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ALLGEMEINE EINFUHRUNG

1. Allgemeine Einfithrung

1.1 Hintergrund

Die vorliegende Dissertationsschrift umfasst Arbeiten zur Analyse der Phytodiversitdt einer
kleinstrukturierten Mosaiklandschaft auf rdumlichen Skalenebenen, die von der Habitat- bis
zur Landschaftsebene reichen. Die Manuskripte und Artikel entstanden im Rahmen des land-
schaftsokologisch-vegetationskundlichen Teilprojekts B 3.1 im Sonderforschungsbereich
(SFB) 299 ,,Landnutzungskonzepte fiir periphere Regionen* der Deutschen Forschungsge-
meinschaft (Frede & Bach 1999, Waldhardt et al. 1999). Seit Projektbeginn 1997 war die
iibergeordnete Aufgabe dieses Teilprojekts die Erarbeitung von Methodiken zur i) Analyse
der Beziehungen zwischen Landnutzung und Teilkomponenten der floristischen Diversitét
und zur i1) rdumlich differenzierten Prognose von Auswirkungen geénderter Landnutzung auf
die Phytodiversitit einer kleinstrukturierten Mittelgebirgsregion. Die Ergebnisse beider The-
menbereiche sollten als Gesamtmethodik die Grundlage fiir eine naturschutzfachliche Be-
wertung der im SFB 299 zu erarbeitenden Optionen der regionalen Landnutzung dienen
(Waldhardt & Simmering 1999, 2002). Exemplarisch fiir periphere Kulturlandschaften wurde
das Lahn-Dill-Bergland (nordwestliches Mittelhessen) bearbeitet.

Phytodiversitdt im Sinne dieser Arbeit umfasst dabei den auf (vorwiegend) Gefal3pflan-
zenarten bezogenen Teil der Biodiversitit. Die Biodiversitit, zu deren Schutz sich seit der
UNCED-Konferenz von Rio de Janeiro (1992, ,,Earth Summit*) mittlerweile 188 Staaten
durch die Unterzeichnung der ,,Konvention zum Schutz der biologischen Vielfalt* verbindlich
bekannt haben, bezeichnet die gesamte Variabilitit lebender Organismen und der von ihnen
gebildeten Systeme (SCBD 2005). Sie gliedert sich nach Noss (1990) auf allen biologischen
Hierarchie-Ebenen (Genom bis Okosystem) in die Komponenten ,,Struktur®, , Komposition‘
und ,,Funktion®. Mit der Analyse von Mustern des Pflanzenartenreichtums und der Pflanzen-
artenzusammensetzung beschrinkt sich diese Arbeit somit vorwiegend auf kompositorische
und strukturelle Aspekte der Phytodiversitit auf den Hierarchieebenen der Populationen und
Phytozonosen (vgl. Waldhardt & Otte 2000), wahrend funktionale Aspekte der Phytodiversi-
tat in fritheren Arbeiten des Teilprojekts bearbeitet wurden (z. B. Simmering et al. 2001a). Es
werden verschiedene methodische Ansétze und Ergebnisse von Untersuchungen dargestellt,
die auf jeweils andere Aspekte der Phytodiversitét zielten und Grundlagen fiir die Erarbeitung

der oben genannten Gesamtmethodik bildeten.
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1.2 Phytodiversitit, Landnutzungswandel und Multifunktionalitit

Das Pflanzenarteninventar und die Vegetation der Kulturlandschaften Mitteleuropas sind in
hohem Malle das Resultat der jahrtausendelangen land- und forstwirtschaftlichen Nutzung
(Ellenberg 1996, Sukopp 1969, 1972). Neben groB- und kleinrdumig wirksamen abiotischen
Bedingungen (Klima, Relief, Boden) sind die historische und aktuelle Landnutzung (Land-
nutzungstypen und -intensitdten) die entscheidenden Einflussfaktoren fiir das Vorkommen
von Pflanzenarten. Fiihrte die Offnung der ehemals bewaldeten Naturlandschaften und die
Schaffung neuer Habitattypen durch eine grofle Vielfalt an zum Teil auch standortdegradie-
renden Landnutzungsformen bis etwa zu Beginn des 20. Jahrhunderts durch das Einwandern
und die Speziation von Offenlandarten zum Anstieg der Artenzahlen (Sukopp 1969, Scholz
1995, Sukopp & Scholz 1997), so ist im Zuge der Modernisierung der Landwirtschaft seit der
Mitte des 20. Jahrhunderts ein anhaltender Riickgang der Phytodiversitit zu beobachten
(Bundesamt fiir Naturschutz 1998). Als wesentliche Ursachen fiir den Diversitdtsverlust in
Agrarlandschaften sind dabei - sowohl in Europa als auch weltweit (Baldock et al. 1996, Sala
et al. 2000) - zwei gegenldufige Faktorenkomplexe zu unterscheiden. In Gunstregionen fiihrt
vor allem die Intensivierung der Landwirtschaft durch Meliorationen, hohen Herbizid- und
Diingemitteleinsatz, Vereinheitlichung von Anbauverfahren und Fruchtfolgen etc. zu einem
Verlust an Habitatvielfalt. In standortlich und agrarstrukturell benachteiligten Gebieten ist
dagegen die Nutzungsaufgabe ursdchlich fiir den Verlust ehemals weit verbreiteter Lebens-
raumtypen und der in ithnen vorkommenden, spezialisierten Pflanzenarten. Nach Korneck et
al. (1998) sind bundesweit allein 265 GefaBpflanzen durch das Brachfallen von extensiv
genutztem Griinland (Magerrasen und Feuchtgriinland) gefahrdet. Aber auch Ackerwildkraut-
arten sind nicht nur durch die Intensivierung der Produktionsverfahren bedroht (Schumacher
& Schick 1998), sondern besonders auch durch den seit Jahrzehnten zu beobachtenden tief-
greifenden Landschaftsstrukturwandel in benachteiligten, peripheren Regionen, in denen der
Ackerbau zunehmend an Bedeutung verliert und durch grofflichige Griinlandnutzung oder
Brachland ersetzt wird (Waldhardt 2003).

Das Lahn-Dill Bergland als Untersuchungsregion des SFB 299 ist eine solche periphere
Region. Gekennzeichnet durch starke Flurzersplitterung und Nebenerwerbslandwirtschaft
erfolgte die landwirtschaftliche Nutzung auf den vorwiegend ertragsschwachen Bdden der
wald- und reliefreichen Region traditionell mit geringem Produktionsmitteleinsatz und einer
hohen Nutzungsvielfalt (vgl. Kap. 2), die insgesamt zu einer sehr hohen Habitat- und Arten-
diversitit fiihrten (Schnedler 1987, Nowak 1988, 1992, Nowak & Wedra 1988, Graff-
mann 2004).
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Der in dieser Region seit einigen Jahrzehnten zuungunsten des Ackerlandes ablaufende
Landnutzungswandel, der mit einem Zuwachs an vorwiegend extensiv genutztem Griinland
und Brachflachen einhergeht (Fuhr-BoBdorf 2003), erweckte als ein Schwerpunktgebiet der
»Sozialbrache® in Deutschland schon friihzeitig das Interesse agrarwissenschaftlicher und
geographischer Forschung (Schulze-von Hanxleden 1972, Kuennecke 1974, Kohl 1978). Ef-
fekte des Landnutzungswandels auf die Phytodiversitit wurden im Gebiet bereits in friihen
Studien zur Sukzessionsforschung (Biiring 1970, Borstel 1974) untersucht. Neben der Le-
bensraumfunktion fiir Pflanzenarten und den agrar- und soziodkonomischen Konsequenzen
der Sozialbrache riickten friihzeitig auch weitere Landschaftsfunktionen wie die Verdnderun-
gen des Erholungswertes und der Bodenqualititen im Zuge des Landnutzungswandels in den
Mittelpunkt der Betrachtungen (Biiring 1970, Schulze-von Hanxleden 1972, Stidhlin et
al. 1972, 1975).

Diese Multifunktionalitdt der Landschaft - mittlerweile zum Leitkonzept der EU-Agrar-
politik geworden (BMVEL 2005) - steht seit 1997 im Zentrum der Arbeit des SFB 299. Das
Lahn-Dill-Bergland, dessen Strukturwandel insbesondere im Hinblick auf die neueren agrar-
politischen Entwicklungen (z. B. CAP-Reform) als noch nicht abgeschlossen betrachtet wer-
den muss (vgl. Weinmann et al. 2005), wurde exemplarisch als Modellregion gewéhlt, um
zukiinftige Landnutzungsoptionen zu erarbeiten und zu bewerten. Unter dem Oberziel der
,LEntwicklung einer integrierten Methodik zur Erarbeitung und Bewertung von 6konomisch
und 6kologisch nachhaltigen, natur- und wirtschaftsrdumlich differenzierten Optionen der
regionalen Landnutzungen® werden Landschaftsfunktionen wie Nahrungsmittelproduktion,
Wasserhaushalt und Trinkwassererzeugung, Freizeit- und Erholungswert, Lebensraumfunk-
tion fiir Fauna und Flora, Bodenqualitidten und Aufnahmekapazititen von Siedlungsabfillen
in einzelnen Teilprojekten analysiert (z. B. Frede & Bach 1999, Scholten et al. 2002, Fohrer et
al. 2005) und anschlieBend die Auswirkungen optionaler Landnutzungen auf die Landschafts-
funktionen in einem komplexen Modellverbund auf regionaler Ebene prognostiziert und be-
wertet (Frede et al. 2002, Kuhlmann et al. 2003, Schmitz et al. 2003, Steiner & Kdohler 2003).
Die Regionalisierung (Bach & Frede 1999), d. h. die rdumlich explizite Darstellung auf Land-
schaftsebene, sowohl von aktuellen als auch von prognostizierten Mustern der Phytodiversi-
tit, war dabei die zentrale und innovative Aufgabe des landschaftsokologisch-vegetati-
onskundlichen Teilprojekts, die die Erarbeitung einer schrittweisen Methodik und die Kombi-
nation von Bottom-up- und Top-down-Ansétzen erforderlich machte (Waldhardt & Simme-

ring 2002, Reger et al. 2004, 2005).
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1.3 Phytodiversitiit und Landschaftsgliederung: Patch - Class - Pattern - Landschaft

Die multifunktionale Analyse einer Agrarlandschaft erfordert im SFB 299 die Integration al-
ler relevanten Daten in ein Geographisches Informationssystem (GIS), um die zu den bear-
beiteten Landschaftsfunktionen erzielten Ergebnisse rdumlich verschneiden zu kdnnen.
Die im GIS (Vektor- oder Rasterdaten) iibliche Datenstruktur aus Patch, Class und Landscape
(McGarigal & & Marks 1995), bildete dabei auch im landschaftsokologischen Teilprojekt die
Grundlage fiir die Raumanalyse. Patches (Polygone oder Rasterzellen), die hinsichtlich be-
deutsamer Kriterien homogene und abgrenzbare Flichen darstellen und somit das Basisele-
ment der Landschaft bilden, werden nach iibereinstimmenden Attributen zu Klassen (classes)
zusammengefasst. Die Anzahl und die rdumliche Anordnung der jeweiligen Patches und
Klassen bilden eine Mosaiklandschaft. Als Raumbezug dient entweder die gesamte Land-
schaft (z. B. eine Gemarkung oder die gesamte Untersuchungsregion) oder nur ein Land-
schaftsausschnitt (Pattern). Eine Mosaiklandschaft besteht nach Forman (1995) und Burel &
Baudry (2003) aus diskreten, unterscheidbaren Elementen (Patches) ,,at the human scale*
(Forman 1995, S. 4). Ein Patch ist dabei definiert als:

A relatively homogenous (nonlinear) area that differs from its surroun-

dings. The internal microheterogeneity present is repeated in similar

form throughout the area of a patch.““ (Forman 1995, S. 39)

Als einzelne Patches werden dabei in den auf Geldndedaten basierenden Untersuchun-
gen (vgl. Simmering et al. 2001a, Waldhardt et al. 1999, Waldhardt & Otte 2003) jeweils die
landwirtschaftlichen Schldge definiert, die als einzelne Habitate aufgefasst werden. Durch die
kleinflachige Nutzung in der Untersuchungsregion sind die abiotischen Standortbedingungen
- und damit die Vegetation - von Schldgen als liberwiegend homogen zu betrachten, so dass
diese Vorgehensweise zur Differenzierung ,,at the human scale* (vgl. Zitat oben) prinzipiell
gerechtfertigt erscheint (vgl. Kap. 1.4).

Die Abgrenzung von Habitattypen (Klassen) erfolgt in den Untersuchungen des Teil-
projekts daher prinzipiell durch eine Verschneidung von Nutzungs- und Standortdaten.
(Waldhardt et al. 1999, Reger et al. 2004), da diese die wesentlichen Faktoren fiir die Ausbil-
dung der Vegetation darstellen. Je nach Fragestellung und der Qualitit vorliegender Raum-
daten sind dabei unterschiedliche Differenzierungen der Habitattypen mdglich, so z. B. hin-
sichtlich der Nutzungstypen und innerhalb dieser fiir verschiedene Nutzungsintensititen und
Altersklassen (vgl. Waldhardt et al. 1999, Waldhardt & Otte 2003, Reger et al. submitted,
Wellstein et al. submitted).
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Im Gegensatz zum vorherrschenden Verstindnis der angloamerikanischen Landschafts-
okologie, wo - bei in der Regel habitatbezogenen Untersuchungen - die Patches (des unter-
suchten Habitattyps) eingebettet in eine nicht weiter untergliederte Matrix und verbunden
durch Korridore gesehen werden (Patch-Corridor-Matrix Model), tritt die Matrix in klein-
strukturierten Landschaften in den Hintergrund. Gerade fiir raumbezogene Analysen der
Phytodiversitét ist die Betrachtung des gesamten Landschaftsmosaiks notig. Da Agrarland-
schaften nahezu flaichendeckend Vegetation aufweisen, sind Aussagen zur Phytodiversitit von

Landschaften unter Beriicksichtigung aller Habitattypen und ihrer Patches zu treffen.

1.4 Erfassung von Phytodiversitiit auf verschiedenen Skalenebenen

Mitteleuropa gehort hinsichtlich der Phytodiversitit zu den am besten untersuchten Regionen
der Erde. GroBmaBstébig steht der Vegetationskunde mit der pflanzensoziologischen Vegeta-
tionsaufnahme nach Braun-Blanquet (1964) eine seit Jahrzehnten etablierte Methode zur Er-
fassung von Phytodiversitit auf Ebene der Artengemeinschaften, bzw. der Habitattypen zur
Verfiigung. Beinahe fiir jede Region und jeden Vegetationstyp Mitteleuropas wurden mit
dieser Methodik umfangreiche Datengrundlagen erarbeitet und publiziert (vgl. Oberdorfer
1977-1992, Ellenberg 1996), die zunehmend auch in digitaler Form zuginglich gemacht
werden (Ewald 2001, Hennekens & Schaminee 2001, Tichy 2002). Die Untersuchungsregion
kann hinsichtlich der Phytodiversitdt von Landnutzungstypen als besonders gut untersucht
bezeichnet werden (z. B. Nowak 1988, 1992, Nowak & Wedra 1988, Steinriicken 1998). In
die landschaftsplanerische Praxis und die Arbeit der Naturschutzverwaltungen hat die breit
akzeptierte und anwenderfreundliche Methode ebenfalls seit langem Eingang gefunden, so
dass auch in diesem Bereich umfangreiche, zumeist nicht publizierte Datensdtze erarbeitet
wurden. Diese vegetationskundlichen Daten sind potenziell geeignet, zur Abbildung der Be-
ziehungen zwischen Landnutzung und Mustern von Teilkomponenten der Phytodiversitat
sowie ihrer Regionalisierung herangezogen zu werden. IThre Verwendung ist jedoch aus wis-
senschaftlicher Sicht als problematisch zu bewerten: Die meisten Aufnahmen wurden primér
zu Zwecken der Klassifikation von Pflanzengesellschaften (Syntaxonomie) erhoben (vgl.
Ewald 2003). Die Auswahl der Untersuchungsflichen erfolgte daher traditionell meist sub-
jektiv und selektiv, so dass den Datensédtzen hinsichtlich der Représentativitit der Stichproben
ein nicht quantifizierbarer Fehler zugrunde liegt. In der Realitdt hdufige, artenarme Vegetati-
onsbestdnde sind in den Datensidtzen tendenziell deutlich unterreprisentiert (Chytry 2001).
Dariiber hinaus weisen pflanzensoziologische Erhebungen hdufig stark voneinander abwei-

chende Raumbeziige auf. So wird die GroBe der Aufnahmefliche - eine der wesentlichen

5
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Variablen fiir die Artenzahl von betrachteten Pflanzenbestinden - fiir verschiedene Vegetati-
onstypen bereits methodisch unterschiedlich gewidhlt (Dierschke 1994, Hobohm & Hérdtle
1997), variiert aber hiufig auch innerhalb eines Vegetationstyps zwischen einzelnen Bear-
beitern und sogar innerhalb einzelner Datensédtze (Chytry & Otypkova 2003). Die Verwend-
barkeit bestehender pflanzensoziologischer Datensitze fiir die Abschidtzung reprédsentativer
Diversitidtsmuster von Landnutzungstypen zu Zwecken der Regionalisierung ist damit deut-
lich eingeschrinkt.

GrofBrdumig, d. h. auf kleinem MafBstab, liegen detaillierte Informationen zur Verbrei-
tung von Pflanzenarten flichendeckend fiir Deutschland und verschiedene Bundeslédnder
(z. B. Haeupler & Schonfelder 1988, Sebald et al. 1990-1998, Garve 1994, Benkert et al.
1996) vor - zum Teil bereits frei verfiigbar in digitaler Form (Bundesamt fiir Naturschutz
2005). Diese Datengrundlagen basieren in ihrer rdumlichen Auflésung zumeist auf Einteilun-
gen der Topographischen Karte 1:25000 (TK 25) und sind das Ergebnis floristischer Kartie-
rungen ehrenamtlicher Mitarbeiter, die schon seit mehreren Jahrzehnten fortgefiihrt werden.
Uberregionale und regionale Verteilungsmuster der Phytodiversitit und ihre Abhiingigkeit
von abiotischen sowie landnutzungsabhingigen Variablen konnten auf Basis dieser grob
aufgelosten Verbreitungsdaten bereits in mehreren Studien analysiert und erkldrt werden
(Korsch 1999, Deutschewitz et al. 2003). Die Chorologie (Arealkunde), seit jeher ein For-
schungsschwerpunkt mitteleuropdischer Geobotanik (z. B. Hoffmann 1886, Meusel et al.
1965, 1978, Meusel & Jager 1992), erfahrt somit durch die Verfiigbarkeit der bestehenden
Datenmengen und neuer raumstatistischer Auswertungsmethoden (Legendre et al. 2002, Perry
et al. 2002, Deutschewitz et al. 2003) eine wachsende Bedeutung fiir Forschung und phytodi-
versititsbezogene Flichenbewertung auf regionaler und nationaler Ebene. Probleme in der
Verwendung kleinmaf3stibiger Verbreitungsdaten entstehen durch die unterschiedliche Bear-
beitungsdichte und -frequenz sowie aus der wechselnden rdumlichen Auflosung und Verfiig-
barkeit von Daten fiir unterschiedliche Teilrdume (vgl. Schnedler in Bearb.). So stehen fiir die
Untersuchungsregion nur Daten auf Basis ganzer TK 25-Blétter zur Verfiigung. Obwohl diese
grundsitzlich geeignet sind, eine verldssliche Eingrenzung des regionalen Artenpools von
Habitattypen vorzunehmen (Mattern et al. 2004, Reger et al. 2005), reicht die rdumliche
Auflosung nicht, um in einem Gebiet mit kleinrdumiger Standort- und Nutzungsvielfalt die
Beziehungen zwischen Phytodiversitit und abiotischen sowie landnutzungsabhédngigen
Variablen rdumlich explizit, d. h. auf lokaler Ebene, zu untersuchen.

Als intuitive Erkenntnis ist es in der Vegetationsokologie unstrittig, dass z. B. eine reich

strukturierte, extensiv und vielfaltig genutzte Agrarlandschaft auf der Mesoskala deutlich



ALLGEMEINE EINFUHRUNG

mehr Arten beherbergen wird als eine ausgerdumte Intensiv-Agrarlandschaft. Dennoch sind
Muster der Phytodiversitit lokaler Teilrdume und Habitatmuster (Pattern) von etwa der Grof3e
weniger Hektar bis Quadratkilometern und ihre SteuergroBen in Agrarlandschaften wenig
untersucht. So gibt es weder eine nennenswerte Zahl an Untersuchungen, die auf einer Ar-
teninventarisierung von Habitatmustern beruhen (vgl. aber NeBhover 1999, Retzer 1999),
noch Methoden, die geeignet sind, die Steuergroflen der Phytodiversitit innerhalb von Habi-
tatmustern in Agrarlandschaften zu quantifizieren. Vorliegende Untersuchungen und beste-
hende methodische Ansdtze zur Erfassung von Phytodiversititsmustern auf der Mesoskala
behandeln vorwiegend Habitatmuster natiirlicher und halbnatiirlicher Okosysteme (Schmidt-
lein 2000, 2003, Schwabe-Braun 1979, 1980, Stohlgren et al. 1997a, 1997b), und / oder kon-
zentrieren sich im Sinne der Sigmasoziologie auf Muster von Pflanzengesellschaften
(=,,Vegetationskomplexe*) in Agrarlandschaften (Goetze 1999, Schiller 2000). Pflanzenge-
sellschaften treten in der modernen Agrarlandschaft jedoch oft nur noch fragmentarisch auf,
thre Typisierung sowie (rdumliche) Abgrenzung ist daher stark bearbeiterabhédngig. Als we-
sentliche FEinschrinkung sigmasoziologischer Methoden ist weiterhin zu werten, dass i. d. R.
keine flaichendeckenden und vollstdndigen Informationen zum Arteninventar der untersuchten

und typisierten Vegetationskomplexe erhoben werden.

2. Anforderungen an die Forschung im Teilprojekt und Zielsetzungen

dieser Arbeit

Die in Kap. 1.2 und 1.3 dargestellten Zusammenhénge verdeutlichen, dass floristisch-vegeta-
tionskundliche Daten - und damit Muster der Phytodiversitit - in der Regel nur auf Habitat-
und Landschaftsebene zur Verfiigung stehen. Die bestehenden Datensédtze sind dariiber hinaus
wegen der genannten Méngel kaum geeignet, zur reprisentativen Abschitzung der Diversita-
ten von Landnutzungstypen und deren Regionalisierung Verwendung zu finden. Bislang feh-
len dariiber hinaus Methoden zur Erfassung der Phytodiversitidt von Habitatmustern auf loka-
ler Ebene. Um die anfangs skizzierten Ziele zu erreichen, ergaben sich zu Projektbeginn somit
verschiedene Aufgabengebiete flir das Teilprojekt B 3.1, die an dieser Stelle zundchst kurz
umrissen werden sollen, um den wissenschaftlichen und methodischen Kontext der in der

vorliegenden Dissertationsschrift présentierten Artikel darzustellen (Kap. 2.1 bis 2.4):
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2.1 Erfassung der Phytodiversitit auf Habitatebene und Ableitung von Indikatoren
(Kap. 5)

In ausgewihlten, reprasentativen Teilgebieten der Untersuchungsregion wurde zunéchst die
Phytodiversitdt der flichig vorherrschenden Landnutzungstypen Acker, Griinland und ver-
buschtes, altes Brachland in stratifiziert-zufalligen Stichprobenerhebungen erfasst und Bezie-
hungen zwischen Habitattyp und Artenzahlen und -dichten wurden analysiert (Waldhardt et
al. 1999, 2000a). Der Flichenbezug dieser Untersuchungen beriicksichtigte sowohl standardi-
sierte Raumbeziige (1 m*- und 25 m*-Plots) als auch ganze Schlige (Patches). Die Datenerhe-
bungen in den Plots erfolgte dabei nach der Braun-Blanquet-Methode, allerdings gewahrleis-
tete die zufdllige Flachenauswahl eine Vermeidung der in Kap. 1.4 dargestellten Problematik.

Ein Schwerpunkt der Analysen konzentrierte sich dabei zunéchst auf die Ableitung von
qualitativen (Surrogate) und quantitativen (Korrelate) Indikatoren der Artenvielfalt und ande-
rer Maf3e der Artendiversitit auf Habitatebene im Sinne von Duelli (1997) und Duelli & Ob-
rist (1998). Indikatoren sind prinzipiell geeignete Werkzeuge, um aus direkten oder abgeleite-
ten Variablen Prognosen von raumlichen Mustern der Biodiversitét zu erstellen (Biichs 2003).
Es wurde daher z. B. gepriift, ob die Flachengrofle der Schlidge und die Artendichte von Plots
mit der Gesamtartenzahl der Schlige korreliert (Waldhardt et al. 2000b, 2001). Einzelne
Artengruppen konnten als Indikatoren der Gesamtartenzahl identifiziert werden (Waldhardt &
Simmering 2002, Waldhardt et al. 2000b). Des Weiteren wurden die Artenzahlen und das
Vorkommen von Artengruppen einzelner Landnutzungstypen in Beziehung gesetzt zu
Klassifizierungen von Bodentypen, Bewirtschaftungsintensitdten, Nutzungsalter und
strukturellen Vegetationsmerkmalen (Simmering et al. 2001a, Waldhardt & Simmering 2002,
Waldhardt et al. 1999, 2000a, b, 2001, Waldhardt & Otte 2003, Wellstein et al. eingereicht).
Als abgeleiteter Indikator fiir unterschiedliche Altersklassen von Griinland - und damit
differenzierter Phytodiversitdtsmuster - wurde das Farbspektrum von Color-Infrarot
Luftbildern analysiert (Waldhardt & Otte 2003).

In Kap 5. werden zusammenfassend Indikatoren der Phytodiversitit auf Habitatebene
typisiert und jlingere Forschungsansitze in einer kurzen Literaturiibersicht eingeordnet. Die
Anforderungen an Indikatoren aus wissenschaftlicher Sicht werden dargestellt sowie kiinftige
Forschungsschwerpunkte in diesem Bereich diskutiert. Einleitend wird auch auf die Skalen-
abhéngigkeit von Phytodiversitit eingegangen und bekannte Konzepte zur ,,Messung® von
Diversitit werden vorgestellt (a-, b-, g-Diversitit i. S. von Whittaker 1972). Zur Einfithrung

in diese grundlegenden Themenbereiche sei daher auf dieses Kapitel verwiesen.
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2.2 Muster der Phytodiversitit innerhalb von Habitat-Patches (Kap. 6 und 7)

Die Verwendung des Landschaftselements Schlag (Patch) als Basiseinheit der Landschafts-
analyse ging zunichst von hier vorliegenden einheitlichen Standortbedingungen und einer
daraus resultierenden homogenen Vegetation mit sich wiederholenden Mustern interner
Mikroheterogenitét aus (vgl. Forman-Zitat Kap. 1.3). ,,Standort* wird in diesem Zusammen-
hang im pflanzendkologischen Sinne als Gesamtheit der auf die Vegetation einwirkenden
Umwelteinfliisse verstanden (z. B. Lerch 1991). Die Nutzung sowie die abiotischen Bedin-
gungen werden dabei als deren wesentliche Faktoren begriffen, da Stérungsregimes (u. a.
Mahd, Bodenbearbeitung) und die Steuerung von Stofffliissen (u. a. Biomasseentzug, Diing-
ung) zu einer vergleichsweise geringen Bedeutung "natiirlicher" dkologischer Prozesse fiir die
Ausbildung von Vegetation fithren (Burel & Baudry 1995). Die zundchst wohlbegriindete
Annahme der Homogenitit von Schlagflichen konnte im Laufe der Arbeit des Teilprojekts
fiir den GroBteil der flichigen Habitattypen bestitigt werden (Waldhardt et al. 1999, 2000a,
2000b). Es war jedoch erforderlich, die Muster der ,,internal microheterogeneity* und die da-
mit zusammenhédngende Prozesse hinsichtlich zweier bedeutsamer Aspekte ndher zu untersu-
chen. Diese werden hier in einem ersten Schwerpunkt dieser Arbeit dargestellt

(Kap. 6 und 7):

2.2.1 Kleinrdumige Vegetationsdifferenzierung in Brachen (Kap. 6)

Langjdhrige Brachen in der Untersuchungsregion sind nur selten Eingriffen in die Vegetati-
onsentwicklung ausgesetzt (Simmering et al. 2001a). Lediglich die Etablierung von ausdau-
ernden Gebiischen wird teilweise unterbunden. Die Entwicklung der noch offenen Bereiche
unterliegt damit weitgehend interspezifischen Wechselwirkungen, die zu Anderungen im
Dominanzgetfiige von Pflanzenarten fiithren. Neben Konkurrenzmechanismen (competition)
sind hier vor allem die gegenseitige oder einseitige Forderung (,,facilitation®; Callaway &
Walker 1997) und die Rolle einzelner Arten als ,,ecosystem engineer (Jones et al. 1994) zu
nennen. ,,Ecosystem engineers* sind Arten, die direkt oder indirekt auf die Verfiigbarkeit von
Ressourcen fiir andere Arten einwirken (Lawton & Jones 1995). Sie erlangen ihre Bedeutung
durch die Schaffung neuer Habitate und Habitatmuster. Fiir den Besenginster (Cytisus scopa-
rius (L.) LINK), der dominierenden Gehoélzart auf den Brachen der Untersuchungsregion,
konnte eine Funktion als ,,ecosystem engineer nachgewiesen werden: Als stickstofffixie-
rende Leguminose scheint er eine Anreicherung der Bodenldsung zu bewirken und damit
vermutlich aktiv zu einer Forderung von Nitrophyten in den Bestdnden beizutragen (Simme-

ring et al. 2000, 2001a).
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Angesichts des zunehmenden Einflusses organismischer Interaktionen fiir die Ausbil-
dung von Phytodiversitatsmustern in halbnatiirlichen und natiirlichen Habitaten sind aber ins-
besondere auch Pflanze-Tier Interaktionen von grofer potenzieller Bedeutung fiir die ,,inter-
nal microheterogeneity* von Brachland-Patches. Das ,,s0il engineering* von Ameisen, die auf
langjdhrigen Brachen der Untersuchungsregion hohe Arten- und Nestdichten erreichen (Dau-
ber & Wolters 2000a, Wolters et al. 1999), wurde im tier6kologischen Teilprojekt des SFB
eingehend erforscht (Dauber & Wolters 2000b, 2001). Die hier dargestellte Untersuchung
(Kap. 6) fokussiert auf die kleinrdumige Heterogenitat, die durch die zahlreichen Hiigelbau-
ten von Lasius flavus L. (Gelbe Wiesenameise) in der Vegetation von Brachland-Patches
entsteht. Insbesondere werden der Beitrag, den die Ameisenbauten zur kompositorischen und
strukturellen Diversitdt von Brachlandvegetation leisten und der Einfluss der Umgebungsve-

getation analysiert.

2.2.2 Bedeutung von scharfen Grenzlinien fiir die Phytodiversitdit auf Habitat- und Land-
schaftsebene (Kap. 7)

Kleinstrukturierte Landschaften weisen eine besonders hohe Grenzliniendichte auf. Die
Randbereiche zwischen den kleinen Parzellen repriisentieren meist scharfe Uberginge, d. h.
die angrenzenden Parzellen sind haufig nicht durch Kleinstrukturen voneinander getrennt. In
den Untersuchungen zur Erfassung der Phytodiversitit flachiger Habitattypen wurden zu-
ndchst 2 m breite Randbereiche ausgespart, da es das Ziel der Untersuchungen war, nur das
reprasentative Arteninventar der Habitattypen zu ermitteln (Waldhardt et al 1999, 2000a).
Eventuell auftretende Randeffekte, die durch das Einwandern von Arten aus angrenzenden
Nutzungen zu erwarten waren, sollten in der habitattypenbezogenen Datenerhebung bewusst
nicht mitabgebildet werden.

Bei zu erwartenden Landnutzungsdnderungen, die auf eine Vergroferung der derzeit
vorhandenen Schlaggréflen abzielen (vgl. Dienstbach 2001, Stein et al. 2003), wire jedoch
zwangsldufig mit einer Reduzierung der Grenzliniendichte in der Landschaft zu rechnen. Die
floristische Habitatfunktion der zahlreichen ,scharfen Grenzlinien* (,,sharp edges®,
Duelli 1997) von Griinland- und Ackerfldchen stand daher im Mittelpunkt der in Kap. 7 dar-
gestellten Untersuchung. Der Beitrag der Randbereiche zum Arten- und Strukturreichtum der
Parzellen wurde quantifiziert. Insbesondere sollte auch geklirt werden, ob sie ein eigenes, fiir
die Landschaftsdiversitit bedeutsames Arteninventar und somit Okoton-Eigenschaften

(D1 Castri & Hansen 1992, Odum 1998) aufweisen (vgl. Dauber et al. 2004).
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2.3 Methodenentwicklung zur Erfassung und Quantifizierung der Phytodiversitit und
ihrer Steuergrofien in Habitat-Patches und Habitatmustern mit besonderer Beriick-

sichtigung von Kleinstrukturen (Kap. 8)

Eine Methode zur Erfassung von Phytodiversitit in Habitatmustern bildet als Beitrag zur L6-
sung der in Kap. 1.4 aufgefiihrten Defizite vegetationskundlicher Methoden auf lokaler Ebene
den zweiten Schwerpunkt dieser Arbeit. Sie basiert auf einer reprasentativen Auswahl und der

Erfassung von 1-ha Fliachen, die eine jeweils charakteristische Verteilung der vorkommenden

Habitattypen aufweisen. Von zunichst per Clusteranalyse klassifizierten 1-ha Habitatmustern

von Teilgebieten werden zufdllig ausgewdhlte Flichen (Pattern) als 1-ha Plots ausgewdéhlt.

Innerhalb dieser werden die jeweils vorkommenden Patches von Habitattypen abgegrenzt und

auf ihrer Gesamtfliche vegetationskundlich erfasst. Patch-bezogene Daten konnen so wie-

derum auf die Pattern-Ebene aggregiert werden. Im einzelnen wurden folgende Anforderun-
gen an die Methode gestellt:

1) Die Ermoglichung einer zuverldssigen Abschitzung des Gesamtartenreichtums eines Ge-
biets durch die Erhebung von repriasentativen Teilflachen.

2) Die Quantifizierung der relativen Bedeutung von modellierungsrelevanten Eigenschaften
(Habitattyp, GroBe, Form etc.) fiir den Artenreichtum von Habitat-Patches.

3) Die Quantifizierung der relativen Bedeutung von modellierungsrelevanten Eigenschaften
eines Habitatmusters filir dessen Artenreichtum. In diesem Zusammenhang sollte das Mo-
saikkonzept von Duelli (1992, 1997), welches die Abhadngigkeit der Biodiversitdt von der
Habitatvielfalt (Anzahl der Typen und Patches) und der relativen Anteile anthropogener,
halbnatiirlicher und natiirlicher Vegetation beschreibt, fiir die Phytodiversitit iiberpriift
werden.

4) Da in den Arbeiten des Teilprojekts zunachst nur die flaichigen Habitattypen beriicksichtigt
worden waren, war es erforderlich den Beitrag von Kleinstrukturen (z. B. Raine, Sdume,
Hecken) fiir die Landschaftsphytodiversitit zu quantifizieren. Insbesondere fiir die weitere
Entwicklung der Methodik zur Erfassung und Prognose von Phytodiversitéit (vgl. Kap. 9)
ist diese Fragestellung entscheidend, da ihre Beantwortung u. a. Hinweise zur ndtigen
Auflosung von Raumdaten fiir Regionalisierungszwecke liefert. Die allgemeine Definition
Formans (1995), Patches als nichtlineare Elemente im Gegensatz zu Korridoren zu be-
trachten (vgl. Kap. 1.3), wurde somit aufgegeben, da die Grof8e und Form eines Habitats
primdr nicht entscheidend fiir das Wachstum von Pflanzenarten ist. Kleinstrukturen und

flichige Habitate wurden also in dieser Untersuchung gleichermal3en als Patches definiert.

