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I. Ziele 

1. Aufgabenstellung 

Von allen meteorologischen Extremereignissen wiesen Winterstürme in den vergangenen Jahrzehnten 

das mit Abstand größte abiotische Gefahrenpotenzial für die Wälder Europas auf (Schelhaas et al., 2003; 

Schuck und Schelhaas, 2013). Nach einem von Gardiner et al. (2010) erstellten Katalog, traten im Zeitraum 

1950-2010 etwa 90 % der für Europas Wälder schadbringenden Stürme in den Monaten Oktober bis März 

auf. Aufgrund ihrer großräumigen Ausdehnung und der extremen Ausprägung ihrer bodennahen Windfelder 

verursachten Winterstürme die größten Schadholzmengen. Allein im Jahr 1999 fielen infolge der drei Stürme 

„Anatol“ (4. Dezember), „Lothar“ (25./26. Dezember) und „Martin“ (27./28. Dezember) in mehreren europä-

ischen Ländern insgesamt 193 Millionen Kubikmeter Schadholz an (UNECE/FAO, 2000). Im Jahr 2007 führte 

der Sturm „Kyrill“ (17./18. Januar) in den europäischen Wäldern zu insgesamt 45 Millionen Kubikmetern 

Schadholz. Deutschland war mit einem Aufkommen von 25 Millionen Kubikmetern Schadholz am stärksten 

von den Auswirkungen des Sturms betroffen (Anonymous, 2007). 

Solche katastrophale Sturmereignisse haben neben drastischen Auswirkungen auf den Betriebsablauf, 

einschneidende betriebswirtschaftliche, waldbaulich-ertragskundliche, forstschutztechnische und ökologi-

sche Auswirkungen in den betroffenen Regionen zur Folge (Albrecht et al., 2008; Lindroth et al., 2009; Seidl 

et al., 2014a). Die Mehrzahl (97 %) aller Klimamodellstudien, in denen Ergebnisse zur zukünftigen Entwick-

lung des Sturmgeschehens in der Nordatlantisch-Europäischen Region (NAER) publiziert wurden, projizieren 

für Mitteleuropa bis 2100 eine Veränderung aller Facetten des Wintersturmgeschehens (Mölter et al., 2016). 

Daraus ergibt sich die Frage, ob und, wenn ja, wie durch Anpassungsmaßnahmen auf die antizipierte Zu-

nahme des Sturmgeschehens proaktiv reagiert werden muss bzw. reagiert werden kann, um eine Minimie-

rung des zukünftigen Sturmschadensrisikos in Wäldern herbeizuführen. 

Im interdisziplinären Verbundprojekt „Minimierung des Sturmschadensrisikos in Wäldern vor dem Hin-

tergrund des Klimawandels“ (MiStriKli) wurde deshalb in fünf eng miteinander verzahnten Arbeitspaketen 

(AP1-AP5) mit meteorologischen, ertragskundlichen, naturschutzfachlich-ökologischen und ökonomischen 

Forschungsansätzen überprüft, ob durch eine angepasste Steuerung der Struktur und Zusammensetzung von 

Wäldern die negativen Auswirkungen des zukünftigen, klimawandelbeeinflussten Sturmschadensrisikos in 

den Wäldern Deutschlands minimiert werden können. Das Wissen über die zu steuernden Baum- und Be-

standeseigenschaften ist eine wichtige Voraussetzung für die Schaffung von Managementinstrumenten, mit 

denen in hoher räumlicher Auflösung gleichermaßen naturschutzfachlich wie ökonomisch ausgerichtete 

Waldbehandlungsstrategien entwickelt werden können, um die negativen Auswirkungen von Sturmschäden 

unter sich ändernden klimatischen Bedingungen zu minimieren. 

Die zur Zielerreichung erforderlichen Forschungsarbeiten erfolgten unter der Prämisse, dass durch eine 

zielgerichtete Steuerung der Struktur und Zusammensetzung von Wäldern sowie einem angepassten Um-

gang mit katastrophalen Sturmschäden, deren negative Folgen minimiert werden können. 

Die sich aus der übergeordneten Zielsetzung von MiStriKli ergebenden, an die Arbeitspakete gebundenen 

Teilziele, sind die 

1. räumlich hochaufgelöste Abbildung des gegenwärtigen und zukünftigen, schadensrelevanten Sturmge-

schehens über Deutschland (Arbeitspaket 1, AP1), 

2. Charakterisierung der Auswirkungen von Veränderungen des Sturmgeschehens auf das Sturmschadens-

risiko und Maßnahmen zur Sturmschadensrisikominimierung (AP2), 

3. ökonomische Bewertung von möglichen Managementstrategien zur Sturmschadensminimierung (AP3), 
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4. naturschutzfachlich-waldökologische Bewertung von möglichen Managementstrategien zur Sturmscha-

densminimierung (AP4), 

5. Optimierung von Managementstrategien unter Berücksichtigung naturschutzfachlich-waldökologischer 

und ökonomischer Kriterien auf der Basis robuster Entscheidungen. 

 

2. Stand der Technik 

2.1 Sturmgeschehen in der nordeuropäisch-atlantischen Region 

Winterstürme sind ein wichtiger Bestandteil der natürlichen Störungsdynamik von Waldökosystemen 

(Wohlgemuth et al., 2019). Ihre Bedeutung als ein abiotischer Schadfaktor für die europäischen Wälder hat 

in den vergangenen 70 Jahren zugenommen (Schuck und Schelhaas, 2013). Dies äußert sich insbesondere 

durch die signifikante Zunahme ihrer Schadensintensität seit 1990 (Gregow et al., 2017). Sechs der sieben 

Winterstürme, die in Europa seit 1951 die größten Schadholzmengen verursachten, traten nach 1990 auf. 

Ihre raumzeitliche Dynamik und Ausdehnung variierten allerdings stark in Abhängigkeit von Zugbahn und 

Monat (Quine und Gardiner, 2007; Jung et al., 2017). Gregow et al. (2017) konnten nachweisen, dass die 

angestiegene NAER-Sturmintensität eine größere Bedeutung für das Aufkommen von Sturmholz hat als die 

sich akkumulierenden stehenden Holzvorräte. 

Mölter et al. (2016) fassten in einem Übersichtsartikel zusammen, dass die Mehrzahl (97 %) aller Klimamo-

dellstudien, in denen Ergebnisse zur zukünftigen Entwicklung des NAER-Sturmgeschehens publiziert wurden, 

für Mitteleuropa bis 2100 eine klare Änderung (1) der Häufigkeit, Intensität und Aktivität von Winterstürmen, 

(2) der Häufigkeit und Intensität von Zyklonen, (3) der Häufigkeit und Intensität extremer Böengeschwindig-

keiten und (4) Sturmschäden projizieren. 

Pinto und Reyers (2017) erwarten, dass sich bis ans Ende des 21. Jahrhunderts die Zugbahnen von außer-

tropischen Zyklonen in Richtung Europa verlagern und dadurch häufiger potenziell schadbringende Winters-

türme in der NAER auftreten werden. Als wahrscheinlich sehen sie an, dass bereits ab 2050 mehr Winterstur-

mereignisse über Norddeutschland auftreten werden. Für andere Teile Deutschlands sind die Projektionen 

mit größeren Unsicherheiten behaftet, es deuten sich aber nur geringe Änderungen zum intensiven Sturm-

geschehen seit den 1990er Jahren an. Vautard et al. (2019) berichten, dass Klimaprojektionen andeuten, dass 

die Wahrscheinlichkeit extremer stündlicher Windgeschwindigkeitswerte zukünftig über Europa um 0-20 % 

ansteigen wird. 

Die Ergebnisse der Mehrzahl von Studien zum rezenten und langfristigen zukünftigen Sturmgeschehen in 

der NAER deuten eine Veränderung des Wintersturmgeschehens an. Man muss davon ausgehen, dass Win-

terstürme zukünftig wiederkehrend katastrophale Schäden in Deutschlands Wäldern verursachen werden. 

In der Summe deutet die Gesamtheit aller Modellergebnisse an, dass die rezent hohe Sturmaktivität über 

Deutschland nicht signifikant abnehmen und im Verlauf des 21. Jahrhunderts über weiten Teilen Deutsch-

lands sogar zunehmen kann. 

 

2.2 Modellierung der an Winterstürme gebundenen Böengeschwindigkeit 

Eine der wichtigsten Kenngrößen für die retrospektive Analyse des durch Winterstürme entstandenen 

Schadens in Wäldern ist die raumzeitliche Variabilität der maximalen Böengeschwindigkeit. Treten während 

Windereignissen Sturm- und Orkanböen auf, ist mit Schäden in Waldökosystemen zu rechnen (Hanewinkel 

et al., 2010). 

Für Schweizer Wälder konnten Usbeck et al. (2010) zeigen, dass Sturmschäden gut mit der maximalen 
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Böengeschwindigkeit und geringer mit der mittleren Windgeschwindigkeit während Stürmen korreliert sind. 

Sie führen aus, dass maximale Böengeschwindigkeiten von größer 42 m/s bei allen Baumarten Schäden ver-

ursachen. Besonders anfällig für Sturmschäden ist dabei die Baumart Fichte. Sie erleidet Sturmschäden be-

reits ab einer Böengeschwindigkeit von 25 m/s. 

Die Ergebnisse einer retrospektiven Schadensanalyse nach dem Durchzug des Wintersturms Lothar über 

Süddeutschland (26. Dezember 1999) veranschaulichen, dass die maximale Böengeschwindigkeit die größte 

Bedeutung für die Erklärung des Schadensmusters und der Schadensintensität in den Wäldern Baden-Würt-

tembergs hatte (Schindler et al., 2016). 

Die Ansätze zur Modellierung der Böengeschwindigkeit können in physikalisch-mechanistische (Donat et 

al., 2010; Gregow et al., 2017) und statistisch-empirische (Etienne et al., 2010; Jung und Schindler, 2016; Jung 

et al., 2016; Schindler et al., 2016) Ansätze unterschieden werden. Mit mechanistischen Modellen wird ver-

sucht, die wichtigsten physikalischen Prozesse abzubilden, die die raumzeitliche Variabilität von Böenge-

schwindigkeitsfeldern determinieren. Die größten Herausforderungen bei der Anwendung dieser Modellka-

tegorie sind die möglichst umfassende Kenntnis der sehr großen Anzahl von Anfangs- und Randbedingungen 

sowie die Kontrolle der damit verbundenen umfangreichen Initialisierung und Parametrisierung für be-

stimmte Datensätze, Regionen und Waldökosysteme. Im Gegensatz dazu basiert die statistisch-empirische 

Modellierung auf Böengeschwindigkeitswerten, die nahe der Erdoberfläche, i. d. R. in der Standardhöhe von 

10 m über Grund, in meteorologischen Messnetzen messtechnisch erfasst werden (Jung und Schindler, 

2016). 

Obwohl statistische Ansätze nicht immer einen Einblick in die physikalischen Zusammenhänge der Böen-

dynamik geben, können sie zur hochauflösenden Modellierung der raumzeitlichen Variabilität der Böenge-

schwindigkeit genutzt werden. So wurde beispielsweise das 98. Perzentil täglicher Böengeschwindigkeitszeit-

reihen für die Schweiz auf einem 50 m × 50 m Raster berechnet (Etienne et al., 2010). Wiederkehrperioden 

extremer Böengeschwindigkeit wurden in Deutschland auf einem 1000 m × 1000 m Raster berechnet (Augter 

und Roos, 2011). Jung und Schindler (2016) modellierten die statistische Verteilung von Böengeschwindig-

keitswerten auf einem 50 m × 50 m Raster in Baden-Württemberg. 

 

2.3 Auswirkungen von Winterstürmen in den Wäldern Europas und Deutschlands 

Winterstürme sind eine abiotische Naturgefahr, die die Artenzusammensetzung, Strukturen, Zustände 

und Prozesse in Waldökosystemen abrupt in einem erheblichen Umfang modifizieren können (Seidl et al., 

2011). Die durch Naturgefahren bedingte Veränderung der physikalischen Umwelt führt i. d. R. zum Verlust 

von belebter pflanzlicher Biomasse. Trotz ihrer meistens abrupten Einwirkung haben Stürme nicht nur kurz-

fristige und lokale, sondern auch langfristige und regionale Auswirkungen. Bezogen auf die angefallene 

Schadholzmenge haben sich in den letzten 70 Jahren Stürme als die bedeutendste abiotische Naturgefahr für 

die Wälder in Europa herausgestellt (Schelhaas et al., 2003; Schuck und Schelhaas, 2013; Gregow et al., 2017). 

Lindroth et al. (2009) stellten fest, dass ein Großteil der interannuellen Variabilität der CO2-Bilanz von 

europäischen Wäldern durch Sturmschäden erklärt werden kann. So führte der Wintersturm Lothar zu einem 

etwa 30-prozentigen Rückgang der Nettobiomproduktion in Europa. Die vielfach projizierte Zunahme des 

Sturmgeschehens über der NAER führt nach Seidl et al. (2014a) im Zeitraum 2021-2030 zu einem deutlichen 

Rückgang der mit den europäischen Wäldern verbundenen CO2-Senke. 

Katastrophale Sturmereignisse haben nach Albrecht et al. (2008) in den betroffenen Regionen nicht nur 

eine direkte Schadenswirkung, sondern können zusätzlich die Vitalität des verbleibenden Bestandes reduzie-

ren, sekundäre biotische Naturgefahren wie zum Beispiel Massenvermehrungen von Borkenkäfern wie dem 
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Buchdrucker (Ips typographus) begünstigen, zu massiven Störungen von regulären Abläufen in Forstbetrie-

ben führen, betriebswirtschaftliche Einbußen (Holzpreisverfall, Lagerkosten, beschädigtes Holz) verursachen 

und waldbaulich-ertragskundliche Folgeschäden (Hiebsunreife, Änderung der Baumartenzusammensetzung) 

nach sich ziehen. 

 

2.4 Modellierung und Analyse von Sturmschäden in Wäldern 

Unter den Modellansätzen, die zur Analyse von Sturmschäden in Wäldern angewendet werden, unter-

scheiden Gardiner et al. (2008) ebenfalls zwischen empirisch-statistischen und mechanistischen Ansätzen. 

Empirisch-statistische und mechanistische Modelle ermöglichen eine Quantifizierung der Sturmschadens-

wahrscheinlichkeit und ggf. des Ausmaßes von Sturmschäden auf der Basis von Bestandes- und Standortfak-

toren für parametrisierte Bestände und Regionen innerhalb ihres Parametrisierungsbereiches. 

Da die für die Anwendung mechanistischer Sturmschadensmodelle benötigten Daten und Parametrisie-

rungen meistens nicht oder nur in geringem Umfang für einzelne Baumarten und Bestandesstrukturen vor-

liegen, wurden Wintersturmschäden in deutschen Wäldern bisher mit Hilfe statistischer Modellansätze ret-

rospektiv untersucht und modelliert (Schmidt et al., 2010; Albrecht et al., 2012, 2013, 2015, 2019; Schindler 

et al., 2012, 2016; Jung et al., 2016). Statistische Sturmschadensmodelle eignen sich zur Analyse genereller 

Abhängigkeiten zwischen Sturmereignissen und Sturmschäden und ermöglichen somit prinzipiell robuste 

verallgemeinerbare Projektionen als flächendeckende Grundlage für die Anpassung der Wälder an den Kli-

mawandel. 

Für eine umfassende Verallgemeinerung der Projektionen ist es jedoch entscheidend, dass alle wichtigen 

Schadfaktoren bzw. ihre Effekte plausibel erfasst werden. Diese Voraussetzung wird jedoch nur in Ausnah-

mefällen erfüllt. So beinhaltet ein logistisches Regressionsmodell auf der Grundlage der nationalen Waldin-

ventur in Südschweden Effekte für verschiedene Bestockungsinformationen (Valinger und Fridman, 2011). 

Es werden aber keine Effekte des Reliefs, des Bodenwasserhaushaltes und von Sturmeigenschaften wie der 

Böengeschwindigkeit modelliert und der Ansatz ist nicht baumartenspezifisch. 

Albrecht et al. (2012) haben Sturmschadensdaten aus langfristigen ertragskundlichen Versuchsflächen 

getrennt für die Baumarten Fichte, Weißtanne, Buche, Eiche, Douglasie, Kiefer und Lärche analysiert und 

signifikante Effekte für Bestockungs-, Boden-, Relief- und Windvariablen sowie die Abhängigkeit von Durch-

forstungen modelliert. Allerdings sind die Effekte für die untersuchten Boden-, Relief- und Windvariablen 

und ihr Beitrag zur Erhöhung der Modellgüte sehr gering. Hanewinkel et al. (2014) identifizieren für struktur-

reiche ungleichaltrige Bestände signifikante Effekte für Gelände-, Bestandesstruktur- und Durchforstungspa-

rameter. Allerdings ist der Effekt der Bestandeshöhe nicht signifikant und der Modellansatz ist nicht baum-

artenspezifisch. 

Die generelle Problematik im Bereich der Sturmschadensmodellierung, dass nur selten Datengrundlagen 

zur Verfügung stehen, die eine umfassende und sensitive Modellierung aller Effekte für die wichtigsten Fak-

toren ermöglichen, wird auch in der Literaturstudie von Hanewinkel et al. (2010) deutlich. Sie untersuchten 

darin u. a. 35 mechanistische und empirisch-statistische Modellansätze bezüglich der berücksichtigten Ein-

flussfaktoren. Dabei beinhalten nur vier Ansätze baumartenspezifische Modelle, die zusätzlich auch die Ef-

fekte der Baumhöhe und des HD-Wertes beschreiben. Von diesen Ansätzen beinhaltet nur einer Effekte der 

Orographie und von Bodeneigenschaften (Saidani, 2004), zwei Ansätze Effekte von Bodeneigenschaften 

(Müller, 2002) und ein Ansatz zusätzlich Effekte der Orographie (Schütz et al., 2006). 

Unter den statistischen Ansätzen, die zur Analyse von Sturmschäden in Wäldern entwickelt wurden, 
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nimmt das statistische Modell von Schmidt et al. (2010) eine Ausnahmestellung ein. Für seine Parametrisie-

rung konnten Sturmschäden, die im zeitlichen Umfeld der Bundeswaldinventur 2 (BWI 2) in den Wäldern 

Baden-Württembergs auftraten, sehr exakt am Einzelbaum erfasst werden, es lagen Höhen- und Durchmes-

serwerte auf Einzelbaumebene vor, die nicht aus Höhenkurven, sondern aus der Höhenvollaufnahme bei der 

Bundeswaldinventur 1 (BWI 1) abgeleitet wurden, die Stichprobenpunkte sind exakt verortet, das BWI-Netz 

ist in Baden-Württemberg vierfach verdichtet. 

Aufgrund dieser sowohl bezüglich des Datenumfanges und Schadprozentes als auch der erfassten Para-

meter und ihrer Genauigkeit einmaligen Datengrundlage konnte ein Modell entwickelt werden, das hoch-

sensitive und plausible Projektionen für die Hauptbaumarten und weitere Baumartengruppen ermöglicht. 

Dabei wurden die Effekte der Baumhöhe und des Durchmessers in Wechselwirkung mit der Baumart model-

liert. Zusätzlich wurde die Exponiertheit in Wechselwirkung mit der Hauptwindrichtung hochsensitiv model-

liert. Auch für verschiedene Kategorien des Geländewasserhaushaltes konnten plausible Effekte geschätzt 

werden. Allerdings lagen bei der Modellentwicklung, wie in der überwiegenden Zahl der empirisch-statisti-

schen Modelle, keine ausreichend genauen Informationen über Sturmeigenschaften vor allem Böenge-

schwindigkeitswerte vor. 

 

2.5 Ökonomische Bewertung von Sturmschäden in Wäldern 

Im Gegensatz zu empirischen Modellen, schätzen prozessbasierte Waldwachstumsmodelle die physiolo-

gischen Prozesse in der Entwicklung von Waldbeständen ab, anstatt auf Ergebnissen zu beruhen, die auf 

gemessenem Wachstum von Forstinventurdaten basieren. Die Prozesse, die zum Wachstum von Biomasse 

beitragen, werden durch angepasste Funktionen, z. B. für Bruttoprimärproduktion und Transpiration model-

liert. Mit der Modellierung dieser Prozesse ist es möglich, plausible Abschätzungen des künftigen Waldwachs-

tums unter Klimawandelbedingungen (Landsberg und Sands, 2011) sowie Anpassungsentscheidungen für die 

Hauptprozesse und Funktionen des Wachstums durchzuführen. 

Die Prozessfunktionen werden durch Parameter definiert, die abhängig von regionalen Faktoren wie Bo-

denwassergehalt, Bodenfruchtbarkeit und Klimaveränderungen sind und das projizierte Biomassewachstum 

beeinflussen. Wenn das Waldwachstum in einer angegebenen Region simuliert wird, müssen die Parameter 

so kalibriert werden, dass das projizierte Biomassewachstum einer bestimmten Baumart mit Messdaten oder 

empirisch modellierten Daten dieser Region übereinstimmt. 

Für MiStrikli wurde das Waldwachstumsmodell 3-PGmix (Forrester und Tang, 2016) gewählt, um die zu-

künftige Entwicklung von Waldbeständen in Deutschland darzustellen. 3-PGmix ist eine Erweiterung des Mo-

dels 3-PG (Landsberg und Sands, 2011), das erweiterte Kronen- und Lichtaufnahmefunktionen besitzt und 

die Dormanzperiode von Laubbäumen und Durchmesserverteilungen verschiedener Baumarten berücksich-

tigt. Die prozessbasierten Eigenschaften ermöglichen 3-PGmix klimasensitive Simulationen, d. h. eine Reaktion 

des Wachstums auf Änderungen in Bezug auf Niederschlag, Lufttemperatur und atmosphärisches Kohlen-

stoffdioxid. Da 3-PGmix verschiedene Baumarten und Altersklassen in einem Bestand darstellen kann, ist es 

geeignet, die Waldzusammensetzung und -entwicklung der Wälder in Deutschland realitätsnah darzustellen. 

Vor der Anwendung im MiStriKli wurde 3-PG für die Modellierung von Eukalyptus-Plantagen ohne die 

Notwendigkeit extensiver Datenaufnahmen weiterentwickelt und angewendet (Almeida et al., 2009) und an-

schließend für Teak (Tectona grandis) Plantagen in Costa Rica kalibriert (Nölte et al., 2018). 3-PG wurde auch 

eingesetzt, um die Auswirkungen verschiedener Baumarten auf die Standortsgüte (Waring et al., 2014) und 

die Wirkung des Baumalters auf die Kohlenstoffbindung modellhaft zu untersuchen (Zhao et al., 2009). 
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3-PG wurde für Nadelbaumarten verwendet, um mögliche Variationen des Baumwachstums unter Klima-

wandelbedingungen bei der Douglasie (Pseudotsuga menziesii, Coops et al., 2010) und der Weihrauch-Kiefer 

(Pinus taeda, Bryars et al., 2012) zu analysieren. Mit Hilfe von 3-PG wurde die Kohlenstoffbindung von Sitka-

Fichten (Picea sitchensis) Plantagen in Schottland ermittelt (Minunno et al., 2010). Das Modell wurde für 

Laubbaumarten wie Birke (Betula spp., Potithep und Yasuoka, 2011), Buche in Baden-Württemberg (Augusty-

nczik et al., 2017) sowie von Trotsuik et al. (2020) für Buche und Fichte in der Schweiz kalibriert, um die 

örtlichen Wachstumsbedingungen dieser Baumarten darzustellen. Die Baumarten Waldkiefer und Buche 

wurden von Forrester et al. (2017) auf der europäischen Ebene kalibriert. In einer ausführlichen Studie wurde 

von Forrester et al. (2021) eine 3-PG-Kalibrierung für mehrere europäische Baumarten durchgeführt. 

Mischbestände sind wichtig, um die ökonomischen Folgen des Klimawandels abzumildern. So zeigen 

Mischbestände aus Fichte und Buche eine höhere Resistenz gegenüber Störungen als Reinbestände, was sich 

unter ökonomischen Gesichtspunkten positiv auswirkt (Friedrich et al., 2019). Jedoch gibt es – neben den 

erwarteten Vorteilen – potenzielle Einschränkungen dieser Art der Diversifikation. So kann die Beimischung 

von Laub- zu Nadelbaumarten das ökonomische Risiko reduzieren und Erträge verbessern, allerdings kann 

dies auch zu einem ökonomischen Verlust führen (Knoke et al., 2017). Daher ist die Bewertung von mehreren 

Waldwachstumsszenarien unter künftigen Klimawandelbedingungen notwendig, um die nicht nur aus öko-

nomischer Sicht besten Behandlungsstrategien zu identifizieren. 

Des Weiteren spielen biotische und abiotische Störungen eine große Rolle bei der Analyse der Umwelt-

bedingungen und deren Einfluss auf das Waldwachstum, insofern ist es wichtig, Störungen in Modellierungs-

prozesse zu integrieren. Winterstürme wie Wiebke, Lothar und Kyrill gehören zu den bedeutendsten Störun-

gen, die großflächige Schäden in Deutschlands Wäldern verursachten (Jung et al., 2016). 

Griess et al. (2012) haben gezeigt, dass Mischungen mit anderen Baumarten Sturmschäden bei der Fichte 

reduzieren. Krisans et al. (2020a) sehen in der Reduzierung der Bestandsdichte und der Verkürzung von Um-

triebszeiten eine Möglichkeit, Sturmschäden in Fichtenbeständen zu vermindern. Samariks et al. (2020) emp-

fehlen Durchforstungen und weitere Baumabstände als Mittel, um finanzielle Verluste von Sturmschäden zu 

vermeiden. Roessiger et al. (2013) untersuchten Buche-Fichte-Mischungen und fanden heraus, dass kürzere 

Umtriebszeiten bei Beständen mit hohem Fichtenanteil günstiger in Bezug auf das Sturmschadensrisiko wa-

ren. 

Im Rahmen von MiStriKli wurde das Wintersturmschadensmodell „Lothar I“ von Schmidt et al. (2010) in 

3-PGmix integriert, um den Einfluss von Wintersturmschäden auf das Management von Waldbeständen zu 

berücksichtigen. Der Einfluss von Wintersturmschäden kann über die Steuerung des individuellen Baum-

durchmessers untersucht werden (Mason und Valinger, 2013). Die gekoppelte 3-PGmix-Lothar-Modellversion 

ermöglicht die Evaluierung von Managementstrategien, mit einem Fokus auf die Durchforstungsauswirkun-

gen auf die Sturmgefährdung von Wäldern. 

 

2.6 Naturschutzfachliche Bewertung von Sturmschäden 

Die biologische Vielfalt umfasst ein weites Spektrum öffentlicher Güter, deren monetäre Bewertung prob-

lematisch ist. Um bei Planungs- und Entscheidungsprozessen Naturschutzbelange berücksichtigen zu können, 

ist es erforderlich, Schutzgütern einen möglichst transparent hergeleiteten Wert zuzuschreiben. Daher wur-

den in der Naturschutzforschung verschiedene Bewertungssysteme entwickelt, die i. d. R. auf Wertstufen 

beruhen (Plachter, 1992; Usher und Erz, 1994; von Drachenfels, 2010). Mit dem Konzept der Ökosystemleis-

tungen (Constanza et al., 1997; Haines-Young und Poschin, 2018) und dem Ansatz „Nature’s Contributions to 

People“ (Díaz et al., 2018) liegen Systeme für Regulations-, Versorgungs- und kulturelle Leistungen von Öko-

systemen vor, die eine allgemeine Wertzuschreibung darstellen. 
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Notwendigerweise liegen Bewertungssystemen bestimmte Wertvorstellungen zugrunde, die zunächst ge-

klärt werden sollten, um einen möglichst breiten Konsens zwischen den beteiligten Akteuren herzustellen 

(Demant et al., 2019). Tatsächlich sind tiefer liegende und intransparente Differenzen zwischen Wertvorstel-

lungen eine wesentliche Ursache für Konflikte zwischen Landnutzung und Naturschutz (Grodzinska-Jurczak 

und Cent, 2011; Meyer, 2013a). In Bezug auf die Art des Wertes, der bestimmten Schutzgütern zugeordnet 

wird, können Selbstwert (Wert aus sich selbst heraus), Eigenwert (kulturell-ästhetischer Wert für Menschen) 

und Nutzwert unterschieden werden (Eser und Potthast, 1999). 

Zwar kann eine vollständig widerspruchsfreie Begründung aus keiner dieser Wertvorstellungen abgeleitet 

werden. Es ist aber evident, dass eine Beschränkung auf den gegenwärtigen Nutzwert für ein nachhaltiges 

Management von Naturgütern nicht ausreicht (WCED, 1987). Da das Spektrum der Ökosystemleistungen auf 

der Biodiversität beruht (Constanza et al., 1997; Mori et al., 2017; Díaz et al., 2018), lässt sich ihre möglichst 

vollständige Erhaltung unmittelbar aus dem Nachhaltigkeitsverständnis ableiten. 

Im globalen Kontext ist der möglichst vollständige Schutz der biologischen Vielfalt am besten zu erreichen, 

wenn eine Schutzverantwortung für die jeweilige naturraumtypische, d. h. kulturhistorisch gewachsene und 

natürliche biologische Vielfalt übernommen wird (Lindenmayer et al., 2006; Lindenmayer und Hunter, 2010), 

um sie als Naturerbe an kommende Generationen weiterzugeben. Eine rein quantitative Maximierung der 

Artenvielfalt kann dabei gegensätzlich zum Erhalt einer naturraumtypischen biologischen Vielfalt sein und zu 

einer Homogenisierung von Naturräumen sowie einem Biodiversitätsverlust führen (Meyer, 2013b). 

 

2.7 Robuste Lösungen für Entscheidungen im Zusammenhang mit dem zukünftigen Sturmgeschehen 

Unter Berücksichtigung der Herausforderungen des Klimawandels, sollen angemessene Anpassungsmaß-

nahmen entwickelt werden. Diese sollen verschiedene Managementziele berücksichtigen (Yousefpour und 

Hanewinkel, 2014) und dazu beitragen, die vorhandenen Ökosystemdienstleistungen und -güter zu erhalten, 

z. B. die Holzproduktion, aber auch gegen Schadfaktoren wie Stürme schützen (Yousefpour et al., 2017). 

