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Die Erforschung der Artenvielfalt in Pflanzengesellschaften -
eine Zwischenbilanz

-  Carsten Hobohm -

Zusammenfassung
Aspekte der Erforschung der Pflanzenartenvielfalt Mitteleuropas in der lokalen Dimension werden 

diskutiert. Dabei geht es zunächst um die Frage, wie Artenvielfalt innerhalb von Pflanzengesellschaften 
gemessen und verglichen werden kann. S-Werte (bezogen auf Einheitsprobeflächen), Z und C als Kons­
tanten von Regressionsgeraden (log10 S/log10 A) und a-Werte können als Kenngrößen der Artenvielfalt 
für weitergehende Analysen eingesetzt werden, wenn die statistischen Voraussetzungen erfüllt sind. 
Dabei kann die Probeflächengröße in Abhängigkeit von der gewählten Fragestellung -  u.U. sogar für 
einzelne Synusien innerhalb strukturreicher Pflanzengesellschaften -  unterschiedlich groß gewählt wer­
den. Die Beantwortung der Frage nach dem Minimumareal oder den Minimumarealen einer Pflanzen­
gesellschaft ist in diesem Zusammenhang obsolet. Der Shannon-Index macht oft keine eindeutigen Aus­
sagen zur Artenvielfalt in Pflanzengesellschaften.

Die Bedeutung ausgewählter ökologischer Bedingungen und Prozesse für die Pflanzenartenvielfalt 
(unter Berücksichtigung der Gefäßpflanzen, Moose und Flechten) wird besprochen. Viele der besonders 
artenreichen Pflanzengesellschaften in Mitteleuropa sind Elemente der offenen Kulturlandschaft (und 
gehören z.B. zu den S ch eu ch zer io -C a rice tea , F estu co -B ro m etea  oder M o lin io -A rrh e n a th e re te a ) .

Abstract: The exploration of the species richness in plant communities -  
a provisional appraisal

This paper deals with some aspects of the exploration of the plant species diversity at the local scale 
of Central Europe. The measurement and comparison of species diversity within plant communities is 
discussed. S-values (samples of the same area), Z and C as constants of linear regressions (logI0 S/log10 
A) and a-values can continue to be used as characteristic measures of species diversity, provided the sta­
tistical requirements are fulfilled. Sample size can be adjusted depending on the hypothesis, if necessary 
even for synusia within structurally complex plant communities. The question of minimum area of a 
plant community is obsolete in this context. The Shannon Index often does not provide a clear indica­
tion of the species diversity in plant communities. The significance of selected ecological conditions and 
processes for plant species diversity (including vascular plants, mosses and lichens) are discussed. Many 
of the species-richest plant communities in central Europe are elements of the open cultural landscape 
(belonging to classes such as S c h eu ch zer io -C a rice tea , F estu co -B ro m etea  or M o lin io -A rrh e n a th e re te a ) .
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1. Einleitung
Pflanzensoziologische Aufnahmen werden üblicherweise nicht auf Probeflächen von 

einheitlicher Größe (z.B. von 1 m2 oder 100 m2) durchgeführt. Die dazu angeführten Über­
legungen beziehen sich auf die gewählte Fragestellung, auf das Untersuchungsobjekt und auf 
Fragen der Praktikabilität (vgl. CHYTRY & OTYPKOVÄ 2003: 563 ff., DENGLER 2003: 
117 ff., DIERSCHKE 1994:148 ff., BRAUN-BLANQUET 1928: 23 ff.).

Auch wenn es um die Erforschung der Pflanzenartenvielfalt in der lokalen Dimension 
geht, bietet es sich an, die Aufnahmeflächen in Abhängigkeit von der Wuchshöhe unter­
schiedlich groß zu wählen. Es ist nicht sinnvoll, den Baumarten-Reichtum eines Waldes auf 
einer Fläche zu erfassen, die kleiner als das von einem einzigen ausgewachsenen Individuum 
bedeckte Areal ist. Umgekehrt ist es kaum möglich, flechten- und moosreiche Trockenrasen 
vollständig zu erfassen, wenn die Flächen größer als einige Quadratmeter sind; es ist dann 
nicht mehr zu gewährleisten, dass Arten nicht übersehen werden. Einige Gesellschaften
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(z.B. das Centaurio-Saginetum, das Sagino-Cochlearietum oder auch Saumgesellschaften) 
kommen in aller Regel nur auf kleinen Flächen vor. Dies macht es auf der anderen Seite 
schwierig, die Artenvielfalt unterschiedlich großer Flächen bzw. verschiedener Pflanzen­
gesellschaften zu vergleichen.

Um den großen Pool an veröffentlichten pflanzensoziologischen Aufnahmen hin­
sichtlich ihrer Artenvielfalt auswerten zu können, um auf der anderen Seite nicht wieder mit 
der Aufnahme von Einheitsprobeflächen „klein anfangen“ zu müssen, wurde in den 1990er 
Jahren in Lüneburg an der Entwicklung einer entsprechenden Methode geforscht. Dabei 
kam zum einen heraus, dass die Formel für die Regression der Artenzahl-Areal-Beziehung 
im doppelt-logarithmischen Maßstab mit den Kenngrößen S, A, C und Z (vgl. ROSEN­
ZWEIG 1995, 1992, ARRHENIUS 1921) in aller Regel geeignet ist, Trends der raumskalen­
abhängigen Artenvielfalt auch für Größen von Probeflächen, wie sie üblicherweise in der 
klassischen Pflanzensoziologie aufgenommen werden, statistisch einwandfrei zu beschrei­
ben. Zum anderen wurde der a-Index als neue Kenngröße beschrieben (HOBOHM 1998: 
70 ff.). Dieser Index gibt den senkrechten Abstand eines Wertepaares zur Regressionsger­
aden an. Mit der Berechnung von a-Werten ist es möglich, die Artenvielfalt konkreter 
Flächen zu quantifizieren und zu vergleichen, auch wenn die Flächen der Aufnahmen nicht 
gleich groß sind.

Im Folgenden soll es darum gehen, den aktuellen Stand der wissenschaftlichen Ausein­
andersetzung zu diesem Thema, wie er sich zur Zeit auf nationalen und internationalen 
Tagungen sowie in Publikationen ergibt, vorzustellen. Dabei werden insbesondere statistisch 
relevante Argumente diskutiert. Anschließend werden verschiedene Erkenntnisse und 
Hypothesen zur Ökologie der Artenvielfalt zusammenfassend dargestellt und offene Fragen 
diskutiert.

In dieser Publikation werden die folgenden Abkürzungen und Formeln (vgl. HOBOHM  2000: 
14 ff., BAMMERT 1992: 51 ff., HAEUPLER 1982: 37 ff., GLEASON 1922: 161, ARRHENIUS 1921: 
95 ff.) verwendet bzw. diskutiert:
A Fläche in m2
a  Dichteindex der Artenvielfalt = log10 S -  (Z log10 A + log C)
Artenzahl-Areal-Beziehung nach ARRHENIUS (“power function”) 

l°gio S = Z log10 A + log C
Artenzahl-Areal-Beziehung nach GLEASON (“logarithmus function”)

S = Z InA  + C 
C Konstante 
E Evenness 
H  Shannon-Index
q zu definierender Mindestanteil der Gesamtartenliste bzw. differenzierten Artenliste einer Pflanzen­

gesellschaft, der mit einer bestimmten Wahrscheinlichkeit auf einer Fläche anzutreffen ist 
S Artenzahl -  in pflanzensoziologischen Zusammenhängen zumeist Gesamtzahl der Gefäßpflanzen, 

Moose und Flechten von einer Aufnahme
w durch empirische Untersuchungen zu ermittelnde Wahrscheinlichkeit, mit der ein bestimmter Anteil 

der Gesamtartenliste einer Pflanzengesellschaft auf einer Fläche anzutreffen ist 
Z Konstante

Die Bezeichnung der Syntaxa richtet sich nach RENNWALD (2000: 121 ff.) bzw. den zitierten 
Schriften.



2. Untersuchungen der Phytodiversität und Berechnungen ausgewählter
Kenngrößen

2.1. Welche Daten aus Tabellen und Datenbanken können zur Beurteilung der Arten­
vielfalt innerhalb von Pflanzengesellschaften herangezogen werden?

In Datenbanken und Tabellen von pflanzensoziologischen Aufnahmen werden die zur 
Beurteilung der Artenvielfalt wichtigen Parameter Artenzahl (der Gefäßpflanzen, Moose 
und Flechten) und Fläche (in m2) inzwischen immer häufiger für jede Aufnahme bzw. als 
Median oder arithmetische Mittelwerte für Aufnahmen-Kollektive mit angegeben (vgl. u.a. 
BERG et al. 2004: 76 ff. und 2001: 11 ff., EWALD 2001: 53 ff., SCHAMINEE J. H. J. & 
HENNEKENS, S. M. 2001: 23 ff.).

Gelegentlich finden sich Aufnahmen, bei denen Flechten und Moose offensichtlich nicht 
erfasst worden sind. Liegt diese Vermutung nahe, z.B. weil die Artenliste keine Kryptoga­
men enthält obgleich der entsprechende Vegetationstyp in aller Regel Kryptogamen 
beherbergt, so sind diese auszuschließen, wenn die Erforschung der Pflanzenartenvielfalt 
nicht nur auf die Gefäßpflanzen oder eine Gruppe von Gefäßpflanzen (z.B. Baumarten) 
beschränkt bleiben soll.

Als vielfach problematisch sind Aufnahmen von Wäldern und anderen gehölzreichen 
Phytocoenosen zu beurteilen, da diese zwar in aller Regel Angaben für bodenbewohnende 
Kryptogamen enthalten, sehr häufig aber baumstammnahe Bodenoberflächen sowie tot­
holzbewohnende und epiphytische Flechten und Moose nicht mit aufgenommen werden. 
KRAFT & HOBOHM (2004) sowie DOLNIK (2003) haben den Versuch unternommen, 
zusätzlich die Epiphyten, totholzbewohnenden Kryptogamen und Pflanzenarten, die Son­
derstandorte besiedeln, zu erfassen. Aber auch diese Untersuchungen mussten auf den 
Anspruch einer vollständigen Erfassung insbesondere der Epiphyten verzichten, da die Kro­
nenräume aus praktischen Gründen nicht vollständig erfasst werden konnten. Lediglich das 
Populo-Salicetum, Querco-Ulmetum, Kiefern-Forsten mit Pinus sylvestris und Calamagrostis 
epigejos und das Cladonio-Pinetum im Elbtal (in HOBOHM 1998: 66 f., Anhang, vgl. Tab.
1) wurden komplett, d.h. unter Berücksichtigung auch der Epiphyten des Kronenraumes 
und der Kryptogamen an Sonderstandorten, erfasst.

Auf der Basis unvollständiger Aufnahmen lässt sich eine Vorstellung vom Gesamtarten­
reichtum nicht gewinnen. Folgerichtig beschränken sich viele Analysen zur Phytodiversität 
von Wäldern auf die Artenvielfalt der Gefäßpflanzen bzw. die der epigäischen Arten 
(HÄRDTLE et al. 2003, SCHMIDT 2002, DUPRE et al. 2002, STANDOVAR 1998, 
OLANO et al. 1998, DZWONKO & LOSTER 1997, BRUNET et al. 1997, BRUNET et 
al. 1996, DZWONKO & LOSTER 1992, FALKENGREN-GRERUP & TYLER 1991).

2.2. Inwiefern sind Untersuchungen zum „Minimumareal“ bei die Erforschung 
der Artenvielfalt zu berücksichtigen?

In Lehrveranstaltungen zur Pflanzensoziologie, auf Tagungen und in wissenschaftlichen 
Schriften wird das „Minimumareal“ auch heute noch mit unterschiedlichen Intentionen the­
matisiert. Es wird gelegentlich auch als Argument gegen die Berechnung von a  verwendet.