11
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Da die Artenzahl in einem hinsichtlich der Habitattypen und ihrer Patches komplexen
Landschaftsausschnitt nicht unmittelbar von der Artenzahl einzelner Patches abzuleiten ist, ist
in landschaftsbezogenen Analysen nicht nur diese bedeutsam, sondern vor allem auch der
spezifische Beitrag, den ein Patch (oder Habitatmuster) zur Gesamtdiversitit eines Raumes
leistet. Eine neuere und bislang wenig beachtete Herangehensweise, um diesen Beitrag zu
quantifizieren, stellt der ,,Specificity““-Ansatz nach Wagner & Edwards (2001) dar. Begleitend
zur Analyse der Steuergroflen des Artenreichtums wurden daher auch die relevanten Steuer-

grofen der ,,Specificity* quantifiziert.

2.4 Methodenentwicklung zur riumlich differenzierten Prognose von Auswirkungen

geinderter Landnutzung auf die Phytodiversitiit (Kap. 9)

Der dritte und abschlieBende Schwerpunkt dieser Arbeit integriert die aus den zuvor hier dar-
gestellten Arbeiten des Teilprojekts gewonnenen Erkenntnisse und stellt eine Methodik zur
Abschitzung aktuellen Artenreichtums und zur Prognose der Auswirkungen von Landnut-
zungsinderungen in kleinstrukturierten Mosaiklandschaften vor.

Durch die Verschneidung von Boden- und Nutzungsdaten werden zundchst aktuelle
Habitattypenkarten von Teilregionen erarbeitet. Nach einer repriasentativen Erfassung von Ar-
tenstetigkeiten (Artenfrequenzen) in den so differenzierten Habitattypen werden unter Be-
riicksichtigung der Anzahl der Habitattypen und ihrer Patches anschlieBend unter Zugrunde-
legung einer binomialen Verteilung die Wahrscheinlichkeiten von Artvorkommen in einzel-
nen Habitattypen bzw. Habitatmustern errechnet. Uber die Aufsummierung der Einzelwahr-
scheinlichkeiten konnen abschlieBend der Artenreichtum einzelner Artengruppen oder der
gesamten Flora eines (Teil-)Raumes errechnet werden. Durch die Anwendung der Methodik
auf kartographisch dargestellte Szenarien zukiinftiger Landnutzungsverteilungen ist sie glei-
chermafen zur Prognose der zu erwartenden Artenzahlen in beliebig groBen Teilrdumen ge-
eignet. Die Methodik basiert durch die Beriicksichtigung der Identitit und Anzahl der Ha-
bitattypen und ihrer Patches zunichst konzeptionell auf dem in Kap. 8 {iberpriiften Mosaik-
konzept von Duelli (1992, 1997). Limitierungen und Anwendungsmoglichkeiten der Metho-
dik werden in Kap. 9 ausfiihrlich diskutiert.
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3. Untersuchungsregion

3.1 Lage, naturriumliche Gliederung und Geomorphologie

Das Lahn-Dill-Bergland (LDB) liegt im Nordwesten des Bundeslandes Hessens im Regie-

rungsbezirk Mittelhessen. Es umfasst den nordlichen Bereich des Lahn-Dill-Kreises und Teile

der Landkreise Gieen und Marburg-Biedenkopf. Das ca. 970 km® bedeckende Gebiet bildet

die Ostabdachung des Rheinischen Schiefergebirges und wird nérdlich und norddstlich vom

Oberlauf sowie siidlich und 6stlich vom Mittellauf der Lahn begrenzt (Abbildung 1). Siid-

westlich trennt das Dilltal die Region vom Oberwesterwald. Nordwestlich schlieen sich

Rothaargebirge und Siegerland an. Die im SFB 299 verwendete naturrdumliche Abgrenzung

des LDB beinhaltet die Haupteinheit ,,Gladenbacher Bergland* (oft synonym verwendet fiir

das LDB) und die zum Westerwald gezédhlte Untereinheit ,,Oberes Dilltal“ (Meynen &

Schmithiisen 1953-1962, Klausing 1988).
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Abbildung 1. Karte der Untersuchungsregion und Lage der Gemarkungen (vgl. Tabelle 1) mit
Untersuchungsflichen
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Die grofle geomorphologische Heterogenitit der Region findet ihre Entsprechung in der
Untergliederung in insgesamt elf Naturraumuntereinheiten, von denen nur einige in den Frei-
landuntersuchungen Beriicksichtigung finden konnten (Tabelle 1). Die im Westen des Gebiets
in siidostlicher Richtung verlaufenden, stirker reliefierten Bergriicken erreichen Hohen bis
600 m (Schelder Wald, Horre), wéhrend die im Norden und Osten des Gebiets vorherrschen-
den Beckenlagen mit 200 m - 400 m Hohenlage durch flache Kuppen und weite Téler gepragt
sind (z. B. Niederweidbacher Becken, Damshéduser Kuppen, Salzbddetal; Oberes Lahntal,
Breidenbacher Grund). Etwas nordlich des Zentrums des Gebietes erheben sich die vereb-

neten Bottenhorner Hochfldchen auf ca. 500 m (Klausing 1988).
3.2 Klima, Geologie und Boden

Das atlantisch-subatlantisch geprigte LDB weist mit kiihlen und humiden Bedingungen ein
typisches Mittelgebirgsklima aus. Hinsichtlich der Niederschlagsverteilung und Jahresmittel-
temperatur innerhalb der im Regenschatten des Sauerlandes gelegenen Region gibt es einen
Gradienten von den hoheren Lagen im Westen mit 1100 mm und 6°C zu den Beckenlagen im
Osten und Siidosten mit nur noch ca. 700 mm und ca. 7,5° - 8°C (Knoch 1950, HELELL
1981). Hohenlage und geomorphologische Situation wirken sich lokal jedoch betrachtlich auf
das Kleinklima aus.

Die geologisch sehr heterogene Region ist geprigt durch devonische und unterkarboni-
sche Sedimentgesteine. Tonschiefer, Grauwacken, Sandsteine, Kieselschiefer und zum gerin-
geren Teil Kalksteine herrschen vor. Darin eingebettet finden sich mit Diabasen (vorwiegend
im Schelder Wald und den Bottenhorner Hochfldchen) und Schalsteinen noch die Auswir-
kungen submariner vulkanischer Tétigkeiten. Auf diese gehen auch die Entwicklung riesiger
Roteisensteinlagerstétten zuriick, die fiir die historische Landschaftsentwicklung von zentraler
Bedeutung waren (Weyl 1980, Harrach 1998).

Die Ausgangssubstrate der vorwiegend ertragsschwachen, rezenten Boden waren jedoch
pleistozédne und holozéne Sedimente. In den Hang- und Beckenlagen fiihrten fluviale, so-
lifluidale und &olische Formungsprozesse zur Ausbildung lossbeeinflusster periglazidrer
Schuttdecken (FlieBerden). Abhidngig von Relief, Exposition und Ausgangsgestein sind diese
rdumlich sehr variabel verteilt und heterogen in ihren physikalischen Eigenschaften (Schotte
& Felix-Henningsen 1999, Szibalski 2000). Die Kuppenlagen weisen haufig flachgriindige
Braunerde-Ranker, Ranker und Ranker-Braunerden sowie Regosole auf. An Ober- und
Mittelhdngen tliberwiegen Braunerden, jeweils in Abhidngigkeit des Ausgangsgesteins mit

unterschiedlicher Trophie. Aufgrund der geringen Wasserdurchléssigkeit des Tonschiefer-
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Untergrundes und der éltesten periglazidren Lagen (Basislage) haben sich an den Unterhén-
gen héufig verndsste Pseudogleye und Pseudogley-Braunerden ausgebildet, z. T. treten hier
auch lossbeeinflusste, aber weitgehend entkalkte Braunerden und Parabraunerden auf. Hang-
fuBlbereiche sind durch méchtige Kolluvien charakterisiert, wihrend die Auen von Gleyen und

Nassgleyen dominiert werden (Harrach 1998, Szibalski 2000).
3.3 Historische Landnutzung

Die Siedlungsgeschichte des LDB begann bereits im Neolithikum (ca. 5600 - 4800 v. Chr.)
mit ersten Rodungen und Feldfluren der Bandkeramiker (Speier & Pott 1995). Der Reichtum
an Eisenerzlagerstitten, der schon seit der Eisenzeit von keltischen Siedlern genutzt wurde
und spater wesentlich zur Entwicklung der Industrien an Lahn und Dill beitrug, hatte wesent-
lichen Einfluss auf die Landnutzungsverteilung im Gebiet. Bis heute mit ca. 44% Waldanteil
(Nohles 2000) ein waldreiches Gebiet, wurden die natiirlichen bodensauren Buchenwélder
iiber Jahrhunderte zur Gewinnung von Holzkohle intensiv genutzt und in von Eichen und Bir-
ken dominierte Niederwédlder umgewandelt (Speier 1994). Mit der genossenschaftlichen
Haubergswirtschaft etablierte sich im ausgehenden Mittelalter sogar ein regionalspezifisches
Waldfeldbausystem (Baumeister 1969, Kohl 1978), welches noch bis Anfang des
20. Jahrhunderts groBflichig vorwiegend im Nordwesten des Gebiets und im angrenzenden
Siegerland praktiziert wurde, um den zunehmenden Bedarf an Holz und Holzkohle im Berg-
bau zu decken.

Die Industrialisierung der Eisenverhiittung und der damit verbundenen Erwerbszweige
fiihrte im Laufe des 19. Jahrhunderts zu einem erhohten Bedarf an Arbeitskriaften. Da zu die-
sem Zeitpunkt die Flur- und Besitzzersplitterung aufgrund der im Westen des Gebiets iibli-
chen Realerbteilung (R6hm 1962) bereits ein Ausmal erreicht hatte, dass eine Vollerwerbs-
landwirtschaft nicht mehr den Familienunterhalt sichern konnte, fiihrten diese zunehmenden
auBBerlandwirtschaftlichen Haupterwerbsmoglichkeiten zu einer bis heute grolen und
iiberwiegenden Zahl an Nebenerwerbslandwirten (Kohl 1978, Hietel 2004). Dennoch wurden
traditionell alle ackerfdhigen Flachen bis hin zu flachgriindigen Grenzertragsstandorten be-
wirtschaftet. Nicht ackerfahige Flachen in Kuppenlagen dienten als Allmendweiden, deren
erhaltene Restflaichen heute einen hohen Naturschutzwert aufweisen und in der Regel als
Naturschutzgebiet ausgewiesen sind (Bergmeier 1987, Nowak 1988, Ginzler et al. 2004,
Mattern et al. 2004).

Mit dem Niedergang der Eisenhiitten im beginnenden 20. Jahrhundert begann der bis

heute andauernde, tiefgreifende Landschaftswandel zunichst im Nordwesten der Region
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durch die subventionierte Umwandlung der nicht mehr benétigten Niederwilder in Fichten-
forste (Kohl 1978). Die Landwirtschaftsfliche blieb davon vorerst weitgehend unbeeinflusst.
Jedoch setzte mit sich entwickelnder wirtschaftlicher Prosperitit nach dem zweiten Weltkrieg
ein anhaltender Riickgang der Anzahl landwirtschaftlicher Betriebe und die verstirkte Nut-
zungsaufgabe ehemals bewirtschafteter Flachen ein. Nach Kohl (1978) wurden bereits 1974
im Nordwesten des Lahn-Dill-Berglands nur noch 88 % der landwirtschaftlichen Nutzfldche
von 1867 bearbeitet.

Tabelle 1. Lage, naturrdumliche Zuordnung und Agrarstatistiken der Untersuchungsgebiete

Gemeinde - Land-  Naturraum- MTEB? Hohe*  Wald Griinland/ LFYLN’ Kap.®
Gemarkung kreis' untereinheit ii. NN %* Acker ® x100 p-
Bad Enbach- —y;p - Bottenhomer 5516 500_520 43 63 /37 70 8
Bottenhorn Hochflachen
Biebertal- GI Niederweidbacher 531~ 280 45 44/ 56 61 6
Frankenbach Becken
Bischoffen- LDK Niederweidbacher 531~ 320 56 62 /38 56 6
Rofbach Becken
Dietzholztal- . .
Steinbriicken LDK Dietzholzetal 5115 310 - 450 65 85/14 30 6,7
Ehringshausen- .
Niederlemp LDK Hoérre 5316 280 -305 49 60 /40 45 8
Eschenburg- . i
Eibelshausen Dietzholzetal 285-470 7
LDK 5116 47 79 /21 56

Eschenburg- Breidenbacher

. 450 6
Simmersbach Grund
Gladenbach-—/p -~ Damshiuser 5217 330-350 43 38762 93 8
Runzhausen Kuppen
Hohenahr- Lpk  Niederweidbacher 5317 575 435 42 46 / 54 62 67,9
Erda Becken
Steffenberg- g Breidenbacher 5116 450-530 43 63 /37 70 8
Oberhorlen Grund

! = LDK = Lahn-Dill-Kreis; MR = Marburg-Biedenkopf; GI = Gielen; 2 = Messtischblatt TK 1:25000;

3= Hohenlage der Untersuchungs-flachen; 4= bezogen auf Gesamtflache, 5 =9 Anteile an LF; ® = Landwirt-
schaftlich genutzte Fliche, Daten der Bodennutzungshaupterhebung 1999; 7 Landwirtschaftliche Nutzfliche,
Katasterfliche; ® = Kapitel dieser Arbeit

Alle Daten der Agrarstatistik (Statistik Hessen 2005) beziehen sich auf die Gemeindefldche, nicht auf die der
genannten Gemarkung.

3.4 Aktuelle Landnutzung

Die aktuell landwirtschaftlich genutzte Flidche in der Untersuchungsregion bedeckt ca. 31 %
der Gesamtflache. Deutlich mehr als die Halfte wird als Griinland genutzt (Reger et al. einge-
reicht). Auf Gemeinde- und Gemarkungsebene lassen sich jedoch deutliche, naturrdumliche
und agrarstrukturell bedingte Unterschiede in der Verteilung von Acker- und Griinland fest-

stellen (vgl. Tabelle 1). Die in den letzten Jahrzehnten erfolgte Nutzungsaufgabe in einzelnen
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Gebieten ldsst sich dabei in einem komplexen Geflecht von sowohl standortlichen als auch
soziodkonomische Ursachen beschreiben (Hietel 2004, Hietel et al. 2004, 2005). Allgemein
lassen sich Teilrdume abgrenzen, die trotz grofer agrarstruktureller Verdnderungen nur einen
geringen Landnutzungswandel aufweisen. Hier sind vornehmlich die durch die Beckenlage,
hohere Temperaturen, ertragreichere Boden und eine geringere Flurzersplitterung (Anerben-
recht) beglinstigten, vorwiegend im Osten der Region gelegenen Gemarkungen zu nennen, die
nach wie vor ackerbaulich geprigt sind. In den Gemarkungen des hoher gelegenen (Nord)-
Westens, der noch zur Mitte des 20. Jahrhunderts neben ausgedehnten Griinlandflichen
ebenfalls hohe Anteile von Ackerland aufwies, hat dagegen ein gerichteter Nutzungswandel
stattgefunden (Waldhardt et al. 2000a, Reger et al. 2005). Das ehemalige Ackerland wurde
entweder liberbaut oder in Griinland umgenutzt. Auch der Brachflichenanteil (vgl. Kap. 6)
stieg zunichst stark an (Biiring 1970, Borstel 1974). Jedoch ist die zunehmende Verbuschung
in vielen Gemarkungen, die sich bereits in den siebziger Jahren zeigte, durch Landschafts-
pflegemaBBnahmen auf vorwiegend am Waldrand gelegene Fliachen eingegrenzt worden
(Simmering et al. 2001a, Fuhr-BoB3dorf 2003, Hietel 2004). Viele ehemalige Brachflichen
werden heute liberwiegend als Extensiv-Griinland genutzt.

Im klimatisch und edaphisch ebenfalls relativ begiinstigten, zentralen Bereich des Lahn-
Dill-Berglands mit vorherrschenden flachhiigeligen Beckenlandschaften und weiten Télern
hat es einen gerichteten Nutzungswandel in dieser Form bislang nicht gegeben. Die Landnut-
zungsverteilung entspricht weitgehend der historischen (Reger et al. eingereicht). Tallagen
und vernédsste Unterhangbereiche werden vorwiegend als Griinland genutzt. Wald ist in der
Regel nur auf den Kuppen ausgebildet. Die Hanglagen weisen dagegen noch ein traditionell
kleinparzelliertes Mosaik aus Acker- und Griinlandflichen mit einer teilweise ausgepriagten
Wechselnutzung und einer Vielzahl von Kleinstrukturen auf (Fuhr-BofB3dorf et al. 1999, Schu-
bert et al. 2002, Hietel 2004, Reger et al. 2005). Die mittlere Schlaggrofe liegt bei ca. 0,5 ha.
Zwar stieg auch hier der Brachlandanteil leicht an, jedoch bleiben Brachflichen vorwiegend
auf stark verndsste Tallagen und flachgriindige Waldrandbereiche beschriankt (Simmering et
al. 2001, Reger et al. 2005).

Gegenwirtig ist der Anteil kleiner Nebenerwerbsbetriebe in diesen Teilgebieten noch
hoch. Die Bewirtschaftung erfolgt iiberwiegend mit geringem Einsatz landwirtschaftlicher
Produktionsmittel und hédufig jenseits der Rentabilititsgrenze (Nowak 1988, Wellstein et al.
eingereicht). Sie wird in vielen Féllen liberwiegend aus Traditionsbewusstsein fortgefiihrt.
Abhdngig von den agrarpolitischen Rahmenbedingungen, der Altersstruktur der noch tétigen

Landwirte und dem Vorhandensein von Auffangbetrieben sind daher zukiinftig einschnei-
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dende Verdanderungen in der Landnutzung zu erwarten. Da gerade die Hanglagen dieser Teil-
gebiete mit einer diversen Landnutzung und damit einer hohen Habitatvielfalt eine grof3e po-
tenzielle Bedeutung fiir die Phytodiversitidt haben, und zugleich am wahrscheinlichsten von
Nutzungsdnderungen betroffen sein werden, standen diese im Mittelpunkt der hier aufge-
fiihrten Untersuchungen (Tabelle 1). Tallagen, die standortlich und aus rechtlichen Griinden
keine andere als Griinlandnutzung zulassen, sowie Wilder wurden in den Arbeiten des Teil-

projekts nicht berticksichtigt.
4. Methoden

Im Folgenden wird eine Ubersicht iiber die in den Untersuchungen zu Kapitel 6, 7, 8 und 9
verwendeten Methoden gegeben. Weitere Details finden sich in den entsprechenden Metho-

dendarstellungen der einzelnen Kapitel.
4.1 Habitatklassifikation (Kap. 7, 8, 9)

Die in den Untersuchungen verwendeten kartographischen Daten zur Habitatklassifikation
orientieren sich im Wesentlichen an Landnutzungskarten, die auf der Automatisierten Liegen-
schaftskarte (ALK-Hessen) der Hessischen Verwaltung fiir Bodenmanagement und Geoin-
formation (HVBG) basieren. Die Landnutzung wurde hinsichtlich ihres aktuellen Nutzungs-
typs und der Abgrenzung einzelner Schlige, also der Patches, zunéchst iiber Luftbilder kar-
tiert und anschliefend im Geldnde verifiziert. Fiir schlagbezogene Untersuchungen ist dieser
Arbeitsschritt nach wie vor erforderlich, da es fiir die Untersuchungsregion bislang keine
zufriedenstellenden Raumdaten zur Landnutzung in der ndtigen Auflosung gibt. Die flachen-
deckend vorliegenden ATKIS-Daten (Amtliches Topographisch-Kartographisches Informati-
onssystem) der HVBG haben sich sogar als ausgesprochen ungeeignet erwiesen, die aktuelle
Landnutzung in den von einer hohen gerichteten Nutzungsdynamik gekennzeichneten Teilge-
bieten der Region abzubilden (vgl. Hietel et al. 2002).

Die fiir die Untersuchungen von Kap. 7 und 9 verwendeten Habitatklassifizierungen fiir die
Gemarkungen Erda, Steinbriicken und Eibelshausen beruhen auf Daten des Teilprojekts, die
in der ersten Projektphase von anderen Bearbeitern gewonnen wurden (Fuhr-BoBdorf et al.
1999, Fuhr-BofB3dorf 2003, Waldhardt et al. 1999, 2000a). Die Differenzierung der ackerbauli-
chen Bewirtschaftung in ,,intensiv (Kap. 7) bzw. ,,conventionally cultivated (Kap. 9) und
»sehr extensiv® (Kap. 7) bzw. ,,organically cultivated* (Kap. 9) erfolgte nach Interviews mit
den Betriebsleitern der zwei Haupterwerbsbetriebe in Erda iiber ihren Produktionsmittelein-

satz (Waldhardt & Otte 2003, Kap. 9).
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Als ,,extensiv* (Kap.7) wurden alle Acker von Nebenerwerbslandwirten der Gemarkun-
gen Erda, Steinbriicken und Eibelshausen klassifiziert. Die in Kap. 9 dargestellte, ergidnzende
standortliche Differenzierung der genannten Ackerhabitate und des Griinlands wurde durch
Verschneidung mit funktionalen Raumeinheiten abgeleitet, die in der ersten Projektphase
unter Zuhilfenahme von analogen Bodentypenkarten visuell fiir die Gemarkung Erda diffe-
renziert worden waren (Waldhardt et al. 1999).

Bei den Kulturen der bearbeiteten Acker handelte es sich um Winterweizen, Winter-
gerste, Roggen, Sommergerste, Hafer, Triticale, Dinkel und Mais. Neben Raps, der hiufig in
Fruchtfolge mit Weizen angebaut wird, handelt es sich - in der Reihenfolge etwa der Bedeu-
tung entsprechend - um die regionaltypischen Ackerfriichte der untersuchten Gebiete. Die
angrenzenden Habitattypen der ,,scharfen Grenzlinien* (Kap. 7) waren Acker, Ackerbrachen,
Griinland, Grasweg, Ginsterbrache und Wald. Weder die Kulturart noch der Habitattyp der
angrenzenden Nutzungen wurden jedoch als Faktoren in der Analyse berticksichtigt, da hier-
fiir die Anzahl der zur Verfiigung stehenden Daten nicht ausreichend war.

Die in Kap. 8 dargestellte Untersuchung wurde unter Verwendung von digitalen
SW-Orthophotos der HVBG mit einer Auflosung von 0,4 m durchgefiihrt. Eine vorlaufige
Typisierung fiir die Gesamtfldche (100 ha) der Untersuchungsgebiete erfolgte am Bildschirm.
Eine differenziertere, fiir die Analysen verwendete Habitatklassifikation entstand in einem
induktiven Prozess wihrend der Geldndearbeit, da die zahlreichen Kleinstrukturen nur
teilweise im Luftbild zu definieren waren. Als entscheidendes Kriterium fiir die Abgrenzung
sowohl der flichigen als auch linearen Patches wurde der Faktor ,,unterschiedliche Nutzung*
festgelegt. Grenzen unterschiedlicher Nutzung und Bearbeitung sind wéhrend der Ve-
getationsperiode visuell leicht zu bestimmen. Eine weitere Differenzierung der Nutzungsty-
pen hinsichtlich unterschiedlicher Bewirtschaftungsweisen und kleinstandortlicher Unter-

schiede erfolgte nicht.

4.2 Auswahl der Untersuchungsflichen (Kap. 6, 7, 8, 9)

Die Untersuchung der Vegetation von Ameisenbauten (Kap. 6) erfolgte in neun Besenginster-
brachen, die sich auf finf Gemarkungen des Lahn-Dill-Berglands verteilten (Tabelle 1,
Kap. 3). Ausschlaggebend fiir die Auswahl der Flachen war eine ausreichend hohe Dichte an
Ameisenhiigeln, die eine Mindestgrof3e von 15 cm Hohe und 25 cm Breite iiberschritten. Pro
Brache wurden elf Ameisenhiigel und jeweils paarweise verbundene Ausschnitte der Umge-
bungsvegetation zufillig ausgewéhlt. Obwohl diese vorwiegend in den unverbuschten Berei-
chen der Brachen auftreten, wurde darauf geachtet, dass sich keiner der untersuchten Hiigel in
groflerer Entfernung als 5 m von Besenginsterbestdinden befand, damit die funktionale Ver-

kniipfung zu den Brachen gewahrt blieb.
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Fiir die Analyse der Bedeutung ,,scharfer Grenzlinien* (Kap. 7) wurde auf vorliegende
Vegetationsdaten zuriickgegriffen (sieche oben). Bearbeitet wurden die Randbereiche der
Schlédge, die in den genannten Untersuchungen mit ithrem Innenbereich erfasst wurden und die
mit einer stratifizierten Zufallsauswahl unter Berticksichtigung von Nutzungs- und Standort-
typen der funktionalen Raumeinheiten selektiert wurden. Die Florenlisten der Innenbereiche
dieser Schldge gingen ebenfalls in die Berechnung der habitatspezifischen Artfrequenzen zu
Kap. 9 ein.

Fiir die Analyse der Habitatmuster in Kap. 8 wurden vier Siidhangbereiche (jeweils
25 ha eingeteilt in ein 1 ha-Raster) mit einem fiir die Region typischen kleinparzelligen Ha-
bitatmosaik und vergleichbaren Standortbedingungen bearbeitet, die zudem die naturrdumli-
che Variabilitdt abdecken sollten (Tabelle 1, Kap. 3). Die Auswahl der innerhalb dieser Teil-
gebiete zu erhebenden 1-ha Plots erfolgte nach einem Stratifizierungsverfahren: Hierzu wur-
den die Flichenanteile der vorlaufigen, ,,am Bildschirm* differenzierten Habitattypen der
1-ha Flachen in eine K-Means-Clusteranalyse (Backhaus et al. 2000) gegeben, um Gruppen
dhnlicher Habitatmuster zu differenzieren. Aus jeder der jeweils fiinf Gruppen wurde eine
Flache als Plot ausgewihlt, so dass insgesamt zwanzig 1-ha Flidchen bearbeitet wurden. Durch
dieses Vorgehen sollte die repriasentative Erfassung der Habitattypenverteilung im jeweiligen
Gebiet gewihrleistet werden.

Die Anwendung der probabilistischen Methode zur Prognose von Artenreichtum in
Teilrdumen (Kap. 9) wurde exemplarisch fiir zwei beziiglich ihrer Landnutzungsverteilung
unterschiedliche Habitatmuster (landscape tracts) von 32 ha Grofe in der Gemarkung Erda
durchgefiihrt. Die Auswabhl erfolgte in erster Linie, um den Effekt der Habitattypenverteilung
auf die Modellergebnisse zu demonstrieren. Die exemplarisch gewahlten Habitatmuster wur-
den wiederum, in der NW-Ecke mit 0,0625 ha beginnend, in sich exponentiell vergrof3ernde
Teilflichen untergliedert, um die Modellergebnisse fiir verschiedene Raumbeziige verglei-
chend darstellen zu kénnen. Die Beschrankung auf 32 ha gro3e Flachen bot den Vorteil, dass

die Ergebnisse der Berechnungen im Geldnde tiberpriift werden konnten.
4.3 Vegetationskundliche Erhebungsmethoden (Kap. 6, 7, 8, 9)

Die vegetationskundliche Datenerhebung erfolgte grundsitzlich nach der bekannten Schétz-
methode von Braun-Blanquet (Braun-Blanquet 1962, Dierschke 1994). An dieser Stelle wird
hier daher nur auf die Abweichungen und die jeweiligen Groflen der Aufnahmeflichen einge-

gangen.
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Die Erhebung der Ameisenhiigel (Kap. 6) erfolgte auf der Gesamtflache der Hiigel. Die
Umgebungsvegetation wurde innerhalb eines Schitzrahmens (0,25 m®) in 30 cm Entfernung
vom jeweiligen Hiigel erfasst. Erhoben wurde neben den GefdBpflanzen auch die Kryptoga-
menflora. Die iibliche Schitzskala mit neun Intervallen wurde erweitert, um feinere Unter-
schiede in der Abundanz besonders fiir kleinere Arten abbilden zu kénnen. Die Deckungs-
grade <30 % und >80 % wurden in Schritten zu fiinf Prozent differenziert. Fiir mittlere Dek-
kungen wurde die iibliche Skala beibehalten.

Die vorliegenden Vegetationsaufnahmen zu den Randbereichen und den jeweiligen In-
nenfldchen (Kap. 7 & 9) waren auf einer standardisierten Flache von 5 x 5 m (Innenbereiche)
bzw. 12,5 x 2 m (Randbereiche) erhoben worden. Entsprechende Florenlisten waren fiir die
Innenbereiche auf der Gesamtfliche des Schlages mit Ausnahme eines 2 m breiten Randes
erstellt worden. Die Erfassung der Randbereiche bezog sich auf 2 m Breite entlang jeweils
einer ganzen Seitenlénge eines Schlages.

Fiir die Erfassung der Vegetation in Kap. 8 wurde von der {iblichen Methode der Vege-
tationsaufnahme abgewichen. Ziel war es nicht, die Vegetation in reprdsentativen Stichproben
auf standardisierten Flichengroflen zu erheben, sondern es sollten ganze Habitatmuster von
I-ha GroBle vegetationskundlich erfasst werden. Hierzu wurden alle 199 differenzierten Pat-
ches in den zwanzig ausgewihlten Habitatmustern auf ihrer Gesamtfliche erhoben. Der
Raumbezug fiir die Schitzung der Artabundanzen war daher die Gesamtfldche der Patches,
die in der Grofle von wenigen Quadratmetern bis zu 0,8 ha variierten. Als Schitzskala wurde
die Braun-Blanquet-Skala benutzt. Uber die Verwendung der iiblicherweise benutzten, aus
den Schétzintervallen abgeleiteten mittleren Deckungsklassen (Dierschke 1994) und den aus
dem GIS extrahierten Flichengroflen konnte fiir jede vorkommende Art ein Ndherungswert
fiir die tatsdchliche Deckung in einem Patch berechnet werden. Diese berechneten Deckungs-
grade gingen in die Auswertungen zur Analyse der Diversitdtsmuster von Patches und Pattern
ein. Fiir die Gesamtflora der vier 25-ha Gebiete wurden im nachfolgenden Jahr separat Ge-
samtartenlisten erstellt, um den Anteil der durch die Bearbeitung der jeweils fiinf Habitat-
muster erfassten Arten an der Gesamtartenzahl bestimmen zu kénnen.

Die Nomenklatur richtet sich in allen Kapiteln nach Wisskirchen & Haeupler (1998)
sowie Frahm & Frey (1992).
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4.4 Datenanalyse (Kap. 6,7,8,9)

4.4.1 a-, b- und g-Diversitdt

Die a- Diversitit, also die ,,Inventory“-Diversitdt einer definierten Flache, stand im Mittel-
punkt der Auswertungen zu Kap. 6 und 7. Hierbei wurden nicht nur die a-Artendichte der
Vegetationsaufnahmen und Florenlisten untersucht, sondern auch jeweils Eigenschaften der
Vegetation beriicksichtigt, die die strukturelle Komponente der Phytodiversitit kennzeichnen
(Deckungsgrade, Evenness etc., Artengruppen). Zusétzlich wurde der Beitrag der jeweiligen
Bezugsflichen (Ameisenhiigel bzw. Randbereich) zur Diversitit tibergeordneter rdumlicher
Skalenebenen betrachtet. So wird in Kap. 7 die Vegetation der Randbereiche in eine quantita-
tive Beziehung gesetzt zur a-Diversitit der Patches (Schldge) und ihr Beitrag zur g-Diversitit
(der Landschaft) qualitativ bewertet. Ein analoger Ansatz wurde in Kap. 6 gewéhlt.

Inhaltlich darauf aufbauend wird in Kap. 8 ein komplexerer Ansatz verfolgt, da die Ge-
samtinventarisierung der Vegetation in den Habitatmustern eine deutlich differenziertere
Analyse erlaubt. Uber eine additive Partitionierung (vgl. Veech et al. 2002) der Diversitits-
mafle @ und b in den rdumlichen Bezugsebenen ,,Patch®, ,,Pattern* (1-ha Fldche) und ,,Site*
(Gebiet) erfolgt zunichst eine deskriptive Darstellung der Verteilung der g-Phytodiversitdt in
den untersuchten Fldachen. Eine anschlieende Analyse untersucht a) die Steuergréfen der
a-Diversitdt von Patches und Patterns und b) mit dem ,,Specificity*“-Ansatz (vgl. Kap. 2.3) ih-
ren spezifischen Beitrag zur g-Diversitit unterschiedlicher Bezugsraume.

Habitat-,,Specificity* fiir eine rdumliche Einheit wird quantifiziert durch die Aufsum-
mierung der anteiligen Gesamtvorkommen aller Arten eines Gebietes, die auf diese raumliche
Einheit entfallen (Wagner & Edwards 2001). So wird ein artendquivalentes Mal3 gebildet,
welches den spezifischen Beitrag der raumlichen Einheit (z. B. eines Patches) in Bezug setzt
zu den Gesamtartenvorkommen (g-Diversitét) eines grofBeren Raumes. Im Falle der hier vor-
gestellten Untersuchungen kann so der Beitrag eines patches fiir 1 ha, 5 ha und 20 ha berech-
net werden. Da ,,Specificity” ein additives MaB ist, kann leicht der Beitrag eines 1-ha Habi-
tatmusters abgeleitet werden und auf die Bezugsraume 5 ha und 20 ha bezogen werden.

Auf die theoretischen Hintergriinde additiver Partitionierung und der ,,Specificity*“-Be-
rechnungen wird in Kap. 8 ausfiihrlich eingegangen. Datenanalyse und Methodendarstellung
sind ebenso die inhaltlichen Schwerpunkte in Kap. 9, so dass an dieser Stelle auf die enstspre-

chenden Darstellungen verwiesen wird.
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4.4.2  Auswertungsmethoden

Die statistische Auswertung bediente sich parametrischer, und in den Fillen, wo die ndtigen
Anforderungen (Normalverteilung, Homogenitét der Varianzen) auch nach einer Datentrans-

formation (Logarithmierung) nicht gegeben waren, nichtparametrischer Verfahren.

Kap. 6: Der Wilcoxon-Test fiir gepaarte Stichproben wurde verwendet, um strukturelle
Unterschiede in der Vegetation von Ameisenhiigeln und ihrer Umgebung zu testen (Kohler et
al. 2002). Die Wechselbeziehungen zwischen Umgebung und Hiigeln hinsichtlich der Arten-
zahlen einzelner Artengruppen, der Deckung von Einzelarten sowie strukturellen Vegetations-
merkmalen wurden mittels Spearman-Rangkorrelationen analysiert.

Die Uberpriifung der Bindung einzelner Pflanzenarten an entweder die Hiigel oder die
Umgebung erfolgte iiber die Indikatorartenanalyse nach Dufrene & Legendre (1997). Bei die-
ser Methode wird die relative Abundanz mit der relativen Stetigkeit (Frequenz) einer Art in
den jeweiligen Aufnahmegruppen multipliziert. Der hochste fiir eine Art in den Aufnahme-
gruppen erhaltene Wert ist der Indikatorwert, der in einem anschlieBenden Monte-Carlo Per-
mutationstest (1000 Permutationen) auf statistische Signifikanz iiberpriift wird. Die Null-
hypothese wird abgelehnt, wenn der aus den Daten berechnete Indikatorwert extremer ist, als

die empirische Verteilung der durch die Randomisierungen gewonnenen Werte.

Kap. 7: Die Florenlisten wurden hinsichtlich mittlerer Artenzahlen der Randbereiche,
der Ahnlichkeit (Jaccard-Index) zwischen Rand- und Innenbereich (b-Diversitit) sowie des
Anteils der an den Réndern der Schlidge hinzukommenden Arten (analog dazu die Artverluste)
mit einer Varianzanalyse (ANOVA) und nachgeschaltetem Tukey-HSD-Test fiir ungleiche N
auf signifikante Mittelwertunterschiede in den vier Habitattypen analysiert.

