revealed. 

Cii) Sequence analysis of rDNA-amplification products: 

The amplification products can be eluted from the DGGE-gels or cloned in e.g. E.co!i plasmid 

libraries and then sequenced. This approach is laborous. but it extends the knowledge ofthe non

cultured microorganisms in a given soil. For example, in a detailed sequence analysis study of 

cloned 16S rDNA sequences derived from purified DNA ofsoil samples from the experimental 

farm of the TU München in Roggenstein, more than 50% of the sequences represented a new 

bacterial phylum. This new group is only represented currently through three cultured bacterial 

species and was named Holophaga-Acidobacterium group (LUDWIG et al. 1997). Using the same 

approach comparable 16S rDNA sequences were recently also obtained from a potato field soil 

(LUKOW and LIESACK 1998) and sediments. This result clearly demonstrated, that the majority 

ofthe soil bacterial diversity is not yet known as cultured bacteria. These uneuhured bacteria may 

be very slow growing on the expense of e.g. humic substances and their nutritional requirements 

may probably not easily tobe matched. Some humic acids and Fe (Ill)- reducing bacteria could 

recently be isolated and characterized (COATES et al. 1998, BENZet al. 1998). Under less 

selective culture conditions slowly gröwing bacteria are overgrown by fast growing microbes, 

which are usually weil known. 

(iii) In situ-analysis with fluorescence labeled probes: 

Using the inforrnation of the rDNA sequences, group-specific oligonucleotide probes can be 

developed, which are applied as diagnostic tools. For example, a subgroup ofthe new 

Holophaga/Acidobacterium phylum can be identified by the use ofthe oligonucleotide probes 

!Rog 1 and 1Rog2 (LUDWIG et al. 1997) by in situ hybridization. A socalled top-to-bottom 

approach is used, which implies the application of broad specifiy probes for Bacteria or 

Archaebacteria together with probes of increasing specificity like for subgroups of the 

Proteobacteria or at the genus or even species Ievel. In this manner, unspecific fluorescence signals 

can be identified on the basis of the consistency of resulting phylogenetic labeling. In addition to the 

oligonucleotide probes, the fluorescent DNA-stain DAPl (4',6-diamidino-2-phenylindole) can be 

used as general stain ( ASSMUS et al. 1995) and the simultaneaus application of fluorescene-labeled 

antibodies could improve the resolution ( ASSMUS et al. 1996). In situ pictures of soil microbial 

habitals are on1y possible using special microscopic techniques ( e.g. Iaser scanning microscopy, 

LSM) to solve the problern of autofluorescence of soil mineral or organic particles. The confocal 

Iaser scanning microscope creates a series of optical sections and images without out-of-focus 

fluorescence. A series of these pictures are combind to three-dimensional x-y projections as weil as 

perpendicular x-z-sections (HARTMANN et al. 1997b ). in addition, Iaser light with different 

excitation wavelengths is used together with differently fluorescence-labeled probes. The spatial 
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resolution in the micrometer range allows the analysis and identification of soil microorganisms 

living on surfaces or even inside soil mineral or organic matter particles. The depth ofthe analysis is 

limited to about 20 - 30 J..lm by the technical set-up and also by the limiting access of deep 

embedded locations for the excitation light and sufficient yield of the emitting fluorescence light. 

Microdiversity within soil bacterial species 

In the evaluation ofthe microdiversity within a bacterial genus or species, the selective influence of 

soil habitate conditions, e.g. through the influence of different qualities of plant litter input and 

organic matter residues at different locations, could be reflected. In this approach, a specific 

subfraction of the soil bacterial population is enriched with the help of specific antibodies through 

the immunoadsorption techniques. One technique uses proteinA-coated microtiterplates which bind 

specific andibodies. Accordingly, these antibodies separate a specific bacterial population from the 

bulk pool of extracted bacteria from soil samples. After several washing steps, the remaining 

bacteria are desorbed and plated on nutrient agar (SCHLOTER et al. in preparation). For example, 

bacteria ofthe common soil and sediment bacterium Ochrobactrum can efficiently be enriched with 

the use of monoclonal antibodies (SCHLOTER et al. 1996). Usually, Ochrobactrum sp. comprise 

about 0.1 to 0.01% ofthe total soil bacterial population. Ochrobactrum are aerobic soil bacteria, 

which are able to denitrify under anaerobic conditions; some isolates degrade xenobiotics like the 

herbicide terbuthylazine, 2,4-Dichlorphenoxy acetic acid or chlorinated hydrocarbons. The resulting 

collection ofisolates (usually about 50 per soil sample) is characterized with genetic fingerprinting 

techniques (e.g. ERIC-PCR), which yield typical banding patterns ofPCR-amplification products 

(SCHLOTER et al. 1996). This genotypic characterization of bacterial isolates separates even at the 

strain/genotype Ievel (RADEMAKER and De BRUJIN 1996). In addition, phenotypical and 

enzymatic assays, such as BIO LOG-tests, as weil as other protein or genetic analysis can be 

performed to characterize the functional diversity of the isolates. 
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Fig. 3: Clusteranalysis of genotypes of Ochrobactrum anthropi, isolated by immunotrapping 

from a bare fallow. 
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Using this technique, a reproducible isolation of about 7-8 bacterial genotypes of Ochrobactrum 

was achieved from the same location under bare fallow through different seasons (Fig. 3) 

(SCHLOTER et al. 1998). In an adjacent comparable location with different agricultural cropping, 7 

different but closely related genotypes were characterized. Different soil habitate conditions, 

propably govemed by different quality of organic matter input, favoured the appearance of certain 

strains, which were selected from the hugh microbial reservoir, while other genotypes are not 

stimulated but still present at low numbers (SCHLOTER et al. 1998). 

Functional analysis of soil microflora 
Microbial activities are usually measured either with the whole soil microflora as functional unit or 

with isolated cultures through e.g. respiration, denitrification or other enzymatic measurements. 

However, these types of analyses only reveal potential activities and give no detailed microhabitate 

oriented information about the contribution of specific subpopulations of the microbial community. 

Studying cultured microorganisms, the information about the majority of non-euhured 

microorganisms is not considered. Therefore, a direct approach using molecular genetic techniques 

to identify certain genes or gene transscripts are the option, which also may give a microhabitate 

resolution, when the polymerase chain reaction can be put into actionalso for environmental 

samples (GOTSCHAL et al. 1997). 

Enzymatic tests 

The enzymatic potential of soil samples can be measured with different standard enzymatic tests 

(SCHINNER et al., 1995). Thesetests can provide information about the functional diversity of 

microbial communities. Since the enzymatic tests are performed under optimized assay conditions, 

which are in some cases far apart from ecological conditions, they only can be considered as 

metabolic potential measurements. In the case offungal activity, changes in the degradation 

potenial during litter decomposition were found studying enzymatic activities of fungal isolates 

(ROSENBROCK et al. 1995). A microplate based screening technique for the utilization of many 

carbon sources is provided by the BIOLOGR system (INS AM 1997). Here. the activity of microbial 

populations or individual isolates is tested through the reduction of a tetrazolium dye. This approach 

offers interesting possibilities to assess the metabolic versatility of populations. However, it could 

be demonstrated, that the particular growth conditions in the microtiter plate wells favour the 

development of a certain subpopulation of microbes (SMALLA et al. 1998). Therefore. the results 

ofthe BIOLOG-test plates cannot be taken as completely representative ofthe whole community or 

for in situ processes. 

Moiecular genetic approach 

The metabolic capabilities and activities can be assessed also at the genetic Ievel via the 

identification of the genes or gene transscripts. The prerequisite is the knowledge of gene 

sequcnces, which can be targeted by specific gene probes. Until now. only relatively few DNA 
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sequences of enzymes, especially in the transformation and degradation of organic matter are 

known. As is known in much more.detail for the biotransformation ofxenobiotic organic chemieals 

(SCHÜÜRMANN 1998) the transformation and biodegradation occurs in at least two phases. In 

phase I, the recalcitrant molecules are initially attacked through oxidation, reduction or hydrolytic 

reactions. Relevant enzymes in the oxidative biotransformation may be cytochrome P-450 

dependant enzymes (mixed function oxidases), alcohol dehydrogenase, aldehyde dehydrogenase or 

monoamine oxidase. Reductive reactions are dehalogenation, ketone reduction or e.g. disulfide 

reduction. In a second phase, conjugation with endogenaus molecules further increase the polarity 

and water solubility. These reactions are e.g. acetylation, methylation, coupling to glycine or 

glutathion. Whether these or other enzymatic reactions play a role in RSOM tumover could be 

proofed by using specific probes for these enzymes. However, these genes and its transscripts are 

present in the cells only in low numbers and also the enzymatic activity may be very low. 

Therefore, again molecular genetic tools could be useful, as outlined below. 

(i) Polymerase chajn reaction 

As has been already explained in the context ofthe phylogenetic ch~acterization ofmicrobial 

communities, specific oligonucleotide primers targeting specific sites in the DNA-sequence of 

genes tagether with the thermocycling with Taq-polymerase yields efficient amplification ofthe 

gene of interest, so it can be further analysed. Until now, only few genes for xenobiotica metabo

lizing enzymes have been investigated in this respect (FLEMING et al. 1993, MOSERet al. 1998). 

(ii) Reverse transcriptase 

Ifthe actual activity of genes is concemed, the gene transscripts, which are the messenger RNAs 

used for protein synthesis, are of central importance. Using the reverse transcriptase, the RNAs can 

be transformed back to DNA-sequences, which can then be amplified with po1ymerase chain 

reaction. In the case ofpolycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) degradation, which could be taken 

as a model of recalcitrant carbon metabolism in environmental habitats, the naphthalene 

dioxygenase gene (nahA), occurring in many Pseudomonads, was studied in some detail with the 

molecular biological approach. Transcripts of nahH-gene could be isolated and characterized from 

soil habitats (FLEMING et al. 1993). 

(iii) In situ PCR-reaction andin situ hybridization approach 

Aresolution in the micrometer scale, resolving individual microorganisms living in their 

environment, can only be reached, ifthe polymerase chain reaction is put into action with individual 

microorganisms in situ. Theseapproach has first been successfully applied by HODSON et al. 

(1995) for mRNA and recently by TANI et al. (1998) for rRNA. Although the in situ-PCR is 

working with Iabaratory cultured cells, at present efficient PCR-labeling ofbacteria in/from 

environmental samples is still not satisfactorily solved. HÖNERLAGE et al. (1995) and SCHMID 
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et al. (1998) successfully applied in situlabeling techniques without amplification to specifically 

stain certain mRNA-molecules. 

Conclusions and research needs 

Using different molecular biomarker approaches to determine the population structure and function 

ofthe soil microflora, new insights into its role in the RSOM turnover are possible. Especially, the 

option to reveal a microscale resolution both for an in situ identification of soil microorganisms and 

an in situ characterization oftheir metabolic potenials and activities on a cellular basis is bearing 

interesting aspects. Key issues are the application of specific fluorescently Iabeted probes and the 

adaption of in silu polymerase chain reaction for environmental samples. Microscopic techniques, 

such as the confocallaser scanning microscopy, could bring tagether the in silu characterization of 

microbial communities living on the soil humic complex and the characterization of chemical 

conditions of microhabitats by specific labeling of functional groups and the in situ indication of the 

physico-chemical conditions ofmicrohabitats with fluorescent environmental probes for pH or 

redox conditions. Therefore, integrated research efforts of soil chemists and microbiologists 

presently bear.great innovative potentials. 
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Formation of refractory soil organic matter by sorption 

von 

KAISER,K., GUGGENBERGER,G., ZECH,W. 

Abstract 

Sorption by clay-sizcd minerat particles is one ofthe major processes in stabilization of organic matter in 

both marine sedimcnts and soils. Among thc soil clay-sizcd minerals, Al and Fe hydrous oxides arc most 

cffective in sorption of dissolved organic matter (DOM) from the soil solution. This sorption of DOM is 

hardly reversed. As a consequencc, high amounts of Al and Fe oxides in soils are olien accompanied by a 

huge accumulation of soil organic matter (SOM). 

Tbc accumulaticin of SOM related to Al and Fe oxides is not simply due to cffcctive retention of DOM 

ti·01n the percolation water. Intimale association of thc organic matter with the soil minerals may also 

protect labile substances from further microbial degradation and desorption. One mechanism for such a 

prcservation is the surface complexation of functional groups making them less available für mineralization. 

The dcgree to which funetional groups are complexed depends on the loading of the sorbing surface. 

Another reason for the accumulation of refractory SOM may be the preferential sorption of refractory 

substances among the DOM. Sorption of DOM to Al and Fe oxides is highly selectivc tür substanccs that 

have high molecular weight. that are more hydrophobic. that are rich in nitrogen, and that contain largc 

proportians of aromatic structurcs and functional groups such as carboxyl and hydroxyl groups. Such 

substances are enriched in the so-called "hydrophobic". "humic". or "refractory" DOM fraction which 

reprcscnts polyphenolic and acidic aromatic matter derived from the decomposition of Iignin structurcs. As 

a result of the preferential sorption, SOM in Al and Fe oxide-rieb soils and soil materials is similar in 

chemical composition to the refractory DOM in the soil solution. ln contrast, material rich in carbohydrates 

and aliphatics and low in functional groups tends tobe leached from the soils. 

lf we compare these results with those füund für SOM in particle-size separates. there are some 

discrepancies. The clay fraction is rieb in aliphatic but not in aromatic structures. Microbial growth and 

simultaneaus decomposition ofthc sorbed substances may be the reason for the different results. lncubation 

cxperiments with DOM sorbed onto Al and Fe oxides and the investigation of SOM associated with 

ditlercnt types of mincrals could be hclpful für a deeper insight into competitive cffects of sorption and 

dcgradation on the formation of refractory SOM. 

* l,chrstuhl für Bodenkunde und Bodcngcographic. Universität Bayrcuth. D-95440 Bayrcuth 
cmail: klau::;.ktuser@uni-bayreuth.de 
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lntroduction 

The biotic oxidation oF plant remains in the soil environment result~ in the Formation oF microbially 

altered. waler-soluble degradation products with high contents oF carboxyl and hydroxyl groups 

(Guggenberger et al. 1994b). Side .chain oxidation, Ca-oxidation, ring hydroxylation, and ring cleavage 

during Iignin decomposition by white rot fungi (Kirk 1984) Iead to waler-soluble polymeric Iignin 

Fragments (Crawford & Crawford 1984. Haider et al. 1985). Enzymatic depolymerization of cellulose. 
hemiccllulose, and lignocellulose to oligosaccharides releases plant-derived carbohydrates into the soil 

solution (Bisaria and Ghose 1981 ). Beside microbially induced alteration of plant residues, microbial 

biomass itself adds to dissolved organic matter (DOM) in the soil solution by release oF carbohydrates 

(Guggenberger & Zech 1994). As DOM is mainly composed of plant and microbial derived carbohydrates 

and highly oxidized Iignin degradation products it represents the inherently most labile pool of organic 

material in the soil (Zsolnay 1996). 

ln contact with the mineral soil, the concentration of DOM in the soil solution sharply decreases due to 

sorption (e.g. Cronan & Aiken 1985; McDowell & Likens 1988). Strangsorption of DOM is not limited to 

Spadasolsand releated soils (McDowell & Wood 1984), it is a feature of most soils (Moore et al. 1992: 

Kaiser et al. 1996; Dosskey & Bertsch 1997). Exceptions are shallow soils such as Entisols (Kaiser et al. 

1996) and soils with aquic maisture regime (McLaughlin et al. 1994) 

Numerous recent investigations have shown a direct correlation between the external surFace area 

(measured by adsorption/desorption of N2) and the content of organic carbon (OC) of bulk samples and 

particle-size separates oF marine sediments (Mayer 1994a; b. Keil et al. 1994a, Bergamaschi et al. 1997). As 

the sediments surFace areas (SA) depend on the mineral grain size, this finding is indicative oF DOM 

sorption to sedimentmaterial (Mayer 1994a; b; Keilet al. 1994b). Diagenetically consolidated sediments 
showed surFace loadings between 0.5 and 1.0 mg OC m-2 This ratio is considered to represent the 

"monolayer equivalent" (ME) range For OM associated with mineral particles (Mayer 1994a; b). The Fact 

that the ratio was constant over a wide variety of sediments suggests that organic matter associated with 

mineral surFaces is stabilized against mineralization (= sorptive preservation; Mayer 1994a; b; Hedges & 
Keil 1995) This hypothesis is supported by the finding that organic material desorbed from sediments was 

mineralized by the microbial community present in the seawater at a ratethat is about 8 x I o·7 d- 1
. This is 

five orders of magnitude Faster than the degradation rate oF sorbed OM (Keil et al. 1994b). For marine 

sediments it is therefore concluded that ~tabilization oF OM by sorption to mineral matrices is the largest 

single Factor controlling the OM preservation (Keilet al. 1994a. Henrichs 1995). 

As the organic geochemistries of soil and marine sediments are comparable (Hedges & Oades 1997), it 

seems reasonable to assume that also in soil sorption of DOM is an important process making OM 

refractory against biodegradation. This Iiterature study tries to summarize recent knowledge on the sorption 

oF DOM in soils and to give evidence for sorptive preservation of soil organic matter (SOM). Furthermore, 

it aims to elucidate the mechanisms by which sorption may stabilize the sorbed OM. 

Sorption/desorption of organic matter 

Sorptiml of DOM in the mineral soil is mainly due to clay-sized particles. Among these, Al and Fe 

oxides, hydroxides, and oxyhydroxides (in short Al and Fe oxides) are the most effective sorbents 

(McDowell & Wood 1984; Jardine et al. 1989; Kaiser et al. 1996). Their strong retention of organic 

molecules is related to their high external SA (Tipping 1981 ). The same is true for the sorption oF DOM in 

soils (Nelson et al. 1993; Kaiser et al. 1996). Beside the SA also the structure of the surface itself is an 

important control on the sorption_of OM. E.g., the maximum surFace loading of goethite at a given pH value 

is much higher than that of hematite (Tipping 1981; Kaiser et al. 1997). This is because the predominant 

crystal surface of goethite has a higher density of single-coordinated, highly reactive OH-groups than 
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hematite (Barr6n & Torrent 1996). It is interesting to note that the maximum amount of OC sorbed by most 

ofthc Aland Fe oxides measured in Iabaratory studies (Table I) is within the ME range of0.5 to 1.1 mg OC 

m-2 suggested for marine sediments (Mayer 1994a; b). Exceptions are goethite and y-AI20 3 which sorb up to 

2.5 mg OC m-
2 

and, thus, clearly exceed the ME range. This surface loading is similar to that of C-rich 

sediments (Bergamaschi et al. 1997). One possible reason could be that the amount of OC exceeds the ME 

range may be the formation of multilayers of organic molecules at goethite surface. But shape of the 

sorption curve given by Kaiser & Zech (1997) indicates only one sorption maximum and therefore a 

monolayer formation. Closer arrangement of the sorbed molecules with some parts being distant ti-om the 

sorbent surface may therefore be an alternative explanation. 

Table I. Maximumsorption of unfractionated DOC onto different Aland Fe oxides measured in laboratory. Data are 
taken from Tipping ( 1981), Day et al. (1994), Ochset al. ( 1994), Gu et al. (1994), and Kaiser & Zech ( 1997). 

Maximum DOC sorption [mg OC m·'l 
amorphaus A1(0H), gibbsite y-Al20 3 ferrihydrite hematite goethite 

1.1 0.1-0.2 1.1 -2 5 0 5- 0.6 0.2- 0.4 0.3-2.2 

Non-expandable layer silicate minerals contribute less to the sorption in soils (Jardine et al. 1989). 

Unclear is the rote of expandable clay minerals, especially of montmorillonite. Some studies have shown 

this mineral. depending on the type of exchangeable cation. is able to sorb NaOH-extracted SOM (Kodama 

& Schnitzer 1969; Theng 1976). Also strong sorption of polysaccharides has been noted (Parlitt & 

Greenland 1970). In contrast, sorption of forest floor-derived DOM was found to be much lower than the 

sorption onto Al and Fe oxides (Kaiser, unpublished result). 

Organic matter which is already sorbed to mineral surfaces reduces a sorbent's ability to sorb additional 

DOM (Jardine et al. 1989; Kaiser & Zech 1997). The fact that the DOM sorption reaches a sorption 

maximum typical for the respective sorbent suggests that only a limited number of binding sites is available 

for DOM at the surfaces of oxides and soils (Gu et al. 1994; Kaiser & Zech 1997). lncreased surface loading 

Ieads to competition between different portians of DOM (Day et al. .1994; Kaiser & Zech 1997). The 

consequence is a fractionation of DOM during the sorption process. Components being low in·molecular 

weight, N, acidic groups (carboxyl and hydroxyl groups) and aromatic structures remain dissolvcd while 

high-molecular-weight substances rich in N and acidic groups, and with a high aromaticity are preferentially 

sorbed (Davis & Gloor 1981; McKnight et al. 1992; Gu et al. 1995; Edwards et al. 1996; Kaiser et al. 1997). 

Those strongly sorbing acidic macromolecules mainly derive from oxidative degradation of Iignin and 

adsorb onto XAD-8 adsorber resin (Jekel 1986; Kaiser et al. 1997); the weakly binding compounds consist 

mainly of polysaccharides and does not sorb onto XAD-8 (Kaiser & Zech 1998a). At high surface loadings. 

the strongly sorbing components completely out-compete the more weakly sorbing substances (Day et al. 

1994; Edwards et al. 1996). Weakly binding molecules already bound to the sorbent are replaced by 

strongly sorbing ones (Kaiser & Zech 1997). 

Binding mechanisms for OM on mineral phases can be divided into weak bondings and strong covalent 

bondings ( Greenland 1971 ). Weak bondings comprise e.g. van der Waals interactions. water bridging. 

hydrophobic interactions, and electrostatic attraction between ionized functional organic groups and charged 

surface groups. Strang covalent bondings involve a Iigand exchange between OH groups at the surbce of 

the sorbent and functional groups of a sorbing organic molecule ( Greenland 1971; Jardine et al. 1989). All 

the named mechanisms (and some others) are reasonable to contribute to sorption of DOM. The strong 

dependence of the DOM sorption on the pH value, the competition with inorganic anions such as phosphatc 

and fluoride, and the release of OH- during the sorption suggest that surface complexation of functional 

groups via Iigand exchange is the single most important process in the sorption of OM onto minerat phases 

(e.g. David & Zech 1990; Gu et al. 1994; 1995; Edwards et al. 1996). Additional evidence for surface 

complexation of carboxyl and hydroxyl groups at the surface of Al and Fe oxides came from different types 
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of IR spectroscopic studies. They suggest strong binding of some DOM components resulting from the 

formation of bidentate complexes between two organic ligands in ortho position of an aromatic ring and a 

surface meta! (Parfitt et al. 1977; Gu et al. 1994, 1995; Kaiser et al. 1997). As the sorbing DOM molecules 

are polyelectrolytic macromolecules, an additional force is the entropy change which favors the sorption of 
high-molecular-weight molecules (Lyklema 1985). 

The formation of strong covalent bondings and multiple site attachment is the reason why the sorption of 

DOM onto soils and oxides is hardly reversible (Qualls & Haines 1992a; Gu et al. 1994). Desorption occurs 

at strongly alkaline pH values (Fig. I) or/and when !arge amounts of competing anions are present in the 

solution. Undersuch conditions the weakly sorbing DOM constituents (mainly polysaccharides) completely 

desorb whereas the strongly sorbing compounds show an incomplete release (Fig: 2). The reversibility of 

the sorption of strongly binding OM decreases with increasing residence time of the sorbed molecule at the 

sorbent surface (Kaiser & Zech 1998b) or by drought (Greenland 1971). The nearly irreversible binding of 

OM compounds is assumed tobe the cause for the huge accumulation ofOM in soils and soil compartments 

rich in Aland Fe oxides (e.g. Blaser & Klemmedson 1987; Blaser et al. 1997). Sorption may therefore be 

one reason why the mineral soi I contains the major part of OM and not the forest floor (Ziegler 1991 ). 
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Evidcncc for sorptivc prcscrvation of organic matter 

A. Organic matter in wholc soils 

Relationship between SOC ond surface orea 

ln a recent study, Maycr ( 1994b) tricd to cxpand his findings ti·om marine sediments to tcrrcstrial 

topsoils. After removal of low-dcnsity p<uiiculate OM (d < 1.9) thc rcniaining OC concentration corrclatcd 

with extcrnal SA (mcasured by N2 adsorption/desorption) of most ofthc soils (Fig. 3). Exceptions wcrc soils 

from aridic environments or with aquic maisture regimcs. This rcsult could be considered as a proof for 

sorption-rclated OM accumulation in soil. 
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Fig. 3. Organic carbon (OC) concentration vs. surfact: area 
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Figurc 4A shows thc relationship between the OC concentration, corrccted for thc OC content of lo\\

dcnsity OM (d < 1.6), and the surface area of topsoils and spodosol illuvial horizons from forest soils Ji·01n 

13clgium. Gcrmany, Swedcn. and The Netherlands. In cantrast to the rcsults rcported for topsoils (Mayc1 

1994b) and for marine sediments (Mayer 1994a; b; Keil ct al. \994b; Bcrgamaschi et al. 1997) thcrc is onl0 
a wcak correlation between OC conccntration and SA. Many ofthc soils. both topsoils and illuviallwriwns. 

arc lying high above thc ME rangc. Rcmarkable is thc OC contcnt of illuvial horizons of spodosols. Thcv 

havc OC/SA ratios betwcen 2.1 and 88.3 mg OC m·'. This may suggest that in soils sorptivc contrnl on thc 

OM prcservation docs not cxist. On thc other hand. thc OC conccntrations in topsoils and illuvial :-;podo~u! 

horizon.s corrclate weil with indicators for Al and Fe nxides. e.g. dithionite-citratc-hicarhonatc cxtract;Jhlc 

Fe (Fig. 413). lt has to bc qucstioncd why OC is rclatcd to o.\ides but not to thc Si\. 
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Several investigations showed that OM interferes the SA measurement using N2 adsorption/desorption. lt 
appears from these studies that OM reduces the SA of soils and minerals (Chiou et al. 1990; Feiler et al. 

1992; Penneil et al. 1995). Coating of soil material with OM results in a significant decrease of the SA 

(Kaiser & Zech 1998a). Thus, sorbed organic matter seems to "mask" mineral surfaces. One possible 

explanation for the reduction of the soil external SA is the coverage of mineral surfaces with OM which has 

only a small surface area (< I 1'11 2 g' 1; Chiou et al: 1990). Another reason 1i1ay be the formation of 

microaggregates of small mineral particles linked tagether by organic macromolecules. The interior ofthese 
microaggregates may be not accessible for N2 (Süsser & Schwertmann 1983). The "masking" of mineral 

surfaces by sorbed OM may be the reason for the non-comformity ofthe OC-SA relationship. 

Mayer ( 1994a; b) found no increase of SA of soils and marine sediments after removal of OM. This 

contrasts the soil-related studies given above. One possible reason for the different findings on the influence 

of OM on the surface may be the different treatment of the samples prior to the SA measurement. in the 

studies of Chiou et al. (1990), Feiler et al. (1992), Penneilet al. (1995), and Kaiser & Zech (1998a) the 

samples were dried under slow fluxes of N2 and at low temperature (50-60°C). The same procedure was 

used to obtain the SA values given in Fig. 4A. Mayer ( 1994a; b), Keil et al. ( 1994b), and Bergamaschi et al. 

( 1997) used much lügher drying temperatures ( 150-350°C). This may have resulted in a lass and alteration 

of OM (Miltner & Zech, 1997) and mineral transformation. The results therefore may be not directly 
comparable. 

13C-NMR :.pectra of SOM and DOM 

Figure 5 shows the liquid-state 13C-NMR spectra of the acidic XAD-8-adsorbable fraction of forest 

tloor-derived DOM and the acidic XAD-8-adsorbable fraction ofthe OM extracted with 0.5 M NaOH from 

the Bhs horizon of a spodosol. The XAD-8-adsorbable acidic DOM fraction represents those DOM 

components which are strongly sorbed by soils and oxides (see above). The extractability ofOC present in 

the Bhs horizon by NaQH was < 45%. This value compares weil with the proportion cif acidic XAD-8-

adsorbable DOM that was extractable by NaOH 5.days after being sorbed onto goethite. 

The two spectra are obviously very similar. This result indicates that the SOM in the Bhs horizon is 

closely related to the sorption of DOM. The major differences between the two spectra are higher 

abundances of 0-alkyl C, especially of O-CH3, and lower abundances of aromatic and olefinic C in the 

DOM spectrum compared to the spectrum ofthe extracted SOM. The abundances of alkyl and carboxyl C in 

both spectra are similar. The higher content of aromatic structures in the SOM may results from preferential 

sorption of aromatic DOM compounds (McKnight et al. 1992; Kaiser et al. 1997); the reduced content of 0-

alkyl C is possibly due to degradation of carbohydrates after sorption. 

B. Organic matter in particle-size separates 

As shown above, the sorption of DOM in soils mainly relates to clay-sized particles. The fact that the 

clay-size fraction ofsoils shows the highest enrichment ofOM (e.g. Guggenberger et al. 1994b) corresponds 

weil with the hypothesis of DOM sorption as a mechansim which contributes to the preservation of OM in 

soils (Hedges & Oades 1997). It seems therefore reasonable to compare the chemical composition of DOM 

and OM in clay-size separates. Table 2 summarizes the Iignin and carbohydrate signature and the C/N ratios 

of total DOM, acidic XAD-8-adsorbable DOM, and OM of the clay fraction from the A horizon of an 

inceptisol. It is interesting to note that the carbohydrate and Iignin signatures of DOM and clay-fraction 

SOM are very similar suggesting that DOM may be a source ofSOM in the clay fraction. 
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Fig. 5. Liquid-state 13C-NMR spectra of the XAD-8-adsorbable acidic DOM fraction (A) and XAD-8-adsorbablc OM 
extracted by 0.5 M NaOH from the Bhs horizon of a spodosol (B). 

Table 2. Lignin and carbohydrate signature of total DOM, XAD-8-adsorbable acidic DOM, and OM of the clay 
fraction of an A horizon of an inceptiosol. The yield of lignin-derived CuO oxidation products is expressed as the surn 
of vanillyl (~V), syringyl (~ S) and cinnamyl (~ C) units (V+S+C). The degree of Iignin oxidation is given by the acid
to-aldehyde ratio of vanillyl units ([ac/al],). The carbohydrate content was calculated as the sum of monosaccharides 
released by TFA hydrolysis. Information about the origin of the carbohydrates is given by ratios of mannose plus 
galactose to arabinose plus xylose ([man+galj/[ara+xyl]) and rhamnose plus fucose to arabinose plus xylose 
([rha+fuc ]/[ara+xyl]). Data are taken from Guggenberger & Zech. ( 1993) and Guggenberger et al. ( 1994a; b ). 

clay SOM total DOM hydrophobic acidic DOM 

Iignin 
V+S+C [mg g 1 C] 14.9 9.2 8.4 
(ac/al),. 1.0 1.2 1.0 

carbohydrates 
yield [mg C g·' C) 173 170 
(man+gal)/(ara+xyl) 1.6 1.7 1.6 
(rha+fuc )/( ara+xyl) 0.8 1.0 0.7 

C. Biodcgradability oi· dissolved and desorbcd organic matter 

lncubation studies with DOM in seepage waters of forest soils showed that only a small part of the DOM 

is available for microbial biomass and thus degraded (Qualls & Haines 1992b; Baissier & Fontviellc 1993). 

Similar results have been found for water-extractable OM (Nelson et al. 1994; Jandl & Sollins 1997). Thc 

biodegradation of DOM is restricted to "hydrophilic" compounds (Qualls & Haines 1992a; Jandl & Sollins 

1997). This is in accordance with the chemical charateristics of the "hydrophilic" fraction which consists of 



-218-

carbohydrates mainly. The strongly sorbing "hydropbobic" DOM deriving from the Iignin decay seems tobe 

inherently refractory. 

In coolrast to soil solution DOM and water-extractabl_e OM. OM extracted from a soil with a phosphate 

solution is mucb more easily biodegradable (Fig. 6). At a first view, this finding seems tobe in opposition to 

tbe fact that strong sorbing DOM components are inherently refractory. As shown in Fig. 2, phosphate 

desorbs preferentially the weakly sorbing "hydrophilic" DOM from the surfaces of oxides. Only little of the 

strongly sorbing "bydropbilic" DOM was released by phosphate. This means that the pbosphate extract of 

soils is enriched in "hydropbilic" DOM whereas the DOM in forest soil solutions, at least of tbe topsoils. is 

dominated by "hydrophobic" substances (Guggenberger & Zecb 1993). Tbe enrichment with inherently 

labile substances results in a higher bioavailability ofOM in the phospbate extract compared to DOM in soil 

.solutions. The high biodegradability of desorbed OM suggests a stabilization of labile "bydrophilic" 

compounds by sorption. 
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Fig. 6. Biodegradability of water- and 
phosphate-extractable OC (after Nelson et al. 
1994). 

Incubation studies witb organic matter (e.g. cellulose, Iignin, beech litter) in presence of Al and Fe 

oxides and soil material rieb in allopbanes confirm this suggestion as they showed strongly reduced OM 

decömposition (Martin & Haider 1986; Miltner & Zecb 1998). 

In summary, there is evidence for a sorptive preservation of OM not only in marine sediments but also in 
terrestrial soils. Tbis process Ieads to a stabilization of labile "hydrophilic" substances but due tci the strong 

binding and inherent recalcitrance it may be more pronounced for the "hydrophobic" OM. 

Possible mechanisms of sorptive preservation of organic matter 

A. Sorptive preservation of organic matter 

Comp/exation ofreactivefunctional groups 

As sbown above, sorption of DOM to oxides and soils scems to be due to close association of OM 

molecules to mineral surfaces by formation of strong chemisorptive bondsvia complexation of functional 

groups. Additionally, during the sorption of polyelectrolytic macromolecules, such as DOM, numerous 
ligands are involved in bonds to the sorbing surface giving the molecules conformations different from 

those in solution (Lyklema 1985; Podoll et al. 1987). Complexation of reactive groups and changcd 

conformation may hinder substrate-enzyme association sterically and thus may prevent the degradation of 

sorbed OM (Hegdes & Keil 1995). This hypothesis seems quite rcasonable but is not provcn up to now. 

Incorporation of organic mal/er in mesopores 

The determination ofthe SA ofmarine sediments indicatcd that most ofthe Si\ is associated with (meso) 

pores of < I 0 nm width (Mayer 1994a; b). Mayer ( 1994a; b) assumed that the sorptive stabilization of OM 

in marine sediments as suggested by thc constant relationship hctween OC conccntration and thc Si\ could 



-219-

re.sult from incorporation into thosc mesopores. Microbes and active hydrolytic exoenzymes which require 

intimatc contact to their substrate may be excluded from those pores by simple sizc exclusion. Therefore it 

seems reasonablc that OM within mcsopores is protected against further biodegradation. 

The major sorbents of DOM in soils, the high-surface Aland Fe oxides, are very small pm1icles which 

may not carry mesopores. For example, the particle size of Fe oxides in soils is between a few nm and about 

I 00 nm ( Schwertmann & Taylor 1992). Prescrvation of OM by sorption in mesopores therefore requires the 

aggregation of primary oxide pm1iclcs to somewhat bigger conglomerates or clusters (see Guggenberger et 

al.. this issue). 

Tbc mesoporc hypothesis provides another interesting and reasonable mechanism tor sorptive 

stabilization of OM in soils and scdiments. lt suffers from the same disadvantagc as the complcxation 

hypothcsis- it is not provcn up to now and thcrcfore remains spcculative. 

Melulloxicil\" 

Thc strong sorption of DOM in soils is mainly due to Aland Fe oxides. in acid soils. the proton-induccd 

dissolution of these sorbcnts releases metals ions into the soil solution. These meta I ions. cspecially Al 3
-. 

are considered to cause toxic effects to roots and microm·ganisms (Foy 1992). An inhibitory cffect of meta I 

ions to microbcs may be a possiblc reason tor the preservation of sorbed OM. The problem with this 
hypothesis isthat it is still in debate if Al is really toxic. and. if vcs. under which conditions. 

B. Prcfcrcntial sorption of rccalcitrant substances 

The sorption process of DOM Ieads to fractionation of compounds according to sorption intcnsity. The 

"hydrnphohic" DOM sorbs strongly whereas the "hydrophilic" fraction sorbs weakly and is discriminatcd. 

Besidc the weakcr binding. the "hydrophilic" fractions consists of structures being morc labile to 

hiodcgradation. Thc strongly sorbing 11 hydrophobic 11 DOM reveals a grcatcr recalcitrance. As thc intcnsit) 

of sorption required für preservation seems to be invcrscly propot1ional to the rate at which DOM is 

decomposed (l·lcnriehs 1995) sorptivc prescrvation of "hydrophobic" DOM is much more likcly than of 
"hydrophilic" DOM. 

Though this hypothesis seems tobe pausible. some tindings about the nature of OM in the cla\ ti·actions 

cast doubt on it. Guggenbcrger et al. ( 1995) showed that. according to liquid-statc t.'C-NMR spcctroscop1 l1f 

alkalinc soil extracts and solid-statc CPMAS '-'C-NMR spectroscopy of thc wholc soil material. thc clav 

fraction which contains most of thc oxides is enrichcd in aliphatic and not in aromatic structurcs. Sorption 

of DOM to soils and oxides results in a prcfcrential binding of aromatic structurcs of the "hydrophobic" 

DOM li·action and a dicrimination of aliphatic structurcs (McKnight et al. 1992: Kaiser ct al. J9<J7). Thus. if 

thcrc would be a sorptivc preservation of OM this should rcsult in an accumulation of aromatic structurcs. 

13ut thc rcversc is true. 

l'ossiblc rcasons tor this discrcpancy may bc (i) thc incomplctc cxtraction by NaOI·I ofOM frmn thc cla1 

fraction (S 35 %). (ii) prcfcrential dcsorption of compounds \\ith low aromaticity (Kaiser & 7cch 199Xb): 

(iii) limited quantitivc reliability of CPMAS '·'C-NMR spccttuscopy (Ernst et ;\1. 1990. ;\melung L't al. 

1997). and (iv) microbial dccay of sorbed Iignin dcgradation prmlucts and subscqucnt rclati1·c accumulati<lll 

ofmicrobial dcbris (Amelung 1997). 

C. Surfacc-induccd formation of rcfractory structurcs- condcnsation 

Anothcr hypothcsis for thc sorptivc prcscrvation of OM is thc surt:1cc-induccd formation of refract<)r\ 

macrumoleculcs by condcnsation (l·lcdgcs I'IXX: Collins ct al. 1995). lt t(,JJ,ms onc oftraditional conccpts 

in organic gcochcmistry of soils and scdimcnts and assumcs polymcrization and condcnsation of hiomass 

dcgradation products as a pathway of thc fnrmatinn nf rcfractnr~ org.anic matter rhc cnnccpt nf ;;;uri~IL'c-
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induced condensation helps to overcome some shortages of the classical condensation theory. Sorption 
concentrates organic molecules on the surface of minerals and thus makes the connections between 

molecules more probable. Sorbed molecules have a reduced entropy, and therefore the activation energy for 
a condensation reaction is lower. In addition, the mineral surface make act as catalyst (Wang et al. 1986). 

For soiis such a mechanism for preservation of OM is less likely than for marine sediments as it needs 
diagenetic conditions and time(> 1000 years) (Collins et al. 1995). 

Conclusions 

The strong sorption of DOM in soils is hardly reversible. Therefore sorption of DOM contributes at least 
in some soil compartments such as illuvial horizons to the accumulation of OM in soils. ·Some similarities 
between DOM and SOM and the fact that desorbed OM is decomposed at high rates suggestes that sorption 
Ieads to a stabilization of OM in soils. Sorption of DOM therefore may be a process rendering OM 
-refractory against further biodegradation. What remains unclear are the mechanisms of preservation of OM 
and the fate and potential Iransformations ofthe sorbed OM. 

Research Imperatives 

• While the relationship between the OC concentration and SA of marine sediments is weil established, in 
soils a direct correlation between both parameters is sometimes missing. The reasons for this discrepancy 
is not clear. Comprehensive studies on a bigger number of soils from different climatic regions are 
needed. As a must, further studies on SA of soils and sediments should use similar methodes of 
determination and similar, mild pretreatments of sample materials. 

• Most of the mechanisms assumed to be responosible for sorptive preservation of OM in soils and 
Sediments are unproven. Very promising may be to test the "complexation" and the "mesopore" 
hypothesis. This may be done by incubation experiments with OM sorbed to Al and Fe oxide clusters 
and surfaces and thereafter mapping of the remaining OM by combination of microscopic and 
spectroscopic ·methods. These studies should be compared with investigations on whole soils and 
particle-size fractions. 

• DOM rich in aromatic structures preferentially sorbs on soils and oxides. The soil clay fraction, despite 
the fact !hat its carbohydrate and Iignin signatures resembles those of DOM, is not enriched in aromatic 

but in aliphatic structures. More detailed investigations on the relationship between sorption and 
subsequent biodegradation of OM sorbed to mineral surfaces may again be helpful to clarify this 
discrepancy. In addition, it wouid be very usefui to find independent methods other than 13C-NMR 
spectroscopy for the determination of aromatic structures and thus the investigation of the fate of Iignin 

degradation products after Sorption. 

Overall, verification of sorptive preservation of OM in soils and its mechanisms needs more of surfacc
related studies on SOM using microscopic, spectroscopic, and combinatory approaches. These studies 
should be completed and linked with incubation experiments on sorbed OM. A big goal may also bc thc 
developmentof chemical methods to determine and quantify al_iphatic and aromatic structures in soil. 
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Dynamics of DOC and DON in forest soils 
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Abstract 

DOC (dissolved organic carbon) is defined operationally as < 0.45 fllll filtrates. lt consists of a continuum of 

organic substances ranging from defined srnall organic molecules to highly polymeric and amorphous humic 

substances. The importance of DOC for nutrient translocation, proton buffering and soil genesis is beyond 

question. Several studies have recently focused on the quantification of DOC fluxes and budgets under field 

conditions. 

This reviewwill concentrate on two major questions: 

I) What is the relevance of DOC as C input into the mineral soil and as a source for Refractory Soil Organic 

Matter (RSOM)? 

In temperate forest ecosystems, the annual fluxes of DOC from the forest floor into the mineral soil vary from 

120-500 kg C ha'1yr"1
. Since decomposition rates ofDOC were found tobe very low, DOC seems tobe largely 

composed of refractory substances. Thus, DOC inputs from the forest floor might be an important source of 

RSOM in forest mineral soils. 

2) What are the regulating factors for the DOC/DON dynamics in various ecosystems? 

The DOC and DON (dissolved organic nitrogen) concentrations and fluxes in throughfall and forest floor 

solutions were found highly variable in time and space depending on field and soil conditions. Only a few 

studies combined field Observations, Iabaratory experiments and structural characterization to identify 

processes and factors influencing DOC/DON release and consumption in forest ecosystems. A comparison of 

field and Iabaratory data often reveals contradicting results with respect to controlling factors. Whereas 

findings from Iabaratory studies indicate a higher DOC release with increasing pH, decreasing conductivity or 

increasing temperature, this was not easily confirmed under field conditions. 

The importance of regulating factors rnay change depending on the time and space scale considered. 

Furthermore the quality of DOC (e.g. contribution of low molecular weight organic acids to DOC) changes 

with temporal resolution ofthe measurements. 

Future research should address the regulation of the long term release of DOM from forest floors for a better 

understanding of DOM contribution to RSOM forrnation. This should include different environmental 

conditions and litter qualities as weil as physico-chemical controls vs. biological processes. 

Beate Michalzik, Kirsten Küsel1
, Stephan Solinger, Egbert Matzner 
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I. Introduction 

Comparison of DOM and SOM properfies 

To assess the importance of soil organic matter interacting with the nutrient cycling in forest ecosystems, a 

ehemical and structural eharacterization of dissolved and solid organic ·matter is necessary. Mainly two 

important techniques are frequently used to classity the buge diversity of cbemical compounds containing 

defined small organic moleeules to highly polymeric and amorpbous burnie substances. The first one ·is a 

fractionation by sorption ehromatograpby, a procedure mainly developed by Leenheer and Hoffinan (1976). 

On the basis of surface properties at various pHs, DOM is separated into bydropbobie and hydrophilie acids, 

neutrals and bases. As a disadvantage the method is lirnited on solution pbase. Cbemical examinations of these 

fractions reveal that DOM consists only to a small percentage of identifiable compounds like low molecular 

organie aeids or free amino aeids. For the most part DOM remains undefined and is deseribed classically as 

burnie substances mainly devided into burnie and fulvie aeids. 

The second technique is the Nuelear Magnetie Resonance (NMR-) Speetroscopy, wbieb is frequently used for 

the eharacterization of earbon and its ebemical compound classes. This tool (and espeeially the solid state 

CP/MAS13C-NMR-spectroscopy) offers the possibility to deseribe the chemical composition of soil solid and 

solution C in a direct, nondestruetive manner (Kögel-Knabner 1997). 

The combination of these two techniques the separation of DOM into bydropbobie and hydrophilie fraetions 

and their struetural-chemical eharacterization by NMR-spectroscopy compared with NMR analysis from solid 

matter is a powerful tool for a more entire understanding of earbon eyeling between solution and solid matter. 

However, the sirnilarity between soil solid and solution organie C is diseussed controversially: 

"Prelirninary results based on 13C-NMR analysis of solid phase organie C in spodie horizons and forest floor 

DOC fractions suggest the C accumulated or adsorbed by minerat horizons is sirnilar in eharaeter as the 

leaehate DOC "(Vance and David, unpublished data, in" Carbon forms and funetions in forest soils", 1995). 

Dai, David and Vance (1996) found that alkyl, carbohydrate, aromatie and carboxyl C were the primary 

constituents for organie and minerat soil, DOC and DOC fractions. 

Other authors (Raastad and Ogner 1996) emphasize the diserepaney of DOM and SOM composition 

suggesting that the main differences between DOM and SOM as revealed by 13C-NMR analysis are the higher 
I . 

proportion of carboxylie aeids and the lower proportion of 0-alkyl C in DOM. Additionally they found spatial 

differences sbowing that the carbon distribution of SOM in B borizons is more simÜar to DOM in soil solution 

than to SOM in the organie layer. The closer relationship between DOM and SOM in minerat soil might be 

due to pedogenetie processes. 
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Besides different interpretations of the 13C-NMR analysis results, a Iot of similarities concerning the chemical 

composition of DOM and SOM are apparent. Degradation studies of DOM revealed, that the mayor part of 

DOM has to be considered as refractory organic substai1ces (Qualls and Haines 1992, Dai et al. 1996), of 

which the DOMinput into themineral soil mainly consists. 

As a consequence the DOM input from the forest floor into the mineral soil is a potential, direct source for the 

formation ofRSOM. 

II. Relevance ofDOM fluxes as a source for Refractory Soil Organic Matter (RSOM) 

Figure I gives an simplified overview of main processes leading to the production of mobile organic matter 

and RSOM formation .. Besides soil input by root exudates and root litter which can provide high fluxes of 

organic C and N (Persson 1983; Smith 1976), the annual above ground litter input also represents an input of 

organic C and N into the forest floor (McDowell and Likens 1988; Qualls et al. 1991). Additionally DOM 

enters the forest floor by throughfall. In the Litter layer, containing relative high amounts of easy degradable 

organic matter (Qualls and Haines 1992), decomposition and mineralization processes, root uptake and direct 

formation of SOM occur. In deeper layers of the forest floor processes of leaching and microbial activity Iead 

to the formation of refractory mobile organic matter (Dai et al. 1996). The mobile organic fraction consists of 

dissolved and particulate organic matter (DOM and POM), which is mainly translocated downwards with 

water flux. Entering the mineral soil, sorption processes rather than decomposition are more likely responsible 

for a reduction of DOM concentrations in the subsoil (Kaiser and Zech 1997, Qualls and Haines 1992). The 

sorption of DOM on mineral surfaces might be one process leading to the formation and protection of RSOM. 

litter Input throughfall Input DOM 

co, 

+ 
* root uptake surface litter SOM 

I 
Dec.omposition of OM 

lea+hlng mlcrob+al actlvl/: exudation l 
Release of DOM 
and POM mobile :nie matter 

I 
translocation""'%'waterflu. of physical mi1ing I 

dissolved organic matter particulate organic matter ofsolid matter 

Decomposition of DOM ) ) I 

I 
Transformation of DO~ Sorption 

I ~ RSOM 

I 
OutputofDOM 
and POM 
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Figure I Simplified diagram of processes leading to lhe production of mobile organic matter in the forest floor 

and the formation ofRSOM in the mineral soil. 



forest type element 1. above. ground 2. throughfall 

litter input input 

DOC/DON 

3. mineral soil · 4. net release from 

input 

DOC/DON 

forest ßoor DOC/ 

DON 

----------------------------:... ____ kg • ha·' • year·' ----------------------------

hardwood c 1700 47 263 (15%) 216 (13%) 

hardwood c 2200 120.0 410 (18%) 290 (13%) 

N 36 3.8 11 (28%) 7 (17%) 

hardwood c 2600 32.0 306.0 (12%) 274 (10%) 

N 51 3.1 13.1 (26%) 10 (20%) 

coniferous c 1100 70 146 (13%) 76 (7%) 

c 910 93 169 (18%) 76 (8%) 

c 1300 128 335 (25%) 207 (15%) 

coniferous c 1400 50 504 (36%) 454 (32%) 

N 4 24 20 

coniferous c 1900 92.0 120.0 (6%) 28.0 (2%) 

N 45 3.2 5.4 (12%) 2.1 (5%) 

reference 

McDowell &Likens 1988 

Qualls et al. 1991 

Soling er (preliminary results) 
I 

1997 N 
N 
00 
I 

Guggenberger 1992 

Clarke &Mulder (preliminary 

results) 1997 

Michalzik (unpublished) 

1996 
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DOC and DOC input into the mineral soil 

Table I presents data from various ecosystems on annual DOC and DON fluxes into the forest floor and 

minerat soil under field conditions. 

The minerat soil input of DOC and DON varies from 6 to 36 % for DOC and from 12 to 28 % for DON in 

relation to the above ground litter input. Calculations of net fluxes (net formation of DOM within the forest 

floor) into the minerat soil reveal lower proportians from 2 to 32 % for DOC and 5 to 20 % for DON, 

respectively. These data emphasize the rote of DOC for the C flux into the minerat soil especially when 

considering lang periods oftime. 

Decomposition of DOM 

Qualls and Haines ( 1992) found very slow rate of DOM decomposition especially in deeper layers of the forest 

floor (H layer) andin the A horizon. In soil solutions ofthese compartments 80 to 90% ofthe DOC remain in 

solution after a 140-days incubation at 24°C. From a field study Quallset al. (1991) attributed the forest floor 

tobe the mayor source for DOMinforest ecosystems. Table I presenting forest floor net releases of DOM in 

various forest ecosystems confirms this result. 

S1ow composition rates of DOM in combination with remarkable annual mineral soil inputs of DOM 

qualify DOM as a direct source for the formation ofRSOM. 

III. Factors controlling DOM release from forest floor 

To describe DOM mobilization from the forest floor the factors controlling DOMrelease are of great interest. 

From Iabaratory experiments and model concepts hypotheses on the co-effects of factors like pH, solution 

chemistry, temperature, litter qualjty, soil maisture and water flux on organic matter concentrations have been 

derived. 

Under Iabaratory conditions these hypotheses are tested and accepted. The question is whether these relations 

maintain under field conditions. The following points cantrast observations from Iabaratory sturlies and field 

studies: 

Temperature efficts on DOMrelease 

Incubation studies carried out by Christ and David (1996) and Gödde et al. (1996) showed a strong 

temperature dependence of DOC release into solution. Especially at high temperatures (23°C and 28°C) the 

effect on the DOC release became apparent. At lower temperatures (3-15°C) the differences in DOC 

mobilization were shown to be less distinct. Unpublished data of column experiments incubating H-layer 

material of a spruce forest site at 5, 10 and 15°C revealed no statistically significant temperature dependence 

for DOC but for DON release (Michalzik, unpublished). 

Results from field studies of a spruce forest ecosystem of the Waldstein area (Northeast Bavaria, 

Manderscheid and Göttiein 1995) and a beech site (Steigerwald, Lischeid and Gerstberger 1997) are presented 
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in the next figures 2 to 6 b. On both sites the litter layer solutions were collected by suction plates on a 14-

days sampling period. For the correlations the mean concentrations, fluxes, temperature of the forest floor, 

percolate pH and water fluxes over 14 days were used. 

Contrasting experimental findings only slight correlations were found for the relation between DON/DOC 

concentrations and forest floor temperatures (n=24, for DON, r=0.20* and for DOC, r2=0.13*) (Fig.2 and 3). 
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Fig. 2 DOC and DON concentrations [mg/1] versus forest floor temperatures, (average over 14 days), Litter 

layer, coniferous forest 
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Fig. 3 DOC and DON fluxes [kglha*14days] versus forest floor temperatures, (average over 14 days), Litter 

layer, coniferous forest 

The relation between forest floor temperatures and DON and DOC fluxes does not show any statistically 

significant correlation. The slight correlation seen in the concentrations was not confirrned when correlatlng 

water fluxes with temperature. 
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pH effects on DOMrelease 

The relation of decreasing DOM release with decreasmg pH was confinned by several Iab experiments 

applying acidic rain solution on soil columns with different soil material from various sites ( Chang and 

Alexander, 1984; Vance and David, 1989). In general, DOC release decreases with decreasing solution pH, 

especially in forest floor material. 

Field data from McDowell and Likens (1988) indicatcd no significant relationship between concentrations of 

H' and DOC in soil solution nor a relationship with pH of incident precipitation. These Observations are 

confinncd by results from Solioger and Michalzik (Fig.4a,b) in a beech and a spruce forest ecosystem. Neither 

the DON concentrations in Iiner percolates nor the DOC concentrations showed a significant correlation to the 

percolate pH. 
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Efficts ofwater jluxes on DOC concentrations 

Different reaction kinetics in connection with the water regime could help to assess biological vs. abiotic 

controls. Considering DOM release from solid phase as desorption process, fast reaction kinetics are expected, 

whereas in biological controlled systems special tumover rates depending on substrate quality, temperature, 

moisture, etc. reveal slower non-linear kinetics. 

In a hardwood forest ecosystem McDowell and Likens (1988) found concentrations of DOC, carbohydrates, 

phenolics and aldehydes in throughfall not significantly correlated with lhroughfall volume. Whereas in 

Iysimeter solutions of the E-horizon DOC concentrations decreased as a function of the volume of water 

collected. Concentrations of carbohydrates and phenolics were not correlated with collecting volume. 

Currie et al. 1996 state "DOC concentrations in Oa leachate were negatively correlated with water fluxes 

across sample collection dates (p< 0.05)\ however the variances in DOC concentration explained by this effect 

were very low (.-2 = 0.04 in each stand). For DON the correlations were not statistically significant . " 
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Figures 5 a,b and 6 a,b show no significant correlation between the water flux [mm] and the coneentrations of 

DON and DOC neither in a hardwood nor in a coniferous forest. Results from other field studies mentioned 

above are confirmed by our findings. It seems that coneentrations of dissolved organic compounds are not 

mainly controlled by water flux. A reason for that might be variable moisture conditions in the forest floor 

prior to sampling. Furthermore heavy rain events passed on before solution sampling may deplete the 

mobilizable pool. The effeets of antecedent conditions on DOM coneentrations are difficult to evaluate and a 

higher resolution in Solution sampling rather than on a 144lys basis is neeessary. The contradicting results 

between laboratory and field experiments might be explained by 

- the interacting of different proeesses with synergistic or antagonistic effects 

- the high variability of coneentrations in time and spaee 

- the temporal and spatial scale of observation 

Temporal sca/e effects on DOC composilion (Küse/ and Drake, 1998) 

Litter material and the underlying mineral soil (A horizon) from a beech forest site were placed into plexiglas 

columns (height: 19 cm, diameter: 17.2 cm). Forest floor solutionwas collected with small eeramic suction 

plates (diameter 20 mm) placed between litter material. Incubation temperature was l5°C. Following a time

dependent profile over a day, the formation of organic products and the DOC-content of samples collected 

from the litter layer was studied in four sampling events. Three soil columns were irrigated with 8.5 Llm2 for 

30 min at the beginning of the experiment and with 0.5 Llm2 after 24 hours. With exeeption of the last 

sampling, DOC-content in the litter leachate increased over time (Fig. 7). Formate and Iactate could be 

detected as initial transient products. At the end of the experiment maximum coneentrations of aeetate {up to 

3.5 mM) were detected. The average amount of C-aeetate approximated 25% of the total DOC of those 

samples indicating that anaerobic proeesses might significantly contribute to the formation of DOC in forest 

soils. However, anaerobically formed organic products werc quickly consumed under aerobic conditions and 

yielded C02 (Fig. 8). Consequently, organic acids appeared to bc a very reactive pool of DOC. 
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IV. Conclusions 

In temperate forest ecosystems the fluxes of DOC from the forest floor into the minerat soil contributes 

significantly to the C input into the minerat soil. Since decomposition rates for DOM were considered to be 

very low, DOC·and DON seem tobe largely composed of refractory substances. Thus, DOM might be an 

important source for RSOM. Controls of DOC/DON release under field conditions are unclear. Additionally 

the comparison of field and Iabaratory data revealed contradicting results concerning regulating factors of 

DOM dynamics. 

V. Future research 

Future research should address DOM sources and sinks with focus on: 

- DOM quality and quantity depending on environmental factors (temperature, moisture, Iiner quality) 

- the assessment of physico-chemical controls versus biological processes 

-DOM decomposition.depending on: 

-DOM quality 

-DOM accessibility (soil texture, soil organisms) 

- environmental conditions 
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Modelling the properties and behaviour of dissolved organic matter in soils 

von 

TIPPING,E. 

Abstract 

Dissolved organic matter (DOM) in soils consists mainly (> 70%) of complex acidic materials, in different 
states of humification, and varying in molecular size and hydrophobicity. Up to 10% of DOM may be 
present as identifiable compounds including polysaccharides, alcohols, hydrocarbons, amino acids, simple 
carboxylic acids, phenols, Iipids, proteins, sugars and tannins. Comprehensive mechanistic modeHing of the 
properlies and behaviour of DOM requires account to be taken of the formation of organic molecules with 
the potential to become DOM, ion-binding, sorptive interactions with soil solids, changes in chemical 
structure, including mineralization, and transport by diffusion and advection. Information is available on 
these to varying extents, and modeHing developments vary accordingly. Most progress has been made with 
ion-binding, sorption, and transport. The complex chemical and biochemical processes that govern formation 
and transformation reactions present the greatest modelling difficulties. 

Introduction 

Dissolved organic matter (DOM) in soils is of interest for a number of reasons (Oades, 1988; Dahlgren and 
Marrett, 1991; Qualls and Haines, 1991; Zsolnay, 1996). Its formation and transport are central to 
podzolisation, a major soil-forming process, and contribute to soil carbon and nutrient budgets, including the 
storage of carbon in refractory form. Its transformations may provide energy to microorganisms. The 
chemical interactions of DOM with protons, metals and anthropogenic organic compounds result in their co
transport and/or Co-retention. Adsorption of DOM to particle surfaces modifies their chemistry and 
interactions with other particles, and may promote dissolution. The soil processes govern the transfer of 
DOM to surface waters, where it has further chemical and ecological effects (Hope et al., i994). Knowledge 
is therefore needed about DOM and the processes governing its behaviour in soils. Mechanistic modelling 
should help to assemble such knowledge to test hypotheses, to investigate how different processes interrelate, 
and to predict responses of ecosystems to environmental change. Current concerns with respect to soil DOM 
are (a) climatic warming, which may affect soil decomposition processes, and thereby the generation of 
DOM, (b) soil acidification, or its reversal, in which the roJe of, and effects on, DOM may be significant, 
and (c) the co-transport of contaminants bound to DOM. The discussion in this paper is biased towards acid 
forest and moorland soils, where DOM concentrations tend to be greatest, and where most current research 
is focused. 

In this paper, the term potential DOM is used to allow discussion of organic matter that is not in solution 
but is part of the soil solids and able to pass into solution under realistic soil conditions. Thus adsorbed 
organic matter is not dissolved, but it would become so if the solution conditions were changed, e.g. if 
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dissolved organic matter were removed, or pH changed. Therefore it should be considered as part of an 
overall pool of potentially-soluble organic material. 

Modelling of soil DOM requires consideration of its properties, and of the following processes that control 
concentrations and fluxes of DOM, and its influence on other soil components; 

(I) the formation of potential DOM; 
(2) interactions with solutes, especially ions; 
(3) solid-solution interactions; sorption, precipitation etc; 
(4) chemical or biochemical transformations; 
(5) diffusion and/or advective transport. 

To achieve a full description of DOM in soil, each of these should be modelled, and the models combined, 
if necessary with models for other influential processes. Since understanding of the processes is incomplete, 
modelling approaches are only partially developed. The purpose of this paper is to review the current 
situation, and consider what is necessary to achieve the ultimate goal of an integrated model that could take 
into account concentrations and fluxes of DOM and co-transport. The emphasis for the modelling considered 
here is on understanding of processes, and this forms the basis for the discussion. 

The nature of soil DOM 

Soil DOM comprises a small part - typically 0.01 to 0.1% - of the total soil organic matter, although since 
DOM is presumably in equilibrium or quasi-equilibrium with solid-phase potential DOM, then the pool of 
interest must be !arger. By definition, DOM and potential DOM are more soluble than the average bulk soil 
organic matter, which implies chemical and/or physical differences. The main components of soil organic 
matter are humic substances, which have been described as a generat category of naturally occurring, 
biogenic, heterogeneaus organic substances that can generally be characterized as being yellow to black in 
color, of high molecular weight, and refractory (Aiken et al., 1985). Humic matter is formed by 
decomposition ofplant, microbial and animal biomass. lt is traditionally divided into three categories, humic 
acid (soluble in base, insoluble in acid), fulvic acid (soluble in base and acid) and humin (soluble in neither 
base nor acid). Of these, the biggest contributor to DOM is fulvic acid (FA). In recent years there have been 
a number of studies that use the fractionation scheme of Leenheer ( 1981 ), or some variant of it, to 
characterize DOM. In this approach, DOM is fractionated on the basis of acid-base and hydrophobic
hydrophilic properties. As weil as this approach specific compounds, or classes of compounds, can be 
identified (e.g. McDowell and Likens, !988). Table I lists compounds that may comprise DOM. Although 
there are many identifiable compounds, or classes of compound, these comprise no more than 10% of the 
total (Aiken and Leenheer, !993). 

Fractionation studies (Donald et al., 1993; Dunnivant et al., 1992; Easthouse et al., 1992; Cronan and Aiken, 
1985; Vance and David, 1989; Quallsand Haines, 1991; Quallset al., 1991; McKnight et al., 1985) show 
that most (70% or more) soil, bog and streamwater DOM is in the hydrophobic or hydrophilic acid fractions. 
From their investigations of DOM leaving the forest floor, Guggenberger and Zech (1994) concluded that 
the hydrophobic acids were degraded Iignin- or lignin-cellulose-derived compounds, with covalently-bound 
carbohydrates, and considered them tobe precursors of humic substances. Guggenberger and Zech (1994) 
considered that the. hydrophilic acids are formed by the oxidative biodegradation of the hydrophobic acids. 
McKnight et al. (1985) concluded that hydrophilic acids in bog waters are precursors of FA. Of the other 
"Leenheer fractions", hydrophobic and hydrophilic neutrals, and hydrophilic bases are the most prcvalent, in 
some cases amounting to 10% or more of the total. Hydrophobie bases are rare or absent. 