Auf der anderen Seite wird die wissenschaftstheoretische Bedeutung des Minimumareals 
für die Ermittlung von Probeflächengrößen und Angaben zur Artenvielfalt selbst seit länge­
rer Zeit diskutiert und damit zum Gegenstand der Kritik. Die diesbezügliche Diskussion 
(vgl. u.a. DENGLER 2003: 69 ff., DIERSCHKE 1994: 140 ff., HOBOHM 1994: 6 ff., 
BAMMERT 1992: 35 ff., BARKMAN 1989: 89 ff.) hat mittlerweise sowohl in empirisch­
numerischer als auch wissenschaftstheoretischer Hinsicht einen Stand erreicht, der ohne 
weitergehende Untersuchungen ein fundiertes Fazit ermöglicht. Die jeweiligen Zugänge und 
Schlussfolgerungen lassen sich in ihren Kernaussagen zusammenfassen und vermeintliche 
Widersprüche auflösen, um mit dem Thema „Minimumareal“ verbundene Implikationen 
hinreichend beurteilen zu können; dahinter verbirgt sich auch die Hoffnung, dass die Pflan­
zensoziologie sich an dieser Stelle nicht weiter unnötig im Kreis drehen möge.
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Zunächst ist festzustellen, dass von unterschiedlichen Definitionen für das „Minimum­
areal“, „Minimalareal“, für den „Minimalraum“, für das „analytische Minimumareal“ bzw. 
das „synthetische Minimumareal“, für das „qualitative Minimumareal“ bzw. das „quantitati­
ve Minimumareal“ (vgl. DENGLER a.a.O. und DIERSCHKE a.a.O.) ausgegangen wird. In 
Abhängigkeit von der Definition, von der empirischen Methode und der Auswertung -  letz­
tere beinhaltet üblicherweise eine graphische Darstellung und/oder eine mathematische 
Beschreibung -  kann man entweder zu dem Ergebnis kommen, dass es das (eine) Minimum­
areal nicht gibt. So schreibt DENGLER (2003: 74): „Im Endeffekt kann man also nur dem 
Fazit DIERSCHKEs (1994: 143) zustimmen, dass eine objektive Definition des Minimum­
areals unmöglich erscheint, zumindest bislang nicht gelungen ist. Es scheint so, als seien die 
Pflanzensoziologen in ihrer großen Mehrheit fast ein Jahrhundert lang einem „Phantom“ 
hinterhergelaufen,...“ Oder aber man gelangt zu dem Ergebnis, dass jede Pflanzengesell­
schaft theoretisch unendlich viele Minimumareale hat, je nachdem, welchen prozentualen 
Anteil q einer empirisch zu ermittelnden, als typisch oder vollständig erachteten und damit 
letztlich zu definierenden Artenliste (an dieser Stelle werden die Begriffe „Gesamtartenli­
ste“, „differenzierte Artenliste“ bzw. „charakteristische Artenkombination“ als Bezugsgröße 
genannt) eine Pflanzengesellschaft mit einer bestimmten Wahrscheinlichkeit p in der Fläche 
aufweisen soll. In Anlehnung an die Ausführungen von BAMMERT (1992: 49 ff.) schreibt 
HOBOHM (1994: 7): „Keine Pflanzengesellschaft hat demnach ein absolutes Minimumareal 
(das die Gesamtartenzahl der Gesellschaft mit einer Wahrscheinlichkeit von 100 % enthalten 
wird), dagegen eine ganze Reihe relativer Minimumareale (je nach Vorgabe von q und w).“

Die genannten Autoren von BARKMAN bis DENGLER (a.a.O.) kommen daher zu 
dem Ergebnis, dass ein wie auch immer empirisch zu ermittelndes und zu definierendes 
Minimumareal nicht die notwendige Mindestgröße einer pflanzensoziologischen Aufnahme 
vorzuschreiben in der Lage sein kann. Es gibt also keine auf das Problemfeld Minimumareal 
bezogenen Implikationen, die es notwendig machen würden, eine vergleichsweise kleine 
oder große Aufnahmefläche für die Analyse der Artenvielfalt von vornherein auszuschließen.

2.3. Welche Bedeutung hat die Regressionsgerade der Artenzahl-Areal-Beziehung 
im doppelt logarithmischen Maßstab?

Um beurteilen zu können, was das Besondere ist -  welcher Bestand z.B. besonders 
artenreich oder besonders artenarm ist -, muss zuvor geklärt sein, was das Gewöhnliche ist. 
Die Regression ist eine Trendlinie. Sie steht für den Durchschnitt. Der Grund dafür, dass in 
aller Regel für die mathematische Beschreibung der Artenzahl-Areal-Beziehung eine 
Regressionsgerade im doppelt logarithmischen Maßstab gewählt wird (viele Beispiele dafür 
finden sich in ROSENZWEIG 1995), ist, dass die log-log-Funktion (Arrhenius-Funktion, 
die auch als “power function” bezeichnet wird) den Trend sehr häufig valide zu beschreiben 
in der Lage ist, während andere Funktionen (z.B. die “logarithmus-function” nach GLEA- 
SON 1922: 158 ff.) dies häufig nicht tun oder ein deutlich niedrigeres Signifikanzniveau 
aufweisen. Zu diesem Ergebnis kam jüngst auch DOLNIK (2003: 13 ff., 75 ff., 87 ff.). Statis­
tisch lässt sich das z.B. sehr leicht durch einen Signifikanztest auf den Korrelationskoef­
fizienten, der sich auf die Korrelation der x- und y-Daten bezieht, nachweisen (vgl. BORTZ 
1999: 173 ff.). Eine Regressionsgerade darf folglich nur als Grundlage weiterer Verfahrens­
schritte verwendet werden, wenn ihre Validität statistisch nachgewiesen wurde.

In Diskussionen auf Fachtagungen wird gelegentlich der Hinweis geäußert, dass die zu 
Grunde gelegte Regression besser durch zwei oder mehrere kleinräumigere ersetzt werden 
müsste. Dahinter verbirgt sich auch die Frage nach den Voraussetzungen für die Arbeit mit 
Durchschnittswerten bzw. Trends.

Eine Regression ist einer anderen vorzuziehen, wenn sie statistisch abgesichert ist, die 
andere dagegen nicht. Häufig kommt es allerdings auch vor, dass verschiedene Regressionen 
statistisch valide sind. Diese können sich auf verschiedene oder auf denselben Datensatz 
beziehen. Streng genommen kann man sich in diesem Fall eine Regression aussuchen, ohne 
einen mathematischen Fehler zu begehen; es ist nicht notwendig, diejenige mit dem höchs-
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ten Korrelationskoeffizienten r für die x- und y-Werte (bzw. mit dem höchsten Bestimmt­
heitsmaß R2) zu Grunde zu legen (vgl. REDEI et al. 2003: 455). Dies ergibt sich bereits aus 
dem häufig zu beobachtenden Phänomen, dass ein Regressionskoeffizient, der sich auf öko­
logische Parameter offener Systeme bezieht, mit zunehmendem Stichprobenumfang kleiner 
wird. Zu erklären ist dieses Phänomen möglicherweise durch die Verteilung der Daten 
innerhalb der Grundgesamtheit, die nicht einer Zufallsverteilung entspricht. Der Stichproben­
umfang bestimmt aber auch die Höhe der Signifikanzschwelle.

2.4. Wie repräsentativ sind pflanzensoziologische Erhebungen?
Es gibt keine streng nach Zufallsparametern ausgewählten Anordnungen von Probe­

flächen für empirische Erfassungen, die nicht in Abhängigkeit von der Fragestellung, räum­
lich eingeschränkt wären. Populationsbiologische, ökologische und pflanzensoziologische 
Probeflächen werden stets willentlich, d.h. in Abhängigkeit von der zu untersuchenden 
Organismengruppe und der vorgegebenen Fragestellung gezielt ausgewählt. Dieses allein 
aus pragmatischen und ökonomischen Gründen sehr sinnvolle Vorgehen kann auch nicht 
dadurch objektiviert werden, dass ein quadratischer Rahmen irgendwo in die Landschaft 
geworfen wird. Dadurch wird die Analyse bestenfalls weniger subjektiv, keinesfalls aber 
objektiver, denn das Kernstück der entsprechenden Untersuchung ist die Analyse dessen, 
was sich innerhalb der Untersuchungsfläche befindet. Und diese wird nicht dadurch besser, 
dass der Rahmen weniger gezielt zum Liegen kommt. Die Betreiber von empirischen Unter­
suchungen werden sich vorher sehr genau überlegen, in welchem Gelände eine Aufnahme 
erarbeitet oder der Rahmen geworfen werden soll.

Die Frage nach der Repräsentativität einer empirischen Untersuchung ist statistisch be­
trachtet die Frage nach der Grundgesamtheit und der Stichprobe (vgl. BORTZ 1999: 85 ff.).

Pflanzensoziologische Aufnahmen werden in erster Linie angefertigt, um die Arten­
zusammensetzung innerhalb der gewählten Probefläche zu erfassen. Es besteht üblicher­
weise der Anspruch, dass höhere Pflanzen, Moose und Flechten (zumindest bodennah) voll­
ständig erfasst sind. Nicht selten war und ist es das Ziel pflanzensoziologischer Erhebungen, 
synsystematisch-syntaxonomische und/oder naturschutzfachliche Fragen zu beantworten. 
Insofern darf es nicht verwundern, wenn synsystematisch (vor allem auf Assoziations­
niveau) gut charakterisierbare und artenreichere Bestände bevorzugt erfasst werden.

Europa (ohne die Türkei und Russland) hat einen Ackeranteil von 29 % (Mitteleuropa 
36%), einen Waldanteil von 33 % (Mitteleuropa 32 %) und einen Dauergrünlandanteil von 
weniger als 10% (in Mitteleuropa rückläufig; vgl. STATISTISCHES BUNDESAMT 2003: 
221, 1994: 52). Die zumeist artenarmen Äcker und auch Nadelholzforsten sind im Sinne 
pflanzensoziologischer Fragestellungen in aller Regel keine geeigneten Untersuchungsobjek­
te. Welchen Sinn würde es auch machen, Ackerflächen, die frei von einer spontanen Begleit­
flora sind, pflanzensoziologisch zu erfassen -  selbst wenn diese gar nicht so selten sind?

Aus diesem Grunde können die in den Tabellen 1 bis 3 zusammengestellten Daten nicht 
repräsentativ sein für die Artenarmut, welche sich inzwischen in Mitteleuropa großflächig 
etabliert hat. Allerdings lohnt es sich doch zu fragen, wofür sie repräsentativ sind und was 
sie abbilden.