Um den Einfluss der Faktoren Bewirtschaftungsintensitdit und Randlage auf die
a-Artendichten sowie die Anzahl und Abundanzsummen von Ackerarten zu testen, wurden
die Vegetationsaufnahmen verwendet und mit einer Rangvarianzanalyse nach Kruskal-Wallis
analysiert. Abundanzunterschiede von Einzelarten in Rand- und Innenbereichen wurden an-
hand separat fiir jeden Habitattyp durchgefiihrter, paarweiser Mann & Whitney U-Tests ana-
lysiert (Zar 1999, Kohler et al. 2002).

Unterschiede in der Vegetationsstruktur der Aufnahmeflichen wurden mit einer zwei-
faktoriellen ANOVA (Bewirtschaftungsintensitit und Randlage) mit ebenfalls nachgeschal-
tetem Tukey-HSD-Test fiir ungleiche N iiberpriift.
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Kap. 8: Der Artenreichtum sowie die fiir drei bzw. zwei Bezugsrdume berechnete
»opecificity* von Patches und Habitatmustern (1-ha Pattern) wurden als Zielgréen in multi-
variaten ,,Allgemeinen Regressionsmodellen* (General Regression Model, GRM) analysiert,
um die relative Bedeutung verschiedener, hypothesengeleiteter Pradiktorvariablen zu quanti-
fizieren. GRM ist eine Erweiterung des ,,Allgemeinen Linearen Modells* (GLM). Modellbil-
dung, Schitzung und Hypothesentest von Effekten des endgiiltigen Modells basieren eben-
falls auf kleinsten Quadraten und der Modellautbau gestattet eine Kombination aus kategori-
alen und stetigen Pradiktoren (Statsoft Inc. 2001). Zur Bildung des ,,besten* Modells und der
Aufnahme der relevanten Priadiktoren wurde die ,,schrittweise vorwarts“-Selektionsmethode
benutzt. Die erklirte Varianz (%) wurde liber Varianzzerlegung aus den Anteilen der jeweili-
gen Quadratsummen an der Gesamtvarianz im GRM berechnet (Zar 1999).

Um Probleme mit der Multikollinearitiat von Pradiktoren zu vermeiden, wurde auf der
Pattern-Ebene eine Faktorenanalyse mit der Extraktion von Hauptkomponenten als Datenre-
duktionsmethode vorgeschaltet (Statsoft Inc. 2001, Stevens 2002). Diese resultierte in vier
unabhingigen und orthogonalen Faktoren, welche jeweils eng mit einer oder mehrerer der
urspriinglichen Pridiktoren korrelierten und als ,,Surrogatvariablen® in das GRM eingingen.

Um zu gewdhrleisten, dass die teilweise aneinandergrenzenden Patches die Vorausset-
zungen von unabhingigen Stichproben erfiillen, wurden vor der GRM-Analyse die (Euklidi-
schen) Distanzen aller ZielgoBen und Pridiktoren mit Mantel-Tests gegen die geografischen
Distanzmatrizen auf den Einfluss rdumlicher Autokorrelation getestet (Mantel 1967, Legendre
& Legendre 1998). Die Signifikanz der Mantelstatistik ry; wurde wiederum in Monte-Carlo
Permutationstests iiberpriift. Die Nullhypothese wird abgelehnt, wenn die aus den Daten be-
rechnete Mantelstatistik extremer ist als die empirische Verteilung der durch die Randomisie-
rungen gewonnenen Werte. Die rdumlichen Faktoren ,,Habitatmuster* und ,,Gebiet” wurden
zudem als kategoriale Variablen in den Aufbau des GRM eingebunden.

Samtliche statistischen Auswertungen und Analysen erfolgten mit den Programmen
SORT (Durka & Ackermann 1993), Statistica (StatSoft Inc. 1998, 2001) und PC-Ord
(McCune & Mefford 1999).
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Abstract

Referring to the agricultural history in Central Europe determinants of floristic diversity at the
habitat scale and the decline in diversity over the last few decades are described. In this con-
text the preservation of floristic diversity is stressed to be one important goal of modern, mul-
tifunctional agricultural land use. To reach this goal indicators of diversity are useful tools to
evaluate the effects management practices have on floristic diversity in agro-ecosystems.
However, "key indicators" that allow an easy assessment and evaluation of diversity are still
lacking. Potentially, indicators of biodiversity measures at the habitat scale can be developed
from a large number of parameters. An attempt to classify parameters into three major types
of indicators and requirements indicators have to meet are presented.

Based on the contributions in this special issue and further references recent approaches
to indicate floristic diversity at the habitat scale in agricultural landscapes of Central Europe
are summarized and discussed. It is concluded that further research should focus on the vali-
dation of existing approaches and their integration into a comprehensive set of indicators and

on the development of standardized modes of collection for data.
Keywords

Biodiversity; Flora; Vegetation; Indicator; Species diversity; Structural diversity; Spatio-tem-

poral scale.
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1. Determinants of floristic diversity at the habitat scale

In about 5000 years of agricultural history in Central Europe, the anthropogenic transforma-
tion of natural, old-growth woodlands into mosaic landscapes with agricultural and semi-natu-
ral habitats has had a considerable side-effect in enhancing biodiversity. This particularly
concerns the species diversity of vascular plants (Sukopp 1972), which is the organism group
dealt within this paper, but is also true for the diversity of biocoenoses and ecosystems (EI-
lenberg 1996). More secluded aspects of biodiversity such as the genetic diversity in popula-
tions of certain species, are likely to have profited from the evolution of our rural landscape as
well (McCauley 1995, Young 1995).

In the middle of the twentieth century, the situation changed dramatically. Traditional
and diverse management practices, which have been the main driving forces for the increase
and preservation of biodiversity, were given up and were replaced by modern agriculture.
Intensification of agriculture by use of high-yielding crop varieties, fertilization, irrigation,
and pesticides has contributed substantially to tremendous increases in food production over
the past 50 years (Matson et al. 1997). At the same time, many marginal regions with an unfa-
vorable climate, topography and poor soils are threatened by abandonment. Such rural land-
scapes, with a traditional small-scale mosaic of grassland and arable fields, and thus a high
diversity of habitats, have undergone a radical change since crop production has been already
widely replaced by extensively managed grasslands or even forests in the past few decades
(Baldock et al. 1996, Buhler-Natour & Herzog 1999).

These two developments affect both, abiotic resources like water and soil (Bork 1988,
Cooper 1993), as well as components of biodiversity. For plant species a severe decline in
diversity over the last few decades is reported from arable land (e.g., Moravec 1993, Albrecht
1995, Sutcliffe & Kay, 2000), grasslands (e.g., Meisel & Hiibschmann 1976, Meisel 1983,
Willems 1990, Schrautzer & Wiebe 1993) as well as from boundary structures (e.g., Burel
1996, Steidl & Ringler 1997, Boutin & Jobin 1998). Both, abandonment on the one hand, and
intensification of management systems on the other, are considered as the main causes for the
decrease in vascular plant species richness (Korneck et al. 1998).

It may be objected that the primary function of agricultural land use is not the preserva-
tion and support of biodiversity, but the production of food and raw materials. It has to be
considered, though, that nearly 40% of the entire surface area in the European Union (EU)
serves agricultural purposes and most of the remainder is consumed by intensively managed

forests, settlement, and traffic (Bruyas 2002). Under such preconditions, farmland must not
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only be looked at from an economical aspect as merely the basis for a profitable yield.
Equally, it has to fulfil important additional functions in preserving abiotic resources, in
stimulating human recreation, and in conserving biodiversity. To a growing extent, this ‘mul-
tifunctionality’ of agriculture is recently recognized in most Central European countries
(e.g., Nagy 1997, Beaufoy 1998, European Commission 1999, Vos & Meekes 1999,
Wytrzens & Mayer 1999, Pinton 2001, Tait 2001, Bundesamt fiir Naturschutz 2002). To
counteract the documented decrease in biodiversity, which is likely to decline even more in
the future (Tilman et al. 2001), the EU has initiated different measures to conserve and to in-
crease biodiversity in agricultural landscapes (Marggraf 1998) and is committed to do so even
more in the future (European Commission 2001).

What is still lacking, however, are "key indicators" that allow an easy assessment and
evaluation of biodiversity (Flather et al. 1997, Duelli & Obrist 1998, Simberloff 1998, Fla-
ther & Sieg 2000). In this context, the analysis of interactions between management practices
at the habitat scale, abiotic resources, socio-economic conditions and biodiversity measures
(Fig. 1) 1s a challenge for scientific research. Management practices have a primary, direct
impact on abiotic resources (e.g., the increase of nitrogen contents in soil after fertilization)
and on biodiversity (e.g., the decline in the abundance of arable weeds after the application of
herbicides), but may also cause many secondary, indirect effects in agro-ecosystems (e.g., the
changes in zoo-coenoses induced by a reduced pollen supply as a consequence of herbicide
application; Bick & Brocksieper 1979). Knowledge of such interactions can provide indica-
tors to evaluate the effects management practices have on floristic diversity in agro-ecosys-
tems. If such indicators would accurately reflect the impact of management practices on bio-
diversity, they would be useful to install and evaluate detailed funding systems ‘which offer
incentive payments to farmers who sign up to specific environmental commitments’ (Euro-

pean Commission 2001).
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Figure 1. By their farming practice, farmers determine crop yields and environmental
quality. It is for the society to evaluate and to decide on the future development
of both.

2. Indication of floristic diversity at the habitat scale

The quality of indicators relies on the scale, which they represent (Stein et al. 2001). There-
fore, an analysis of primary and secondary interactions between land use and components of
biodiversity and the identification of corresponding indicators has to consider a broad spec-
trum of spatial scales. However, it is of particular importance to define the spatial scale, a
certain indicator is valid for. Specific relations between measures of biodiversity and their
potential indicators can be detected at a ‘within habitat-patch’-scale and a ‘within habitat-
type’-scale, as well as at the ‘within habitat-mosaic’ or landscape-scale, up to a regional, na-
tional or even global scale. On the different spatial scales, we are facing characteristic types
of intrinsic or temporal dynamics, such as annual disturbances in specific habitats or a long-
term turnover in land use at the landscape scale. Thus, interactions and relations between land
use and biodiversity vary even within the respective spatio-temporal scales (Eiswerth &
Haney 2001).

Biodiversity is usually measured and expressed at three levels that are generally appli-
cable at all spatial scales, but are especially suited to describe diversity at the habitat scale:
Following Whittaker (1972), a-diversity denotes the diversity of a certain reference area (e.g.,
sample, habitat patch), while g-diversity is the diversity of a larger spatial unit (e.g., habitat

types, landscape) that comprises the sum of all a-diversities. While a- and g-diversity are
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inventory diversities that-in case of vascular plants-can easily be measured, b-diversity, or
‘differentiation diversity’, characterizes the differences between the diversities (a or g) of
certain reference areas. Commonly, b-diversity is calculated using one out of a large set of
available indices and statistical measures (Magurran 1988, Waldhardt & Otte 2003). For the
differentiation of relations between aspects of biodiversity and their potential indicators, it has
to be considered on which of these levels of biodiversity the relations may occur or are valid

for, respectively.
2.1. Indicators of biodiversity-classification and requirements

Potentially, indicators of biodiversity measures at the habitat scale can be developed from a
large number of parameters. Table 1 shows an attempt to classify a selection of parameters
into three major types of indicators. We distinguish between measures of certain aspects of
biodiversity that are potentially suitable for indicating overall biodiversity (Type I), measures
of natural or management related environmental traits (Type II), and deductive parameters of

spatially explicit data (Type III).

Table 1. Classification of selected parameters for the indication of biodiversity at the habitat
scale (with references).

Type of indicator Parameter Reference
I. Measures for certain aspects of biodiversity
I.1 Biotic elements (number, abundance and frequencies of)
‘Characteristic’ species Rosenthal 2003
Hald 1999; Critchley 2000; Kleijn & Verbeek 2000;
Waldhardt et al. 2000b

Functional groups

Endangered species Lee et al. 2001; Rosenthal 2003
1.2 Biotic structure

Height of vegetation Miickschel & Otte 2003

Cover of litter in vegetation Miickschel & Otte 2003

Evenness indices of species dis-

- Smith & Wilson 1996
tribution

1.3 Biotic processes

Seed production of certain Miickschel & Otte 2003

populations

Biomass .p.roductlon in plant Miickschel & Otte 2003

communities

Habitat age Honnay et al. 1999; Dumortier et al. 2002
I1. Measures of natural or management related environmental traits

Ground-water table Rosenthal 2003

Frequency of mowing Gigqn & Leutert 1996; Pfadenhauer & Klotzli 1996;
Collins et al. 1998

Amount of mineral fertilizer
applied to fields
Quality and frequency of pesti-
cide application

II1. Deductive parameters of spatially explicit data from
Digital Elevation Models Zimmermann & Kienast 1999
Color-infrared (CIR) aerial pho-

tographs

Alard et al. 1994; Kleijn & Verbeek 2000

Boatman 1994; Schmidt et al. 1995; Snoo 1997

Nilsen et al. 1999; Waldhardt & Otte 2003
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In order to provide comparable estimates of biodiversity measures, indicators at the
habitat scale have to meet at least (some of) the following requirements:

1. Indicators should reflect correlations between management practices and certain aspects
of biodiversity (e.g., species richness of vascular plants in a habitat patch) in a quantita-
tive way.

2. Indicators may serve as surrogates for other, e.g., functional aspects of biodiversity in a
habitat patch. The suitability of a certain weed-community as a precondition for the de-
velopment of a species-rich community of phytophageous insects is a conceivable exam-
ple for this rather qualitative approach (Perfecto & Snelling 1995).

3. Indicators should be valid and applicable at a defined spatial scale.

4. The indicators should be easy to assess and be receptive to repeatability with a sufficient

accuracy.

2.2. Recent approaches to indicate floristic diversity at the habitat scale

Within this chapter, we present new approaches for the development of indicators of floristic
diversity at the habitat scale. Rosenthal (2003) and Albrecht (2003) propose to define ‘char-
acteristic’ or ‘vulnerable’ species (i.e., biotic elements, Table 1) to assess plant species diver-
sity in wet grassland and arable fields. In contrast, Miickschel & Otte (2003) focus on meas-
ures of structural diversity by analyzing morphological traits of certain species. Results sug-
gest that shoot height of certain species may be a sensitive indicator for structural changes in
endangered, calcareous grassland habitats.

The indicators proposed in these three papers are capable of being integrated in sophis-
ticated instruments for the evaluation of floristic diversity at the habitat scale. A problem, the
application of these indicators may cause, is their demand for a rather intensive data collec-
tion, which is consuming time and financial resources. Therefore, their future application will
most likely be restricted to agricultural habitats of particular conservational interest.

To maintain or to create a satisfying amount of floristic diversity in the remaining
(i.e., cultivated) area, we need sufficient management practices. A corresponding investiga-
tion was carried out by Gerowitt (2003). In a field plot experiment, she tested the effects of
different management systems on the arable weed flora. A combination of reduced input and
reduced tillage led to higher weed species numbers than in other systems like "good farming
practice" which was characterized by a higher input of agrochemicals. The indicators pre-
sented here are yet only valid for the habitat patches that were investigated. Relations between

indicators and the prevailing indicated aspects of diversity are not necessarily applicable to
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other habitats or habitat-types. Due to, for example, varying natural site conditions from the
local up to the regional scale, a general transferability of these results cannot be assumed.
Validating research on the indicators presented here has yet to be done, but this applies to
most of the indicators that have been proposed in this rather new field of research. Likewise,
the topic ‘biodiversity at the habitat scale’ is not sufficiently covered by indicators of the mere
species and structural diversity presented in this chapter. Relations between land use and fur-
ther aspects of biodiversity, such as genetic diversity (Young 1995, Jelinski 1997, Greimler &
Dobes 2000, Schubert et al. 2002), have yet been rarely studied and are still poorly under-

stood.

3. Conclusions and Perspectives

Due to the high share of land covered by agricultural utilized habitats, and the great impor-
tance of management practices for biotic elements, floristic diversity in Central Europe is only
to be preserved by an extensive sustainable land use. In this context, indicators of floristic
diversity are helpful for the identification of valuable habitats and the evaluation of manage-
ment practices for conservational purposes. But, since the relations between management
practices and floristic diversity at the habitat scale are highly dependent on regional specifici-
ties and spatial as well as temporal scales, and due to the complexity of floristic diversity in
terms of elements, structures and functions, a satisfying indication of floristic diversity with
only one or a few indicators is not realistic or practicable. The corresponding scientific results
of experimental and empirical studies in this field are diverse and partly inconsistent. Never-
theless, there are promising approaches for the development of indicators valid for specific
habitat patches and habitat types on a local or even regional scale available.

In our view, further research should now focus on the validation of existing approaches
and their integration into a comprehensive set or "shopping basket" (Niemela & Baur 1998) of
indicators, taking into consideration relations between floristic diversity and other compo-
nents of biodiversity as discussed by Duelli & Obrist (1998), Albrecht et al. (2001) and oth-
ers. The development of standardized modes of collection for data on these existing indicators
seems also to be more important than research on even more new approaches in the search for
indicators. The development of a reliable set of indicators from existing approaches, which
specifically considers different spatial and temporal scales and that is still practical for an
evaluation of biodiversity (without simplifying the complex interdependences between land

use and specific components of biodiversity), remains a challenge for scientific research.

31



Die Bedeutung von Ameisenbauten fiir die
Vegetation von Besenginsterbrachen.

Kapitel 6

Chapter 6

Foto: Jens Dauber




DIE BEDEUTUNG VON AMEISENBAUTEN FUR DIE VEGETATION VON BESENGINSTERBRACHEN

Die Bedeutung von Ameisenbauten fiir die Vegetation von

Besenginsterbrachen

Dietmar Simmering, Jens Dauber, Volkmar Wolters und Annette Otte

Originalpublikation in:
Leopoldina Neue Folge 87, Nr. 328 (2003): 409-416;
ISSN 0369-5034; © 2003 Deutsche Akademie der Naturforscher Leopoldina, Halle (Saale)

Summary

Ant nest-mounds are distinctive structural elements in open areas of broom stands (Cytisus
scoparius L. (Link.)) on old-fields in the Lahn-Dill-Highlands (Hesse, Germany). We comr
pared vegetation on nest-mounds with surrounding vegetation quadrats 0.3 m away to identify
their relevance for the floristic and structural diversity of broom stands.

Nest-mounds (mainly of L. flavus Fabr.) do not contribute to overall species-diversity,
but cause small scale patchiness in the old-field vegetation: Total vegetation cover and spe-
cies numbers were significantly less on mounds than off mounds. Total abundance and spe-
cies numbers of forbs and grasses were less on mounds than off mounds, too.

Only four species had higher occurance and cover on mounds, while 15 species were
significantly more abundant off mounds. Total vegetation cover and species numbers off
mounds and on mounds are positively correlated; grass cover off mounds and cover as well as
species numbers of forbs on mounds show a negative correlation.

Further, we calculated a positive correlation for some grass-species in their abundance
off and on mounds.

Intercorrelations of abundance of Festuca rubra and Agrostis capillaris on and off
mounds reveal that both species compete for cover on ant nest-mounds and our results suggest

that the latter is more successful.
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Zusammenfassung

Ameisenhiigel sind ein auffallendes Strukturelement in unverbuschten Bereichen von Besen-
ginsterbrachen. Um die Bedeutung dieser Nestbauten fiir die floristische und strukturelle Di-
versitit zu kldren, wurde thre Vegetation mit der unmittelbaren Umgebung verglichen.

Die Ameisenhiigel leisten keinen wesentlichen Beitrag zur Gesamtartendiversitit der
Ginsterbrachen, tragen aber zu ihrer strukturellen Diversitdt bei: Die Deckung und Artenzah-
len der Krautschicht insgesamt, wie auch die Abundanzen und Artenzahlen der Gréser und
Krauter sind auf den Hiigeln geringer als in der Umgebung.

Lediglich vier Arten haben ihren Schwerpunkt auf Hiigeln, wihrend 15 Arten stirker in
der Umgebung vertreten sind. Es konnen positive Beziehungen zwischen Deckung und Ar-
tenzahl der Krautschicht in der Umgebung und auf Ameisenhiigeln aufgezeigt werden, wah-
rend die Deckung der Griser in der Umgebung sich negativ zu der Deckung der Kriuter auf
den Hiigeln verhilt.

Fir verschiedene Gras-Arten wurde ein positiver Zusammenhang zwischen ihrer
Deckung in der Umgebung und auf den Hiigeln ermittelt. Zwischen den Arten Festuca rubra
und Agrostis capillaris bestehen Konkurrenz- und Wechselbeziehungen in ihrer Abundanz
auf den Hiigeln und in der Umgebung.

Die Ergebnisse lassen schlieen, dass 4. capillaris erfolgreicher als F. rubra bei der Be-

siedlung der Hiigel ist.
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Einleitung

Alte Ackerbrachen im Lahn-Dill-Bergland (Mittelhessen) sind groB3flichig mit Besenginster
(Cytisus scoparius L. (Link.)) verbuscht. Solche Ginsterbestinde weisen bedingt durch die
geringe Lebensdauer des Strauches eine hohe strukturelle Dynamik auf. Daher sind in unmit-
telbarer Nachbarschaft dichter Gebiische héaufig auch offene Bereiche mit Griinland-dhnlicher
Vegetation anzutreffen (Simmering et al. 2001a). Diese stellen ein bevorzugtes Habitat der
hypogiisch und trophobiontisch lebenden Gelben Wiesenameise (Lasius flavus Fabr.) dar
(Dauber & Wolters 2000a).

Vor allem diese weitverbreitete Offenlandart ist es, die in der von landwirtschaftlichen
Eingriffen ungestorten Vegetation grofle Erdhiigelbauten errichtet, um angesichts der hohen
Krautschicht thermische Vorteile im Nestinneren zu erzielen. Der Einfluss von Lasius-Hiigeln
auf die kleinrdumige Heterogenitit und Diversitit der Vegetation von Kalkmagerrasen und
anderen basiphytischen Griinlandgesellschaften wurde bereits in mehreren Arbeiten belegt
(vgl. King 1977a, b, Dean et al. 1997).

Die vorliegende Studie untersucht die Bedeutung der Ameisenhiigel fiir die floristische
und strukturelle Diversitidt der bodensauren Ginsterbrachen. Wechselwirkungen der Umge-
bungsvegetation mit der Vegetation der Ameisenhiigel werden aufgezeigt. Insbesondere fol-
gende Fragen stehen dabei im Vordergrund:

1) Liefern die Ameisenhiigel einen eigenen Beitrag zur Gesamtdiversitdt der Brachen?

i1) Welchen Beitrag leisten die Ameisenhiigel zur kleinrdumigen Heterogenitét in der von
Grisern beherrschten Brachlandvegetation?

1) Wie wird die Vegetation der Ameisenhiigel von der sie unmittelbar umgebenden

Vegetation beeinflusst?

Methoden

Die Untersuchung erfolgte in neun Ginsterbrachen des Lahn-Dill-Berglandes (Hohenlage:
280 - 450 m GiNN; mittlere Jahrestemperaturen: 6,5-7.5 °C; mittlere jahrliche Niederschlige:
700 - 1200 mm; Bodentypen: Regosole und Braunerden tliber Grauwacke und Tonschiefer;
Bodenarten: lehmige Sande — sandige Lehme; pH (CaCly)-Werte: 3,6 - 4,8; vgl. Simmering et
al. 2001a).
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Alle untersuchten Ameisenbauten befanden sich in unmittelbarer Néhe (bis zu 5 m Ent-
fernung) von Besenginsterbestinden. Da die Abgrenzung von Gebiisch und extensiv bewei-
deten Fldchen an einzelnen Standorten flieend verlauft (vgl. Simmering et al. 2001a), ist fiir
wenige der untersuchten Hiigel eine geringe Beeinflussung durch eine einmal jihrliche, kurze
Schatbeweidung nicht auszuschlieBen. Der weitaus grofite Teil der Ameisenhiigel entwickelte
sich an von landwirtschaftlichen Eingriffen unbeeinflussten Standorten.

Pro Standort wurden 11 Ameisenhiigel mit einer Mindestgro3e von 15 cm Hohe und
25 cm Breite zufillig ausgewihlt und die jeweils den Hiigel bewohnende Ameisenart festge-
stellt. Bei 96 der 99 untersuchten Hiigel handelte es sich um Lasius flavus-Hiigel. In neun
Féllen war L. flavus von anderen Arten (Myrmica spp. und L. niger) aus ihren Nestern ver-
drangt worden und in fiinf L. flavus-Hiigeln waren keine Ameisen mehr aufzufinden. Drei
weitere Nester waren von der Schwarzen Wegameise (Lasius niger L.) angelegt worden.

Die Schitzung des Deckungsgrades der Pflanzenarten (GefaBpflanzen und Kryptoga-
men) auf den Ameisenhiigeln erfolgte mit einer modifizierten Braun-Blanquet-Skala, die den
unteren und oberen Bereich der Prozentskala in 5 % bzw. 10 % - Schritten beriicksichtigt. Die
prozentuale Deckung der Kraut- und Kryptogamenschicht wurde gesondert geschitzt. Die
Vegetation der angrenzenden Umgebung wurde fiir jeden Ameiseniigel mittels eines 0,25 m®
groflen Schétzrahmens in 30 cm Entfernung des Hiigels in gleicher Weise erfasst (vgl. King
1977 a, b). Statistische Auswertungen wurden mit den Programmen PC-Ord 4.0, SORT 4.0
und STATISTICA 5.0 durchgefiihrt. Die Nomenklatur folgt Wisskirchen & Haeupler (1998)
sowie Frahm & Frey (1992).

Ergebnisse

Vergleich der Vegetationsstruktur von Ameisenhiigeln und ihrer Umgebung

Die Kraut- und Moosschicht ist auf den Ameisenhiigeln schwicher ausgebildet als in der um-
gebenden Vegetation (Tabelle 1). Hiermit korrespondiert eine deutlich geringere mittlere Ar-
tenzahl auf den Ameisenhiigeln, die sich aufer fiir die Kryptogamen auch fiir alle getrennt
ausgewerteten Artengruppen bestitigt (Graser, Krauter, Gehdlze). Auch die Abundanzsum-

men dieser Artengruppen sind auf den Ameisenhiigeln deutlich niedriger.
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Tabelle 1.  Strukturunterschiede in der Vegetation von Ameisenhiigeln und ihrer Umgebung.

Strukturparameter Hiigel Umgebung p-Wert

Deckung Krautschicht (%) 73 +24 95+ 10 ok

Deckung Moosschicht (%) 12 £20 32 + 34 ok

Ab-S. Griser 60+30 73+28 **
Ab-S. Kréuter 14+23 24+26 ok
Ab-S. Geholze 0x0 1+£3 ek
m AZ gesamt 5+2 8 +3 Tk
m AZ Griéser 3+1 3+1 s
m AZ Krauter 1+1 3£2 e
m AZ Gehdlze 00 0,2%£0,5 e
m AZ Kryptogamen 1+1 1+1 n.s.

Dargestellt sind Mittelwerte und Standardabweichung.
ADb-S. = Abundanzsumme = Summe der geschitzten Deckungsgrade in (%); m AZ = mittlere Artenzahl.
p-Wert = * <0,05; ** <0,01; *** <0,001; Wilcoxon-Test fiir gepaarte Stichproben (n = 99 Paare).

Insgesamt finden sich auf Ameisenhiigeln weniger Pflanzenarten (66) als in threr Um-
gebung (106). AusschlieSliche Vorkommen auf Hiigeln wurden lediglich bei fiinf Arten mit
Einzelfunden belegt (Brachythecium salebrosum, Myosotis arvensis, Pseudephemerum niti-
dum, Scleranthus annuus, Vicia hirsuta). Keine dieser Arten ist in ihrem Vorkommen in
Ginsterbrachen auf Ameisenhiigel beschrankt (vgl. Simmering et al. 2001a). Einige Kriuter
und Halbstrducher zeigen gelegentlich eine sehr hohe Deckung auf Hiigeln (Galium verum,
Veronica chamaedrys, Cerastium arvense), doch nur fiir vier Arten, darunter zwei liickenbe-
siedelnde Moose, kann ein signifikanter Schwerpunkt auf Ameisenhiigeln nachgewiesen
werden (Tabelle 2).

Von den in den Aufnahmepaaren festgestellten Arten kommen 45 gar nicht auf Amei-
senhiigeln vor, ein signifikanter Schwerpunkt in der Umgebung der Hiigel kann fiir 15 Arten
nachgewiesen werden.

Zum kleinrdumigen Gesamtartenreichtum eines Aufnahmepaares tragen die Ameisen-
hiigel im Mittel mit immerhin zwei Arten (21 %), die umgebende Vegetation dagegen mit
fiinf Arten (46 %) bei. Die floristische Ahnlichkeit zwischen Ameisenhiigen und ihrer Umge-

bung ist mit einem mittleren Jaccard-Index von 0,34 als gering einzustufen.
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Tabelle 2. Unterschiede im Vorkommen von Arten in der Vegetation von Ameisenhiigeln und deren

Umgebung
Relative Abundanzen Relative Stetigkeiten
(%) (%)
Arten Hiigel Umgebung Hiigel Umgebung p-
Wert

Griser Agrostis capillaris 65 35 65 61 0,051
Kriuter Thymus pulegioides 96 4 6 2 *
Kryptogamen Ceratodon purpureus 99 1 27 1 ok
o Brachythectumalbym 77 028 B 3 F.
Griser & Festuca rubra 38 62 62 67 *
Grasartige  Arrhenatherum elatius 18 82 18 30 ok

Luzula campestris 7 93 2 22 ok

Helictotrichon pubescens 23 77 6 18 *
Kriuter Centaurea jacea 0 100 0 9 ok

Cirsium arvense 0 100 0 7 *

Achillea millefolium 9 91 7 30 ok

Pimpinella saxifraga 3 97 3 30 ok

Plantago lanceolata 2 98 2 21 ok

Trifolium repens 2 98 1 10 ok
Kryptogamen Rhytidiadelphus squarrosus 17 83 30 51 ok

Plagiomnium affine 15 85 7 23 ok

Brachythecium rutabulum 15 85 4 12 *
Geholze Cytisus scoparius 0 100 0 7 *

Rubus idaeus 0 100 0 10 ok

Relative Abundanzen (%) = mittlere Deckung der Art x in einer der beiden Aufnahmegruppen als Anteil an der
mittleren Deckung in allen Aufnahmen.

Relative Stetigkeiten (%)= Vorkommen der Art x in der jeweiligen Aufnahmegruppe in Prozent.

Beide MaB3e gehen in die durchgefiihrte ,,Indicator species analysis® nach Dufrene &Legendre (1997) ein.

Die p-Werte resultieren aus dem in die Analyse integrierten Monte Carlo-Signifikanztest mit 1000 Permutatio-
nen. p-Wert = * < 0,05; ** <0,01; *** <0,001.

Wechselwirkungen mit der Umgebungsvegetation

Trotz der floristischen Unéhnlichkeit zeigen sich deutliche Beziehungen der Umgebungs-
vegetation mit der Ameisenhiigelvegetation (Tabelle 3): So korreliert die Artenzahl der
GefaBpflanzen in der Umgebung positiv mit der Artenzahl auf den Hiigeln. Diese Beziehung
lasst sich sowohl fiir die Artenzahlen der Gréser als auch fiir die der Krauter bestétigen. Die
Deckung der Krautschicht in der Umgebung steht in einer positiven Beziehung zur Deckung
der Krautschicht auf den Ameisenhiigeln. Die Abundanzsumme der Kréuter in der Umgebung
korreliert positiv mit den Artenzahlen und der Abundanz von Kriutern auf den Hiigeln. Eine
hohe Abundanz von Grésern in der Umgebung wirkt sich negativ auf die Artenzahl und
Abundanz von Kriutern auf den Hiigeln aus, wahrend die Abundanz der Kriuter in der Um-

gebung keinen Bezug zur Abundanz der Gréser auf den Hiigeln hat.
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Tabelle 3. Wechselbeziechungen zwischen Ameisenhiigelvegetation und Umgebung
(n Aufnahmepaare = 99)

UMGEBUNG |Artenzahlen Deckung (%)
GefdB- Kriuter Graser Krypto-|Kraut Kréuter Griser Moos-
pflanzen gamen |schicht schicht
HUGEL
Artenzahlen
Gefilpflanzen | 0,58 n.s
Krauter 0,49 ns. 0,40 -0,34
Gréser 0,39 041 0,28 ns
Kryptogamen n.s. n.s.
Deckung (%)
Krautschicht n.s 0,22*
Ab-S. Krauter 0,34 ns 0,43 -041
Ab-S. Griser n.s. n.s n.s. 0,22
Moosschicht n.s. n.s.

Angegeben ist R (Spearman-Rangkorrelationskoeffizient). Alle p-Werte < 0,001; auer* = p<0,05.

Von zehn Arten, bei denen insgesamt ein hochsignifikanter Zusammenhang zwischen

threr Deckung in der Umgebung und auf den Hiigeln nachgewiesen werden kann, handelt es

sich in acht Fallen um Gréser (Tabelle 4). Zu dieser Gruppe gehoren auch die beiden fiir die

Tabelle 4. Korrelation der Deckung von

Arten R
Deschampsia flexuosa 0,94
Galium saxatile 0,73
Festuca filiformis 0,68
Arrhenatherum elatius 0,68
Festuca guestfalica 0,67
Festuca rubra 0,49
Rhytidiadelphus 0,47
squarrosus

Helictotrichon pubescens 0,46
Poa pratensis 0,45
Agrostis capillaris 0,37

p-Werte < 0,001; R = Spearman-

Rangkorrelationskoeffizient.
(n Aufnahmepaare = 99). Fett = Griser

Pflanzenarten in der Umgebung
und auf Ameisenhiigeln.

Artenmatrix der Brachen charakteristischen
Untergraser Agrostis capillaris (RotstrauB3gras)
und Festuca rubra (Rotschwingel) (vgl. Sim-
mering et al. 2001a). Obwohl beide der letzt-
genannten Arten in der Umgebung vieler Hiigel
vorkommen, ist oftmals nur jeweils eine auf
dem Hiigel dominierend. Aus den in Tabelle 5
dargestellten positiven wie negativen Wech-
selbeziehungen ist abzuleiten, dass die
Bedeckung eines Ameisenhiigels mit einer der
beiden Arten davon abhingt, wie hoch deren
Deckung in der Umgebung ist. Die Art, die hier
ausreichend stark vertreten ist, kann sich auch

auf dem Hiigel durchsetzen. Ein nur schwacher
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negativer Zusammenhang ist allerdings zwischen der Deckung von Festuca rubra in der
Umgebung und Agrostis capillaris auf dem Hiigel festgestellbar. Das RotstrauBBgras kann
daher auch bei einer hohen Deckung des Rotschwingels in der Umgebung eine hohe Deckung
auf dem Hiigel erreichen. Dieser Befund korrespondiert mit der festgestellten, etwas hoheren

Bedeutung der Art auf den Hiigeln (Tabelle 2).

Tabelle 5. Wechselwirkungen in der Deckung von Festuca rubra und Agrostis capillaris auf Amei-
senhiigeln und in der Umgebung.

Festuca rubra Agrostis capillaris Festuca rubra
H H U
Agrostis capillaris H - 0,60 **
Festuca rubra U 0,51 * -0,36 "
Agrostis capillaris U -0,46 * 0,72 *** - 0,54 **

Berlicksichtigt wurden nur Aufnahmepaare mit einer Mindestdeckung beider Arten von 10 % auf dem Hiigel
(n=23). H = Vorkommen auf Hiigel; U = Vorkommen in der Umgebung. Angegeben sind: R = Spearman-
Rangkorrelationskoeffizient und die p-Werte: * < 0,05; ** <0,01; *** < 0,001; n.s = nicht signifikant.

Diskussion

Ameisenhiigel verursachen eine kleinrdumige Heterogenitdt in der Artenverteilung und Ve-
getationsstruktur von Ginsterbrachen. Sie erhohen damit die strukturelle Diversitit. Gleich-
wohl leisten sie keinen wesentlichen Beitrag zur floristischen Gesamt-Artendiversitdt der
Brachen.

