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1.  Einleitung

1.1   Die Wälder Europas  
Wälder bedecken mehr als ein Drittel der Landes-
läche Europas. Sie erbringen wichtige Ökosystem-
leistungen wie die Regulierung des Wasser- und 
Kohlenstofkreislaufs (Melillo et al. 2011; Schlesinger 
und Jasechko 2014) und unterstützen die Boden-
bildung sowie Nährstofkreisläufe (Adamczyk et al. 
2019). Sie werden genutzt zur Holzgewinnung und 

stellen kulturelle Dienstleistungen durch Erholung 
und Bildung bereit (Abb. 1). Auch für die Biodiversität 
spielen Wälder eine wichtige Rolle, da sie Lebens-
raum für eine Vielzahl von Arten bieten und  
unbestreitbar viele Arten direkt auf naturnahe  
Waldökosysteme angewiesen sind, die wichtige 
Waldstrukturelemente wie Totholz, alte Bäume, und 
Lichtungen beinhalten (Eckelt et al. 2018; Miklín  
et al. 2018).

Abb. 1:    Ökosystemdienstleistungen die von Wäldern bereitgestellt werden. Der hellgrüne Hintergrund zeigt an, welche  
                  dieser Dienstleistungen abhängig von Biodiversität sind.
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Tab. 1:     Waldschädigung in 1000 ha und Prozent. Der Prozentanteil geschädigter Wälder ist in Relation zur Gesamtwaldläche 
                des jeweiligen Landes gesetzt. Prozentanteile der verschiedenen Schädigungstypen sind in Relation zur gesamt  
                geschädigten Fläche gesetzt (basierend auf Daten des Jahres 2015, siehe FOREST EUROPE 2020).

 

 

 

 

 
Belgien 

Bulgarien 

Dänemark 

Deutschland 

Estland 

Finnland 

Frankreich 

Griechenland 

Irland 

Italien 

Kroatien 

Lettland 

Litauen 

Luxemburg 

Malta 

Niederlande 

Österreich

 
Geschädigter 

Wald 
 
 

44.1  
(6.4 %) 

146.65  
(3.8 %)  

34.23  
5.2 %) 

153.65  
(1.2 %) 

10.07  
(0.4 %) 

29  
(0.1 %) 

40.25  
(0.2 %) 

n/a  
(0.3 %) 

55.26  
(7.3 %) 

 

n/a 
 

82.43  
(3.5 %) 

1.24  
(0.03 %) 

10.00  
(0.5 %) 

 
n/a

 

 
n/a

 

9.58  
(2.6 %) 

 
n/a 

 
Insekten & 

Krankheiten 
 
 

13.90  

(31.5 %) 

35.92  

(24.5 %) 

11.43  

(33.4 %) 

111.20  

(72.4 %) 

1.86  

(18.5 %) 

2.00  

(6.9 %) 

7.84  

(19.5 %) 

 
–

 

1.80  

(3.3 %) 

 
–

 

25.58  

(31.0 %) 

0.26  

(21.0 %) 

5.00  

(50.0 %) 

 
–

 

 
–

 

9.56  

(99.8 %)  

 
–

 
Wild 
-fraß 

 
 

27.10 
(61.5 %) 

 
0.00

 

9.74  
(28.5 %) 

10.30  
(6.7 %) 

3.86  
(38.3 %) 

2.00  
(6.9 %) 

 
–

 

 
–

 

34.07 
(61.7 %) 

 
–

 

5.52  
(6.7 %) 

0.06 
(4.8 %) 

2.00  
(20.0 %) 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 
Wetter-

ereignisse 
 
 

1.30  
(2.9 %) 

105.72  
(72.1 %) 

11.26  
(32.9 %) 

15.46  
(10.1 %) 

2.71  
(26.9 %) 

6.00  
(20.7 %) 

5.61  
(13.9 %) 

 
–

 

8.41  
(15.2 %) 

 
–

 

49.56  
(60.1 %) 

0.87  
(70.2 %) 

3.00  
(30.0 %) 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 
Wald- 

eingrife 
 
 

1.80  
(4.08 %) 

 
0.00

 

0.40  
(1.2 %) 

 
–

 

0.01 
(<0.01 %) 

 
0.00

 

0.05 
(<0.01 %) 

 
–

 

10.81 
(19.6 %) 

 
–

 

 
–

 

 
0.00

 

 
0.00

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

Andere 
menschliche 

Eingrife
 

 
 
 

–
 

 
0.00

 

 
0.00

 
 

–
 

0.14  
(1.4 %) 

 
0.00

 

 
0.00

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
0.00

 

 
0.00

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

Schaden durch 
Feuer/ davon  

von Menschen  
verursacht 

 

 
0.00

 

4.30 (2.9 %) /  
3.36 (2.3 %) 

 
0.00

 

0.53 (0.3 %) /  
0.39 (0.3 %) 

0.08 (<0.01 %) / 
– 

 
0.00

 

25.00 (62.1 %) /  
– 

 
–

 

0.18 (0.3 %) /  
– 

21.79 (?) / 
21.79 (?) 

1.77 (2.1 %) / 
0.05 (<0.01 %) 

0.01 (0.8 %) /  
– 

0.07 (0.7 %) /  
– 

 
–

 

 
–

 

0.02 (0.2 %) / 
– 

 
–

 
Versch.  

Ursachen 
 
 
 

0.00
 

0.71  
(0.5 %) 

1.39  
(4.1 %) 

16.16  
(10.5 %) 

1.41  
(14.0 %) 

19.00  
(65.5 %) 

1.75  
(4.3 %) 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

0.04  
(3.2 %) 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

 
–
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Die Gesundheit der europäischen Wälder ist jedoch  
anfällig für Klima- und Landnutzungsänderungen, 
was dazu führt, dass heute große Waldlächen  
geschädigt sind (Tab. 1). 2015 waren in der Euro- 
päischen Union rund 3.8 Millionen Hektar Wald als 
geschädigt gelistet. Besonders Stürme, Dürren, 
Schnee oder biotische Ungleichgewichte, die zu ver-
mehrter Herbivore oder Krankheiten führen, können 
Schädigungen verursachen (FOREST EUROPE 2020). 
Darüber hinaus wird die Wald-biodiversität durch 
Waldbewirtschaftungspraktiken verändert, was sich 
auf die von Wäldern erbrachten Ökosystemleistungen 
auswirken kann. Wälder vor weiteren Schäden zu 
schützen und biodiversitäts freundlich zu bewirt-
schaften ist daher – und in Anlehnung an den  

europäischen ‘Green Deal‘ – ein zentrales Ziel für 
multi-funktionale Wälder der Zukunft die dauerhaft 
eine Vielzahl von Ökosystemleistungen erbringen 
(Europäische Kommission 2021a).  
 
Die gemeldeten Waldschäden und die damit  
einhergehenden massiven strukturellen Veränderun-
gen der Waldlebensräume haben immer negative 
wirtschaftliche Folgen, wohingegen sie sich nicht 
zwangsläuig negativ auf die Biodiversität auswir-
ken. Waldstörungsdynamiken variieren hinsichtlich 
Art, Häuigkeit und Schweregrad und können die 
für die Biodiversität relevanten Waldstrukturen 
maßgeblich beeinlussen. Störungen erhöhen  
die strukturelle Heterogenität im Wald (z.B. die 

Tab. 1:  Fortsetzung

 

 

 

 

 
Polen 

Portugal 

Rumänien 

Slowakei 

Slowenien 

Spanien 

Schweden 

 
Tschechische 

Republik
 

Ungarn

 

Zypern

 

 
Geschädigter 

Wald 
 
 

365  
(3.9 %) 

 
n/a

 

238.96  
(3.5 %) 

15.39  
(0.8 %) 

4.93  
(0.4 %) 

74.29  
(0.4 %) 

2631.73  
(9.4 %) 

37.79  
(1.4 %)  

60.62  
(2.9 %) 

 
n/a

 

 
Insekten & 

Krankheiten 
 
 

42.00  

(11.5 %) 

436.00  

(?) 

37.68  

(15.8 %) 

4.37 

 (28.4 %) 

2.00 

 (40.6 %) 

 
–

 

589.26  

(22.4 %) 

20.69  

(54.7 %) 

8.03  

(13.2 %) 

 
–

 

 
Wild 
-fraß 

 
 

64.00 
(17.5 %) 

 
–

 

 
–

 

0.94  
(6.1 %) 

0.01  
(0.2 %) 

 
–

 

772.53 
(29.4 %) 

1.70  
(4.5 %) 

14.60 
(24.1 %) 

 
–

 

 
Wetter-

ereignisse 
 
 

17.00  
(4.7 %) 

 
–

 

199.61  
(83.5 %) 

9.58  
(62.2 %) 

2.44  
(49.5 %) 

 
–

 

947.11  
(36.0 %) 

15.06  
(39.9 %) 

34.81  
(57.4 %) 

 
–

 

 
Wald- 

eingrife 
 
 

29.00  
(7.9 %) 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

0.08  
(1.6 %) 

 
–

 

137.02 
(5.2 %) 

 
–

 

0.42  
(0.7 %) 

 
–

 

Andere 
menschliche 

Eingrife
 

 
 

2.00  
(0.5 %) 

 
–

 

 
–

 

0.15  
(1.0 %) 

 
0.00

 

 
–

 

2.38  
(<0.01 %) 

 
–

 

 
–

 

 
–

 

Schaden durch 
Feuer/ davon  

von Menschen  
verursacht 

 

1.00 (0.3 %) /  
0.00 

 
–

 

1.67 (0.7 %) / 
0.30 (0.1 %) 

0.35 (2.3 %) /  
0.24 (1.6 %) 

0.17 (3.4 %) /  
– 

32.88 (44.3 %) /  
23.87 (32.1 %) 

0.35 (<0.01 %) /  
– 

 
0.34 (0.9 %)

 

1.60 (2.6 %) / 
1.60 (2.6 %) 

 
–

 

 
Versch.  

Ursachen 
 
 

210.00  
(57.5 %) 

 
–

 

 
–

 

 
0.00

 

0.23 
(4.7 %) 

 
–

 

183.08 
(7.0 %) 

 
–

 

1.97  
(3.2 %) 

 
–
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Menge und Vielfalt von Totholzstrukturen), und 
haben somit oftmals einen positiven Efekt auf die 
Biodiversität (siehe Kapitel 2.4.2). Tatsächlich kann 
die Schafung von Waldlichtungen durch Windwurf, 
Borkenkäfer oder Beweidung der Biodiversität zu 
Gute kommen (Müller et al. 2007; Bengtsson et al. 
2000). Wirtschaftliche Interessen und Interessen 
zum Erhalt der Biodiversität stehen daher oft in  
starkem Gegensatz zueinander und erschweren  
es, eine generelle Lösung zum Erhalt aller Wald- 
ökosystemleistungen zu inden (Sing et al. 2018; 
Naumov et al. 2018). 
 
 
1.2   Im Konlikt zwischen  
         wirtschaftlichem Gewinn  
         und Biodiversitätsschutz 
 
Zwar sind die meisten europäischen Wälder  
naturnah, aber nur wenige werden als komplett 
vom Menschen ungestört eingestuft (FOREST  
EUROPE 2020). Tatsächlich scheinen nur 0,7 %  
der europäischen Wälder die Merkmale von Primär-
wäldern aufzuweisen (Sabatini et al. 2018; Dieler  

et al. 2017), und obwohl diese ungestörten Wälder 
einen sehr hohen Schutzwert haben, scheinen nur 
46 % davon streng geschützt zu sein (Sabatini et al. 
2018). Waldnationalparks spielen eine wichtige Rolle, 
um alte Wälder zu schützen und helfen darüber  
hinaus, wichtige Erkenntnisse über natürliche  
Sukzession (Hilmers et al. 2018) und Störungs- 
prozesse (Müller et al. 2008; Müller et al. 2010;  
Heurich et al 2010; Sommerfeld et al. 2021) zu  
gewinnen. Darüber hinaus sind sie wichtige Rück-
zugsgebiete für gefährdete Arten von besonderer 
Naturschutzrelevanz (Iojă et al. 2010). Aber nicht 
nur die ungestörten und geschützten Gebiete sind 
wichtig für die Biodiversität – auch Waldbewirt-
schaftung kann eine wichtige Rolle für den Erhalt 
der Biodiversität spielen. Minimale bis moderate 
Eingrife können beispielsweise der Biodiversität  
zugute kommen und dazu beitragen, die strukturelle 
Heterogenität der Wälder zu verbessern (Sebek et al. 
2015). Um die Biodiversität innerhalb ungeschützter, 
bewirtschafteter Wälder in Europa zu bewahren 
und gleichzeitig den hohen Holzbedarf zu decken 
(Tab. 2), werden integrative Konzepte zur nach- 
haltigen Waldbewirtschaftung benötigt (siehe Kraus 
und Krumm (2013, s. Kap. 4.1)).

Naturnaher Wald im Nationalpark Bayerischer Wald.  
Natürliche Störungsdynamiken haben  
das Waldbild geprägt.  

Foto: L. Haselberger
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Belgien 

Bulgarien 

Dänemark 

Deutschland 

Estland 

Finnland 

Frankreich 

Griechenland 

Irland 

Italien 

Kroatien 

Lettland 

Litauen 

Luxemburg 

Malta 

Niederlande 

Österreich 

Polen 

Portugal 

Rumänien 

Slowakei 

Slowenien 

Spanien 

Schweden 

Tschechische Republik 

Ungarn 

Zypern 

Tab. 2:     Waldläche in 1000 Hektar. In Klammern wird der Anteil von Land der durch Wald bedeckt ist angegeben. Geschützte 
                Wälder sind in Prozent angegeben, gemessen an der Gesamt-Waldläche. Der Holzeinschlag wird in % des jährlichen  
                Nettozuwachses an Wald, der für die Holzversorgung zur Verfügung steht, und in 1 000 m³ angegeben (FOREST 
                EUROPE 2020).