In Tabelle 1 sind für verschiedene Pflanzengesellschaften C-Werte (bei DOLNIK 2003: 
9 ff., 77 als „k“-Werte bezeichnet) und die entsprechenden empirischen Daten (arithmetische 
Mittelwerte von S) gegenübergestellt. C gibt den über die Regressionsgerade der log-log- 
Beziehung errechneten Erwartungswert für die gesellschaftsspezifische Artenzahl auf 1 m2 
an. Dabei hat DOLNIK (2003: 77) einen Skalenbereich von 1 bzw. 25 bis 900 m2 zu Grunde 
gelegt, während HOBOHM (1998: 126 ff.) die Pflanzengesellschaften auf Flächen von 0,01 
bis 1 m2 auf genommen hat. Die Unterschiede der C- und S-Werte in dieser Tabelle sind 
meist gering (< 1). Die wenigen, etwas größeren Abweichungen lassen sich z.B. dadurch er­
klären, dass die großen Flächen möglicherweise nicht dieselbe Grundgesamtheit an Arten 
wie die kleinen repräsentieren. Eine kleine Unschärfe in der Regression von DOLNIK 
(a.a.O.) kam auch dadurch zustande, dass für sehr kleine Flächen, auf denen keine Arten
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Tab. 1: Über die Arrhenius-Formel bestimmte Erwartungswerte der Artenzahl auf einem Quadratme­
ter (C) und empirisch ermittelte Durchschnittswerte der Artenzahl S (derselben Pflanzengesellschaft, 
Flächengröße 1 m2) im Vergleich
L e b e n srau m /P fla n zen gese llsch a ft C -W erte  

(E rw art.-  
W erte)

S / ln d
(M itte l-
W erte)

L eb en srau m /P fla n zen gese llsch a ft C -W erte  
(E rw art.-  

W erte)

S / lm 2
(M itte l-
W erte )

W asserD fla n zen gese llsch aften R u d e ra le es . s. I.. Ä ck er . S ch lag flu ren
N ym phoidetum  p elta tae  (2) 1,2 1,3 Sperguletalia-G es., R oggen  (2) 9,3 9,4
R anunculetum  flu ita n tis  (2) 3 ,4 3,4 U rtico-Aegopodietum  (2) 9,3 9,3
H ottonietum  pa lu stris  (2) 3 ,9 4,0 Tanaceto-Artem isietum  (2) 11,5 11 ,4
Lem no-Spirodeletum  (2) 4 ,0 4,0 C onvolvulo-A gropyretum  (2) 11,8 11,7

Conyzo-Lactucetum  (2) 12,4 12,5
R öh r ich te . S e e ee n r ie d e D igitali-E pilobietum  (2) 14,0 14,5
Phalaridetum  arundinaceae  (2) 3 ,7 3,9 B erteroetum  incanae  (2) 14,1 14,3
Caricetum  acuto-vesicariae  (2) 4 ,7 4,8
G lycerietum  m axim ae  (2) 5,8 5,9 D ü n en vegeta tion . S a n d -T ro ck en rasen
Phragm ites australis-G es. (2) 6,3 6,5 C orisperm um -Am m oph.-G es. (1) 1,4 0,6
Caricetum  gracilis  (1) 7,1 9,0 Saxifraga tridactylites-G es. (2) 12,2 12,5
Caricetum  distichae  (1) 10,4 14,0 Sperg.-Coryn.etum  cLetos. (2) 14,1 14,0

Filago  arvew s/s-Sandrasen  (2) 15,8 15,3
M o ore . H eid en K oelerion glau cae (1) 19,6 21 ,8
Sphagnion m agellan ici (1) 17,4 16,4 D iantho-A rm erietum  (2) 30 ,6 30 ,7
G en.-Callunetum , m oo sreich  (2) 7 ,9 8,0

W äld er . F orsten , G eb ü sch e
W iesen . W eid en . G rü n la n d b rach en K ie .fo rst (Pin. syL, CaL epig., 2) 5,7 5,8
D escham psio-Cnidietum  (2) 12,1 12,0 Q uerco-U lm etum  (2) 11,4 11,4
A lopecuretum  pra ten sis  (2) 12,7 12,7 K oelerion glauc. m it G eb ü sch  (1) 12,1 17,7
Scirpetum  sylva tic i (2) 16,0 15,7 D icrano-Pinion  (1) 12,6 12,6
C hrysanthem o-R um icetum  (2) 23 ,4 23 ,3 Cladonio-Pinetum  (2) 12,7 12,0
L olio-C ynosuretum , arten r. (1) 39 ,5 37 ,4 Tilio-Carpinetum  (1) 14,4 14,9

Carici el.-A lnetum  gL (1) 15,2 14,8
T r ittveg eta tion Linnaeo-Piceetum  (1) 16,8 15,2
Sagino-B ryetum  (2) 7,2 7,1 P opulo-Salicetum  (2) 18,0 17,3
Lolio-P lantaginetum  (2) 8,1 8,0 M elam pyrum -B etula-G es. (1) 19,7 20 ,7
Ranunculo-A lopecuretum  (2) 8,3 7,9 R ubus  cw s.-iSW tv-B uschdüne (1) 19,9 21 ,9

Betulion pubescen tis  (1) 20 ,9 19,3
Z w eiza h n -G ese llsch a ften
R um ici-A lopecuretum  aequal. (2) 4,5 4,5
R um icetum  m aritim i (2) 11,1 11,7 (1: K u risch e  N eh ru n g , D O L N IK  2003a: 77, 2: E lb ta l,
B idens fron dosa -G es. (2) 11,8 11,4 H O B O H M  1998: 124 ff., A n h an g)

gefunden worden waren, eine 0,1 für S gesetzt wurde (da es keinen Logarithmus von Null 
gibt); diese mathematisch notwendige und statistisch einwandfreie Operation kann einen 
erheblich Einfluss auf die Funktion der Regression haben. Aber auch stochastische Effekte 
können solche Abweichungen hervorrufen. Dies bedeutet insgesamt, dass die für jede 
Pflanzengesellschaft getrennt ermittelten Erwartungswerte und damit die Regressions­
geraden nach der Arrhenius-Formel die Wirklichkeit in diesem Bereich recht gut abzu­
bilden in der Lage sind.

In den Tabellen 2 und 3 sind für verschiedene Pflanzengesellschaften Minima und Maxi- 
ma, arithmetische Mittelwerte und die entsprechenden Standardabweichungen der cx-Werte 
dargestellt. Für die Berechnung der a-Werte in den Tabellen 2 und 3 wurde eine hypotheti­
sche Regression (mit Z = 0,22 und log C = 0,8) zu Grunde gelegt; diese Funktion orientiert 
sich an den Geraden in HOBOHM & HÄRDTLE (1997: 21 f.) und HOBOHM et al. 
(2003: 52), berücksichtigt zusätzlich aber die Flächenanteile von Acker, Wald und Grünland 
in Mitteleuropa (s.o.).
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Es schließt sich die Frage an, für was diese Werte representativ sind. Ist es überhaupt 
möglich, von artenarmen und artenreichen Pflanzengesellschaften zu sprechen oder sind die 
Streuungen innerhalb der Pflanzengesellschaften so groß, dass eine derartige Differenzie­
rung besser zu unterlassen ist?

Zur Berechnung von a  wurde für beide Tabellen dieselbe Funktion zugrunde gelegt; 
damit sind die Werte direkt vergleichbar. Ein Vergleich der Extremwerte und der Standard­
abweichungen zeigt, dass es Pflanzengesellschaften mit geringeren und solche mit größeren 
Unterschieden in der Artenvielfalt gibt. Insbesondere bei Pflanzengesellschaften mit einem 
großen mittleren a  sind die Unterschiede -  zumindest im Hinblick auf die hier zusam­
mengefassten Untersuchungen -  meistens gering. Große Unterschiede von a-Werten finden 
sich vor allem in Phytocoenosen mit einem ohnehin sehr kleinen mittleren a-Wert (Werte 
mit negativem Vorzeichen, Tab. 2). So wurden beispielsweise für das Potamogetonetum 
lucentis Werte von -1,09 bis 0,04 ermittelt. Bei den artenreicheren Gesellschaften (in Tab. 3) 
wurden größere Spannen für das Aphano-Matricarietum und das Vaccinio-Callunetum 
ermittelt.

Allgemein bleibt festzustellen, dass die Spanne des Artenreichtums innerhalb derselben 
Phytocoenose ein gesellschaftsspezifisches Merkmal ist. Darüber hinaus kann es durchaus 
sinnvoll sein, im Durchschnitt artenärmere und tendenziell artenreichere Gesellschaften 
voneinander zu unterscheiden.

Wie repräsentativ sind die Werte für den Lebensraumtyp, dem die Pflanzengesellschaften 
angehören?

Die Ackeraufnahmen (in Tab. 3) von DUNKER 8c HÜPPE (2000: 292, Tab. 1) sowie 
SCHILLER (2000: Tab. 1) wurden fast ausschließlich auf relativ artenreichen Flächen ange­
fertigt; solche sind fast nur noch dort zu finden, wo Biobetriebe wirtschaften oder der 
Naturschutz eine extensive Bewirtschaftung und den Verzicht auf Einsatz von Spritzmitteln 
gezielt fördert. Sie repräsentieren also keinesfalls die großflächig verbreitete Artenarmut der 
Äcker. Festuco-Brometea-GtseWsc\\dix.en sind dagegen in aller Regel dort, wo es sie noch 
gibt, artenreich. Insofern ist der berechnete Artenreichtum (vgl. Tab. 3) für den entsprechen­
den, wenig produktiven Lebensraum möglicherweise repräsentativ.

Der Anteil extensiv oder nicht genutzten, artenreichen Dauergrünlandes (inklusive der 
primär waldfreien Trockenrasen) ist in Europa inzwischen allerdings überall schwindend 
oder ohnehin verschwindend gering. Die für Wiesen, Weiden und Grünlandbrachen in 
Tab. 3 angegebenen Werte können daher keinesfalls als typisch für mitteleuropäisches 
Dauergrünland angesehen werden.

Auch aus anderen Gründen sind pflanzensoziologische Aufnahmen zur Analyse der 
charakteristischen Artenvielfalt nicht immer geeignet. So konnte CHYTRY (2001: 439 ff.) 
zeigen, dass Kollektive von pflanzensoziologischen Aufnahmen auch für die Artenvielfalt 
der Lebensräume, in denen sie aufgenommen wurden, nicht immer repräsentativ waren. Die 
entsprechenden Kurven zeigten Verläufe, nach denen die Artenzahl mit zunehmender 
Fläche oberhalb einer bestimmten Größe durchschnittlich wieder kleiner wurde. Dies ist 
theoretisch nicht möglich; große Flächen einer Vegetationseinheit können durchschnittlich 
nicht artenärmer sein als kleinere Flächen. Praktisch kann ein solche Verzerrung dadurch 
zustande kommen, dass für die pflanzensoziologische Analyse unterschiedliche Flächen­
größen in Abhängigkeit von der Deckung, die mit dem Artenreichtum in einer engen 
Beziehung stehen kann, oder in Abhängigkeit vom Artenreichtum selbst gewählt werden. 
CHYTRY (2001: 439) kommt daher zu dem Schluss: „the suitability of phytosociological 
data for species richness estimation is severly limited.“ Allerdings wurden die von CHYTRY 
(a.a.O.) festgestellten „biased estimates of species richness“ nicht für alle von ihm unter­
suchten Klassen und nur für große Flächen festgestellt.