Zur standortbezogenen Optimierung von Managementstrategien werden Prioritäten in allen Manage-

mentszenarien definiert. Ziel ist es, unter der Berücksichtigung des Klimawandelszenarios RCP 8.5, die Kenn-

zahlen Durchmesserzuwachs (AP3), Sturmgefährdung (AP1, AP2) und Naturschutzwert (AP4) zu maximieren. 

Bezüglich der zu berücksichtigenden Indikatoren, wird so vorgegangen, dass die Sturmschadensverminde-

rung, der Bestandeszuwachs und die Naturschutzwerte optimiert werden, um die beste Managementstrate-

gie für jeden betrachteten Standort zu identifizieren. 

Die Optimierung berücksichtigt alle 27 Waldentwicklungstypen (WET) in Abhängigkeit von den standört-

lichen Gegebenheiten. Zuwachs, Sturmgefährdung und Naturschutzwerte von WETs werden im Optimie-

rungsprozess benutzt, um die ökologische Effektivität und ökonomische Effizienz zu vergleichen. Die Syner-

gien zwischen der ökologischen Effektivität und ökonomischen Effizienz werden für das Optimierungsverfah-

ren benutzt, um ökologisch-ökonomische Lösungen zu finden. 

 

3. Zusammenarbeit mit anderen Stellen 

Mit den folgenden Stellen und Institutionen wurde im Rahmen von MiStriKli zusammengearbeitet: 

• Professur für Meteorologie, TU Dresden, Dresden (Datenabgabe) 

• Thünen-Institut, Institut für Waldökosysteme, Eberswalde (Datenabgabe) 

• Sachgebiet für Fernerkundung und GIS der NW-FVA, Göttingen 

• Abteilung Vegetationsanalyse und Phytodiversität, Georg-August-Universität Göttingen 
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• Forstliche Versuchs- und Forschungsanstalt Baden-Württemberg (FVA-BW) 

• Fakultät Ressourcenmanagement, Hochschule für angewandte Wissenschaft und Kunst, Hildesheim/Holz-

minden/Göttingen 

• Forstverwaltung Baden-Württemberg (Forst-BW) 

• Bayerische Landesanstalt für Wald und Forstwirtschaft (LWF) 

 

II. Ergebnisse 

1. Erzielte Ergebnisse 

Zur räumlich hochaufgelösten Abbildung des gegenwärtigen und zukünftigen, schadensrelevanten Sturm-

geschehens über Deutschland wurde der Wintersturmatlas GeWiSA entwickelt (Jung und Schindler, 2019a; 

Schindler und Jung, 2020). Darin sind auf der Grundlage der 98 schadensträchtigsten Winterstürme, die im 

Zeitraum 1981 bis 2018 über Deutschland aufgetreten sind, die höchsten Böengeschwindigkeitswerte abge-

bildet. Die Böengeschwindigkeitswerte liegen für alle Stürme in einer horizontalen Auflösung von 

25 m × 25 m vor. GeWiSA deckt sturmereignisabhängige und -unabhängige Böengeschwindigkeitsfelder ab 

und eignet sich daher für die probabilistische Sturmschadensmodellierung unter den gegenwärtigen und zu-

künftigen Klimabedingungen. 

Als ein Beispiel für die Verwendungsmöglichkeiten von GeWiSA zeigt die Abbildung 1 die Häufigkeit des 

Auftretens von Winterstürmen mit Orkanböen (Böengeschwindigkeit größer als 32.7 m/s) auf 10 %, 25 %, 

50 % und 90 % der Waldfläche in den Land- und Stadtkreisen. Von 1981 bis 2018 gab es in rund 14 % aller 

Land- und Stadtkreise acht und mehr Winterstürme mit Orkanböen über 10 % der Waldfläche der Gebiets-

körperschaften. Die von Winterstürmen mit Orkanböen am häufigsten betroffenen Gebietskörperschaften 

befinden sich im Nordwesten, Westen und Süden. Mit zunehmend betroffener Waldfläche (z. B. 90 % in der 

jeweiligen Gebietskörperschaft) bilden sich wenige, räumlich begrenzte Maximalböen-Hotspots in Nord-

rhein-Westphalen, Niedersachsen, Schleswig-Holstein, Baden-Württemberg und Bayern aus (Schindler und 

Jung, 2020). 

 

 

Abb. 1. Anzahl von Winterstürmen mit Orkanböen auf (a) 10 %, (b) 25 %, (c) 50 % und (d) 90 % der Waldfläche 

in den Land- und Stadtkreisen Deutschlands im Zeitraum 1981 bis 2018. 
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Um die zukünftige Entwicklung der Böengeschwindigkeit bis 2100 über Deutschlands Wäldern abschätzen 

zu können, wurde die 10- und 20-jährige maximale Böengeschwindigkeit in die Zukunft projiziert. Die Projek-

tion erfolgte in den Klimawandelszenarien RCP 4.5 und RCP 8.5 für die drei Zeiträume nahe Zukunft (2019-

2049), mittlere Zukunft (2044-2074) und ferne Zukunft (2069-2099). Die Projektionen der maximalen Böen-

geschwindigkeit sind als monatliche Medianwerte von 19 regionalen Klimamodellen verfügbar (Jung und 

Schindler, 2021). Die Projektionsergebnisse deuten eine signifikante Zunahme der wintersturmbedingten Bö-

enintensität im Oktober unter RCP 4.5 und im November und Dezember unter RCP 8.5 gegen Ende des 

21. Jahrhunderts an. Es deutet sich damit an, dass das winterliche Sturmgeschehen zukünftig mindestens auf 

dem gegenwärtig hohen Niveau verbleibt. 

Aus den modellierten Böengeschwindigkeitsfeldern, die die gegenwärtige und zukünftige Wintersturm-

gefährdung abbilden, wurde das Maximalböengeschwindigkeitsfeld des Sturms Lothar verwendet, um den 

Wintersturmschadensatlas für die Wälder Deutschlands zu produzieren. Mit dem Wintersturmschadensat-

las werden Voraussetzungen geschaffen, um die Auswirkungen von Veränderungen des Sturmgeschehens 

auf das Auftreten und die Intensität von Sturmschäden abzubilden. Daraus lassen sich Maßnahmen zur 

Sturmschadensminimierung ableiten. 

Im Rahmen von MiStriKli wurde ein bereits vorhandenes statistisch-empirisches Sturmschadensmodell, 

das von Schmidt et al. (2010) publiziert wurde, weiterentwickelt. Insbesondere ist es gelungen, die Böenge-

schwindigkeit als kausale Sturmschadensursache im Modell zu berücksichtigen und Sturmschadensprojekti-

onen bis 2099 zu erstellen. Das verbesserte Sturmschadensmodell gibt Waldbesitzenden räumlich hochauf-

gelöst (50 m × 50 m) die Möglichkeit, je nach Betriebsziel bestimmte Baumartenkombinationen oder Wald-

entwicklungstypen für ihre zukünftigen Waldbestände auszuwählen. Es wurde ein Werkzeug geschaffen, um 

die Auswahl von Bewirtschaftungsstrategien zur Minimierung negativer Auswirkungen zukünftiger klima-

wandelbedingter Sturmschadensrisiken zu ermöglichen. 

Für 27 Waldentwicklungstypen, die aus den acht wichtigen mitteleuropäischen Hauptbaumarten Rotbu-

che, Traubeneiche, Stieleiche, Waldkiefer, Gemeine Fichte, Weißtanne, Europäische Lärche und Douglasie 

kombinierbar sind, kann die Sturmgefährdung unter zukünftigen Klimawandelbedingungen abgeschätzt wer-

den. Dabei werden Wachstumstrends aufgrund unterschiedlicher Stickstoffdepositionen aber auch des Kli-

mawandels über standorts- bzw. klimasensitive Standort-Leistungs-Modelle abgebildet (Schmidt, 2020). 

Die Abbildung 2 veranschaulicht beispielhaft die Sturmschadenswahrscheinlichkeit für eine Wiederkehr-

zeit von 20 Jahren in 100-jährigen Modellbeständen im zentralen Harz im Klimawandelszenario RCP 8.5 im 

Zeitraum 2069-2099. Bei allen dargestellten Waldentwicklungstypen sind die Gipfellagen am stärksten 

sturmschadensgefährdet. Dabei zeigen die Buchen-dominierten Waldentwicklungstypen den geringsten Flä-

chenanteil mit sehr hohem Schadpotenzial auf. Im Gegensatz dazu, sind Fichtenmonokulturen am stärksten 

wintersturmgefährdet. Mit Hilfe des Wintersturmschadensatlas können demnach Bereiche in räumlich sehr 

hoher Auflösung ausgemacht werden, in denen sehr geringe Schadenswahrscheinlichkeiten zu erwarten sind.  
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Abb. 2. Sturmschadenswahrscheinlichkeit für eine Wiederkehrzeit von 20 Jahren in 100-jährigen Modellbe-

ständen im zentralen Harz unter dem Klimawandelszenario RCP 8.5 im Zeitraum 2069-2099. Die Modellbe-

stände weisen das Keimjahr 1900 auf. 

 

Um das zukünftige Waldwachstum unter den zu erwartenden Klima- und Wintersturmbedingungen im 

21. Jahrhundert prozessbasiert zu projizieren, wurde das klimasensitive Wachstumsmodell 3-PGmix (Forrester 

and Tang, 2016) parametrisiert und mit dem Sturmschadensmodell von Schmidt et al. (2010) gekoppelt. Nach 

der Parametrisierung wurden die Ergebnisse der Wachstumsprojektionen für eine ökonomische Analyse ver-

wendet. Somit können standortspezifisch Interaktionen von Klima, Baumart, Durchforstung und Winter-

sturmschäden in Waldwachstumsszenarien simuliert werden. 

Aus der Abbildung 3a geht hervor, dass aus ökonomischer Sicht ohne Berücksichtigung des Winter-

sturmeinflusses Fichtenreinbestände bis zu einem Alter von 80 Jahren die günstigste Anbauvariante sind. 

Bezogen auf den Kapitalwert werden Buchenreinbestände bei intensiver Durchforstung ab dem Alter 100 

Jahre ähnlich profitabel wie Fichtenreinbestände und übertreffen deren Wert ab dem Alter 110 Jahre. Misch-

bestände aus Fichte und Buche liegen bezüglich des Kapitalwertes bis zum Alter 80 Jahre zwischen Buchen- 

und Fichtenreinbeständen. Mit höherem Alter erreichen sie aufgrund der Kombination von hohen Durch-

messern bei der Buche und hohem Stammholzvolumen bei der Fichte die höchsten Kapitalwerte. Die Baum-

art Buche ist generell die ökonomisch am wenigsten profitable Baumart, mit Ausnahme der letzten 20 Jahre 

nach intensiver Durchforstung. Die aus ökonomischer Sicht ungünstigste Variante, die in Bezug auf den Kapi-

talwert zu jedem Zeitpunkt den geringsten Wert aufweist, ist die nicht durchforstete Buchenreinbestandva-

riante. 

Die Abbildung 3b stellt die Kapitalwertentwicklung mit dem Bestandesalter unter Wintersturmeinfluss 

dar. Die Behandlungsvarianten von Fichtenreinbeständen zeigen die höchste Profitabilität bis maximal zum 

Alter 70 Jahre. Allerdings sinkt der Kapitalwert von Fichtenreinbeständen dann bis zum Ende der Umtriebszeit 

stark ab. Im Gegensatz dazu, erreicht man mit intensiven Durchforstungen bis zum Ende der Umtriebszeit 

die höchsten Kapitalwerte. Der Kapitalwert von Fichte-Buche-Mischungen bleibt bis zum Alter 80 Jahre zwi-

schen den Fichten- und Buchenreinbeständen. Danach hängt die Höhe des Kapitalwertes stärker von der 

Managementstrategie und weniger von der Baumartenzusammensetzung ab. Der Kapitalwert verbunden mit 

der konventionellen Durchforstungsvariante bei der Buche liegt ab dem Alter 110 Jahre auf einem ähnlichen 

Niveau wie bei der intensiv durchforsteten Variante. 

Aus diesen Ergebnissen lässt sich ableiten, dass unter dem Einfluss von Winterstürmen kurzumtriebige 

Fichtenreinbestände am profitabelsten sind. Der Behandlungsstrategie kommt nur eine untergeordnete Be-

deutung zu. Erreichen Fichtenreinbestände unter dem Einfluss von Winterstürmen das Ende der Umtriebs-

zeit, dann sind stark und konventionell durchforstete Bestände deutlich profitabler als leicht oder gar nicht 
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durchforstete Bestände. Mischbestände liefern unter dem Einfluss von Winterstürmen bis zum Alter 70 Jahre 

geringere Kapitalwerte als Fichtenreinbestände, sind allerdings bis zu diesem Alter immer noch deutlich pro-

fitabler als Buchenreinbestände. Dies ändert sich ab dem Alter 85 Jahre, ab dem die Buchenreinbestände 

unter dem Einfluss von Winterstürmen profitabler sind. Mischbestände unter Wintersturmeinfluss sind 

ebenfalls ab einem Alter von 85 Jahren deutlich profitabler als schwach oder nicht durchforstete Fichtenrein-

bestände. 

 

 

Abb. 3. Entwicklung des Kapitalwertes als Funktion des Bestandesalters für die Baumarten Fichte, Buche, und 

Buche-Fichte-Mischungen für die Behandlungsvarianten konventionelle (BAU), intensive, schwache (leichte) 

und keine Durchforstung, (a) ohne und (b) mit der Berücksichtigung des Einflusses von Winterstürmen auf 

die Bestandesentwicklung. Starke vertikale Veränderungen des Kapitalwertes ergeben sich durch Brüche in 

den untersuchten Durchmesserklassen. 

 

Das im Rahmen von MiStriKli entwickelte naturschutzfachlich-waldökologische Bewertungssystem er-

möglicht es, die Auswirkungen verschiedener Waldbehandlungsstrategien zur Minimierung der negativen 

Auswirkungen von Winterstürmen unter naturschutzfachlich-waldökologischen Gesichtspunkten in den Wäl-

dern Deutschlands zu beurteilen. Gegenstand der naturschutzfachlichen Bewertung sind zum einen die auf 

der Hauptbaumartenebene definierten Waldentwicklungstypen und zum anderen das Nutzungsregime, das 

in Form von Umtriebszeit und Hiebsflächengröße charakterisiert wird. 

Die 27 in MiStriKli definierten Waldentwicklungstypen wurden im Hinblick auf ihre Schutzwürdigkeit und 

Schutzbedürftigkeit bewertet. Für die naturschutzfachliche Bewertung wurde ein waldentwicklungstypbezo-

gener, ordinalskalierter Naturschutzwert entwickelt. Eine Grundlage für die Bewertung der Waldentwick-

lungstypen war die Habitatkontinuität, mit der die Nähe zum natürlichen Verbreitungsgebiet, die Waldbio-

toptypenzugehörigkeit und Sukzessionsstadien berücksichtigt wurden. Den höchsten örtlich möglichen Na-

turschutzwert erhielten autochthone Wälder, die ein Bestandteil von natürlichen Waldbiotoptypen ein-

schließlich ihrer Sukzessionsstadien sind. 

Die Abbildung 4 zeigt beispielhaft den Naturschutzwert für fünf verschiedene Waldentwicklungstypen im 

zentralen Harz in der Region um den Brocken. Für einen Fichtenreinbestand ist der Naturschutzwert in den 

oberen Lagen um den Brocken am höchsten, da die Fichte in diesen Bereichen natürlicherweise vorkommt. 

In allen anderen Bereichen führt ein Fichtenreinbestand zu einem sehr geringen Naturschutzwert. Je höher 

der Buchenanteil in diesen Bereichen ist, desto höher ist der Naturschutzwert. Ein Buchenreinbestand in den 
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oberen natürlichen Fichtenlagen um den Brocken führt zu einem starken Naturschutzwertverlust. In den na-

türlichen Lagen der Buchen- und Buchenmischwälder kommt es bei einem Buchenreinbestand zu keinem 

Wertverlust. Aus naturschutzfachlicher Sicht wäre demnach eine standortsspezifische Kombination der bei-

den Waldentwicklungstypen Fichte 100 % (Gipfellagen des Brockens) und Buche 100 % (Lagen unterhalb des 

Gipfelbereichs) zu empfehlen, um eine möglichst natürliche Waldzusammensetzung zu erreichen. 

 

 

Abb. 4. Naturschutzfachliche Bewertung von fünf verschiedenen Kombinationen aus Waldentwicklungstypen 

im zentralen Harz in der Region um den Brocken. Dargestellt ist ein Mischungsgradient (%) vom Fichten- 

(Fichte 100 %) zum Buchenreinbestand (Buche 100 %) und der jeweilige naturschutzfachliche Wert entspre-

chend der Farbskala. 

 

Zur naturschutzfachlichen Bewertung des regulären Nutzungsregimes wurde die Methodik von Seymour 

et al. (2002) auf mitteleuropäische Buchen- und Buchenmischwälder übertragen. Seymour et al. (2002) ha-

ben für die temperaten Wälder im Nordosten Nordamerikas die natürlichen Wiederkehrzeiten von Störungs-

flächen unterschiedlicher Größe bestimmt. Anhand der Relation zwischen der Wiederkehrzeit einer Hiebs-

fläche bestimmter Größe in bewirtschafteten Wäldern und der minimalen Wiederkehrzeit einer gleich gro-

ßen Störungsfläche in einem natürlichen Wald wird die Naturnähe des Nutzungsregimes quantifiziert und 

damit naturschutzfachlich bewertet. Durch die Auswertung von Luftbildzeitreihen aus Naturwäldern Nieder-

sachsens und die Analyse der Ergebnisse einer Lückenkartierung im größten Urwaldgebiet der Europäischen 

Rot-Buche in der westlichen Ukraine konnten zwei Referenzmodelle abgeleitet und Varianten des Nutzungs-

regimes beispielhaft bewertet werden. Eine Weiterentwicklung und Fundierung dieser ersten Modelle er-

scheint allerdings notwendig, sodass die erzielten Ergebnisse als vorläufig eingestuft werden müssen.  

Aus naturschutzfachlich-waldökologischer Perspektive ergeben sich drei waldbauliche Behandlungsopti-

onen im Umgang mit sturmgeschädigten Waldflächen: (1) Störungsflächen belassen, (2) Teilräumung, (3) 

Vollräumung. Auf eine Vollräumung sollte möglichst verzichtet werden, da hierdurch viele positive Effekte 

für die Biodiversität verloren gehen. Je umfangreicher die Räumung von sturmgeschädigten Flächen erfolgt, 

desto größer ist der damit einhergehende Rückgang der Biodiversität. 

Auf der Grundlage der klimawandelabhängigen Sturmschadensmodellierung, der ökonomischen und na-

turschutzfachlichen Bewertung des Einflusses von Winterstürmen auf die Waldentwicklung wurden für 7756 

Probeflächen in drei repräsentativen, deutschlandweiten Transekten optimale Bestandesbehandlungsoptio-

nen abgeleitet. Bei gleicher Gewichtung der Bewirtschaftungsziele (1) Sturmschadensminimierung, (2) hoher 

Naturschutzwert und (3) hoher Kapitalwert erweisen sich Buchenmonokulturen (Buche 100 %) als der am 

häufigsten am besten bewertete Waldentwicklungstyp, gefolgt von der Eiche-Buche-Mischung (50 % / 50 %).  

Variiert man die Gewichtung der drei untersuchten Einflussfaktoren, ergeben sich weitere optimale Be-

standesbehandlungsoptionen (Abbildung 5). Aus einer makroskopischen, transektweiten Perspektive lässt 
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sich ableiten, dass bei einer schwerpunktmäßigen Gewichtung des Naturschutzwertes Laubbaumarten und -

mischungen am besten geeignet sind, um Bewirtschaftungsziele zu erreichen. Wird die Maximierung des Ka-

pitalwertes angestrebt, erwiesen sich Nadelbaumartenmischungen, insbesondere mit der Douglasie, als ziel-

führend. Zur Vermeidung von Wintersturmschäden sind vor allem Mischungen von Buche und Eiche geeig-

net. Bei einer gleichmäßigeren Gewichtung der drei Bewirtschaftungsziele führen Douglasie-Buche-Mischun-

gen und Mischungen aus einer Laub- und zwei Nadelholzarten zu einem optimalen Ergebnis. 

 

 

Abb. 5. Anzahl von Waldentwicklungstypen (WET) auf 7756 Probeflächen in drei repräsentativen, deutsch-

landweiten Transekten, die sich aus verschiedenen Gewichtungskombinationen (Wp × WBHD × 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
) von 

Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p), Durchmesserzuwachs (BHD) und Naturschutzwert (NSWWET) ergeben. 

 

2. Verwertung 

Der im Rahmen von MiStriKli entwickelte Wintersturmatlas GeWiSA (Jung und Schindler, 2019a; Schind-

ler und Jung, 2020) steht für weitere wissenschaftliche Untersuchungen und Nutzungen zur Verfügung. Ge-

WiSA wird bereits von der NW-FVA für die deutschlandweite Abbildung der Wintersturmgefährdung genutzt. 
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GeWiSA-Daten wurden an die Professur für Meteorologie der TU Dresden und das Institut für Waldökosys-

teme des Thünen-Instituts für weitere Forschungen abgegeben. Daten, die im Niederschlagsatlas GePrA 

(Jung und Schindler, 2019b) zusammengefasst sind und sich für die Analyse des Einflusses von Nieder-

schlagsereignissen auf die Sturmschadensentstehung eignen, stehen ebenfalls für weitere wissenschaftliche 

Untersuchungen und Nutzungen zur Verfügung. Daten zur klimawandelbedingten Entwicklung der Winter-

sturmintensität (Jung und Schindler, 2021) stehen für weitere wissenschaftliche Untersuchungen und Nut-

zungen zur Verfügung. 

Sowohl GeWiSA als auch der Wintersturmschadensatlas sollen in einer Webanwendung der NW-FVA der 

Öffentlichkeit als interaktiver Kartenservice zur Verfügung gestellt werden. Darüber hinaus werden die In-

halte des Wintersturmschadensatlas für die Trägerländer der NW-FVA in der klimawandelangepassten 

Baumartenwahl berücksichtigt werden. Mit Hilfe eines interaktiven, räumlich expliziten Werkzeugs 

(https://www.nw-fva.de/unterstuetzen/software/baem) wird es Waldbesitzenden ermöglicht, die Sturm-

schadenswahrscheinlichkeit in Kombination mit anderen Faktoren (Trockenstress, Wuchsleistung, …) in mul-

tikriterielle Entscheidungsprozesse zur Baumartenwahl mit einzubeziehen. Das gekoppelte Modell 3-PGmix-

Lothar und die Datenbank der optimierten Bewirtschaftungsstrategien kann auf Anfrage zur Verfügung ge-

stellt werden. 
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A N H A N G 

 

Arbeitspaket 1 

1. Ziel und Gegenstand 

In AP1 erfolgt die Simulation räumlich hochaufgelöster Böengeschwindigkeitsfelder zur Minimierung der 

negativen Auswirkungen des Sturmschadensrisikos in Wäldern unter Berücksichtigung des derzeit ablaufen-

den und bis ans Ende des 21. Jahrhunderts projizierten Klimawandels. Die Böengeschwindigkeitsfelder sollen 

es ermöglichen, den Effekt der Schadursache Böengeschwindigkeit auf die zukünftige Schadwahrscheinlich-

keit von Wäldern direkt abzubilden. Die statistische Modellierung von rezenten bodennahen, schadensaus-

lösenden Sturmfeldern wird auf der Basis von Böengeschwindigkeitszeitreihen, die an den Stationen des 

Deutschen Wetterdienstes (DWD) gemessen wurden, mit einer weiterentwickelten Methodik von Jung und 

Schindler (2016) für ganz Deutschland durchgeführt. 

Die datengetriebene Modellierung der Böengeschwindigkeit ermöglicht zunächst die Abschätzung von 

stationsspezifischen Parametern einer geeigneten statistischen Verteilung, die dann durch die Verwendung 

von Least Squares Boosting (LSBoost) Modellen auf ein feines, regelmäßiges Gitter auf die Waldfläche 

Deutschlands übertragen werden können. Die räumlich hochaufgelösten, schadensauslösenden Böenge-

schwindigkeitsfelder werden mit einem Ensemble-Ansatz auf der Basis von Klimamodelldaten bis ans Ende 

des 21. Jahrhunderts berechnet. Die klimasensitiven Böengeschwindigkeitsfelder stellen die maßgebliche at-

mosphärische Komponente für die Abschätzung des rezenten und zukünftigen Sturmschadensrisikos in den 

Wäldern Deutschlands dar. 

 

2. Methodik 

Aufbauend auf der Methodik von Jung und Schindler (2016), Jung et al. (2016) und Schindler et al. (2016) 

wurde für die gesamte Fläche Deutschlands räumlich hochaufgelöst (25 m × 25 m) die bodennahe maximale 

tägliche Böengeschwindigkeit (𝐺) auf der Basis von DWD-Messdaten statistisch modelliert (𝐺𝑚𝑜𝑑). Die sta-

tistische Modellierung von 𝐺 erfolgte durch eine Vielzahl von Regressionsbäumen, welche schwache Klassi-

fikatoren (𝐵) zur Lösung von Entscheidungsproblemen verwenden. Die mit den Regressionsbäumen erzielten 

Ergebnisse wurden zu dem starken Klassifikator 𝐺𝑚𝑜𝑑 kombiniert (LSBoost-Methode), der die modellierte 

maximale Böengeschwindigkeit in Abhängigkeit ausgewählter Prädiktoren (𝑋) beschreibt: 

𝐺𝑚𝑜𝑑(𝑋) = 𝐺(𝑋) + 𝜐 ∙ ∑ 𝜌𝑚 ∙ 𝐵𝑚(𝑋)

𝑀

𝑚=1

 
(1) 

wobei 𝜌𝑚 die Gewichtung eines Regressionsbaums 𝑚 beschreibt, 𝑀 steht für die Gesamtanzahl schwacher 

Klassifikatoren und 0 < 𝜐 ≤ 1 kennzeichnet die Lernrate während der Kombination der schwachen Klassifika-

toren (Jung und Schindler, 2015). Der optimale, starke Klassifikator 𝐺𝑚𝑜𝑑 wird durch die Minimierung des 

mittleren quadratischen Fehlers während des Kombinationsprozesses gefunden. 

Als Prädiktoren für 𝐺 sind aus vorherigen Untersuchungen (Wilson, 1984; Etienne et al., 2010; Augter und 

Roos, 2011; Jung und Schindler, 2016; Schindler und Jung, 2016) folgende Faktoren mit einer Bedeutung für 

die Sturmschadensentstehung in Wäldern bekannt: 

 Absolute Geländehöhe 

 Relative Geländehöhe 

 Hangneigung 

 Exposition 
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 Lokale orographische Abschattung (Maß für die Einengung eines Standorts) 

 Effektive orographische Abschattung (Mittelwert der lokalen Abschattung in Windrichtungssektoren) 

 Lokale Krümmung 

 Effektive Krümmung (Mittelwert der lokalen Krümmung in Windrichtungssektoren) 

 Lokale Oberflächenrauigkeit 

 Effektive Oberflächenrauigkeit (Mittelwert der Oberflächenrauigkeit in Windrichtungssektoren und Ent-

fernungen) 

 Von der Oberfläche unbeeinflusste Böengeschwindigkeit am Oberrand der atmosphärischen Grenz-

schicht 

Die acht zuerst gelisteten Prädiktoren wurden von einem digitalen Geländemodell (Copernicus, 2018a) 

mit einer horizontalen Auflösung von 25 m × 25 m abgeleitet. Die mit der Oberflächenrauigkeit verbundenen 

Prädiktoren wurden mit Hilfe von CORINE Landnutzungsdatensätzen (Copernicus, 2018b) berechnet. Die Bö-

engeschwindigkeit am Oberrand der atmosphärischen Grenzschicht steht in Form von Reanalysedaten (Dee 

et al., 2011) zur Verfügung. 

Für die Analyse der zukünftigen Entwicklung der Böengeschwindigkeit wurden Klimamodelldaten verwen-

det, die für die Klimawandelszenarien Representative Concentration Pathways (RCP) im Rahmen des Coordi-

nated Regional Climate Downscaling Experiment für Europa (EURO-CORDEX) bis in das Jahr 2100 projiziert 

wurden (Jacob et al., 2014). Schwerpunktmäßig wurde die zukünftige Entwicklung der Böengeschwindigkeit 

über Deutschland in den über EURO-CORDEX verfügbaren RCP 4.5- und RCP 8.5-Szenarien analysiert und 

modelliert. Die modellierten Böengeschwindigkeitsfelder wurden in Ensembles zusammengefasst und sind 

die Grundlage für die Abschätzung der zukünftigen Sturmschadenswahrscheinlichkeit für Wälder, die für ver-

schiedene Sturmszenarien in AP2 analysiert wurde. 

Zusätzlich wurden auf der Grundlage von EURO-CORDEX-Daten monatlich projizierte Lufttemperatur- und 

Niederschlagssummen hochaufgelöst auf das verwendete 25 m × 25 m Raster skaliert. Die skalierten Luft-

temperatur- und Niederschlagssummen standen AP2-AP5 zur Initialisierung von klimasensitiven Analysen zur 

Verfügung. 

 

3. Wesentliche Ergebnisse 

3.1 Modellierung von Böengeschwindigkeitsfeldern unter rezenten Klimabedingungen 

Auf der Grundlage von Langzeitmessungen (1981-2018) von 𝐺 wurde der räumlich hochaufgelöste Win-

tersturmatlas für Deutschland (GeWiSA) erstellt (Jung und Schindler, 2019a; Schindler und Jung, 2020). Der 

Atlas bildet die raumzeitliche Ausprägung von 𝐺𝑚𝑜𝑑 während 98 schadenverursachenden Winterstürmen 

seit dem Jahr 1981 ab. Die Erstellung des Atlas erfolgte in einem zweistufigen Verfahren. Im ersten Schritt 

wurde der Median von 𝐺𝑚𝑜𝑑 (𝐺̃𝑚𝑜𝑑) aller untersuchten Winterstürme flächendeckend modelliert. Dafür wur-

den Eigenschaften des Reliefs und der Oberflächenrauigkeit, die einen signifikanten Einfluss auf die raum-

zeitliche Ausprägung des bodennahen Windfeldes ausüben (relative Geländehöhe, topographische Exposi-

tion, Rauigkeitslänge), selektiert und als Prädiktorvariablen verwendet. Der probabilistische Modellierungs-

ansatz, der für die Erstellung von GeWiSA gewählt wurde, ermöglicht die Ergänzung der einzelfallbasierten 

Analyse von Wintersturmereignissen durch ereignisunabhängige Informationen über die Sturmgefährdung 

von Wäldern. 