The above categorizations are based on the chemical or physical properlies of the organic compounds. In 
a recen~ review, Zsolnay (1996) took a somewhat different approach, characterizing "dissolved humus" in 
terms of operational extraction procedures and its location in different soil zones. Zsolnay considers soil 
organic matter to consist of immobile organic matter (IMOM) and dissolved organic matter (DOM). Thc 
DOM exists in three states, corresponding to different physical locations within the soil. Thus DOM-I is in 
the smallest pores (< 0.2 J.illl), and is relatively inaccessible, DOM-11 is in mesopores (0.2- 6 J.illl), and DOM-
111 is ·in !arge pores which allow gravitational transport. In terrns of analysis, Zsolnay distinguished mobile 
organic matter (MOM), which is truly mobile in situ at the time of sampling (e.g. by Iysimeters), and water-
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Table l. Dissolved organic compounds in soils and waters, based on information in Lccnhcer (1981), 
Thurman (1985), McDowell and Likens (1988), Quallsand Haines (1991). See also Michalzik et al. (1998). 

chemically identifiable defined by solubility I adsorption 

alcohols fulvic acid 
alkanes humic acid 
amino acids 
carboxylic acids, e.g. acelic, oxalic, gallic, stearic 
carotcnoids Leenheer (1981) scheme 
chlorophyll hydrophilic acids (fulvic-like) 
t1avonoids hydrophobic acids (fulvic-like) 
phenols, e.g. catcchol, naphthol hydrophilic bases 
phospholipids hydrophilic neutrals 
polycyclic aromalic hydrocarbons hydrophobic neutrals 
polysaccharides 
proteins 
sugars; alcohols, acids, amino sugars, sugar phosphates 
sterals 
tannins 
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Fig. 2 -Conceptual model of potential DOM production by decomposition reactions. 
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cxtractablc organic matter (WEOM) which is obtained by extracting a given mass of soil with a neutral 
aqueous solution. MOM and DOM-lll were considered to be essentially the same material, while WEOM 
may include DOM-I, DOM-11 and DOM-lll, tagether with extracted IMOM. Concentrations of WEOC in 
a range of soils, including arable and forest soils, varied from 10 - 2000 J.!g g·1 dry soil. Concentrations of 
MOC in the range 0 - 800 mg 1· 1 have been reported, although values greater than 100 mg 1" 1 are rare. 
Zsolnay's sub-divisions are useful in terms of dynamic modelling (see below). Inforest soils, MOM differs 
chemically from WEOM, being more hydrophilic, higher in carbonyl-C, and lowcr in 0-alkyl-C (Raastad and 
Ogner, 1998). 

For modelling purposes, different fractions of DOM or potential DOM could, in principle, be considered; 
some fractions may bc pure compounds. However, given (a) that hydrophilic and hydrophobic acids (which 
may be FA) comprise most of the DOM, and (b) the established involvement of such compounds in 
podzolization, meta! and proton binding, and interactions with organic compounds, these forms of DOMare 
the obvious candidates for modelling. Hydrophobie and hydrophilic acids behave similarly with respect to 
proton dissociation with a slightly greater content of dissociating groups in the hydrophilic fractions 
(McKnight et al., 1985; Dai et al., 1996). It is therefore tempting to include them as parts of a continuum 
of varying hydrophobicity, and possibly varying functional group content, within a single model. Although 
thc heterogeneity of DOM and its fractionation during transpatt is rccognized, it has not been explicitly taken 
into account in transpoft modelling (e.g. Jardine et al., 1992). Tipping and Woof (1991) postulated that the 
fulvic acid present in a soil sample consisted of a series of ftactions varying in hydrophobicity but otherwise 
identical; the use of this concept in modelling sorption reactions is considered below. 

Formation of potential DOM 

The formation of most potential DOM occurs by decomposition processes in the upper soil (Guggenberger 
and Zech, 1993; Hughes et al., 1990), although it must take place throughout the rooting zone. 
Decomposition and humification are mainly microbial processes (Zechet al., 1994), although purely chemical 
reactions are also thought important (Stevenson, 1982). 

David and co-workers have carried out Iabaratory studies with forest soils in order to examine DOM 
production in the 0 horizons; DOM (and potential DOM) production were deterrnined by quantifying carbon 
leachable with aqueous solutions. Christ and David (1996a) concluded that hydrophilic material was probably 
released from entrained soil water, with inputs controlled by microbially-driven reactions, while the more 
hydrophobic ftactions were released by desorption reactions. From column leaching studies, Gödde et al. 
( 1996) found that the rates of production of both DOM and CO, increased with temperature (Fig. I). They 
also found that the rates of production of DOM and CO, depended upon the C:N ratio in the substrate soil 
material, and that leaching flux increased with leaching frequency, and with pH, which would seem to suggest 
that desorption has a controlling influence. Christ and David (1996b) investigated the effects of maisture in 
packed columns of soil. They found that production, especially of hydrophobic acids, increased with 
increasing maisture content, but also, at least transiently, with drying. The data reported by these workers 
provide a basis for modelling production, and desorption, in terrns of controlling variables temperature and 
moisture, which are the connection to seasonal and spatial variability, and to climate change (Dalva and 
Moore, 1991; Guggenberger and Zech, 1993). 

Christ and David (199öb) noted that the increase in DOM production with maisture content is apparently in 
conflict with the impression gained from field observations that drying of organic soils tends to increase the 
production and leaching of DOM (e.g. Grieve, 1984; Naden and McDonald, 1989; Scott et al., 1998, Tipping 
ct al., 1998). A possible explanationisthat in field Situations drying allows ingress of oxygen, which would 
not have been a factor in the Iabaratory studies of Christ and David (1996b). A conceptual way to view the 
cffects of temperature and moisture is presented in Fig. 2. This scheme allows temperature and maisture in 
combination to have different effccts. lt can be forrnulated mathematically by; 
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t:.pDOM = k•(q - k.zqz) 
M 

q = exp(~ ·1) · 8WD 

(1) 

'· 

(2) 

In these equations, k1 - k3 are constants, T is the temperature in oc and Bwv is the fraction of the soil pore 
space not occupied by water. Differentparameter values could apply to different fractions. Simpler models, 
based on conventional "Q 10" relationships (temperature dependent only) have been proposed by Gherini et 
al. (1985), Grieve (1991) and Taugb~l et al. (1994). Factors yet tobe incorporated into models of potential 
DOM production are substrate availability, and substrate quality. A more complete modei might be based 
on the idea of describing the heterogeneity of the substrate in terms of a continuously varying quality 
variable; involving the N:C ratio (Bosatta and Ägren, 1985; Agren and Bos~tta, 1987). 

The fomiation and transformations of DOM in the rhizosphere have been modelled by Darrah (1991), taking 
into account root growth, release of carbon compounds froni the root, and changes in microbial biomass. 

Interactions of DOM with solutes 

Interactions of DOM with ions result in co-transport of the ions, and also influence the physico-chemical 
properlies of the DOM. Measurements of ion-binding by natural organic matter - mainly fulvic and humic 
acids - have been conducted over several decades, resulting in a !arge body of experimental data. Recently, 
models have been produced that can describe quite accurately the binding of protons and a range of metals, 
competition effects (including the variation of meta! binding with pH), and ionic strength effects (Tipping 
and Hlirley, 1992; Benedetti et al., 1995; Tipping, 1998). Examples of applications to Iabaratory data are 
shown ln Fig. 3, while .Fig. 4 shows applications to field data. A simplified approach that postulates a 
triprotic acid able tD bind protons and Al species (Schecher and Driscoll, 1995), has been used successfully 
to fit field data (Driscoll et al., 1994; White and Shannon, 1997). 

Tipping and co-workers have found that when parameterized models are used to interpret field data, it is only 
necessary to assume that a part - typically 50% - of the DOM behaves as would isolated FA in order to 
explain metat and proton binding (Tipping et al., 1991; Dwane and Tipping, 1998). This could be expliuried 
by isolated FA ha-.:ing more binding sites than the native materi-al, possib1Y, due tD artifacts in isolation, or 
it may indicate that an appreciable proporlion of natural DOM is essential1y inert with respect tD ion-binding. 
The latter asseriion would not agree precisely with the estimates from Leenheer fractionations that at least 
70% · of DOM is prese~t as hydrophobic and hydrophilic acids (see above), but neither is it complete1y 
unreasonable. 

Ritchie and Posner ·( 1982) pointed. out the jmportance of the physical state of organic matter on its retention 
within soils. A key variable that corinects ion-binding to precipitation and adsorption (see be1ow) is the net 
electrical charge on the DOM. In acid soils, this is influenced chiefly by interactions with protons and 
aluminium species. In neutral soils, Ca2

• binding also plays a roJe. The effects are' illustrated in Fig. 5. 

Components of DOM are known to interact with contaminant organic compounds, especially those with 
hydrophobic moieties (Chiou et al., · 1987). Such int~ractions result in Co-transport of the contaminant, imt 
if the 'natural DOM molecule is relatively small its complex with the contaminant rnay have adsorption and 
transport properlies different from those of the pare~t' DOM material. 

Solid-solution interactions 

Solid-solution interactions involving DOM and potential DOM may occur in all soil horizons. Release of 
DOM from organic horizons may occur simply because molecules formed by decomposition reactions are 
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fully soluble. However, there must also be fractions that have some affinity for the solid phase, and these 
will be released to solution only partially. This would give rise to DOM consisting of fractions with a range 
of affinities for the solid phase, which would correlate with their hydrophobicities, and also depend on rates 
of formation of the different fractions. In mineral horizons, the trend is towards immobilization ofDOM, 
which may occur due to adsorption by mineral phases, especially via Iigand-exchange with the oxides of 
aluminium and iron, or to less specific)nteractions, driven by the hydrophobic effect. According to Dahlgren 
and Marrett (1991), the major controversies regarding podzolization concem the true structure and 
composition of organo-metallic complexes and the mechanisms causing immobilization in the B horizons. 
It does not seem necessary to postulate a single immobilization mechanism; both oxide Iigand-exchange and 
hydrophobic interactions may contribute. Complex structures involving both k:inds of immobilized organic 
matter, interacting with one another, can be envisaged. 

The oxide Iigand exchange process involves reactions. of the type; 

"S-OH + HOOC-R = "S-OOCR + Hp (3) 

The reactants also interact with protons; 

"SOH +H' = "son; (4) 

RCOOH = RCOO- + W (5) 

At low pH adsorption is not favoured because =SOH2' competes with =SOH, while at high pH RCoo
competes with RCOOH. Thus there is a pH of maximal adsorption. For aluminium and iron oxides, in 
simple salt solutions, the maximum is at approximately pH 4 (Davis, 1982; Tipping, 1981). Additional 
factors are involved in determining the extent of adsorption of natural organic compounds by oxides; 

competition by other adsorbates, nötably sulphate (Kaiser and Zech, 1997); 
competition among organic matter fractions, the more hydrophobic fractions being favoured (Kaiser 
and Zech, 1997); 
binding by the organic matter of cations (especially Al3

•, Mg2
• and Ca2•), which may affect 

hydrophobicity (see above), give rise to the formation of oxide-cation-organic "bridges", and relieve 
unfavourable interactions among adjacent adsorbed molecules (Tipping and Cooke, 1982). 

With regard to modelling, this can be attempted at different Ievels, depending on the goal. The Langmuir 
and Freundlich isotherms often successfully represent laboratory data obtained in experiments under 
controlled conditions, e.g. constant pH and ionic medium. Santoreet al. (1995) used a model in which soil 
DOM was represented as a homogeneous triproti.c acid, which could form complexes with Al, and adsorb 
to a simple oxide surface. More elaborate models are required if the effects of pH, competition, ionic 
strength, and heterogeneity are ·all.to be described. 

Tipping and Woof (1991) attempted to describe the interactions of DOM fröm soils, tak:ing into account the 
multiple reactions occurring in a soil system, i.e. ion-binding and sorption, and also recognizing the 
heterogeneity of the dissolved organic matter. They restricted the sorption to a simple partition function, the 
strength of the interaction depending upon the hydrophobicity of the adsorbate, which in turn depends upon 
the net electrical charge, deterrnined by ion-binding reactions. The scheme is illustrated in Fig. 6 (A and B). 
The sorption model is included in the WHAM speciation code (Tipping, 1994); an example of the 
simultaneous modeHing of proton, alumini um and DOM interactions with a soil is shown in Fig. 6 (C and 
D). 

Chemical and biochemical transformations 

As discussed by Oades (1988), some DOM or potential DOM may be extremely labile, and be mineralized 
within a short time of its formation. Sugars and low molecular weight carboxylic acids come into this 
category; waxes are less labile. Humified material is less susceptible to change, and may persist in spodic 
horizons stabilized by interactions with mineral matter. Quallsand Haines (1992) studied the decomposition 
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Fig. 6 ModeHing the simultaneous interactions of organic and inorganic solutes with soil so Iids. Panel A 
shows how 3 DOM fractions of increasing hydrophobicity (Fr I < Fr2 < Fr3) partition between the solid and 
solution phases; as the net charge on the DOM increases, the partition function K, which is a measure of 
sorbing affinity, decreases. In panel B, the release into solution of the DOM fractions is shown; for 
illustrative purposes the fractions are assumed tobe present in different amounts. WHAM (Tipping, 1994) 
uses the same approach, but 10 DOM fractions are considered. WHAM also computcs ion-binding by soil 
solids and DOM in solution. Panels C and D show the application of WHAM to batch titration data for a 
soil from Waldstein, Germany. Note that Al,. is the total dissolved Al, and !hat it is high at low pH becausc 
of the release of Al3

+ from the soil, and at high pH because of dissolved Al-DOM complexes. 
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Fig. 7 Schcmatic of the mobile-immobile soil water approach uscd in CHUM (Tipping, 1996). Thc 
exchange of water between the mobile and immobile phases is quantified by k"""' which may be greatcr for 
DOM than inorganic solutes. Solutes in the immobile water are regarded to bc in chemical equilibrium 
(calculated using WHAM) with the soil solids. The two-phase model collapses to a single phase if k"'" is 
set to a high value, while completely preferential flow could be simulated by setting k"'" to zero. In the 
catchment-scale versinn of the model, the mobile water may move laterally as weil as vcrtically. 
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of DOM sampled from throughfall, leaf leachate, streamwater, and from different soil horizons of an oak 
woodland. They found that the DOM in throughfall and leaf leachate were the most labile, with loss 
(mineralization) of c. 50% and 70% respectively during 134 days at 23°C. The other DOM samples were 
more stable, Iosses being no more than 30%. The results were modelled in termsofasmall fraction (c. 10%) 
of labile material (first order decomposition rate constant -0.1 _day·~), Iogether with a !arge fraction of more 
refractory material (-0.001 day· 1

). Qualls and Haines (1992) concluded that adsorption in mineral soil 
horizons was a more significant process than decomposition for removing DOM from so1ution, during 
percolation through the soil profile. The adsortied organic matter is less readily metabolized than its solution 
counterpart (Kaiser and Zech, 1998). Zsolnay (1996) emphasized the roJe of the labile fraction of DOM as 
a substrate for microbes, and noted that the location of DOM in pores of different sizes will inftuence the 
accessibility"of DOM to microbes. In their quasi-steady-state modeHing Furrer et al. (1990) assumed a frrst 
order decomposition process for simple organic acids, and highlighted the need to consider whether 
complexation with Al affects the decomposition rate. lt can be concluded that one or more first order 
processes can be used to describe decomposition by mineralization, although further information is needed 
with regard to temperature arid solute effects. There does not seem to be any iilformation which could be 
used to develop a model of Iransformations of DÖM ·from one foriTl to another. · 

Soil water 

ModeHing of DOM retention and Iransport within soils requires a description of soil water, including water 
movement as such, and diffusion processes. As mentioned above, Zsolnay (1996) considered DOM to be 
present in three fractions (1,- II and III), only one of which (111)_ is fully mobile. This was also recognized 
by Christ and David (1996), who referred to entrained water in soil samples. Guggenberger and Zech (1992) 
studied the retention of dissolved organic matter in undisturbed, aggregated soil samples by a method in 
which forest floor leachate was percolated through soil. cores, and the effluent analyzed for DOC. From the 
results, initial mass isotherms describing.DOM adsorption were derived and compare(l with those obtained_ 
in batch equilibrium measurements on the same soil materials. Among the possible explanations suggested 
by the authors were slow diffusional movement in small·pores, preferential flow and macropore flow. _The. 
presence of different types of soil water may explain· why concentrations of DOM in contact with 
homogeneous soil Suspensions are higher than those in soil water waters sampled in the field. It is also 
probable that DOM in the smaller pores is unavailable to microorganisms (Zsolnay, 1996). 

ModeHingof soilleaching using thc mobile-immobile water concept was described by Hall (1993). Tipping 
(1996) used a similar approach in the CHemistry of the Uplands Model (CHUM), and included a description 
of lateral flow as weil. The main feature of CHUM is the combination of the soil water model with the 
WHAM model that allows chemical equilibrium tobe calculated. The arrangerilent is presented schematically 
in Fig. 7. 

lntegrated modelling 

By integrated modelling is meant the combination of two or more of the processes discussed in this review. 
To date there is no example of a model that integrales all the processes. 

Analysis of DOM Iransport through laboratory soil columns has been carried out by Jardine et al. (1992), 
using several models based on" empirical formulations of adsorption-desorption kinetics, together with 
advection-dispersion modelling. The models were able to simulate break-through curves that agreed with the 
experimental data of Dunnivant et al. (1992) obtained with material from the Cg horizon (c. 2m depth) of 
a sandy soil. The work was carried out in connection with the tr:insport of DOM-bound contarninants, and 
is especially relevant to transpürt in aquifers. No account was taken of DOM heterogeneity, nor is there an 
obvious way in which the effects of inorganic solutes could be incorporated into the model. · 

The Soil Acidification I Soil Development (SASD) model of Santoreet al. (1995) simulates soil development 
over a 15,000 year timescale, and.was used to explore ~oil organic matter development in a forest soil. The 
model assumes downward percolation and plug flow, i.e. complete mixing and equilibration of soil water. 
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DOC is an input variable, i.e. its forrnation is not considered explicitly. Organic acids, represented by a 
homogeneaus triprotic acid (see above) bind H and Al and adsorb onto oxide surfaces. They can be 
destroyed by mineralization in solution, and be transformed into permanent SOM by a slow irreversible 
reaction after adsorption. The model was partially calibrated with experimental data, and partly by setting 
parameter values to reproduce field Observations. The results were prornising, and demonstrated the potential 
linkages of DOM and SOM with biogeochernical cycles. 

Furrer et al. (1989, 1990) developed a "quasi-steady-state" model of soil in which many key chemical 
processes were represented, including the forrnation, decomposition, and complexation reactions of DOM, 
represented by simple acids (acetate and oxalate). Immobilization of DOM by adsorption was not included 
however. The model was used to investigate soil acidification (Furrer et al., 1990). There would appear to 
be scope for extending the model to include organic acid adsorption. 

Taugbpl et al. (1994), Grieve (1991) and Boyer et al. (1996) developed models in order to simulate 
streamwater concentrations of DOM. Each model involved a simple representation of DOM production, 
tagether with a water-routing model, but none took immobilization reactions in the minerat soil into account. 

The CHUM model (Tipping, 1996) has been mentioned above (see also Fig. 7). This model already has the 
potential to describe DOM transport, and the development of a sub-model for the formation of DOM I 
potential DOM is in progress, based on the concept demonstrated in Fig. 2. 

Conclusions 

A number of conclusions can be drawn from the present review. On the basis of the modelling study 
described in the previous section, Santoreet al. (1995) also presented conclusions about soil DOM modelling, 
and those that are relevant are referred to in the following Iist. 

(a) Of the different sub-models, those for ion-binding by DOM (and SOM) are the most satisfactory. 
Santore et al. asserted that more work was needed in this area, for metals other than Al, but the 
models of Tipping and Hurley (1992), Tipping (1998) and Benedetti et al. (1995) referred to above 
provide good Simulations of most of the published data on OM-metal interactions. 

(b) The modeHing of immobilization (adsorption) is in a promising state, because there is a fairly good 
understanding of the mechanisms, and there are considerable data. Santoreet al. called for more data 
on the adsorption of complexes; this is required for oxide adsorption, but the non-specific 
"hydrophobic" sorption model ofTipping and Woof (1991) addresses this pointvia the DOM charge. 

(c) With regard to water movements and diffusional processes, understanding at a fundamental Ievel 
could be drawn upon, although in applications in which chemical and biological processes are 
combined with physical processes, a "functional" approach to water movement is probably preferable 
(cf. Hall, 1993), which implies calibration against field data. 

(d) Our poorest understanding, and therefore the least satisfactory Situation with regard to modelling, is 
of the processes that produce dissolved or potentially dissolved organic matter. The experimental 
information in this area is lirnited, and experiments that realistically simulate the natural situation are 
difficult to devise. Analysis of field data describing temporal variations in the concentrations and 
fluxes of DOM from organic soil horizons is probably the best first step. Santore et al. emphasized 
the need for inforrnation on mineralization, and for a better understanding of plant and rnicrobial 
processes. 

To test integrated models for DOM, field data on DOM concentrations and fluxes in different soil horizons 
and in streamwaters provide the first test. In addition, the model should also be able to take some account 
of heterogeneity as indicted by Leenheer fractionations. Carbon isotope data, which give insights into the 
rates of turnover of dissolved and potentially dissolved carbon in different soil horizons (Schiffet al., 1990), 
may also provide useful constraints on integrated models. 
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The role of refractory soil organic matter in soil organic matter models 

von 

FALLOON,P., SMITH,P. 

Abstract 
Mostmodels for the turnover of soil organic matter (SOM) include a compartment that is either considered 
inert, or has a very slow turnover time. This is usually only a conceptual fraction, included in the models to 
allow realistic simulation of SOM turnover following changes in land use or management, or to balance the 
great age of soils as given by radiocarbon dates. Conceptual model pools range from very active pools 
which have rapid turnover times, to effectively inert pools, which do not turn over on the pedological 
timescale. In reality SOM is likely tobe a mixture of materials of different ages and quality, which may not 
be readily represented by a number of discrete pools. Current SOM. models are reviewed, and model 
approaches to, and the significance of refractory SOM (RSOM) is discussed. Simulations of SOM turnover 
for the Rotharnsted Broadbalk Winter Wheat Experiment using the Rotharnsted Carbon Model (RothC; 
Jenkinsan et al., 1987, Coleman & Jenkinson, 1996) and CENTUR Y (Parton et al., 1987) are presented as 
examples. 

Introduction 
Models for the turnover of SOM are currently being used to a) better understand SOM turnover processes 
(e.g. Jenkinsan & Coleman, 1994; Smith et a/., 1998b; Falloon et a/., 1998a); b) predict agronomic yields 
and make fertiliser recommendations (e.g. EPIC- Williams & Renard, 1985; DSSAT- Hoogenboom et al., 
1994; SUNDIAL - Smith et a/., 1995); and c) aid policy decisions regarding carbon sequestration options, 
or investigate the effects of climate change and land use on SOM ( e.g. Jenkinsan et al., 1991; Lee el al., 
1993; Donigan el al., 1994; Parshotam el al., 1995; King et al., 1997; Falloon el al., 1998b). It is therefore 
essential that the science underpinning SOM turnover models is robust, and that models are well va!idated 
for the full range of conditions under which they are tobe used. 

Most current SOM turnover models divide SOM into a number of compartments with different 
turnover rates derived from empirical relationships. Almost all models include a pool which has a relatively 
rapid turnover time (labile pool), and a pool that turns over slowly (refractory pool). lt is essential that the 
size of any inert or passive pool is fraction is accurately specified (Skjemstad el al., 1996). However, few 
models specify the origin or nature of the inert organic matter (IOM) or refractory pool (McGill, 1996). 
Modelpoolscover a range ofturnover times, from very rapid, active pools, to pools that are considered inert 
and do not turn over on the pedological timescale. 

There are few models where measured data can be readily related to model conceptual pools. Most 
models are empirically fitted to total carbon values, and pool sizes estimated from other parameters. 
Understanding the size and age of the different conceptual pools of SOM is of great importance in 
understanding the global carbon cycle, for example when estimating how much C is gained or lost annually 
from the atmosphere as a result of !arge scale land-use change. 

ModeHing Soil Organic Matter 
There are several sources of metadata and inforrnation on SOM models. CAMASE (Plentinger and Penning 
de Vries, 1996; online at http://www.co.dlo.nl/camase) contains 98 agroecosystems models having soil 
components, and the SOMNET database (Smith et al., 1997a; online at http://saffron.res.bbsrc.ac.uk/cgi
binlsomnet) contains metadata on 30 current operational SOM models. Several authors have previously 
reviewed SOM models extensively. Molina & Smith (1998) reviewed 24 SOMNET registered models for 
carbon and nitrogen processes in soils; McGill (1996) classified and reviewed I 0 SOM models, with respect 
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to environmental conditions, scale, regulation by soil properties, and comp.artmentalisation; Jenkinson 
(I 990) classified SOM models. Smitli et al. (I 998a) reviewed SOM modeHing in tropical ecosystems, 
covering model use, input requirements and outputs; Smith et al. (1998b) review SOM models with respect 
to the description ofsoil biota; Donigan et a/. (1994) extensively reviewed 14 soil carbon models. 

There is a huge diver~ity in the understanding and interpretation.of SOM processes in current SOM 
models (Molina & Smith, 1998). Most SOM models assume that the SOM balance is determined by the 
flow of plant and animal debris into the microbial biomass, and later into pools of increasing stability, with 
various feedback loops and mechanisms (M.olina & Smith, 1998). 

SOM models can be broadly classified as: I) Single homogenous compartment; 2) Two 
compartment; 3) Non-compartmental decay; or 4) Multicompartmental (Jenkinson, 1990). Models in 
categories I) and 2) are mostly static (i.e. where the environmental variables remain constant), whereas the 
models in categories 3) and 4) aie mostly dynamic (i.e. where environmental variables vary with time); the 
dynamic models can be further split into organism oriented and process oriented models (Paustian, 1994). 

Multicompartmenta/ mode/s 
Most SOM models are deterministic and multicompartmental, describing SOM as a finite number of 
subsystems (pools or compartments), each of which is homogeneous and weH mixed. The 'compartments 
interact by exchanging materials, and by exchanges with tht; environment (Parshotam, 1996). The transfer 
to and from compartments is modelled using first order equations (i.e. where the rate is proportional to the 
amount of substrate present), giving a linear system. of equations. These models are usually a mixture of 
mechanistic (based on the kinetics involved) and empirical; the empirical relationships used may •not have 
any theoretical or physical interpretation, and may simply be devices to fit the model to available data 
(Christensen, 1996; Parshotam, 1996). Empirical fittingor direct measurements are most commonly used to 
fit and compartmentalise models; SOM tumover is often assumed to be affected by moisture, temperature, 
clay content, and pH or N availability (Table I). 

Continuous forms of discrete SOM models, (e.g. Janssen, 1984; Bosatta & Agren,' 1985; Parshotam, 
1996; Martin, 1998) or analytical solutions, are of great potential in estimating future and past SOC stocks, 
investigating the effects of Splitting and lumping pools, and validating models (Martin, 1998). 

CENTURY and the RothC are amongst the most widely tested SOM models, with generally good 
agreement between observed data and simulated results (e.g. Smith et al., 1997c). CENTURY and RothC 
arealso lieing increasingly used for studi~s of climate and land use change (e.g. Jenkinson et al., 1991; 
Donigan et al., 1994; Parshotam et al., 1995; King et al., 1997; FaHoon et a/., 1998b). 

SOM model eva/uation 
If SOM models are to be used for a spectrum of practical and research applications, it is _essential that they 
are fuHy and criticaHy evaluated. Some SOM models have been used extensively for particular, site
specific purposes, across a wide range of climates and land uses ( e.g. Jenkinson et al., 1992; Coleman et al.,. 
1994; Jenkinson & Coleman, 1994; Nicolardot et a/., 1994; MotavaHi et a/.,_1995; Smith et a/,, 1997b, 
1998a). Nine SOM models have also been assessed and compared statistically.using a number oflong-term 
datasets cs'mith et al., 19nc). This evaluation. clearly divi.ded' the models into two groups, six having 
consistently lower Root Mean Square Error values when compared to measured data than three others. 
However, not all ~odels could simulate all l~nd uses (grassland, arable, and forestry), and no one· model 
performed better than all other models across ·an twelve datasets (Smith et al., 1997c). It is clear that there 
is not a single SOM model which will perform best under all conditions, and that a combination of models, 
or further development, may .~e needed to satisfy all requirements. 

Modelling Refractory SOM 
Refractory SOM -
It is difficult to physi~aHy define a pool of SOM representing RSÜM. There is much evidence from 
modeHing and from the radiocarbon dating of various chemically isolated fractions that soils contain small 
amounts of recalcitrant materials of great age. A wide range of compounds ( e.g. acid-hydrolysis residues, 
hum(n, humic acids, and. interlayer organic complexes) have been identified as passive components of SOM, 
although in general, these bear little comparison to model. passive or stable pools. Residues after acid 
hydrolysis are ~ften older than toial soil organic carbon (SOC) (Jenkinson, 1970; Martel & Paul, 1970; 
Jenkinson & Rayner, 1977; Trumbore et al., 1989), with radioc'~rbon ag~s of several thousand years. 
· Körschens (I 996) defines experimentaHy ~easured Inert SOM as the minimum SOM content under 

field conditions with zero fertiliser application and either cultivation of humus depleting plants or bare 
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fallow. This pool does not participate in mineralisation processes, and is dominated by site conditions (e.g. 
texture, weathcr). 

Table 1: SOM models- factors affecting turnover and refractory components 
Model 

ANIMO 
eANDY 
ehenfang Lin 
eENTURY 
Daisy 

DNDe 
DSSAT 
D3R 
ecosys 

EPie 

FERT 
GENDEe 

!TE Pasture I Hurley 
Forest 
IeBM 

KLIMA T -SOlL-YIELD 

eNSP 

Model of humus halance 

MOTOR 
NAMSOM 
NeSOIL 

O'Leary 

Q-Soil 
Rothe-26.3 
SOeRATES 

SOMM 

Factors assumed to 
affect SOM turnover 
Water, Temp, pH, N, O; 
Water, Temp, elay, N 
Water, Temp, Bio 
Water, Temp, Clay, pH, N 
Water, Temp, elay, N 

Water, Temp, Clay, Till 
Water, Temp, N, eiay 
erop, N, Temp, Res, Till 
Water, Temp, elay, erop, 
N,02,Nut 
Water, Temp, eEe, Clay, 
pH, erop, Nut 
Water, Temp, pH, erop, N 
Water, Temp, N 

Water, Temp, N 

User defined- extemal 
factors in one parameter 
Water, Temp, pH, eN, 
erop 
Water, Temp, pH, N, Nut, 
erop, Res 
elay, pH, erop, N, Nut, 
Lime 
Water, Temp, Clay, pH, N 
Water, Temp, elay, erop 
Water, Temp, elay, pH, 
N, 
Water, Temp, elay, N, 
Till, Res 
Bio, N, Res 
Water, Temp, elay, erop 
Water, Temp, eEe, N, 
erop 
Water, Temp, N 

Refractory compartment Factors defining 
refractor:): com~artment 

Stahlehumus R"N 
Inert organic matter Tex, eN, R, 
Humic material R, 
Passive SOM Clay 
SOMO (Inert) Tote, eN, Water, Temp, 

Clay 
Passivehumus elay 
Humus(SOM) Tote 
Slow R.o 
Passive SOM & HydP 
Particulate SOM 
Stahle SOM Time 

Humus e R,,,eN 
Dead microbiota, Bio, Water, Temp, N 
recalcitrant 
SOM (dead) eN,Bio 

OldSOM User defined 

OldSOM Water, Temp, Crop 

Proteeted Res, erop, Time 

SOM Clay, pH, erop, N, Nut, 
Lime 

User defined User defined 
SOM Water, Temp, Clay, erop 
Pool IIl (Stahle pool) Bio, Tote 

Stahle humus elay 

Singlepool R, 
Inert organic matter e14, Tote 
Humuspool R, 

Humic suhstances of eJay, Bio, R.o 
mineral topsoil 

SUNDIAL Water, Temp, elay, Res Humus Water, Temp;eiay, Res 
Verheme Water, Temp, N, eiay Physically protected OM Clay 
VOYONS Water, Temp, Clay, Depth Passive SOM Lignin, R, 
Wave Water, Temp, N, Depth Soil humus R,, Water, Temp, Bio, eN 
Water- water availability, Temp = temperature, pH = pH, N =Nitrogen, 02 - Oxygen availability, elay = clay content, 
Bio = biomass, Till = Tillage factors, Crop = crop cover/growth period, Res = residue quality/quantity, eEe = eation 
Exchange Capacity, Nut = other nutrients, Lime = Lime, Re = decomposition rate constant, CN = C!N ratio, Tex = 

texture, Tote = total e, HydP = hydrolysis potentials, Time = time factors, Iignin = Iignin content, eJ4 = e" age, 
Depth = soil depth. 

ModeHingdefinitions of RSOM are slightly different, and specify tumover Iimes. In RothC, IOM is a SOM 
compartment totally resistant to decomposition, with an arbitrary age of 50,000 y (Coleman & Jenkinson, 
1996). The passive pool of CENTUR Y is very resistant to decomposition, includes physically and 
chemically stabilised SOM, has a tumover time of 400-2000 y, and is influenced by texture (Metherell et 
al., 1993). 

An increase in radiocarbon age with soil depth has been noted by several authors (Arslanov et al., 
1970; Becker-Heidmann et al., 1988; Becker-Heidmann & Scharpenseel, 1992b), and this may corre1ate to a 
!arger proportion of inert C in the lower part of the soil profile. The effects of cultivation, soil texture 
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(especially clay content), land use, soil type, and climate on soil radiocarbon age, SOC residence time and 
turnover have also been noted. In particular, a higher proportion of stable SOM has been observed in 
grasslands, compared to forests (Harkness et al., 1991; Tate et al., 1995; Chichagova, 1996); cultivated soils 
often have greater radiocarbon ages than comparab1e native soils, due to depletion in 'modern' C (Theng et 
al., 1991). Organic matter in temperate zones (high latitudes) is generally more stable than in tropical zones 
(Bird et al., 1996; Trumbore, 1993). Greater radiocarbon ages have been observed in the fine silt and clay 
fractions of s'oils compared to total soil (Goh et al., 1977; Anderson & Paul, 1984; Becker-Heidmann & 
Scharpenseel, 1992b). Differences in age and distribution of organic matter fractions within and. between 
soil types have also been observed (Goh et al., 1977). · 

Theoretically, the recalcitrant or inert fractions of SOM are almost certainly a mixture of charcoal, 
ancient coal, and trapped örganic materials (Frink, 1992; Skjemstad et al., 1996; Falloon et al., 1998a). This 
trapped material could be derived from the inorganic fabric that originally made up the soil (with the 
exception of soils derived from volcanic ash falls), or created during the early stages of pedogenesis, 
perhaps by irreversible sorption of organic matter on sites that were hence effectively blocked for ever 
(Arslanovet al., 1970; Chicagova et al., 1995; Theng et al., 1991). 

Estimates of the age and size of the inert pool of SOM are variable '(Falloon et al., 1998a). Humic 
acids, residues from 6M acid hydrolysis, and OM 'associated with coarse Clay are most stable (decay rate 
constant, k=0.005-0.009 y·'); acid hydrolysable C, OM associated with the fine clay fraction, and DOC from 
streams, lakes, and wetlands decays more rapidly (IGO.OOl y·'). 0.5M a~id hydrolysis residues, coarser clay
associated OM and .other fractions have varying rate constants (Mo!ina & Smith, 1998). 

The process of RSOM formation, its biological and physico-chemical characteristics in soils, and its 
distribution are largely unknown, and clearly require further study (Skjemstad et al., 1996). Whitbread 
(1994) and Körschens (1996) suggest that the distribution of SOM between the labile and stable fractions is 
influenced by management factors; Methereil et al. (1993) stress the importance of soil texture. 

The protection of SOM has been attributed to its chemical structure, to reaction with other soil 
constituents, and to physical inaccessibility. Skjemstad et al. (1996) sUggest two mechanisms for protection: 
firstly, physical incorporation into micro-aggregates that are able to withstand physically disruptive forces, a 
process that operates in all soils, but is a major factor in strongly structured soils. The chemistry of this 
protected OM is similar to that of SOM in general. Secondly, the formation of charcoal or 'charred' OM 
which is highly resistant to microbial and chemical decomposition. 

lt is generally thought that it is the labile fractions of SOM (i.e. with a turnover time of a few 
decades or shorter), that are affected by management and cultivation, rather than RSOM fractions. The very 
old (stable) pool of SOM could have an age of several thousand years, while the labile pool tums over on 
the decadal timescale, and these pools have different roles in SOM dynamics and nutrient cycling (Hsieh, 
1992). The stable pool may remain unaffected by changes in land use, land management, and climate, 
depending an how it is defined. lt is still of significance to studies of global change, because the greater the 
proportion ofRSOM in SOM, the more aciively the other fractions exchange with the atrnosphere and other 
pools. lts interaction with the other pools of SOM is poorly understood, and also of significance. 

Modelling refractory SOM 
In many SOM models, the refractory compartrnent is defined by texture ( especially clay content), total 
SOC, biomass, or C:N ratios (Table 1). In most SOM models, the refractory pools are !arger. (and 
correspondingly youngei') than the lOM pool in the current version of RothC, and it has been suggested that 
these pools are 'parking lots' for SOM left over during model calibration (Christensen, 1996). Physical 
fractionations have been used to define and delineate SOM pöols, integrating different structural and 
functional properlies of SOM, and attempts have been made to relate these to model pools (Nicolardot et al., 
1994; Christensen, 1996). These attempts. have not always been successful (Motavalli et a/.,. 1995; 
Christensen, 1996). · 
lt is also likely that charcoal makes a significant contribution to the inert or passive OC pools recognised in 
SOM turnover models (Skjemstad et al., 1996). A statistical method has been derived to estimate the lOM 
pool for RothC based on total SOC (Falloon et al., 1998a), but this is unsatisfactory for volcanic and 
waterlogged soils. lt has been noted that RothC and CENTDRY need considerable alteration to deal with 
volcanic soils (Smith et al., 1997b ); few SOM models are able to deal with waterlogged soils. 

SOM models usually neglect the relationships between soil structure and SOM stabilisation 
(Elliot et a/., 1996). lt is essential that we have a way to separate and quantify the active and passive pools. 
The definition of these pools will be of great irnportance, for example, when considering the effects of 
cultivation and deforestation ori regionalandglobal carbon balances. The size ofthe RSOM pool in SOM 
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Figure 1: Measured and modelled total organic carbon in the top 20cm of Rotharnsted Broadbalk Winter Wheat 
treatment for the FYM treatment, with a) RothC, and b) CENTDRY. Fig. la: "= Measured total SOC; -
= RothC simulated total-C; ................... = RothC simulated biomass-C ; ---= RothC simulated humus-C; 
--- = RothC simulated lOM -C; Fig. 1 b : "= Measured total SOC ; = - CENTDRY simulated totai-C 
; ................... = CENTDRY simulated active-C ; --- = CENTDRY simulated slow-C ; --- = 
CENTDRY simulated passive-C 
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models will, by definition, affect the size and dynamics of the active pool, which does exchange with the 
atmosphere. 

Figs. la&b show simulated and measured SOC for the Rotharnsted Broadbalk Continuous Wheat 
experiment, using RothC and CENTURY (0-20 cm). Both models show reasonable fit to the data for the 
FYM plot (Root Mean Square Error values: RothC ~ 5.72; CENTURY = 7.61). CENTURY's passive pool 
is !arger than the IOM pool of RothC, both of'which stay constant throughout the experiment. There is little· 
variation in the small biomass or active compartments ofboth models; however, the CENTURY slowP.ool 
and the RothC humus pool both follow trends in total SOC. ·' · 

Conclusions and future work 
The collection and critical analysis of long-term data on changes in C14 and C" is .essential for the 
development of better models of SOM. Buch data might also assist in linking measured estimates of pool 
sizes to model conceptual pools. There is a need to assess C tumover times and pool sizes at different soil 
depths, under different climates and land uses, in a more comprehensive way than has been previously done. 
Model evaluation exercises are immensely useful for identifying model weaknesses and areas for 
improvement; global networks of long-term experiments are invaluable for this purpose (e.g. Smith et al., 
1997a). Most models for the tumover of SOM include a compartment that is either considered inert, or has a 
very slow tumover time. Few models have pools that are directly comparable to measurements and few 
models account for the variation ofC tumover with soil depth. Further areas for model improvement include 
an adequate description of waterlogged and recent volcanic soils (Falloon e/ al., 1998a; Jenkinson et al., 
1991; Smith et al., 1997b ). 
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Factors Controlling concentration and fluxes of dissolved organic carbon and dis
solved organic nitrogen in stream and soil waters from Birkenes, Southern Norway 

von 

CLARKE,N., MULDER,J. 

Among the main aims of the PROTOS project are the determination of concentrations and !1uxes of dissolved 
organic C (DOC), N (DON) and P (DOP) in European forest ecosystems (including their transfer to surfacc 
waters), the identitication of key parameters controlling nuxes of dissolved organic matter (DOM) and the 
quantitlcation of the etrects of natural climatic variations. 

Within PROTOS, !leid monitoring studies are being carried out at three forested catchments, Birkenes 
(Norway), Waldstein (Germany) and Navasfrias (Spain), which form a north-south transect across Europe. in 
podzols at Birkenes, which is a Norway spruce forest, production of DOC and DON was most pronounced in 
the F and H 1ayers of the forest !1oor, with a minor contribution from the tree canopy. Fluxes and 
concentrations of DOC and DON decreased strong1y in the mineral soil, probably due to adsorption. DOC 
concentrations decreased from mean values of 44 and 56 mg/1 in the F and H layers, respectively, to about 7 
mg/1 in the B horizon. 

At Birkenes, DOC concentrations in surface horizons, such as the F and H horizons of the podzols, thin 
organic soils on bare rock and peat in surface bog showed a pronounced seasonal variation. The highest 
concentrations as weil as the greatest variability in concentrations occured in late summer and autumn. DOC 
concentrations in the mineral soi1 were also highest in summer and autumn, but the temporal Variations were 
relatively modest. The groundwater also showed relatively little variation. DON, which is the most important 
form of disso1ved N at all depths at Birkenes, showed similar patterns to DOC. The observed variations in 
DOM concentrations with time may be due to evaporative concentration of soil water during the growing 
season, but could also be due to a ternperature-dependent production. The C/N ratio also decreased 
downwards iil the soi1, indicating a possible preferential adsorption ofN-poor DOC. 

In general DOC concentrations in streamwater at Birkenes ranged from 3 to 14 mg/1. These concentrations 
may be exp1ained as a resu1t of mixing of soil water from the forest !1oor, the deeper mineral soils and 
groundwater in the valley bottom. Low t1ow is characterized by a !arge contribution from the groundwater, 
which has a low DOC concentration. At high t1ow, there is a !arge contribution trom the torest t1oor and the 
surface bog. During seasons with high DOC concentrations in the surface horizons (late summer and 
auturnn), this may result in an increase in the DOC concentrations of the streams during periods of peak 
discharge. However, this increase may not occur during seasons in which the surface horizons have relatively 
low DOC concentrations, such as early spring. 

Loilg-term data show that, during pro1onged dry periods in the summer, TOC concentrations in the stream 
may even exceed 3 5 mg/1. These periods are characterized by extremely low stream discharge, indicating that 
transfer of DOC from the surrounding hillslopes cannot exp1ain the e1evated TOC. Rather, the high 
TOC/DOC in the dry surnmer periods may be a production etrect, caused for example by oxidation of organic 
matter in the wetland zoiles surrounding the stream, as a result of a draw-down of the groundwater table. In 
terms of TOC/DOC t1uxes, the high concentration summer periods are insignificant, while the high discharge 
periods in spring and autumn are extremely important. During the autumn, the TOC concentration at a given 
discharge is considerably higher than during the spring snowmelt. This is in line with our observation that the 
DOC concentration in the torest t1oor is highest during autumn. 

In conclusion, no clear etlect of ternperature on concentrations or t1uxes of DOC or DON at Birkenes has 
yet been dernonstrated. Discharge patterns have the main etrect on TOC concentrations in the stream. 

Norwegian Forest Research Institute, Hegskoleveien 12, N-1432 ru, Norway 
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Microbial utilization and transformation of reverine humic substances 

von 

CLAUS,H., FILIP,Z., ALBERTS,J.J. 

Humic substances are considered to be a necessary component of the ecosystem and the most stable 

part of the decomposing organic matter in nature. As the prevalent amount of the dissolved carbon in 

surface water appears as humic matter, one can assume that some fractions of the riverine humic 

substances may become available to autochthonaus microorganisms. We check this assumption by 

using humic substances isolated by ultrafiltration from water samples of the St. Mary's River 

(Georgia, USA). The fraction of 10,000 to 50,000 daltons was sterilized by membrane filtration and 

added to autoclaved Czapek-Dox nutrient broth. The nutrient broth was used in full-strength or 

without either glucose or sodium nitrate to receive carbon-deficient or nitrogen-deficient media. The 

individual flasks were inoculated with a microbial assemblage from the riverine water. 

Humic substances re-isolated after three weeks from cultures without glucose showed no 

quantitative or qualitative differences as compared to those from sterile controls. In cultures based 

on the nutrient broth deficient in nitrogen, a slight decrease in the content of humic substances was 

observed. Simultaneously, the humic preparations showed a decrease in N content. In cultures 

containing the full-strength nutrient broth the formation of novel humic substances seemed to exceed 

the degradation of the added ones since the amount of re-isolated humic substances significantly 

increased. Our results indicate that the riverine humic substances can be apparently utilized as a 

source ofN by the autochthonaus microorganisms. 

Federal Environmental Agency, Inst. for Water, Soil and Air Hygiene, P.O.B. 1468, D-63204 

Langen, Germany 

University of Georgia, Marine Institute, Sapelo Island, Georgia 31327, USA 
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lmmobilization of PAH in soil organic matter: Long-term stability of non-extractable 
14C-PAH-residues 

von 

ESCHENBACH,A., WIENBERG,R., MAHRO,B. 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) may undergo two rnain processes during bioremediation: (i) a 

degradation and (ii) an incorporation into the soil organic matter (forrnation of non-extractable residues) as 

shown by experiments with 14C-Iabelled PAH CEsehenbach et al. 1995). Recently it has been proposed to 

use this binding or immobilization of the pollutants (humification) for bioremediation purposes ( Bollag & 

Meyers 1992: Mahro & Kästner 1993). To assess the ecological sustainability ofthisintentional immobi

lization- or clean-up-method the stability and remobilization of the humificated xenobiotics had tobe inve

stigated. The airn of the study was to evaluate the stability of non-extractable 14C-PAH-residues for lang

time risk assessment. 

Soil materials with non-extractable residues of four different 14C-PAH (60-80% neR) were stressedunder 

different environmental stress conditions. The experimental concept included biological (effect of PAH

degrading microorganisms. of humus-decomposing pure cultures and organic supplements like compost or 

bark chips) as weil as physical (disruption of soil aggregates) and chemical treatments (influence of com

plexing agents). The impact of each ofthe treatmentswas determined in comparison to an untreated control 

by monitaring the distribution of the 14c.activity in the different compartments (evolution of 14COz, ex

tractable part and non-extractable residues). 

lt was demonstrated by biological remobilization tests that the non-extractable residues were not converted 

to an extractable form. A minor part ofthe 14c.activity was mineralized to 14co2 by soil microorganisms 

and thereforc detoxified (Eschenbach et al. 1997). We suggest that the observed mineralization rates shows 

that the non-extractable residues were involved into the turn-over of natural soil organic matter. 

The fact that parts of the non-extractable residues are released by complexing agents, which are able to 

resolve metal-organic complexes, should be discussed with respect to environmental consequences. 

References: 
Eschenbach. A.: Kästner. M.; Wienberg, R.; Mahro, B. (1995): Microbial PAH degradation in soil material from a 

contaminated site · mass balance experiments with 1'/eurotus ostreotus and diffrent "C-PAH. in: van den Brink; 
WJ.: ßosman. R.; Arendt. F. (eds.): Contaminated soil "95. Kluwer Academic Publ. p. 377-378 

F.schenbach, A.; Wienberg, R.: Mahro, B. ( 1997): Bildung und Langzeitstabilität von nicht-extrahierbaren PAK-RUck
ständen im Boden. Altlastenspektrum 6. p. 292-297 

ßollag. J.-M. & Myers, C. ( 1992): Detoxification of aquatic and terrestrial sites through binding of pollutants to humic 
substances.- Sei. Total Environ .. 117/118. p. 357-366 

Mahro. B. & Kästner M. ( 1993): PAK-Altlasten- Bewertung der mikrobiellen Sanierung.- Spektrum der Wissenschaft, I 0, 
S.97-IOO 
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Characteristics of humic substances from a solid phase of polluted porous ground
water aquifers 

von 

FILIP,Z., SMED-HILDMANN,R. 

Humic substances represent both quantitatively and qualitatively the most important natural 

refractory organic matter in aquatic environments. In a model porous groundwater aquifer of 100 m 

in length, and polluted by different organic compounds from a landfill leakage water, humic 

substances occurred as a mixture of introduced, locally transformed and newly formed organic 

materials. Their · quantity varied with a general tendency to accumulate. Fulvic acids often 

represented the principal fraction. The humic acid fraction mostly showed an eiemental composition 

and also spectroscopic characteristics in the visible and UV range of light typical for natural humic 

substances. FTIR spectra indicated a high content of aliphatic compounds in the individual 

preparations. In porous groundwater aquifers humic substances may exert negative effects on the 

quality of groundwater as a source of drinking water, and on the hydraulic conductivity of the 

aquifer. 

Federal Environmental Agency, Institute for Water, Soil and Air Hygiene, P.O.B. 1468, D-63204 

Langen, Germany 
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Does fossil plant material release humic substances into groundwater? 

von 

FILIP,Z., TRUBETSKOJA,O.A., ALBERTS,J.J. 

Burried fossil wood from a deep soillayer near Fuhrberg (Germany) was finely milled and kept for 

16 months at 10 oc in groundwater under sterile and non-sterile conditions, and with or without 

supplemental nutrients added. Groundwater, a diluted landfill leakage water and a suspension of 

microorganisms from municipal refuse served as inocula. After 16 months an increase of acid soluble 

organic carbon (fulvic acid fraction) was observed in both sterile and inoculated variants. Eiemental 

analyses, atomic ratios and spectroscopic characteristics indicated similarities between humic acid 

from groundwater and that from fossil wood. 

The results of our research demonstrate that fossil wood burried in a groundwater environment 

apparently releases carbonaceous substances similar to fulvic acids into groundwater. Such 

substances can be utilized by microorganisms indigenous to a groundwater aquifer or by 

allochthonous microbial populations. Transformations of fulvic acids into less soluble humic acids 

fractions may then occure. When considering a long-term exposition of fossil wood in groundwater 

environments, i.e., hundreds and/or thousands of years, it seems probable that such a fossil plant 

material contributes to the pool ofhumic substances in a groundwater aquifer. 

Federal Environmental Agency, Institute for Water, Soil and Air Hygiene, P.O.B. 1468, D-63204 

Langen, Germany 
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Electrophoretic comparison of humic substances derived from natural and 

anthropogenic environments 

von 

FILIP,Z.; TRUBETSKOJ,O.A., ALBERTS,J.J. 

While the important role of humic substances in different environments has been widely recognized, 

the complexity of their molecules and also the presence and importance of individual structural units 

in humic materials still remain not completely elucidated. We were able to isolate humic substances 

from natural extreme environments of thermal sites in Island, and from a specific man made 

environment of municipal refuse landfill. Using polyacrylamide gel electrophoresis (PAGE) we 

compared these humic substances with a soil humic acid from podzol. Humic substances from a hot

stream bank and from a nearby surface soil were composed of molecular fractions similar to those of 

a reference soil humic acid. Also biomass of a cyano-bacterium Chloroflexus sp., growing in a hat 

sulfidic stream contained organic material which developed bands in PAGE resembling humic 

substances. The degree of similarity between humic substances from municipal refuse disposed of in 

a landfill and a soil humic acid increased with the longevity of the refuse disposal. 

Federal Environmental Agency, lost for Water, Soil and Air Hygiene, P.O.B. 1468, D-63204 

Langen, Germany 

Institute for Soil Science and Photosynthesis, Russian Academy of Sciences, 142297 Pushchino, 

Russia 

University of Georgia, Marine Institute, Sapelo Island, Georgia 31327, USA 
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Soil organic matter extraction using waterat high temperature and elevated pressure 

von 

GÖTTLEIN,A., SCHWESIG,D., HAUMAIER,L., BLASEK,R., ILGEN,G. 

High amounts of soil organic matter are cxtractcd when using salt solutions or organic solvents, but extracts 

obtained by these solutions do not represent organic matter soluble under natural conditions, and tend to alter 

the chemical characteristics of thc extracted material. The main drawback of water as a natural extractant is 

the small yield of organic matter. Objectives of our study werc to evaluate the usefulness of high-temperature 

water extraction at clevated pressure for soil organic matter, and to evaluate the conditions under which the 

highest yield of chemically unaltcred material can bc obtained as compared to conventional extraction 

methods. Sampies from a Cambic Podzol in the Fichtelgebirge (NE Bavaria, Germany) were extracted with 

water at 50, 100, 150 and 200°C under a prcssure of 10 MPa, using an Accelerated Solvent Extractor 

(ASE200, Dionex Co., Sunnyvalc, USA). These extracts were compared to extracts obtained by conventional 

extraction methods using distilled water, NaOH and Na.,P20 7 solutions. Yields of soil organic matter extracted 

by the ASE increased with tempcrature for all horizons and were up to twenty-fold higher than yields of the 

conventional water extracts, but in most cases did not compete with NaOH and Na,P,07 extracts. NaOH and 

Na,P20 7 extracts had a high ash content, and yields of these extracts were not this high when calculated as 

percentage of total soil carbon. CIH and C/N ratios were nearly constant and seemed to be no reliable 

indicators for·the chemical quality of extracted organic matter. UV spectra as weil as 1H and 13C NMR spectra 

revealed a high similarity betwccn conventional water extracts and ASE extracts up to 150°C, whereas the 

200°C extracts resembled the NaOH and Na,P20 7 extracts. The latter had higher proportians of aromatic and 

alkyl structures, whereas 0-alkyl structures werc clearly diminished. We conclude that high-temperature water 

extraction using an ASE is a suitable tool to obtain high yields of soil organic matter with only little alteration 

of its chemical characteristics as compared to a conventional water extract. Additional advantages of ASE 

extraction are the small amounts ofwater (about 20 mL) and soil (10 to 20 g) needed for an extraction, and 

the good reproducibility (RSD 5 to 10 %). The optimal temperature for getting highest yields of soil organic 

matter is between 100 and 150°C. At high er temperatures thermal degradation occurs leading to extracts 

enriched in aromatic and depleted in 0-alkyi-C structures, strongly resembling the NaOH and Na,P20 7 

extracts. 

'Lehrstuhl fur Bodenökologie; 1Lchrstuhl fur Bodenkunde und Bodengeographie; 'Zentrale Analytik, 

Universität Bayreuth, D-95440 Bayreuth 
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Characterization of dissolved organic matter by means of original aqueous samples 
and isolated humic substances 

von 

KALBITZ,K., GEYER,W., GEYER,S. 

Characterization of dissolved organic matter (DOM) requires usually a time-consuming and 
expensive procedure. Normally, the high demand of sample amount excludes insitu extracted soil 
solution for DOM characterization and the high expense Iimits the nurober of samples. Therefore, the 
aim of our study was to test the suitability of less time-consuming spectroscopic methods using 
original water samples without any sample preparation to get information about DOM composition. 
We extracted the fulvic acid fraction (FA) from 48 aquoues samples of six differently used sites in a 
fen area with XAD-8 resin. We characterized the FA fraction by eiemental analysis, UV/VIS, fluo
rescence, and FTIR spectroscopy. The results of this procedure were compared with UV and syn
chronaus fluorescence spectra of the original water samples. 
All FTIR spectra of the FA fraction follow two main pattern according to the shoulder at 1620 cm·1 

(higher absorption at sites with an intensive land use than at sites with an extensive or without any 
agricultural use. lf this shoulder at 1620 cm·1 refers mainly to aromatic structures, a Iang-term inten
sive agricultural use results in an increasing aromatic character of water-soluble FA compared with 
an extensive or without any agricultural use. 
The UV/VIS spectra of the FA fraction show a higher absorbance at the Iang-term intensively used 
sites than at the Iang-term extensive or non used sites over a wide range of wavelengths. UV absor
bance of the original water samples shows the same pattern. Significant correlations between UV 
absorbance of the original water sample and properlies of the FA fraction indicate an increasing aro
matic character and an incresing degree of humification of water-soluble FA after Iang-term intensive 
land use by means ofUV spectra ofthe original water sample. 
8oth FA and original water samples of the intensively used sites show higher fluorescence peak ra
tios (390/355 nm, 400/360 nm, 470/360 nm, 470/400 nm) than samples of the extensively or non 
used sites. This shift in the maximum of fluorescence intensity from shorler to Ionger wavelengths is 
associated with an increasing nurober of highly substituted aromatic nuclei. Thus, the calculated ra
tios of fluorescence intensity should be a measure for the degree of polycondensation and humifica
tion of DOM. Therefore, we propose to use these quotients as humification indices ( all calculated 
indices correlated very weil). Significant correlations between the humification index of the original 
water sample and properlies of the FA fraction show the ability of synchronaus fluorescence spectra 
of the original water samples to reveal differences in the composition of dissolved humic substances. 
Synchronaus fluorescence and parlly UV spectroscopy of original aqueous samples are powerful 
tools to distinguish between dissolved humic substances according to their content of aromatic 
structures and their degree of humification. By these methods it is possible to get similar conclusions 
like the characterization of isolated humic substances with a time-consuming procedure ( eiemental 
composition, spectroscopic methods). Synchronaus fluorescence spectroscopy of soil solutions 
should be one useful method to investigate the variability of DOM composition in time and space. 

1 Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Sektionen Bodenforschung. Hydrogeologie und Analytik. 
Hallesche Str. 44. 06246 Bad Lauchslädt 
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15N NMR spectroscopic studies on humic substances immobilized by fire-induced 
stabilization mechanisms 

von 

KNICKER,H., SKJEMSTAD,J.O. 

Soil organic nitrogen (SON) plays an important role in the overall nitrogen cycle. Under natural 
conditions, SON provides the majority of the nitrogen necessary for plant growth. Part of the nitrogen, 
however, is stabilized into the passive organic matter pool. This pool represents a significant sink for nitrogen 
which is no Ionger available for biological productivity. The major input into the stabilized organic fraction of 
soils occurs via humification of decaying biomass, mostly of plant residues and microorganisms. In soils of 
regions with frequent occurrence of fires, ftre-induced mechanism(s) may alter stabil ization processes and 
substantially add to the N sink. 

In recent studies the potential of a high energy ultraviolet photo-oxidation procedure for the detection of 
physically protected carbon and charcoals in soils was demonstrated. In applying this technique to four 
different Australian soils, high signal intensities in the region of aromatic carbon in their solid-state "C NMR 
spectra revealed that some of the soils contained high amounts of charcoal. Although "C NMR spectroscopy 
was shown to be a valuable tool for the investigation of the carbon structure of humic material, its application 
to the examination of organic nitrogen is limited. Recently however, it has become possible to obtain solid
state "N NMR spectra of natural soils at natural "N abundance. The results of these "N NMR studies indicate 
that amide functional groups represent the major nitrogen form in many soil systems. The forrnation of 
heterocyclic aromatic nitrogen, commonly proposed to be an important mechanism of nitrogen stabiliza tion 
during humification, could not be confirrned by these "N NMR spectroscopic investigations. 

The "N NMR spectroscopic examination of the four different Australian soils, after photo-oxidation 
revealed considerable signal intensity in the chemical shift region assigned to pyrrolic-N. This result indicates 
the presence of N-containing heterocyclic-nitrogen, most tentatively deriving from pyrolized plant material. In 
these "N NMR spectra, signal intensity is still observed in the chemical shift region and can most probably be 
assigned to amides. The presence of at least some amide functional groups in these samples was confirrned 
using acid hydrolysis. 12 to 15 % of the nitrogen in the photo-oxidized samples were identified as acidsoluble 
amino acids, possibly physically protected in microaggregates against degradation during photo-oxidation. 25 
% to 50 % of the nitrogen of these samples remained in the hydrolysis residue, the chemical structure of which 
still has to be investigated. 

From these results, it can be concluded that "N NMR can be used to analyze the forrns of physically and 
chemically protected organic nitrogen in soils. This may create the foundation for further investigations 
conceming the mechanism(s) involved in the stabilization of originally labile biomolecules. 

'Lehrstuhlfür Bodenkunde, Technische Universität München, 85350 Freising, Germany 
2 CSIRO, Land and Water, Private BagNo. /, Gien Osmond, SA 5064, Australia 





~-- ~teiiUngen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 283-284 (1998) I 

Dynamics of low-molecular-weight organic acids in forest floor solution 

von 

KÜSEL,K. 

Anaerobic processes might contribute significantly to litter decomposition and, tbus, to tbe formation of 

dissolved organic carbon (DOC) in forest soils. To assess tbe production of low-molecular-weigbt organic 

acids (LMWOA) tbat are indicative of anaerobic microbial processes, forest floor solution was collected witb 

small ceramic suction plates placed in a beech forest floor (i.e., between leaves) of soil columns that were 

irrigated periodically. LMWOA concentrations displayed a high spatial and temporal variation tbat ranged 

from 0 to 3.5 mM. Whereas formate and Iactate were transient initial products in tbe forest floor solution, tbe 

concentration of acetate increased over time; maximum amounts of acetate-C approximated 25% of tbe total 

dissolved organic carbon. This is in centrast to otber studies, where solution collected weekly witb zero

tension Iysimeters usually contain LMWOA in concentrations of I to 10 j.iM. In microcosm studies, 02 was 

rapidly consumed when 02 was added to leaf litter tbat had been incubated anaerobically; 02 consumption 

was concomitant witb an increase in tbe production of C02 and tbe disappearance of anaerobically-formed 

LMWOA. The rate at which acetate was consumed aerobically exceeded tbe rate at which it was formed 

anaerobically. Independent of tbe degree of decomposition and humification of the parent litter material, 

acetate was tbe dominant organic product when litter was subjected to long-term anaerobic incubation. Leaf 

litter collected in summer yielded tbe higbest initial rate of formation of acetate, as weil as tbe highest amount 

of acetate formed. More humified horizons did not display a seasonal variation and had a small, but 

continuous, capacity to form acetate. Metbane was formed in litter microcosms only after extended 

incubation; tbe shortest lag phase before tbe onset of metbane formation occurred witb horizons of aged leaf 

litter collected in summer. These results demoostrate tbat (i) the forest floor harbors a high capacity to form 

LMWOA when anaerobic processes are initiated by rainfalls, and (ii) tbe successful detection of LMWOA as 

a reactive pool of tbe dissolved organic carbon in forest floor solution is dependent on combined anaerobic

aerobic turnever dynamics, as weil as on tbe sampling procedure utilized. 