 
Gesamt- 

Waldläche 
 

689.30 (23 %) 

3 893.00 (35 %) 

628.44 (15 %) 

11 419.00 (32 %) 

2 438.40 (54 %) 

22 409.00 (66 %) 

17 253.00 (27 %) 

3 901.80 (30 %) 

782.02 (11 %) 

9 566.13 (32 %) 

1 939.11 (34 %) 

3 410.79 (53 %) 

2 201.00 (34 %) 

88.70 (34 %) 

0.46 (1.5 %) 

369.50 (8.9 %) 

3 899.15 (46 %) 

9 483.00 (30 %) 

3 312.00 (36 %) 

6 929.05 (29 %) 

1 925.90 (39 %) 

1 237.83 (58 %) 

18 572.17 (37 %) 

27 980.00 (64 %) 

2 677.09 (34 %) 

2 053.01 (22 %) 

172.54 (19 %) 

Ungestörter  
Wald  

(in 1 000 ha) 
 

0 

704 

21 

0 

52 

203 

n/a 

0 

n/a 

93.00 

6.73 

16.98 

26.54 

n/a 

0 

0 

118 

0 

n/a 

165.23 

10.58 

33.6 

0 

2249 

9.99 

0 

n/a 

Geschützter Wald 
(MCPFE Klasse 1)  

(in %) 
 

3.90 

0  

8.87 

1.93 

22.68 

12.58 

0 

n/a 

0 

34.14 

17.13 

11.69 

9.36 

n/a 

n/a 

10.62 

0 

0.76 

n/a 

n/a 

29.70 

8.20 

n/a 

7.74 

6.02 

32.12 

0 

Geschützter Wald 
(MCPFE 1 und 2)  

(in %) 
 

7.7 

18.2 

20.8 

81.1 

22.9 

18.3 

37.2 

n/a 

0.8 

41.2 

17.3 

16.4 

16.1 

1.4 

n/a 

65 

21.8 

37.4 

21.8 

7.8 

44.3 

22 

23 

8.1 

29.5 

42.7 

n/a 

 

Holzeinschlag 
 
 

98.7 (4 151 m³) 

60 (6 198 m³) 

67 (3 902 m³) 

76.5 (5 3491 m³) 

82.9 (9 948 m³) 

80.4 (63 279 m³) 

60 (51 200 m³) 

n/a (1 432 m³) 

64.5 (3 542 m³) 

n/a (6 053 m³) 

71.5 (5 754 m³) 

71.9 (12 896 m³) 

70.3 (6 795 m³) 

65 (500 m³) 

n/a (0 m³) 

47.6 (3 114 m³) 

87.1 (17 647 m³) 

n/a (45 312 m³) 

n/a (13 564 m³) 

43.9 (14 697 m³) 

78.9 (9 361 m³) 

61.3 (4 509 m³) 

n/a (17 566 m³) 

91.3 (72 800 m³) 

84.1 (19 387 m³) 

66.3 (5 689 m³) 

n/a (16 m³) 
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Kriterium 1 

 

 

 

 

Kriterium 2 

 

 

 

Kriterium 3 

 

 

 

 

Kriterium 4 

 

 

 

 

 

 

 

 

Kriterium 5 

 

 

 

Kriterium 6

Tab. 3:     Kriterien und Indikatoren gemäß dem nachhaltigen Waldmanagement-Konzept der MCPFE (Rametsteiner und  
                Mayer 2004)

Waldläche 

Wachsender Bestand 

Altersstruktur und/oder Verteilung der 

Baumumfänge 

Kohlenstof Speicher 

Ablagerung von Luftschadstofen 

Zustand des Bodens 

Entlaubung 

Waldschädigung 

Zuwachs und Holzeinschlag 

Rundholz 

Nicht-Holz Güter 

Services 

Wälder unter Bewirtschaftungsplänen 

Baumartenzusammensetzung 

Regeneration 

Natürlichkeit 

Nicht-heimische Baumarten 

Totholz 

Genetische Ressourcen  

Landschaftsmatrix 

Bedrohte Waldarten 

Geschützte Wälder 

Schutzwälder – Boden, Wasser und andere 

Ökosystemfunktionen 

Schutzwälder – Infrastruktur und  

bewirtschaftete natürliche Ressourcen 

Forstbetriebe 

Beitrag des Forstsektors zum BIP 

Nettoumsatz 

Ausgaben für Dienstleistungen 

Arbeitskräfte im Forstsektor 

Arbeitssicherheit und -Gesundheit 

Holzverbrauch 

Holzhandel 

Energie aus Holzressourcen 

Zugang für Erholungszwecke 

Kulturelle und spirituelle Werte 

Erhaltung und angemessene Verbesserung der  

Waldressourcen sowie ihres Beitrags zu globalen  

ohlenstofkreisläufen 

 

 

Erhaltung der Waldgesundheit und Vitalität 

 

 

 

Erhaltung und Förderung der produktiven Funktionen 

von Wäldern (Holz und andere Güter) 

 

 

 

Erhaltung, Schutz und angemessene Steigerung  

der biologischen Vielfalt in Waldökosystemen 

 

 

 

 

 

 

 

Erhaltung und angemessene Steigerung der  

Schutzfunktionen in der Waldbewirtschaftung  

(vor allem Boden und Wasser) 

 

Erhaltung anderer sozio-ökonomischer Funktionen  

und Bedingungen
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Die Ministerielle Konferenz zum Schutz der Wälder in 
Europa (MCPFE), die in den 1980er Jahren aufgrund 
der Sorge um das Waldsterben gegründet wurde, 
suchte nach Wegen zum grenzüberschreitenden 
Schutz der Wälder und erarbeitete ein nachhaltiges 
Waldbewirtschaftungskonzept (Rametsteiner und 
Mayer 2004). Die Waldbewirtschaftung des Klassii-
zierungstyps 1 konzentriert sich auf den Erhalt der 
Biodiversität, während Klassiizierungen des Typs 2 
versuchen, „Landschaft und speziische natürliche 
Elemente“ zu schützen (MCPFE Expert Level Meeting 
2002). Die dritte Klassiizierungsklasse konzentriert 
sich auf die Schutzfunktionen von Wäldern (MCPFE 
Expert Level Meeting 2002). Insgesamt werden sechs 
Kriterien für eine nachhaltige Waldbewirtschaftung 
angegeben, die jeweils durch unterschiedliche  
Indikatoren überprüft werden können (Rametsteiner 
und Mayer 2004) (Tab. 3). Das Konzept wird dabei 
zwischen den Bedürfnissen der konstanten Holzver-
sorgung und der Aufrechterhaltung verschiedener 
Ökosystemdienstleistungen aufgeteilt. 
 
Obwohl die „Erhaltung der biologischen Vielfalt“ in 
den Kriterien genannt wird (Kriterium 4), spiegelt 

keiner der Indikatoren wirklich ein Maß für Biodiver-
sität im Sinne der Gemeinschaftsökologie wider 
(Magurran 1988). Die Messung der Biodiversität 
durch indirekte Indikatoren, z.B. die Verfügbarkeit 
von Mikrohabitaten, kann zwar die Klassiizierung 
erleichtern, relektiert aber nicht zwingend den 
Zustand der Biodiversität und somit die Wald- 
eignung zum Erhalt artenreicher Gemeinschaften 
(Paillet et al. 2018). Die menschliche Vorstellungskraft 
tendiert dazu, einen Wald als wertvoll einzustufen, 
sobald er „sauber und gesund“ ist (Domínguez und 
Shannon 2011). Diese Sicht auf Waldökosysteme 
verneint jedoch die große Bedeutung natürlicher 
Störungen. Waldlichtungen, Totholz und alte (ge-
schädigte) Bäume sind wichtige Strukturelemente 
für die Biodiversität. Die Beibehaltung eines ge-
schlossenen Kronendachs und die Entfernung des 
Unterholzes mögen den Erwartungen entsprechen, 
wie ein gesunder Wald aussehen sollte (Domínguez 
und Shannon 2011), aber solche homogenisierten 
Waldstandorte werden die Biodiversität des Waldes 
und die damit verbundenen Ökosystemleistungen 
langfristig nicht erhalten (Uhl et al. 2021a; Felipe- 
-Lucia et al. 2018).

Naturnaher Wald  
im Nationalpark Bayerischer Wald.  

 Foto: L. Haselberger
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1.3   Wald-Biodiversität  
         und wie sie evaluiert wird 
 
Biodiversität wird in verschiedene Komponenten 
eingeteilt, nämlich α-, β- und γ-Diversität (Abb. 2). 
Die α-Diversität repräsentiert dabei die lokale  
Biodiversität, während die γ-Diversität den regiona-
len Artenreichtum widerspiegelt. Die β-Diversität 
ist ein Maß für die Verschiedenheit von Artenge-
meinschaften und wird häuig verwendet, um die 
Veränderung der Artenzusammensetzung entlang 
von Umweltgradienten zu bewerten. Die lokale  
α-Diversität und die Änderung der Artenzusammen-
setzung (β-Diversität) sind Teilkomponenten der  
regionalen γ-Diversität. Aus diesem Grund zielt  
der Schutz der Biodiversität darauf ab, nicht nur 
Standorte mit hoher Habitatqualität (Förderung der 

α-Diversität), sondern auch eine hohe Habitat- 
heterogenität auf Landschaftsebene (Förderung 
der β-Diversität) zu erhalten. Beide Aspekte, die  
lokale Lebensraumqualität (Sebek et al. 2016; Miklín 
et al. 2018) und die landschaftsweite Quantität  
unterschiedlicher Lebensräume (Schall et al. 2018), 
können die regionale Biodiversität verbessern und 
damit Nahrungsnetze und Ökosystemfunktionen 
stabilisieren. 
 
Andere Diversitätsmaße berücksichtigen die phylo-
genetische Geschichte oder die funktionellen  
Merkmale von Arten. So versucht die phylogenetische 
Diversität, die genetische Vielfalt eines Standorts 
abzubilden, während die funktionale Diversität 
Aufschluss über die Besetzung ökologischer Nischen 
gibt, also die Anzahl und Diversität von Mikrohabi-
taten, die von Arten genutzt werden (Abb. 2). 

Abb. 2:    Überblick über die verschiedenen Diversitätsmaße, die in der Ökologie genutzt werden. 
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2.  Für die Biodiversität wichtige Waldstrukturen

2.1   Regionale Aspekte 
 
2.1.1 Breitengrad  
Entlang des Breitengrades verändern sich die  
Wälder Europas. Die Topographie beeinlusst dabei 
sowohl die Bodenbeschafenheit als auch die  
klimatischen Bedingungen (Macek et al. 2019). In 
Nordeuropa sind große Flächen von Nadelwäldern 
bedeckt, während in Mitteleuropa Buchenwälder 
typisch sind. In Südeuropa sind Kiefernwälder und 
lichte Strauchwälder zu inden. 
 
Einige Waldtypen sind an besondere Bodeneigen-
schaften gebunden und kommen nur regional vor. 
Auf feuchten Böden und entlang von Flüssen indet 
man Auwälder, während auf trockenen und sandigen 
Böden oft Kiefernwälder zu inden sind. In einigen 
Regionen Mitteleuropas dominieren Eichenwälder 
das Landschaftsbild, während an anderen Orten 
Mischwaldbestände aus mehreren verschiedenen 

Waldbaumarten auftreten. Die Flora-Fauna-Habitat-
Richtlinie (FFH, Council directive 92/43/EWG)  
deiniert 16 verschiedene Waldtypen für Deutsch-
land, welche hauptsächlich abhängig von den  
abiotischen regionalen Bedingungen sind (Tab. 4) 
(Europäische Kommission 2021b). Einige Waldtypen 
sind zusätzlich durch aktuelle oder ehemalige  
Bewirtschaftungsformen geprägt (z. B. Sternmieren- 
und Labkraut-Eichen-Hainbuchenwald). 
 
Bei der Waldbewirtschaftung sollte immer berück-
sichtigt werden, welche Arten im Gebiet natürlich 
vorkommen und welche Waldstruktur der ursprün-
glichen Struktur ähnelt. Durch diese einfache  
Grundregel kann Waldsschädigung aufgrund  
ungünstiger abiotischer Bedingungen vermieden 
werden. In der Vergangenheit wurden weite Teile 
Deutschlands mit Fichte beplanzt, weshalb sie auch 
heute noch 25% der Gesamtwaldläche ausmacht 
und somit die wichtigste Baumart der deutschen 
Forstwirtschaft darstellt (Bundeswaldinventur [BWI]

Naturnaher Wald  im Nationalpark Bayerischer Wald.  

 Foto: L. Haselberger
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2012). In der Tschechischen Republik macht die 
Fichte sogar fast 50 % der gesamten Waldläche aus 
(Statistická ročenka životního prostředí České repu-
bliky 2020). Die auf kältere Klimazonen angepasste 
Art ist jedoch keine Art des mitteleuropäischen  
Tielands und kann steigende Temperaturen und 
Trockenheit aufgrund des Klimawandels nicht  
bewältigen. Folglich sind die massiven Schäden, die 
heute in Mitteleuropäischen Wäldern zu inden sind 
(Obladen et al. 2021) oft das Resultat trockenheits-
gestresster Fichtenwälder die bereits damals außer-
halb ihres natürlichen Verbreitungsgebiets geplanzt 
wurden (Statistisches Bundesamt 2020; Zpráva  
o stavu lesa a lesního hospodářství České republiky 
v roce 2020). Es ist daher nicht nur wichtig, die  
gegenwärtige Situation zu kennen, sondern auch 
zukünftige Bedingungen richtig einzuschätzen. 
 
Mit einem wärmer und trockener werdenden Klima 
könnte die Ansiedlung thermophiler Wälder ratsam 
sein. Viele Studien schlagen eine Einführung von 
dürretoleranten nicht heimischen Baumarten vor, 
um die Waldproduktivität zu erhalten (Keča et al. 2019; 
Pötzelsberger et al. 2020). Unter einem Naturschutz-
fachlichen Aspekt ist die Einführung nicht heimischer 

Baumarten jedoch immer mit Vorsicht zu genießen 
(Montecchiari et al. 2020; Oxbroughet al. 2016).  
Heimische wärmeliebende Baumarten werden von 
einer Vielzahl von Arten besiedelt und sollten daher 
als Alternative zu trockenheitstoleranten Exoten in 
Betracht gezogen werden. Denn meist können 
nicht-heimische Baumarten insbesondere von  
spezialisierten Artengruppen nicht genutzt werden 
(Schmid et al. 2014). Ein Rückgang der Waldbio- 
diversität wäre demnach die Folge. 

 
2.1.2 Höhenlage  
Die Höhenlage und die damit verbundenen klima-
tischen Bedingungen prägen natürlich auch das 
Vorkommen von Waldtypen vom Meeresniveau bis 
in die alpinen Hochlagen (Macek et al. 2019). In 
Bezug auf die FFH-Waldbiotoptypen kann man  
beispielsweise erkennen, dass wärmeliebende  
Eichenwälder vor allem in niedrigen Lagen anzu-
trefen sind, während Lärchen- und Kiefernwälder 
charakteristisch für alpine Regionen sind (Tab. 4). 
Allgemein sind Nadelbäume besser an Höhenlagen 
angepasst. Tannen- und Fichtenwälder sind daher 
typische Bestandteile der Bergwaldregionen.

Verschiedene Waldtypen in Nord-, Mittel-, und Südeuropa.  

Fotos: G. Clarén, L. Haselberger, B. Uhl
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Tab. 4:     Waldtypen Deutschlands, welche in der FFH-Richtlinie genannt werden (Europäische Kommission 1992).

Klassiikation 
 
9110   Luzulo-Fagetum  
             Hainsimsen-Buchenwald 

 
9120   Epiphytenreicher Buchenwald 
             mit Stechpalme und Eibe  
             (Ilici-Fagion) 
 
 
  
9130   Waldmeister-Buchenwald  
             (Asperulo-Fagetum) 
 
  
9140   Subalpiner Buchenwald mit  
             Acer and Rumex arifolius 
 
 
9150   Orchideen-Buchenwald  
             (Cephalanthero-Fagion) 
 
 
 
9160   Sternmieren-Eichen-Hainbuchenwald 
             (Stellario-Carpinetum) 
 
 
 
9170   Labkraut-Eichen-Hainbuchenwald  
             (Galio-Carpinetum) 
 
 
 
 
9180   Schlucht- und Hangmischwälder  
             (Tilio-Acerion) 
 
 
 
 
 
9190   Alte bodensaure Eichenwälder mit  
             Quercus robur auf Sandebenen

Kurzbeschreibung 
 
Buchendominierte Wälder auf sauren Böden, mit z.B. Luzula luzuloides,  
Polytrichum formosum, Deschampsia lexuosa, Calamagrostis villosa,  
Vaccinium myrtillus, Pteridium aquilinum.  
Buchenwälder mit Ilex auf sauren Böden im feuchten atlantischen Klima: 
   a)   subatlantische Buchen-Eichen-Wälder Ilex aquifolium, 
   b)  hyper-atlantische, epiphytenreiche Buchen-Eichen Wälder mit Ilex 
           und Taxus, 
   c)   reine Buchen-Bergwälder oder Buchen-Tannen-Bergwälder mit Ilex 
           aquifolium.  
Buchendominierte Wälder auf neutralen Böden, mit milder Humusschicht. 
Eine ausgeprägte und artenreiche Krautschicht ist charakteristisch.  
Typische Arten sind: Anemone nemorosa, Lamiastrum galeobdolon, Galium 
odoratum, Melica unilora.  
Buchenwälder mit Spitzahorn (Acer pseudoplatanus) die aus kleinwüchsigen, 
niedrigastenden Bäumen bestehen. Die Krautschicht ist ähnlich wie bei 
9130 und 9110 und enthält Elemente ehemaliger ofener Graslächen. 
 
