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2.1 Einleitung

Kap. 2 beschreibt die Auswirkungen der Landnutzung und
-bewirtschaftung auf den Klimawandel und bezieht nicht
bewirtschaftete Okosysteme explizit mit ein. Das zentrale
Instrument fiir die Bilanzierung der Auswirkungen der 6s-

terreichischen Landnutzung auf den Klimawandel ist die
Treibhausgasinventur (THG-Inventur), die jdhrlich basie-
rend auf international akkordierten Methoden erfasst und
publiziert wird. Neben der Prisentation und Diskussion
der Ergebnisse der THG-Inventur fiir die beiden Sektoren
Landwirtschaft sowie Landnutzung, Landnutzungswechsel
und Forstwirtschaft (LULUCEF; beide Sektoren zusammen
auch als AFOLU, fiir Agriculture, Forestry and Other Land
Use, abgekiirzt) werden in weiteren Abschnitten andere
Aspekte, die zum Verstindnis der Klimawirksamkeit von
Landnutzung und Landbewirtschaftung auf den Klimawan-
del beitragen, vorgestellt. Diese Aspekte unterscheiden sich
durch die gewdhlten Systemgrenzen, durch die rdumliche
und zeitliche Auflosung und/oder durch die Methode der
Erfassung von der THG-Inventur, liefern aber ergénzende
Einsichten. Dazu zihlen einerseits Prozesse, die in der THG-
Inventur nicht erfasst werden, wie biophysikalische Effek-
te der Landnutzung, und die Rolle ausgewdhlter naturnaher
Okosysteme. AuBerdem beleuchten wir Treibhausgasmes-
sungen und -modellierungen, die in hoher raum-zeitlicher
Auflosung Daten liefern, die fiir die THG-Inventur relevant
sind. Des Weiteren beschreiben wir Kohlenstoff-(C-)Spei-
cherpotenziale in Boden und Vegetation, um Moglichkeiten
und Grenzen der Mitigation (Kap. 5) aufzuzeigen. Zuletzt
beschreiben wir den Wissenstand beziiglich des Energieein-
satzes in Land- und Forstwirtschaft und der Emissionen,
die durch den osterreichischen Konsum von Biomasse ver-
ursacht werden. Wie die Inhalte der einzelnen Abschnitte
die Erkenntnisse der THG-Inventur komplementieren, ist in
Tab. 2.1 dargestellt. Abb. 2.1 zeigt die einzelnen Klimaef-
fekte der Landnutzung und Landwirtschaft, die in Kap. 2
behandelt werden.

Tab.2.1 Thematische Schwerpunkte der Abschnitte in Kap. 2 und ihre Komplementaritit zur Treibhausgasinventur

Abschnitte in Kap. 2
der Treibhausgasinventur

Biophysikalische Effekte
Historische Langzeittrends

Treibhausgasemissionen
1990-heute

Komplementir zu folgendem Fokus

Erginzt Treibhausgasinventur um/unterscheidet sich von ihr
durch:

Erfassung von Energiefliissen zwischen Boden und Atmosphire
Analyse von Prozessen vor 1990

Treibhausgasflussmessungen und
-modellierungen

Ausgewihlte naturnahe Okosysteme

Kohlenstoffbestinde und Speicher-
potenziale in Boden und Vegetation

Energieeinsatz in Land- und Forst-
wirtschaft

Konsuminduzierte Landnutzungs-
emissionen

Nationale Schitzung basierend auf
international akkordierten Methoden;
Fokus auf den Effekt von Landnut-
zung und -management

Fokus auf Landnutzung und Land-
management
Fokus auf beobachtete Emissionen
oder Senken

AFOLU-Sektor Zugang

Produktionsbasierter Zugang

Empirische Daten aus unterschiedlichen lokalen Messungen
oder aus Modellierungen auf lokaler (oder nationaler) Ebene,
Quantifizierung von Management und Umwelteffekten

Spezifische Analysen zur Bedeutung naturnaher Okosysteme,
die in Osterreich relevant sind

Erfassung der Kapazititen fiir zusétzliche 6kosystemare C-
Sequestrierung unter Annahmen wie Extensivierung oder hypo-
thetischer Nutzungsaufgabe

Emissionen, die durch (industrielle) Inputs und deren Vor-
leistungsketten in die Land-/Forstwirtschaft und andere
Landnutzungen verursacht werden (werden in der THG-Inventur
in den Sektoren Energie oder industrielle Prozesse verbucht)