Literature 

KÜSEL, K.; H. L. DRAKE. (1998): Microbial turnever of low molccular wcight organic acids during litter 
decomposition, Soil Bio!. Biochem., (in press) 

Department of Ecological Microbiology, BITOEK, Univcrsity of Bayreuth, 95400 Bayrcuth, Germany 
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Use of 13C mass spectrometry to study organic matter in soil particle size and density 
fractions from maize cropping systems 

von 

B.Ludwig, H.Fiessa and f.Beese 

DiHerences in natural abundance of uC composition from C4 and C3 plants provide a simple means 
to study decomposition of soil organic matter (SOM) and Iransformation of different C pools. 
Objectives of this study were (i) to investigate how much maize-derived C was incorporated into 
SOM after eight years of continuous maize cropping and (ii) to study the retention of maize-derived 
C in soil particle size and density fractions. 

Soil was collected in autumn 1997 from a field experiment in Vechta. The soil, a mixed sand 
culture, was deeply tillaged in 1979 and crops were C3 plants only. Since 1989, maize e3C = -12 %o 
PDB) was grown continuously. The control plot, adjacent to the maize plots, consisted of C3 plants 
(

13C = -28 %o PDB). Soil was sampled down to 60 cm, air dried, sieved ( < 2 mm), fractionated, 
acidi±ied, and measured for its 13C distribution. Fractionation included density (using ZnCh) and 
particle size fractionation. 

Eight years of continuous maize cropping resulted in a 13C enrichment of approximately I 0/= 
PDB down to 60 cm when compared to the adjacent control plot. The upper cm show a slightly 
higher 13C enrichment, probably due to root residues in the fme earth. The 13C enrichment in the B 
horizon can be assigned to its low C contents of 0.6 %. Thus, retention of low amounts of maize
derived C resulted in a considerable 13C enrichment in the B horizon. Thc 13C distribution of the 
SOM and the total C content showed a signiiicant negative linear relation for different maize plots 
and depths (r = 0.84). 

The incorporation of maize-derived C into SOM was slow (approximately I % per year). Total 
SOM had only 7 % maize-derived C after 8 years of cropping. This is in agreement with findings of 
Gregorich et al. (1996) for French maize plots on sandy soil. 

For the maize plots, SOM from di±Ierent depths of the sand fraction was generally enriched in 13C 
and SOM of the silt/clay fraction was depleted when compared to 13C distribution of the bulk SOM. 
This indicates that the sand fraction contained partly relatively fresh maize residues. Consideration of 
the C and mass contents of these fractions shows that the sand fraction contained much more maize
derived C than the silt/clay fraction. 

The incorporation of maize-derived C was di±Ierent for various fractions. Its concentration 
decreased in the order DOC >light fraction > sand fraction> bulk SOM > siltlclay fraction. 

Institute of Soil Science and Forest Nutrition, Göttingen University, Büsgenweg 2, 37077 Göttingen 
email: bludwig@gwdg.de 
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Characterization of the coagulation process of refractory organic matter (ROM) 
by small-angle neutron scattering (SANS) and X-ray microscopy 

von 

PRANZAS,K., KNÖCHEL,A., STUHRMANN,H.B., THIEME,J., WILLIMEIT,R. 

At the cold neutron source SANS-I of the GKSS-Research Center, Geesthacht, measurements of 

aquatic ROM of different origin were carried out [I]. Size distribution functions for the scattering 

particles in the solution were calculated from the scattering curves. At concentrations of I g/1 

gaussian-Iike distribution curves are obtained with maxima between 0,56 and 0,94 nm. At higher 

concentrations (5 to 10 gll) size distributions with up to 6 maxima were found. Model considerations 

in collaboration with Dr. D. Svergun (EMBL) show, that one particle interacts in the scattering 

process with up to 6 particles, which corresponds to chains of ROM-molecules. These chains are 

parts of a network structure in the solution. First investigations of the interaction of ROM with Cu

ions show, that similar coagulation processes occur at ROM-concentrations of I gll, when an 

increasing amount of Cu-salt (CuCh) is added. The results correspond to X-ray microscopy 

experiments, using synchrotron radiation [2]. With addition of "high amounts" of Cu-ions to 

solutions with a ROM-concentration of 1 gll a visible network structure is built At a Cu2+

concentration of 400 mgll the dymanic growth of the ROM-Cu2+-network structure could be 

observed. Additionally the interaction between diluted ROM and the cationic surfactant Dodecyl

trimethyl-ammoniumbromide (DTB) was analysed. In solution of an aquatic humic acid micei-Iike 

structures were found. 

References: 

[ 1] A. Knöchel, K. Pranzas, H. Stuhrrnann, R. Willumeit; "Structural analysis of refractory organic 

substances by small-angle neutron scattering"; Physica B 234 - 236 (1997); 292 

[2] G. Schmahl, D. Rudoph, B. Niemann, P. Guttmann, J. Thieme, G. Schneider; 

Naturwissenschaften 83 (1996), 61 
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Refractory organic matter in soils 
1: Atmospheric input from coal industries 

von 

SCHMIDT,M.W.I., KNICKER,H., HATCHER,P.G., KÖGEL-KNABNER,I. 

abstract 
The quantitative importance of atmospheric deposition of organic particles from industrial 

processes in soils was studied for the first time1
• The impact on the content and composition of 

organic matter was examined by a suite of complementary methods, such as eiemental analysis, mi
croscopy, spectroscopy (13 C CP MAS NMR2

) in bulk soils and particle size fractions. 
The content of organic matter in a Phaeozem' and a Podzol 1

, comprising atmospheric organic 

particles, is higher compared to a corresponding natural soil (C: factor 6, N: factor 2). In the 
Phaeozem about 35 kg/m2 of brown coal dust and combustion residues accumulated in the course of 
decades, and contribute about 80 % of the soil carbon content, with a relatively higher abundance of 

aliphatic compounds. Also in the Podzol, content of organic matter is higher for C (factor 7) and N 
(factor I 0) compared to a natural reference soil. In this soil the anthropogenic organic particles derive 
from industrial processes (char, coke, bituminous coal) and are highly aromatic in nature. The results 
imply that disperse atmospheric input of organic particles from industrial processes may be common 
in soils of industrialized regions, posing questions on possible effects on soil properties. 

1 SCHMIDT M. W. I. 1998. Organic matter in natural soils and in soi1s contaminated by atmospheric organic 
particles from coal processing industries. Shaker, Aachen. 

2 SCHMIDT M. W. 1., KNICKER H., HATCHER P. G., KöGEL-KNABNER I. 1997. !mprovement of uC and 15N 
CPMAS NMR spectra of bulk soils, particle size fractions and organic material by treatment with 
hydrofluoric acid (10%). European Journal ofSoil Science 48, 319-328. 

3 SCHMIDT M. W. 1., KNICKER H., HATCHER P. G., KöGEL-KNABNER I. 1996. Impact of brown coa1 dust on 
the organic matteruf particle-size fractions of a Mollisol. Organic Geochemistry 25, 29-39. 

1 Lehrstuhl für Bodenkunde, TU München, 85350 Freising- Weihenstephan 
2 Center For Environmental Chemistry And Geochemistry, PennStale Universitv 

405, Academic Activities Building, University Park, PA /6802 2303, USA 
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Refractory organic mater in soils 

II: Charred organic matter from vegetation fires 

von 

SCHMIDT,M.W.I., SKJEMSTAD,J.O., GEHRT,E., KÖGEL-KNABNER,I. 

abstract 
Vegetation fires produce considerable amounts of charcoal, which is highly resistant to 

degradation. Charcoal may bave a major impact on the general composition, tumover and formation 
of soil organic matter, probably contributing to the highly aromatic humic acids extractable from 
some soil types. Using a combination of high energy ultraviolet photo-oxidation, scanning electron 
microscopy and solid state L'C NMR spectroscopy, it was possible to identify and quantify the 
charcoal content of soils'. To address the apparent coincidence between black soil color and presence 
of charcoal, the chemical structure of soil organic matter was studied in a color-catena of German 
Chemozemic soils, very similar in chemical and physical properties2 

In the color-catena charcoal contributed up to 45 % to the bulk soil organic carbon, which is 
equivalent to about 8 g/kg of the bulk soil. The color-catena showed a strong relationship between 
color and the content of charcoal, suggesting that the presence of charcoal was the dominant factor in 
determining soil color in the catena. This fire induced form of organic carbon may originale from 
natural vegetation fires as weil as from human activity. If fire is involved in the· formation of the 
charred proportion of soil organic matter in the investigated soils, it may also be involved in the 
pedogenesis of other Chemozemic soils. This could explain the reported high aromaticity of humic 
acids extractable from Chemozemic soils as weil as the apparent relationship between humic acid 
content and soil color for Chernozemic soils observed in northern Eurasia. 

These results suggest that besides climate, vegetation and bioturbation. also fire history may 
play an important roJe in the pedogenesis of Chernozemic soils, and that charred organic carbon from 
vegetation fires may contribute considerably to the inert carbon pool in Chernozemic soils. 

SKJEMSTAD, J.O., CLARKE, P .. TAYLOR, J.A., ÜADES. J.M. & MCCLURE, S.G. 1996. The chemistry and 
nature of protected carbon in soil. Austra/ian Journal of Soil Research. 34. 251-271. 

M. W. I. SCHMIDT, J. 0. SKJEMSTAD. E. GEHRT, I. KÖGEL-KNABNER 1998. Charred organic carbon in 
Chemozemic soils frorn Gcnnany. European Journal ofSoil Science. suhmilled 

I uhrstuhl Jiir Bodenkunde. TU Miinchen. X5350 Freising-Weihensteplwn. Cnmanr 
'umd and Water. CSIRO, Clm O.mwnd. SA 50n4. Australia 
'Niedersächsisches Landeswntfi'ir Bodenj(Jrscllllng. 30n55 Hannm·n. Cermanr 
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Structural characterization of soil organic nitrogen after the addition of 
biowaste composts to arable soils and to a recultivated mine spoil 

von 
SIEBERT,S., KNICKER,H., KÖGEL-KNABNER,I. 

Abstract 

A possible practice for recultivation of coal mine spoils is the increase of organic matter con
tent, since organic matter has a major effect on the physical, chemical and biological properties of a 
soil and represents a major reservoir of plant nutrient. Important factors influencing the efficiency of 
the addition of biowaste composts to soils is the built-up of organic matter and the availability of 
nitrogen after recultivation. The intention of this study was the examination of the influence of the 
biowaste compost application on the composition of the organic N-pools in soils by common wet 
chemical analyses and solid-state !SN NMR spectroscopy. 

I 00 t ha .J of a fresh and mature compost, respectively, were added to different soil substrates 
obtained from the surface soil of a Luvisol from loess (sand: 6.7 %, silt: 73.8 %, clay: 19.6 %) and a 
coal mine spoil (sand: 93 %, silt: 4.6 %, clay: 2.4 %). In a microcosm system, as described by Sie
bert et al. 1996, the samples were incubated at l4°C at 50% WHC (maximum water holding capa
city) for 18 months. Soil substrates incubated under the same conditions but without adding any 
composts served as control. For comparison a Cambisol (sand: 80.2 %, silt: 14.3 %, clay: 5.6 %) 
that had received biowaste compost applications for four years in a field experiment was analysed. 
The samples were examined 20 months after the last compost application. All samples were sub
jected to eiemental analysis and acid hydrolysis with 6N HCI. For structural characterization the 
soils and the hydrolytic residues were investigated by 1sN NMR spectroscopy (Siebert, et al., 1998). 
A detailed description of the technique and the parameters used for acquisition of solid-state 1sN 
NMR is given by Knickerand Lüdemann (1995). 

It can be concluded that application of fresh and mature biowaste to a Luvisol, a recultivated 
mine spoil and a Cambisolleads to an increase in organic matter content. The enhancement of orga
nic matter after addition of such composts remains constant after prolonged time of incubation. The 
composition of the nitrogen pool in the treated soil substrates is not influenced by the maturity of 
the compost. Approximately 15 to 30 % of the total N in the composts and the soil substrates after 
addition of compost was identified as a-amino acids extractable by 6N HCl hydrolysis. 1sN NMR 
spectroscopy revealed that most of the nitrogen in the non-hydrolysable residue is present in amide 
functional groups. 

Knicker, H. and H.-D. Lüdemann, 1995: N-15 and C-13 CPMAS and solution NMR studies ofN-
15 enriched plant material during 600 days ofmicrobial degradation.- Org. Geochem .. 23, 
No.4, 329-341. 

Siebert, S.; H. Knicker; M. A. Hatcher; J. Leifeld and I. Kögel-Knabner, 1998: Characterization of 
Soil Organic Nitrogenafter Addition of Biogenie Waste Composts by means ofNMR and 
GC/MS. -In: Fate of N-Containing Macromolecules in the Biosphere and Geosphere. B.A. 
Stankiewicz, P. F. van Bergen Ed.; ACS Volume, in press. 

Siebert, S.; J. Leifeld and I. Kögel-Knabner, 1996: A microcosm system to determine the gas pro
duction of arable soils amended with different composts. • In: The Science of Composting 
Oe Bertoldi, M., Sequi, P., Lemme, B., Papi, T. Ed.; Black Academic & Profesionell: Lon
don, 1996,pp 1335-1338. 
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Dynamics of DOC and DON mobilization in a deciduous forest ecosystem 

von 

SOLINGER,St., MATZNER,E. 

Abstract 

Dissolved organic matter (DOM) is a topic of growing interest with respect to global element cycles, 

pedogenesis and ecosystem functions. Despite of that, the fluxes and dynamics of DOM have been studied 

only in a few cases. Particularly for Central Europe information is scarce. In this study, element fluxes were 

measured in a deciduous forest stand in the Steigerwald in north-eastem bavaria. Objectives were to assess the 

contribution of dissolved organic carbon (DOC) and nitrogen (DON) to the element fluxes into the mineral 

soil, to investigate the seasonal variation of these element fluxes and to elucidate key parameters for the 

mobilization of DOC and DON. For this purpese bulk precipitation, throughfall solution and forest floor 

leachates from the Oi and Oa layers were collected with plastic funnels and Iew-tension suction plate 

Iysimeters respectively and sampled in biweekly intervals. All samples were measured for pH and electrical 

conductivity, filtered by 0.45 llm cellulose acetate filters and subsequently analysed for DOC, total N and 

mineral N. DON was calculated by difference N tot-N min. On the same site element contents oflitterfall were 

measured throughout the year. Results obtained by this investigation show, that DOC and DON represent 

about 12% and 9% of total C and N fluxes into the mineral soil respectively. Concentrations increased for all 

measured components from bulk precipitation to Oa leachate. The major source ofDOC (306 kglha*y), DON 

(13 kg/ha*y) and nitrate (66 kglha*y) was the Oa layer. Seasonal variations in DOC and DON fluxes showed 

no regular pattem but were closely associated with the amount of precipitation. Periods of high element fluxes 

appeared during all seasons. Up to I 0 % of yearly fluxes could be measured in individual fortnightly samples 

The dynamics of DOC and DON fluxes indicated no difference in mobilization mechanisms of the both 

components either in throughfall or forest floor leachate. 

Pearson correlation coefficients showed no significant correlation of DOC or DON concentrations to either 

water flux, solution pH or electrical conductivity for Oi and Oa leachates. This questions the significance of 

these solution parameters for the mobilization of DOM from the forest floor. Future research should address 

further environmental factors such as temperature and water budget as weil as different time scales to identify 

key parameters of DOM mobilization and the interaction of biotic and abiotic controls. 

Corresponding author: Stephan Solinger, Lehrstuhl flir Bodenökologic, BITÖK. Universität Bayreuth. D-95440 
Bayrcuth, Germany, Phone: ++49-0921-55-5761, Fax: ++49-0921-55-5799 
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Aufgaben der ad-hoc-AG Bodendauerbeobachtung des AK 2 der LABO 

von 

BRANDTNER,W. 

Die 28. Umweltministerkonferenz vom 07./08.05.1987 hat den Ländern empfohlen, Bodeninforma

tionssysteme aufzubauen. Auf der Grundlage der Bodenschutzkonzeption der Bundesregierung 

(Bundestags-Drucksache 10/2977 vom 07.03 .1985) hat die Unterarbeitsgruppe "Boden - Dauerbe

obachtungsflächen" im Auftrage der Sonderarbeitsgruppe "Informationsgrundlagen Bodenschutz" 

eine "Konzeption zur Einrichtung von Boden-Dauerbeobachtungsflächen" erarbeitet und 1991 ver

öffentlicht. Dieses Konzept sieht die Bodendauerbeobachtung als Teil eines Umweltmonitarings 

vor. 

Ziel der Konzeption war es, eine einheitliche Vorgehensweise bei der Auswahl, Einrichtung, Pro

bennahme und -Verwahrung, Analytik und Datenhaltung, ohne Einschränkung der Länderkompe

tenzen, bundesweit abzustimmen. 

Schon in der Vorbemerkung zur BDF-Konzeption wurde die Forderung erhoben, "nach Vorliegen 

und Auswertung ausreichender Ergebnisse von Baden-Dauerbeobachtungsflächen ", den Bericht 

durch Empfehlungen bzw. Regelungen zum Betrieb von Baden-Dauerbeobachtungsflächen zu er

gänzen. Der Arbeitskreis Bodeninformationssysteme(AK2) der Bund-Länder-Arbeitsgemeinschaft 

Bodenschutz (LABO) hat bereits 1993 dieses Thema beraten und der LABO einen Antrag auf Ein

richtung einer Ad-hoc-AG Bodendauerbeobachtung vorgelegt. 

Die Entscheidung wurde von der LABO zurückgestellt und mit dem Auftrag verbunden, eine Fach

tagung mit dem Ziel durchzuführen, Bedarf und Aufgaben einer Ad-hoc-AG Bodendauerbeobach

tung zu konkretisieren. 

Die Fachtagung wurde am 08./09.03.1995 in Magdeburg durchgeführt. 

Hier wurden die Aufgaben, die die Bodendauerbeobachtungsflächen für den Bodenschutz zu erfül

len haben, neu definiert. Sie lassen sich unter drei Oberbegriffen zusammenfassen: 

• Dokumentationsaufgabe 

• Monitaringaufgabe 

• Beweissicherungsaufgabe 

Diese Aufgabenformulierungen bilden letztlich den Leitfaden zur Überarbeitung der Konzeption zur 

Bodendauerbeobachtung. Auf der 12. Sitzung des AK Bodeninformationssysteme im Juni 1996 

wurde mit Zustimmung der LABO die Ad-hoc-AG Bodendauerbeobachtung eingerichtet. In ihr sind 

neun Mitglieder aus den Bundesländern und dem Bund vertreten. 

Thüringer Landesanstalt für Geologie, Weimar 
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Im Protokoll zur 9. Sitzung der LABO am 28./29.03.1996 in Würzburg wurden die Aufgaben der 

Ad-hoc-AG Bodendauerbeobachtung festgelegt: 

• Erfassung des aktuellen Standes der Einrichtun,g und des Untersuchungsumfanges, Festeilung 

des Ergänzungsbedarfes 

• Überarbeitung der Empfehlung zu Methoden und Untersuchungsumfang für die Einrichtung und 

Betrieb von Bodendauerbeobachtungsflächen 

• Aktualisierung der Methoden, u. a. zerstörungsfreie Messungen, biologische Indikatoren, Nor

mierung, Harmonisierung an DIN/ISO-Normen. 

Die an zweiter und dritter Stelle g~nannten Aufgaben beinhalten die vom AK 2 geforderte Fort

schreibung und Weitere~twicklung der von der "Sonderarbeitsgruppe Bodeninformationssysteme" 

herausgegebenen Konzeption zur Bodendauerbeobachtung. 

Die Ergebnisse der Magdeburger Fachtagung bildeten die wichtigste Diskussionsgrundlage für das 

Eingangskapitel "Ziele, Verfahren und Funktionen der Bodendauerbeobachtung". Hier werden Zie

le, Verfahren zum Erreichen der Ziele und Typen von Bodendauerbeobachtungsflächen sowie 

Funktionen der Bodendauerbeobachtung definiert. Des weiteren werden in dem überarbeiteten Text 

Matrices abgebildet, die die Verknüpfung von BDF-Funktionen und Verfahren der Bodendauerbe

obachtung sowie die Zuordnung von BDF-Fimktionen zu Untersuchungsverfahren aufzeigen. 

Eine Bestandsaufnahme der "Konzeption" der SAG zeigte weiteren Handlungsbedarf bezüglich der 

Ergänzung bzw. Erweiterung für folgende Themenbereiche: 

• Empfehlungen zur Auswahl und Festlegung von BDF nach Kriterien der räumlichen Standortre-

präsentanz 

• Präzisierung der Ziele des Bodenmonitaring 

• Förderung von bodenschonenden, zerstörungsarmen Methoden 

• Empfehlungen zu Beprobungsfrequenzen 

• Empfehlungen zum Betrieb von BDF 

• Konsultation von Fachexperten zu Analysenmethoden. 

Zur Konsultation von Fachexperten zu Analysenmethoden wurde am 11./12.03.1997 ein Workshop 

zum Thema "Monitoringverfahren für die Bodendauerbeobachtung im Sächsischen Landesamt für 
Umwelt und Geologie in Freiberg durchgeführt. · 

Zwei Themenkomplexe wurden behandelt: 

1. Techqische Voraussetzungen und Probleme beim Aufbau und Betrieb vonFeldmeßstationen 

• Berichte zur Bodenwasserproblematik 

• Praktische Erfahrungen beim Betrieb von Intensiv-BDF 

2. Auswertung, Auswertungsprogramme und Darstellungsmöglichkeiten 

• Datenauswertung und mathematische Modelle 

• Datenmanagement im Monitaring 

• Zeitreihenproblematik in Bodeninformationssystemen 
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Bei der Überarbeitung der "Konzeption zur Einrichtung von Boden-Dauerbeobachtungsflächen" 

wurden von der Ad-hoc-AG folgende Grundsätze gewahrt 

• Grundlage aller Empfehlungen ist das SAG-Arbeitsheft Bodenschutz 1 

• Die im SAG-Arbeitsheft genannten Methoden sollen grundsätzlich nicht umgestellt, sondern, 

wenn nötig, sinnvoll ergänzt werden. 

• Bei Ergänzungen und Aktualisierungen muß die Kompatibilität zu vorhergehenden Methoden 

gewährleistet sein. 

• Die Kontinuität bei der Einrichtung und dem Betrieb von BDF soll gewährleistet bleiben. 

Literatur: 
Bund-Länder-Arbeitsgemeinschaft Bodenschutz (1996): 
Ergebnisniederschrift über die 9. Sitzung am 28./29. März 1996 in Würzburg 

SCHILLING, B. (1994): 
Boden-Dauerbeobachtungsflächen des Bayerischen Geologischen Landesamtes 

Zielsetzung, Stand der Arbeiten und Ergebnissen aus den Erstuntersuchungen,GLA Fachberichte 

11,60 S., 22 Tab., 10 Ab. 5 Karten, München 

Sonderarbeitsgruppe (SAG) Informationsgrundlagen Bodenschutz (1991): Konzeption zur 

Einrichtung von Boden-Dauerbeobachtungsflächen. - Bericht der Unterarbeitsgruppe "Boden

Dauerbeobachtungstlächen", 56 S ., München. 
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10 Jahre Boden-Dauerbeobachtungsflächen- Zwischenbilanz und Ausblick 

von 

MÜLLER, Ch. 

1. Zielsetzung und Konzeption 
Der Gedanke eines vorsorgenden Bodenschutzes veranlaßte Bayern bereits 1985, als erstes Bundes
land, ein landesweites Boden-Dauerbeobachtungsflächen-Programm aufzunehmen. Auf 133 Boden
Dauerbeobachtungsflächen (BDF) wird langfristig verfolgt, wie sich die landwirtschaftliche Bewirt
schaftung und außerlandwirtschaftliche Einflüsse auf den Boden auswirken. 

Die Auswahl der 1000 m2 großen Flächen erfolgte nach der standortkundliehen Landschaftsgliede
rung von Bayern und der regional typischen Nutzung schwerpunktsmäßig auf landwirtschaftlichen 
Praxisbetrieben. Die landwirtschaftlich genutzten Flächen sind Teil eines bayerischen BDF-Pro
gramms, an dem auch die Bayer. Landesanstalt fiir Wald und Forstwirtschaft mit 78 BDF und das 
Bayer. Geologische Landesamt mit 52 BDF beteiligt sind ( 1,2). 

2. Untersuchungsumfang 
Auflandwirtschaftlichen Flächen gliedert sich das BDF-Programm in drei Untersuchungskomplexe: 

A. Stoffbestand des Bodens 
Erfaßt werden die Nährstof!Versorgung, der Gehalt an Schwermetallen, Rückstände an organi
schen Stoffen von Pflanzenschutzmitteln und technischen Prozessen (schwerpunktsmäßig Phenyl
harnstoflherbizide, Triazine und Chlorierte Kohlenwasserstoffe) und Radionuklide. 
Einen Schwerpunkt im Bereich Organische Schadstoffe bildet die Entwicklung von Methoden zur 
Erfassung von Pflanzenschutzmittelrückständen einschließlich der gebundenen ( = nicht extrahier
baren) Rückstände, ihren Bindungsformen und ihrem Abbauverhalten. 

B. Stoffeinträge und Stoffausträge 
Änderungen der Stoffgehalte durch periodische Untersuchungen nachzuweisen ist besonders bei 
Ackerflächen aufgrund der regelmäßigen Durchmischung der Krume schwierig. Daher wird er
gänzend zu den Messungen der Stoffgehalte im Boden erfaßt, welche Stoffmengen aus der Luft, 
durch Mineral-, Wirtschaftsdünger und Pflanzenschutzmittel in den Boden eingetragen bzw. durch 
Abfuhr mit den Ernteprodukten, durch Verlagerung mit dem Sickerwasser oder durch Erosion 
und oberflächliche Abschwemmung dem System wieder entzogen werden. Durch eine überschlä
gige Bilanzierung der Stoffiüsse lassen sich Veränderungstendenzen im Stoffbestand des Bodens 
so fi·üher erkennen als durch Bodenuntersuchungen allein. 

C. Bodenstruktur, Organische Bodensubstanz, Bodenorganismen, PflanzengeseUschaften 
Untersucht wird der Einfluß des Standorts und der Bewirtschaftung auf das Bodengefuge, die 
Organische Bodensubstanz und die Bodenorganismen (Bodenmikroorganismen, Regenwurm
fauna, pflanzenschädigende Nematoden) sowie auf die Pflanzengesellschaften. Dabei geht es 
schwerpunktsmäßig um die Frage, ob sich durch wiederholte Untersuchungen in mehrjährigem 
Abstand Veränderungen der Bodenfruchtbarkeit und der Multifunktionalität der Böden nachwei
sen lassen. 

Bayer. Landesanstalt für Bodenkultur und Pflanzenbau, Vöttinger Str. 38, 85354 Freising 
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3. Untersuchungen aufBDF- ein Beitrag zum vorsorgenden Bodenschutz?· 

Bodenbeobachtung beinhaltet die Erfassung vorhandener Belastungen des Bodens, die Beobachtung 
ihrer Veränderungen, die Dokumentation der jeweiligen Zustände in bestimmten Zeitabständen und 
eine Abschätzung künftiger Entwicklungen auf der Basis gesicherter Daten. Ani Beispiel der 
Schwermetalluntersuchungen wird skiziert, welchen Beitrag BDF zum vorsorgenden Bodenschutz 
leisten können. 

3.1 Erfassung der vorhandenen Belastungen des Bodens . 

Von allen BDF wurden Mitte der 80er Jahre die Gesamtgehalte an Schwermetallen in der Krume und 
im Unterboden bestimmt (3). Die Einordnung erfolgte nach dem 3-Bereiche-System von Eikmann
Kloke (BW I, II, III). 

Die Blei- und Cadmiumwerte lagen fast durchwegs «BW I. Nur 1% (Pb) bzw. 3% (Cd) der 
Ackerkrumen hatten knapp über 100 ppm Blei bzw. 1 ppm Cadmium. Bei Werten im Unterboden in 
derselben Größenordnung dürften diese Gehalte geogen/pedogen bedingt sein: Im Mittd aller BDF 
sind beide Elemente iri der Krume und in den obersten Zentimetern der Grünlandparzellen etwas 
höher als im Unterboden, ein Hinweis auf eine anthropogene Anreicherung. 

Die meisten Überschreitungen des BW I-Wertes traten bei Chrom mit 25 %und Nickel mit 40 %der 
Ackerkrumen auf Die enge Beziehung der. Elementgehalte zum Ausgangsmaterial zeigt sich hier 
besonders. Einige Ackerflächen lagen etwas über dem Toleranzwert fiir uneingeschränkte, landwirt
schaftliche Nutzung (BW II). Da geogenes Chrom jedoch gewöhnlich in der stabilen Cr3-Form in 
Böden vorliegt, ist seine Pflanzenverfiigbarkeit bei den auf Acker-BDF vorkommenden pR-Werten 
sehr gering. 

Auch die Kupfer- und Zinkgehalte der Acker- und Grünlandparzellen lagen fast durchwegs <BW I. 
Auf Hopfen- und Weinflächen war der Kupfergehalt um Faktor 4 (Oberboden) bzw. Faktor 2 
(Unterboden) höher, im Oberboden z:T. auch der Zinkgehalt Ursache ist die langjährige Anwendung 
kupfer- und zinkhaltiger Fungizide. · 

3.2 Beobachtung der Ve.ränderungen 

10 jährige Messungen der Stoffeinträge durch Qülle, Mineraldünger und aus der LUft liefern einen 
guten Überblick über die Bedeutung der verschiedenen Eintragspfade und ihre Veränderung .. · 
Die in Tabelle 1 angegebenen Stoffeinträge durch Gülle unterstellen einen Viehbesatz von 
1 GV/ha LF. Bei Mineraldüngern beziehen sich die Einträge auf den mittleren NähTstoffverbrauch 
unter Berücksichtigung des Anteils der eingesetzten Düngemitteltypen. Zum Vergleich sind die 
maximal tolerierbaren Einträge durch Klärschlamm nach AbtKlärV 1982 bzw. 1992 angegeben. Die 
fiir die einzelnen Pfade zugrundeliegenden Daten sind in ( 4) veröffentlicht. . 

• 1986 wurde an Blei aus der Luft >5mal mehr eingetragen ·als. durch 1 GV Rinder bzw. Schweine 
oder durch Mineraldünger. Als Folge des 1988 in Kraft getretenen Benzin-Bleigesetzes gingen die 
Einträge an Blei durch Immissionen auf ein Viertel zurück. 

• Die jährlichen Cadmium-Einträge durch 1 GV Rinder bzw. Schweine bewegen sich in. derselben 
Größenordnung wie die durch Iminissionen. · · 

• 1986 stellten die Phosphatdünger noch einen wesentlichen Eintragspfad fiir Cadmium dar. Bis 
1995 gingen die Blei-, Cadmium- und Chrom-Einträge durch Mineraldünger um~ 50% zurück. 
Ursache ist 'die Halbierung der Phosj)hat-Mineraldüngung und die abnehmende Bedeutung von 
Thomasphosphat zugunsten chromarmer Rohphosphate (1995 nur mehr 2% der P-Düngung). · 

• Mitte der 80er Jahre wurden durch Schweinegülle erhebliche Mengen an Kupfer und Zink 
eingetragen. Durch Reduktion der zulässigen Futtermittelzusätze i:O: der Futtermittelverordnung 
gingen die Kupfer- und Zink-Einträge im Beobachtungszeitraum aUf <40% des Ausgangslevels 
zurück. · 



! 
I 

-305-

Tabelle 1: Schwermetalleinträge (g/ha je Jahr) durch Gülle, Mineraldünger und Immissionen 
(Mittelwette Bayerns 1986 und 1995) 

Schwermetalle n 

Pb Cd Cr Cu Ni Zn 

Jahr 1986 1995 1986 1995 1986 1995 1986 1995 1986 1995 1986 1995 1986 1995 

Riodergülle " 12 21 0.7 0,5 14 7 64 66 10 9 390 328 60 49 

(I GY/ha) 

Schweinegülle t) 9 13 0,8 0,6 13 II 776 282 16 12 1549 558 15 29 

(I GY/ha) 

Mineraldünger 21 13 6 2,4 1.3 234 42 II 5 6 4 47 26 100 100 

Immissionen 31 68 16 1,0 0.5 9 5 23 19 9 5 125 98 132 132 

A;~!Ki!iTV •... ·•• > > 1=90~ l.'ss~ Ii·~;:?~ 
. 16;7 l!j~? 1(5~/ ~i( .~~1~: ;n. • !T3 t:;0. ljj\~ ' .{) . ,)i i \~1!2119!12 > )!,3f 

k.U. keine Untersuchung k.A. keine Angaben 
"Mittelwerte aus BDF-Untersuchungen 1986 bzw. 1993 
"Mittelwerte aus BDF-Untersuchungen, nach Düngestatistik 

3) Gemessene Einträge aufBDF 1986 bzw. 1995 
* Werte für Böden< 5% T, pH 5-6 

Die vorliegenden Meßreihen dokumentieren u.a., wie sich Änderungen von gesetzlichen Rahmen
bedingungen auf die Höhe der Stoffeinträge auswirken. 

3.3 Veränderung von Bodengehalten verschiedener Betriebstypen in 10 Jahren 

Für fiinf verschiedene Betriebstypen wurden die jährlichen Schwermetalleinträge und -austräge 
ermittelt und in einem zweiten Schritt die sich daraus ergebenden Veränderungen der Bodengehalte 
fur einen Zeitraum von 10 Jahren hochgerechnet. 

A. Viehloser Ackerbaubetrieb (ZuckeJTüben (ZR)- Wintergerste (WG)- Winterweizen (WW)) 
B. Gtünlandbetrieb mit Milchviehhaltung (2,8 GV!ha, 4 Schnitte) 
C. Ackerbaubetrieb mit Schweinemast (1,5 GY/ha, Körnermais- WW- WG) 
D. Viehloser Ackerbaubetrieb mit Klärschla= ( 1,67 tlha/Jahr, ZR- WG- WW) 
E. Viehloser Ackerbaubetrieb mit Bioabfallkompost (7,5 t TS!ha/Jahr, ZR- WG- WW) 

~ ... , 
! ... 

"""'*"" 

-.lrm1s9(1'8'1 OMI"':r..kk.tge 

OSI:tWilnl91Le -~ . .,.." DRrrtlrg]le 
~B<Btall~ 

Abbildung 1: Schwermetalleinträge und 
-austräge von Cadmium bei verschiede
nen Betriebstypen 

Die Stoffeinträge aus der Luft, durch Wirtschafts- und 
Mineraldünger sind Mittelwerte aus HOF-Untersu
chungen (1995 bzw. 1993), den Stoffeinträgen durch 
Klärschla= und Bioabfallkompost liegen die mittle
ren realen Gehalte aus landesweiten Untersuchungen 
von landwirtschaftlich verwertbaren Klärschlä=en 
und Bioabfallkomposten aus dem Jahre 1995 zugrunde 
(5). Bei Klärschla= wurden die maximal zulässigen, 
bei Bioabfallkompost die praxisüblichen Ausbrin
gungsmengen angesetzt. 
Abbildung 1 zeigt die Schwermetalleinträge und 
-austräge beispielhaft fiir Cadmium. 1m viehlosen 
Ackerbaubetrieb macht die mineralische Phosphat
Düngung 4/5 des Gesamt-Eintrag aus. Der Saldo ist 
mit 1,9 g/ha je Jahr nur geringfiigig niedriger als in den 
viehlosen Betrieben mit Einsatz von Klärschla= 
oder Bioabfallkompost. In den viehhaltenden Betriebs
typen ist der Saldo nur schwach positiv. 
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Summiert man die Schwelmetalleinträge und -austräg·e über einen Zeitraum von 10 Jahren .auf, 
erhöhten sich die Bodengehalte in den viehlosen und viehltaltenden Betrieb~n bei Blei um 0, 1-0,2 
ppm, bei Cadmium um 0,002-005 ppm (Tabelle 2). Im Schweinemastbeuieb, wo durch Gülle etwa 
soviel Kupfer eingetragen wird wie in Klärschlamm oder Bioabfallkompost rezyklierenden Betrieben, 
errechnet sich in 10 Jahren ein Anstieg der Kupfergehalte im Boden von I ppm. 

Tabelle 2: Rechnerische Veränderung von Schweirnetallgehalten im Boden von 1985 -1995 

Blei 39,7 159 A 0,31 0,08 
B 0,59 0,15 
c 0,3 0,08 
D 1,66 0,42 
E 3,59 0,9 

Cadmium 0,28 1,12 A 0,019 0,005 
B 0,009 0,002 
c 0,012 0,003 
D 0,020 0,005 
E 0,046 0,011 

Kupfer 18.6 74,5 A 
B 1,37 0,34 
c 4,15 1,04 
D 4,99 1,25 
E 3,62 0,9 

4. Ausblick 

• Die Zahl der BDF (133) mit landwirtschaftlicher Nutzung ist der Größe und Standortvielfalt 
Bayerns angemessen und sollte auch·langfiistig in etwa beibehalten werden. 

• Neue Fragestellungen, die zu Beginn des Programms noch geringe Bedeutung 'hatten, wie 
Extensivierung, Ökologischer Landbau, Minimalbo.denbearbeitung sollten mit aufgenommen 
werden. 

• Angestrebt wird eine stärkere Anhindung an andere regionale und überregionale Monitoring
Programme (Depositionsmeßnetze, Sicker-, Grundwssermeßprogramme). Die Messungen der 
Stoffeinträge aus der Luft werden nicht mehr fortgefuhrt. 

• Neu in das Programm aufgenommen werden Untersuchungen aktueller praxisrelevanter Pflanzen
schutzmitteht in Böden (z.B. Terbutylazin, Isoproturon, Glufosinate-ammonium, Azole), PAKs 
und PCDD/F in Böden und Wirtschaftsdüngern. 

• Bei den anorganischen Stoffen sollen außer den Gesamtgehalten auch die mobilen Gehalte in 
Böden be~immt werden (Ammonium-Nitrat-Extraktion). · 
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Ergänzung von Boden-Dauerbeobachtungsflächen (BDF) um Szenario
Versuche 

von 

KLEEFISCH,B. 

Einleitung 

Die Anforderungen, die seitens der Setreiber und Geldgeber an den Betrieb von Baden
Dauerbeobachtungsflächen gestellt werden, sind vielfaltig und lassen sich in Anlehnung an das im 
Entwurf vorliegende Papier "Betrieb von Boden-Dauerbeobachtungsflächen" der ad-hoc-AG Bo
den-Dauerbeobachtung auf die in Tabelle I zusammengestellten Aspekte gliedern (s.a. BRANDT
NER i. ds. Heft) 

Tab. I Funktionen der Boden-Dauerbeobachtung 

Frühwarnfunktion Frühzeitiges Aufzeigen schädlicher Bodenveränderungen. 
Kontrollfunktion Erfolgskontrolle ftir umweltpolitische Maßnahmen 
Beweissicherungsfunktion Dokumentation von Bodenveränderungen u. a. im Rahmen 

von Umfeldüberwachungsmaßnahmen 
Referenzfunktion Bodenbelastung Ableitung von bodenbezogenen Referenz- und Hinter-

grundwerten ftir Schadstoffe und Überwachung ihrer zeitli-
eben Änderung 

Referenzfunktion Standortauf- Referenzflächen der bodenkundliehen Landesaufnahme 
nahme 
Forschungsfunktion Methodenentwicklung, Modellüberprüfung, Plattform ftir 

L_ 
die Durchftihrung von Versuchen 

-- --·-

Obwohl sich Unterschiede bei der Wichtung dieser Funktionen zeigen, besteht zwischen den Be
treibern weitestgehender Konsens in der Betonung des hoher Stellenwerts der Frühwarnfunktion 
der Boden-Dauerbeobachtung. Hierunter wird das Ziel verstanden, sich evtl. abzeichnende schädli
che Bodenveränderungen frühzeitig zu erkennen, "die zukünftige Entwicklung zu prognostizieren 
um im Sinne des Vorsorgeprinzips rechtzeitig Maßnahmen zum Schutz des Bodens .... ergreifen zu 
können." (UAG BODENDAUERBEOBACHTUNG 1991, S.6f). 

Verfahrensschritte der Frühwarnung 

Bei genauer Betrachtung lassen sich verschiedene Verfahrensschritte ausweisen, die durchlaufen 
werden müssen. bevor eine solche ,.bodenkundliche Frühwarnung" ausgesprochen werden kann: 

• Erkennen einer einsetzenden oder laufenden Trend-Entwicklungaufgrund vorliegender Befunde 
(Trend-Erkennung), 

• Vorhersagen der weiteren Entwicklung (Trend-Extrapolation). 

1 Adresse des Autors: Dr. 8. Kleefisch, Bodentechnologisches Institut Bremen des Niedersächsischen Landesamtes für 
Bodenforschung. Friedrich-Mißler-Str 46/50.18211 Bremen. Tel: 0421 20346-43. e-mail: bemd.kleefisch@bgr.de 
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• Beurteilen der Entwicklung hinsichtlich ihrer Brisanz, zunächst bezogen auf den beobachteten 
Standort und 

• ggf. Übertragen der Befunde auf die durch die BDF repräsentierte Fläche (Regionalisierung). 

Jeder dieser Verfahrensschritte beinhaltet seine eigenen methodische Herausforderungen! Die Dar
stellung der Gesamtproblematik ist an dieser Stelle nicht möglich, so daß im folgenden ausschließ
lich auf die Möglichkeiten der Trenderkennung eingegangen werden soll. 

Trend-Erkennung 

Die Frage, ob trendhafte Bodenveränderungen stattfinden, läßt sich nur anhand vorliegender Meß
reihen beantworten. Da zeitliche Veränderungen untersucht werden sollen, können diese aus
schließlich a posteriori erkannt werden, ein Umstand, der weitreichende Auswirkung auf das ganze 
Verfahren der Boden-Dawerbeobachtung hat (s.u.). Auch die Prognose der zukünftigen Entwicklung 
setzt die Kenntnis der bisherigen Entwicklung voraus, da der ggf. zu extrapolierende Trend an den 
vorliegenden Daten ermittelt werden muß. Die Notwendigkeit des Datenvorlaufs wird auch dadurch 
deutlich, daß spontan einsetzende Ereignisse, die sich durch keinerlei Veränderung in den bisheri
gen Meßreihen ankündigen, nicht vorhergesagt werden können. 

Die Möglichkeit der statistischen Absicherung eines Trends basiert im wesentlichen auf dem Ver
hältnis zwischen dem trendbedingten Varianzanteil und dem nicht durch den Trend erklärbaren 
Restvarianz der Meßwerte, d. h.: je geringer die Werte der zeitlichen Wiederholungsmeßungen 
streuen und je größer der trendbedingte Varianzanteil ist, um so schneller läßt sich ein Trend sta
tisch absichern. Andererseits wächst die zur statistischen Absicherung notwendige Meßzeit mit der 
Meßwertvarianz und der Schwäche des Trendanteils. 

Methodische Begrenzung der Frühwarn-Funktion 

Der Werte der Boden-Dauerbeobachtung für die Umweltbeobachtung steht außer Frage. Trotzdem 
entsteht aus oben beschriebener rückschauender Betrachtung, die sich die im Rahmen der Dauerbe
obachtung durch die üblichen Verfahren der Merkmals- oder Prozessdokumentation ergibt, die we-
sentliche methodische Begrenzung der Frühwarn-Funktion: · 

• Eine Trenderkennung auf Grundlage der für Basis-BDF vorgesehenen 5-l 0 jährlich wiederholten 
Bodenuntersuchungen (Merkmalsdokumentation) wird erst Jahre oder Jahrzehnte nach Einrich
tung der BDF möglich. 

• Die fortlaufende Beschreibung von Stoffflüssen im Rahmen der Prozessdokumentation läßt zwar 
Trends u. U. früher erkennen, zu deren statistischer Absicherung muß aber auch hier die Tren
dentwicklung bereits deutlich sein, was u. U. die Irreversibilität der Schadwirkung des Prozesses 
bedeuten kann. 

Bei beiden Verfahren besteht grundsätzlich die Gefahr, daß der statistische Nachweis einer Verän
derung erst dann möglich wird, wenn ein Gegensteuern nicht mehr möglich ist, mithin der Zeitpunkt 
einer noch möglichen Frühwarnung versäumt wurde. Wenn die Verfahren !rotz dieser Gefahr zum 
Einsatz kommen, basiert dies auf der Annahme, daß die Veränderungen, die mit dem V erfahren den 
Merkmalsdokumentation beobachtet werden, auf niedrigem Niveau ablaufen. Weiterhin wird ange
nommen, daß die Veränderungsrate so klein ist, daß bei der nächsten Wiederholungsuntersuchung 
noch kein kritischer Bodenzustand erreicht wird. Nähert sich der Zustand einer kritischen Grenze, 
muß häufiger untersucht werden, was letztlich zur Prozessbeobachtung führt (z. B. Waldökosy
stem-Beobachtung). In dieser Situation tritt allerdings die Frage nach der Trendbehaftung der Reihe 
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hinter die Frage zurück, ob und wie häufig ein kritischer Systemzustand erreicht bzw. überschritten 
wird. Letzteres erfordert dann in jedem Fall unverzügliche Gegenmaßnahmen. 

Idee der Szenario-Versuche 

Um repräsentative Ergebnisse zu erzielen wird, beim Betrieb land- und fortswirtschaftlich genutzter 
Boden-Dauerbeobachtungsflächen die ortsübliche Nutzung der BDF gefordert. Bodenveränderun
gen, die sich z. B. aus einem Wechsel der ortsüblichen Nutzung ergeben, wären aus o. g. Gründen u. 
U. erst sehr spät erkennbar. Für Entwicklungen, deren Bodenwirksamkeit bereits heute zu vermuten 
ist, wäre ein Warten auf die Ergebnisse der Merkmalsdokumentation kaum zu rechtfertigen. 

Aus diesem Grund hat sich unsere Arbeitsgruppe dazu entschlossen, die Frühwam-Funktion der 
Boden-Dauerbeobachtung durch die Ergänzung ausgewählter Boden-Dauerbeobachtungsflächen um 
Szenario-Versuche zu optimieren. Auf den angegliederten Versuchsparzellen können - anders als 
auf den ortsüblich bewirtschafteten BDF - Bodenbe- und Bodenentlastungen gezielt eingestellt wer
den. Hierdurch können bodenschutzbezogene Szenarien durchspielt werden, d. h. hier können Ent
wicklungen verfolgt werden, die eintreten würden, 

• wenn Bodenschutzmaßnahmen großflächig in der Landschaft umgesetzt würden oder 
• wenn derzeitige Bodenbelastungen künftig noch stärker wirken würden. 

Da daß Maß der Versuchseinstellung variierbar ist, kann auf den Be- und Entlastungsvarianten 
durch aktive Trendverstärkung ein "Zeit-Raffer-Effekt" erzielt werden, der dann eine schnellere 
Ableitung von umweltpolitischen Maßnahmen erlauben soll. 

Ein Beispiel 

Als eine erste Umsetzung des o. g. Szenarien-Konzepts hat das Niedersächsische Landesamt fur 
Bodenforschung die von ihm betriebene BDFOlO-L in Achim-Uesen (ca. 20 km östlich von Bre
men) mit einem Szenario-Versuch gekoppelt. Ziel des angebundenen Versuchs ist es, auf Ver
suchsparzellen in Nachbarschaft der BDF die Konsequenzen verschiedener Landnutzungs-Szenarien 
hinsichtlich des Nitrataustrags in das Grundwasser zu bestimmen. BDF und Szenario-Versuch lie
gen in einem Wassergewinnungsgebiet und zeigen bodenkundlieh Braunerde-Pseudogleye aus Ge
schiebedecksand über saaleeiszeitlichem Geschiebelehm. Derzeitige ortsüblich ist eine Ackemut
zung. Die Stickstoff-Düngung (N-Düngung) richtet sich nach den Nmin-Gehalten im Boden, wobei 
vorrangig Mineraldünger eingesetzt werden. 

Um unter diesen standörtlichen Bedingungen die Auswirkungen der fur die adsorptionschwachen 
Böden in nordwestdeutschen Wassergewinnungsgebieten diskutierten Nutzungsszenarien durchzu
spielen, wurden bei vergleichbaren Bodenverhältnissen im direkten Umfeld der BDF insgesamt 8 
Szenario-Parzellen eingerichtet: 

I. Grünland unter Weidenutzung mit Düngung 100 kg NI ha 
2. Grünland unter Schnittnutzung mit Düngung 100 kg NI ha 
3. Grünland unter Schnittnutzung ohne N-Düngung (N-Hagerung) 
4. Ackemutzung, ortsüblicheN-Düngungnach Nm in, jedoch 60% des N aus Gülle 
5. Ackemutzung, N-Düngung um 30% reduziert gegenüber ortsüblichem Niveau der BDF 
6. Ackernutzung ohne N-Düngung (N-Hagerung) 
7. Brache ohne Einsaat, frei Sukzession 
8. Brache mit Begrünung 
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Die gesamte Versuchsfläche wurde vorher einheitlich auf dem ortsüblichen N-Düngungsniveau ak
kerbaulich genutzt (Düngung nach Nrriin·, ausschließlich Mineraldünger). Auf der BDF wir diese 
Bewirtschaftung beibehalten. Der Versuch wurde in 1996 I 1997 eingerichtet, wobei die BDF selbst 
und alle Szenario-Parzellen mit Saugsondenanlagen zur Sickerwassergewinnung ausgerüstet wur
den. Eine bodenhydrologisch-meteorologische Meßstation erfaßt im Rahmen der BDF-Prozess
dokumentation die für die Modeliierung des Bodenwasserhaushalts erforderlichen Parameter. 

Die Ergebnisse dieses Szenario-Versuchs werden zu gegebener Zeit veröffentlicht. Hier soll es zur 
Verdeutlichung des Szenario-Konzepts genügen, weitere Themenkreise zu benennen, für die unsere 
Arbeitsgruppe künftig eine Ergänzung von ausgewählten BDF um Szenario-Versuche anstrebt: 

Tabelle 2: Ergänzung von BDF-L um Szenazio-Versuche 

BDF-L Umweltrelevanter Prozeß Szenarien .• 

050-L Bockheber Extensivierung der Iandwirt- Varianten alternativer Landnutzungskon-
schaftliehen Nutzung zepte (Kooperation mit einem Landschafts-

I pflegehof) 
033-L Königsmoor Substanzverlust der Böden Torfschwund bei unterschiedlichen Land-

nutzungsvarianten 
diverse BDF-L auf Bodenv~rsauerung Auflassen landwirtschaftlicher Nutzflächen, 
verschiedenen Böden Aussetzen der .ka.lkung, etc. 
029-L Teufelsmoor, Moorregeneration Varianten der Wiedervernässung von Nie-
053-L Hüde dermooren 

Realisierung des Konzepts 
Eine Umsetzung des beschriebenen Szenario-Konzepts dürfte nur möglich sein, wenn es - wie im 
Falle der BDF 010-L Achim-Uesen- gelingt, Kooperationspartner und I oder Drittmittei-Geber für 
diese Aufgabe zu gewinnen. Erst durch die Kooperation mit Dritten kann die Forschungsfunktion 
der Boden-Dauerbeobachtung (s. Tab. 1) weiter ausgebaut werden. 

Zusammenfassung 

Es wird untersucht, in wie weit die derzeitigen Verfahren der Boden-Dauerbeobachtung, die Merk
mals-· und die Prozessdokumentation, dem Anspruch genügen, schädliche. Bodenveränderungen 
frühzeitig zu erkennen um im Sinne des Vorsorgeprinzips rechtzeitig Maßnahmen zum Schutz des 
Bodens ergreifen zu können. Die methodischen Defizite der Verfahren werden aufgezeigt. Vorge
stellt wird ein in Niedersachsen praktizierten Ansatz, bei dem Boden-Dauerbeobachtungsflächen·um 
sogenannte Szenario-Versuche ergänzt werden. Ziel dieser Erweiterung ist die Optimierung der 
Frühwarnfunktion durch den "Zeitraffer-Effekt" , der durch die gezielte Bodenbe- und Bodenentla
stungen auf den im Umfeld der BDF angelegten Szenario-Parzellen erreicht werden kann. 

Literatur 
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Stand und Entwicklung der Bodendauernbeobachtung im Bundesland 
Salzburg sowie ein österreichweiter Überblick 

von 

JURITSCH,G. 

1. Einführung 

Im Bundesland Salzburg wird der "Bodenschutz" als amtliche Aufgabe seit Ende der 80er Jahre 
wahrgenommen. Am Beginn der Tätigkeiten stand die Erarbeitung eines Salzburger Bodenschutz
konzeptes. Nach Abschluß der landesweiten Bodenzustandsinventur (BZl) im Jahre 1993, deren 
Ergebnis und Bericht eine wesentliche Grundlage flir die weitere Bodenschutzplanung darstellt, 
wurde ein Konzept zur Einrichtung von Bodendauerbeobachtungsflächen erarbeitet. 
Dieses Konzept lehnt sich zum einen sehr eng an den Empfehlungen der Unterarbeitsgruppe Boden
dauerbeobachtung der Arbeitsgruppe Bodenschutz von Arge Alp und Alpen-Adria und zum anderen 
an den eigenen Erfahrungen und Erkenntnissen aus der Bodenzustandsinventur und an ähnlichen 
Vorhaben in der BRD und der Schweiz an. 
Grundlage für die Durchführung der Bodendauerbeobachtung bildet ein Regierungsbeschluß 
"Maßnahmen im Bereich des Bodenschutzes", welcher ua die Einrichtung von BDF's vorsieht. 

2. Die übergreifenden Ziele der Bodendauerbeobachtung in Salzburg 

Das wesentliche Ziel der Bodendauerbeobachtung ist der langfristige Nachweis von Bodenverände
rungen, darüber hinaus werden im Bundesland Salzburg folgende spezielle Intentionen verfolgt. 

~ Erfassung der gegenwärtigen Eigenschaften und Belastungen ausgewählter Böden, als Weiter-
flihrung der Bodenzustandsinventur 

~ Ableitung der Empfindlichkeit von Böden auf verschiedene Einflußgrößen 
~ Vergleichende Beurteilung (Belastungs- und Reinluftgebiet) 
~ Erhebung von Grundlagendaten zur Beantwortung spezieller Fragestellungen, wie zB die Erosi

ons- oder Grundwassergefährdung oder die Auswirkung von Schadstoffverlagerungen in bela
steten Böden. 

3. Kriterien für die Standortauswahl von BDF 

~ Repräsentativität für Landschaft, Bodentyp, Nutzung und Belastungsmomente 
~ Homogenität der Fläche 
~ Die BDF sind - soweit als möglich - in bestehende oder geplante Meßnetze zur Umweltbeob

achtung (Luft, Wasser, Flora, Fauna) einzubinden. 
~ Langfristige Verfügbarkeil der Fläche 

Dipi.-Ing Georg Juritsch, Amt der Salzburger lBnJesregienmg, Abteilung l,anJ- unJ Forstwirt
schaft, Referat Almwirfschaft und BoJemchutz. Mozartplatz 1, A-511111 Salzburg 
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4. Anlage und Beprobung'von BDF 

Die BDF sind in Salzburg kreisförmig (Kernflächenradius 12 - 20 m) angelegt. Eine vorhergehende 
bodenkundliehe Ansprache soll die Homogenität des Bodenaufbaues sicherstellen. 

Im N an die Kernfläche angrenzend wird ein Bo
denprofil fur Probenahme und Profilbeschreibung 
angelegt. Der Schutzstreifen wird als Probefläche 
flir Vegetationsaufnahmen, fur bodenbiologische 
und bodenenzymatische Untersuchungen bzw. fur 
Untersuchungen bei denen es zur Zerstörung des 
natürlichen Bodenaufbaues kommt 
(Massenprobe- nahme) reserviert. 

Zur umfassenden Beurteilung einer BDF ist ein 
Mindestmaß von Rahmendaten erforderlich. Die
se Daten dienen in erster Linie der Beschreibung 
des Standortes und des Bodenprofiles sowie der 
Bewirtschaftungsverhältnisse und sind fur die 
Beurteil~ng der Untersuchungsergebnisse not
wendig. Dabei werden die von der UAG BDF 
festgelegten Standorts- und Bodenbeschrei
bungsdaten (auch nach der FAD-Systematik) 
festgehalten. 

Probenahmemuster 

·, 

N 

0 Prolilgrube 

0 2.Prol1lgrube (nach Bedarf) 
./ 

s 

0 

Aus statistischen Gründen (Variänzanalyse), auf die hier nicht näher eingegangen werden kann, wird 
folgende Probeziehung durchgefuhrt: · 
:> 3 Parallelproben (Mischproben) 
:> jede Parallelprobe wird aus 16 Einstichstellen zusammengefaßt 
In der Abbildung repräsentieren die Symbole (0,+,0) die Probeentnahmestellen, welche zu jeweils 
einer Parallelprobe vereinigt werden. 
Bei einer Verkleinerung der BDF von einem Radius von20m auf 16 bzw. 12m wird dieses Schema 
beibehalten, allerdings die Anzahl der Einstichstellen auf 12 reduziert (Weglassen des äußersten 
Kreises) und/oder es werden die Abstände zwischen' den Kreisen verringert (4 auf3 m). 

Veränderung des Probenahmemusters bei Wiederholung der Probeziehung 

Bei der Wiederholung der Probeziehung (zum Zeit- N 
punkt tl, t2, t3, ... ) wird das Probenahmemuster 2om 

beibehalten, die Probenahmestellen aber jeweils um f 
0,5m nach außen versetzt. 1sm 

Bei 4m Kreisabstand sind somit 8 ungestörte Probe-
ziehungen auf den vorgegebenen Achsen möglich. . 12m 

Durch eine Verdrehung der Achse um 15 Grad sind I 
weitere 8 Probenahmen auf ungestörten Flächen am 

möglich (insgesamt 16 Probenahmen). Bei Verringe- J 
rung des Kernflächenradius smd immerhm noch 12 ! 4m 

Wiederholungen durchfUhrbar o· ~- .+"· 

+ ~....._. 30 Gr<id 

·,·, .. 
+ ·,,,.. 

0 

0 

0 

Die Probenahme erfolgt nach diagnostischen Hori- + I ~ .• 2.<>. "·"'·"· "·"'·"· ...... 2.o. 

zonten, wobei der A-Horizont (Grünland) zusätzlich '? • ooo· ooo· 000
' 

000 
• 

in die fixen Tiefenstufen 0- 5 cm, 5- 10 cm und 10 ° +, 
0 0 

cm - Untergrenze A unterteilt w1rd. Aus der Fläche 
11,12,13, .. 

~ 
O,Sm 0,5m 

0 
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werden Proben bis zu einer Tiefe von rund 35 - 40 cm gezogen. Darüber hinaus steht das Boden
profil fur die Probeziehung aller Tiefenstufen zur Yerfugung. Aus der Profilgrube werden auch die 
Proben fur die bodenphysikalischen Untersuchungen entnommen. 

5. Untersuchungsrahmen 

Im folgenden ist das umfangreiche Untersuchungsprogramm, welches auf BDF durchgeführt wird, 
überblicksmäßig dargestellt. 

rs;;d~~uerbeob;;;;:;;;g~-l 
I fläche 
~ ,...,--"'"' N:W "' "":''.....Y, ,.....,.,.,,..,.,_.=»: 

Umfeld 

Radionuklide 

bodenzoologische Parameter 

6. Stand bei der Einrichtung 

Bisher konnten im Bundesland Salzburg 5 von 10 geplanten Bodendauerbeobachtungsflächen ein
gerichtet, beprobt und untersucht werden. 

<DHallein 

+ Wechsel.~rünland. kalkhalti~er ,~~;rauer Auboden 
0St.Koloman 

t Grünland, Braunlehm 

GJSaalfelden 
+ Grünland. entkalkte Lockersediment~Braunerde 

® Salzburg Stadt 
+ Acker, kalkhalti.s:er .&:rauer 

<llSt.Johann 

+ Grünland. kalkfreie Lockersediment-Braunerde 

• Noch geplante Standorte 
+ Mlttersi11. Tamswe~. Haunsber,~~; (Grünland) 
+ Welßbach, Rauris, (Almen - kalkalpin und zentralalpin) 
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7. Österreichweiter Überblick 

Impulse fur die Bodendauerbeobachtung in Österreich lieferte die UAG BDF von Arge Alp und 
Arge Alpen Adria, an der einige Bundesländer aktiv mitwirkten sowie die Empfehlungen fur eine 
einheitliche Vorgangsweise zur Bodendauerbeobachtung. 
Trotz der vorhandenen Konzepte konnte sich die Bodendauerbeobachtung als Instrument des vor
sorgenden Bodenschutzes bisher nur in den westlichen Bundesländern sowie bei einigen Bundesin
stitutionen etablieren. 

Die folgende Tabelle bietet einen Überblick über den aktuellen Stand der Bodendauerbeobachtung in 
Österreich. 

"Land/liistitution ... ,. · · ., x · Plänling/Köiizept .. ·Eingerichtet in Planung Ausbau bis 
Salzburg Ja UAGBDFu BZI 5 5 10 
Vorarlberg ·Ja UAG BDFuUBA I 2 max 10 
Tirol Iu Ausarbeitung 4 maxiO-ll 

UAG BDF, Sahburg 11 UR4 
Oberösterreich Absicht besteht 
Kärnten nach Abschluß der BZI· . 
Niederösterreich zur Zeit nicht 
Burgenland zur Zeit nicht 
Steiermark zur Zeit nicht 
Umweltbundesamt Wien Ja 1 (IM) 
Forstliche BUndes- Ja 17 
Versuchsanstalt ICP-Forest-Programm Level II bzw 

III ,_ 
-· 
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BDF-Analytische Anforderungen für Fragen des vorsorgenden und 
akzidentiellen Bodenschutzes 

von 

JAHN,R. 

1. Einleitung 

Bodendauerbeobachtungsflächen BDF) als Teil des Umweltmonitoring dienen primär der langfristi
gen Ermittlung von Bodenveränderungen, können jedoch bei standorts-, belastungs- und nutzungs
spezifischer Anlage und entsprechender Datenverfügbarkeil zur Bewertung der Erfüllung ökolo
gischer Funktionen unter spezifischen Belastungen sowie der wahrscheinlichen Schädigung dieser 
Funktionen bei Unfallen herangezogen werden. Analytisch besteht hierbei das Problem, Funktionen 
anhand von stabilen; mesostabilen und labilen Parametern zu bewerten, wobei mesostabile und 
labile Parameter dynamische Veränderungen durch Bodenentwicklung und Witterungsverlauf 
unterworfen sind. Hinzu treten methodenbedingte Probleme der analytischen Reproduzierbarkeil 
von Parametern. 