Potenziell bieten Ameisenhiigel durch die geringe Deckung der Krautschicht Etablie-
rungs- und Riickzugsmoglichkeiten fiir Therophyten und kleinwiichsige Krauter. Dennoch
kann in dieser Untersuchung nur fiir den Thymian (mit nur sechs Vorkommen) ein signifi-
kanter Schwerpunkt auf Ameisenhiigeln ermittelt werden. Andere Arten treten nur gelegent-
lich dominierend auf und Therophyten fehlen weitgehend. Obwohl in verschiedenen Unter-
suchungen hohere Néhrstoffgehalte in L. flavus-Hiigeln festgestellt wurden (King 1977a),
scheinen diese sich nicht auf die Vegetation auszuwirken (Dean et al. 1997). Dagegen sind
ungiinstigere bodenphysikalische (geringerer Wassergehalt) und mikroklimatische (hohere
Temperaturen) Eigenschaften vermutlich entscheidende Faktoren fiir die Etablierung von
Pflanzenarten auf Ameisenhiigeln (siche Ubersicht bei Petal 1978). Wihrend eine erfolgrei-
che Keimung fiir viele Arten durch den Trockenstress und hdufige Stérungen (Kaninchenfral,
»Staubbbad fiir Vogel (vgl. Dean et al. 1997) erschwert wird, ist vegetatives ,,Durchwach-

sen die in den Brachen erfolgreichste Strategie zur Besiedlung der Hiigel.
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Die Ausbildung einer charakteristischen, krautreichen Ameisenhiigelvegetation (vgl.
Schwabe-Braun 1980) erfolgt wohl nur dann, wenn sich zum Zeitpunkt der beginnenden Hii-
gelaufschiittung noch Krauter oder Halbstrducher mit vegetativem Ausbreitungsvermdgen in
der unmittelbaren Umgebung befinden. Da aber die Individuendichte krautiger Arten im Ver-
gleich zum Griinland in den Brachen stark reduziert ist (Waldhardt et al. 2000a), ist die Wahr-
scheinlichkeit gering, dass diese sich auf entstehenden Ameisenhiigeln erfolgreich etablieren
konnen und so werden auch die Ameisenhiigel von den Griasern dominiert. Griser scheinen
zudem besonders gut in der Lage zu sein, die stindige Uberschiittung wihrend des Hiigelaus-
baus durch ihr iiberwiegend klonales Wachstum zu kompensieren. Bei ausreichender Prasenz
in der Ausgangsvegetation sind sie den meisten Kréautern bei der Besiedlung des Hiigels
iiberlegen. Dass die Konkurrenzverhiltnisse der Griser dabei durch den Sonderstandort
Ameisenhiigel modifiziert werden konnen, konnte am Beispiel von Agrostis capillaris und
Festuca rubra gezeigt werden. Das Rotstrauflgras kann als Art betrachtet werden, die in Kon-
kurrenz mit dem Rotschwingel in der Lage ist, die Ameisenhiigel relativ starker und effektiver

zu besiedeln.
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Abstract

On the significance of field and meadow edges for the diversity of species and structures
in vegetation — Case study from a fragmented landscape

Fragmented agricultural landscapes present a high share of ‘sharp edges’, because the small-
patched mosaic of arable fields and meadows primarily leads to sharp boundaries between
distinct patches. Intermediary transition zones (e.g. ‘skirts’, ridges) are lacking. We examined,
how far these ‘sharp edges’ between arable fields and meadows contribute to the floristic
Ospecies diversity. Furthermore, we calculated the importance of ‘sharp edges’ for the
a-diversity of single patches for different types of cultivation practices. The highest contribu-
tion of sharp edges regarding species and structure richness can be observed in intensively
cultivated arable fields. For this cultivation practice, future land use concepts have to con
sider, that floristic diversity may depend on sharp edges and benefits from fragmentation of

arable fields.

Zusammenfassung

Kleinparzellierte Agrarlandschaften weisen einen besonders hohen Anteil ,scharfer Grenz-
linien“ auf, da ein Nutzungswechsel zumeist ohne Ubergangsbereich (z. B. Raine, Sdume)
erfolgt. Es wurde untersucht, inwieweit diese scharfen Grenzen von Acker- und Griinland-
schldgen einen Beitrag zur floristischen g-Artendiversitét leisten. Dariiber hinaus wurde ihre
Bedeutung fiir die a-Diversitit der Schldge ermittelt. Eine deutliche Funktion haben die
scharfen Grenzlinien fiir den Artenr und Strukturreichtum intensiv genutzter Acker, so dass
fiir die zukiinftige Landnutzung zu empfehlen ist, diese Bewirtschaftungsweise, die sich gene-
rell negativ auf die floristische Arterr und Strukturdiversitit auswirkt, weiterhin kleinparzel

liert zu praktizieren.
Keywords

marginal landscape, edge effect, sharp ecotone, land-use change, sustainable land-use.
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Einleitung

Hohen Grenzliniendichten in Kulturlandschaften werden allgemein positive Wirkungen auf
die Artendiversitit zugeschrieben. Die Bedeutung gradueller standértlicher Ubergiinge, wie
sie an Waldrandern, Hecken, Rainen und anderen linienférmigen Kleinstrukturen ausgebildet
sein konnen, ist dabei auch aus floristischer Sicht weithin unbestritten (z. B. Ruthsatz & Otte
1987, Kleyer 1991, Husicka & Vogel 1999). Solche ,,soft edges* (Duelli 1997) haben beson-
ders in groBrdumig genutzten Landschaften mit einer geringen Grenzliniendichte eine beson-
dere Habitat- und Korridorfunktion fiir Arten der Fauna und Flora. Haufig erfiillen sie die
Charakteristika eines Okotons, indem sie sowohl Arten der beiden angrenzenden Systeme
Lebensraum bieten, als auch ein spezifisches Arteninventar aufweisen, welches die g-Diver-
sitdt einer Landschaft maBgeblich erhoht (Di Castri & Hansen 1992, Odum 1998).
Kleinrdaumig genutzte Landschaften weisen wegen ihrer geringen Schlaggréfen allge-
mein hohe Grenzliniendichten auf. Nur ein geringer Teil dieser Grenzlinien ist jedoch als
"soft edge" ausgebildet. Viel haufiger sind scharfe Grenzen zwischen landwirtschaftlich ge-
nutzten Parzellen bzw. zwischen solchen und linienférmigen Strukturen (z. B. Feldwegen).
Die Grenzlinien dieser Landschaften sind somit vorwiegend als "sharp edges" ausgebildet
(vgl. Duelli 1997). Die Funktionen "scharfer Rénder" fiir die floristische Artendiversitdt ist
bislang weitgehend ungeklart. Wir haben uns die Frage gestellt, i) ob — gleich den ,,soft
edges* - auch die ,,sharp edges* einen Beitrag zur Artendiversitdt der Landschaft (g-Diversitit
im Sinne von Whittaker 1972) leisten, also durch ein eigenes, charakteristisches Arteninven-
tar die Eigenschaften eines Okotons erfiillen und ii) welche Bedeutung sie fiir die Arten- und
Strukturdiversitit des jeweiligen Schlages (a-Diversitit als Diversitdt eines plots) haben, bzw.

welche Artendichten sie im Vergleich zum Innenbereich aufweisen.
Untersuchungsgebiet

Die Untersuchungen wurden im Lahn-Dill-Bergland (Hessen), einer peripheren Mittelge-
birgsregion (Ostabdachung des Rheinischen Schiefergebirges), durchgefiihrt. Diese
edaphisch, klimatisch und agrarstrukturell benachteiligte Agrarlandschaft weist durch ihre
kleinparzellige landwirtschaftliche Nutzung eine hohe Grenzliniendichte auf; die mittlere
SchlaggrofBe betrigt ca. 0,5 ha. Die traditionell kleinrdumige Bewirtschaftung mit einem Nut-
zungsmosaik aus Ackern, Griinland und Brachen ist durch agrarstrukturelle Verinderungen
seit mehreren Jahrzehnten einem starken Wandel unterlegen (Nowak 1988). Auch zukiinftig

wird die Grenzliniendichte dieser Region vor allem durch zwei Prozesse riickldufig sein:
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Zum einen wird es in den standdrtlich besonders benachteiligten Bereichen zu einem
weiteren Riickgang der heute in einigen Gemarkungen bereits vollstindig aufgegebenen
Ackernutzung kommen. Dies gilt u. a. fiir die von uns intensiv untersuchten Gemarkungen
Steinbriicken und Eibelshausen (Waldhardt et al. 1999). Grof3e Flichen werden dort auch
heute schon relativ einheitlich als Extensivgriinland genutzt. Zum anderen sind in wenigen,
edaphisch und klimatisch begiinstigten Teilregionen mit einem noch hohen Flachenanteil des
Ackerlands Flurneuordnungsverfahren in Planung, die zu einer VergroBerung der Acker-
schldge und somit einer Reduktion der scharfen Grenzlinien fiihren werden. Exemplarisch
untersuchten wir hierzu die Gemarkung Erda. Dort werden heute wie um 1950 etwa 25 % der

Landwirtschaftsfliche beackert (Waldhardt et al. 2000a).
Methoden

Die Quantifizierung des Beitrags der scharfen Grenzlinien fiir die g-Artendiversitit und

a-Artendiversitit wurde durch den Vergleich der Artenlisten des Innenbereichs von 41 Griin-
land- und 43 Ackerschligen (verschiedene Kulturen und Bewirtschaftungsintensitéiten; vgl.
Waldhardt & Otte 2001) mit ihren jeweiligen (bis zu fiinf) Rédndern von 2 m Breite ermog-
licht. Die in den Jahren 1997 und 1998 erfassten Ackerrdnder sind nicht in Extensivierungs-
oder Ackerrandstreifenprogramme einbezogen und unterliegen derselben Nutzung wie die
Innenbereiche (vgl. Waldhardt et al. 2000a).

Um die Relevanz der scharfen Grenzlinien fiir die a-Artendichten- und

a-Strukturdiversitit von Acker- und Griinlandschldgen zu testen, wurden im Ackerland 81

und im Griinland 62 Paare von Vegetationsaufhahmen nach Braun-Blanquet von jeweils
einem Rand- und Innenbereich erhoben. Die Grofe der Aufnahmeflichen betrug jeweils
25 m’ (2 mx 12,5 m an den Réndern; 5 x 5 m im Innenbereich).

Die statistischen Analysen erfolgten mit STATISTICA fiir Windows 5.1 (StatSoft Inc.
1998) und SORT 5.0 (Durka & Ackermann 1993). Die Nomenklatur richtet sich nach Wiss-
kirchen & Haeupler (1998), die Zuordnung zu phytosoziologischen Artengruppen orientiert
sich an Hiippe & Hofmeister (1990) und Ellenberg et al. (1992).

Ergebnisse

g-Artendiversitdt

Im Griinland wurden 247 Arten gefunden. 43 (17 %) der Arten konnten nur an den Réndern
nachgewiesen werden. Dieser hohe Anteil randspezifischer Arten relativiert sich bei der Be-

43



ZUR VEGETATIONSOKOLOGISCHEN BEDEUTUNG VON SCHARFEN GRENZLINIEN IN AGRARLANDSCHAFTEN -
BEISPIELE AUS EINER KLEINSTRUKTURIERTEN MITTELGEBIRGSLANDSCHAFT

trachtung ihrer Haufigkeit, da nur flinf dieser Arten mit wenig mehr als 5 % Stetigkeit vor-
kommen.

AusschlieBlich an Ackerrdndern wurden 32 von 208 Arten (15%) des Ackerlands ge-
funden. Diese Arten erreichen nur Stetigkeiten bis maximal 6 %.

Alle Arten, die in dieser Untersuchung nur an Acker- und Griinlandrdndern gefunden
wurden, sind in anderen Phytocoenosen insgesamt weitverbreitet (vgl. Waldhardt et al.

2000a). Es handelt sich vor allem um Saum- und Ruderalarten sowie Geholzkeimlinge.

a-Artendiversitdt

Die zahlreichen Einzelfunde von Arten, die in beiden Nutzungstypen nur an den zwei Meter
breiten Rdndern vorkommen, deuten an, dass die Randbereiche der Schldge einen Beitrag zur
schlagbezogenen Artendiversitit (a-Artendiversitdt) leisten.

Ein Vergleich des Anteils der an den Randern der Parzellen hinzukommenden Arten
zeigt, dass die Bedeutung der Rénder fiir den Artenreichtum einzelner Schlige mit zuneh-
mender Nutzungsintensitdt steigt (Tabelle 1). So wird die a-Artendiversitit von Intensiv-
ackern durch eine ,,scharfe” Grenzlinie im Mittel um ca. 50 % erhoht, wiahrend dieser Anteil
im Griinland bei nur 20 % liegt. Die floristische Ahnlichkeit (Jaccard-Index) zwischen Rand-

und Innenbereich ist daher auf den intensiv genutzten Ackern am geringsten.

Tabelle 1. Beitrag der scharfen Grenzlinien zur a-Diversitit von Schldgen unterschiedlicher Nutzung
und Bewirtschaftungsintensitit. Dargestellt sind Mittelwerte und Standardabweichungen

. Ackerland, Ackerland, Ackerland,
Griinland .2 . 2 . .2
sehr extensiv extensiv intensiv
n 63 (41) 18 (10) 37 (21) 25 (12)
Mittl. Artenzahl 46+ 9° 44+ 7° 30+12° 23+12°
Artengewinne (%)' 20£20° 23+15° 35+23°%® 49 +44°
Artenverluste (%)' 45+ 14 46+ 11° 41 £14° 53+17°
Jaccard-Index 046+0.01° 0.44 +0.07° 0.44 £0.09° 0.33+0.09°

Datengrundlage: Paarweiser Vergleich der Artenlisten von Innenbereichen und 2 m breiten Randstreifen.

n = Die 1. Zahl gibt die Zahl der verglichenen Artenlistenpaare, die 2. Zahl (in Klammern) die Zahl der erhobe-
nen Innenbereiche an; pro Schlag wurden mehrere Rénder erfasst.

1 = Artengewinne / Artenverluste: Prozentualer Anteil der durch die Rédnder hinzukommenden bzw. an den Rén-
dern nicht vorkommenden Arten eines Schlages bezogen auf die Artenzahl des jeweiligen Innenbereichs.

2 = Zur Differenzierung der Bewirtschaftungsintensitit auf Ackern siche Waldhardt & Otte (2001).

Ungleiche Buchstaben indizieren signifikante Unterschiede nach ANOVA mit nachgeschaltetem post-hoc-Test;
p < 0.05. Ein Effekt durch ungleiche Langen der Grenzlinien ist auszuschlieBen, da sich diese nicht signifikant
unterscheiden.

44



ZUR VEGETATIONSOKOLOGISCHEN BEDEUTUNG VON SCHARFEN GRENZLINIEN IN AGRARLANDSCHAFTEN -
BEISPIELE AUS EINER KLEINSTRUKTURIERTEN MITTELGEBIRGSLANDSCHAFT

a-Strukturdiversitdt

Der bisherige Vergleich der Rand- und Innenbereiche beriicksichtigte die a-Artendiversitat
der einzelnen Schldge und damit die kompositorische Komponente der Diversitdt (Summe der
Elemente, vgl. Waldhardt & Otte 2000). Um die vegetationsdkologische Bedeutung der schar-
fen Grenzlinien hinreichend beurteilen zu konnen, sind jedoch nicht nur die Artenzahlen,
sondern gleichermafen auch die Artméchtigkeiten und Haufigkeiten sowie die Physiognomie
der Vegetation (z. B. Wuchshohe, Bestandesdichte) entscheidend. Diese Parameter werden
hier als Kennwerte der strukturellen a-Diversitdt zusammengefasst.

Aus Tabelle 2 ist zu ersehen, dass an Griinlandréndern kleinrdumig keine hohere Arten-
dichte pro 25 m” vorliegt als im Innenbereich. Die scharfen Grenzlinien an Griinlandparzellen
beherbergen vermehrt Arten, die auf eine Ruderalisierung hinweisen und auch in nitrophyti-
schen Staudengesellschaften einen Verbreitungsschwerpunkt haben. Die Tatsache, dass die
meisten dieser Arten auch im Innenbereich mit mittlerer Stetigkeit vorkommen, ist ein deutli-
cher Hinweis auf die vorherrschende extensive Griinlandnutzung. Die hiufigen Vorkommen
von Galium aparine, Galeopsis tetrahit und Viola arvensis zeigen den Einfluss der benach-
barten Acker.

Auch im Randbereich des Ackerlands ist der Einfluss von Griinlandarten, die aus be-
nachbarten Parzellen und Rainen einwandern, prigend (z. B. Dactylis glomerata, Holcus la-
natus, Bromus hordeaceus). Die mittleren Gesamtartenzahlen, wie auch die Artenzahlen der
auf Ackernutzung angewiesenen Ackerunkriuter sind im Intensivanbau deutlich geringer als
bei extensiven Bewirtschaftungsweisen (vgl. Waldhardt & Otte 2001). Die Artenzahlen
stehen in unmittelbarer Beziehung zu den bei den verschiedenen Anbauintensititen realisier-
ten Bestandesdichten der Kulturarten (vgl. Waldhardt et al. 2001). Diese wirken sich ihrer-
seits - neben anderen Faktoren — auf den Grad der Verunkrautung und dadurch auf die

Gleichverteilung der Arten (Evenness) aus (Tabelle 3).
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Tabelle 2. Artendichten und Verteilung der Arten mit Schwerpunkt an den Réndern verschiedener
Nutzungstypen. Dargestellt ist die prozentuale Stetigkeit der Arten

Griinland Ackerland, Ackerland, Ackerland,
sehr extensiv extensiv intensiv
Rand Innen| Rand Innen | Rand Innen | Rand Innen
n 62 62 20 20 37 37 24 24
Mittlere Artenzahl (x = SD) 2646 26%7[25+£8* 26+£7%[19+ 7° 17+£7°|13£5° 10£5°¢
Mittlere Ackerartenzahl (x £ SD) {092 0.6+1[12+5% 15+7(10+ 4° 10+£5°| 6+4° 4+3¢
Poa trivialis 55 40 20 15 14 14 25 21
Ranunculus repens 48 29 25 10 27 22
Heracleum sphondylium 47 31 5 3 3 13
Leontodon autumnalis 34 16 10 10 3
Anthriscus sylvestris 32 18 20 5 5 13 4
Plantago major 15 2 3 4
Viola arvensis A 13 2 90 90 84 92 58 50
Galium aparine 11 2 45 45 41 49 29 38
Galeopsis tetrahit 10 50 60 43 49 38 21
Urtica dioica 8
Dactylis glomerata 69 58 30 5 22 17
Fallopia convolvulus A 3 90 80 81 65 63 58
Centaurea cyanus A 65 60 62 41 13 8
Sonchus arvensis A 3 35 20 27 8 4
Convolvulus arvensis 5 6 35 25 32 3 25 8
Achillea millefolium 74 71 35 20 19 3 8 13
Holcus lanatus 85 90 15 16 13 4
Bromus hordeaceus 16 13 20 10 16 13
Phleum pratense pratense 10 11 35 30 27 5 17
Lapsana communis 2 55 65 43 35 25 4
Alopecurus pratensis 60 63 5 21
Holcus mollis 6 8 10 25 14 8 17
Capsella bursa-pastoris A 50 50 27 27 17

Datengrundlage: Vegetationsaufnahmen nach Braun-Blanquet auf 25 m’.
A = Ackerart nach Hiippe & Hofmeister (1990).
Grau unterlegt: Signifikante Unterschiede, zusitzlich indiziert durch ungleiche Buchstaben.
Das Vorkommen und die Méchtigkeit der Arten wurde durch einen paarweisen Mann & Whitney-U-Test
(p <0,05) fiir alle Nutzungstypen separat getestet.
Der Einfluss der Faktoren Bewirtschaftungsintensitdt und Randlage auf die Gesamtartenzahlen (Chi? =44.8;
FG =5, p=0.000) und Ackerartenzahlen (Chi?> = 34.1; FG = 5; p = 0.000) wurde kombiniert mit einer Kruskal-
Wallis-ANOVA getestet. Der nachgeschaltete U-Test ergab zwischen den Bewirtschaftungsintensititen signifi-
kant unterschiedliche Artendichten, ein Randeffekt konnte im U-Test dagegen nur bei den Intensivickern nach-

gewiesen werden (p < 0.05).
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Tabelle 3. Strukturelle Parameter von Ackerfldchen - Rand- und Innenvergleich bei unterschiedlichen
Bewirtschaftungsintensitdten

Ackerland, Ackerland, Ackerland, p-Niveaus:
sehr extensiv extensiv intensiv 2 way ANOVA
Rand Innen Rand Innen Rand Innen | Bewirt.- Randlage

x+SD x+SD | x+SD x+SD | x+SD x+gp |Intensitit

Evenness (%) |58 +12 49+12° |50+15 41+16° 36+13 24+18° <0.001" <0.001

Hohe Kultur-

artenschicht (cmy| 70 £ 37 7144 [67£26 7635 |64+21 7622 ns. ons.
Deckung Kultur- a 2 b
artonschicht (%) |26£23 37£23% [41£20 40%17° |s3£21 53£23° | <0.001 n.s.
Hohe Kraut- ) 154 69+38® [47£24 63£32° [36£21 40%41°| <001 <001
schicht (cm)
Deckung Kraut- 15, 5) 42+26® [40£22 25£21° |17 9 9£13° | <0001 <001
schicht (%)

n 20 20 37 37 24 24

Datengrundlage: Vegetationsaufnahmen nach Braun-Blanquet auf 25 m’.

Grau unterlegt:

Spalten 2-7: Unterschiede der Bewirtschaftungsintensititen nach 2-way-ANOVA (signifikanter Haupteffekt fiir
den Faktor Bewirtschaftungsintensitit) und nachgeschaltetem post-hoc-Test (p < 0.05).

Spalte 9: Fiir den Faktor Randlage (Rand / Innen) lieB sich in der 2-way-ANOVA fiir die grau unterlegten Para-
meter ein signifikanter Haupteffekt nachweisen. Signifikante Interaktionen der beiden Faktoren sind nicht zu
verzeichnen.

Fiir die Rénder der intensiv genutzten Acker kann dennoch im Vergleich zu ihrem In-
nenbereich eine pro Flicheneinheit hohere mittlere Gesamt- und Ackerartenzahl beobachtet
werden (Tabelle 2). Ein hiufigeres Vorkommen an Réndern von Intensivickern konnte nur
fiir eine Ackerart (Capsella bursa-pastoris) gesichert nachgewiesen werden. Dies ist durch
die geringen Individuendichten bzw. Artméchtigkeiten der meisten Arten bei einer relativ
groben Auflosung der gewéhlten Braun-Blanquet-Skala zu erkldren. Um Tendenzen in der
Verteilung der Ackerarten auf Rand- und Innenbereiche deutlicher abzubilden, wurden fiir
diese gesamte Artengruppe getrennt nach Bewirtschaftungsintensititen die Differenzen zwi-
schen ihren jeweiligenVorkommen im Innenbereich und Randbereich berechnet und diese
Hotetigkeitsdifferenz* gemittelt (Tabelle 4).

Bemerkenswert ist, dass Ackerarten bei extensiver Bewirtschaftung tendenziell eine ne-
gative Stetigkeitsdifferenz aufweisen, d. h. bei extensiver Nutzung ist die Artengruppe der
Ackerarten insgesamt an Rédndern weniger hdufig als im Innenbereich der Schldge. Bei inten-
siver Nutzung zeigen Ackerarten dagegen mit einer am Rand um im Mittel 5 % hoheren Ste-

tigkeit eine Tendenz zu einer groferen Haufigkeit an Rédndern.
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Tabelle 4. Mittlere Stetigkeitsdifferenz von Ackerarten bei sehr extensiver bis intensiver Ackernut-
zung. Erlduterung im Text

Ackerland, Ackerland, Ackerland,
sehr extensiv extensiv intensiv
Stetigkeitsdiffe °
ctigheitsdifferenz (%) 63%13° 0229" 48+8°
x+SD
Ackerartenzahl gesamt (n) 43 44 36
Aufnahmepaare 20 37 24

n
(& Stet. ArtiRand [%)] - Stet. Arti mnen [%])

i=1

Stetigkeitsdifferenz =
n

Ungleiche Buchstaben indizieren signifikante Unterschiede nach Kruskal-WallisscANOVA (Chi? 12.5; FG = 2;
p = 0.002) mit nachgeschaltetem Mann & Whitney-U-Test (p < 0.05).

Diskussion

Die hier vorgestellten Ergebnisse lassen eine Beurteilung der floristischen und vegetati-
onskundlichen Bedeutung der ,,scharfen® Grenzlinien der Untersuchungsregion zu. Die Par-
zellenrdander der untersuchten Griinland- und Ackerschlidge leisten keinen eigenen Beitrag zur
g-Artendiversitdt der Landschaft. Es konnten keine Arten gefunden werden, die in nennens-
werter Haufigkeit an den Réndern vorkamen und in anderen Biotopen fehlen. Die a-Artendi-
versitéit einzelner Schldge wird dagegen sowohl im Griinland als auch im Ackerland durch die
untersuchten 2 m breiten Rénder bedeutend bereichert. Besonders fiir die Ackerflichen
konnte gezeigt werden, dass sich dieser Randeffekt bei intensiverer Nutzung verstirkt. Dieses
manifestiert sich nicht nur in hoheren Artendichten in Randbereichen intensiv genutzter
Acker im Vergleich zu ihren artenarmen Innenbereichen (vgl. Tabelle 2), sondern zeigt sich
auch in den hoheren Stetigkeiten von Ackerarten am Rand (Tabelle 4). In Landnutzungskon-
zepten — wie sie im SFB 299 fiir das Lahn-Dill-Bergland entwickelt werden (Frede & Bach
1999) — ist daher zu beriicksichtigen, dass bei einer moglichen Flichenzunahme intensiverer
Ackernutzung eine VergroBBerung der Schlige sich besonders nachteilig auf die Individuen-
dichten und somit der Populationsentwicklungen von Ackerarten auswirken konnte. Beson-

ders bei intensivem Ackerbau kommt scharfen Grenzlinien somit eine wichtige Funktion zu.
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Abstract

Models to predict spatially explicit effects of land-use change on plant diversity often rely on
GIS-based data structure. However, knowledge about determinants of species richness of en
tire habitat patches and local multi habitat patterns is limited. Also, the contribution (specific-
ity) of a spatial subunit to landscape species richness is critical for an understanding of land-
scape species diversity. We adopted the recently proposed ‘specificity’ measure for a meth
odology to survey and investigate multi- habitat patterns with the aim to quantify the relative
importance of determinants of species richness and specificity on patch and pattern level. In a
case study, species were recorded in complete surveys of 199 habitat patches found in twenty
representatively selected multt habitat patterns (1 ha) of a highly fragmented landscape. Spe-
cies richness and specificity values with respect to different spatial scales were analysed for
the influence of hypothesis-driven predictors using general regression models. On the patch
level, results revealed varying importance of patch size, shape and habitat type for species
numbers and specificity, among others. We detected scale-dependent differences between the
specificity of habitat types. On the pattern level, results were in accordance with the predic-
tions of the mosaic concept. Relevant predictors were nonlinear habitat richness, a gradient
from anthropogenic to seminatural vegetation, and the proportions of rare habitats. Linear
habitats and habitat configuration did not contribute to pattern species richness and specific-
ity. We discuss sampling issues, the ecological relevance of the results, and derive implica-

tions for the further development of a modelling approach presented earlier in this journal.

Keywords
Abandonment; Additive partitioning; Agricultural landscape; Biodiversity; Habitat diversity;

Intensification; Land-use pattern; Linear structures; Marginal landscape; Species-area curve;
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Introduction

Understanding patterns of species diversity at multiple spatial scales is a main goal in land-
scape ecological research and a prerequisite for the development of GIS-based models for the
prediction landscape plant species richness (Stoms 1994, Luoto 2000, Luoto et al. 2002,
Moser et al. 2002, Steiner & Kohler 2003). These are particularly necessary for agricultural
landscapes in Europe, which are most likely to undergo dramatic changes in the near future.
Abandonment and intensification are the key issues that will alter today’s landscape structure
(Baldock et al. 1996, Bouma et al. 1998). Therefore, spatially explicit approaches are needed
to assess and predict changes in species patterns that will occur as a result of future land-use
change (Honnay et al. 2003, Peterseil et al. 2004, Waldhardt et al. 2004, Zebisch et al. 2004).

In many low mountainous regions of temperate Central Europe, traditional agricultural
mosaic landscapes with small fields, low-input farming systems, and diverse land-use patterns
still prevail. These marginal landscapes, which are characterised by poor abiotic conditions
for modern agriculture, often represent hot spots of organismal diversity at national scales.
This is especially well documented for plant species richness (Korsch 1999) and is mostly due
to topographical and geological heterogeneity that cause high spatial variability in environ-
mental conditions. This variability, in turn, results in diverse and characteristic land-use pat-
terns and an overall high habitat diversity, which is the main driving force for species richness
at larger scales (Rosenzweig 1995, Pausas et al. 2003).

In these landscapes, both abandonment and intensification will first and foremost lead to
a homogenisation and reduction of habitat diversity per spatial area unit at the local scale,
since the future land use will, in either way, be implemented on larger spatial entities. There-
fore, and also because many land-use decisions are made locally, a better understanding is
needed of what will happen to species diversity at the local scale of, e.g. a municipality or a
farm, when land use and landscape structure are at stake. Modelling approaches are suited to
quantify and predict effects of land-use change on landscape plant species richness at differ-
ent spatial scales (McCracken et al. 2000, Pausas 2003). However, landscape ecological mod-
elling widely relies on GIS techniques with a general data structure of patch, class and land-
scape level derived information (McGarigal & Marks 1995, Urban & Keitt 2001, Luoto et al.
2002), and thus it is imperative to link information on species richness and diversity to GIS
data structure.

For plants, as sessile organisms, habitat patches in an agricultural mosaic landscape are
easily defined and widely congruent with patches of land use: Under given environmental
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conditions a certain management leads to comparably homogenous living conditions for plant
species, resulting in assemblages or communities that are adapted to the respective environ-
mental conditions and management or disturbance scheme. Transitions between habitat
patches are usually sharp and represent discontinuities with more or less contrasting living
conditions and thus different species assemblages in adjacent patches. For mosaic landscapes,
patches in habitat-type maps, which consider environmental conditions and land use, are
therefore a justifiable basic unit of operation in a GIS context. Due to the long tradition of
vegetation ecology in central Europe, the average species densities per area unit within a
patch of a given habitat type is potentially easy to estimate using expert knowledge (Ellenberg
1996). For modelling purposes, in contrast, it is important to know the determinants of total
patch species richness in a landscape context, and their relative importance.

The distribution and configuration of patches and classes (i.e., habitat types) forms the
mosaic of a landscape (Forman 1995). A landscape mosaic, in turn, shows recurring multi-
habitat patterns at the local scale, which may be detected and classified at a standardised grain
size and for a spatial extent of interest. In the modelling context outlined above, the differen-
tiation of multi-habitat patterns at local scales allows the derivation of model results beyond
the patch scale, and thus delivers spatially explicit answers to the impact of land-use change
in local habitat patterns (cf. Waldhardt et al. 2004). However, despite abundant knowledge
about species densities at the single-habitat and regional scale in central Europe, very little is
known about actual patterns of species richness in local multi-habitat patterns of agricultural
landscapes and their determinants (Retzer 1999, Luoto 2000, Luoto et al. 2002). This is even
more surprising since we already have a mature theoretical understanding of species richness
in a given multi-habitat area unit of a mosaic landscape: Duelli (1992, 1997) developed a con-
ceptual model that offered an alternative to the theory of island biogeography for the pre-
diction of species richness in mosaic landscapes. According to his ‘mosaic concept’, species
richness depends on habitat variability (number of habitat types), habitat heterogeneity (num-
ber of habitat patches) and the surface proportions of natural, seminatural and anthropogenic
vegetation. Although the mosaic concept was well perceived in numerous papers (Alard &
Poudevigne 1999, Weibull et al. 2003, Hietala-Koivu et al. 2004, Ortega et al. 2004, Weber et
al. 2004) and some efforts tried to disentangle the variation in diversity that is due to either
habitat variability or heterogeneity (Wagner et al. 2000), to our knowledge there have been no
attempts to actually validate its predictions for any group of organisms. The reason for this
shortcoming lies presumably and primarily in the fact that a true validation requires a com-

plete inventory of species richness at a reasonable spatial scale, which was specified by
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Duelli (1997) to be at least 1 km®. Yet, traditional small-parcelled mosaic landscapes offer the
opportunity to test the mosaic concept in multi-habitat patterns at a much smaller spatial
extent, since already small areas, e.g. 1 ha, usually contain a large number of easily definable,
diverse habitat types and patches. Furthermore, on this scale, vascular plants are among the
view organism groups that are accessible to a complete survey.

Considering the issues outlined above, we developed a methodological approach to sur-
vey and analyse representative patterns of species richness in small parcelled mosaic land-
scapes on the habitat patch and multi-habitat pattern level with the aim to quantify the relative
importance of their main determinants. Our main objective in doing so was to provide an in-
formative basis for the further development of GIS-based models for the spatial explicit esti-
mation and prediction of species patterns on the landscape scale.

In an exemplary case study, we analysed the multi-habitat patterns of four 25-ha sites
and surveyed total species richness. At each site, we investigated representative 1-ha multi-
habitat patterns, and recorded plant species cover separately for all patches found in the pat-
terns. Data analyses comprised of 1) an evaluation of representativeness of multi-habitat pat-
tern selection, ii) an additive partitioning of diversity components at the patch, pattern, site
and landscape scale, and 1ii) an estimation of the relative importance of the determinants of
patch and pattern species richness using variance partitioning in general regression models
(GRM).

However, any attempt to understand and model plant species patterns and species rich-
ness in mosaic landscapes has to account for the spatial distribution of species in that land-
scape. Landscape species richness cannot simply be derived from patch species richness, as
most species occur with different proportions of their total occurrences in many patches.
Thus, the contribution of a subunit (patch or multi-habitat pattern) to landscape species rich-
ness will always be lower than its species richness. This contribution is a function of 1) the
number of the species present in a subunit, i) the number of species shared with other sub-
units, and iii) the proportions of these species’ occurrences that are supported by the subunit.
Wagner & Edwards (2001) provided a straightforward way to quantify the ‘subunit-to-land-
scape’ contribution by proposing the ‘habitat specificity’ measure, which is based on one
general assumption: Plant species occurrence is a continuum with the conceptual habitat
generalists and habitat specialists being special cases on its either end. We adopted this ap-
proach to calculate the contributions of patches and patterns to the species diversity of area
units of varying spatial extent and included these in multivariate GRM’s to evaluate relevant

determinants of habitat specificity.
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Methods

Study Area

The Lahn-Dill Highlands (Hesse, central Germany), a low mountainous region (970 km?)
with altitudes between 200 - 600 m a.s.l. is a traditional mosaic landscape and part of the
subatlantic temperate region (Figure 1 A). Mean annual temperature is between 6°- 8°C.
Average annual precipitation ranges from 650 - 1100 mm. The region represents the eastern
ridge of the Rhenish Uplands and is mainly composed of clay schist, siliceous schist,
greywacke, and to a lesser extent quartzite, sandstone, limestone and diabase. Parent materials
for soil development were mostly sediments from the Pleistocene and Holocene Periods
(loess, periglacial debris layers). Various parent materials and processes of soil development
resulted in a characteristic small-scale mosaic of soil types. Overall, unproductive soils
predominate.

Iron mining had been the main industry in this rural landscape from the Middle Ages to
the early 20™ century. Therefore, enormous demands for charcoal resulted in a traditionally
high proportion of forests, which still cover around 50 % of the area. Agriculture in this re-
gion has always been a matter of small-scale farming, and predominantly provided only side-
line incomes. Additionally, traditional heritage customs led to a severe land fragmentation in
most parts of the region. Mean field size today is around 0.4 ha, but one field spans often
more than five estates. This combination of unfavourable abiotic and socio-economic condi-
tions has produced a traditional small-scale mosaic landscape in non-forested areas with
arable fields, grassland, rotational fallows, old fields with shrub succession, and a large pro-
portion of linear elements.