Das Problem der fehlenden Repräsentativität von Kollektiven pflanzensoziologischer 
Aufnahmen für bestimmte Lebensräume oder Regionen wurde bislang nicht befriedigend 
gelöst; bis heute wurde z.B. keine Regression für die Artenzahl-Areal-Beziehung (unter 
Berücksichtigung der Gefäßpflanzen, Moose und Flechten) für Deutschland, Mitteleuropa 
oder Europa veröffentlicht, die der Forderung nach Repräsentativität gerecht werden
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Tab. 2: a-Werte von relativ artenarmen Pflanzengesellschaften (angegeben sind jeweils die Zahl der 
Aufnahmen n, die Spanne der Aufnahmeflächen-Größen, das Minimum, der Mittelwert minus Stan­
dardabweichung, das arithmetische Mittel, Mittelwert plus Standardabweichung und das Maximum der 
a-Werte, mit a  = log10 S - (log10 A * 0,22 + 0,8))

Formationen, Syntaxa a-Werte
( Z a h l  d . A u fm , F lä c h e n g r ö ß e n )

_________________________________________________________M in .  - S ta b w . M it te lw .  + S ta b w . M a x .

Wasserpflanzengesellschaften 
( L e m n e t e a ,  P o t a m o g e t o n e t e a ,  
n = 1 9 4 , 1 -4 0  m 2) / ( l ) _____________________
M y r io p h .-N u p h a r .  ( n = 2 5 ,  5 - 4 0  m 2) - 1 ,1 2 -0 ,9 3 - 0 ,6 4 -0 ,3 4 -0 ,1 3
L e m n a  m in o r -G e s .  ( n = 1 8 , 1 -6  m 2) - 0 ,9 7 -0 ,8 -0 ,6 1 -0 ,4 2 -0 ,3 2
S p a r g a n io -P o ta m o g .  ( n = 5 5 ,  4 - 2 0  m 2) - 1 ,0 9 -0 ,7 2 - 0 ,4 9 -0 ,2 6 -0 ,1 3
L e m n e tu m  tr ic u lc a e  ( n = 9 , 1 -3  m 2) -0 ,8 -0 ,6 3 -0 ,4 -0 ,1 6 -0 ,1
P o ta m o g e to n e t  lu c . ( n = 5 9 ,  3 - 3 0  m 2) - 1 ,0 9 - 0 ,6 5 -0 ,4 1 -0 ,1 6 0 ,0 4
E lo d e e tu m  c a n a d .  ( n = 7 6 ,  4 - 2 0  m 2) - 1 ,0 9 -0 ,6 2 - 0 ,3 6 -0 ,1 1 0 ,0 2
L e m n e tu m  g ib b a e  ( n = 7 , 1 m 2) -0 ,5 - 0 ,4 5 -0 ,3 2 -0 ,1 9 -0 ,2

Röhrichte, Seggenriede 
( P h r a g m .- M a g n o c a r ic e t e a ,  J u n c e t e a  
m a r it im i ,  
n = 7 6 , ) / (2 )
P h r a g m ite s  a u s tr .- G e s .  ( n = 2 7 , 1 -1 6  m 2) -0 ,8 -0 ,6 -0 ,4 -0 ,2 -0 ,0 2
B o lb o sc h o e n e tu m  m a r . ( n = l l ,  2 -9  m 2) - 0 ,6 3 - 0 ,5 7 - 0 ,3 6 - 0 ,1 5 -0 ,0 6
P h a la r id e tu m  a ru n d .  ( n = 2 0 , 1 -1 0  m 2) - 0 ,5 4 -0 ,4 4 -0 ,2 9 - 0 ,1 5 -0 ,1 5
C a r ic e tu m  g r a c i l is  ( n = 2 0 , 1 -1 0  m 2) - 0 ,5 4 -0 ,3 8 -0 ,2 2 - 0 ,0 6 0 ,0 4

Queller-Gesellschaften
( T h e r o - S a l ic o r n ie t e a ,  n = 7 0 ) / ( 3 )
S u a e d o -B a s s ie tu m  ( n = 5 , 1 -3  m 2) - 0 ,8 7 -0 ,8 2 -0 ,5 7 -0 ,3 2 -0 ,3
S a lic o rn ie tu m  s tr ic ta e  ( n = 1 3 , 1 -1 0  m 2) - 1 ,0 2 -0 ,8 2 -0 ,5 7 -0 ,3 1 -0 ,1 5
S u a e d a  p r o s tr a ta - G e s .  ( n = 1 2 , 1 -6  m 2) - 0 ,8 7 -0 ,7 7 -0 ,5 -0 ,2 3 0 ,0 3
S a lic o rn ie tu m  d ec . ( n = 1 7 , 1 -1 0  m 2) -0 ,9 3 -0 ,5 3 -0 ,3 3 -0 ,1 2 -0 ,0 2
S u a e d a  m a r it im a -G e s .  ( n = 9 ,  4 - 1 0  m 2) - 0 ,4 2 -0 ,4 1 -0 ,3 2 -0 ,2 3 -0 ,1 7
S a lic o rn ie tu m  ra m .  ( n = 1 4 , 1 -1 0  m 2) - 0 ,5 4 -0 ,4 0 -0 ,2 4 - 0 ,0 7 0 ,0 5

Die Werte wurden berechnet auf der Basis von Daten aus (1): REMY 1993, Tab. 1—4, (2): 
HOBOHM  1993: Anh. 9, 22 + HOBOHM  n.p., (3): WOLFRAM et al. 1998: Tab. 18, 
HOBOHM  1993: Anh. 6, HAESE & HOBOHM  1996: Tab. 1-4. + HOBOHM  n.p.

könnte. Wir wissen also nicht genau, wie groß der überregionale Durchschnitt der 
Artenzahl auf einer Fläche z.B. von 1 m2, 10 m2 oder 100 m2 ist (vgl. auch DOLNIK 2003: 
89 f.). Wir wissen dies auch nicht von einzelnen, strukturell zu unterscheidenden 
Lebensraumtypen wie Wald, Grünland oder Acker. Wenn die Analyse der Artenvielfalt 
dennoch auf der Basis von Regressionen, die in jedem Fall statistisch gesichert sein müssen, 
erfolgt, dann bedarf dieses Vorgehen einer äußerst vorsichtigen Interpretation und des 
Hinweises auf die möglicherweise fehlende Repräsentativität für großräumigere 
Betrachtungen.

Für einzelne Pflanzengesellschaften in einem begrenzten Untersuchungsgebiet wurden 
dagegen Untersuchungen zur Artenvielfalt vorgenommen, die auch dem Anspruch gerecht 
werden, eine entsprechende Verzerrung zu vermeiden. So wurden z.B. von DOLNIK
(2003) 16 Pflanzengesellschaften der Kurischen Nehrung auf Probeflächen von 0,0001, 
0,0025, 0,01, 0,0625, 0,25, 1, 4, 9, 16, 25, 49, 100, 225, 400, 625, und 900 m2 aufgenommen.
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Tab. 3: a-Werte von relativ artenreichen Pflanzengesellschaften (Angaben wie in Tab. 2)

Formationen, Syntaxa a-Werte
(Z a h l  d . A u fn .,  F lä c h e n g r ö ß e n )

M in . - S ta b w . M it te lw .  + S ta b w . M a x .

Wiesen, Weiden, Grünlandbr.
( F e s t u c o -B r o m e t e a ,  M o l in io -  
A r r h e n a th e r e t e a ,  S c h e u c h z .- C a r ic e t e a )  
n = 2 5 3 , 7 -4 0  m 2) / ( l ) ________________________
T r i n i a g l - G e s . (n = 2 7 ,  6 - 2 5  m 2) 0 ,4 2 0 ,5 1 0 ,5 8 0 ,6 6 0 ,7 6
M o lin ia -S c h e u c h z .-G .  ( n = l l ,  1 0 -2 5  m 2) 0 ,5 1 0 ,5 2 0 ,5 7 0 ,6 3 0 ,6 7
M e so b ro m e lu m  ( n = 6 6 , 1 2 -2 5  m 2) 0 ,4 5 0 ,5 0 0 ,5 4 0 ,5 9 0 ,6 5
G e n tia n o -K o e le r ie t.  ( n = 4 1 , 1 5 -2 5  m 2) 0 ,3 6 0 ,4 6 0 ,5 1 0 ,6 0 0 ,6 0
C a r ic e lu m  d a va ll. (n  =  1 9 ,1 - 2 5  m 2) 0 ,3 2 0 ,3 6 0 ,4 4 0 ,5 2 0 ,6 0
S a n g u is .-S ila e tu m  (n = 5 4 ,  2 0 -3 0  m 2) 0 ,2 9 0 ,3 3 0 ,4 0 0 ,4 8 0 ,6 1
X e ro b ro m e tu m  (n = 1 3 ,  7 - 1 2  m 2) 0 ,2 8 0 ,3 1 0 ,3 9 0 ,4 6 0 ,4 7
D a u c o -A rrh e n a th .  ( n = 2 2 ,  2 5 -4 0  m 2) 0 ,1 9 0 ,2 9 0 ,3 7 0 ,4 5 0 ,5 1

Ruderalvegetation, Äcker 
( A r t e m is ie t e a  v u lg . ,  S t e l la r ie t e a  m e d ia e ,  
n = 7 3 ,10-40 m 2) /(2 )
T h la sp .-F u m a r ie tu m  ( n = 6 , 1 5 -4 0  m 2) 0 ,2 2 0 ,3 0 0 ,4 1 0 ,5 2 0 ,5 0
P a p a v e re tu m  a rg e m o n .  ( n = 1 0 ,  2 0 -4 0  m 2) 0 ,2 8 0 ,3 4 0 ,4 0 0 ,4 5 0 ,4 5
T e e sd .-A rn o se r id e tu m  ( n = 1 0 ,  2 0 -4 0  m 2) 0 ,1 7 0 ,2 2 0 ,3 3 0 ,4 3 0 ,5 1
A p h a n o -M a tr ic a r ie tu m  ( n = 2 6 ,  2 0 -4 0  m 2) 0 ,0 6 0 ,2 0 0 ,3 2 0 ,4 3 0 ,6 4
A p e r io n  s p ic a - v e n t i  ( n = 6 ,  2 0 -3 0  m 2) 0 ,1 7 0 ,1 8 0 ,2 6 0 ,3 4 0 ,3 9
E c h io -M e lilo te tu m  ( n = 9 , 1 0 -4 0  m 2) 0 ,1 5 0 ,1 7 0 ,2 4 0 ,3 2 0 ,3 9
A rte m is io -T a n a c e te tu m  ( n = 6 ,  3 0 -4 0  m 2) 0 ,1 3 0 ,1 3 0 ,2 1 0 ,2 9 0 ,2 9

Heiden
( C a l lu n o - U l ic e t e a ,  
n =  8 0 , 6 -3 0  m 2) /(3 )
A rn ic o -C a llu n e tu m  (n = 2 7 ,  6 - 1 6  m 2) 0 ,1 9 0 ,3 0 0 ,3 8 0 ,4 7 0 ,5 5
F e s t.-G e n is te tu m  ( n = 2 9 ,  7 - 3 0  m 2) 0 ,0 8 0 ,2 5 0 ,3 7 0 ,4 9 0 ,5 8
V a c c in io -C a llu n e tu m  (n = 2 4 ,  6 - 1 6  m 2) -0 ,4 1 0 ,0 2 0 ,2 1 0 ,3 9 0 ,4 9

Die Werte wurden berechnet auf der Basis von Daten aus (1) GRÜTTNER & WARNKE- 
GRÜTTNER 1996: Tab. 15, WITSCHEL 1993: Tab. 1, MÜLLER 1986: Tab. 3, WIT- 
SCHEL 1980: Tab. 10, WARTHEMANN & REICHHOFF 2001: Tab. 11, (2): DUNKER 
& HÜPPE 2000: Tab. 1, SCHILLER 2000: Tab. 1, WITTIG et al. 1999: Tab. 2., (3) RAT- 
TAY 1988: Anh., GERINGHOFF & DANIELS 1998: Tab. 1

HOBOHM (1998: 70 ff., 124 ff., Anhang) untersuchte 34 Pflanzengesellschaften im Elbtal 
auf Probeflächen von 0,01 m2, 0,1 m2 und 1 m2 Größe im Hinblick auf ihre Artenvielfalt. 
Auf diese Weise konnte für jede Pflanzengesellschaft eine Regressionsgerade mit dem ent­
sprechenden Z- und log C-Wert ermittelt werden.