2. Stabilität bzw. Labilität von Boden-Parametern 

Meßbare Parameter, welche den Bodenzustand charakterisieren und deshalb auch geeignet sind 
Bodenveränderungen meßbar zu registrieren, variieren sowohl räumlich (Problem der Heterogeni
tät) als auch zeitlich. In der zeitlichen Betrachtung muß hierbei zwischen Veränderungen auf Grund 
natürlicher Bodenentwicklung sowie saisonaler Schwankungen von anthropogen verursachten 
Veränderungen unterschieden werden. Unter natürlichen Verhältnissen lassen sich die im BDF-Pro
gramm obligatorischen Parameter in stabile (Komgrößenzusammensetzung, SM-Gehalte), stabile 
bis mesostabile (Porengrößenverteilung, Rohdichte, kf, KAKpotl mesostabile (C0 , 8, N1), mesostabile 
bis labile (KAKerr) und labile Parameter (pH, Cmik) gruppieren, deren Veränderung durch Periodizi
täten der Wiederbeprobung in Größenordnungen von I 00- bis 1000-jährlich für stabile und monat
liche bis wöchentliche für labile Parameter feststellbar wären. Hieraus folgert eine unterschiedliche 
Periodizität der W iederbeprobung in Abhängigkeit des zu messenden Parameters. die je nach 
Belastungsverdacht zu verfeinem ist. 

3. Analytische Grenzen der Beobachtbarkeit von Bodenveränderungen 

Methodisch bedingt weisen alle Meßverfahren unabhängig von ihrer Spezifität Fehler auf, welche 
die Beobachtbarkeit von Bodenveränderungen stark einschränkt. Häufig wird als Qualitätsmaß eine 
absolute (unabhängig vom Meßwert) Toleranz eingeräumt, welche im wesentlichen durch Wäge
und Gerätefehler definiert wird. Zum Feststellen von Bodenveränderungen ist es jedoch sinnvoll. 
nur Taleranzen zu akzeptieren, welche in Relation zum Meßwert stehen. Abb. I zeigt die absolute 
und relative Abweichung von Analysenergebnissen für Tongehalt und KAKpot in Doppelbestim
mung. Hierbei werden einerseits sehr unterschiedlich breite Toleranzfelder (Tongehalt > KAKpotl 
deutlich, als auch eine unterschiedlich starke Verkleinerung der relativen Toleranzfelder mit wach
senden Werten. Bei den Tongehalten in Abb.l genügen fast alle Werte dem Qualitätskriterium, daß 
die Summe aller Fraktionen ±2% der Einwaage betragen. Eine besonders hohe Streuung ist einer-

Institut fiir Bodenkunde und Pflanzenemährung, Weidenplan 14,06108 Halle (Saale) 
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seits bei sehr geringen Tongehalten (<2 %) und andererseits bei Pro,ben mit hohen Humus- und 
Karbonatgehalten festzustellen, so daß bei letzteren offensichtlich notwendige Vorbehandlungs
schritte die Reproduzierbarkeil der Analyse stark einschränken. 
Um beispielsweise eine Veränderung einer KAK von 15 cmo!Jkg durch Akkumulation von 0,1 % 
Corg (wie sie beispielsweise durch Stillegung von Ackerflächen auftreten kann) nachweisen zu kön
nen, müßte der Analysenfehler <1,7 % der KAK bettagen, wäre also anhand der Wiederholungs
streuung in Abb. I nicht nachweisbar. Anhand des C-Gehaltes könnte ebenso eine kräftige 
Klärschlammgabe (5 tlha) nach Ergebnissen eines C-Ringversuches von K-W. BECKER (Göttingen, 
unveröffentlicht) mit einer Erhöhung des C-Gehaltes von ca. 0,04 % in einem Ap allenfalls in 
Böden mit <<I % C sicher delektiert werden. 
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Abb. 1: 
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Reproduzierbarkeil der Analyse von Tongehalt und potentieller 
kapazität bei Doppelbestimmung 

cmoi(c)/kg 100 

Kationenaustausch-

Erfahrungen aus der Bracheforschung zeigen ebenfalls, daß Bodenveränderungen auf Grund von 
Nutzungsänderungen im Zeitraster von 3 bis 5 Jahren zum Teil nur prinzipiell beobachtbar (z. B. 
Nährstoffestlegung, Versauerungin pufferschwachen Böden bei Ausgangs-pH-Werten um 6, zum 
Teil zu vermuten (z. B. Änderungen des Humusspiegels nur bei gezielter Probenahme der obersten 
cm des Oberbodens), insgesamt jedoch nur schwierig statistisch absi.cherbar sind (BILLEN, 1996; 
]AHN et al. 1994). Das Problem der Beobachtbarkeit von Bodenveränderungen resultiert hierbei 
neben der Pufferfähigkeit von Böden, aus deren Variabilität in der Fläche (Problem der Anzahl der 
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Probenparallelen und der Statistik) und als biologisches System zusätzlich auch aus deren Ab
hängigkeit von den Jahreszeiten bzw. dem Witterungsverlauf (z. B. pH-Wert < Durchwurzelung < 
Streubestand < biologische Aktivität). Bewährt haben sich dagegen umsatzorientierte Untersu
chungen. welche jedoch auf Grund der notwendigen zeitlich hochaufgelösten Messungen den Nach
teil sehr hoher Kosten aufweisen. 

3. Beobachtung gepufferter Systeme 

Bodenbelastungen werden häufig zu spät erkannt, da ein gepuffertes System belastet wird. Mit den 
obligatorischen Bestimmungen im BDF-Programm werden hierbei im bodenchemischen Bereich 
lediglich der Karbonat- und Austauschpuffer quantitativ bestimmt, während z. B. über den 
Silikatpuffer nur indirekt über die Komgrößenverteilung Vermutungen angestellt werden können. 
Ebenso ist die pB-abhängige Variabilität der Austauscher (der einzige voll reversible Puffer) in 
mitteleuropäischen Böden kaum bekannt. Abb. 2 zeigt, daß in mitteleuropäischen Böden pB
variable Austauscher vorhanden sind, wie sie in ähnlichen Dimensionen in tropischen und 
subtropischen Böden zu finden sind. Insgesamt folgt hieraus, daß Böden spezifischer als stofflich
reaktive Systeme zu charakterisieren sind. In Anlehnung an die "mineralogical classes" der US-Soil 
Taxonomy sollte dies hinsichtlich des Tonmineralbestandes, des Mineralbestandes in der Schluff
und Sandfraktion. des Fe-Oxidbestandes und von Humusfraktionen erfolgen. 
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Abb. 2: pB-abhängige Landungsverhältnisse unterschiedlicher Bodenhorizionte 

4. BDF - vorsorgender und akzidentieller Bodenschutz 

Bei meßbaren Veränderungen ist die Schwelle des vorsorgenden Bodenschutzes bereits überschrit
ten und das Stadium des Handlungsbedarfes eingetreten. Durch Intensivmeßflächen und Sonderun
tersuchungen unter speziellen Belastungen kann die Schwelle zwischen Beobachtung und Handeln 
vorverlegt werden. Prognosemodelle für spezifische Belastungen sind ebenfalls in der Lage, vorsor-
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gend Überbelastungen in Grenzen zu halten. Hierzu sind die BDF als repräsentative Standorte sehr 
gut geeignet, sofern sie hinreichend gut charakterisiert sind. Ebenso erlauben sie eine schnelle Risi
koabschätzung bei Unfällen, insbesondere der Immission gefährlicher Stoffe, so daß schnell kriti
sche Flächen abgegrenzt und Maßnahmen eingeleitet werden können. Eine hinreichend genaue Cha
rakterisierung der Böden als physikalische und chemisch-reaktive Systeme (s. oben) ist hierzu eine 
wesentliche Voraussetzung. 

5. Literatur 

ASIO, V. B. (1996): Characteristics, Weathering, Formation and Degradation ofSoils from Volcanic 
Rocks in Leyte, Philippines. Hohenileimer Bodenkundliehe Hefte 33, 209 S. 

BILLEN, N. (1996): · Standortabhängigkeit · der Bodenveränderungen durch Brachlegung 
(Flächenstillegung) von Äckern in Südwestdeutschland. ·Hohenileimer Bodenkundliehe 
Hefte 39. Dis·s. Univ, Hohenileim, 228 S. · 

BLEICH, K.E., PAßENFUß, K.-H., VANDERPLOEG, R.R. & SCHLICHTING, E. (1987): Exkursionsfuhrer 
'zur Jahrestagung 1987 in Stuttgart-Hohenileim. Mitteilgn. Dtsch. Bodenkundl. Gesellsch. 
54, I - 246. 

GILLMANN, G. P. & SUMPTER, E. A. (1986): Modification to-the compulsive Exchange Method for 
Measuring Exchange Properties of Soils. Aust. J. Soil Res. 24, 61 - 66. 

JAHN, R. (1988): Böden Lanzarotes- Vorkommen, Genese und Eigenschaften von Böden aus Vul
kaniten im semiariden Klima Lanzarotes (Kanarische. Inseln). Hohenileimer Arbeiten. 
Ulrrier. Stuttgart, 257 S. 

JAHN, R., BILLEN, N., LEHMANN, A.' & STAHR, K. (1994): Bodenerhaltung durch Extensivierung 
und Flächenstillegung. Mitteilgn. Dtsch. Bodenkundl. Gesellsch., 73, 55 - 58. 

JAHN, R., HÄDRICH, F. & STAHR, K. (1994): Exkursionsfuhrer. zur Tagung der Kommission VII der 
Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft in Breisach. 145 S., Hohenileimer Bodenkundli-
ehe Hefte 20 · 

MACHULLA, G., ÜSTERLOH, M.-J., PETER, T. & TANNEBERG; H. (1995): Böden technogenerund 
umlagerter natürlicher Substrage im Stadtgebiet Halle. Mitteilgn. Dtsch. Bodenkundl. 
Gesellsch., 77, 407- 422 

SCHAECKE, W ., GREILICH, J. & T ANNEBERG, H. ( 1997) Untersuchungen zur Verlagerung von 
Schwermetallen in zwei Böden - 9 Jahre nach unterschiedlich hohen KlärschlammgabeiL 
Kühn-Arch. 90, S. 177- 186 



~- Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 319-322 (1998) I 

Zeitliche Veränderung von Schadstoffgehalten im Nationalen 
Bodenbeobachtungsnetz (NABO) der Schweiz 

von 

DESAULES,A. 

1. Einleitung 
Das Hauptziel der schadstoffbezogenen Boden-Dauerbeobachtung konzentriert sich allgemein auf 
die Erfassung bzw. Früherkennung und Prognose allfallig schädlicher Stoffanreicherungen als Folge 
anthropogen bedingter Einträge sowie deren Risikobeurteilung. Ihr Zweck ist die wissenschaftliche 
Legitimation und Erfolgskontrolle umweltpolitischer Massnahmen. 
Während über erstmalige Bodenzustandserhebungen zahlreiche Studien veröffentlicht vorliegen, sind 
solche über zeitliche Veränderungen von Schadstoffgehalten noch spärlich und beschränken sich 
unseres Wissens derzeit auf insgesamt 45 BDF in der Schweiz (BUW AL 1993 und AFU 1997) und 4 
BDF in Bayern (Schilling 1997). Alle drei Studien stellen bereits nach 5 bis 8 Jahren teilweise signifi
kante Zunahmen aber auch Abnahmen von Schadstoffgehalten im Boden fest. Aus dem NABO wur
den 1993 erstmals zeitliche Veränderungen von Pb, Cu, Cd, Zn, Ni, Cr, Co und F in Oberböden von 
20 landwirtschaftlich genutzten BDF im Zeitabstand von 5 Jahren der Beobachtungsperiode 1985-
1991 veröffentlicht (BUW AL 1993). Auf 16 BDF wurden fur einzelne Elemente gesicherte Konzen
trationsveränderungen festgestellt und zwar Zunahmen von maximal 3 7 % und Abnahmen von bis zu 
23 %. Zudem stimmten die auf 14 BDF gemessenen Konzentrationsveränderungen (direktes Moni
toring) um bis zu zwei Grössenordnungen nicht mit den fur die gleiche Periode erfassten Schadstoff
einträgen aus der Atmosphäre und der landwirtschaftlichen Praxis (indirektes Monitoring) überein 
(Desaules 1993). Zur Zeit befindet sich die Veröffentlichung der Messergehnisse der gesamten 
Zweiterhebung (100 BDF) nach 5 Jahren und teilweise der Dritterhebung (25 BDF) nach 10 Jahren 
in Vorbereitung (BUWAL in Vorb.). 
Die Ergebnisse belegen, dass anthropogene Schadstoffeinträge nicht der einzige Faktor fur zeitliche 
Veränderungen von gemessenen Schadstoflkonzentrationen im Boden sind. Die Erfahrungen aus der 
mittlerweilen 13-jährigen Betriebsdauer des NABO weisen auf weitere Einflussfaktoren hin, die bei 
der Erfassung und Interpretation zu beachten sind. 

2. Probenahme und Analytik als Unsicherheitsfaktoren 
Der Nachweis zeitlicher Konzentrationsveränderungen aufBDF ist durch die Reproduzierbarkeit der 
Probenahme und Analytik begrenzt. Aufgrund der lateralen und vertikalen Variabilität von Schad
stoffgehalten im Boden ist die Entnahme von absolut repräsentativen Proben unmöglich. Zur Opti
mierung der Probenrepräsentativität wurden die BDF des NABO möglichst klein gehalten (!Ox!Om), 
die Probentiefe auf 0-20 cm standardisiert und pro Erhebung 4 Mischproben von je 25 Einstichen im 
Quadratraster gezogen. Die als Variationskoeffizienten (n = 4) ausgedrückte Reproduzierbarkeit der 
so gewonnenen Mittelwerte, liegt fur alle I 02 BDF überwiegend unter 5 % (BUW AL 1993). Bei Pb 
und vor allem Cd und Hg, die im ppb-Bereich vorkommen, sind höhere Werte bis 15 %etwas häufic 
ger. Waldstandorte weisen tendenziell eine schlechtere Reproduzierbarkeit auf Zusammengefasst ist 
die Reproduzierbarkeit stark vom Element, seiner Konzentration und den Standortverhältnissen ab
hängig. In einem Ringversuch konnte gezeigt werden, dass bei der Entnahme von Mischproben der 

Eidg. Forschungsanstalt fur Agrarökologie und Landbau- Institut fur Umweltschutz und 
Landwirtschaft (FAL-IUL), Liebefeld, CH-3003 Bern 
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Streuungsanteil der Probenahme allgemein geringer ist, als jener der Schwermetallanalytik (Desaules 
& Dahinden 1994). 
Eine Untersuchung zum Nachweis der zeitlichen Stabilität anorganischer Schadstoffanalysen in Bo
denproben ergab, dass Bodenproben allgemein stabiler sind als analytische .Messysteme (Desaules et 
al. 1996). Weil Bodenproben elementspezifisch teilweise starke Matrixeinflüsse aufweisen, sind Pro
ben aus der gleichen BDF die beste Referenzbasis. Das einzig sinnvolle Verfahren fur den Nachweis 
von tatsächlichen zeitlichen Konzentrationsveränderungen ist deshalb die gesicherte Differenz 
mehrfacher Parallelmessungen von Mischproben der Erstbeprobung und der Folgebeprobungen aus 
der gleichen BDF, wie aus Fig. 1 hervorgeht. Eine bislang ungeklärte Unsicherheit besteht allerdings 
noch im langfristigen Alterungseffekt archivierter Bodenproben (Desaules et al. 1996). Um erste 
Trends von Konzentrationsveränderungen nachzuweisen, sind mindestens zu drei verschiedenen 
Zeitpunkten gleichgerichtete, gesicherte Veränderungen erforderlich. Bei einer 5-jährigen Bepro
bungsperiodizität wird dies fur das NABO frühestens im Jahr 2000 der Fall sein. 

Fig. 1: Zeitliche Konzentrationsveränderungen von Cu und Cd im Oberboden (0-20cm) einer 
Acker-BDF nach 5 und 10 Jahren(--~ mit Parallelmessungen der ersten Proben (·····): 
± 2-fache Stanckzrckzbweichung von vier Mischproben. 
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Weil die Schadstoffgehalte gewichtsbezogen (mg!kg) in der Feinerde erfasst werden, müssen sie fur 
Vergleiche zwischen verschiedenen BDF mit Hilfe des Fein erde-Trockenraumgewichts auf Volumen
oder Flächenbasis (z.B. mg/dm3 bzw. g/ha) umgerechnet werden. Böden weisen Trockenraumge
wichte von 0.1 kg/dm~ (Tortböden) bis 1. 7 kg/dm3 (Sandböden) auf Der Unterschied kann also im 
Extremfall das 17-fache betragen. Ein zusätzlicher Unsicherheitsfaktor ist die Reproduzierbarkeil des 
Trockenraumgewichts. · 

3. Einflussfaktoren f"tir Konzentrationsveränderungen im Boden 
Es gibt grundsätzlich vier Prozesse, welche zu tatsächlichen Konzentrationsveränderungen von anor
ganischen Schadstoffen in Böden fuhren können: Einträge und Austräge von Schadstoffen, Rück
standsanreicherungen durch Verluste von Bodenmaterial und Verdünnungen durch Vermischung mit 
weniger belastetem Bodenmaterial. In Fig. 2 ist das Zusammenspiel von möglichen Einflussfaktoren 
zusammen mit den Unsicherheiten aus Probenahme und Analytik als Szenario dargestellt. Die tabel
larische Legende gibt überdies eine grobe Beurteilung zu den Schwierigkeiten der Erfassung, den 
wirksamen Zeithorizonten und der Relevanz der einzelnen Faktoren. Im Szenario nicht aufgefuhrt ist 
die Verflüchtigung, welche praktisch nur bei Hg von Bedeutung sein kann, und die Wirkung der 
'Vegetationspumpe' d.h. der Stoffiransport durch die Wurzeln aus dem Boden in die oberirdischen 
Pflanzenteile. Diesbezügliche Konzentrationsanreicherungen im Oberboden können aber nur bei 
relativ mobilen Elementen wie z.B. Cd, Zn und Tl mit Transferfaktoren >I in Verbindung mit hoher 
Biomassenproduktion erwartet werden. 
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Fig. 2: Szenario von Einflussjaktoren zeitlicher Veränderungen von Stoffgehalten im Oberboden 
unter Berücksichtigung der Unsicherheiten von Probenahme und Analytik 
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Während die Unsicherheit (=Reproduzierbarkeit) des direkten Monitarings quantifiziert werden 
kann, ist dies fur das indirekte Monitaring bedeutend schwieriger. Die Unsicherheiten bei der Erfas
sung von Schadstoffeinträgen (I und 2) sind erheblich (vgl. BUWAL 1993), dazu stellt der Verdün
nungseffekt hohe Anforderungen an die Analytik. Eine Schadstofffracht von 2.4 kg ha·' a· 1 in einer 
skelettfreien Bodenschicht von 0-20 cm mit einem Raumgewicht von 1.2 kg/dm3 fuhrt z.B. zu einem 
Konzentrationsanstieg von nur I ppm. Im Falle eines Skelettgehalts von 50 % verdoppelt sich die 
Konzentration in der Feinerde. Schadstoffausträge (5, 7 und 8) zuverlässig zu erfassen, ist noch auf
wendiger und die verfügbare Datenlage entsprechend gering. In der Boden-Dauerbeobachtung 
wurden bisher die teilweise sehr wirksamen bodendynamischen Prozesse (3, 4, 5, 6, 7, 8 und 9) noch 
kaum berücksichtigt. Schliesslich ist das Wirkungsgefüge der Einflussfaktoren je nach Verhältnissen 
auf den einzelnen BDF und fur jeden Schadstoff sehr verschieden und verändert sich zeitlich mehr 
oder weniger schnell und intensiv. Langfristig lineare Konzentrationsveränderungen im Boden sind 
deshalb unwahrscheinlich (vgl. Schilling 1997). Der Einfluss der einzelnen Faktoren auf die Konzen-
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trationsveränderungen von Schadstoffen im Boden ist nur dann messbar, wenn ihre Wirkung vertikal 
über diebeprobte Bodenschicht und lateral über die BDF hinausreicht. Gesichert sind die Verände
rungen erst, wenn sie grösser sind, als der Unsicherheitsbereich von Probenahme und Analytik. Ver
änderungen innerhalb des Unsicherheitsbereiches bleiben maskiert, schlagen sich aber im Endresultat 
nieder. All dies sind Gründe, weshalb die Übereinstimmung der Resultate aus dem direkten und 
indirekten Monitoring (noch) so schlecht ist. 

4. Folgerungen rür den vorsorgenden Bodenschutz 
Für die schadstoffbezogene Boden-Dauerbeobachtung bedeutet Vorsorge die Früherkennung und 
Prognose schädlicher Entwicklungen (direktes Monitoring) einschliesslich deren Ursachen (indirektes 
Monitoring), damit rechtzeitig wirksame Massnahmen ergriffen ·werden können. Dies bedingt eine 
möglichst hohe Untersuchungsperiodizität mit folgenden Anforderungen, um falsche Signale und 
Fehlinterpretationen weitgehend auszuschliessen: 
• Eine langfristig maximale und.gesicherte Reproduzierbarkeit zur Erfassung tatsächlicher Konzen

trationsveränderungen in ökologisch. und messtechnisch sinnvollen Bodentiefen. Parallelanalysen 
von mehrfachen Erstproben mit Folgeproben sind dazu unerlässlich. 

• Die zuverlässige Erfassung aller relevanten Faktoren, welche Konzentrationsveränderungen im 
Boden verursachen, insbesondere auch der bodendynamischen Prozesse. 
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Bodendauerbeobachtung - Vergleichsergebnisse aus verschiedenen 
Beprobungsaktionen des Bayerischen Geologischen Landesamtes 

von 

SCHILLING,B. 

Einleitung 
Am Bayerischen Geologischen Landesamt (BayGLA) wird seit Mitte der achtziger Jahre Boden
Dauerbeobachtung betrieben. Dabei wurden bislang 53 Boden-Dauerbeobachtungsflächen (BDF) auf 
sogenannten Sonderstandorten eingerichtet. Sonderstandorte sind Flächen in Belastungs-, Wasser- und 
Naturschutzgebieten, in der Nähe von Deponien und Müllheizkraftwerken. Wegen starker Sturm
schäden auf 4 Waldflächen wurden bislang zusätzlich 2 Ersatzflächen angelegt. Die BDF des BayGLA 
sind Teil eines interdisziplinären Forschungsprojektes, in dem die Landesanstalt für Bodenkultur und 
Pflanzenbau mit derzeit 132 landwirtschaftlich und die Landesanstalt für Wald und Forstwirtschaft 
mit derzeit 56 forstwirtschaftlich genutzten Flächen beteiligt sind. 

Probenahme 
Das Projekt Boden-Dauerbeobachtung fällt gegenüber den bislang üblichen Bodenuntersuchungen aus 
dem Rahmen. Hier werden zum erstenmal über einen längeren Zeitraum der Bodenzustand bzw. 
Bodenprozesse zu einem Zeitpunkt x mit denen zu einem Zeitpunkt y verglichen. Dies erfordert eine 
ganz andere Vorgehensweise bei der Bodenprobenahme. Durch die Inhomogenität der Böden bedingt 
müssen mehrere Proben pro Standort entnommen werden, um die dadurch vorhandene flächenbezoge
ne Varianz der Bodenkennwerte zu erfassen. Daher werden von den verschiedenen, mit der Boden
dauerbeobachtung betrauten Forschungseinrichtungen "Flächenbeprobungen" durchgeführt. Das 
BayGLA lehnt sich dabei stark an die von der Sonderarbeitsgruppe Boden-Dauerbeobachtung 1991 
herausgegeben Vorgaben zur Einrichtung von BDF an. 

Probenahmevarianten 
Um dieses Beprobungssystem aus statistischer Sicht zu überprüfen, wäre der Vergleich mit anderen 
Probenahmesystemen unter Berücksichtigung aller auf den BDF vorkommenden Bodensubstraten 
vonnöten. Dies ist vom BayGLA aus Kosten- bzw. Zeitgründen nicht zu leisten. Das BayGLA hat 
daher zumindest versucht auf einer lößlehmbürtigen Fläche verschiedene Probenahmen miteinander 

zu vergleichen (s. Abb. 1). 
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Abb.1: Beprobungsvarianten 

Dr. B. Schilling, Heßstr. 128, 80797 München 
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Die Untersuchungen wurden mit den Radionukliden Csl37, Csl34 (künstliche), K40, Th232 u. U 
238 (natürliche) durchgeführt. Um Hinweise zur Reproduzierbarkeil der Meßwerte zu bekommen, 
erfolgte ein Jahr später eine erneute Beprobung nach dem gleichen System (SCHILLING 1997). 

Dabei ergab .sich folgendes: 
- Die Ergebniswerte, ermittelt aus den einzelnen Beprobungsvarilinten, gehören alle einer gemein

samen Grundgesamtheit an. Außerdem gibt es keine signifikanten Unterschiede zwischen den sich 
entsprechenden statistischen Maßzahlen. Somit ist es unerheblich nach welcher Variante bei den 
einzelnen Beprobungen vorgegangen wird. 

- Der Effizienzverlust durch Misch- gegenüber von Einzelbeprobung bei der Feststellung von 
Stoffgehaltsveränderungen ist in Abhängigkeit von verschiedenen Einflußgrößen (Homogenität der 
Fläche, Höhe der Stoffgehalte u.s.w.) unterschiedlich groß. Zwei Beispielsrechnungen mit Cs 137 
Werten zeigen folgendes: 
mit Hilfe der Ergebnisse aus 18 Einzelprobenuntersuchungen können Stoffgehaltsveränderungen 
nach einer um 38% kürzeren Zeit erkannt werden im Vergleich zu denen, die anhand der Untersu
chungen der 3 Mischproben, die durch Mischung der Einzelproben entstanden sind, erfaßt worden 
sind. Der Analysenaufwand istjedoch um das 6 fache höher. Bei einem Probenverhältnis von 24:4 
reouziert sich dieser Zeitunterschied hier auf nur 2 %. 

- Bei statistischen Überlegungen im Hinblick auf Wiederholungsuntersuchungen wurde beim BOP
Projekt eine ± gleiche Stoffgehaltsvariabilität bei den verschiedenen Beprobungsaktionen vor
ausgesetzt. Eine Wiederholung der Beprobungen nach ca. I Jahr bestätigt diese Annahme. So 
unterscheiden sich die Ergebniswerte der beiden Beprobungen, trotz des möglichen Einflusses von 
Probenahme- und Analysenfehlern, nicht signifikant. 

- Vergleichsberechnungen deuten darauf hin, daß die Entnahme von 18, nach einem gleichmäßigen 
Verteilungsprinzip und unabhängig von der Flächengröße genommenen Einzelproben, eine 
sinnvolle Variante darstellt, pedogen und geogen homogene Flächen für Vergleichsuntersuchungen 
zu beproben. 

Untersuchungsturnus 
Eine zentrale Frage des BDF-Projektes ist die Frage nach dem anzuwendenden Beprobungsturnus. 
Hochrechnungen mit Hilfe der Daten aus der Erstuntersuchung, Depositionsdaten aus der Literatur 
und die Anwendung des t-Testes ergeben folgendes: In Abhängigkeit von der Flächenvarianz der 
Stoffgehalte und des Depositionseinflußes ergeben sich sehr unterschiedliche Zeiträume, nach denen 
mit signifikanten Stoffgehaltsveränderungen zu rechnen ist Bei einer großen Zahl der BDF des 
BayGLA ist jedoch nach einem Zeitraum von 5-l 0 Jahren mit signifikanten Stoffgehaltsveränderun
gen zii rechnen (SCHILLING, 1994). 

Erfahrungen 
Die Ergebnisse und Erkenntnisse aus den ersten Wiederholungsuntersuchungen lassen sich in tech
nische und konzeptionelle Erfahrungen sowie Vergleichswerte gliedern. 

"Technische Erfahrungen": 
- Das Nichteinzäunen der BDF hat sich bewährt. Die Flächen haben sich gegenüber der Erst

beprobung im Jahr 1986 vom äußeren Erscheinungsbild her kaum verändert. 
Durch die genaue Einmessung der Flächen und durch das Einbringen von Metallrohren an den 
Eckpunkten ca. 5 cm unter EO sind die Flächen schnell und exakt wieder auffindbar. 

- 4 forstliche Standorte wurden durch Windwurf stark beschädigt und können derzeit nicht beprobt 
werden. Bei Freilandflächen gab es bislang keinen Ausfall. 

"Konzeptionelle Erfahrungen": · 
Bei der Erstellung der Konzeption des Projektes BDF war die wichtigste Vorgabe das gesteckte Ziel 
in Abhängigkeit von den vorhandenen finanziellen und personellen Möglichkeiten zu erreichen. 
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Nachfolgend ist ein Auszug der bezüglich der Konzeption gewonnenen Ergebnisse aufgelistet: 
Der überwiegende Teil der Flächen entspricht dem Einrichtungsziel und ist ausreichend homogen 
aufgebaut. Lediglich Flächen im Hochgebirge, in den Kammlagen der Mittelgebirge sowie in stark 
anthropogen beeinflußten Gebieten zeigen größere Stoffgehaltsschwankungen. 
Berechnungen mit Ergebnissen aus der Erstuntersuchung zeigen, dass mindestens 3 Mischproben/
Horizont (bestehend aus je 6 Einzelproben) auf 1000 m2-Fläche notwendig sind. 
Vergleichsberechnungen verdeutlichen - Punktbeprobung eignet sich für die Bestimmung von 
Veränderungen der Stoffgehalte nicht. 

Ergebnisse der ersten Wiederholungsuntersuchung 
Vom BayGLA wurden bislang 10 BDF zum zweiten Mal beprobt. Dabei gab es die unterschiedlich
sten Ergebnisse. Bei den meisten Bodenkennwerten lassen sich Zunahmen erkennen. Diese finden 
vorwiegend in den organischen Auflagen und im humosen Oberboden statt. Fast durchweg handelt es 
sich um geringfügige Erhöhungen. Dies entspricht somit größtenteils den Ergebnissen der Hoch
rechnungen. Einen deutlichen Einfluß hat die sogenannte "Vegetationspumpe". So gelangen über die 
Nährstoffaufnahme der Pflanzen vor allem Elemente der Hauptgruppe in die Waldstreu. In Abhängig
keit von der einzelnen BDF haben typische Immissionselemente wie Blei, Cadmium und Zink und 
bezogen auf die Gesamtgehalte sowohl zu- als auch abgenommen oder sind unverändert geblieben. 
Cadmium hat sich im Mineralboden angereichert (s. Abb. 2). Die Gehalte der Elemente Kupfer und 
Thallium blieben auf allen Flächen unverändert. Bei den austauschbaren Gehalten ist auffällig, dass 
die Bleigehalte signifikant abnehmen. Dies dürfte auf die Abnahme der Bleikonzentrationen in der 
Luft zurückzuführen sein. 
Diese Ergebnisse können als erste Trends gesehen werden. Sie müssen jedoch durch weitere Untersu
chungsaktionen erst bestätigt werden. 

Bei der Betrachtung der einzelnen Flächen gibt es zum Teil sowohl deutliche Unterschiede zu den 
Trends als auch Übereinstimmungen (SCHILLING 1997). 
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Abb. 2: Gesamtgehalte aus dem Perchlorsäureaufschluß im Vergleich 

Bodenbeobachtungsprogramm zur Radioaktivität 
Bezüglich der Radioaktivität wird am BayGLA noch ein spezielles Bodenbeobachtungsprogramm auf 
8 zusätzlichen "Radioaktivitäts-BDF'' durchgeführt. Zur ständigen Kontrolle des Radionuklid
verhaltens im Boden ist hier ein Beprobungsturnus von einem Jahr festgelegt worden. Wegen der 
vergleichsweise hohen Beprobungsfrequenz können die schon vorhandenen BDF nicht zu den 
Beprobungen herangezogen werden. Die 8 Flächen des BayGLA sind im Osten und im Süden Bayerns 
eingerichtet worden. Dies hängt mit den noch relativ hohen Belastungen in diesen Regionen zu
sammen, die durch den Tschernobyl-Fallout entstanden sind. Im Unterschied zu den BDF, wie sie 
ansonsten am BayGLA betrieben werden (SCHILLING, 1997), wird bei diesen "Radioaktivitäts-
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BDF' rasterbeprobt und nur eine Mischprobe aus 20 Einzelproben hergestellt. Zudem wird aus 
Vergleichsgr:ünden zu anderen Bundesländern eine tiefenstufenbezogene Beprobung durchgeführt. 

Die 7 bislang stattgefundenen Beprobungs- und Messaktionen zeigen, daß: 
die Mehrzahl der radioaktiven Stoffe aus den Atombombenversuchen und dem Tschernobyl
Fallout schon zerfallen sind. Meßbar sind noch Cs 137, Cs 134 und Sb 125. · 
im Beobachtungszeitraum von 1990 bis 1997 die künstlich erzeugten .Aktivitäten (Cs 1.37, Cs 134, 
Sb 125) auf den Flächen durchschnittlich um 27% abgenommen haben. 
die prozentuale Abnahme gegenüber den Messwerten von 1990 19'97 bei Cs 137, ·berechnet nach 
dem radioaktiven Zerfallsgesetz, 15% betragen müsste. Wegen unterschiedlicher Einflüsse wie 
z.B. Verlagerungsvorgänge (s. Abb.3) haben die Aktivitäten auf den BDF ungleichmäßig abge
nommen. Außerdem ist der Tschernobylniederschlag sehr unterschiedlich auf den Waldböden 
verteilt worden. Dies hat wiederum relativ hohe Schwankungen zwischen den flächenrepräsentati
ven Mischprobenwerten zur Folge (s. Abb. 4). Durchschnittlich haben die Cs 137-Aktivitäten im 
Beobachtungszeitraum um 17% auf den Flächen abgenommen, die Cs 134-Aktivitäten um 94%. 
wegen der hier nur einen hergestellten Mischprobe pro Beprobungsaktion 'keine statistis~hen Tests 
angewendet werden können. Zudem dürfte die hier angewandte, tiefenstufenbezogene Probenahme 
zu einer erhöhten Varianz der Meßwerte führen, da verschiedene Horizonte, die Radionuklide 
unterschiedlich stark binden, zusammengemischt werden. 
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Abb. 3 :Aktivitäten in Abhängikeit von der Abli.A: Aktivitäten aufverschiedenen BDF 
Tiefenstufe am Beispiel Markt Schwaben 

Folgerungen ftir den BDF-Betrieb 
Untersuchungen, die parallel zum Projekt BDF durchgeführt wurden (s. Kap. Probenahmevarian
ten, Bodenbeobachtungspramm zur Radioaktivität), deuten daraufhin, daß die vom BayGLA 
gewählte Vorgehensweise bei der Konzeption und Betreuung von BDF geeignet ist, die gesteckten 
Ziele zu erreichen. Daher wird das BayGLA, sofern nicht neuere Erkenntnisse hinzutreten, die 
Vorgehensweise bei der Beprobung und Analytik ihrer BDF nicht ä(ldern. 
Das BayGLA wird jedoch versuchen, an geeigneten Flächen die Stofflüsse genauer zu erfassen und 
deshalb kontinuierlich anstreben, auch Meßdaten aus anderen Kompartimenten unmittelbar an 
BDF zu erfassen. · 

Besonderer Dank gilt dem Bayerischen Staatsministeriinn für Landesentwicklung und Umwelt
fragen, das mit Sondermitteln das Projekt unterstützt hat. 

Literatur: SCHILLING, B. (1994): Boden-Dauerbeobachtungsflächen.- GLA-Fachbericht II: 60S.; München (Bay
GLA). 
SCHILLING, B. (1997): Boden-Monitoring.- GLA-Fachbericht 14: 91 S.; München (BayGLA). 
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Boden-Meßstationen in Sachsen: Erste Ergebnisse und Möglichkeiten zur 
Interpretation 

von 

KRÜGER,S., BARTH,N., ABO-RADY,M., SEIFFERT,S. 

Einleitung 
Die Bodenmeßstationen Hilbersdorf und Lippen sind zwei von vier Baden
Dauerbeobachtungsflächen mit automatischen Bodenüberwachungseinrichtungen, die vom 
Landesamt fur Umwelt und Geologie Freiberg1 betreut werden. 
Die Station Hilbersdorf (Betrieb seit 06/1996) befindet sich im Osterzgebirge, rd. 10 km südöstlich 
vor Freiberg. Es handelt sich um eine ackerbaulich genutzte Fläche (1997: Mais) in einem 
Belastungsgebiet, das zum einen durch vererzungsbedingt natürlich erhöhte Schwermetallgehalte in 
den Böden charakterisiert ist und zum anderen im Immissionsbereich der Freiherger Metallhütten 
liegt. Als Bodenform liegt eine Pseudogley-Braunerde aus grusfuhrendem Löß über Schuttsand aus 
Gneis vor. Die Stoffanreicherungen in den Böden bzw. im Bodenwasser dieses Gebietes verlangen 
eine besondere Vorsorge und ständige Beobachtung. 

Die Station Lippen (Betrieb seit 09/1996) befindet sich im Bereich des Braunkohletagebaus Lohsa, 
rd. 1,5 km nördlich der Ortschaft Lippen auf einem Kippenboden. Der Boden ist aus einer 
Absetzerverkippung eines Gemenges quartärer und tertiärer, schwach lehmiger Sande mit 
Lehmbrocken entstanden. Das Substrat ist örtlich schwach kiesig, sehr schwach kohlehaltig und lässt 
sich als Kipp-Lehrnsand mit Kipp-Reinsand und Tonlehmbrocken [oj-(ss + tl) ls (qt)] (vgl. ABO
RADY et al. 1998) kennzeichnen. Die Bodenform ist ein Regosol aus Kipp-Lehmsand mit 
Heimengungen von brockigem Lehm. Die Station befindet sich auf einer seit 1970 (Abschluß der 
Rekultivierung) ackerbaulich genutzten Fläche (Grünbrache seit 1994). Ziel der Untersuchungen an 
diesem Standort ist u.a. die Abschätzung des standörtlichen Verlagerungsrisikos auf rekultivierten 
Kippböden des Braunkohlebergbaus. 

Material und Methoden 
Auf beiden Stationen werden oberirdisch die Gesamtdeposition und klimatische Parameter erfasst. 
Unterirdisch werden bodenphysikalische Kenngrössen kontinuierlich registriert, Bodenwasser in 4 -
wöchigem Rhythmus gewonnen und die Stoffinhalte bestimmt. Anband eines Speichermodells wird 
die mögliche Sickerwasserspende unterhalb des Wurzelraumes (80 cm) fur beide Standorte 
abgeleitet. Eine Bewertung über mögliche Einflüße auf die Qualität des Grundwassereintrages erfolgt 
anband der Analysenergebnisse aus der Bodenlösung. Zur Berechnung der Sickerwasserspende dient 
z. Zt. ein einfaches Bodenwassermodell, das vom Projektzentrum Ökosystemforschung der 
Christian-Albrechts-Universität Kiel zur Verfugung gestellt wurde (HOERMANN 1997). 

1 Sächsisches Landesamt fur Umwelt und Geologie, Bereich Boden und Geologie, Halsbrücker Str. 
31a, 09599 Freiberg 
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Ergebnisse 
Für die Intensivmeßstation Hilbersdorfwurde im Jahr 1997 bei einem Gesamtniederschlag von 782 
mm (korrigiert nach RICHTER 1995) eine Sickerwasserspende von 254 mm errechnet (Abb. 1, 2). 
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Abb. I: Tägliche Niederschläge und Niederschlagssummenkurve (Station Hilbersdorf 1997) 
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Abb. 2: Tägliche Niederschläge und Sickerwassermenge (Station Hilbersdorf 1997) 
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Für die Station Lippen wurde fur 1997 ein nach RICHTER 1995 korrigierter Gesamtniederschlag 
von 717 mm ermittelt. Die gesamte Sickerwasserspende beträgt 277 mm. 
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Abb. 3: Tägliche Niederschläge und Niederschlagssummenkurve (Station Lippen 1997) 
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Abb. 4: Tägliche Niederschläge und Sickerwassermenge (Station Lippen 1997) 

Für die Elemente Arsen, Blei und Cadmium wurden Jahresfrachten ermittelt (Tab. 1). Berücksichtigt wurden 
die durchschnittlieben Konzentrationen innerbalb des Jahres. 



-330 ~ 

Tab. I: Fr~chten ausge~ähJter Elemente der Stationen Hilbersdorfund Lippen . . 

Station Fracht gesamt fiir 1997 (g!hn) 

As Cd Pb 

Hilbersdorf 226 3,5 i2 

Lippen 1,3 0,8 1,4 
' ~ --

Diskussion 
Im Bereich der Station Hilbersdorf wurden im SickerWasser, das den Wurzelraum verlässt, fiir die 
Elemente As, Cd, und Pb hohe Elementfrachten:festgestellt. Insbesondere bei As ist ;rot einer sehr 
hohen Auswaschungsrate bzw. einem hohen Verlagerungsrisiko zu rechnen. 
Im Bereich der Station Lippen besteht hingegen fiir' die Eleme~te As, Cd und Pb ein g~ringes 
Auswaschungs- und Verlagerungsrisiko.· Hier bestehen somit keine besonderen Anforderungen 
hinsichtlich vorsorgender Bodenschutzmaßnahmen. ·, 
Zu beachten ist jedoch, daß sich die :vorliegenden Auswertungen nur auf ein Unters1,1chungsjahr mit 
einer Fruchtart beziehen. Im Rahmen weiterer Untersuchungen werden-Mehrschichtmodelle fiir einen 
längeren Zeitraum zu prüfen sein, um die Verlagerungsprozesse der verschiedenen Schichten bzw. 
Horizonte genauer beschreiben zu können. . · 

Literatur 

ABO-RADY, M., WEISE, W.-D., OEHME, W., HAUBOLD; A., MÖBES, A., VOGEL, E., NEUMANN, 
E., KÜHN, D., BRANDTNER; W. 1998: Substratansprache auf Kippen und Halden des 
Braunkohlenbergbaus. Schriftenreihe angew. Geowiss.3. (in Druck). 

HOERMANN, G. 1997: Simpel - ein einfaches benutzerfreundliches Bodenwassermodell. Dtsche. 
Gewässerkundliehe Mitteilungen, 41 (2): 67-72. 

RICHTER, D. 1995: Ergebnisse methodischer Untersuchungen zur Korrektur des systematischen 
Meßfehlers des Hellmann-Niederschlagsmessers. Berichte des Deutschen Wetterdienstes 1994, 93 
S. 

i. 



1- MitteilUngen cter DeutsCherlBodenkundlichen Gesellschaft, 87, 331-334 (1998) I 

Erste Ergebnisse zur Stoffbilanzierung bei zwei lntensivmeßflächen des BDF
Programms von Sachsen 

von 

BARTH,N., KLOSE,R. 

1. Einleitung 
Ein wesentliches Ziel der Untersuchungen von Böden besteht in der möglichst vollständigen Erfas
sung der Dynamik von Stoffen. Im vorliegenden Beitrag wird der Versuch unternommen, die Ein
tragsquellen und Austragspfade für As und ausgewählte Schwermetalle an zwei konkreten Flächen 
(Hilbersdorf und Brandis) zu quantifizieren. 

2. Allgemeine Charakterisierung von Untersuchungsflächen 
Die Fläche Hilbersdorf ist charakterisiert durch eine Pseudogley-Braunerde aus grusfuhrendem Löß 
über Schuttsand aus Gneis. Bodenkundlieh (nach KA4) zeichnet sich der Standort durch folgende 
Eigenschaften aus (Tab 1.): mittlere nutzbare Feldkapazität, mittel bis schwach saure Bodenreakti
on, stark humoser Oberboden, geringe bis mittlere Luftkapazität, hohe Totalgehalte an As, Cd und 
Pb gegenüber den Medianwerten der Leitbodengesellschaft. Die Fläche Brandis ist charakterisiert 
durch eine pseudovergleyte Parabraunerde-Braunerde mit mittlerer nutzbarer Feldkapazität, mittel 
bis schwach saurer Bodenreaktion, schwach humosem Oberboden, geringer bis mittlerer Luftkapa
zität, leicht erhöhten Totalgehalten an As, Cd und Pb gegenüber den Medianwerten der Oberböden 
der Leitbodengesellschaft. 

Tab. l: Bodenkundliehe Kennwerte der Untersuchungsflächen 

Fläche Hilbersdorf: Pseudogley-Braunerde aus grusführendem Löß über Schultsand aus Gneis; 

LBG: Braunerde aus Hanglehm über mäßig basenreichem Festgestein 

Horiz Boart PV(%) PVVP nFK pH Corg Element-T olalgehall (mg/kg) 

>50 ~m (%) (%) (%) As I Cd I Pb 

Ap Slu 10 17 21 5,5 2,6 1484(30) 19,1(0,50) 11735(90) 

Bv-Sdw 
- -

Fläche Brandis: 

Ls2 3 14 
-

19 6,1 0,3 749 1 

Pseudovergleyte Parabraunerde-Braunerde 

LBG: Parabraunerde aus Sandlöß, örtlich über tiefem Moränenlehm, 
Schmelzwassersand, Fluvigeröll oder Festgestein 

1,4 I 289 

Horiz Boart PV(%) PVVP nFK pH ·corg Element-Totalgehall (mg/kg) 

>50 ~m (%) (%) (%) As Cd 

Ap Sl3 6 8 21 6,1 0,9 13(5,5) 0,54(0,19 

Ahi-Bv Su4 3 10 19 6,6 . 0,6 12 0,62 

Bv-AI Su3 4 6 18 6,7 L __ (J,~_ c___! 3_ _Q.38 _ 

(Werte in Klammern) Medianwerte der Leilbodengesellschaften (LBG) für Oberböden Sachsens nach 

BARTH et al., 1996 

* Landesamt flir Umwelt und Geologie, Halsbrücker Str. 31 a, D-09599 Freiberg 
** Sächsische Landesanstalt flir Landwirtschaft, Gustav-Kühn-Str. 8, D-041 59 Leipzig 

Pb 

34(25) 

32 

23 
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3. Stoffeinträge 
3.1. Eintragspfad Deposition 
Zur Erfassung der Stoffeinträge aus der Luft wurden 1997 auf beiden Intensivmeßflächen Bulk
Sammler installiert (VDI 2119 BL 2). Auf der Fläche Hilbersdorf wurden 1997 hohe Pb- (993 g/ha) 
und Cd- (5,1 g/ha) Einträge festgestellt. Dabei wurden folgende Werte der Gesamtdeposition ge
messen: 
As: 2,3 Jlglm2 .d- I 0,9 J.lg/m2 .d; Jahresmittelwert 6,4 J.lg/m2 .d 
Cd: 0,54J.lg/m2 .d- 3,0 J.lg/m2 .d; Jahresmittelwert 1,4 J.!g/m2 .d 
Pb: 50 J.!g/m2 .d - 832 J.lg/m2 .d; Jahresmittelwert 272 J.lg/m2 .d 
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Abb. I: Mittlere jährliche Depositionswerte in der 
Umgebung der BDF Hilbersdorf 
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Der Jahresmittel
wert fur Pb über
schreitet mit 272 
J.lg/m2 .d den Grenz
wert nach TA Luft. 
Der Wert fur Cd 
liegt unter der vor
geschriebenen 
Grenze von 5 11g/m2 

; .d. Für As gibt es 
keinen Grenzwert 
nach TA Luft. Die 
historische Recher
che von. Depositi
onsmessungen 
(nach Bergerhoff) 

in dem Gebiet fuhrte zu dem Ergebnis (Abb. 1), daß ein Rückgang von Einträgen der betrachteten 
Elemente nicht zu verzeichnen ist. 

Auf der Fläche Brandis sind im Jahr 1997 folgende Werte der Gesamtdeposition der jeweiligen 
Elemente gemessen worden: 
As: 0,48 J.lg/m2 .d- I ,37 J.lg/m2 .d; Jahresmittelwert 0,94 J.!g/m2 .d 
Cd: <0, I J.!glm2 .d- 0,24 J.lg/m2 .d; Jahresmittelwert 0,15 11g/m2 .d 
Pb: 6,3 J.!glm2 .d - 16 J.!g/m2 .d; Jahresmittelwert II 11g/m2 .d 

Damit erfolgte keine Überschreitung der Jahresmittelwerte von Pb und Cd nach TA Luft. Die ge
messenen Pb-Immissionsfrachten der Freilanddepositionen auf landwirtschaftlichen Flächen können 
sehr stark (von 27 g/ha je Jahr bis 87 g/ha je Jahr) variieren (Bericht der Bayerischen Landesanstalt 
für Bodenkultur und Pflanzenbau (LBP), 1997). Nach dieser Studie sind Cadmium- Immissionen 
gering und liegen zwischen 0,46 g/ha je Jahr und I ,20 g/ha je Jahr. Außer der absoluten Menge sind 
die Bindungsformen der Elemente in den Stäuben von Bedeutung für die ökologischen Auswirkun
gen und das weitere Verhalten des jeweiligen Elements im Boden. Liegt z. B. Pb in Stäuben als 
PbO vor, wie im Fall der Freiherger Hüttenstäube, so kann das Element rasch in die gelöste Form 
übergehen und in das Bodenwasser gelangen, bevor es an entsprechenden Mineralen absorbiert wird 
bzw. gegebenenfalls eigene Phasen bildet (BARTH, 1984). 

3.2. Eintragspfade Mineraldünger/Wirtschaftsdünger/Pflanzenschutzmittel 
Die Elementeinträge durch diese Quellen wurden aus den aufgebrachten Mengen und dem jeweili
gem Elementgehalt des entsprechenden Düngemittels abgeschätzt. Die Elementgehalte. z. B. in 
Kalkammonsalpeter wurden von der Landesanstalt für Landwirtschaft (Leipzig) bestimmt. andere 
sind aus Bayerische Landesanstalt für ... ( 1997) entnommen. Insgesamt liegen die Einträge (Tab 3 
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und 4) über diese Pfade für Pb und Cd unter den Mittelwerten der BDF Bayerns (LBP, 1997). Für 
Cd wurde bundesweit von SCHUTZE & NAGEL (1997) ein Wert von ca. 1,4 g/ha für 1994 berech
net. Für landwirtschaftliche Flächen Sachsens gibt LA VES (1997) für Cd einen Wert von 1,55 g/ha 
je Jahr an. 

3.3. Eintragspfad Verwitterung 
Um einen Eintrag von Schwermetallen in die Wurzelzone aus der Verwitterung primärer Minerale 
zu berechnen, wird deren Verwitterungsrate sowie Menge und Elementkonzentration benötigt. Lei
der liegen dazu keine repräsentativen Ergebnisse vor, so daß der Rückgriff auf Berechnungen von 
ALBERTSEN at al. (1980), zitiert im WILCKE & DÖHLER (1995) notwendig wurde .. Danach 
beträgt die Verwitterungsrate von Silikaten ca. I. 7 x I 0-4 % des Gesamtvorrates pro Jahr. Bei ei
nem geschätzten Silikatgehalt vom 3900 t/ha und jeweiligen Schwermetallgehalten im C-Horizont 
für Hilbersdorfvon 292/0,8/101 mg/kg und für Brandis von 16/0,33/21mg/kg für As/Cd/Pb sind die 
überschlagsmäßig berechneten Elementmengen vernachlässigbar gering (Tab. 3 und 4). 

4. Stoffausträge 
4.1. Austragspfad Pflanzenentzug 
Der Austrag von Elementen mit geernteter Biomasse kann als Produkt aus Erntemenge und Ele
mentgehalt errechnet werden. Im Jahr 1997 wurden auf der Fläche Hilbersdorf Mais (Ertrag: 450 
dt/ha) und auf der Fläche Brandis Raps (Ertrag: 32,4 dt/ha) angebaut. Für die Ermittlung des Schad
stoffaustrages mit dem Erntegut wurden kurz vor dem Erntetermin auf 20 Parzellen, die eine Größe 
von 4X5 m aufwiesen, jeweils ca. lkg der oberirdischen Pflanzenmasse entnommen. Tab. 2 zeigt 
die Mittelwerte des Pflanzenentzuges aus 20 einzelnen Proben. 

Tab. 2: Entzug durch Erntegut (g/ha) aufUntersuchungsflächen im Jahr 1997 
Fläche/Frucht As Cd Pb 
Hilbersdorf/Mais(*) 52 79 166 
Brandis/Raps 0,14 0,092 0,496 
(*)Untersuchung der Pflanzen in ungewaschenem Zustand 

4.2. Austragspfad Sickerwasser 
Das Bodenwasser wurde mittels Saugkerzen durch einen angelegten Unterdruck von 200 hPa ge
wonnen. Bei diesem Verfahren werden weite und enge Grobporen erfaßt, die das sogenannte 
schnelle und langsame Sickerwasser enthalten. Die Auswaschungsfracht wird durch Multiplikation 
der mittleren Konzentration des Elements im Sickerwasser in 80 cm Tiefe und der Wassermenge 
(berechnete Größe nach Speichermodell), welche den Wurzelbereich von 80 cm verläßt, berechnet. 
Die Ergebnisse sind in den Tabellen 3 und 4 zusammengestellt. 

Tab. 3: Stoffbilanzierung für die Fläche Hilbcrsdorf flir 1997 

Eintragi Austrag As (g/ha) %-Anteil Pb (g/ha) %-Anteil Cd (g/ha) %-Anteil 

Eintrag 

Deposition 23 81,8 993 99 5, I 89,47 

Minerald./Wirtschaftd./PSM 3,2 11,4 9,2 0,9 0,6 10,53 

Verwitterung 1,9 6,8 0,67 0,1 0,005 0,09 

Summe 28.1 /00 /003 /00 5,7 100 

Austrag 

Pflanzenentzug 52 18,7 166 93,3 79 95,76 

Auswaschung 226 81,3 12 6,7 3,5 4,24 

Summe 278 /00 178 100 82.5 100 

Bilanz 
L....-.----

-250 825 -77 
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Tab. 4: Stoffbilanzierung für die Fläche Braudis für 1997 

Eintrag/Austrag As (g!ha) %-Anteil Pb (g/ha) o/o-Anteil Cd (g!ha) %-Anteil 

Eintrag 

Deposition 3,4 69,25 41 93,74 0,55 92,91 
Minerald./Wirtschaftd.fPSM 1,4 28,51 2,6 5,94 0,04 6,76 
Verwitterung 0,11 2,24 0,14 0,32 0,002 0,34 
Summe 4,9 100 44 100 0,592 100 
Austrag 

Pflanzenentzug 0,14 1,9 0,5 6,8 0,09 75 
Auswaschung 7,2 98,1 6,9 93,2 0,03 25 
Summe 7,34 100 7,4 100 0,12 100 

Bilanz ·2,4 36,6 0,47 

5. Bilanzierungsergebnisse und Diskussion 
Für die Fläche Hilbcrsdorf zeigt sich ftir 1997 ftir die Elemente As und Cd eine Nettoabnahme, für 
Pb eine Nettozunahme. Wichtigste Eintragsquelle ist ftir alle drei Elemente die Deposition. Bei Pb 
und Cd erfolgte der Austrag hauptsächlich durch die Pflanze, bei As ist die Auswaschung mit 81% 
der Elementmenge als wichtigster ~ustragspfad anzusehen. Für die Fläche Brandis ist für Pb eine 
Nettozunahme zu verzeichnen, ftir As eine geringe Nettoabnahme. Bei Cd ist nur ein geringer Über
schuß feststellbar, der im Niveau der Bilanzierungsgenauigkeit liegt. Als wichtigste Eintragsquelle 
ist ftir alle drei Elemente die Deposition zu nennen. Cd wird hauptsächlich durch die Pflanze ausge
tragen, ftir As und Pb ist die Auswaschung als wichtigster Austragspfad anzusehen. 

Literatur: 
BARTH, N. (1984): "Thermodynamische Berechnungen zum Migrations- und Fixierungsverhalten 
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Verlagerung, Verbleib und Metabolisierung von Terbuthylazin im Boden 

von 

HENKELMANN,G. 

I. Einführung 

Seit dem Anwendungsverbot fur Atrazin im Jahr 1991 wird Terbuthylazin als Ersatzherbizid fur Atrazin 
im Maisanbau eingesetzt. 
Die vorliegenden Untersuchungen sollen über die Verlagerung, den Verbleib und die Metabolisierung von 
Terbuthylazin im Boden Aufschluß geben. Insbesondere soll geklärt werden, ob der Wirkstoff 
Terbuthylazin zu ähnlichen Grenzwertüberschreitungen im Grundwasser fuhren kann wie früher das 
Atrazin. 

Terbuthylazin gehört, wie auch das Atrazin, zu den Triazinen, einer persistenten Pflanzenschutzmittel
gruppe. (Unter persistent versteht man Stoffe, deren Rückstände länger als 70 Tage im Boden nachweisbar 
sind). 
Das Versickerungsverhaltcn von Terbuthylazin wurde mit Leachingversuchcn im Labor und mit einem 
dreijährigen Freilandlysimeterversuch geprüft. In einem Gcfaßversuch mit radioaktiv markiertem 14 C-Ter
buthylazin aufunterschiedlichen Böden wurde zusätzlich der Verbleib und die Mctabolisierung untersucht. 

II. Material und Methoden: 

Zur Untersuchung der Bodenproben wurden je 20 g in einem Soxhlctextraktor mit 200 ml Methanol für 4 
Stunden extrahiert. Die Aufreinigung erfolgte über Festphasenextraktion nach Henkelmann (I 992). Die 
Analyse der Triazine erfolgte mittels HPLC und GC/MS. 
HPLC-Analytik: Säulenfluß von I mi/Min. RP CIS-Säule (Nucleosil CIS, 250-4, 7J.1m, Fa. Machercy und 
Nagel. Gradientenelution Acetonitril/Phosphatpuffer (0.2 mM, pH 6.5). Analysezeit 50 Minuten von I 00 
%bis 20% Puffer. UV-Dctcktion: 230 nm. 
GC-Analytik: Säule 30 m HP5, Detektor MSD oder NPD. Temperaturgradient von 50°C bis 2SO °C mit 
einer Rate von 5° pro Minute. 

111. Versuchsdurchführung und Ergebnisse 

Versickerungstests im Labor 

Den Versuchsaufbau der Säulenversuche ist in Abb. I dargestellt. Die Bodensäulen wurden 30 cm hoch mit 
einem stark humosen, schwach lehmigen Sand bcftillt, anschließend mit Wasser gesättigt und nach 
Auftragen von 3 mg Terbuthylazin mit einer Gesamtwassermenge von 11200 ml über mehrere Tage 
beregnet. Dies entspricht einer Niederschlagsmenge von 800 mm/Jahr über einen Zeitraum von 7 Jahren. 
Zur Erstellung der Elutionsdiagrammc wurde das Sickerwasser fraktioniert aufgefangen, das Volumen be
stimmt und die Wirkstoffgehalte analysiert. 

Die Elutionsmaxima von Simazin und Atrazin lagen im Bereich von 1200-2500 ml, das Maximum der 

*) LBP-Münchcn, Mcnzinger Str. 54, 80638 München 
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Auswaschung beim Terbuthylazin lag bei 8000 ml Wasserdurchfluß. Diese Zahlen machen deutlich, daß die 
Mobilität von Terbuthylazin signifikant niedriger ist als die von Simazin und Atrazin ' 

500 . . . 
~ 1--H . . l:=ylazin 

i'"' . . . .. . . 
., . . . . . . . 
~ !:.~ 0. ao ~ .. 
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Abb. I: Elutionsdiagramm der drei Triazine in einem stark humosen, 
schwach lehmigen Sand und Versuchsaufbau der Säulenversuche. 
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Die Ursache fur die unterschiedliche Mobilität liegt in der Molekülstruktur und in der unterschiedlichen 
Bindung des Wirkstoffs am Boden. Terbuthylazin wird deutlich langsamer in tiefere Bodenschichten verlagert. 
Der Vorteil der Versickerungstests (Leaching) liegt in. der einfachen und schnellen Durchfuhrung. Sie sind 
hilfreich zur Abschätzung eines Versickerungsrisikos. Die rasche, kontinuierliche Zufuhrung von Wasser in 
einem kurzen Versuchszeitraum, sowie das Fehlen von Mikroorganismen, Bodentieren, Pflanzen und natür
lichen Witterungseinflüssen sind nicht praxisnah und machen Freilandversuche unerläßlich. 

Lysimeterstudien im Freiland 

Der Versuch wurde mit einem Lehmboden mit einem c ... -Gehalt von 1% und einem Tongehalt von 17.6% 
durchgefuhrt. Dazu wurden mit Kunststoffrohren (30 cm Durchmesser, Kleinlysimeter) Bodensäulen im 
gewachsenen Boden umgrenzt, unter praxisnahen Bedingungen bestellt und Pflanzenschutzmittel appliziert. 
Die Bestimmung der Rückstandsgehalte in den verschiedenen Bodentiefen fand nach dem zweiten und dritten 
Versuchsjahr statt. Der Zeitabstand zwischen der letzten Anwendung und der Probenahme betrug jeweils ein 
Jahr. 

mg/kg Terbuthylazin 

20 15 10 5 . 0 5 10 

nac~ 3 Jahren 

__ L _ _I ___ ~_j ___ j____ . J 

Abbildung 2: Extrahierbare Rückstände von Terbuthylazin im Tiefenprofil eines Lehmbodc;ns nach zwei 
(linker Teil der Abb.) bzw. drei Jahren (rechter Teil der Abb.) im Freiland. 
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Wie Abbildung 2 zeigt, verbleibt der größte Teil der extrahierbaren Terbuthylazinrückstände im Oberboden 
zwischen 0 und 30 cm Tiefe und kann durch Methanol im Soxhletextraktor nicht mehr extrahiert werden. 
Dieses nicht extrahierbare ("gebundene") und das extrahierbareTcrbuthylazin stehen, da eine geringe Verlage
rung in tiefere Bodenschichten zu beobachten war, in einem Gleichgewicht. Das nicht extrahierbare Ter
buthylazin wird, in welchem zeitlichen Rahmen auch immer, über eine lösliche Form ausgewaschen. Die 
Wiederfindung des Wirkstoffes betrug über alle Bodenschichten im zweiten Jahr des Versuchesl4 %, im 
dritten Jahr 9% der Aufwandmenge. Wie auch weitere Untersuchungen mit 14 C-Terbuthylazin zeigten, kann 
man beim Terbuthylazin, abhängig vom Boden, von einer Halbwertszeit von etwa 150-200 Tagen ausgehen. 
Laboruntersuchungen von Deusset et al. (1997) über 45 Tage ergaben auf Lehmboden Halbwertszeiten von 88 
bis 116 Tagen. 