Due to declining margins, the present age structure of the part-time farmers and a lack
of successors, future changes in agricultural land use are likely to occur and are anticipated to
have severe impacts on landscape structure. Large-scale abandonment or intensification (ac-
companied by an enlargement of field sizes) may both occur in certain districts - depending
on the respective number and attitude of the remaining farmers - and would in either way lead
to a removal and loss of small linear structures, and thus to a decline in habitat diversity per

area unit on a landscape scale.

Study Plot Selection

We selected four municipal districts with a traditional agricultural land-use mosaic

(Figure 1 A). In each district, one square 25-ha landscape tract (site) was chosen (Figure 1 B).
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Figure 1.

A) Situation of the Lahn-Dill Highlands and the four districts Bottenhorn (B), Niederlemp (N), Oberhdrlen
(O), Runzhausen (R) with study sites (small squares).

B) Study site (25 ha) in R. The map shows patches as delineated in orthophoto interpretation and main
land-use types as verified in the field. The figures A to E refer to the groups of habitat patterns the grid
cells were assigned to in k-means Cluster Analysis (Table 2). k ;s denote the selected 1-ha study plots.

O) Detail of 1-ha multi-habitat pattern (k; in site R). Habitat patches are shown as delineated in the field
survey. The four larger patches of the main land-use types were adjusted and complemented by seven
additional patches of linear structures that were distinguishable in the field.
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Regarding topography, soils (Table 1), and land use, these four sites were representative
of large areas of cultivated land in the region. However, as this study focussed on the effects
of landscape structure, we chose sites with comparably short abiotic gradients. All sites were
situated on moderate south-facing slopes, since southern exposed slopes in the region tend to
feature the highest variability and heterogeneity in land use. Despite the still high heteroge-
neity of soil types found (Table 1), the general pattern was a mere gentle moisture gradient
from moderately dry to moderately moist following the north-south direction from hilltop to

the bottom of the slope in all four sites.

Table 1. Topography, geology, soils, and land fragmentation of the four 25-ha study sites

Sites

B N (0] R
Elevation (m a.s.1.)’ 500-520 280-305 480-530 330-350
Slope' (% area)
Low (1-4°) 54 17 7 36
Medium (5-9°) 46 71 45 56
High (10-16°) 0 12 48 7
Soil Types
Soil Texture® (% area)
Eutric leptosol 30
P. sandy loam — H. clay silt
Eutric cambisol
Sandy silt - Silty loam 13 89 93 27
Stagnic cambisol 3
Sandy loamy silt — P. sandy loam
Gleyic cambisc?l ' 1 3
Sandy loamy silt — Silty loam
Stagnic luvisol
San%iy silt — M. clay silt > >2
Gleysol. ) 17
Sandy silt — M. clay loam
Total No. of Fields’ 76 44 47 59

! Information derived from Digital Elevation Model (25m grid); * derived from official digital soil maps;
? obtained from field survey in combination with digital cadastral maps; P. = poor, M. = medium, H. = high

Our objectives for the selection of 1-ha study plots at each site were 1) to cover the main
habitat types with respect to their cover and i1) to include the full range of habitat complexity
found in one hectare. As a first step in a stratification process, we carried out a black and
white orthophoto-interpretation (resolution 0.4 m) of all readily identifiable habitat types
(Table 2) at each site using Arc-View GIS. We then overlaid the produced habitat maps with
a 1-ha square grid (Figure 1 B). In the following, the resulting 1-ha multi-habitat patterns
(100 m x 100 m) are referred to as ‘pattern’. Area proportions of the identified habitat types in
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all 25 patterns per study site were calculated and these (log-transformed) data were used to
perform a k-Means-Cluster Analysis separately for each site with a default number of five
clusters (maximising of inter-cluster distances). From each of the five resulting clusters per
site (Table 2) one pattern was randomly chosen for field surveys, resulting in a total of
20 patterns. Two clusters contained only one pattern, while the selection of the other plots
was bound to the restriction of being not adjacent to the side length of other selected plots.
Note that the stratification process was solely based on the areal distribution of the main land-
use types. The number of patches and other structural parameters were not included in the plot

selection process and were thus random.

Table 2. Groups of multi-habitat patterns (1-ha) resulting from k-means Cluster Analyses on area
proportions of land-cover types derived from orthophoto interpretation.

Land Cover (%) in Cluster (Mean £ SD per 1ha (%))

Sites ClusterNO' .l-ha patterns Arable GrasslandUnmanage(1 Shrub Forest
in Cluster Land Grassland
A 11 89+ 6 3+ 4 1+ 3 <1 <1
B 7 55+ 6 35+ 8 1+ 2 2+ 3 2+ 6
B C 4 42+ 3 12+12 25+11 13+18
D 2 7+ 3 86+10 -
E 1 10 6 2 74
A 6 92+ 4 3+ 4 <1 <1
B 5 65+13 32+11 - 1+ 2
N C 7 17+ 7 72+ 6 2+ 4 3+ 3
D 3 <1 63+ 2 17+15 14+10
E 4 2+ 2 92+ 6 - 5+ 5
A 2 73+ 5 19+ 7 -
B 6 25+ 9 66+ 7 - <1
o C 13 1+ 1 80+10 - 6+ 6 2+ 5
D 2 5+ 7 29+ 7 - 57+16 <1
E 2 1+ 1 45+11 - T+ 4 37+11
A 9 8611 2+ 3 - 1+ 4
B 5 66+ 7 23+ 9 - 44+ 8
R C 6 37+11 54+ 7 - 1+ 3
D 4 8+ & 82+ 8 -
E 1 16 21 - 46

Significant land-cover types (a = 0.05 level) are shaded. Other types (hedges, solitary trees, grass roads etc)
included in the cluster analyses are not shown, as they were marginal in their spatial extent. Rotational fallows
could not be distinguished in the orthophoto interpretation and were subsumed with arable land for cluster
analyses.

Habitat Classification and Field Data Collection

Field data were collected in summer 2001. The selected patterns (study plots) were localised
and marked in the field using a GPS. Dimensions and classification of the prior identified

patches in the patterns were readjusted and complemented by numerous additional smaller
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habitat patches that were not identifiable in the preliminary remote mapping (Figure 1 C). All
spatial elements, regardless of their size, that were visually homogeneous and distinguishable
from their surroundings by the kind of management and disturbance imposed on their vegeta-
tion (e.g. ploughing, type of cultivation, frequency of mowing, mulching etc.) were mapped
as a patch (management unit) and assigned to one of 11 habitat types (Table 3). Depending on
the size and location of the elements in the pattern, a patch represented therefore either an
entire field / linear element, or — as in many cases — fragments of various sizes delimited by
the borders of the 1-ha pattern. Positions and dimensions of the patches were transferred back
to the GIS database for the determination of patch size and perimeter.

Habitat types were classified as belonging to either ‘linear’ or ‘nonlinear’ types, ac-
cording to their general appearance in the landscape (Table 3). Also, we classified habitat
types regarding to their vegetation structure, i.e. the fractions of anthropogenic, seminatural
and natural vegetation in a respective habitat patch. We defined anthropogenic vegetation
according to Duelli (1997) as composed of mainly annual vegetation, seminatural vegetation
as dominated by perennial forbs and grasses, and natural vegetation as dominated by shrubs
and trees. While most habitat types were assigned entirely ('/;) to either one of the three
groups, some ‘hybrid types’ were divided into fractions of the three structural types, based on
rule of thumb expert knowledge. These fractions were used to calculate the amount of poten-
tial suitable habitat area (vegetation context on patch level) and the proportions of the three
structural vegetation types on pattern level (see below).

We carried out a complete census of vascular plant species separately for each patch
within the twenty 1-ha plots. Sampling effort was proportional to patch size and we continued
the exhaustive search until no new species were encountered for more than twenty minutes. If
necessary, patches were visited twice to account for temporal variation in species occurrences
during growing season. We visually estimated percentage cover values for all species within
the Braun-Blanquet cover classes (Kent & Coker 1992). Note that, unlike in the traditional
Braun-Blanquet approach, our cover estimates did not relate to a predefined standard relevé or
quadrat size, but to the entire patch surface.

In order to get information on the proportions of species numbers in the four 25-ha sites
that were actually detected by our sampling scheme, we complemented each site’s species list
from the five 1-ha surveys by an exhaustive search for new species on the entire surface of the
landscape tract. To account for possible interannual variation in species occurrences, we con-

ducted this search in the following year by spending one day at each site.
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PLANT SPECIES RICHNESS AND HABITAT SPECIFICITY IN A GERMAN MOSAIC LANDSCAPE:
A PATCH AND PATTERN PERSPECTIVE

Additive Partitioning of Diversity

Unlike Whittakers (1972) ‘classical’ multiplicative conception of a- (within habitat) and
b- (between habitat) diversity building up the ¢ diversity of a larger spatial unit (@ x b = g),
the additive formula of diversity partitioning, which was proposed by Lewontin (1972) and
Allan (1975), conceives the a-b relationship to be additive, i.e. @ + b = g The pooled diver-
sity (species richness or any other measure of diversity) of a collection of sampling units
constitutes g-diversity. This ‘total’ diversity can then be partitioned into its additive compo-
nents @ and b, where a is the average diversity of a sampling unit, and b simply the differ-
ence between gand a (Wagner et al. 2001), or in other words, the average diversity absent
from a sampling unit (Veech et al. 2002). b-diversity here is thus expressed in the same di-
mension as & and g and not as in more classical approaches as a dimensionless metric of
(dis-)similarity or species turnover along a gradient cf. (Smith & Wilson 1996, Magurran
2004). This provides a useful basis for investigating and understanding species patterns
(Wagner et al. 2001), and makes the additive concept particularly applicable for hierarchical
designs across multiple spatial scales (Crist et al. 2003).

Mean species richness was calculated on the lowest (habitat patch of unequal size,
Apatch) and intermediate (1-ha pattern, apaiern) Spatial scales. On site scale, we calculated the
pooled species richness of the five surveyed 1-ha patterns (asn,), as well as species richness of
the total site (@asna). For the surveyed 100 ha (all sites), we derived total species rich-
ness (Gioona) from pooled assn.. The respective b- diversities were accordingly expressed by
the difference between the a-diversity of a higher level (or g on the highest level) and the next

lower level.

Habitat Specificity

We calculated the contribution of a patch or pattern to the diversity of a larger spatial unit
according to Wagner & Edwards (2001, see Table 1 in their paper for the formulae): The
specificity S;; of a species i to a spatial element j (i.e. patch) is defined as the proportion of the
species’ total occurrence that is concentrated in this element. To obtain an estimate of the total
occurrence of a species, we multiplied the mean cover proportions of the Braun-Blanquet
classes for each species by the relative area of the respective patch and added these products.
This occurrence was set to 1 for all species, and the proportions Sj; of the total occurrences of

each species that fall into the respective patches were calculated. The contribution of the
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patch to the diversity of a larger spatial unit was finally derived by summing up the Sj; scores
of all species found in a patch. This estimate was also (somewhat misleadingly) termed by
Wagner & Edwards (2001) the ‘specificity’ (S‘”j ;) of a spatial element of the size a. Although
we find that ‘contribution’ is a better expression to describe the sum of Sj;, we will adopt the
original terminology to avoid confusion. To clarify the nature of the specificity measure we
provide an example: A generalist species that occurs in ten patches of a landscape with
abundance equally distributed among the patches will contribute with 0.1 to each patch’s
specificity. In contrast, a specialist or rare species that occurs with all individuals concen-
trated in only one patch, contributes, independently of its abundance, with 1 to this patch’s
specificity. As the proportions of all species occurrences are divided among all patches, the
sum of all patches’ specificity estimates equals the number of species in the landscape tract.
Further, as specificity is a species-equivalent measure, the specificity estimates divided by
species richness gives the proportion of species in a patch that contribute to species richness
of a landscape tract.

It is important to note that habitat specificity is purely additive: Specificity estimates of
patches belonging to one multi-habitat pattern may be summed up to express this pattern’s
total contribution to landscape diversity. In multi-scale designs, the specificity of a patch or
pattern may be calculated for different spatial extents by enlarging the referential area unit.
Consequently, we were able to calculate specificity on the two levels of landscape organi-
sation with respect to different spatial scales, i.e. extents: 1) The contribution of a patch was
estimated with respect to the pattern scale (1 ha), to the total of five patterns at a site (site
scale), and to the overall area of the twenty surveyed patterns (20 ha, landscape scale). ii) On
the pattern level, we pooled the specificity of all patches found in one of the twenty 1-ha plots
to derive pattern specificity with respect to the site and landscape scale (Appendix). Hence,
together with species richness, which was also calculated on patch and pattern level, we re-
ceived seven response variables for analyses, each focussing on a different aspect of mosaic-

landscape species diversity.

Conceptual Models for the Patch and Pattern Perspective

We developed conceptual models (Figure 2) for the prediction of plant species richness and
habitat specificity at both levels of landscape organisation and used these as a framework for

our analyses.
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Patch Level

Vegetation Context

Habitat Type /
Disturbance

Productivity /
Site Conditions

Patch
Species Richness &
Specificity

Pattern Level

Seminatural
Vegetation

Anthropogenic
Vegetation

Natural Vegetation

Habitat Richness
(Types & Patches)

Habitat Configuration

Linear Habitats

Rare Habitats

Pattern
Species Richness &
Specificity

Figure 2. Conceptual models for predictors of plant species richness and specificity values on the
patch and pattern level of a mosaic landscape. See text for details.

The most obvious variables regulating species richness and specificity at the patch level
are habitat type / disturbance and patch size, but ecological theory suggests that patch shape,
and environmental site conditions / productivity may be important as well (Huston 1994,
Forman 1995, Barbour et al. 1999). In addition, the specificity of a patch most likely depends
on the vegetation context, i.e. the more similar the surrounding vegetation is to the vegetation
of a respective patch, the less the specific contribution of this patch to overall diversity, since

it’s species may also occur in similar habitat patches.
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On pattern level, the conceptual model is, on principle, based on the predictions of the
mosaic concept, although we divided habitat variability (types) and heterogeneity (patches)
into their compositional (richness) and configurational (evenness) dimension of diversity,
since we assumed that the expected benefits of a large habitat number to pattern species rich-
ness and specificity may be counterbalanced by an uneven spatial distribution of the elements.

We also accounted for rare habitat types, which may be particularly important for speci-
ficity values as these are likely to contain a specific set of species. Another extension con-
cerned the dimensions and composition of linear elements as possible predictors of species
richness on pattern level. The species diversity of linear elements (e.g. field edges, hedges)
has been subject to many studies over the past decades (Marshall & Moonen 2002), but only
recently in larger spatial contexts (Baudry et al. 2000, Le Coeur et al. 2002). Most studies on
the significance of linear habitats for plant species diversity were, however, set in highly
intensive agricultural landscapes and little is known about their relevance in traditional
mosaic landscapes. Heterogeneity of site conditions is also a potential driving force on pattern
level, but is likely to be more important in landscapes with strong gradients. As we tried to
keep abiotic gradients short in site selection, we did not include them in the conceptual model

on pattern level.

Predictor Variables

Patch level: The habitat type of each patch was assigned according to Table 3. Patch size (m?)
and perimeter (m) were derived from the GIS database. In accordance with Wagner &
Edwards (2001), shape complexity of a patch j was expressed as circularity Cj, a function of
area a; and perimeter p; (Griffith 1982, Davis 1986) that quantifies the deviation from a cir-
cular shape (Equation 1):

_ 4a,;
cj-pz (1)

J

Higher values indicate a more regular shape; possible values range between 0 and 0.32
(perfect circle).

Vegetation context was accounted for by estimating the amount of Potential Suitable
Habitat Area (PSHA) that is available to the species of a patch. Most plant species are more
confined to a certain structural type of vegetation than to a certain habitat type. Distinguishing
the three structural types (anthropogenic, seminatural and natural vegetation), PSHA was thus
defined as the area outside a respective patch (in a defined spatial context) that belongs to the

same structural type. The PSHA of, e.g. the species of one meadow patch, is the sum of all
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areas of seminatural vegetation that occurs in the spatial unit of interest, minus the patches’
own area. The overall areas VS; of the three structural types were calculated for each pattern
k= 1,...20. Patterns k are represented by a vector (axj, .....,ax;;), where ay, is the area (m”) cov-
ered by habitat type ¢t = /,....11. With this notation, the overall proportion of anthropogenic

VS;, seminatural VS, and natural vegetation VS; can be calculated as:
VS] :Sak[VS”, VS2 :Sak[VSgt, VS3 :Sak[VS3t (2-4)

The values of vs;,, vsz, and vs;3, are listed in Table 3. Analogically, we calculated VS; on
the site (5 ha) and landscape (20 ha) scale. Given a pattern k, each patch j is represented by its
area a; and habitat type ¢. For the PSHA calculation, we distinguished two cases of habitat
types (Table 3): 1) ‘pure’ habitat types with only one non-zero vs; —value, and ii) ‘hybrid’
types with two non-zero vs;-values. Employing the ceiling function ér(}, PSHA was calcu-

lated as:

PSHA, = ;‘;13] &s, 09’ )- a, (5)

Accordingly, PSHA was calculated for the site and landscape scale.

It was beyond the scope of this study to sample all patches occurring in 20 ha for abiotic
site conditions or biomass production as measures of productivity. To gain, nevertheless, in-
formation on site productivity we used Ellenberg’s N indicator value (Ellenberg et al. 1992)
as a surrogate variable for overall productivity. For each patch, we calculated abundance-
weighted N values using the respective mean cover proportions of the Braun-Blanquet scale
as a weight for the species with an N indicator value (Ellenberg et al. 1992, Jongman et al.
1995). 80% of all species in our data set were provided by Ellenberg et al. (1992) with an N-

value; 13% were classified as ‘indifferent’, and 7% (among them all crop species) had no N

value, the latter two groups carrying zero weight in the calculations.

Pattern level: The proportions of anthropogenic, seminatural and natural vegetation inside a
1-ha multi-habitat pattern were calculated from the results of equations 2 — 4. The number of
habitat types (habitat variability) and the number of habitat patches (habitat heterogeneity) as
measures of habitat richness were counted separately for linear and nonlinear habitat types
(Appendix), as we intended to discriminate between the effects of the two classes. Linear
elements were additionally accounted for by calculating their total area in the patterns. Con-
figurational habitat heterogeneity, i.e. the spatial distribution of habitat patches within a pat-

tern, was expressed by calculating Evenness J (Magurran 2004)
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H'

J =
Inn ° ©)

where H’ 1s Shannon Diversity calculated from the proportional area of patches, and n
the number of patches. We calculated Evenness (and Shannon Diversity) separately for linear
and nonlinear habitat types, i.e. in contrast to common GIS practices (McGarigal & Marks
1995), we used Evenness as a class metric by relating patch areas to the overall area of either
one of the two classes.

To account for the amount of rare habitats inside a pattern with respect to the site (5 ha)

or landscape (20 ha) scale, we computed a Habitat Rarity Index (HRy):
a

-/
'Ak

J

a;
p) (7)

*

Qo

HR, =

where p is the respective number of patches in pattern k, 4 the area of pattern &, and A,
the overall area of habitat type ¢ at either the site or landscape scale. Thus, given equal
weights to each habitat type, high values indicate the occurrence of more and / or larger
patches of habitat types that are rare at the respective scale.

Due to the large number and intercorrelations of predictors, we applied a data reduction

method to derive independent predictor variables on pattern level (see below).

Statistical Procedures

Since the patches sampled in 1-ha patterns were either adjacent or at least very close to each
other, and thus were probably not to be treated as independent samples in statistical analyses,
we conducted a series of Mantel Tests on patch level data to test response and predictor vari-
ables for spatial autocorrelation (Mantel 1967, Legendre & Legendre 1998). A spatial dis-
tance matrix was computed from pairwise distances (m) between the centroids of the patches.
Pairwise differences between values were used to construct distance matrices for each pre-
dictor and response variable. All matrices were log-transformed prior to analysis. Significance
was tested for by Monte-Carlo Tests (9999 permutations), followed by a Bonferroni-Holm
Correction (p < 0.05) to account for multiple testing (Legendre & Legendre 1998). Mantel
Tests on response variables revealed only a marginal significant effect for species richness
(rm = 0.03; p=0.02), and no effect for specifity values. As for the predictor variables, only
PSHA 5ha (ry = 0.05; p=0.008) and N-values (ry = 0.09; p =0.0001) showed some spatial
dependence. Only the effect for N-values remained significant after Bonferroni-Holm correc-

tion. Thus, it seemed reasonable to conclude that patch level data were not spatially autocor-

64



PLANT SPECIES RICHNESS AND HABITAT SPECIFICITY IN A GERMAN MOSAIC LANDSCAPE:
A PATCH AND PATTERN PERSPECTIVE

related. Our patches may therefore be treated as independent samples in statistical analyses.
However, spatial structure in our data sets was additionally accounted for by including the
categorical factors ‘site’ and ‘pattern’ on patch level, and ‘site’ on pattern level in the step-
wise regression procedure (see below).

To quantify the relative importance of the determinants of species richness and speci-
ficity values on the patch and pattern level within the hypothetical framework of our concep-
tual models, we followed the same scheme for both levels: Predictor variables were included
in a multivariate GRM analysis (using stepwise-forward regression and Wilks Lambda) with
species richness and specificity values as response variables, followed by separate univariate
stepwise forward GRM procedures for each response variable. Estimates of variance ex-
plained (EV %) were calculated from the ratios of the sums of squares of a significant pre-
dictor variable to the total sum of squares in the respective univariate general regression
model.

Due to many intercorrelated predictors on pattern level, we employed Principal Compo-
nent Factor Analysis (FA, standard varimax axis rotation) for data reduction purposes and to
avoid problems with multicollinearity (Stevens 2002). The orthogonal factors identified in the
FA (with a predetermined minimum eigenvalue > 0.70) were interpreted and labelled accord-
ing to the factor loadings of the original predictors, and we used the obtained factor scores as
surrogate variables in the GRM.

All analyses were performed with logl0-transformed and standardised variables. Log-
transformation was applied, firstly, to meet the assumptions of normality in GRM. Secondly,
as our data were sampled in a limited spatial extent (1 ha), the response variables as well as
some predictors (such as patch size, number of habitats) have an intrinsic maximum. Thus, we
assumed that the curves of these predictors vs. species richness / specificity are likely to
follow a saturating function. By transformation into logarithmic space, we therefore obtained
linear relations as required in GRM and FA. Standardisation of variables was carried out to
enable direct comparisons of the parameters and to receive a zero-intercept, which simplified
matters for variance partitioning (Legendre & Legendre 1998).

Concerning the species-area relationship, it is common practice to express the power
curve (S=c*A”) in double-log space (logS =z*logA+logc) (Arrhenius 1921, Preston 1960,
Rosenzweig 1995, Hanski & Gyllenberg 1997). A non-standardised regression coefficient B
for the variable ‘patch size’ in GRM results 1s thus analogous to the parameter z of the spe-
cies-area curve (corrected for all other variables in the model) and may therefore be compared

with z-values from literature. Hence, after determining the regression model based on the
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standardised values, we re-entered the non-standardised, but log-transformed values into this
model to derive new parameters, which are comparable with published z-values.

The factor ‘habitat type’ was included in the patch level analyses as a categorical vari-
able and proved significant for all response variables. To detect differences between habitat
types, we regressed each response variable on its respective set of continuous predictors, us-
ing all regression coefficients from the univariate, standardised models excluding the habitat
type parameters. The resulting residuals were then portioned according to the underlying
habitat type and tested for differences with Tukey-HSD (for unequal N). All analyses were
carried out with Statistica 6.0 (Statsoft Inc. 2001) and PC-ORD (McCune & Mefford 1999).

Results

Landscape Structure of Sites and Multi-Habitat Patterns

By selecting one pattern from each group of patterns classified in k-means cluster analyses as
study plots, the proportion of sampled areas of land-use types in the five multi-habitat patterns
were remarkably well in accordance with their cover at the scale of a single site (25 ha) and of
the total area (100 ha) (Figure 3). Thus, our stratification approach was suited to receive an
adequate sample of land-cover distribution. All selected 20 patterns contained anthropogenic
(1% to 96% cover) and seminatural vegetation (4% to 99% cover), while only seven
contained natural vegetation (3% to 71% cover). Regarding habitat variability and habitat
heterogeneity, the selected patterns varied from 3 to 8 habitat types and 5 to 18 habitat
patches, respectively (Appendix). This resulted in a total number of 199 patches found in the
twenty patterns. Overall mean patch size of the 199 patches was 1000 m’, varying from 6 m*
to 7595 m’. Mean patch size per 1-ha pattern was between 542 m’> and 2000 m’. Areal
proportion of linear structures per hectare varied between 2% and 23%. One pattern did not

contain any linear structures.
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Figure 3. Proportions of the main land-use types in the four 25-ha study sites (B, N, O, R) and in the
selected pooled 1-ha study plots.

Diversity Partitioning

A total of 398 species were found in the 100 ha surveyed (Figure 4). About 93% (371 species)
of total species richness (gioona) Were recorded in the twenty 1-ha habitat patterns. Also,
around 90% of a site’s species richness (a ,sn,) were detected in the five 1-ha patterns (@ sp).
Partitioning of alpha-beta diversity patterns within and among sites (Figure 4) revealed a
strong ‘between site’ effect (b siws), which accounted for 35% of total species richness
(9 100na). Another 28% of g 1oona and around 40% of species richness at the site scale (a 2sha)
were due to ‘between pattern’ diversity (D parer), and were thus an effect of small-scale spatial

variations in species distributions within a site.

67



PLANT SPECIES RICHNESS AND HABITAT SPECIFICITY IN A GERMAN MOSAIC LANDSCAPE:
A PATCH AND PATTERN PERSPECTIVE

100 G 100ha
90
80 b Sites
70
9
= 60
0
Q
c
S 50
2
; =
2 Patt
‘q;’- 40 attern
@ 1 38
30 I P
20 [
10 a Patch
! ; } ; |
0

B N o R Total
(51/34/116/240/262) (38/37/111/210/243)  (59/42/125/240/259) (51/34/125/253/275) (199/37/123/371/398)

Sites (No. of Patches in 5ha / Mean Species in Patch / Mean Species in 1 ha/ Species in 5ha / Species in 25 ha)
Sites Total (No. of Patches / Mean Species in Patch / Mean Species in 1 ha / Species in 20 ha / Species in 100 ha)

Figure 4. Additive partitioning of species richness in the four study sites (B, N, O, R) on patch,
pattern (1ha), site (5 and 25 ha), and between site / landscape level (100 ha).

Figures in the columns give percentages; real figures of a components and number of patches are provided
beneath abscissa labels. White column sections indicate mean ‘within patch’ species richness (a pye), light grey
sections ‘between patch diversity’ within a 1-ha plot (D pyen). The sum of both sections represents mean ‘within
1-ha pattern’ species richness (@ pauer). Error bars indicate minima and maxima on patch and pattern level.
Medium grey sections account for b diversity among the five patterns of a site (D paern). Added up with the
former two sections, they represent cumulative species richness of five 1-ha plots at a site (a Sha). Additional
species numbers found in the total area of each site are represented by the dark grey sections, and the overall
height of the column (100 %) represents species richness at the site level (& »sn,). The fifth column shows pooled
results of all sites complemented by ‘between site diversity’ (dotted section, b sie.), i.€. Q100 na (total species
richness found in 100 ha) minus mean @ ;sp,.

While one 1-ha pattern contained on average around 30% of g 10ona and 50% of & 3spa,
the b-diversity of patches within a pattern accounted for 22% of g 100na, and for 30% to 38% of
a 2s5na. Mean a-diversity of a patch was 9% of g 10ona and 12% to 16% of a ;sn.. The seemingly
homogenous patterns of species diversity at the patch and pattern scale have to be relativised
considering the broad range of minima and maxima values, with & pach reaching almost 40%,
and a pawern €xceeding 60% of a site’s total species richness in some cases. The next results

will shed light on the determinants of this heterogeneity.
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PLANT SPECIES RICHNESS AND HABITAT SPECIFICITY IN A GERMAN MOSAIC LANDSCAPE:
A PATCH AND PATTERN PERSPECTIVE

The Patch Perspective

Multivariate GRM detected patch size, habitat type, patch shape, Ellenberg N-value as well as
vegetation context (PSHA lha and PSHA 5ha) in ascending order of Wilks-Lambda values to
be the important determinants of species richness and specificity values on the patch level
(Table 4). While a significant effect of the factor ‘pattern’ in multivariate analysis indicated
an overall small-scale spatial patterning of the response variables, this factor did not reach sta-
tistical significance in any of the univariate models. Total variance explained in the univariate
GRM’s was lower for patch species richness (52%) than for the three specificity values (65,
68, 70%). Variance explanation (EV) of patch size was higher for specificity values than for
species richness (16% EV), and increased with spatial extent from 1 ha to 20 ha (40, 59, 57%
EV). Accordingly, the slope (non-standardised regression coefficient or z-value, respectively)
of the species-area curve (0.14) was considerably shallower than the slopes of the specificity-
area curves (0.59 to 1.13). Although the specific contributions of a single patch (as a
proportion of patch species richness, Figure 5) became naturally considerably smaller with
growing spatial extent (from 1-ha to 20-ha), the slopes here also increased with extent. This
indicated an overproportional increase of specific contributions to landscape species richness

in larger patches.
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Figure 5. Habitat specificity of 199 patches as a proportion of species richness (% Specificity) in
relation to area (patch size) for three spatial extents.

Diamonds and dotted line indicate % Specificity on the 1-ha scale, black squares and straight line on the 5-ha
scale, white squares and dashed line on the 20-ha scale.
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The influence of patch shape followed the opposite direction: Despite a positive correla-
tion between patch size and shape (Pearson’s r = 0.48; p <0.001), GRM’s revealed a negative
effect of a regular shape on both species richness (7% EV) and specificity values, but the in-
fluence on specificity became marginal with increasing spatial extent (5 to 1% EV). Thus,
irregularly shaped patches with a proportionally larger borderline tended to contained more
species than regularly shaped patches, but these species contributed comparably less to habitat
pattern or landscape diversity.

A marginal effect of productivity (Ellenberg N) suggested higher species richness and
specificity at the 5-ha and 20-ha scale in less productive patches. Vegetation context, i.e., the
amount of potential suitable habitat area (PSHA), contributed significantly only to patch
specificity at the 1-ha scale (4% EV) and 5-ha scale (1% EV).
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Figure 6. Comparison of Habitat types (n) on the patch level regarding area, species numbers, and
specificity values for three spatial scales (Mean + SE).

Values of the four dependent variables represent residuals after regressing the original data against significant
predictors in the respective GRM (Table 4), i.e., after accounting for all other determinants. Zero of the
standardised scores represents the overall mean of the respective variable, 1 the standard deviation. Due to their
low number, forest patches are not shown. The matrix in the right corner shows significant differences (post hoc
tests, p<0.05) between habitat types for the four dependent variables: NO = Species number, S1, S5, S20 =
Specificity 1ha, Sha, 20ha
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The identity of habitat type proved to be the most important predictor of species rich-
ness (27% EV), while the effect on specificity values was considerably smaller and decreased
with spatial extent (16 to 11% EV). Independent of patch size, shape and the other continuous
variables in univariate GRM’s, the habitat types showed significant differences in species
richness, as well as various scale-dependent effects in specificity values (Figure 6).

While species richness and specificity values of most linear habitat types were well be-
low average, the situation was different for herbaceous fringe vegetation and hedges. As the
only linear type, fringe vegetation showed above-average species richness and specificity val-
ues, the latter remaining constant at the three spatial scales. Hedges, in contrast, revealed
average species richness, but specificity values increased with spatial extent and, although not
significant, showed highest specificity of all habitat types at the 20 ha scale. Despite their
small size and low species richness, cultivated field margins featured comparably high speci-
ficity values.

Among the nonlinear habitat types, only arable fields showed species richness and
specificity values below the average. In fact, the specificity value of an average arable field
equalled those of a single cultivated field margin. Grassland patches featured a significantly
higher species richness and contributed more to habitat pattern (1 ha) and site (5 ha) diversity
than arable fields, while on the landscape scale (20 ha), grassland specificity was below the
average and equal to arable fields. The same pattern, high species richness and high specific-
ity at the 1-ha and 5-ha scale, and a decrease in specificity at the landscape scale, was de-
tected for rotational fallows. Old fields, in contrast, revealed high species richness and speci-

ficity at all scales.

The Pattern Perspective

Factor Analysis on intercorrelated predictor variables on pattern level extracted four inde-
pendent factors, explaining a total of 86% of the original heterogeneity in the data set (Table
5). Factor 1 had highest loadings for habitat rarity at the site (5 ha) and landscape scale
(20 ha) and also for the amount of natural vegetation in the 1-ha plots, as habitats of natural
vegetation were among the rarest types (Figure 3). Additionally, this factor had a high loading
for an uneven spatial configuration of nonlinear habitat patches.

Factor 2 represented a combination of the overall area, number and configuration of lin-
ear habitats within the 1-ha patterns. Factor 3, in contrast, was a surrogate variable for compo-
sitional habitat diversity (richness) of nonlinear habitats (number of types and patches). Factor
4 represented a linear gradient from patterns dominated by seminatural vegetation to patterns
dominated by anthropogenic vegetation.
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Table 5. Factor Loadings and Eigenvalues of Principle Component Factor Analysis on pattern level.

Factor 1 Factor 2 Factor 3 Factor 4
Habitat rarity /_ . . Non Linear Anthropog. —
n=20 Natural Veg Linear HabltatsHabitat Richness. Seminatul:‘aigVeg
Habitat Rarity Sha 0.93
Habitat Rarity 20ha 0.92
Natural Vegetation (%) 0.94
Configuration Nonlinear Patches -0.75
Area Linear Types (%) 0.96
Number Linear Types 0.93
Number Linear Patches 0.93
Configuration Linear Patches 0.72
Number Nonlinear Patches 0.89
Number Nonlinear Types 0.87
% Anthropogenic Vegetation 0.91
% Seminatural Vegetation -0.89
Eigenvalue 3.98 2.95 1.83 1.28
Explained Variance (%) 33.15 24.66 15.24 12.96

Multivariate GRM revealed the categorical factor ‘Site’ and FA factors 4 and 3 to be
important determinants of habitat pattern species richness and specificity (Table 6). Linear
habitats (factor 2) did not contribute to overall variance explanation. Habitat rarity (factor 1)
was excluded from the multivariate model, but did significantly increase variance explanation
in all three univariate models, while the factor ‘Site’ was excluded from the univariate mod-
els.

Total variance explained in the univariate GRM’s was 68% for pattern species richness,
and 70% and 51% for both specificity values. Nonlinear habitat richness (factor 3) accounted
for 35% EV in species richness, but contributed only with 10% EV to pattern specificity at the
site scale, while it was not significant for landscape scale specificity. Habitat Patterns with
higher proportions of seminatural vegetation had higher species richness (23% EV) and were
even more important for site (43% EV) and landscape (33% EV) diversity. The occurrence of
rare habitats in the multi-habitat patterns was the least important variable for species richness

(10% EV), but contributed more to specificity at both scales.
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Table 6. Pattern-level GRM results on the effects of location (site), habitat rarity, linear habitats, and
the gradient from anthropogenic to seminatural vegetation on species number and specificity
values for three spatial scales (1, 5, 20 ha). See Methods for details.