Emissionen, die durch den Konsum/die Verarbeitung von
Biomasse in Osterreich (auch auflerhalb der Landesgrenzen)
entstehen
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Abb. 2.1 Treibhausgasfliisse, Kohlenstoffspeicher und biophysikali-
sche Effekte der Landnutzung und Landwirtschaft, die in Kap. 2
behandelt werden. Ror: C- und N-Austausch zwischen Atmosphire
und terrestrischen ()kosystemen, Dunkelblau: H,O-Austausch zwi-

2.2 Treibhausgasbilanz der Landnutzung
und Landwirtschaft in Osterreich

2.2.1 Ansatze der Erfassung
von Treibhausgasemissionen

Es gibt verschiedene Methoden zur Erfassung von Treib-
hausgas-(THG-)Emissionen, die jeweils ihre Stirken,
Schwichen und Unsicherheiten haben (siche Box 2.1).
Ergidnzend bzw. gemeinsam angewandt ergeben sie ein bes-
seres Verstindnis von THG-Emissionen, deren Verldufen
und Ursachen. Direkte Messungen dienen als wichtigste
Grundlage fiir die THG-Inventur, der autoritativen Daten-
und Informationsquelle in Osterreich, indem sie einerseits
Emissionsfaktoren berechnen und Daten fiir Modellentwick-
lung und -validierung, aber auch fiir die Validierung der
THG-Inventur bereitstellen. Wihrend die THG-Inventur nur
Jahreswerte der THG-Fliisse aus Okosystemen oder deren
Teilgebieten bereitstellt, liefern direkte Messungen und Er-

Biomasseverbrennung Holzprodukte (C) T

o S

N Streufall,
Ernteriickstande

THG Boden
CO,, N0, CH,

e

Biomasse
und Boden
(C,N)

Diinger, Kompost
(C, N)

Boden

schen Atmosphire und terrestrischen Okosystemen, Hellblau: Aus-
tausch von Biomasse durch internationalen Handel, Orange: Albedo
(Grafik: BFW/H. Kohl 2020)

gebnisse aus Simulationsmodellen Daten iiber THG-Fliisse
in hoher zeitlicher und raumlicher Auflosung und meist auch
eine Erkldrung der beeinflussenden Faktoren. Damit werden
wichtige Grundlagen zum Systemverstindnis geschaffen.
Die THG-Inventur quantifiziert im Gegensatz dazu per De-
finition nur die managementbedingten Einfliisse — somit
ergeben THG-Messungen und Modellierungen ein umfas-
senderes Bild der Prozesse, die zu THG-Emissionen und
-Reduktionen beitragen.

Box 2.1 Erfassung von Treibhausgasemissionen

Direkte Methoden Zu den heute am meisten ver-
wendeten Methoden fiir die direkte Quantifizierung
von (gasformigen) THG-Quellen und -Senken aus
Okosystemen zihlen die Kammermethode und die Ed-
dy-Kovarianz-Methode. Diese Ansitze unterscheiden
sich hinsichtlich ihres Aufwands, ihrer rdumlichen und
zeitlichen Abdeckung sowie ihrer Anwendungskosten.
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Kammermethode: Aufgrund ihrer Einfachheit und
ihrer relativ geringen Investitionskosten ist die Kam-
mermethode, insbesondere die statische Kammerme-
thode, die bevorzugte Methode fiir die Messung von
THGs aus Bdden auf der Standortebene (Butterbach-
Bahl et al., 2016; Pumpanen et al., 2004). Dabei wer-
den die Austauschraten eines THG zwischen Boden
und Atmosphire (positiver Fluss = Emission von THG;
negativer Fluss = Aufnahme eines THG in den Boden
oder die Vegetation) durch die Messung der kurz-
zeitigen Gaskonzentrationsdnderung des untersuchten
Gases in einer geschlossenen Kammer iiber der Bo-
denoberflache im Freiland bestimmt (Pumpanen et al.,
2004). Manuell betriebene Messkammern (Schindlba-
cher et al., 2008; Zechmeister-Boltenstern et al., 2002)
haben eine geringere, automatische Kammern (Diaz-
Pinés et al., 2018; Kitzler et al., 2006a) eine hohere
zeitliche Auflosung der Gasflussraten.