Gefäßversuch 

Auf 12 Böden aus Bayern, mit unterschiedlichen pH- und Ca'll·Werten wurden praxisnahe Mengen von 14 C
markiertem Terbuthylazin aufgetragen und die verbleibenden Pflanzenschutzmittelrückstände 2 Jahre nach der 
Applikation auf extrahierbare und nicht extrahierbare Rückstände untersucht. 
Während der Versuchsdauer wurde die Bodenfeuchte auf konstant 20 gehalten. Im Durchschnitt aller Böden 
waren nach 2 Jahren noch 84 %der aufgebrachten Radioaktivität zu finden. 68% waren nicht extrahierbar und 
16% mit organischen Lösungsmitteln extrahierbar. 
Die Höhe der nicht extrahierbaren Rückstände ist bei den einzelnen Böden sehr verschieden. Die Bodenkenn
daten sind der Tabelle I zu entnehmen. Ein Zusammenhang mit dem Ca'll des Bodens kann ansatzweise herge
stellt werden. Bei steigendem Gehalt an organischem Kohlenstoff im Boden steigt die Festlegung von Ter
buthylazin. Der Anteil der extrahierbaren Rückstände schwankt je nach Bodenart zwischen II% und 26%. 
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Abb. 3. Extrahierbare und nicht extrahierbare Rückstände (Radioaktivität) in verschiedenen Böden nach 
2 Jahren im Freiland 

Tabelle I: Charakt' · der V hsböd ---~--- --- --- . -----··-----·· 
Boden: I 2 3 4 5 6 7 8 9 10 II 12 
pH 7,40 6,95 6,80 4,82 6,97 7,00 7,32 5,20 5,37 7,15 5,35 6,35 
Corg% 1,31 3,09 1,04 2,98 1,79 2,02 1,82 0,80 1,68 3,42 1,85 1,63 
Bodenart Ls2 Ls2 Ls2 Ls2 Ls3 Lt2 Lt3 Sl3 Sl4 Tl Uls Ut4 



IV. Zusammenfassung 

Terbuthylazin hat eine deutlich geringere Mobilität als andere Triazinherbizide. Terbuthylazin wird im Boden 
zwar langsamer, aber deru10ch nachweisbar in tiefere Bodenschichten verlagert. Im Lcachingversuch. war die 
Verweildauer 3-4 mallänger als beim Atrazin. 
Auch im Freiland konnte eine geringe Verlagerung in tiefere Bodenschichten beobachtet werden. -Die Wieder
findung von Terbuthylazin betrug mich 2 Jahren 14%, nach 3 Jahren 9%. 
Die Halbwertszeit von Terbuthylazin ist abhängig von der Bodenart und lag im Freilandversuch bei '150-200 
Tagen. Der Verbleib im Boden ist stark abhängig von der Witterung und den Bodeneigenschaften. Der Wirk
stoff wird vor allem an die organische Matrix fixieren und kann so "nicht extrahierbare" Rückstände bilden. 
Die nicht extrahierbaren Rückstände entziehen sich in der Regel der konventionellen Rückstandsanalytik (vgl. 
Haisch, A. u. G. Henkelmann 1991). Es ist daher aus der Sicht des Boden- und Gewässerschutzes wichtig, den 
Anteil der extrahierbaren und der nicht extrahierbaren Rückstände im Boden zu kennen um die Höhe der Ge
samtbclastung des Boden abschätzen zu können. 
In Versuchen mit radioaktiv markiertem Wirkstoff waren im Durchschnitt nach 2 Jahren noch 84% der auf
gebrachten .Radioaktivität nachzuweisen. Davon waren 68% nicht extrahierbare und 16% extrahierbare 
Rückstände. Das V crhältnis zwischen extrahierbaren und nicht extrahierbaren Rückständen schwankt dabei, 
abhängig vom Standort und Boden, in weiten Grenzen. Der Anteil der extrahierbaren Rückstände lag zwischen 
II% und 26%. Ein Hochrechnen von extrahierbaren Rückständen auf den Gesamtgehalt ist nicht möglich. 

V. Schlußfolgerung 

Die Aufwandmenge bei der Anwendung von Terbuthylazin ist in der landwirtschaftlichen Praxis sehr viel 
geringer als bei Atrazin. Eine Anreicherun im Boden wie beim Atrazin ist daher nicht im gleichen Umfang zu 
erwarten. Dennoch zeigen vereinzelte Funde in Oberflächengewässern und oberflächennahem Grundwasser, 
daß auch beim Terbuthylazin eine nachweisbare Verlagerung in den Untergrund und von dort ins Wasser 
stattfinden kann. 
Ein gewisses Risiko geht beim Tcrbuthylazin vor allem von ungünstigen, flachgrundigen Standorten mit 
sandigen Böden oder stark zerklüftetem Untergrund aus. 
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BDF-Konzepte aus bodenbiologischer Sicht 

von 

KRATZ,W. 

1. Einleitung 

Die Hauptaktivitäten auf den derzeit in der BRD etablierten Bodendauerbeobachtungsflächen 
(BDF) beziehen sich auf die Beschreibung der jeweiligen Bodenkörper bzw. auf die Erhebung bo
denchemischer Parameter. Vereinzelt werden auch schon bodenbiologische Daten wie z.B. die mi
krobiologische Atmungsaktivität und die Regenwurmbesiedlung erfaßt. Bodenbiologischen Arbei
ten sollten zukünftig auf allen BDF durchgeführt werden. da die Bodentiere und die Bodenmikroor
ganismen an vielen Stotfumsetzungsprozeßen unserer Böden maßgeblich beteiligt sind und Ökosy
stemare Bewirtschaftungsmaßnahmen aber auch in den Boden eingetragene Schadstoffe diese bo
denrelevanten Aktivitäten stark reduzieren können. 

Als Indikatoren in Böden sollten aber nicht nur einzelne Organismen oder Organismengemein
schaften dienen. Es sind vielmehr integrale Systemmerkmale, die sich vor allem auf die Funktionen 
von Bodenlebensgemeinschaften beziehen, die in den BDF angewandt werden sollten. Diese Me
thoden haben im Gegensatz zu biozönotischen Erhebungen den großen Vorteil. daß sie in kurzer 
Zeit wertvolle Informationen zum Status bodenbiologischer Prozesse erbringen und darüber hinaus 
nahezu zerstörungsfrei in den Flächen einzusetzen sind. Die Bedeutung dieser auf die Bodenfunk
tionen abzielenden bodenbiologischen Methoden wurde inzwischen auch vom Umweltbundesamt 
erkannt. Durch die Bewilligung eines FuE-Vorhabens mit dem Namen .,Bodenbiologischc Boden
güte-Klassen" (Laufzeit 1998-1999) wird die Voraussetzung geschaffen ein Teil der Methoden auf 
ausgewählten Referenzstandorten in der BRD einzusetzen. 

2. Ziele der Bodenbiologie auf BDF 

Die Ziele der Bodenbiologie auf BDF sollte 

(I )die Erfassung der standorttypischen bodenbiologischen Struktur und deren Leistungen 
(Funktion) für die Böden (z.B. Dekompositionspotential) in der raum-zeitlichen Dynamik bei 
gegebener Nutzung und physiko-chemischem Belastungszuständen sein. d. h. die Ermittlung der 
hodenbiologischen Grundausstattung u. der Bodenfunktionen am Standort. 

FU Bcrlin. FB Biologie. Gruncwaldstr. 34. D-12165 ßcrlin (Privatdozent) 
und 
terra fJ/'Oiecta Cimhl I. Himbeersteig 18. D-14129 Berlin. Tel. 030-803 85 24 (Geschäftsführer) 
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(2)die Erfassung langfristiger, standort-, nutzungs-und belastungs-abhängiger Einflüsse auf die 
Bodenbiozönose (Struktur) und die durch sie getragenen Prozesse (Funktion), d.h. die Emiittlung 
des aktuellen Gefährdungspotentials. 

(3)die ökosystemareund ökotoxikologische Bewertung der o.g. Einflüsse auf die Bodenbiozönose 
und die durch sie getragenen Prozesse flir einen nachhaltigen, vorsorgenden Bodenschutz, d.h. 
die Ermittlung des potentiellen Gefährdungspotentials. 

3. Integrative Methoden in der Bodenbiologie 

Da schon während des DBG-workshops zwei Vorträge (Graefe, Harnburg u. Bauchhens, Freising) 
sich mit den Bodenbiozönosen (Regenwürmer, Enchytraeiden) in ihrer Struktur aufBDF . 
auseinandersetzten, werden nachfolgend den Integrativen Methoden in der Bodenbiologie, die sich 
flir BDF eignen, mehr Platz eingeräumt. 
Die wichtigsten Integrativen Methoden in der Bodenbiologie, die im Freiland eingesetzt werden, 
sind: 

I. Streuabbauuntersuchungen 
2. Köderstreifen-Test 
3. Cotton-strip-Methode 

I. Streuabbauuntersuchungen vo·n Blatt-, Nadel- und Wurzelstreu 

Die Eignung von Streuabbauuntersuchungen für bodenökosystemare Fallstudien wurde mehrfach 
auf europäischen Gradientenuntersuchungen (z.B. EU-DECO-Projekt: Finnland bis Südspanien) 
belegt. Das Prinzip von Streuabbauuntersuchungen besteht in der Exposition von abgestorbenen 
Pflanzenteilen in Netzbeuteln/Streuabbaucontainer. Das Abbauverhalten und die chemische Qualität. 
der jeweiligen Reststreu wird bestimmt. Durch den Einsatz unterschiedlicher Gazemaschenweiten 
können die Abbauanteile unterschiedlicher Organismengruppen herausgearbeitet werden. 

2. Köderstreifen-Test 

Es werden kleine Köderportionen mit Hilfe von gelochten Teststäbchen den biogenen Abbaupro
zessen in Böden ausgesetzt. Bodentiere und Bodenmikroorganismen zersetzen die in das Boden
substrat eingebrachten Köder, die in den Trägerstreifen durch entsprechende Lochgestaltung fixl.ert 
sind. Dabei wird angenommen, daß Tiere den sichtbaren Massenschwund bewirken und mikrobielle 
Prozesse und mikrobiogener Metabolismus die tierische Preßtätigkeit maßgeblich beeinflussen. 
V ersuchsaufbau und V ersuchsdurchflihrung sind sehr einfach und können schnell und ohne großen 
Aufwand ·und damit kostengünstig durchgeführt werden. Spezialwissen in Form taxonomischer 
Kenntnisse ist nicht erforderlich. In kurzer Zeit können mit dem Test große Mengen biometrisch 
auswertbarer Daten gewonnen werden, die einen hohen Standardisierungsgrad aufweisen (GLP-, 
DIN- und ISO-kompatibel). Durch das einfache Versuchsdesign wird die Vegetation und der Boden 
nicht wesentlich gestört. Im Vergleich zu bekannten Streuabbauverfahren bringt der Köderstreifen
Test einige weitere Vorteile. So können Versuchsfehler experimentell und mit geringem Arbeits
aufwand fehlerkritisch ermittelt werden. Es gibt vielfältige Möglichkeiten der Auswahl und der 
Modifikation von Ködersubstanzen sowie d~r Versuchsdauer. Jeder Test ergibt z.wei fehlerkritisch 
auswertbare Befunde, einen über örtlich bedingte und einen über schichtbedingte V erteilungsunter
schiede der Ereigniswerte zweier stochastisch unabhängiger Stichproben. 
Über einen längeren Zeitrum können auch saisonale Veränderungen der Preßaktivität aufgezeigt 
werden. 
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3. Cotton-strip-Methode 

Hierzu hat der Verfasser bereits eine umfangreiche Methodenbeschreibung in den Mitt. Dtsch. Bo
denkdl. Ges. 81. 17-20 vorgelegt. 

4. Vergleich von ökologischen " u. Praktikabliltätskriterien bei den Integrativen Methoden in 
der Bodenbiologie 

In Tab. 1 sind ökologische - u. anwendungsbezogene Kriterien bei den lntegrativen Methoden in der 
Bodenbiologie dargestellt. 

Tab. l: Vergleich ökologischer und anwendungsbezogener Kriterien 

( ++ gut; + adäquat; - nicht ausreichend) 

Kriterium Köderstreifen Streucontainer Cotton strip 

Funktionale Bedeutung im + ++ + 

Ökosystem 

Technische Anwendbarkeit ++ + ++ 

Sensitivität + ++ + 

Verschiedene + + + 

Streßfaktoren* 

Naturgemäße Ausbringung ++ + ++ 

* z.B. Pestizide, Umweltchemikalien, Kalkung, etc. 

5. Anwendungskonzept für den Einsatz von integrativen bodenbiologischen Methoden im 
Rahmen von BDF 

VorbedinRUn!.!.en: 

• definierte BDF ("unpolluted sites", pollution gradients), Kenntnis standörtlicher bo
denbiologischer, bodenkundlicher, bodenchemikalischer, bodenphysikalischer und klimatischer 
Parameter (z.B. Bodenstreu- u. Profilhomogenität, Besiedlungssituation, Kontamination, T, 
AET) 
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• Mindestens 3 Jahre Vorlauf (z.B. 1998-2000) zur Erfassung der standorttypischen Kenngrößen 
(k-Wert, fw-Wert, CTSL) fiir die einzelnen Methoden. 

• Monitaring alle 3-5 Jahre zur Überprüfung der Kenngrößen 

1. Streuabbauuntersuchungen: 

• Standörtliche Streu (-mischung) aus Streusammler (wird an vielen Wald-BDF bereits erhoben!) 
• Gazetyp (GG = 6 mm) 
• Beprobungen/Jahr mitjeweils 5 Parallelen= 30 Streuabbaucontainer/BDF 
• Meßparameter k: Abbau voo g TS Streu/Jahr u. fakultativ ausgewählte Nähr- u. Schadstoffe 
• Auswertung: t-Test 

2. Köderstreifen: 

• Pro BDF 4 Basisgruppen a 16 Köderstreifen = 1024lnformationseinheiten 
• Termine: Frühjahr/Herbst, ca. 8- 14 Tage 
• Meßparameter fi 0: Köderfraßlöcher/Bodenschicht und I 0 Tage 
• Auswertung: Mann & Whitney 

3. Cotton-strips: 

• Pro BDF 4 Basisgruppen a 5 cotton-strips 
• Termine: Frühjahr/Herbst, ca. 2 Wochen 
• Meßparameter CTSL: Verlust der Zugfestigkeit pro Bodenschicht und 4 Wochen 
• Auswertung: t-Test 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 343-346 (1998) 

Monitaring auf Boden-Dauerbeobachtungsflächen: Bodenzoologische 
Parameter zur Kennzeichnung des biologischen Bodenzustandes 

von 

GRAEFE,U., ELSNER,C.-0., NECKER,U. 

Zu den bodenschutzrelevanten Daten, die im Rahmen des Monitaring auf Boden-Dauerbeobachtungs
flächen erhoben werden sollen, gehören auch Informationen über den biologischen Bodenzustand. Die 
Konzeption zur Einrichtung von Baden-Dauerbeobachtungsflächen der Sonderarbeitsgruppe 
"Informationsgrundlagen Bodenschutz" (SAG 1991) enthält dementsprechend u.a. Empfehlungen für 
bodenmikrobiologische und bodenzoologische Analysen. Im bodenzoologischen Teil wird die 
obligatorische Untersuchung der Regenwürmer und auf ausgewählten Flächen die ergänzende 
Untersuchung der Collembolen, Nematoden oder Enchyträen vorgeschlagen. Diesen Empfehlungen 
folgend werden in Schleswig-Holstein seit 1992 und in Nordrhein-Westfalen seit 1995 bodenzoo
logische Grundinventuren im Bereich aller BDF durchgeführt. Auch in Harnburg und Mecklenburg
Vorpommern wurden die ersten Flächen mit dem gleichen Verfahren untersucht. Nach Abschluß der 
Grundinventuren sind ab 1998 erste Wiederholungsuntersuchungen in Schleswig-Holstein vorgesehen. 

Bei der Auswahl der Tiergruppen stand die Überlegung im Vordergrund, für alle BDF einen 
einheitlichen methodischen Baustein zu verwenden, der es ermöglicht, die Flächen über verschiedene 
Nutzungstypen hinweg zu vergleichen. Neben den Regenwürmern wurden deshalb die Enchyträen 
(Kleinringelwürmer) in die Untersuchung einbezogen, die als Mesofaunagruppe antagonistisch dort 
stärker in Erscheinung treten, wo Regenwürmer eine geringe oder keine Rolle spielen. Tabelle I gibt 

Tab. I: Bodenzoologische Parameter flir das Monitaring auf Boden-Dauerbeobachtungsflächen 

Parameter Methode Aussagefähigkeit 
Ausgewählte Tiergruppen 
Regenwürmer (Lumbricidae) Regenwürmer Bodenbiozönose- und 
Kleinringelwürmer (Enchytraeidae u.a.) a) Formalin- Bodenzustandsindikatoren 
Strukturelle Parameter austreibung 
Artenzusammensetzung b) Handauslese/ Indikatoren der Biodiversität 
Abundanz der einzelnen Arten (lnd./m2

) Kempson- im Boden 
Dominanz (% von Gesamtabundanz) extraktion 
Horizontalverteilung (Frequenz) Zeiger für die Qualität des 
Vertikalverteilung der Kleinringelwürmer Kleinringelwürmer Mikrohabitats 
Biomasse der Regenwürmer (g/m 2

) c) Wassertauch- Maß für ökologische 
Gewichtsdominanz der Regenwürmer(%) methode Gewichtung der Arten 
Quantitative Summenparameter quantitative zoologische 
Gesamtabundanzen (lnd./m2

) ( DUNGER & FIEDLER Meßparameter für die 
Gesamtbiomasse der Regenwürmer (g/m2

) 1989) biologische Aktivität 
Qualitative Summenparameter qualitative Indikatoren für den 
Lebensform-/Strategietypenspektren biologischen Bodenzustand 
Zeigerwertspektren/mittlere Zeigerwerte und die integrale Wirkung 
Zersetzergesellschaftstyp ökologischer Faktoren 

* lFAB Institut für Angewandte Bodenbiologie GmbH, Sodenkamp 62, D-22337 Harnburg 
** Landesamt für Natur und Umwelt des Landes Schleswig-Holstein, D-24220 Flintbek 

*** Landesumweltamt Nordrhein-Westfalen, Postfach 10 23 63. D-45023 Essen 
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Abb. I: Anordnung der Probenahmestellen lcl 0 um die Kernfläche der BDF 24 Bornhöved/Schleswig-Holstein 
Abb. 2: Vertikalverteilung der Kleinringelwürmer auf der BDF 24 Bornhöved im November 1992 

eine Übersicht über erhobene Parameter, verwendete Methoden und angestrebte Aussagebereiche. Der 
Schwerpunkt liegt auf strukturellen und qualitativen Parametern (Artenzusammensetzung), die den 
Vorteil haben, daß sie bei den untersuchten Tiergruppen keinen großen jahreszeitlichen oder 
kurzfristig witterungsbedingten Schwankungen unterliegen und daher mit nahezu gleichwertigen 
Ergebnissen zu unterschiedlichen Jahreszeiten erhoben werden können. Andererseits ist gerade die 
Artenzusammensetzung ein empfindlicher Indikator ftir den biologischen Bodenzustand, der eine 
leicht beeinflußbare Standortsvariable darstellt und ftir die Ermittlung langfristiger Veränderungen 
infolge belastungs- und nutzungsspezifischer Einflüsse besonders geeignet erscheint. 

Die Untersuchungen erfolgen mit Standardmethoden, die bei DUNGER & FIEDLER (1989) näher 
beschrieben sind. Die Grundinventur wird einmalig mit I 0 Parallelproben durchgeführt, wobei die 
Probenahmestellen außen um die Kernfläche herum angeordnet werden, um diese nicht zu stören. An 
jedem Probenpunkt, der nach einem festgelegten Schema ausgemessen wird (Abb. 1), werden drei 
verschiedene Probenahmen unmittelbar nebeneinander ausgeführt. Tiefgrabende Regenwürmer werden 
durch Übergießen einer 0,25 m' großen Fläche mit einer formalinhaltigen Reizlösung aus dem Boden 
getrieben. Für die Erfassung oberflächennaher Regenwürmer werden 500 cm' große Bodenproben 
I 0 cm tief, auf Ackerflächen 20 cm tief entnommen und von Hand ausgelesen. Anschließend werden 
eventuell übersehene Tiere mit der Kempson-Methode aus den Proben extrahiert. Zur Gewichts- und 
Artbestimmung werden die Regenwürmer in einem Formol-Alkohol-Gemisch fixiert. 

Die Probenahme ftir die Kleinringelwürmer erfolgt mit einem Stechzylinder, der einen Durchmesser 
von 5 cm hat und von der Geländeoberfläche gemessen I 0 cm tief eingestochen wird. Die Bodensäule 
wird im aufgeklappten Stechzylinder in 4 gleiche Tiefenstufen aufgeteilt, wobei aufforstlichen BDF 
auch das Humusprofil zu protokollieren ist. Auf Ackerflächen wird mit einem schmaleren Stech
zylinder eine 24 cm lange Bodensäule ausgestochen, die ebenfalls in 4 Tiefenstufen aufgetrennt wird. 
Die Extraktion der Kleinringelwürmer erfolgt im Labor mit der Wassertauchmethode. Die Tiere 
werden im lebenden Zustand unter dem Mikroskop gezählt und bestimmt. 

Tabeile 2 zeigt das Ergebnis einer Grundinventur in komprimierter Form arri Beispiel der Ackerfläche 
Bornhöved. Die Annelidenzönose setzt sich aus einer Regenwurmart und 14 Kleinringelwurmarten 
zusammen. Neben den Artnamen stehen die Zeigerzahlen ftir Feuchte und Bodenreaktion, die in 
Anlehnung an ELLENBERG verschlüsselt sind. Die Siedlungsdichten wurden zu Abundanzklassen 
zusammengefaßt, die eine logarithmische Skalenteilung aufweisen und zwischen Makrofauna 
(Regenwürmer) und Mesofauna (Kleinringelwürmer) um den Faktor I 00 differieren. Durch 
Kumulation der Abundanzklassen von Arten mit gleichen Zeigerwet1en entstehen Zeigerwertspektren~ 
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Tab. 2: BDF 24 Bornhöved, Artenzusammensetzung und 
Zeigerwerte der Annelidenzönose in der Aufnahme 
vom November 1992 

F R Abundanzklasse 

Regenwürmer 
Aporrectodea caliginosa X 7 •o 

Kleinringelwürmer 
Achaeta aberrans 5 3 •o 

Achaeta affinoides 5 4 •oo 

Achaeta bibulba 5 5 •ooo 

Enchytraeus norvegicus 5 5 • 
Enchytraeus minutus agg. X 7 •oo 

Enchytraeus buchholzi agg. X 7 • 
Henlea perpusilla X 7 • 
Henlea ventriculosa X 7 • 
Fridericia bulboides X 7 • 
Fridericia sp. (trid) X 7 • 
Fridericia sp. juv. X 7 • 
Achaeta pannonica 5 8 • 
Achaeta unibulba 6 7 • 
Achaeta sp. (serp) X X • 
kumulierte Feuchtewerte kumulierte Reaktionswerte 

3 1 mR 6,3 
4 2 mR' 5,9 
5 •••••oooooo 3 •o 
6 • 4 •oo 

7 5 ••ooo 

8 6 
9 7 •••••••••ooo 

10 mF 5,2 8 • 
11 mF' 5,1 9 
- - --

-

die ein Bild vom Schwerpunkt und der 
Bandbreite der beteiligten ökologischen 
Artengruppen vermitteln. Schließlich sind 
noch die daraus berechneten gewichteten 
und ungewichteten mittleren Zeigerwerte 
angegeben. Detaillierte Erläuterungen der 
verwendeten Kürzel und Zeichen finden 
sich bei GRAEFE (1993, 1997a). 

In diesem Beispiel weist die Artenliste 
viele Schwachsäure- bis Schwachbasen
zeiger mit der Reaktionszahl 7 auf, was 
für Ackerflächen normal ist. Daneben 
sind in hoher Abundanz aber auch Säure
und Mäßigsäurezeiger mit den Reaktions
zahlen 3 bis 5 vertreten, die ihren Ver
breitungsschwerpunkt eher im mullartigen 
Moder von Waldböden haben. Besonders 
deutlich zeigt das Vertikalverteilungsbild 
der Kleinringelwürmer die ungewöhnliche 
Artenzusammensetzung auf der BDF 
Bomhöved (Abb. 2). Die drei säurelieben
den Achaeta-Arten machen bei weitem 
den größten Anteil aus. 

Welche Artenzusammensetzung normal 
oder abweichend ist, ergibt sich aus der 
tabellarischen Gegenüberstellung mög
lichst vieler Standorte, wobei auch unter
schiedliche Nutzungstypen einzubeziehen 
sind (vgl. GRAEFE 1993). 

Für Zustandsvergleiche der BDF untereinander eignen sich vor allem graphische Darstellungsformen. 
Sie erfordern eine weitgehende Datenaggregation. Abbildung 3 zeigt als Beispiel einen zweidimensio
nalen Zustandsraum, dessen Achsen von der Gesamtabundanz der Kleinringelwürmer als einem 
quantitativen Summenparameter und der gewichteten mittleren Reaktionszahl als einem qualitativen 
Summenparameter gebildet werden. Eingetragen sind 12 Boden-Dauerbeobachtungsflächen in 
Nordrhein-Westfalen, die im Zeitraum von 1995 bis 1997 untersucht wurden. Bei Duisburg-Biegerhof 
handelt es sich um einen städtischen Parkrasen. Die anderen Flächen sind Waldstandorte. 

Die als "Attraktorbereich" bezeichneten Felder markieren relativ häufig auftretende biologische 
Bodenzustände, die bestimmten Zersetzergesellschaftstypen entsprechen (vgl. GRAEFE 1997b). In der 
Humusformentypologie entsprechen sie den Mineralbodenhumusformen L-Mull bis F-Mull auf der 
einen Seite und den Auflagehumusformen Moder bis Rohhumus auf der anderen. Im Bereich des 
Achaeto-Cognettion spielen Regenwürmer nur eine untergeordnete Rolle. Hier kann die Siedlungs
dichte der Kleinringelwürmer deshalb auch als zoologisch definiertes Maß der biologischen Aktivität 
betrachtet werden. Die Werte streuen stark und sind mit den Humusformen Moder und Rohhumus 
nicht korreliert. Ihre Entwicklung muß vor dem Hintergrund sich verändernder Stickstoff- und 
Säureeinträge interpretiert und dokumentiert werden. 

Die Bewertung des biologischen Bodenzustands setzt die Definition eines Soll- oder Zielzustands 
voraus, der sich z.B. aus dem Ausgangssubstrat ableiten läßt. Beim Standortstyp Perl gras-Buchenwald 
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Abb. 3: Biologischer Bodenzustand von 12 Baden-Dauerbeobachtungsflächen in Nordrhein-Westfalen. 
Ökogramm mit den Koordinaten Siedlungsdichte der Kleinringelwürmer und gewichtete mittlere 
Reaktionszahl der Annelidenzönose · 

auf Kalkverwitterungslehm liegt der Sollzustand im Bereich des Lumbricion. Die abweichende 
Position der BDF Schwaney Buche, die diesen Standortstyp repräsentiert, kann als Folgewirkung der 
atmogenen Säurebelastung angesehen werden. Der Standort Duisburg-Mattlerbusch auf nährstoff. 
reichem Hochflutlehm ist vom Sollzustand im Bereich des Lumbricion noch weiter bis an den Rand 
des Achaeto-Cognettion abgedriftet. Er liegt auf der x-Achse des Ökogramms fast an der gleichen 
Stelle wie Duisburg-Stadtwald, was mit der sehr ähnlichen Artenzusammensetzung aufbeiden Flächen 
zu tun hat. Das Ausgangssubstrat bei Duisburg-Stadtwald ist allerdings nährstoffarmer Flugdecksand. 
Ein standortstypisch begründeter Sollzustand dieser Fläche wäre deshalb im Bereich des Achaeto
Cognettion zu suchen. Der etwas günstigere Istzustand erklärt sich durch eine früher erfolgte 
Bestandeskalkung. · 

Weitere Möglichkeiten der graphischen Darstellung biologischer Bodenzustände bieten die Dreiecks
diagramme der Lebensform- und Strategietypenzusammensetzung, die am Beispiel von Boden
Dauerbeobachtungsflächen bereits vorgestellt wurden (GRAEFE 1997b). 
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Methodik und Relevanz von Regenwurmuntersuchungen auf Boden
Dauerbeobachtungsflächen (BDF) 

von 

BAUCHHENSS,J. 

I Einleitung 

In Bayern wurden auf landwirtschaftlichen Flächen 132 Baden-Dauerbeobachtungsflächen (BDF) 
eingerichtet, um eventuelle langfristige Veränderungen des Bodens feststellen zu können. 
Auf diesen Flächen werden fur einen späteren Vergleich wichtige chemische, physikalische und bio
logische Bodenkennwerte nach festgelegten Methoden gesammelt. 
Biologische Kennwerte sind: die Artenzusammensetzung der Wildkrautflora, die mikrobielle Bio
masse und - als bodenzoologische Parameter - Individuendichte, Biomasse und Artenzusammen
setzung der Regenwurmtaxozönosen .. 

II Regenwürmer als Indikatororganismen auf landwirtschaftlichen Flächen 

Nach Vorversuchen mit verschiedenen systematischen Gruppen, u.a. auch mit Collembolen, 
Oribatiden und Carabiden, haben sich Regenwürmer als die besten und aussagekräftigsten 
Indikatororganismen erwiesen. 
Die Gründe hierfur liegen in der relativ einfachen und sicheren Untersuchungstechnik und der hohen 
Aussagekraft der Ergebnisse, in der Bedeutung der Regenwürmer fur die Agrarbiozönose, und in 
den eindeutigen Reaktionen der Regenwürmerfauna gegenüber landwirtschaftlichen Maßnahmen. 

1. Einfache Untersuchungen mit hoher Aussagekraft 

a) In der Formalinmethode (vergl. BAUCHHENSS 1981) steht eine technisch einfache Probennah
memethode zur Verfugung. Anders als bei Boden- oder Köderfallen, die die Aktivitätsdichte 
aufzeichnen, ist eine quantitative, flächenbezogene Probennahme möglich wenn man auf 
"Winterruhe-" und Diapausezeiten achtet. Durch Nachgraben und Handauslese kann die Genauigkeit 
überprüft werden. 
Bei einer Entnahme von 10 Stichproben pro BDF und Probennahmetermin Ge I m2 auf Acker und 
0,25 m2 aufGfünlandflächen) ist ein Vergleich, der Gesamtindividuendichte und -Biomasse' und auch 
der Individuendichte und Biomasse der einzelnen Arten mit statistischen Methoden (U-Test, da nicht 
normalverteilt) möglich. 
Die Regenwürmer sind in der Regel nach äußeren morphologischen Kriterien zu bestimmen (vergl. 
HERR u. BAUCHHENSS 1987) Für spätere systematische Vergleiche kann eine Präparate
sammlung angelegt werden. Die Biomasse kann leicht und ausreichend genau aus dem Volumen der 
Tiere berechnet werden (vergl. BAUCHHENSS 1981 ). 

b) Regenwürmer sind "Kulturfolger" und allgemein in landwirtschaftlichen Böden mit hoher Indivi
duen- und Artendichte vertreten. Aufkeiner der 132 BDF fehlen Regenwürmer ganz. Wenigstens 

*)Bayerische Landesanstalt fur Bodenkultur und Pflanzenbau, Vöttinger Straße 38, 85354 Freising 
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juvenile Formen sind immer vorhanden. So sind alle BDF auf der Basis ihrer Regenwurmfauna ver-
~~- . . 

c) Regenwürmer sind standorttreu. Ihre "Streckenleistung" bei der Horizonthaibewegung ist gering. 
So kann man, anders als z.B. bei Carabiden, generell 4avon ausgehen, daß Tiere, die auf einer Fläche 
gefunden werden, dort ihren hauptsächlichen Lebensraum haben. 

d) Individuendichtedichte und Artenzusammensetzung der Regenwurm-Taxozönosen sind unab
hängig von kurzzeitigen Witterungsereignissen. Bei Collembolen und Oribatiden können dagegen 
z.B. Spätfröste, Gewitter oder Trockenperioden Einfluß auf die Zusammensetzung der Taxozönose 
haben. 

e) Auch jahreszeitliche Schwankungen der Individuendichte und der artliehen Zusammensetzung der 
Taxozönose sind bei Regenwürmern nicht gegeben, während sich Collembolen-, Oribatiden- oder 
Carabidentaxozönosen im Jahresablaufstark verändern. Dies macht die Probennahme (außerhalb der 
Diapause!) terminunabhängig .. 

f) Regenwürmer sind die langlebigsten wirbellosen Tiere auf landwirtschaftlichen Nutzflächen. So hat 
die aktuelle Anbaufrucht zum Zeitpunkt der Probennahrne keinen Einfluß auf das Ergebnis. Die Zu
sammensetzung der Regenwurm-Taxozönose ist ein Produkt der gesamten Fruchtfolge. Collernbolen 
und Oribatiden dagegen bilden fruchtartenspezifische Faunen aus. Die Aktivitätsdichte der Carabiden 
ist in hohem Maß von der Dichte des jeweiligen Pflanzenbestands abhängig (Laufwiderstand). 

g) Regenwürmer stehen .arn Anfang der Nahrungskette. Sie ernähren sich von verrottendem Pflan
zenrnaterial. Die Individuendichte und Artenzusammensetzung der Regenwurmtaxozönose ist daher, 
unmittelbarer als beispielsweise die von Räubern, von physikalischen und chemischen Bodenfaktoren 
abhängig. 

h) Die einzelnen Regenwurmarten stellen sehr unterschiedliche Ansprüche an ihren Lebensraurn. Die
se können, je nach Art, weit gefaßt oder aber auch sehr eng begrenzt sein. So zeigt das Vorkommen 
bestimmter Arten oder die Veränderung derer Individuendichte sehr differenziert Veränderungen im 
Boden an. 

2. Bedeutung der Regenwürmer rür die Agrarbiozönose 

a) Regenwürmer sind die einzigen wirbellosen Tiere im Boden, die in nennenswertem Umfang graben 
können. Regenwurmröhren erleichtern die Dränage und Belüftung des Bodens und dienen Pflanzen 
als Wurzelraurn. Verlassene Regenwurmröhren sind ein Lebensraum fur Tiere, die im Boden nicht 
graben können, z.B. Collernbolen und Oribatiden. 

b) Der Regenwurmkot ist fur die Bodenstruktur und die Nährstolfuachlieferung fur Kulturpflanzen 
von Bedeutung. Gleichzeitig ist er Substrat und Nahrung fur eine Reihe von Bodenorganismen wie 
Pilze und Bakterien, Nematoden, Enchytraeiden und Collernbolen. 

c) Regenwürmer tragen organisches Material in den Boden ein. Dies kann, wenn er am Feiefliegen 
bleibt, der gesamte Strohertrag sein. Dadurch bereiten sie die Bodenoberfläche fur neues Pflanzen
wachsturn vor. und bieten auch anderen Bodenorganismen durch das in die Röhren verbrachte Pflan
zenmaterial Nahrung und Substrat. 

d) Durch die hohe Individuendichte und Biomasse auf landwirtschaftlichen Flächen, ihre Schlüssel
stellung im Nährstoffkreislaufund ihre wichtige Rolle beim Aufbau einer stabilen Bodenstruktur sind 
Regenwürmer in landwirtschaftlichen Systemen fur eine nachhaltige natürliche Bodenfruchtbarkeit 
bedeutend. 



-349-

3 Reaktionen der Regenwürmer auf landwirtschaftliche Maßnahmen 

Regenwurmtaxozönosen reagieren auf verschiedene landwirtschaftliche Maßnahmen durch Ver
änderung der Individuen- und Artendichte, der Biomasse und Artenzusammensetzung. Dies ist eine 
wichtige Voraussetzung fur ihre Eignung als Bioindikatoren auf landwirtschaftlichen Flächen. Im 
wesentlichen können, wie langjährige Untersuchungen an der LBP gezeigt haben, folgende Einfluß
größen und Reaktionen festgestellt werden: 

a) Die Menge des organischen Materials das den Regenwürmern auf landwirtschaftlichen Flächen in 
der Form von Ernteresten, Zwischenfrüchten und organischen Düngern als Nahrungsquelle zur Ver
fugung steht, spielt eine wichtige Rolle fur die Biomasse, Individuendichte und Artenzusammen
setzung der Taxozönose. Das Nahrungsangebot ist letztlich der limitierende Faktor. Wesentlich ist, 
daß das organische Material nicht in den Boden vergraben wird, sondern möglichst an der Bo
denoberfläche verrotten kann. 

b) Tiefe und wendende Bodenbearbeitung ist ungünstig fur die Entwicklung der Regenwurm-Popu
lationen. Durch die beim Pflügen auftretenden Knetkräfte werden Regenwürmer regelrecht zer
quetscht. Dies spielt insbesondere bei zu feuchtem Boden eine Rolle. Auch die Bodenverdichtung 
durch landwirtschaftliche Maßnahmen ist fur Regenwurmpopulationen ungünstig. 

c) Düngung wirkt im allgemeinen positiv auf Regenwürmer. Organischer Dünger wird als Nahrung 
aufgenommen. Mineraldünger bringt über höheres Pflanzenwachstum mehr Erntereste, die wiederum 
als Nahrung dienen. Durch zu hohe Güllegaben werden allerdings Regenwürmer aus dem Boden 
ausgetrieben und gehen in der Regel an der Bodenoberfläche ein. Dies kann zu einem merklichen 
Rückgang der Individuendichte fuhren. Bei einigen Arten kann es bei zu hohen organischen Dünge
gaben zu einer Massenvermehrung kommen. 

d) Extensive vielfaltige Fruchtfolgen mit Brache, oder Kleegrasanbau wirken günstig, intensive 
Fruchtfolgen, vor allem mit hohem Mais-, Kartoffel- und Zuckerrübenanteil, wirken ungünstig auf 
Regenwurmpopulationen. Wichtige positive Faktoren sind Bodenruhe und eine möglichst langzeitige 
Bodenahdeckung durch den Anbau von Zwischenfuchten oder Wintergetreide. Auch eine Pflanzen
mulchschicht auf der Bodenoberfläche wirkt günstig. Negative Auswirkungen zeigen lange offenge
haltene Böden, das Befahren zu nasser Böden mit schweren Erntemaschinen und ein zu geringer 
Anfall an harten, nicht zu schnell verrottenden Ernteresten, wie das hauptsächlich beim Zuckerrüben
anbau der Fall ist 

lU Ergebnisse aus der 1. und 2. Beobachtungsserie 

Bisher wurden 101 Acker- und 22 Gründland-BDF zum zweiten Mal beprobt. 
Im Mittel (Median) stieg die Individuendichte auf Ackerflächen von 5 auf 16,5 Individuen1m2 an. 
Diese Steigerung ist signifikant. Auf Grünlandflächen erhöhte sich die Individuendichte von 172 auf 
196 Individuen/m2• Die Differenz ist statistisch nicht abzusichern. 
Auf 18% der 101 Acker-BDF nahm die Gesamtindividuendichte signifikant ab, auf 29% ergab sich 
nach statistischer Prüfung kein Unterschied und auf 54 % nahm die Gesamtindividuendichte signifi
kant zu. Auf 36 % der 22 Grünland-BDF nahm die Individuendichte signifikant ab, auf 27 % war 
kein Unterschied festzustellen und auf36% nahm sie signifikant zu. 
Aufschlußreicher - und dem Sinn der Bodenbeobachtung besser als die Auswertung der Summen
werte entsprechend- ist es, jede einzelne BDF aufgrundder Veränderungen der Individuendichte der 
einzelnen Arten zu charakterisieren. 
Wie vielgestaltig die Änderung von Regenwurm-Taxozönosen zwischen zwei Beobachtungsterminen 
sein kann, zeigt Tabelle I. Dort werden je zwei BDF mit abnehmender, gleichbleibender und zuneh-
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mender Gesamtindividuendichte vorgestellt. Die Veränderungen auf Artbasis sind weitgehend unab
hängig von den Veränderungen auf Basis der Gesamtindividuenzahlen. 

Tabelle 1: Signifikante Verändenmgen der Regenwurm-Individuendichte zwischen 1. und 2. Be
obachtungsserie (Minus ~ Abnahme; 0 ~ kein signifikanter Unterschied; Plus ~ Zunahme). Die 
Werte beziehen sich jeweils auf 1 m 2• 

Arten BDF57 BDF35 BDF22 BDF67 BDF45 BDF 13 . 

A. caliginosa 0 -6 +3 0 +39 

i 
A. rosea -I +I +I +I 

O.Iacteum -2 +I +2 0 
I A. chlorotica -2 -I +I5 

0. cyaneum 0 
I 

L., polyphemus -I 
A. handlirschi -3 I 

L. terrestris 0 +8 0 0 
L. rubellos 0 +2,5 +43 I 

L. castaneus -3 
ri. rubidus 0 

,_juvenile Formen -230 -92 0 -I4 +I7 +482 

Ges. Individuendichte -150 -103 0 0 +34 +577 

Es ergibt sich ein sehr differenziertes Bild fur jede einzelne Art und jede Fläche. Dieses kann auf
grundvon Versuchsergebnissen, die an der LBP erarbeitet wurden und Aufschluß über Auswirkun
gen verschiedener landwirtschaftlicher Maßnahmen auf die Regenwurmfauna geben, interpretiert 
werden. 

IV Zusammenfassung 

Regenwürmer sind gute Bioindikatoren fur Langzeituntersuchungen auf landwirtschaftlichen Flä
chen. Die Gründe liegen in der relativ einfachen und sicheren Untersuchungstechnik und dem hohen 
Aussagewert von Regenwurmuntersuchungen., in der großen Bedeutung der Regenwürmer fur die 
Agrarbiozönose und in der schnellen und differenzierten Reaktion der Regenwürmer auf landwirt
schaftliche Maßnahmen. 
Im Zeitraum zwischen der I. und der 2. Beobachtungsserie hat die mittlere Individuendichte auf Ak
ker- und Grünland-BDF zugenommen, auf den Ackerflächen signifikant. Auch die Anzahl der ein
zelnen Acker- und Grünlandflächen, auf denen die Individuendichte zugenommen hat oder gleich
geblieben ist, ist größer als die Anzahl der Flächen, auf denen sie abgenommen hat. 
Wichtig fur die Interpretation der Veränderungen zwischen den Beobachtungsterminen ist es, diese 
auf "Einzelflächen- uqd Artbasis" herauszuarbeiten, um sie im Vergleich mit anderen Versuchser-
gebnissen deuten und einordnen zu können. · 

V Literatur 

Bauchhenß J. (I98I): Artenspektrum Diversität und Umsatzleistung von Lumbneiden auf unter
schiedlich bewirtschafteten Grünlandflächen verschiedener Standorte Bayerns - Bayer. Landw. Jb. 
59, II9-I24. 
Herr, S. u. J. Bauchhenß (1987): Einfacher Bestimmungsschlüssel fur Regenwürmer- Schule und 
Beratung, 87, 2, IIl I 5 - 20. 
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Nachweis der Entwicklung des physikalischen Zustandes von ackerbaulich 
genutzten Böden - Parameter, Interpretation und Entwicklung auf Thüringer 

Dauerbeobachtungsflächen 

von 

PAUL,R. 

In Thüringen werden seit 1992 in Zusammenarbeit der Landesanstalten fiir Geologie, Umwelt, 

Wald und Forstwirtschaft und Landwirtschaft Dauerbeobachtungsflächen nach einem 

gemeinsamen Rahmenkonzept, aber mit spezifischen Zielstellungen betrieben. 

Die Landesanstalt fiir Landwirtschaft untersucht 14 landwirtschaftlich genutzte Flächen (10 

integrierter Pflanzenbau, 4 extensives Grünland) in typischen Naturräumen Thüringens auf den 

dort repräsentativen Bodenfonnen. Das Ziel ist der Nachweis der stofflichen und nichtstoffliehen 

Entwicklung der Böden unter landwirtschaftlicher Nutzung und die Vorsorge. 

Parameter TW11US 

Leitprofil Geologie, Chemie (KAK, Schwermet.),Physik einmalig 

Fläche Boden Chemie (KAK, Nährstoffe, Schwermetalle) 5 Jahre 

pH, Makronährst org. Schadstoffe l Jahr 

Nmm. Smin 3xjährlich 

Mikrobiologie l Jahr 

Makrobiologie, Physik 2 Jahre 

Fläche Pflanze Ertrag, Nährstoffe, Schwermetalle, org. Schadstoffe l Jahr 

' Fläche Tiefbohrung N.run. org. Schadstoffe 5 Jahre 

Input Witterung, Düngung, PSM, Druckbelastung (Termin, l Jahr ! 

Radlast, Bereifung) 
- -

Besonderes Augenmerk gilt den physikalischen Untersuchungen. Zeitgleich mit dem 

Bodenrnonitoringprogramm begann in den Betrieben eine Umstellung aufleistungsHihigere, aber 

z.T. auch schwerere Technik. Es ist zu erwarten, daß das Bodendruckniveau steigt und sich 

Auswirkungen auf das Rodengefuge ergeben. 

Wo sollten physikalische Parameter untersucht werden ? 

Verdichtungen entstehen, wenn der Druck die Festigkeit des Bodens übersteigt. Der Druck wird 
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in Abhängigkeit von Radlast und Reifenaufstandsfläche von der Kontaktfläche zwischen Rad und 

Boden in den Boden übertragen. Die Ausbreitung im Boden ist von der Eigenstabilität des 

Bodens abhängig. Die Eigenstabilität ist eine Eigenschaft des Gefiiges, der Bodenart und der 

Bodenfeuchte. Entsprechend der ·Gefiigeschichtung im Profil unterscheidet sie sich und 

differenziert dementsprechend die Druckausbreitung. Die Beprobung soll deshalb die 

Gefiigeschichtung bis zur möglichen Tiefe des verdichtungswirksamen Druckes berücksichtigen. 

Es ist mindestens die Krume in zwei Schichten (oberer Krume 4 ... 10 cm, untere Krume 15 ... 25 

cm), die Krumenbasis (25 ... 35 cm) und eine krumennahe Unterbodenschicht mit gegenüber der 

Krumenbasis deutlich zu unterscheidendem Gefiige (>45 cm) zu beproben. 

Welche Parameter sollten untersucht werden? 

Die Parameter ergeben sich aus der Wirkung des Druckes auf das Bodengefiige. Dabei sind vier 

Phasen zu beobachten. In der ersten Phase verhält sich der Boden elastisch. Physikalische 

Veränderungen treten praktisch nicht ein. 

In der Phase 2 komprimieren die instabilsten Grobporen, z.B. die horizontalen und die weitesten 

vertikalen. In linearem Verhältnis zum Druck sinken Porenvolumen und Luftkapazität In 

Proportion dazu verringert sich die Leitfähigkeit. 

In der Phase 3 komprimieren stabilere Grobporen. Die Abnahme des Porenvolumens verlangsamt 

sich. Dafiir geht die Leitflihigkeit verstärkt zurück. Es treten Verformungen der Aggregate ein. 

Die Phase 4 verformt den Boden plastisch. Das Porenvolumen sinkt nicht weiter, aber das 

Gefiige wird verändert. Das Porensystem wird homogenisiert. Dabei wird die Porenkontinuität 

unterbrochen, als Folge wird die Leitfahigkeit praktisch unterbunden. 

Die Ausprägung der Phasen ist von der Gefiigeentwicklung und der Wassersättigung abhängig. 

Die Phase 1 ist im vorverdichteten Boden ausgedehnt, im wassergesättigten verkürzt Bei 

Wassersättigung ist die Phase 4 ausgeprägt. 

Die notwendigen Parameter fiir den Nachweis der Wirkung des Druckes auf die 

Bodenfunktionen sind deshalb die funktionsbeschreibenden Eigenschaften Porenvolumen, 

Luftkapazität, Wasserdurchlässigkeit gesättigt, Aggregatporenvolumen und Aggregatfestigkeit 

Ergänzend dazu sind die materialbeschreibenden Eigenschaften Komgrößenverteilung und 

Bodenwasser-Saugspannungsbeziehung zu bestimmen. 

Bewertung des Ergebnisses 

Ziel der physikalischen Untersuchungen ist die Beurteilung des Schadzustandes des Bodens und 

die Ableitung von Vorsorgemaßnahmen. 
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Für die Beurteilung des Schadzustandes sind Orientierungswerte erforderlich, die sich auf die 

Bodenfunktionen beziehen. In der Bodenkundlichen Kartieranleitung (1994) angegebene 

Kennzahlen berücksichtigen diese nicht ausreichend und sind daher zur Beurteilung des 

Schadzustandes nur bedingt geeignet. 

Ei.ne der wichtigsten Funktionen fur das Bodenleben und die Ertragsbildung ist die 

Sauerstoffversorgung. Diese Funktion reagiert auch am empfindlichsten auf 

Gefugeveränderungen. Die Fähigkeit zum Gasaustausch hängt vom Querschnitt der 

luftfuhrenden Poren, ihrer Kontinuität und Tortuosität (Verwickeltheit) ab und ist mit dem 

Diffusionskoeffizienten zu beschreiben. Der Boden muß in der Vegetationsperiode mindestens 

5 ... 6 lm-2d"1 Sauerstoff in den Wurzelraum liefern (LETEY. .1967). Diese Leistung wird bei 

einem Diffusionskoeffizienten von >0,02 erreicht. 

Der Messung des Diffusionskoeffizienten ist jedoch aufwendig. Ersatzweise eignen sich die 

Parameter Luftkapazität und gesättigte Wasserleitflihigkeit (vertikal) zur Charakterisierung der 

Gefugefunktion Gasaustauschleistung. Als mindesterforderlich gelten: 

Krume LK>8 Vol.-%;kf(vertikal) > !Ocmd-1 

Unterboden LK >5 Vol. -%;kf (vertikal) > I Ocmd-1 

Im sandigen Boden geraten diese Eigenschaften körnungsbedingt auch bei starker Verdichtung 

nicht in den Grenzbereich. Dafur mindert sich die Beweglichkeit der Körner im Bodenverband 

und erschwert die Durchwurzelbarkeit. Der Schadzustand kann aus dem Eindringwiderstand 

abgeleitet werden. Er sollte bodenartspezifisch (Ls4 ... S) 3,2 bis 5,0 Nmm-2 nicht übersteigen. 

Für die Ableitung von Vorsorgemaßnahmen ist es notwendig, die vom Einsatz der Technik zu 

erwartende Verdichtung und die Funktionsschädigung einzuschätzen. Dazu ist der Druck und 

seine Verteilung in den Boden schichtweise der Eigenstabilität des Bodens gegenüberzustellen. 

SEMMEL und HORN (1993) und HORN (1997) stellen dazu ein Verfahren vor. Aus Radlast, 

Reifenaufstandsfläche und einem Konzentrationsfaktor, der die bodenart-, gefuge- und 

bodenfeuchteabhängige Eigenstabilität berücksichtigt, wird die Druckverteilung im Boden 

berechnet. Die Eigenstabilität wird aus bodenart- und bodenfeuchtespezifischen Regressionen 

ermittelt. Die Regressionen verwenden im Bodenmonitaring bestimmte Parameter. 

Ein Verdichtungsrisiko ist wahrscheinlich, wenn der Bodendruck die Bodenfestigkeit übersteigt. 

Inwieweit daraus ein Schaden entstehen kann, ist aus der Setzungskurve und ihren Beziehungen 

zu funktionsbezogenen Eigenschaften ersichtlich (HORN 1997). 

Die Vorsorgemaßnahmen lassen sich auch aus diesen Beziehungen ableiten, indem die 

Lastparameter (Regulierung Innendruck, Zwillingsbereifung, Breitreifen, Lastreduzierung), aber 
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auch die Bodenfestigkeit(Gefugeentwicklung, optimale Befahrbarkeit) variiert werden, bis ein 

Gleichgewicht zwischen Druck und Eigenstabilität besteht. Man begründet mit diesem Vorgehen 

die fur den Standort günstigsten wirksamen Maßnahmen. 

Ergebnisse in Thüringen 

Die physikalischen Eigenschaften der Thüringer Bodenmonitoringstandorte sind in drei 

Folgeuntersuchungen bestimmt worden .. Sie haben sich in sehr unteFschiedlicher Weise 

entwickelt, wobei ein Bezug zur Eigenstabilität zu erkennen· ist. Nach der Eigenstabilität lassen 

sich die Standorte in drei Gruppen einteilen: 

Gruppe 1: Böden mit· hofier (stabile Aggregierung), Gruppe 2: Böden mit ·mittlerer 

(Einzelkomgefuge ), Gruppe 3: Böden mit geringer Eigenstabilität (Kohärentgefuge) 

Das Porenvolumen hat sich aufallen Standorten aufKosten der .Luftkapazität in allen Tiefen 

verringert. Auf den Böden der Gruppe I ist die Luftkapazität jedoch sicher im funktionsfali.igen 

Bereich geblieben, während sie sich in Gruppe 3 insbesondere an der Krumenbasis und im 

Unterboden an der kritischen Grenze bewegt. In Gruppe 2 ist die stärkste Abnahme in allen 

Tiefen eingetreten, ohne ·daß kritische Grenzen. erreicht werden. Unabhängig von der 

Eigenstabilität ist die LK auf den extensiv bewirtschafteten und minimal belasteten 

Grünlandstandorten unverändert geblieben. 

Die Wasserleitfahigkeit zeigt auf allen Standorten eine erhebliche Dynamik, vor allem in den 

Krumen. Im Trend bleibt sie dort aber unverändert. Im Unterboden hat sie sich außer auf den 

Tonböden (Gruppe 2) sogar erhöht. Ursache ist die Bildung sehr leistungsfähiger Wurzelröhren 

nach Raps. Sie sind in diesen Böden beständig, in den Tonböden (Gruppe 3) dagegen nicht. Auf 

den Sandböden (Gruppe 2) zeigen beide Parameter trotz deutlicher Dichtezunahme keine 

adäquate Veränderung." Diese Erscheinung ist texturbedingt. 

Die Ergebnisse zeigen, daß die gegenwärtige Technik auf den druckstabilen Böden nicht 

schadverdichtend ist, auf den übrigen Standorten aber bodenschonende Maßnahmen nötig sind. 

Literatur: 
HORN, R. (1997): Bodenphysikalische Untersuchung über Ursachen und Auswirkungen von 
Bodenverdichtungen. DVWK-Materialien l/1997.Wirtschafts- und Verlagsgesellsc~aft Gas und 
Wasser mbH (WVGW), PF 140151,53056 Bonn 
LETEY,J.; STOLZY,L.H. (1967): Limiting distances between root and·gas phase for adequate 
oxygen supply. Soil Science 103. S.404-409. 
SEMMEL,H.; HORN,R.(1993): Möglichkeiten zur Bestimmung der mechanischen Belastbarkeit 
und der Druckfortpflanzung im Boden im Hinblick auf die Ableitung von bodentyp- und 
maschinenspezifischen Grenzw<?rten. Schrift 362 KTBL e.V., Beringstraße 49, 64289 Darmstadt 

Dr. Rainer Paul, Thüringer Landesanstalt fur Landwirtschaft, Naumburger Straße 98, 07743 Jena 
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Waldboden-Dauerbeobachtungsflächen (BDF) der Bayerischen Landesanstalt 
für Wald- und Forstwirtschaft (LWF) - Programm, Erfahrungen, Folgerungen -

BDF-Programm der LWF: Ziele 

Ausgangslage 

von 

SCHUBERT,A. 

Verbreitetes Vorkommen von stark durch neuartige Waldschäden betroffene Gebiete in Bayern 
Niedrige Basensättigungsverhältnisse und gleichzeitig hohen Protoneneinträge in den Hochlagen des 
Fichtelgebirges und des Bayer. Waldes 
Radioaktive Kontamination nach Kernkraftwerksunfall in Tschernobyl 

Zielsetzung · 
Einen Überblick über das Nährstoff- und Schadstoffpotential flächenbedeutsamer Standorte und 
entsprechend aufstockender Bestände bayerischer Wälder zu erhalten 
Zusammenhänge zwischen Basensättigung/Humuszustand/pH-Wert einerseits und Ernährungs- und 
Gesundheitszustand der aufstockenden Bestände sowie der Bodenvegetation in den von neuartigen 
Waldschäden unterschiedlich stark betroffenen Waldgebieten andererseits zu erkennen 
Die Schwermetallbelastung und Radionuklidbelastung von Waldstandorten zu ermitteln 
Stoffbilanzänderungen einschließlich der Migration von Radionukleiden aufzuzeigen 
Darauf aufbauend Untersuchungsmethoden und Kenndaten zu erarbeiten, die für eine einfache, 
kostengünstige und zu verlässliche Einschätzung der Ernährungs- und Schadstoffsituation geeignet sind 
Aufbau einer Datenbank und einer Probenbank aus dem BDF-Programm 

Einbeziehung älterer Untersuchungen 
Wichtige Hinweise auf evtl. Veränderungen, seit den fünfziger Jahren, sind von den 
Wiederholungsbeprobungen auf damals durch HARTMANN und JAHN angelegten Flächen, mit 
Untersuchungen zu Vegetation und bodenchemischen Parametern zu erwarten (HARTMANN u. 1AHN, 1968) 

Die ursprünglichen Erwartungen bei der Zielsetzung müssen aus heutiger Sicht kritisch gesehen werden. Das 
Verhältnis von Aufwand und Ergebnis wurde zu optimistisch veranschlagt. Vor allem der V ersuch, ältere 
Untersuchungen in das Programm miteinzubeziehen, führte zu sehr ernüchternden Ergebnissen (DALHÄUSER u. 
SCHUBERT, 1994). Dies verdeutlicht andererseits die Notwendigkeit der BDF. 

BDF-Programm der LWF: Flächenauswahlkriterien 

Überörtliche Gesichtspunkte 
Von neuartigen Waldschäden stark betroffene Gebiete (Bayer. Waldschadensinventur 1985) 
Berücksichtigung der Waldflächenanteile eines Gebietes (i.d.R. Wuchs gebiet) 
Konzentration von Versuchs- und Beobachtungsflächen verschiedener Art (z.B. Waldschaden
Dauerbeobachtung, Düngeversuche, Immissionsuntersuchungen, Naturwaldreservate) 

Entsprechend der Zielsetzung, die von neuartigen Waldschäden besonders betroffenen Gebiete zu 

erfassen, wurden überwiegend nadelholzreiche Bestände ausgewählt. 

+)Bayer. Landesanstalt für Wald und Forstwirtschaft, Am Hochanger II, D-85354 Freising 
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Standörtliche Gesichtspunkte 
- Repräsentation weit verbreiteter Standortseinheiten 
- Abdecken der gesamten Standortsamplitude 
- Standörtliche Einheitlichkeit (pro Fläch~ nur eine Standortseinheit) 

Keine Bodenstörung 
- Genügend Abstand zu öffentlichen Verkehrslinien 
- Keine Rückegassen bzw. -wege auf der Fläche 
- Keine meliorierten und gedüngten Flächen 

Waldbauliche Gesichtspunkte 
- Standortgerechte, i.d.R. naturnahe Waldbestände (Lebenserwartung mindestens 30 Jahre) 
- Keine Jungbestände und Dickungen (Mindestalter 60 Jahre) 
- Möglichst voll bestockte Bestände (B 0 0,9- I ,0) mit günstiger Höhen-Durchmesserentwicklung 
- Keine Bestände mit starken biotischen und abiotischen Schäden 

JA:bstnche beitn Katalog derF!ächen'auswahlkriterien.waren in der Praxis nicht zu vermeiden.· ] 

BDF-Programm der LWF: Anlage, Aufnahmen, Beprobung, Analytik 

Anlage der BDF 
- Dokumentierte Einmessung und Vermarkung der 50 m x 50 m Flächen 
- Anlage und Beschreibung eines standortsrepräsentativen Bodenprofils im Randbereich der 

Flächen 
- Auswahl und Markierung der Bäume für die Blatt/-Nadelprobenahme im Flächenrandbereich 

Aufnahmen auf den BDF 
- Durchführung von ertragskundliehen Aufnahmen und Schadstufenbonituren an den Bäumen im 

Kernbereich der Flächen (30 m x 30 m) 
- Vegetationskundliehe Aufnahmen auf den Kernflächen nach BRAUN-BLANQUET und 

Baumflechten Aufnahmen 
Probenahmen auf den BDF 

- Bodenprobenahme sowohl am Profil (horizontweise, volumenbezogen; an drei Profil wänden), 
als auch auf der Kernfläche (horizontweise, volumenbezogen, bis 30 cm Mineralbodentiefe, neun 
Flächen punkte) 

- Entnahme von Blattproben aus der Lichtkrone und Nadelproben vom 7. Quirl I. bis 4. 
Nadeljahrgang durch Baumsteiger an jeweils vier Bäumen der vertretenen Hauptbaumarten 

Probenanalytik 
- Haupt- und Spurenelemente bei Blatt/-Nadelproben (Salpetersäuredruck-Naßaufschluß) 
- Haupt- und Spurenelemente bei Bodenproben (C/N-Analysator, Königswasseraufschluß) 

pR-Werte der Bodenproben (H20, Im KCI, 0,01 m CaCI2) 

- Austauschbare Kationen der Bodenproben (0,5 n NH4Cl-Extrakt, Wasserextrakt) 
- Extrahierbarer P in Bodenproben (I % Zitronensäureextrakt) 
- CaC03- Gehalt in Bodenproben (nach SCHEffiLER) 
- Aktivitätsmessung der Radionukleide Cs 137 und (:s 134 in Bodenproben 

Trockenraumdichte der Bodenproben 
- Korngrößenanteile der Bodenproben (Pipettmethode nach KÖHN) 

Die rasante Entwicklung im Laboranalytikbereich erfordert eine ständige Auseinandersetzung mit 
Methoden, Nachweisgrenzen und Analyseaufwand. · ' 
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- Rund 1100 Bodenproben je 55 Meßwerte (-60.000 Grunddaten) aus der Basisbeprobung 
(geplanter Probenahmeturnus 15 Jahre) 

- Rund 1000 Blatt/-Nadelproben je 25 Meßwerte (-25.000 Grunddaten) aus bislang drei 
Probenahmeterminen ( dreijähriger Turnus) 

- Rund 4000 Bäume mit je 6 Aufnahme-Parametern der Schadstufenbonitur ( -200.000 
Grunddaten) aus bislang neun Aufnahmen (einjähriger Turnus) 

- Rund 4000 Bäume mit je 3 Aufnahme-Parametern der ertragskundliehen Messungen ( -35.000 
Grunddaten) aus bislang drei Aufnahmen ( dreijähriger Turnus) 

Datenhaltung 
Die monatlich aktualisierten und fortgeschriebenen Grunddaten in Arbeitsdateien (ASCII
Format) auf lokalem PC und Disketten 

- Geprüfte und verrechnete Daten in der LWF-Datenbank (INFORMIX) 
Datenverarbeitung 

Verarbeitung der Grunddaten, Analyse und Auswertungen mit Tabellen-, Graphik- und 
Statistikprogrammen des SAS-Systems (SAS Institute Inc.) auf lokalem PC 

- Weiterführende Auswertungen (z.B. Zusammenführung mit anderen Bodendaten der LWF) mit 
ACCESS (Microsoft Corp.) und ArcView Gis (Esri Inc.) 