In der Abbildung 6 ist das Medianfeld der maximalen Böengeschwindigkeit über Deutschland verbunden 

mit 98 schadenverursachenden Winterstürmen seit dem Jahr 1981 dargestellt. Das Medianfeld zeigt räum-
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lich explizit auf, welchen Böengeschwindigkeitswerten Wälder in Deutschland in den vergangenen Jahrzehn-

ten standhalten mussten, um nicht geschädigt zu werden. Die höchsten 𝐺̃𝑚𝑜𝑑-Werte werden demnach an 

der Nordseeküste, in westlichen Landesteilen, in den Gipfellagen der Mittelgebirge und im Alpenraum er-

reicht. Die 𝐺̃𝑚𝑜𝑑-Werte können als Ausdruck der endemischen, regelmäßig wiederkehrenden Wintersturm-

gefährdung der Wälder in Deutschland aufgefasst werden. 

 

 

Abb. 6. Medianfeld der modellierten maximalen Böengeschwindigkeit (𝐺̃𝑚𝑜𝑑) über Deutschland (horizontale 

Auflösung 25 m × 25 m) verbunden mit 98 schadenverursachenden Winterstürmen im Zeitraum 1981 bis 

2018 (Jung und Schindler, 2019a). 

 

Im zweiten Schritt wurde für alle 98 Winterstürme ein Sturmfeldfaktor (𝑆𝑇𝐹) berechnet, der die individu-

elle räumliche Sturmcharakteristik abbildet. 𝑆𝑇𝐹 wurde aus dem Verhältnis von 𝐺𝑚𝑜𝑑 zu 𝐺̃𝑚𝑜𝑑 berechnet 

(Jung und Schindler, 2019a): 

Bei der sturmbezogenen 𝑆𝑇𝐹-Berechnung wurde festgestellt, dass der Orkan Lothar (26. Dezember 1999) 

mit 𝑆𝑇𝐹 > 2.2 der extremste Wintersturm im Untersuchungszeitraum war. 

In der Gesamtschau macht GeWiSA deutlich, dass im Untersuchungszeitraum kein typischer, wiederkeh-

render Wintersturm auftrat. Alle in die Analyse einbezogenen Wintersturmereignisse haben eine ihnen ei-

gene Charakteristik, wodurch sich die allgemeine Abschätzung der Sturmgefährdung von Wäldern nicht auf 

einzelne Stürme zurückführen lässt. 

𝑆𝑇𝐹 =  
𝐺𝑚𝑜𝑑

𝐺̃𝑚𝑜𝑑

 
(2) 
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Während die mit den Winterstürmen Daria (25./26. Januar 1990) und Kyrill (18./19. Januar 2007) verbun-

dene maximale Böengeschwindigkeit über weiten Teilen Deutschlands sehr hohe Werte aufwies, waren die 

Felder der Stürme Lothar (26. Dezember 1999) und Friederike (18. Januar 2018) mit hohen 𝑆𝑇𝐹-Werten re-

gional begrenzt (Abbildung 7). Während Lothar traten die höchsten 𝑆𝑇𝐹-Werte im Süden Deutschlands auf. 

Im Sturmfeld von Friederike erreichte 𝑆𝑇𝐹 die höchsten Werte in einem schmalen West-Ost-ausgerichteten 

Band über der Mitte Deutschlands. 

 

 

Abb. 7. Räumliche Muster (horizontale Auflösung 25 m × 25 m) des modellierten Sturmfeldfaktors (𝑆𝑇𝐹) 

verbunden mit den Winterstürmen (a) Daria (25./26. Januar 1990), (b) Lothar (26. Dezember 1999), (c) Kyrill 

(18./19. Januar 2007) und (d) Friederike (18. Januar 2018) (Jung und Schindler, 2019a). 

 

Die Beschaffenheit von GeWiSA ermöglicht neben der Analyse und Darstellung von 𝐺̃𝑚𝑜𝑑 und 𝑆𝑇𝐹 die 

Berechnung von Wiederkehrwerten der mit Winterstürmen verbundenen Böengeschwindigkeit für defi-

nierte Wiederkehrperioden. In der Abbildung 8 ist für Oktober bis März die flächig modellierte rezente tägli-

che maximale Böengeschwindigkeit für eine 10-jährige Wiederkehrperiode (𝐺10) dargestellt. Die monatlichen 

𝐺10-Muster machen deutlich, dass die mit Winterstürmen verbundene Böengeschwindigkeit eine große 

raumzeitliche Dynamik aufweist. Während im Oktober und November die höchsten 𝐺10-Werte überwiegend 

nahe der Nordseeküste und im Alpenraum auftreten, sind in den anderen Monaten, vor allem im Januar, 
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weite Teile Deutschlands hohen Böengeschwindigkeitswerten ausgesetzt. 

Die räumlich expliziten Kenntnisse über die raumzeitliche Dynamik der endemischen und mit extremen 

Wintersturmereignissen verbundenen Böengeschwindigkeitswerte und deren Wiederkehrperioden ermögli-

chen Verbesserungen im Naturgefahrenmanagement von Wäldern, das darauf abzielt, die Wintersturmge-

fährdung von Wäldern zu minimieren. Die probabilistische Struktur von GeWiSA ermöglicht außerdem die 

kleinräumige Entwicklung von Wintersturmszenarien unter dem Einfluss des derzeit ablaufenden und zu-

künftigen Klimawandels. 

 

 

Abb. 8. Modellierte rezente tägliche maximale Böengeschwindigkeit (horizontale Auflösung 25 m × 25 m) für 

eine 10-jährige Wiederkehrperiode (𝐺10) in den Monaten (a) Oktober, (b) November, (c) Dezember, (d) Ja-

nuar, (e) Februar und (f) März in Deutschland im Zeitraum 1981-2018. 

 

GeWiSA kann neben der Modellierung der maximalen Böengeschwindigkeit für die Modellierung der mitt-

leren stündlichen Windgeschwindigkeit während Winterstürmen angewendet werden. Dafür wurde analog 

zur Entwicklung von GeWiSA ein LSBoost-Ansatz gewählt. Als Prädiktoren für die Windgeschwindigkeitsmo-

dellierung wurden die relative Geländehöhe, die absolute Geländehöhe, die orographische Abschattung, die 
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Oberflächenrauigkeit und stündliche Reanalyse-Windgeschwindigkeitsfelder verwendet. 

Die modellmäßige Abbildung der mittleren Windgeschwindigkeit ermöglicht es, den Durchzug von Win-

terstürmen über Deutschland abzubilden. Als Beispiel dafür werden in der Abbildung 9 die stündlichen Felder 

der mittleren Windgeschwindigkeit verbunden mit Lothar für vier verschiedene Zeitpunkte dargestellt. Die 

modellierten Windgeschwindigkeitsfelder können die Andauer eines Wintersturms approximieren und er-

gänzende Informationen zur Sturmintensität über Wäldern liefern. Die anhaltende Windwirkung durch hohe 

mittlere Windgeschwindigkeitswerte hat genauso, wie die kurzfristige maximale Einwirkung von Böen, das 

Potenzial Schäden in Wäldern zu verursachen. 

 

 

Abb. 9. Mit dem Durchzug des Wintersturms Lothar (26. Dezember 1999) verbundene mittlere stündliche 

Windgeschwindigkeitsfelder (horizontale Auflösung 25 m × 25 m) um (a) 10:00 Uhr, (b) 12:00 Uhr, (c) 14:00 

Uhr und (d) 16:00 Uhr über Süddeutschland. 

 

 
 

m/s 
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3.2 Modellierung von Böengeschwindigkeitsfeldern unter Klimawandelbedingungen 

Als Grundlage für die hochauflösende Modellierung und Projektion der Wiederkehrzeiten und damit ver-

bundener 𝐺𝑚𝑜𝑑-Wiederkehrwerte wurden Daten verwendet, die in täglicher Auflösung als Ausgabegrößen 

der regionalen Klimamodelle der EURO-CORDEX-Initiative für den Zeitraum 1981-2099 zur Verfügung stehen. 

Da die Randbedingungen für die regionalen Klimamodelle (RCM) von verschiedenen globalen Klimamodellen 

(GCM) abhängen (Belušić Vozila et al., 2019), wurden zur Projektion die für 15 und 19 RCM/GCM-Kombina-

tionen verfügbaren 𝐺-Werte in RCP 4.5- und RCP 8.5-spezifischen Ensembles zusammengefasst. Die Projek-

tionen wurden für die drei Zeiträume 2019-2049 (nahe Zukunft, near future, NF), 2044-2074 (mittlere Zu-

kunft, mid future, MF) und 2069-2099 (ferne Zukunft, far future, FF) durchgeführt. Die Kombinationen aus 

RCM und treibendem GCM sind in der Tabelle 1 aufgelistet. Die horizontale Auflösung der verwendeten RCMs 

beträgt 12.5 km × 12.5 km. 

 

Tabelle 1. Zur Modellierung und Projektion verwendete regionale (RCM) und treibende globale Klima-

modelle (GCM), Modelllauf nach r-(realization)-i-(initialization)-p-(physics)-Nomenklatur und Klimawandel-

szenario (RCP). 

RCM GCM Modelllauf RCP (W/m2) Institution 

REMO2009 MPI-ESM-LR r1i1p1 4.5, 8.5 Max-Planck-Institut für Meteorologie 

REMO2009 MPI-ESM-LR r2i1p1 4.5, 8.5 Max-Planck-Institut für Meteorologie  

CCLM4-8-17 EC-EARTH r12i1p1 4.5, 8.5 Climate Limited-area Model. Comm.  

CCLM4-8-17 MPI-ESM-LR r1i1p1 4.5, 8.5 Climate Limited-area Model. Comm. 

CCLM4-8-17 HadGEM2-ES r1i1p1 4.5, 8.5 Climate Limited-area Model. Comm. 

CCLM4-8-17 CNRM-CM5 r1i1p1 4.5, 8.5 Climate Limited-area Model. Comm. 

RACMO22E EC-EARTH r1i1p1 4.5, 8.5 Royal NLD National Meteo. Institute 

RACMO22E HadGEM2-ES r1i1p1 4.5, 8.5 Royal NLD National Meteo. Institute 

RACMO22E EC-EARTH r12i1p1 4.5, 8.5 Royal NLD National Meteo. Institute 

RACMO22E CNRM-CM5 r1i1p1 4.5, 8.5 Royal NLD National Meteo. Institute 

RACMO22E EC-EARTH r3i1p1 8.5 Royal NLD National Meteo. Institute 

RCA4 CNRM-CM5 r1i1p1 4.5, 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

RCA4 EC-EARTH r12i1p1 4.5, 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

RCA4 IPSL-CM5A-MR r1i1p1 4.5, 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

RCA4 HadGEM2-ES r1i1p1 4.5, 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

RCA4 MPI-ESM-LR r1i1p1 4.5, 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

RCA4 EC-EARTH r3i1p1 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

RCA4 NorESM1-M r1ip1 8.5 Swedish Meteor. and Hydrol. Institute 

REMO2015 NorESM1-M r1ip1 8.5 Max-Planck-Institut für Meteorologie 
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Die zukünftige Entwicklung von 𝐺10 wurde in NF, MF und FF monatsweise von Oktober bis März model-

liert. Die monatsweisen 𝐺10-Werte sind für die drei Zeiträume und die beiden Klimawandelszenarien in der 

Abbildung 10 dargestellt. 

 

 

Abb. 10. Modellierte tägliche maximale Böengeschwindigkeit (horizontale Auflösung 25 m × 25 m) mit einer 

10-jährigen Wiederkehrperiode (𝐺10) in den Monaten Oktober bis März in den Klimawandelszenarien RCP 

4.5 (a) 2019-2049, (b) 2044-2074, (c) 2069-2099 und RCP 8.5 (d) 2019-2049, (e) 2044-2074, (f) 2069-2099 

(Jung und Schindler, 2021). 

 

Zur besseren Veranschaulichung der räumlichen Variabilität des monatlichen 𝐺10-Musters sind in Abbil-

dung 11 Kartenausschnitte für die Region um den Brocken (Sachsen-Anhalt), den höchsten Berg des Harzes, 

für die Referenzperiode 1981-2018, NF, MF und FF dargestellt. Im Referenzzeitraum schwankt 𝐺10 vor allem 

zwischen 24 und 37 m/s. Dieser Wertebereich bleibt in den beiden untersuchten Klimawandelszenarien bis 

zum Ende von MF weitgehend erhalten, wobei sich lokal Unterschiede ergeben. Erst gegen Ende des 21. 

Jahrhunderts bilden sich größere Differenzen zwischen dem 𝐺10-Muster des Referenzzeitraums und den mo-

dellierten 𝐺10-Werten aus. Insbesondere im ungünstigen RCP 8.5-Szenario erhöhen sich die 𝐺10-Werte über 

große Flächen, unabhängig von der Geländehöhe (Jung und Schindler, 2021). 
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Abb. 11. Modellierte tägliche maximale Böengeschwindigkeit (horizontale Auflösung 25 m × 25 m) für eine 

10-jährige Wiederkehrperiode (𝐺10) in den Monaten Oktober bis März (a) im Referenzzeitraum 1981-2018 

und in den Klimawandelszenarien RCP 4.5 (b) 2019-2049, (c) 2044-2074, (d) 2069-2099 und RCP 8.5 (e) 2019-

2049, (f) 2044-2074, (g) 2069-2099 um den Brocken in Sachsen-Anhalt (Jung und Schindler, 2021). 

 

Für die Abschätzung der veränderten, projizierten Wiederkehrzeiten von 𝐺10 (∆𝐺10) unter für Deutsch-

land projizierten Klimawandelbedingungen wurde 𝐺10 für zwölf 30-Jahresperioden, die sich fünfjährlich über-

lappen, im Zeitraum 1981-2099 auf einem 25 m × 25 m Raster abgebildet (Jung und Schindler, 2021). 

Die für das Ende des 21. Jahrhunderts berechneten Veränderungen der 10-jährigen Wiederkehrzeit deu-

ten im RCP 4.5-Szenario an 135 Standorten von DWD-Messstationen in 73 % der regionalen Klimaprojektio-

nen einen Anstieg von 𝐺10 im Oktober an (Abbildung 12). Der Median von ∆𝐺10 beträgt in diesem Klimawan-

delszenario in NF 7.2 %, in MF 10.3 % und in FF 7.5 %. In allen anderen Monaten ist der Anteil der Modelle, 

die entweder einen Anstieg oder einen Rückgang von 𝐺10 projizieren, in etwa gleich groß. Es ist auf der Basis 

der Modelldaten keine eindeutige Tendenz der zukünftigen 𝐺10-Entwicklung abzusehen, obwohl der Anteil 

der Modelle, die in FF in allen Monaten eine leichte Zunahme von 𝐺10 projizieren, immer 50 % übersteigt. 

Die 𝐺10-Zunahme ist bis auf den Oktober allerdings nicht signifikant. 

Die Entwicklung von ∆𝐺10 im RCP 8.5-Szenario verläuft anders als im RCP 4.5-Szenario. Außer im Oktober 

ist der Anteil der regionalen Klimamodelle, die einen Anstieg von ∆𝐺10 projizieren, in FF immer am höchsten. 

In NF wurde nur im Dezember ein signifikanter Anstieg von ∆𝐺10 festgestellt. Im November und Dezember 
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ist der Anstieg von ∆𝐺10 in FF signifikant, nicht aber über die gesamte Winterperiode von Oktober bis März. 

Der projizierte Anstieg von 𝐺10 ist im November größer als im Dezember. Es deutet sich damit an, dass das 

winterliche Sturmgeschehen zukünftig mindestens auf dem gegenwärtig hohen Niveau verbleibt. In mehre-

ren Monaten deuten die Ergebnisse der Mehrzahl der Modelle eine leichte 𝐺10-Zunahme an. 

Die erzielten Modellergebnisse ermöglichen es, potenzielle klimawandelinduzierte Veränderungen der 

Wintersturmintensität über die schadensverursachende Variable Böengeschwindigkeit zu quantifizieren, die 

Unsicherheit der Veränderung von 𝐺10 in Verbindung mit den verfügbaren Klimaprojektionen abzuschätzen 

und hochauflösende klimasensitive Sturmschadensmodelle zu entwickeln und zu parametrisieren (Jung und 

Schindler, 2021). 

 

 

Abb. 12. Prozentuale Änderungen (bezogen auf den Referenzzeitraum 1981-2018) der täglichen maximalen 

Böengeschwindigkeit für eine 10-jährige Wiederkehrperiode (∆𝐺10) in den Monaten (a) Oktober, (b) Novem-

ber, (c) Dezember, (d) Januar, (e) Februar, (f) März und (g) Oktober bis März in den Klimawandelszenarien 

RCP 4.5 und RCP 8.5 in der nahen Zukunft (2019-2049, NF), mittleren Zukunft (2044-2074, MF) und fernen 

Zukunft (2069-2099, FF). Die Berechnungen erfolgten auf der Grundlage eines Ensembles von 15 Projektio-

nen regionaler Klimamodelle (Jung und Schindler, 2021). 
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3.3 Regionalisierung von Niederschlag und Lufttemperatur unter Klimawandelbedingungen 

Für die kleinräumige Modellierung der täglichen Niederschlagsverteilung im Zeitraum 1981-2005 (2005 

ist bei dieser Analyse das Ende der historischen Referenzperiode der EURO-CORDEX-Daten) in Deutschland 

wurden monatsweise parametrisierte Modelle entwickelt, die auf einem LSBoost-Ansatz basieren. Die 

LSBoost-Modelle beruhen im Klimawandelszenario RCP 4.5 auf Daten von 20 und im Klimawandelszenario 

RCP 8.5 auf Daten von 46 RCM/GCM-Kombinationen. Die Ergebnisse der Modellierung wurden im Nieder-

schlagsatlas für Deutschland (GePrA) zusammengefasst (Jung und Schindler, 2019b). 

Für den Zeitraum 1981-2005 wurde festgestellt, dass die mittlere monatliche Niederschlagssumme in 

Deutschland im Juli am höchsten (84 mm) und im April am niedrigsten (49 mm) ist. Weil die hohe räumliche 

Auflösung die Analyse von Effekten der lokalen Orographie abbildet, konnte festgestellt werden, dass eine 

große Abhängigkeit der mittleren monatlichen Niederschlagssummen von der Geländehöhe besteht. 

Da GePrA nicht nur Informationen zu den mittleren monatlichen Niederschlagssummen beinhaltet, son-

dern auch die gesamte monatliche Niederschlagsverteilung beschreibt, ermöglichen die vorliegenden Nie-

derschlagsinformationen die Identifizierung von Trockenperioden und Starkniederschlagsereignissen. 

Als ein Beispiel für die kleinräumig explizit produzierten Starkniederschlagsinformationen zeigt die Abbil-

dung 13 von den monatlichen Niederschlagsverteilungen die 99. Perzentile. Diese Perzentile entsprechen 

einer Wiederkehrperiode von 100 Tagen. Aus den Darstellungen geht hervor, dass in den Sommermonaten 

Juni, Juli und August die an Starkniederschlagsereignisse gebundenen Niederschlagsmengen größer waren 

als in den anderen Monaten. Im Juli traten die höchsten Niederschlagswerte auf. Ihr Mittelwert betrug 28.3 

mm. Im Mai und September war der Mittelwert der Niederschlagswerte 23.3 mm. Der geringste Mittelwert 

der monatlichen 99 Perzentilwerte betrug im Februar 16.0 mm. 

Neben der zeitlichen Variabilität weisen die Starkniederschlagsereignisse im Jahresverlauf auch eine aus-

geprägte räumliche Variabilität auf. Großräumig treten von Oktober bis April, die geringsten an Starknieder-

schlagsereignisse gebundenen Niederschlagsmengen im Nordosten Deutschlands auf. Der Alpenraum und 

das Alpenvorland sind vor allem in den Sommermonaten sehr intensiven Niederschlagsereignissen ausge-

setzt. Dies gilt auch für viele Mittelgebirge, die sich in der Mitte und im Süden Deutschlands befinden. Be-

sonders augenfällig sind die hohen Niederschlagssummen, die im Schwarzwald von Oktober bis März model-

liert wurden. 
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Abb. 13. Im Zeitraum 1981-2005 an Starkniederschlagsereignisse gebundene Niederschlagsmengen (hori-

zontale Auflösung 25 m × 25 m) in den Monaten (a) Januar, (b) Februar, (c) März, (d) April, (e) Mai, (f) Juni, 

(g) Juli, (h) August, (i) September, (j) Oktober, (k) November und (l) Dezember. Als Maß für die Nieder-

schlagsintensität wurden die 99. Perzentile der monatlichen Niederschlagsverteilungen verwendet (Jung und 

Schindler, 2019b). 

 

Mit der in Jung und Schindler (2019b) beschriebenen Methodik, wurden die Mediane der in den Klima-

wandelszenarien RCP 4.5 und RCP 8.5 kleinräumig projizierten mittleren jährlichen Niederschlagssummen 

für die Zeiträume 1981-2005, NF, MF und FF in der Abbildung 14 veranschaulicht. Im Referenzzeitraum be-

trägt die mittlere jährliche Niederschlagssumme im Bundesgebiet 790 mm. 

Es sind allerdings große Unterschiede in der räumlichen Verteilung der Niederschlagsmengen evident. Im 

Nordosten Deutschlands fielen die geringsten Niederschlagsmengen. In großen Teilen von Thüringen, Sach-

sen, Sachsen-Anhalt, Brandenburg und Mecklenburg-Vorpommern wurden weniger als 700 mm Jahresnie-

derschlag modelliert. Die geringsten Niederschlagsmengen von weniger als 400 mm treten in Sachsen-Anhalt 

und Brandenburg auf. Die höchsten Niederschlagsmengen von mehr als 1500 mm pro Jahr werden in den 
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Gipfellagen der Mittelgebirge und im Alpenraum erreicht. 

Das großräumige Muster der jährlichen Niederschlagshöhe bleibt in den Projektionen des zukünftigen 

Niederschlagsgeschehens auf dem Bundesgebiet erhalten. Grundlegende Veränderungen sind nicht erkenn-

bar. Es kommt allerdings zu einem leichten Anstieg der mittleren jährlichen Niederschlagssummen in den 

betrachteten Zukunftsperioden. In NF steigt die mittlere jährliche mittlere Niederschlagssumme um 4 % auf 

821 mm an. Es kann von einem weiteren Anstieg in MF und FF in der Höhe von 6 und 9 % auf 838 und 865 mm 

ausgegangen werden. Die leichte Zunahme der mittleren jährlichen Niederschlagssumme ist allerdings kein 

Indikator für eine erhöhte Wasserverfügbarkeit. 

Da im Klimawandelszenarios RCP 8.5 im weiteren Verlauf des 21. Jahrhunderts gleichzeitig mit einer mas-

siven Erhöhung der Lufttemperatur zu rechnen ist, wird die lufttemperaturabhängige Verdunstung die ge-

ringfügig ansteigenden Niederschlagsmengen mindestens kompensieren. 

 

 

Abb. 14. Modellierte mittlere jährliche Niederschlagssummen (horizontale Auflösung 25 m × 25 m) in den 

Zeiträumen (a) 1981-2005 (Referenzzeitraum), (b) 2019-2049 (nahe Zukunft, NF), (c) 2044-2074 (mittlere Zu-

kunft, MF) und (d) 2069-2099 (ferne Zukunft, FF) im Klimawandelszenario RCP 8.5. 

 

In zur Modellierung der projizierten mittleren monatlichen Niederschlagssummen analoger Weise wurde 

die mittlere monatliche sowie die mittlere jährliche Ausprägung der Lufttemperatur kleinräumig modelliert. 
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Die aus der Modellierung resultierenden mittleren jährlichen Lufttemperaturfelder sind für die Zeiträume 

1981-2005, NF, MF und FF in der Abbildung 15 abgebildet. In den Veranschaulichungen sind die Mittelgebirge 

und der Alpenraum durch die geringeren Lufttemperaturwerte in größeren Geländehöhen gut erkennbar. 

Die höchsten Lufttemperaturwerte treten in tieferen Lagen auf, z. B. im Westen Deutschlands oder im Ober-

rheingraben. Das großräumige Lufttemperaturmuster verändert sich im Laufe des 21. Jahrhunderts gegen-

über dem Referenzzeitraum nicht grundlegend. Trotz der überall ansteigenden Lufttemperaturwerte bleiben 

die Grundzüge der Lufttemperaturverteilung im Bundesgebiet bis 2099 erhalten. Gegenüber dem Referenz-

zeitraum, in dem die mittlere jährliche Lufttemperatur 9.0 °C betrug, steigt der Lufttemperaturwert in NF um 

0.9 °C auf 9.9 °C an. Der Lufttemperaturanstieg setzt sich um 1.0 auf 10.9 °C in MF und um 1.1 °C auf 12.0 °C 

in FF fort. Das bedeutet, dass im Klimawandelszenario RCP 8.5 von einer massiven mittleren Lufttempera-

turzunahme auf dem Bundesgebiet um 3.0 °C gegenüber 1981-2005 ausgegangen werden kann. 

 

 

Abb. 15. Mittlere jährliche Lufttemperatur in Deutschland (25 m × 25 m) in den Zeiträumen (a) 1981-2005, 

(b) 2019-2049 (nahe Zukunft, NF), (c) 2044-2074 (mittlere Zukunft, MF) und (d) 2069-2099 (ferne Zukunft, 

FF) im Klimawandelszenario RCP 8.5. 
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Arbeitspaket 2 

1. Ziel und Gegenstand 

In AP2 erfolgte die deutschlandweite Abschätzung zukünftiger Schadpotenziale in Wäldern durch Winter-

sturmereignisse in drei Arbeitsschritten:  

1. Es wurde das statistische Sturmschadensmodell Lothar I (Schmidt et al., 2010) umfassend überarbeitet 

und 𝐺𝑚𝑜𝑑 integriert (Lothar II). 

2. Die Anwendung des Modells Lothar II auf der Waldfläche Deutschlands zur Erstellung eines Wintersturm-

schadensatlas. Zu diesem Zweck wurden flächendeckend Modellbestände auf der Grundlage von Mittel-

höhen (H) und -durchmessern (BHD) für sieben Hauptbaumarten unter Berücksichtigung rezenter und 

zukünftiger Wachstumsbedingungen projiziert. 

3. Die Projektion der flächigen zukünftigen Sturmschadenswahrscheinlichkeit für die Wälder Deutschlands. 

 

2. Methodik 

2.1 Sturmschadensmodellierung 

Die Basis für Lothar II ist das von Schmidt et al. (2010) publizierte statistische Sturmschadensmodell 

Lothar I, das auf der Grundlage einer BWI 2-Sondererhebung in Baden-Württemberg zur Erfassung der Schä-

den durch den Wintersturm Lothar entwickelt wurde. Die Parametrisierung des Lothar-Böengeschwindig-

keitsfeldes wurde in Lothar I durch eine Glättungsfunktion (Wood, 2003) über die Raumkoordinaten als stell-

vertretende Wirkgröße aller nicht beobachteten, räumlich korrelierten Effekte durchgeführt. Dabei wurde 

angenommen, dass die Glättungsfunktion das Böengeschwindigkeitsfeld während des Sturms Lothar abbil-

det. Das wichtigste Ziel bei der Weiterentwicklung von Lothar I war die Integration von 𝐺𝑚𝑜𝑑 als kausale 

Schadensursache in die Linearkombination der Modelleffekte. Darüber hinaus konnte in Lothar I die hierar-

chische Struktur der BWI 2-Daten nicht explizit in der Modellstruktur berücksichtigt werden. In Lothar II 

wurde dieser Datenstruktur Rechnung getragen, in dem ein gemischtes Modell mit Zufallseffekten auf Trakt- 

und Eckenebene parametrisiert wurde. Weitere Modellverbesserungen sind die Berücksichtigung einer um-

fassenderen und aktualisierten Datengrundlage der forstlichen Standortkartierung in Baden-Württemberg 

und eines aktuelleren Digitalen Geländemodells (DGM, Copernicus, 2020) für die Berechnung von expositi-

onsspezifischen Indexwerten (Topex). 

 

2.2 Datengrundlage 

Die Entwicklung von Lothar II basiert auf BWI 1- und BWI 2-Daten, die in Baden-Württemberg vor und 

kurz nach dem Wintersturmereignis Lothar erfasst wurden. Aus diesen Datensätzen wurden die binäre Ziel-

größe Sturmschaden an Einzelbäumen (p), die dazugehörige Baumartengruppe (BGR), H, BHD und die räum-

liche Verortung der Inventuren und die Gruppierung in Trakten und Traktecken verwendet. Insgesamt konnte 

somit auf einen Datensatz von über 60000 Einzelbäumen zurückgegriffen werden, die sich auf 4250 Trakte 

und 11000 Traktecken des verdichteten Rasters (2 km × 2 km) der Bundeswaldinventur verteilen. Rund 10 % 

der Bäume wiesen Sturmschäden auf. Der sehr große Stichprobenumfang, die zeitliche Nähe der BWI 2 zum 

Sturmereignis und die flächige Abdeckung von Baden-Württemberg machen den einmaligen Datensatz be-

sonders wertvoll für die statistische Modellbildung. 

Auf der Basis des DGM wurden distanzbasierte Topex-Werte für verschiedene Himmelsrichtungen be-

rechnet (Wilson, 1984). Zur Berechnung der Topex-Werte wurde das DGM mit einer nominellen Rasterzel-

lenauflösung von 90 m herangezogen, die auf 50 m interpoliert wurde. 