Multivariate |Univariate GRM’s
n=20 GRM Species Richness Specificity Sha Specificity 20ha
Effects WilksL p b MSdf p EV% b MSdf p EV%| b MSdf p EV%
Intercept 1.00  1.000 0 0.00 11.000 00.00 1 1.000 00.00 11.000
Site 0.26 0.034 0 0 0
FA 1
Habitat Rarity / 1.00 0.32 1.98 10.037 10.4 | 0.423.42 1 0.007 18.9 | 0.423.29 10.026 17.3
Nat. Veg.
FA 2
Linear Habitats 1.00 0 0 0
FA3
Nonlinear Habitat 0.40 0.022| 0.59 6.60 10.001 34.8 | 0.30 1.72 1 0.043 9.1 0
Richness
FA 4
Anthrop. — 0.44 0.008 | -0.48 4.30 10.004 22.7 | -0.66 8.18 1<0.001 43.0 | -0.58 6.32 10.004 33.3
Seminatural Veg.
Error 0.3816 32.2 0.3616 29.9 0.5517 49.3

df = degrees of freedom, b = 8tandardised regression coefficient, SE = standard error, MS= mean squares,
p = p-level; EV % = explained variance

Discussion

Method

In this paper we propose a methodological approach to survey plant species in multi-habitat
patterns by combining remote sensing, GIS analyses, a stratification process for plot selection
based on k-means cluster analysis, and phytosociological field methods. The aim was to ana-
lyse local species patterns and their determinants at the patch and pattern level to provide in-
formation that is relevant for GIS-based spatially explicit modelling of species patterns at the
landscape scale.

Our method proved to be suited for traditional mosaic landscapes with a multiplicity of
habitats in small area units. We used a pragmatic classification of habitats that is correspond-
ing to habitat maps applied in GIS analyses. The delineation and size of multi-habitat patterns,
in our case a 1 ha grid, may be adapted to the landscape under study and the focus of interest.
However, a standardised plot size of multi-habitat patterns is inevitably important to quantify
the impacts of variables, other than area, on species patterns. By limiting the sampling effort
to 20% of total area, and a representative consideration of land-use types and habitat patterns

occurring at each site, we detected around 90% of total species richness found in two years in
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the surveyed area (100 ha). Thus, sampling representative habitat patterns is an effective way
to receive valid information on species richness at local scales and as long as the focus is
restricted to pattern species richness, a large sample size is possible in a reasonable surveying
time (NeBhover 1999, Retzer 1999). In principle, we therefore recommend the approach as a
Rapid Diversity Assessment method for plant species in mosaic landscapes (cf. Duelli 1997,
Stohlgren et al. 1997a). In this study, however, we had to restrict sample size to twenty multi-
habitat patterns, since we sampled also all patches in the patterns separately for species abun-

dances.

Partitioning of Diversity Components

The additive formula of diversity partitioning has recently regained much interest in com-
munity ecology and landscape ecological applications with a focus on multiple spatial scales
(Lande 1996, Loreau 2000, Wagner et al. 2000, Veech et al. 2002, Gering et al. 2003, Ricotta
2003). It has proven to be particularly useful for the investigation of local - regional relation-
ships of species diversity (Gering & Crist 2002) and hypothesis testing on species distribution
patterns (Crist et al. 2003). Here, we employed the additive formula to present a compre-
hensive overview of the patterns of species richness found at the patch, pattern and site scale.
By comparing the sites, results revealed remarkably homogenous patterns in species accumu-
lation from one patch to one 1-ha pattern, five 1-ha patterns and finally the site scale (25 ha).
High b- diversities on patch, pattern and site scale indicated heterogeneous species distribu-
tions from the local to regional (between site) scale. Thirty-five percent of total species rich-
ness was due to b gi-diversity, i.e., if we had restricted our survey to one site, we would have
missed more than one third of the species found in four sites. Large site effects on species
composition in multi-habitat patterns of agricultural landscapes were also detected in other
studies (c.f. Okland et al. submitted). We cannot distinguish, whether our result indicates het-
erogeneity in local species pools or is merely an effect of the additional area and habitats
sampled, but it emphasizes the necessity to spatially disperse sampling efforts when the goal
is to receive an adequate sample of regional species diversity. A multivariate analysis of
species composition on the patch level will clarify the magnitude of spatial dependence of

species distribution in our data sets (Simmering et al. in prep.).

Patch Level

In contrast, a significant spatial correlation of species richness and specificity values on patch

level could not be detected. This is an interesting result, as it indicates that both aspects of
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diversity are mainly dependent on patch-specific traits, and that the spatial structure of
patches may be neglected for the prediction of patch level plant species richness in mosaic
landscapes. Patch species richness in landscape ecology is often investigated within the hy-
pothetical framework of island biogeography (MacArthur & Wilson 1967) and the patch-
corridor-matrix model (Forman 1995). These approaches are justified for isolated habitat is-
lands in a ‘sea’ of a hostile matrix of unsuited habitat (Butaye et al. 2001, Bossuyt et al. 2003,
Krauss et al. 2004, Deckers et al. 2005, Piessens et al. 2005). In highly fragmented mosaic
landscapes this framework is not suited, as colonisation and isolation are not limiting factors
(Duelli 1997, Dauber et al. 2003, Waldhardt et al. 2004). To stay with the image of island
theory, we therefore treated our multi-habitat patterns as archipelagos comprising independent
‘habitat islands’ and ‘island fragments’ with zero distance and ‘water’ vanished between
them, i.e. they featured maximum connectivity allowing for high colonisation rates between
patches (cf. Hanski & Gyllenberg 1997).

Patch level results revealed an expected influence of area (patch size) on species rich-
ness. According to the classification of the various types of species-area curves recently pub-
lished by Scheiner (2003), our species-area curves derived from GRM parameters meth-
odologically complied with Scheiner’s Type IV curve (island curve), i.e., each data point is
derived from an unique area, and contained all species within this area. In this context, it is
important to note that island curves do not illustrate ‘within-island species-area relationships’
(Scheiner 2004). After accounting for all other significant variables, we received a z-value of
0.14, which is well in accordance with previously published slopes of species-area curves
constructed from mainland subunits (see Rosenzweig 1995 for review; Hanski & Gyllenberg
1997). The according c-value (intercept from the non-standardised model) in our model
translates to an average 18 species per m’. This figure is consistent with empirical data from
our study region: In 790 1-m”plots from various habitats, we recorded a mean species number
of 13 + 6 SD per m” (data not published). In addition, applying the above z-value to calculate
species numbers for one hectare, we receive 91 species for an average 1-ha habitat patch. This
figure equals the lowest species numbers found in our multi-habitat patterns, and may be
viewed as a careful first estimate of average species number per hectare, if today’s habitat
density will be reduced to field sizes larger than one hectare due to land-use change. How-
ever, larger field sizes will most likely be accompanied by either abandonment or intensifica-
tion, and both processes will, according to numerous empirical evidences, lead to additional

species losses.
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The increasing slopes of the specificity-area curves for increasing spatial extents (Ta-
ble 4, Figure 5) point to a disproportional higher number of species with specific habitat
requirements in larger patches, i.e. large patches contain more species that are rare at the
landscape scale. Logistic regressions showed significant effects of patch size on the occur-
rences of many specialised grassland species (results not shown). This suggests an increasing
‘within-patch’ habitat diversity in larger patches. Patch size of our visually homogenous
patches, may therefore be viewed also as a surrogate for an inherent heterogeneity, which
increases with area. The ‘habitat diversity vs. area per se’ debate has been discussed for dec-
ades (Williams 1964, Connor & McCoy 1979, see Rosenzweig 1995, Triantis et al. 2003 for
reviews), and recent research in this field still produces contrasting results (Eriksson et al.
1995, Bruun 2000, 2001, Brose 2001), but it is a widely accepted view that both are
supplementary to each other (Triantis et al. 2003, Scheiner 2004).

Irregular, elongated patch shape also contributed to patch species richness. This effect is
probably due to the immigration of species from neighbouring habitats, which is facilitated by
larger perimeters. The decreasing magnitude of the shape effect on specificity values with
increasing spatial extent, in contrast, suggests that the gain in species richness is mostly at-
tributable to widespread species that do not contribute considerably to landscape species rich-
ness at larger scales. However, the shape effect in our results has to be interpreted with cau-
tion, since a large proportion of patch borders were ‘artificial’ and arbitrary, i.e. determined
by the outer borders of the 1-ha multi-habitat pattern, and did not represent transitions be-
tween two habitat patches. Therefore, the effect we measured is most likely a combination of
a true ‘edge’ effect, and a plot-shape sampling effect. Studies on the effects of plot shape on
species richness have shown inconsistent results (Stohlgren et al. 1995, Kunin 1997, Laurance
et al. 1998, Potts et al. 2001, Bossuyt & Hermy 2004, Keeley & Fotheringham 2005). Most
empirical studies could not detect significant effects of plot shape on species richness at the
single-habitat scale, although there are strong theoretical indications that elongated perimeters
may contribute to plot species richness due to sampling artefacts (Barbour et al. 1999, Keeley
& Fotheringham 2005). Wagner & Edwards (2001) presented their specificity approach by
applying it to two data sets with standard plot sizes (1 m* and 10 m?). They expected higher
specificity values in m’-plots of regular shaped habitat patches but did not detect any
significant relation. We assume that this result was an effect of the small plot size: The
comparably small effect of patch shape may only be detectable in complete patch surveys, as
rare occurrences of species are likely to be missed in even a large number of small plots (For-
man 1995). Hence, with our study, the specificity approach has proven to be particularly

suitable for data sets that involve a complete survey of patches in a landscape context.
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The vegetation context (PSHA) of a patch contributed only marginally to specificity at
the pattern and site scale, and was irrelevant at the landscape scale. This result confirms that
in heterogeneous mosaic landscapes the specific contribution of a patch to landscape diversity
is mainly driven by intrinsic patch-specific traits and only marginally affected by the patterns
of the surrounding vegetation.

Productivity (N-values) also did not contribute much to species richness and specificity,
but showed a marginal negative effect. Despite the short abiotic gradients of our study sites
(moderate slopes), this result suggests that the detected productivity gradient was situated
along the descending part of the humped-back model of species-productivity relation (Grime
2001). However, the use of species derived information (Ellenberg N) to explain site proper-
ties, involves a circular argument. An alternative would have been to derive site properties
from available soil maps, but considering their poor spatial and ecological resolution, and the
high spatial autocorrelation of soil characteristics, we regarded the use of N-Indicator values
as less problematic. Mean N-values in agricultural landscapes have proven to be a reliable
predictor for overall productivity and correlate closely with biomass production, integrating
the two most important abiotic site characteristics, nutrient and water supply (Hill & Carey
1997, Schaffers & Sykora 2000, among many others).

The most important variable for species richness and specificity was the identity of
habitat type. In past decades, there have been numerous studies on the plant species diversity
of linear elements and they are widely appreciated in landscape planning and nature conserva-
tion as being important for landscape species richness. In traditional mosaic landscapes, linear
elements are usually small, but occur very frequently. Our results showed that with the ex-
ception of hedges and herbaceous fringe vegetation, the latter gained even more importance
(higher specificity) as the extent of the landscape under consideration increased, the contribu-
tion of linear patches to landscape diversity was very low. Of all linear elements compared
here, hedges and fringes are the ones, which experience the least disturbance, and the increase
in species richness (and specificity) along a gradient of increasing disturbance with a maxi-
mum for fringes (Fig. 6), suggested that, for linear elements in our study region, the distur-
bance imposed on fringe vegetation represents the ‘intermediate’ rate of disturbance at which
theory expects a maximum species richness (Connell 1978). Accordingly, by comparing the
nonlinear habitats, maximum patch species richness was found in rotational fallows and
grassland patches. More (arable fields) and less (old fields with shrub succession) disturbed
habitat types featured lower species richness. However, we detected scale-dependent effects

on specificity values in nonlinear habitats, which affirmed the benefits of relating specificity
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to multiple spatial scales. Old fields showed specificity values equivalent to their species
richness at all scales (Figure 6), while, e.g. grassland patches were only locally important for
landscape species richness. Therefore, old fields represent hot spots of diversity at the land-
scape scale (cf. Sitmmering et al. 2001a). Arable fields, instead, showed an above average spe-
cies richness, but their contribution to landscape richness was comparably low at all scales.
This result is, in part, most likely an effect of the general low species density in arable fields,
but it also indicates that the surveyed arable fields contained mostly widespread weed species

and few specialist species.

Pattern Level

Results at the multi-habitat pattern level were in accordance with the predictions of the mo-
saic concept (Duelli 1997) and results of similar studies (Retzer 1999). Species richness was
best explained by variations in 1) habitat richness, expressed as a combined variable of
(nonlinear) habitat variability (types) and heterogeneity (patches), i1) the proportions of an-
thropogenic and seminatural vegetation, and ii1) the additional occurrence of rare habitats,
which correlated closely with the amount of natural vegetation types. Although supporting a
large number of species (Appendix), the overall area and habitat diversity (in terms of com-
position and configuration) of linear elements did not contribute to pattern species richness.
However, results on patch level revealed large differences in species richness and specificity
between the respective linear habitat types. As species-rich fringes and hedges comprised
only about one third of the linear elements found in the patterns, their influence was perhaps
not strong enough to contribute significantly to overall species richness of the multi-habitat
patterns. The specificity of multi-habitat patterns to site and landscape diversity was mainly
determined by 1) their proportion of seminatural vegetation and ii) the occurrences of rare
habitats. Richness of nonlinear habitats was only important at the site scale, but not at the
landscape scale. These results indicate that highly fragmented habitat patterns (many, but
small patches) in mosaic landscapes support a high number of species, as each patch contrib-
utes with at least a few exclusive species to pattern richness, but they do not support species
that are rare at the landscape scale. This corresponds with the higher relevance of patch size
for specificity values compared with species richness: We therefore may conclude that for
patches up to 1 ha size, rare species are more likely to be found in larger patches.

While it was not surprising that, at the extent of our study (4 x 25 ha), arable land did
neither on the patch nor pattern level significantly contribute to landscape diversity, these re-

sults may not be transferred to the regional scale. Our study region is traditionally dominated
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by forests, and in many districts, the former large proportion of arable land has been trans-
ferred to grassland over the past decades (Hietel et al. 2004). Therefore, arable land has to be
considered as a rare habitat at the regional scale; the specific contribution of arable land to
regional diversity is emphasized by the large number of endangered weed species still occur-

ring in this region (Waldhardt 2003, Waldhardt et al. 2004).

Implications for Modelling

The aim of this study was to derive information on species patterns relevant for GIS-based
modelling of local species diversity. Recently, we proposed a methodology to estimate and
predict landscape plant species richness at local and regional scales (Waldhardt et al. 2004). It
is based on the compositional variability and heterogeneity of nonlinear habitats in area units,
the relative frequency of species in habitat types derived from field data, and simple probabil-
ity calculations. By dividing the study area in more or less arbitrarily chosen multi-habitat
patterns, we were able to calculate reliable estimates of pattern and landscape (district scale)
species richness. In general, the results of the empirical study presented here confirmed the
appropriateness of our approach. The identity and delineation of nonlinear habitat patches is
the basic information, that explains large proportions of variance in patch and pattern species
richness, and from which all other predictors evaluated in this paper may be derived of. These
are a) size and shape on patch level, and b) habitat richness, as well as the proportions of an-
thropogenic, seminatural and natural vegetation on pattern level. Other variables such as
productivity and disturbance are potentially to be integrated in a finer resolution of habitat
type classification. However, in our modelling approach (Waldhardt et al. 2004), we ignored
patch size and the occurrence of linear habitats, which were at the focus of this study. The
effect of area (16% EV) on species richness was quantified for 199 patches ranging in size
between a few m® and 0.75 ha. However, if we had reduced our analysis to the forty patches
larger than 0.2 ha, we would not have found an effect of patch size on species richness
(r=10.05, p=0.74). This result is consistent with former results based on complete surveys of
grassland and arable land (Waldhardt et al. 2000b). Hence, for modelling species richness of
(nonlinear) habitat patterns in mosaic landscapes, patch size is negligible. Considering the
patch level results on the significance of linear elements, it has to be concluded that the
resolution of habitat maps used for modelling purposes should account for low-disturbed lin-

ear elements.
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Abstract

Traditional agricultural mosaic landscapes are likely to undergo dramatic changes
through either intensification or abandonment of land use. Both developmental trends may
negatively affect the vascular plant species richness of such landscapes. Therefore,
sustainable land-use systems need to be developed to maintain and re-establish species
richness at various spatial scales. To evaluate the sustainability of specific land-use systems,
we need approaches for the effective assessment of the present species richness and models
that can predict the effects on species richness as realistically as possible. In this context, we
present a methodology to estimate and predict vascular plant species richness at the local and
the regional scale. In our approach, the major determinants of vascular plant species richness
within the study area are taken into consideration: These are according to Duelli’s mosaic
concept the number of habitat types and of habitat patches within area units. Furthermore, it is
based on the relative frequencies of species within habitat types.

Our approach comprises six steps: (i) the determination of present habitat patterns
within an observation area, (ii) the creation of a land-use scenario with simulated habitat pat-
terns, (iii) the determination of species frequencies within habitat types of this area, (iv) a
grouping of habitat-specific species, (v) the estimation of the probabilities for all species (or
habitat specialists) to occur, either in stepwise, exponentially enlarged landscape tracts (local
scale), or in the entire observation area (regional scale), and (vi) the validation of the estt
mated species numbers. The approach will be exemplified using data from the municipal dis-
trict of Erda, Lahn-Dill Highlands, Germany.

The current species numbers to be expected on the basis of probability calculations were
compared with those recorded on the basis of extensive fieldwork. This comparison shows
that, on the basis of our simple calculations, the current local plant species richness can be
predicted well, with a slight underestimation.

Keywords
Agricultural mosaic landscape, Land-use change, Land-use pattern, Land-use scenario, Habt
tat pattern, Mosaic concept, Vascular plant species richness, Binomial distribution, Probabil-

ity calculation, Species area relation, Erda, Germany
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Introduction

In terrestrial ecosystems, many changes of biodiversity within the next 100 years will proba-
bly be due to land-use change (Matson et al. 1997, Sala et al. 2000). Traditional agricultural
mosaic landscapes, in particular, are likely to undergo dramatic changes by either intensifica-
tion of land use or abandonment (Baldock et al. 1996, MacDonald et al. 2000, Burel et al.
2004). Both developments are likely to have adverse socio-economic and environmental im-
pacts (Bouma et al. 1998). Therefore, concepts for appropriate and sustainable land-use sys-
tems need to be developed in order to maintain and re-establish biodiversity at local to re-
gional scale.

In this context, the development of suitable methods for recording components of cur-
rent diversity and for the prediction of the effects of land-use change on biodiversity is an
urgent task of landscape-ecological research. However, decisions regarding future land-use
concepts and resources management are not made by scientists, but by agricultural policy,
conservation authorities, landscape planners, and, last but not least, farmers. Hence, scientific
tools for the prediction of effects of land-use changes must be scientifically sound, reliable
and generally applicable in managed landscapes. Additionally, they should be user-friendly,
cost-efficient and easily communicable to non-scientific users and audiences (cf. Stohlgren et
al. 1997a).

Landscape ecologists have proposed numerous correlative approaches to link 1) land-
scape indices (cf. O’Neill et al. 1988, Hulshoff 1995, Haines-Young & Chopping 1996,
Wrbka et al. 1999, Luoto 2000, Luoto et al. 2002, Opdam et al. 2003), i1) environmental data
and management information (McCracken et al. 2000, Wilson et al. 2003) or iii) organismic
indicators (cf. Duelli & Obrist 1998, Lawesson et al. 1998, Fleishman et al. 2000, Sahlen &
Ekestubbe 2001, Waldhardt & Otte 2003) with biodiversity measures. However, these at-
tempts have not yet led to a methodology that would meet the requirements mentioned above.
The most obvious problems are scale dependency and the lack of consistency in correlations
between indices / indicators and environmental response variables (cf. Turner et al. 1989,
Gustafson 1998, Levin 2000, Tischendorf 2001).

Another crucial problem for landscape ecologists is the proper choice of the basic unit
for the analysis of relations between biodiversity and land use. For obvious reasons the farm
level seems to be well suited (cf. Freemark & Kirk 2001, Weibull et al. 2003.), since the farm
is actually the unit at which management decisions with their specific effects on biodiversity
are taken. However, in mosaic landscapes the fields belonging to one farm are often scattered

about the entire farmland of sometimes even more than one municipality. This makes it diffi-
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cult to detect spatially explicit relations between land use and biodiversity on the farm level.
Thus, a reasonable approach for mosaic landscapes is to choose the field as the basic unit of
analysis (cf. McCracken et al. 2000, Waldhardt & Otte 2003), since this is the unit at which
management is applied. As well, fields have the advantage to be spatially discrete and, con-
sidering site conditions and land use, they represent a more or less homogenous environment.

Promising results in the development of predictive models for biodiversity measures at
the regional scale have recently been obtained by focussing on species-area relations (cf.
Rosenzweig 1995, Stohlgren et al. 1997a, Ma et al. 2002, Pysek et al. 2002). Species richness
is only one component of biodiversity, but it is widely regarded as an essential basis for other
components of biodiversity, such as biocoenoses, characterized by specific structures and
functions (Noss 1990, Waldhardt & Otte 2000). Therefore, a concentration on species rich-
ness for the analysis of effects of land-use change is justified.

Equilibrium Theory of Island Biogeography (MacArthur & Wilson 1963, 1967), which
is at the core of the approaches mentioned above, has been widely discussed and tested for
species richness of distinct habitat islands (e.g., Johnson & Simberloff 1974, Harris 1984,
Case & Cody 1987, Shafer 1990, Koéchy & Rydin 1997). However, while having a good pre-
dictive value for distantly scattered insular and natural habitats, the expectations of Island
Theory fail to match with empirical data on species diversity in agricultural landscapes with
their complex patterns of numerous habitats (Duelli 1992). This deficiency was taken into
account by the formulation of the mosaic concept (Duelli 1992, 1997). The mosaic concept
was originally developed with a focus on the diversity of arthropods but applies to other taxo-
nomic groups as well. It is based on the assumption that species numbers increase with
(1) habitat variability (i.e., number of habitat types per area unit), and (i1) habitat heterogeneity
(i.e., number of habitat patches per area unit). While, according to Island Theory, increasing
species numbers are correlated with increasing patch areas, the mosaic concept anticipates an
increase in species numbers owing to an increase in the number and size variation of habitat
patches. Even though the mosaic concept represents a valuable new approach for the evalua-
tion and prediction of species richness in agricultural landscapes, to our knowledge, there
have been no studies that explicitly examined this concept with respect to the development of
predictive models for species richness at the landscape scale.

The aim of our study was to develop a methodology that — based on the mosaic con-
cept - permits (i) an effective assessment of the present vascular plant species richness in a
small-scale agricultural landscape, and (ii) estimations of the effects of land-use change on

species richness. Our approach considers the two most important characteristics of landscape
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structure, i.e., habitat types and number of habitat patches. Land-use change can, dependent
on the size of the studied area unit (punctual, local or regional), have differing effects on vas-
cular plant species richness. In order to facilitate spatially explicit and scale-dependent state-
ments with our approach, we applied a multi-scale design (cf. Stohlgren et al. 1997b, 1997c,
Hay et al. 2001, Steffan-Dewenter et al. 2003) by exponentially enlarging the extent of the
respective area units in two landscape tracts. We considered present and simulated habitat
patterns at spatial scales ranging in area from several hundred square meters to that of a mu-
nicipal district. For these area units, we estimated vascular plant species richness by means of
simple probability calculations from presence / absence data. A comparison of species num-
bers recorded in the field with the estimated species numbers of two landscape tracts allowed
us to test for which area extent our method delivers a satisfactory level of accuracy.

Our method was developed on the basis of the following assumptions and considera-
tions:

(1) Habitat quality is the principal determinant of vascular plant species diversity (cf. Grif-
fiths et al. 2000). In a small-scale agricultural mosaic landscape, habitat quality is mainly de-
termined by the anthropogenic factors land-use type and management system, while the
dominant ‘natural’ environmental factor is soil type, which integrates nutrient supply and hy-
drological site conditions. Through the combination of these three factors, habitat types can
be generated that represent ‘habitat variability’ (sensu Duelli 1997).

(i1) Within mosaic landscapes fields represent discrete habitat patches with relatively ho-
mogeneous environmental conditions. The number of fields (i.e., patches) of different habitat
types in an area unit is equivalent to ‘habitat heterogeneity’ (Duelli 1997).

(ii1) As a result of long-term agricultural land-use, and favoured by the small-scale habitat
mosaic and the short distances between the patches of a certain habitat type, we regard the
distribution of plant species in our study area as not being dispersal limited. Hence, there is an
equal probability that a certain species will occur (species presence / absence) in a certain
habitat patch of a specific habitat type. Therefore, we assume a binomial distribution of spe-
cies occurrence (presence / absence) within patches of a specific habitat type (cf. Chytry et al.
2002).

(iv) Certain species groups and also individual target species that occupy an area may be
affected by land-use change in a specific manner (Parody et al. 2001). A prediction of the
effects of land-use change on species groups is particularly important when these groups are
of functional importance, e.g., for further components of biodiversity. Moreover, for the pro-

tection of locally or regionally endangered plant species, an estimation of the effects of an
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expected land-use change on the occurrence of these individual species is essential. Therefore,
we calculated not only the total species richness, but also the number of species belonging to
certain species groups and the occurrence of individual target species, which enables us to

evaluate differentiated effects on plant species diversity caused by land-use change.
Study area

The study area is the municipal district of Erda, situated in the Lahn-Dill Highlands, Hesse,
Germany (size: 11.5 kmz, altitude: 200-390 m a.s.l.; mean annual temperature: 7.5 °C; annual
precipitation: 750 mm; soils: acidic shallow regosols to cambisols over Devonian clay slates
and greywackes on upper to mid-slopes, planosols to gleysols on lower slopes and alluvial
plains (classification according to FAO 1998)). Within this marginal agricultural region, since
around 1950 crop production has been partially replaced by horse or sheep grazing and annual
mowing of grasslands, owing to the poor soils and unfavourable climate (Kohl 1978). While
such land-use changes are typical of most municipal districts in the region, in the district of
Erda, small-parcelled arable fields and grasslands still have equal shares.

Our analysis refers to the farmland of Erda (Figure 1), which makes up 5.2 km? (Wald-
hardt et al. 1999). This farmland is managed by two full-time farmers (one conventional and
one organic farming system with a farm size of appr. 130 ha each), and six conventional part-
time farmers, who manage considerably smaller areas. The greater part of the farmland is not
owned by the farmers but predominantly represents leaseholds. The fields of the farms are
mostly scattered and spatially separated within the entire farmland.

On arable land (total area: 292 ha; mean field size: 0.620.6 ha), winter (winter wheat,
winter barley, rye, rape seed) and summer crops (summer barley, oats) are cultivated, without
regular crop rotation. Fields of the large conventional farm receive appr. 130- 150 kg N/ha of
mineral fertiliser and are treated with pesticides. On the organic farm, N is supplied through
intercropping with legumes or with sparse underseeds in cereals. On the remainder of the

fields mineral or organic fertiliser is applied at an annual rate of 100 kg N / ha, many of these
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Figurel. Present habitat pattern of the landscape tracts A and B and of the entire farmland in
the district of Erda, Lahn-Dill Highlands, Germany, 1997.

Size of landscape tracts A and B: 1414.2 m x 226.3 m.

Farmland habitat types: Ala: organicaly cultivated arable land on regosols to cambisols, Alb:
conventionally cultivated arable land on regosols to cambisols; A2: conventionally cultivated arable land
on planosols to gleysols; G1: grassland on regosols to cambisols, G2: grassland on planosols to gleysols;
F: old fields with shrub succession on regosols to cambisols; O: others (e. g. christmas tree plantations,
garden plots). Non-farmland habitat types (e.g., settlement, woodland) in white.In the scenario, Ala and
A2 were replaced by the corresponding habitat types G1 and G2.
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fields are treated only irregularly, if ever, with pesticides. The grassland (total area: 222 ha;
mean field size: 0.4%0.5 ha) is mostly over 30 years old and is predominantly used as mead-
ows, mown only once per year. The grassland is fertilised with an interval of several years.
Some old fields (total area: 5 ha; field size: 0.3+0.2 ha) that resulted from the abandonment of
arable land about 40 years ago, represent long-term successional land and are occupied by
Cytisus scoparius (Scotch Broom) (Simmering et al. 2001a).

Since the land-use intensity is low in comparison to areas of intensive crop production,
the vascular plant and animal species richness in the area is found to be high (Wolters et al.
1999, Waldhardt et al. 2000a). The spatial distribution of the vascular plant species richness
within the district of Erda is mainly affected by land use and soil conditions, and specific
plant communities may be differentiated for specific farmland habitat types (Waldhardt et al.
1999, Waldhardt 2003).

As in most of the Lahn-Dill Highlands, a reduction in arable land and an increase in
grassland in the medium term are also to be expected in Erda, since crop production has be-
come uneconomic (Mdller et al. 1999, 2002). The organic farming system in Erda is finan-
cially subsidised, as is common practice across Europe. Under changed political conditions
this kind of agriculture could rapidly be abandoned since it is not profitable without the cur-

rent subsidies.

Methods

Our methodology to estimate and predict the vascular plant species richness incorporates six

steps, A to F.

Determination of present habitat patterns (Step A)

Since we deal with the effects of land-use change on vascular plant species richness within
the farmland, and since the distribution of species richness within the district of Erda is
mainly affected by land use and soil conditions (cf. Section 2), we used information on pre-
sent land use and spatial patterns of soil classes for the identification of farmland habitat
types.

The determination of the present land-use pattern (land-use types) was accomplished by
a field inventory of the entire farmland in 1997. Each field was mapped separately. The as-
signment of land-use management practices was derived from interviews with local farmers.
Land-use data and an available digital soil map of the region were processed with the help of

ArcView GIS 3.2.
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The intersection of land use and soil type resulted in a map of six farmland habitat types
(Figure 1). Based on a GIS analysis, the numbers of habitat patches belonging to certain
habitat types were counted within stepwise exponentially enlarged area units of two landscape
tracts A and B. The sizes of the area units within the landscape tracts range from 625 m? to
32 ha. By way of example, two landscape tracts were chosen that greatly differ with respect to
their current habitat pattern. With this arbitrary selection of landscape tracts, our aim was not
to draw conclusions for the entire study area, as could be done when landscape tracts were se-
lected with the help of geo-statistical methods. Instead, the aim was to demonstrate the meth-
odology and results of our approach using two clearly differentiated landscape tracts. In a first
and simplified attempt to draw conclusions for the entire farmland, we analyzed the number

of habitat patches of the farmland habitat types for the entire study area.

Creating a land-use scenario with simulated habitat patterns (Step B)

To predict the probable effects of land-use change on vascular plant species richness, we con-
structed, as an example, a simulated habitat pattern for the entire farmland of Erda, including
the two landscape tracts.

In the future, crop cultivation in Erda may be partially replaced by managed grasslands
for economic reasons. Due to their unfavourable site conditions for arable farming, the future
use as grassland seems to be a realistic option namely for fields on planosols and gleysols.
Furthermore, organic cultivation could be abandoned under changing political frameworks
(cf. Section 2). Hence, this scenario may represent a reasonable prediction of future changes.

In the GIS map, we replaced all arable fields on planosols and gleysols and all presently
organically cultivated arable fields by the corresponding grasslands habitat types. Only con-

ventional farming on regosols to cambisols was retained according to the scenario.

Determination of frequencies of species occurrence (Step C)

To quantify the frequencies of species within habitat types, we conducted sampling on ten
habitat patches (fields) in each of the six farmland habitat types of the area. A total of 60
fields were randomly selected within the farmland of Erda prior to the selection of the land-
scape tracts. Hence, given the small size of the entire study area, it was nearly unavoidable
that a few sampled habitat patches would fall within the area of the landscape tracts. Thus, the
data are not completely independent, but since this applies only for one (landscape tract B), or
two patches (landscape tract A), we do not see this as a problem (Figure 1).

Surveys were carried out twice a year between April to September in 1997. A few addi-

tional plots were sampled in 1998. All vascular plant species present in the fields were re-
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corded. Each field was examined thoroughly untilnesv species were encountered within
the last 20 minutes. To prevent the effects of medgiring habitats, a 2 m wide margin was
ignored for the floristic inventory. The nomencladollows Wisskirchen & Haeupler (1998).
Crop species were not included in the analysis.

From their occurrences in the ten investigatediief each habitat type, we calculated

the relative frequencly of a certain specias

Classification of habitat specialists (Sep D)

All documented species were classified as (i) &akéeds according to Hippe &
Hofmeister (1990), (ii) grassland species (speciearacterizing Molinio-Arrhenatheretea
communities) according to Ellenberg (1992), angl ¢thers.

Estimation of the probabilities of species occurrence (Sep E)

Based on the assumed binomial distribution, théalodity p; for species to occur in
at least one habitat patch of a specific habitpé jyin a given area unit is dependent on its
relative frequency; and the number of patchasbelonging to this habitat type, according to

the equation:
p; =1-(@- fij)m

Most vascular plant species can be found in sevehitat types, however. Therefore,
in areas includingh habitat types, the probabilify; for a certain speciesto occur is de-
pendent on the probability of its occurrence initathlypeg according to the equation:

p =1~ |j @-p;)

We estimated the total species number and the nuafldeabitat specialists within (i)
the stepwise exponentially enlarged area unitheflandscape tracts A and B, and (ii) the
entire study area. The species numl&reStimated to be present in these area units lneas t
sum of the probabilities that were estimated adogrdb the binomial process férspecies

that occurred within the habitat types.

Since we analyzed only farmland habitats, the ed8oh species richness refers to the

total area of these habitats in the area units.
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Additionally, we compared the estimated probabilities of occurrence for all individual
species within 1) the present habitat pattern and i1) within the scenario. This information en-
abled us to identify species that will be differently affected by the simulated land-use change.

This analysis was conducted at a regional scale for the entire farmland of Erda.

Validation of the estimated species richness by means of field surveys (Step F)

In order to judge for which area units our probability calculations permit a realistic estimation
of present species richness, intensive field surveys were carried out in the area units of the
landscape tracts A and B (complete floristic recording), between April and July 2002. All the
vascular plant species that were present in the habitat patches of the farmland habitat types of
the respective area units were recorded as described in Section 3.3.

In order to judge the relationships between the calculated species richness and that re-

corded in the field, we calculated Pearson’s r.

Results

Present and simulated habitat patterns in the landscape tracts A and B

The present habitat patterns of both landscape tracts A and B are clearly distinct from one
another (Figure 1). On the one hand, the proportion of non-farmland habitats (habitat type
“others’) in landscape tract A (28 % of the total area) is much larger than in landscape tract B
(2 % of the total area). Additionally, the number of farmland habitat patches in landscape tract
A is more evenly distributed over the six farmland habitat types than in landscape tract B (Ta-
ble 1). There, the habitat types Ala and Alb (arable land) dominate.

Within the landscape tracts A and B, the number of habitat types and their number of
patches increase with the size of the analyzed area unit. Additionally, owing to the replace-
ment of some arable land habitat types by grasslands, the simulated habitat patterns are less
complex, as may be expected. Whereas 21 % of the patches are affected by the scenario in
landscape tract A, the same scenario in landscape tract B leads to a land use change on a con-

siderably larger proportion (55 %) of the patches.
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Table 1. Number of farmland habitat patches in both present and simulated habitat patterns of land-
scape tracts A and B, Lahn-Dill Highlands, Germany.

Area (ha) Habitat type
Ala Alb A2 Gl1 G2 F
- present / simulated number of habitat patches -
Landscape tract A
0.0625 0/0 1/1 0/0 0/0 0/0 0/0
0.125 1/0 1/1 0/0 172 0/0 0/0
0.25 1/0 1/1 0/0 172 0/0 0/0
0.5 1/0 1/1 0/0 172 0/0 0/0
1 1/0 2/2 0/0 2/3 1/1 0/0
2 2/0 2/2 0/0 2/4 2/2 0/0
4 3/0 2/2 0/0 6/9 2/2 0/0
8 5/0 2/2 0/0 6/11 2/2 0/0
16 7/0 4/4 /0 12/19 2/3 0/0
32 11/0  18/18 2/0  20/31 11/13  1/1
Landscape tract B
0.0625 1/0 0/0 0/0 172 0/0 0/0
0.125 3/0 0/0 0/0 1/4 0/0 0/0
0.25 3/0 0/0 0/0 1/4 0/0 0/0
0.5 3/0 1/1 0/0 1/4 0/0 0/0
1 4/0 2/2 0/0 1/5 0/0 0/0
2 4/0 2/2 0/0 1/5 0/0 0/0
4 6/0 4/4 0/0 3/9 0/0 0/0
8 15/0  16/16 0/0  3/18 0/0 1/1
16 24/0  21/21  0/0  4/28 0/0 1/1
32 39/0  24/24  8/0  9/48 4/12 1/1

Abbreviations of habitat types as in Figure 1.