Xerothermophile Fagus sylvatica Wälder auf kalkhaltigen Böden, oft  
an steilen Hängen. Die Kraut- und Strauchschicht ist gut entwickelt  
und durch viele Orchideen, Gräser und thermophile Arten charakterisiert 
(Ligustrum vulgare, Berberis vulgaris, Buxus sempervirens). 
 
Quercus robur und Quercus petraea dominierte Wälder auf hydromorhpen 
Böden mit hohem Wasserspiegel. Carpinus betulus und Tilia cordata  
können als Begleitarten auftreten, während Endymion non-scriptus selten 
ist oder ganz fehlt. 
 
Quercus petraea–Carpinus betulus Wälder in Regionen mit subkontinentalem 
Klima die innerhalb des Verbreitungsraums von Fagus sylvatica auftreten 
und von Q. petraea dominiert werden. Dies schließt auch ähnliche Linden-
-Eichen-Wälder des östlichen und zentral-östlichen Europa mit Kontinental-
klima an der östlichen Verbreitungsgrenze von F. sylvatica mit ein. 
 
Mischwälder aus Acer pseudoplatanus, Fraxinus excelsior, Ulmus glabra, Tilia 
cordata auf Hangschutt und Felsigem Untergrund, vor allem auf kalk- und 
silikathaltigen Böden. 
   a)   Wälder feucht-kühler Regionen die durch Acer pseudoplatanus  
           dominiert werden (Lunario-Acerenion). 
   b)  Xerothermophile, Linden dominierte Tilio-Acerenion Mischwälder. 
 
Acidophile Wälder mit Quercus robur, Betula pendula, und Betula pubescens, 
gemischt mit Sorbus aucuparia und Populus tremula. Die Strauchschicht 
ist nur schwach entwickelt und schließt auch Frangula alnus mit ein. Die 
Krautschicht ist durch Deschampsia lexuosa und andere Gräser charakte-
risiert.
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Tab. 4:  Fortsetzung

Klassiikation 
 
91B0   Eschenwälder mit  
             Fraxinus angustifolia 
 
91D0   Moorwälder 
 
 
 
91E0    Restbestände von Erlen- und  
             Eschenwäldern an Fließgewässern 
             (Alnion glutinoso-incanae) 
 
 
 
91F0    Eichen-, Ulmen-, Eschen-Mischwälder 
             am Ufer großer Flüsse 
 
 
9410   Bodensaure Fichtenwälder  
             (Vaccinio-Piceetea) 
 
9420   Alpiner Lärchen-Arvenwald 
 
 
 
9430   Bergkiefernwälder 

Kurzbeschreibung 
 
Fraxinus angustifolia Wälder, die weder in Hanglagen noch auf sehr  
bodenfeuchten Standorten wachsen. 
 
Koniferen- und Laubwälder nährstofarmer, sumpiger Standorte. Die  
Wälder bestehen u.a. aus Betula pubescens, Frangula alnus, Pinus sylvestris/ 
rotundata und Picea abies. 
 
Auwälder bestehend aus Fraxinus excelsior und Alnus glutinosa im  
temperaten Tieland und an Bergwasserläufen, Auwälder mit Alnus  
incanae im Bereich montaner und submontaner Flüsse, Galleriewälder mit 
großen Salix alba, Salix fragilis, und Populus nigra. Auf schweren Böden 
wachsend, die teils von den naheliegenden Flüssen überschwemmt werden. 
 
Hartholz-Wälder im Umfeld größerer Flussbetten, die während des  
regelmäßigen Anstiegs des Wasserspiegels periodisch überschwemmt 
werden können. Der Unterwuchs ist gut entwickelt. 
 
Fichtenwälder des alpinen und sub-alpinen Raums (Alpen und Karpaten). 
 
 
Wälder des subalpinen und auch des montanen Raums, welche durch 
Larix decidua oder Pinus cembra dominiert werden. Auch Picea abies oder 
Pinus uncinata können begleitend auftreten. 
 
Montane Kiefernwälder, normalerweise mit ofenem Kronendach und 
einer sehr ausgeprägten Strauchschicht, auf Kalk, Gips und silikathaltigen 
Böden. 

Bergwälder sind durch den Klimawandel und Ände-
rungen der Landnutzung gefährdet. Hochgelegene 
Wälder (> 1000 m) brauchen oft lange um sich zu 
etablieren und sind anfällig für minimale, abiotische 
Veränderungen (Albrich et al. 2020). Die nährstofar-
men Lebensräume der Berge begünstigen arten-
reiche und einzigartige Lebensgemeinschaften, die 
heute durch Eutrophierung und Temperaturanstieg 
bedroht sind (Mauchamp et al. 2016; Ruiz-Labour-
dette et al. 2012). So kann man bei vielen Arten  
veränderte Verbreitungsmuster in den letzten Jahr-
zehnten beobachten. Bergarten neigen dazu, ihrem 
Klimaoptimum „hinterherzuklettern“, d.h. wenn es 
wärmer wird „lüchten“ die Arten in höhere Lagen 
(Ruiz-Labourdette et al. 2012; Nieto-Sánchez et al. 
2015; Vitasse et al. 2021). Dadurch wird jedoch der 

verfügbare Lebensraum für diese Arten immer kleiner 
(Ruiz-Labourdette et al. 2012) und es können phänolo- 
gische Verschiebungen auftreten (z.B. temperatur-
bedingter früherer Blühbeginn, obwohl Bestäuber 
erst später im Frühjahr aktiv werden), wodurch  
Nahrungsnetze gestört werden und die Ökosystem-
funktion destabilisiert wird (Vitasse et al. 2021). 
 
Angesichts all dieser Bedrohungen für Bergwald- 
lebensräume benötigen gerade diese nachhaltige 
Waldbewirtschaftungs- und Schutzkonzepte, um 
bestehende Lebensraumstrukturen zu erhalten. 
Glücklicherweise sind die meisten Bergregionen 
bereits durch lokale Gesetze geschützt und große 
Nationalparks wurden eingerichtet, um die sensiblen 
Ökosysteme zu erhalten. 
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ZUSAMMENFASSUNG 

 

Regionale Aspekte die wichtig für den  
Waldnaturschutz sind 
 
  n      Breitengrad und Höhenlage bestimmen die Verbreitung  

                  von Arten. 
 
  n      Verschiedene Waldtypen sind charakteristisch für unter- 

                    schiedliche Regionen und Höhenlagen. 
 
  n      Der Klimawandel könnte Waldgemeinschaften verändern.   

                    Waldnaturschutz und -umbau sollte sich an den natürlichen 
                    Verbreitungsmustern von Arten in Europa orientieren.  
                    Trockenstresstolerante Europäische Baumarten sollten  
                  bei Neuplanzungen daher exotischen Arten vorgezogen  
                  werden. 
 
  n      Bergwälder sind durch Klimawandel und Eutrophierung  

                  bedroht und reagieren empindlich auf jede weitere Art  
                  von Eingrif.  Managementmaßnahmen sollten deshalb  
                  auf ein Minimum beschränkt werden. Neuplanzungen  
                  sollten vermieden werden um natürliche Regenerations- 
                  prozesse nicht zu stören. 
 
  n      Ein international gut vernetzter Biotopverbund verschiede- 

                    ner Schutzgebiete und Nationalparks kann helfen wertvolle  
                  Waldlandschaften zu erhalten. Internationale Koopera- 
                  tionen mit abgestimmten Waldnaturschutzkonzepten sind  
                  daher unerlässlich. 

 

Empfehlungen:   
 
  n      Beachten Sie welcher Waldtyp (und welche Baumarten) für 

                  Ihren Standort typisch sind. 
 
  n      Fördern Sie Arten, welche an die lokalen abiotischen Bedingungen angepasst sind um die Waldfunktion 

                  und Resilienz zu erhalten. 
 
  n      Zukünftige Klimawandelefekte sorgen für Trocken- und Hitzestress. Bedenken Sie daher auch, 

                  thermophile, trockenheitsresitsente Baumarten im Bestand zu fördern/planzen. Heimische Arten sind 
                  dabei grundsätzlich exotischen Arten vorzuziehen. 
 
  n      Sanfte Verjüngungsmethoden sind großlächigen Kahlschlägen vorzuziehen (z.B. Femelschlagverfahren, 

                  „irregular shelterwood systems“). 
 

Der Habichtskauz (Strix uralensis) ist eine  
seltene Eule, die große Totholzsstukturen 

im Wald benötigt. Die Art ist wahrscheinlich 
vom Klimawandel betrofen, wodurch sich 

ihr Verbreitungsgebiet weiter  
nach Norden verschiebt.  

Foto: T. Jiřička
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2.2   Landschaftliche Aspekte 
 
2.2.1 Fragmentierung und die Menge  
          an verfügbaren Wald-Lebensräumen  
Wie viele Bäume machen einen Wald zum Wald? Natürlich  
benötigen Waldlebensräume eine Mindestgröße, um alle  
Ökosystemfunktionen aufrechtzuerhalten, die ein Wald  
normalerweise bieten sollte. Wenn ein Waldstück beispielsweise 
zu klein ist um ein charakteristisches Wald-Mikroklima auszu- 
bilden, kann es auch nicht von Waldarten genutzt werden, die 
empindlich auf klimatische Schwankungen reagieren. 
 
In der Wissenschaft gibt es eine anhaltende Debatte über die 
Auswirkungen von Habitatmenge, Gebietsgröße und Habitat-
fragmentierung (Fahrig 2013). Während einige Studien darauf 
hindeuten, dass die Fragmentierung (im Sinne von Isolation) als 
solche negative Auswirkungen auf die Biodiversität haben 
könnte (Michaux et al. 2019; Rossetti et al. 2017), weisen andere 
darauf hin, dass eher der Verlust der Lebensraummenge in der 
Landschaft und nicht der bloße Isolationsefekt Biodiversitätsverlust 
verursachen (Fahrig 2013; Merckx et al. 2019). Fragmentierung 
lässt sich also in zwei Komponenten unterteilen: Die zunehmende 
Isolierung zwischen zwei Gebieten und der Verlust von Lebensraum 
an sich (Fahrig 2003). Beide Komponenten können Artengemein-
schaften fragmentierter Waldlebensräume beeinträchtigen. Die 
Größe des Untersuchungswaldgebiets wird oft als Maß für die 
Größe des Lebensraums verwendet. Diese Praxis vernachlässigt 
jedoch den Efekt der Verfügbarkeit von Lebensraum in der 
Landschaft. Zwei kleine Wäldchen können schließlich von ebenso 
vielen Arten bewohnt werden wie ein einziger zusammen- 
hängender Wald ähnlicher Größe. 
 
Die grundlegende Frage lautet demnach: Welche Art von  
Diversität wird untersucht? Die lokale α-Diversität eines  
einzelnen Waldstückes oder die regionale γ-Diversität, die auch 
Artenunterschiede zwischen zwei Waldgebieten umfasst? Diese 
Frage bekommt eine politische Dimension, sobald naturnahe  
vs. integrative vs. segregative Waldbewirtschaftungskonzepte 
diskutiert werden. Die naturnahe Waldbewirtschaftung bemüht 
sich um die Erhaltung der lokalen Lebensraumqualität und damit 
der α-Diversität der Wälder. Wenn jedoch alle Wälder auf die  

Unterschiedlich bewirtschaftete Wälder. 

Foto: B. Uhl

Vegetation unterschiedlichen Alters.

Fichtenmonokultur.

Lochschlag (Femelschlag).

 Niederwald. 



gleiche Weise bewirtschaftet werden, wird die  
β-Diversität kleiner. Bei der segregativen Wald- 
bewirtschaftung werden hochwertige Waldstücke 
ihrer α-Vielfalt wegen geschützt, während andere 
Waldlächen intensiv für die Holzproduktion  
genutzt werden. Die Vielfalt der verschiedenen  
Bewirtschaftungsarten kann hier die β-Diversität 
fördern, intensive Holzproduktion führt jedoch  
oft zu einer sehr geringen α-Diversität. Da der  
Waldnaturschutz beginnt, seinen Fokus von der  
lokalen α-Diversität auf die regionale γ-Diversität zu 
verlagern, wird immer mehr auch die landschafts-
weite Vielfalt diverser Waldbewirtschaftungspraktiken 
gefordert. Integrative Waldbewirtschaftungskonzepte 
die natürliche Störungsdynamiken miteinbeziehen 
sowie die Kombination aus biodiversitätsfreund- 
lichem lokalem Management und regionaler Vielfalt 
in den Managementpraktiken gilt als beste  
Methode zur Aufrechterhaltung der lokalen und 
landschaftsbezogenen Habitatheterogenität. 
 
In der modernen Waldbewirtschaftung wird die 
Waldläche konstant gehalten, wodurch eine stabile 

Lebensraummenge über die Landschaft bereitge-
stellt wird. Der bisherige Holzeinschlag übersteigt 
in keinem EU-Land den Nettoholzzuwachs (Tab. 2). 
Die lokale Waldläche und damit die α-Diversität 
können jedoch durch lokales Management be- 
einlusst werden, insbesondere wenn größere  
Waldlächen auf einmal abgeholzt werden. 
 
Bereits kleine Waldgebiete können geeignete  
Lebensräume für typische Waldplanzen bieten,  
solange die Lebensraumqualität angemessen ist 
(Honnay et al. 1999; Wulf und Kolk 2014). Der Arten-
reichtum von Pilzen hingegen kann in kleinen Wald-
stücken möglicherweise nicht erhalten werden 
(Ylisirniö et al. 2016; Abrego et al. 2015), da Wälder, 
die kleiner als 1 ha sind, nicht die mikroklimatischen 
Bedingungen bieten, die z.B. zum Erhalt bestimmter 
Polyporen benötigt werden (Ylisirniö et al. 2016).  
Holzbewohnende Pilze, darunter auch einige  
seltene und gefährdete Arten, scheinen beson- 
ders anfällig für eine Verringerung der Waldgröße 
zu sein (Berglund und Jonsson 2001; Ruete et  
al. 2017). 
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Der Tannenstachelbart (Hericium lagellum) ist ein Pilz  
der nur in naturnahen Wäldern gefunden werden kann.  

Foto: R. Simonis



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Ferner wurde auch bei arbuskulären Mykorrhiza-
pilzgemeinschaften ein negativer Efekt von ver- 
ringerten Waldgrößen auf die Artenzahl festgestellt 
(Boeraeve et al. 2019). 
 
Bei Insekten hängt der Efekt der Waldgröße stark 
von der jeweiligen Artengruppe ab. Einige Arten 
proitieren eindeutig von größeren Flächen, und  
insbesondere spezialisierte Waldarten sind auf eine 
zusammenhängende Waldläche angewiesen (Slade 
et al. 2013; Tóthmérész et al. 2018). Es wird eine  
Mindestgröße von fünf Hektar mit einer mindestens 
100 m vom nächsten Waldrand entfernten Kern-
waldzone vorgeschlagen, um Waldspezialisten einen 
geeigneten Lebensraum zu bieten (Slade et al. 
2013). Andere Insektengruppen sind primär auf  
ofene Lebensraumstrukturen angewiesen und  
nutzen Waldstandorte nur sekundär als Nist- oder 
Nahrungshabitat. Für Bienen und Schwebliegen 
beispielsweise reichen bereits sehr kleine Wald-
stücke aus, die als Rückzugsgebiete genutzt  
werden, sofern die notwendigen Strukturen zum 
Nisten (z.B. blanker Erdboden) und zur Nahrungs-

suche (z.B. Blühplätze) vorhanden sind (Proesmans 
et al. 2019). Auch bei Wirbeltieren gibt es große  
Unterschiede bezüglich ihrer Empindlichkeit  
gegenüber der Waldgröße. Bei Waldvogelgemein-
schaften gibt es Hinweise, dass größere Flächen im 
Vergleich zu kleinen Waldlächen artenreicher sind 
(Müller et al. 2020), während Fledermäuse auch von 
sehr kleinen Waldlächen proitieren (Mehr et al. 
2011). Größere Planzenfresser und Fleischfresser 
benötigen logischerweise größere Flächen als Revier 
und sind daher stark an große zusammenhängende 
Wälder gebunden. 