31 
 

Die Bodenbeschaffenheit insbesondere in Hinblick auf die Durchwurzelbarkeit stellt eine wichtige Wirk-

größe für Sturmschadensprojektionen dar. Daher wurden modellspezifische Bodenkategorien aus der forst-

lichen Standortskartierung abgeleitet, wobei für eine verbesserte deutschlandweite Verallgemeinerung des 

Modells die Synopse des WKF-Projektes WP-KS-KW (FKZ: 22WC400301) verwendet wurde. Im Vergleich zu 

Lothar I konnte dabei auf einen flächenmäßig umfassenderen Datensatz zurückgegriffen werden, der von der 

Forstlichen Versuchs- und Forschungsanstalt Baden-Württemberg (FVA-BW) für das Projekt zur Verfügung 

gestellt wurde. Aus dem von AP1 entwickelten Wintersturmatlas (Jung und Schindler, 2019a) wurde 𝐺𝑚𝑜𝑑 

für die Modellentwicklung verwendet. 

 

2.3 Modellstruktur 

Die Modellierung von p erfolgte durch ein hierarchisches logistisches Regressionsmodell (Schmidt et al., 

2010). Wesentliche Herausforderung der Weiterentwicklung von Lothar I war hierbei die Einbeziehung von 

𝐺𝑚𝑜𝑑 sowie die Berücksichtigung der zwei Hierarchieebenen BWI 2-Trakt und -Traktecken der Datenstruktur. 

Die Modellstruktur kann vereinfacht mit Hilfe der folgenden Formel dargestellt werden: 

𝑙𝑜𝑔𝑖𝑡(𝑝) ~ 𝐵𝐺𝑅 +  𝐵𝐺𝑅: log(𝐻) + 𝐵𝐺𝑅: log(𝐵𝐻𝐷) + 𝑇𝑜𝑝𝑒𝑥1  +  𝑇𝑜𝑝𝑒𝑥2 + 𝑇𝑜𝑝𝑒𝑥3

+ 𝐺𝐻𝑍𝑆𝑡𝑢𝑟𝑚 + 𝐺𝑚𝑜𝑑 + (1|𝑇𝑟𝑎𝑘𝑡) + (1 |𝑇𝑟𝑎𝑘𝑡|𝑇𝑟𝑎𝑘𝑡𝑒𝑐𝑘𝑒) 

(3) 

Im generalisierten Modell wird p mit einer logistischen Verknüpfungsfunktion (logit) modelliert. Auf der 

rechten Seite der Gleichung sind die unabhängigen Wirkgrößen dargestellt: die Baumartengruppe (BGR) als 

Haupteffekt und in Interaktion mit der Dendrometrie (H bzw. BHD eines Baumes), die kategoriale sturmscha-

densspezifische Geländewasserhaushaltsziffer GHZSturm, drei verschiedene Topex-Werte (Topex1, Topex2, To-

pex3) und 𝐺𝑚𝑜𝑑. Mit den Bezeichnungen (1|Trakt) und (1|Trakt|Traktecke) sind zwei Zufallseffekte gekenn-

zeichnet, die die hierarchische Struktur der Datenpunkte mit in das Modell einbeziehen. 

Zur Einbindung des Effektes von 𝐺𝑚𝑜𝑑 wurden zwei Ansätze gewählt und verglichen: 

1. Die Verwendung einer Glättungsfunktion (𝑠(𝐺𝑚𝑜𝑑)) im Rahmen eines Generalisierten Additiven Model-

lansatzes (Schmidt et al., 2010). Dabei wurde der Effekt als nichtlineare Funktion von 𝐺𝑚𝑜𝑑 in die Linear-

kombination simultan zu den Effekten der anderen Wirkgrößen integriert. Der Verlauf der Effektfunktion 

wird dabei größtenteils von den Daten bestimmt. 

2. Die Verwendung eines linearen Effektes der quadrierten Böengeschwindigkeit (𝐺𝑚𝑜𝑑
2 ). Diese Variante 

wurde der Gesetzmäßigkeit des physikalischen Strömungswiderstandes entlehnt, der proportional zur 

quadrierten Strömungsgeschwindigkeit ist. Dieser Ansatz bewirkt bei positiven Regressionskoeffizienten 

einen monoton steigenden und konvexen Effektverlauf. 

Der Ansatz kann somit als generalisiertes lineares gemischtes bzw. generalisiertes additives gemischtes 

Modell mit logistischer Verknüpfungsfunktion bezeichnet werden. Alle Varianten wurden in der Statistik- und 

Programmierumgebung R (R Core Team, 2021) mit Hilfe des Paketes brms (Bürkner, 2018) als Bayessche 

Modelle parametrisiert. 

 

2.4 Modellanwendung und Sturmschadensprojektion 

Für die Sturmschadensprojektion auf der deutschlandweiten Waldfläche wurden Modellbestände gene-

riert, da für vergleichende Analysen möglichst viele Baumarten bzw. WETs und Entwicklungsstufen von Wald-

beständen miteinander verglichen werden müssen. Derartige Analysen sind die Voraussetzung für eine stra-

tegische klimaadaptive Waldbauplanung und Baumartenwahl.  

Ziel der WET-basierten Analyse ist es, Waldbesitzenden die Möglichkeit zu geben, je nach Betriebsziel 
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bestimmte Baumartenkombinationen für ihre zukünftigen Waldbestände auszuwählen. Dabei sollte es mög-

lich sein, individuelle Zielsetzungen und Motivationen zu berücksichtigen. Mithilfe der entsprechenden WETs 

sollen so deutschlandweit räumlich hochaufgelöst (50 m × 50 m) Bewirtschaftungsstrategien zur Minimie-

rung negativer Auswirkungen zukünftiger klimawandelbedingter Sturmschadensrisiken abgeleitet werden. 

Die ausgewählten Waldentwicklungstypen umfassen die acht Hauptbaumarten mitteleuropäischer Wäl-

der: Rotbuche (Bu, Fagus sylvatica L.), Traubeneiche (TEi, Quercus robur L.), Stieleiche (SEi, Quercus petraea 

Matt. Liebl.), Waldkiefer (Ki, Pinus sylvestris L.), Gemeine Fichte (Fi, Picea abies (L.) H. Karst.), Weißtanne (Ta, 

Abies alba Mill.), Europäische Lärche (Lä, Larix decidua Mill.) und Douglasie (Dgl, Pseudotsuga menziesii (Mir-

bel) Franco). Trauben- und Stieleiche wurden zur Baumartengruppe Eiche (Ei) zusammengefasst. Weitere, 

seltener vorkommende Laubbaumarten, wie Ahorn- und Lindenarten, Hainbuchen und andere wurden in der 

Kategorie andere Laubbaumarten mit hoher Lebensdauer (ALh) zusammenfassend analysiert. Die verschie-

denen Baumarten wurden innerhalb der WETs in unterschiedlichen Anteilen kombiniert und gemischt. Ins-

gesamt wurden so 27 verschiedene WETs identifiziert (Tabelle 2), die mögliche Zusammensetzungen von 

zukünftigen Waldbeständen in Deutschland darstellen. 

Die Einschätzung der Gefährdung der aktuellen Bestockung war nicht Bestandteil des Projektes MiStriKli. 

Allerdings können zu diesem Zweck aus der Vielzahl der Modellbestände die spezifischen Bestände und ihre 

zugehörigen Sturmschadenswahrscheinlichkeiten selektiert werden, die der aktuellen Bestockung jeweils am 

ähnlichsten sind. Die Modellbestände wurden zu verschiedenen Zeitpunkten begründet, um für möglichst 

viele aktuelle und zukünftige Wachstumsbedingungen Projektionen bereitstellen zu können. Dabei werden 

Wachstumstrends aufgrund unterschiedlicher Stickstoffdepositionen aber auch des Klimawandels über 

standorts- bzw. klimasensitive Standort-Leistungs-Modelle abgebildet (Schmidt, 2020). Als Ergebnis resultie-

ren Altersverläufe für H und BHD für sieben Hauptbaumarten für die Waldfläche Deutschlands in 50 m × 50 m 

Auflösung, aus denen Modellbestände mit verschiedenen Mischungsanteilen erzeugt wurden. 

Insgesamt wurde ausgehend von vier verschiedenen Keimjahren (1900, 1950, 1975, 2000) in der Alters-

spanne 30-130 Jahre (30-150 Jahre für Bu und Ei) alle 10 Jahre jeweils ein H-BHD-Paar auf der Waldfläche 

Deutschlands in 50 m × 50 m Auflösung projiziert. Bis ans Ende des 21. Jahrhunderts wurden dazu Klimadaten 

aus sieben verschiedenen Modellläufen des regionalen Klimaszenarien-Ensembles für Deutschland (ReKliEs-

De, Hübener et al., 2017) für das Emissionsszenario RCP 8.5 verwendet. Die edaphischen Wachstumsbedin-

gungen werden über die statischen Größen Wasserhaushalts- und Nährkraftziffer in den Standort-Leistungs-

Modellen berücksichtigt, wobei zum Teil bundeslandspezifische forstliche Standortskartierungen berücksich-

tigt werden können. Dazu lagen Kartierungen für Schleswig-Holstein, Niedersachsen, Sachsen-Anhalt, Hes-

sen, Baden-Württemberg und Bayern vor. Für die restliche Waldfläche Deutschlands wurden mittlere Bedin-

gungen (mesotroph bzw. frisch) angenommen. Nördlich der Mittelgebirgsschwelle wurde die Wasserhaus-

haltsziffer bei sandigem Ausgangssubstrat abweichend auf mäßig frisch gesetzt. Alle Eingangsgrößen der Mo-

dellbestände basierten auf einem 50 m × 50 m Raster, welches aus dem Digitalen Basis-Landschaftsmodell 

(GeoBasis-DE / BKG, 2019) erstellt wurde und rund 44.5 Mio. Waldrasterzellen umfasst. 
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Tabelle 2. Aus den Baumarten(gruppen) Rotbuche (Bu), Eiche (Ei), Waldkiefer (Ki), Gemeine Fichte (Fi), Weiß-

tanne (Ta), Europäische Lärche (Lä), Douglasie (Dgl) und andere Laubbaumarten mit hoher Lebensdauer (ALh) 

der Modellbestände abgeleitete 27 Waldentwicklungstypen (WET) mit Angaben zur deren Baumartenmi-

schung (%). 

ID WET Baumart(en) Mischung (%) 

1 1 Bu 100 

2 02_01 Bu/Fi 75/25 

3 02_02 Bu/Fi 50/50 

4 03 Fi 100 

5 4 Fi/Bu 75/25 

6 05_01 Bu/Lä 75/25 

7 05_02 Bu/Lä 50/50 

8 6 Lä/Bu 75/25 

9 07_01 Bu/Dgl 75/25 

10 07_02 Bu/Dgl 50/50 

11 8 Dgl/Bu 75/25 

12 9 Ei 100 

13 10_01 Ei/Bu 75/25 

14 10_02 Ei/Bu 50/50 

15 11_01 Ei/Ki 75/25 

16 11_02 Ei/Ki 50/50 

17 12 Ki 100 

18 13_01 Ki/Bu 75/25 

19 13_02 Ki/Bu 50/50 

20 14 Bu/Ta/Fi 60/30/10 

21 15 Ta/Bu/Fi 60/30/10 

22 16 Bu/Ta/Dgl 60/30/10 

23 17 Ta/Bu/Dgl 60/30/10 

24 18 Ki/Dgl/Bu 60/30/10 

25 19_01 Bu/ALh 75/25 

26 19_02 Bu/ALh 50/50 

27 20 ALh/Bu 75/25 

 

3. Wesentliche Ergebnisse 

3.1 Erweiterung des Modells Lothar I um einen Effekt der Böengeschwindigkeit 

Die modellierte Böengeschwindigkeit 𝐺𝑚𝑜𝑑 konnte erfolgreich als neue Wirkgröße in das Sturmschadens-

modell Lothar II integriert werden. Die zwei Ansätze zur Berücksichtigung von 𝐺𝑚𝑜𝑑 sind in der Abbildung 16 

in Form partieller Effektverläufe veranschaulicht. Im Bereich zwischen 25 und 48 m/s sind die mittleren Ef-

fektverläufe für beide Ansätze sehr ähnlich. Im Falle der Glättungsfunktion 𝑠(𝐺𝑚𝑜𝑑) wird aber deutlich, dass 

im Bereich mit sehr hohen 𝐺𝑚𝑜𝑑-Werten ab 48 m/s der Effekt auf p wieder abnimmt. Aufgrund dieses un-

plausiblen Verlaufes wurde der Ansatz nicht weiterverfolgt. Vielmehr wurde die quadrierte Böengeschwin-

digkeit über einen linearen Effekt in das Modell integriert. Über 𝐺𝑚𝑜𝑑 dargestellt, zeigt dieser Effekt einen 
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konvexen, monoton steigenden Verlauf mit hohen Effekten auf p bei hohen 𝐺𝑚𝑜𝑑
2 -Werten. 

 

 

Abb. 16. Partielle Effektverläufe der modellierten Böengeschwindigkeit (𝐺𝑚𝑜𝑑) auf der logit-Skala. In grün ist 

der Verlauf der Glättungsfunktion 𝑠(𝐺𝑚𝑜𝑑) dargestellt, während in blau die lineare Variante unter Verwen-

dung der quadrierten Böengeschwindigkeit (𝐺𝑚𝑜𝑑
2 ) zu sehen ist. Die feinen Linien beschreiben jeweils einen 

von insgesamt 4000 Verläufen aus der posteriori-Verteilung. Je mehr diese überlappen, desto robuster ist 

der Schätzer. Die dicken Linien beschreiben jeweils die Mittelwertverläufe beider Varianten. Auf der x-Achse 

ist die Datendichte mit vertikalen Strichen aufgetragen. 

 

In der flächigen Betrachtung der Effekte wird der Informationsgewinn durch die Verwendung von 𝐺𝑚𝑜𝑑
2  

in Lothar II gegenüber Lothar I deutlich (Abbildung 17). Während der räumliche Glätter in Lothar I die groß-

räumigen Schadenszentren im Nordschwarzwald und in den zentralen Landesteilen Baden-Württembergs 

abbildet, können durch das fein aufgelöste 𝐺𝑚𝑜𝑑-Feld in Lothar II zusätzlich kleinräumige Unterschiede in das 

Modell eingebracht werden. 

 

 

Abb. 17. Vergleich des räumlichen Musters der partiellen Effekte der räumlichen Glättungsfunktion in 

Lothar I (links, Schmidt et al., 2010) und der quadrierten modellierten Böengeschwindigkeit (𝐺𝑚𝑜𝑑
2 ) im Modell 

Lothar II (Mitte) mit dem beobachteten Schadmuster in der BWI 2 (Anzahl der Einzelbaumschäden pro Flä-

cheneinheit) für das Sturmereignis Lothar in Baden-Württemberg (rechts). 
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Die Effekte der in Lothar I und Lothar II einheitlichen Wirkgrößen weisen in beiden Ansätzen ähnliche 

Muster und identische Vorzeichen auf, haben aber teilweise deutlich unterschiedliche Amplituden (Abbil-

dung 18). So weisen sowohl die Haupteffekte der Baumartengruppen als auch die Wechselwirkungen zwi-

schen Baumartengruppen und dendrometrischen Parametern in Lothar II tendenziell etwas stärkere Kon-

traste als in Lothar I auf. Für GHZSturm tritt in Lothar II sogar eine deutlich stärkere Kontrastierung zwischen 

den Kategorien auf und die Effektamplitude der verschiedenen Topex-Werte ist in Lothar II ebenfalls deutlich 

größer. Insgesamt weist Lothar II somit eine höhere Modellsensitivität bezüglich der berücksichtigten Wirk-

größen als Lothar I auf. 

 

 

Abb. 18. Vergleich der Modelleffekte aus Lothar I (rot) mit denen aus Lothar II (𝐺𝑚𝑜𝑑
2 , 𝑠(𝐺𝑚𝑜𝑑)). Die Effekt-

größen sind auf der logit-Skala angegeben. 

 

Beim Vergleich der Baumarten zeigt die Fichte die höchste Sturmgefährdung gefolgt von Douglasie, Weiß-

tanne und Kiefer (Abbildung 19). Die Laubbaumart Buche und Baumartengruppe Eiche zeigen vergleichs-

weise niedrige Risiken. 
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Abb. 19. Modellierte Durchmesser- (BHD) und Höhen- (H) Altersentwicklungen (Keimjahr 1900) auf einem 

Standort im Taunus: (637 m über NHN, betont frisch und gut mesotroph) und zugehörige Verläufe der Sturm-

schadenswahrscheinlichkeit (p). Die Wachstumsverläufe für Alter > 110 Jahre (ab 2020) und die Wahrschein-

lichkeiten wurden aus sieben Klimamodellläufen gemittelt. Die Topex-Werte wurden auf 0 (entspricht einer 

ebenen Lage) und GHZSturm auf terrestrisch gesetzt. Für die Böengeschwindigkeit wurde ein sehr hoher Wert 

verwendet (𝐺𝑚𝑜𝑑 > 50 m/s), um eine deutliche Kontrastierung zwischen den Baumarten zu erreichen. 

 

3.2 Deutschlandweiter Wintersturmschadensatlas 

Das Hauptprodukt des AP2 ist ein deutschlandweiter Wintersturmschadensatlas (Abbildung 20) für die 

Gefährdung von Wäldern durch Winterstürme auf Basis der Modellbestände und 𝐺𝑚𝑜𝑑. Die Gefährdung ist 

für Rein- und Mischbestände der untersuchten Baumarten der jeweiligen Keimjahr-Alter-Kombinationen ver-

fügbar. Alle projizierten Zeitschritte ab 2020 wurden für jeweils sieben Klimamodellläufe berechnet. Für eine 

Abschätzung in Mischbeständen werden die Sturmschadenwahrscheinlichkeiten anteilig zu den Mischungs-

prozenten der beteiligten Baumarten gewichtet gemittelt. Bei diesem Ansatz der ideellen Reinbestände wird 

angenommen, dass keine Wechselwirkungen zwischen den Baumarten auftreten. Zur Abbildung des zukünf-

tigen Sturmgeschehens wurde 𝐺𝑚𝑜𝑑 für die Wiederkehrzeit 20 Jahre für das Klimawandelszenario RCP 8.5 

im Zeitraum 2069-2099 verwendet. 

So kann zum Beispiel mit Hilfe des Wintersturmschadensatlas für die wirtschaftlich wichtigsten Baumar-

ten Fichte und Buche im Harz (gleicher Kartenausschnitt wie in der Abbildung 11) eine räumliche Optimierung 

der Baumartenverteilung bzw. der angestrebten WETs vorgenommen werden. Demnach würden in Gebieten 

mit hohen Risiken für die Fichte (z. B. auf südwestexponierten Hängen) eher WETs mit führender Buche emp-

fohlen werden. Gleichzeitig können Vorranggebiete für die Fichte ausgemacht werden (z. B. auf Nord-Ost-

exponierten Hängen), wodurch die Schadensrisiken für Mischungstypen mit führender Fichte gesenkt wer-

den können. In diesem Beispiel wurde für beide Baumarten p im Alter 100 Jahre projiziert. 

In der forstwirtschaftlichen Praxis sind aber oftmals baumartspezifische Produktionsziele, d. h. die Ziel-

stärke (BHD bei Ernte) entscheidend. Diese werden je nach Wachstumsbedingungen zu unterschiedlichen 

Zeitpunkten bzw. Baumaltern erreicht. Daher werden neben Karten für verschiedene Alterszeitpunkte auch 

Karten für unterschiedliche BHD-Werte für den Wintersturmschadensatlas erzeugt. 
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Abb. 20. Deutschlandweite Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p) für eine Wiederkehrzeit von 20 Jahren für 

einen 100-jährigen Buchenreinbestand mit dem Keimjahr 1900 im Klimawandelszenario RCP 8.5 für den Zeit-

raum 2069-2099. Bei der Topex-Berechnung wurde Südwest als Hauptwindrichtung angenommen. 

 

In einem Beispiel auf einer 100 km² großen Fläche im südlichen Schwarzwald (Abbildung 21) ist p für un-

terschiedliche Zielstärken in einem Dgl/Bu-Bestand (obere Reihe) und unterschiedliche Mischungen von re-

gionaltypischen Bu/Ta/Fi- bzw. Ta/Bu/Fi-Bergmischwäldern bei Zielstärke dargestellt. Die Zielstärken der 

Douglasie (obere Reihe) wurden entsprechend unterschiedlicher Produktionsziele gewählt: Wertholz 

(BHD > 70 cm) und Bauholz (BHD > 55 cm). Der für die Sturmschadensmodellierung benutzte BHD (Zielstärke 

von 5 cm) basiert auf der Annahme, dass zu diesem Zeitpunkt ein für die Ernte ausreichend großer Anteil von 

Einzelbäumen das jeweilige Produktionsziel erreicht hat. 

 



38 
 

 

Abb. 21. Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p) für eine Wiederkehrzeit von 20 Jahren in 100-jährigen Mo-

dellbeständen im zentralen Harz im Klimawandelszenario RCP 8.5 im Zeitraum 2069-2099. Die Modellbe-

stände weisen das Keimjahr 1900 auf. 

 

Bei allen dargestellten WETs sind die Gipfellagen, die bis zu 1400 m über NHN erreichen, stark sturmscha-

densgefährdet. Dabei zeigt der laubholzdominierte Bergmischwaldtyp Bu/Ta/Fi im Vergleich den geringsten 

Flächenanteil mit sehr hohem Schadpotenzial auf (Abbildung 22). Im Gegensatz dazu steht der Dgl/Bu-Typ 

mit Produktionsziel Wertholz. Anhand des Wintersturmschadensatlas können auch hier Bereiche ausge-

macht werden, vornehmlich nordwest- bis südostausgerichtete Tallagen, in denen sehr geringe Schadens-

wahrscheinlichkeiten zu erwarten sind und die somit für einen Anbau prädestiniert sind. Diese Bereiche 

könnten ausgeweitet werden, wenn das Produktionsziel Douglasienbauholz ist. Wird der Fokus auf die Na-

delholzproduktion mit heimischen Baumarten gelegt, dann ist der Ta/Bu/Fi-Bergmischwaldtyp eine Alterna-

tive, der große Flächenanteile mit geringen Sturmschadenswahrscheinlichkeiten aufweist. 

Anhand der aufgeführten Beispiele wird deutlich, dass die räumlich fein aufgelöste p-Information eine 

wichtige Entscheidungsgrundlage für ein waldbauliches Management und die strategische Waldbauplanung 

im Klimawandel sein kann. Sie ermöglicht nicht nur eine Bewertung von WETs unter Annahme zukünftiger 

Wachstumsbedingungen und Böenregime, sondern kann darauf aufbauend zur räumlichen Optimierung der 

Baumartenverteilung genutzt werden, um z. B. das mittlere Sturmschadenrisiko bei vorgegebenen Baumar-

tenanteilen und Produktionszielen zu minimieren. 
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Abb. 22. Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p) auf einer 100 km² großen Fläche im südlichen Schwarzwald 

für Modellbestände, in denen baumartenspezifische Zielstärken (BHD) erreicht sind. In (A) und (B) ist p für 

Dgl/Bu-Bestände mit gleichen Mischungsanteilen (Dgl 75 %, Bu 25 %) aber unterschiedlichen BHD-Werten 

dargestellt. In (A) ist BHD für die Buche ist 55 cm und für Douglasie 65 cm (Wertholzqualität). In (B) ist BHD 

45 cm (Bauholzqualität). (C) und (D) zeigen zwei Bergwaldmischtypen (Bu/Ta/Fi, Ta/Bu/Fi) mit unterschiedli-

chen Mischungsanteilen. Die Anteile belaufen sich auf Bu 60 %, Ta 30 %, Fi 10 % sowie Ta 60 %, Bu 30 % und 

Fi 10 %. BHD der Buche ist 55 cm, der Weißtanne 45 cm und der Fichte 40 cm. Alle Modellbestände wurden 

1950 begründet. Die p-Projektion für eine Wiederkehrzeit von 20 Jahren wurde für das Klimawandelszenario 

RCP 8.5 im Zeitraum 2069-2099 durchgeführt. In den grauen Bereichen wurde die Zielstärke im untersuchten 

Altersverlauf von 130 (Nadelholz) bzw. 150 Jahren (Buche) nicht erreicht. 
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Arbeitspaket 3 

1. Ziel und Gegenstand 

Das Ziel dieses Arbeitspaketes ist die Projektion des zukünftigen Waldwachstums mit einem klimasensiti-

ven Wachstumsmodell. Darüber hinaus soll die Reaktion von Wäldern auf Sturmschäden und deren Effekt 

auf das Wachstum bei anschließender Entfernung von durch Stürme geschädigter Bäume untersucht werden. 

Hierbei steht die Auswirkung von Baumartenmischungen sowie die angewendete Durchforstung auf allge-

meine Wachstumsparameter wie BHD, H, Grundfläche (BA) und Volumen (V) im Vordergrund. Die Interakti-

onen von Klima, Standort, Baumart, Durchforstung und Störungen wird in den Projektionen der potenziellen 

Waldwachstumsszenarien berücksichtigt. 

Um dieses Ziel zu erreichen, wird das prozessbasierte Modell 3-PGmix (Forrester und Tang, 2016) und die 

hierin einbezogenen biologischen Prozesse des Waldwachstums verwendet, um die zu untersuchenden 

Baumarten unter den gegebenen Wachstumsbedingungen zu analysieren. Hierfür müssen die Baumarten für 

die Umweltbedingungen, unter denen sie wachsen, parametrisiert werden. Nach der Parametrisierung kön-

nen die Ergebnisse der Simulationen als Basis für die ökonomische Analyse der Effektivität von Behandlungs-

strategien bzw. Baumartenmischungen und Durchforstungen verwendet werden. Hierfür werden Parameter 

wie der Kapitalwert (KW) herangezogen. 

 

2. Methodik 

In den 3-PGmix-basierten Simulationen wurde die Bayessche Inferenz verwendet, um Modellparameter-

werte zu kalkulieren (Augustynczik et al., 2017; Trotsiuk et al., 2020; Forrester et al., 2021). Deutschland 

umfasst verschiedene Klima- und Standortbedingungen, was eine spezifische Kalibrierung für die untersuch-

ten Baumarten Buche, Fichte, Kiefer, Douglasie, Lärche, Eiche und Weißtanne erforderlich macht. 

Die Kalibrierung der Baumarten wurde anhand eines Datensatzes der FVA-NW auf drei Transekte, die 

Gradienten von Bodentyp, Bodenwasser, Geländehöhe und Klima aufweisen (Abbildung 23), vorgenommen. 

Die standortabhängigen örtlichen Werte für BHD, H und BA wurden von empirisch modellierten Wachstums-

zeitreihen abgeleitet. Diese Zeitreihen wurden in drei verschiedene Altersklassen (34-64 Jahre, 64-94 Jahre 

und 94-119 Jahre) aufgeteilt. Diese Altersklassen entsprechen in etwa der Zeitspanne 1987-2012, in der drei 

Bundeswaldinventuren stattgefunden haben. Die Zuwächse in den Transekten spiegeln das Wachstum über 

diese Perioden wider. 

Da die Bestandesdichte eine wesentliche Rolle in der Biomasseberechnung in 3-PGmix spielt, und die 

Stammzahl pro Bestand in den Kalibrierungsdaten nicht vorhanden war, wurden die Bestandesdichten von 

Durchmesser- und Grundflächenbestandeswerten abgeleitet. Die Entwicklung der Stammzahl mit dem Alter 

wurde dann als Durchforstung interpretiert, wobei 3-PGmix auf die Entnahme von Stämmen reagiert. Das 

wirkt sich wiederum auf die Entwicklung der Bestandesbiomasse aus. 

Im verfolgten Modellierungsansatz wurden die Transekte weiter in Segmente aufgeteilt, die Wuchsgebie-

ten entsprechen. Die Wuchsgebiete, die in der Kalibrierung berücksichtigt werden, entsprechen den End-

punkten der Transektabschnitte. Überschneidungen der Transekte sowie zwei zusätzliche Regionen in Mit-

teldeutschland wurden in die Analyse aufgenommen, um die Standortbedingungen umfassender abzubilden. 

Jede Altersklasse wurde mit Startwerten für BHD, H und BA initialisiert, die einer Probefläche in den je-

weiligen Wuchsgebieten entsprachen. Während der Modellinitialisierung wurden Startwerte für Stamm-, 

Laub- und Wurzelbiomasse benötigt. Auf der Grundlage von BHD, H und BA wurden generalisierte allometri-

sche Gleichungen angewendet, um die Biomassen zu generieren. Diese Berechnungen basieren prinzipiell 
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auf dem mittleren Bestandes-BHD, zusätzlich wurden die Bestandesgrundfläche und das mittlere Baumar-

tenalter berücksichtigt. In manchen Fällen, in denen einzelne Baumartengleichungen nicht die entsprechen-

den Ergebnisse im Vergleich mit den Altersklassenausgangswerten lieferten, wurden generalisierte Gleichun-

gen gewählt. 

 

 

Abb. 23. Transektstandorte und Wuchsgebiete, die die Kalibrierung umfasst: Schleswig-Holstein Nordwest, 

Niedersächsischer-Küstenraum, Mittelwestniedersächsisches Tiefland, Mittleres nordost-deutsches Altmo-

ränenland, Mitteldeutsches Trias-Berg- und Hügelland, Taunus, Fränkische Platte, Neckarland, Bayerischer 

Wald und Bayerische Alpen. 

 

Der erste Schritt der Kalibrierung war die manuelle Parametervariation (Forrester et al., 2021), solange 

bis eine Anpassung innerhalb einer plausiblen Anfangsparameterbandbreite erreicht wurde. Das Ergebnis 

dieses Schritts wurde dann als Startpunkt für die Bayessche Kalibrierung verwendet. Die gewählten Parame-

ter wurden dann mit ± 15 % Spannweite der Variation eingestellt, da sie eine große Wirkung auf die Modell-

ergebnisse haben. Im Fall von hochsensiblen Parametern, wie das Verhältnis von Stammmasse zu BHD, wur-

den sie mit ± 10 % des niedrigsten Dezils variiert. 

