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Waldlandschaften in der Klimakrise
Risikopatient und Problemlöser zugleich
Roland IRslIngeR

Wälder sind lebensraum und eine wich-
tige Ressource für Tiere und Pflanzen, 
300 Millionen Menschen leben unmit-
telbar vom Wald (eURoPÄIsCHe 
UMWelTagenTUR 2011). Wald 
und Klima sind eng miteinander ver-
knüpft. das Klima ist der hauptsächlich 
bestimmende Faktor für das Vorkommen 
und Wachsen der Wälder. In borealen 

Wäldern wachsen überwiegend nadel-
bäume, die Wälder der gemäßigten Zone 
sind im Wesentlichen sommergrüne 
Laub- und Mischwälder, in den Tropen 
wachsen immergrüne und wechselgrüne 
Laub- bzw. Regenwälder. Wälder steuern 
durch ihre Verdunstung globale und regi-
onale Wasserkreisläufe und damit Klima 
und Wetter. diese abhängigkeit besteht 

auch im Kleinen, Nord- und Südhang 
beispielsweise bieten dem Waldwachs-
tum ganz unterschiedliche Voraussetzun-
gen.

auch wenn in dieser arbeit der Wald 
in Deutschland thematisiert wird, soll 
seine Bedeutung für das globale Klima 
im Vordergrund stehen. Wälder sind rie-
sige Kohlenstoffspeicher, die Wälder der 
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1) 1 ppm Co2 entspricht 2,124 Gigatonnen (Gt) C, 413 ppm ergeben 877 GtC (FRIEDLINGSTEIN et al. 2022), 1.146 GtC sind in Wäldern einschließlich deren 
Böden gespeichert (DIXON et al. 1994, JOHNSON & CURTIS 2001, NAVE et al. 2010); ppm = pars per million; 1 GtC = 1 Milliarde t C.

2) Ein Speicher ist eine Zustandsgröße, Senke und Quelle sind dagegen Flussgrößen. Wald und Holzprodukte sind dann eine C-Senke (Speicherung), wenn ihr 
Speicher größer wird, ein Wald oder ein Holzproduktspeicher also mehr Kohlenstoff aufnimmt als er abgibt, umgekehrt sind sie eine C-Quelle. Durch Senken 
wird die Atmosphäre von Treibhausgasen entlastet, durch Quellen belastet (UNFCCC 1992).

3) United nations Framework Convention on Climate Change.
4) Johann Heinrich von Thünen-Institut, Bundesforschungsinstitut für Ländliche Räume, Wald und Fischerei, Bundesallee 50, D - 38116 Braunschweig.
5) Intergovernmental Panel on Climate Change.

Erde enthalten einschließlich ihrer Böden 
30 Prozent mehr Kohlenstoff (C) als die 
gesamte erdatmosphäre  1, wobei der 
atmosphärische gehalt an Kohlendioxid 
(Co2) seit Beginn der Industrialiserung 
um 45 Prozent gestiegen ist (UMWELT-
BUNDESAMT 2021b). Weil Pflanzen im 
Zuge ihres Wachstums CO2 aus der atmo-
sphäre binden und Waldökosysteme Co2 
durch atmung wieder an die atmosphäre 
zurückgeben, sind atmosphärischer und 
biogener Kohlenstoff eng aneinander 
gekoppelt. Weil sich das Klima ändert, 
global und regional, müssen sich Wälder 
an die neuen Bedingungen anpassen.

der überwiegende Teil dieser arbeit 
beschäftigt sich mit der Menge des in 
einem Wald gespeicherten Kohlen-
stoffs, dem Waldspeicher, und der Frage, 
welche Faktoren seine Höhe bestimmen. 
Unterschiede im Kohlenstoffbestand 
zwischen mehr oder weniger natürlichen 
Wäldern und bewirtschafteten Wäldern 
werden diskutiert, versauernde und eut-
rophierende Einflüsse auf den Kohlen-
stoffbestand der Wälder thematisiert und 
versucht, die Folgen des Klimawandels 
und seine Konsequenzen für die Höhe 
des Waldspeichers zu skizzieren.

Im Wirtschaftswald werden Bäume 
geerntet, um daraus Produkte herzustel-
len und Energie zu gewinnen. Deshalb 
soll diese Abhandlung auch aufzeigen, 
welche Bedeutung die Holznutzung für 
das globale Klimageschehen besitzt. Ein 
Exkurs in die Öko-Bilanzierung von Wald 
und Holzprodukten bildet die Grundlage 
hierfür. Dieser Abschnitt ist aus Platz-
gründen kurz gehalten, eine ausführli-
che darstellung steht unter IRslIngeR 
(2022) zur Verfügung. Über allem steht 
schließlich die Frage, wer das Klima 
besser schützt, der sich selbst überlassene 
oder der nachhaltig bewirtschaftete Wald 
als Bestandteil der historisch gewach-
senen Kulturlandschaft. In der gesamt-
betrachtung beruht die Wirkung von 
Waldlandschaften auf das globale Klima 
auf vier Säulen, dem Waldspeicher, dem 
Holzproduktspeicher, der stofflichen und 
der energetischen substitution.

seit Beginn einer geregelten Forst-
wirtschaft zu Beginn des 19. Jahrhun-
derts ist der Wald in deutschland eine 
C-senke 2. Seit 1994 wird dies mit Hilfe 
des jährlichen „nationalen Inventarbe-
richts“ an die UnFCCC 3 nachgewiesen, 
der durch das Thünen-Institut 4 erstellt 
wird. die „IPCC 5 guidelines for nati-
onal greenhouse gas Inventories“ von 
2006 (IPCC 2006) sind dafür die ver-
bindliche Grundlage. Für die zweite 

Verpflichtungsperiode unter dem Kyoto-
Protokoll ist das Regelwerk des IPCC 
KP Supplement (IPCC 2013) maßgebend 
(RIEDEL et al. 2019, SCHMITZ 2019, 
SCHWITZGEBEL & RIEDEL 2019). 
Nach den Waldinventuren von 2002, 
2008 und 2012 fand 2017 eine Kohlen-
stoffinventur statt. Die Auswirkungen 
der Trockenjahre von 2018 bis 2020 
werden daher erst in der Bundeswaldin-
ventur 2022 sichtbar sein. die erhebung 
der C-Pools in der streu und im Boden 
erfolgen mit Hilfe der Bodenzustand-
serhebungen (BZE I von 1987 bis 1993 
und BZE II von 2006 bis 2008 (WELL-
BRoCK et al. 2019)). 

Am Anfang war die Photosynthese 

Holz ist gespeicherte sonnenenergie. 
Waldökosysteme sind offene Systeme, 
im Biosphäre-atmosphäre-system spielt 
der C-Kreislauf und damit Holz eine 
wichtige Rolle. dabei kann nur die land-
schaft Bezugsebene sein, wie das Abb. 1 
beispielhaft für das Waldecker land im 
westlichen Nordhessen zeigt, denn ein-
zelne Waldbestände weisen hinsichtlich 
ihrer ober- und unterirdischen, leben-

den und toten Biomasse durch Maßnah-
men des Waldmanagements oder durch 
natürliche störungen wie Feuer und 
Zerfallsphasen eine hohe raum-zeitliche 
dynamik auf (siehe bei sTURTeVanT 
& FORTIN 2021). Eine Beurteilung der 
nachhaltigkeit der Wälder und ihrer 
Schutzfunktion für das globale Klima 
ist daher auf Bestandesebene unmöglich 
(COWIE et al. 2021, KÖRNER 2003). 

Die Photosynthese ist der einzige 
biochemische Prozess, bei dem Sonnen-
energie in chemisch gebundene energie 
umgewandelt wird. den Kohlenstoff ent-
nehmen die Pflanzen dem CO2 der Luft, 
deshalb kommt diesem Prozess für die 
Co2-Konzentration der Erdatmosphäre 
eine Schlüsselrolle zu. Entscheidend für 
die absorption des sonnenlichts ist das 
in den grünen Pflanzenteilen vorkom-
mende Chlorophyll. Gleichzeitig wird 
aus Wasser molekularer sauerstoff (o2) 
freigesetzt, der Wasserstoff bildet zusam-
men mit dem Co2 die Biomasse, der Sau-
erstoff gelangt in die luft. 

der gesamte in der erdatmosphäre 
vorkommende molekulare sauerstoff hat 
in der Photosynthese seinen Ursprung, 
sie ist der wichtigste biochemische 

Abb. 1 Die Beurteilung einer nachhaltigen Waldbewirtschaftung und ihrer Auswirkungen auf 
das Klima ist nur auf Landschaftsebene möglich – hier Laubwälder im Waldecker Land im 
westlichen Nordhessen (Aufn.: R. IRsLINgeR). 
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Prozess, der fast alles Leben auf der 
erde ermöglicht. „grüne lungen“ sind 
Wälder deswegen nicht, denn Lungen 
verbrauchen Sauerstoff. Der freigesetzte 
sauerstoff verbleibt allerdings nur dann 
dauerhaft in der Atmosphäre, wenn die 
photosynthetisch aufgebaute Biomasse 
nicht wieder verrottet, wie das z. B. bei 
der Bildung von Torf und Kohle der 
Fall war (BERNER 2004). Ein Wald im 
Fließgleichgewicht erzeugt netto keinen 
Sauerstoff, weil genauso viel Biomasse 
verrottet oder verbrennt wie gleichzeitig 
neu gebildet wird, wobei beim Verrotten, 
Verbrennen oder auch beim Veratmen 
durch Mensch und Tier genauso viel o2 
benötigt wird wie zuvor bei der Photosyn-
these freigesetzt wurde. Aus demselben 
Grund ist ein Wald im Fließgleichge-
wicht auch keine C-senke. langfristig 
und auf Landschaftsebene ist die Bilanz 
zwischen O2-Freisetzung und O2-Ver-
brauch beziehungsweise CO2-aufnahme 
und Co2-Emission null, sonst wären Pri-
märwälder längst in ihrem eigenen abfall 
erstickt (KÖRNER 2003, 2017 und 2020; 
THIES & ARNOLD 2019). 

Die Gesamtmenge an C, die von 
Pflanzen im Zuge der Photosynthese 
gebunden wird, ist die Bruttoprimär-
produktion (gPP 6). Da ein großer Teil 
davon im pflanzeninternen Stoffwechsel 
unter Freisetzung von CO2 wieder ver-
atmet wird (autotrophe Atmung), liegt 
die nettoprimärproduktion (nPP) darun-

ter. die Photosynthese liefert aber auch 
Baustoff- und energiequellen für andere 
lebewesen. so ist ein Teil der nPP wie 
Blätter und Wurzeln Lebensgrundlage 
für Bodenorganismen, die für Humusum-
satz und Bodendurchlüftung sorgen. 

Nach Abzug der heterotrophen At-
mung der Bodenorganismen und der Zer-
setzer des oberirdischen Totholzes sowie 
der auswaschung gelösten Kohlenstoffes 
aus dem Boden von der nPP ergibt sich 
die Nettoökosystemproduktion (NEP; 
KIRSCHBAUM et al. 2001, LAW et al. 
2002), die zu einer Anreicherung ausdau-
ernder Biomasse (Stamm, Zweige, Wur-
zelstock, Humus) im Ökosystem führt. 

die anreicherung von Biomasse in 
Waldökosystemen kann aber unter Um-
gehung der atmung auch durch natürli-
che Katastrophen wie z. B. Feuer oder 
durch Holzernte begrenzt werden, wo-
bei Kohlenstoff aus dem Waldökosys-
tem in die Atmosphäre entweicht bzw. 
exportiert wird (SCHULZE et al. 2000, 
2009b). die nettobiomproduktion (nBP) 
berücksichtigt diese störungen und stellt 
die C-Bilanz des Waldökosystems dar. Ist 
die NBP über der Zeitachse positiv, ist 
ein Wald eine C-Senke, im umgekehrten 
Fall eine C-Quelle (GRAßL et al. 2003, 
SCHULZE et al. 2009a). Im ersten Fall 
wächst seine Biomasse und damit die 
Menge an im Wald gespeichertem Koh-
lenstoff, im zweiten Fall verhält es sich 
umgekehrt. Über lange Zeiträume hinweg 

kann die NBP nur dann positiv sein, wenn 
Biomasse sich dauerhaft anreichert, wie 
das z. B. in intakten Mooren der Fall ist 
(BYRNE et al. 2004). Über längere Zeit-
räume hinweg und bei konstantem Klima 
liegt die nBP sowohl im Primär- und 
Naturschutzwald 8 als auch im nachhal-
tig bewirtschafteten Wald bei null, d.h., 
die Menge des im Wald gespeicherten C 
(Waldspeicher 9) verharrt dauerhaft auf 
diesem Niveau. Im Zuge des Klimawan-
dels ist allerdings zu befürchten, dass die 
NBP in unseren Wäldern über Jahrzehnte 
hinweg negative Werte annimmt (siehe 
THIES & ARNOLD 2019).

Ökosystemar betrachtet liegt eine 
fundamentale Bedeutung der Wälder für 
das Klima in ihrer Funktion als C-spei-
cher. Wälder emittieren außerhalb von 
Mooren kein Methan, da Wälder nicht 
gedüngt werden, entsteht im Unterschied 
zur landwirtschaftlichen Nutzung kein 
Lachgas (Distickstoffmonoxid; N2O), 
allerdings kann die stickstoff-deposi-
tion 10 aus der Atmosphäre zur verstärkten 
Bildung von lachgas führen (BUTTeR-
BACH-BAHL et al. 2011, FLECK et al. 
2019). Die Treibhausgasbilanz von Wäl-
dern außerhalb von Mooren kann daher 
mit deren C- bzw. CO2-Bilanz gleichge-
setzt werden 11.

Bescheidenes Senkenpotenzial von 
Primärwäldern

der Begriff „primary forest“ (Primär-
wald) der FAO (BUCHWALD 2005, 
COMMARMOT & BRANG 2011, 
LEIBUNDGUT 1959 und 1982) cha-
rakterisiert Wälder, die sich unter natür-
lichen Bedingungen entwickeln konnten. 
In Europa beeinflusst der Mensch die 
Wälder seit Jahrtausenden, in Deutsch-
land gibt es schon lange keine Primärwäl-
der mehr (KÜSTER 1995). Sehr lange 
zurück liegende anthropogene Einflüsse 
können toleriert werden, wenn natürli-
che Prozesse dadurch nicht beeinflusst 
wurden (COMMARMOT & BRANG 
2011). Boden, Klima, Baumartenzusam-
mensetzung, Waldstruktur und Lücken-
dynamik sind in Primärwäldern nicht 
anthropogen geprägt, z. B. durch Jagd 
und Waldweide, eine Holznutzung fand 
zu keinem Zeitpunkt statt, die genetische 
Struktur der Bäume ist nicht beeinflusst. 
Primärwälder bewahren Genreserven, da 
sie von nutzungsorientierter Selektion 
unberührt sind (vgl. MCPFe 2007). 

6) engl. gross primary production.
7) Bei der C-Sequestrierung wird Kohlendioxid im Zuge der Photosynthese aus der Atmosphäre abgeschieden und in Form von Kohlenstoff in Wald-Biomasse ein-

gebaut (SEDJO & SOHNGEN 2012). Sie ist eine Form von negativer Emission, durch die der Kohlenstoff den Strahlungseffekten in der Atmosphäre entzogen 
ist (sIeRRa et al. 2021).

8) Als Naturschutzwälder werden hier Wälder bezeichnet, die einen Schutzstatus haben, der natürliche dynamische Prozesse zulässt (WWF & IUCN 1996); im 
Gegensatz zu Naturwäldern (COMMARMOT & BRANG 2011, PARVIAINEN 2005) können sie auch aus Pflanzung hervorgegangen sein.

9) Holz besteht wie auch sonstige pflanzliche Biomasse im Durchschnitt zu etwa 50 Prozent seiner Trockenmasse aus Kohlenstoff (BURSCHEL et al. 1993). Die 
Menge des in einem Wald gespeicherten Kohlenstoffs (Waldspeicher) ist daher von der vorhandenen Menge an Holz (Holzvorrat) bzw. Biomasse abhängig.