 
2.2.2   Konnektivität und Kolonisierung 
            verschiedener Waldstücke 
 
Eine verringerte Vernetzung (Konnektivität) zwischen 
Waldstücken ist ein großes Problem, insbesondere 
wenn es um genetische Vielfalt und Metapopula- 
tionsdynamiken geht. Freistehende Bäume und 
Hecken innerhalb der Agrarlandschaft können hier 
eine wichtige Rolle spielen. Solche Strukturen wer-
den oft als Trittsteine („stepping stones“) verwendet 
und können dazu beitragen, die Populationen ver-
schiedener Waldstücke miteinander zu verbinden. 
 
Für Planzen spielt die Konnektivität von Waldge- 
bieten eine große Rolle. Typische Waldplanzenarten 
können Renaturierungsstandorte nur dann besiedeln, 
wenn in deren Umgebung gut entwickelte Wälder 
vorhanden sind und die Besiedlung nicht durch ver-
änderte Bodeneigenschaften und das Vorhandensein 
konkurrierender Arten im Renaturierungsstandort 
behindert wird (Honnay et al. 2002). Die Boden- 
bedingungen in Wäldern können jedoch durch  
atmosphärische Stickstofeinträge beeinträchtigt 
werden (van Dobben und Vries 2017; Uhl et al. 
2021b). Es ist also nicht nur die Konnektivität,  
sondern auch die Landnutzungsintensität im 
Landschaftsmaßstab, die Waldplanzengemein-
schaften beeinlusst.

Der Pyramiden-Hundswurz (Anacamptis pyramidalis)  
ist eine Orchideenart der ofenen Waldgebiete  

mit eingeschränkter Ausbreitungsfähigkeit.  

Foto: B. Uhl
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Auch Pilzgemeinschaften sind von verringerter 
Konnektivität betrofen. Die Isolation eines  
Waldstücks kann die Artenzusammensetzung von 
holzbewohnenden Pilzen erheblich zu verändern 
(Abrego et al. 2015), wobei Indikatorarten und Rote-
Liste-Arten an isolierten Standorten verschwinden 
(Nordén et al. 2018). Im Gegensatz dazu sind  
Mykorrhiza-Pilzgemeinschaften weniger anfällig für 
Habitatisolation und scheinen in der Lage zu sein, 
auch Waldfragmente mit reduzierter Konnektivität 
besiedeln zu können. Ihre Etablierung ist jedoch 
maßgeblich von den Bodenverhältnissen innerhalb 
eines Waldlebensraums abhängig, sodass Eutro-
phierung auch den Artenreichtum arbuskulärer  
Mykorrhiza-Pilzgemeinschaften erheblich mini- 
mieren kann (Boeraeve et al. 2019). 
 
Im Gegensatz zu Planzen und Pilzen können Insekten 
aktiv wandern. Dennoch kann geringe Konnektivität 
Insektengemeinschaften beeinträchtigen, und  
insbesondere für Waldarten können große, ofene 
Flächen, wie sie in der Landwirtschaft üblich sind, 
unüberwindbare Barrieren darstellen (Slade et al. 
2013). Vor allem räuberische Insekten und Wald-
spezialisten sind von Isolation betrofen (Buse et al. 
2016; Sverdrup-Thygeson et al. 2017; Slade et al. 
2013). Bei Nachtfaltern, die auf Waldhabitate  
spezialisiert sind, fanden Slade et al. (2013) heraus, 
dass „Stepping stones“ wie Hecken oder freiste-
hende Bäume entscheidend für den Austausch 
zwischen Waldstandorten sein können. Diese 
Schlüsselstrukturen unterstützen efektiv die  
Artenmigration und -ausbreitung. Konnektivität  
ist daher einerseits gut für die Verbreitung von  
Insekten und die Biodiversität, begünstigt aber  
andererseits auch die Ausbreitung von potenziell 
schädlichen Herbivoren (Maguire et al. 2015).  
Während moderate Herbivorie die Holzproduktion 
sogar fördert und damit die Forstwirtschaft unter-
stützen kann, hat ein starker Befraß negative  
Auswirkungen auf das Baumwachstum (Maguire  
et al. 2015). Die Unterstützung einer vielfältigen 

Herbivorengesellschaft bei gleichzeitiger Unterstüt-
zung der natürlichen Mechanismen zur Kontrolle 
von Kalamitäten (natürliche Räuber-Beute Beziehun-
gen) scheint daher von entscheidender Bedeutung 
zu sein, wenn es darum geht, die Interessen der 
Waldbewirtschaftung und der Erhaltung der bio-
logischen Vielfalt in Einklang zu bringen. Auch hier 
spielt die Konnektivität eine wichtige Rolle, da kleine 
und isolierte Waldstücke besonders ungeeignet  
für z.B. Parasitoiden zu sein scheinen und damit 
Massenvermehrungen von Herbivoren begünstigen 
(Hughes et al. 2015). 
 
Auch Wirbeltiere haben Probleme wenn geeignete 
Habitate voneinander getrennt sind. Während die 
Verbreitung von Haselmäusen durch das Anlegen 
von Hecken gefördert werden kann (Mortelliti et al. 
2011), sind größere Wirbeltiere wie Auerhühner auf 
zusammenhängende Altwälder angewiesen. Ihre 
starke Bindung an ungestörte Waldlebensräume 
(d.h. Waldlebensräume ohne menschliche Eingrife) 
hat zur genetischen Isolation der europäischen  
Populationen geführt (Segelbacher et al. 2003). Selbst 
wenn Arten in der Lage sind längere Strecken zu 
wandern um andere Waldlebensräume zu besiedeln, 
so verringert die hohe Sterblichkeit durch z.B. Kolli-
sionen im Straßenverkehr und illegale Jagd die  
Wahrscheinlichkeit einer erfolgreichen Artenver-
breitung. Dies gilt insbesondere für die großen 
Raubtiere Europas wie den Europäischen Luchs 
(Kramer-Schad et al. 2004), die Europäische Wild-
katze (Hartmann et al. 2013) oder den Eurasischen 
Wolf (Sunde et al. 2021). Natürlich ist neben der 
Konnektivität, die sich auf die Ausbreitungs- 
fähigkeit von Arten auswirkt, auch die erfolgreiche 
Besiedlung und Etablierung in einem neuen  
Lebensraum von großer Bedeutung (Komonen  
und Müller 2018). Folglich muss nicht nur die  
Konnektivität zwischen Lebensräumen (Lands-
chafts-Koniguration) gefördert werden, sondern 
auch die Lebensraumqualität der Waldgebiete 
(siehe Kapitel 2.3). 
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2.2.3   Waldränder 
 
Betrachtet man ein Waldstück kann es in zwei 
Abschnitte unterteilt werden: Die innere Zone und 
die Waldränder. Letztere haben im Vergleich zum 
Waldinneren ein verändertes Mikroklima und andere 
Bodenverhältnisse und können durch die benachbarte 
Landschaftsmatrix beeinlusst werden. Waldränder 
sind einerseits sehr wertvolle Lebensräume für viele 
verschiedene Arten, andererseits aber auch anfällig 
für Nährstof- und Pestiziddrift, wenn intensiv bewirt-
schaftete Flächen an den Wald angrenzen. Einige 
Studien teilen Waldränder daher in verschiedene 
Waldrandtypen ein, je nachdem wie sie entstanden 
und wie sie beschafen sind. So wird diferenziert 
zwischen Rändern natürlichen Ursprungs und Rändern 
die anhaltend durch anthropogene Einwirkungen  
beeinlusst werden (Magura et al. 2017). 
 
Bei Planzen gibt es keine Unterschiede zwischen 
natürlichen und anthropogen beeinlussten Waldrän-
dern (Andrieu et al. 2018). Wenn Waldränder jedoch 
von größeren Teilen anthropogen genutzter Flächen 
umgeben sind, verändert sich die Planzenzusammen-
setzung, und weit verbreitete Arten siedeln sich auf 
Kosten seltener Arten an (Uhl et al. 2021b). Zusätzlich 
kann der Drift von Herbiziden die Artenzusammen-
setzung der Waldrand-Planzengemeinschaft verän-
dern (Egan et al. 2014). 

Bei Pilzen wirken sich junge Waldränder negativ  
auf die Anzahl von Pilzfruchtkörpern, die Bodenpilz-
biomasse und Indikatorarten aus (Siitonen et al. 
2005; Crockatt 2012). Bei älteren oder natürlichen 
Waldrändern hingegen sind auch positive Efekte 
auf einige Arten zu beobachten (Siitonen et al. 
2005). In Waldrandnähe inden sich deutlich andere 
Pilzgemeinschaften als im Waldinneren (Abrego et 
al. 2017), da Mikroklima und Bodenbeschafenheit 
von Waldrändern meist nicht den speziischen  
Bedürfnissen von Waldpilzen entsprechen. Pilze 
sind daher besonders anfällig für Randefekte,  
während andere Artengruppen von Waldrandhabi-
taten proitieren. 
 
So sind Waldränder Biodiversitäts-Hotspots für  
Insekten (Müller et al. 2007). Während es bei Bienen 
und Schmetterlingen bisher keine Hinweise dafür 
gibt, dass sich die Artenzahl natürlicher Waldränder 
von der Artenzahl anthropogen geformter Waldrän-
der unterscheidet (Andrieu et al. 2018), wurde bei 
Käfern ein höherer Artenreichtum an natürlichen 
Waldrändern gefunden (Magura et al. 2017). Da  
anthropogen beeinlusste Waldränder durch Schad-
stof- und Nährstofeintrag beeinträchtigt sein  
können, kann sich – abhängig vom Anteil stark 
übernutzter Flächen in der Umgebung – jedoch die 
Insekten-Artenzusammensetzung verändern (Uhl 
et al. 2021a).
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Der Graubindige Mohrenfalter (Erebia aethiops) und das Rotbraune Ochsenauge (Pyronia tithonus) sind zwei  
Schmetterlingsarten, die an naturnahen, ungestörten Waldrändern gefunden werden können. 

Foto: R. Hock



Betrachtet man Wirbeltiere, so können auch hier 
Waldränder wichtige Strukturelemente sein. Einige 
Fledermausarten bevorzugen Waldränder und Wald-
lichtungen als Nahrungshabitate (Bartonička et al. 
2008). Europäische Wildkatzen nutzen ebenfalls  
bevorzugt Waldränder für die Jagd und wählen 

häuig waldrandnahe Rastplätze (Jerosch et al. 
2010; Beutel et al. 2017). Bei den Vögeln kommen 
spezialisierte Waldarten nur in den Waldzentren vor, 
während Waldränder Lebensraum für die meisten 
generalistischen Vogelarten bieten (Hofmeister et 
al. 2017). 
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ZUSAMMENFASSUNG  
Landschaftliche Aspekte die wichtig für den Waldnaturschutz sind 
n   Die Menge an verfügbarem Lebensraum in der Landschaft kann die regionale γ-Diversität fördern.  
n   Eine Kombination verschiedener Waldmanagement-Praktiken und integrative Waldwirtschaft kreiert  

         strukturelle Vielfalt auf der Landschaftsebene.  
n   Kleine Waldstücke sind oftmals kein geeignetes Habitat für spezialisierte Waldarten. Sie benötigen  

         mindestens 5 ha große Waldlächen um überleben zu können (Slade et al. 2013; Ylisirniö et al. 2016).  
n   Habitat Konnektivität spielt eine wichtige Rolle für Wald-Biodiversität. 

         –    Bei kleinen Arten kann durch “Stepping stones” (freistehende Bäume oder Heckenbestände) die  
               Konnektivität verbessert werden (Slade et al. 2013; Mortelliti et al. 2011). 
         –    Größere Wirbeltiere sind auf große, zusammenhängende Wälder angewiesen. Sie sind entweder direkt  
                abhängig von großen, ungestörten Waldgebieten oder haben eine so hohe Mortalitätsrate bei der  
               Migration (z.B. durch Verkehrsunfälle oder illegale Jagt) dass diese den erfolgreichen Artenschutz  
               gefährdet (Kramer-Schad et al. 2004; Hartmann et al. 2013; Sunde et al. 2021).  
n   Waldränder können wertvolle und wichtige Habitate darstellen, allerdings sind sie oft beeinlusst von  

         Pestizid-Drift und Nährstofeintrag. Die Menge an intensiv genutzten und anthropogen überformten Land- 
         schaften im Umkreis eines Waldes kann auch die Artengemeinschaft innerhalb des Waldes verändern  
         (Uhl et al. 2021b; Seibold et al. 2019). Der Landschaftskontext sollte daher niemals vergessen werden und 
         muss in regionale Biodiversitätsschutzkonzepte integriert werden.  
n   “Natürliche Waldränder” und Waldränder ohne anthropogenen Einluss (z.B. Waldränder die nicht an  

         Agrarland, industrielle Flächen oder Urbanraum angrenzen) sind besonders wichtig für Insektengemein- 
         schaften und können eine wesentliche Rolle für den Biodiversitätsschutz spielen. 
 

Empfehlungen:  
n   Versuchen Sie verschiedene Waldmanagementpraktiken zu mischen um die strukturelle Vielfalt ihres  

         Waldes auf der Landschaftsebene zu fördern.  
n   Bemühen Sie sich um die Planzung und Erhaltung von „Stepping stones“ zwischen verschiedenen Wald- 

         gebieten (z.B. freistehende Bäume und Heckenbestände).  
n   Fördern sie hochqualitative Waldränder (z.B. durch die Etablierung einer diversen Planzen-Waldrand- 

         gemeinschaft und der Förderung einer gut entwickelten Waldrandstruktur).  
n   Fördern Sie natürliche Waldränder (z.B. durch kleine Lochschläge, Femelschlag, oder Verbreiterung von  

         Waldwegen um links und rechts des Weges Ofen- und Heckenstrukturen zu schafen).  
n   Im strukturarmen Wald können Femelschläge und unregelmäßige Aulichtungen die Heterogenität im  

         Baumkronenbereich fördern. 
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2.3   Lokale Aspekte  
         (Heterogenität im Wald) 
 
2.3.1 Baumartenzusammensetzung 
 
Die Vielfalt eines Mischbestandes und die Wald- 
produktivität sind positiv miteinander verbunden. 
Mehr Baumarten im Bestand fördern die Produk- 
tivität (Liang et al. 2016; Jactel et al. 2018) und 
Bäume, die von verschiedenen anderen Baumarten 
umgeben sind, wachsen im Vergleich zu Mono- 
kulturbäumen deutlich schneller (Fan et al. 2020). 
Darüber hinaus wird die Widerstandsfähigkeit des 
Waldes gegenüber natürlichen Störungen (z.B.  
Herbivorenbefall, Pilzkrankheiten, Stürme) durch 
die Baumvielfalt erhöht (Jactel et al. 2017). Auch das 
Waldmikroklima wird durch die Baumartenzusam-
mensetzung verändert (Renaud et al. 2011), wobei 
jedoch einige Mischbestände je nach Artenzusam-
mensetzung anfälliger gegenüber Trockenheit zu 
sein scheinen (Jactel et al. 2017). 