In der Bayessche Kalibrierung wird der Startparametersatz durch den Vergleich mit einem empirischen 

Datensatz unter Anwendung einer Wahrscheinlichkeitsfunktion variiert. Die Funktion bestimmt die Wahr-

scheinlichkeit, dass die Parameter die gleichen Datenwerte generieren wie der empirische Datensatz. Das 

Modell läuft über eine vorgegebene Zahl von Iterationen von Markov-Monte-Carlo-Ketten, um die Parame-

terwerte mit der höchsten Wahrscheinlichkeit für identische Ergebnisse zu generieren. In der vorliegenden 

Kalibrierung wurden 1250 Iterationen in zwei Ketten initialisiert, um insgesamt 2500 Iterationen auszufüh-

ren. Anschließend wurde ein Ausgabeparametersatz mit aktualisierten Werten und einer engeren Parame-

terunsicherheitsbreite generiert, um eine verbesserte Anpassung der gewünschten Ergebnisse in den Unter-

suchungsgebieten zu generieren. 
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Die Kalibrierung wurde mit dem R-Paket Bayesian Tools durchgeführt. In Fällen, in denen auch lineare 

Modelle kalibriert werden mussten, z. B. bei der Höhenfunktion für die Baumart Eiche, wurden diese Kalib-

rierungen mit der nls() Funktion ausgeführt. 

Um die so entstandenen Parametersätze zu validieren, wurden Reinbestände aus den Transekten in den 

jeweiligen Wuchsgebieten mit Modellergebnissen von abgeleiteten Parametern verglichen, um den Konver-

genzgrad zu quantifizieren. Der letzte Schritt war die Validierung der abgeleiteten Parameter in Mischbestän-

den. In beiden Fällen wurde der prozentuale Bias (Pbias) als Vergleichsmetrik verwendet. Die Validierung 

erfolgte auf Probeflächen von FVA-BW und Forst-BW in Baden-Württemberg. 

Um die atmosphärischen Bedingungen auf den Probeflächen von FVA-BW abzubilden, wurden Klimadaten 

der nächstgelegenen DWD-Stationen verwendet (DWD, 2020). Für die Forst-BW-Probeflächen wurden Klima-

daten (Maximum- und Minimumtemperatur, Niederschlag und Frosttage) aus AP1 verwendet. Die durch-

schnittliche monatliche Sonneneinstrahlung wurde für jeden Standort in DWD-Datenbanken abgefragt. 

Durchmesser-, Höhen-, Grundflächen- und Volumenwerte waren die Größen, die für die Validierung ver-

wendet wurden. Die Stammzahl pro Hektar (N) wurde für FVA-BW-Probeflächen von der FVA-BW bereitge-

stellt. Für die Forst-BW-Probeflächen wurde N aus der Stammzahl über 15 cm BHD auf die Anzahl pro Hektar 

extrapoliert. Die Zahl der Inventuraufnahmen variiert bei den FVA-BW-Probeflächen. Auf den Forst-BW-Pro-

beflächen waren drei Messungen von BHD, H, BA und V vorhanden. Für die Forst-BW-Probeflächen wurde 

für jeden Baum V berechnet und aus dem Mittelwert der gemessenen Bäume N ermittelt. BA wurde aus BHD 

mit der in 3-PGmix hinterlegten Formel BA = (BHD/2/100)2 ×  × N/ha ermittelt. 

Die Baumbiomasse in Baden-Württembergs Mischbeständen wurde mit Reinbeständen mit denselben 

Eingabedaten für die jeweilige Baumart anhand Pbias verglichen, um die Differenz im Wachstum mit und 

ohne Mischung festzustellen. Um den Unterschied zwischen den untersuchten Baumarten in Rein- und 

Mischbeständen aufzuzeigen, wurde für jede Baumart das Wachstum mit N = 500 Stämme/ha für einen Zeit-

raum zwischen 30 und 120 Jahren simuliert, bis eine für von Baumart und Managementstrategie abhängige 

Mindeststammzahl erreicht wurde. Zusätzliche Baumartmischungen wurden mit derselben Gesamtstamm-

zahl wie die jeweiligen Baumarten im Reinbestand, d. h. 2 × 250 Stämme/ha, insgesamt 500 Stämme/ha im 

Mischbestand untersucht. 

Die p-Werte für die Baumart Buche wurden in Abhängigkeit der vier Behandlungsstrategien „keine Durch-

forstung“, „schwache (leichte) Durchforstung“, „konventionelle Durchforstung (BAU)“ und „intensive Durch-

forstung“ für Rein- und Mischbestände evaluiert. Alle Durchforstungsregime wurden in 10-Jahres-Intervallen 

durchgeführt. Die Stammzahl für konventionelle Durchforstung, intensive und schwache Durchforstung ba-

sieren auf Augustynczik et al. (2020), die aus Bundeswaldinventurdaten abgeleitet wurden. 

Manche dieser Durchforstungsvorgaben führten dazu, dass Bestände im Modell während ihrer Entwick-

lung komplett entfernt wurden. Daher wurde die Zahl der zu entnehmenden Stämme für jede Baumart be-

grenzt. In Mischbeständen wurden diese Zahlen halbiert. Sobald eine Stammzahlbegrenzung erreicht wurde, 

blieb der Bestand für weitere 20 Jahre stehen und die Umtriebszeit als erreicht angesehen. Der Einfluss von 

Behandlungsstrategien und Baumarten auf das Wachstum und p wurden dann analysiert. Die Mann-Whitney 

U- und T-Tests wurden verwendet, um die Unterschiede in Bezug auf p zu quantifizieren. 

Im Rahmen von MiStriKli wurde 3-PGmix mit dem Sturmschadensmodel Lothar I (Schmidt et al., 2010) ge-

koppelt, um die zukünftige Sturmgefährdung abschätzen zu können. Die von 3-PGmix ausgegebenen BHD- und 

H-Werte wurden als Eingaben für Lothar I verwendet. Die p-Werte wurden so in 3-PGmix integriert, dass 

Stämme in Relation zu p entfernt wurden, wenn ein Sturmereignis aufgetreten ist. Analog zur Durchfors-

tungsfunktion in 3-PGmix werden dann Laub-, Stamm- und Wurzelbiomasse reduziert. Hierdurch wird eine 
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Differenz der Stammzahlen vor und nach Sturmereignissen erzeugt, und die jeweiligen Werte der veränder-

ten Biomasse für jede Baumart festgehalten. 

Um das Modellverhalten zu überprüfen, wurde eine Sensitivitätsanalyse des gekoppelten 3-PGmix-Lothar I-

Modells durchgeführt. Die Eingabewerte für BHD, Topex und geographische Koordinaten wurden variiert, um 

die Ergebnisbandbreite in Abhängigkeit von p zu quantifizieren. Die Mann-Whitney U- und T-Tests wurden 

angewendet, um festzustellen, ob signifikante Differenzen zwischen den getesteten Bandbreiten für die Ein-

gaben vorhanden waren. Dieser Ansatz wurde auch auf parametrisierte p-Werte für einzelne Baumarten an-

gewendet, um diese zu vergleichen. 

Eine ökonomische Analyse wurde für die simulierten Rein- und Mischbestände durchgeführt, um die re-

lative Effektivität jedes Bewirtschaftungsszenarios in Bezug auf diskontierte Reinerträge (Kapitalwert, KW) 

sowie die Sturmgefährdung zu quantifizieren: 

𝐾𝑊 (𝑖, Z) =  ∑
𝑅𝑡

(1 + 𝑖)𝑡

𝑍

𝑡=0

 
(4) 

wobei t das Bestandesalter, i die Diskontierungsrate und Rt der Reinertrag ist. Es wurden Holzpreise und 

Holzerntekosten aus Baden-Württemberg für den Zeitraum 2000-2016, wie sie von Zamora-Pereira et al. 

(2021) bei deren ökonomischer Analyse eingesetzt wurden, verwendet. Holzsortimente wurden anhand der 

Bestandessortentafeln für Baden-Württemberg (Landesforstverwaltung Baden-Württemberg, 1993) herge-

leitet. Eine Diskontierungsrate von 2 % wurde angesetzt. 

Der ausscheidende und verbleibende Bestand am Ende der Umtriebszeit wurde in zehn Durchmesserklas-

sen eingeteilt und die entsprechenden holzerntekostenfreien Erlöse pro Kubikmeter ermittelt. Aus der 

Summe der diskontierten Reinerträge wurde anschließend KW für jeden Simulationsmonat ermittelt. Für die 

Darstellung des Einflusses der Sturmgefährdung wurden Stämme auf der Basis von p entfernt und das ge-

schädigte Holz einer entsprechenden Durchmesserklasse auf die Hälfte des Wertes nicht geschädigter 

Stämme entwertet. 

 

3. Wesentliche Ergebnisse 

3.1 Entwicklung von Behandlungsstrategien 

Die Tabelle 3 fasst Pbias-Werte der Validierungen kalibrierter Baumartenparameter zusammen. Der BHD-

bezogene Pbias ist für Weißtanne am höchsten und für Fichte am niedrigsten. Der größte H-bezogene Pbias-

Wert ergab sich für die Eiche und der niedrigste Pbias-Wert für die Weißtanne. Für die Variable BA ist Pbias 

für Weißtanne am höchsten und für Eiche am geringsten. Die V-verbundene Pbias-Standardabweichung ist 

bei der Weißtanne am stärksten ausgeprägt und bei Douglasie am niedrigsten.  

Der Pbias-Mittelwert der vier Ausgabevariablen ist für Weißtanne am größten und für Douglasie am nied-

rigsten. Die Pbias-Standardabweichung ist für Buche am höchsten und für Eiche am geringsten. Die größte 

Pbias-Standardabweichung zeigt sich für BA und V bei der Baumart Buche. Die H-bezogene Pbias-Standardab-

weichung ist am geringsten für die Baumarten Lärche und Eiche. 
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Tabelle 3. Mittelwerte und Standardabweichungen (%) des prozentualen Bias (PBias) für die untersuchten 

Probeflächen zur Validierung der mit 3-PGmix modellierten Durchmesser- (BHD), Höhe- (H), Grundfläche- (BA) 

und Volumenwerte (V) sowie ihre Mittelwerte. 

Baumart BHD H BA V Mittelwert 

Fichte Mittel Pbias 1.0 13.0 4.2 9.6 6.9 

Fichte Standardabweichung 14.1 24.9 33.0 49.7 15 

Buche Mittel Pbias 3.3 6.7 25.0 29.3 16.1 

Buche Standardabweichung 39.6 18.1 125.2 139.7 60.7 

Douglasie Mittel Pbias 3.5 10.6 -24.6 -5.7 -4.0 

Douglasie Standardabweichung 10.9 26.1 39.9 14.3 13.1 

Lärche Mittel Pbias 5.6 8.8 21.1 31.7 16.8 

Lärche Standardabweichung 11.8 8.1 26.4 36.7 13.2 

Weißtanne Mittel Pbias 9.2 2.1 35.5 39.5 21.6 

Weißtanne Standardabweichung 18.1 9.1 57.5 53.6 24.5 

Kiefer Mittel Pbias -3.3 -7.4 4.5 -23.6 -7.4 

Kiefer Standardabweichung 30.1 14.7 65.7 59.6 24.2 

Eiche Mittel Pbias 7.4 -18.5 2.4 -20.8 -7.4 

Eiche Standardabweichung 25.6 4.5 31.7 31.3 12.8 

 

In der Abbildung 24 werden die Ergebnisse von den statistischen Tests gezeigt, bei denen die kalibrierten 

Baumparameter BA, BHD und H mit den ursprünglichen Daten verglichen wurden. 

 

 

Abb. 24. Kastengraphiken von Pbias (%) resultierend aus der Kalibrierung der Baumarten Weißtanne (Silver 

fir), Eiche (Sessile oak), Kiefer (Scots pine), Fichte (Norway spruce), Lärche (European Larch), Buche (European 

Beech) und Douglasie (Douglas fir) für Grundfläche (BA, Basal area), Durchmesser (BHD, Diameter) und Höhe 

(H, Height). Die Kästen stellen die Werte da, um die sich Pbias am meisten konzentriert, die vertikale Linie ist 

der Mittelwert; die horizontalen Linien bilden die Wertebandbreite ab, Punkte stellen Ausreißerwerte dar. 
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Die Abbildung 25 zeigt die Pbias-Verteilung für die Validierung der Baumartenparameter. Um die Simula-

tionen anhand der kalibrierten Parameter zu validieren, wurden Tests durchgeführt, bei denen Simulationen 

für Mischbestände mit Bestandesinventurdaten verglichen wurden. Generell betragen die Abweichungen für 

die Mittelwerte weniger als 10 %, für manche weniger als 5%, obwohl es auch Ausnahmen gibt, wie z. B. die 

Grundfläche der Baumart Douglasie. Für die Validierung der abgeleiteten Parameter wurde V ebenfalls zu 

den Ausgabevariablen hinzugefügt und mit Pbias verglichen. 

 

 

Abb. 25. Kastengraphiken von Pbias (%) resultierend aus der Kalibrierung der Baumarten Weißtanne (Silver 

fir), Eiche (Sessile oak), Kiefer (Scots pine), Fichte (Norway spruce), Lärche (European Larch), Buche (European 

Beech) und Douglasie (Douglas Fir) für Grundfläche (BA, Basal area), Durchmesser (BHD, Diameter), Höhe (H, 

Height) und Volumen (V, Volume). 

 

Es wurde ein Vergleich zwischen dem Startparametersatz und dem finalen Parametersatz nach der Kalib-

rierung durchgeführt. Dieser Vergleich wurde ebenfalls mit BHD, H und BA angestellt. Die größte Verbesse-

rung wurde für BA der Baumart Kiefer erzielt, bei der eine Verbesserung um 50 % des Schätzers für den 

Median gegenüber dem ursprünglichen Parametersatz erreicht wurde. Für alle Parameterschätzungen der 

Baumarten wurden positive Veränderungen des Medians bei BHD, H und BA erzielt, mit Ausnahme der Doug-

lasie, bei der der H-Median leicht rückläufig war (< 5 %). 

Zusätzlich zum Vergleich des ursprünglichen mit dem abgeleiteten Parametersatz wurde eine Pbias-Vali-

dierung der Parameter mit Hilfe von Bestandesdaten durchgeführt. Die Ergebnisse sind beispielhaft für die 

V-Entwicklung in der Abbildung 26 zu sehen. In den meisten Fällen zeigen die abgeleiteten Parameter eine 

Verbesserung gegenüber der vorherigen Parametersatzverteilung. BA und BHD für Fichte, Buche und Kiefer 

zeigen sehr deutliche Verbesserungen, auch die Parameter für die übrigen Baumarten haben sich verbessert. 

Eine Ausnahme stellen die H- und BA-Projektionen für die Douglasie dar, obwohl der Median auf der 0 % 

Linie liegt. Lärche und Weißtanne zeigen kleinere Verbesserungen mit einem Medianwert von < 5 %. Die Si-

mulationen für die einzelnen Baumarten zeigen eine Korrelation für die Reaktion von Baumartenparametern 

zwischen Monokulturen und Mischungen. 
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Abb. 26. Kastengraphiken zu Unterschieden in PBias (Difference.P) zwischen dem ursprünglichen und dem 

abgeleiteten Parametersatz. 

 

Die Abbildung 27 zeigt im Detail die Ergebnisse für Mischbestände von Buche und Fichte, für die vier Ma-

nagementstrategien, die analysiert wurden. Beide Varianten, der Buchenreinbestand und der Mischbestand 

mit Fichte zeigen ähnliche Ergebnisse für die Volumenproduktion, mit Ausnahme der Variante mit kurzer 

Umtriebszeit und starker Durchforstung, bei der der Mischbestand höhere Volumina nach rund 100 Jahren 

erreicht. 

 

 

Abb. 27. Volumenentwicklung (V) für vier Durchforstungsvarianten in Buchenrein- und -mischbeständen. Für 

Buchen- und Fichtenreinbestände wurden alle Szenarien bis zum Alter 120 Jahre simuliert. Für den Mischbe-

stand wurde die Umtriebszeit für die starke Durchforstung auf 110 Jahre reduziert. Für beide Bestandestypen 

wurden die höchsten Volumenwerte am Ende der Umtriebszeit für die nicht durchforstete Variante mit 1190 

bzw. 1369 m3/ha erreicht. Für die anderen drei Durchforstungsregime wurden bei Rein- und Mischbeständen 

ähnliche Vorratshöhen erreicht, bis die Mischbaumart entnommen wurde. 
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3.2 Kopplung des Waldwachstumsmodells 3-PGmix mit dem Sturmschadensmodell Lothar I 

In der Abbildung 28 ist die p-Entwicklung als eine Funktion des Bestandesalters dargestellt. Buche, Eiche 

und Kiefer weisen die niedrigsten p-Werte auf, Douglasie und Fichte die höchsten. Die Fichte weist bis zu 

einem Alter 80 Jahre einen niedrigeren p-Wert als die Douglasie auf. Danach steigt der fichtenspezifische p-

Wert an und übertrifft den p-Wert der Baumart Douglasie. Über alle Baumarten hinweg steigt p nicht über 

0.25 an. Das stimmt mit den Ergebnissen von Schmidt et al. (2010) überein, bei denen eine Sensitivitätsana-

lyse der Standortskoordinaten von Lothar in Bezug auf Rechts- und Hochwerte einen ausgeprägten Nord-

Süd-Gradienten für p ergab. p erreichte im Norden Werte von bis zu 0.75, während p im Süden zwischen 0.0 

und 0.2 lag. Die Daten der ausgewählten Probefläche fallen in die letztere Kategorie, und sind damit insge-

samt auf einem niedrigeren Level. Die Verhältnisse zwischen den einzelnen Baumarten bleiben allerdings 

gleich. 

 

 

Abb. 28. Die Entwicklung der Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p) als eine Funktion des Alters in Reinbe-

ständen der Baumarten Fichte, Buche, Douglasie, Weißtanne, Lärche, Eiche und Kiefer in nicht durchforste-

ten Beständen unter Annahme des Wintersturmes Lothar an einem Waldstandort (Rechtswert: 346000; 

Hochwert: 5380000). 

 

In Tabelle 4 werden mit Hilfe der Mann-Whitney U- und T-Tests die Unterschiede zwischen den vier Topex-

Werten sowie den Rechts- und Hochwerten quantifiziert. Zwei der Koordinatentests zeigen keinen signifi-

kanten Unterschied. Betrachtet man den Einfluss der Koordinaten auf p bei Schmidt et al. (2010) wird deut-

lich, dass die Variation des Einflusses der Koordinaten je nach analysiertem Standort unterschiedlich ist. 

 

 

Tabelle 4. Ergebnisse der Mann-Whitney U- und T-Tests (P1, P2) bei einem Vergleich der Differenz von Topex, 

geographischen Koordinaten und zwei verschiedenen Durchmessern (25 cm, 35 cm) der Baumart Douglasie. 
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1_4, 14_29, 22_19 und 9_32 entsprechen den Topex-Werten des Modells (-400 und 400) und HW und RW 

entsprechen den Hoch- (5370000, 5390000) und Rechtswerten (3450000, 3470000) der modellierten Stand-

orte. 

 U Test   T Test   

Standort U P1  t df P2 

1_4_400 4629 0.01107  3.5983 138.02 0.0004453 

1_4_-400 2940 0.01107  -3.5168 141 0.000588 

9_32_400 5180 2.68E-05  5.9945 107.19 2.79E-08 

9_32_-400 2389 2.68E-05  -5.8927 113.11 3.99E-08 

14_29_400 1864 7.51E-09  -7.9996 97.974 2.55E-12 

14_29_-400 5705 7.51E-09  7.7886 92.201 9.78E-12 

22_19_400 6170 7.04E-13  8.8168 87.473 1.02E-13 

22_19_-400 1399 7.04E-13  -9.8908 91.87 3.93E-16 

HW_5370000 5453 5.15E-07  6.9974 97.801 3.28E-10 

HW_5390000 3988 0.5412  0.79275 169.88 0.429 

RW_3450000 3401 0.249  -1.5272 164.61 0.1286 

RW_3470000 2796 0.002942  -4.1516 132.78 5.87E-05 

 

In der Tabelle 5 wurden Mann-Whitney U- und T-Tests benutzt, um die Unterschiede zwischen vier Topex-

Werten und Hoch- und Rechtswerten, die p beeinflussen, zusammenzufassen. 1_4, 14_29, 22_19 und 9_32 

entsprechen den Topex-Werten (-400, 400), Doug_DBH sind Durchmesserwerte (25 cm, 35 cm) und HW und 

RW entsprechen den Hoch- (5370000, 5390000) und Rechtswerten (3450000, 3470000) der untersuchten 

Standorte. 

 

Tabelle 5. Mann-Whitney U- und T-Test-Ergebnisse (P1, P2), wenn Topex und geographische Koordinaten 

hinsichtlich einer signifikanten Differenz mit realen Bestandseingaben untersucht werden. 

 U test   T test   

Größe U P1  t df P2 

1_4_400 4629 0.01107  3.5983 138.02 0.0004453 

1_4_-400 2940 0.01107  -3.5168 141 0.000588 

9_32_400 5180 2.68E-05  5.9945 107.19 2.79E-08 

9_32_-400 2389 2.68E-05  -5.8927 113.11 3.99E-08 

14_29_400 1864 7.51E-09  -7.9996 97.974 2.55E-12 

14_29_-400 5705 7.51E-09  7.7886 92.201 9.78E-12 

22_19_400 6170 7.04E-13  8.8168 87.473 1.02E-13 

22_19_-400 1399 7.04E-13  -9.8908 91.87 3.93E-16 

HW_5370000 5453 5.15E-07  6.9974 97.801 3.28E-10 

HW_5390000 3988 0.5412  0.79275 169.88 0.429 

RW_3450000 3401 0.249  -1.5272 164.61 0.1286 

RW_3470000 2796 0.002942  -4.1516 132.78 5.87E-05 
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In der Abbildung 29 wird eine Sensitivitätsanalyse gezeigt. Ein interessantes Ergebnis ist, dass wenn BHD 

bei der Baumart Douglasie zunimmt, p ansteigt, d. h. BHD wird von „Actual“ auf 35 cm (Doug_DBH_35) ein-

gestellt. Selbst wenn BHD positiv zur Einzelbaumstabilität beiträgt, wird H in 3-PGmix von BHD abgeleitet und 

daher nimmt H mit BHD zu und p steigt an. Bei „Doug_DBH_25“ ist das Gegenteil der Fall, BHD nimmt ab. Um 

die Auswirkung von Baummischungen im Modell 3-PGmix-Lothar I zu zeigen, wurde nur BHD von Douglasie 

variiert und daher wurden die Ergebnisse von BHD und H von Fichte beeinflusst. 

 

 

Abb. 29. Sensitivitätsanalyse der Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p) der Baumarten Douglasie und Fichte 

in Mischung. „Actual“ ist das Risiko aus einer echten Simulation. Die vertikale Achse zeigt p für Douglasie und 

Fichte der geänderten Variablen 1_4, 14_29, 22_19 und 9_32 entsprechen den Topex-Werten -400, 0 und 

400. Doug_DBH bezeichnet die Durchmesserwerte 25 und 35 cm. HW und RW entsprechen den Hoch- 

(5370000, 5390000) und Rechtswerten (3450000, 3470000) der modellierten Standorte. 

 

In der Tabelle 6 wird p für eine simulierte Fichtenmonokultur mit verschiedenen Graden von Bodenfrucht-

barkeit und Bodenwassergehalt verglichen. In diesem Fall gab es keine signifikanten p-Unterschiede. Ein plau-

sibler Grund dafür wäre, dass Standorte in den Kalibrierungsdaten keine großen Abweichungen in Boden-

fruchtbarkeit oder Bodenwassergehalt gezeigt haben, was auch regionsabhängig war. 

Hanewinkel et al. (2014) deuten an, dass die Exposition, Himmelsrichtung, Hangneigung, Wasserhaushalt 

und Bodentextur Faktoren sind, die p beeinflussen können. Krisans et al. (2020b) zeigen für Fichte, dass der 

Bodentyp auch eine Bedeutung für das Sturmschadenrisiko hat, was sich allerdings nicht im Rahmen der 

MiStriKli-Analysen reproduzieren ließ. 
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Tabelle 6. Mann-Whitney U- und T-Test-Ergebnisse (P1, P2) für simulierte Fichtenmonokulturen (Fi 100 %), 

mit denen der Einfluss der Bodenfruchtbarkeit (Fert), des Bodenwassergehaltes (ASW) und des Bodentyps 

(Clay, Sandy Loam, Sandy) auf die Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p) verglichen wurde. 

 U test T test   

Fichte U P1 t df P2 

Fert0502 999672 0.7941 -0.37742 2833.3 0.7059 

Fert0504 996048 0.6693 -0.72723 2831.4 0.4671 

ASW200 1010692 0.8069 0.010785 2834 0.9914 

ASW210 1010764 0.8043 0.021956 2834 0.9825 

SWClay 1010476 0.8146 0.076402 2834 0.9391 

SWSandyLoam 1000104 0.8094 -0.02141 2834 0.9829 

SWSandy 1000104 0.8094 -0.025089 2834 0.98 

 

3.3 Simulation der Waldentwicklung mit Berücksichtigung von Winterstürmen 

Die Ergebnisse für die Simulationen mit Berücksichtigung von Winterstürmen werden am Beispiel von 

Buchenrein- und -mischbeständen mit eingemischter Fichte für vier Managementszenarien in der Abbildung 

30 beispielhaft dargestellt. Ergebnisse für andere Baumartenmischungen wurden produziert und liegen bei 

den Projektpartnern vor. Im Allgemeinen zeigten sich bezogen auf den Volumenzuwachs die besten unter 

Wintersturmeinfluss erzielten Ergebnisse bei nicht durchforsteten Buchen- und Kiefernbeständen, gefolgt 

von konventionellen Managementstrategien bei der Buche. Dies steht im Kontrast zu den Simulationen ohne 

Wintersturmeinfluss, bei denen die Douglasie für alle vier Managementregime besser abschneidet als die 

anderen Mischbestände. 

Unter Berücksichtigung des Wintersturmeinflusses schneidet die Douglasie im Reinbestand schlechter ab 

als alle anderen Baumarten und Baumartenmischungen. Unter Wintersturmeinfluss erbringt die Buche im 

Reinbestand eine zumindest gleichwertige oder höhere Leistung als Mischungen unter allen Behandlungs-

strategien. Die Ausnahme hiervon ist die Nichtdurchforstungsstrategie, wenn Buche mit Kiefer oder Lärche 

gemischt ist, bei der das Volumen der Kiefer das höchste Volumen in Bezug auf den Wintersturmeinfluss 

erreicht. Wenn der Wintersturmeinfluss nicht berücksichtigt wird, ist die Buche in Mischung mit der Dougla-

sie ohne Durchforstung das Managementregime mit der höchsten Volumenleistung. 

Für die Fichtenbeimischung ist die Gesamtwuchsleistung für die intensiven Durchforstungsszenarien bes-

ser als die anderen Szenarien – hier ist das gesamte erreichte Volumen vergleichbar mit dem Buchenreinbe-

stand. Dies führt jedoch zu kürzeren Umtriebszeiten (110 Jahre bei intensiver Durchforstung). Nach Donis et 

al. (2018) waren höhere Fichtenanteile mit höherem p verbunden. Felton et al. (2016) zeigen, dass Fichten-

mischbestände mit einer zusätzlichen Baumart resistenter gegen Sturmschäden sind als Fichtenreinbe-

stände. 

Aus der Abbildung 30 geht jedoch auch hervor, dass in allen Bewirtschaftungsszenarien unter Winter-

sturmeinfluss – außer der intensiven Durchforstung – Buchen-Fichtenmischbestände bis zum Alter 80 Jahre 

ähnliche Volumenleistungen erbringen wie Buchenreinbestände, danach allerdings sinkt dieses erheblich. 

Die Buche ist eine Baumart mit geringem Sturmschadensrisiko, Mischungen mit Fichte können ähnliche Vo-

lumenleistungen wie Buchenreinbestände erbringen, allerdings nur bis zu einem gewissen Alter, weil dann p 

für Fichte stark ansteigt. 
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Abb. 30. Vergleich von vier Durchforstungsregimen unter Wintersturmeinfluss für Buchenrein- und -misch-

bestände mit Fichte. In allen vier Fällen wächst die Buche über 120 Jahre. In den Mischbeständen wurden die 

Strategien konventionelle (BAU), schwache (leichte) Durchforstung und keine Durchforstung für den Zyklus 

von 120 Jahren simuliert. Die starke Durchforstung wurde für 110 Jahre simuliert. Im Alter 110 Jahre errei-

chen hier die Mischung und der Reinbestand ein ähnliches Vorratsniveau. Für das Regime ohne Durchfors-

tung erreicht der Buchenreinbestand 414 Vfm/ha und die Mischung 329 Vfm/ha. 

 

3.4 Ökonomische Effekte der Behandlungsstrategien 

In der Abbildung 31 werden Fichten- und Buchenreinbestände in einer 50 %-Mischung mit der gleichen 

Gesamtstammzahl verglichen. Aus ökonomischer Sicht sind – ohne Wintersturmeinfluss – Fichtenreinbe-

stände bis zum Alter 80 Jahre die beste Variante. Buchenbestände werden ab dem Alter 100 Jahre bei der 

Variante intensive Durchforstung ähnlich profitabel wie Fichtenbestände und übertreffen diese sogar ab dem 

Alter 110 Jahre.  

Die dargestellten Mischbestände liegen bis zum Alter 80 Jahre zunächst zwischen Buchen- und Fichten-

reinbeständen und übertreffen – mit Ausnahme der unbewirtschafteten Variante – ab dem Alter 90 Jahre 

die Fichtenreinbestände aufgrund der Kombination von hohen Durchmessern bei der Buche und hohem 

Stammholzvolumen bei der Fichte. Buche ist generell die ökonomisch am wenigsten profitable Baumart, mit 

Ausnahme der letzten 20 Jahre bei intensiver Durchforstung. Die aus ökonomischer Sicht mit Abstand 

schlechteste Variante, die in Bezug auf KW zu jedem Zeitpunkt den geringsten Wert aufweist, ist die nicht 

durchforstete Buchenreinbestandsvariante. 
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Abb. 31. Entwicklung des Kapitalwertes (KW) als Funktion des Bestandesalters für die Baumarten Fichte, Bu-

che, und Bu/Fi-Mischungen für die Behandlungsvarianten konventionelle (BAU), intensive, schwache 

(leichte) und keine Durchforstung. Starke vertikale KW-Veränderungen ergeben sich durch Brüche in den 

Durchmesserklassen.  