10) Unter Deposition versteht man die Ablagerung von Stoffen unterschiedlicher Zusammensetzung aus der Erdatmosphäre auf die Erdoberfläche bzw. Vegetation.
11) die äquivalente Menge an Co2 wird nach dem Verhältnis der molaren Massen von C (12) zu CO2 (12 + 2*16 = 44) durch Multiplikation einer Menge von C mit 

44/12 berechnet.

Abb. 2 stufen der C-sequestrierung 7 in einem Waldökosystem. gPP: Bruttoprimärproduktion, 
NPP: Nettoprimärproduktion, NeP: Nettoökosystemproduktion, NBP: Nettobiomproduktion 
(aus MUND 2004, vereinfacht nach sCHULZe et al. 2000, 2009b). 
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Primärwälder gibt es heute vor allem 
dort, wo Böden für landwirtschaftliche 
Nutzung ungeeignet sind (GRATZER et 
al. 2012). aber selbst in sehr abgelege-
nen gebieten haben Weide und Brandro-
dung ihre spuren hinterlassen. ergebnis 
der Nutzungsgeschichte der Wälder sind 
Bodenversauerung, Bodenverdichtung, 
Bodenerosion mit Humusverlust und 
Flachgründigkeit. Viele heutige Wald-
standorte haben oft mehrere Phasen 
landwirtschaftlicher Nutzung hinter sich 
(KÜSTER 2013). 

Auch zahlreiche aus heutiger Sicht 
vermeintlich unberührte Wälder haben 
eine recht intensive menschliche nut-
zungsgeschichte durchlaufen. So wurde 
im Białowieża-Wald in Polen und Belarus 
bereits im frühen Mittelalter ackerbau 
und Viehzucht betrieben, anthropog-
ene Feuer reichten bis ins 20. Jahrhun-
dert und die intensive Hege der großen 
Pflanzenfresser, vor allem der Elche, für 
die königliche Jagd hat die Anteile der 
Mischbaumarten und die artenvielfalt 
dramatisch verändert. Die Baumartenzu-
sammensetzung wurde deswegen stark in 
Richtung der Waldkiefer (Pinus sylvest-
ris L.) verändert (GRATZER et al. 2012, 
NIKLASSON et al. 2010, VON GADOW 
et al. 2021). Die Bezeichnung des Biało-
wieża-Waldes als Primärwald ist deshalb 
in Frage zu stellen (COMMARMOT & 
BRANG 2011, FALIŃSKI 1986).

Primärwälder sind nicht grundsätzlich 
struktur- oder artenreich, Buchen-Pri-
märwälder der gemäßigten Zone 
bestehen nur aus einer oder wenigen 
Baumarten und sind gleichzeitig arm 
an Pflanzen- und Tierarten, die Arten-
vielfalt nimmt erst nach einer störung 
wieder zu (COMMARMOT & BRANG 
2011). Zur Beurteilung der Bedeutung 
von Wäldern für den Klimaschutz eignen 
sich Primärwaldökosysteme nur dann, 
wenn sie größere Teile einer Landschaft 
bedecken und wenn alle entwicklungs-
stadien, insbesondere auch Zerfalls- und 
Verjüngungsphasen 12, darin vorkommen. 
Primärwälder sind heute wie alle Wälder 
einem stofflichen Eintrag aus der Atmo-
sphäre ausgesetzt, der eine teilweise dün-
gende Wirkung hat. deshalb und durch 
den Klimawandel werden sich auch das 
artenspektrum und die struktur von Pri-
märwäldern verändern. 

In frühen stadien der Waldentwick-
lung ist die akkumulation von Biomasse 
eng mit der NPP verbunden, in alten Wäl-
dern kann die sterblichkeit gleich hoch 
oder höher sein als die nPP und somit 
die Biomasseakkumulation nahe bei null 

liegen oder negativ werden (gRIeR et al. 
1989). Primärwald-Landschaften streben 
bei konstantem Klima einem Fließgleich-
gewicht zu. Die Bäume sterben früher 
oder später ab, ihr Holz wird zersetzt 
und Co2 entweicht in die Luft, der Wald 
verjüngt sich, das Durchschnittsalter der 
Bäume ändert sich nicht (SCHERZIN-
geR 1991). diese Wälder sind kohlen-
stoffneutral, sie sind weder Senke noch 
Quelle für Kohlenstoff (KÖRNER 2003 
und 2017, MALMSHEIMER et al. 2011, 
PAUL et al. 2021, PUGH et al. 2019, 
sTIllHaRd et al. 2022). 

So zeigen Primärwälder der Slowakei 
Langzeit-Muster mit Phasen von Akku-
mulation und Zusammenbruch (KORPEL 
1995). Der Holzvorrat 13 der lebenden 
Bäume erreicht am ende der optimal-
phase 14 ein Maximum, liegendes Totholz 
indessen erst in der Zerfallsphase, die 
mit beginnender naturverjüngung in die 
Verjüngungsphase übergeht (CoMMaR-
MOT & BRANG 2011). Der altersbe-
dingte Rückgang der oberirdischen 
Biomasse wird oft durch das absterben 
großer, dominanter Bäume verursacht 
(z. B. XU et al. 2012). Auch in den Pri-
märwäldern der slowakei erreichen nur 
wenige Bäume ihr biologisches Maxi-
malalter, sondern sterben früher durch 
holzzersetzende Pilze (COMMARMOT 
& BRANG 2011, KORPEL 1995). Eine 
störungsbedingte Baumsterblichkeit hat 
ähnliche Auswirkungen auf den Holz-
vorrat wie die altersbedingte Mortalität 
(TAYLOR & MACLEAN 2005). Anläss-
lich der zu erwartenden Klimadynamik 
gibt dies zu bedenken, denn vermehrter 
stress durch dürre und Insekten bringt 
zuerst die Altbäume zum Absterben 
(SCHUSTER et al. 2008).

ein schwerpunkt europäischer 
Rest-Primärwälder liegt anscheinend 
im Bereich der  Karpaten (BIRIŞ & 
VEEN 2005), wobei man wie im Biało-
wieża-Wald oftmals eher von Old-
growth Forests (siehe unten) sprechen 
sollte. Beispielsweise war das gebiet 
um den Rote-Turm-Pass (Pasul Turnu 
Roșu; Trajanspforte) in den Südkarpa-
ten, dessen Wälder von SCHICKHOFER 
& SCHWARZ (2019) als Primärwälder 
kartiert wurden, bereits von den Römern 
besiedelt und im 15. Jahrhundert brachen 
osmanische Heere hier mehrmals von 
süden her in siebenbürgen ein. Wäh-
rend des Ersten und Zweiten Weltkrie-
ges wurden diese Wälder durch schwere 
Kämpfe  stark in Mitleidenschaft gezo-
gen (SCHULZE et al. 2020b). Auch im 
Buchenwaldgebiet von Uholka-shyrokyi 

luh in den ukrainischen Karpaten wurden 
auf 19 % der Fläche spuren menschlicher 
Anwesenheit festgestellt, jahrhunderte-
lange intensive Viehweide drückte dort 
die Waldgrenze mancherorts um 100 bis 
200 Höhenmeter herab, teilweise wurde 
auch Holz geschlagen (HAMOR & 
BRÄndlI 2013). auch die von MeYeR 
et al. (2002) untersuchten albanischen 
Buchen-Primärwälder weisen spuren 
menschlicher Nutzung auf.

Aber wo liegen die Grenzen des Holz-
vorrats in Primär- und Naturschutzwäl-
dern? KeITH et al. (2009) verstehen 
unter der Kohlenstofftragfähigkeit einer 
Waldlandschaft die Menge an Kohlen-
stoff, die unter den vorherrschenden 
Umweltbedingungen und natürlichen 
Störungsregimen, aber ohne anthropog-
ene Beeinflussung, akkumuliert werden 
kann. In Buchen-naturwaldreservaten 
werden Vorräte zwischen 200 und 900 
Vorratsfestmetern 15 je Hektar 16 gemes-
sen (BLASCHKE et al. 2018, CHRIS-
TENSEN et al. 2007, ENDRES & 
FÖRSTER 2010, SCHULZE et al. 2021), 
anhand eines Rückganges der lebend-
vorräte zeichnet sich in einigen Fällen 
ein Übergang in die Zerfallsphase ab bei 
gleichzeitig steigenden Totholzmengen 
(ENDRES & FÖRSTER 2010). Werte 
aus Waldreservaten stammen meist aus 
vorratsreichen Phasen der Waldentwick-
lung und sind deshalb nicht zur Herlei-
tung natürlicher landschaftsbezogener 
Vorräte geeignet. 

In Buchen-Primärwäldern der slo-
wakei liegen die Holzvorräte zwischen 
250 und 800 Vorratsfestmetern je Hektar 
(KORPEL 1995). In Zerfallsstadien, die 
dort auf knapp 50 % der Fläche vorkom-
men und 50 bis 70 Jahre lang dauern, 
sinkt der lebende Holzvorrat auf 40 bis 
70 Prozent des Maximalvorrates ab (vgl. 
DROEßLER & MEYER 2006), ein 
kompletter Zyklus dauert 230 bis 250 
Jahre. Die Buchen (Rotbuche; Fagus 
sylvatica l.) in der slowakei sind im 
Durchschnitt 90 Jahre alt, Buchen in den 
bewirtschafteten Wäldern in deutschland 
haben dagegen ein durchschnittsalter 
von 100 Jahren (BWI 2012a). Die Stand-
orte in der slowakei liegen in Meereshö-
hen zwischen 500 und 1.220 Metern über 
nn bei durchschnittlichen niederschlä-
gen zwischen 700 und 1.000 Millimetern 
pro Jahr, meist in Nord-Exposition, die 
Böden sind überwiegend tiefgründige 
Braunerden mittlerer Basenausstattung 
und guter Wasserspeicherkapazität. 

Buchen-Primärwälder in albanien mit 
geringen Anteilen beigemischter Weiß-

12) In der Zerfallsphase bricht ein Wald der Optimalphase nahezu gleichzeitig, manchmal auch großflächig zusammen mit nachfolgender Naturverjüngung (REM-
MERT 1992). Die Zerfallsphase kann durch Überalterung oder exogene Störungen, z. B. Sturm, Trockenheit, eingeleitet werden (SCHERZINGER 2005). Die 
verschiedenen Entwicklungsstadien sind allerdings nicht einheitlich definiert (MEYER et al. 2002).

13) Der Holzvorrat ist die Menge an Holz in Kubikmetern, meist bezogen auf einen Hektar.
14) Wälder der Optimalphase sind durch einen hohen Holzvorrat gekennzeichnet, alle Bäume haben ein ähnliches Alter, bei der Buche sind in diesem Stadium 

artenarme Hallenbestände häufig. In der Optimalphase sind bewirtschaftete und nicht bewirtschaftete Wälder einander sehr ähnlich (REMMERT 1992). 
15) Ein Vorratsfestmeter (= m3) ist der Rauminhalt eines stehenden Baumes oder Baumbestandes in m3 fester Holzmasse an Derbholz mit Rinde.
16) 1 Hektar = 10.000 Quadratmeter.
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Tanne (Abies alba Mill.), Schwarzkiefer 
(Pinus nigra Arnold), Bergahorn (Acer 
pseudoplatanus l.) und esche (Fraxinus 
excelsior l.) untersuchten MeYeR at al. 
(2002), sie befinden sich zwischen 1.300 
und 1.500 Meter über NN in Hanglagen 
unterschiedlicher exposition auf humus-
reichen, sehr gut basenversorgten Brau-
nerden. Die Jahresniederschläge liegen 
durchschnittlich bei 2.200 Millimetern 
und die Jahresdurchschnittstemperatur 
bei etwa 6°C. eine ausgeprägte Trocken-
periode existiert nicht. Die Holzvorräte 
lagen zum Untersuchungszeitpunkt zwi-
schen 558 und 807 Vorratsfestmetern je 
Hektar, wobei eine Abstufung der Vor-
räte in abhängigkeit von der Boden-
gründigkeit, d. h. der Wasserversorgung, 
zu erkennen ist. Die Totholzvorräte sind 
vergleichsweise gering, was die Autoren 
auf die rasche Zersetzung des Buchento-
tholzes zurückführen. Flächen in der Zer-
fallsphase nahmen einen relativ geringen 
Anteil ein, die Optimalphase überwog. 

Primärwald-landschaften der mit 
unserer Buche verwandten orient-Bu-
che (Fagus orientalis lypski) im Iran 
haben mittlere Vorräte von 336 Vorrats-
festmetern je Hektar bei einer Jahres-
mitteltemperatur von 9°C und einem 
durchschnittlichen Jahresniederschlag 
von 1.380 Millimetern auf tiefgründigen 
Karbonat-Böden (HÖlleRl et al. 2012). 
damit verglichen ist der mittlere Vorrat 
der bewirtschafteten Buchenwälder in 
Deutschland mit 356 Vorratsfestmetern 

je Hektar sehr hoch. Bewirtschaftete 
Buchenwälder haben nach noRd-laR-
SEN et al. (2019) und SCHULZE et al. 
(2021) ähnliche, teilweise auch höhere 
(SMITH 1994) Lebendvorräte als unbe-
wirtschaftete. nadelwälder haben bei uns 
einen um ein drittel höheren Vorrat im 
Vergleich zu Laubwäldern (HENNIG et 
al. 2019b). 

die landschaft von Uholka-shy-
rokyi luh beherbergt auf 9.000 Hektar 
den größten europäischen annähernd 
ursprünglichen Wald mit fast reiner Rot-
buche in feuchten und humiden Buchen-
waldgesellschaften auf tiefgründigen, gut 
basenversorgten Braunerden aus Flysch 
(BRÄNDLI & DOWHANYTSCH 2003, 
COMMARMOT et al. 2013, HAMOR 
& BRÄNDLI 2013). Er liegt in einer 
Höhenlage von 400 bis 1.400 Metern 
über NN, das Klima ist atlantisch getönt, 
in 430 Metern über NN liegt die Jahres-
durchschnittstemperatur bei 7,7°C, die 
mittlere Temperatur im Juli bei 17,9°C 
und die mittlere Januartemperatur bei 
-2,7°C (1990 bis 2010), der mittlere 
Jahresniederschlag betrug im Zeitraum 
von 1980 bis 2010 1.134 Millimeter, 
wovon 50 bis 60 Prozent während der 
Vegetationsperiode fielen, die Schnee-
decke ist normalerweise 40 bis 60 Zen-
timeter, an manchen Stellen bis zu 100 
Zentimeter hoch (HAMOR et al. 2013). 
Die Schmelzwässer im Frühjahr sorgen 
für einen hohen Bodenwasservorrat bis 
weit in den sommer hinein. diese für 
die Buche optimalen standortsfaktoren 
ermöglichen Vorräte zwischen 400 und 
650 Festmetern je Hektar (BRÄNDLI 
& DOWHANYTSCH 2003). Einzelne 
Buchen können 450 bis 500 Jahre alt 
werden, wobei ab einem Alter von 150 
Jahren sehr häufig holzzerstörende Pilze 
auftreten. Es scheint, dass die meisten 
alt-Buchen ihre natürliche lebens-
spanne erreichen, bevor sie 80 Zenti-
meter dick sind (CoMMaRMoT et al. 
2013, STILLHARD et al. 2022). Diese 
Buchenwälder befinden sich aktuell zum 
großen Teil am Ende der Optimalphase, 
daher hat die Sterblichkeit im ersten Jahr-
zehnt des 21. Jahrhunderts wegen des 
hohen alters der Bäume und wegen der 
stürme 2007 und den nassschneefällen 
2009 zugenommen (COMMARMOT et 
al. 2013). 