Mehr Baumarten im Bestand wirken sich positiv  
auf die Waldbiodiversität aus (Felton et al. 2010), es 
ist jedoch auch wichtig, welche Baumarten zur  
Anreicherung verwendet werden. Die Planzen- 
gemeinschaft im Unterholz proitiert von Misch- 
wäldern (Gong et al. 2021), ist aber auch abhängig 
davon welche Bäume im Wald wachsen. Die  
Ansiedlung nicht heimischer Baumarten wie der 
Roteiche (Quercus rubra) oder dem Götterbaum 
(Ailanthus altissima) kann den Artenreichtum von 
Waldplanzengesellschaften reduzieren. Daher  
sollten heimische Arten bei bei Neuplanzungen 
wann immer möglich priorisiert werden (Chmura 
2013; Montecchiari et al. 2020). 
 
Bei der Betrachtung der Pilzgemeinschaft ist die  
Artenzusammensetzung des Waldbestands von 
zentraler Bedeutung (Nagati et al. 2018). Die Ein- 
führung nicht heimischer Bäume kann die relative 
Häuigkeit wichtiger funktioneller Gruppen ver- 
ringern (Likulunga et al. 2021). Tatsächlich können 
Arten wie die Douglasie (Pseudotsuga menziesii) nur

Femelschlüge zur Steigerung  
der Heterogenität im Wald.  

Foto: J. Červenka



2.3.2    Vertikale Baumkronenstruktur 
 
Die Waldstruktur wird durch die jeweiligen Bewirt-
schaftungsformen geprägt. Gleichalte Bestände 
und solche mit hoher Altersheterogenität besitzen 
ganz unterschiedliche Grade vertikaler Baumkronen-
Heterogenität. Während gleichaltrige Wälder durch 
Bäume mit ähnlicher Höhe gekennzeichnet sind, was 
eine geringe vertikale Baumkronen-Heterogenität 
zur Folge hat, begünstigt die Bewirtschaftung mit 

verschiedenalten Bäumen die Etablierung von  
Bäumen unterschiedlicher Größe, was zu einer hö-
heren vertikalen Heterogenität führt. Verschiedene 
zusätzliche Vegetationsschichten wirken sich positiv 
auf die vertikale Kronenstruktur aus: Ein gut ent-
wickelter Unterwuchs beispielsweise kann eine dritte, 
von Crataegus und kleinen Prunus-Arten geprägte 
Unterwuchskrone bilden, während das Vorkommen 
von alten, großen Bäumen die Bildung einer emer-
genten Schicht begünstigt.

von wenigen Pilzarten genutzt werden, weshalb 
sich die Waldpilzdiversität in Douglasienbeständen 
verringert (Schmid et al. 2014). 
 
Die Waldinsekten-Diversität hängt ebenfalls stark 
vom Artenreichtum der Bäume ab (Ampoorter et al. 
2020). In Mischbeständen mit vielen verschiedenen 
Baumarten gibt es diverse Ressourcen und Mikro-
habitate für verschiedene funktionelle Gruppen, 
auch für viele Wirtsspezialisten. Mischwaldbestände 
sind weniger anfällig für Schädlingsausbrüche, wie 
Untersuchungen an Eichenprozessionsspinnern 
(Damestoy et al. 2020), Schwammspinnern (MacLean 
und Clark 2021) und Borkenkäfern (Dobor et al. 
2020) zeigen. Die Wirkung eingeführter Baum- 
arten auf Arthropodengemeinschaften hängt stark  
davon ab, wie nahe verwandt die eingeführte Art 

mit einheimischen Baumarten ist. Die Douglasie  
(Pseudotsuga menziesii) beispielsweise kann von 
vielen planzenfressenden Arten genutzt werden,  
die sich normalerweise von heimischen Nadelbäu-
men ernähren (Schmid et al. 2014). Nichtsdestotrotz 
sind Veränderungen der Artenzusammensetzung  
beobachtet worden, sobald gebietsfremde Arten 
sich in Waldbeständen etablieren, sodass Misch-
bestände mit gebietsfremden Arten den Erhalt  
insbesondere seltener und spezialisierter Arten 
gefährden könnten (Kriegel et al. 2021). 
 
Für Vögel, Fledermäuse und andere Wirbeltierarten 
ist die Baumartenzusammensetzung von unter-
geordneter Bedeutung. Diese Arten sind stärker 
von der Waldstruktur als von der Baumartenvielfalt 
abhängig. 
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Links: Der Blick nach oben in einem artenreichen Baumbestand.  
Rechts: Der Götterbaum (Ailanthus altissima) kann als nicht-heimische Baumart die Waldbiodiversität beeinlussen.   

Foto: B. Uhl
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Zweifellos kann die vertikale Heterogenität des  
Kronendachs ein Zeichen für hohe Planzendiversität 
sein, da ein vielschichtiger, naturnaher Waldbestand 
aus mehr Arten besteht als eine gleichaltrige  
Monokultur. Sowohl in naturnahen Wäldern (Dölle 
et al. 2017) als auch in bewirtschafteten Wäldern 
(Márialigeti et al. 2016) fand man eine positive  
Korrelation zwischen der Planzendiversität im 
Unterwuchs und der Baumdiversität. Für Pilzgemein-
schaften ist das Wissen darüber, wie sie durch die 
vertikale Baumkronenstruktur beeinlusst werden, 
begrenzt. Es ist jedoch bekannt, dass die Pilzgemein-
schaft sich entlang des vertikalen Waldstrukturgra-
dienten verändert (Unterseher und Tal 2006). Vertikale 
Heterogenität könnte daher mehrere Nischen für 
verschiedene Pilzgemeinschaften bieten und somit 
die Vielfalt der Waldpilze erhöhen. 
 
Bei Insekten prägt die vertikale Baumkronenstruktur 
Herbivoren-Parasitoid-Gemeinschaften: In den obe-
ren Baumkronenschichten indet man eine höhere 
Parasitoid-Wirtsspeziität, während in den unteren 
Baumkronenschichten eine höhere Parasitierungs-
rate beobachtet werden kann (Šigut et al. 2018). 
Obwohl die Diversität zwischen den Kronenschichten 
variiert (Šigut et al. 2018) und die Häuigkeit von  
Insekten mit der vertikalen Heterogenität der Kronen 
zuzunehmen scheint (Müller et al. 2018), beherbergen 
mehrschichtige Bestände nicht automatisch mehr 

Arten (Müller et al. 2018). Andere Waldcharakteristika 
wie die Vielfalt der Wirtsbäume (Fornof et al. 2019) 
könnten hier schlicht wichtiger sein. 
 
Fledermausgemeinschaften reagieren negativ auf 
eine erhöhte vertikale Heterogenität (Ampoorter et 
al. 2020), was darauf zurückzuführen sein könnte, 
dass Fledermäuse ofenere Nahrungshabitate  
bevorzugen. Rehe und Hirsche hingegen nutzen 
bevorzugt Waldbestände mit hoher vertikaler  
Heterogenität, da kleine Bäume und Sträucher 
ihnen Unterschlupf und Nahrung bieten (Ampoorter 
et al. 2020). Insgesamt sind die Auswirkungen der 
vertikalen Baumkronen-Heterogenität und der  
beiden damit verbundenen Waldbewirtschaftungs-
praktiken (gleichaltrige Bestände vs. gemischtaltrige 
Bestände) auf die Biodiversität nicht vollends er-
forscht (Nolet et al. 2018). Während gemischtaltrige 
Waldbestände eine höhere Habitatheterogenität 
und mehr ökologische Nischen auf lokaler Ebene 
bieten, fördern gleichaltrige Waldbestände eine hö-
here Habitatheterogenität im Landschaftsmaßstab, 
was zu einer höheren β-Diversität führt (Schall et al. 
2018). Eine Kombination aus Beständen mit hoher 
Habitatqualität bei gleichzeitig hoher Diversität 
verschiedener Waldstrukturtypen (basierend auf 
verschiedenen Bewirtschaftungsformen) auf Land-
schaftsebene könnte der vielversprechendste Weg 
sein, die Biodiversität der Wälder zu erhalten.

Typische Pilze mitteleuropäischer Ofenlandstrukturen (Papageigrüner Saftling (Gliophorus psittacinus),  
Wiesenkeule (Clavaria fragilis) und Stumpfer Saftling (Hygrocybe chlorophana).  

Fotos: P. Karasch 
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2.3.3    Horizontale Baumkronenstruktur  
Heterogenität in der horizontalen Baumkronen-
struktur kann z.B. durch kleine Waldlichtungen  
oder durch die Schafung ofener Wälder mittels 
traditioneller Bewirtschaftungsmethoden wie  
Niederwald, Mittelwald und Waldweide gefördert 
werden. Strukturreiche Wälder mit Waldlichtungen 
und ofene Wälder sind bekannte und bedeutende 
Biodiversitäts-Hotspots in Mitteleuropa (Sebek et al. 
2015; Miklín und Čížek 2014). 

 
2.3.3.1 Kleine Lichtungen und Lochschläge 
 
Kleine Lichtungen (bis 0,1 ha; maximal 1–2 Lücken 
pro ha) sind eine wichtige Nische für lichtbedürftige 
Kräuter und Gräser. Im Gegensatz zu anderen  
ofenen Lebensräumen bleiben die stabilen mikro-
klimatischen Bedingungen der Wälder bei kleinen 
Lochschlägen mehr oder weniger erhalten. Daher 
kann man dort eine große Vielfalt an Blüten- 
planzen inden (Ujházy et al. 2017; Lanta et al. 2019; 
Steinert et al. 2018). Seltene und geschützte Arten 
wie verschiedene Orchideenarten wachsen bevor-
zugt auf Waldlichtungen, was die Bedeutung dieser 
Strukturen für den Artenschutz unterstreicht  
(Bertolini et al. 2012; Uhl et al. 2021b). Auch bei  
Pilzen, die normalerweise auf feuchte Bedingungen 
unter einem geschlossenen Kronendach angewiesen 
sind, gibt es einige Arten, einschließlich einiger 
Rote-Liste-Arten, die auf Kahlschlägen gefunden 
werden, vorausgesetzt Holzrückstände werden 
nicht entnommen (Lõhmus 2011; von Felten et al. 
2020). 
 
Durch ihre hohe Vielfalt an Blühplanzen sind Wald-
lücken wichtig für Insekten, vor allem für Bestäuber 
(Rodríguez und Kouki 2017; Korpela et al. 2015) und 
Herbivore (Blixt et al. 2015; Jokela et al. 2019). Auch 
Parasitoide proitieren von Lichtungen, was zu  
höheren Parasitierungsraten im Wald führt und das 
Räuber-Beute-Gleichgewicht stabilisiert (Eckerter et  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
al. 2021). Der Käferartenreichtum erreicht auf  
Waldlichtungen seinen Höhepunkt: Herbivore Käfer 
proitieren von der artenreichen Krautschicht und 
auch viele totholzbewohnende Arten bevorzugen 
sonnenexponierte Totholzstrukturen für ihre  
Entwicklung (Müller et al. 2010). 
 
Steigt man in der Nahrungskette nach oben, so sind 
Waldlichtungen durch ihre hohe Insektendichte 
auch wichtige Jagdgebiete für Fledermäuse (Tena 
et al. 2020). Auch Vögel (Żmihorski et al. 2016) und 
Reptilien (von Felten et al. 2020) können durch  
Aulichtungen gefördert werden. 
 
Waldlichtungen können durch die Bewirtschaftung 
selbst (Loch- und Femelschlag) oder durch Störung 
entstehen. Während größere Kahlschläge lange Zeit 
als hoch-invasive Bewirtschaftungsform angesehen 
wurden (Duncker et al. 2012), deuten neuere Studien 
darauf hin, dass die Biodiversität durch Kahlschlagbe-
wirtschaftung gefördert werden kann, insbesondere 
wenn durch die Bewirtschaftung ein lückiges Mosaik

Der Braune Eichenzipfelfalter (Satyrium ilicis) ist aus  
den meisten Waldgebieten verschwunden, da er ofene 

Strukturen wie z.B. Lichtungen im Wald benötigt 

Foto: R. Hock 
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entsteht, bei welchem die Lochschläge nur langsam 
und über längere Zeit hinweg ausgeweitet werden 
(siehe bayerischer Femelschlag). Management- 
methoden die natürlichen Störungen ähneln und 
integrative Bewirtschaftungskonzepte tragen daher 
zur Verbesserung der strukturellen Heterogenität 
im Wald bei und unterstützen ein vielfältiges Land-
schaftsmosaik (Schall et al. 2018). 

 
2.3.3.2 Ofene Wälder 
 
Wenn sich die Kronenöfnung nicht auf eine einzelne 
Stelle wie eine Waldlücke konzentriert, sondern der 
gesamte Wald eine ofene und lichtdurchlässige  
Kronenstruktur aufweist, spricht man von ofenen 
Wäldern. Diese ofenen Wälder gelten als einer der  
artenreichsten Lebensräume Mitteleuropas (Miklín 
und Čížek 2014). Auch wenn immer noch diskutiert 
wird, ob ofene Wälder einst die dominierende  
Lebensraumstruktur in Europa waren (in Anlehnung 
an die Megaherbivoren-Hypothese (Owen-Smith 
1987)) oder ob durchgehend geschlossene Wälder in 
den meisten Teilen Europas zu inden waren (wie  
Pollenanalysen vermuten lassen (Zanon et al. 2018)), 
so ist die Bedeutung ofener Waldstrukturen für die 
heutige Biodiversität unbestreitbar (Horák et al. 2018). 

Heutzutage werden ofene Wälder meist durch  
traditionelle Bewirtschaftungsmethoden wie Wald-
weiden, Niederwald und Mittelwald geschafen. Sie 
sind jedoch durch Nährstofeinträge, nicht heimische 
Arten und natürliche Sukzessionsprozesse bedroht 
(Chudomelová et al. 2017). 
 
Ein lichter Wald zeichnet sich durch eine artenreiche 
Kraut- und Strauchschicht aus, weshalb Ofenwälder 
im Vergleich zu Hochwäldern eine deutlich erhöhte 
Planzenvielfalt haben. Extensive Bewirtschaftungs-
praktiken, die zu ofenen Wäldern führen, fördern  
die Planzendiversität und die funktionale Diversität, 
verändert aber auch die Zusammensetzung des  
Unterholzes (Šebesta et al. 2017; Chelli et al. 2021).  
Die Öfnung des Kronendachs hat zwar viele  
positive Efekte auf die Biodiversität, kann jedoch 
auch zur Erwärmung des Waldes führen, was die  
Widerstandsfähigkeit gegenüber dem Klimawandel 
beeinträchtigen könnte (Zellweger et al. 2020). 
 
Die gut entwickelte Strauch- und Krautschicht  
innerhalb der ofenen Wälder bietet eine Vielzahl 
unterschiedlicher Nischen für artenreiche Lebens-
gemeinschaften. Viele der mitteleuropäischen  
Tagfalterarten sind in ofenen Waldhabitaten zu 

Seltene und geschützte Schmetterlingsarten wie das Wald-Wiesenvögelchen (Coenonympha hero), der Gelbringfalter  
(Lopinga achine) und der Maivogel (Euphydryas maturna) können in ofenen Wäldern gefunden werden. 

Fotos: R. Hock 



 inden, darunter gefährdete und auf der Roten Liste 
stehende Arten wie der Maivogel (Euphydrias  
maturna) und der Gelbringfalter (Lopinga achine), 
die besonders an diesen Lebensraumtyp gebunden 
zu sein scheinen (Freese et al. 2006). 
 
Miklín et al. (2018) fanden heraus, dass der positive 
Efekt von Ofenwaldstrukturen auch noch bemerkbar 
ist, lange nachdem diese Bewirtschaftungsform  
aufgegeben wurde. In Wäldern, die einst eine ofene 
Kronenstruktur hatten, inden sich bis heute zahl-
reiche gefährdete Rote-Liste Arten (Miklín et al. 
2018). Es wird jedoch vermutet, dass die Schließung 
des Kronendachs langfristig zum Verschwinden  
dieser seltenen Arten führt, dass also eine Ausster-
beschuld vorliegt. 
 