 

Die Abbildung 32 zeigt die KW-Entwicklung pro ha mit dem Bestandesalter unter Wintersturmeinfluss. 

Alle Behandlungsvarianten des Fichtenreinbestandes zeigen die höchste Profitabilität in Bezug auf den KW 

bis zum Alter 70 Jahre. Die Fichtenvarianten liegen bis dahin recht eng zusammen, mit einem Maximalwert 

von knapp über 5000 €/ha bei der nicht durchforsteten Variante im Alter 58 Jahre. Allerdings sinkt diese 

Variante dann bis zum Ende der Umtriebszeit stark ab und wird ab dem Alter 100 Jahre die am wenigsten 

profitable Variante, gefolgt von der schwachen Durchforstung. 

Im Gegensatz dazu ist die intensive Durchforstungsvariante bei der Buche diejenige mit dem geringsten 

KW bis zum Alter 70 Jahre, wird dann aber bis zum Ende der Umtriebszeit die profitabelste Variante. Die 

Mischbestandsstrategien bleiben bis zum Alter 80 Jahre in der Profitabilität zwischen den Fichten- und Bu-

chenmanagementstrategien, danach hängt die Höhe des KW stärker von der Managementstrategie und we-

niger von der Baumartenzusammensetzung ab. Die stark durchforsteten Fichten-, die schwach durchforste-

ten Buchen- und die Mischbestandsstrategien liegen dann in einem ähnlichen KW-Bereich (2000 bis 

2500 €/ha) bis zum Alter 120 Jahre. Die konventionelle Durchforstungsvariante bei der Buche liegt ab dem 

Alter 110 Jahre auf einem ähnlichen Niveau wie die intensiv durchforstete Variante.  

Die intensiver bewirtschafteten Varianten bei der Fichte und die Mischbestandesstrategien haben über 

die gesamte Umtriebszeit betrachtet ein höheres Profitabilitätsniveau verglichen mit der Buche. Allerdings 

beginnen mit dem Alter 85 Jahre die intensiver bewirtschafteten Buchenreinbestandesvarianten aufzuholen 

und erreichen am Ende unter Wintersturmeinfluss die höchsten Werte. 
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Abb. 32. Entwicklung des Kapitalwertes (KW) als Funktion des Bestandesalters für die Baumarten Fichte, Bu-

che und Bu/Fi-Mischungen für konventionelle (BAU), intensive, schwache (leichte) und keine Durchforstung 

unter Berücksichtigung der Wintersturmgefährdung (p). Vertikale KW-Veränderungen ergeben sich durch 

Brüche in den Durchmesserklassen. Abrupte KW-Absenkungen ergeben sich durch den p-Einfluss. 

 

Vergleicht man die Abbildungen 31 und 32, so zeigen die Fichtenreinbestände bis zum Alter 60 Jahre einen 

ähnlichen Verlauf, danach steigen sie allerdings ohne p-Berücksichtigung weiter an, während bei den p-be-

einflussten Fichtenbeständen KW danach absinkt. 

Für die Buchenreinbestände zeigt sich bis zum Alter 70 Jahre ein kontinuierlicher KW-Anstieg in beiden 

Abbildungen, danach zeigen die wintersturmbeeinflussten Buchenreinbestände eher ein KW-Abfall, während 

die Buchenbestände ohne Sturmgefährdungseinfluss weiter kontinuierlich ansteigen. Einen ähnlichen Ver-

lauf nehmen die Mischbestände, allerdings endet der Anstieg bei den Varianten unter Sturmgefährdung be-

reits im Alter 60 Jahre. Ohne Sturmgefährdungseinfluss steigen auch die Kapitalwerte in den Mischbeständen 

deutlich mit dem Alter und erreichen zwischen 100 und 110 Jahren ein Maximum von über 7000 €/ha für die 

Varianten konventionelle und schwache Durchforstung. Berücksichtigt man die Wintersturmgefährdung, 

dann werden die höchsten KW-Werte bei den Fichtenreinbeständen im Bereich von 5000 €/ha erreicht.  

Am Ende der Umtriebszeit von 120 Jahren werden die höchsten KW-Werte für die Varianten ohne Be-

rücksichtigung von Winterstürmen in den Mischbeständen mit nahezu 7500 €/ha bei schwacher Durchfors-

tung erreicht, während hier die nicht durchforsteten Buchenbestände lediglich rund 3000 €/ha erbringen. 

Wird jedoch die Wintersturmgefährdung berücksichtigt, so sind die nicht durchforsteten Fichtenbestände im 

Alter 120 Jahre mit knapp 1000 €/ha die am wenigsten profitablen, während die höchsten Kapitalwerte mit 

rund 2900 €/ha bei den stark durchforsteten Buchenbeständen erreicht werden.  

Daher sind unter dem Einfluss von Sturmgefährdung kurzumtriebige Fichtenreinbestände am profitabels-

ten – hier spielt die Behandlungsstrategie eine untergeordnete Rolle. Lässt man allerdings Fichtenbestände 

unter dem Einfluss von Winterstürmen bis zum Ende der Umtriebszeit wachsen, so sind stark und konventi-

onell durchforstete Bestände deutlich profitabler als schwach oder gar nicht durchforstete Bestände. 
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Mischbestände liefern unter dem Einfluss der Sturmgefährdung bis zum Alter 70 Jahre geringere Kapital-

werte als Fichtenreinbestände, sind allerdings bis zu diesem Alter immer noch deutlich profitabler als Bu-

chenreinbestände, dies ändert sich allerdings ab dem Alter 85 Jahre, ab dem die Buchenreinbestände unter 

Sturmgefährdung profitabler sind als Misch- und Fichtenreinbestände. Mischbestände unter Winter-

sturmeinfluss sind ebenfalls in Bezug auf KW im Alter ab etwa 85 Jahren deutlich profitabler als schwach oder 

nicht durchforstete Fichtenreinbestände. 
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Arbeitspaket 4 

1. Ziel und Gegenstand 

In AP4 wurde ein naturschutzfachlich-waldökologisches Bewertungssystem entwickelt, um die Auswir-

kungen verschiedener Waldbehandlungsstrategien zur Minimierung der negativen Auswirkungen des Sturm-

schadensrisikos im Hinblick auf Waldbestände, ihre Struktur und die Behandlung von Störungsflächen einzu-

schätzen. Zur Bewertung der naturschutzfachlichen Bedeutung der Behandlung von entstandenen Störungs-

flächen wurde eine Literaturrecherche durchgeführt und mögliche Auswirkungen auf die Biodiversität im 

Wald abgeschätzt. 

Gegenstand der naturschutzfachlichen Bewertung sind die auf Baumartenebene entwickelten WETs. Die 

WETs wurden im Hinblick auf ihre Schutzwürdigkeit und Schutzbedürftigkeit bewertet. Für die naturschutz-

fachliche Bewertung der Waldstruktur war die Naturnähe entscheidend. Eine ausführliche Beschreibung der 

Methodik der naturschutzfachlichen Bewertung der Schutzgüter der Biodiversität sowie der WET wurde in 

Demant et al. (2020) und Demant (2022) veröffentlicht. 

Ein wichtiger Maßstab, um die Naturnähe von Wäldern einschätzen zu können, ist das natürliche Stö-

rungsregime (Meyer und Ammer, 2019), welches anhand der Wiederkehrzeiten verschieden großer sturm-

bedingter Störungsflächen beschrieben werden kann (Seymour et al., 2002). Dafür wurden in Niedersächsi-

schen Naturwäldern (NW) Luftbildzeitreihen untersucht, um die natürliche Lückendynamik zu beschreiben 

und damit Rückschlüsse auf ein mögliches natürliches Störungsregime in mitteleuropäischen Wäldern ziehen 

zu können.  

Darüber hinaus wurde vor dem Hintergrund der klimatischen Herausforderungen und Unsicherheiten 

eine mögliche zukünftige Trendentwicklung des Erhaltungszustands von Waldlebensraumtypen abgeschätzt. 

Dafür wurde die natürliche Entwicklung der Erhaltungszustände der 13 deutschlandweit relevantesten Wald-

lebensraumtypen unter Klimawandelbedingungen durch Hypothesen eingeschätzt und eine naturraumtypi-

sche Biodiversität diskutiert und begründet. 

 

2.  Methodik 

2.1  Naturschutzfachliche Bewertung der Waldbestände 

Die auf Baumartenebene entwickelten WETs wurden im Hinblick auf ihre naturschutzfachliche Wertigkeit 

nach Demant et al. (2020) bewertet. Dort wird vorgeschlagen, Waldbiotoptypen (WBT) hinsichtlich ihrer 

Schutzwürdigkeit und Schutzbedürftigkeit in Form einer Ordinalskala zu bewerten. Die Wertstufen der 

Schutzbedürftigkeit wurden aus der Roten Liste der Waldbiotoptypen (Finck et al., 2017) abgeleitet und in 

ein sechsstufiges Bewertungssystem (0 bis 5, keine bis sehr hohe Schutzbedürftigkeit) übersetzt. 

Die Bewertung der Schutzwürdigkeit erfolgte anhand der Habitatkontinuität (HK). Das bedeutet, dass die 

Schutzwürdigkeit mit dem Zeitraum, seit dem ein Schutzgut existiert, ansteigt. Bereits lange existierende 

Schutzgüter haben eine hohe naturraumtypische Biodiversität ausgebildet, während jüngere Ökosysteme 

(Hobbs et al., 2009) i. d. R. kaum spezialisierte Lebensgemeinschaften beherbergen (Hobbs et al., 2013; Ra-

deloff et al., 2015). Bei der Bewertung der Schutzwürdigkeit besteht eine Analogie zur Bewertung von Kul-

turgütern, für die das Alter ebenfalls ein anerkannter Bewertungsmaßstab ist. Weitere Bewertungskriterien 

für die Schutzwürdigkeit waren der angenommene quantitative (absolute Artenzahl) und qualitative (relativ 

zu einem gewünschten Referenzzustand) Beitrag eines Schutzgutes zum Artenpool einer Naturlandschaft. 

Die Schutzwürdigkeit wurde ebenfalls in sechs ordinale Wertstufen eingeteilt (HK-Wert). 

Der Naturschutzwert (NSW) ergibt sich aus der Berechnung des Mittelwertes der Schutzwürdigkeit und 

Schutzbedürftigkeit auf sechs ordinale Wertstufen (0 bis 5, kein bis sehr hoher Naturschutzwert). 
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Da die zugrundeliegenden naturschutzfachlichen WBT-Bewertungseinheiten für Deutschland nicht räum-

lich explizit verfügbar sind, wurde ein flächiges Bezugssystem benötigt. Hierfür wurde die potenzielle natür-

liche Vegetation (pnV) verwendet (Tüxen, 1956), die für Deutschland flächendeckend im Maßstab 1:5000000 

vorliegt (Suck et al., 2014). Die pnV-Klassifizierung beschreibt den aktualistisch-hypothetischen natürlichen 

Klimax- oder Reifezustand von Vegetationseinheiten, den ein Standort ohne menschlichen Einfluss schlagar-

tig aufweisen könnte. Sie kann als finales Sukzessionsstadium der Vegetation auf der Grundlage real existie-

render Vegetationseinheiten aufgefasst werden, wobei künftige menschliche Einflüsse oder die Auswirkun-

gen des zukünftigen Klimawandels ausgeschlossen sind (Chiarucci et al., 2010). 

Die pnV-Karte von Suck et al. (2014) ist in verschiedene Hierarchieebenen unterteilt. Da WBT nicht unmit-

telbar mit den Einheiten der unteren pnV-Hierarchieebenen kompatibel sind, wurde die Bewertung auf der 

Ebene der vereinfachten natürlichen Waldtypen (NWT) von Meyer und Engel (2016) durchgeführt. Diese stel-

len eine Übersetzung des zweiten und dritten Levels der pnV-Einheiten dar, die sowohl den WBT von Finck 

et al. (2017) als auch den natürlichen Waldgesellschaften der Bundeswaldinventur zugeordnet werden kön-

nen. Als Ergebnis dieser Zuordnung liegt nun eine für Deutschland flächendeckende naturschutzfachliche 

WBT-Bewertung vor (Abbildung 33 und Tabelle 7).  

 

 

Abb. 33. Schematische Darstellung der Verknüpfungs- und Zuordnungsschritte der potenziellen natürlichen 

Vegetation (pnV) zu den natürlichen Waldtypen (NWT) und Waldbiotoptypen (WBT) mit einem räumlich ex-

pliziten Naturschutzwert (NSW) für ganz Deutschland.  

 

Im nächsten Schritt wurden für die einzelnen WETs Gewichtungsfaktoren berechnet. Mit Hilfe der HK-

Werte wurde der Anteil des bei einer bestimmten Baumartenkombination tatsächlich realisierten natur-

schutzfachlichen Wert eines natürlichen Biotoptyps berechnet (Tabelle 8). Als Grundregeln wurden festge-

legt: 

1. Alle autochthonen Baumarten, die zu einem WBT und seinen Sukzessionsstadien zählen, führen zu keiner 

Reduktion des maximalen 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇-Wertes. 

2. Mitteleuropäische Baumarten, die sich außerhalb ihres natürlichen Verbreitungsgebietes befinden, redu-

zieren 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 um bis zu 75 %. 

3. Eingeführte Baumarten reduzieren 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 um 100 %. 
 

NSW 
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Tabelle 7. Zuordnung der natürlichen Waldtypen (NWT) und Waldbiotoptypen (WBT) zum WBT-bezogenen 

Naturschutzwert (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇). 

ID NWT WBT 𝑵𝑺𝑾𝑾𝑩𝑻 

1 Eichen-Hainbuchenwälder frischer bis 
feuchter Standorte (Eichen-Hainbuchenwäl-
der frisch) 

Eichen-Hainbuchenwälder staunasser bis frischer 
Standorte 

4.5 

2 Sand- und Silikat-Kiefernwälder 
(Kiefernwälder) 

Eichenwald feuchter bis frischer Standorte 4.0 

3 Buchenwälder mäßig basenreicher Stand-
orte (Buchenwälder mäßig arm) 

Buchen(misch)wälder frischer, basenarmer Stand-
orte 

3.5 

4 Buchenwälder bodensaurer Standorte (Bu-
chenwälder arm) 

Bodensaurer Buchenwald der planaren bis submon-
tanen Stufe 

3.0 

5 Buchenwälder basen-kalkreicher Standorte 
(Buchenwälder reich) 

Buchen(misch)wälder frischer, basenreicher Stand-
orte 

3.5 

6 Buchenwälder bodensaurer Standorte 
(Buchenwälder arm) 

Montaner Buchen-Tannenwald basenarmer Stand-
orte 

3.5 

7 Buchenwälder bodensaurer Standorte 
(Buchenwälder arm) 

Montaner Buchen-Tannen-Fichtenwald basenarmer 
Standorte 

3.5 

8 Buchenwälder basen-kalkreicher Standorte 
(Buchenwälder reich) 

Montaner Buchen-Tannen-Fichtenwald basenreicher 
Standorte 

3.5 

9 Eichen-Hainbuchenwälder trocken-warmer 
Standorte (Eichen-Hainbuchenwälder tro-
cken) 

Trockene Eichen-Hainbuchenwälder  4.5 

10 Buchenwälder basen-kalkreicher Standorte 
(Buchenwälder reich) 

Seggen-Buchenwald (Orchideen-Buchenwald) 4.0 

11 Eichenwälder trocken-warmer bodensaurer 
Standorte (Eichenmischwälder tro-
cken/arm) 

Eichen-Trockenwald basenarmer Standorte 3.0 

12 Eichenmischwälder trocken-warmer basen-
reicher Standorte 
(Eichenmischwälder trocken/reich) 

Eichen-Trockenwald basenreicher Standorte 4.0 

13 Sand- und Silikat-Kiefernwälder 
(Kiefernwälder) 

Trockene Sand-Kiefernwald basenarmer Standorte 4.0 

14 Buchenwälder bodensaurer Standorte 
(Buchenwälder arm) 

Montaner Fichten-Blockschuttwald 3.5 

15 Tannenwälder  Montaner Tannen-Fichten-Buchenwald (Nadel-
baumanteil > 50%) 

3.5 

16 Fichtenwälder (Fichtenwälder hoch) Autochthone Fichten-Tannenwälder der planaren 
und kollinen Stufe 

4.0 

17 Birken-Eichenwälder frischer bis feuchter 
Standorte (Birken-Eichenwälder frisch) 

Birken-Eichenwald feuchter Standorte 4.0 

18 Erlen-Sumpf- und Bruchwälder 
(Sumpf- und Bruchwälder) 

Fließgewässerbegleitende Erlen- und Eschenwälder 3.0 

19 Weiden-Auenwälder 
(keine gesonderte Kurzform)  

Weichholzauenwälder 4.0 

20 Erlen-Ulmen-Auen- und Feuchtwälder 
(Auen- und Feuchtwälder) 

Hartholzauenwälder 4.0 

21 Erlen-Sumpf- und Bruchwälder 
(Sumpf- und Bruchwälder) 

Erlenbruchwälder nährstoffreicherer Standorte 4.0 

22 Moorwälder (keine gesonderte Kurzform) Birken-Moorwälder 4.0 

23 Moorwälder (keine gesonderte Kurzform) Moorwälder (Nadelwälder) 4.0 
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Grundlage für die naturschutzfachliche WET-Bewertung war auch hier HK, mit der die Nähe zum natürli-

chen Verbreitungsgebiet, die WBT-Zugehörigkeit und ihre Sukzessionsstadien bewertet wurden. Den höchs-

ten örtlich möglichen 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇-Wert erhielten Waldbestände, wenn die Baumarten sowohl autochthon als 

auch ein natürlicher Bestandteil des spezifischen Waldbiotoptyps einschließlich seiner Sukzessionsstadien 

waren. Befindet sich eine Baumart innerhalb ihres natürlichen Verbreitungsgebiets, ist jedoch weder Teil der 

Waldbiotoptypeinheit noch eine Sukzessionsbaumart, wurde der 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 um 50 % reduziert. Dies gilt bei 

einer europäischen Baumart außerhalb ihres natürlichen Verbreitungsgebietes, die somit nicht dem Waldbi-

otoptyp angehört, aber als Sukzessionsbaumart eingestuft wird. Ist jedoch auch diese letzte Bedingung nicht 

erfüllt, wird 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 um 75 % reduziert. 

 

Tabelle 8. Habitatkontinuität (HK) und deren Gewichtung im Rahmen der naturschutzfachlichen Bewertung 

von Waldentwicklungstypen (WET) zugehörigen Baumarten. 

Kriterien HK 

Baumart ist Bestandteil des natürlichen Waldbiotoptyps und seiner natürlichen Sukzessionssta-
dien 

1.00 

Baumart befindet sich in ihrem natürlichen Verbreitungsgebiet ist aber weder Bestandteil des na-
türlichen Waldbiotoptyps noch seiner natürlichen Sukzessionsstadien 

0.50 

Europäisch verbreitete Klimaxbaumart, die sich aber außerhalb ihres natürlichen Verbreitungsge-
bietes befindet 

0.50 

Europäisch verbreitete Sukzessionsbaumart, die sich aber außerhalb ihres natürlichen Verbrei-
tungsgebietes befindet 

0.25 

Außereuropäische eingeführte Baumart 0.00 

 

Ein weiteres Bewertungskriterium war die WET-Ausprägung (𝑇𝐴𝑊𝐸𝑇) der Vegetationsform. Ist die WET-

Baumartenzusammensetzung unvollständig, wurde der Naturschutzwert eines WET (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇) um 25 % auf 

75 % reduziert. Wird beispielsweise auf einem Standort, dessen WBT einem montanen Bu/Ta/Fi-Wald ent-

spricht, ein WET mit 100 % Buche geplant, fehlen folglich Weißtanne und Fichte, was zu einer 𝑁𝑆𝑊-Minde-

rung um 25 % führt. Abschließend wurde der WET-spezifische Baumartenanteil (s) in die 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇-Berech-

nung einbezogen: 

𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 = 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 ∙ 𝑇𝐴𝑊𝐸𝑇 ∙ (∑ 𝑠𝑖 ∙ 𝐻𝐾

𝑛

𝑖=1

) 
(5) 

Dabei ist 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 der naturschutzfachliche Wert eines WET, si ist der WET-Anteil einer Baumart i, HK ist der 

Gewichtungsfaktor für Habitatkontinuität und 𝑇𝐴𝑊𝐸𝑇 der Gewichtungsfaktor für die typische WET-Ausprä-

gung. 

Die naturschutzfachliche WET-Bewertung ist in der Abbildung 34 für drei Transekte mit 9438 Rasterzellen 

dargestellt. Zusätzlich wurde die naturschutzfachliche Bewertung anhand von zwei räumlich begrenzten 

Transekten im Harz und im Schwarzwald exemplarisch durchgeführt. 
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Abb. 34. Transekte zur naturschutzfachlichen WET-Bewertung von 9438 Rasterzellen in Nord-Süd- und Ost-

West-Richtung in Deutschland (rote Punkte) und zwei räumlich begrenzten Transekten im Harz (H) und im 

Schwarzwald (S). Waldbiotoptypen (WBT) sind in verschiedenen Farben dargestellt. 

 

2.2  Naturschutzfachliche Bewertung des Nutzungsregimes 

Natürliche und anthropogene Störungen sind zeitlich und räumlich diskrete Ereignisse, die zum Verlust 

von lebender Biomasse führen und die Verfügbarkeit von Ressourcen in Lebensgemeinschaften mehr oder 

weniger schlagartig verändern. Das Störungsregime beschreibt das räumliche und zeitliche Zusammenspiel 

aller in einer Landschaft auftretenden Störungen und deren Interaktionen. In Mitteleuropa sind die wichtigs-

ten natürlichen Störungsursachen Sturm, Insekten und Feuer (Schelhaas et al., 2003; Seidl et al., 2011).  

Auch die Art, Intensität (Frequenz) und Stärke der forstlichen Nutzung kann als ein (anthropogenes) Stö-

rungsregime aufgefasst werden. Daher lässt sich der Grad der Übereinstimmung zwischen natürlichen und 

forstlichen Störungen als Maßstab für die Naturnähe der Waldbehandlung und damit zur naturschutzfachli-

chen Bewertung heranziehen. 

Diesen Ansatz haben Seymour et al. (2002) erstmals für den Nordosten Nordamerikas operationalisiert, 

indem sie die Wiederkehrzeiten verschieden großer Störungsflächen an der gleichen Lokalität (Turnover) 

zwischen Nutzungssystemen und natürlichen Wäldern verglichen haben (Abbildung 35). Sie können zeigen, 

dass die Wiederkehrzeiten natürlicher Störungsflächen mit ihrer Größe ansteigen. Eine naturnahe Waldbe-

wirtschaftung ist dadurch gekennzeichnet, dass sich die Pflege- und Ernteeingriffe innerhalb des Möglich-

keitsraums des natürlichen Störungsregimes im Sinne der Wiederkehr und Größe der Hiebsflächen bewegen. 
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Abb. 35. Wiederkehrzeiten der durch verschiedene Hiebsformen verursachten Störungen im Vergleich zu 

natürlichen Störungen für die sommergrünen Laubwälder im Nordosten der USA (angepasst nach Meyer und 

Ammer, 2019; verändert nach Seymour et al., 2002). 

 

Der Bewertungsrahmen für die natürlichen Wiederkehrzeiten und Störungsflächengrößen in Mitteleu-

ropa wurde zum einen aus Luftbildzeitreihen in 15 niedersächsischen Buchen- und Buchenmisch-Naturwäl-

dern, die seit Anfang der 1970er Jahre nicht mehr bewirtschaftet worden sind, abgeleitet. Zum anderen wur-

den die Ergebnisse der Störungsflächenkartierung des größten mitteleuropäischen Buchen-Urwaldgebietes 

„Uholka-Shyrokyi Luh“ (USL, Hobi et al., 2015) einbezogen. 

Diese Ergänzung wurde für erforderlich gehalten, weil die Walddynamik in Naturwäldern durch ihre vor-

herige Nutzungsgeschichte stark geprägt sein kann. Insbesondere Buchen-Naturwälder zeigen in den ersten 

Jahrzehnten nach ihrer Ausweisung i. d. R. eine gerichtete eigendynamische Entwicklung, die durch eine Ak-

kumulation von Biomasse und eine vergleichsweise geringen Störungsrate gekennzeichnet ist (Meyer und 

Schmidt, 2011). Hingegen konnte für USL im Zuge einer wiederholten Stichprobeninventur ein weitgehendes 

Fließgleichgewicht der Bestandesdichte belegt werden (Stillhard et al., 2022). Die für die Berechnung der 

Wiederkehrzeit notwendige Gleichgewichtsannahme erscheint daher für USL gerechtfertigt. 

Die zur Verfügung stehenden Datenquellen schränken den Geltungsbereich der Untersuchungen auf mit-

teleuropäische Buchen- und Buchenmischwälder ein. Die Referenzuntersuchung von Seymour et al. (2002) 

im Nordosten Nordamerikas (NON) bezieht sich zwar auch auf temperate Laub- und Laubmischwälder, aller-

dings mit einem deutlich größeren Geltungsbereich. Durch den Vergleich zwischen den Modellen für die mit-

teuropäischen Buchen- und Buchenmischwaldsysteme mit dem Modell für NON konnte geprüft werden, ob 

die Regionen Nordost-Nordamerika und Mitteleuropa ein vergleichbares Störungsregime aufweisen und da-

mit ein überregional gültiger naturschutzfachlicher Bewertungsrahmen für das Nutzungsregime angesetzt 

werden kann. Diese Frage wurde zusätzlich aus dem Blickwinkel des Sturmregimes beleuchtet, indem der 

Jahresverlauf von stündlichen Windgeschwindigkeitswerten mit einer 10-jährigen Wiederkehrzeit in Nord-

amerika und Europa durch AP 1 modelliert wurde (Jung et al., 2022). 

Bei den ausgewählten Naturwäldern handelt es sich um buchendominierte Bestände in einem Alter von 

größer als 100 Jahren mit einem Verbreitungsschwerpunkt im südlichen bis mittleren Niedersachsen (Abbil-

dung 36). Die Luftbildzeitreihen decken durchschnittlich einen Zeitraum von 42 Jahren ab (1970er bis 2010er 

Jahre). Die Größe der Untersuchungsgebiete schwankt zwischen 4 und 25 ha (Tabelle 9). 
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Abb. 36. Lage und Kennzeichnung der untersuchten Naturwälder (NW) in Niedersachsen. 

 

In den untersuchten Naturwäldern wurde die zeitliche Entwicklung von Kronenlücken unterschiedlicher 

Größenklassen untersucht. Die Klassenbreiten orientierten sich an der Anzahl der ausgefallenen herrschen-

den bis mitherrschenden Bäume (1 ausgefallener Baum: Lückenklasse 1; 2 ausgefallene Bäume: Lückenklasse 

2; 6-10 ausgefallene Bäume: Lückenklasse 10; 11-20 ausgefallene Bäume: Lückenklasse 20; 21-30 ausgefal-

lene Bäume: Lückenklasse 30). 

Für jede Lücke wurde je Untersuchungsperiode zwischen vollständigem Lückenschluss, Bildung einer 

neuen Lücke, Verkleinerung, Vergrößerung, Aufteilung und Vereinigung mit benachbarten Lücken unter-

schieden. Erklärende Variablen für die Lückendynamik wurden aus der Forsteinrichtung (herrschende Baum-

arten, Alter der herrschenden Baumarten) und einem digitalen Geländemodell (Exposition, Inklination) ab-

geleitet. Zudem wurde die Dauer der Nutzungsaufgabe recherchiert. 

 

Tabelle 9. Kennzeichen von 15 niedersächsischen Naturwäldern (NW), Größe, Jahr der Naturwaldauswei-

sung, kartierte Luftbildjahrgänge und Zeiträume, für die Luftbilder vorliegen. 

NW Nr. Größe 

(ha) 

Ausweisungs-

jahr 

 Untersuchungsperiode Zeitraum 
69-74 75-79 80-84 85-89 90-94 95-99 00-04 05-09 10-14 15-19 

Großer Freeden 12 25.3 1972  1975 1985 1995   2002 2007 2012  37 

Burckhardt 13 4.2 1969  1977 1982 1989  1999  2007 2010  39 

Hünstollen  14 5.3 1972 1972   1988 1991 1999  2008  2019 47 

Großer Staufen-

berg 
17 24.3 1972 1971 1979  1988 1993 1999  2007 2011 2019 48 

Stöberhai 19 11.24 1972 1969 1979 1983  1993 2000 2006 2008 2012 2018 49 

Lüßberg 30 19.97 1974  1977  1986 1990 2001 2004 2009 2014 2019 42 

Vogelherd 41 10.15 1972   1982 1989  1999 2004  2010 2016 34 

Limker Strang 44 20.04 1972   1982 1989 1992 2000 2004 2009 2014 2019 37 

Königsbuche 46 12.16 1972 1969 1979  1988 1993 1997 2003 2008  2018 49 

Haringer Berg 49 19.1 1972 1972  1983  1993 1998 2001  2011 2019 47 

Fuchslöcher 52 23.5 1974 1972 1979  1988  1999  2008  2018 46 

Lohn 58 7.13 1974 1970 1977   1992 2002 2005 2009  2015 45 

Meinsberg 60 12.82 1973     1991  2001 2008  2017 26 

Schrabstein 61 6.32 1974 1973 1979 1983  1992 1998  2007  2017 44 

Burckhardts-

höhe 
63 13.34 1974  1977  1987 1992 1997 2003 2007  2017 40 
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Um die Wiederkehrzeit von Störungen und deren Flächengröße zu vergleichen und zur weiteren Bearbei-

tung und Analyse der kartierten Daten war eine Umwandlung der Punktdaten (Lückenklassen) in Flächenda-

ten notwendig. Dafür wurde zusätzlich die Breite von 20 Baumkronen pro Luftbildjahrgang und Naturwald 

gemessen. Aus der durchschnittlichen Kronenbreite wurde die Kronenschirmfläche abgeleitet und eine mitt-

lere Kronenschirmfläche der mitherrschenden bis herrschenden Bäume pro Luftbildjahrgang errechnet. Um 

die genaue Lückenfläche zu erhalten, wurde die Kronenschirmfläche mit der Lückenklasse multipliziert, wo-

bei Lücken ab der Lückenklasse 10 mit der Klassenmitte multipliziert wurden. Diese Lückengröße wurde dann 

für alle weiteren Auswertungen verwendet. In der Tabelle 10 sind beispielhaft die relevanten Daten sowie 

die Entwicklung einer Lückenfläche in einem Naturwald dargestellt.  