2.5. Ist es möglich, Pflanzengesellschaften hinsichtlich ihrer Artenvielfalt 
über den a-Index zu charakterisieren?

Da Regressionsgeraden, die sich auf unterschiedliche Grundgesamtheiten beziehen, 
praktisch niemals exakt parallel verlaufen (der Z-Wert niemals exakt gleich ist), müssen sie 
sich irgendwo schneiden. Theoretisch ist demnach jede Pflanzengesellschaft oberhalb oder 
unterhalb dieses Schnittpunktes artenreicher als eine beliebige andere. DOLNIK (2003: 97) 
hat dies einmal mehr für zwei Pflanzengesellschaften nachgewiesen: „Beide Gesellschaften 
weisen für bestimmte Skalenbereiche höhere a-Werte auf als die jeweils andere.“ DOLNIK
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(2003a: 87 ff., 2003b: 72 ff.) schließt daraus, dass es für Fragen der Artenvielfalt am besten 
ist, mit Einheitsprobeflächen (von 400 m2) zu arbeiten. Darüber hinaus vertritt er die Auf­
fassung, dass es kaum sinnvoll sein kann, Pflanzengesellschaften mit Hilfe von a  zu charak­
terisieren (2003a: 97): „Dennoch ist denkbar, für Pflanzengesellschaften mit Einheitsprobe­
flächen zu arbeiten. Nur in diesem Spezialfall würde Hobohms a-Index ein Verfahren sein, 
die a-Diversität verschiedener Pflanzengesellschaften miteinander zu vergleichen. Allgemein 
gültig, wie Hobohm es schreibt, ist dies jedoch nicht.“

Dem ist mindestens zweierlei zu entgegnen:
Um die Artenvielfalt von Einheitsprobeflächen beurteilen und vergleichen zu können, 

genügt es, die Arten zu zählen und die Artenzahlen direkt miteinander zu vergleichen. Zur 
Beurteilung der Artenvielfalt auf gleich großen Flächen ist die Berechnung des a-Index tat­
sächlich überflüssig.

HOBOHM (1998 ff.) hat keineswegs geschrieben, dass etwas in einem offenen System 
allgemein gültig sei -  ohne den Rahmen der Gültigkeit näher zu beschreiben. Bereits in 
HOBOHM (1998: 129) findet sich eine Abbildung mit Regressionsgeraden, die, würde man 
sie über den Bereich der Grundgesamtheiten hinaus verlängern, sich theoretisch alle schnei­
den. Die Frage, ob dieses Procedere über den mathematischen Effekt hinaus in irgendeiner 
Weise ökologisch sinnvoll zu interpretieren ist, hat auch DOLNIK (2003) nicht diskutiert. 
Was bedeutet es denn, wenn das „artenreiche Lolio-Cynosuretum“ der Kurischen Nehrung 
auf einer 900 m2 großen Fläche artenärmer ist als die Melampyrum pratense-Betula pendula- 
Gesellschaft, dieselbe Grünland-Gesellschaft auf einer Fläche von 1 m2 dagegen artenreicher 
ist als das Birkengehölz und beide Gesellschaften auf einer Fläche von 83 m2 ähnlich arten­
reich sind?

Wenn es das Ziel ist, unterschiedliche Pflanzengesellschaften hinsichtlich ihrer Arten­
vielfalt miteinander zu vergleichen, oder wenn es das Ziel ist, herauszufinden, innerhalb wel­
cher Pflanzengesellschaften die Dichte der Pflanzenarten sehr groß ist, mithin viele Arten 
auf engem Raum koexistieren, dann ist dies nur möglich, wenn die Bezugsgröße (Einheit­
sprobefläche oder Regression) dieselbe ist. Die Tatsache, dass für jede Teilmenge einer 
größeren Datensammlung eine eigene Regressionsgerade berechnet werden kann, die zu der­
jenigen, die sich auf den gesamten Datensatz bezieht, in aller Regel nicht parallel verläuft, 
steht nicht im Widerspruch zur Forderung nach der gemeinsamen Bezugsgröße.

Nun wird zur Berechnung von a-Werten einerseits eine Regressionsgerade der Arten- 
zahl-Fläche-Relation benötigt. Andererseits ist aus den in CHYTRY (2001: 440 ff.) angege­
benen Gründen mit Regressionsgeraden für den Zusammenhang von (log) Artenzahl und 
(log) Fläche, die aus dem pflanzensoziologischen Datenmaterial selbst hergeleitet worden 
sind, sehr vorsichtig umzugehen.

Um diesem Dilemma zu begegnen, gibt es mehrere Möglichkeiten. Entweder man 
wartet, bis eine entsprechende Artenzahl-Areal-Kurve z.B. für Mitteleuropa auf der Basis 
von pflanzensoziologischen Erhebungen, deren Lokalisierung streng nach Zufallspara­
metern erfolgt sein müsste, erarbeitet worden ist. Oder es wird, solange diese nicht existiert, 
eine hypothetische Regression zu Grunde gelegt (vgl. HOBOHM et al. 2003: 52). Jede 
Gerade kann durch zwei Punkte (Wertepaare) festgelegt werden. Mit einiger Sicherheit 
bedürfen die hypothetisch gewählten Wertepaare noch einer späteren Korrektur. Es kann 
aber sehr leicht gezeigt werden (indem unterschiedliche Regressionen für die Berechnung 
der a-Werte verwendet werden), dass die Reihung der a-Werte nach ihrer Größe sich sehr 
robust gegen entsprechende Korrekturen verhält (HOBOHM et al. a.a.O.). Eine dritte 
Möglichkeit besteht darin, eine empirisch-pflanzensoziologisch zu begründende Regression 
zu verwenden (vgl. HOBOHM & HÄRDTLE 1997: 19 f.) und die Ergebnisse entsprechend 
vorsichtig zu deuten (z.B. durch Festlegung einer niedrigen Irrtums Wahrscheinlichkeit).

Für pflanzensoziologische Aufnahmen ist es daher generell möglich, a-Werte zu berech­
nen und die Validität der zu Grunde liegenden Regression zu prüfen. Die statistische Validi­
tät wiederum ist auch eine Funktion des Stichprobenumfanges.

Selbstverständlich ist es darüber hinaus möglich, größere Mengen an Ausgangsdaten 
oder a-Werten, die für eine Pflanzengesellschaft ermittelt wurden, unter den jeweils
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zu beachtenden Voraussetzungen durch einfache Verfahren und Kenngrößen der Statistik 
(wie Median, arithmetisches Mittel, Minimum, Maximum, Variationsbreite, Standardabwei­
chung u.v.a.m.) zu charakterisieren bzw. zusammenzufassen (vgl. MÖLLER 2003: 397 ff., 
DYTHAM 2003: 8 ff., BORTZ 1999: 17 ff., LOZAN 1992: 35 ff., sowie die Tabellen 2 und 3 
in dieser Arbeit).

2.6. Wie sind die Indizes H, E, Z, C und a  im Vergleich zu beurteilen?
Die Größen H, E und a  können für einzelne, konkrete Flächen ermittelt werden. Die 

Variablen Z und C beziehen sich auf Regressionsgeraden und damit auf Datensätze, die stets 
aus den Analysen zu mehreren (möglichst vielen) Probeflächen hervorgegangen sind.

Die Evenness ist ein Maß für die Verteilung der Arten in der Probefläche; sie erreicht 
den höchsten Wert (von 1), wenn alle Arten in der Probefläche dieselbe Zahl an Individuen 
aufweisen. Da es oft nicht möglich ist, die Zahl der Individuen von Pflanzen zu bestimmen, 
werden stattdessen häufig Deckungswerte zu Grunde gelegt. Auf Individuenzahlen be­
zogene Evenness-Werte können sich sehr deutlich von solchen unterscheiden, in die die 
Deckungen eingegangen sind.

In den Shannon-Index gehen sowohl die Artenvielfalt als auch die Verteilungen ein. Er 
ist als „Mischindikator“ überhaupt nur dann ökologisch zu interpretieren, wenn entweder 
zur Artenvielfalt und den ökologischen Bedingungen oder zur Verteilung weitere Analyse- 
Ergebnisse vorliegen. Der a-Index ist eine Größe, die sich einerseits auf den Aspekt der 
Artenvielfalt beschränkt und den Verteilungsaspekt unberücksichtigt lässt, auf der anderen 
Seite -  wie auch die Evenness und der Shannon-Index -  nicht einer Standardisierung von 
Probeflächengrößen bedarf (vgl. HOBOHM 2000: 14 ff., SCHAEFER 1992: 28, HAEU- 
PLER 1982: 32 ff.).

Der Shannon-Index und die Evenness sind sehr häufig signifikant positiv miteinander 
korreliert, während die Beziehung beider Indizes mit der Artenvielfalt nicht signifikant ist 
(vgl. DOLNIK 2003: 83 ff., HOBOHM & PETERSEN 1999: 306, HAEUPLER 1982: 
40 ff.). Dies bedeutet auch, dass der Shannon-Index in aller Regel als Indikator für die Beur­
teilung der Artendichte (Artenzahl pro Fläche) in Pflanzengesellschaften nicht geeignet ist.

HOBOHM (1998: 126 ff.) untersuchte den Zusammenhang von Z-, log C- , und gemit­
telten a-Werten. Die entsprechenden Korrelationskoeffizienten waren durchweg positiv und 
zumeist hoch signifikant. Aber auch wenn dies so ist, so bleibt die biologische oder ökolo­
gische Interpretation dieser numerischen Verknüpfungen eine schwierige. Deshalb ist es 
notwendig, gezielt weitere, den Standort, die Ausbreitungsbiologie und die Ausbreitungs­
geschichte betreffende Untersuchungen vergleichend durchzuführen.

3. Ökologische Ursachen und Bedingungen der Artenvielfalt
Für viele Lebensräume und Pflanzengesellschaften liegen inzwischen empirische Daten 

vor, die in aller Regel auch einen recht guten Eindruck der Artenvielfalt und der ökologi­
schen Bedingungen gewährleisten. Allerdings bleibt immer die Frage, in wiefern sich Er­
kenntnisse zur Ökologie der Artenvielfalt, die in begrenzten Räumen und Zeitfenstern 
gewonnen wurden, für größere Räume (z.B. Mitteleuropa) und Zeitspannen verallgemeinern 
lassen. Insofern ist es folgerichtig, allgemeine Schlüsse zunächst in Form von Hypothesen zu 
formulieren. Auch offene Fragen und deren Implikationen werden angesprochen. Die fol­
genden Ausführungen beziehen sich auf Objekte und Flächeninhalte (Größenordnung 
1-200 m2), die üblicherweise Gegenstand pflanzensoziologischer Analysen sind.

3.1. Wasser
Wasser ist nicht nur eine Bedingung des Lebens und damit existenzielle Grundlage der 

Biodiversität im allgemeinen. Wasser ist in vielen Erscheinungsformen -  z.B. als knappe Res­
source, Lösungsmittel, Eisgang, Starkregen, Strömung, Wellenschlag etc. -  auch in der Lage, 
die biologische Vielfalt zu begrenzen.
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Quellerwatten, Salzwiesen, Wasserpflanzengesellschaften limnischer, brackiger und 
mariner Ökosysteme, Flutrasen, eutraphente Rörichte und Großseggenrieder (Thero-Sali- 
cornietea, Asteretea tripolii, Ruppietea, Zostereta, Potamogetonetea, Potentillo-Polygonetalia, 
Phragmito-Magnocaricetea) sind stets artenarm (große a-Werte wurden bislang auch nicht 
ausnahmsweise gefunden; vgl. HOBOHM et al. 2003: 52 ff., HOBOHM & HÄRDTLE 
1997: 22 ff.). Sie stehen im Wasser, an Ufern oder in anderen amphibischen Bereichen, wel­
che unregelmäßig -  dann aber auch sehr intensiv -  durch Stürme, Wellenschlag, Strömungen, 
aber auch durch weidende oder wühlende Tiere wie Gänse oder Wildschweine zerstört wer­
den oder zumindest einer großen mechanischen Belastung ausgesetzt sind. Moderat arten­
reicher werden sie dort, wo die Bestände weniger exponiert sind, wo es trockener ist, die 
Substrate stabiler und nicht zu nährstoffreich sind, wo unregelmäßig intensive Zerstörungen 
ausbleiben und stattdessen regelmäßige, nicht alles vernichtende Zerstörungen bzw. Störun­
gen (z.B. durch kontinuierliche, sehr extensive Beweidung) stattfinden.