Ofene Wälder beherbergen ganz andere Vogelge-
meinschaften als geschlossene Wälder (Fuller und 
Green 2020). Einige spezialisierte Arten können durch 
ofene Wälder gefördert werden, was die Bedeutung 
traditioneller, extensiver Waldbewirtschaftungs-
praktiken unterstreicht (Zasadil et al. 2020). 
 
 
2.3.4 Totholz 
 
Wir wissen bereits, dass heterogene Lebensraum-
strukturen (Mischkulturen aus verschiedenen  
Baumarten, ein komplexer Aufbau des Kronendachs) 
die Biodiversität fördern. Eine weitere Schlüssel-
komponente, die in einem multifunktionalen Wald 
nicht fehlen sollte, ist Totholz (Thorn et al. 2020;  
Seibold et al. 2015a). Totholz dient als Lebensraum 
für eine Vielzahl von Arten (Abb. 3), von denen  
einige als Naturnähezeiger dienen (Blaschke et al. 
2009). Die durchschnittliche Totholzmenge in den 
Wäldern der EU betrug 2015 11 m³/ha (FOREST  
EUROPE 2020), die meisten totholzabhängigen  
Artengruppen bevorzugen jedoch eine höhere  
Totholzmenge von 20–50 m³/ha. Die Mindestmenge 
an Totholz hängt hier vom Waldtyp ab, wobei in  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
borealen Nadelwäldern 20–30 m³/ha, in Bergmisch-
wäldern 30–40 m³/ha und in Tielandwäldern  
30–50 m³/ha benötigt werden (Lachat et al. 2013). 
In den meisten europäischen Wäldern herrscht  
also ein grundlegender Mangel an Totholz, und  
die Wiederherstellung der Totholzmenge scheint 
ein vielversprechendes Instrument zu sein, um  
Waldökosysteme funktional und taxonomisch zu 
bereichern (Doerler et al. 2020). Neben der Menge, 
ist auch der Totholztyp ein wichtiges Kriterium,  
denn Totholz ist nicht gleich Totholz (Abb. 4). Für 
viele saproxyle Arten ist es wichtig, von welcher 
Baumart das Totholz stammt (Gossner et al. 2016; 
Vogel et al. 2020; Krah et al. 2018). Auch die Position 
(z.B. Bodenkontakt, Sonneneinstrahlung) und die 
Form des Totholzobjekts können erhebliche Aus-
wirkungen auf totholzabhängige Lebensgemein-
schaften haben (Vogel et al. 2020). Schließlich  
wirkt sich auch das Zerfallsstadium auf Saproxyl- 
gemeinschaften aus (Dittrich et al. 2014).
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Abb. 3   Anzahl Totholz-abhängiger Arten in verschiedenen 
                taxonomischen Gruppen. Insgesamt sind 7589  
                saproxyle Arten in der “Nordic saproxylic database“ 
                gelistet (Stokland und Meyke 2008).



Abb 4.:     Schematischer Überblick über die verschiedenen Totholz-Charakteristika, welche für saproxyle Gemeinschaften  
                   von Bedeutung sind. 
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Auf verrottendem Holzmaterial inden sich ver- 
schiedenste Moose und Flechten. Vor allem  
großvolumige Tothölzer im fortgeschrittenen  
Zerfallsstadium bieten Lebensraum für viele ver-
schiedene Arten (Dittrich et al. 2014). Für Pilze ist 
Totholz von besonderer Bedeutung (Krah et al. 
2018; Bässler et al. 2010; Pouska et al. 2016; Blaser 
et al. 2013), sodass die Anreicherung von Totholz 
die Pilz-Artenvielfalt fördern kann. Hierbei ist es 
wichtig, auch Totholz verschiedener Baumarten im 
Bestand zu fördern, da saproxyle Pilze eine starke 
koevolutionäre Bindung zu ihren Wirtsbäumen 
haben (Purahong et al. 2017). Viele Rote-Liste-Arten 
sind auf spezielle Totholzstrukturen angewiesen, die 
sich erst über sehr lange Zeit im Bestand entwickeln 
müssen. Es ist daher notwendig, Wälder auch 
langfristig zu renaturieren (Pasanen et al. 2014). 
 

Bei der Untersuchung von Totholzkäfern fand  
man heraus, dass insbesondere Arten, die auf  
großvolumiges Totholz, auf Totholz von Laub- 
bäumen, und auf sonnenexponiertes Totholz  
angewiesen sind, ein hohes Aussterberisiko  
besitzen (Seibold et al. 2015b). Die Seltenheit  
genau dieser Arten erklärt sich durch Efekte  
der modernen Forstwirtschaft, in der Baumkro- 
nenlücken und großvolumiges Totholz oftmals  
fehlen. Wie bei den Pilzen ist es auch für Käfer  
wichtig, von welcher Baumart das Totholz stammt 
(Gossner et al. 2016). Obwohl auch andere Insekten-
gruppen von Totholz abhängig sind, sind diese  
– im Vergleich zu Käfern – nur wenig untersucht,  
weshalb hier noch weiterer Forschungsbedarf  
besteht (Seibold et al. 2015a; Stokland et al.  
2012). 
 



Beringter Schleimrübling (Oudemansiella (Mucidula)  
mucida) auf einem Baumstumpf. 

 Foto: P. Karasch 

 

Alabonia geofrella beispielsweise entwickelt sich unter  
der Rinde abgestorbener Bäume. 

Foto: M. Wölling

Waldstrukturen  |  Lokale Aspekte 27

Totholz wird auch von vielen naturschutzrelevanten 
Wirbeltieren genutzt. Europäische Wildkatzen  
beispielsweise wählen häuig Totholz zum Ruhen, 
da es ihnen als schützender Unterschlupf dient  
(Jerosch et al. 2010). Auch für Fledermäuse bietet 
Totholz, und insbesondere stehendes Totholz,  
wertvolle Verstecke (Dietz et al. 2018). Stehendes 

Totholz ist aus europäischen Wirtschaftswäldern 
weitgehend verschwunden, bietet jedoch vielen 
Arten – nicht nur Fledermäusen, sondern auch 
Spechten und anderen höhlenbrütenden Vögeln 
(Aszalós et al. 2020; Gutzat und Dormann 2018) – 
einen Unterschlupf. 

Totholzanreicherung im Šumava National Park. Große Stämme 
verbleiben im Wald. Um Borkenkäferbefall zu vermeiden  
werden die Stämme teil-entrindet.  

Foto: V. Pouska 
 



ZUSAMMENFASSUNG 
 

Lokale Aspekte die wichtig für den Waldnaturschutz sind  
 n   Viele verschiedene Baumarten im Bestand fördern Produktivität, Resilienz und Biodiversität. 
 n   Bei der Planzung sollten heimische Baumarten exotischen Arten stets vorgezogen werden. 
 n   Die vertikale Baumstruktur beeinlusst die Artenzusammensetzung. 
 n   Heterogenität der horizontalen Baumkronenstruktur ist sehr wichtig für den Erhalt der Biodiversität. 

           – Die Aufgabe und Vermeidung jeglicher Art forstlicher Maßnahmen kann zum Verlust ofener Wald- 
           strukturen führen, was die Biodiversität gefährdet. Daher sollten besonders in diesen Habitaten  
           traditionelle Bewirtschaftungsformen – zumindest teilweise – angewandt werden (Horák et al. 2018; 
           Sebek et al. 2015) 
           – Viele auf Eichenwälder spezialisierte Arten sind auf Ofenwaldstrukturen angewiesen. Ofene  
           Eichenwälder sind daher von besonderer Bedeutung für den Naturschutz. Das Management von  
           Eichenwäldern muss sorgfältig durchdacht und geplant werden, um alle biodiversitätsfördernden  
           Strukturen zu erhalten (Mölder et al. 2019). 
           – Die Wiedereinführung extensiver Waldbewitschaftungsformen (z.B. Niederwald, Mittelwald) ist aus  
           naturschutzfachlicher Sicht durchaus sinnvoll. Sie können noch weiter verbessert werden, indem ein 
           höherer Totholzanteil gefördert wird und größere Bäume im Bestand erhalten werden (Chelli et al. 2021; 
           Horák et al. 2018). 
           – Im Moment werden integrative Wald-Weide-Konzepte in der Waldwirtschaft nicht angewandt (teils  
           wurden diese in der Vergangenheit sogar verboten). Gerade für den Erhalt artenreicher Ofenwald- 
           Gemeinschaften sollten aber genau diese Konzepte wieder verstärkt gefördert und etabliert werden. 
 n   Totholz – vor allem großvolumiges Totholz (abgestorbene Bäume, sehr alte Bäume und Baumgruppen) – 

           ist eine Schlüsselkomponente für die Biodiversität und Multifunktionalität eines Waldes. Die Totholzmenge 
           muss in den meisten Europäischen Wäldern mindestens verdoppelt werden (Ziel sind mindestens 20 m³/ha). 
           Durch die Anreicherung verschiedener Totholztypen (verschiedene Baumarten und Strukturen) unter  
           verschiedenen Lichtbedingungen kann die Diversität saproxyler Organismen gefördert werden. 
 
Empfehlungen: 
 n   Versuchen sie eine artenreiche Mischkultur, bestehend aus heimischen Baumarten, im Bestand zu fördern 

           und vermeiden sie Eingrife, die natürliche Regenerationsprozesse stören. 
 n   Erwägen sie Ofenwaldmanagement vor allem in Eichenwäldern. Sobald der Hauptfokus der Waldbewirt- 

           schaftung auf dem Erhalt der Biodiversität liegt, können traditionelle Bewirtschaftungsformen helfen  
           artenreiche Habitate entstehen lassen. 
 n   Kleine Lochschläge und Femelschläge (bis 0,1 ha, may. 1–2 Lichtungen pro ha) helfen, die Waldhetero- 

           genität zu fördern. 
 n   Unterstützen und schützen Sie Habitatbäume, indem Sie vorhandene und potenzielle Habitatbäume  

           suchen, markieren, und erhalten (z.B. Bäume mit Baumhöhlen oder Bäume die von Pilzen besiedelt werden). 
           In Wäldern mit Naturschutzfokus können Habitatbäume auch aktiv geschafen werden um natürliche  
           Prozesse zu beschleunigen (z.B. durch Ringeln von Bäumen oder Entfernen der Baumkrone). 
 n   Suchen Sie sehr alte Bäume und behalten Sie diese im Bestand. 
 n   Unterstützen sie seltene Baumarten (auch durch aktive Planzungen z.B. an Waldrändern). 
 n   Versuchen Sie verschiedene Totholzstrukturen im Wald zu fördern, entweder durch aktive Anreicherung, 

           oder durch „Retention“-Techniken (z.B. keine Totholzentnahme nach Störungen). Behalten Sie stehende 
           und liegende Stämme im Bestand wann immer es möglich ist. 
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2.4   Zeitliche Dynamiken  
         in der Waldstruktur 
 
2.4.1  Baumalter, Altersstruktur 
           und alte Bäume 
 
Drei Viertel aller Wälder in Europa besitzen eine  
homogene Altersstruktur, während nur ein Viertel 
durch Bäume unterschiedlichen Alters gekenn-
zeichnet sind (FOREST EUROPE 2020). Bei den  
meisten homogenen Beständen handelt es sich  
um Wälder der mittleren Entwicklungsphase, die 
Bäume besitzen also einen Durchmesser zwischen 
21 und 40 cm (FOREST EUROPE 2020). Die geringe 
Heterogenität in der Altersstruktur und insbesondere 
das Fehlen alter Bäume wirkt sich dabei negativ auf 
die Artenvielfalt aus. Besonders spezialisierte und 
seltene Arten sind oft auf ältere Waldentwicklungs-
stadien angewiesen. Wälder sind durch Sukzessions-
prozesse ständigen Veränderungen ausgesetzt. 
Insgesamt wird die Sukzession in neun verschiedene 
Phasen gemäß des Mosaik-Zyklus-Konzepts unter-

teilt: die Pionierwaldphase, die Dickungsphase,  
die Schlusswaldphase, die frühe, mittlere und späte 
Optimalphase, die Plenterphase, die Zerfalls- und 
schließlich die Zusammenbruchphase (Abb. 5). 
Davon werden normalerweise nur die ersten Phasen 
bis zum späten Optimum in der Waldbewirtschaf-
tung genutzt. Durch den Holzeinschlag und die  
Neuplanzung von Bäumen erreichen bewirtschaftete 
Wälder normalerweise keine späteren Sukzessions-
stadien, obwohl gerade diese Stadien von besonderer 
Bedeutung für die Biodiversität sind (Hilmers et al. 
2018). Planzengemeinschaften der späten und  
frühen Sukzessionsphase sind besonders artenreich 
(Hilmers et al. 2018), da in diesen Waldlebens- 
räumen das meiste Licht zur Verfügung steht.  
Pilzgemeinschaften hingegen bevorzugen das späte 
Optimum, in dem ein geschlossenes Kronendach 
meist schattige und feuchte Bedingungen bietet 
(Hilmers et al.  2018).  
 
Gerade für holzbewohnende Pilze sind alte und ab-
gestorbene Bäume durchaus wichtige Strukturen 
(Hilmers et al. 2018; Runnel und Lõhmus 2017). Sehr

Sehr alte Eichen bieten eine Vielzahl  
an Mikrohabitaten für hunderte Arten.   

Foto: G. Schuster
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alte Bäume könnten sogar Holzzersetzungsprozesse 
in der Umgebung beeinlussen, da sie eine hoch- 
diverse Pilzgemeinschaft beherbergen und damit 
die Konkurrenz unter den saproxylen Arten verstärken 
(Wetherbee et al. 2021). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Für viele seltene Käferarten spielen Altbäume eine 
sehr wichtige Rolle (Miklín et al. 2018; Wetherbee et 
al. 2021).  Da auch viele räuberische Käferarten in 
der Nähe alter Bäume zu inden sind, wird Prädation 
und das natürliche Räuber-Beute-Gleichgewicht 
gefördert (Wetherbee et al. 2020). Die Insekten- 
vielfalt wird durch fortschreitende Sukzessions- 
prozesse beeinlusst. So inden sich in alten und 
strukturreichen Wäldern artenreiche Gemeinschaften, 
welche sich durch additive Homogenisierung  
etablieren konnten, d.h. durch die Entstehung und 
Besiedlung von immer mehr Mikrohabitaten (Uhl et 
al. 2021a). Diese artenreichen Gemeinschaften  
bilden die Grundlage für ein multifunktionales  
Waldökosystem, mit hoher Bestäubungsleistung 
und einem reichhaltigen Angebot an Nahrung für 
höhere trophische Ebenen. 
 
Viele Vögel und Fledermäuse beispielsweise sind  
direkt auf Insekten als Hauptnahrungsquelle ange-
wiesen. Sie proitieren von artenreichen Insekten-

gemeinschaften. Außerdem können alte Bäume 
und stehendes Totholz Hohlräume und andere  
Mikrohabitatstrukturen bieten, die von diesen  
beiden Artengruppen häuig genutzt werden (Dietz 
et al. 2018; Aszalós et al. 2020). 
 