eine erneute Inventur 2019 ergab für 
die Buchenwälder in Uholka-shyrokyi 
Luh keine signifikante Veränderung im 
lebenden Holzvorrat (2010: 578 Vorrats-
festmeter je Hektar, 2019: 584 Vorrats-
festmeter je Hektar) und in wichtigen 
waldstrukturellen Parametern, z. B. der 
Grundfläche. Damit kommt diese Wald-
landschaft einem „steady-state“ 17 recht 
nahe (STILLHARD et al. 2022). Zwei-
felhaft ist, ob dieser Zustand im Klima-
wandel mit häufigeren Trockenperioden 
aufrechterhalten werden kann (sTIll-

HARD et al. 2022), es besteht das Risiko, 
dass diese Wälder zur großflächigen 
C-Quelle werden, hohe Bäume in alten 
Wäldern sind am stärksten vom absterben 
bedroht (MCDOWELL & ALLEN 2015).

ein wissenschaftlich belastbarer Ver-
gleich von Vorräten in den ukrainischen, 
slowakischen und albanischen Primär-
wäldern mit denen von Wirtschafts-
wäldern bei uns wäre nur bei gleicher 
standortsqualität und auf landschafts-
ebene statthaft. die Produktivität der 
Standorte in der Slowakei, Albanien und 
in Uholka-shyrokyi luh liegt weit über 
denen in Deutschland, insofern können 
keine Rückschlüsse auf potenzielle 
Buchenvorräte bei uns abgeleitet werden. 
ein Vergleich ist auch deshalb schwie-
rig, weil die genannten Wälder ihren 
ursprünglichen Humusgehalt behalten 
haben, während unsere Buchen-Stand-
orte als Folge historisch devastierender 
Nutzung wie Waldweide und Streunut-
zung hohe Boden-C-Verluste aufwei-
sen (siehe PoePlaU et al. 2011). die 
Waldböden in Deutschland haben zudem 
geringere mittlere nutzbare Wasserspei-
cherkapazitäten, viele Waldböden sind 
pseudovergleyt mit hochanstehendem 
Stauwasser, wodurch sommerlicher Was-
serstress vorprogrammiert ist.

am ehesten vergleichbar mit den Wäl-
dern von Uholka-shyrokyi luh sind die 
Buchenwälder im Sihlwald im Schweizer 
Mittelland, die seit 30 Jahren nicht mehr 
bewirtschaftet werden. Sie liegen auf 500 
bis 915 Metern über NN, die mittlere Jah-
restemperatur beträgt 7 bis 8°C bei -1°C 
im Januar und 17°C im Juli, der Jahres-
durchschnittsniederschlag liegt bei 1.200 
bis 1.300 mm. die Wachstumsbedingun-
gen für die Buche sind also ähnlich wie in 
Uholka-Shyrokyi Luh, der durchschnitt-
liche Vorrat lag im Sihlwald im Jahr 
2000 bei 524 Vorratsfestmetern je Hektar 
(COMMARMOT et al. 2005).

auch Primärwälder in der kühl-gemä-
ßigten feuchten Zone Neuseelands befin-
den sich auf nationaler ebene in einem 
Fließgleichgewicht (PAUL et al. 2021). 
Großräumige Waldinventuren in den 
Jahren 2002 und 2014 erfassten die kom-
plette lebende Biomasse einschließlich 
der Wurzeln, des Totholzes und der Streu-
auflage, jedoch ohne den Kohlenstoff des 
Mineralbodens, und fanden einen durch-
schnittlichen Vorrat von 227,0 Tonnen 
C pro Hektar, Totholz und Streu hatten 
daran einen Anteil von 27 Prozent. Die 
C-Vorräte variieren zeitlich stark, in der 
Verjüngungsphase liegen sie bei nur 53,6 
Tonnen C pro Hektar, in Wäldern der 
optimalphase liegt der mittlere C-Vorrat 
bei 252,4 Tonnen C je Hektar. 

auch die Produktivität der neusee-
ländischen Primärwälder sinkt bereits 
ab sehr jungem alter kontinuierlich. 
Bei einem Vorrat von etwa 108 Tonnen 
C (430 Kubikmeter) je Hektar, wird der 

17) Trotz laufender Energiezu- und -abfuhr bestehendes Gleichgewicht in einem offenen System (Fließgleichgewicht).

Abb. 3 Podsol unter Wald aus Fließerde in 
der eifel (Rheinisches schiefergebirge) mit 
Rohhumusauflage, vergrautem Oberboden 
und einem dunkelbraun gefärbten Humus-
eisen-Anreicherungshorizont, der Boden ist 
sehr basenarm (Aufn.: R. IRsLINgeR).
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Bestand wegen der sich akkumulierenden 
Streuauflage und des Totholzes zu einer 
Kohlenstoffquelle (Abb. 5). Die C-Senke 
im Inventurintervall 2002/2014 ist null. 
die Kohlenstoffvorräte schwanken um 
ein langfristiges gleichgewichtsniveau 
zwischen Wachstum und Sterblichkeit. 

Im Gegensatz zum Primärwald kann 
ein „old-growth Forest“ eine intensive 
Nutzungsgeschichte hinter sich haben. 
Old-Growth Forests befinden sich in 
einem späten Entwicklungsstadium, 
zumindest ein Teil der Bäume hat ihr 
maximales Alter erreicht (WWF & IUCN 
1996). auf landschaftsebene überlap-
pen sich die verschiedenen Phasen der 
Waldentwicklung gegenseitig (CHRIs-
TENSEN et al. 2007, COMMARMOT 
et al. 2013, KORPEL 1995, REMMERT 
1992, SCHERZINGER 1991 und 2005). 
HILBERT & WIENSCZYK (2007) 
sowie gUndeRsen et al. (2021) sehen 
old-growth Forests im endstadium 
der Bestandesentwicklung in einer art 
Gleichgewichtszustand mit einer NEP 
nahe null. noRd-laRsen et al. (2019) 
finden ein Gleichgewicht mit stabilem 
Biomassebestand und ohne signifikante 
C-senke im suserup-Buchenwald auf der 
Insel sjaelland im osten dänemarks. sie 
kommen zu dem Schluss, dass mit Aus-
nahme von Totholz die Akkumulation 
von Kohlenstoff in den Hauptpools nach 
mehr als 6.000 Jahren Waldkontinuität 
(HANNON et al. 2000) und 200 Jahren 
fast ohne Waldbewirtschaftung (HeIl-
Mann-ClaUsen et al. 2007) nicht 
größer ist als der von nur 100 Jahre alten 
bewirtschafteten Buchenwäldern.

Definitionen von Old-growth Forests 
sind willkürlich, eine Waldinventur im 
Uholka-shyrokyi luh Buchenwald-ge-
biet hat ergeben, dass alte Bäume nicht 
zwangsläufig sehr groß und die größten 
Bäume in der Regel nicht die ältesten 
sind (CoMMaRMoT et al. 2013). es 
ist unklar, ab wann ein Wald als Old-
growth Forest gelten kann. Wegen des 
hohen alters der Bäume binden old-
growth Forests auf landschaftsebene 
mittelfristig keinen weiteren Kohlenstoff 
mehr, eine hohe Mortalität der Altbäume, 
die natürliche störungsdynamik und ein 
Reichtum an Totholz sind Bestandteile 
einer landschaft mit old-growth Forests 
(CHRISTENSEN et al. 2005, HILBERT 
& WIENSCZYK 2007, MCDOWELL 
et al. 2020, MEYER et al. 2021, XU et 
al. 2012). Aus Naturschutzsicht ist strit-
tig, ob und wie so alte Baumbestände 
bewirtschaftet werden sollen, um ihren 
Zustand zu erhalten. Eine Beobachtung 
ihrer langfristigen dynamik unter dem 
Einfluss des Klimawandels ist angezeigt.

LUYSSAERT et al. 2008 fanden, 
dass Wälder ab einem alter von über 
200 Jahren durchschnittlich 2,5 Tonnen 
C binden, davon 1,1 Tonnen C in der 
lebenden oberirdischen Biomasse und 
1,4 Tonnen C in Wurzeln und organi-
scher Bodensubstanz. Demnach sind sie 
aktuell Kohlenstoff-senken (siehe auch 
CAREY et al. 2001, DESAI et al. 2005, 
KnoHl et al. 2003). die neP der unter-

suchten Wälder erreicht im alter von 30 
Jahren einen Wert von 4,0 Tonnen C je 
Jahr und Hektar, im Alter von 300 Jahren 
sinkt diese gegen null (siehe auch PRe-
GITZER & EUSKIRCHEN 2004). Die 
Daten in LUYSSAERT et al. (2008) 
sind Flussdaten, sie repräsentieren die 
neP und geben keine auskunft über die 
Höhe des Waldspeichers. auch Wälder 
im Fließgleichgewicht können über Jahr-
zehnte hinweg temporäre C-Senken sein, 
wenn sie beispielsweise im anschluss 
an eine Zerfallsphase die verlorene Bio-
masse reakkumulieren. die daten von 

LUYSSAERT et al. (2008) stammen 
überdies aus Plot-studien und sind nicht 
repräsentativ für landschaftliche ein-
heiten. Außerdem kommen Old-growth 
Forests auch in völlig unberührten Wald-
wildnis-landschaften aufgrund der mit 
dem alter steigenden kumulativen Wahr-
scheinlichkeit von störungen nur selten 
vor, wenn nämlich großflächige Störun-
gen über Jahrhunderte ausbleiben (LEIB-
UNDGUT 1982, LUYSSAERT et al. 
2008, SCHELHAAS et al. 2013). 

Old-growth Forests im Fließgleichge-
wicht können diesen Zustand nach Dün-

Abb. 4 Primärwald am Milford sound auf der südinsel Neuseelands (Aufn.: R. IRsLINgeR). 

Abb. 5 Jährliche Nettoveränderung des oberirdischen C der lebenden Biomasse (rote Linie) 
in Neuseelands Primärwald. Die obere (grüne) Linie stellt die jährliche Zunahme des oberir-
dischen C aus wachsenden Bäumen dar, die untere (braune) Linie die jährlichen Verluste an 
oberirdischem Kohlenstoff durch Mortalität (nach PAUL et al. 2021; lizensiert unter https://
creativecommons.org/licenses/by/4.0/).
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gung mit Co2 und stickstoff (n) aus der 
luft verlassen. da der Wald Photosyn-
these „nach Bedarf“ betreibt (KÖRneR 
2020), ermöglicht ein erhöhter CO2-ge-
halt der atmosphäre in Kombina-
tion mit der deposition von stickstoff 
einen Wachstumsantrieb (gRaCe 
& RAYMENT 2000). Ein höheres 
Zuwachsniveau ist inzwischen für viele 
Waldökosysteme in Europa Realität, 
die Wälder werden dadurch verstärkt 

überhöhten sequestrierung eine Welle 
der Co2-Freisetzung folgt (BRIENEN et 
al. 2020, KÖRNER 2017). Deshalb ist 
zu erwarten, dass ein großer Teil dieses 
Kohlenstoffs einschließlich des Boden-
kohlenstoffs zeitnah wieder zurück in die 
atmosphäre gelangt (gUndeRsen et 
al. 2021) und künftig das Klima belastet, 
wenn vermehrt Trockenperioden auftre-
ten. 

Primärwälder haben wie old-growth 
Forests deshalb keine echte Referenz-
funktion (BRIENEN et al. 2020), auch, 
weil ihre dynamik das historische Klima 
widerspiegelt, nicht die zu erwartende 
Klimazukunft. Der aktive Waldumbau 
heute muss aber die künftige Klimaent-
wicklung zu antizipieren versuchen. 
Abgesehen davon, dass die Eutrophie-
rung der Wälder nicht von dauer sein 
wird (VIVANCO et al. 2018), bedeutet 
dies, dass aktuell in Old-growth Forests 
gemessene C-sequestrierungsraten nicht 
dazu verleiten dürfen, Wälder aus Klima-
schutzgründen älter werden zu lassen. 

In Naturschutzwäldern ist nach COM-
MARMOT & BRANG (2011) und WWF 
& IUCN (1996) die Bewirtschaftung ein-
gestellt. Sie enthalten Anzeichen früherer 
Nutzung, sind aber im Wesentlichen aus 
den Baumarten zusammengesetzt, die 
auch in der natürlichen Waldgesellschaft 
vorkommen. In einen Primärwaldzustand 
zurückversetzen lassen sich Naturschutz-
wälder allerdings nicht ohne Weiteres 
(FORD & KEETON 2017, PAILLET et 
al. 2015), selbst wenn die Walddynamik 
in abwesenheit anthropogener störun-
gen, z. B. durch Tourismus, abliefe und 
der Co2 -gehalt der atmosphäre sowie 

zur C-Senke (LUYSSAERT et al. 2008, 
SCHULZE et al. 2009a), angesichts des 
Klimawandels und rückläufiger N-Depo-
sition aber nur temporär. 

schnelleres Wachstum durch n- und 
Co2-Düngung führt zunächst zu einer 
höheren C-Sequestrierung, nicht aber 
zu einer dauerhaften Vergrößerung des 
Waldspeichers (KÖRNER 2020), weil 
die Verweildauer des Kohlenstoffs 
im Ökosystem verkürzt wird und der 

Abb. 6 Der Lebensraum des Hirschkäfers (Lucanus cervus L.) sind lichte Wälder mit hohem 
Anteil von eichen (Aufn.: R. IRsLINgeR).

Abb. 7 Blick auf die südwestseite des Nationalparks Harz mit dem Brocken (1.142 Meter über 
NN). Die Fichtenwälder befinden sich großflächig in der Zerfallsphase und sind eine riesige 
CO2  - Quelle (Aufn.: R. MÜLLeR).

Abb. 8 Buchenbestand in der Zerfallsphase 
im Totalreservat Heilige Hallen (gemeinde 
Feldberger seenlandschaft, Mecklenburg) 
(Aufn.: R. IRsLINgeR).
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die n-deposition auf ein vorindustrielles 
Maß zurückgeführt wäre. MEYER et al. 
(2021) fanden in Buchen- und eichen-
mischwäldern Niedersachsens, die seit 
mehreren Jahrzehnten nicht mehr genutzt 
werden, einen asymptotischen Anstieg 
der Biomassevorräte. 

Auch Naturschutzwälder erreichen 
die Zerfallsphase, bis aber alle Phasen 
der Waldentwicklung in einer landschaft 
nebeneinander vorkommen, dauert es 
mehrere Jahrhunderte (siehe HILBERT 
& WIENSCZYK 2007, SCHALL et al. 
2021). Unter der dynamik von natur-
schutzwäldern leiden häufig die Eiche 
und die Hainbuche (z. B. SCHMIDT 
2000), da sie der konkurrenzstarken 
Buche unterlegen sind. In eichen-Bu-
chenwäldern im Schweizer Mittelland 
nahm im Laufe von 50 Jahren natürlicher 
Sukzession die Sterblichkeit der Eiche 
zugunsten der Buche zu (ROHNER et 
al. 2012). analog stellten HeIRI et al. 
(2009) in Buchenwaldreservaten einen 
Artenrückgang mit zunehmender Domi-
nanz der Buche fest. Dies kann zu struk-
turarmen reinen Buchenwäldern führen 
(noRd-laRsen et al. 2019). diese 
entwicklung ist aus gründen der stabi-
lität der Wälder bei künftig häufigeren 
Trockenperioden kritisch zu sehen.