Datenverfügbarkeil 
- Innerhalb der LWF wird in vielfältigerweise auf Daten der BDF zurückgegriffen (BDF

Veröffentlichungen, andere LWF Untersuchungen, Seminare,Fortbildungen, Exkursionen usw.) 
Behördenübergreifende Zusammenarbeit innerhalb Bayerns (LBP, GLA), (BAYER. 
STAATSMINISTERIEN. F. LANDESENTWICKLUNG U. UMWELTFRAGEN U. F. ERNÄHRUNG, 
LANDWIRTSCHAFT U. FORSTEN, 1990) 

- Gemeinschaftliche Untersuchungen mit UNIVERSITÄTEN 

Die rasante Entwicklung im EDV -Sektor erfordert eine permanente Auseinandersetzung mit Hard- und 
Software, um nicht auf einem Abstellgleis zu landen. 

BDF-Programm der LWF: Erfahrungen 

Leistungsmerkmale des BDF-Programms in der bisherigen Konzeption 
- Das Ergebnis der Ersterhebung und Basisbeprobung ist ein umfangreicher Datensatz über 

Waldböden und die aufstockenden Waldbestände in Bayern. 
- Die Erfahrungen,die Daten und Ergebnisse der Auswertungen werden sowohl von einer Reihe 

weiterer LWF-Projekte, als auch für zahlreiche Routinearbeiten ·an der LWF genutzt. 
- Die BDF sind Kristallisations- und Anknüpfungspunkte für Untersuchungen, die über das 

Standard-Wald-BDF-Programm hinaus gehen. 
- Die BDF werden häufig im Rahmen von Exkursionen und Fortbildungsveranstaltungen 

aufgesucht. 
- Die BDF sind ideale Referenz- und Weiserflächen im Rahmen des Bodenschutzes. 

- Die im BDF-Programm im Vordergrund stehende Flächenbeprobung wird bei den 
Folgebeprobungen sicher nachweisbare Veränderungen bei Bodenparametern liefern. Die 
Schwierigkeiten werden aber in der Zuordnung für die verantwortlichen Ursachen liegen (Frage 
nach dem Turnus der Wiederholungsbeprobung). 

Das BDF-Programm wird wenig an Erkenntnissen zu Stofflüssen beitragen können. 
- Die Wald-BDF werden Bayern als Fläche nicht ausreichend abdecken können. 

! 
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Folgerungen für LWF Programm: Bodenschutz 

Der Rahmen der LWF-Aktivitäten zum vorsorgenden Bodenschutz umfaßt sechs miteinander 

verknüpfte Aufgabenbereiche (TOLLKÜHN ET. AL., 1995): 
Standortskartierung, Hanglabilitätskartierung 

Düngeversuche, Melioration 

Untersuchungen zu Befahrungsschäden 

Waldbodeninventur 

Waldboden-Dauerb'eobach.tungsflächen · 

Waldklimastalionen 

Das flexible dreistufige Boden-Mo~itoringkonzept der LWF: 

Waldbodeninventur (WBI) 

Eine bislang einmal an 424 Probenbeständen durchgeführte Landeserhebung im 8 x8 km-Raster innerhalb 

des 4 x 4 km-Raster der Bayer. Waldzustandserhebung · 

Aufnahmen!Untersuch.ungen: Waldzustandsansprache,Nadei-/Biattproben, Humusproben, Bodenproben 

(bis 30 cm), Standortskartierung, Radioaktivität (GULDER u. KöLBEL, 1993) 

Waldboden-Dauerbeobachtungsflächen (BDF) ' 

Bislang 56 Flächen, verteilt über· ganz Bayern, auf denen in unterschiedlichen Abfolgen die oben 
genannien Parameter wiederholt aufgeno'mmen, bzw. untersucht werden 

Aufnahmen/Untersuchungen (Basiserhebungen siehe WB!), zusätzlich: Waldwachstum, 

Flechtenkartierung, Vegetationskartierung, Bodenzoologie, Bodenproben (bis Im), Korngrößenverteilung, 

Tonmineralbestand (DALHÄUSER !:1: SCHUBERT, 1989; SCHUBERT ET. AL., 1995) 

Waldklimastationen (WKS) 

Ab I 998 22 Flächen in Bayern, auf denen i,n unterschiedlichen A.bfolgen u.t;td unter~c~iedlicher.zeitlicher 
Auflösung eine Vielzahl an Parame.tern erhoben werden 

Aufnahmen und Untersuchungen (Basiserhebungen siehe WB! und BDF), zusätzlich: Meteorologie, 

Kronendurchlaßt Stammabfluß (qualitativ und quantitativ), Phänologie, Stoffeinträge, Streufall (Menge 

und Inhaltsstoffe) Bodenfeuchte, Bodentemperatur, Humus-/Bodensickerwasser (BAYER. LANDESANSTALT 

F. WALD u. FORSTWIRTSCHAFT, 1994-1997) 

(zuriehme~de Untersuchungsintensität bei abnehmender Flächenrepräsentanz 
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Bodendauerbeobachtung auf Standorten mit einer besonderen 
Belastungsspezifik in Thüringen 

von 

SCHEIBERT,Ch., STEINERT,P. 

1. Hintergrund des Projektes 

Eine wesentliche Aufgabe der Bodendauerbeobachtung ist es u.a., durch ein intensives Monitaring 

wichtiger bodenbezogener Parameter das Auftreten schädlicher Bodenveränderungen frühzeitig 

erkennen zu können. 

Da insbesondere in den neuen Bundesländern zum Teil großflächig die angesprochenen schädlichen 

Bodenveränderungen eingetreten sind, ist hier von großem Interesse, inwiefern sich diese 

Bodenveränderungen unter normalen Nutzungsbedingungen nach Wegfall der meisten 

Emissionsquellen entwickeln. 

Aus diesem Grund hat die Thüringer Landesanstalt für Umwelt 1995 ein Programm begonnen, 

welches durch die Einrichtung von mehreren BDF in Gebieten mit festgestellten schädlichen 

Bodenveränderungen zu diesen Fragen Auskunft geben soll. 

Das Projekt wurde öffentlich ausgeschrieben, seit 1996 wird dieses gemeinsam von der TLU Jena 

mit der Bietergemeinschaft JENA - GEOS Ingenieurbüro GmbH und der AUA GmbH Jena 

bearbeitet. 

2. Spezifische großflächige Bodenbelastungen in Thüringen 

Die folgende Übersicht benennt ausgewählte großflächige Bodenbelastungen in Thüringen: 

-- -

Ausgewählte Bodenbelastun)!en Bedingt durch: U.a. betroffene Gebiete 
Radionuklide (RN) v.a. Gebiete in Ostthüringen und 

geologisch bedingte Industrie Sachsen 
Salze Norddthüringer Kalirevier, 

Werrarevier 

Nm in Gebiet um SMZK Knau 
Punktueller Emittent 

Cadmium Grumbachaue zw. Bad Liebenstein 
und Werraauc 

PCDD/F Aue der Weißen Elster 
Flächenhafter Eintrag ndl. von Gcra 

PAK Bereiche im Nordteil des 
Landkreises Altenburg 



-360-

Diese ausgewählten großflächigen Bodenbelastungen können wie folgt umrissen werden: 

1. Cadmium 
Ursache: 
Wirksubstanz: 
Eintragspfad: 
Belastungszentrum: 

2. Radionuklide 
Ursache: 
Wirksubstanz: 
Eintragspfad: 
Belastungszentrum: 

3.Nmin 
Ursache: 
Wirksubstanz: 
Eintragspfad: 
Belastungszentrum: 

4. Dioxine 
Ursache: 
Wirksubstanz: 
Eintragspfad: 
Belastungszentrum: 

5. PAKs 
Ursache: · 
Wirksubstanz: 
Eintragspfad: 
Belastungszentrum: 

6. Kali 
Ursache: 
Wirksubstanz: 
Eintragspfad: 
Belastungszentrum: 

Leuchtstoffproduktion für Lampen I Bildröhren 
Cadmiumstäube 
Luft> Boden und Oberflächenwasser > Boden 
Stadtgebiet, Grumbachaue, z.T. Werraaue 

Uranerzaufbereitung I Anreicherung 
Zerfallsprodukte des Urans - Nuklide der U238 Zerfallsreihe 
Luft> Boden, i.w. trockene Deposition 
lokal Bereiche in Ostthüringen und Sachsen 

einstreulose Massentierhaltung (Schwein) 
Nmin/org aus Gülleverregnung 
Direkteintrag aus Gülle in Boden 
Grünlandflächen um Knau 

diffuser, z.T. punktueller Eintrag aus Industrie 
PCDD/PCDF 
Luft> Boden (trockene und nasse Deposition) 
Weißelsteraue ndl. Gera 

diffuser, z.T. punktueller Eintrag aus Industrie 
Summe PAK lt. EPA 
Luft> Boden (trockene Deposition) 
Nordteil des Landkreises Altenburg 

Verpressung der Endlaugen im Plattendolomit 
Kalisalze der Restlaugen bzw. trockene Deposition 
durch aufsteigendes GW oder durch trockene Deposition 
Werraaue bei Dorndorf I Vacha, z.T. Nordthüringer Kalirevier 

3. Zur Festlegung der Standorte für Sonder- BDF 

Bei der Festlegung der Standorte für Sonder- BDF waren folgende 3 wesentlichen Kriteriengruppen 

zu berücksichtigen: 



<D Allg. Anforderungen an BDF - Standort 

gemäß SAG - Papier 

~ 
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~ Schadstoff-/Belastungsrepräsentanz 

~ 

I · Standort der BDF -n~ 

11 

(J) Verfügbarkeit 

Bei der Standortsuche war nach folgendem Modus vorzugehen: 

<D Auswahl des Belastungsgebietes 
~ Auswahl mehrerer pot. Standorte auf TK 25 - Optionalflächen 
CJJ Feststellung der Belastung (aus Altdaten oder durch Testanalyse) 
® Überprüfung der Flächen im Gelände 
@Prüfung der Eignung I Verfügbarkeil 
® Auswahl Standort 
® Einrichtung der BDF 
® ggf. Festlegung von Referenzpunkten (RP) 

In der folgenden Übersicht werden die Standorte für die 6 Sonder- BDF näher gekennzeichnet: 

Nutzungsart: 

Bodenregion: 

Bodenformen: 

Standort der BDF: 

alle 6 Standorte Grünland- Wiese I Mähweide I Weide 

2 x paläozoische Grundgebirge I Schiefergebirge 

4 x Talauen 

Cadmium - BDF: 

Nmin-BDF: 

RN-BDF: 

Dioxin - BDF: 

PAK- BDF: 

Kalisalz- BDF: 

Cadmium - BDF: 

Nmin-BDF: 

RN-BDF: 

Dioxin - BDF: 

PAK- BDF: 

Kalisalz- BDF: 

Vega- G!ey aus Fluvilehm (Auen Iehm) 

Braunerde- Parabraunerde aus Kryoschluff aus Lößlehm 

über grusführendem Kryoschluff aus Tonstein 

Pseudogley aus grusführendem Kryoschluff aus Tonschiefer 

über Verwitterungsschutt-Ton aus Tonschiefer 

Norm- Vega aus Fluvilehm (Auen Iehm) 

Vega- Gley aus Fluvilehm (Auen Iehm) 

Vega- Gley aus Fluvilehm (Auen Iehm) 

Grumbachaue sdl. von Bad Liebenstein 

Seelingstädt sdl. Ronncburg 

sdl. Knau im P!othener Teichgebiet 

Aue der Weißen Elster ndl. Gera 

westlich von Treben, Gerstenbachaue 

Aue der Werra zw. Dorndorf und Vacha 
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4. Durchgeführte Untersuchungen 

Das Untersuchungsprogramm setzt sich aus zwei Komplexen zusammen, zum einen aus dem: 

CD Standarduntersuchungsprogramm mit Bodenchemie, -physik und -biologie und aus dem 

@ Untersuchungsprogramm der BDF- spezifischen Sonderparameter 

Die Probenahme erfolgt dabei horizontorientiert aus dem BDF - Leitprofil und aus der ca. 1.000 m2 

großen Kernfläche. Weitere Untersuchungen bezüglich der Sonderparameter erfolgen aus Gründ~n 

des Schutzes der Kernfläche in der Rahmen- oder in der Randfläche. 

Die Einbeziehung bodenphysikalischer (Wasserdurchlässigkeit, Gesamtporenvolumen, 

Porengrößenverteilung) und bodenbiologischer (bodenmikrobiologische .. Gesamtaktivität, 

Enzymaktivität, Lumbricidenbesatz) erlauben eine umfangreiche Standortkennzeichnung im 

Rahmen der Charakterisierung und Bewertung der Belastungssituation. 

5. Untersuchungsergebni"sse 

Bisher liegen erste Ergebnisse der Grundaufnahme bzw. der ersten Folgeuntersuchungen vor. Eine 

Bewertung und Interpretation der bislang ermittelten Daten ist für 1999 in Form einer 

Zwischenauswertung vorgehen. 
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Beispiele für flächenbezogene Auswertung von Daten der Boden
Dauerbeobachtungsflächen 

von 

EMMERICH,K.-H., LÜGGER,K. 

Einleitung 

Daten der Boden-Dauerbeobachtung werden von Böden unterschiedlicher Nutzung gewonnen. Ein direkter Vergleich 

der Ergebnisse ist nicht ohne weiteres möglich, da die Oberböden unter Wald. Grünland und Acker untt:rschit:dlichc 

Belastungsprofile zeigen. Die zur Zeit beste Methode zum nutzungsunahlüingigcn Vergleich von Btidcn ist die Berech
nung von Gesamtvorräten pro Fläche. Flüchenmischproben auf hcssischcn B{ldcn-DaLH.:rhc<lhachtungslbchcn werden 
generell bis mindestens 30 cm Tiefe genommen. Für den hessenweiten Vergleich hiL:tct sich daher als ßc;.ugsgrhBc der 
Gesamtgehalt in 30 cm Bodenprofil pro Hektar an. Am Beispiel der Dioxine und Furane sowie Bcnz(a)-pyren wird 

diese Möglichkeit des überregionalen Vergleiches der Daten dargestellt. 

Wegen der naturgemäßen geringen Dichte des Netzes von Boden-DaucrhcohachtungsrHichen besitzen die erhobenen 

Daten zunächst einmal keinen Flächenbezug. Für die Auswertung von Bodendaten auf regionaler Ehcne ist ein 

Flächenbezug jedoch notwendig. Anhand der Bodenkarte I :25.000 Blatt 4523 Münden wird gczcigl. wie aus der 

Boden-Dauerbeobachtung gewonnene Daten verdichtet und in llächcnhaftc Informationen umgewandelt werden. Die 

Bewertung der Austauschkapazität und der Kalziumgesamtvorräte wird beispielhaft dargcstcllt. 

Berechnungsgrundlagen 

Für den überregionalen Vergleich der Standorte wurden die Labordaten nach rolgcndcr Fornwl umgercchnct: 

Formel zur Berechnung der Gesamtvorräte pro Fläche in [kg/ha\ für die einzelnen BodcnhoriE.onte his ~() cm Profiltiefe 

t1 (a, lmg/kg TSI · m, ldm] pt8 , lkg/dm31- Steingehalt; IYnl. %1) 

L m. = 30 cm 
j=:[ I 

TS 

111 

pt, 

Elementgehalt 
Trockensubstanz 

Horizontmächtigkeit 

Rohdichte 

Anzahl der Horizonte 

Hessenweiter Vergleich der organischen Schadstoffbelastung 

In Ahh. I sind die Benz(a)-pyrcn- lg/ha] und Dioxin/Furan-Gehalte (PCDD/F) lmg/hal in 30 cm ßndcnprnfil von ins

gesamt 44 Boden-Dauerbeohachtungsllächcn (BDF) geordnet nach Nutzung und Gchiet~typ dargestcllt. Bc~onders 

hervorstechend ist der in der Rheinaue gelegene Grünland-Standort Biehesheim ((iehietstyp I), der hei den PCDD/F mit 
19217 [(mg/ha)/30 cm] Mineralboden sogar die Graphik sprengt. Bei der am Z\veithi)chsten helasteten BDF Weimar I 

(Gebietstyp li). die immerhin einen um ungefähr den Faktor g niedrigeren PCDD/F-Gehalt aufweist. handelt es sich 

ebenfalls um einen Grünlandstandon in der Aue (Ahne-Aue). Weiterhin leicht erhühtc \Vcrtc besitzen die l1t.~iden Wald
standorte Rudingshain I+ li, die dem Gebietstyp gering besiedelte, peripher gelegene Regionen zuzuordnen sind. 

He::..sisches Landesamt für Bodenforschung. Leberberg lJ. 6519~ Wiesbaden 
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Abbildung 1: Hessenweiter Vergleich der Renz(a)-pyren- und der PCDD/F-Gehalte in 30 cm Bodenprrdil geordnet 
nach Nutzunf< (a =Acker, R = Grünland, s = Sonderkulturen, Weinbau, u· = Wald) und Gebietstyp (I = 
Ref?ionen mit grr~fJen Verdichtunf?sräumen, II ::::: Regionen mit Verdichtung.wmsätzen, II/ = ländlich 
geprägte Rexümen. B::::: !f,ering besiedelte, peripher gelegene Regionen) 

Bei Benz(a)-pyren sticht der AckerstandortOberelsungen hervor, der mit über 1000 [(g/ha)/30cm Boden] am höchsten 
belastet ist. Auch auf der benachbarten BDF Zierenberg, die wie Oberelsungen dem Gebietstyp li zuzurechnen ist, 
wurden leicht erhöhte Benz(a)-pyren-Gehillte gemessen. 

In Tab. I werden die mittleren Gehalte einer größeren Auswahl organischer Schadstoffe nach Nutzung und Gebietstyp 
unterschieden dargestellt. Es wird deutlich, daß mit Ausnahme von Lindan und Dieldrin die Ackerstandorte in Regio
nen mit Verdichtungsansätzen ( Gebietstyp li) höhere Belastungen aufweisen als in Regionen mit grollen Verdichtungs
räumen (Gebietstyp 1). Die unterschiedliche Belastung der Ackerstandorte zeigt jedoch, daß hier bewirtschaftungs
bedingte Belastungen den ubiquitären atmosphärischen Eintrag überlagern. Bei den Waldstandorten läßt sich hingegen 
in Bezug auf die Gebietstypen keine eindeutige Tendenz beobachten. Vergleicht man die Mittelwerte von Acker- und 
Waldstandorten unabhängig vom Gebietstyp miteinander, so fällt in erster Linie die deutlich höhere Belastung der 
Ackerstandorte mit HCB und Benz(a)-pyren auf. 

Tabelle 1: Mittlere Gehalte ausgewählter orfianischer Schadstoffe nach Nutzung und Gebietstyp unteq·chieden I I = 
Regionen mit großen Verdichtunxsräumen, II = Regionen mit Verdichtungsansätzen, II/ = ländlich geprägte 
Regionen, 8 = fierinfi besiedelte, peripher gelegene Regionen) 

Vieldrin HCB Gamma-HCH DDT Summe der6 Benz-(a)-pyren PCDD/F (Tetra-Octa) 
(g/kg in 30 cm (g/kg in 30 cm {Lindan) (g/kg in 30 cm PCB (g/kg in 30 cm (mg/kg in 30 cm 

Boden) Boden) (g/kg in 30 cm Boden) (glkg in 30 cm Boden) Boden) 
Boden) Boden 

Mittelwert I,H II.H '2.7 5,) S,O 4).6 363.5 
Acker I 
Mittelwert 1,8 15.8 I.H 10,4 9.0 220,0 703,8 
Acker II 
Mittelwert 1.8 1),4 2.3 7,) 6,6 102,4 41)3,2 
Acker 
Mittelwert 6,2 3.0 2.1 14,2 10.1 44.9 321.6 
Wald I 
Mittelwert 1,7 2,6 1.~ 10.1 12,1 15,4 632,9 
Wald II 
Mittelwert IJ 1.5 1.5 15,2 12.1 16.4 955.7 
Wald III 
Mittelwert 2.7 2,4 1,9 13.0 11.4 26.3 613,9 
Wald 



-365-

Flächenhafte Berechnung von Ergebnissen der Boden-Dauerbeobachtung der BK 25 Münden 

Zunächst wurden drei Standorte ausgewählt. die als Boden-Dauerbeobachtungsflüchen repräsentativ für den Reinhards

wald dienen sollten. Das erste Kriterium für die Auswahl der beprohtcn Standorte war ihre Repräsentanz innnerhalh der 

Bodenlandschaft. Dabei wurden naturrüumlichc Kriterien herangezogen: I. Hochfläche mit stark staunassen Böden 
(Stagnogley), 2. assymetrischer Talschnitt mit 2a. stark löHhcinflußtem ostexponierten Hang (Parahrauncrde) und 2b. 

lüßarmcm westexponierten Hang (Braunerde). Die aus der Dauerbeobachtung gewonnenen Daten wurden dann durch 

die Anlage von Profilgruben und Durchführung von Bohrungen an zusätzlichen Standorten verdichtet. Neben dem 
hereits genannten Kriterium der Repräsentanz innerhalb der Bodenlandschaft war hier das zweite Auswahlkriterium die 
tlüchenhafte Rcprüsentanz in den Bodeneinheiten der BK I :25.000. Bodeneinheiten mit einem Fliichcnanteil >3% 
wurden aufjedenfall hcrücksichtigt. aher auch Besonderheiten wie Vermoorung oder Bewuchs wurden mit cmhczogen. 
Drittes Kriterium war die Flüchenreprüscntanz in den Bodengesellschaften der BK I :50.000. Damit die Varianz 
innerhalb der Bodcngescllschaflcn crfaßt wurde, wurden hierbei die wichtigsten Bodengesellschaften entsprechend 
ihrem Flüchenanteil der Originalkartierung im Mallstab I :25.000 mehrfach erfal.\t. 

Auf Grundlage der Daten der so analysierten St:mdorte konnten aus der BoJenkarte verschiedene Auswertungskarten 
erzeugt werden. Als Beispiele sollen hier die Austauschkapazität und der Kalzitunge.-;amtgehalt gezeigt werden. 

Austauschkapazität 
Die Austauschkapazitüt ist die Summe der Ioncnüquivalente der leicht austauschheuen und somit prlanzenverfi.igharen 
Kationen (Ca''. Mg''. Na-. K'. Al''. H'. Mn''. Fe''). Bei der Einstufung der Austauschkapazität der Biidcn wurden nur 

die humusfreien Mineralhodenhorizonte hcrücksichligt, da diese das langfristige natürliche Potential der Büden 
darstellen. In den humosen Obcrhüdcn und den Humusauflagen sind die Werte in Ahhiingigkcit vom Bewuchs und der 
Bcwirtschaflungsintcnsitüt hceintlußt. Die Einstufung der Austauschkapazitüt (:-;ichc Tah. 2) crftJ\gtc nach der 
Klassifikation für den Waldhodenzustand in Hessen (HOCKE \995). Die ahgelcitcte Karte wird in Ahh. 2 dargestellt. 

Tabelle 2: ßnl'ertung der Ausrauschkapa:itiit 

nm1olkq)/ IOOOg <10 11 - :w ~ [ - (l() 61- 120 121 - 240 241 --!.NO > -IS I 

Stufe 

lkwertung :-.t:hr g:ering genng gering/111ittd miud nnttd/hnl'h hl)L'h ~l'lH llul'h 

Kalzium- und Magnesiumvorritte 
NehL:n der Summe der austauschbaren Kationen ist der relative Anteil der hasisch wirkenden Kationen und hier haupt
süchlich Kalzium und Magnesium üko\ogiseh interessant. da diese der natürlichen und anthropngcn \Trst;irktcn Vcrsi.lu
erung der Bilden entgegenwirken. Die Einstufung der Kali.iumgesamtgehaltc (siehe Tab. 3) erfolgte 1WL'i1 der Klassifi
kation für den Waldhodenzustand in Hessen (HOCKE 1995)_ Die ahgclcitctc Karte wird in Ahb. 3 dargestellt. 

Tabelle 3: lkwerflfiiJ..: der Kol:.iulllp,l'.\'OIIItgclwlte in I 111 Mineralhoden 

C'a (kg/ha"'lln) 

Stufe 

Bewertung 

< 200 

:-ehr gering 

Schriftenvcrzeichnis: 

200 400 ·Hll - xoo KOl - 2000 

gering gcringl11lilld llliltd 

2001 .... 4()(\() --1001 - xooo ..... :\{){)() 

mith.:l/lllll'h hn.:h "L'hl hnch 

EMMERIC~I.. K.-H. ( llJlJ6): Dioxine und Furane in hcssischcn Süden. Erste Er~~..·hnissc Hlll llll!L'I'Sllchun~cn auf 
hessischcn Bodcn-Dauerhcohachtungs!lilchcn. - unveriJilentl. Bericht des Hcssis •. :hcs Landcs;unt für ßodcn
l(lrschung t'ür das Hessischc Ministerium des Inneren und für Landwirtsl'lla!L Flli'StL'Il und Nawrsl'iltlt/. 

EMMER ICH. K.-H. ( llJlJ7): Organische Schadstolle (CKW. PCB. PAK) in hcs:-.i:-.l·hcn Biiden. Er~lL· J.:rgebni:-.se ,·un 
Untersuchungen aur hes~ischcn Bmlcn-Dauerhcohachtungsltichen. - um·cni!lcntl. lkrilill dc~ HL'SSlSChcs 
Landesamt t'ür Bodenforschung für das Hessischc Ministerium des lnncrL'll und fur l.aml\\'il'l~clwfL Fursll.'n 
und Naturschutz. 

EMMERICH, K.-H. ( JlJlJ7): ErUuterungcn zur ßodcnkartc von Hessen 1:2)000 Blatt Nt 4).23 1\\lindL'll.- He~sisL·hcs 

Landesamt für 13odcnl'or:-.chung, W1eshaden. 
H<lt'KL R. { llJlJ.')): Waldhodenzustand in HL·sscn.- Wald in Hessen. Forschun~s\wriL·hl 19: 1-1-h S .. \\'iL·shadL'Il. 
MOL[)ENII/\llER , K.-M. ( JlJlJ6): Schwermetalle und organische Schadstolle in HPL'il\\';lS~L'I'SL'dtlllL'lllL'n und Biidcn 

IH..'.'\.'iischcr Auen. - Cicolo~ischcs .l:lhrhuch HcsSL'll, 124/1996: Jl) 1-] 1.'. \VJL'Sh;ldL'll. 
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Eintrag und Austrag von Cadmium in Böden und die Ableitung einer 
"zuverlässigen Zusatzbelastung" aus Sicht des Bodenschutzes 

von 

KEINE,A. 

Einleitung 

Durch die Untersuchung von Bodendauerbeobachtungsflächen (BDF) sollen die Auswirkungen 

natürlicher und anthropogen bedingter Prozesse auf die Bodeneigenschaften festgestellt werden. 

Hierzu zählen u.a. Stoffeinträge in Böden, die zu Allreicherungen und möglicherweise zu schädli

chen Bodenveränderungen ftihren können. Aufgrund frühzeitiger Kenntnisse über Stoffanreicherun

gen können rechtzeitig Maßnahmen ergriffen werden, durch die mittel- bis langfristig die Stoffein

träge reduziert werden. Notwendig hierfür sind methodische Voraussetzungen, die es gestatten, die 

Veränderungen im Stoffhaushalt der Böden zu erfassen. 

Im folgenden werden beispielhaft für die Berechnung von Stoffanreicherungen in Böden die Einträ

ge und teilweise auch die Austräge verschiedener Schwermetalle vorgestellt. Nachfolgend werden 

die im Entwurf einer Bodenschutz- und Altlastenverordnung vorgesehenen "zulässigen Zusatzbela

stungen" vorgestellt. Anhand der Beispiele werden Beprobungsfrequenzen berechnet und Schluß

folgerungen aus den vorgestellten Daten abgeleitet. 

2 Cadmiumeinträge und -aus träge in Böden 

Die LABO hat auf Bitten der Umweltministerkonferenz (UMK) einen Bericht über die Einträge und 

Austräge von Cadmium in landwirtschaftlich genutzte Böden erstellt. Hierbei handelt es sich um die 

Auswertung von Literaturdaten, an der das UBA wesentlich beteiligt war. Für die Bilanzierung 

werden die relevanten Pfade berücksichtigt. Dies sind im einzelnen Cadmiumeinträge über die Luft 

und über Düngemittel (Mineral- und Wirtschaftsdünger, Klärschlamm und Kompost) und Austräge 

über Erosion, Auswaschung und Ernte. Nach Auswertung weiterer Literaturdaten, insbesondere 

hinsichtlich der Austräge durch die Ernte, ergeben sich Gesamteinträge in Höhe von l 08 t Cd/a und 

Gesamtausträge in Höhe von 35 t Cd/a (KIENE 1997). Für die gesamte landwirtschaftliche Nutzflä

che Deutschlands (17,2 Mio. ha) ergibt sich daher ein Bilanzplus von 73 t Cdla. 
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Die in der Cadmiumbilanz ermittelten Durchschnittswerte lassen sich nicht ohne Weiteres aUf einen 

regionalen Maßstab übertragen, da insbesondere die Einträge über Düngemittel, aber auch die Aus

träge von der jeweiligen Bewirtschaftungsform abhängen. Zudem handelt es sich bei den Austrägen 

meist nur um grobe Schätzungen, da flächendeckende Untersuchungen z.B. zum Stoffaustrag über 

Sickerwaser oder Erosion nicht vorliegen. 

Aus fachlicher Sicht sind die Daten aber fiir eine überschlägige Abschätzung der Stoffanreicherung 

geeignet. Unter Annahme einer Lagerungsdichte von 1,3 t/m3 ergibt sich aus der Cadmiumbilanz 

eine durchschnittliche Erhöhung des Cadmiumgehaltes im Boden unter Acker (Bearbeitungstiefe 

0,3 m) vonjährlich 1,1 J.tg/kg und unter Grünland (relevante Bodenschicht 0,1 m) von 4,8 1-1g/kg. 

3 Schwermetalleinträge in Böden über Düngelmittelausbringung 

Aufgrund der mit der Cadmiumbilanz aufgezeigten Anreicherung in den Böden hat die UMK der 

Agrarministerkonferenz vorgeschlagen, gemeinsam ein Instrumentarium zur einheitlichen Bewer

tung von Düngemitteln zu erarbeiten. Als erste Grundlage wurden im UBA die Einträge von Cad

mium, Zink und Chrom fiir verschiedene Kulturen und Düngeszenarien anhand von Literaturdaten 

errechnet. Da relativ hohe Nährstoffbedarfe der Kulturen unterstellt wurden (d.h. relativ hoher Dün

gemittel bedarf), dürften die tatsächlichen Stoffeinträge und damit auch die jährliche Änderung der 

Stoffgehalte im Boden niedriger sein als nachfolgend aufgefiihrt. Unter bereits oben genannten An

nahmen ergeben sich fiir Acker jährliche Änderungen der Gehalte an Cadmium von 0,6 bis 

2,4 llglkg, an Zink von 20 bis 940 1-1g/kg und an Chrom von 8, 7 bis 108 1-1g/kg. Deutlich wird die 

große Spannweite der Werte alleine fiir diesen Pfad, wobei zur Berechnung ·möglicher Stoffanrei

cherungen weitere Einträge sowie die Austräge zu berücksichtigen wären. 

4 "Zulässige Zusatzbelastungen" gemäß BodSchV (Entwurf) 

Gemäß§ 7 des Bundes-Bodenschutzgesetzes (BGBL 1998, Teil!, Nr. 16) besteht die Pflicht, Vor

sorge gegen das Entstehen schädlicher Bodenveränderungen zu treffen. Nach Überschreitung der 

Vorsorgewerte sind nach der im Entwurf.befindlichen Bodenschutz- und Altlastenverordnung 

(BodSch V) weitere Schadstoffeinträge zu vermeiden oder zu vermindern - eine in der Verordnung 

festgelegte Zusatzbelastung ist zulässig. Eine detaillierte Darstellup.g der Vorsorgewerte und der 

zulässigen Zusatzbelastung fmdet sich in BACHMANNet al. (1997). Aus den zulässigen Zusatzbela

stungen lassen sich \mter oben getroffenen Annahmen die in Tabelle 1 aufgefiihrten Jährlichen Er

höhungen der Schadstoffgehalte berechnen, wobei Austräge noch nicht berücksichtigt wurden. 



-369-

Tab. !:Auf Grundlage einer zulässigen Zusatzbelastung (E-BodSchV) berechnete jährliche Erhö
hung der Stoffgehalte in Böden (Annahmen siehe Text, Angaben gerundet) 

jährliche Anderung unter Acker jährliche Anderung unter Grünland 
[~g/kg] [~g/kg] 

Blei 100 300 
Cadmium 1,5 4,5 
Chrom 80 230 
Kupfer 90 280 
Nickel 25 80 
Quecksilber 0,4 1,2 
Zink 300 900 

Die aus der zulässigen Zusatzbelastung ermittelten jährlichen Erhöhungen der Gehalte im Boden 

liegen in Höhe der Werte aus der Cadmiumbilanz bzw. im mittleren Bereich der aus den Dünges

zenarien berechneten Einträge von Cadmium, Zink und Chrom. Die Berechnung der im folgenden 

dargestellten Beprobungsfrequenzen von BDF bezieht sich daher nur auf Einträge in Höhe der zu

lässigen Zusatzbelastung gemäß E-BodSchV. 

5 Ableitung von Beprobungsfrequenzen 

Um aus den Daten von zwei aufeinander folgenden Untersuchungen sicher auf eine Erhöhung (oder 

Verminderung) der Stoffgehalte schließen zu können, sollten sich die Variationsbreiten der Unter

suchungsergebnisse gerade nicht mehr überschneiden. Aus diesem Grund sind nicht nur die Boden

gehalte einer BDF zu erfassen, sondern auch deren Variabilität, wobei die Einflüsse der Probenah

me und -aufarbeitung sowie der Analytik zu berücksichtigen sind. 

Im Rahmen einer ersten Nachuntersuchung von BDF in der Schweiz hat das BUWAL (1993) mit 

der Formel 

~t= t~Zeit Q ~ Stoffgehalt S ~ Streuung E ~ Eintragsrate 

Beprobungsfrequenzen berechnet, bei denen sich die Variationsbereiten gerade nicht mehr über

schneiden. 

Unter Anwendung der oben aufgefiihrten Formel und einer Streuung von± 10% ergeben sich bei 

Ausgangsgehalten in Höhe niedriger Hintergrundgehalte und Eintragsraten in Höhe der zulässigen 

Zusatzbelastung die in Tabelle 2 aufgefiihrten Beprobungsfrequenzen. Ausgangsgehalte in Höhe der 

Vorsorgewerte nach E-BodSchV würden bei gleichen Einträgen zu meist deutlich höheren Bepro

bungsfrequenzen fuhren, die bei Tonböden unter Acker deutlich über 200 Jahre liegen können. 
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Tab. 2: Berechnete Beprobungsfrequenzen ftir Einträge in Höhe einer zulässigen Zusatzbelastung 
nach E-BodSchV (Annahmen siehe Text) 

Ausgangsgehalt [mg/kg] jährliche Zunahme [1-!glkg] Beprobungsfrequenz [Jahre] 
Acker Grünland Acker Grünland 

Pb 30 100 300 67 22 
Cd 0,3 1,5 4,5 44 15 
Cu 10 90 280 25 10 
Ni 3 25 80 27 8 
Hg 0,1 0,4 1,2 56 19 
Zn 40 300 900 30 10 

6 Schlußfolgerungen 

Unter Annahme der vorgestellten Daten liegen die Beprobungsfrequenzen, bei denen sich die Va-

rialionsbreiten gerade nicht mehr überschneiden oberhalb von 10 Jahren. Hieraus ergeben sich u.a. 

folgende Schlußfolgerungen: 

• Beprobungsfrequenzen sollten nicht unterhalb von 5 Jahren liegen, da die BDF durch zu häufige 

Beprobungen nach relativ kurzer Zeit "zerstört" wird (vor allem Grünland und Wald). 

beiden Untersuchungen lassen sich die Ergebnisse zum einen besser auf die Fläche übertragen 

und zum anderen können sich aus den Ergebnissen der Bilanzierung insbesondere bei heteroge

nen Böden oder theoretisch langen Beprobungsfrequenzen Hinweise auf mögliche Stoffanreiche

rungen ergeben. Dadurch könnten Maßnahmen zur Reduzierung der Stoffeinträge eingeleitet 

werden, bevor es zu schädlichen Bodenveränderungen oder deren Besorgnis kommen kann. 
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Boden-Dauerbeobachtung in Sachsen-Anhalt 

von 

WELLER,M. 

Dieser Beitrag soll einen kurzen Abriß der Boden-Dauerbeobachtung in Sachsen-Anhalt geben: 

• Ziele der Boden-Dauerbeobachtung in Sachsen-Anhalt 
• Auswahl von Standorten fur die Boden-Dauerbeobachtung 
• Beteiligte Institutionen 
• Aufgabenverteilung beim Boden-Dauerbeobachtungs-Programm 

Vereinbarungen mit den Flächenbesitzern 
Problemfeld BDF-Einrichtung mit Auftragsvergabe an Dritte 
Problemfeld Datenhaltung und Datenschutz 

Ziele der Boden-Dauerbeobachtung in Sachsen-Anhalt 

Boden-Dauerbeobachtungsflächen (BDF) werden in Sachsen-Anhalt mit zweierlei Zielstellung 
eingerichtet: 

"Normale" Boden-Dauerbeobachtungsflächen, d. h. solche, die nach Repräsentanzgesichtspunkten 
auf "gewachsenen" Böden eingerichtet werden, sollen als Teil des Bodenbeobachtungssystems des 
Landes kurz- bis langfristige Bodenveränderungen feststellbar machen, die Hinweise auf einsetzende 
schädliche oder bedenkliche Entwicklungen in den (bzw Einwirkungen auf die) Böden des Landes 
liefern und zur eingehenderen Untersuchung bestimmter, betroffener Räume oder Phänomene Anlaß 
geben können. 

Daneben wird auch eine Reihe von BDF auf bekanntermaßen belasteten Standorten angelegt, bei 
denen die Veränderungstendenz in erster Linie im Hinblick auf diesen speziellen belasteten Standort 
betrachtet wird und Schlüsse auf andere Standorte zurücktreten. Dies sind sog. Sonderstandorte. 

Weitere Sonderstandorte sind BDF in Landschaftsteilen mit Schutzstatus (Naturschutzgebiet, 
Biosphärenreservat, Nationalpark). 

Eine dritte Form der Sonderstandorte stellen die BDF auf Kippböden dar, bei denen der 
Betrachtungsschwerpunkt auf der Bodenentwicklung liegt Diese Standorte repräsentieren mit 
18.610 ha immerhin 0,9% der LandestläOhe. 

• Geologisches Landesamt Sachsen-Anhalt, Referat 2J (Bodenschutz) 
Köthener Str. 34, 06\18 Halle (Saale) 
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Auswahl von ~tandorten für die Boden-Dauerbeobachtung 

Damit Schlüsse von den BDF auf andere Standorte möglich werden, sind die BDF (ausgenommen 
Sonderstandorte) nach .R,epräsentanzgesichtspunkten ausgewählt. Maßgeblich sind Landschafts-, 
Boden- und Nutzungsrepräsentanz. Gleichzeitig werden die Jahresscheiben bei Neueinrichtungen so 
gestaltet, daß stets eine gleichmäßige Belegung des "Ziel-BDF-Netzes" stattfindet und dieses Jahr 
fur Jahr verdichtet wird. Dabei wird auch die Verteilung der Nutzungen dem Anteil an der 
Landesfläche entsprechend berücksichtigt. 

Vorgesehen sind 63 BDF, von denen z. Zt. 36 eingerichtet sind. Grundlage fur die Belegung der 
Naturräume mit BDF bildet die Studie "Aufbau eines Bodenbeobachtungssystems in Sachsen
Anhalt", die von der Martin-Luther-Universität Halle-Wittenberg (Autoren: Altermann/Schrödter/ 
Steininger/Treffiich) im Auftrag des Umweltministeriums Sachsen-Anhalt 1993 erstellt wurde. 
Fachliche Grundlage bei der Einrichtung der BDF ist das bekannte SAG-Ko,nzept. 

Beteiligte Institutionen 

Die Boden-Dauerbeobachtung begann in Sachsen-Anhalt im Jahre 1990, zunächst durch private 
Auftragnehmer im Auftrag der Bezirksverwaltungsbehörde Halle mit Geldern des 
Umweltministeriums der DDR. Seit 1992 betreut das Geologische Landesamt (GLA) Sachsen
Anhalt, das dem Wirtschaftsministerium zugeordnet ist, den bodenkundlic.hen Part der BDF
Einrichtung in Eigenregie; 1992 und 1993 noch mit finanzieller Unterstützung durch das 
Umweltministerium, seit 1994 mit Titel im eigenen Haushalt. 

Die Boden-Dauerbeobachtung ist aufgrund ihrer Langzeitcharakteristik und ihrer unmittelbaren 
Bedeutung fur das umweltpolitische Handeln als hoheitliche Aufgabe einzustufen. Sie sollte nach 
Möglichkeit in methodischer, d. h. auch personeller Kontinuität betrieben werden, um einen 
gleichbleibenden fachlichen Standard und gleichbleibende Qualität zu sichern, nicht zuletzt auch der 
Analysenergebnisse. Da diese Voraussetzungen im allgemeinen in der freien Wirtschaft 
(Konkurrenzdruck) bzw. an Universitäten (starke Fluktuation) nicht gegeben sind, sollte die 
.Durchfuhrung der Boden-Dauerbeobachtung bei der Landesverwaltung angesiedelt sein. Aufträge an 
Dritte sollten nur vergeben werden, soweit Teilaufgaben aus fachlichen oder Personal
ausstattungsgründe!l vom betreffenden Amt nicht wahrgenommen werden können. 

Seit 1992 ist die Zusammenarbeit der an der Boden-Dauerbeobachtung in Sachsen-Anhalt beteiligten 
Behörden gewissermaßen institutionalisiert. in Form der "Interministeriellen Arbeitsgruppe 
Bodeninformationssysteme des Landes Sachsen-Anhalt'' (IMAG-BIS). die die Durchfuhrung des 
Boden-Dauerbeobachtungs-Programms koordiniert. Da die !MAG-BIS nicht nur mit dem BDF
Programm, sondern allgemein mit der Erfassung von Bodendaten und deren Auswertung unter dem 
Gesichtspunkt des Bodenschutzes koordinierend befaßt ist, befinden sich unter ihren Mitgliedern 
neben dem Umweltministerium, dem Landesamt fur Umweltschutz, dem Geologischen Landesamt, 
der Landwirtschaftlichen Untersuchungs- und Forschungsanstalt und der Forstlichen Landesanstalt 
auch die Oberfinanzdirektion, das Innenministerium, die Martin-Luther-Universität Halle-Wittenberg 
und das Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle. 

Aufgabenverteilung beim Boden-Dauerbeobachtungs-Programm 

Für die Durchfuhrung des Boden-Dauerbeobachtungs-Programms existiert eine Aufgabenverteilung, 
die am 5.12. 1995 durch einen Gemeinsamen Runderlaß der Ministerien fur Umwelt, fur 
Landwirtschaft und tur Wirtschaft geregelt wurde. in diesem Erlaß sind die Zuständigkeiten der 
einzelnen Behörden explizit festgelegt. Für den bodenkundliehen Teil der Boden-Dauerbeobachtung 
erklärt der Erlaß die alleinige Zuständigkeit des GLA tur das Einholen von Schachtgenehmigungen. 
bodenkundliehe Kartierung (d h. auch Protilaufnahme), bodenkundliehe Probennahme sowie 
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bodenkundliehe (und geologische) Auswertung. Bei bodenkundlicher Analytik ergibt sich neben der 
des GLA auch eine Zuständigkeit der LUFA, da diese in bestimmtem Turnus Nm;0 -Untersuchungen 
auf den betroffenen Schlägen vornimmt. Die Martin-Luther-Universität und das Umwelt
forschungszentrum fungieren als Auftragnehmer, die Teilaufgaben übernehmen, welche die 
zuständige Behörde mangels Kapazitätsgründen nicht selbst wahrnehmen kann. Die Erfahrungen mit 
diesem Modell der Arbeitsteilung haben gezeigt, daß es anwendbar ist und funktioniert. 

Vereinbarungen mit den Flächenbesitzern 

Bei der Flächenauswahl der BDF-Standorte sind nicht nur bodenkundliehe Gesichtspunkte 
maßgeblich, sondern auch die langfristige Verfugbarkeit der Fläche fur die Boden
Dauerbeobachtung. Deshalb werden in erster Linie Flächen in Staats- oder Landesbesitz bzw. im 
Besitz großer Agrarbetriebe ausgewählt; diese bieten am ehesten die Gewähr, daß die Betretens- und 
Beprobungsmöglichkeit langfristig gewährleistet bleibt. 

In der Anfangsphase wurden mit den Bewirtschaftern bzw. Besitzern der Flächen mündliche 
Vereinbarungen getroffen; nach und nach wird jedoch zur schriftlichen Form übergegangen. 
Wesentliche Inhalte einer solchen Vereinbarung sind 

entschädigungslose Betretens- und Probennahmegenehmigung 
• Gegenleistung des GLA in Fom1 der Datenüberlassung . 

Stellvertreterfunktion des GLA fur alle anderen Institutionen, 
die auf der BDF tätig werden. 

Die bisherige Praxis hat gezeigt, daß diese Art von Vereinbarung eine gute Grundlage fur die 
Einrichtung von BDF darstellt; es gab bisher keinerlei Unstimmigkeiten oder Reibungspunkte 
zwischen Flächenbewirtschaftern und untersuchenden Institutionen. 

Problemfeld HOF-Einrichtung mit Auftragsvergabe an Dritte 

Die derzeitige Personalsituation des GLA bedingt, daß bestimmte Arbeiten an Dritte vergeben 
werden müssen; im wesentlichen sind das Bohrarbeiten (mit Pürckhauer), Schurfanlage, -aufnahme 
und -beprobung (all diese Arbeiten werden vom GLA ständig begleitet) sowie die Vermessung. Dies 
bedeutet grundsätzlich einen nicht unerheblichen Zeitaufwand fur Ausschreibung und Controlling. In 
der Ausschreibung werden eine Reihe von Vorgaben gemacht, die den Bewerberkreis von vornherein 
möglichst einengen sollen (z. B. KA 4, Handschachtung), da das Haushaltsrecht zur Auswahl des 
"günstigsten Anbieters" zwingt, dessen Qualität aber sehr im Dunkeln bleiben kann. Das 
Haushaltsrecht zwingt auch zu möglichst frühzeitiger Auftragsvergabe und -abarbeitung, da Teile der 
Leistungen aus verschiedenen Gründen oftmals erst spät im Jahr erbracht werden können 
(Terminwahl von Witterung und Bewirtschaftung abhängig!) und eine Regreßnahme bei Mängeln in 
der Leistungserbringung nach Rechnungsschluß nicht mehr möglich ist. 

Mängel in der Leistungserbringung können vor allem bei folgenden Punkten auftreten: 

• bodenkundliehe Ansprache 
Vermarkung im Gelände (50 x 50 m, rechte Winkel) 
Skizzenanfertigung 
Vermessung 
Berichtserstellung (Pünktlichkeit, Stimmigkeit) 

Da nach der bisherigen Erfahrung bodenkundlieh geeignete Ingenieurbüros nicht die Kompetenz fur 
Vermessungsarbeiten besaßen (trotz gegenteiliger Behauptung), wird die Vermessung von den 
bodenkundliehen Arbeiten getrennt ausgeschrieben. 
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Nachträglich festgestellte Mängel in der Leistungserbringung, die nicht regreßfähig sind, können 
erheblichen Nachaufwand verursachen, da die nicht erbrachten Leistungen erneut ausgeschrieben 
bzw. vom Auftraggeber nachgearbeitet werden müssen. 

Als Fazit kann festgestellt werden: Auftragsvergabe kann eine Reihe von Problemen mit sich 
bringen, die sich aber im wesentlichen in den Griff bekommen lassen, wenn es gelingt, einen 
dauerhaften Partner als Auftragnehmer zu finden. Dieser muß sich allerdings jedes Jahr erneut dem 
Wettbewerb in der Ausschreibung stellen. Unumgänglich sind in jedem Fall Kontrollen in jeder Phase 
der Auftragsausfuhrung, damit Abweichungen von den Vorgaben frühzeitig erkannt und korrigiert 
werden können. 

Problemfeld Datenhaltung und Datenschutz 

Ursprünglich war eine zentrale, beim Landesamt fur Umweltschutz (LAU) angesiedelte Datenbank 
angedacht, in der alle BDF-Daten verfugbar gehalten werden sollten. Letzten Endes wurde die 
Datenhaltung aber mangels personeller Kapazitäten auf den kleinsten gemeinsamen Nenner 
zurückgefahren. Die Datenhaltung geschieht nunmehr bis auf weiteres dezentral entsprechend der · 
Au(gabenverteilung der verschiedenen Institutionen; d. h. jede beteiligte Institution hält die Daten 
vor, die in ihrer Verantwortung gewonnen worden sind (gleichgültig, ob sie die Daten in Eigenarbeit 
oder durch Vergabe eines Auftrages gewonnen hat). Die verwendete Software ist MS Excel 4.0 bzw. 
5.0; d. h. die Daten .werden in Excel-Tabellen abgespeichert, deren Struktur von der daten
erhebenden Stelle dem Zweck entsprechend gestaltet wird. Eine Metadatenbank ist im LAU im 
Aufbau, die lediglich ein Verzeichnis darstellt, in dem festgehalten wird, wo welche Art von Daten 
aus dem BDF-Programm gehalten werden. · 

Bei den BDF-Daten handelt es sich zunächst einmal um Daten mit Personenbezug, da die BDF mit 
Koordinaten eingemessen und ja auf Land angelegt werden, das einen Besitzer hat und im 
allgemeinen bewirtschaftet wird. Andererseits sind BDF-Daten grundsätzlich als Umweltdaten zu 
betrachten, aufdie gemäß Umweltinformationsgesetz (UIG) die Öffentlichkeit zugreifen kann. Dieser 
Anspruch besteht unter anderem dann nicht, "soweit ... durch das Bekanntwerden der Informationen 
personenbezogene Daten . offenbart und dadurch schutzwürdige Interessen der Betroffenen 
beeinträchtigt würden" (UIG § 8). 

Es ist bisher nicht geklärt, in welcher Form die Daten an die Öffentlichkeit gegeben werden dürfen, 
ob sie beipielsweise anonymisiert werden müssen, und wie das geschehen. soll. Man müßte ja in 
diesem Falle dem Nutzer verunmöglichen, die genaue Lage festzustellen, damit kein Rückschluß auf 
Besitzer gezogen werden kann. Die Probleme, die ein genauer Lagebezug aufwerfen kann, sind 
vielfältig und reichen vom Besteuerungswert landwirtschaftlicher Flächen nach dem 
Ertragsvermögen bis zur Wertminderul)g von Grundstücken infolge des Bekanntwerdens von 
Kontaminationen. 

Literatur: 
• .Aufbau eines Bodenbeobachtungssystems in Sachsen-Anhalt (Studie; Naturwissenschaft
liche Grundlagen). - Unveröffentlicht. - Hg.. Martin-Luther-Universität Halle-Wittenberg, 
Landwirtschaftliche Fakultät, Institut für Standortkunde und Agrarraumgestaltung, Halle (Saale) 
1993.- Bearbeiter M. ALTERMANN IM. SCHRÖDTER f. M STEININGER I A. TREFFLICH; 
mit Beiträgen von D. KOPP und W. SCHWANECKE. 
• Konzeption zur Einrichtung von Boden-Dauerbeobachtungsflächen. - (= Arbeitshefte 
Bodenschutz, I). - Hg.: Sonderarbeitsgruppe "lnformationsgrundlagen Bodenschutz" (SAG) der 
Umweltministerkonferenz, München 1991. 
• Aufbau und Betrieb des Bodenbeobachtungssystems des Landes Sachsen-Anhalt. - Gern. 
RdErl. des MU, MW und ML vom 5.12.1995-67123.- MB!. LSA Nr. 6/1996 vom 31.1 1996. '_ 
Hg.: Ministerium der Justiz des Landes Sachsen-Anhalt, Magdeburg 1996. 
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Oberflächenabfluß, Boden- und Nährstoffaustrag von ackerbaulich genutzten 
Flächen 

von 

JORDAN,F., MÜLLER,Chr. 

1. Problemstellung 
Im Rahmen eines landesweiten Boden-Dauerbeobachtungsflächen-Programmes wird in Bayern seit 
1985 auf Praxisbetrieben untersucht, wie sich die landwirtschaftliche Bewirtschaftung und außer
landwirtschaftliche Einflüsse langfristig auf den Boden auswirken. 
Ein wesentlicher Untersuchungsbereich des Progranuns sind Langzeitbeobachtungen der Bodenero
sion. An 7 Ackerstandorten mit einer Hangneigung von :::: 5 % werden unter verschiedenen Standort
und Bewirtschaftungsbedingungen quantitative und qualitative Messungen zum Oberjlächenabjluß, 
Boden- und Nährstoffaustrag durchgefiihrt. 

2. Versuchsanlage 

Abb. 1: Erosionsrneßwannen, Niederschlagsschreiber und 
Depositionssammler 

An jeder Erosionsmeßstelle wurden 
am TiefPunkt zwei verzinkte 
Blechwannen mit einem Fassungsver
mögen von insgesamt 700 I zur Erfas
sung des Grobsediments eingebaut 
(Abb. 1). 
Mittels eines nachgeschalteten Kippge
fäßes von ca. 50 I Inhalt können der 
Oberflächenabfluß sowie der Austrag 
an Feinsediment und Nährstoffen er
mittelt werden. 

Bei jeder Kippung wird über ein Ple
xiglasrohr, das am Gefaß montiert ist, 
eine Wasserprobe von 1,6-1,9 cm3 zur 
Feinsediment- und Nährstoffbestim
mung entnommen. Diese einfache, 
automatische Probenentnahme hat 
sich selbst bei extrem hohen Abfluß

ereignissen nach Starkniederschlägen oder bei Schneeschmelze sehr gut bewährt (Abb. 2). 

In der frostfreien Zeit von April bis Oktober werden an jeder Station Niederschlagsschreiber betrie
ben, um bei Einzelerosionsereignissen die Masse des Bodenaustrages und die Niederschlagshöhe 
bzw. -intensität korrelieren zu können. Für den restlichen Zeitraum werden die Niederschlagshöhen 
der nächstgelegenen Wetterstation des Deutschen Wetterdienstes verwendet. 

I) Bayer. Landesanstalt für Bodenkultur und Pflanzenbau, Menzingerstr. 54, 80638 München 
2) Bayer Landesanstalt für Bodenkultur und Pflanzenbau, Vöttingerstr. 38, 85354 Freising 
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3. Oberflächenabfluß und Bodenaustrag 

Um unkontrolliertes Übertreten 
von Wasser und Bodenmaterial zu 
verhindern, wurden die Einzugs
gebiete der Meßstellen - soweit 
erforderlich - mit kleinen Erdwäl
len, Gräben und/oder Platten ab
gegrenzt. Mit der beschriebenen 
Versuchsanlage kann ein Einzugs
gebiet von ca. 1 ha in nieder
schlagsreichen und ca. 1,6 ha in 
niederschlagsarmen Räumen erfaßt 
werden. 

Abb. 2: Kippgefliß mit automati
scher Probenahnie 

Der jährliche Bodenaustrag, d.h. die Bodenmasse, die das Feld verläßt, ist nach bisherigen 
Messungen gering. Die Aufteilung in. Grob- und Feinsediment zeigt, daß der Bodenaustrag 

Abb. 3: Mittlere Bodenausträge 
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überwiegend als Feinsediment 
erfolgt (>75 %) (Abb.3). · 

Extreme Erosionsereignisse tre
ten nur selten und meist räumlich 
begrenzt auf Die höchsten jähr-· 
Iichen Bodenausträge im bisheri
gen Meßzeitraum wurden bei' 
Silomais 1993 ·in Pettenbrunn 
und Obergschaidt mit 1,3 bzw. 
1,4 tlha, 1995 in Sbhwarzenau 
mit 1,4 t/ha sowie 1994 mit 
22 tlha auf einem Kartoffel
schlag an der Meßstelle Immen
dorf gemessen. Der sehr hohe 
Bodenaustrag in Immendorf 

c__ ___________________ __J wurde zu über 70% durch ein 

Einzelerosionsereignis 1994 verursacht. 

Ob ein Starkregen und ein dadurch ausgelöster Oberflächenabfluß einen nennenswerter!' Bo
denaustrag verursacht, hängt außer von der Fruchtart auch von der Bodenart. sowie dem 
Feuchte- und Bearbeitungszustand des Bodens ab. · 

Insgesamt stimmen die im bisherigen Beobachtungszeitraum gemessenen Bodenausträge grö
ßenordnungsmäßig gut mit den über 25 jährigen Meßreihen von Schwebstoffinel).gen in Flüssen 
mit überwiegend landwirtschaftlich genutztem Einzugsgebiet des Bayer. Landesamtes fiir Was
serwirtschaft überein. An der Rott wurden im langjährigen Mittel Schwebstoffmengen von 280 
kg/haje Jahr gemessen (BAYER. LANDESAMT F. WASSERWIRTSCHAFT,-1996). 



:; "' , " 
' ~ 20 

~ " 
~ 

-377-

Abb. 4: Mittlere Bodenausträge bei Mais 1990-1997 
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Deutlich sichtbar ist der posi
tive Einfluß von Zwischen
früchten. Während bei Silo
mais ohne Zwischenfrucht in 
Pettenbrunu, Obergschaidt und 
Schwarzenau Bodenausträge 
>I tlha auftraten, wurden in 
Rotthaimünster bei Silomais 
( 1991) und Körnermais (1993 
und 1996) mit Zwischenfrüch
ten (Hafer/Erbsen-Gemenge 
bzw. Alexandrinerklee) bei 
etwa gleichen Abflußmengen 
( -30 mm) nur Bodenausträge 

in Höhe von 100- 400 kg!ha gemessen. Abb. 4 zeigt die mittleren Bodenausträge der Erosi
onsmeßstellen mit Mais in der Fmchtfolge. 

Einzelerosionsereignisse 

Wie unterschiedlich sich Starkregen je nach Fmchtart, Bodenart und Zeitpunkt der letzten Bo
denbearbeitung auf die Höhe des Bodenaustrages auswirken, zeigen folgende drei Einzelerosi
onsereignisse (Abb. 5). 

Bei dem Erosionsereignis in Pellenbrunn fielen knapp I 00 mm Niederschlag in 26 Stunden mit 
einer weitgehend gleichen Intensität von 4 mmlh. Obwohl 50 % des Niederschlags oberfläch" 
lieh abflossen, war der Bodenaustrag mit <200 kg/ha nur gering. Anfang August, kurz vor der 
Ernte, bildete die Sommergerste einen sehr guten Erosionsschutz. 

Demgegenüber fiel in Immendorf etwa dieselbe Niederschlagsmenge ( !II mm) in 2 Tagen 
Mitte April (12.04.94 39 mm, 13.04.94 72 mm) als Landregen mit einer maximalen Intensität 
von 4,8 mmlh. 60 % des Niederschlags· flossen oberflächlich ab. Durch den hohen Oberflä
chenabfluß rissen die quer zum Hang angelegten fiischen Bifange an mehreren Stellen durch. 
Der Bodenaustrag war mit 16 t/ha SOma! höher als in Pettenbrunu. Wegen der mit II %ver
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Abb. &: Einzelerosionsereignisse nach Starkregen 
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gleichsweise starken Hangnei
gung und dem hohen Fein
saudanteil des Bodens, ist der 
Hang von Natur aus stark erosi
onsgefahrdet. Da das Nieder
schlagsereignis unmittelbar nach 
der Ptlanzung der Kartoffeln 
stattfand (11.04.94), wirkte sich 
die fehlende Bodenbedeckung 
und die kmz vor dem Ereignis 
etfolgte Bodenbearbeitung zu
sätzlich erosionsfördernd aus. 

Auch an der Erosionsmeßstelle 
in Rotthaimünster fielen zeitgleich mit dem Ereignis in Immendorf 65 mm Niederschlag als 
Landregen mit einer maximalen Intensität von 3 mm!h überwiegend an 2 Tagen ( 12./13. 04.94 
je 28 mm). >60 % flossen oberflächlich ab,der Bodenaustrag blieb jedoch unter 200 kg/ha. Dei· 
Wintetweizen war zu diesem Zeitpunkt bereits gut entwickelt und bot einen ausreichenden 
Erosionsschutz. 
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4. Nährstoffaustrag 
In den alten Bundesländem gelangen nach WERNER et al. (1991) ca. 50% der Nährstoffe als 
dilfuse Einträge in die Gewässer. Die diffusen Einträge setzen sich zusammen aus natürlichen 
Einträgen und Einträgen aus der Landwiitschaft. Für Phosphor ist die Bodenerosion mit 
60 - 70 % der wichtigste Eintragspfad, wobei ca. 90 % von landwirtschaftlichen Nutzflächen 
stammen. (UMWELTBUNDESAMT, 1994). Demgegenüber gelangt Stickstoff vor allem als 
Nitrat über den Pfad Sickerwasser - Grundwasser in die Oberflächengewässer. Zusätzlich kann 
regional die oberflächliche Abschwemmung ins Gewicht fallen. 

Die mittleren jährlichen Stickstoff-Austräge liegen meist unter I kglha (Abb. 6). Stickstoff 
wird überwiegend in löslicher Form ausgetragen. Nach bisherigen Messungen spielt der 
orgal)isch gebundene Stickstoff (N org) nur eine Untergeordnete Rolle. Auffallend sind die 
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Abb. 6: Mittlere Stickstoff- und Phosphorausträge 
(kg/ha je Jahr) 
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von 0,4 kglhaje Jahr an. 

relativ hohen N-Austräge in 
Pettenbrunn und Rotthalmün
ster. 1994 wurde der gesamte 
Jahres-N-Austrag durch einen 
hohen Oberflächenabfluß im 
April hervorgerufen (Petten
brunn 44 mm, Rotthaimünster 
41 mm). Die · Bodenausträge 
waren mit Werten von 
<200 - 400 kglha gering. 

Die mittleren Phosphor-Aus
träge (P8 .. ) an den Erosionsmeß-· 

·stellen liegen meist ' unter 
1 kglha (Abb.6). BERNHARDT 
( 1978) gibt fii.r ackerbaulich 
genutzte Flächen P8 .. -Austräge 

Höhere P-Austräge von > 1,5 kglha, z.B. 1993 in Pettenbrunn und Obergschaidt bei Silomais 
oder der Extremwert von knapp 24 kglha in Immendorf bei Kartoffeln (1994) lassen sich je
weils gut mit hohen Bodenausträgen parallelisieren (Abb. 3). Dies bestätigt Literaturangaben, 
nach denen Phosphoraustrag überwiegend in partikulärer Form erfolgt. 

Auch bei den N- undP-Austrägen stimmen die an den Erosionsmeßstellen gemessenen Werte 
größenordnungsmäßig gut mit den Stofffrachten bayerischer Flüsse mit überwiegend landwirt
schaftlichem Einzugsgebiet überein. 

5. Literatur 
Bemhardt, H. [Hrsg.] (1978): Phosphor: Wege und Verbleib in der Bundesrepublik Deutschland. Weinheim 

Bayerisches Landesamt f'ür Wasserwirtschaft [Hrsg.] (1996): Gewässerbeschaffenheit in Bayein - Fließge
wässer 1996. München 

Bayerischen Landesanstalt für Bodenkultur und Pflanzenbau [Hrsg.] (1997): Boden-Dauerbeobachtungs
Flächen (BDF); Bericht nach !Ojähriger Laufzeit 1985 - 1995, Teil II. Schriftenreihe der Bayerischen Landes
anstalt für Bodenkultur und Pflanzenbau, 5/97. 