Auch Küsten-Mastkraut- und Zwergbinsen-Gesellschaften (Saginetea, Isoeto-Nanojunc- 
etea) besiedeln amphibische Grenzlebensräume an der Küste, an Ufern von Flüssen und Tei­
chen sowie wechselfeuchte oder nasse Senken in Äckern, unbefestigten Wegen und im 
Grünland. Auch diese Gesellschaften zeichnen sich durch eine zumeist geringe Substratsta­
bilität und gelegentliche, die Vegetation vernichtende Ereignisse, z.B. durch Hochwässer, 
aus. Wenn Störungen oder Zerstörungen ausbleiben, werden die Pioniergesellschaften sehr 
schnell durch höherwüchsigere Gesellschaften (vor allem durch Röhrichte und Weich- 
holzauen, Phragmito-Magnocaricetea, Salicetea purpureae, die in aller Regel ebenfalls arten­
arm sind) verdrängt.

Der möglicherweise für die Artenvielfalt dieser Gesellschaften wichtigste ökologische 
Faktor ist das überflutende Wasser: Zum einen zerstört und beschattet es, zum anderen sorgt 
es für die Ausbreitung von Arten. Zumindest Gesellschaften in Grenzlebensräumen an 
Küsten und Ufern zeigen häufig eine drastische Abnahme der Artenvielfalt zum Wasser hin. 
Der Artenreichtum steigt in diesen Beständen tendenziell mit der Deckung an. Eine enge 
Korrelation von Artenzahl und Deckung ist bezeichnend für diese und ähnliche Pionierge­
sellschaften in Grenzlebensräumen.

Während die Zusammensetzung innerhalb der meisten Gesellschaften, die in amphibi­
schen Grenzbereichen Vorkommen, artenarm ist und bleibt, können innerhalb der Küsten- 
Mastkraut- und Zwergbinsen-Gesellschaften durchaus auch artenreichere Bestände gefun­
den werden. Maximale Artendichten (z.B. im Cicendietum filiformis oder im Centaurio- 
Saginetum) sind durchaus mit Werten, die für Trockenrasen typisch sind, vergleichbar (vgl. 
DENGLER 2001: 28, HOBOHM & PETERSEN 1999: 305 ff., PETERSEN 2000: 63 ff.). 
Es handelt sich bei den artenreicheren Beständen überwiegend um relativ dauerhafte, betre­
tene, beweidete und/oder geplaggte Bestände. Auf der anderen Seite kommen in beiden 
Assoziationen auch sehr artenarme Ausbildungen vor. Große Spannen zwischen dem Mini­
mum und Maximum der a-Werte in derselben Gesellschaft sind ausgesprochen typisch.

Zu den Pflanzengesellschaften, die sich durch edaphische Trockenheit auszeichnen, 
gehören in Mitteleuropa u.a. Heiden, Sand- und Kalktrockenrasen, aber auch entsprechende 
Ruderalgeseilschaften oder Gebüsche, die nicht selten ausgesprochen artenreich sind. Eine 
klare Abhängigkeit der Artenvielfalt von der Trockenheit des Bodens ist in Mitteleuropa 
aber vermutlich deshalb nicht festzustellen, weil die Niederschläge wüstenähnliche Bedin­
gungen kaum zulassen.

Insgesamt lässt sich für Mitteleuropa subsummieren, dass Pflanzengesellschaften an nas­
sen Standorten wohl niemals sehr artenreich sind, während sowohl in wechselfeuchten 
Bereichen als auch an trockenen Standorten die Pflanzenartendichte sehr hoch sein kann.
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Sehr saure Böden (pH < 4), die reich an Quarzsand sind (z.B. Podsole), zeichnen sich 
dadurch aus, dass sie häufig reich an toxischem Al3+ sind, dass die Stickstoffmineralisation zu 
NH4+ führt, dass Nährelemente leicht löslich und damit pflanzenverfügbar sind, aber auch 
leichter ausgewaschen werden. In sehr sauren organischen Böden (Mooren) oder organi­
schen Auflagen wird die hohe Protonenkonzentration in Kombination mit einer geringen 
Verfügbarkeit an K+-Ionen für viele Basiphyten zu einem existenziellen Problem, auch wenn 
Aluminium nicht in toxischen Konzentrationen vorhanden ist. Kalzium ist in fast allen 
Böden für die allermeisten Pflanzen in ausreichender Menge vorhanden. Umgekehrt sind 
viele Acidophyten, die große Protonen- und Aluminiumkonzentrationen tolerieren können, 
auf basischen Böden — bedingt durch die geringere Löslichkeit -  nicht in der Lage, alle 
Nährelemente in ausreichender Menge aufzunehmen (TYLER 2003: 419 ff.).

Die ökologischen und ökophysiologischen Wirkungen der Säuren und Basen sind im 
Detail z.T. noch nicht verstanden (SCHULZE 2002: 225 ff., 503 ff.); es ist jedoch unstrittig, 
dass der pH-Wert für die Artenzusammensetzungen in Pflanzengesellschaften eine vielfach 
entscheidende Größe ist (vgl. GOUGH et al. 2000: 54 ff.). “It is also a widespread notion 
that temperate and arctic plant communities of neutral soils tend to possess higher species 
densities than those of acid soils (GRIME 1979, GRUBB 1987, PEET & CHRISTENSEN 
1988, GOUGH et al. 2000). This may be ultimately due to a reservoir (GRIME 1979) or 
species pool effect (ZOBEL et al. 1998).. ” (EWALD 2003: 357).

In Mitteleuropa gibt es einen deutlich höheren Anteil an Basiphyten als Acidophyten. 
Dies bedeutet, dass der Arten-Pool für die Besiedlung basischer Substrate größer ist als der 
Arten-Pool für saure Substrate, wenngleich die flächenbezogene Verteilung der Oberboden­
pH-Werte zeigt, dass niedrige pH-Werte überwiegen (vgl. EWALD 2003: 357 ff.). Derselbe 
Autor (2003: 360) hat auch die absoluten und relativen Anteile der Gefäßpflanzen in 
Deutschland mit einer Reaktionszahl > 6 zu den verschiedenen Formationen in Bezug 
gesetzt. Dabei zeigte sich, dass der Anteil der Basiphyten in den meisten Formationen bei 
über 50 % liegt und dass selbst Heiden und Nadelholzforsten noch einen Basiphytenanteil 
von über 30 % beherbergen.

Nun bedeutet dies nicht automatisch, dass auch auf kleinen Flächen der Anteil an Basi­
phyten im Durchschnitt höher sein müsste als der der Acidophyten. Um dieses feststellen zu 
können, ist es unerlässlich, das pflanzensoziologische Material selbst zu sichten. CHYTRY 
et al. (2003: 429 ff.) fanden einen positiven Zusammenhang zwischen dem Artenreichtum 
(Artenzahl pro Aufnahme) und dem pH-Wert/Calcium-Gehalt (nach Auswertung der 
Ellenberg-Zahlen) in Laubwäldern (Querco-Fagetea) und Trockenrasen (Festuco-Brometea), 
einen negativen Zusammenhang in Röhrichten (Phragmito-Magnocaricetea) und anthropo­
genen Therophytengemeinschaften (Chenopodietea, Secalietea), einen unimodalen Zusam­
menhang in Niedermooren (Scheuchzerio-Caricetea) und keine signifikante Korrelation in 
Wiesen (Molinio-Arrhenatheretea) und perennierenden Ruderal- und Trittgesellschaften 
(.Artemisietea, Galio-Urticetea, Agropyretea repentis, Plantaginetea majoris).

Äcker (Stellarietea mediae) in Kalk- oder Mergelgebieten (bzw. Gebieten mit anderen 
basischen Substraten) sind nach SCHILLER (2000: 160 ff.) und HÜPPE (1986: 209 ff.) ten­
denziell artenreicher und reicher an Basiphyten als Sandäcker. Dies schließt die Möglichkeit 
der Etablierung von großem Artenreichtum auf Sandäckern allerdings nicht aus (vgl. Tab. 3; 
pH-Werte waren nicht angegeben).

Die Phytodiversität in Trocken- und Halbtrockenrasen {Festuco-Brometea) ist tenden­
ziell deutlich größer als in Sand-Trockenrasen (Koelerio-Corynephoretea). Es besteht eine 
signifikante positive Korrelation zwischen dem pH-Wert und der Gesamtartenzahl (DEN- 
GLER 2001: 28; bezogen auf Standardflächen von 10 m2 in NE-Deutschland).

Fünf Rasengesellschaften auf südexponierten flachgründigen Hängen in Nord-Ungarn 
wurden von REDEI et al. (2003: 453 ff.) auf Standardprobeflächen (16 m2) im Hinblick auf 
die Artenvielfalt in Abhängigkeit vom Ausgangsgestein und Boden-pH untersucht. Dabei 
kam heraus, dass sich die Artenvielfalt der verschiedenen Rasengesellschaften nicht direkt

3.2. Bodenreaktion und Species Pool-Effekte
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proportional zu den pH-Werten (im mäßig sauren bis mäßig basischen Bereich von 5,1 bis 
7,6) verhält. Die insgesamt artenreichste Gesellschaft wurde im pH-Bereich von 6,5 gefun­
den. Schaut man sich die Zusammensetzung dieser Gesellschaft näher an, dann zeigt sich, 
dass viele euryöke und eurytope Arten und nur wenige Spezialisten felsiger Standorte in 
dieser Gesellschaft gefunden wurden. Im Gegensatz dazu kommen auf Dolomit-Standorten 
mit höherem pH-Wert insgesamt zwar weniger Arten, aber auch deutlich mehr Spezialisten 
vor. REDEI et al. (2003: 453) kommen u.a. zu dem Ergebnis, dass die Art und Weise der 
physikalischen und chemischen Verwitterung des Ausgangsgesteins eine wichtige Rolle 
spielt und dass die große Zahl an Felsstandort-Spezialisten auf Dolomit vor allem durch 
lokale Effekte (kontinuierliche Veränderung und Diversität der Mikrohabitate) zu erklären 
ist -  überregionale Species Pool-Effekte dagegen nur untergeordnet bedeutsam sind.

Saure Sand- und Torfböden sind i.d.R. aufgrund des Fehlens bindiger oder den Boden 
stabilisierender Bestandteile viel weniger substratstabil als die meisten Mergelböden, 
Rendzinen oder andere basische Böden (mit höheren Kalk- und/oder Tonanteilen).

Sandtrockenrasen in Dünengebieten, auf sandiger Geest, in Auen und auch an Eisen­
bahn- und Straßen-Böschungen liegen von Natur aus häufig brach, während viele der basi- 
phytischen Steppen-, Halbtrocken- und Trockenrasen gemäht oder beweidet wurden, viel 
weniger der Sukzession unterlagen und sehr alt wurden. Und dort, wo auch diese 
Gesellschaften aufgrund der Nutzungsaufgabe brachgefallen sind, ging und geht die Arten­
vielfalt im Laufe weniger Jahre in aller Regel deutlich zurück (vgl. DIERSCHKE 2003a: 
82 ff.).