Volle Speicher im Deutschen Wald

Wälder haben, insbesondere wenn sie 
bewirtschaftet werden, von allen Ökosys-
temen die beste Ökobilanz, wenn es um 
Klimaschutz geht. Bäume sind solar-
betriebene Holzproduzenten, Wälder 
können einen hohen Teil der nPP in 
Form von Holz lange speichern, Holz 
ist der bedeutendste nachwachsende 
Rohstoff in deutschland. ein Vorrats-
festmeter Holz enthält je nach Baumart 
und Feuchte etwa 0,5 Tonnen absolut tro-

ckenes Holz (SCHARDT 2006; KNAUF 
& FRÜHWALD 2013), darin sind nach 
IPCC  im Mittel aller Baumarten 250 
Kilogramm C enthalten, einem Vorrats-
festmeter im Wald stehenden oder frisch 
gefällten Holzes entsprechen 917 Kilo-
gramm gebundenes Co2.

nachhaltige Waldwirtschaft mindert 
den Waldspeicher einer landschaft nicht 
(BOURIAUD et al. 2019), da die Summe 
aus Nutzung und Störungen unter oder 
höchstens auf dem Niveau des Zuwach-
ses liegt und weil Waldpflege Kalamitä-
ten 18 verhindern kann. Der Holzvorrat 
ist in Deutschland inzwischen so hoch 
wie seit dem Mittelalter nicht mehr, der 
Tiefstand der Bewaldung lag anfang des 
19. Jahrhunderts. Diese Kulturleistung 
ist ein grandioser gemeinschaftserfolg 
der Försterinnen und Förster, die diesen 
hochbevorrateten Wald nach fast voll-
ständiger Verwüstung in nur zweihun-
dert Jahren wieder aufgebaut haben. Die 
Differenz zwischen der Kohlenstofftrag-
fähigkeit und dem aktuellen Kohlenstoff-
bestand einer landschaft ermöglicht eine 
Schätzung des zusätzlichen Bindungs-
potenzials für Kohlenstoff. Die C-Senke 
Wald tendiert mittlerweile gegen null, 
weil unser Wald der maximal möglichen 
Kohlenstofftragfähigkeit inzwischen 
recht nahe ist. angesichts der hohen Vor-
räte in deutschland besteht im Hinblick 
auf die zu erwartende Störungsdynamik 
kein spielraum mehr nach oben.   

Auf 45 Prozent der deutschen Wald-
fläche wachsen Laubbaumarten, auf 55 
Prozent Nadelbaumarten. Der Anteil der 
laubbäume ist seit 2002 um rund 7 Pro-
zent gestiegen, Mischwälder 19 wachsen 
auf 76 Prozent der Waldfläche Deutsch-
lands, auch hier mit steigender Tendenz 
(BMEL 2018b). Die Entwicklung weg 
von reinen Nadelwäldern hin zu stand-
ortgerechten, strukturreichen Misch-

wäldern kann den auswirkungen des 
Klimawandels vorbeugen (sCHnaBel 
et al. 2021).

deutschland ist nicht nur das wald-
reichste Land Mitteleuropas, sondern 
sein Waldspeicher ist heute ähnlich 
hoch wie er ohne Bewirtschaftung wäre 
(BOURIAUD et al. 2019, SCHULZE et 
al. 2019b), auf 10,8 Millionen Hektar 20 
begehbarer Holzbodenfläche, fast einem 
Drittel der deutschen Landesfläche, 
wachsen 7,6 Milliarden Bäume mit 
einem durchmesser in Brusthöhe mit 
Rinde ab 7 cm. Äste und stämme dieser 
Dimension werden Derbholz genannt. 
3,9 Milliarden Vorratsfestmeter Derbholz 
stehen im deutschen Wald. Zwischen 
2012 und 2017 hat sich der Waldspeicher 
in Deutschland jährlich um weitere 49,4 
Millionen Vorratsfestmeter vergrößert, 
was einer jährlichen senkenleistung in 
dieser Zeit von 4,2 Tonnen CO2 je Hektar 
entspricht, die Vorratserhöhung in diesem 
Zeitraum betrug 247 Millionen Vorrats-
festmeter, das sind 22 Vorratsfestmeter je 
Hektar. dabei übertrifft der Kleinprivat-
wald diese zusätzliche Bindungsrate mit 
5,5 Tonnen CO2 je Jahr und Hektar deut-
lich, weil weniger Holz geerntet wurde 
(RIEDEL et al. 2019), deshalb liegt dort 
der Hektarvorrat mit 418 Vorratsfest-
metern auch deutlich über dem bundes-
deutschen durchschnitt (HennIg et al. 
2019a). Die Holzvorräte verteilen sich zu 
61 Prozent auf Nadel- und zu 39 Prozent 
auf Laubbäume, Nadelbäume haben mit 
390 Vorratsfestmetern je Hektar einen 
um ein drittel höheren Hektar-Vorrat als 
Laubbäume mit 295 Vorratsfestmetern 
je Hektar, indes sind die Vorräte bei den 
laubbaumarten relativ stärker als bei den 
nadelbaumarten angestiegen. Mit einem 
mittleren Vorrat von 358 Vorratsfestme-
tern Derbholz je Hektar liegt Deutschland 
an der Spitze der EU, die Waldwirtschaft 

18) Eine (Wald-)Kalamität ist ein großflächiges Schadereignis, das durch Trockenheit, Stürme, Schnee, Insekten oder Pilze ausgelöst werden kann.
19) Ein Mischwald besteht aus mindestens zwei botanischen Gattungen von Bäumen, wobei jede mindestens 10 % Flächenanteil hat (BMEL 2018b).
20) Es wird von einer konstant bleibenden Waldfläche in Deutschland ausgegangen.

Tab. 1 Mittlere und maximale Holzvorräte, mittlere flächengewichtete Bestandesalter und Zuwächse in nicht bewirtschafteten und bewirtschafte-
ten Laub- und Nadelwäldern (SCHULZE et al. 2021, nach BWI 2012b).

Laubwald (Fagus) Nadelwald (Pinus)
unbewirt-
schaftet

bewirtschaftet Signifikanz unbewirt-
schaftet

bewirtschaftet Signifikanz

Mittlerer Holzvorrat 
(m³ ha -1 Lebend- und Totholz)

435 ± 34, 
n = 332

366 ± 6, 
n = 9104

*** 421 ± 37, 
n = 308

425 ± 6, 
n = 15073

n. s.

Maximaler Holzvorrat
(m³ ha -1 Lebend- und Totholz, 
ab inkl. 95. Perzentil)

981 ± 148, 
n = 46 von 732

919 ± 195, 
n = 776 von 15519 n. s. 1118 ± 202, 

n = 43 von 859
1098 ± 201, 

n = 1456 von 29113 n. s.

Mittleres flächengewichtetes 
Bestandsalter (Jahre) 115 101 94 69

Zuwächse 
(m³ ha-1 a-1)

8,99 ± 0,9, 
n = 327

10,28 ± 0,16, 
n = 8746

*** 9,01 ± 1,04, 
n = 271

13,95 ± 0,16, 
n = 14219

***
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in deutschland ist demnach unbestritten 
nachhaltig. Auch im globalen Maßstab 
liegen diese Werte im Spitzenbereich 
(Fao 2020).

Im Zeitraum von 2002 bis 2012 
wurden in deutschland durchschnitt-
lich 76 Millionen erntefestmeter ohne 
Rinde 21 genutzt, wobei deutlich mehr 
hätte geerntet werden können (BMel 
2018b). Folge dieser Zurückhaltung beim 
Holzeinschlag sind die aktuell hohen Vor-
räte. Die offizielle Statistik umfasst aller-
dings nur die gehandelte Holzmenge, der 
Brennholzeinschlag im Kleinprivatwald 
ist darin nicht enthalten (SCHULZE et 
al. 2020a). Holzernte und natürliches 
absterben von Bäumen erreichten in der 
Periode 2012 bis 2017 nur 76 Prozent 
des Zuwachses, die restlichen 24 Prozent 
gingen in den Vorratsaufbau (SCHMITZ 
2019). Die Nutzung der Nadelbäume 
lag mit 7,4 Erntefestmetern je Jahr und 
Hektar mehr als doppelt so hoch wie die 
der Laubbäume mit 3,4 Erntefestmetern 
(HennIg et al. 2019a und 2019b). ein 
Abbau der Vorräte durch Nutzung steht in 
Deutschland nicht zur Diskussion. 

der Wald in deutschland ist im 
Durchschnitt 77 Jahre alt, am ältesten 
sind Eichen mit 102, Buchen mit 100 und 
Tannen mit 96 Jahren. Die Fläche der 
Altbestände über 100 Jahre ist gegenüber 
2002 um 393.000 Hektar angewachsen 
(BMEL 2018b), die Flächen mit Bäumen 
älter als 120 Jahre haben um 12 Prozent 
zugenommen. Dies trifft auch für Bau-

marten wie Esche, Ahorn und Hainbu-
che zu, ein Indiz für eine Zunahme der 
natürlichen Verjüngung und der Bau-
martenvielfalt. allerdings leiden eschen 
in jüngster Zeit unter dem Eschentriebs-
terben (Falsches Weißes Stengelbecher-
chen, Hymenoscyphus pseudoalbidus) 
(gRoss et al. 2013). entsprechend hat 
der Vorrat an dickerem Holz ab 50 Zen-
timeter Brusthöhendurchmesser deutlich 
zugenommen, gegenüber 2012 um 20 
Prozent, eine im Hinblick auf den Arten-
schutz erfreuliche Entwicklung, weil 
diese Bäume mehr grobborke und Kro-
nentotholz haben. Unsere Wälder werden 
zu 85 Prozent natürlich verjüngt. Eine 
Fortdauer dieser zunehmenden Alterung 
der Waldbestände wäre allerdings höchst 
bedenklich, weil dadurch die Chancen 
für ein gelingen der naturverjüngung 
sinken und die Wälder mit zunehmen-
dem Alter an Stabilität einbüßen (siehe 
LANGER 2019, LANGER et al. 2020, 
MCDOWELL & ALLEN 2015, SCHUS-
TER et al. 2008). 

Die großflächigen Nachkriegsauffor-
stungen mit überwiegend Fichten sind 
erst fünfzig bis siebzig Jahre alt (BMEL 
2018b). Im Zuge der Reparationshiebe 
wurden nach dem Zweiten Weltkrieg 
zehn Prozent der damaligen Waldfläche 
kahlgeschlagen, auch wurden beträchtli-
che Holzmengen für den Wiederaufbau 
sowie zum Heizen und Kochen benötigt, 
aus der Not heraus wurde viel Holz ille-
gal eingeschlagen. In den ersten nach-

kriegsjahren wurde neun- bis 15-mal 
mehr Holz geschlagen, als nachwachsen 
konnte – das Prinzip der Nachhaltigkeit 
war vorübergehend außer Kraft gesetzt 
(BMel 2019). die Kahlschläge wurden 
meist mit Fichten und Kiefern wieder 
aufgeforstet, weil nur diese Baumarten 
mit den extremen Bedingungen einer 
Kahlfläche zurechtkommen.

In der Periode 2012 bis 2017 wuchsen 
im deutschen Wald jährlich 117 Millio-
nen Vorratsfestmeter Holz nach, das sind 
10,9 Vorratsfestmeter je Jahr und Hektar 
und damit etwas weniger als in der vor-
hergehenden Periode mit 11,3 Vorrats-
festmetern. Von den weit verbreiteten 
Baumarten wächst die Fichte mit 15,3 
Vorratsfestmetern pro Jahr und Hektar 
am schnellsten, gefolgt von der Buche 
mit 10,3 Vorratsfestmetern. Den größ-
ten Zuwachs haben Douglasien mit 18,9 
Vorratsfestmetern und Tannen mit 16,3 
Vorratsfestmetern pro Jahr und Hektar 
(HennIg et al. 2019a).

Aktuell beginnt der Holzzuwachs lang-
sam zu sinken. Das gilt für die meisten 
Baumarten und ist darauf zurückzufüh-
ren, dass die Flächen mit älteren Bäumen 
deutlich angestiegen sind (HennIg et 
al. 2019b). Der laufende Hektar-Zuwachs 
ist in den jüngeren altersklassen am 
höchsten, in diesem Alter wird auch das 
meiste Co2 pro Jahr in der aufwachsen-
den Biomasse gebunden, mit zunehmen-
dem Alter fällt der Zuwachs ab und folgt 
einem asymptotischen Verlauf (MeYeR 
et al. 2021). dabei haben nadelbäume 
gerade in jüngerem bis mittlerem alter 
deutlich höhere Holzzuwächse als Laub-
bäume, sie produzieren in viel kürzerer 
Zeit mehr Holz, das für längerfristige 
Bindung in der Nutzungskette und für die 
Substitution fossiler Energieträger zur 
Verfügung steht (HennIg et al. 2019b). 

das altern der Wirtschaftswälder 
führt deshalb auch zu einer Abnahme 
der Co2 -Absorption, aus Klimaschutz-
gründen sind jedoch hohe Zuwächse 
unerlässlich. Die beste Klimaschutzstra-
tegie ist daher eine rechtzeitige Nutzung 
verbunden mit einer frühzeitigen Einlei-
tung der Verjüngung, um ein natürliches 
Absterben der Bäume zu verhindern und 
um den Zuwachs der nächsten Waldgene-
ration zu sichern (HENNIG et al. 2019b).

legt man die ober- und unterirdische 
lebende Biomasse aller Bäume in deut-
schen Wäldern, auch derjenigen unter 
7 Zentimeter Durchmesser, einschließ-
lich der Äste, Nadeln und Wurzelstöcke 
zugrunde, kommt man auf einen Wert 
von 1,2 Milliarden Tonnen C, die darin 
enthalten sind, entsprechend 4,5 Milli-
arden Tonnen Co2 bzw. 111 Tonnen C 
je Hektar. auch die Bindung von C im 
stehenden und liegenden Totholz 22 mit 
Durchmessern größer als 10 Zentime-

21) Ein Erntefestmeter entspricht einem Vorratsfestmeter abzüglich von etwa 10 % Rindenanteil und von etwa 10 % Ernteverlusten (KRAMER & AKÇA 1995).
22) Zum Totholz gehören abgestorbene stehende und liegende Bäume, Ernterückstände, Äste, Zweige, Rinde, Wurzelstöcke (Stubben) und Wurzeln.

Abb. 9 etwa 17 Prozent des jährlichen Zuwachses verbleiben als Totholz im Wald (Aufn.: 
R. IRsLINgeR). 
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ter sowie im Totholz im Boden ist zwi-
schen 2012 und 2017 um 0,8 Millionen 
Tonnen C pro Jahr gestiegen (RIEDEL et 
al. 2019), was einer Senkenleistung von 
etwa 0,1 Tonnen C je Jahr und Hektar 
entspricht. Totholz wie abgestorbene 
Äste und Wurzelstöcke unterschiedli-
cher Zersetzungsstadien kommt in jedem 
Wald vor. störungen wie Brände oder 
Windwurf, aber auch das Absterben ein-
zelner Bäume und Rückstände aus der 
Holzernte liefern Totholz, das nach und 
nach zersetzt wird. Auch bei der Beurtei-
lung der Totholzvorräte muss die Land-
schaft das Bezugsmaß sein, die gesamte 
Totholzmenge beläuft sich aktuell auf 
240 Millionen Kubikmeter, das sind 
etwa 22,2 Kubikmeter je Hektar, die 34 
Millionen Tonnen C enthalten (THÜ-
NEN-INSTITUT 2019). Davon sind 49 
Prozent liegendes, 23 Prozent stehendes 
Totholz und 28 Prozent sind Wurzelstö-
cke (BMEL 2018b). Der Anteil unterirdi-
schen Totholzes kann in bewirtschafteten 
Wäldern deutlich höher sein als in Primär-
wäldern (DEBELJAK 2006). Um einen 
dauerhaften Totholzvorrat von 20 Kubik-
metern je Hektar gewährleisten zu 
können, ist nach KROIHER & OEHMI-
CHEN (2010) ein Verzicht auf die Nut-
zung von jährlich 1 Vorratsfestmeter 
Holz je Hektar erforderlich. Gegenwärtig 
verbleiben jährlich 0,96 Vorratsfestme-
ter als Totholz und etwa dieselbe Menge 
zusätzlich an Ernteverlusten ohne Rinde 
im Wald (BMEL 2018b), das sind zusätz-
lich zum Nicht-Derbholz rund 17 Prozent 
der erntefähigen oberirdischen Holz-
menge, hochgerechnet auf die deutsche 
Waldfläche ergibt das eine Menge von 
rund 20 Millionen Vorratsfestmetern pro 
Jahr. Allerdings ist für die Artenvielfalt 
nicht die Menge an Totholz, sondern die 
Vielfalt der Habitate und Baumarten ent-
scheidend (GOSSNER et al. 2016, SEI-
Bold et al. 2016).