Umweltbundesamt [Hrsg.] (1994): Stoffliche Belastung der Gewässer durch die Landwirtschaft und Maß
nahmen zu ihrer Verringerung. Berichte 2/94 

Werner, W., Olfs, H.-W., Auerswald, K. und Isermann, K. (1991): Stickstoff- und Phosphoreintrag in 
Oberflächengewässer über "diffuse Quellen". In: Hamm A. [Hrsg.]: Studie über Wirkungen und Qualitätsziele 
von Nährstoffen in Fließgewässern. Academia Verlag, Sankt Augustin, 665-764. 
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Wasser- und Stoffflüsse durch einen ungestörten Sandboden: Räumliche 
Heterogenität in zeitlichem Verlauf 

von 

JENE,B. 

In einem Sandboden wurde ein Transportexperiment mit dem 14C-markierten Herbizid 
Benazolin und Bromid parallel mit 3 druckfreien Lysimetern und 3 Saugböden 
durchgeführt. Zusätzlich wurde Bromid auf einer benachbarten Feldparzelle ausgebracht. 
In den Lysimetern und den Saugböden wurde die Ausflußkonzentration der Stoffe am 
unteren Rand (1,3 m) während 2,5 Jahren gemessen und mit Konzentrationsprofilen aus 
der Feldparzelle verglichen. Globale und lokale Durchbruchskurven zeigten ein hohes 
Maß an räumlicher Heterogenität bezüglich der Retardation des Herbizids. Der Vergleich 
der Tiefenprofile mit den Durchbruchskurven sowie die residente Verteilung der 
14C-Aktivität nach Versuchsende, zeigten eine Differenzierung von Fließwegen im 
unteren Bereich des Beprobungsproflls, die zu einer trichterartigen Fokussierung der 
Wasser -und Stoffflüsse und somit zu einem lokal sehr begrenzten Transport führte. 

EINLEITUNG 

Die Beurteilung der Verlagerungsneigung von Stoffen durch die ungesättigte Zone erfordert 
umfassende Kenntnisse über die relevanten Transportprozesse. Während einfache Modellvor
stellungen von einem lateral homogenen (I-dimensionalen) Transport des Bodenwassers und darin 
gelösten Stoffen ausgingen, wurde in experimentellen Untersuchungen mit Farbstoffen und 
konservativen Tracern gezeigt, daß im überwiegenden Fall mit lateralen Stoffumverteilungen 
während des Transportes zu rechnen ist [Schulin et al., 1987; Roth et al., 1991; Flury et al., 1994]. 
Aspekte der zeitlichen Dynamik dieser Prozesse wurden im folgenden beleuchtet. 

MATERIAL UND METHODEN 

Boden: Braunerde-Parabraunerde mit über 70% Sand, weniger als 10% Ton und einem C0,g·Gehalt 
von 0,7% im Oberboden und zwischen 0,1-0,3% im Unterboden. 

Lysimeter: Es wurden 3 druckfreie Lysimeter mit intakten Bodenkernen mit I m Durchmesser und 
1,3 m Höhe verwendet. 

Saugböden: Drei tensiometer-gesteuerte Saugeinheiten waren in 1,3 m Tiefe im Feld eingebaut. Mit 
ihnen konnten Wasser- und Stoffflüsse durch einen lateralen Beprobungsquerschnitt von jeweils 
I ,5 m x I ,8 m im nahezu ungestörten Boden beprobt werden. Die wöchentlich ermittelten 
Wasser- und Stoffflüsse wurden zudem räumlich aufgelöst. Die Applikation der Substanzen 
erfolgte auf eine 0,8 m2 große Applikationsfläche zentral über den Saugeinheiten. 

Feldparzelle: Eine 30 m2 Feldparzelle, 8 m von der Saugbodenanlage entfernt, wurde ebenfalls mit 
Bromid behandelt. 

B. Jene SLFA Neustadt/Wstr., Fachbereich Ökologie, Breitenweg 71,67453 Neustadt/Wstr. slfa.jene@t-online.de 
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Stoffe: Das Herbizid Benazofui. (KOC = 70 ml mg·1
, DTSO = 30 Tage) wurde mit einer 

Applikationsrate von 50 mg m·2 ·ausgebracht, während Bromid auf alle Versuchsteile mit 30 g m·2 

appliziert wurde. 

Eine detaillierte Darstellung der Versuche findet sich bei Jene et al. [1998]. 

ERGEBNISSE UND DISKUSSION 

Abb. I zeigt die globalen Durchbruchskurven der Lysimeter und Saugböden. Während in allen 
Versuchsteilen das gleichzeitige Erscheinen der ersten Spuren des Herbizids und Bromids festgestellt 
wurde sind deutliche Unterschiede bezüglich des Hauptdurchbruchs der verschiedenen Substanzen 
zu erkennen. 
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Abb. I: Durchbruchskurven von Bromid und Benazolin in den Lysimetern und Saugböden und 
Konzentrationsprofile von Bromid in der Feldparzelle. 
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Saugboden li zeigte eine deutliche Retardation, wohingegen der Stoffdurchbruch in Saugboden Ili 
für beide Stoffe fast identisch war. Gleiche Beobachtungen wurden auch für die lokalen Durch
bruchskurven in den Saugböden gemacht [Jene, 1997], die eine räumliche Auflösung von 0.03 m2 

aufwiesen 
Der Vergleich der Durchbruchskurven mit den Konzentrationsprofilen von Bromid 3, 6 und 10 
Monate nach Applikation der Stoffe zeigte des weiteren, daß der Hauptdurchbruch (maximale 
Flußkonzentration) von Bromid in einer Tiefe von 1,3 m zwischen dem l. und 2. Beprobungstermin 
erfolgte, wobei zu diesem Zeitpunkt die maximale residente Bromidkonzentration noch in einer 
Bodentiefe zwischen 60 cm und 90 cm zu finden war. 
Erklärt werden kann dieses Phänomen mit dem Modell eines gekoppelten Transport durch den 
Versuchsboden (Abb. 2). Während durch den oberen Teil des Profils ein relativ gleichmäßiger 
Transport stattfand, war der etwas stärker strukturiertere untere Teil in schnelle und langsamere 
Fließregionen differenziert. Durch die schnellen Fließwege konnte somit Bodenwasser mit hoher 
Bromidkonzentration zu einem frühen Zeitpunkt die Beprobungstiefe erreichen. Dadurch nahm die 
Masse im Zentrum des Hauptpulses ab, und die Verlagerungsgeschwindigkeit des Pulses wurde 
durch diesen Bypass-Fluß erheblich reduziert. 

preferentielle Fließbereiche 

Abb. 2: Modellskizze zum gekoppelten Transport durch den Versuchsboden 

Die Austragsmuster der Saugböden [Jene, 1996] sowie die 14C-Aktivitätsverteilungen nach Ver
suchsende (Abb. 3) zeigen die räumliche Anordnung und Relevanz der Fließpfade und demonstrieren 
die trichterartige Fokussierung der Flüsse auf wenige Austragszentren. 

SCHLUSSFOLGERUNGEN 

Lokal unterschiedliche Retardationen der Herbiziddurchbruchskurven im Vergleich zum Bromid
durchbruch zeigen, daß von einem konservativen Stoff weder auf den zeitlichen noch räumlichen 
Transport eines reaktiven Stoffes geschlossen werden kann. Das lokal stark begrenzte Transport
geschehen läßt sich im Feld nur mit einem großen Stichprobenaufwand erfassen. Zudem zeigten die 
Bromidprofile in Kombination mit den Durchbruchskurven, daß von der residenten Verteilung des 
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Abb. 3: Gesamtradioaktivität und wasserextrahierte 14C-Aktivität im Versuchsboden oberhalb eines 
Saugbodens 2,5 Jahre nach Stoffapplikation. 

Stoffes im Boden kaum auf den Austragszeitpunkt sowie die Austragskonzentration in eine 
bestimmte Bodentiefe geschlossen werden kann. 
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Chemische Heterogenitäten auf der Profilebene - Unterschiede zwisshen 
präferentiellen Fließwegen und Matrix 

von 

BUNDT,M., ZIMMERMANN,St., BLASER,P., FLÜHER,H. 

Einleitung 

Präferentielles Fließen ist ein wichtiger Transportmechanismus im Boden (Flury et al., 1994 ). In der 
Regel wird jedoch bei der Untersuchung des "preferential flow" lediglich der Wassertransport oder 
der Transport eines mehr oder weniger reaktiven Tracers untersucht. Chemische Veränderungen, die 
das schnell fließende Wasser an der Bodenfestphase hervorruft, werden dabei außer acht gelassen. 
Untersuchungen an Bodenaggregaten ergaben, daß die Oberflächen, welche Regionen mit verstärktem 
Wasserfluss entspechen, oft stärker versauert und an Nährelementen verarmt sind als die 
Kernbereiche (Hantschel et a1.1986; Horn, 1987 und 1989). Auch Schwermetalle und organische 
Schadstoffe (z.B. PAKs) sind in aggregierten Böden nicht homogen verteilt (Wilcke und 
Kaupenjohann, 1997; Wilcke et al., 1996; Bundt et al., 1997). 
Ähnliches ist auf der nächstgrößeren Skala, der Profilskala, auch für länger existierende bevorzugte 

Fließwege denkbar. 

Hypothese: Eigenschaften der bevorzugten Fließwege wie Austauscherbelegung, Pufferungs- und 
Sorptionsvermögen, biologische Aktivität etc. unterscheiden sich von denen der übrigen 
Bodenmatrix. Dies hat gravierende Auswirkungen für die Pflanzenernährung und den Transport 
reaktiver Stoffe durch das Bodenprofil sowie für dessen Modellierung. 

Material und Methoden 

Versuchsstandort: 
Boden: 

Beregnungsexperiment: 

•Unterehrendingen, Kanton Aargau 
•pseudovergleyte Braunerde auf oberer Meeresmolasse, •tiefgründig, 
sauer, skelettarm 
•gleichmäßige Beregnung mit dem Feldsprenkler (Fiury et al., 1994) 
•45 mm Farblösung in 6 Stunden 
•Farbstoff Brilliant Blue FCF [3 g L' 1

] 

(1-3) Eidgenössische Forschungsanstalt für Wald, Schnee und Landschaft, Zürcherstr. 111, CH-8903 Birmensdorf 

(4} Institut für Terrestrische Ökologie ETH Zürich, Grabenstr. 3, CH-8952 Schlieren 
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Feldregner 

Bodenhorizonte 

-Im-

Abbildung 1: Beregnungsexperiment 

Proben ahme: 

Labormethoden: 

Ergebnisse 

•mit dem Spatel wurde Bodenmaterial getrennt nach Fließwegen und Matrix 
horizontweise von der Profilwand abgekratzt 
•Bestimmung der Wurzelbiomasse mittels kleiner Stechzylinder (Volumen 9 
cm3

) 

•sequentielle Extraktion nach Zeien und Brümmer, 1989 
•

137Cs-Messung mit dem Gamma-Spektrometer 

Die blau gefarbten Fließstrukturen beim Beregnungsexperiment reichen bis> Im Tiefe. 

Die Analysen zeigen chemische Unterschiede zwischen präferentiellen Fließwegen und Matrix (Abb. 
2, Tab. 1). Die Unterschiede sind so deutlich, dass sie niCht von nur einem Starkregen, wie es das 
Beregnungsexperiment darstellt, hervorgerufen sein können. 



c: 
Ql 
c: 

.Q 
Cl 
Ql 

c!5 
-~ 
u. 

0-8 

-c 8-40 
c: 
:::J 

Ql 

c 
0 

-~40-80 
0 

I 

0 1 0 

-387-

Mg (NH.N03-Extrakt) 

• Fließweg 
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Abbildung 2: Magnesium Konzentrationen im I. Extrakt (IM NH4N03) der sequentiellen Extraktion 

in Fließwegen und Matrix der 3 untersuchten Horizonte. 

Tabelle 1: Aus ewählte Ei enschaften der Fließwe e und der Matrix in den untersuchten Horizonten. 

Tiefe KAK,rr Wurzelbiom. K'2' Alm Sr'2' Pb0
' 

137Cs''' 

[cm] [mmolc kg·'l 111 [g 1" 1
] [mg kg'] [mg kg 1

] [mg kg·'l [mg kg 1
] [Bq kg 1

] 

0-8 Fließw. 60.7 (4.6) 1.56 (0.55) 50.3 (5.5) 243 (16) 1.38 (0.2) 6.0 (1.3) 148 (12) 

0-8 Matrix 

8-40 Flw 

8-40 Mtrx 

40-80 Flw 

40-80 Mtrx 

51.0 (2.9) 

42.1 (4.4) 

35.3 (0.6) 

30.1 (0.8) 

29.0 (0.9) 

1.07 (0.58) 

0.75 (0.26) 

0.49 (0.27) 

0.97 (0.75) 

0.22 (0.08) 

31.0 (0.1) 361 (0.3) 

29.4 (0.2) 286 (0.6) 

20.6 (0.1) 286 (0.3) 

22.6 (0.1) 226 (0.7) 

21.9 (0.1) 232 (0.2) 

0.37 (0) 3.8 (0.1) 43 (4) 

0.38 (0) 2.7 (0.4) 18 (2) 

0.11 (0) 1.8 (0.9) 1.2 (0.8) 

0.29 (0) 1.5 (0.3) 0.93 () 

0.16 (0) 1.5 (0.5) 1.0 () 

In Klammern ist die jeweilige Standardabweichung angegeben. "' Geänderte Tiefen: 0-8 cm, 8-20 cm, 

20-40 cm. 121 Im I M NH4N03-Extrakt. '" Im 0.025 M NH,-EDTA-Extrakt. 141 In Klammern der 2 s 

Meßfehler. 

Daraus folgt, dass die angefärbten Fließstrukturen nicht nur bei diesem einen extremen Regenereignis 

und bei den vorliegenden Randbedingungen durchflossen werden, sondern insgesamt ein anderes 

Fließregime aufweisen als die Matrix. 

Die Mechanismen, die zur Ausprägung chemischer Heterogenitäten auf der Profilebene führen, 

können dabei mehrere sein: bevorzugte Ein- und Auswaschung von Stoffen, verschiedene 

Umsetzungsraten durch unterschiedliche biologische Aktivität oder Nährstoffaufnahme durch die 
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Pflanzen. Es gilt zu beachten, dass die bevorzugten Fließwege stärker durchwurzelt sind als die 
Matrix und somit einen wichtigen Beitrag zur Pflanzenernährung leisten. 
Die erhöhten Konzentrationen der Nährelemente Mg und Kin den Fließwegen stehen im Widerspruch 
zu der Hypothese, dass bevorzugte Fließstrukturen in sauren Waldböden, seien es 
Aggregatoberflächen oder bevorzugte Fließwege im Bodenprofil, stärker versauert und an 
Nährelementen verarmt sind (Wilcke und Kaupenjohann, 1994). Das deutet auf einen Eintrag 
basischer Kationen in diesen Waldboden hin. 

Diese Studie wird vom schweizerBundesamtfür Umwelt, Wald und Landschaft (BUW AL) unterstützt. Wir danken Jörg 

Leuenherger für die unentbehrliche Hilfe im Feld, dem WSL-lab-team für die ICP-Analysen, Achim Albrecht für die 
137Cs-Messung und Mark Thür für d!e Bestimmung der Wurzelbiomasse. 
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*Wilcke, W., R. Bäumler, H. Deschauer, M. Kaupenjohann und W. Zech (1996): Small scale 
distribution of Al, heavy metals, and PAHs in an aggregated Alpine Podzol. Geoderma 71: 19-30 
*Zeien, H. und G. Brümmer (1989): Chemische Extraktionen zur Bestimmung von 
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I - Mitteilunge-n der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 389-392 (1998) -~ 

Räumliche und zeitliche Variabilität von Verschlämmungsneigung auf einem 
Zuckerrübenschlag 

von 

FOHRER,N.; MÜHLHOFF,B.; FREDE,H.-G. 

l. Charakterisierung der Verschlämmungsneigung 

Oberflächenverschlämmung, als Teilprozeß der Flächenerosion, war in den letzten Jahren 

Gegenstand intensiver Forschung. Steuergrößen und physikalische Auswirkungen wurden in Feld

und Laborversuchen grundlegend untersucht (Roth, 1992; Fohrer, 1995, Rudolph, 1997). Dennoch 

bleibt die Frage offen, inwieweit der Prozeß der Oberflächenverschlämmung in Raum und Zeit auf 

der Feldskala variiert. Auch ist wenig über die Prozeßreichweite und damit über die notwendige 

räumliche Auflösung der Untersuchungsskala bekannt. 

2. Versuchskonzeption 

Die räumliche Variabilität einfacher Bodeneigenschaften soll mit Hilfe geostatistischer Verfahren 

(Journel und Huijbregts, 1978) erfaßt und quantifiziert werden. An einer Teilmenge der 

Untersuchungspunkte sollen zusätzlich Indikatorgrößen fur die Verschlämmungsneigung gemessen 

werden. 

2.1 Das Meßnetz 

Zur Variagrammschätzung sollen die Meßpunkte optimaler Weise so verteilt sein, daß möglichst 

viele Probenabstandspaare auftreten. Alle Distanz und Winkelklassen sollen prinzipiell möglichst 

gleichmäßig besetzt sein. Zur Interpolation durch Kriging sollen allerdings die Stützpunkte zur 

Interpolation homogen über die Fläche verteilt werden. Arbeitstechnisch sind dem 

Probenahmeumfang allerdings Grenzen gesetzt, so daß bei der Konzeption des Probenahmerasters 

ein Kamprarniß zwischen den oben genannten Anforderungen anzustreben ist. 

'Institut für Landeskultur, Justus-Licbig-Univcrsität Gießen, Senckenbergstr. 3. 35 390 Gießen 
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Abb. I: unbalanciertes, vierstufiges, geschachteltes Meßnetz nach Garrett, 1983 

Abb. I stellt einen Lösungsansatz fur diesen Kompromiß dar. Drei verschiedene Rasterweiten 

(7,5 I 15 I 30 m) sind in einem Meßnetz verwirklicht Der unbalancierte Ansatz reduziert 

dabei den Probenahmeumfang bei gleicher Aussageschärfe. 

2.2 Standort, Meßprogramm und Methoden 

Bei dem Versuchsstandort handelt es sich um eine schwach erodierte Parabraunerde aus Löß mit der mittleren 
Bodenart tU. Die Fläche (8100 m') ist in ost-westlicher Richtung geneigt. Die Zuckerrübenaussaat fand am 
3.4.1997 statt. Im Beobachtungszeitraum vom 3.4 bis 7.7.1997 betrug die kumulierte Niederschlagsenergie 1640 
Jlm'. Zur Erfassung. der zeitlichen Dynamik wurde die gesättigte Wasserleilf<ihigkeit von unverschlämmten und 
verschlämmten Stechzylinderproben an neun Meßpunkten zu drei Terminen nach der Methode Bohl und Roth 
(1990) ermittelt und ein Verschlämmungsindex aus <lern Verhältnis von unverschlämmter/verschlämmter Probe 
errechnet. An den gleichen Meßpunkten und Terminen wurde die Rauhigkeitsabnahme des Mikroreliefs nach 
Rudolph (1997) kartiert. Bodenfeuchte und Lagerungsdichte wurden an 36 Meßpunkten im wöchentlichen 
Abstand (13 Termine) untersucht. Zur Erfassung der räumlichen Variabilität einfacher Bodeneigenschaften 
wurden an diesen 36 Meßpunkten ebenfalls einmalig die gesättigte Wasserleitfahigkeit, Körnung, 
Kohlenstoffgehalt, Gesamtstickstoff, pH, Aggregatstabilität, Bodenfeuchte und Lagerungsdichte gemessen. Die 
Messung der gesättigten Wasserleitfahigkeit erfolgte nach Hartge (1966), während die Aggregatstabilität tnit der 
Perkolationsmethode (Sekera und Brunner, 1943) gemessen wurde. 

3. Zeitliche und räumliche Variabilität 

Die zeitliche Variabilität der Verschlämmungsneigung spiegelt sich in der Zunahme des 

Verschlämmungs- (Abb. 2) und Mikroreliefindex (Abb. 3) wider. Hydraulische Leitfähigkeit 
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und Oberflächenrauhigkeit nehmen im Zeitverlauf ab. Die neun Meßpunkte unterscheiden 

sich signifikant im Ausmaß der Verschlämmungsneigung. Es muß also davon ausgegangen 

werden, daß Aussagen aus punktuellen Messungen nicht direkt auf die Feldskala übertragbar 

sind, sondern eine differenzierte räumliche Betrachtung notwendig ist. In Tab. I sind die 

Ergebnisse der Variagrammanalyse fur einfache Bodeneigenschaften dargestellt. 

Richtung des Range 
Parameter Sill Nugget 

Variagramms m 

Ton ost/west 4,021 30,14 0,26 
nord/süd 3,049 47,54 1,5 

Schluff keine 2,96 31,64 0,56 
Sand keine 0,22 47,28 0,031-. 

keine 0,0257 30,79 0,00256 Org~nische Substanz 
Nt keine 0,0002 25,66 0,000077 

1,0 
Kf, 3.4.97 keine 31521 18,37 
pH keine 0,026 30,71 
Lagerungsdichte, 03.4.97 keine 0,0052 16;17 
Lagerungsdichte, 26.6.97 keine 0,0022 26,41 

*)Maß für räumliche Abhängigke~ (CAMBARDELLA et al., 1994) 

<25 % starke Ausprägung 
25-75% mäßige Ausprägung 
>75 % keine Ausprägung 

13806 
0,006 

0,0025 
0,0017 

Nugget 
Sill 
% *) 

6 
43 
19 
14 
10 
37 

44 
23 
47 
76 

Eine starke Ausprägung der räumlichen Abhängigkeit kann fur die Körnung, den Gehalt an , 

organischer Substanz und den pH-Wert beobachtet werden. Eine mäßige Abhängigkeit 

besteht fur die gesättigte Wasserleitfähigkeit nach der Bodenbearbeitung und fur die 

Lagerungsdichte. Bei der Lagerungsdichte verändert sich die räumliche Variabilität im 

Jahresverlauf Aus dem jeweiligen Variagramm-Modell kann mittels ordinary kriging 

zwischen den Meßpunkten interpoliert werden. In Abb. 4 ist exemplarisch die räumliche 

Verteilung des Tongehalts dargestellt. Der Tongehalt am Hangtop (Osten) ist niedriger, 

während es am Hangfuß im Bereich zweier Senken (West) zu einer Akkumulierung von Ton 

kommt. 

Bohl, H und C.H. Roth, 1993: A simple method to assess the susceptibility of soils from seals under field conditions. 
Catena, 20: 247-256. 

Cambardella, C.A, T.B. Moormann, and J.M. Novak, 1994: Field-scale variability of soil properlies in Central Iowa. Soil 
Sei. Soc. Am. J., 58:1501-1510. · 

N. Fohrer (1995): Auswirkungen von Bodenfeuchte, Bodenart und Oberflächenverschlämmung auf Prozesse der 
Flächenerosion durch Wasser Dissertation, TU Berlin, Bodenökologie und Bodengenese, No 19, 183 p. · 
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Abschätzung der feldskaligen horizontalen Variabilität von 
Stofftransporteigenschaften anhand von Stachzylinderproben 

von 

LENNARTZ,B. 

Problemstellung 

Die Schwierigkeiten, die bei der experimentellen und theoretischen Quantitizierung des (vertikalen) 

Stofftransportes im Feldmaßstab vorliegen, rühren im wesentlichen von der räumlichen Variabilität 

der Prozesse her. Schon kleine horizontale Änderungen physikalischer und chemischer Bodeneigen

schaften fuhren häufig zu uneinheitlichen Fließfeldern mit stark unterschiedlichen Stofftransportge

schwindigkeiten. Heterogene Fließfelder können mit dem Ansatz nicht-interaktiver Bodensäulen 

beschrieben werden (stochastic stream tube model). In diesem Konzept werden die Prozesse mit 

einem einheitlichen Transportmodel abgebildet; die verschiedenen Säulen können aber verschiedene 

Werte flir die Modelparameter aufweisen (Dagan und Bresler, \979). Die Stofftransporteigenschaf

ten der individuellen (fiktiven) Bodensäulen, die lokalen Eigenschaften, werden in der Regel expe

rimentell bestimmt. Die Abbildung des feldskaligen Prozesses erfolgt dann durch die Zusammen

fassung, z.B. in Form der Mittelwertbildung, der Einzelergebnisse. 

Experimentelle Befunde haben gezeigt, daß die Verteilungsfunktion der wichtigsten Transportpa

rameter wie auch die aus Einzelergebnissen zusammengefügte Konzentrationskurve (Feldprozeß) 

häufig zwei-gipfelig ist (z.B. Sassner et al., \994). 

Die aus Punktmessungen gewonnenen 'Feld-Stoffaustragskurven' sind wertvoller als Einzelmes

sungen einzuschätzen, da sie zusätzliche Informationen zur Variabilität der Stofftansportprozesse 

beinhalten. Dennoch muß ungeklärt bleiben, ob die zusammengefugte Kurve wirklich die Feldsi

tuation wiedergibt. Letztere kann nur durch eine Messung im Feldmaßstab bestimmt werden. Unter 

gewissen Umständen haben gedränten Flächen die Eigenschaften eines integrativen Versuchsaut~ 

baus der die Beprobung des Bodenwasserflusses im Feldmaßstab erlaubt (Richard und Stecnhuis. 

\988). Wenn die Dränstränge einer undurchlässigen Schicht aufliegen und wenn die Wasserschei-

Institut flir Wasserwirtschaft und Landschaftsökologie, Olshausenstr. 40, 24118 Kiel; Lennartz@wundl.uni-kiel.de 
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den definiert sind, dann kann eine Dränfläche als Säulenversuch aufgefaßt werden, wobei die Bo

densäule das gesamte Feld ist. 

In der vorliegenden Studie sollte die Variabilität des Stofftransportes im Feldmaßstab analysiert 

werden. Anhand zweier Methoden wurden Feld-Konzentrationski.irven gewonnen: (i) Säulenversu

che mit 36 Siechzylinderproben unter stationären Fließbedingungen (Lennartz et al., 1997) und (ii) 

3 Tracerversuche auf einer Dränfläche mit Quantifizierung von Dränabfluß und Tracerkonzentration 

(Wichtmann et al., 1998; Michaelsen, 1995). Schwerpunkt lag auf dem Vergleich beider Methoden. 

Es sollte überprüft werden, ob die Methode multipler lokaler Messungen und anschließender Mitte

Jung ein adäquates Instrument flir die Prognose des feldskaligen Stofftransportes ist. 

Methoden 

Die ausgewählte Dränfläche 'Bokhorst' ist ein Lehmstandort mit ausgeprägtem Polyeder- und Sub

polyedergeflige. Für Versuchszwecke wurden von der 1986 systematisch gedränten Fläche 4 Sauger 

mit einem Einzugsgebiet von· 0.5 ha abgekoppelt. Ein dreijähriger Feldversuchen mit jährlicher 

Bromidapplikation im Herbst lieferte drei saisonale (5 Monate) Bromidaustragskurven, die entspre

chend zu den Säulenversuchen ebenfalls gemittelt wurden 

Aus dem Bereich des Einzugsgebietes der Dräne wurden 36 Bodenproben (5.7 cm i.D. und 10 cm 

Länge) einem regelmäßigen Raster mit 15 m Kantenlänge folgend aus einer Tiefe von 5 bis 15 cm 

entnommen. in den Transportexperimenten unter stationären, wasserungesättigten Fließbedingun

gen wurde Bromid impulsförmig ausgebracht. Die resultierenden individuellen Durchbruchskurven 

dienten als Grundlage zur Parametrisierung einer bimodalen Wahrscheinlichkeitsdichte-Funktion 

(pdf; Jury und Scotter, 1994) mit deren Hilfe das Bromidtransportverhalten über eine Bodentiefe 

von Im (Dräntiefe) prognostiziert werden sollte. 

Die aus den Dränabflußuntersuchungen gewonnene Feld-Bromiddurchbruchskurve diente als 

'Meßstandard' für den auf den Säulenversuchen basierende 'simulierte' Konzentrationsverlauf Zu 

allen anderen methodischen Aspekten· sei der Leser auf Lennartz et al. ( 1997) und Wichtmann et al. 

( 1998) verwiesen. 

Ergebnisse 

ln den Säulenversuchen konnten zwei generell unterschiedliche Bromid-Durchbruchsfarmen unter

schieden werden. Während in den meisten Proben das Konzentrationsmaximum bei etwa 0.6-0.7 

Porenvolumen (PV) im Säulenablauf erschien. waren einige Bodensäulen dureh einen sehr li"lihen 

Durchbruch bei etwa 0.1-0.2 PV gekennzeichnet. Die aus Mittelwertbildung gewo111iene 
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'feldskalige' Durchbruchskurve ist entsprechend durch eine zwei-gipfelige Verteilung charakteri

siert (Abb. 1). Offensichtlich sind mindestens zwei Fließdomänen am Stofftransport beteiligt. Der 

bei der Konstruktion der 'feldskaligen' Kurve leicht zu bestimmende Variationskoetlizient (CV) 

belegt die hohe Unsicherheit des ersten präferentiellen Peaks (CV=l60%), während der CV zur Zeit 

des zweiten Matrixpeaks auf einem niedrigen Niveau von CV=60% bleibt. 

~ l 0.012 I f1 
·~ 0.01 
.c 
c 

[;:l 
-o.oos 
c .g 
" !:: 0,006 
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" "' c 
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Abbildun!i I: In Dränabflüssen gemessene mittlere (3 Jahre) Bromiddurchbruchskurve und auf Er-

gebnissen aus Säulenversuchen basierender prognostizierter Konzentrationsverlauf 

In allen drei Jahren des Feldversuchs war Bromid innerhalb der ersten 5 mm Dränabfluß nach Ap

plikation im Dränwasser delektiert worden. Die Maximalkonzentration wurde stets innerhalb der 

ersten 20 mm Abfluß erreicht, was auf eine ausgeprägte präferentielle Fließsituation hinweist. Ein 

zweiter Konzentrationsanstieg konnte nur im dritten Jahr der Untersuchung beobachtet werden. 

Entsprechend zu den Säulenversuchen wurden auch die Feld-Durchbruchskurven durch Mittel

wertbildung zusammengefaßt. Dabei zeigte die Analyse des Variationskoeffizienten, daß zu Beginn 

der Durchbruchskurve, wenn die präferentielle Fließregion dominiert, niedrige Werte erreicht wer

den (CV=40%). Danach steigt der CV kontinuierlich bis zum Ende hin auf einen Wert von 

CV=l40% an. Anders als bei den Säulenversuchen, scheint die Funktion der präferentiellen Domä

ne damit sicherer als die der Matrixregion. 



_: 396-

Mit Hilfe der bimodalen pdf wurde das Stoffverhalten auf Grundlage der Ergebnisse aus den Säu

lenversuchen für eine Bodentiefe von .1 m prognostiziert (Ab\J. 1). Diese Vorgehensweise setzt vor

aus, daß der Boden in vertikaler Richtung homogen ist. Ferner wird vereinfachend angenommen, 

daß der Transport eindimensional verläuft (auf Grund des radialen Zustroms zum Drän ist auf 

Dränflächen ein zweidimensionales Strömungsbild zu erwarten). 

Der Zeitpunkt des Auftretens des ersten Konzentrationsmaximums stimmt in beiden Kurven gut 

überein, während ein Matrixpeak nur bei den auf den Säulenversuchen basierenden Kurve als sepa

rater Peak in Erscheinung tritt. Die Auswertung mit der bimodaleq pdf ergab, daß in den Säulenver

suchen ca. 24% der wiedergefundenen Stoffmenge durch die präferentielle Fließdomäne transpor

tiert wurde. Bei den Felduntersuchungen hingegen wurden ca. 90% der am Dränabflauf detektierten 

Bromidfracht durch bevorzugte Leitbahnen befördert. 

Die hier verwendetet Methode der multiplen Einzelmessung mit anschließender MitteJung scheint 

ein geeignetes Instrument für die Aufdeckung der involvierten Prozesse zu sein. Die Methode ist 

aber offensichtlich nur bedingt geeignet, den Beitrag, den die relevanten Prozesse für den Stoff

transport leisten, zu quantifizieren. Die deutliche Differenz bezüglich der Relevanz einzelner Pro

zesse auf den Stofftransport, die zwischen beiden Methoden zu beobachten war, wirft die Frage auf 

inwieweit Vereinfachungen b~i der modellmäßigen Abbildung der Prozesse sinnvoll sind. Im ~ar

liegenden Fall scheint die Annahme der Homogenität des Bodenprofils in vertikaler Richtung ur

sächlich für die beobachtete Divergenz zu.sein. 
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Erfassung und GIS-basierte Simulation der Schneeschmelzdynamik im 
Periglazialbereich der Hohen Tauern 

von 

JAESCHE,Ph.; BIENERT,H., HUWE,B. 

Einführung 
Die räumliche und zeitliche Dynamik der winterlichen Schneedecke hat eine große Bedeutung fur 
den Prozeß der Solifluktion (Gamper, 1987; Veit et al, 1995; Jaesche und Huwe, 1997). Während 
der Schneeschmelze beeinflussen besonders zwei Aspekte die Intensität der Solifluktion: Der 
genaue Zeitpunkt der Ausaperung, sowie der laterale Abfluß von Schmelzwasser. 

Die Eigenschaften der Schneedecke sind im stark reliefierten Gelände der Alpen extrem variabel 
Schon während der Akkumulationsphase spielt die Topographie bei der Umverteilung des 
Neuschnees durch den Wind eine wesentliche Rolle. Während der Schneeschmelze verstärkt der 
topographischen Einfluß die räumliche Differenzierung der Schneedecke, da Abschattung, 
Exposition und Hangneigung die zur Schmelze verfügbare Strahlungsenergie kontrollieren. Bei der 
Modellierung der Schneeschmelze fuhrte daher die Einbindung von digitalen Geländemodellen 
(DGM) im allgemeinen zu einer deutlichen Verbesserung der Ergebnisse bis hin zur realitätsnahen 
Wiedergabe von Ausaperungsmustern (Blöschl et al 1991, Hock, 1997). 

Um den Einfluß der Schneeschmelze auf die Solifluktion weiter abschätzen zu können, wurden in 
einem hochalpinen Teileinzugsgebiet detaillierte Kartierungen von Schneeschmelze und 
Oberflächenabfluß durchgefuhrt. Zielsetzung der darauf aufbauenden GIS-basierten Modeliierung 
war insbesondere 

• die räumliche Extrapolation von Strahlungsdaten, 
• die Identifikation und Quantifizierung der wesentlichen Parameter, die die Schneeschmelze 

beschreiben und fur die Entstehung von Ausaperungsmustern verantwortlich sind, sowie 
• die Bereitstellung eines Werkzeugs, mit dessen Hilfe Ausaperungsmuster ohne die 

Durchführung zeitaufwendiger Kartierungen vorhergesagt werden können. 

Arbeitsgebiet und Methoden 

Das Einzugsgebiet des Glatzbachs liegt auf der Südabdachung der Hohen Tauern, südöstlich des 
Großglockners zwischen Kais und Heiligenblut Die Untersuchungen wurden auf einem 0.02 km2 

großen, nord bis ostexponierten Meßfeld (2650 müNN) durchgeführt, das nach Süden von einem 
Felsriegel beschattet wird (Jaesche und Huwe, 1997). 

Erfassung der Schneebedeckung 

• Messung der Schneehöhe auf 5 Schneekursen 
• Bestimmung des Wasseräquivalents an zwei Standorten 
• Kartierung von Ausaperungsmustern und Schmelzwasserabfluß 

Abt. Bodenphysik. Universität Bayrcuth, 95440 Bayrcuth 
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27.07.1997 "Sonnentag" 

)( 
• 0-25 • 50-75 1111 100-125 I'J 150-175 lill 200-225 1111 250-275 
• 25-50 • 75-100 1111 125-150 [] 175-200 liD 225-250 • 275-300 

Abb. 1: Räumliche Verteilung der Globalstrahlung im Meßfeld am 27. Juli 97 (l'agesmittelwerte in W/m2
). 

Datenverarbeitung mit ARCIINFO 

• Entwurf eines DGM als Grundlage fur die Schneeschmelz-Simulation: Verschneiden eines aus 
Vermessungsdaten berechneten DGM des Meßfeldes (I m-Raster) mit einem aus Luftbildern 
erstellten DGM des gesamten Einzugsgebiets (I 0 m Raster, Abb. I; Schild, 1997) zur 
Einbindung der beschattenden Umgebungstopographie. 

• Ableitung von topographischen Eigenschaften, Schmelzwasser-Fließwegen (single jlaw 
a!gorilhm nach Jenson und Dominigue, I 988) und Strahlungsverteilung (Abb. 5, Schild, 1997). 

• Inter- bzw. Extrapolation der Schneehöhen und Wasseräquivalente auf die gesamte Meßfläche 
unter Annahme konstanter Schneedichten. · 

Schneeschmelz-Modeliierung 

Zur Simulation der Schneeschmelze wurde ein Modell herangezogen, das den Einfluß komplexer 
Topographie berücksichtigt und Berechnungen mit verschiedenen Temperaturindex- und 
Energiebilanzverfahren ermöglicht (Hock, 1997). Hiervon wurden ein reines Taggradverfahren und 
ein Verfahren unter Berücksichtigung der potentiellen direkten Einstrahlung angewandt: 

Modell a M ~ Jln • DDF • T 

Modell b M ~ (lln * DDF + a * DIREC7) * T 

mit M: Schmelzrate [mm h" 1
], DDF: Gradtag-Faktor [mm ct:'C'], T: Lufttemperatur [0 C] 

a: Strahlungskoeffizient rw·' m2
], DJRECT: pot. dir. Strahlung [W m·'], n = 24. 

Die Universität fur Bodenkultur (Wien) stellte die notwendigen meteorologische Daten ihrer 200m 
tiefer gelegenen Wetterstation zur Verfugung. 
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• 29.06.1997 c 21.07.1997 c 31.07.1997 
EI 12.07.1997 C 25;07.1997 ).(~ 

Abb. 2: Differenzierung von Ausaperungsmustern während der Schneeschmelze 1997 (Kartierungen). 

Ergebnisse und Diskussion 

• Die mittlere Tageseinstrahlung ist in den flachsten Hangbereichen am höchsten, die 
Abschattung übt bei dem hohem Sonnenstand Ende Juli einen nur geringen Einfluß auf die 
Strahlungsverteilung aus (Abb. I) 

• Während der Schneeschmelze kommt es zu einer starken kleinräumigen Differenzierung der 
Schneebedeckung (Abb. 2), sowie zu intensivem Oberflächenabfluß, der überwiegend auf den 
solifluidalen Geländeformen stattfindet. 

• Bei der Simulation der Schneeschmelze zeigt bereits der einfache Gradtag-Ansatz (Modell a) 
eine gute Nachbildung der Ausaperungsmuster (Abb. 3a). Unter Einbeziehung der potentiellen 
direkten Strahlung (Modell b) werden nur mehr geringe Verbesserungen der Simulation im stark 
beschatteten Bereich erzielt (Abb 3b). Somit ist die räumliche Verteilung der 
Maximalschneehöhe zu Beginn der Schneeschmelze der zentrale Steuerungsfaktor fur die 
Entstehung der kleinräumigen Ausaperungsmuster. Sie wird im wesentlichen durch die 
Meßfeld-Topographie bestimmt. 

• Da der Schmelzwasserabfluß nicht in den durch die Topographie vorgegebenen Rinnen 
stattfand, sondern vorwiegend auf den Lobusoberflächen, können die beobachteten Fließmuster 
mit Hilfe des single ßow algorithms nicht simuliert werden. 
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a) degree-day-Methode 

b) degree-day mit pot. dir. Strahlung 

0 Schnee 
8 Schnee, simuliert 

·x· 
' . 

Ahb. 3: Vergleich von simulierten (grau) mit gemessenen Ausaperungsmustern (weiß) am 24. 7.97. 
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Variabilität ausgewählter bodenphysikaliscber Parameter und ihre Bedeutung 
für die Modeliierung von Stoffflüssen 

von 

BECHER,H.H. 

Bei der Modeliierung von Stoffflüssen im Boden wird allgemein davon ausgegangen, daß der zu 

modellierende Bodenausschnitt einheitlich aufgebaut, also homogen ist oder daß bei Substratun

terschieden deren Schichten in sich homogen sind und keine Schwankungen der Mächtigkeit auf

weisen. Selbst der Einfluß von Makroporen auf den Lösungstransport über den preferential j/ow 

kann berücksichtigt werden. Bei derartigen Modeliierungen wird immer von Mittelwerten ausge

gangen. Die natürliche Streuung der Einzelwerte und deren Einfluß auf das Ergebnis der Modell

berechnung wird meist jedoch nicht berücksichtigt. Wie groß die natürliche Variabilität ist und 

welchen möglichen Einfluß sie haben muß, wird anband von Daten aus früheren Untersuchungen 

dargelegt. 

Der wichtigste Parameter flir die Stoffverlagerung im Profil ist die Geschwindigkeit der Wasser

bewegung, also die gesättigte und ungesättigte Wasserleitf<ihigkeit. Wegen der untypischen Vertei

lung von Wasserleitfähigkeitswerten kann meist nicht das arithmetrische Mittel, sondern muß das 

geometrische Mittel verwendet werden. Trotzdem sind selbst bei einem Sandboden (Abb. I) 

(BECHER, 1970) beachtliche Unterschiede im Matrixpotential-Bereich zwischen OhPa und -50hPa 

festzustellen, die Y. bis fast I Potenz betragen. Die geringste Variabilität scheint hier im Bereich der 

engen Grobporen vorzuliegen, während mit zunehmender Austrockung, also ftir den Bereich der 

mittleren und engen Mittelporen, die Variabilität wieder zunimmt und stellenweise eine halbe 

Potenz beträgt. 

Ein Horizont mit einem ausgeprägten Gefüge (Abb. I) (BECHER, 1970) weist wesentlich größere 

Abweichungen vom jeweiligen Mittelwert auf. Für den kr Wert beträgt die Streubreite 3,5 Potenzen. 

Mit zunehmender Entwässerung bis etwa -200hPa sinkt die Variabilität auf0,5-l,O Potenzen. Auch 

innerhalb des Mittelporenbereichs treten noch erhebliche Unterschiede auf. Beiden Datensätzen ist 

gemeinsam, daß die Zylinderproben auf einer Fläche von ca. 0,5m2 entnommen wurden und daß 

' Lehrst~ I für Bodenkunde, TU MUnchen, Am Hochanger 2, 85350 Frcising 
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große Variahilitäten oberhalb der FK, also im Grobporenbereich auftreten. Wenn schon innerhalb 

dieser Fläche die Variabilität so groß ist, wie sieht es dann auf einer größeren Fläche aus, die u.U. 

noch unterschiedlich bewirtschaftet werden soll? 
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zwischen Maximal- und Minimal-

Wert reicht auf der Gesamtfläche von 

0,0001cmlsec bis zu 0, 13SOcm/sec, 

beträgt also ·mehr als 3 Potenzen und 

AhlL..L Mittelwerte, Standardabweichungen und Streu- verdeutlicht die Variabilität auf dieser 

breiten der Wasserleitfähigkeilen für den A -Hor. 1620 2 ß F1·· h f d d . . e m gro en ac e,- au er er 
emes Podsols und B,-Hor. emer Löß-Parabraun-
erde höchste Wert nicht im Bereich der 

höchsten mittleren Leitfähigkeilen 

gemessen wurde. 

Die Variabilität der Wasserleitfähigkeit ist sicherlich auf Gefügeunterschiede zurückzuführen, an

gezeigt durch die Verteilung der Lagerungsdichte (BECHER, 1995). Deren Mittelwerte reichen von 

1,15 bis 1,40g/~m3 . An den Meßstellen bestanden Unterschiede von 0,1glcm3
. Diese Dichte- und 

damit Gefügeunterschiede sind sicherlich auch auf die wechselnde natürliche Mischung von Kör

nung und org. Substanz zurückzuführen. Größere Dichteunterschiede geben aber immer auch Hin

weise auf Unterschiede in der Porengrößenverteilung und damit auf die Anordnung von Bodenag

gregaten, die die Porenkontinuität und damit die Fließeigenschaften beeinflussen. Selbst die Dichte 

von Zylinderproben besagt wenig über die Homogenität der einzelnen Zylinderprobe. Ermittelt man 
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die Dichte von Einzelaggregaten, so muß man feststellen, daß diese wesentlich höher ist als die der 

Zylinderprobe und daß sie ebenfalls sehr variabel ist (BECHER, 1991 ). Für Grünland-Aggregate 

einer Löß-Parabraunerde, die im Mittel 1.51glcm3 aufweisen, konnten 2 Gruppen mit einer Dichte 

von I ,27glcm3 und I ,83glcm3 ausgeschieden werden. Auch bei Aggregaten aus anderen Böden bzw. 

Horizonten können häufig 2 Gruppen festgestellt werden, die sich aber im Mittel nur um 0, lglcm3 

unterscheiden. Diese Dichteunierschiede machten sich auch bei Eindringwiderstandsmessungen an 

Einzelaggregaten bemerkbar (BECHER, 1998). Schon bei Aggregaten aus z.B. dem AP einer 

kolluvialen Braunerde aus Sandlöß bei -200hPa Matrixpotential traten relativ große Unterschiede 

auf, die aber bei Matrixpotentialen <;,-300hPa noch auffalliger waren. Die Widerstandswerte 

erreichten bei -300hPa fast 20MPa, können aber bei -600hPa durchaus 30MPa über

schreiten.Würde man für Modeliierungen nur die Mittelwerte oder mittleren Tiefenverläufe ver

wenden, erhielte man eine vereinfachte, aber unzureichende Vorstellung von dem Festigkeitsver

halten, auch dann noch, wenn die Standardabweichungen mit einfließen würden, weil die Streu

breite häufig wesentlich größer ist. 

Auf der FAM-Versuchsstation in Scheyern sind die eingangs erwähnten, für das sog. Tertiäre Hü

gelland in Südbayern zwischen Donau und lsar typischen Substratunterschiede und deren Einfluß 

auf die Lösungsbewegung besonders ausgeprägt. Hier wurden Ertragsunterschiede innerhalb des 

angelegten 50m-Rasters festgestellt. Die zur Überprüfung einer derartigen Teilfläche durchgeführten 

Eindringwiderstandsmessungen und begleitenden Wassergehaltsbestimmungen in Sm Abstand bis 

80cm Tiefe entlang eines 50m Transektes über die sog. Niedrigertragsparzelle zeigten, daß die 

Werte nicht gleichmäßig verteilt sind und in einem Bereich der Meßbereich des Penetrographen von 

5MPa überschritten wurde. Dies ist auf das Vorherrschen von Sand und Kies im Unterboden 

zurückzuführen. Diese sand- und kiesreiche, zum Zeitpunkt der Messungen wasserarme Zone kann 

je nach Situation einmal als Quelle infolge Zustroms von Hangzugwasser, zum anderen als Senke 

infolge natürlicher Dränung wirken. Dieses unterschiedlich wechselnde Verhalten müßte bei einer 

Modellberechnung berücksichtigt werden. 

Hohe Eindringwiderstände bei annähernd gleicher Bodenfeuchte und fast gleichem Substrat sind 

sowohl beim gewachsenen Boden als auch bei einzelnen Aggregaten ein Hinweis für Gefüge- und 

damit für Wasserbewegungsunterschiede innerhalb einer äußerlich recht homogenen Bodenmatrix. 

Die resultierenden Wasserbewegungsunterschiede lassen sich nicht mit Modellen, die nur Mit

telwerte aufnehmen, berücksichtigen. Bei allen Modellberechnungen sollte man deshalb immer den 

schlechtesten Fall annehmen, um vor Fehlinterpretationen sicher zu sein. Geht es um die uner

wünschte Tiefenverlagerung von Substanzen, z.B. bis ins Grundwasser, darf nicht die mittlere Ge-
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schwindigkeit bei der wahrscheinlich vorherrschenden Bodenfeuchte verwendet werden, sondern es 

muß die mögliche Maximalgeschwindigkeit in den feuchteren· Bodenbereichen eingesetzt werden. 

Will man umgekehrt wissen, wie groß die Verweildauer eines. Stoffes in einer Bodenzone ist, muß 

man die kleinste Fließgeschwindigkeit in den relativ trockenen Bereichen einsetzen. Muß zusätzlich 

der Stoffaustausch einbezogen werden, sollte unbedingt bedacht werden, daß dichte Aggregate oder 

dichte Bodenregionen von relativ schnell fließendem Wasser umflossen werden, weil sie zu wenige 

Poren aufweisen, die das Wasser schnell genug.durchleiten könnten, und daß bei relativ langsam 

fließendem Wasser ein Austausch stattfinden kann, der zu einer Sorption des Stoffes fUhrt·. Dieser 

wird u.U. zu einem späteren Zeitpunkt unter ähnlichen Fließbedingungen, aber anderen Lösungs

konzentrationen wieder desorbiert und führt zu nicht mehr erwarteten Gehalten im Sickerwasser. 

Daß die selbst ftir einen homogenen Sand relativ große, räumliche Variabilität der Wasserleitfähig

keit zu zunächst nicht erwarteten Wirkungen führt, zeigen die Wassergehaltsverteilungen von RIT

SEMA & DEKKER (u.a. 1996). Sie stellten immer-wieder fest, daß selbst in Dünensand preferential 

jlow und damit Fingerbildung auftritt. GöTTLEIN (1995) konnte mit seinen Untersuchungen z.B. der 

Nitratverteilung in einem Podsol zeigen, daß diese Fingerbildung weder mit Horizontgrenzen noch 

'mit dem Verlauf dieser Grenzen in Verbindung gebracht werden kann. Die Nitratverteilung ist 

deshalb mit der räumlichen Variabilität der gesättigten und ungesättigten Wasserleitfähigkeit zu 

erklären. 

Die Verwendung nur von Mittelwerten von Gefügeparameter bei Modellberechnungen birgt die Ge

fahr sowohl der Überschätzung als-auch besonders der Unterschätzung von Stoffflüssen in sich. 

An dieser Stelle ist Frau ZAPF und Herrn BRANDHUBER von der BLBP für die Feldmessungen des 
Eindringwiderstandes zu danken. · 
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Wärmeleitung in porösen Medien. Auswirkungen der Bodenstruktur auf 
Wärmeleitung und TemP.eraturverteilung 

von 

IPPISCH,O., COUSIN,I.; ROTH,K. 

EINLEITUNG 

Der Transport von Wärme in einem porösen Medium kann prinzipiell durch Wärmeleitung, 
Strahlung, konvektiven Wärmetransport in der Gas- und Flüssigphase und latenten Wärme
transport erfolgen. In den Böden der gemäßigten Breiten sind, außer bei Starkregenereignissen, 
nur Wärmeleitung und der Transport latenter Wärme von Bedeutung. Da sich letzterer nach 
Philip and de Vries [1957.] als eine Erhöhung der effektiven Wärmeleitfähigkeit darstellen läßt, 
beschränken wir uns im Folgenden auf die Betrachtung der Wärmeleitung. 
Die Wärmeleitung läßt sich mathematisch mit der Gleichung 

äC(B) ='V. (>.(B) · 'VT) 
ät 

(1) 

beschreiben. Die volumetrische Wärmekapazität C(O) ist nur von der Zusammensetzung des 
Bodens abhängig und damit leicht berechenbar, während die effekte Wärmeleitfähigkeit >.(0) 
auch von der Geometrie und Verteilung der Bodenbestandteile abhängt. Da diese meist nicht 
bekannt ist, läßt sich >.( B) nur schwer abschätzen. 
Ein häufig verwendetes Schätzverfahren stammt von de Vries ( de Vries [ 19-52] und de Vries 
[1963]). Dabei wird der Boden als Suspension von verschiedenen Partikeln in einem kontinuier
lichen umgebenden Medium betrachtet. Die .effektive Wärmeleitfähigkeit läßt sich dann nach 
der Formel 

>. _ L~o k;X;A; 
- L~o k;X; 

(2) 

berechnen, wobei X; der volumetrische Anteil und A; die Wä.rmeleitfähigkeit von Partikeln vom 
Typ i sind und k; das Verhältnis zwischen dem mittleren Temperaturgradienten in Partikeln 
vorn Typ i zum mittleren Temperaturgradienten im umgebenden Medium darstellt. k; ist 
berechenbar unter der Annahme, daß die Partikel Ellipsoide sind und soweit voneinander 
entfernt, daß sie sich gegenseitig nicht beeinflussen: 

1 [ ( >. ) ] -I 
k; = 3 . I:: 1 + f - l 9i 

;=a,b,c 0 

(3) 

Die dimensionslosen Formfaktoren ga, 9b, g, sind vorn Verhältnis der Halbachsen des Ellipsoids 
abhängig, wobei 9a + 9b + g, = l. 

1 Institut für Bodenkunde und Standortslehre, Universität Hohcnhcim, 70.'i9:l Stuttgart 
email: ippiscMluni-hohenheim. de 

2 1NRA, Centrederecherche d'Orleans, Unite de Sciencc du Sol, Domainc de Limcre, •1!"> I GO Ardou, 
FRANCE 
email: Isabelle. Cousin<Dorleans. inra. fr 
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Abbildung 1: Horizontaler Schnitt durch . die 
Struktur bei einer Saugspannung von -10 cm: 
weiß= Luft, schwarz= W;._,ser, grau =Matrix. 

. Abbildung 2: Verteilung des Wärmeflusses. Die 
Helligkeit ist proportional zum Logarithmus des 
Flusses, der Wärmetransport erfolgt von links 
nach rechts. · 

Für kugelförmige Partikel ist 9a = gb = 9c = 1/3. Plättchenförmige Partikel quer zur 
Gradientenrichtung entsprechen 9a = 1, 9& = 9c = 0. Der latente Wärmetransport wird durch 
eine Erhöhung, der Wärmeleitfähigkeit der Gasphase um einen temperaturabhängigen Faktor 
Av(T) berücksichtigt. 
Vorteile der Methode nach de Vries sind eine akzeptable Übereinstimmung mit Meßwerten 
(Dö/1 [1996]), die Berücksichtigung der Temperaturabhängigkeit von >..(0) sowie die Möglichkeit, 
Angaben über das Verhältnis des mittleren Temperaturgradient!'n in der Gasphase zum mitt
leren Temperaturgradienten zu machen, was für die Berech'nung des nichtisothermen Wasser
dampftransports wichtig ist. Außerdem sind bei Einzelkorngefüge die Farinfaktoren aus der 
Mikromorphologie abschätzbar. 
Problematisch ist jedoch die Abschätzung der Formfaktoren für die Bodenluft. Diese wird 
ebenfalls als Ansammlung von in der Bodenlösung suspendierten Teilchen behandelt. Bei 
strukturierten Böden ist überhaupt nicht klar, welche Formfaktoren einzusetzen sind. 
Da heute sowohl hochaufgelöste Strukturinformationen aus Dünnschliffen und Computertomo
graphie, als auch schnelle Rechner verfügbar sind, läßt sich die effektive Wärmeleitfähigkeit 
jedoch auch durch direkte 3D-Simulation berechnen, was eine Überprüfung des Schätzansatzes 
ermöglicht. ' 

MATERIAL UND METHODEN 

Aus einem Ackerboden (Cambisol, mittel schluffiger Ton) wurde eine ungestört.<' zylindrische 
Bodenprobe (7 cm Durchmesser, 2.4 cm Höhe) entnommen und mit Polyesterharz imprägniert. 
Es wurden Serienschnitte mit einem Schnittabstand von 100 11m angefertigt. und mit einer 
horizontalen Auflösung von 120 fllll digitalisiert., um die Verteilung der Makroporen zu erhalten 
(Cousin e/, al. [1996]). fiir die Simulation wurde nur ein Teilgebiet mit. Piner 1\ant.Pnlänge von 
1.8 x 4.8 x 0. 7 cm verwendet.. 
Um Berechnungen bei verschiedenen Wassergehalten durchführen zu kiinncn. nntllt.f' die \Nasser
verteilung bei unterschiedlichen Entwässerungsstufen ermittelt. werden. Daw 1\'urde zunächst. 
die Makroporenporosität (größer 120 fllll) der Gesamtprobe l){'stinnnt.. Die Differenz zwischen 
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Abbildung 4: Wärmeleitfähigkeit im Ab
hängigkeit vom Wassergehalt (Simula.tionen 
dünn, de Vries fett). 

der Gesamtporosität und der Makroporenporosität wurde der Matrix zugeordnet und als kon
stant betrachtet. Um die luftgefüllten Poren zu ermitteln wurden durch Erosion und Dilatation 
mit kugelförmigen Strukutrelementen die Poren mit einem bestimmten Minelestradius ermittelt 
(Vogel [1997]) und auf Kontinuität zur Oberseite geprüft. Es wurde angenommen, daß kleinere 
Poren und die Matrix vollständig wassergefüllt sind. Dieses Verfahren führte zu plausiblen 
Entwässerungskurven und Verteilungen (Abbildung 1 und 3). 
Die Wärmeleitungsgleichung wurde für den stationären Fall mit dem finite Differenzen Ver
fahren diskretisiert und mit einem auf geringen Speicherverbrauch optimierten SOR-Verfahren 
gelöst. Die räumliche Auflösung der Simulationen entsprach der Auflösung der verfügbaren 
Strukturdaten. Damit konnte jedem Punkt eindeutig die Wärmeleitfähigkeit von Luft + 
Wasserdampf, von Wasser oder die effektive Leitfä.higkeit der Matrix zugeordnet werden. Die 
effektive Leitfähigkeit der Matrix wurde nach de Vries geschätzt. Alle Simulat.ionen erfolgten 
mit einer Temperaturdifferenz von 1 Grad in x-Richtung und Nullfluß-Randbedingungen für 
die anderen Ränder. 
Für die Berechnung eines 150 x 150 x 70 Voxel ( = 1.5 · 106 Punkte) großen Gebietes benötigte 
ein mit einem Pentium Pro 200 MHzund 64MB RAM ausgestatteter PC ca. 30 Minuten. 

ERGEBNISSE 

Da die Formfaktoren für die Matrix nicht bekannt sind, wurden die Berechnungen für drei 
verschiedene Werte durchgeführt. Der Wärmetransport wurde für 6 quaderförmige Teilvolu
mina des Gesamtgebiets mit einer Kantenlänge von je 150 x 150 x 52 Punkten bei verschiedenen 
Wassergehalten berechnet. Abbildung 1 zeigt die Verteilung von Wasser, Luft und Festphase bei 
einer Saugspannung von -10 cm, Abbildung 2 gibt eine Vorstellung von der daraus resultieren
den Verteilung des Wärmeflusses. Es ist klar zu erkennen, daß fast der gesamte Wärmetransport 
über die Matrix abläuft, wobei es am Porenrand zu erhöhten und an Engstellen zu sehr hohen 
Flüssen kommen kann. 
Die Abhängigkeit der effektiven Wärmeleitfähigkeit vom Wassergehalt ist in Abbildung 4 dar
gestellt, zusammen mit den Ergebnissen der Abschätzung nach de Vries. Der Einfluß der 
Formfaktoren für die Matrix wird durch die Struktur gedämpft. Wä.hrend die Abhängigkeit 
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Abbildung 5: Mittlerer relativer Temperaturgradient in der Gasphase in Abhängigkeit vom 
Wassergehalt: geschätzt nach de Vries (links) und für 6 Teilvolumina berech.net (rechts). 

vom Wassergehalt gut durch die Abschätzung. von de Vries beschrieben wird, ist die absolute 
Höhe der effektiven Wärmekapazität. von der lokalen Geometrie abhängig. 
Abbildung 5 zeigt das Verhältnis zwischen dem mittleren Temperaturgradienten in der Gas
phase und dem außen angelegten Temperaturgradienten. Dieses Verhältnis ist für die B~schrei

.bung des nichtisothermen Wasserdampftransportes wichtig, da die t~ansportierte Wass~rmenge 
direkt proportional zum Temperaturgradienten in der Gasphase ist. Offensichtlich hängt dieses 
Verhältnis stark von der lokalen Geometrie der Gasphase ab und damit auch vom Wassergehalt. 
Die Abhängigkeit vom Formfaktor für die Matrix ist im Gegensatz zum Ansatz von de Vries 
gering. Eine Übereinstimmung mit der de Vries Abschätzung ergibt sich weder für die Höhe 
noch für den Verlauf. Die Kurven sind nicht monoton und weisen starke Sprungstellen auf. 
Dies entspricht den Angaben in der Literatur, wona~h das Verhältnis Werte zwischen 1 und 5 
annimmt und keine einfache Abhängigkeit vom Wassergehalt aufweist. 

Die Abbildungen und. weitere Bilder sind im World Wide Web unter der Adresse 
http://www.uni-hohenheim.de/-ippisch/home.html 
verfügbar. 
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Räumliche Variabilität der Verlagerung nichtreaktiver Stoffe in Sandböden auf 
der Feldskala: Wieviel Saugsonden sind zur bestimmung der 

Auswaschungsmenge erforderlich? 

Von 

DUIJNISVELD,W.H.M., BÖTTCHER,J., SCHNEIDER,W. 

Zusammenfassung 

Zur Analyse und Quantifizierung der räumlichen Variabilität der Verlagerung von nicht-reaktiven 

Stoffen auf der Feldskala wurden auf zwei Sandstandorten in Norddeutschland Bromid-Tracer

versuche durchgeführt. Die Verlagerungsversuche fanden auf Ackerflächen unter Brache im Zeit

raum Spätherbst bis Frühjahr (Hauptauswaschungsperiode in Norddeutschland) unter den jeweils 

natürlichen Niederschlagsbedingungen auf einem grundwassernahen Gley-Podsol und einer grund

wasserfemen Braunerde statt. Entlang von Transekten wurden in verschiedenen Tiefen Saugson

den zur Entnahme von Bodenlösung und zur Bestimmung von Durchbruchskurven installiert. Au

ßerdem wurden durch Entnahme von Bodenproben (1 0 cm vertikale Auflösung) zu verschiedenen 

Zeitpunkten innerhalb der Versuchszeiträume Bromid-Konzentrationsprofile entlang der Transekte 

bestimmt. Die Ergebnisse der beiden Versuche zeigen eine hohe räumliche Variabilität der ge

messenen Durchbruchskurven und Konzentrationsprofile. Die aus den Probenahmen abgeleiteten 

mittleren Durchbruchskurven und mittleren Konzentrationsprofile haben jedoch Wiederfindungsra

ten in Höhe der ausgebrachten Tracermengen und geben auf beiden Standorten keine Hinweise auf 

quantitativ bedeutende Stoffflüsse entlang präferentieller Fließwege. Es wird deshalb angenommen, 

daß die Auswaschung von nicht-reaktiven Stoffen mit Hilfe von Saugsonden unter den gegebenen 

Versuchsbedingungen (Sandböden unter Ackemutzung, natürliche Niederschlagsbedingungen) 

quantifiziert werden kann. Die Auswertungen der Durchbruchskurven geben Aufschluß darüber, 

wieviele Saugsonden eingesetzt werden müssen, um die ausgewaschenen Stoffmengen mit einer 

vorgegebenen Genauigkeit zu quantifizieren. Die Ergebnisse zeigen für beide Standorte erstaunli

che Ähnlichkeiten. 