 

Tabelle 10. Beispielhafte Entwicklung der Kronenschirmfläche und Lückengröße im Naturwald 12 (NW12) im 

Westen Niedersachsens. 

Jahr Lückenklasse Kronenschirmfläche (m2) Lückengröße (m2) 

1975 0 27.96 0 

1985 1 47.12 47.12 

1995 1 49.31 47.12 

2002 3 50.22 147.55 

2007 1 55.86 50.22 

2012 1 55.07 50.22 

 

In der Abbildung 37 sind die für den Naturwald „Limker Strang“ kartierten Luftbilder beispielhaft darge-

stellt. Es wurden acht Luftbilder von 1982 bis 2019 aufgenommen. Die Lücken wurden in einem Geographi-

schen Informationssystem als Punkte aufgenommen. Die Lückengröße wurde dabei gutachterlich einge-

schätzt. Ungefähr die Hälfte der Lückenkartierung wurde im Rahmen einer Masterarbeit durchgeführt 

(Klimainsky, 2020). 

Die Ableitung der Lückenflächen in USL erfolgte durch Auszählen der Häufigkeiten der in Hobi et al. (2015) 

publizierten Kartierungsergebnisse für Lücken der folgenden Größenklassen: 51-200 m2, 201-500 m2, 501-

1000 m2, 1001-5000 m2 und 5001-20000 m2. 

Die durchschnittliche Wiederkehrzeit einer Lückengrößenklasse ist der Kehrwert ihres im Mittel pro Jahr 

neu gebildeten Flächenanteils. Während in den NW die neu gebildete Lückenfläche direkt bestimmt werden 

konnte, wurde in USL ein Fließgleichgewicht unterstellt, bei dem die jährliche Schlussrate der Lücken ihrer 

Bildungsrate entspricht: 

𝑡𝑢𝑟𝑛𝑜𝑣𝑒𝑟𝑖 =
1

𝑎𝑟𝑖
 

(6) 

wobei 𝑡𝑢𝑟𝑛𝑜𝑣𝑒𝑟𝑖 die Wiederkehrzeit (in Jahren) der Lückengrößenklasse i an der gleichen Lokalität ist, 𝑎𝑟𝑖 ist 

der jährlich neu entstandene Flächenanteil der Lückengrößenklasse i. 
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Abb. 37. Luftbildzeitreihe von 1982 bis 2019 für den Naturwald Limker Strang (Lückengröße beträgt 

20.04 ha). Gelbe Punkte stellen die kartierten Lücken dar, kartiert wurde immer im aktuellsten Jahrgang.  

 

Die Schlussraten (jährliche Fläche Lückenschluss in m2 je Größenklasse) wurden auf der Grundlage eines 

einfachen linearen Modells mit der Ausgangsgröße der Lücken als unabhängiger Variable geschätzt. Als Da-

tengrundlage für dieses Modell erschien die räumliche Auflösung der extensiv ausgewerteten Luftbildzeitrei-

hen nicht ausreichend. Daher wurde auf Luftbildzeitreihen in den Buchen-Naturwäldern Lüßberg (Meyer et 

al., 2005) und Limker Strang (Meyer et al., 2015) zurückgegriffen, in denen die Ränder der Kronendachlücken 

ab 20 m2 Größe per Stereointerpretation manuell mit hoher Genauigkeit digitalisiert worden sind. Die Zeit-

reihen reichen von 1977 bis 2009 (Lüßberg, 6 Jahrgänge) bzw. von 1982 bis 2009 (Limker Strang, 5 Jahrgänge). 

Anschließend wurde der jährlich geschlossene Flächenanteil von Lücken einer bestimmten Größenklasse 

mittels der Division durch die Schlusszeit (tt) bestimmt. Unter Gleichgewichtsbedingungen entsprechen sich 

jährlich geschlossener und neu gebildeter Flächenanteil von Lücken der jeweiligen Größenklasse, sodass auch 

für USL die Wiederkehrzeiten für Lücken der verschiedenen Größenklassen ermittelt werden konnten: 

𝑡𝑡𝑖 =
𝐴𝑖 − 50

𝐴𝑆𝑐ℎ𝑙𝑢𝑠𝑠 𝑖 ∙ 𝑎−1
 

(7) 

wobei 𝑡𝑡𝑖 den Zeitraum in Jahren bis zum Schluss einer Lücke der Größenklasse i (unterschreitet eine Lücke 
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die Größe von 50 m², so gilt sie als geschlossen) kennzeichnet, 𝐴𝑖  ist die Flächengröße einer Lücke der Grö-

ßenklasse i und 𝐴𝑆𝑐ℎ𝑙𝑢𝑠𝑠 𝑖 ∙ 𝑎−1 ist die jährliche Schlussrate einer Lücke der Größenklasse i. 

Im folgenden Auswertungsschritt wurde das von Seymour et al. (2002) entwickelte Modell der Lücken-

größe in Abhängigkeit von der Wiederkehrzeit für die Datensätze NW und USL angepasst: 

𝑙𝑜𝑔(ℎ𝑎) = 𝑎 + 𝑏 ∙ 𝑙𝑜𝑔(𝑡𝑢𝑟𝑛𝑜𝑣𝑒𝑟) (8) 

mit log(ha) als Logarithmus zur Basis 10 der Lückengröße; a und b sind Koeffizienten für Achsenabschnitt und 

Steigung und log(turnover) ist der Logarithmus zur Basis 10 der Wiederkehrzeit in Jahren. 

Die Hektarwerte und Wiederkehrzeiten ergeben sich durch Umformung von (8) aus den Gleichungen (9)  

ℎ𝑎 = 10𝑎 ∙ 𝑡𝑡𝑏 (9) 

und (10): 

𝑡𝑢𝑟𝑛𝑜𝑣𝑒𝑟 = (
ℎ𝑎

10𝑎
)

1
𝑏

 

(10) 

Die Naturnähe des Nutzungsregimes im Sinne einer naturschutzfachlichen Bewertung wird als Quotient 

aus der Wiederkehrzeit einer Störungsfläche einer bestimmten Größe im Wirtschaftswald bezogen auf die 

minimal mögliche Wiederkehrzeit dieser Störungsfläche in einem natürlichen Wald bestimmt (Seymour et 

al., 2002). Diese Kenngröße wird nachfolgend als Naturnähe-Index bezeichnet. 

 

3.  Wesentliche Ergebnisse 

3.1  Naturschutzfachliche Bewertung der Baumarten und Waldentwicklungstypen 

3.1.1 Deutschland-Transekte 

Innerhalb der deutschlandweiten Transekte waren alle untersuchten Waldbiotoptypen vorhanden. Reine 

Buchenwälder und Buchenmischwälder (Biotoptypen: Buchen(misch)wälder auf feuchten, basenreichen 

Standorten und planare / submontane Buchenwälder auf basenarmen Standorten) waren mit rund 77 % aller 

Koordinatenpunkte die am häufigsten vertretenen Waldbiotoptypen. Auf die Biotoptypen Eichenmischwald 

und Eichen-Hainbuchenwald entfielen rund 10 % und auf die montanen Bu/Ta/Fi-Wald-Biotoptypen rund 

8 %. Andere Waldbiotoptypen waren kaum vertreten. Die Tabelle 11 fasst 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇-Werte zusammen und 

veranschaulicht deren Veränderung zu 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇. Die prozentualen Verluste sind in eine Farbskala eingeord-

net, wobei rote Farben für höhere, gelbe für mittlere und grüne für niedrigere Wertverluste stehen. 

Eine Verringerung von 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 zeigte sich insbesondere bei Moor-, Auen- oder Eichen-Hainbuchenwäl-

dern. Die natürlichen WBT-Baumarten waren in den zur Verfügung stehenden WET nicht oder nur z. T. vor-

handen. 

Nur wenn WET als Buchenreinbestände, Bu/Ei-Mischbestände und Ki/Bu-Mischbestände auf Standorten 

mit Buchenrein- oder Buchenmischwald-Biotoptyp geplant werden, konnte ein Wertverlust vermieden wer-

den. Die Planung eines reinen Fichten-WET führte bei fast allen Waldbiotoptypen zu einem erheblichen Wert-

verlust (60 bis 80 %), außer wenn dieser in höheren Lagen innerhalb des natürlichen Verbreitungsgebietes 

gepflanzt wird. Die höchsten Wertverluste (75 bis 90 %) für alle Waldbiotoptypen wurden bei WET festge-

stellt, an denen Douglasie und Europäische Lärche Anteile von 55 bis 75 % haben. 

Die vorliegende naturschutzfachliche WET-Bewertung wurde auf Baumartenebene durchgeführt und ist 

daher innerhalb Deutschlands in allen Bundesländern anwendbar. Da die Auswirkungen einer waldbaulich 

beeinflussten Baumartenwahl auf den naturschutzfachlichen Wert von Wäldern in der waldbaulichen Be-

standesplanung bisher wenig berücksichtigt wurden, stellt die Entwicklung der naturschutzfachlichen WET-

Bewertung einen wesentlichen Fortschritt dar. Allerdings gibt diese Bewertung noch keine Auskunft über 
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mögliche waldbauliche Behandlungsstrategien und ermöglicht keine Vorschläge für konkrete Umsetzungs-

maßnahmen in Waldbeständen. Mit dem vorgelegten Verfahren kann eine naturschutzfachliche Bewertung 

unmittelbar einer primär an Produktionszielen ausgerichteten Baumartenwahl gegenübergestellt werden.  
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Tabelle 11. Naturschutzwert von 27 Waldentwicklungstypen (WET) innerhalb der Deutschland-Transekte (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇). Dargestellt in einer Farbskala sind die prozentua-

len Wertverluste (WV) in Bezug auf den Waldbiotoptyp-bezogenen Naturschutzwert (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇). Sehr hohe Wertverluste (≥ 90 %) sind in dunkelroten Farben dargestellt, 

hohe Wertverluste (< 90 bis ≥ 70 %) in hellroten Farben, mittlere Wertverluste (< 70 bis ≥ 50%) in gelben Farben, geringere Wertverluste (< 50 bis ≥ 25 %) in hellgrünen 

Farben und sehr geringe Wertverluste (< 25%) in dunkelgrünen Farben. Die Zahlen in Klammern hinter den Waldbiotoptypen (WBT) geben deren ursprünglichen Na-

turschutzwert an. ALh: andere Laubbaumarten mit hoher Lebensdauer. 

Waldentwick-
lungstyp 

Baumarten-
mischung  

Waldbiotoptypen (WBT) 

Bodensaurer Bu-Wäl-
der, planar-submon-
tane Stufe (3.0) 

Bu(misch)Wälder fri-
scher, basenreicher 
Standorte (3.5) 

Seggen-Bu-Wälder 
(4.0) 

Montane Ta/Fi/Bu-
Wälder basenarmer 
Standorte (3.5) 

Autochthone Fi/Ta-
Wälder, planar-kolline 
Stufe (4.0) 

Bi-Moorwälder (4.0) Moorwälder (4.0) 

ID WET (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) 

1 Bu 100 3.0 0.0 3.5 0.0 4.0 0.0 3.5 0.0 1.5 62.5 1.5 62.5 1.5 62.5 
2 Bu/Fi 75/25 2.4 18.7 2.8 18.7 3.3 18.8 3.1 12.5 2.5 37.5 1.3 67.2 1.5 62.5 
3 Bu/Fi 50/50 1.9 37.4 2.2 37.4 2.5 37.5 2.6 25.0 3.0 25.0 1.1 71.9 1.5 62.5 
4 Fichte 100 0.6 81.2 0.7 81.1 0.8 81.3 1.3 62.5 4.0 0.0 0.8 81.3 1.5 62.5 
5 Fi/Bu 75/25 1.3 56.2 1.5 56.1 1.8 56.3 2.2 37.5 3.5 12.5 0.9 76.6 1.5 62.5 
6 Bu/Lä 75/25 2.3 25.0 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 1.1 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 
7 Bu/Lä 50/50 1.5 50.0 1.8 50.0 2.0 50.0 1.8 50.0 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 
8 Lä/Bu 75/25 0.8 75.0 0.9 75.0 1.0 75.0 0.9 75.0 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 
9 Bu/Dgl 75/25 2.3 25.0 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 1.1 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 
10 Bu/Dgl 50/50 1.5 50.0 1.8 50.0 2.0 50.0 1.8 50.0 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 
11 Dgl/Bu 75/25 0.8 75.0 0.9 75.0 1.0 75.0 0.9 75.0 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 
12 Ei 100 2.3 25.0 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 1.5 62.5 1.5 62.5 1.5 62.5 
13 Ei/Bu 75/25 3.0 0.0 3.5 0.0 4.0 0.0 3.5 0.0 1.5 62.5 1.5 62.5 1.5 62.5 
14 Ei/Bu 50/50 3.0 0.0 3.5 0.0 4.0 0.0 3.5 0.0 1.5 62.5 1.5 62.5 1.5 62.5 
15 Ei/Kie 75/25 2.2 25.4 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 1.9 53.1 1.5 62.5 1.9 53.1 
16 Ei/Kie 50/50 2.2 25.7 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 2.3 43.8 1.5 62.5 2.3 43.8 
17 Kie 100 2.2 26.4 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 3.0 25.0 1.5 62.5 3.0 25.0 
18 Ki/Bu 75/25 3.0 0.0 3.5 0.0 4.0 0.0 3.5 0.0 2.6 34.4 1.5 62.5 2.6 34.4 
19 Kie/Bu 50/50 3.0 0.0 3.5 0.0 4.0 0.0 3.5 0.0 2.3 43.8 1.5 62.5 2.3 43.8 
20 Bu/Ta/Fi 60/30/10 2.1 30.0 2.5 30.0 2.8 30.0 2.5 27.5 1.9 52.5 1.2 70.0 1.3 68.1 
21 Ta/Bu/Fi 60/30/10 1.4 52.5 1.7 52.5 1.9 52.5 1.8 50.0 1.6 60.0 1.0 75.6 1.1 73.8 
22 Bu/Ta/Dgl 60/30/10 2.0 32.5 2.4 32.5 2.7 32.5 2.4 32.5 1.1 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 
23 Ta/Bu/Dgl 60/30/10 1.4 52.5 1.7 52.5 1.9 52.5 1.8 50.0 1.6 60.0 1.0 75.6 1.1 73.8 
24 Kie/Dgl/Bu 60/30/10 2.1 31.1 2.4 30.0 2.8 30.0 2.5 30.0 2.0 51.3 1.1 73.8 2.0 51.3 
25 Bu/ALh 75/25 2.6 12.5 3.1 12.5 3.5 12.5 3.1 12.5 1.5 62.5 1.9 53.1 1.9 53.1 
26 Bu/ALh 50/50 2.3 25.0 2.6 25.0 3.0 25.0 2.6 25.0 1.5 62.5 2.3 43.8 2.3 43.8 
27 ALh/Bu 75/25 1.9 37.5 2.2 37.5 2.5 37.5 2.2 37.5 1.5 62.5 2.6 34.4 2.6 34.4 
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Tabelle 11. Fortführung. 

Waldentwick-
lungstyp 

Baumarten-
mischung  

Waldbiotoptypen (WBT) 

Bodensaurer Bu-Wäl-
der, planar-submon-
tane Stufe (3.0) 

Bu(misch)Wälder 
frischer, basenrei-
cher Standorte (3.5) 

Seggen-Bu-Wälder 
(4.0) 

Montane Ta/Fi/Bu-
Wälder basenarmer 
Standorte (3.5) 

Autochthone Fi/Ta-
Wälder, planar-kolline 
Stufe (4.0) 

Bi-Moorwälder (4.0) Moorwälder (4.0) 

ID WET (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) NSWWET WV (%) 

1 Bu 100 1.1 62.5 1.5 62.5 1.5 62.5 1.5 62.5 1.7 62.5 1.7 62.5 1.5 62.5 
2 Bu/Fi 75/25 1.0 67.2 1.3 67.2 1.3 67.2 1.5 62.5 1.5 67.2 1.5 67.2 1.3 67.2 
3 Bu/Fi 50/50 0.8 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.5 62.5 1.3 71.9 1.3 71.9 1.1 71.9 
4 Fichte 100 0.6 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 1.4 65.0 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 
5 Fi/Bu 75/25 0.7 76.6 0.9 76.6 0.9 76.6 1.5 62.5 1.1 76.6 1.1 76.6 0.9 76.6 
6 Bu/Lä 75/25 0.8 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.3 71.9 1.3 71.9 1.1 71.9 
7 Bu/Lä 50/50 0.6 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 
8 Lä/Bu 75/25 0.3 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 
9 Bu/Dgl 75/25 0.8 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.3 71.9 1.3 71.9 1.1 71.9 
10 Bu/Dgl 50/50 0.6 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 0.8 81.3 
11 Dgl/Bu 75/25 0.3 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 0.4 90.6 
12 Ei 100 1.1 62.5 1.5 62.5 3.0 25.0 1.5 62.5 3.4 25.0 3.4 25.0 3.0 25.0 
13 Ei/Bu 75/25 1.1 62.5 1.5 62.5 2.6 34.4 1.5 62.5 3.0 34.4 3.0 34.4 2.6 34.4 
14 Ei/Bu 50/50 1.1 62.5 1.5 62.5 2.3 43.8 1.5 62.5 2.5 43.8 2.5 43.8 2.3 43.8 
15 Ei/Kie 75/25 1.1 62.5 1.9 53.1 2.6 34.4 1.9 53.1 3.4 25.0 3.4 25.0 2.6 34.4 
16 Ei/Kie 50/50 1.1 62.5 2.3 43.8 2.3 43.8 2.3 43.8 3.4 25.0 3.4 25.0 2.3 43.8 
17 Kie 100 1.1 62.5 3.0 25.0 1.5 62.5 3.0 25.0 3.4 25.0 3.4 25.0 1.5 62.5 
18 Ki/Bu 75/25 1.1 62.5 2.6 34.4 1.5 62.5 2.6 34.4 3.0 34.4 3.0 34.4 1.5 62.5 
19 Kie/Bu 50/50 1.1 62.5 2.3 43.8 1.5 62.5 2.3 43.8 2.5 43.8 2.5 43.8 1.5 62.5 
20 Bu/Ta/Fi 60/30/10 0.9 70.0 1.2 70.0 1.2 70.0 1.3 68.1 1.4 70.0 1.4 70.0 1.2 70.0 
21 Ta/Bu/Fi 60/30/10 0.7 75.6 1.0 75.6 1.0 75.6 1.1 73.8 1.1 75.6 1.1 75.6 1.0 75.6 
22 Bu/Ta/Dgl 60/30/10 0.8 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.1 71.9 1.3 71.9 1.3 71.9 1.1 71.9 
23 Ta/Bu/Dgl 60/30/10 0.7 75.6 1.0 75.6 1.0 75.6 1.1 73.8 1.1 75.6 1.1 75.6 1.0 75.6 
24 Kie/Dgl/Bu 60/30/10 0.8 73.8 2.0 51.3 1.1 73.8 2.0 51.3 2.2 51.3 2.2 51.3 1.1 73.8 
25 Bu/ALh 75/25 1.9 37.5 1.9 53.1 1.9 53.1 2.5 37.5 2.1 53.1 2.1 53.1 1.9 53.1 
26 Bu/ALh 50/50 2.3 25.0 2.3 43.8 2.3 43.8 3.0 25.0 2.5 43.8 2.5 43.8 2.3 43.8 
27 ALh/Bu 75/25 2.6 12.5 2.6 34.4 2.6 34.4 3.5 12.5 3.0 34.4 3.0 34.4 2.6 34.4 
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Da die Waldbiotoptypen bisher nicht räumlich explizit für ganz Deutschland kartiert wurden, bestand die 

größte Herausforderung darin, einen flächendeckenden Raumbezug herzustellen. Der räumlich explizite Be-

zug wurde über pnV hergestellt. Die Anwendung des pnV-Konzepts als räumliches Bezugssystem ist nicht 

unumstritten. Welle et al. (2018) haben die Herausforderungen, die sich im Zusammenhang mit der Anwen-

dung und Weiterverwendung der pnV ergeben können, kritisch zusammengefasst. Das Konzept wird als zu 

statisch kritisiert, da es die natürliche und sukzessive Dynamik von Ökosystemen, einschließlich der Unsicher-

heiten durch biologische Störungen sowie deren räumliche und zeitliche Variabilität, nicht berücksichtigt 

(Härdtle, 1995; Zerbe, 1998; Chiarucci et al., 2010; Loidi und Fernández-González, 2012). 

Das Konzept der pnV wurde jedoch auch als Referenz für Naturnähe verwendet (Reif, 2000; Walentowski 

und Winter, 2007; Engel et al., 2016). Welle et al. (2018) haben bei ihrer naturschutzfachlichen Bewertung 

von 22 Waldtypen die pnV als Referenzsystem verwendet, ebenso Somodi et al. (2012). Die Daten aus der 

pnV-Karte von Suck et al. (2014), die in diesem AP4 verwendet wurden, beziehen sich ungefähr auf die Jahr-

tausendwende. Die naturschutzfachliche Bewertung der WBT und WET spiegelt daher nur deren aktuellen 

Naturschutzzustand wider. Die Bewertung ermöglicht jedoch keine Vorhersagen über eine zukünftige Ent-

wicklung der Baumarten, da die pnV keine klimawandelspezifische Dynamisierung zulässt. 

Auf Bundeslandebene gibt es bereits zahlreiche Veröffentlichungen und Leitfäden, die sich mit der klima-

angepassten Baumartenwahl für die Bestandesgründung oder den Waldumbau beschäftigen (Böckmann et 

al., 2019; NW-FVA, 2020a,b; MULE und NW-FVA, 2020). Diese Konzepte beschreiben, welche Baumarten in 

Abhängigkeit von Standort und projizierter Klimaentwicklung anbauwürdig sind. Ausschlaggebend ist meist 

das zukünftige Trockenstressrisiko für die Baumarten, das meist nur im Hinblick auf eine forstliche Produkti-

onsfunktion beschrieben wird und nicht mögliche Existenzgrenzen der Verbreitungsgebiete der Baumarten 

darstellt. Für Deutschland gibt es derzeit mehrere Modellierungsstudien zur möglichen Entwicklung von 

Baumartenspektren und Verbreitungsgebieten von Waldgesellschaften unter Klimawandelbedingungen 

(Kölling, 2007; Hickler et al., 2012a,b; Zimmermann et al., 2013; Beierkuhnlein et al., 2014; Fischer et al., 

2019). Die naturschutzfachliche Bewertung einer zukünftigen Verbreitung von Waldbaumarten war jedoch 

nicht Teil der Zielstellung von AP4. Das Hauptziel war die wissenschaftliche Ableitung eines naturschutzfach-

lichen Bewertungsverfahrens für die Baumartenwahl. 

 

3.1.2 Harz- und Schwarzwald-Transekte 

Entsprechend der Ergebnisse aus AP1 (Wintersturmatlas) und AP2 (Wintersturmschadensatlas) wurde die 

naturschutzfachliche Bewertung auch anhand der beiden ausgewählten Transekte für Teile des Harzes und 

Schwarzwaldes durchgeführt. Die natürliche Waldzusammensetzung im zentralen Harz wird in den oberen 

Lagen von Fichten- bzw. Fichtenmischwäldern und in den mittleren Lagen von Buchen- und Buchenmischwäl-

dern dominiert (Abbildung 38). Diese Wälder haben einen mittleren Naturschutzwert (3.0 < 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 ≤ 3.5). 

Vereinzelt sind in den Randlagen Eichen- oder Eschen-Hainbuchenwälder mit einem hohen Naturschutzwert 

(𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 = 4.5) zu finden. 
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Abb. 38. Einheiten der potenziellen natürlichen Vegetation (pnV) des Harz-Transektes mit der Angabe des 

Waldbiotoptyp-bezogenen Naturschutzwertes (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇) in Klammern.  

 

Wenn die bereits in AP2 für die Schadpotentialabschätzung verwendeten WETs Fichte 100 %, Fi/Bu 

75/25 %, Bu/Fi 50/50 %, Bu/Fi 75/25 % und Buche 100 % geplant werden, kommt es zu einer Veränderung 

von 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 (Abbildung 39). Bei einem Fichtenreinbestand wird ersichtlich, dass nur in den oberen Lagen 

um den Brocken herum, der naturschutzfachliche Wert von 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 = 3.5 gehalten werden kann, da die 

Fichte in diesen Bereichen natürlicherweise vorkommt. In allen anderen Bereichen führt ein Fichtenreinbe-

stand zu einem sehr geringen Naturschutzwert. Je höher der Buchenanteil wird, umso weniger stark ist der 

Wertverlust. Jedoch führt im Umkehrschluss ein Buchenreinbestand in den oberen natürlichen Fichtenlagen 

um den Brocken herum ebenfalls zu einem starken Wertverlust. In den natürlichen Lagen der Buchen- und 

Buchenmischwälder kommt es bei einem Buchenreinbestand zu keinem Wertverlust. Aus naturschutzfachli-

cher Sicht wäre demnach eine Kombination der beiden WETs Fichte 100 % und Buche 100 % zu empfehlen, 

um eine möglichst natürliche Waldzusammensetzung zu erreichen. 

 

 

Abb. 39. Naturschutzfachliche Bewertung von fünf verschiedenen Waldentwicklungstypen (WET) im zentra-

len Harz in der Region um den Brocken. Dargestellt ist ein Mischungsgradient (%) vom Fichten- zum Buchen-

reinbestand und der jeweilige naturschutzfachliche WET-Wert (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇). 

 

NSWWET 
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Für den Schwarzwald-Transekt ergibt sich ein etwas anderes Bild. Als natürliche Waldgesellschaften do-

minieren Buchenwälder und Mischwälder aus Weißtanne, Buche und teilweise Fichte, die alle einen mittle-

ren naturschutzfachlichen Wert (3.0 < 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇 ≤ 3.5) haben (Abbildung 40). 

 

 

Abb. 40. Einheiten der potenziellen natürlichen Vegetation (pnV) entlang des Schwarzwald-Transektes mit 

der Angabe des Waldbiotoptyp-bezogenen Naturschutzwertes (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐵𝑇) in Klammern.  

 

In diesem Transekt wurden entsprechend der Schadpotentialabschätzung durch AP2 andere WETs einge-

setzt: Mischbestände aus 75 % Douglasie und 25 % Buche, aus 60 % Weißtanne, 30 % Buche und 10 % Fichte 

und aus 60 % Buche, 30 % Weißtanne und 10 % Fichte (Abbildung 41). Die Auswahl von einem zu 75 % von 

Douglasie dominierten Bestand würde zu einem starken Verlust des naturschutzfachlichen Wertes und damit 

zu einem sehr geringen bis keinen Naturschutzwert (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 < 1) führen. 

 

 

Abb. 41. Naturschutzfachliche Bewertung von drei verschiedenen Waldentwicklungstypen (WET) im 

Schwarzwald. Mischbestände aus 75 % Douglasie und 25 % Buche (links), aus 60 % Weißtanne, 30 % Buche 

und 10 % (Mitte) und aus 60 % Buche, 30 % Weißtanne und 10 % Fichte (rechts) und der jeweilige natur-

schutzfachliche WET-Wert (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇). 

NSWWET 
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Mischbestände mit einem hohen Anteil an Weißtanne und Fichte können gerade in den von Buche domi-

nierten Bereichen immer noch zu einem erheblichen Wertverlust führen (1.5 < 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 ≤ 2.0) bzw. einen 

geringeren naturschutzfachlichen Ausgangswert bedingen. Auch bei einem von Buche dominierten Ta/Fi-

Mischbestand kommt es immer noch zu einem Herabsenken des naturschutzfachlichen Ausgangswertes bzw. 

einem geringen bis mittleren Naturschutzwert (𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇 > 2.0). Dies liegt daran, dass die Mischungsanteile 

innerhalb des WET nicht der Zusammensetzung der pnV-Waldeinheiten entsprechen. 

 

3.2 Naturschutzfachliche Bewertung des Nutzungsregimes 

Die Analyse der Luftbildzeitreihen der Naturwälder bestätigt die Vermutung einer gerichteten Entwick-

lung und einer geringen, aber zunehmenden Störungsrate. Im Mittel hat sich die Lückenfläche von anfänglich 

4.2 auf 7.3 % im Laufe von 40 Jahren eigendynamischer Entwicklung erhöht (Tabelle 12). Die Anzahl an Lücken 

pro Quadratkilometer hat etwa in gleichem Umfang zugenommen. 

 

Tabelle 12. Entwicklung des mittleren Flächenanteils und der mittleren Anzahl von Kronendachlücken in 27 

seit Anfang der 1970er Jahre nicht bewirtschafteten Naturwaldbeständen in Niedersachsens Naturwaldge-

bieten. Inter- und Extrapolation der Werte für die fünf gewählten Stichjahre 1980, 1990, 2000, 2010 und 

2020 mit proc expand mit dem Softwareprodukt SAS 9.4. Nach dem Tukey-Post hoc-Test sind die Unterschied 

zwischen den Jahren bei einem Schwellenwert der Irrtumswahrscheinlichkeit von 0.05 nicht signifikant. 