 
2.4.2 Waldstörungs-Dynamiken 
 
Die fortlaufenden zeitlichen Veränderungen natür-
licher Sukzession verdeutlichen, dass Wälder keine 
stabilen, sondern dynamische Systeme sind. Neben 
Sukzession können abiotische und biotische  
Störungen die Waldstruktur drastisch verändern. 
Diese Veränderungen werden meist negativ be-
wertet, bedrohen sie doch die Waldgesundheit  
und führen zu großen wirtschaftlichen Verlusten 
(FOREST EUROPE 2020). Die Frage ist jedoch:  
Sind Waldstörungen wirklich so schlimm? Welche 
Efekte haben Waldstörungen abgesehen vom 
wirtschaftlichen Schaden? Störungsregimes können 
Artengemeinschaftsbildungsprozesse beeinlussen, 
auf denen Biodiversitätsmuster basieren (Vellend 
2010). Durch die Erhöhung der Ressourcenver- 
fügbarkeit (z. B. Totholz) und die hohe strukturelle 
Heterogenität können Störungen den Artenreichtum 
fördern. Abiotische Störungen, wie Stürme und  
andere Wetterereignisse, werden in einigen euro-
päischen Ländern, darunter Bulgarien, Rumänien 
und Kroatien, als Hauptursachen für Waldschäden 
aufgeführt (Tab. 1). Stürme können innerhalb  
weniger Stunden/Tage große Waldlichtungen mit 
massiven Mengen an Totholz erzeugen. Solche 
Windwürfe und damit verbundene Schäden werden 
normalerweise forstwirtschaftlich aufgearbeitet, um 
das Risiko von Borkenkäferausbrüchen zu verringern 
(Dobor et al. 2020). Der Holzeinschlag nach einer 
Störung kann jedoch schwerwiegende negative 
Auswirkungen auf die Biodiversität (Thorn et al. 
2014) und die Waldregeneration (Taeroe et al. 2019) 
haben. Natürliche Verjüngungsprozesse werden 
durch das Vorhandensein von Windwurfbäumen 

Der Zottenbock (Tragosoma depsarium) ist ein seltener 
Käfer der auf Altwaldstrukturen angewiesen ist.  

Foto: S. Thorn
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 und anderen Totholzstrukturen gefördert (Ulanova 
2000). Die Insektenvielfalt wird ebenfalls durch 
Windwürfe gefördert, wenngleich sich die Arten- 
zusammensetzung nach der Aufarbeitung Auf- 
arbeitung verändert (Wermelinger et al. 2017).  
Letzten Endes ist eine forstliche Aufarbeitung von 
Störungslächen nur dann efektiv, wenn die aller- 
meisten geschädigten Bäume entfernt werden. 
Wenn weniger als 95 % der geschädigten Bäume  
erkannt und entfernt werden, wird z.B. die Borken-
käferdynamik durch forstliche Aufarbeitung nicht  
beeinlusst, wohingegen die Kohlenstofvorräte des 
Ökosystems stark reduziert werden (Dobor et al. 
2020). 
 
Auch biotische Störungen können die Waldstruk- 
tur stark beeinträchtigen. Die eben genannten  

Borkenkäfer werden oft als Bedrohung für die  
Waldgesundheit angesehen. Der Klimawandel  
fördert Borkenkäferausbrüche, insbesondere bei 
Fichtenborkenkäfern. Sowohl in Deutschland als 
auch in der Tschechischen Republik sind Schäden 
durch Fichtenborkenkäfer die häuigste Ursache  
für Waldschäden (Statistisches Bundesamt 2020; 
Zpráva o stavu lesa a lesního hospodářství České  
republiky v roce 2020). Allerdings wurde bei den  
meisten angeplanzten Fichtenwäldern nicht  
wirklich auf die natürliche Verbreitung der Baumart 
und ihre ökologischen Ansprüche Rücksicht ge-
nommen. Obwohl der Klimawandel das Auftreten 
von Borkenkäfern verstärkt, machen die durch  
Borkenkäfer selbst verursachten strukturellen  
Veränderungen im Wald zukünftige Ausbrüche  
weniger wahrscheinlich (Sommerfeld et al. 2021), 

Abb. 5:    Sukzessionsphasen Europäischer Wälder und die Artenzahl von Pilzen (braunes Polygon), Planzen (grünes Polygon) 
                   und Tieren (gelbes Polygon) welche in den verschiedenen Stadien zu inden sind (den Ergebnissen aus Hilmers et al. 
                   2018 folgend). 

 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
was auf eine gewisse Selbstregulierung innerhalb 
der Borkenkäfer-Störungsregimes hinweist. Neben 
ihrer wirtschaftlichen Bedeutung als Schädlingsart 
sind Borkenkäfer auch Schlüsselarten, die eine 
wichtige Rolle in der Walddynamik spielen und  
Lebensraumstrukturen schafen, von denen viele 
verschiedene Arten proitieren (Müller et al. 2008; 
Przepióra et al. 2020). Eingrife bei Borkenkäferbefall 
hängen daher stark von den Bewirtschaftungs-
schwerpunkten ab, die innerhalb eines Waldgebiets 
gesetzt werden: Gebiete mit ökonomischem Fokus 
benötigen aktive Eingrife zur Reduzierung des  
Borkenkäferbefalls, während für Schutzgebiete eine 
Null-Intervention-Strategie der Biodiversität zugute 
kommt (Hlásny et al. 2021). Da sich auch innerhalb 
vieler Wirtschaftswälder der Fokus immer mehr  
von maximaler Produktion zu integrativen, multi-

funktionalen Ansätzen verlagert, müssen Eingrife 
gegen Borkenkäfer auch hier überdacht werden.  
Innerhalb der multifunktionalen Waldbewirtschaf-
tung sind Null-Interventions-Strategien nicht kate-
gorisch abzulehnen, vor allem wegen der positiven 
Auswirkungen von Totholzanreicherung und struk-
tureller Heterogenität auf die Biodiversität (Hlásny 
et al. 2021; Kraus und Krumm 2013). 
 
Auch einige herbivore Insekten sind als Schädlinge 
in Waldökosystemen bekannt. Besonders der 
Schwammspinner (Lymantria dispar) in Eichen- 
wäldern und die Nonne (Lymantria monacha) in  
Nadelwäldern wird als Bedrohung für die Wald- 
gesundheit wahrgenommen. Allerdings stellt sich 
die Frage, wann aus einer „Schädlingsart“ eine 
„Schädlingsart“ wird. Entlaubte Wälder können 
kurzzeitig weniger Holz produzieren (Fajvan und 
Gottschalk 2012), Massenvorkommen von Raupen 
begünstigen jedoch auch das Vorkommen vieler 
Parasitoide und insektenfressender Räuber (Gould et 
al. 1990; Leroy et al. 2021). Eine gängige Intervention 
zur Bekämpfung der Raupen ist bis heute der Einsatz 
von Insektiziden. Zunächst wurde Dilubenzuron 
verwendet, die negativen Auswirkungen auf die  
gesamte Arthropodengemeinschaft (Brunk et al. 
2019) haben jedoch dazu geführt, dass dieses  
Pestizid durch andere ersetzt wurde. Derzeit wird 
der Häutungshormonantagonist Tebufenozid zur 
Bekämpfung von Nachtfaltern in Wäldern eingesetzt 
(Leroy et al. 2021). Tebufenozid wird oft als Schmetter-
lings-speziisch angesehen, weshalb sich negative 
Efekte auf Tag- und Nachtfalter beschränken sollen 
(Butler et al. 1997). Es wurden jedoch auch negative 
Auswirkungen auf aquatische (Song et al. 1997)  
und Bodenarthropoden (Lee et al. 2018) berichtet. 
Selbst wenn nur Schmetterlingsgemeinschaften 
vom Spritzmitteleinsatz betrofen wären, so könnten 
beträchtliche Verluste innerhalb dieser artenreichen 
Insektengruppe negative Efekte auf die Bestäubung, 
auf Fledermausgemeinschaften, und auf den Bruter-
folg von Vögeln haben. Insektizidanwendungen 
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Der Dreizehenspecht (Picoides tridactylus) bevorzugt 
Waldhabitate mit hohem Totholzanteil und teils  

ausgedehnten, ofenen Strukturen. Borkenkäfer schafen 
somit geeignete Habitate für den Dreizehenspecht  

Foto: R. Simonis



innerhalb von Wäldern sollten daher vollständig 
vermieden werden. Der biodiversitätsfreundlichste 
Weg zur Prävention vor Schädlingsbefall ist der Wald-
umbau hin zu strukturreichen Wäldern (Bereczki et 

al. 2014). Strukturreiche Mischwälder mit dichtem 
Unterholz sind weniger von Kalamitäten betrofen, 
da natürliche Regulationssysteme starke Massenver-
mehrungen verhindern (Gschwantner et al. 2002). 
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Ein verbleibendes Stück Stamm  
stabilisiert Wurzelplatten.  

Foto: J. Červenka

Minderqualitative Stämme die nach forstlicher Aufarbeitung 
im Bestand verbleiben (Šumava National Park).  

Foto: J. Červenka

Hochstümpfe, minderqualitative Stämme und älteres Totholz, 
die nach forstlicher Aufarbeitung im Bestand verbleiben  

(Šumava National Park).  

Foto: J. Červenka

Totholzanreicherung im Nationalpark Bayerischer Wald.  
Die Stämme werden geschlitzt um benachbarte Gebiete  

vor Borkenkäferausbrüchen zu schützen.  

Foto: B. Uhl  



Biodiversitätsschutz in Zentraleuropäischen Wäldern  
Ein Konzept für Waldbewirtschafter und politische Entscheidungsträger 34

ZUSAMMENFASSUNG 
 

Zeitliche Dynamiken die wichtig für den Waldnaturschutz sind 
 
 n   Wälder sollten als dynamische Systeme akzeptiert werden, die fortlaufenden Veränderungen unterliegen. 
 n   Momentane Waldwirtschaftspraktiken fördern vor allem Wälder der frühen bis späten Optimumphase. Doch 

           gerade spätere Sukzessionsstadien sind wichtig für die Biodiversität. Da selbst die besten Management- 
           konzepte nicht die hochfunktionalen Gemeinschaften der späten Sukzessionsphasen erhalten können, 
           werden Schutzzonen benötigt in denen alte Waldstrukturen erhalten werden (Hilmers et al. 2018, Bässler 
           et al. 2014). 
 n   Stürme können wichtige Habitate schafen, und die daraufolgende Totholzanreicherung auf Störungs- 

           lächen kann die Biodiversität und natürliche Regeneration des Waldes fördern (Ulanova 2000). 
 n   Die forstwirtschaftliche Aufarbeitung nach Sturmschäden hat meist negative Efekte auf die natürliche  

           Regeneration des Waldes und die Biodiversität (Thorn et al. 2014, Taeroe et al. 2019) und sollte daher  
           vermieden werden, vor allem in geschützten und Bergwaldgebieten. 
 n   Borkenkäfer sind Schlüsselarten, welche die Waldstruktur stark verändern können.  

           – Da Borkenkäfer zu den Klimawandel-Gewinnern zählen, wird es in Zukunft häuiger Ausbrüche geben. 
           Die veränderte ofene Waldstruktur, die ein Borkenkäferbefall zur Folge hat, verringert jedoch auch das  
           Risiko zukünftiger Ausbrüche.  
           – Forstliche Eingrife bei Borkenkäferbefall hängen vom Management-Fokus ab: In Schutzgebieten  
           sollten keine Eingrife vorgenommen werden, um die Biodiversität zu fördern. In kommerziell  
           genutzten Wäldern ist die Aufarbeitung oft nötig um ökonomische Verluste zu vermeiden. 
           – Integrative, multifunktionale Waldwirtschaft sollte in Erwägung ziehen, bei Borkenkäferbefallen nicht 
           sofort zu intervenieren, da durch Borkenkäfer wertvolle Habitate entstehen, welche die Biodiversität fördern. 
 n   Pestizid Einsatz in Waldökosystemen hat immer starke negative Efekte auf die Biodiversität und sollte  

           niemals als Lösung gegen Schadinsekten in Betracht gezogen werden.  
           – Biodiversitätsfreundliche Wege um Schadinsekten entgegenzuwirken sind beispielsweise Burlap-Fallen 
            (Blumenthal und Hoover 1986) und Pheromonfallen (Tcheslavskaia et al. 2005). 
           – Auch Entomophaga maimaiga ist ein efektiver Antagonist um Schwammspinner-Massenvermehrungen 
           entgegenzuwirken (Zúbrik et al. 2016). 
           – Der beste Weg um Kalamitäten entgegenzuwirken ist ein strukturreicher Wald (Bereczki et al. 2014). 
 

Empfehlungen:  
 
 n   Suchen und schützen Sie alte Bäume. Entfernen Sie tote stehende Bäume nicht aus dem Bestand, solange 

           sie keine Gefahr der Verkehrssicherheit darstellen. Auch spät entdeckte Käferbäume können im Bestand 
           verbleiben. 
 n   Schafen Sie managementfreie Sukzessionslächen im Wald, und ermöglichen Sie kleineren Gruppen von 

           Bäumen alt zu werden und auf natürliche Weise zu sterben. 
 n   Versuchen Sie Aufarbeitungen nach Störungen zu vermeiden. Wenn forstliche Aufarbeitung notwendig ist, 

           versuchen Sie einige Störungsstrukturen zu erhalten: 
           – Erhalten sie aufgestellte Wurzelplatten inklusive des unteren Stammes. 
           – Lassen sie Hochstümpfe, Baumkronen und minderqualitative Stämme im Bestand. 
           – Entrinden sie die Bäume oder Schlitzen sie die Rinde um Borkenkäferausbrüche zu vermeiden. 
 n   Verwenden sie keine Spritzmittel in Waldökosystemen.
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3.1   Waldnaturschutz  
         auf Europäischer Ebene 
 
Wälder als dynamische Systeme zu verstehen und 
zu akzeptieren bedeutet auch, kontinuierliche  
Veränderungen der Waldstruktur durch Sukzession-
sprozesse oder Störereignisse zu akzeptieren. Späte 
und frühe Sukzessionsphasen sind derzeit in euro-
päischen Wäldern unterrepräsentiert, obwohl gerade 
diese Phasen für die Biodiversität wichtig sind  
(Hilmers et al. 2018). Daher werden Schutzgebiete 
benötigt, um Wälder bis in die späte Sukzessionsphase 
zu erhalten. Störungen können frühe Sukzessions-
phasen fördern, sofern keine forstlichen Eingrife 
nach der Störung erfolgen. Bewirtschaftete Wälder, 
deren Hauptaufgabe der Schutz der Biodiversität 
ist, sind derzeit in den meisten Teilen Europas  
unterrepräsentiert. Im Durchschnitt sind nur 6 % 
der Wälder in den EU-Ländern dem Schutz der  
biologischen Vielfalt unterstellt (gemäß den MCPFE-
Klassen 1.1-1.3). Die Slowakei, Ungarn und Italien 
sind die einzigen Länder, in denen 30 % der  
Waldläche dem Schutz der Biodiversität dienen 
(FOREST EUROPE 2020). Andere Länder mit großen 
Waldlächen, darunter Frankreich, Spanien und 
Deutschland, stellen nach wie vor andere Interessen 
vor den Schutz der Biodiversität. In diesen Ländern 
liegt der Anteil der Waldläche, der unter den 
MCPFE-Klassen 1.1-1.3 geschützt ist unter 5%  
(FOREST EUROPE 2020). 
 
Bei internationalen Waldinventuren wird Wald- 
gesundheit derzeit über geschlossene, dichte  
Kronendächer deiniert, während Windwürfe,  
Borkenkäfer und andere Insekten als Bedrohung für 
die Waldgesundheit angesehen werden (FOREST 
EUROPE 2020). All diese Störfaktoren können jedoch  
der Biodiversität und den Ökosystemleistungen  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
zugutekommen und sollten nicht nur negativ  
betrachtet werden. Waldbiodiversität und biodiver-
sitätsabhängige Ökosystemleistungen sollten bei 
der Waldinventur ebenso berücksichtigt werden, 
wie das ökonomische Potenzial des Waldes. 
 