Standorte und Untersuchungsmethoden 

Ackerfläche Fuhrberg S2: Dieser Versuchsstandort liegt im Fuhrherger Feld, einem Wasserein

zugsgebiet ca. 30 km nördlich von Hannover. Der Boden ist ein Gley-Podsol aus Fein- bis Mittel

sand unter Ackemutzung. Der Grundwasserflurabstand schwankt zwischen 60 und 200 cm, 

1 Bundesanstalt für Geowissenschaften und Rohstoffe, Stilleweg 2, 30655 Hannover 
2 Institut für Bodenkunde, Universität Hannover, Herrenhäuser Straße 2, 30419 Hannover 
3 AB Wasserwirtschaft und Wasserversorgung, TU Hamburg-Harburg, Dampfschiffsweg II, 21078 Harnburg 
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die langjähri.gen mittleren Niederschlagsmengen betragen 658 rnrn/a. Der Verlagerungsversuch 

wurde im Winterhalbjahr 1989/1990, im Zeitraum 22.09.1989 bis 16.03.1990 durchgeführt. Neben· 

der Bromid-Verlagerung wurde auch die A~swaschung von Nitrat quantifiziert. Über Versuchs

durchführung, Messungen und Ergebnisse wird hier auf bereits vorliegeryden Ausführungen in 

Böttcher et al. ( 1991 ), Duynisveld et al. ( 1993), Strebe! at al. ( 1993) und Böttcher und Duijnisveld 

( 1996) verwiesen. 

Ackerlbche Hamburg-Oejendorf: Dieser grundwasserferne Versuchsstandort liegt im Osten von 

Hamburg. Die langjährigen mittleren Niederschlagsmengen betragen 750 rnrn/a, der Bode11 ist eine 

Braunerde aus Geschiebedecksand. Der humose, etwa 30 cm mächtige Ar· Horizont aus schwach 

schluftigem Sand liegt über einen zum Teil sehr skelettreichen (bis zu 20%) etwa 60- 80 cm 

mächtigen Bv-Horizont aus Millelsand, über einen Cb,-Horizont aus feinsandigen bis grobsandigen 

Mittelsanden mit Tonbändern: Der Verlagerungsversuch wurde im Winterhalbjahr 1992/1993 

durchgeführt und die für die Berechnung von Netto-Infiltration und mittleren Wasserflüssen im 

Bodenprofil notwendigen wichtigen klimatologischen Daten wurden vor Ort gemessen. Auf der 35 

x 4 m großen Versuchsfläche waren in 50, I 00 und ISO ·cm Tiefe über eine Transektlänge von "30 m 

jeweils 20 Saugsonden (mit P80 keramischen Kerzen) zur Entnahme von Bodenlösung eingebaut. 

Am 27 .I 0.1992 wurde auf der Versuchsfläche bei windstillen Bedingungen mit einer Pflanzen

schutzmittelspritze 7.5 mg Br'/m2 auf die Bodenoberfläche aufgebracht. Die Saugsonden wurden 

jeweils nach 20-30 mm Brullo-Niederschlag beprobt und die' gewonnenen Bodenlösungen mit ei

nem Fließ-Injektions-Analysator (Firma Tecator) auf Bromidkonzentrationen untersucht. Am 25. 

II. 1992 und 13~0 1.1993 wurden entlang der 30 m langen Transekte 30 bzw. 20 Probenahmeboh

rungen bis 150 cm bzw. 250 crn Tiefe ~ur Bestimmung von Bromid-Konzentrationsprofilen mit 

einer vertikalen Auflösung von I 0 cm durchgeführt. 

Ergl·hnisse 

Die einzelnen Durchbruchskurven in den 3 Meßtiefen der Versuchsfläche Oejendorf zeigen eine 

erhebliche räurn.liche Variabilität. Die Netto-lnfiltrationsmenge, die notwendig ist, um das Bromid

Maximum zu erreichen variiert zwischen den 20 Saugsonden der jeweiligen Meßtiefe um einen 

Faktor .. 2-3. Diese Variationen führen zu Unsicherheiten bei der Quantifizierung der Auswa

schungmengen auf der Basis von Saugsondenmessungen. Zwa können die Konzentrationen fiir 

jeden einzelnen Saugsonde bestimmt werden, die dazugehörig.en Wassertlüss~ sind jedoch ~nbe-. 

kannt, weil man nur für die gesamte Versuchsfläche gernilleite Wasserflüsse in den jeweiligen Tie

fen berechnen kann. Trotz dieser Unsicherheit und den damit verbundenen Auswertungsproblemen' 

wurden aus den jeweils 20 Durchbruchskurven die mittleren Durchbruchskurven in 50, I 00 und 

ISO cm Tiefe bestimmt (Abb. 1). Die mittleren-Durchbruchskurven zeigen ein Verhalten, wie man 

es für homogenen Medien mit einer Verlagerung nach dem Konvektions-Dispersions-Prinzip erwar

ten würde. Eine Analyse der mittleren Durchbruchskurven (aufgetragen' gegen Netto-Infiltration an 

der Bodenoberfläche bzw. mittleLen Wasserfluß in den Meßtiefen) mit der Momenten-Methode 
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(Jury et al, 1991) ergab Wiederfindungsraten zwischen 95 und I 03 % für die Tiefe 50 und I 00 cm 

(die Tiefe 150 cm wird hier weggelassen, da der Durchbruch hier noch nicht vollständig erfolgt 

war). Das Eintreffen des Schwerpunktes des Tracerinputs wurde für 50 cm nach 100 mm bzw. 
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Abb. 1: Die mittleren Durchbruchskurven in 50, 100 und 150 cm Tiefe der Versuchsfläche Oejen

dorf aufgetragen gegen Netto-Infiltration an der Bodenoberfläche 

für I 00 cm nach !54 rum Netto-Infiltration erreicht (Abb.l ). Diese Werte sind nahezu identisch mit 

den aufsummierten mittleren Wassermengen bis zu den jeweiligen Meßtiefen ( 99 bzw. 149 rum), 

so daß immobiles Wasser bei der Verlagerung keine wichtige Rolle spielt. Die mit der Momenten

Methode ermittelten Dispersivitäten nehmen jedoch mit der Tiefe zu (stochastisch-konvektives 

Verlagerungsverhalten). Das Ergebnis der Analyse zeigt, daßtrotzder bereits erwähnten Unsicher

heit der einzelnen Durchbruchskurven eine Quantifizierung der Auswaschung mit Saugsonden auf 

diesem Standort aus mittleren Durchbruchskurven zuverlässig duchgeführt werden kann (kaum 

präferentielle Fließwege, gute Wiederfindungsrate). Die statistische Analyse der aus den einzelnen 

Durchbruchskurven ermittelten ausgewaschenen Bromidmengen über die gesamte winterliche Ver

lagerungsperiode ergibt Variationskoeffizienten von 25% in 50 cm bzw. 19.5% in 100 cm Tiefe. 

Auf der Versuchsfläche Fuhrberg S2 wurden ähnliche hohe Variationskoeffizienten für die Bromid

bzw. Nitratauswaschung von 21.6 bzw. 19.5% bestimmt. Diese Variationskoeffizienten gelten 

nicht nur für die im Winterhalbjahr aus Saugsondenmessungen ermittelten ausgewaschenen Men

gen, sondern auch für die daraus berechneten mittleren Konzentrationen (ausgewaschene Menge 

dividiert durch kumulativen Wasserfluß in der Sickerwasserperiode (Böttcher et al. 1991 ). Mit den 

Variationskoeffizienten können in Abhängigkeit der eingesetzten Sondenzahl Mutungsbereiche oder 

Konfidenzintervalle berechnet werden (Schön wiese, 1992). In Abb. 2 sind für die Tiefen unterhalb 

des Wurzelraums (100 cm Oejendorfbzw. 120 cm Fuh\berg) die 95%-Konfidenzintervalle in% 
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vom Mitelwert für die ausgewaschenen Nitrat- und Bromidmengen für beide Standorte in Abhän

gigkeit der Anzahl der Saugsonden dargestellt. Aus Abb .. 2 kann man ableiten, daß zur Ermittlung 

der ausgewaschenen Menge oder der mittleren Konzentration einer Auswaschungsperiode 6-8 

Saugsonden erforderlich sind, um eine Genauigkeit von± 15% des wahren Mittelwertes (95%

Konfidenz-Intervall) zu erreichen. Weitere Auswertungen sind notwendig, um zu untersuchen, ob 

das Ergebnis auch auf anderen Ackerflächen auf Sandböden übertragbar ist. 
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Abb. 2: 95% Konfidenzintervall (in% des Mittelwertes) der ausgewaschenen Nitrat- bzw. 
Br01i'lidmengejür die Tiefen 100 cm (Oejendorj) und 120 cm (Fuhrb'erg) in Abhängigkeit 
der Saugsondenzahl 
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Direkte Bestimmung effektiver hydraulischer Materialfunktionen 

von 
VOGEL,H.-J., ROTH,K. 

Für den Ap Horizont einer Löss-Parabraunerde wird die Porengrössenverteilung und die 
Konnektivität des Porenraumes quantitativ beschrieben. Es werden Netzmodelle aus 
zylindrischen Poren mit identischen Eigenschaften generiert, wobei alle nicht direkt gemesse
nen geometrischen Aspekte wie Tortuosität und Oberflächeneigenschaften ignoriert wer
den. Unter Annahme eines einfachen Fliessgesetzes (Hagen-Poiseuille) werden die hy
draulischen Funktionen 11{'</J} und K(.,P) für die Netzmodelle simuliert und die Ergebnisse 
mit unabhängigen Experimenten verglichen. Dieser Vergleich zeigt, dass das hydraulische 
Verhalten des untersuchten Bodens durch vereinfachte Beschreibungen der wesentlichen 
Komponenten - Porengrössenverteilung, Porenkonnektivität und Dynamik des Wasser
flusses - gut charakterisiert werden kann. 

EINLEITUNG 

Die Kapillardruck-Sättigungsbeziehung 8(1/1) und die Wasserleitfähigkeitsfunktion K(,P) wer
den als effektive Beschreibungen der hydraulischen Eigenschaften poröser Medien aufgefasst. 
Ihre Form ist abhängig von der subskaligen Porenstruktur des Materials. 
Wir wollen untersuchen, ob effektive hydraulische Funktionen aus der Geometrie der Poren
struktur ableitbar sind. Der Ansatz dazu beinhaltet: (i) Messung der Porenstruktur, (ii) 
Generierung eines Porenmodells mit entsprechenden Eigenschaften und (iii) Simulation der 
hydraulischen Eigenschaften am PorenmodelL Eigentliches Ziel ist ein operationelles Modell 
der transportrelevanten Struktur zu bekommen, welches den Weg für eine quantitative Unter
suchung der Phänomenologie des Stofftransportes öffnet. Das Kriterium für die Qualität des 
Porenmodells ist dabei die Übereinstimmung zwischen simulierten und experimentell bestimm
ten hydraulischen Funktionen. 
In einem ersten Schritt wurde die Porengrössenverteilung direkt morphametrisch gemessen 
und die Ergebnisse in einem Netzmodell realisiert [Vogel und Roth, 1997]. Die Topologie der 
Poren - die räumliche Vernetzung der verschiedenen Porengrössen - wurde dabei willkürlich 
gewählt: vollständig kontinuierliches Kapillarbündelmodell, vorgegebene Korrelationsstruktur 
und zufällige Topologie. Dadurch konnte die Sensitivität der hydraulischen Funktionen für die 
Topologie des zugrundeliegenden Porensystems demonstriert werden. 
Im nächsten Schritt, der hier vorgestellt wird, wird zusätzlich die Topologie des Porenraumes 
direkt morphametrisch gemessen und das Netzmodell entsprechend konditioniert. Zur experi
mentellen Bestimmung der hydraulischen Funktionen sowie der morphologischen Grösscn wurde 
dasselbe Probenmaterial verwendet wie bei Vogel und Roth [1997] (1 Bodensäule 2000 cm\ 6 
imprägnierte Proben je 3 cm3). Die Parametrisierung der hydr,;,ulischen Funktionen aus dem 
Multistep-Outflow Experiment wurde nach Durner et al. [1998] modifiziert. 

IJnstitut für Bodenkunde und Stan<lortslchrc, Universität Hohenheim, 70593 Stnt.t.gart. 
email: hjvogel«luni-hohenheim.de 
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Abbildung 1: Links: .Konnektivitätsfunktion in den verschiedenen Schnittserien (dünn gestrichelte 
Linien) und ihi· Mittelwert (fette Linie). Rechts: Mittlere gemessene Konnektivitätsfunktion 
(gestrichelte Linie) im Vergleich zu der des zufälligen Porenmodells (durchgezogene Linie). 

POR.ENKONNEKTIVITÄT (TOPOLOGIE) 

Als Mass für die Konnektivität des Porenraumes wird die Euler-Poincare Charakteristik (EPC) 
verwendet. Die EPC ist die Differenz zwischen der Anzahl isolierter Poren, Nv, und der 
Anzahl redundanter Verbindungen innerhalb des Porenraumes, Cv: EPC = Nv - Cv. Mit 
zunehmender Konnektivität nimmt die EPC ab. Sie wur~e an Serienschnitten durch die 
imprägnierten Proben gemessen und zwar für verschiedene minimale Porengrössen [Vogel, 1997]. 
Daraus ergibt sich eine Konnektivitätsfunktion des Porenraumes. 
In. Abbildung 1 sind die Ergebnisse für den Ap Horizont dargestellt. Die EPC für Poren > 
0.12 mm ist schwach positiv, was nur mässige Vernetzung bedeutet. \'\~erden kleinere Poren 
berücksichtigt nimmt die EPC stark ab, die Konnektivität also stark zu. Im Vergleich zu dem 
Porenmodell mit gleicher Porengrössenverteilungjedoch zufälliger Anordnung der verschiedenen 
Porengrössenklassen ist die gemessene Konnektivität deutlich höher. Dies gilt vor allem auch 
für die grösseren Poren. 

PORENMODELL UND SIMULATION 

Das Porenmodell wird so generiert, dass sowohl seine Pcirengrössenverteilung und Porosität 
als auch seine Konnektivitätsfunktion mit den morphemetrischen Messungen ideiltisch ist. 
Grundlage des Porenmodells ist ein flächenzentriertes Würfelgitter mit G4'l Knoten·, wobei die 
Verbindungen im Gitter als zylindrische Poren aufgefasst werden. Aus dem morphametrisch 
gemessenen Porenvolumen in verschiedenen Porengrössenklassen (0.04 - O.OGG- 0.092 - 0.118 
- 0.162 - 0.208 - 0.254 - 0.300 - 0.34G mm) wird die Häufigkeitsverteilung der verschiede
nen Porendurchmesser für das Porenmodell berechnet. Zur Realisierung der vorgegebenen 
Konnektivitätsfunktion werden zunächst die grössten Porendurchmesser, dann c!ic zunehmend 
kleineren auf das Gittermodell verteilt. Während dieses Prozesses wird die aktuelle EPC 
ständig mitgeführt. Wird die EPC kleiner als der aus der Messung vorgegebene Sollwert 
wird eine isolierte Pore generiert, ist sie grösser wird die zu generierende Pore an ein bereits 
vorhandenes Cluster von Poren angehängt. Damit wird die gemessene Konnektivitätsfunktion 
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Abbildung 2: Porenmodelle zur Simulation der hydraulischen Funktionen mit zufälliger Verteilung der 
Porengrösseu (links) uwl angepasster Konnektivitätsfunktion (rechts). Dargestellt ist die Verteilung 
der Wasserphase (schwarz) und der Gasphase (grau) hci 4; = -15 hPa. 

im Porenmodell reproduziert [Vogel and Roth, 1998]. In Abb. 2 sind Ausschnitte aus Poren
modellen mit zufälliger und topalogisch angepasster Verteilung der Porengrössen dargestellt. 
Die entsprechenden Konnektivitätsfunktionen zeigt Abb. 1 (rechts). 
Zur Simulation der Druck-Sättigungsbeziehung 8( 1j;) wird das initial wassergesättigte Poren
modell bei abnehmenden Matrixpotentialen 1/J; stufenweise entwässert. Kriterium für die Ent
wässerung ist dabei ausser der Porengrösse (r > 2a"_.[p".g1/J;]- 1

]) auch die Kontinuität der 
Gasphase. 
Zur Bestimmung von K(1j;) wird auf jeder Entwässerungsstufe ein Potentialgradient simuliert 
und die Druckverteilung auf die einzelnen Gitterknoten berechnet. Als Fliessgesetz wird dabei 
das Hagen Poiseuille'sche Gesetz angenommen. Aus der Druckverteilung kann der Fluss in 
jeder Verbindung des Gitters und damit die hydraulische Leitfähigkeit berechnet werden. 

ERGEBNISSE 

Die Simulationsergebnisse sind in Abb. 3 im Vergleich zu den experimentell bestimmten Funk
tionen dargestellt. Der Wassergehalt bei Sättigung wurde für die verschiedenen Desorptionskur
ven aus der Lagerungs- und der Festsubstanzdichte bestimmt. Die Berücksichtigung der Topolo
gie des Porenraumes führt zu einer deutlich besseren Schätzung der hydraulischen Funktionen. 
Die Form der simulierten 8( 1j;) und J( ( 1j;) Beziehungen entsprechen gut den experimentellen 
Ergebnissen. Der deutliche Lufteintrittspunkt, wie er bei zufälliger Verteilung der Porengrössen 
gefunden wurde, ist bei den topalogisch angepassten Modellen nicht ausgeprägt. Die Kon
nektivitätsfunktion liefert alledings keine eindeutige Beschreibung der räumlichen Vernetzung 
des Porenraumes. Sie enthält keine Information über die Grössenverteilung verschiedener 
Porencluster. Diese Eigenschaft wurde daher in verschiedenen Realisierungeil des Porenmodells 
variiert. Dabei hat sich gezeigt, dass die hydraulischen Funktionen im untersuchten Bodenma
terial keine Sensitivität für diesen geometrischen Aspekt zeigen. 
Die absolute Höhe der hydraulischen Leitfähigkeit wird durch das Porenmodell um etwa eine 
Grössenordnung überschätzt. Eine naheliegende Ursache dafür ist, dass der Porenraum durch 
glattwandige, gradlinigc Segmente modelliert wird. Die Form der hydraulischen Funktionen 
wird dadurch offensichtlich wenig beeinflusst. 
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Abbildung 3: Links: Experimentell bestimmte Desorptionskurve (fette Linie) und Simulationser, 
gebnisse in einem zufalligen (kurz gestrichelt) und in verschiedenen R.ealisierungen von topalogisch 
angepassten Porenmodellen (lang gestrichelt); die Symbole bezeichnen ein Kapillarbündelmodell unter 
Annahme der gemessenen morphologischen Porengrössenyerteilung. Rechts: Experimentcll.bestimmte 
und simulierte Leitfahigkeitsfunktionen der verschiedenen Varianten. 

SCHLUSSFOLGERUNGEN 

Das hydraulische Verhalten des untersuchten Bodenhorizontes konnte durch eine vereinfachte 
Beschreibung der drei Komponenten - Porengrössenverteilung, Porenkonnektivität und Dy
namik des Wasserflusses- gut charakterisiert werden. Diese Komponenten sind essentiell, d,~ 
das Fehlen einer einzelne,n nicht. durch eine genauere, Bestimmung einer anderen ausgeglichen 
werden kann. . . . 
Für weitere Untersuchungen nehmen wir an, dass durch die Porenmodelle die hydraulische 
Struktur des Mate~ials gut beschrieben werden kann. Dadurch wird eine quantitative Beschrei
bung der Phänomenologie des Stofftransportes möglich: der nächste Schritt. 
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Effektive Transportparameter in einer ungesättigten Sandsäule bei 
unterschiedlichen Wasserflüssen 

von 

VOGEL,M., ROTH,K. 

EINLEITUNG UND ZIELSETZUNG 

Der Transport nichtsorbierender Stoffe durch poröse Medien wird häufig mit dem Mobil-Immobil
Modell beschrieben, bei dem nur ein Teil des gesamten Wassers als mobil angenommen wird. Für 
zeitlich konstanten Wasserfluß und Wassergehalt ist dann 

ac;;, [!._ _ 1] 8C[m = D 8
2
C;;, _V. /!9:-n 

at + q; at m 8z2 m az 

8C[m = w [C;;.- Ciml· at 

(1) 

(2) 

Die entsprechenden Transportparameter werden im allgemeinen durch Anpassung an experimentell 
erfaßte Durchbruchskurven (BTC) geschätzt. Die hydrodynamische Dispersivität Am = DmiVm wird 
dabei oft als konstante Materialeigenschaft des porösen Mediums betracMet. Der relativen Anteil 
des mobilen Wassergehaltes am gesamten Wassergehalt wird durch <l> = ßmlß beschrieben. Der 
Ratenparameter w ist em Maß für die Austauschgeschwindigkeit des Tracers zwischen mobiler und 
immobiler Region. 
Ziel der Studie ist die Beschreibung des Verhaltens dieser Transportparameter unter ungcsätti~ten 
Bedingungen bei unterschiedlichen Wasserflüssen. Es soll untersucht werden, ob diese Paramder eine 
physikalische Bedeutung besitzen oder nur den Verlauf der BTC beschreiben. Außerdem soll ein Ansatz 
zur Vorhersage von Am und w gezeigt werden. 

MATERIAL UND METHODEN 

In eine PVC-Säule mit der Länge 200 mm und dem Durchmesser 160 mm wurde Sand (Tab. 1) eingc
schlämmt. Mit diesem Sand wurden fünf Transportexperimente mit den Wasseflullraten 1.92, 1.26, 
0.564, 0.321 und 0.162 mmmin- 1 durchgeführt. Vor jedem Experiment wurde die Säule mit mehreren 
Porenvolumen einer 0.5 mmol I I cl--Lösung gespült. Zu Beginn eines jeden Experimentes wurde dite 
Cl--Lösung jeweils durch eine 0.5 mmol I l Br- -Lösung ersetzt. Am unteren Siiulemand wurden der 
Ausfluß aufgefangen und die Konzentrationen ionenchromatographisch bestimmt. An diese flußgcmit
telten Konzentrationen wurde nach der Methode von Levenberg-Marquard das MIM-Modell (1) und 
(2) angepaßt. Hier sei darauf hingewiesen, daß in (1) und (2) volumengemittelte Konzcntrationen 
darstellt werden. In dieser Arbeit werden jedoch flußgeirüttelte Konzentrationen Cf benöti~t. Znr 

1 Institut für Bodenkunde und Standortslehre, Universität Hohen heim, 70593 Stutt.gart 
email: mathias@uni-hohenheim.de 
email: kurt@uni-hohenheim.de 
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Tabelle 1: Korngrößenverteilung des verwendeten Sandes. 

Korndurchmesser [mm] 
< 0.2 

0.2- 0.5 
0.5 - 1.0 
1.0- 2.0 

rel. Anteil 
0.21 
0.70 
0.05 
0.04 

Lösung dieses Problems sei auf Roth and Jury[l993] verwiesen. Zur Abschätzung der Variabilität der 
augepaßten Parameter wurde jede Konzentration der gemessenen BTC 50 mal durch eine Realisierung 
einer normalverteilten Zufallsvariablen ersetzt, deren Mittelwert der gemessene Konzentration und der 
Variationskoeffizient, CV = 0.02, der Unsicherheit des Ionenchromatographen entsprachen. 

ERGEBNISSE 

Die augepaßten Parameter sind in Abb.l dargestellt. Der relative Anteil des mobilen Wassergehaltes 
<P = Bm/8 ist ungefähr konstant. Nahe Sättigung ist die hydrodynamische Dispersivität Am minimal. 
Für homogene, gesättigte Medien zeigte Pfannkuch {1963} , daß Am nur von der lokalen Struktur 
(Korndurchmesser) abhängt, sofern die molekulare Diffusion gegenüber der hydrodynamischen Di
spersion vernachlässigbar ist: Am = ß d (gestrichelte Linie in Abb.l) mit ß = 1.8 ± 0.4 unrl d = 
0.35 mm (mittlerer Korndurchmesser). Mit abnehmendem Fluß nimmt Am zu. Mit abnehmender 
Sättigung werden Strukturen, die in den konvektiven Transport involviert sinrl. durch tort.uosere 
Fließwege größer. Das bedeutet, daß Am als Maß für die Länge rler typischen Strnktur der mobilen 
Wasserphase betrachtet werden kann. Da w/Vm ungefähr konstant ist, sind Durchbruchszeit und Zeit 
für Stoffaustausch proportional. 
Interessant ist nun die Frage, ob diese Ergebnisse eine unabhängige Vorhersage der Parameter zu
lassen. Im folgenden soll ein Weg für die .Vorhersage der hydrodynamischen Disper,ivität Am unrl 
des Ratenparameters w versucht werden. Rao et al. [1980] zeigten einen Weg, w aus der Länge des 
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Abbildung 1: Augepaßte Transportparameter. Lini<'ll Z<'ip;<'n ± <'iiH' Standardahm•ichulll',. 
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Tabelle 2: Vergleich angepaßter (Wfit) und \'Orheq;esagtcr (w,J Ratenparameter 

Exp, Bt· wk3{ w~l wCI W;, ftt 

1 0.15 0.23 0.16 0.23 
2 0.10 0.17 0.07 0.15 
3 0.07 0.09 0 04 0.07 
4 0.04 0.05 0.02 0.04 
5 0.04 0.03 0.01 0.02 

Diffusionsweges vorherzusagen. Modifiziert nach R.ao et al. [1980] gilt: 

[
D O.lb l 

w = <l>qi a; + [1 - b]tb (3) 

mit 

( 
167) b = 0.14472ln -., , 
<l>qT 

(4) 

q1 der ersten positiven Lösung von 

3q 
tan (q) = 3 + [<I>[1 _ <I>]-1]3 q2' (5) 

a einem Maß für die Länge des Diffusionsweges und tb der Dnrchbruchszeit. Dc. der effektive Diffusi
onskoeffizient in der immobilen Region, wird hier mit lvlillingtou-Quirk's erstem Modell {.Jin and .Jury 
1996} berechnet, 

Birn 
De =---, Do. 

</J'i 

(ti) 

mit </J der Porosität und Do dem Diffusionskoeffizieuten in Wasser. Unter der Annahme. daß iu einem 
Sand die Länge des Diffusionsweges und die Länge der typischen Strnktur der mobilen Wasserphase 
in der gleichen Größenordnung liegen, kann a in (3) durch Am erset.zt werden nnrl w aus (3)-(ö) 
vorhergesagt werden. Die daraus resultierenden Ergebnisse (Tab. 2) zeigen, daß diese Annahme zulässig 
ist. Zur Vorhersage von Am und w wurde daher folgendes Vorgehen gewählt: 

• <I> und w/Vm werden aus Experiment 1 genommen und für Experiment 2-5 konst<mt gehalten. 

• (3) wird nach a gelöst und a als Schätzer für Am verwr,ndet. 

• Die augepaßten Wassergehalte werden als Schätzungen der Wassergehalte von Experiment 2-5 
betrachtet. 

Br- Cl-

w 
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Abbildung 2: Vergleich angepaßter und vorhergesagter Parameter. dicke Linien: >-m: dünne Linien: "-'; 
durchgezogene Linien: angepaßte Parameter; unterbrochene Linien: mrhergesagte Parameter. 
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Abbildung 3: Vergleich der Modelle mit augepaßten and vorhergesagten Parametern bei Experiment 3. 
Symbole: gemessene Konzentrationen; durchgezogene Linie: MIM, Parameter angepaßt; gestrichelte Linie: MIM, 
Parameter vorhergesagt. 

Der Vergleich der augepaßten und vorhergesagten Parameter (Abb. 2) zeigt, daß die absoluten Werte 
für Am zwar etwas voneinander abweichen, der allgemeine Trend jedoch wiedergegeben wird. Näher 
beieinander liegen die Werte für w. Den Einfluß auf die BTC zeigt Abb. 3. Stellvertretend für alle 
Experimente ist hier nur das Ergebnis für Experiment 3 dargestellt. Die Unterschiede zwischen den 
Modellen mit vorhergesagten und augepaßten Parametern sind größer zu Anfang der BTC, wo die 
hydrodynamische Dispersion der bestimmende Prozeß ist und sind geringer im Endteil, wo Austausch
prozesse zwischen mobiler und immobiler Region überwiegen. 

SCHLUSSFOLGERUNGEN 

Die Tracerexperimente mit fünfverschiedenen Flußraten zeigten, daß das Verhältnis zwischen mobilem 
und immobilem Wassergehalt für das betrachtete Medium ungefähr konstant ist. Durchbruchszeit 
und Austauschzeit zwischen mobiler und immobiler Region sind proportional. Nahe Sättigung ist die 
hydrodynamische Dispersivität direkt von der Korngröße ableitbar. Mit abnehmender Wassersättigung 
nahm die hydrodynamische Dispersivität zu, was auf die Entwicklung größerer Strukturen ·schließen 
läßt. Die hydrodynamische Dispersivität ist dann keine konstante Materialeigenschaft des porösen 
Mediums mehr, sondern vom Wassergehalt abhängig. Das Maß für Länge des Diffusionsweges und das 
Maß für die Länge der typischen Struktur der mobilen Wasserphase sind ähnlich. 
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Bewertung von Parameterunse härten im Hinblick auf den Wassertransport 
horizontierter Böden auf der Grundlage der Fuzzy-Set-Theorie 

von 

HUWE,B., SCHULZ,K. 

Einleitung 

Der Einsatz von Simulationsmodellen unter "praxisnahen" Bedingungen ist in der Regel limitiert 
durch ungenaue Kenntnis der als Eingabeb'!"ößen erforderlichen Parameter, Anfangs- und Rand
bedingungen sowie Queii-/Senkentermen. Die Ursachen dieser Unschärfen haben hierbei unter
schiedliche Ursachen und Charakteristiken und sind oft von qualitativer bzw. semi-quantitativer 
Natur. Zu nennen sind hier zum Beispiel die räumliche Variabilität vieler Meßb'l"ößen im Gelän
de, das Vorhandensein von Datenlücken, der Rückgriff auf Expertenschätzungen, Literaturdaten, 
Befragungen und Schätztabellen, der Einsatz von Pedotransferfunktionen oder die Verwendung 
von Statistiken. Die Folgen dieser Unschärfen auf Modellergebnisse bleiben in der Regel unbe
kannt, da es bisher nicht möglich war, Unsicherheiten unterschiedlicher Qualität in die Modell
berechnungen zu integrieren. 

Soweit es sich bei den Ursachen der Unschärfen um stochastische Prozesse handelt, sind geeig
nete stochastische Methoden als adäquates Mittel anzusehen, erfordern jedoch die Kenntnis der 
stochastischen Struktur des Prozesses (Momente, Autocovarianz, Kreuzkorrelation). Bei unbe
kannter stochastischer Struktur oder bei Unschärfen mit nicht stochastischen Ursachen bietet die 
Fuzzy-Set-Theorie eine Methodik zur lnteb'!"ation von Unschärfenunterschiedlicher Qualität, die 
Bewertung der Zuverlässigkeit von Modellergebnissen bei gegebener Unschärfestruktur erlaubt. 

Methodik 

Das Verfahren basiert auf der Quantifizierung der Parameterunschärfen als unscharfe Zahlen, 
sog: Fuzzy-Zahlen, die durch eine Abbildung der reellen Zahlen auf das Intervall [0, I]. die sog. 
"membership function" dargestellt werden (Abb.l ). Aus dem ursprünglich "scharfen" Modell 
wird auf diese Weise ein "Fuzzy"-Modelt. 

1 
Abteilung Bodenphysik, Universität Bayreuth 

University of Bayreuth, Germany 
2 Institute of Environmental and Natural Seiences 
Hydrology and Fluid Dynamics Group 
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Abb. I: Gesättigte Wasserleitfahigkeit 
eines "sandigen Lehms": die Eckpunkte 
der Fuzzy-Zahl können aus Tabellen, 
Verteilungen oder Expertenschätzungen 
abgeleitet werden . 

Das hieraus resultierende Problem kann zwar prinzipiell mit Methoden der Intervallarithmetik 
gelöst werden kann, was jedoch im Einzelfall zu Komplikationen fUhren kann. Der hier be
schrittene Lösungsweg basiert hipgegen auf der Anwendung des flexibleren Extensionsprinzips, 
bei dem die Fuzzy-Parameter in sog. u-level cutszerlegt werden und für die so definierten Inter
valle die zugehörigen Minima und Maxima der Objektfunktionen gesucht werden (Abb. 2). 

1.0- Ievei cut 
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Anwendung auf horizontierte Böden 

Abb. 2: Anwendung des Extensionsprin
zips: Methode der a -Ievel cuts; die un
scharfe Zahl wird hierbei in eine Serie 
von Schnitten zerlegt, die jeweils einen 
bestimmten Zugehörigkeitsgrad definie
ren. 

Die Anwendung des Verfahrens auf ein einfaches Fließproblem in homogenen Böden ist in 
Schulz und Huwe ( 1997) beschrieben. Die hier vorgestellte Erweiterung auf horizontierte Böden 
dient gleichzeitig der Prüfung des methodischen Instrumentariums als Voraussetzung für die 
Anwendung auf komplexe Modelle: die Verwendung eines numerischen Modells anstelle analy
tischer Lösungen, sowie die Einbindung des numerischen Codes in eine Optimierungsroutine 
(Schittkowski, 1986). Beschrieben wird die eindimensionale, stationäre lntiltration in einen Bo
den mit drei Horizonten: Lehm -Ton - Lehm (Abb. 3 ). Die hydraulische Leitfähigkeit eines jeden 
Horizonts wird durch eine einfache Exponentialfunktion beschrieben: K(h) = Ks·exp(c·h). 
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Abb. 3: Charakterisierung des 
Fließproblems für einen horizon
tierten Boden; die Parameter des 
scharfen Problems sind gegeben 
durch: 

QRand: -0.2 Cm·d·l 

\jiRand: 0. cm 
CJ.<hm: 0.015 cm· 1 

Ksl.<hm: 70 cm·d· 1 

Crnn: 0.008 cm· 1 

Ksrnn: 0.5 cm·d· 1 

Die unscharfen bodenhydraulischen Parameter sind in Abb. 4 dargestellt. Des weiteren wurden 
auch die Randbedingungen als unscharfe Größen behandelt, können jedoch aus Platzgründen an 
dieser Stelle nicht gezei~,>t werden. 
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Abb. 4: Unscharfe hydraulische Eigenschaften der Horizonte I - 3. 

Die errechneten unscharfen Tiefenfunktionen der Matrixpotentiale flir den Fall, daß alle Ein
gangsparameterals unscharfe Größen behandelt werden, sind in Abb. 5 dargestellt. Jeder Einzel-
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kurve der Kurvenschar ist ein Zugehörigkeitsgrad a zugeordnet, der die Zugehörigkeit der Tie
fenfunktion zur Menge der Lösungen des gestellten Problems kennzeichnet. Darüberhinaus ent
hält die Abbildung einen direkten Vergleich zwischen numerischer und geschlossener Lösung. 
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Abb. 5: Lösungen des unscharfen stationären Fließproblems, wenn alle Eingangsgrößen als 
unscharf angesehen werden. Für den Zugehörigkeitsgrad a=O ist außerdem sowohl die 
numersiche als auch die analytische Lösung eingezeichnet. 

Schlußfolgerungen 

Die Darstellung von Unschärfen in Form von Fuzzy-Zahlen und deren Auswertung über das Ex
tensionsprinzip erlaubt die Integration von Parameterunschärfen unterschiedlicher Herkunft und 
Qualität sowie die Bewertung der Zuverlässigkeit von Modellergebnissen und Prob'llOsen . Das 
Verfahren ist charakterisiert durch einen hohen Grad an Flexibilität und Übertragbarkeit. Nach 
entsprechender methodischer Anpassung ist daher in einem weiteren Schritt auch die Anwen
dung für komplexere SV AT-Modelle geplant. Es sollte allerdings betont werden, daß Unschärfen 
in der Modellstruktur mit dem beschriebenen Verfahren nicht berücksichtigt werden können. 
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Gütekriterien bei räumlichen Schätzungen 

von 

SCHILLINGER,M.P., TOTSCHE,K.U., HUWE,B. 

Zusammenfassung 

Räumliche Schätzungen gewinnen im Rahmen Geographischer Informationssysteme zunehmend an 

Bedeutung. Ausgehend von Schätzverfahren, die auf einem kausalen Zusammenhang zwischen der 

zu schätzenden Variablen (z.B. Bodenart) und flächig verfugbaren Informationen (z.B. geo

logische Karten, Bodenschätzung etc.) aufbauen, werden verschiedene Gütekriterien vorgestellt, 

die eine anwendungsorientierte Auswahl und Beurteilung von Schätzverfahren ermöglichen und 

somit zur Qualitätssicherung bei der Anwendung geowissenschaftlicher Daten beitragen können. 

Problemstellung und Motivation 

Geographische Informationssysteme ermöglichen in steigendem Maße die Einbeziehung von 

flächenhaft vorgehaltenen Informationen bei räumlichen Schätzungen. Besteht ein kausaler 

Zusammenhang zwischen Punktmessungen und Zusatzinformationen an den Messpunkten, bietet 

sich die Aussicht, den Fehler der Schätzung, der bei rein zwischen Messpunkten interpolierenden 

Verfahren als stochastisch betrachtet wird, zu vermindern und damit die Schätzungen zu verbes

sern. Methoden der qualitativen Beschreibung der Schätzungen sind bislang jedoch nur wenig 

entwickelt (Loague, 1992) und werden in der wissenschaftlichen Literatur nur selten angewendet. 

Es besteht in mehrerlei Hinsicht eine Notwendigkeit, Schätzungen quantitativ zu beurteilen: 

• Durchfuhrung eines Vergleichs verschiedener Schätzverfahren 

• Optimierung der Schätzverfahren mit anwendungsspezifischen Funktionalen 

• Qualitätsprüfung und -sicherung durch Minimumbedingungen 

Das Hauptanliegen dieses Beitrages ist es, in das Instrumentarium von quantitativen Gütekriterien 

einzufuhren. Der Schwerpunkt liegt dabei auf räumliche Schätzungen, bei denen die Zielvariable in 

kausalem Zusammenhang mit flächig verfugbaren Zusatzinformationen stehen. 

Methoden 

Mit Hilfe von Jackknifing (Huber, 1981) wird die Zielvariable an allen Messpunkten unabhängig 

geschätzt und ermöglicht den Vergleich zwischen gemessenen (o;) und geschätzten (p;) Werten. 

alle Autoren: Universität Bayreuth; Abtlg. Bodenphysik, 95440 Bayreuth 
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Dieser Vergleich wird mit verschiedenen Methoden hinsichtlich der Verteilungsparameter der 

Schätz- und Messwerte und Distanznormen der Residuen von Mess- und Schätzwerten unter 

Anwendung von robusten Lage- und Streuungsparametern (Huber, 1981; Rampe! et al., 1986) 

dieser Distanznormen durchgefuhrt. Diese Methoden lassen sich auch auf eine Konstante als 

Schätzer, z.B. den Mittelwert oder andere- auch robuste- Lokationsmaße, anwenden und können 

dann als oberen Wert der Distanznorm betrachtet werden, der von dem zu bewertenden 

Schätzverfahren nicht überschritten werden sollte, um als sinnvolles Verfahren gelten zu können. 

Durch diesen Vergleich der Distanznormen kann ein Mindeststand der Güte räumlicher 

Schätzverfahren festgesetzt werden. 

1. Analyse der Verteilungen von Messung und Schätzung 

Die Verteilungen der Messwerte o; und der Schätzwerte p; sollten sich möglichst ensprechen. Als 

Gütemaße können hierzu Unterschiede von Mittelwert, Varianz, Schiefe und Wölbung verwendet 

werden. Hierbei sollte aber Tukey's Fünferregel beachtet werden (Sachs, 1997). Abb. I 

verdeutlicht die Unterschiede der Verteilungen. 

~ 

! 
Abb. 1: Unterschiede der Verteilung der 

Messwerten und Schätzung 

Gestrichelte Linien zeigen die Lage des 

Mittelwertes, gestrichelte Doppelpfeile die 

Standardabweichung der Verteilung 

Der 'Coefficient of Residual Mass' (CRM) ist ein Maß, um die relative Abweichung des Mittel

wertes der Schätzung von der Messung zu charakterisieren ( Optimalwert von CRM = 0): 

2>. 
CRM=l--'L:o, 

Die 'Distributional difference variance' (DDV) bestimmt die relative Abweichung der Streuung der 

Messung und der Schätzung. Voraussetzung ist eine symmetrische Verteilung. Der Optimalwert 

beträgt auch hier 0. 

2. Residuenanalyse 

DDV =b L(P,- P,~ 
L:(o, -ö;) 

Von einem Schätzer wird erwartet, dass die Residuen o;-p; möglichst klein sind (Abb. 2). Die Ab

weichung von der Optimalbeziehung kann durch verschiedene Größen charakterisiert werden. Bei-
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spielhaft dargestellt ist der mittlere Schätzfehler RMSE (Root Mean Square error ofEstimation): 

RMSE = ./_}_ l:(o,- p,)' 
n, 

Das Bestimmtheilsmaß einer Schätzung kann durch den 'Coefficient of Determination of the 

Regression line' (CDR) beschrieben werden: 

( Z::(o, -o,)(P.- p.)r 
CDR = ' ( _ )' mit 0 :s: CDR :s: I 

L P, -p, 

Werte nahe I sind jedoch nicht hinreichend fur eine gute Schätzung. Hinreichende Aussagen sind 

nur durch eine Analyse der Regressionskoeffizienten möglich. 

Außer den von Standardstatistiken abgeleiten Gößen sollten die Residuen auch auf nichtlineare 

Trends untersucht werden. Derartige Trends in den Residuen geben Hinweise auf einen nicht 

ausreichend beschriebenen Zusammenhang zwischen Zielvariablen und Zusatzinformation. 

" 
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15 20 

Abb. 2: Darstellung der optimalen 

Beziehung zwischen Schätzung und 

Messung 

Alle Schätzwerte sind identisch gleich den 

Messwerten; der Graph ist eine Gerade mit 

Steigung I und Achsenabschnitt 0 

3. Residuenvergleich mit einem Referenzschätzer 

Referenzschätzer ermöglichen den Vergleich der Güte eines Schätzverfahrens mit einer 

Konstanten als trivialen Schätzer. Der zu beurteilende Schätzer sollte mindestens gleich gut wie 

der triviale Schätzer abschneiden. Allgemein lässt sich eine Familie der Vergleichskriterien 

('Coefficient OfResidual Error'; CORE), die aufden Vergleich mit Referenzschätzern aufbauen, 

wie folgt beschreiben (Schillinger et al., 1998): 

llo; -p;\1 
CORE = 1- 1\o, _ a\1 mit der Nebenbedingung: max{ II o, - a II} = min 

Die obere Schranke fur CORE ist I, negative Werte weisen darauf hin, dass der untersuchte 

Schätzer schlechter ist als die Konstante a als Schätzer. Eine optimale Schätzung wird erreicht, 

wenn CORE gleich I. Je nach verwendeter Norm lassen sich verschiedene Kriterien entwickeln: 

Der 'Coefficient Of Mean Square Residual Error' (COMSRE; Nash and Sutcliffe, 1970) ergibt 
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sich durch Verwendung des nicht robusten kleinste Quadrate Schätzers: 

L:(o, - p.)' 
COMSRE = 1 - ' ( _ )' I o, -o, 

Soll insbesondere auf Schätzausreißer abgehoben werden, d.h. wird ein Gütemaß benötigt, das 

sehr sensibel auf Ausreißer reagiert, kann der 'Coefficient Of MAximum Residual Error' 

(COMARE) herangezogen werden: 

maxlo-pl 
COMARE=l- . ' ' 

o.sJ min {o,}- max {o,} J 

Der 'Coefficient Of Robust estimation Of Residual Error' (CORORE) ist im Gegensatz zu 

CO MARE sehr robust gegenüber Ausreißern: 

CORORE = 1 - T,, {I o, - p, I } 
r"{Jo,-r"{o,}J} 

wobei Tn einen robusten Lageschätzer (z.B. M-, L-, R- Schätzer) darstellt (Huber, 1981). 

Diskussion 

Die dargestellten Kriterien ermöglichen nur in Kombination eine hinreichend genaue Charakteri

sierung der zu betrachteten Schätzung. Das Schätzverfahren kann damit anwendungsspezifisch 

und zielorientiert mit gewichteten Kriterien ausgewählt werden, so dass ein jeweils optimales Ver

fahren gefunden und seine Güte bestimmt werden kann. 

Die vorgestellten qualitativen Kriterien lassen sich bei Schätzern, die auf der räumlichen Korrela

tion der zu schätzenden Variable beruhen (z.B. Kriging-Verfahren) nur bei gepaarten Messrastern 

sinnvoll anwenden, da eine vom Messwert vollständig unabhängige Schätzung am Messpunkt 

nicht ohne erheblichen Informationsverlust möglich ist. Dies erklärt sich daraus, dass die vom 

Messwert unabhängig gewonnene Schätzung an den Messpunkten schlechter (i. Sinne größerer 

Schätzvarianz) ist, als dies durch Ausnutzung der Kovarianzstruktur bei dem gegebenen Messnetz 

möglich wäre. Daraus folgt, dass auch die Kriterien, die auf Distanznormen zwischen Schätz- und 

Messwerten aufbauen, eine schlechtere Güte vorgeben, als in Wirklichkeit vorliegt. 

Literatur 

LOAGUE K. ( 1992) Using Soil Texture to Estimate saturatcd hydraulic conductivity and the impact on 
rainfall-runoffsimulations. Water Resourccs Bulletin 28(4), 687-693. 

HUBER, P.J. (1981) Robust statistics, Wilcy serics in probability and mathematical statistics, 1. Wilcy & 
Sons, lnc. Ncw York 

HAMPEL, F.R., E.M. RONCHETTI, P.J. ROUSSEEUW, W.A. STAHEL (1986) Robust Statistics The 
ApproachBasedon Influence Functions; 1. Wiley & Sons, Inc. New York 

NASH J. E .. J. V. SUTCLIFFE (1970) River flow forccasting through conccptual models 1: A discussion 
ofprinciples. J. Hydro!. 10,282-290. 

SACHS, L. ( 1997) Augewandte Statistik: Anwendung statistischer Methoden; 8. Auflage; Berlin, 
Heidelberg; Springer-Verlag 

SCHILLINGER, M.P., K.U. TOTSCHE, B. HUWE (1998) Estimators for model evaluation and process 
discrimination (in prep.) 



Mitteilungen der Deutschen Bodenkundlichen Gesellschaft, 87, 429-432 (1998) 

Anwendung Markov'scher Ketten zur Abbildung der räumlichen Variabilität von 
PAK-Quellen und -Senken an einem ehemaligen Gaswerksstandort 

von 

WEIGAND,H., TOTSCHE,K.U., HUWE,B., KÖGEL-KNABNER,I. 

Einleitung 

Die Verlagerung polyzyklischer aromatischer Kohlenwasserstoffe (PAK) aus der unge
sättigten Zone belasteter Standorte ist ein wichtiger Eintragspfad für die Belastung des 
Grundwassers (Eiceman et al., 1986). Kennzeichen ehemals industriell genutzter PAK
Problemstandorte ist eine starke anthropogene Überprägung der Böden (Burghardt, 
1994). Die Folge hieraus ist eine heterogene Verteilung von PAK-Quellen und Sorbenten 
(Smettan und Mekiffer, 1996) und damit hohe Schwankungsbreiten der PAK-Sickerwas
serkonzentration. Für eine realistische Abschätzung der PAK Austräge aus belasteten 
Standorten spielt daher die Berücksichtigung der räumlichen Variabilität eine wesentliche 
Rolle. Gegenstand dieser Arbeit ist die Kennzeichnung und Klassifikation von PAK-Bela
stung und Bodeneigenschaften auf dem Gelände eines ehemaligen Gaswerks und die 
Ableitung typischer Bodenprofile auf Grundlage der Theorie Markov"scher Ketten. Ziel ist 
es, anhand der Wahrscheinlichkeit der Profilausprägungen, eine Gewichtung lokal 
berechneter PAK-Austräge hinsichtlich ihres Beitrags zum flächigen Austrag vorzu
nehmen. 

Material und Methoden 

Standort: Das Testfeld Süd ist ein ehemaliger Gaswerksstandort Bis 1969 erfolgte die 
Produktion von Stadtgas aus Steinkohle und Schweröl. Die ungesättigte Zone besteht aus 
einer künstlichen Auffüllung (Auelehm, Gipskeuper, wechselnde technogene Komponen
ten). 

Datenerhebung: Die Probenahme erfolgte durch Rammkernsondierung Den Sondie
rungen lag ein flächenrepräsentativer Beprobungsplan zugrunde. Die PAK-Gehalte der 
Festphase wurden nach Hartmann (1995) bestimmt. Die Sorptionsmatrix wurde anhand 
chemischer und physikalischer Kennwerte charakterisiert. Technogene Komponenten 
wurden nach Meuser ( 1996) angesprochen. Es erfolgte eine Zuordnung der Proben zu 4 
unterschiedlichen Material- und Belastungsklassen. Um Unterschiede in der er
schlossenen Teufe berücksichtigen wurde die Material- und Belastungsklasse "unbekannt" 
eingeführt. 

Theorie Markov'scher Ketten: Der Profilaufbau wird von unten nach oben als Zufallsse
quenz X von n Realisalianen der Zufallsvariablen (Material, PAK-Belastung; "M") be
schrieben (Doveton, 1994 ): 

1Lehrstuhl für Bodenkunde, Technische Universität München, 85350 Freising-Weihenstephan 
2Abteilung Bodenphysik, Universität Bayreuth, 95448 Bayreuth 
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X= (Xn, n = 0, 1, 2, ... ) 

Für M sind entsprechend der Klassenanzahl k verschiedene Zustände {m,,m2, ... mk} 
möglich. X ist eine Markov-Kette, wenn für je9es n>O die Wahrscheinlichkeit, daß Xn+t 
einen Wert m,,m2, ... mk annimmt, nur von dem Wert von Xn abhängt. Die 
Übergangswahrscheinlichkeit Pii der Zustände ist: 

P;i=P {xn+1 =m;jXn=mi};i,j=1 .. k 

Die Übergänge und ihre Wahrscheinlichkeilen (aus den empirischen Übergangshäufig
keiten, Schrittweite 20 cm) wurden in der Übergangsmatrix zusammengefaßt. 
Die Wahrscheinlichkeit Prtot eines Profil (in Form einer Sequenz X), ergibt sich aus· dem 
Produkt der 1-Schritt-Übergangswahrscheinlichkeiten von X: 

n-1 

Pr101 = f1 pr; J. n = Schicht; i, j = 1 .. k 
k• k+1 

k=1 

Stochastische Simulation: Grundlage war die schrittweise Erzeugung von 
gleichverteilten Zufallszahlen im [0, 1) Intervall. Ausgehend von M = "unbekannt" wurden 
den Zufallszahlen Material- und Belastungsklassen zugewiesen: 
1. Aufsuchen des entsprechenden Zeilenvektors der Übergangsmatrix 
2. Projektion der Zufallszahlen auf die kumulative Häufigkeitsverteilung 
3. Zuordnung der nächsten Realisation von M 
4. Ermittlung des Flächenanteils der generierten Profile (Pr1ot) 

Ergebnisse und Diskussion 

Bodeneigenschaften und PAK-Belastung: Abb. 1 zeigt die Variabilität ausgewählter 
Bodeneigenschaften und der PAK-Belastung. lnfolge der starken räumlichen 
Differenzierung im Zusammenspiel von PAK-Lösung, -Sorption und -Desorption kann eine 
hohe Schwankungsbreite der Sickerwasserausträge erwartet werden. 

20 

:; 15 . • 
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Abb. 1: Variabilität der Bodeneigenschaften: Häufigkeitsverteilungen für OC (a), 
anorganischen Kohlenstoff (b), Skelettgehalt (c); PAK-Gehalt (d) 
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26,2 8,74 4,37 3,84 2,86 2,14 1,59 1,25 1,21 1,16 Pr 

1,12 1,11 0,85 0,80 0,75 0,72 0,64 0,60 0,50 0,48 Pr 

0,48 o,47 0,47 o,45 0,45 0,44 0,44 0,44 0,43 0,43 Pr 

o,42 0,40 o,40 0,39 o,38 0,37 o,37 0,37 0,36 0,36 Pr 

Abb. 2: Stochastisch generierte Tiefenprofile von Materialklassen 1: OC-reiche Horizonte; 
2: Technogene, skelettreiche Substrate; 3.· Gipskeuper; 4: Auelehm; Pr: Wahrschein
lichkeit der Profilausprägung 
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Stochastische. Simulation: Die Ergebnisse der stochastischen Simulation sind am Bei
spiel der Tiefenprofile von Materialklassen in Abb. 2 wiedergeben. Dargestellt sind die 40 
wahrscheinlichsten Realisationen. Sie decken ca. 70 % der Gesamtvariabilität ab. Die Ein
führung der Material- bzw. Belastungsklasse "unbekannt" führt zu plausiblen Profilmäch
tigkeiten. OC-reiche Substrate liegen als Oberboden- und Unterbodenhorizonte vor. Ihre 
Position und Mächtigkeit stimmt mit den Feldbeobachtungen überein. Der Auelehm 
überwiegt in tieferen Profilabschnitten, während der Gipskeuper Uüngere Auffüllungen) 
häufiger oberflächennah vorliegt. Die Tiefenprofile der PAK-Belastung zeigen - in 
Übereinstimmung mit den Messungen -daß die Belastung der Böden unabhängig von der 
Profiltiefe ist. Eine Ausnahme ist die Belastungsklasse 4 (Überschreitung der Prüfwerte für 
Fluoranthen gemäß VROM NL, 1983). Sie wird ausschließlich in Unterbodenhorizonten 
angetroffen. 

Schlußfolgerungen 

Markov·sche Ketten sind geeignet, die Variabilität von Böden industriell geprägter 
Standorte abzubilden. Durch die Verknüpfung der funktionalen Eigenschaften der Böden 
mit der Wahrscheinlichkeit ihrer Ausprägung kann im Rahmen von Risikoabschätzungen 
eine Gewichtung berechneter Sickerwasserausträge vorgenommen werden. Für das PAK
belastete "Testfeld Süd" soll der methodische Ansatz weiterverfolgt und im Rahmen einer 
Nachbeprobung validiert werden. 
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Volkswirtschaftliche Bedeutungund Bewertung einer ordnungsgemäßen 
Bodenbewirtschaftung in Österreich 

von 

NESTROY,O. 

Neben der Hauptfunktion der Landwirtschaft, Nahrungsmittel in ausreichender 

Menge und einwandfreier Qualität zu erzeugen, gewinnt gerade in Österreich 

die Erhaltung der Landschaft im Rahmen einer ordnungsgemäßen Landwirtschaft 

zunehmend an Bedeutung. 

Die statistischen Angaben auf Tabelle 1 sollen die Eckdaten der Österreichischen 

Tabelle 1: Zahlen aus der Österreichischen Landwirtschaft (1995) 

Katasterfläche Österreichs 

davon land- und forstwirt

schaftlich genutzt 

davon bewaldet 

landwirtschaftlich senutzt 

Landwirtschaftliche Nutzfläche 

8,385.813 ha 

rd. 7,500.000 ha, d.s. rd 90% 

46% 

54% 

rd. 2,000.000 ha Grünland 

rd. 1,400.000 ha Ackerland 

ferner Obst- und Gemüsebau und 

Sonderkulturen 

Zahl der Betriebe natürlicher Personen 

Zahl der Betriebe juristischer Personen 

Durchschnittliche Betriebsgröße 

258.405 

9.039 

28 ha incl. Wald 

13 ha landw. Nutzfläche 

2/3 der landwirtschaftlichen Betriebe sind Neben- und Zuerwerbsbetriebe 

4,6% aller Erwerbstätigen sind in der Land- und Forstwirtschaft tätig; 

Wertschöpfung der Land- und Forstwirtschaft: 61,5 Mrd.öS, d.s. 

2,2 % vom Volkseinkommen oder 

1,6% vom Bruttoinlandprodukt. 

Land- und Forstwirtschaft vermitteln und auf das Thema einstimmen. Es mag 

* Institut für Technische Geologie und Angewandte Mineralogie an der Technischen 
Universität Graz, Rechbauerstraße 12, A-8010 Graz 
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überraschen, daß rd. 90% der Katasterfläche Kulturfläche ist; die rd. ·zur 

Hälfte forstwirtschaftlich 'und landwirtschaftlich ·'genutzt wird, wobei diese 

wiederum rd. zur Hälfte als Grünland, zum anderen Teil als Ackerland sowie 

für Obst- und Gemüsebau sowie für S~nderkulturen genutzt wird. Diese ·Flächen 

bewirtschaften gegenwärtig rd. 25B.OOÖ limd- und forstwirtschaftliche Betriebe, 

doch ist diese Zahl abnehmend, da rd. 10 Betriebe pro Tag zu existieren auf

hören. Auf die hohe Zahl von Neben- und Zuerwerbsbetrieben ( 2/3) sei noch 

besonders hingewiesen. 

Vergleicht man diese Eckdaten mit der Bedeutung der Land- und Forstwirtschaft 

für den Tourismus in Österreich, so müssen zunächst die 21.000 Höfe (vergl. 

Tabelle 2) genannt werden, auf denen "Urlaub am (richtig: auf dem) Bauernhof" mit 

Tabelle 2: Land- und Forstwirtschaft und Tourismus in Österreich (1995) 

Urlaub am Bauernhof 

Bettenabct 

21.000 Höfe 

200.000 

Zahl der Übernachtungen 

Devisensaldo 

ll7,ll4.000, davon 89% im ländlichen Raum 

29.543,000.000 öS 

Zahl der direkt dem Tourismus 

zuzuordnenden Österreichischen 

Arbeitsplätze 

Beschäftigungsbeitrag des Touris-

mus in Österreich nach Arbeits-

plätzen 

Konsumation der rd.· 19 Mio. auslän~ 

dischen Gäste pro Jahr 

40.000 

400.000 

23.000 t Fleisch, 

35.000 t Milch, 

1.900 t Käse, 

3.000 t Butter, 

15.000 t Brotgetreide, 

350.000 hl Wein 

200.000 Betten angeboten wird; diese Zahl beträgt rd. l/6 des Österreichischen 

Bettenanbots. Erwähnenswert ist auch die hohe Zahl der Übernachtungen im 

ländlichen Raum: 89%. 

Kernpunkt der hier zu Papier gebrachten Überlegungen sind jedoch Angaben 

über die außerlandwirtschaftlichen sozio~ökonomischen Leistungen der bäuerlichen 

Betriebe. Die Tabelle 3 sowie die Darstellungen 1 und 2 sollen den Einstieg 

in diese schwer evaluierbare Materie erleichtern. Aus Tabelle 3 kann man 

aus Addition der Positionen Wirtschaftskraft, gewonnene_ Jahre (= höhere Lebens

erwartung bei besserer Gesundheit), Naherholung, Wasserqualität, Fremdenverkehr, 
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Tabelle 3: Ausgewählte· sozio-ökonomische Leistungen der bäuerlichen Landwirt

schaft und ihre Bewertung in Mrd. öS 

Wirtschaftskraft 20 bis 30 

gewonnene Jahre 10 bis 20 

Naherholung 3 bis 5 

Wasserqualität l bis 4 

Fremdenverkehr 2 bis 3 

Sozialhilfe-Einsparung l bis 2 

Diebstahl-Vermeidung 0,2 

Sozialhilfe-Einsparung (= Familienbetreuung), Diebstahl-Vermeidung (=geringere 

Kriminalität in ländlichen Bereichen) eine Summe von 37 bis 64 Mrd. öS veran

schlagen. Diese Zahlenspanne liegt auch im Bereich der land- und forstwirt

schaftlichen Endproduktion im Jahr 1995 mit 61,579 Mrd. öS. Somit kommen 

wir zu ersten wichtigen Aussage, daß die externen sozio-ökonomischen Leistungen 

der Österreichischen Land- und Forstwirtschaft etwa in gleicher Höhe liegen 

wie deren klassische Leistungen. 

Aber noch ein weiterer Ansatz soll diese Querbeziehung Landwirtschaft und 

Landschaft erhellen. Nach einer repräsentativen Umfrage("Wieviel wären Sie 

persönlich bereit, für die Landwirtschaft in Ihrer Umgebung jährlich zu zah

len ?") konnte ein Betrag von 17,9 Mrd. öS rechenmäßig erfaßt werden (vergl. 

Darstellung 1), der auch deshalb von großen Interesse ist, da er in derselben 

Darstellung 1: Repräsentativumfrage bei 2000 Personen 

Insgesamt je Einwohner {älter als 14) 
(Mrd. öS) 

Niederösterreich und Burgenland 4,6 

Wien 4,0 

Steiermark und Kärnten 3,9 

Salzburg, Tirol und Vorarlberg 3,0 

Oberösterreich . 2,4 

ÖSTERREICH 

Repräsentativumfrage österr. Bev. (N = 2000) 500 1000 1500 2000 2500 3000 3500 
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Höhe liegt wie der jährliche Förderungsbetrag von rd. 16 Mrd. öS. 

Regional breit gestreut ist. die dürchschnittliche Zahlungsbereitschaft der 

befragten Personen, wie der Darstellung 2 zu entnehmen ist. Sie liegt im 

nördlichen und östlichen Bereich Niederösterrreichs sowie in den östlichen· 

Darstellung 2: Durchschnittliche Zahlungsbereitschaft in öS 

l!IliW..!W 

Teilen Kärntens am höchsten, in Tirol, in den südlichen Teilen Salzburgs 

sowie den westlichen Teilen Kärntens in einem mittleren Bereich, schließlich 

in den Politischen Bezirken Gmunden, Kin::hdorf an der Krems und Steyr-Land 

am tiefsten. Verdichtende Untersuchungen wären hier noch angebracht. 

Die volkswirtehaftliehe Bedeutung und Bewertung der Bodenbewirtschaftung 

in ·Österreich steht zweifelsohne ers·t am Beginn, doch ein Optimismus ist 

begründet. Deshalb soll als Ausklang dieser Überlegungen eine Aussage des 

Agrarkc:irmissars Dr. Franz Fischler zitiert werden. In dieser kann man lesen: 

"Die moderl?e Wohlstandsgesellschaft stellt zunehmend steigende Ansprüche 

an den Freizeit:-· und . Erholungswert der Kulturlandschaft, die von der Land-

und Forstwirtschaft gestaltet wird. Diese Ansprüche sind nicht individualisier-:,,,. ' .. 
bar und rechtfertigen damit die fihanzielle Abgeltung durch die öffentliche 

Hand. Es ist desttalb .~s<cre Aufgabe, Anreize zu deren Verbesserung zu schaffen, 
. . . . ~ ' ' . 

denn die Landwirte können diese Leistungen nicht zum Nulltarif erbringen." 