Die Eddy-Kovarianz-(EC-)Methode ist eine mi-
krometeorologische Methode zur direkten Messung
des Austauschs von Gas, Energie und Impuls zwi-
schen Okosystemen und der Atmosphire (Aubinet
et al., 2012). Dabei werden in hoher zeitlicher Auf-
losung (5-20Hz) die vertikale Windgeschwindigkeit
und die THG-Konzentration der Luft bestimmt, um
Fliisse (z.B. von CO,) zwischen dem Okosystem
und der Atmosphire iiber einer groferen Landoberfli-
che (~0,5-10ha) kontinuierlich zu erfassen (Aubinet
et al., 2012). Ein Nachteil der EC-Messungen ist,
dass bestimmte atmosphirische Bedingungen und ein
grofles, homogenes Areal vorausgesetzt sind (Mun-
ger et al., 2012). Weitere Nachteile gegeniiber der
Kammertechnik sind, dass keine Manipulationsstudien
durchgefiihrt werden konnen (Butterbach-Bahl et al.,
2016), der hohe Preis, eine bedingte Eignung fiir N,O
und aufwendige Berechnungsschritte (Rebmann et al.,
2012). EC-Netzwerke wurden in den letzten Jahrzehn-
ten aufgebaut (z.B. FLUXNET, Integrated Carbon
Observation System [[COS]) und haben zu vielen Fort-
schritten im Verstdndnis beigetragen und dienen als
Basis fiir groBraumige Modellierungen von Net Eco-
system Exchange (NEE; Thompson et al., 2020).

Indirekte Methoden Simulationsmodelle werden ver-
wendet, um THG-Feldmessungen auf regionaler (Kas-
per et al.,, 2019), nationaler oder globaler (Stehfest
& Bouwman, 2006; Werner et al., 2007) Ebene zu
extrapolieren, die THG-Wirkungen von Anderungen
von Landnutzung, Storungsregimes oder Vegetation
zu bewerten (Arneth et al.,, 2017), um THG-Emis-
sionen iiber lange Zeitrdume und Klimaszenarien zu

simulieren (Dirnbock et al., 2017) oder um THG-
Vergleiche von Minderungsmafinahmen durchzufiih-
ren (Del Grosso et al., 2009). Simulationsmodelle
werden mithilfe von Messdaten kalibriert und vali-
diert. Prozessbasierte Modelle werden als Hilfsmittel
zum Verstidndnis der zugrunde liegenden Prozesse ver-
wendet (Haas et al., 2013), da sie Riickkopplungen
und Wechselwirkungen darstellen konnen, die im Feld
nicht messbar sind (Giltrap et al., 2020) und weil
Parameterdnderungen (z. B. pH-Wert) analysiert und
quantifiziert werden konnen (Unsicherheitsanalysen).

Einsatz von Simulationsmodellen: Das prozessba-
sierte Modell LandscapeDNDC wurde in Osterreich
u. a. fiir die Abschitzung von gasformigen Stickstoft-
verlusten verwendet (Dirnbock et al., 2017; Kasper
et al., 2019). Kesik et al. (2005), de Bruijn et al.
(2011) und Dirnbock et al. (2017) modellierten THG-
Fliisse fiir die Waldstandorte Achenkirch, Klausenleo-
poldsdorf und Schottenwald unter unterschiedlichen
Stickstoff-Depositions- und Klimaszenarien. In Kasper
et al. (2019) wurden N,O-Fliisse aus Ackerboden im
Marchfeld und aus der Region Grieskirchen modelliert
(Abb. 2.17). Das Bestimmtheitsmaf3 der modellierten
N,O-Fliisse im Vergleich zu den tatsdchlich gemesse-
nen Fliissen an den Untersuchungsstandorten variiert
mitunter stark (de Bruijn et al., 2011; Dirnbock et al.,
2017; Kesik et al., 2005) [mittlere Evidenz, niedri-
ge Ubereinstimmung]. Die Variabilitit der Modellie-
rungsergebnisse spiegelt die Komplexitit der Prozesse
in Okosystemen wider und erfordert eine Intensivie-
rung von Freilandmessungen und Prozessstudien, um
eine stindige Validierung und Weiterentwicklung von
Simulationsmodellen zu ermoglichen.