Present and simulated habitat patterns of the entire farmland

In the present habitat pattern of the entire farmland of Erda (Figure 1), a total of 1225 distinct
fields (i.e., habitat patches) belonging to the six farmland habitat types were differentiated
(Table 2). Moist grassland (habitat type G2) predominates within the alluvial plains, whereas
a small-scale mosaic of several arable land and grassland habitats characterizes the slopes.
147 patches, not belonging to the farmland habitats, were aggregated as ’others‘. About 18 %

of the patches or 22 % of the entire farmland are affected by the simulated land-use change.
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Table 2. Number of habitat patches and proportions of the farmland area of habitat types in both
present and simulated habitat patterns of the farmland in the municipal district of Erda,
Lahn-Dill Highlands, Germany.

Habitat pattern Habitat type
Ala Alb A2 Gl1 G2 F (0]
- number of habitat patches -

present 143 289 83 184 509 17 147
simulated 0 280 0 327 592 17 147
- proportion of the farmland area (%) -

present 143 303 7.5 10.2 289 09 7.9
simulated 0.0 303 0.0 245 364 09 7.9

Abbreviations of habitat types as in Figure 1.

Species richness and relative frequencies of the species according to random samples

In total, 300 vascular plant species were recorded in the randomly selected 60 habitat patches
belonging to the six farmland habitat types (i.e., ‘regional species pool across habitat types).
Habitat types Ala, A2, G1 and G2 with 184 to 197 species show a similarly high species
richness, while habitat type Alb (179 species) is lower, and habitat type F (240 species) is
considerably higher in species richness (Table 3).

Most of the 51 arable weeds (e.g., Capsella bursa-pastoris and Vicia villosa) attain the
highest frequencies in habitat type Ala. Species number of the 59 grassland species is highest
in habitat type G2 (52 species). Grassland species with high moisture requirements (e.g., San-
guisorba officinalis, Lychnis flos-cuculi) are confined to this habitat type. Shrubs, such as
Cytisus scoparius and Rubus idaeus, are characteristic of habitat type F.

With the exception of the species-poor habitat type Alb, each habitat type shows a number of
species that were found in more than one habitat patch of exclusively one of the habitat type.

The number of exclusive species is highest within the species-rich habitat type F.
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Table 3. Relative frequencies of selected species within the six farmland habitat types in the
municipal district of Erda, Lahn-Dill Highlands, Germany.

Habitat type Ala Alb A2 G1 G2 F
Number of investigated fields 10 10 10 10 10 10

- species number -

Species number (2=300) 194 179 186 184 197 240
Arable weeds (3=51) 46 39 37 11 6 26
Grassland species (2=59) 26 26 6 39 52 39
Others (2=190) 67 45 29 55 56 131
Exclusive species* 3 2 3 9 33
Species - frequency of occurrence -

Capsella bursa pastoris (A) 0.9 0.1 0.4

Vicia villosa (A) 0.7 0.3 0.1
Papaver dubium (A) 0.7 0.3 0.1 0.1
Persicaria lapathifolia (O) 0.3 0.2 0.7

Trifolium dubium (G) 0.1 0.8 0.2 0.2
Sanguisorba officinalis (G) 0.3 0.1 0.9
Lychnis flos-cuculi (G) 0.1 0.8
Cardamine pratensis (O) 0.1 0.3 0.8

Ajuga reptans (O) 0.1 0.7 0.1
Avena pubescens (G) 0.3 0.7 0.2
Cytisus scoparius (O) 0.1 0.1 1.0
Urtica dioica (O) 0.1 0.2 0.2 1.0
Rubus idaeus (O) 0.9
Agrostis tenuis (O) 0.3 0.1 0.9
Hypericum perforatum (O) 0.3 0.1 0.2 0.9
Rubus fruticosus agg. (O) 0.8
Rosa canina (O) 0.8
Sambucus nigra (O) 0.8

Abbreviations of habitat types as in Figure 1. In total, 300 species were recorded. The table lists species with a
frequency of 3 0.7 in one of the habitat types and an at least 50% lower frequency in the remaining habitat types.
The centre of occurrence is given in bold. In brackets habitat specific species according to Hiippe & Hofmeister
(1990) and Ellenberg et al. (1992) are given: A — arable weeds; G — grassland species; O — others. * Species that
were found in more than one habitat patch of exclusively one habitat type.
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Local species richness

Present local species richness according to probability calculations

Within the landscape tracts A and B, 200 and 230 species, respectively may be expected on an
areaof 32 ha (i.e., ‘local species pools’). The total number of species that will be found in-
creases in a linear fashion in relation to the log-transformed size of the area units (Figure 2).
The total number of species in landscape tract A is higher than in B, although within the for-
mer, the area of non-farmland habitats, whose species richness is not included in the calcula-
tions, is considerably larger.

Depending on the present numbers of arable land and grassland habitat patches within
the area units of each landscape tract, we estimated different numbers of arable land and
grassland species. The number of arable land species in the predominantly cultivated land-
scape tract B is substantially higher than in landscape tract A (Figure 3). Here, in contrast, the
number of grassland species in area units larger than 1 ha is higher than in landscape tract B

(Figure 4).

Present local species richness according to field surveys

A comparison between the species numbers estimated by probability calculations and those
recorded in the field shows (for both landscape tracts A und B) that for area units smaller than
0.25 ha the estimated total species numbers are often distinctly higher than the actual species
numbers (Table 4). In the calculations, the species numbers of these smaller area units were
overestimated by up to 114 %. In contrast, with respect to the larger area units (> 0.25 ha), the
estimated species numbers are very close to the ones recorded in the field. Here, the discrep-
ancies between the calculated species richness and that recorded in the field are, much less,

generally around 10 %.
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Figure 2. Estimated present and simulated total species numbers within the landscape tracts A and B
depending on the size of the area units.
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Figure 3. Estimated present and simulated numbers of arable weed species within the landscape
tracts A and B depending on the size of the area units.

Classification of arable weed species according to Hiippe & Hofmeister (1990).
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Figure 4. Estimated present and simulated numbers of grassland species within the landscape tracts
A and B depending on the size of the area units.

Classification of grassland species according to Ellenberg et al. (1992).
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Table 4. Species numbers calculated and recorded in the field, and their correlation coefficients.

Area (ha) Landscape tract A Landscape tract B
T A G T A G
Calculated species numbers as a percentage of those recorded in the field
0.0625 129 183 280 122 116 178
0125 214 189 200 125 144 137
0.25 108 85 168 96 119 105
0.5 91 76 140 89 105 102
1 90 81 111 88 107 106
2 92 94 102 80 101 89
4 91 99 96 78 97 87
8 91 108 99 89 104 90
16 94 117 100 90 106 90
32 99 123 112 89 101 104
Correlations between calculated species numbers and those recorded in the field!
Pearson’s r 0.99** 0.77* 0.97** 0.98** 0.96** 0.94**

'Only data from area units 3 0.25 ha were considered in the calculations.** p <0.001; * p<0.05.

An examination of habitat-specific arable land and grassland species yields a similar re-
sult. Here, too, the species numbers were often greatly overestimated for area units smaller
than 0.25 ha. For the grassland species in landscape tract A, the probability calculations re-
flect the actual species richness only in area units larger than 0.5 ha. Moreover, the calculated
species numbers and those recorded in the field for area units 3 0.25 ha often deviate from
one another by less than 10 %.

For area units larger than 0.25 ha, there is generally a very good correlation, with r > 0.9
between the calculated species numbers and those recorded in the field. Hence, we consider

this area size to be the lower limit for a sufficiently accurate estimation of species richness.

Local species richness of the land-use scenario according to probability calculations

Since, for area units smaller than 0.25 ha, the match between calculated species richness and
that recorded in the field (cf. Section 4.4.2) was poor, these small area units are no longer
considered in the following.

In the simulated habitat patterns, the estimated local total species richness and the num-
ber of arable weeds are lower than in the present habitat patterns. In the area units larger than
0.25 ha of both landscape tracts, the number of total species is 12—31 % less than in the pre-
sent habitat pattern (Figure 2).

Owing to the substitution of most arable land habitat patches for grassland, it is ex-
pected that the simulated land-use change has a negative effect on the probabilities of the oc-
currence of arable weeds (Figure 3). The absolute effects, however, are different, depending

on the specific habitat pattern within distinct area units. In landscape tract A, in all area units
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in the scenario, the species numbers of the arable species are less than 50 % lower than in the
present habitat pattern. In landscape tract B, the effect of the scenario on the arable species is
substantially greater, particularly in area units smaller than 1 ha.

In both landscape tracts, the higher grassland proportion in the scenario has a moder-
ately positive effect on the species richness of the grassland species. Their number is maxi-
mally 20 % higher than in the present habitat pattern (Figure 4). However, this applies only to
relatively small area units, < 1 ha (landscape tract A) or 2 ha (landscape tract B). In the larger
area units, the scenario does not lead to any increase in species richness of the grassland spe-

cies.

Regional species richness

Present regional species richness according to probability calculations

Based on the total number of habitat patches belonging to the six farmland habitat types, we
estimated the occurrence (i.e., species recorded at least once) of 294 species (including 50 ar-

able weeds and 58 grassland species) within the present habitat pattern of the entire farmland

of Erda.

Regional species richness of the land-use scenario according to probability calculations

In the simulated habitat pattern, the estimated total species richness and the number of arable
weeds are lower than in the present habitat pattern. The species loss is less at the regional
scale than at the local scale, however: the regional total species richness in the scenario is,
at 262, 11 % lower than in the present habitat pattern, while the species richness of the arable
species is, at 40, 20 % lower. The number of grassland species (58) is not affected by the

simulated land-use change.

Effects of the land-use scenario on certain species

269 species (86 % of the regional species pool) occur with a high probability (p > 0.8) in the
present and also in the simulated habitat pattern of the study area (e.g., Arrhenatherum
elatius, Holcus lanatus, Lychnis flos-cuculi, Stellaria media, Matricaria chamomilla and
Chenopodium album). In contrast, 31 species disappear entirely in the simulated habitat pat-
tern of the scenario (e.g., Papaver argemone, Veronica triphyllos, Galeopsis ladanum, Con-
solida regalis, Kickxia elatine, Hypericum humifusum and Myosurus minimus), while they are
estimated to occur in the present habitat pattern with a high probability (p > 0.8). These spe-

cies are more or less restricted to arable land habitats.
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Discussion

The results presented here show that our approach is suitable for a realistic estimation of the
local species richness of a small-scale mosaic landscape. The comparison of the calculated
data with those recorded in the field for present vascular plant species richness led only in
very small area units (< 0.25 ha) to a substantial overestimation of their species richness. The
overestimation in such small area units can be viewed as a methodical artefact: We used spe-
cies numbers of complete habitat patches for probability calculations, while in fact mainly
partial fields are represented in these small area units. Hence, the species richness recorded in
the field was smaller than the calculated species numbers of small area units. With increasing
area, the proportion of partial habitat patches within the area units is smaller, since the size of
the area units increases exponentially while the perimeter length changes in a linear fashion.
Hence, the error due to bisected habitat patches at the verge decreases rapidly with increasing
size of the area units.

In contrast, the slight underestimation in species richness in large area units — according
to our calculations 294 species should be expected for the entire farmland, though 300 species
have actually been recorded - is due to the fact that rare species are underrepresented in the
small random sample of ten patches per habitat type. A larger random sample size would re-
duce this sampling effect. However, keeping a slight underestimation for both the species
richness of the present and the simulated habitat pattern in mind, the predicted relative change
in species richness is a valuable information that can be achieved with comparatively low
sampling effort.

The different present and simulated habitat patterns in both studied landscape tracts are
reflected in the different proportions of habitat specialists of arable land and grassland, and in
the extent of the impacts of the scenario on the habitat-specific species groups. Hence, the
method permits spatially explicit statements to be made in relation to a locally differentiated
habitat pattern within a region.

Interestingly, according to our calculations and our field surveys, the species richness in
landscape tract A is higher than in landscape tract B, although the total area of farmland
habitats examined in landscape tract A is considerably smaller. This difference in species
richness of the farmland-habitat area may be explained by (i) differences in species richness
of their habitat types, (ii) differences in frequencies of certain species in the habitat types, (ii1)
the number of exclusive species within habitat types, (iv) differences in the number of habitat
types und (v) the number of patches. In contrast to the dominance of only two habitat types

within the species-poor landscape tract B, landscape tract A contains a greater number of
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habitat patches of several habitat types. In accordance with the mosaic concept, this result
may underline the importance of a combination of habitat variability (i.e., number of habitat
types per area unit) and habitat heterogeneity (i.e., number of habitat patches per area unit) for
species richness. However, one aim of current studies of our group is to quantify the relative
importance of the variables (i) to (v) above, when considering different types of landscape
settings.

The estimated effects of the land-use scenario on the regional species richness of the
whole municipal district, as examined here, appear plausible to us. The relative effect of the
scenario 1s considerably smaller at the regional than at the local scale. This observation is to
be expected, since with a substantially larger number of habitat patches at the regional scale,
the number of suitable habitat patches is large enough to support the development of many
species, even in the habitat pattern of the scenario.

The estimated number of arable weeds decreased at both the local and the regional
scale. Depending on the specific local habitat pattern, the number of grassland species in-
creased moderately at the local scale, whereas at the regional scale, grassland species were not
affected at all. Therefore, local to regional spatial scales and species pools must be taken into
consideration for the estimation of plant species richness and for the evaluation of effects on
species richness caused by land-use change. In accordance with Maudsley & Marshall (1999),
Levin (2000), Hay et al. (2001), Whittaker et al. (2001) and others, a multi-scale approach is
imperative.

Finally, we predicted plausible effects of the simulated land-use change on the occur-
rence of individual species. Like the species listed in Section 4.5.3, species not affected by the
simulated land-use change are mainly widespread generalists of grassland and / or arable land
habitats. In contrast, those species that are likely to disappear in the scenario, are — in the
study area - confined to low-input or even organic farming systems. Many of them being al-
ready regionally threatened in Germany (Korneck et al. 1996).

We are cognisant that, in our approach, we have neglected many properties of landscape
structure that are potentially important for the evaluation and prediction of species richness.
Patch size (Wagner & Edwards 2001), field boundaries (Hansen & di Castri 1992, Arx et al.
2002, Le Coeur et al. 2002), land use dynamics (Austrheim & Olsson 1999) in particular, as
well as the patch-context (e.g., Dunning et al. 1992, Wiens et al. 1993, Wiens 2002, Steffan-
Dewenter et al. 2003), are known to have an impact on species distribution. However, as far
as our study region is concerned, previous studies have clearly shown that in the habitat types

considered in this analysis, none of these factors are likely to have a distinct influence on vas-
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cular plant species richness of habitat patches (Waldhardt et al. 2000a, Simmering et al.
2001b, Dauber et al. 2003).

Before the method can be applied in other landscapes, it must be determined whether
conditions are comparable with respect to the factors mentioned above. In landscapes with,
e.g., large patch sizes with a high within-field heterogeneity of site conditions, increasing spe-
cies numbers are to be expected with increasing heterogeneity (Hoffmann et al. 2001). In ap-
plying our approach in such regions, we recommend to differentiate areas with uniform site
conditions within large fields as habitat patches belonging to different habitat types. However,
in contrast to the mosaic concept (Duelli 1992, 1997), we consider that the size of habitat
patches in small-scale mosaic landscapes, as we have studied, is a variable that is not neces-
sarily important for vascular plant species richness.

In this context it becomes obvious that the predictions concerning species richness, de-
rived from our scenario, are only valid as long as field size does not change with the land-use
change. If a simulated land-use change were associated with the merging of initially distinct
fields, this would affect the number (y) of habitat patches (cf. equations in section 3.5). Addi-
tionally, the frequencies (f) of species that were obtained from small patches would probably
be too low for the estimation of species richness in landscape tracts with larger fields. How-
ever, owing to the structure of ownerships and land use practices within the study region
(Section 2) it seems unlikely that an enlargement of habitat patches will be anticipated in the
medium-term. Therefore, we consider our scenario and predictions as close to reality.

Small and large landscape parcels are substantially different with respect to their bor-
derline length. In many studies, the species richness is comparatively high along the border-
lines and a high density of borderlines can have a positive effect on the species richness of a
region (e.g., Harris 1988, Luczaj & Sadowska 1997, Marshall & Moonen 2002). That such an
edge effect is not present in our study region (cf. Simmering et al. 2001b) can be explained by
the very extensive land use. Many plant species that are confined to field margins in inten-
sively used regions occur due to the favourable conditions also in the field centres. However,
since at the beginning of our study we could not assume that there were no distinct edge ef-
fects in our study region, we have excluded the marginal areas of the habitat patches in the
study. In applying our approach in regions with edge effects, we recommend that marginal
and central areas of the habitat patches with the same use and site conditions be differentiated
as separate habitat types for the probability calculations.

Similarly, in regions with marked land-use dynamics, habitats of the same land-use type

and site conditions but of different age should be differentiated on the basis of age classes.
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This approach applies particularly to grassland and old-field habitats. For those habitats, a
variable vascular plant species richness dependent on age has been demonstrated by
Austrheim & Olsson (1999), Péartel & Zobel (1999) and Waldhardt & Otte (2003), amongst
others.

Also, patch-context effects may have a strong impact on the species richness, as shown
by Jonsen & Fahrig (1997), Thies & Tscharntke (1999), Soderstrom et al. (2001) and others.
However, in our study region the surrounding patch matrix does not affect the vascular plant
species richness of farmland habitat patches (Dauber et al. 2003). As a result of long-term
agricultural land use, and favoured by the small-scale habitat mosaic, vascular plants seem to
be able to (re- ) colonize each field, as long as both the disturbance regime and natural envi-
ronmental conditions are suitable.

Depending on the quality of information concerning ‘natural® and ’anthropogenic‘ envi-
ronmental conditions, habitats may be defined at various levels. For example, grassland man-
agement practices may be classified in a more detailed form than in the study presented here.
As a result, effects of changing grassland management practices on species diversity (cf., e.g.,
Smith & Rushton 1994, Sternberg et al. 2000) would be accessible to evaluation, as soon as
the habitat pattern and species frequencies were mapped and determined accordingly. More-
over, owing to the specificity of vascular plant species to habitats, measured species richness
is expected to increase if further habitat types are taken into account (cf., e.g., Norderhaug et
al. 2000, Wagner & Edwards 2001). Remnant habitats, especially, are important for maintain-
ing and restoring species richness in rural landscapes (Cousins & Eriksson 2001).

Our probability calculations are based on the assumption of a binomial distribution of
species occurrences within habitat types of a mosaic landscape. Nevertheless, in the case of a
dramatic land-use change, as it was simulated in our study, an unknown period of time is nec-
essary for species to attain a binomial distribution once more. This period may depend on
habitat quality, which relates to the probabilities of survival and reproduction of individuals
occupying a patch type (Wiens 2002) and on the specific dispersal behaviour of species (Vos
et al. 2002). It may be considerably shorter for species that (i) are generally common to the
landscape, (i1) are highly reproductive and / or have a short life-cycles, (iii) produce persistent
seed banks, and / or (iv) feature anemochorous seed dispersal, than it may be for species with
a more limited potential of dispersal. Since the rate of successional change in old-fields de-
clines with time (Foster & Tilman 2000) and site-typical vegetation can establish within about
10 to 30 years on old fields and grassland (Csecserits & Redei 2001, McDonald 2001, Wald-
hardt & Otte 2003), we assume that after a dramatic land-use change, a binomial distribution

of the plant species will be given again after this period of time.
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Conclusion

Our methodology to estimate and predict vascular plant species richness is based on a com-
paratively simple analysis of habitat patterns combined with probability calculations of spe-
cies occurrence. However, major determinants of vascular plant species richness in our study
area have been taken into consideration. These are the number of habitat types and of habitat
patches within area units. Hence, the assumption that species numbers increase with habitat
variability (i.e., number of habitat types per area unit) and habitat heterogeneity (i.e., number
of habitat patches per area unit), as proposed in Duelli’s mosaic concept, provides a valuable
framework for our approach.

From random sampling of habitat patches we derive habitat type specific species pools
and use these to estimate the local and regional species pools of complex areas. The separate
evaluation of total species numbers, numbers of habitat specialists and individual target spe-
cies permits both quantitative and qualitative statements to be made concerning species rich-
ness. Through a comparison of species richness in present and simulated habitat patterns, this
approach can be used as a simple predictive model for a realistic estimation of effects of land-
use change on vascular plant species richness.

Our predictive model meets a number of scientific and political requirements with re-
spect to scientific soundness and reliability. Our approach is user-friendly and efficient in
terms of costs and effort, since simple evaluations of land-use patterns, floristic random sam-
pling in the field and simple probability calculations can be easily carried out. Furthermore,
the predicted results are easily communicable to non-scientific users and audiences. Since we
estimate species richness in relation to specific present and simulated habitat pattern in a mul-
tiscale analysis, our approach finally does not have the main problems with indices and indi-
cator-based approaches, namely scale dependency and the lack of consistency in correlations
between indices or indicators of species richness and land use.

Taking all these aspects into consideration, we consider that our approach is particularly
suitable for application in the development and evaluation of concepts for appropriate and
sustainable land-use systems at the landscape scale. At the moment, however, this approach is
mainly applicable to small-scale mosaic landscapes. It remains to be seen to what extent it can

be applied in managed landscapes with a different landscape structure.

104



ESTIMATION AND PREDICTION OF PLANT SPECIES RICHNESS IN A MOSAIC LANDSCAPE

Acknowledgement

This study was carried out as part of the Deutsche Forschungsgemeinschaft (DFG) project
‘Land-use Concepts for Marginal Regions (SFB 299)’. We would like to thank the DFG for
financial assistance. Further, we thank anonymous reviewers for their valuable comments on

an earlier draft of the paper and M. Ashdown for linguistic revision.

105



ZUSAMMENFASSENDE DISKUSSION

10. Zusammenfassende Diskussion

In diesem Kapitel werden abschlieBend die Ergebnisse der vorgestellten Untersuchungen
zusammenfassend diskutiert und ihre Bedeutung fiir die bisherige und zukiinftige Arbeit des
landschaftsokologisch-vegetationskundlichen Teilprojekts im SFB 299 dargestellt.

Nach einer Einleitung zur Skalenproblematik und zur Bedeutung von Indikatoren der
Phytodiversitit auf Habitatebene (Kap. 5), wurde in zwei exemplarischen Beitrdgen die ,,in-
ternal microheterogeneity” (Forman 1995) (oder auch ,,within habitat diversity*) auf Schlag-
oder Patchebene (Kap. 6 und 7) untersucht. Mit dem vorgestellten Ansatz (Kap. 8) zur Erfas-
sung der Phytodiversitit in Habitatmustern (Pattern) konnte die relative Bedeutung land-
schaftsstruktureller Grof3en fiir den Artenreichtum auf Patch-, aber auch auf Pattern-Ebene
analysiert werden. Die Verwendung des Specificity-Ansatzes nach Wagner & Edwards
(2001) fiihrte dabei zu differenzierenden Ergebnissen auf verschiedenen Skalenebenen.
Kap. 9 integriert die aus den vorgenannten und anderen Untersuchungen des Teilprojekts
gewonnenen Erkenntnisse und stellt eine auf dem Mosaikkonzept von Duelli (1992, 1997)
basierende Methodik zur rdumlich-expliziten Quantifizierung der aktuellen Landschaftsphy-

todiversitdt und der Prognose von Effekten von Landnutzungsénderungen vor.

10.1 Ableitung von Indikatoren der Phytodiversitiit

Wie in der Einleitung (Kap. 2.1) dargestellt, war ein Schwerpunkt der Arbeit des Teilprojekts
in den ersten beiden Projektphasen (1997-2002) die Ableitung von Indikatoren floristischer
Diversitit auf Habitatebene. Die Erforschung von Indikatoren der Biodiversitdt war in den
zuriickliegenden Jahren ein Arbeitsschwerpunkt in Okologie und Naturschutz-(verwaltungen).
Wachsende Forderungen aus Politik und Verwaltung nach verldsslichen Indikatoren zur Be-
wertung der Biodiversitdt fiihrten zu einer verwirrend groflen Zahl an Vorschligen und An-
sdtzen (vgl. z. B. Biichs 2003, EC CHM 2005). Die groBBe Diversitdt an Diversitdtsindikatoren
ist zum einen der Tatsache geschuldet, dass sie a) verschiedene administrative Ebenen (natio-
nal, EU, global) bedienen miissen und innerhalb dieser regional zu differenzieren sind (z. B.
Osinski 2003), und b) die verschiedenen biologischen Organisationsebenen vom Genom bis
zum Okosystem beriicksichtigen miissen. Der Grofteil internationaler Aktivititen auf diesem
Gebiet ist gegenwirtig auf das 2002 in Johannesburg bekréftigte Ziel der Vertragsstaatenkon-
ferenz der “Konvention iiber Biologische Vielfalt” (CBD) zuriickzufiihren, bis zum Jahre
2010 die Rate des Verlusts an biologischer Vielfalt auf globaler, regionaler und nationaler
Ebene signifikant zu verringern (UNEP 2003). Hierfiir sind die Vertragsstaaten gehalten,
Schutzziele unter besonderer Beriicksichtigung iiberregional und global bedeutsamer Kompo-
nenten der Biodiversitidt zu definieren, und ein geeignetes System an Indikatoren fiir das

nationale Biodiversititsmonitoring zu entwickeln.
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Die weltweite Suche fiihrte dadurch in erster Linie zu einer relativ groen Begriffsver-
wirrung iiber die Anspriiche an und die Verwendungsmoglichkeiten fiir Indikatoren (vgl.
Biichs 2003, Duelli & Obrist 2003), so dass eine Klassifikation verschiedener Ansétze — wie
in Kap. 5 dargestellt — hilfreich sein kann, eine Diskussion zu erleichtern. Die OECD (1997)
unterscheidet fiir Agrarumweltindikatoren a) ,,driving-force“-Indikatoren, die in etwa dem
Typ II (Kap. 5, Tabelle 1) entsprechen und abgeleitete Indikatoren (vor allem landwirtschaft-
liche Einflussgroflen) umfassen, und b) ,,state“-Indikatoren, die Aussagen iiber den Zustand
der jeweiligen Umweltqualitidt ermdglichen. Kap. 5 stellt in erster Linie ,,state*“-Indikatoren
(Typ I) vor, die jeweils andere Aspekte der Phytodiversitit auf Habitatebene beriicksichtigen.
Diese erfiillen aus wissenschaftlicher Sicht zwar weitgehend die genannten Anforderungen
(Korrelat oder Surrogat, Validitét), jedoch ist die aus anwendungsorientierter Sicht zentrale
Funktion von Indikatoren, ndmlich eine leichtere Erfassbarkeit als die ZielgroBe (i. d. R. Ar-
tenreichtum, Zahl gefdhrdeter Arten) aufzuweisen, nur teilweise gegeben. Ihre Anwendbarkeit
ist dadurch eingeschriankt, bzw. auf differenziertere Fragestellungen zu begrenzen.

Indikatoren der Phytodiversitit auf Habitatebene wurden mit der Verwendung von
leicht identifizierbaren Indikator-Arten (als Surrogat von Artenvielfalt und nachhaltiger
Landwirtschaft) bislang erfolgreich bei der Flichenbewertung im Rahmen von Agrarumwelt-
programmen eingesetzt (z. B. MEKA, Baden-Wiirttemberg, vgl. Wilson 1995). Um aus wis-
senschaftlicher Sicht der Komplexitit des Konzeptes der Biodiversitit gerecht zu werden und
gleichzeitig den nationalen Verpflichtungen nachzukommen, ist neben diesen pragmatischen
und anwendungsorientierten Ansétzen jedoch eine deutlich komplexere Herangehensweise an
das Monitoring der Phytodiversitdt und den Einsatz von Indikatoren zu fordern.

Diese wurde mit dem Konzept der ,,60kologischen Flachenstichprobe* nach dem Vorbild
des britischen ,,Countryside Survey* (Smart et al. 2003) fiir Deutschland bereits entwickelt,
jedoch aus finanziellen Griinden bislang nur in einigen Testldufen und flir Nordrhein-West-
falen umgesetzt (Droschmeister 2001, Hoffmann-Kroll et al. 2003, Konig 2003, Wetterich
2003, BMU 2005). Aufgrund der komplexen rdaumlichen Dimensionen der Biodiversitdt und
der auf sie einwirkenden Faktoren ist auch im Rahmen von nationalen Monitoringprogram-
men eine Datenerhebung auf verschiedenen rdumlichen Skalenebenen (lokal: 'within-habitat';
Landschaft: 'habitat-mosaic'; regional: naturrdumliche Differenzierung) dringend geboten, wie
sie beispielsweise derzeit in der Schweiz durchgefiihrt wird (Weber et al. 2004). Die Gesamt-
zahl der Gefal3pflanzenarten, die ihrerseits als Korrelat der gesamten Artendiversitét diskutiert
wird (Duelli & Obrist 1998), ist dabei sicherlich die mit dem geringsten Aufwand zu erhe-
bende Indikator-Artengruppe. Eine Tatsache, die im Ubrigen auch fiir die in Kap. 9 darge-
stellte Methodik von Bedeutung ist.
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10.2 Mikroheterogenitiit auf Habitatebene

10.2.1 Vegetation von Ameisenbauten in langjihrigen Brachen (Kap. 6)

Der Anlass fiir die in Zusammenarbeit mit dem tierdkologischen Teilprojekt des SFB 299
durchgefiihrte Studie war die Quantifizierung des Einflusses von Lasius flavus - Hiigeln auf
kleinrdumige Vegetationsmuster in den Ginsterbrachen des Lahn-Dill-Berglands. Ein solcher
Einfluss wurde bereits in verschiedenen Untersuchungen in anderen Pflanzengemeinschaften
festgestellt (vgl. King 1977a, b, Dean et al. 1997) und war u. a. durch die in Hiigeln nach-
weisbaren Verdnderungen von Nihrstoffgehalten und bodenphysikalischen Eigenschaften
(Dauber et al. 2001) auch in den Brachen des Lahn-Dill-Berglands zu erwarten. Dean et al
(1997) diskutierten besonders eine Forderung kleinwiichsiger Arten auf den Ameisenhiigeln
in hochgrasigen Brachlandbestinden. Entscheidend im Kontext der Arbeit des vegetati-
onskundlichen Teilprojekts war daher die Frage, ob das Vorhandensein von Ameisenhiigeln
sich signifikant auf das Arteninventar der Brachland-Patches auswirkt.

Die Ergebnisse der Untersuchung zeigen, dass Ameisenhiigel kein eigenes Artenspekt-
rum aufweisen. Die wenigen Arten, die hier ihren Schwerpunkt fanden, sind in Brachen und
auch anderen Habitattypen des Gebiets nicht selten. Kleinrdumige Vegetationsunterschiede
auf den Ameisenhiigeln entstehen vor allem durch Konkurrenzverschiebungen von Arten der
Umgebungsvegetation. Blomqvist et al. (2000) zeigen, dass neben den bereits oft untersuch-
ten bodenphysikalischen und bodenchemischen Unterschieden in Ameisenhiigeln (vgl. Petal
1978, Dean et al. 1997, Dauber & Wolters 2000b) auch Interaktionen zwischen Pflanzen und
pathogenen Mikroorganismen sich auf die Besiedlung der Hiigel auswirken (vgl. Dauber et al.
2001). Die in Kap. 6 aus Korrelationsberechnungen abgeleitete und diskutierte relative Forde-
rung von klonalen Grisern im Allgemeinen und Agrostis capillaris im Speziellen wurde in-
zwischen sowohl in einer Zeitreihenuntersuchung (Kovar et al. 2001) als auch in einer expe-
rimentellen Studie auf Ameisenhiigeln nachgewiesen: Dostal et al. (2005) zeigen, dass diese
Art sich durch eine hohe Plastizitit im Wachstum auszeichnet und als Reaktion auf die Uber-
schiittung in den Hiigeln gréere und diinnere Rhizom-Internodien als in der Matrixvegetation
ausbildet. Die Forderung von auf generative Vermehrung angewiesenen Therophyten und
anderen kleinwiichsigen, krautigen Arten konnte auf den Ameisenhiigeln des Lahn-Dill-Berg-
lands nicht empirisch nachgewiesen werden. Obwohl die Ameisen durch ihre Tétigkeiten
einen groBBen Einfluss auf die Zusammensetzung der Diasporenbank haben (Dostal 2005) und
die auf den Hiigeln entstehenden Liicken in der Vegetation kleinrdumig der Etablierung der

genannten Artengruppen forderlich sein konnen (Jentsch et al. 2002), wurden keine bedeuten-
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den Vorkommen dieser Arten gefunden. Da krautige und kurzlebige Arten sowohl in der ak-
tuellen Vegetation (Simmering et al. 2001a) als auch in der Diasporenbank (Fuhr-BoBdorf
2003) der Brachen keine bedeutende Rolle spielen, reichen diese Vorkommen scheinbar nicht
aus, um die auf den Hiigeln immer neu entstehenden Habitate zu besiedeln. Eine Differenzie-
rung der Brachen unter Beriicksichtigung von Bereichen mit einer hohen oder niedrigen
Dichte an Ameisenhiigeln ist fiir die im Teilprojekt entwickelte Methodik zur Berechnung
und Prognose von Pflanzenartenvielfalt auf Landschaftsebene daher nicht erforderlich

(vgl. Kap. 10.4).

10.2.2 Vegetation ,,scharfer Grenzlinien“ in Acker- und Griinlandhabitaten (Kap. 7)

Ein groBer Teil der Grenzlinien in der Untersuchungsregion Lahn-Dill-Bergland repréisentiert
Ubergiinge zwischen flichigen Habitattypen unterschiedlicher Nutzung. Um zu iiberpriifen,
ob diese Uberginge durch ein eigenes Arteninventar a) die Eigenschaften eines Okotons
aufweisen und damit potenziell als Indikator von Artendiversitit auf Landschaftsebene geeig-
net sind und b) sie in der Ableitung habitatspezifischer Artfrequenzen (vgl. Kap. 9, 10.4) zu
berticksichtigen sind, wurde die in Kap. 7 dargestellte Untersuchung durchgefiihrt.

Die Ergebnisse legen nahe, dass die ,,scharfen Grenzlinien* (Duelli 1997) nicht zum
Artenreichtum der Landschaft beitragen. Gleichwohl bereichern die 2 m breiten Randstreifen
entlang der Grenzlinien deutlich die a-Diversitét einzelner Griinland- und Ackerschlidge — ein
Effekt, der nicht nur durch die zusitzlich erhobene Fliache erklart werden kann, sondern in
erster Linie auf das Einwandern von Arten aus angrenzenden Nutzungen zuriickzufiihren ist.
Lediglich fiir die untersuchten Randbereiche der Intensivédcker zeigte sich, dass die habitat-
spezifische Ackerwildkrautflora sowohl hinsichtlich der Artenzahlen als auch der Artendichte
und Abundanzsummen hier besser ausgebildet ist, als in den eigentlichen Innenbereichen.
Dieses Muster in der Artenverteilung von Intensivickern ist bereits seit ldngerem auch aus
anderen Regionen bekannt (z. B. van Elsen 1990, 1991, Waldhardt 1994) und fiihrte sogar
dazu, dass in pflanzensoziologischen Erhebungen von Ackerunkrautgesellschaften teilweise —
genannt (vgl. Nowak & Wedra 1988) oder ungenannt — aus pragmatischen Griinden aus-
schlieBlich Randbereiche erfasst werden, um eine ,,besser ausgebildete* Vegetation abbilden
zu konnen. Da die Rénder sich aber sowohl quantitativ als auch qualitativ (Jaccard-Index von
0,33!!) besonders bei intensiv bewirtschafteten Ackern von der eigentlichen Schlagfliche un-
terscheiden, sind unter diesen Voraussetzungen erhobene und publizierte Daten keinesfalls als
reprasentativ fiir den Grof3teil des Ackerlandes (der durch die Innenbereiche gegeben ist) an-
zusehen und fiir eine objektive Bewertung der Diversitidt von Ackerhabitaten nicht geeignet
(vgl. Kap. 1.4).
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Einzelne Ackerarten mit einer engeren Bindung an die Randbereiche der Intensivicker
konnten mit Ausnahme der weit verbreiteten Capsella bursa-pastoris dagegen nicht differen-
ziert werden, wahrend bei den Extensivickern immerhin drei Ackerarten thren Schwerpunkt
am Rand aufwiesen. Fiir die Datenerhebung im Sinne der in Kap. 9 (vgl. Kap. 10.4) vorge-
stellten Methodik sind die Ergebnisse dieser Untersuchung so zu interpretieren, dass die
Randbereiche nicht als eigenstdndige Habitattypen in die Modellierung einbezogen werden
miissen. In den schlagbezogenen Erhebungen der Artenlisten sollten sie indes zukiinftig be-
riicksichtigt werden, da die Ableitung habitatspezifischer Frequenzen fiir viele weit verbrei-

tete Arten dadurch genauer darzustellen wére.