Totholz ist ein wichtiger Faktor für 
die biologische Vielfalt. Viele Pilze, 
Flechten, Moose, Wirbellose, Vögel und 
Säugetiere sind, was Nahrung, Unter-
schlupf und Brutgelegenheit betrifft, auf 
Totholz angewiesen. Schlüsselbaumart 
für die Biodiversität der Wirbellosen ist 
offenbar nicht die Buche. so konnten an 
Buchen-Totholz vergleichsweise wenige 
Totholz-Käferarten gefunden werden, 
mehr Arten kamen im Totholz von Fichte, 
Kiefer, Lärche und Douglasie vor, Bau-
marten, deren Vorkommen auf die Wald-
bewirtschaftung zurückzuführen ist. Die 
Artenvielfalt war in Nadelwäldern größer 
als in Buchenwäldern, unterschied sich 
dagegen nicht zwischen bewirtschafteten 
und unbewirtschafteten Buchenwäldern 
(GOSSNER et al. 2016). Buchenholz 
zersetzt sich schneller als das Holz von 
Fichte, Kiefer und Eiche (KAHL et al. 

2017, ROCK et al. 2008), Weichholzar-
ten wie Weiden, Birken und Pappeln ver-
rotten noch schneller (RadU 2007). Bei 
der Zersetzung des Totholzes gelangt der 
darin enthaltene Kohlenstoff unter Ver-
brauch von sauerstoff als Co2 -emission 
in die Luft, wobei im Hinblick auf den 
Klimaschutz Substitutionseffekte entfal-
len. 

gegenwärtig werden im deutschen 
Wald rund 22 Millionen specht- oder 
Höhlenbäume, 1 Million Biotopbäume 
und 741.000 Horstbäume gezählt (BMEL 
2018b). Die ganz dicken Bäume werden 
künftig vermehrt bis zum Zerfall als 
Totholz im Wald bleiben und den Trend 
zu noch mehr Totholz verstärken, auch 
weil so dicke stämme technisch schlecht 
verwertbar sind. diese entwicklung 
ist aus Klimasicht problematisch, da 
starkes Holz ein hohes Substitutions-
potenzial hinsichtlich der Vermeidung 
fossiler Emissionen besitzt. Eine unein-
geschränkte nachhaltige Holznutzung ist 
in deutschland bereits heute nur auf 91 % 
der Waldfläche möglich (BMEL 2018b), 
weitere flächige Nutzungseinschränkun-
gen bergen die Gefahr, dass die Totholz-
vorräte in den bewirtschafteten Wäldern 
wegen der Verknappung der Ressource 
Holz wieder zurückgehen und segrega-
tive Waldbewirtschaftung zunimmt 23.

lebende und tote Wald-Biomasse 
zusammen ergeben rund 4,6 Milliarden 
Tonnen Co2. die anreicherung von noch 
mehr Totholz würde jedoch nur schein-
bar dem Klimaschutz zugute kommen, da 
z. B. in Dürreperioden das Risiko großer 
Co2 -Emissionen durch Brände (JANDL 
et al. 2007) dramatisch steigt, die in 
deutschland fast immer von Menschen 
verursacht werden (MÜLLER 2022). 
demgegenüber stellt die Bindung von C 
in einem Holzproduktspeicher, z. B. in 
Holzhäusern, einen stabileren Zustand dar.

Wachsender C-Speicher im 
Waldboden 
Boden-C gelangt über fallendes Laub, 
Nadeln, Rinde, Stängel, Äste, Totholz, 
Wurzeln und deren Exsudate, tote Boden-
fauna und Mikroben in den Waldboden. 
In den Rückständen der Vegetation ent-
haltenes C wird durch Bodenorganismen 
wieder freigesetzt und gelangt als CO2 
zurück in die Atmosphäre. Die Boden-
atmung ist einer der wichtigsten Flüsse 
im globalen Klimageschehen (CIaIs 
et al. 2020), sie hat eine autrotrophe 
(Wurzelatmung) und eine heterotro-
phe (Zersetzeratmung) Komponente 
(sCHIndlBaCHeR et al. 2009). die 
Zersetzeratmung führt zur Rückführung 
von nährstoffen aus der Biomasse in 
eine pflanzenverfügbare Form. Im Ver-
lauf des Zersetzungsprozesses werden 

23) Bei Segregation der Waldwirtschaft werden einige Flächen unter Totalschutz gestellt, im Gegenzug dazu wird die Bewirtschaftung auf den übrigen Waldflächen 
intensiviert.

stabile Humussubstanzen aufgebaut, 
wobei diese Humusanreicherung ein über 
Jahrtausende hinweg laufender Prozess 
ist (CONEN et al. 2005, HEIMANN & 
REICHSTEIN 2008, SCHULZE et al. 
2000). Ein Aufbau zusätzlicher C-Vorräte 
im Waldboden erweist sich nach dem von 
KÖRNER (2003) postulierten Prinzip 
„slow in, rapid out“ als extrem langsam 
(CONEN et al. 2005, SCHRUMPF et 
al. 2011), denn die C-Senke im Waldbo-
den ist viel kleiner als die akkumulation 
von C in der oberirdischen Biomasse 
(sCHlesIngeR et al. 2009).

eine lange Verweildauer von C in 
Ökosystemen erhöht den Klimanut-
zen der Sequestrierung (SIERRA et al. 
2021). So können z. B. sehr geringe 
Anteile des Humus über Jahrtausende 
in den Böden stabil bleiben (THIES & 
ARNOLD 2019). Signifikante Unter-
schiede in den C-gehalten von Böden 
zwischen bewirtschafteten und teilweise 
seit Jahrhunderten unbewirtschafteten 
Wäldern konnten bisher nicht gefunden 
werden (NORD-LARSEN et al. 2019, 
SCHULZE et al. 2021). Ausdruck für den 
Umsatz der organischen Substanz des 
Bodens ist die Humusform, die zu Unter-
schieden in der nährstoffverfügbarkeit 
führt (RIeK et al. 2016). Bei gehemmter 
Zersetzertätigkeit, z. B. bei hoher Bestan-
desdichte, bilden sich typischerweise die 

Abb. 10 gegenwärtig gibt es in unseren 
Wäldern rund 22 Millionen specht- oder 
Höhlenbäume, 1 Million Biotopbäume und 
741.000 Horstbäume (BMeL 2018b) (Aufn.: 
R. IRsLINgeR).
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anthropogen geprägten Auflage-Humus-
formen Moder bis Rohhumus, die mit 
geringeren C-gehalten im Mineralboden 
einhergehen (GRÜNEBERG et al. 2016). 
Der Anteil der als ökologisch günstig zu 
bewertenden Mineralboden-Humusfor-
men hat im Vergleich zur ersten Boden-
zustandserhebung von 1987 bis 1993 
(WOLFF & RIEK 1996) um acht Prozent 
zugenommen.

Im C-Kreislauf von Waldökosyste-
men sind Böden das größte C-Reser-
voir (GRÜNEBERG et al. 2016). In der 
Streuauflage unserer Waldböden, also in 
den Auflage-Humusformen Moder und 
Rohhumus, sowie im Humus der Mine-
ralböden sind insgesamt 1,3 Milliarden 
Tonnen C enthalten, mehr als in der 
lebenden Waldbiomasse, pro Hektar sind 
dies 117 Tonnen C. Fast zwei Drittel des 

Bodenkohlenstoffs befinden sich im Auf-
lagehumus und im oberen Mineralboden 
bis 30 cm Tiefe (BMEL 2018a), mit der 
Tiefe im Boden nehmen die Humusge-
halte gewöhnlich ab. 

Der C-Pool im Auflagehumus ist labil, 
andererseits erhöht die Umlagerung von 
C aus dem Auflagehumus in den Mine-
ralboden die stabilität des Boden-C-
speichers und hat deshalb eine besondere 
Bedeutung (GRÜNEBERG et al. 2016). 
aufgrund der geringen störungsintensi-
tät der in Deutschland meist praktizier-
ten naturnahen Waldwirtschaft weisen 
Waldböden trotz Holzernte stabile Vor-
räte an Boden-C auf (sCHRUMPF et 
al. 2011), pflegliche Waldwirtschaft 
hat keine negativen auswirkungen auf 
den Humus der Waldböden (aCHaT et 
al. 2015, JOHNSON & CURTIS 2001, 
naVe et al. 2010). der in deutschland 
hohe Anteil des im Wald zurückblei-
benden Derbholz-Zuwachses und der 
zusätzliche Verzicht auf die Nutzung 
von Nicht-Derbholz sind dafür wesentli-
che Faktoren (vgl. ACHAT et al. 2015). 
das Verbleiben dieser nicht geernteten 
Holzmengen auf dem Waldboden schützt 
den oberboden im sommer vor starker 
Erwärmung, mindert die Wasserverluste 
durch Evaporation und reduziert den 
Oberflächenabfluss bei Starkregenereig-
nissen. auch Bodenvegetation beschattet 
den Waldboden und bindet Kohlenstoff. 
Momentan findet in Deutschland Humu-
sakkumulation in der Streuauflage und in 
den obersten 90 Zentimetern des Mine-
ralbodens deshalb auch im Wirtschafts-
wald in einem Ausmaß von 0,75 Tonnen 
C je Jahr und Hektar statt (BOLTE et 
al. 2016). Insgesamt hält der deutsche 
Wald das Äquivalent von 9,4 Milliarden 
Tonnen Co2 zurück, die ansonsten die 
atmosphäre belasten würden.

Seit über hundert Jahren übersteigen 
die säureeinträge aus der atmosphäre 
in die Wälder in Form von schwefel- 
und salpetersäure die „Critical loads“ 
(SCHULZE et al. 1989) und damit 
das Puffervermögen vieler Waldstand-
orte, auch heute noch. Infolgedessen 
werden in vielen Waldböden kritische 
säuregrade registriert. Um die laufen-
den Säureeinträge zu puffern, wurden 
daher in den letzten Jahrzehnten auf 
mehr als einem Drittel der Waldfläche 
Bodenschutzkalkungen durchgeführt, 
insbesondere mit magnesiumhaltigem 
dolomitischem Kalk. auch den vorindus-
triellen status der Basenausstattung soll 
die Waldkalkung langfristig wieder her-
stellen (Von WIlPeRT et al. 2013). ein 
Vergleich zwischen den beiden Bodenzu-
standserhebungen bestätigt inzwischen 
die durch Kalkung erzielte Verbesserung 
des Basenzustandes der Waldböden, vor 
allem der oberböden (WellBRoCK et 
al. 2016).

Waldkalkung stabilisiert den C-Pool 
des Bodens, es kommt zu einer Verla-
gerung aus dem Auflagehumus in stabi-
lere Bindungsformen im Mineralboden 
(BOLTE et al. 2016, GRÜNEBERG 
et al. 2016), eine Abnahme der C-Vor-

Abb. 11 Die Streuauflage unserer Wälder und der Humus des Mineralbodens enthalten 1,3 Mil-
liarden Tonnen C (Aufn.: R. IRsLINgeR). 

Abb. 12 Bei der Zersetzung von Wurzeltellern nach einem sturmwurf wird auch der Humus 
tieferer Bodenhorizonte abgebaut (Aufn.: R. IRsLINgeR).
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24) Rückegassen sind unbefestigte, bestockungsfreie Linien ohne bauliche Maßnahmen, auf welchen sich Forstmaschinen bewegen.

räte im Bodenprofil findet nicht statt 
(BolTe et al. 2016). auch stickstoff 
wird durch Kalkung vom Auflagehumus 
in stabile Bindungsformen in den Mine-
ralboden umgelagert, wo mehr als 50 
Prozent des Stickstoffs der Waldböden 
gespeichert sind (FleCK et al. 2019). 
Da Waldkalkung die im Auflagehumus 
sauer-oligotropher standorte festgeleg-
ten N-Vorräte mobilisiert, hat sie hier 
eine gewisse düngerwirkung und kann 
an diese stickstofflimitierten Standorte 
angepasste arten gefährden (ReIF et al. 
2014).

Pflegeeingriffe in das Kronendach 
haben einen ähnlichen effekt wie 
eine Kalkung (ACHAT et al. 2015). 
Regelmäßige Waldpflege fördert den 
Humusumsatz und so den Aufbau sta-
biler Humusvorräte im Unterboden und 
ermöglicht eine vielfältigere Bodenvege-
tation, die wiederum die Artenvielfalt im 
gesamten Waldökosystem steigern kann 
(SCHERBER et al. 2010, SCHULZE 
2022). Höhere Holzvorräte begünstigen 
zunächst die Akkumulation von labi-
lem C im Auflagehumus (SCHULZE et 
al. 1999), pflegliche Waldbewirtschaf-
tung ist eine Gewähr für den Schutz 
der C-Vorräte der Böden (aCHaT et al. 
2015, JANDL et al. 2007, JOHNSON 
& CURTIS 2001, NAVE et al. 2010, 
SCHRUMPF et al. 2008, siehe auch 
DON et al. 2012), weil die Stabilität der 
Bestände das Störungsrisiko mit größe-
ren C-Verlusten verringert. 

Im Zuge der Waldbewirtschaftung 
sollte nicht die Biomasse maximiert, 
sondern es sollte versucht werden, ein 
optimales Gleichgewicht zwischen 
hoher Biomasse, Bestandesstabili-
tät und Lücken für die Verjüngung zu 
erreichen. Um Kohlenstoffverluste im 
Boden infolge der Holzernte zu ver-
ringern, sollten Öffnungen im Kronen-
dach so klein wie möglich sein (MUnd 
2004). Eine Bodenbearbeitung sollte 
unterbleiben, weil sie den C-Pool des 
Waldbodens schmälert (sCHRUMPF 
et al. 2008). Stümpfe und Wurzeln blei-
ben in deutschland im Boden (KÖHl et 
al. 2021), ihre Rodung würde zu einem 
gesteigerten Humusabbau führen. den-
noch zu beobachtende C-Veränderungen 
im Zuge der Holzernte sind nur vorüber-
gehend und werden beim nachwachsen 
des Folgestandes wieder kompensiert 
(JANDL et al. 2007, vgl. MUND 2004). 
Um das Holz aus dem Waldbestand auf 
die Hauptfahrwege zu bekommen, sollte 
aus Gründen des Bodenschutzes aus-
schließlich auf Rückegassen 24 gefahren 
werden. Diese reduzieren den Zuwachs 
des Waldbestandes nicht bzw. nur gering-
fügig, wenn dadurch Wurzelverletzungen 
an den Randbäumen vermieden werden. 
Randbäume an den Rückegassen sind 
meist deutlich dicker als im Bestand, v.a. 
Buchen reagieren stark auf Freistellung 

Abb. 13 eine Totalräumung der Fläche, hier in sachsen-Anhalt, vom Nicht-Derbholz sollte 
unterbleiben, um den Boden vor zu starker erwärmung, Verdunstungsverlusten, Basenentzug 
und Humusverlusten zu schützen (Aufn.: R. IRsLINgeR).

Abb. 14 Umbau eines reinen Kiefernbestandes in einen Kiefern-Buchen-Mischwald in Hessen 
mit Hilfe von Buchen-Voranbau (Aufn.: R. IRsLINgeR).
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entlang der Rückegasse (sPellMann 
& NAGEL 2000, JÄGER 2012).