Methoden der nationalen THG-Inventuren fiir den
Sektor Landwirtschaft, Forstwirtschaft und andere
Landnutzungen (engl. abgekiirzt AFOLU fiir Agricul-
ture, Forestry and Other Land Use), wie sie fiir die
UN-Klima-Rahmenkonvention bzw. das Paris-Agree-
ment von allen Staaten zu berichten sind, bedienen sich
unterschiedlicher Methoden zur Schitzung der THG-
Emission (IPCC, 2006). Sie basieren auf der Erfas-
sung der (flichenmiBigen) Anderung der Landnutzung
bzw. des Landmanagements, Aktivititsdaten fiir die
Emission (z.B. Viehbestandszahlen, Diingemittelein-
satz), einer Hochrechnung von gemessenen oder mo-
dellierten Anderungen von Kohlenstoffvorriten (z. B.
in der Biomasse, im Boden) iiber die Zeit durch
Inventuren und andere Monitoringsysteme bzw. auf
spezifischen Emissionsfaktoren, die im Rahmen von
Studien gewonnen wurden (z. B. bei Waldbrand, Vieh-
haltung, Diingung). Héufig finden indirekte Methoden
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Verwendung, es wird etwa von korrelierten Parame-
tern zur THG-Emission hochgerechnet. Beispielsweise
wird von der Verinderung von Stammbholzvorriten,
die im Rahmen von Waldinventuren erhoben wird, die
Verdnderung der gesamten Baumbiomassevorrite und
daraus schlieBlich die damit verbundene Netto-THG-
Senke oder -Quelle abgeleitet. Emissionsfaktoren aus
THG-Emissionsmessungen bzw. -modellierungen (sie-
he oben bzw. Abschn. 2.2.4) werden in der THG-
Inventur verwendet und mit Aktivitidtsdaten verkniipft,
um die THG-Senken oder -Quellen aus solchen Ak-
tivitdten fiir den gesamten Staat abzuleiten. Bedeu-
tend bei nationalen THG-Inventuren geméfs UN-FCCC
ist, dass sie spezifisch fiir die nationalen Verhiltnis-
se berechnet werden sollen. Das bedeutet, dass fiir
das Land spezifische Aktivititsdaten (Landnutzung
und -bewirtschaftung) heranzuziehen sind und entspre-
chend passende, nationalspezifische Emissionsfakto-
ren, im Idealfall aus eigenen reprisentativen Untersu-
chungen. Aber selbst die ,,Default“-Emissionsfaktoren
in den IPCC-Guidelines erlauben eine spezifische Ab-
schitzung der Emissionen nach den Rahmenbedingun-
gen im Land (Klima, Bodentyp, etc.).

2.2.2 Historische Langzeittrends
der Treibhausgasemissionen durch Landnutzung
in Osterreich

Die Untersuchung historischer Langzeittrends in landnut-
zungsbezogenen THG-Emissionen vor 1990 gibt einerseits
Aufschluss iiber Langzeitfolgen historischer Prozesse (,,Le-
gacy-Effekte) und informiert andererseits dariiber, wie Ver-
dnderungen von Landbedeckung beziehungsweise Art und
Intensitit der Landnutzung in unterschiedlichen historischen
Phasen mit THG-Emissionen in Zusammenhang standen.
Fiir Osterreich zeigen derartige Studien insbesondere, dass
(1) die derzeitige Kohlenstoffsenke 6sterreichischer Waldbe-
stinde in Zusammenhang mit der intensiven Waldnutzung in
der Vergangenheit steht [hohe Konfidenz], und dass (2) die
Zunahme der Waldflichen in Osterreich mit Industrialisie-
rungsprozessen zusammenhingt wie dem Umstieg auf fossi-
le Energietriger und der Intensivierung der Landwirtschaft,
die ihrerseits zusitzliche Emissionen verursachten [mittlere
Konfidenz].

Osterreich verfiigt aufgrund des Franziszeischen Katas-
ters (1820-1860) und der darauffolgenden regelmiBigen
Erhebungen der Agrarstatistik sowie aufgrund einer langen
Tradition forstlicher Erhebungen/Waldinventuren iiber eine
gute Quellenbasis, um die Veridnderungen der Landnutzung

seit dem frithen 19. Jahrhundert zu rekonstruieren. Wichti-
ge Beitrige leisten hierbei Arbeiten zur sozio-6kologischen
Langzeitforschung, die in den Regionen der beiden osterrei-
chischen ,,Long-term Socio-ecological Research*- (LTSER-)
Plattformen Eisenwurzen und Tyrolean Alps durchgefiihrt
werden (Gingrich et al., 2016b; Kerle & Tappeiner, 2017;
Peterseil et al., 2013; Tappeiner et al., 2013). Die Arbei-
ten erweitern die okologische Langzeitforschung um den
Faktor Mensch und die Auswirkungen seines Handels auf
die Okosysteme. Die Aufbereitung und Analyse historischer
Daten beziehungsweise deren Beriicksichtigung in sozio-
okologischen Modellen bilden dabei einen wichtigen Teil
dieser Arbeiten.