10.3 Methodenentwicklung: Erfassung und Quantifizierung der Phytodiversitiit und
ihrer Steuergrofien in Habitat-Patches und Habitatmustern (Kap. 8)

Die hier dargestellte Untersuchung sollte zunichst einen Beitrag leisten, den bestehenden
methodischen Defiziten zur Erfassung der Phytodiversitdt von Agrarlandschaften auf der Me-
soskala (vgl. Kap. 1.4) zu begegnen: Aus pragmatischen Griinden in der gewihlten Grofe der
Untersuchungsfldche (1 ha) einem Ansatz von Retzer (1999) folgend, wurde die Methode
dahingehend abgeéndert, dass die zu untersuchenden Habitatmuster stratifiziert-zufillig aus-
gewahlt wurden (K-Means Clusteranalyse), statt einem systematischen Raster zu folgen (Ret-
zer 1999). Bei der geringen Grofle der festgelegten Untersuchungsgebiete (25 ha) wurden so
eine flichenrepriasentative Erhebung aller vorkommenden Habitattypen sowie die Bearbeitung
des gesamten Spektrums an Habitatkomplexitdt gewéhrleistet. Dieses wire bei einem syste-
matischen Raster nicht moglich gewesen.

Die Untersuchung zeigt, dass die Bearbeitung von 1-ha groflen Flidchen prinzipiell sehr
gut geeignet ist, um in kleinstrukturierten Landschaft einen grofen Teil der Gesamtartendi-
versitdt zu erfassen. Mit der Bearbeitung von nur einem (stratifizierten) Fiinftel der Flache
konnten in allen Gebieten ca. 90 % der vorkommenden Arten erfasst werden. Bleiben Frage-
stellung und Untersuchungen auf die Erhebung von Artenlisten in 1-ha Plots beschrénkt, ist
auch eine grofle Zahl an Plots von einem Bearbeiter mit vertretbarem Aufwand zu erheben
(vgl. Retzer 1999).

Mit der Komplettinventur aller Patches in zwanzig Habitatmustern (die als modellhafte
Miniaturlandschaften betrachtet werden konnen) sollten in dieser Untersuchung aber auch der
Artenreichtum von Patches und seine Beziehungen zu Patch-bezogenen Variablen untersucht

werden (vgl. Bruun 2001; Krauss et al. 2004).
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Untersuchungen des Zusammenhangs von Landschaftsstruktur und Maflen der Biodi-
versitit (z. B. Artenzahlen) werden in der Regel mit der Intention durchgefiihrt, die Abhin-
gigkeit der Biodiversitit eines Patches von Einfliissen der umgebenden Landschaftsstruktur
zu beschreiben. Ergebnisse bisheriger Untersuchungen mit diesem Ansatz sind fiir Mafle der
Phytodiversitit dabei oft marginal und unbefriedigend (vgl. Dauber et al. 2003). Ein wichtiger
Grund hierfiir - der oft {ibersehen wird - liegt in der Tatsache begriindet, dass die erhobenen
Daten aus methodischen Griinden und wegen besserer statistischer Auswertbarkeit auf Plot-
groBen erhoben werden, die oft nur 1 m” betragen (u. a. Wagner et al. 2000, Wagner & Ed-
wards 2001) oder sogar kleiner (Weibull et al. 2003) sind. In kleinen Plots wird jedoch auch
bei vielen Wiederholungen nur ein unbekannter und oft sehr geringer Teil der auf Patch- und
Pattern-Ebene vorkommenden Arten erfasst (Stohlgren et al. 1997b, Barnett & Stohlgren
2003, vgl. Kap. 7). Auf diese Weise werden somit nur Artendichten und nicht der eigentliche
Artenreichtum eines Patches dokumentiert. Erstere sind jedoch - stirker als der Artenreichtum
- vom Habitat- und Vegetationstyp abhidngig. Eine Wiese kann ebenso viele Arten aufweisen
wie ein Acker. Auf der Fliche eines Quadratmeters jedoch wird die Artendichte des
Griinlands in aller Regel hoher liegen als die eines Ackers. Diese grundlegende und alte
Erkenntnis der Vegetationskunde wird in neueren Studien oft vernachldssigt. Es ist daher
nicht verwunderlich, dass Einfliisse von z. B. der SchlaggroBBe oder gar der Landschafts-
struktur auf die Artendichte eines Plots standardisierter Gréf3e nur in Ausnahmefillen zu
belegen sind (vgl. Krauss et al. 2004).

Die in dieser Untersuchung erfolgte Komplettinventur von Patches und ihrem Umfeld in
Habitatmustern stellt insofern einen neuen Ansatz dar. Rdumliche Muster von a-, b-, und
¢g-Diversitit konnten so iiber eine additive Partitionierung (Wagner et al. 2000) iibersichtlich
dargestellt werden. Mit der Erhebung der Abundanzen aller Arten in allen Patches konnte
zudem die Specificity (Wagner & Edwards 2001) fiir verschiedene Bezugsrdume berechnet
und damit der Schwerpunkt der Fragestellung verlagert werden: Es wurde im Gegensatz zu
vielen anderen Studien nicht der Einfluss von Umgebung auf einen Patch ermittelt, sondern
der Beitrag eines Patches zur Phytodiversitit der Landschaft und die hierbei wirkenden Steu-
ergroflen bestimmt. Diese Fragestellung ist besonders in Patch-bezogenen Modellierungsan-
sitzen der Phytodiversitdt von Landschaften von Bedeutung, wurde bislang jedoch weitge-
hend vernachléssigt. Die Ergebnisse zeigen, dass die Patchgrofie mit 16 % Varianzaufklarung
nur einen moderaten Einfluss auf die Artenzahlen hat, fiir die Specificity-Werte
(ca. 40 % - 60 %) jedoch deutlich wichtiger ist. (vgl. auch Kap. 8, Tab. 4, Abb. 5). Auch aus
den unterschiedlich hohen Steigungsparametern (z-Werte) der Arten / Specificity - Arealkurve

lasst sich ableiten, dass in Mosaiklandschaften der spezifische Beitrag von Patches zur land-
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schaftsbezogenen Artendiversitét liberproportional zur Artenzahl mit der Fliche und wachs-
endem Bezugsraum ansteigt. Dieses Ergebnis ist mit der zunehmenden Habitatdiversitit
(Mikroheterogenitit; ,within habitat diversity’) innerhalb groerer Patches zu erklidren und ist
besonders fiir das theoretische Verstindnis von Artenverteilungsmustern in Landschaften von
Belang (vgl. Tjerve 2002, Triantis et al. 2003).

Die groflte Bedeutung fiir die Artenzahl (27 % erklarte Varianz) hatte der Faktor ,,Ha-
bitattyp®, der auf die Specificity wiederum einen geringeren Einfluss aufwies. Ein Vergleich
der untersuchten Habitattypen (Kap. 8, Figure 6) zeigte auf Patch-Ebene eine insgesamt gro-
Bere Artenzahl und Specificity der flichigen gegeniiber den linearen Habitaten, bei deutlichen
Unterschieden einzelner Habitattypen. Skalenabhédngige Verdnderungen der Specificity erga-
ben sich sowohl fiir lineare als auch fiir flichige Habitattypen.

Weitere landschaftsstrukturelle EinflussgroBen wie die Form des Patches und die Art
der Umgebungsvegetation (PSHA) waren von relativ geringerer Bedeutung (vgl. Diskussion
Kap. 9) fiir die Artenzahlen und Specificity-Werte. Ferner zeigten Artenzahlen und Specifi-
city keine signifikante rdumliche Abhédngigkeit im Mantel-Test. Es erscheint daher gerecht-
fertigt, im Modellierungsansatz auf Pattern-Ebene (Kap. 9) in Mosaiklandschaften weiterhin
nur inhdrente Eigenschaften eines Patches zu beriicksichtigen, ohne die Landschaftskonfigu-
ration betrachten zu miissen.

Fiir die Artenzahlen auf Pattern-Ebene zeigten sich vor allem die Habitatvielfalt der fla-
chigen Patches, der Storungsgradient (Acker-Griinlandanteil) sowie der Anteil seltener Habi-
tate (Anteil naturnaher Vegetation) als bedeutsam. Das Mosaikkonzept von Duelli (1992,
1997) konnte damit erstmals fiir die Phytodiversitit empirisch bestitigt und die wesentlichen
SteuergroBen in ihrer relativen Bedeutung quantifiziert werden. Damit zeigen die Ergebnisse
ferner, dass der im Teilprojekt verfolgte Modellierungsansatz (Kap. 9) mit der Beriicksichti-
gung der Identitdt und Anzahl der flichigen Habittypen und Patches die wichtigsten Einfluss-
grofBen landschaftsbezogener Phytodiversitdt erfasst. Auch Retzer (1999) konnte die gefun-
dene Beziehung zwischen der Habitatvielfalt und dem Artenreichtum in 1-ha Fldachen nach-
weisen.

Die Gesamtheit der untersuchten Kleinstrukturen trug nicht signifikant zum Artenreich-
tum und der Specificity von Habitatmustern bei. Jedoch zeigten sich auf Patch-Ebene deutli-
che Unterschiede zwischen den verschiedenen Typen von Kleinstrukturen: Hecken und
Sdume haben wie die flichigen Habitate eine iliberdurchschnittliche Bedeutung, wéhrend
stiarker gestorte Kleinstrukturen (z. B. Raine, Graswege) unwichtig fiir die Phytodiversitit der
Habitatmuster sind. Fiir die Modellierung wére es demzufolge wiinschenswert, wenn Hecken

und Sdume in den verwendeten Raumdaten ausgewiesen sein konnten.
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10.4 Methodenentwicklung zur riumlich differenzierten Prognose von Auswirkungen

geinderter Landnutzung auf die Phytodiversitiit (Kap. 9)

In den Kapiteln 10.1 bis 10.3 wurden bereits verschiedene Aspekte angesprochen, die fiir die
in Kap. 9 dargestellte Methodik zur Quantifizierung der Phytodiversitit auf Landschaftsebene
bei aktueller und prognostizierter, zukiinftiger Landnutzungsverteilung von Bedeutung sind.
Dabei ging es in den Kapiteln zur Bedeutung von Ameisenbauten und ,,scharfen Grenzlinien*
um Fragen zur Abgrenzung von Habitattypen. Im vorherigen Kapitel wurden die Einflussgro-
Ben fiir den Artenreichtum und den spezifischen Beitrag zur Landschaftsdiversitit fiir Patches
und Pattern, die Giiltigkeit des Mosaikkonzepts auf Pattern-Ebene sowie die Bedeutung von
Kleinstrukturen diskutiert.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass die Methode auf fundierten Annah-
men beruht, die weitestgehend empirisch belegt sind (vgl. auch Diskussion in Kap. 9).

Sie basiert im Wesentlichen auf einer I) Abgrenzung von Habitattypen und ihrer Pat-
ches sowie II) der Erhebung reprédsentativer, habitattypenspezifischer Artfrequenzen und -
unter Zugrundelegung einer Binominalverteilung der Arten - auf der Aufsummierung von
Vorkommenswahrscheinlichkeiten in Habitatmustern.

Beriicksichtigt wird dabei die Anzahl der Patches pro Habitattyp, so dass die Identitét
und Anzahl der Habitate die entscheidenden Determinanten des berechneten Artenreichtums
sind. Die Methode stellt somit eine direkte Ubertragung des Mosaikkonzepts von Duelli
(1992, 1997) dar. Der Raumbezug fiir die Anwendung ist grundsétzlich frei wihlbar. Exem-
plarisch untersucht und durch Geldndeerhebungen validiert wurden bislang Habitatmuster bis
zu 32 ha Grofle. Die Anwendung auf den Bereich einer Gemarkung lieferte gute Ergebnisse
und die Berechnung der Effekte eines Szenarios gednderter Landnutzungsverteilung fiihrte zu
plausiblen Resultaten fiir die zu erwartenden Verdnderungen in der Artenzahl von 6kologi-
schen Artengruppen. Zu den oben genannten Arbeitsschritten sollen im Folgenden noch ei-
nige Anmerkungen folgen:

Zu I: Probleme, die in raumbezogenen Analysen im Zusammenhang mit der Klassifi-
kation und Abgrenzung der Basiselemente (z. B. Raster) entstehen, werden in der geographi-
schen und statistischen Literatur mit dem Begriff MAUP (Modifiable Areal Unit Problem)
umschrieben (z. B. Openshaw & Taylor 1981). Das MAUP umfasst zwei Aspekte: Zum einen
die Unschirfen, die durch eine nicht angemessene inhaltliche Aggregation von Attributen
(,,zoning problem*) verursacht werden, zum anderen das ,,scale problem*, welches die rdum-

liche Auflésung (grain) betrifft und Effekte durch eine unterschiedliche rdumliche Abgren-
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zung der Basiselemente verursacht. Obwohl vieler#dtsche Untersuchungen in der Land-
schaftsokologie sich des Problems angenommen hatésich vor allem mit der hierarchi-

schen Natur von Landschaft auseinandersetzen layl. et al. 2001), gibt es bislang noch
keine einheitliche Methodik um die Effekte des MAW@® quantifizieren. Ein pragmatischer

Ansatz ist der ,basic entity approach®, der aufeeAbgrenzung von 6kologisch sinnvollen

und nicht modifizierbaren Einheiten abzielt, diectlt in die Analyse eingehen. Dieser Ansatz
wird als am wenigsten problematisch angesehen Jegjhski & Wu 1996), da er Effekte des

MAUP nahezu ausschliel3t. Die hier vorgestellte,dmif Analyse von Patches ,at the human
scale” (vgl. Kap. 1.3) basierende Methode verfdigsen Ansatz. Dennoch gilt es einiges zu
bedenken:

Die Klassifikation und Abgrenzung von Habitattypend ihrer Patches ist selbstver-
standlich entscheidend fur die Zuverlassigkeit Biethode. Grundsatzlich ist zu erwarten,
dass bei einer jeweils differenzierteren Gliederurgasslichere Ergebnisse erzielt werden.
Die in Kap. 9 dargestellten Auswertungen beruhdnemer Verschneidung der Nutzungsty-
pen und einer aus Bodentypenkarten abgeleitetamd&talifferenzierung. Hier sind feinere
Auflésungen vorstellbar, z. B. unter Berucksichtigwnterschiedlicher Produktionsverfahren
im Griun- oder Ackerland.

Auch die raumliche Auflésung, die vor allem die Abgzung der Patches betrifft, ist
malfigeblich fur die Modellergebnisse. In Kap. 9 vmdPatches mit landwirtschaftlichen
Schlagen gleichgesetzt. Obwohl diese Vorgehensweiddntersuchungsgebiet gut begrin-
det ist (vgl. Kap. 6, 7, 9 und die in Kap. 2.2 gema& Literatur), sollte bei einer Anwendung
der Methode in anderen Landschaften die AbgrendendPatches differenzierter erfolgen. So
ist vor allem in grof3raumigen Landschaften davoszagehen, dass aufgrund der Variabilitat
abiotischer Verhaltnisse innerhalb eines Schlages Zuordnung von Teilschlagen zu ver-
schiedenen Habitattypen und —patches nétig seth wir

Die bislang erfolgten Auswertungen berucksichtigrem flachige Habitattypen. Die
Ergebnisse in Kap. 8 zeigen, dass die meistenrenedtrukturen keinen spezifischen Beitrag
zur Landschaftsdiversitat leisten. Insofern scheli@ser Ansatz im Untersuchungsgebiet
zunachst gerechtfertigt gewesen zu sein. Doch aiehkonnte eine Uberdurchschnittliche
Specificity fur extensiv genutzte Sdume und Hechkafgezeigt werden. In anderen Land-
schaften — so vor allem in Intensivregionen —iseéaingleich grol3ere Bedeutung dieser Ha-
bitattypen zu erwarten (vgl. Kleyer 1991, Dierscl®0, Konig 2003). Da die Qualitat von
Kleinstrukturen in den heute fur das Untersuchuabsg zur Verfigung stehenden Raumda-
ten und Luftbildern nicht erkennbar ist, kann dies@roblem in (halb)-automatisierten
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Habitatklassifikationen, die fiir den Rest der Landwirtschaftsfliche erfolgen kann, bislang
noch nicht Rechnung getragen werden. Auch ist die qualitative Differenzierung von Klein-
strukturen aufgrund von angenommenen Nachbarschaftsbeziehungen in flaichendeckend vor-
liegenden ATKIS-Daten nur sehr eingeschrinkt moglich (Kiihne et al. 2000). Perspektivisch
konnte tiber die Aufstellung eines Regelwerks zur Vorkommenswahrscheinlichkeit von rele-
vanten Kleinstrukturen in Habitatmustern hier Abhilfe geschaffen werden. Hierzu miissten
zuvor allerdings im Rahmen von Nutzungskartierungen Geldndedaten erhoben werden.

Eine weitere Herausforderung stellt die Verwendung der Methode im Rahmen von
Raster-basierten Untersuchungen dar. Eine bislang durchgefiihrte Analyse fiir die Fliche des
Dill-Einzugsgebietes legte iiber die Aggregation von Rasterzellen eine einheitliche Schlag-
grofle von 0,5 ha fest. Diese entspricht in etwa der im Gebiet vorliegenden mittleren Schlag-
grofle. Die Analysen wurden flichendeckend fiir 22 ha grof3e Habitatmuster durchgefiihrt und
die Ergebnisse fiir das Gesamtgebiet und kleinere Teilrdumge aggregiert (Reger et al. 2005,
Waldhardt et al. 2005). Obwohl plausible Resultate erzielt wurden, miissen MAUP-Effekte,
die durch die relativ beliebige Wahl der raumlichen Auflésung (grain) sowie des Raumbezu-
ges (extent) entstanden, analysiert werden. Eine Validierung mit Geldndedaten ist fiir einen
derart groBen Raumbezug mit vertretbarem Aufwand leider nicht mehr zu leisten. Langfristig
ist zu hoffen, dass durch Fortschritte in der Fernerkundung hochauflésende Raumdaten zur
Verfiigung gestellt werden konnen, die eine differenzierte Habitattypenklassifikation auf
Patch-Ebene erlauben.

Zu II) Die Ableitung représentativer, habitattypenspezifischer Artfrequenzen, die in
Vorkommenswahrscheinlichkeiten ,,libersetzt“ werden, erfolgte in Kap. 9 iiber die Ver-
wendung von jeweils zehn Florenlisten zuféllig ausgewihlter Schldge der differenzierten
Habitattypen. Angesichts der geringen Zahl der erhobenen Schlidge und der damit verbun-
denen eingeschriankten Représentativitit wurden in der Modellierung sehr gute Ergebnisse
erzielt. Die Validitdt der Artfrequenzen fiir Habitattypen konnte jedoch durch eine hohere
Zahl an erhobenen Schldgen auf eine deutlich sicherere Grundlage gestellt werden. Fiir die
Verwendung der Methode in grofleren Rédumen sollten dabei lokale Unterschiede in Arten-
pools berticksichtigt werden (vgl. b sis in Kap. 8, Figure 4 und Wellstein et al. eingereicht).
Dies kann primér iiber rdumlich stratifiziert-zufillige Erhebungen erfolgen (vgl. Goedicke-
meier et al. 1997, Reger et al. 2004), welches allerdings eine grofle Zahl an zusétzlich erfor-
derlichen Geldndedaten erfordert.

Perspektivisch ist auch hier eine bessere Anwendbarkeit der Methodik vorstellbar.

Ewald (2003) stellte ein weiteres Verfahren zur Ableitung habitatspezifischer Vorkommens-
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wahrscheinlichkeiten vor. Dieses basiert auf vorliegenden repriasentativen Datensidtzen fiir alle
vorkommenden Habitattypen und wurde unter Verwendung der Beals-Smoothing-Methode
fiir verschiedene Waldgesellschaften in unterschiedlichen Naturrdumen Oregons angewendet.
Trotz der in Kap. 1.4 genannten Méngel bestehender pflanzensoziologischer Daten hinsicht-
lich ihrer Reprisentativitit, ist durch den Aufbau grofler vegetationskundlicher Datenbanken
(vgl. Ewald 2005, Hoppe 2005) und einer sorgfiltigen Auswahl der in die Auswertung einge-
henden Datensdtze durchaus ein dhnlicher Ansatz denkbar. Da sich zudem ein Paradigmen-
wechsel in der Pflanzensoziologie abzeichnet (vgl. Ewald 2003), bleibt zu wiinschen, dass
eine verdnderte Herangehensweise an die Stichprobennahme sich in der Vegetationskunde
durchsetzt und langfristig zu einer verbesserten Datenlage zu real vorkommenden Pflanzen-
gemeinschaften fiihrt. So lange dieses nicht gegeben ist, kann alternativ {iber eine expertenba-
sierte Festlegung von habitattypenspezifischen Artfrequenzen aus regional vorliegenden
Artenlisten verfahren werden (vgl. Reger et al. 2005). Dieser Ansatz ist jedoch mit einer
erheblichen Subjektivitit behaftet und eher ungeeignet, wenn es das Ziel ist, moglichst reali-
taitsnahe Artvorkommen abzubilden. Gleichwohl eignet er sich, um regionale Effekte von
Landnutzungsdnderungen in Szenarien modellhaft zu vergleichen (vgl. Waldhardt et al.

eingereicht).
10.5 Riick- und Ausblick

Die Analyse der Phytodiversitét einer kleinstrukturierten Mittelgebirgsregion — vom Habitat
zur Landschaft, vom ,,Punkt in die Flache* — hat im Rahmen des SFB 299 das landschaftsoko-
logisch-vegetationskundliche Teilprojekt B 3.1 vor erhebliche Herausforderungen gestellt. In
den zuriickliegenden neun Jahren wurden mit unterschiedlichen methodischen Ansétzen die
Beziehungen zwischen Landnutzung und Phytodiversitdt auf der Habitatebene und in Habi-
tatmustern des Lahn-Dill-Berglands untersucht. Die dabei gewonnenen Erkenntnisse flossen
in die Erarbeitung einer Methodik ein, mit der eine rdumlich differenzierte Prognose von
Auswirkungen gednderter Landnutzung und eine naturschutzfachliche Bewertung von vorge-
schlagenen Landnutzungsoptionen ermoglicht wird.

Eine kommende Herausforderung fiir das Teilprojekt besteht in der Anpassung der Methodik
an die Gegebenheiten einer Intensiv-Agrarlandschaft. Einige Aspekte, die in dieser Hinsicht
zu beriicksichtigen sind, wurden bereits genannt (Kleinstrukturen, Patch-Abgrenzung). An-
dere, z. B. die Ableitung von Arten-Areal-Beziehungen in der grofrdumig strukturierten
Landschaft und die sinnvolle Abgrenzung von Habitatmustern miissen noch erarbeitet werden

(Waldhardt & Simmering 2005).
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Die erarbeitete Methodik wurde inzwischen unter dem Namen ProF (Prognosis of Floristic
Richness) in den Modellverbund des SFB 299 aufgenommen. Durch die Anwendung auf
Landnutzungsszenarien, die im agrarokonomischen Modell ProLand generiert wurden, konn-
ten so mittlerweile fiir das Einzugsgebiet der Dill rdumlich differenzierte Aussagen zu Aus-
wirkungen eines prognostizierten, durch die CAP-Reform stattfindenden Landnutzungswan-
dels auf den zu erwartenden Artenreichtum von Ackerarten getroffen werden; einer Arten-
gruppe, die in der Region auch durch den in den zuriickliegenden Jahrzehnten erfolgten Nut-
zungswandel gefdhrdet ist (Reger et al. 2005, Waldhardt et al. eingereicht). Damit gelang die
Ableitung einer Trade-off-Beziehung zwischen verschiedenen Funktionen der multifunktio-
nalen Landschaft. Diese Verkniipfung von Landschaftsfunktionen im Sinne einer integralen
Bewertung ist aus Sicht der DFG ein Schwerpunkt agrarwissenschaftlicher Landschaftsfor-
schung (DFG 2005) und das zentrale Anliegen des SFB 299. Diese Dissertation leistet dazu

einen Beitrag.
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11. Zusammenfassung

Seit einigen Jahren gewinnt der Begriff der Multifunktionalitdt der Kulturlandschaft in der
europdischen Agrarpolitik an Bedeutung. Neben der traditionellen Produktionsfunktion fiir
Nahrungsmittel riicken dadurch auch die zahlreichen anderen Landschaftsfunktionen stdrker
in das Blickfeld des Interesses agrarwissenschaftlicher Forschung. Zur Sicherstellung einer
nachhaltigen Entwicklung wird in der Landschaftsnutzung ein Ausgleich zwischen den Land-
schaftsfunktionen gesucht. Eine dieser Funktionen ist die Lebensraumfunktion fiir die Phyto-
diversitit; die Vielfalt von Flora und Vegetation.

Im Rahmen des Sonderforschungsbereichs (SFB) 299 ,,Landnutzungskonzepte fiir peri-
phere Regionen* beschéftigt sich das landschaftsokologisch-vegetationskundliche Teilprojekt
seit 1997 mit der Erarbeitung von Methodiken a) zur Analyse der Beziehungen zwischen
Landnutzung und floristischer Diversitdt sowie b) zur rdumlich differenzierten Prognose von
Auswirkungen gednderter Landnutzung in der Modellregion Lahn-Dill-Bergland (Mittelhes-
sen).

Das Lahn-Dill-Bergland sieht sich als agrarstrukturell und standortlich benachteiligte,
periphere Region seit Jahrzehnten einem tiefgreifenden Landnutzungswandel gegeniiber. Seit
den fiinfziger Jahren des 20. Jahrhunderts fand hier in einigen Teilregionen eine mittlerweile
fast vollstindige Aufgabe der Ackernutzung statt, wihrend andere bis heute noch das histori-
sche, kleinteilige Landnutzungsmosaik aus Acker-, Griin- und Brachland aufweisen. Aller-
dings ist auch in diesen Gebieten in Abhédngigkeit von agrarpolitischen Verdnderungen und
lokalen Gegebenheiten zukiinftig mit einer Verdnderung der Landnutzung zu rechnen.

Um die aktuelle Phytodiversitdt und die zu erwartenden Effekte zukiinftiger Landnut-
zungsverteilungen im Modellverbund des SFB 299 rdaumlich explizit darstellen zu konnen,
war die Entwicklung einer GIS-basierten Methodik gefordert, die unter Beriicksichtigung der
relevanten rdumlichen Skalenebenen (Habitat-Patch, Habitatmuster, Landschaft) die wesentli-
chen Einflussvariablen der Phytodiversitit erfasst. Diese Arbeit zeigt mit Untersuchungen auf
allen genannten raumlichen Skalenebenen wesentliche Teilschritte auf dem Weg zu der Erar-

beitung dieser Methodik.

Nach einleitenden Kapiteln, die den Gesamtzusammenhang der Untersuchungen dar-
stellen, werden in einem ersten Beitrag (Kap. 5) Indikatoren der Phytodiversitdt auf Habitat-
ebene unter Bezug auf jiingere Forschungsansitze diskutiert. In diesem Zusammenhang wer-
den Anforderungen an Indikatoren aus wissenschaftlicher Sicht dargestellt sowie kiinftige

Forschungsschwerpunkte in diesem Bereich vorgeschlagen.
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Die folgenden zwei Kapitel untersuchen Muster der Phytodiversitit auf der Ebene des
Habitat-Patches. Patches als Basiselemente der Landschaft wurden im Kontext der Forschung
des Teilprojekts zundchst mit landwirtschaftlichen Schldgen gleichgesetzt. Die Giiltigkeit
dieser Grundannahme wurde hinsichtlich zweier, potenziell bedeutsamer Ursachen von ab-

weichenden Mustern der Artenverteilung innerhalb von Schldgen iiberpriift:

In Kap. 6 wird der Einfluss von Ameisenbauten auf die Vegetation von langjihrigen,
verbuschten Brachen untersucht, um zu kliaren, ob diese Mikrohabitate zum Artenreichtum
der Brachlandvegetation oder der Landschaft beitragen. Die Ergebnisse zeigen, dass die
Ameisenhitigel keinen spezifischen Beitrag zum Artenreichtum leisten, jedoch die strukturelle
Diversitét in den Bestdnden deutlich erh6hen. Die Deckung und Artenzahlen der Krautschicht
auf den Hiigeln, wie auch die Abundanzen und Artenzahlen der Gréser und Kriuter sind auf
den Hiigeln geringer als in der Umgebung. Die dadurch entstehenden Liicken in der Vegeta-
tion konnen nur von vier allerdings in der Landschaft relativ weit verbreiteten Arten genutzt
werden. Andere Unterschiede in der Vegetation betreffen Konkurrenz- und Wechselbezie-

hungen zwischen verschiedenen Grisern mit klonalem Wachstum.

Kleinparzellierte Agrarlandschaften wie das Lahn-Dill-Bergland weisen einen beson-
ders hohen Anteil ,,scharfer Grenzlinien* auf; d. h. flichige Nutzungen grenzen héufig direkt
aneinander und sind nicht mit linearen Strukturelementen wie Rainen oder Sdumen vernetzt.

Es sollte geklart werden (Kap. 7), ob die Randbereiche entlang dieser Grenzlinien ein
eigenes Arteninventar und somit die Eigenschaften eines Okotons aufweisen. Gegebenenfalls
wiéren sie damit in der Landschaftsanalyse als gesonderte Habitattypen abzugrenzen.

Flora und Vegetation entlang von 2 m breiten Randstreifen wurden mit den entspre-
chenden Innenbereichen der Schldge verglichen. Die Ergebnisse zeigen, dass die Vegetation
der scharfen Grenzlinien in erster Linie durch weitverbreitete Arten angrenzender Nutzungen
charakterisiert ist und dadurch einen deutlichen Beitrag zum Artenreichtum der einzelnen
Schlige liefert. Den groBten Effekt zeigten die Randbereiche bei intensiv genutzten Ackern.
Hier konnte ein groferer Arten- und Strukturreichtum sowie eine groflere Haufigkeit insbe-
sondere auch von Arten der Ackerwildkrautflora im Vergleich zu den Innenbereichen festge-
stellt werden. Arten, die an den Grenzlinien einen Schwerpunkt der lokalen Verbreitung ha-
ben, wurden dagegen nicht gefunden. Eine Differenzierung von ,,Grenzlinienhabitaten in der
Landschaftsanalyse wird aufgrund des Fehlens einer eigenen Artengarnitur daher fiir nicht

notwendig erachtet.
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Kap. 8 liefert in einem weiteren Schwerpunkt einen methodischen Beitrag zur Analyse
der Phytodiversitdt in lokalen Habitatmustern. In vier Teilgebieten (25 ha) wurden in einem
Stratifizierungsverfahren fiinf repriasentative Habitatmuster (1 ha) ausgewaihlt. Eine vegetati-
onskundliche Komplettinventur aller in den zwanzig Habitatmustern zu differenzierenden
Habitat-Patches ermoglichte eine differenzierte Analyse des Artenreichtums auf Ebene der
Patches und Habitatmuster (Pattern). Zusitzlich wurde der Beitrag eines Patches zur Diversi-
tit unterschiedlich groBer Bezugsrdaume (1, 5, 20 ha) unter Verwendung des ,,Specificity-
Ansatzes nach Wagner & Edwards (2001) berechnet. Specificity fiir eine rdumliche Einheit
wird quantifiziert iber die Aufsummierung der anteiligen Gesamtvorkommen aller Arten ei-
nes Gebietes, die auf diese rdumliche Einheit entfallen. Es ist ein artendquivalentes Mal3, wel-
ches somit kumulativ auch fiir die Pattern-Ebene gebildet werden konnte. Eine hypothesenge-
stiitzte Quantifizierung der relativen Bedeutung von modellierungsrelevanten Eigenschaften
von Patches und Pattern erfolgte liber Varianzzerlegung in Allgemeinen Regressionsmodel-
len.

Auf Patch-Ebene waren die Flachengrofle und der Faktor ,,Habitattyp* die wichtigsten
Variablen fiir den Artenreichtum und die Specificity. Flichengrofe war fiir die Specificity
dabei deutlich bedeutsamer als fiir den Artenreichtum und umgekehrt. Fiir einzelne Habitatty-
pen konnten skalenabhingige Unterschiede der Specificity-Werte fiir die drei Bezugsrdume
nachgewiesen werden.

Auf Pattern-Ebene erwiesen sich die Habitattypenvielfalt flichiger Habitate, ein Gra-
dient von anthropogener zu seminatiirlicher Vegetation sowie die Anteile an seltenen Habita-
ten und natiirlicher Vegetation als die wichtigsten Variablen fiir Artenreichtum und Specifi-
city. Dieses Ergebnis ist in volliger Ubereinstimmung mit dem Mosaikkonzept von Duelli
(1992, 1997), welches damit zum ersten Mal fiir die Phytodiversitdt empirisch belegt werden
konnte.

Anzahl und Anteile linearer Kleinstrukturen wirkten sich nicht positiv auf die Diversitét
der Habitatmuster aus. Allerdings konnte auf Patch-Ebene gezeigt werden, dass wenig ge-

storte Sdume und Hecken iiberdurchschnittlich hohe Specificity-Werte aufweisen.

In Kap. 9 wird schlieBlich ein probabilistisches Verfahren zur rdumlich expliziten Darstellung
und Quantifizierung von Artenzahlen in Habitatmustern und Landschaften vorgestellt. In der
Verwendung der Identitidt von Habitattypen und der Anzahl ihrer Patches als den maligebli-

chen Einflussgrof3en basiert es auf dem in Kap. 8 empirisch bestitigten Mosaikkonzept.
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Durch die Verschneidung von Boden- und Nutzungsdaten werden zunéchst aktuelle Habitat-
typenkarten von Teilregionen erarbeitet. Nach einer représentativen Erfassung von Artenste-
tigkeiten (Artenfrequenzen) in den differenzierten Habitattypen werden unter Zugrundelegung
einer binomialen Verteilung die Wahrscheinlichkeiten von Artvorkommen in einzelnen Ha-
bitattypen bzw. Habitatmustern errechnet. Uber die Aufsummierung der Einzelwahrschein-
lichkeiten konnen abschlieBend der Artenreichtum einzelner Artengruppen oder der gesamten
Flora eines (Teil-)Raumes errechnet werden.

Die Methode wurde exemplarisch in zwei 32 ha groflen Habitatmustern mit einer unter-
schiedlichen Habitattypenverteilung angewandt und lieferte in ihren Ergebnissen gute Uber-
einstimmung mit begleitend zur Validierung erhobenen Gelidndedaten. Auch fiir den Gesamt-
raum einer Gemarkung konnten plausible Ergebnisse erzielt werden. Eine Anwendung auf ein
Szenario gednderter Habitattypenverteilung erbrachte differenzierte Aussagen zum Arten-

reichtum 6kologischer Artengruppen als Reaktion auf die verdnderte Landnutzung.

In einer abschlieBenden Diskussion werden die Ergebnisse der Untersuchungen zusam-
mengefasst und die Ubertragbarkeit der in Kap. 9 dargestellten Methode auf Intensiv-Agrar-

landschaften sowie groflere Raumbeziige bewertet.
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