Waldumbau im Hinblick auf die eta-
blierung von Mischwäldern erhöht die 
stabilität der Bestände (eIsenHaUeR 
2022, SCHNABEL et al. 2021) und 
kann zeitweise hohe Zersetzungsraten 
an organischer Substanz vermeiden. 
Eine unter dem Schutz des Altbestan-
des wachsende Verjüngung und Boden-
vegetation beschattet den Waldboden 
innerhalb weniger Jahre nach Öffnung 
des Kronendachs und verringert so die 
Zeitspanne, in der durch die Baumfäl-
lung Kohlenstoff verloren gehen kann, so 
dass die freigesetzte Menge an Kohlen-

stoff schnell wieder reakkumuliert wird 
(MUND 2004). Wie bei der Betrachtung 
der Holzvorräte muss daher auch bei der 
Beurteilung des Boden-Kohlenstoffes im 
Rahmen der Klimaschutzdiskussion die 
Landschaft Bezugsebene sein (CONEN 
et al. 2005, KÖRNER 2003). Zerfall-
sphasen in Naturschutzwäldern zeigen 
eine einer starken durchforstung oder 
einem Kahlschlag ähnliche dynamik 
des C-Pools im Boden (JANDL et al. 
2007). Unbestritten ist, dass die Bildung 
eines stabilen C-Pools im Boden viel Zeit 
braucht, unabhängig davon, ob Wälder 
naturnah bewirtschaftet oder gar nicht 
genutzt werden.

Stickstoff als Wachstumstreiber

Wegen der jahrhundertelangen Über-
nutzung der Wälder herrschte noch vor 
wenigen Jahrzehnten Stickstoff-Mangel 
in unseren Wäldern, inzwischen wird 
die n-ernährung infolge der atmosphä-
rischen n-deposition immer üppiger 
(ANDREAE et al. 2016, RIEK et al. 
2016). Die demzufolge zu beobachtende 
eutrophierung 25 der Wälder ist mit hohen 
nitrat-austrägen ins sickerwasser ver-
bunden und mit der emission von lach-
gas (BUTTERBACH-BAHL et al. 2002, 
ICP FORESTS 2012, LEOPOLDINA 
2013). 

N-Deposition wirkt wie ein Dünger, 
deshalb hat nach CIAIS et al. (2008) 
der Zuwachs in den Wäldern Europas 
in den letzten fünfzig Jahren um 60 Pro-
zent zugenommen (KAHLE et al. 2008, 
siehe auch SCHULZE et al. 2009a). Pro 
gramm an deponiertem n können 20 
bis 40 Gramm C zusätzlich in Form von 
Biomasse im System gespeichert werden, 
das sind 0,3 bis 0,6 Tonnen C pro Jahr 
und Hektar. die so durch n-deposition 
europaweit zusätzlich produzierte Wald-
biomasse wird auf mindestens 135 Mil-
lionen Kubikmeter pro Jahr geschätzt 
(BUTTeRBaCH et al. 2011). 

die eutrophierung der Wälder kann 
mit einem erhöhten Trockenstress- und 
Schneebruchrisiko, einer Herabsetzung 
der Frosthärte, veränderten Wirt-Pa-
rasit-Beziehungen, einer reduzierten 
sturmstabilität und mit Bewirtschaftungs- 
und Verjüngungserschwernissen durch 
Konkurrenzvegetation verbunden sein 
(FRIEDRICH et al. 2012, vgl. BRAUN 
& FLÜCKIGER 2013). Bei der Eiche 
kann die Überversorgung mit N zu einer 
erhöhten schädlingsdisposition führen 
(RIeK et al. 2016). das Waldökosys-
tem ist im Zustand der N-Sättigung 
auch C-gesättigt. da rascheres Wachs-
tum meist mit höherer Mortalität und 
einem zusätzlichen Störungsrisiko ver-
bunden ist, ist eine weitere Kohlenstoff-
vorratsanreicherung auch bei erhöhtem 
Co2 -gehalt der atmosphäre nicht wahr-
scheinlich (KÖRNER 2015 und 2020). 
Würde im Wirtschaftswald der höhere 
N-induzierte Zuwachs rechtzeitig abge-
schöpft werden, hätte das durch die 
Verwendung des Holzes erhebliche Kli-
mavorteile. Der mit der Holzernte ver-
knüpfte geringe N-Entzug könnte auch 
die Chance eröffnen, bei künftig redu-
zierter N-Deposition die Rückkehr der 
Waldökosysteme zur Naturnähe und zur 
Erhaltung der Biodiversität zu beschleu-
nigen (REIF et al. 2014).

Labiler Waldspeicher im Klimawandel

es gibt reichlich empirische Belege 
dafür, dass die terrestrische Komponente 
des Kohlenstoffkreislaufs auf Klima-

25) Eutrophierung beschreibt eine unerwünschte Zunahme der Nährstoffe in einem Ökosystem durch anthropogene Einflüsse.

Abb. 15 Ohne aktives Waldmanagement verlieren die Bergwälder, hier in den Chiemgauer 
Alpen, einen Teil ihrer schutzfunktion (Aufn.: R. IRsLINgeR).
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26) Die Interzeption ist der Anteil des Niederschlages, der die Vegetation benetzt, nicht bis auf den Boden gelangt und von der Vegetationsoberfläche wieder verduns-
tet (SCHULZE et al. 2019a).

schwankungen und -trends auf globaler 
Ebene reagiert (HEIMANN & REICH-
STEIN 2008), wobei die Verfügbarkeit 
von Wasser für das Wachstum und die 
Produktivität von Wäldern eine zentrale 
Rolle spielt (lIndneR et al. 2010). 
Pflanzen schränken während einer Dürre 
ihren Wasserverbrauch ein und nehmen 
dabei weniger Co2 auf (SCHULZE et al. 
2009a). 

Dürre- und Hitzeereignisse werden 
mit fortschreitendem Klimawandel 
sehr wahrscheinlich häufiger auftreten, 
wir werden dadurch eine schleichende 
aber grundlegende Veränderung unse-
rer Waldstandorte und Wälder erleben 
(siehe auch sCHUldT et al. 2020). Wald 
reagiert wegen seiner hohen Verdunstung 
besonders empfindlich, er ist anfällig für 
geringe Sommer-Regenfälle, extreme 
Dürrejahre können Wälder völlig zerstö-
ren (SCHULZE et al. 2019a). Die Car-
boEurope-IP-Studien aus dem Jahr 2003 
haben gezeigt, dass ein Niederschlagsde-
fizit, verbunden mit extremer Sommer-
hitze, das Potenzial hat, Ökosysteme, 
die bis dato Kohlenstoffsenken sind, zu 
Kohlenstoffquellen werden zu lassen, 
einschließlich ihrer Böden (BRÉda et al. 
2006, CIAIS et al. 2005, REICHSTEIN 
et al. 2013, THIES & ARNOLD 2019, 
vgl. MeYeR et al. 2021). Im Trockenjahr 
2003 versagte die gesamteuropäische 
terrestrische C-Senke, die Kohlenstoff-
verluste waren beispiellos, sie entspra-
chen der NPP eines Zeitraumes von vier 
Jahren mit durchschnittlicher Witterung 
(CIAIS et al. 2005). 

noch gefährlicher war die dürre von 
2018, ein seit 500 Jahren nie dagewese-
nes Ereignis, die betroffene Fläche war 
deutlich größer als 2003 (BASTOS et al. 
2020; BURAS et al. 2020, SCHULDT et 
al. 2020). Gemäßigte feuchte Wälder mit 
kühlen Temperaturen und mäßig hohen 
niederschlägen haben die höchsten Bio-
masse-Kohlenstoffvorräte, mit wärmer 
und trockener werdendem Klima werden 
diese immer geringer (siehe Abb. 16), 
unabhängig davon, ob Wälder bewirt-
schaftet werden oder nicht. Wälder sind 
wegen ihrer langlebigkeit und ortsge-
bundenheit klimasensitiv (FORZIERI 
et al. 2021, siehe WHARTON & FALK 
2016). Sie sind in Zeiten des Klima-
wandels deshalb labile C-Speicher, v. a. 
in höherem Alter (BOLTE et al. 2021, 
LIPPKE et al. 2011, siehe SCHMIDT 
et al. 2010). Insbesondere Fichten, aber 
auch Buchen und Weiß-Tannen werden 
daher auf vielen standorten keine stabile 
Bestockung mehr bilden können.

Je trockener das Klima besonders wäh-
rend der Vegetationsperiode wird, desto 
lichter werden selbst unbewirtschaftete 
Waldbestände (LONG & SMITH 1988 
und 1990, MCDOWELL et al. 2020, 
WALTER 1964). Denn ein geschlosse-

nes Kronendach führt zu hoher Interzep-
tion 26, die den Trockenstress der Bestände 
zusätzlich erhöht, reduziert aber auch die 
Verdunstungsverluste des Bodens und der 
beherrschten und unterständigen Bäume 
(FREISE 2005). Die Verkleinerung der 
Blattfläche ist eine sehr effektive Reak-
tion der Bäume auf höhere Temperaturen 
(MCDOWELL et al. 2020). Wälder, auch 
Naturschutzwälder, werden als Folge 
eines Rückganges der Hektarvorräte zur 
Quelle von zuvor gespeichertem fossi-
lem Kohlenstoff. Auch in Naturschutz-
wäldern kommt es in der Zerfallsphase 
zu einer Erhöhung der Bodentemperatu-
ren und zu Netto-CO2 -abgaben aus dem 
Boden (SCHULZE et al. 2009a).

durch die globale erwärmung werden 
auch Insekten ein Faktor wachsender 
Relevanz im Kohlenstoffhaushalt von 
Waldlandschaften (aYRes & loM-
BaRdeRo 2000). Physiologische stö-
rungen durch Niederschlagsdefizite, 
Witterungsextreme wie Trockenheit und 
Hitze oder langfristig wirkende Fakto-
ren wie Temperaturanstieg erhöhen die 
anfälligkeit für sekundäre stressoren 
(DESPREZ-LOUSTAU et al. 2006, 
MCDOWELL et al. 2020, RoUaUlT et 
al. 2006). so traten im anschluss an den 
Dürresommer 2018 bevorzugt bei über 
120-jährigen Rotbuchen Rindennekro-
sen auf, hervorgerufen durch Befall mit 

Rindenpilzen oder Rindenbranderregern 
sowie nachfolgenden weiteren Pilzen 
oder Buchenborken- und -prachtkäfern. 
Zunächst waren Einzelbäume, später auch 
komplette geschlossene Buchenbestände 
betroffen (LANGER 2019, LANGER et 
al. 2020). auch stürme können Massen-

Abb. 16 Oberirdische lebende Biomasse von Primärwäldern in Abhängigkeit von Jahresdurch-
schnittstemperatur und Jahresdurchschnittsniederschlag (aus KeITH et al. 2009). 

Abb. 17 Die Pfirsichblättrige Glockenblume 
(Campanula persicifolia L.) kommt in lich-
ten Buchen-, eichen- und Kiefernwäldern 
trocken-warmer standorte vor, hier in einem 
Buchen-steppenheidewald am Trauf der Mitt-
leren schwäbischen Alb (Aufn.: R. IRsLIN-
geR). 
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vermehrungen von Forstinsekten begüns-
tigen bzw. in nie dagewesenem Ausmaß 
auslösen (seIdl et al. 2014).

der Befall durch nadel- und blattfres-
sende Insekten vermindert die C-seque-
strierung, reduziert den Waldspeicher 
und erhöht jahrzehntelang die Emission 
von Co2 durch gesteigerte Zersetzerat-
mung (KURZ et al. 2008). Fressende 
Insekten können gewaltige Mengen an 
Stickstoff mobilisieren, der in Form von 

Kot auf dem Waldboden landet, wie dies 
beispielsweise in eichenwäldern des 
Sollings in Niedersachsen im Zuge einer 
Massenvermehrung des Kleinen Frost-
spanners (Operophtera brumata l.) und 
des Großen Frostspanners (erannis defo-
liaria Clerck) gemessen wurde (THIes 
& ARNOLD 2019). Auch abiotische 
Schädigungen kommen z. B. bei der 
Buche vor und führen zu einer Abnahme 
der Hektarvorräte. es sind vor allem alte 
Wälder, die durch Windwurf geschä-
digt werden (JALKANEN & MATTILA 
2000, NAGEL & DIACI 2006), es sind 
alte Buchen, die auf Trockenheit reagie-
ren (LANGER 2019, LANGER et al. 
2020) und es sind vor allem ältere Fich-
ten, die dem Borkenkäfer zum Opfer 
fallen.

Klimabedingter Wasserstress kor-
reliert mit Waldbrandrisiken (MCdo-
WELL et al. 2020, MILLAR & 
STEPHENSON 2015; siehe SAFFORD 
et al. 2022). Feuer beschleunigen den 
Kohlenstoffkreislauf, reduzieren die 
Kohlenstofftragfähigkeit der landschaft 
rapide und führen zu einer zusätzlichen 
Co2 -Belastung der atmosphäre (BaIRd 
et al. 1999, BORMANN et al. 2008, 
VAN DER WERF et al. 2017, WARD 
et al. 2012, XU et al. 2012). Schwere 
Waldbrände in Dürreperioden profitieren 
vom Totholz, deshalb ist das Feuerrisiko 
in unbewirtschafteten Waldlandschaften 
mit einer großen Brennstofflast beson-
ders hoch (BASTOS et al. 2020, THIES 
& ARNOLD 2019). Je länger Wälder 
nicht bewirtschaftet werden und je mehr 
brennbares Material zur Verfügung steht, 
desto höher sind Feuerintensität und die 
Schwere der Brände (FORZIERI et al. 
2021, HURTEAU et al. 2008, LIPPKE 

et al. 2011, THÜRINGENFORST 2020). 
so haben die extrem trockenen und 
warmen Jahre 2003, 2015, 2018 und 
2019 die Frequenz von Vegetationsfeu-
ern deutschlandweit teilweise mehr als 
verdoppelt (BLE 2019, GOLDAMMER 
2019). ständige Brandunterdrückung 
kann Waldbrände jedoch nur verzögern, 
auf lange sicht aber nicht verhindern.

Im Zuge des Klimawandels werden 
sich daher Waldtypen mit geringeren Bio-
massevorräten ausbreiten (vgl. abb. 16) 
und damit wird die Kohlenstofftragfähig-
keit  der landschaft abnehmen (CIaIs et 
al. 2005, KIMMINS et al. 1990, KINT 
et al. 2012, KRUHLOV et al. 2018, LE 
PAGE et al. 2013, MALMSHEIMER 
et al. 2011, MCDOWELL et al. 2020, 
NABUURS et al. 2013, PIAO et al. 2011, 
PIOVESAN et al. 2008, REICHSTEIN 
et al. 2013, SCHELHAAS et al. 2013, 
SEIDL et al. 2014 und 2017, THOM 
& SEIDL 2016, THOM et al. 2017 und 
2018, VON GADOW et al. 2021). Unter-
suchungen zeigen, dass sich Wälder dem 
Klimawandel dadurch anpassen, dass sie 
weniger Co2 assimilieren, weniger tran-
spirieren, weniger kühlen (KÖRNER 
2020). das system kann anfänglich die 
Veränderungen tolerieren, ab einer kri-
tischen schwelle aber nicht mehr ver-
kraften (JANDL et al. 2019, SCHULZE 
et al. 2019a), schließlich ist der Klima-
wandel keine Witterungsschwankung, 
sondern ein Trend. die sterbenden 
Buchen im Nationalpark Hainich zeigen 
dies überdeutlich (IRslIngeR 2022).