Auch Messungen zur Bewertung der Biodiversität 
in europäischen Wäldern müssen überdacht werden. 
Derzeit könnte der starke Fokus auf Strukturindi- 
katoren einige Verteilungsmuster der Biodiversität 
verschleiern. Der Artenreichtum sollte eindeutig  
als direkter Monitoring-Index eingeführt werden.  
Einige Artengruppen, wie Insekten und Pilze,  
haben schon oft ihr großes Potenzial gezeigt, den 
Schutzwert eines Waldes anzuzeigen (Jonsell und 
Nordlander 2002; Parmasto 2001; Parikh et al. 2021; 
Mazzei et al. 2018). Um einen klaren Einblick in  
die Waldbiodiversität zu erhalten, ist jedoch ein  
umfangreiches Set von Indikatorgruppen erforder-
lich, das verschiedene Taxa und funktionale Gilden 
abdeckt (Humphrey und Watts 2004). 

3.  Zusammenfassung für den Waldnaturschutz

Pilze, Moose und Flechten haben großes Potenzial  
die Biodiversität und Naturnähe eines Waldes anzuzeigen 

(Klebriger Hörnling, Calocera viscosa).  

Foto: B. Uhl 
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3.2   Waldnaturschutz  
         auf nationaler Ebene 
 
Auf nationaler Ebene ist die Landschaftskoniguration 
ein wichtiger Faktor, der die Biodiversität der Wälder 
beeinlusst. Spezialisierte Waldarten benötigen eine 
Waldläche von mindestens 5 ha (Slade et al. 2013; 
Ylisirniö et al. 2016). Innerhalb solcher Wälder können 
sich typische Planzen, Pilze und Insekten ansiedeln. 
Die Etablierung von Arten ist aber auch stark von 
der Konnektivität der Waldgebiete untereinander 
abhängig. „Stepping stones“ wie freistehende Bäume 
und Hecken können die Verbindung zwischen 
Waldstücken verbessern (Slade et al. 2013; Mortelliti 
et al. 2011). Aber auch größere Biotopverbunde aus 
zusammenhängenden Waldgebieten werden benö-
tigt, insbesondere wenn Lebensräume für größere 
Arten bereitgestellt werden sollen. Die Wiederein- 
führung extensiver Bewirtschaftungstechniken wie 
Niederwald, Mittelwald und Waldweide sollte  
zumindest teilweise gefördert werden, insbeson-
dere an Eichenwaldstandorten, deren Biodiversität 

erhalten werden soll (Horák et al. 2018; Miklín und 
Čížek 2014). Da die traditionelle Bewirtschaftung 
mit den ökonomischen Anforderungen an den  
modernen Wald nicht Schritt halten kann, könnte 
die inanzielle Förderung traditioneller, extensiver 
Bewirtschaftungsmethoden einen Anreiz für Forst-
wirte schafen. 

 
Waldbewirtschaftung kann in fünf Waldbewirt-
schaftungsansätze unterteilt werden, der erweiterten 
MCPFE-Klassiikation von Duncker et al. (2012) folgend 
(Tab. 5). Davon ist die naturnahe Forstwirtschaft  
(Erhaltung des geschlossenen Kronendachs, regel-
mäßige Durchforstung des Bestandes, Schirmschläge) 
derzeit der in Mitteleuropa am weitesten verbreitete 
Ansatz. Hier versucht man, wirtschaftliche Interessen 
und die Erhaltung eines multifunktionalen Waldes 
zu vereinen. Die Übergänge zur kombinierten  
(integrativen) Forstwirtschaft sind fast ließend. Im 
Gegensatz zur naturnahen Forstwirtschaft beziehen 
integrative Ansätze natürliche Störungsdynamiken 
in ihre Konzepte mit ein. Kleinere Lochschläge, der

Waldweide im Nationalpark Bayerischer Wald  
um ofene Strukturen zu erhalten.  

Foto: B. Uhl 
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Erhalt von Totholz und von freistehenden Baum-
gruppen nach Schädigung werden somit möglich. 
Kombinierte Forstwirtschaft wie auch die Bewirt-
schaftung gleichaltriger Bestände gilt derzeit  
als mittel- bis hochgradig invasiv, obwohl beide 
Konzepte die Biodiversität fördern können, indem 
sie natürliche Störungen imitieren, neue Lebens-
räume schafen und somit die Heterogenität der 
Habitate auf Landschaftsebene fördern (Schall et al.  
2020). Besonders “irreguläre Shelterwood”-Systeme  
(Femelschläge) scheinen der Biodiversität zugute  
zu kommen. Tatsächlich wird die Förderung der 
Landschaftsvielfalt durch unterschiedliche Manage-
mentansätze von diversen Studien vorgeschlagen 

(Schall et al. 2018; Sing et al. 2018; Murray et al. 
2017; Buckley 2020; Rodríguez et al. 2019). Anstatt 
sich auf einen Managementansatz als Kompromiss 
zwischen wirtschaftlichem Gewinn und Erhalt der 
Biodiversität zu konzentrieren, sollten nationale 
Entscheidungsträger daher die Vielfalt verschiedener 
Managementregimes als Ansatz zur Verbesserung 
des Biodiversitätsschutzes auf Landschaftsebene 
unterstützen. 
 
Störungen durch Windwurf und Borkenkäfer, aber 
auch Standorte in denen Nachtfalterkalamitäten 
auftreten, sollten nicht nur als Schädigung mit ein-
hergehenden massiven wirtschaftlichen Verlusten 

Tab. 5:  Liste der verschiedenen Waldbewirtschaftungsformen, frei nach Duncker et al. (2012)

Management-Typ 
 
Unbewirtschaftetes  
Waldreservat 
 
 
 
 
 
Naturnahe  
Waldbewirtschaftung 
 
 
 
 
Kombinierte (integrative)  
Forstwirtschaft 
 
 
 
 
Intensive  
Forstbewirtschaftung  
mit homogener  
Altersstruktur 
 
 
Kurz-zyklische  
Rotations-bewirtschaftung 

Interventionstyp 
 

Nur passiv 
 
 
 
 
 
 

Niedrig-gradig 
 
 
 
 
 

Mittelmäßig  
invasive 

 
 
 
 

Hoch-invasiv 
 
 
 
 
 

Hoch-invasiv 

Details 
 
Ein unbewirtschaftetes Waldnaturschutzgebiet ist ein Gebiet, in dem 
sich natürliche Prozesse und natürliche Störungen ohne menschliche 
Eingrife entwickeln können und in dem ökologische und gesellschaft-
liche Ziele im Vordergrund stehen. Ziel ist es, ökologisch wertvolle  
Lebensräume und deren Biodiversität zu erhalten und gleichzeitig eine 
Referenz für die Entwicklung eines naturnahen Waldbaus zu haben. 
 
Ziel der naturnahen Forstwirtschaft ist die Bestandsbewirtschaftung 
nach dem Vorbild natürlicher Prozesse. Das wirtschaftliche Ergebnis 
ist wichtig, muss aber im Rahmen dieses Prinzips erfolgen. Jeder Eingrif 
in die Waldbewirtschaftung muss die ökologischen Funktionen des 
Waldes verbessern oder erhalten. 
 
Dieser Ansatz geht davon aus, dass verschiedene Managementziele so 
kombiniert werden können, dass unterschiedliche Bedürfnisse durch 
geschickte Kombination besser befriedigt werden können als durch  
Zonierung, bei der einzelne Ziele in getrennten Bereichen maximiert 
werden. 
 
Die Altersunterschiede betragen in der Regel weniger als 20 % der  
Rotationslänge. Typische Bestände bestehen aus gleichaltrigen Mono-
kulturen (manchmal mit einem geringen Anteil an beigemischten 
Arten). Das Hauptziel dieser Bewirtschaftungsform ist die Produktion 
von Holz. 
 
Das Hauptziel der kurzzyklischen Rotationsbewirtschaftung ist es,  
die größtmögliche Menge an marktfähigem Holz zu produzieren.  
Ökonomische Ziele stehen dabei im Vordergrund, ökologische  
Belange spielen eine untergeordnete Rolle. 
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angesehen werden, sondern auch als Chance  
für die Waldregeneration. Windwürfe sowie Borken-
käferstandorte schafen Waldlücken mit arten- 
reichen biotischen Gemeinschaften – natürliche 
Störungen sind daher nicht nur eine Bedrohung  
für den wirtschaftlichen Wert des Waldes,  
sondern auch eine Chance für die Anreicherung 
von Totholz, die Wiederherstellung eines struktur-
reichen Waldes und die Erhaltung der biologischen 
Vielfalt (Ulanova 2000; Przepióra et al. 2020; Müller 
et al. 2008). 
 
Waldränder können wichtige Lebensräume sein, 
sind aber auch Schadstofen ausgesetzt, wenn in-
tensiv bewirtschaftete Flächen an den Wald gren-
zen (Müller et al. 2007; Magura et al. 2017). 
Natürliche Waldränder, die nicht durch intensive 
Landnutzung beeinträchtigt werden (z.B. Wald-
Grünland-, Wald-Heide- oder Wald-Feuchtgebiets-
ränder), sollten als wichtige Lebensräume mit hoher 
Biodiversität anerkannt werden und sind daher von 
besonderer Naturschutzbedeutung. 

 
3.3   Waldnaturschutz  
         auf lokaler Ebene  
Abiotische, topograische regionale Bedingungen 
bestimmen den Waldtyp, der am besten an das  
jeweilige Gebiet angepasst ist. Die Berücksichtigung 
der Klima- und Bodenpräferenzen von Baumarten 
ist die beste Grundlage für ein widerstandsfähiges 
Waldökosystem. Da der Klimawandel diese Bedin-
gungen jedoch verändern wird, könnten Förster 
gezwungen sein, zwischenzeitlich auch trocken-
heitstolerante Baumarten anzuplanzen. Um die 
Biodiversität des Waldes zu erhalten, sollten ein- 
heimische Arten und solche, die nah verwandt mit 
einheimischen Arten sind, bei Neuplanzungen  
bevorzugt werden, da gebietsfremde Arten keine 
Ressourcen für Herbivore und saproxyle Spezialisten 
bieten (Montecchiari et al. 2020; Schmid et al.  

2014). Eine hohe heimische Baumvielfalt ist immer 
eine gute Basis zur Förderung der Biodiversität.  
 
Ein weiteres zentrales Ziel des Waldbiodiversitäts-
schutzes sollte die Schafung strukturreicher  
Waldlebensräume sein (Felipe-Lucia et al. 2018).  
Die Vielfalt der Bewirtschaftungsmethoden und  
integrative Waldbewirtschaftungskonzepte können 
dazu beitragen, die Heterogenität von Wald- 
standorten auf Landschaftsebene zu verbessern, 
während die Schafung ofener Waldstrukturen, 
entweder durch die Etablierung traditioneller Be-
wirtschaftungsformen oder durch Nichteingreifen 
nach Störungen, dazu beitragen kann, die Qualität 
lokaler Waldlebensräume zu verbessern. Null- 
Interventions-Strategien nach Störungsereignissen 
sollten daher als Alternative zu massiven Eingrifen 
- dazu zählen die forstliche Aufarbeitung von  
Störlächen sowie der Pestizideinsatz im Wald – 
betrachtet werden, da solche massiven Eingrife  
die Biodiversität stark beeinträchtigen. 
 
Die Förderung anderer Schlüsselkomponenten  
wie sehr alten Bäumen, Baumhöhlen und Totholz 
trägt außerdem zum Erhalt der Biodiversität  
bei (Gossner et al. 2016; Wetherbee et al. 2021).  
Mindestens 5–10 Habitatbäume pro Hektar sollten 
erhalten bleiben, um die Auswirkungen der Holz-
entnahme auf Organismen abzumildern, welche 
auf die von solchen Bäumen bereitgestellten  
Strukturen angewiesen sind (Kraus und Krumm 
2013). Die Totholzmenge in den meisten Wald- 
regionen Europas muss verdoppelt werden (Ziel: 
durchschnittlich 20 m³/ha; lokal bis zu 50 m³/ha). 
Die taxonomische und strukturelle Heterogenität 
von Totholz unter sonnigen und schattigen Bedin-
gungen trägt außerdem dazu bei, die Biodiversität 
saproxyler Organismen zu steigern. Leitlinien zur 
aktiven Förderung der strukturellen Heterogenität 
in Wäldern werden in einer Broschüre des Landes-
bundes für Vogelschutz (2021; siehe Kapitel 4.1)  
gegeben. 
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Waldnaturschutz auf europäischer Ebene: 
l    Unterstützung verschiedener Sukzessionsstadien. 
l    Vor allem späte und frühe Sukzessionsstadien sind im Moment unterrepräsentiert. 
       –    Frühe Sukzessionsstadien können durch Null-Intervention-Taktiken nach  
             Störungsereignissen gefördert werden. 
       –    Späte Sukzessionsstadien sind von besonderer Naturschutzrelevanz und sollten 
             unter Schutz gestellt werden. 
l    Der Anteil der Wälder, die zum Schutz der Biodiversität bewirtschaftet werden 
       (MCPFE Klasse 1) muss gesteigert werden, vor allem in Ländern mit großen  
       Waldlächen. 
l    Waldzustandsberichte sollten nicht nur den ökonomischen Aspekt des Waldes  
       beleuchten, sondern auch viel stärker Biodiversität und biodiversitäts-abhängige 
       Ökosystemdienstleistungen beachten. 
l    Ein umfangreiches Set an Indikatorgruppen sollte ausgearbeitet werden, welche 
       die Waldbiodiversität und -gesundheit adäquat widerspiegelt.

Geschlossenes  
Kronendach 

 

Naturnahe Waldränder  
als wertvolles Habitat

Keine forstliche 
Aufarbeitung  
nach Störung

Stepping stones/ 
Korridore 

 

Ofenwald Femelschläge 

Hohe  
Baumartendiversität 

Hohe Totholzmengen  
im Bestand

Ofenwald- 
strukturen 

Keine forstliche  
Aufarbeitung nach Störung 

Waldnaturschutz auf lokaler Ebene: 
l    Förderung der Baumartenvielfalt unter Beachtung  
       der natürlichen Verbreitung der Arten und derer  
       ökologischen Ansprüche. 
l    Förderung der strukturellen Heterogenität in Wäldern: 
       –    Kombinieren verschiedener Management-Tech- 
             niken, 
       –    Förderung von Totholz im Bestand (einschließlich 
             verschiedener Größen, Objekttypen, Zersetzungs- 
             stadien, Lichtverhältnissen und Baumarten). 
l    Förderung ofener Waldstrukturen (z.B. durch Ofen- 
       waldbewirtschaftung, Femelschläge). 
l    Akzeptieren von Wäldern als dynamische Systeme: 
       Störungslächen müssen nicht immer forstlich  
       aufgearbeitet werden (zumindest manche Strukturen 
       sollten erhalten bleiben: Wurzelplatten, Hochstümpfe 
       oder minderqualitative Stämme). 

Waldnaturschutz auf nationaler Ebene: 
l    Steigerung der Konnektivität zwischen Waldgebieten 
       durch “stepping stones” (z.B. Hecken und frei stehende 
       Bäume) und Etablierung von Waldbiotop-Verbünden. 
l    Koordination der Management-Praktiken:  
       –    Unterstützung traditioneller, extensiver Bewirt- 
             schaftungsformen, 
       –    Verschiedene Management-Praktiken auf Land- 
             schaftsebene um die Heterogenität der Habitate 
             zu steigern. 
l    Störereignisse sollten als Teil natürlicher Dynamiken 
       in Wäldern akzeptiert werden; Null-Interventions- 
       Ansätze sollten gefördert werden. 
l    Natürliche und naturnahe Waldränder sollten als  
       wertvolle Habitate anerkannt und geschützt werden.
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