Auch für Wälder konnte festgestellt werden, dass sowohl der Reichtum an Pflanzenge­
sellschaften (als Ausdruck der größeren Habitatvielfalt oder des größeren Charakterarten- 
Reichtums?) als auch der Artenreichtum zumindest der epigäischen Arten innerhalb der 
Pflanzengesellschaften zum neutralen pH-Bereich hin zunimmt (vgl. KRAFT & HO- 
BOHM 2004, WOHLGEMUTH & GIGON 2003: 447 ff., HÄRDTLE et al. 2003: 574 ff., 
DUPRE et al. 2002: 508 ff.; in diesen Schriften auch Nennung vieler weiterer Quellen). 
Dieser Zusammenhang kann allerdings durch andere Effekte überlagert sein, z.B. durch 
Wirkungen anderer Standortsfaktoren (Nährstoffe, Bodenfeuchte, Licht; vgl. HARDTLE et 
al. 2003: 330 ff.).

Insgesamt bleibt festzuhalten, dass es in Mitteleuropa deutlich mehr Basiphyten als Aci- 
dophyten gibt und dass vor allem sehr saure Substrate (pH < 4) artenarm sind, während die 
Beziehung zwischen dem pH-Wert und der Artenvielfalt oberhalb von pH 5 nicht immer 
eindeutig ist.

3.3. Licht und Temperatur
Die Abhängigkeit der Pflanzenarten-Vielfalt von der eingestrahlten Lichtmenge bzw. 

den Temperaturen der Luft bzw. des Bodens ist in der lokalen Dimension keine eindeutige. 
Die verschiedentlich empirisch gefundenen positiven bzw. negativen Zusammenhänge gin­
gen z.T einher mit wechselnden Niederschlagsmengen (vgl. PAUSAS & AUSTIN 2001: 
156 f., HÜGIN 1999: 425 ff.). Sonnenstrahlung hat generell Einfluss auf zwei ökologisch 
sehr bedeutsame Prozessebenen: auf die Photosynthese und auf die Evapotranspiration. Die 
umgebende Temperatur ist einerseits abhängig von der Ein- und Ausstrahlung, auf der 
anderen Seite werden biochemische Prozesse und nicht wenige morphologische Erscheinun­
gen von der Temperatur kontrolliert. Insofern wäre die Annahme naheliegend, dass sich 
immer diejenige Artenzusammensetzung einfinden und durchsetzen wird, die unter den 
jeweiligen hydrologischen und Temperatur-Bedingungen das Licht optimal ausnutzen kann. 
Die Vorstellung, dass diese Licht, Wasser und Wärme optimal nutzende Zusammensetzung 
auch die artenreichste sein müsste, ist allerdings keinesfalls zwingend.

Von der Erkenntnis eines generellen Zusammenhanges zwischen der kleinräumigen 
Artenvielfalt und dem Licht- bzw. Temperaturfaktor in Mitteleuropa sind wir noch weit 
entfernt. Dies liegt auch daran, dass Messungen längerfristiger Einstrahlungen (in J/ m2 x a) 
und Temperaturen im Rahmen pflanzensoziologischer Erhebungen aus technischen und
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finanziellen Gründen kaum jemals vorgenommen werden. Die Ellenberg-Zahlen für Licht 
können in diesem Zusammenhang kaum weiterhelfen, da sie sich auf den relativen Licht­
genuss beziehen. Die begrenzte Bedeutsamkeit der Temperaturzahlen wurde von HÜGIN 
(1999: 442) aufgezeigt.

Lediglich einige allgemeine Tendenzen lassen sich beschreiben. Die allermeisten 
Pflanzenarten in Europa -  dies gilt auch für die ca. 3500 endemischen Gefäßpflanzen (vgl. 
DAVIS et al. 1994: 39) -  sind Offenland-Bewohner. Schattige Wälder, Gebüsche, Röhrichte, 
Äcker (u.a.) sind niemals artenreich. Winterkälte und Sommertrockenheit schließen Arten­
reichtum in der lokalen Dimension Mitteleuropas dagegen nicht von vornherein aus.

3.4. Nährstoffgehalte, Biomassen, Produktivität und Zerstörungen
Viele Untersuchungen haben einen Zusammenhang zwischen dem Nährstoffgehalt des 

Bodens und der Artenvielfalt belegen können. Im typischen Fall ist die Artenvielfalt unter 
extrem nährstoffarmen Bedingungen klein, sie ist sehr groß unter moderat nährstoffarmen 
Bedingungen und wieder klein im Bereich eutropher und hypertropher Substrate (vgl. 
HOBOHM et al. 2003: 52 ff., PAUSAS & AUSTIN 2001: 154 ff., HUBER 1999: 257 ff., 
HOBOHM & HÄRDTLE 1997: 24 ff.). Wenngleich sich diese Vorstellung auf verschiedene 
Ökosysteme bzw. Syntaxa übertragen lässt -  viele sehr artenreiche Pflanzenbestände, die zu 
den Scheucbzerio-Caricetea, Molinio-Arrhenatheretea, Festuco-Brometea gehören, wachsen 
auf mageren Böden -  so bleibt doch zu fragen, ob sich nicht ein anderer Faktor, z.B. die Bio­
masse oder die Netto-Produktivität hinter diesem Phänomen verbergen könnte (AARSSEN 
2001: 105 ff., PÄRTEL et al. 2000: 191 ff.).

Eine der ersten zusammenfassenden Darstellungen zur Erklärung der Artendichte in der 
lokalen Dimension findet sich in GRIME (1973: 151 ff.). Auf der Basis zahlreicher Experi­
mente und umfangreicher Felduntersuchungen kam er zu dem Ergebnis, dass Umweltstress 
bzw. Störungen für die Artendichte entscheidend sind. Er unterschied drei Gruppen von 
Lebensräumen: 1. artenarme Lebensräume mit einem hohen Maß an Umweltstress bzw. 
Störungen, 2. hochproduktive Lebensräume, die auch artenarm sind, und 3. Lebensräume 
mit einer hohen Artendichte, die meistens dort zu finden sind, wo konkurrenzstarke Arten 
durch moderaten Stress bzw. moderate Störungen unterdrückt werden und nicht zur Domi­
nanz gelangen können. Später wurde die Bedeutung von Störungen und Zerstörungen für 
die Artenvielfalt in Abhängigkeit von der Intensität und Frequenz (CONNELL 1978: 1303) 
diskutiert und die These vertreten, dass „intermediate disturbances“ eine maximale 
Artendichte ermöglichen (intermediate disturbance hypothesis).

Inzwischen wurden zahlreiche weitere Analysen zu diesem Themenkomplex durchge­
führt (vgl. u.a. GRACE 1999: 5 ff., MOORE 8c KEDDY 1989: 99 ff.). Es zeichnet sich ab, 
dass das von GRIME (a.a.O.) skizzierte Bild die Dynamik vieler Lebensräume und deren 
Auswirkungen auf die Artenvielfalt realistisch abbildet. Gleiche Störungen bzw. Zerstörun­
gen können sich aber in unterschiedlichen Lebensräumen sehr verschieden auswirken. 
Unterschiedliche Zerstörungen sind zudem nach Lebensräumen getrennt zu typisieren; 
Ursachen für Zerstörungen sind beispielsweise Feuer, Hitze, Kälte, Überflutungen, Stürme, 
Erdrutschungen, Kammeisbildungen, Fraß, Tritt, menschliche Nutzungen u.v.a.m. Zur Zeit 
liegen noch nicht genügend empirische Ergebnisse vor, um eine breite Generalsierung der 
Zerstörungseffekte auf die Artenvielfalt zu begründen.

Auf der anderen Seite wurde verschiedentlich ein unimodaler (“hump shaped”) Zusam­
menhang zwischen Artendichte und Biomasse (kg Trockenmasse/m2) aufgezeigt (GUO 
2003: 121 ff.). Die Biomasse wiederum ist u.a. eine Funktion von Stress und Zerstörungen 
auf der einen Seite, der Produktivität und Artenvielfalt auf der anderen Seite (SCHULZE 
2002: 531 ff.). Langzeitbeobachtungen an ehemals artenreichen, dann nicht mehr genutzten 
Trockenrasen haben gezeigt, dass ein Rückgang der Artenvielfalt in der lokalen Dimension 
mit einer Ausbreitung polycormonbildender Arten und einer Zunahme der Biomassen ein­
hergeht. Die Zunahme der Biomasse wirkt sich wiederum auf das Lichtklima innerhalb der
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Bestände aus; schattenverträglichere Arten breiten sich aus, lichtbedürftige gehen zurück 
(vgl. DIERSCHKE 2003b: 85 ff.).

Die höchsten Artenzahlen (an Gefäßpflanzen) werden demnach vor allem in Bereichen 
mit bestimmten (niedrigen bis mittleren) Biomassen gefunden, während Biomassen oberhalb 
und auch unterhalb eines bestimmten Biomasse-Intervals nur kleinere Artendichten 
repräsentieren (GRACE 1999: 12 f.). GUO (a.a.O.) hat die zeitliche Entwicklung der Arten­
vielfalt und der Biomassen für drei ganz unterschiedliche Ökosystem-Komplexe untersucht: 
für mediterranoide Vegetation nach Feuer in Kalifornien, für Dünenökosysteme am Lake 
Michigan und für ein Gletschervorfeld in Alaska. In allen drei Fällen zeigte die Artenzahl- 
Kurve den „buckeligen“ (hump shaped) Verlauf, während die Biomassen sich kontinuierlich 
einem bestimmten maximalen Wert annäherten (vgl. Fig. 1 bis 4 in GUO 2003: 122 ff. und 
Abb. 1). Besonders in nicht intensiv durchforsteten Wäldern kommt es durch das Absterben 
von Baumindividuen natürlicherweise zu einem weiteren Stadium der Sukzession (Alters­
phase), in deren Verlauf die lebende Biomasse wieder kleiner wird. Noch ist nicht einzu­
schätzen, ob und in wiefern sich dieser zeitliche Zusammenhang von Artenvielfalt und Bio­
masse verallgemeinern lässt. Abb. 1 macht auf der anderen Seite aber auch deutlich, dass 
Zerstörungen, je nachdem, in welcher Phase der Sukzession sie auftreten, ganz unter­
schiedliche Auswirkungen auf die Artenvielfalt haben können.