Die Zeit, die ein Waldökosystem benö-
tigt, um nach einer Störung den gleichen 
C-Vorrat wie vor der Störung aufzubauen, 
kann Jahrhunderte betragen (MCDO-
Well et al. 2020). aus der Perspektive 
des langfristigen Klimaschutzes sind sich 
selbst überlassene Wälder kein wirk-
sames Instrument, denn sie sind labile 
Co2 -speicher mit einer geringen Ver-
weildauer des Kohlenstoffs (sIeRRa et 
al. 2021), sie können schnell zu C-Quellen 
und damit zu einem Klimarisiko werden 
(IRSLINGER 2019, MCDOWELL et 
al. 2020). Das Potenzial eines klima-
wandelbedingten schwundes von bio-
genen speichern ist mehrfach höher als 
ihr zusätzliches Senkenpotenzial (LUH-
Mann 2006). das politische Verspre-
chen eines weiteren Holzvorratsaufbaus 
in Deutschland hat eine Alibifunktion, 
weil eine biogene senke wie eine vermie-
dene emission behandelt und die Öffent-
lichkeit so über die tatsächliche Höhe 
der emissionen im Ungewissen gelas-
sen wird. Mit Beschluss vom 24. März 
2021 hat der erste senat des Bundesver-
fassungsgerichts entschieden, dass das 
Klimaschutzgesetz vom 12. Dezember 
2019 mit den grundrechten unvereinbar 
ist, weil hinreichende Maßgaben für die 
emissionsreduktion fehlten. die mit der 
Novellierung des Klimaschutzgesetzes 
am 24. Juni 2021 beschlossene Erhöhung 
der leistung biogener senken beinhal-
tet insofern eine Täuschung  der Bevöl-
kerung und des gerichts (IRslIngeR 
2021). 

Abb. 18 Der Befall mit Borken-, Pracht- und 
splintkäfern als Folge trocken-heißer sommer 
gefährdet zunehmend auch Laubbaumarten 
(Aufn.: R. IRsLINgeR).

Abb. 19 Trockenwald im Kellerwald in Hessen – Zukunft unserer Wälder? (Aufn.: R. IRsLIN-
geR).
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Zum Risiko der Schwächung des 
C-Speichers im Naturschutzwald kommt 
der Ausfall der stofflichen und energeti-
schen Substitution im Zuge des Nutzungs-
verzichts, Naturschutzwälder werden 
infolgedessen zur doppelten Belastung 
für die nationale Treibhausgasbilanz. Das 
neue Klimapaket „Fit for 55“ der europäi-
schen Kommission sieht die ausarbeitung 
einer neuen eU-Forststrategie für 2030 
vor (eURoPean CoMMIssIon 2021). 
danach soll auch europaweit die senken-
wirkung der Wälder noch stärker betont 
werden, obwohl diese bereits in den Jahren 
zwischen 2000 und 2015 starke Senken 
waren, weil lediglich 75 Prozent des jähr-
lichen Nettozuwachses geerntet wurden 
und die Vorräte der europäischen Wälder 
in den letzten Jahrzehnten kontinuierlich 
zugenommen haben (FOREST EUROPE 
2020, KÖHL et al. 2021, vgl. EGENOLF 
et al. 2021). „Fit for 55“ will die Senken-
wirkung der Wälder von 268 Millionen 
Tonnen Co2 jährlich auf 310 Millionen 
Tonnen Co2 im Jahr 2030 weiter erhö-
hen (KÖHL et al. 2021), obwohl eine 
eU-Verordnung (eURoPÄIsCHes 
PARLAMENT 2018) verlangt, dass 
C-speicher langfristig stabil und anpas-
sungsfähig sein müssen. Hochbevorratete 
Wälder scheiden danach aus, sie taugen 
niemals als lagerstätte für Kohlenstoff.

Bewirtschafteter Wald vermeidet 
dagegen den Verbrauch fossiler Brenn-
stoffe durch Holznutzung. Die Vermei-
dung von fossilem Co2 durch substitution 
ist permanent, das Holz wachsen zu 
lassen, bedeutet dagegen bilanziell die 
akkumulation von fossilem C in einem  
labilen Speicher, der das CO2 im Fall 
klimabedingter Kalamitäten wieder in 
die atmosphäre entlassen wird. die 
eU-Forststrategie versteht unter Wald-
schutz vor allem die Einschränkung der 
Holzernte und scheint dieses Ziel über 
die multifunktionale Forstwirtschaft 27 zu 
stellen. Waldwildnis ist nicht multifunk-
tional, Waldwildnis-Strategien ermangelt 
es an einer ganzheitlichen Betrachtung 
(KÖHL et al. 2021). Wälder sich selbst zu 
überlassen, ist auch nicht nachhaltig, weil 
sie die Bedürfnisse künftiger generatio-
nen nicht mehr befriedigen können. Jahr-
zehntelang ungenutzte Wälder bei Bedarf 
eines Tages wieder in Wirtschaftswälder 
überführen zu wollen, würde Jahrzehnte 
in anspruch nehmen. die nachhaltigkeit 
der europäischen Wirtschaftswälder auf’s 
Spiel zu setzen, wie das die deutsche und 
europäische Waldpolitik beabsichtigt, ist 
klimapolitisch und angesichts der aktuel-
len diskussion um den Mangel an heimi-
schen Rohstoffen nicht zu verantworten.

Der Holzproduktspeicher

Holz ist ein moderner Baustoff mit 
vielfältigem Einsatzspektrum: Häuser, 

Möbel, Fenster, Türen, Haushaltsge-
genstände, Brücken, Gewerbebauten, 
Kinderspielplätze, Verpackungen, Hygi-
eneartikel. das aufstocken von gebäu-
den kann helfen, die Wohnungsnot zu 
lindern. Umweltfreundlichkeit, ökono-
mische Vorteile und hervorragende tech-
nologische Qualität machen das Bauen 
und Wohnen mit Holz zukunftsweisend. 
Inzwischen sind Wohn- und Büroge-
bäude in moderner Holzbauweise mit 
bis zu acht Stockwerken möglich. Die 
Gesamtnutzungsdauer moderner Holz-
gebäude entspricht mit etwa 80 Jahren 
der von Massivhäusern. Historische Bei-
spiele aus dem Mittelalter zeigen, dass 
Holzhäuser viele Jahrhunderte überdau-
ern können (HUBER 2022, siehe BEM-
MANN & BEMMANN 2022).

Ein Holzproduktspeicher entsteht, 
wenn Bäume geerntet und zu Holz-
produkten verarbeitet werden (aMIRI 
et al. 2920, CHURKINA et al. 2020, 
KUITTInen et al. 2021, LIPPKE et al. 
2010, UMWELTBUNDESAMT 2021a). 
Das „HoHo“ in Wien besteht zu 75 Pro-
zent aus Holz, ist 84 Meter hoch und 
hat 24 Stockwerke, das dazu benötigte 
Holz wächst in Österreichs Wald in 75 
Minuten nach (HoHo Wien 2022). der 
Holzproduktspeicher stellt eine Erwei-
terung des Waldspeichers dar (IRslIn-
GER 2022, KÖRNER 2017), der als Teil 
des natürlichen C-Kreislaufes die emis-
sion des Kohlenstoffs verzögert. Dabei 
entspricht einem Kubikmeter verbauten 
Holzes etwa eine Tonne CO2. Werden 
zusätzliche Häuser aus Holz gebaut oder 
die Verweildauer des Kohlenstoffs im 
Holzproduktspeicher durch eine längere 
Nutzung von Gebäuden erhöht (vgl. 

27) Multifunktionale Forstwirtschaft bedeutet Integration aller Waldfunktionen auf derselben Waldfläche (HANEWINKEL 2011).

SIERRA et al. 2021), wächst der Pro-
duktspeicher (RÜTER 2011) und ist eine 
C-Senke, nimmt der Speicher ab, ist er 
eine C-Quelle. 

auf eine ausführliche darstellung 
der Logik der Holzproduktspeicher wird 
an dieser Stelle verzichtet (siehe dazu 
HUBeR 2022 und IRslIngeR 2022).  

Abb. 20 Die Fichte (Picea abies (L.) H. Karst.) wird der Trocknis in den tieferen und mittleren 
Höhenlagen nicht standhalten können (Aufn.: R. IRsLINgeR).

Abb. 21 Dürerhaus in Nürnberg: der Kohlen-
stoff in den Balken wird seit 600 Jahren der 
Atmosphäre vorenthalten (Aufn.: R. IRsLIN-
geR).
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28) Ein Substitutionsfaktor von 0,67 tC/tC bedeutet, dass pro Tonne energetisch genutztem C die Emission von 0,67 Tonnen fossilem C vermieden wird.  
29) Eine Nutzungskaskade besteht aus einer ein- bis mehrfachen stofflichen Nutzung bei abnehmender Wertschöpfung und abschließender energetischer Verwertung.
30) Wortschöpfung aus „Dunkelheit“ und „Windflaute“, diese meteorologischen Ereignisse können von einigen Stunden bis zu ein paar aufeinanderfolgenden Tagen 

andauern.

Die stoffliche Substitution

die stoffliche Substitution darf nicht 
mit dem Produktspeicher verwechselt 
werden. sie umfasst alle vermiedenen 
fossilen Emissionen, die mit dem Pro-
duktsystem Holz verknüpft sind. Werden 
aus Holz Produkte hergestellt, ist dieser 
Prozess in den allermeisten Fällen mit 
deutlich weniger fossilen Co2 -emissi-

onen verbunden, als wenn dazu Stahl, 
Aluminium, Glas oder Beton verwendet 
würde (BMUB 2015, CHEN et al. 2017, 
NABUURS et al. 2015, LESKINEN 
et al. 2018, RÜTER 2017, SATHRE & 
gUsTaVsson 2009). der Bausek-
tor macht derzeit etwa die Hälfte der 
gesamten weltweiten stahlnachfrage aus 
(CULLEN et al. 2012), die Herstellung 
von Zement verursacht etwa acht Pro-
zent der globalen Treibhausgasemissio-
nen (ANDREW 2018). Die auf Bergbau 
zurückzuführende Entwaldung war in 
Brasilien zwischen 2005 und 2015 für 
neun Prozent des Waldverlustes im Ama-
zonasgebiet verantwortlich (SONTER et 
al. 2017).

Für deutschland ergibt sich beim Bau 
von Ein- und Zweifamilienhäusern aus 
Holz statt aus mineralischen Baustoffen 
eine Vermeidung fossiler Treibhaus-
gas-Emissionen von 35 bis 56 Prozent 
je Gebäude (HAFNER & SCHÄFER 
2017). auf eine ausführliche darstel-
lung der stofflichen Substitution wird an 
dieser Stelle verzichtet (siehe dazu IRS-
lIngeR 2022).

Die energetische Substitution

Bei der energetischen substitution wird 
der im Holz enthaltene Kohlenstoff oxi-
diert und die dabei freigesetzte Ener-
gie elektrisch oder thermisch genutzt. 
Dadurch wird vermieden, dass fossiles C 
aus der erdkruste in den mit dem Wald 
und den Holzprodukten verknüpften 
biosphärisch-atmosphärischen Kreislauf 
gelangt. Unter Berücksichtigung des fos-
silen aufwandes der gesamten lieferkette  

für Fahrkilometer des Forstpersonals, 
Motorsägen, Erntemaschinen, Transport 
zum Ort der Verbrennung sowie der Wir-
kungsgrade bei der Verbrennung ergibt 
sich aktuell ein substitutionsfaktor von 
0,67 Tonnen C je Tonne C28 (KnaUF 
& FRÜHWALD 2013, SCHULZE et al. 
2020a), dem entsprechen 0,614 Tonnen 
vermiedenes fossiles Co2 je Vorratsfest-
meter. Eine stoffliche Verwertung sollte 
einer energetischen prinzipiell vorgezo-
gen werden, denn dann substituiert Holz 
mehrmals, einmal oder mehrfach als Pro-
dukt und ein zweites Mal als Brennstoff.

Werden Holzprodukte am Ende 
der Kaskade 29 verbrannt (z. B. BAUR 
2019), gelangt das CO2 erst nach Jahren 
beziehungsweise Jahrzehnten nach der 
Holzernte wieder in die Atmosphäre, 
je langlebiger die Produkte sind, desto 
später und desto besser für das Klima. 
Holz im konstruktiven Bau hat eine 
durchschnittliche Nutzungsdauer von 
etwa 75 Jahren (FRÜHWALD et al. 
2001, IPCC 2006, RÜTER 2017). Wird 
das Holz der Häuser, die heute gebaut 
werden, in achtzig Jahren energetisch 
verwertet, wird der Kreislauf des Kohlen-
stoffs, der mit der Photosynthese begann, 
wieder geschlossen, eine Belastung der 
Erdatmosphäre bezogen auf den Lebens-
zyklus entsteht nicht. Holz ist eine wich-
tige option für Co2 -neutrale Heizungen 
und für industrielle Prozesse und kann 
Regelenergie zur Aufrechterhaltung der 
Stromstabilität in „Dunkelflauten“ 30 (lI 
et al. 2021) liefern. Holz-Heizkraftwerke 
sind als Teil einer „Circular economy“ 
unentbehrlicher Bestandteil der nut-
zungskaskade und systemisch relevant.  

Heimische Wälder werden gewöhn-
lich nicht für Bioenergie verbrannt. 
Energetisch genutztes Holz ist ein 
nebenprodukt der Herstellung von säge- 
und Zellstoffholz für stoffliche Anwen-
dungen, es ist unmittelbar klimapositiv 
wirksam und verbessert die nationale 
Treibhausgasbilanz. Holz-Heizkraft-
werke nutzen Waldrestholz, Reststoffe 
aus der Holzverarbeitung wie Sägemehl 
und Rinde, Landschaftspflegeholz sowie 
Altholz. Stärkere Stämme ausreichender 
Qualität werden zur Herstellung hoch-
wertiger Produkte wie Schnittholz und 
Holzwerkstoffe eingesetzt. Die Erzie-
hung von Wertholz im Rahmen der 
Waldpflege ist deshalb so wichtig und 
hochwertiges Stammholz sollte vorran-
gig in den Produktspeicher gehen. 

Ob die energetische Nutzung von 
Holz CO2 -neutral ist, hängt vom Einfluss 
der Holznutzung auf den C-Speicher der 
Waldlandschaft ab, sofern dieser kons-
tant bleibt oder zunimmt, ist CO2 -neut-
ralität gegeben (SCHULZE et al. 2022a). 
Die Höhe der spezifischen Emission ist 

Abb. 22 Das „H8“ in Bad-Aibling ist bis auf 
den betonierten Treppenaufgang und Auf-
zugsschacht ein reiner Holzbau. (© Huber & 
sohn gmbH & Co. Kg).

Abb. 23 Brennholzstapel aus dem Kleinprivatwald: dieses Holz ist stofflich nicht verwertbar und 
kann fossile Energieträger CO2 -neutral ersetzen (Aufn.: R. IRsLINgeR).
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31) Land Use, Land-Use Change and Forestry.

bei der Beurteilung der Co2 -neutralität 
allerdings irrelevant. Fossile energieträ-
ger befördern Kohlenstoff, der seit Jahr-
millionen dem Kreislauf entzogen ist, 
aus der erdkruste in das Biosphären-at-
mosphären-system. die energetische 
Nutzung von Holz setzt dagegen Kohlen-
stoff frei, der bereits Teil des Austauschs 
zwischen Biosphäre und Atmosphäre ist. 
Konstante Höhe des C-speichers bedeu-
tet, dass nur der Zuwachs abgeschöpft 
wird, die Waldlandschaft bindet kurzfris-
tig dieselbe Menge an Co2 wieder, die 
infolge der Holzernte freigesetzt wird. 
Von einer Absenkung der Holzvorräte 
in deutschland durch Intensivierung der 
Waldbewirtschaftung ist nicht die Rede. 

Von den 7,6 Milliarden in Deutschland 
wachsenden Bäumen mit einem durch-
messer von 7 cm und mehr werden pro 
Jahr etwa 70 Millionen geerntet, 7,53 
Milliarden wachsen weiter und der Wald 
verjüngt sich dabei. auf der Basis der 
Verweildauer des Kohlenstoffs in den 
Holzprodukten hat der Zuwachs am Ende 
der folgenden Vegetationsperiode die 
genutzte Holzmenge bereits wieder kom-
pensiert, bevor alles Holz verbrannt ist, 
nicht erst nach 50 oder 100 Jahren. Auch 
hier ist die Landschaft die zu betrachtende 
Ebene. Holzenergie aus einer solcherma-
ßen nachhaltigen Waldwirtschaft ist des-
halb Co2-neutral, heute und in Zukunft 
und unabhängig vom jeweiligen ener-
giemix (siehe auch IRslIngeR 2022). 