Parameter 1980 1990 2000 2010 2020 

Flächenanteil (%) 4.2 4.8 5.3 6.0 7.3 

Anzahl je 100 ha 379 434 480 511 545 

 

Die Naturwälder weisen eine linkssteile Häufigkeitsverteilung der Lückengrößen auf (Abbildung 42), wie 

sie auch in Urwaldbeständen typisch ist (Hobi et al., 2015; Feldmann et al., 2018). Die Flächenanteile und 

Lückenhäufigkeiten pro Quadratkilometer haben in allen Größenklassen von 1980 bis 2020 deutlich zuge-

nommen. Die Zunahme ist insbesondere in den Klassen 200 und 300 m2 hoch. 

 

 

Abb. 42. Entwicklung des mittleren Flächenanteils von Lücken unterschiedlicher Größenklasse (bis 400: Mitte 

der Größenklasse, 1000: 501-1000 m2; 2000: 1001-2000 m2; 3000: 2001-3000 m2) in 27 seit Anfang der 

1970er Jahre nicht bewirtschafteten Naturwaldbeständen in Niedersachsens Naturwaldgebieten. Zahlen 

über der Säule geben die Anzahl der Lücken je km2 an. Datensatz und Verfahren der Inter- und Extrapolation 

für die Stichjahre. 
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Die entsprechenden Wiederkehrzeiten in den untersuchten Naturwäldern steigen mit einigen Unregel-

mäßigkeiten exponentiell mit der Größe der Störungsflächen an (Tabelle 13). 

 

Tabelle 13. Die aus der Luftbildkartierung von Niedersachsens Naturwäldern (NW) abgeleiteten jährlichen 

Raten des neu entstandenen Flächenanteils von Lückengrößenklassen (ar neu a-1) und die daraus abgeleitete 

Wiederkehrzeit in Jahren. Die Klassenbreiten wurden so angepasst, dass jede Klasse mindestens eine Be-

obachtung beinhaltet, da sich andernfalls keine sinnvolle Beziehung zwischen Größenklasse und Wiederkehr-

zeit ableiten lässt. 

Größenklassenmitte (m2) ar neu a-1 (‰) Wiederkehrzeit (Jahre) 

100 8.66 115 

200 4.26 217 

300 1.33 753 

400 0.56 1779 

500 0.21 4735 

600 0.27 3711 

700 0.14 7316 

800 0.17 5927 

900 0.08 11853 

1200 0.01 88904 

1800 0.03 31444 

2300 0.09 11132 

Σ Störungsflächen 15.81 63 

 

Bereits ab der Größenklasse 251-350 m2 werden sehr hohe Werte erreicht, da Lücken dieser Größe in 

natürlichen Buchenwäldern recht verbreitet sind (Feldmann et al., 2018). Auch dieses Ergebnis bestätigt, dass 

sich die Naturwälder - verglichen mit Urwäldern - in einer störungsarmen Entwicklungsphase befinden.  

Bei Fortsetzung der bisherigen Entwicklung betrüge die übergreifende Wiederkehrzeit von Störungsflä-

chen 63 Jahre. Wird das mittlere Bestandsalter der Hauptbaumart am Ende des Untersuchungszeitraumes 

von 162 Jahren laut Forsteinrichtungsangaben zugrunde gelegt, wäre das Kronendach durchschnittlich im 

Alter von 225 Jahren einmal vollständig umgesetzt. Das für die Berechnung der Wiederkehrzeiten in USL 

erforderliche Modell der jährlichen Lückenschlussrate in Abhängigkeit von der Ausgangsgröße einer Lücke 

zeigte eine befriedigende Qualität (Tabelle 14).  

 

Tabelle 14. Modell der jährlichen Lückenschlussrate (m2) in Abhängigkeit von der Lückengröße: Achsenab-

schnitt (a), Steigung (b), adjustiertes Bestimmtheitsmaß (adj. R2) und Signifikanz des Gesamtmodells (P > F). 

Signifikanz der Koeffizienten a und b, P > |t|*** = < 0.001.  

a b adj. R2 P > F 

3.497*** 0.028*** 0.4059 < 0.0001 
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Nicht lineare Formulierungen des Prädiktors (logarithmisch, exponentiell) waren hinsichtlich der Quali-

tätsgrößen Bestimmtheitsmaß und Akaike Informationskriterium (AIC) etwas überlegen, wurden jedoch nicht 

verwendet, da das lineare Modell den ökologisch plausibelsten Verlauf der Schlusszeiten in Abhängigkeit von 

der Ausgangsgröße ergab (Abbildung 43). 

Mit zunehmender Lückengröße nimmt die Bedeutung der Gehölzverjüngung für den Lückenschluss in Re-

lation zur lateralen Kronenausdehnung der Randbäume zu. Die Entwicklungsgeschwindigkeit der Gehölzver-

jüngung dürfte allerdings ab einem bestimmten Schwellwert nicht mehr mit der Größe der Lücken zuneh-

men, sodass ein asymptotischer Verlauf der Schlusszeit, wie sich dieser nur aus dem linearen Modell ergeben 

hatte, am plausibelsten ist. 

 

 

Abb. 43. Lückenschlusszeit in Abhängigkeit von der Lückengröße. Gestrichelte Linien zeigen die obere und 

untere Grenze des 95 %-Konfidenzintervalls, das sich aus dem Modell der Lückenschlussraten ergibt. 

 

Der Flächenanteil der Kronendachlücken ab 50 m2 Größe erreicht in USL mit knapp 26 % den nahezu fünf-

fachen Wert der Naturwälder in der Mitte der Untersuchungsperiode (Tabelle 15). Die Wiederkehrzeiten der 

Lücken ab 500 m2 Größe sind in USL deutlich geringer als in NW und der Turnover des Kronendaches mit 69 

Jahren erheblich schneller, da in den NW ein vollständiger Umsatz bei einem durchschnittlichen Baumalter 

von 225 Jahren erreicht würde.  

Insgesamt erscheint die Umlaufzeit des Kronendaches in USL zu gering, da unter dieser Maßgabe das 

durchschnittliche Baumalter weit unter demjenigen Alter liegen würde, das Rotbuchen durchschnittlich in 

Urwäldern erreichen können (Di Filippo et al., 2017). Diese Inkonsistenzen lassen sich möglicherweise auf 

unterschiedliche Lückendefinitionen (Feldmann et al., 2019) und Ungenauigkeiten der terrestrischen Kartie-

rung zurückführen. So ergab die parallel durchgeführte Lückenkartierung auf der Basis von Satellitenbildern 

lediglich einen Anteil der Kronendachlücken von 0.75 % (Hobi et al., 2015). 

 

 

 



74 
 

Tabelle 15. Die aus Hobi et al. (2015) abgeleiteten Flächenanteile von Lücken unterschiedlicher Größenklas-

sen im Urwaldgebiet Uholka-Shyrokyi Luh, die modellierte mittlere Lückenschlusszeit, der jährlich neu ent-

standene Flächenanteil unter Gleichgewichtsbedingungen (ar neu a-1) und die resultierende Wiederkehrzeit.  

Größenklassemitte (m2) ar (%) Schlusszeit 
(Jahre) 

ar neu a-1 (‰) Wiederkehrzeit 
(Jahre) 

125 8.9 11 8.3 120 

350 6.7 23 2.9 336 

750 4.8 29 1.7 594 

3.000 4.8 34 1.4 701 

12.500 0.3 35 0.1 11.712 

Σ Störungsflächen 25.5 - 14.4 69 

 

Die Modelle der Lückengröße in Abhängigkeit von der Wiederkehrzeit für NW und USL zeigen eine gute 

Qualität (Tabelle 16). Um analog zum Ansatz von Seymour et al. (2002) einen natürlichen Möglichkeitsraum 

der Relation zwischen der Größe einer Störungsfläche und ihrer Wiederkehrzeit abzugrenzen, wurde die 

Obergrenze des 95%-Konfidenzintervalls der Modelle für NW und USL regressionsanalytisch ausgeglichen. 

Hierdurch ergaben sich die Werte -2.550 (NW) und -3.732 (USL) für den Achsenabschnitt a sowie 0.409 (NW) 

und 1.169 (USL) für den Steigungskoeffizienten b. 

 

Tabelle 16. Ergebnisse der Modellierung der logarithmierten Lückengröße als lineare Funktion der logarith-

mierten Wiederkehrzeit mit Achsenabschnitt (a), Steigung (b), adjustiertem Bestimmtheitsmaß (adj. R2) und 

Signifikanz des Gesamtmodells (P > F). Signifikanz von a und b (P > |t-Wert|): *** < 0.001, ** < 0.01, * < 0.05. 

Untersuchungsbestände  a b adj. R2 P > F 

Naturwälder (NW) -2.747*** 0.424*** 0.8182 < 0.0001 

Uholka-Shyrokyi Luh (USL) -3.839** 0.999* 0.8466 0.0172 

NON (Seymour et al., 2002) -8.2 3.74 - - 

 

Der Vergleich mit dem Modell von Seymour et al. (2002) zeigt für NW und USL einen deutlich flacheren 

Verlauf (Abbildung 44). Größere Störungsflächen weisen nach dem NW-Modell sehr hohe Wiederkehrzeiten 

auf bzw. werden jährlich nur auf großen Flächen registriert. Auch in USL sind größere Störungsflächen selten. 

Auf der rund 10000 ha großen Fläche von USL würde aber immerhin jedes Jahr natürlicherweise eine Stö-

rungsfläche von rund 9 ha Flächengröße auftreten.  
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Abb. 44. Modellierte Relationen zwischen Größe einer Störungsfläche und ihrer Wiederkehrzeit für die drei 

Untersuchungskollektive NON, USL und NW. 

 

Die geringere Häufigkeit und Stärke (Flächengröße) von Störungen in Mitteleuropa im Vergleich zum 

Nordosten Nordamerikas legt auch die Modellierung der mittleren stündlichen Windgeschwindigkeit mit ei-

ner Windkehrzeit von 10 Jahren (Jung et al., 2022) nahe (Abbildung 45). 

 

 

Abb. 45. Mittlerer Jahresgang der modellierten maximalen stündlichen Windgeschwindigkeit für eine 10-

jährige Wiederkehrperiode (Jung et al., 2022) für Nordamerika (links; USA-NE: Nordosten der USA, USA-SE: 

Südosten der USA, USA-C: zentrale Regionen der USA, USA-W: Esten der USA, CAN: Kanada, AK: Alaska) und 

Europa (rechts; EUR-N: Nordeuropa, EUR-E: Osteuropa, EUR-S: Südeuropa, EUR-C: Mitteleuropa, EUR-W: 

Westeuropa). 

 

Aus den drei Modellen für NON, NW und USL kann eine vorläufige naturschutzfachliche Bewertung ver-

schiedener Varianten des Nutzungsregimes abgeleitet werden (Tabelle 17). Hier zeigt sich zum einen, dass 

größere Störungsflächen eine deutlich geringere Wiederkehrzeit und damit eine größere Naturnähe im Nord-

osten Nordamerikas besitzen. Werden die NW als Bewertungsmaßstab verwendet, so fällt der Naturnähe-
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Index bereits ab Lückengrößen von mehr als 100 m2 sehr steil ab. Wird USL als Referenz verwendet, so errei-

chen auch größere Lücken bei realitätsnahen Umtriebszeiten noch recht hohe Werte des Naturnähe-Index. 

 

Tabelle 17. Naturschutzfachliche Bewertung von Varianten des Nutzungsregimes (Naturnähe-Index: Natur-

nähe (%) im Vergleich zu einer minimalen natürlichen Wiederkehrzeit) nach den Modellen NON (Nordosten 

Nordamerikas, Seymour et al., 2002), Uholka-Shyrokyi Luh (USL, Ukraine) und niedersächsische Naturwälder 

(NW). 

  Naturnähe-Index 

Umtriebszeit (Jahre) Lückengröße (ha) NON USL NW 

100 

0.01 220 329 455 

0.05 143 83 9 

0.10 118 46 2 

1.00 64 6 < 1 

140 

0.01 308 462 636 

0.05 200 116 12 

0.10 166 64 2 

1.00 90 9 < 1 

180 

0.01 396 594 818 

0.05 257 150 16 

0.10 213 21 3 

1.00 116 12 < 1 

 

3.3 Naturschutzfachliche Bedeutung von Störungsflächen im Wald 

Störungsflächen im Wald sind von Bedeutung für die Biodiversität und ein möglicher Ausgangspunkt für 

die Entstehung von vielfältigen Waldstrukturen (Lindenmayer und Hunter, 2010; Thom und Seidl, 2016; 

Thorn et al., 2018; Seidl et al., 2019; Thorn et al., 2020; Wohlgemuth et al., 2020). Je nach Zusammenspiel 

zwischen der Störungsursache und dem gestörten System kann es zu unterschiedlich stark gestörten Flächen 

kommen. Kleinere Lücken und Störungsflächen mit einer Größe von kleiner als 0.5 ha sind ebenso Bestandteil 

einer eigendynamischen Waldentwicklung wie großflächige Störungen. Letztere sind auch in nemoralen 

Laubwäldern typisch, treten allerdings deutlich seltener als kleinere Störungsflächen auf (Meyer und Ammer, 

2019). Durch kleinere Lücken wird das Waldgefüge nicht unterbrochen, das typische Waldinnenklima bleibt 

erhalten und der umgebende Bestand fördert durch laterale Kronenverbreiterung und Sameneintrag den 

Lückenschluss (Keenan und Kimmins, 1993). Störungsflächen mit einer Größe von größer als 0.5 ha besitzen 

eher den Charakter einer Freifläche (Tschermak, 1950; Röhrig et al., 2006; SFV, 2006) ohne ein Waldinnen-

klima. Eine natürliche Wiederbewaldung geschieht kaum durch den lateralen Kronenzuwachs der verblei-

benden Bäume, sondern vorwiegend durch Ansamung und Aufwuchs von Jungpflanzen.  

Die Auswirkungen von Störungen auf die Biodiversität sind langfristig betrachtet meist positiv, da die 

strukturelle Heterogenität und damit auch das Nischenangebot steigt (Seidl et al., 2019). Thom und Seidl 

(2016) haben die Effekte von Störungen auf die Biodiversität in Wäldern untersucht und herausgefunden, 

dass die Artenzahlen nach starken Störungen (induziert durch Wind oder Feuer) im Vergleich zu ungestörten 

Wälder um bis zu 36 % ansteigen. Die Störungsflächen bieten durch die räumlich meist heterogen verteilten 
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Hinterlassenschaften des Vorbestandes (Wurzelteller, Wurfböden, liegendes und stehendes Totholz, Vorver-

jüngung, überlebende Bäume) vielseitige Lebensräume (Foster et al., 1998; Franklin et al., 2000; Seidl et al., 

2014b; Meyer et al., 2021). So kann eine eigene Post-Störungs-Artenvielfalt entstehen. Diese frühen Sukzes-

sionsphasen nach Störungen können dabei für die Biodiversität im Wald besonders entscheidend sein (Swan-

son et al., 2011). Typischerweise sind diese Störungsflächen durch eine Vielfalt an Kleinstrukturen sowie un-

terschiedliche Totholzarten charakterisiert (Wohlgemuth et al., 2020). Insbesondere Insektenarten können 

dabei von diesem vermehrten Totholz-, Wärme- und Lichtangebot profitieren. Beim Totholz kann gerade die 

Vielfalt an unterschiedlichen Strukturen (unterschiedliche Baumarten und Besonnungsintensitäten, liegen-

des und stehendes Totholz sowie aufgeklappte Wurzelteller) dazu führen , dass sich unterschiedlichste tot-

holzbewohnende Arten ansiedeln (Seitz, 2010; Seibold et al., 2016). Dabei können insbesondere wärme- und 

lichtliebende Arten von dem erhöhten Strahlungsangebot sowie höheren Luft- und Oberflächentemperatu-

ren profitieren. Für Singvogelarten des Offenlandes können durch den offenen Charakter der Störungsflä-

chen sowie durch das Vorhandensein von Grobstrukturen, wie z. B. Wurzelteller oder Baumkronen, Brut- und 

Nahrungshabitate sowie Singwarten entstehen (Seitz, 2010). Darüber hinaus kann das stehende und liegende 

Alt- und Totholz höhlenbrütenden Arten zusätzlichen Brutraum bieten oder einer bereits etablierten Vorver-

jüngung Schutz vor extremen Wetterereignissen und vor Wildverbiss ermöglichen (Wald und Holz NRW, 

2019). Jedoch werden diese frühen Sukzessionsphasen im Rahmen einer regulären Forstwirtschaft oftmals 

unmittelbar geräumt (Ipsen, 2021) und meist aktiv wiederbewaldet (Müller und Hilmers, 2020). 

Im Vergleich zum geschlossenen Waldbestand können Interzeption, Transpiration und Nährstoffauf-

nahme auf den Störungsflächen je nach Standort und Lage verringert werden, sodass den verbleibenden 

Lebensgemeinschaften mehr Wasser und Nährstoffe zur Verfügung stehen (BAFU, 2008). Denn in den ersten 

Jahren nach einer Störung kann es durch eine verstärkte Zersetzung der Humusauflage zu einer erhöhten 

Freisetzung von Nährstoffen kommen. Darüber hinaus kann die verbleibende Biomasse als Erosionsschutz 

auch begünstigend für den Wasser- und Nährstoffhaushalt des Bodens sein, eine natürliche Wiederbewal-

dung der Flächen fördern und aufkommende Konkurrenzvegetation eindämmen (Wald und Holz NRW, 2007). 

Bei fortschreitender Sukzession und Entwicklung der nachfolgenden Waldgeneration wird die besondere 

Post-Störungsartenvielfalt wieder abnehmen und durch die typischen Arten des geschlossenen Waldbestan-

des abgelöst werden (Meyer et al., 2021). In der Samenbank im Boden können störungsabhängige Arten 

überleben und viele Jahrzehnte auf das Eintreten einer erneuten Störung warten, um anschließend wieder 

erfolgreich auszutreiben (Fischer und Fischer, 2010).  

In Bezug auf den waldbaulichen Umgang mit entstandenen Störungsflächen können drei verschiedene 

Behandlungsoptionen unterschieden werden: (1) die Störungsfläche wird belassen, (2) es wird eine Teilräu-

mung oder (3) es wird eine Vollräumung durchgeführt. Es existieren bereits zahlreiche Veröffentlichungen 

aus Wissenschaft und Praxis, die sich mit dem Thema der Behandlung und Wiederbewaldung von Störungs-

flächen sowie deren naturschutzfachlicher Bedeutung auseinandergesetzt haben (Wald und Holz NRW, 2007; 

BAFU, 2008; Brang und Wohlgemuth, 2013; LWF, 2013; AK Waldökologie, 2019; Wald und Holz NRW, 2019). 

Aus naturschutzfachlicher Sicht sollte auf eine Vollräumung verzichtet werden, da hierdurch viele positive 

Effekte für die Biodiversität verloren gehen (BAFU, 2008; Thom und Seidl, 2016; Wohlgemuth et al., 2020). 

Thorn et al. (2020) haben die Auswirkungen von Kompromisslösungen zwischen voll- und teilflächiger Räu-

mung auf die Artenvielfalt untersucht. Demnach sind durch das Belassen von 50 % der Störungsfläche noch 

etwa 73 % der dazugehörigen Artenvielfalt erhalten geblieben. Werden 80 % der Fläche geräumt, sinkt der 

Anteil verbleibender typischer Arten auf rund 38 %. 

Neben den drei Behandlungsoptionen in Bezug auf den Umgang mit der entstandenen Störungsfläche ist 

die Frage der Wiederbewaldung ebenfalls von Bedeutung (Wald und Holz NRW, 2007; Aldinger und Kenk, 
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2010; Brang und Wohlgemuth, 2013; LWF, 2013; AK Waldökologie 2019; Wald und Holz NRW, 2019). Stö-

rungsflächen im Wald können einer natürlichen Sukzession überlassen werden. Im Laufe der natürlichen Suk-

zession können sich, neben den Baumarten der aufwachsenden Vorverjüngung, dabei Vorwaldgesellschaften 

mit Pionierbaumarten wie Birken, Erlen und Kiefern entwickeln, welche mit zunehmender Zeit von den 

Baumarten späterer Sukzessionsstadien abgelöst werden.  

Andererseits kann (zusätzlich oder ausschließlich) eine künstliche Begründung des Folgebestandes durch 

Pflanzung und Saat vorgenommen werden. Diese Maßnahme ist jedoch auf vollständig belassenen Flächen 

aufgrund der verminderten Zugänglichkeit nur schwer umzusetzen. Ein Grund für eine unterstützende Kul-

turbegründung kann eine vorhandene Voraus- und aufkommende Naturverjüngung aus unerwünschten 

Baumarten sein.  

Die Naturwaldforschung bietet in diesem Zusammenhang eine Möglichkeit, die natürlichen Entwicklungs-

prozesse im Wald besser zu verstehen. Auch wenn es kaum noch echte Urwälder in Mitteleuropa gibt (Saba-

tini et al., 2018, 2020), können die neu ausgewiesenen Wälder mit natürlicher Entwicklung genutzt werden, 

um die langfristigen Folgen von natürlichen und anthropogenen Störungen zu untersuchen und mögliche 

Handlungsempfehlungen abzuleiten. Sie stellen eine Referenz für natürliche Entwicklungsprozesse dar und 

können als Anschauungsobjekte der eigendynamischen Waldentwicklung dienen. Durch ein ökologisches 

Monitoring konnte bereits die Bandbreite der selbstregulierten Regeneration nach verschiedenen Störungen 

gezeigt werden (Meyer et al., 2022). 
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Arbeitspaket 5 

1. Ziel und Gegenstand 

Das Ziel dieses Arbeitspakets ist die Bereitstellung von Managementoptionen, die ein Potenzial haben, 

die negativen Auswirkungen von Sturmschäden in Deutschlands Wäldern zu minimieren. Auf der Grundlage 

der Ergebnisse von AP1 bis AP4 wurde dafür eine Kombination optimaler Bestandesbehandlungsoptionen in 

Abhängigkeit von Standorteigenschaften, naturschutzfachlichen Kriterien und Managementzielen erarbeitet. 

Diese Bestandesbehandlungsoptionen beziehen sich auf WETs unter dem Einfluss von Winterstürmen und 

des Klimawandels. Sich klimawandelbedingt verändernde Standorteigenschaften und Sturmgefährdung wur-

den für WETs auf der Mikro- (einzelne Probeflächen) und Makroskala (Landschaftsebene) im Hinblick auf 

unterschiedliche Managementzielkombinationen verglichen. 

 

2. Methodik 

Zur Entwicklung verschiedener Managementszenarien wurde die folgende Evaluierung und Optimierung 

anhand von Änderungen von BHD, p und NSWWET durchgeführt. Diese Werte wurden für das rezente und 

zukünftige Klima auf der Grundlage von CORDEX-Klimamodelldaten generiert und in sich vier überschnei-

dende Umtriebszeitabschnitte untergliedert. Entlang der drei, bereits vorgestellten Transekte wurde jeder 

Probefläche ein p-, BHD-, NSWWET-Wert zugeordnet. 

Für die Evaluierung der individuellen Probeflächen wurde der durchschnittliche BHD-Zuwachs und die p-

Entwicklung über 120 Jahre berechnet. Dafür wurden die Baumartenanteile an den WETs mit BHD und p für 

die drei Keimjahre 1950, 1975 und 2000 multipliziert und ein NSWWET-Wert zugeteilt. Die WET-Werte wurden 

als eine Funktion von BHD, p und NSWWET normiert. Anschließend wurde eine Multikriterielle Entscheidungs-

analyse nach Merganic et al. (2020) durchgeführt. Das Ergebnis dieser Analyse ist die relative Anzahl der 

probeflächenassoziierten Managementstrategien. Es basiert auf einer positiven Gewichtung von NSWWET und 

BHD und einer negativen Gewichtung von p. Die Gewichtung entspricht den Prioritäten der untersuchten 

Managementoptionen hinsichtlich BHD, p und NSWWET. Die Optimierung wurde für alle Probeflächen entlang 

der Transekte mit unterschiedlichen Gewichtungen des Einflusses von BHD, p und NSWWET durchgeführt: 

Dabei ist 𝑍𝐺 die Zielgröße der Optimierung, m ist die auf einer Probefläche untersuchte WET-Anzahl, x 

definiert auf einer Probefläche vorhandene WETs, BHD bildet den jährlichen Zuwachs bis ins Alter 120 Jahre 

ab und W kennzeichnet die relative Gewichtung von BHD, p und NSWWET. Die Optimierung wurde für insge-

samt 7756 Probeflächen, die auf drei repräsentativen, deutschlandweiten Transekten liegen, durchgeführt. 

 

3. Wesentliche Ergebnisse 

Das in der Abbildung 46 verwendete ternäre Diagramm fasst beispielhaft verschiedene BHD-, p- und 

NSWWET-Gewichtungskombinationen einer Probefläche, auf der sieben WETs untersucht wurden, zusammen. 

Der Waldentwicklungstyp, der eine Gleichgewichtung in den drei Faktoren bestens erfühlt, ist in diesem Fall 

eine Lä/Bu-Mischung im Verhältnis 75% / 25%. Wird ausschließlich der Zuwachs über den BHD gewichtet, ist 

die Baumartenmischung Dgl 75% / Bu 25 % die optimale Bewirtschaftungsoption. Soll ausschließlich die 

Sturmschadenswahrscheinlichkeit über eine Gewichtung von p minimiert werden, ist die Option Eichenmo-

nokultur (Ei 100 %) auf dieser Probefläche optimal. Ist das Bewirtschaftungsziel den Naturschutzwert NSWWET 

𝑍𝐺 =  ∑ 𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇,𝑥 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 + 𝐵𝐻𝐷𝑥𝑊𝐵𝐻𝐷  − 𝑝𝑥  𝑊𝑝 

𝑚

𝑥=1

 (11) 
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zu maximieren, dann sollte die waldbauliche Behandlung auf dieser Probefläche auf das Erreichen der Baum-

artenmischung Fi 75  % / 25 % Bu ausgerichtet sein. Beträgt die Gewichtung von BHD und NSWWET jeweils 

50 %, während keine Maßnahmen zur Vermeidung von Wintersturmschäden ergriffen werden (Wp = 0 %), 

dann ergibt sich die Baumartenmischung Ki 60 % / Dgl 30 % / Bu 10 %. 

 

 

Abb. 46. Darstellung der Gewichtung (W) von Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p), Durchmesserzuwachs 

(BHD) und Naturschutzwert (NSWWET) auf einer Skala von 0 bis 100 % auf einer Probefläche (ID = A1856) mit 

einem ternären Diagramm. Aus den Schnittpunkten der Gewichtungen Wp, WBHD und 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 ergeben sich 

die Baumartenmischungen, die im Rahmen der Bestandesbehandlung unter Klimawandelbedingungen ange-

strebt werden sollten. 

 

In der Abbildung 47 wird die Anzahl der WETs, die sich auf den 7756 Probeflächen bei der Gleichgewich-

tung Wp = WBHD = 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 als die optimale Bewirtschaftungsoption herauskristallisiert haben, veranschau-

licht. Die fünf WETs, die am häufigsten als die optimale Bestandesbehandlungsoption bestimmt wurden, sind 

(1) Bu 100 %, (2) Ei 50 % / Bu 50 %, (3) Kie 60 % / Dgl 30 % / Bu 10 %, (4) Kie 75 % / 25 % und (5) Ei 100 %. 

 

 

Abb. 47. Anzahl von Waldentwicklungstypen (WET), die sich bei einer Gleichgewichtung 

Wp = WBHD = 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 von Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p), Durchmesserzuwachs (BHD) und Natur-

schutzwert (NSWWET) in drei repräsentativen, deutschlandweiten Transekten als die optimale Bewirtschaf-

tungsoption ergeben haben. 
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Die Abbildung 48 zeigt die räumlich explizite Verteilung der WET-basierten, optimalen Behandlungsopti-

onen unter der Annahme Wp = WBHD = 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 entlang der drei in die Untersuchung einbezogenen Tran-

sekte. Mit dieser Darstellung wird die kleinräumige Vielfalt der daraus resultierenden Bestandesbehand-

lungsoptionen in verschiedenen Regionen Deutschlands evident. 

 

 

Abb. 48. Räumlich explizite Verteilung der waldentwicklungstypbasierten, optimalen Bestandesbehand-

lungsoptionen bei einer Gleichgewichtung Wp = WBHD = 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 von Sturmschadenswahrscheinlichkeit (p), 

Durchmesserzuwachs (BHD) und Naturschutzwert (NSWWET) auf 7756 Probeflächen entlang von drei durch 

Deutschland verlaufenden Transekten. 

 

Die Abbildung 49 zeigt für die 7756 Probeflächen die WET-Anzahl bei unterschiedlicher Gewichtung von 

BHD, p und NSWWET. Für Wp = 100 % erwiesen sich vor allem die Laubbaumartenmischungen Ei 75 % / Bu 25 % 

und Ei 50 % / Bu 50 % als geeignete Bestandesbehandlungsoptionen, was sich auf die fehlende Belaubung im 

Winter zurückführen lässt. Steht die Optimierung des Zuwachses über BHD im Vordergrund von Manage-

mentstrategien, dann sollten für die zukünftige Bestandesentwicklung Mischungen aus Laub- und Nadel-

baumarten wie z. B. Douglasie und Buche berücksichtigt werden. Steht eine naturschutzfachliche Ausrichtung 

im Mittelpunkt von Managementszenarien (𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
 = 100 %), dann ergeben sich für die Probeflächen keine 

dominanten WETs. Bei einer gleichmäßigeren Gewichtung der drei Bewirtschaftungsziele führen Douglasie-

Buche-Mischungen und Mischungen aus einer Laub- und zwei Nadelholzarten zu einem optimalen Ergebnis. 
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Abb. 49. Anzahl von Waldentwicklungstypen (WET) auf 7756 Probeflächen in drei repräsentativen, deutsch-

landweiten Transekten, die sich aus verschiedenen Gewichtungskombinationen von Sturmschadenswahr-

scheinlichkeit (p), Durchmesserzuwachs (BHD) und Naturschutzwert (NSWWET) ergeben 

(Wp × WBHD × 𝑊𝑁𝑆𝑊𝑊𝐸𝑇
). 
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