Die dem Zusammenhang von Artenvielfalt und Biomasse zu Grunde liegenden Unter­
suchungen erfolgten zumeist unter Ausschluss der Kryptogamen. Es ist deshalb möglich, 
dass auch diese Vorstellung zu relativieren ist, wenn Moose und Flechten in die Analysen 
eingeschlossen werden. So zeigten die Artenzahlen der Kryptogamen in Trockenrasen auf 
Öland eine streng gegenläufige Tendenz zur durchschnittlichen Deckung der Gefäßpflanzen 
(LÖBEL et al. 2002: 52) und in Pflanzengesellschaften der boreal-arktischen Zone sind 
extrem artenreiche und zugleich biomassearme Flächen (bis zu 69 Arten auf 1 m2; vgl. die 
Beispiele in HOBOHM 2000: 95) zu finden.
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Abb. 1: Zeitliche Entwicklung von Artenvielfalt (hump shaped) und Biomasse im Sukzessionsverlauf 
(nach GUO 2003: 122; verändert). In den frühen Phasen der Sukzession steigt die Artenzahl mit der 
Biomasse (und der Deckung) an. Im späteren Verlauf ist sie dagegen rückläufig, während die Biomasse 
noch weiter wächst. In der Altersphase kommt es durch das Absterben (z.B. von alten Gehölzen) zu 
einem Rückgang der lebenden Biomasse. Zerstörungen (Z) gehen immer mit einem Verlust an Biomasse 
einher. Die Bedeutung einer Zerstörung für die Entwicklung der Artenvielfalt ist zum einen von der 
Zerstörungskraft (Intensität der Reduktion von Biomasse, Länge der Z-Pfeile) abhängig, zum anderen 
vom Zeitpunkt, an dem die Reduktion der Biomasse im Sukzessionsverlauf stattfindet. Zerstörungen in 
sehr alten Beständen führen sehr häufig zu Auflichtungen, die eine Erhöhung der Artenvielfalt zur 
Folge haben.
Für verschiedene Lebensräume wurde die Gültigkeit dieses Modells empirisch nachgewiesen. Es bleibt 
aber die Frage, in wiefern es auf andere Räume und Sukzessionsfolgen übertragen werden kann.
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Die Artenvielfalt z.B. von Saumgesellschaften (Trifolio-Geranietea, Melampyro-Holcetea 
mollis), aber auch von Küsten-Mastkraut- und Zwergbinsengesellschaften (Saginetea, Isoeto- 
Nanojuncetea) ist häufig deutlich größer als die der Kontaktgesellschaften (EISENBERG et 
al. 2003: 80, HOBOHM & PETERSEN 1999: 303 ff.). Dabei ist offensichtlich, dass immer 
wieder Pflanzenarten aus den Gesellschaften, die sich in der Nähe befinden (z.B. aus 
Äckern, Grünland, Ruderalgeseilschaften, Röhrichten, Weichholzauen- oder Flutrasen, 
Dünen etc.), in diese Gesellschaften Vordringen. NORDHAGEN (1939/40: 31 ff.) hat die­
sen (Nachbarschafts-) Effekt als „Vizinismus“ bezeichnet.

Es ist davon auszugehen, dass Vicinismus überall dort eine wichtige Rolle spielt, wo zum 
einen schmale bzw. bandförmige Strukturen ausgebildet sind, die entsprechenden Standorte 
auf der anderen Seite den Kontaktgesellschaften ökologisch noch so ähnlich sind, dass Arten 
aus der Nachbarschaft in der Lage sind, sich dort zumindest kurzfristig zu etablieren.

Eine Zunahme der Artenvielfalt zum Rand hin muss aber nicht zwingend auf das (kurz­
fristige) Eindringen von außen zurückgeführt werden. So sind beispielsweise Ackerränder 
häufig artenreicher als die zentralen Bereiche. „Die meisten konventionell bewirtschafteten 
Äcker sind heutzutage durch die intensiven Pflegemaßnahmen im Bestandesinneren so stark 
an Wildkräutern verarmt, dass sich nur noch im Ackerrandbereich eine ausreichende floristi- 
sche Vielfalt zur Erfassung von Ackerwildkraut-Gesellschaften findet... Mögliche Rand­
effekte sind auf Ackerflächen aufgrund des hohen Einflusses der Bewirtschaftungsmaßnah­
men relativ gering” (DUNKER & HÜPPE 2000: 292). Dieser höhere Artenreichtum kann 
mehrere Gründe haben; häufig spielt sicherlich der größere Lichtgenuss eine Rolle. Und 
wenn die Kontaktgesellschaft und der Ackerrand in ihrem Artenspektrum Gemeinsamkei­
ten aufweisen, dann bleibt die Frage, ob die Ausbreitung der Arten nicht vielleicht sogar 
vom Acker in die Kontaktgesellschaft erfolgt ist und auf diese Weise die Artenvielfalt der 
Umgebung des Ackers erhöht wurde.

3.6. Standort-Heterogenität, Synusien und reich strukturierte Pflanzenbestände
Die Vielfalt der Standorte („Geodiversität“) und die Vielfalt der Pflanzenarten sind in 

der landschaftlich-regionalen Dimension häufig hochsignifikant miteinander korreliert (vgl. 
u.a. PAUSAS et al. 2003: 661 ff., BARTHLOTT et al. 2000: 69 ff.).

In der Pflanzensoziologie wird allerdings besonderer Wert darauf gelegt, dass möglichst 
einheitliche Standorte mit Aufnahmen belegt werden (auch wenn es völlig homogene Stand­
orte nicht gibt; RAUSCHERT 1969: 154,164 f.).

Augenscheinlich heterogene Standorte werden üblicherweise gar nicht und ökologische 
Gradienten gelegentlich mit Hilfe von Transekten pflanzensoziologisch erfasst. Jedenfalls ist 
ein umfassender Vergleich der standörtlichen Vielfalt -  nicht zuletzt wegen des methodi­
schen Problems der Quantifizierung -  und der Phytodiversität auf der Grundlage pflanzen­
soziologischer Erhebungen bislang nicht angestrengt worden. Insofern muss die Frage offen 
bleiben, ob ein positiver Zusammenhang von standörtlicher Vielfalt und Phytodiversität 
auch in der lokalen Dimension besteht.

Pflanzengesellschaften sind aus einer oder mehreren Synusien und diese wiederum aus 
einer oder mehreren Arten zusammengesetzt. Der standörtliche Unterschied zwischen den 
verschiedenen Synusien innerhalb einer Pflanzengesellschaft ist z.T. nicht unerheblich. So 
erhält z.B. das Kronendach des Waldes den vollen Lichtgenuss und ist unbeweidet, während 
die Krautschicht viel weniger Licht bekommt und von Weidegängern und den Boden durch­
wühlenden Tieren (von Rot- und Schwarzwild z.B.) stark frequentiert sein kann.

Um die Artenvielfalt von reich strukturierten Pflanzengesellschaften zu erforschen, kann 
es daher lohnend sein, die Zusammensetzungen der Synusien in Abhängigkeit von den öko­
logischen Bedingungen getrennt zu betrachten (vgl. u.a. KRAFT & HOBOHM 2004, 
HOBOHM 1998: 49 ff., SCHUHWERK 1986: 79 ff.). Ein erster Schritt kann darin beste­
hen, die Synusien pragmatisch in größere Gruppen einzuteilen (z.B. Kryptogamen-Synusien 
des Bodens, Borken bewohnende Synusien, Synusien des toten Holzes, der Feldschicht,

3.5. Nachbarschaftseffekte (Vicinismus)
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Strauchschicht, Baumschicht, Synusien an Sonderstandorten zu differenzieren), um in einem 
zweiten Schritt zu fragen, wo und unter welchen Bedingungen die entsprechenden Gruppen 
von Synusien besonders artenreich sind. Folgt man diesem Procedere, dann wird man 
erstens feststellen, dass es biogeographisch deutliche Unterschiede gibt -  bodenbewohnende 
moos- und flechtenreiche Synusien wird man vielleicht am ehesten auf Öland und Grön­
land, Bestände mit einer krautartenreichen Feldschicht dagegen im mageren Grünland der 
temperaten Zone (z.B. in Steppen- und Halb trockenrasen) und Gehölzartenreichtum in kol- 
linen und submontanen Hanglagen des Mediterranraumes erwarten.

Noch ist ein umfassender Vergleich der Artenvielfalt von Waldgesellschaften nicht ange­
strengt worden. Die Frage, welche Waldgesellschaft in Mitteleuropa die artenreichste ist, 
bleibt daher offen und gibt Anlass zu wissenschaftlicher Spekulation. Als reich an Baum­
und Straucharten gelten das Querco-Ulmetum und das Pruno padi-Fraxinetum. Letzteres ist 
zumindest in Norddeutschland in der Krautschicht meist deutlich artenreicher als das Querco- 
Ulmetum. Auch Hang- und Schluchtwälder (Aceri-Tilietum und Fraxino-Aceretum), Eichen- 
Trockenwälder (Potentillo-Quercetum petraeae) und Buchenwälder auf basenreichem 
Untergrund (Carici-Fagetum und Hordelymo-Fagetum) sind gelegentlich sehr artenreich in 
der Krautschicht (vgl. DIERSCHKE 2003a: 139, HETTWER 1999: 153 ff., TREIBER & 
REMMERT 1998: Tab. 2, Tab. 5, KLOCKE 1997: Tab. 1). Reich -  an Offenland- und 
Waldarten -  sind nach eigener Anschauung auch einst beweidete und/oder geschneitelte, 
auch der Holzgewinnung dienende, heutzutage vom Naturschutz gepflegte Wälder, wie sie 
beispielsweise auf dem Chilpen in der Schweiz südlich von Basel (Cephalanthero-Pinetum) 
oder in der boreo-nemoralen Ubergangszone Schwedens (Laubwiesen auf Öland und 
Gotland) Vorkommen.

Böden im neutralen pH-Bereich (6-8) sind in aller Regel reicher an epigäischen Wald­
arten als saure Böden (pH < 5). Lichte Altwälder (älter als 200 Jahre), die nur einer geringen 
Luftbelastung (durch N O x, S 02, Staub u.a.) ausgesetzt sind, sind tendenziell kryptogamen­
reicher als schattige und junge Wälder, die atmogen stärker belastet sind (vgl. KRAFT & 
HOBOHM 2004).

4. Diskussion
Viele Verfahren und Kenngrößen zur Berechnung der Artenvielfalt in der lokalen 

Dimension sind inzwischen beschrieben worden. Nur eine kleine Auswahl von diesen 
wurde in dieser Schrift behandelt. Es handelt sich bei den gewählten Kenngrößen allerdings 
um solche, die in der pflanzensoziologischen Erforschung Mitteleuropas verschiedentlich 
mit untersucht bzw. berechnet wurden.

Auch die Auswahl der ökologischen Faktoren, die in dieser Schrift diskutiert wurden, 
deckt keinesfalls das gesamte Spektrum aller für die Entstehung und Erhaltung der lokalen 
Artenvielfalt wichtigen Parameter ab. So wurde beispielsweise auf die Parameter Höhe 
ü.d.M., Kochsalzgehalt des Wassers bzw. Bodens, auf interspezifische Wechselwirkungen 
mit von, an und in Pflanzen lebenden Pilzen und Tieren nicht näher eingegangen. Diese und 
andere Parameter haben zweifellos auch Einfluss auf die Artenvielfalt in der lokalen Dimen­
sion (vgl. u.a. KRAUSS et al. 2004, LOSOSOVÄ et al. 2004). Es wurden vorrangig abioti- 
sche Faktoren und deren Zusammenhänge diskutiert; bei den gewählten Parametern steht 
außer Zweifel, dass sie biologisch in vielfältiger Weise relevant sind.

Uber die Bedeutung einzelner ökologischer Faktoren für die Artenvielfalt ist unter­
schiedlich viel Wissen erarbeitet worden. Da verschiedene Prozesse zudem einen gegenteili­
gen Effekt auf die Artenvielfalt haben können, sie sich in ihrer Wirkung gegenseitig überla­
gern und maskieren können, fügen sich die einzelnen Erkenntnisse von den ökologischen 
Rahmenbedingungen und Prozessen, die Auswirkungen auf die Artenvielfalt haben, insge­
samt noch keineswegs zu einem in sich geschlossenen Bild.

Artenarmut kann schnell und auf vielen Wegen (der Vernichtung des Lebens, Zerstörung 
des Lebensraumes) an praktisch jedem Ort erreicht werden. Extremer Artenreichtum wird
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sich dagegen auch in der lokalen Dimension niemals in kurzer Zeit spontan einstellen. Für 
Aspekte des Naturschutzhandelns (Fragen des Biodiversitäts-Managements) ist wichtig, dass 
vor allem die artenreichen Gesellschaften und Bestände nach Vernichtung (auch der Samen­
bank) in aller Regel nicht einfach wiederherzustellen sind. Und diese finden sich in Mitteleu­
ropa vor allem im über lange Zeiträume kultivierten Offenland und in lichten bzw. aufge­
lichteten Gehölzbeständen.
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