In der UnFCCC-Berichterstattung 
wird im lUlUCF 31-Sektor die Holzernte 
als Co2-emission bewertet. Um eine dop-
pelzählung zu verhindern, werden folge-
richtig emissionen aus der energetischen 
Nutzung von Holz am Ort der Verbren-
nung mit null angerechnet (naBUURs 
et al. 2015, SCHULZE et al. 2019b). 
die fossilen emissionen der lieferkette 
werden im energiesektor verbucht. die 
nachhaltigkeit der Waldbewirtschaftung 
garantiert die Wiedereinbindung des bei 
der Holzernte als Emission verbuchten 
C in die Waldlandschaft (SCHULZE 
et al. 2022a). allerdings schaffen diese 
Regularien keine ausreichenden Anreize 
für die Nutzung des Klimaschutzpoten-
tials der Wälder (ELLISON et al. 2012, 
ELLISON et al. 2014). Es erscheint aus 
Klimasicht sinnvoller, das bei der Hol-
zernte dem Wald entzogene CO2 direkt 
dem Waldeigentümer gutzuschreiben. 
denn im durchschnitt vermeidet ein Vor-
ratsfestmeter Derbholz aus nachhaltiger 
Waldwirtschaft die emission von etwa 
einer Tonne fossilem Co2 (IRslIngeR 
2022), die gegenüber dem Waldbesitzer 
mit dem jeweiligen Co2-Preis abgegolten 
werden sollte. 

Eine Kohlenstoffschuld bzw. eine 
„Co2 -Bindungslücke“ („carbon dept“; 
HolTsMaRK 2012) entsteht bei hohen 
Vorräten und nachhaltiger Waldwirt-
schaft nicht (LIPPKE et al. 2011, NABU-

URS et al. 2017, JONKER et al. 2014, 
SCHULZE et al. 2012, SCHULZE et al. 
2019b, SEARCHINGER et al. 2009). Das 
konnten auch SCHULZE et al. (2022a) 
mit der eddy-Flux-Methode nachwei-
sen (vgl. AUBINET et al. 2000, FOKEN 
2017). Überlässt man dagegen Waldland-
schaften großflächig sich selbst, können 
durch natürliche störungen Kohlenstoff-
schulden sehr großen Ausmaßes entste-
hen (lIPPKe et al. 2011). landschaften 
mit sich selbst überlassenen Wäldern 
entwickeln von Jahr zu Jahr steigende 
Kohlenstoffschulden, weil auf die Subs-
titution fossiler Energieträger verzichtet 
wird. Denn Holznutzung bedeutet Ver-
meidung fossiler Co2-emission ein für 
alle Mal, Jahr für Jahr, Vermeidung ist 
real, permanent und deshalb kumulativ 
(MalMeRsHeIMeR et al. 2011). Koh-
lenstoff speichern kann ein Wald dagegen 
nur einmal, nämlich bis zu seiner maxi-
malen Kohlenstofftragfähigkeit. 

Fossile Energieträger ersetzen können 
Kulturwälder dagegen über Jahrtausende 
hinweg, jedes Jahr erneut, denn nachhal-
tige Nutzung hat keine negativen Effekte 
auf die Produktivität der Wälder. eine 
Honorierung der Holzernte mit dem CO2-
Preis gegenüber dem Waldbesitzer wäre 
eine Investition in die emissionsminde-
rung (KÖHL et al. 2021), eine Honorie-
rung der Überbevorratung von Wäldern 
dagegen zieht einen beachtlichen Klima-
schaden nach sich. 

Öko-Bilanzierung von 
Waldlandschaften

es gibt zwei Ansätze, die Klima-
schutzwirkung von Waldlandschaften 
zu betrachten, einen ökosystemaren und 
einen sektoralen Ansatz. Der ökosyste-
mare Ansatz konzentriert sich auf die 
Klimawirkung des Waldes als C-spei-
cher, der sektorale Ansatz berücksich-
tigt zusätzlich zum Ökosystem Wald 
die Anthroposphäre, also die Speiche-
reffekte in Holzprodukten und die Ver-
meidung fossiler emissionen innerhalb 
der Holz-Nutzungskette (KÖHL et al. 
2020, MARTES & KÖHL 2022) durch 
substitution fossiler energieträger. der 
sektorale Ansatz anerkennt die glo-
bale Wirksamkeit von Kohlendioxid 
(Co2) unabhängig vom ort der emis-
sion oder Sequestrierung und setzt die 
Systemgrenzen konsequenterweise auf 
die globale Ebene (vgl. SCHULZ & 
WEBER-BLASCHKE 2021, COWIE et 
al. 2021, MALMSHEIMER et al. 2011). 
Bei der Evaluierung der klimaschützen-
den Bedeutung von Waldlandschaften 
ist der ökosystemare Ansatz daher nicht 
zielführend.

Zu unterscheiden von der Treibhaus-
gasbilanz ist die Ökobilanz (LCA; Life 
Cycle Assessment), die als vergleichende 
Ökobilanz (KLÖPFER & GRAHL 2009) 

eine bewirtschaftete einer nicht bewirt-
schafteten Waldlandschaft gegenüber-
stellt. dabei werden in einer sektoralen 
analyse die stoff- und energieströme 
des gesamten Systems betrachtet, die 
mit dem Wald und gegebenenfalls seiner 

Abb. 24 Hackschnitzel aus Waldrestholz 
ersetzen fossile energieträger und vermeiden 
dadurch fossile CO2  - emissionen (Aufn.: R. 
IRsLINgeR). 

Abb. 25 Der maximale Holzvorrat im Natur-
schutzwald ist etwa gleich hoch wie der 
Holzvorrat zum Zeitpunkt der Holzernte 
bei nachhaltiger Bewirtschaftung (nach 
sCHULZe et al. 2021). eine Kohlenstoff-
schuld ist nicht erkennbar.
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Nutzung in Verbindung stehen (MALM-
sHeIMeR et al. 2011). In bewirtschaf-
teten Waldlandschaften müssen nach 
dem cradle-to-cradle-Prinzip („von der 
Wiege in die Wiege“; LIPPKE et al. 
2011) zunächst alle C-Flüsse von der 
Verjüngung der Wälder über deren Pflege 
bis zur Holzernte und zur Wieder-Ver-
jüngung einschließlich der fossilen Auf-
wendungen (WEIß 2000) berücksichtigt 
werden, ein Zeitraum, der weit mehr als 
hundert Jahre betragen kann. Außerdem 
müssen alle C-Flüsse mit in die Betrach-
tung eingehen, die mit der Nutzung und 
Entsorgung des geernteten Holzes und 
der daraus hergestellten Produkte ver-
knüpft sind (IRslIngeR 2022). die 
Erstellung einer solchen Ökobilanz muss 
auf Landschaftsebene erfolgen, da bei 
nachhaltiger Waldwirtschaft sich die 
Verjüngungs-, Pflege- und Nutzungsflä-
chen dynamisch über die Waldlandschaft 
bewegen (Abb. 26), wobei Zeit durch 
Raum ersetzt wird, indem alle Stadien 
des Waldes von der Verjüngung bis zum 
Altbestand zeitgleich nebeneinander 
betrachtet werden (COWIE et al. 2021, 
SCHULZE et al. 2022a). 

Da Wälder über sehr lange Zeiträume 
hinweg bewirtschaftet werden und heu-
tige entscheidungen teilweise erst in mehr 
als hundert Jahren zum Tragen kommen, 
sollte die statische Ökobilanz durch eine 
dynamische Ökobilanz (D-LCA) ergänzt 
werden, die die zeitliche Veränderung 
der zu betrachtenden Systemkomponen-

ten berücksichtigt (soHn et al. 2020). 
Dabei muss die zunehmende Labilität der 
Wälder im Klimawandel, der sich verän-
dernde energiemix und künftige C-sen-
ken, z. B. neu zu begründende Wälder, 
Holzbauweise, Pflanzenkohle, berück-
sichtigt werden. 

Die C-Speicherung in Holzproduk-
ten mit der C-Speicherung in ungenutz-
ten Wäldern gegenzurechnen, wie dies 
LUICK et al. (2022) vorschlagen, mis-
sachtet die internationalen normen der 
Öko-Bilanzierung 32, da hierbei sämtliche 
relevanten Prozesse erfasst werden 
müssen und nicht nur die selektiv ins ei-
gene Konzept passenden. Selektiv heißt 
in diesem Kontext, dass im ökosystema-
ren Ansatz stoffliche und energetische 
substitution geleugnet werden. die ent-
scheidende Feststellung ist doch, dass bei 
nachhaltiger Waldwirtschaft die entnah-
me von C aus dem Pool der Waldland-
schaften nicht zu einer Absenkung des 
Holzvorrates führt, sondern lediglich den 
Zuwachs abschöpft, der bei Nicht-Nut-
zung durch natürliche Verrottung CO2 
freisetzen würde, ohne dabei fossile Emis-
sionen zu vermeiden. Der Waldspeicher 
bleibt bei nachhaltiger Waldbewirtschaf-
tung fortlaufend auf demselben niveau 
(SCHULZE et al. 2022a), denn der Be-
trag der abschöpfung ist innerhalb einer 
Vegetationsperiode wieder kompensiert 
(IRSLINGER 2022, KÖHL et al. 2020).

Holz aus ausbeuterischer Waldnut-
zung ist nicht CO2-neutral, weil die 

Verluste bei der Holzernte und der Holz-
verarbeitung zu Netto-CO2-emissionen 
führen, die durch Substitutionseffekte 
nicht vollständig kompensiert werden. 
Raubbau an Wäldern hat seine Ursache 
oft auch darin, dass die Verluste bei der 
Holzernte mehrfach höher sind als die 
Menge des geernteten Holzes (KÖHL 
et al. 2020, SCHULZE et al. 2016) und 
deshalb auf immer weitere Primärwälder 
übergegriffen wird. Da die hektarbezo-
genen Holzvorräte in borealen Wäldern 
geringer sind als in Deutschland, wird 
zur Kompensation eines hiesigen Nut-
zungsverzichtes das Mehrfache der hier 
aus der Nutzung genommenen Fläche 
benötigt (SCHULZE et al. 2016). Die 
dort übliche Kahlschlagswirtschaft kann 
außerdem zu enormen Humusverlusten 
und riesigen Kohlenstoffschulden führen.

Im Sinne des Klimaschutzes und der 
globalen Biodiversität ist die naturnahe 
Bewirtschaftung unserer heimischen 
Wälder alternativlos, sie ist mit Abstand 
sinnvoller als Holz oder Holzprodukte 
zu importieren. Nutzungsverzicht hier-
zulande hat ohne Zweifel einen erhöhten 
Nutzungsdruck auf Wälder außerhalb 
Deutschlands mit geringerem Schutzsta-
tus zur Folge (SCHULZE et al. 2016). 
so lagen die deutschen netto-Importe 
insbesondere von Nadelrohholz im 
Zeitraum 2013 bis 2017 deutlich höher 
als in der Periode zuvor, was auch auf 
den verringerten inländischen Holzein-
schlag zurückzuführen ist (HENNIG 
et al. 2019a, SCHMITZ 2019). Auch 
KÖRNER (2020) gibt an, dass eine 
Nutzungseinschränkung in der Schweiz 
durch Holzimporte aus anderen Ländern 
kompensiert würde, womit sich ein Teil 
der C-Bilanz einfach ins Ausland verla-
gern würde. die daran geknüpfte Hab-
itatzerstörung würde die vermeintlichen 
ökologischen gewinne einer Wildnis-of-
fensive hierzulande um ein Vielfaches 
übertreffen, ein typisches Verhalten 
reicher Nationen, die so ihren ökologi-
schen Fußabdruck ins Ausland verlagern 
(JORGENSEN & RICE 2005, vgl. LES-
SENICH 2018). Eine seriöse Bilanzie-
rung muss daher dem sektoralen Ansatz 
folgen (KÖHl et al. 2021) mit einem 
globalen Co2-Bilanzierungsansatz, der 
dem Nutzungsverzicht hierzulande die 
Co2-emissionen aus Raubbau andern-
orts gegenüberstellt. nachhaltige Wald-
wirtschaft vermeidet fossile Emissionen, 
Nutzungsverzicht verschärft langfristig 
die Klimakrise.

Schlussbemerkung

Waldwirtschaft ist Klimaschutz, im Wald 
nichts zu tun dagegen auf Dauer klima-
schädlich (GUSTAVSSON et al. 2017, 
IRSLINGER & SCHMINCKE 2013, 
IRSLINGER 2019, IRSLINGER 2022, 

32) Die standardisierte und wissenschaftlich fundierte Methodologie der Ökobilanzierung nach DIN EN ISO 14040/44 dient dazu, die Auswirkung von Produkten 
oder Dienstleistungen auf die Umwelt einzuschätzen. Bei Gesetzgebungsverfahren spielen Ökobilanzen eine zunehmend wichtige Rolle.

Abb. 26 schematische Darstellung eines Forstbetriebs über einen Zeitraum von drei Jahren 
(SCHULZE 2013). Der Betrieb ist in zehn Abteilungen unterteilt, jede Abteilung besteht aus drei 
Unterabteilungen. Nach einem zehnjährigen Bewirtschaftungsplan wird jede Unterabteilung 
einmal in zehn Jahren bewirtschaftet, wobei das Äquivalent des Holzes, das auf der verbleiben-
den unberührten Fläche wächst, als Ernte ausgeführt wird. In der Mitte des Grundstücks befin-
det sich ein eddy-Kovarianz-Messturm, der die Bewirtschaftungsmaßnahmen nicht „sieht“.



Artenschutzreport, Heft 46/2022 45

KÖHL et al. 2020, NABUURS et al. 
2007, RÜTER et al. 2011, SCHMIN-
CKE & IRSLINGER 2013, SCHULZE 
et al. 2019b, SCHULZE et al. 2020a, 
SCHULZE et al. 2021, SCHULZE et al. 
2022a, WERNER et al. 2010). Deutsch-
land emittierte 2021 762 Millionen 
Tonnen Co2-Äquivalente 33 (UMWelT-
BUNDESAMT 2022), ohne nachhal-
tige Waldwirtschaft hätte die emission 
2021 bei 867 Tonnen CO2-Äquivalen-
ten gelegen. die Waldbewirtschaftung 
verringerte 2021 die deutschen Treib-
hausgas-emissionen demnach um etwa 
12 Prozent 34. deutschland hat also das 
große Glück, viel zum Klimaschutz bei-
tragen zu können, indem die Ressource 
Wald nachhaltig genutzt wird.

Im dicht besiedelten Mitteleuropa sind 
wir darauf angewiesen, den Prozess der 
Transformation in ein warm-trockenes 
Klima durch „Climate smart Forestry“ 
(BOWDITCH et al. 2020, IPCC 2007, 
NABUURS et al. 2017) zu begleiten, 
um die Resilienz der Wälder zu erhöhen 
und deren Klimaschutz-Funktion dauer-
haft aufrechtzuerhalten (siehe EISEN-
HAUER 2022). Wälder hierzulande über 
ein gewisses Maß hinaus unter Total-
schutz zu stellen, hieße, lokal zu schützen 
und global zu verschmutzen! Verantwor-
tungsvolle Umweltpolitik heißt, unsere 
heimischen Wirtschaftswälder weiter-
hin zum allergößten Teil zu nutzen und 
Primärwälder und damit ihre Biodiver-
sität andernorts zu schützen. Die Nut-
zung unserer Wälder trägt unmittelbar 
zum Schutz der Primärwälder unseres 
Globus‘ bei, denn in Deutschland wird 
der Wald nachhaltig genutzt. Ein Verzicht 
auf die Bewirtschaftung unserer Wälder 
in noch größerem Umfang als heute ist 
nicht nachhaltig und würde den generati-
onenvertrag über unsere Wälder in Frage 
stellen. 

Dank
der autor dankt Herrn Prof. dr. ernst-detlef 
Schulze für das Korrekturlesen und wichtige 
Impulse.
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