Um die Mitte des 19. Jahrhunderts waren die Kohlen-
stoffbestinde der terrestrischen Okosysteme (also in Vege-
tation und Boden) auf der Fliche des heutigen Osterreichs
niedriger als jemals davor oder danach [mittlere Evidenz,
hohe Ubereinstimmung]. Gingrich et al. (2016a) und Erb
et al. (2008) zeigten, dass diese Kohlenstoffbestinde von
1,04 Gt C im Jahr 1830 auf 1,29 Gt C im Jahr 2010, also um
23 %, zugenommen haben, was einer Senke von 243 Mio. t C
entspricht bzw. einer Sequestrierung von durchschnittlich et-
wa 5 Mio. t Kohlenstoffdioxid (CO;) pro Jahr iiber 180 Jahre.
Der Anteil der Wilder am Kohlenstoffbestand der osterrei-
chischen Okosysteme stieg in diesem Zeitraum von 52 %
(540 Mio. t C) auf 70 % (895 Mio.t C), was die Wilder zur
wichtigsten Kohlenstoffsenke macht. Ahnliche Entwicklun-
gen fanden Niedertscheider et al. (2017) auf einer lokalen
Ebene. Die langfristigen Verdnderungen der Kohlenstoffbe-
stinde in der Vegetation sind dabei vergleichsweise gut un-
tersucht. Studien weisen mit hoher Ubereinstimmung darauf
hin, dass sowohl die Zunahme der Waldfldche, die Anderung
der Baumarten als auch die zunehmende Bestockungsdich-
te der Wilder zu dieser Kohlenstoffsenke beigetragen haben
(Erb, 2004; Gingrich et al., 2007; Tappeiner et al., 2008).
Im Alpenraum fiihrte besonders die Reduktion der Griin-
landbewirtschaftung seit der Mitte des 20. Jahrhunderts zur
Ausbreitung der Waldflichen (Nagler et al., 2015; Niedert-
scheider et al., 2017; Tappeiner et al., 2008).

Die Analyse von langfristigen Verdnderungen der Koh-
lenstoffbestdnde in Osterreichischer Waldbiomasse zeigt,
dass historische Nutzungsmuster, aber auch einzelne massive
Waldstorungsereignisse die Kohlenstoffdynamiken heutiger
Wiilder mit beeinflussen (Abschn. 3.3.2). Erb et al. (2013)
zeigten, dass die Verdanderungen der Bestockungsdichte zwi-
schen 1830-2010 nicht ausschlieBlich durch Veridnderungen
von Holzentnahme und Umweltbedingungen, sondern auch
durch eine Veridnderung von Landnutzungspraktiken zu er-
kliren ist. In Osterreich muss dabei die Abnahme traditio-
neller Waldweide und Streunutzung, wie im Detail fiir die
Schweiz beschrieben (Gimmi & Biirgi, 2007), eine wesentli-
che Rolle spielen. Thom et al. (2018a) zeigten auf Basis von
raumlich-expliziter prozessbasierter Modellierung der Koh-
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lenstoffdynamiken zwischen 1900-2099 im Reichraminger
Hintergebirge, dass die Landnutzung einen bedeutend gro-
Beren Einfluss auf die heutige Kohlenstoffdichte, also den
Biomassebestand pro Flidche (bis 2013), hatte als grofere
natiirliche Waldstorungsereignisse (Wind- und Borkenkifer-
kalamititen 1917-1923 bzw. 2007-2013).

Die langfristige Verdnderung von Kohlenstoffbestinden
im Boden (,,Soil Organic Carbon®, SOC) ist im Vergleich zur
Kohlenstoffspeicherung in ober- und unterirdischer Biomas-
se fiir Osterreich, aber auch fiir andere europdische Linder
weit weniger gut untersucht. Bei ihrer Rekonstruktion 6ko-
systemarer Kohlenstoffbestinde beriicksichtigten Gingrich
et al. (2007) zwar SOC, arbeiteten aber mit wenigen Aus-
nahmen mit durchschnittlichen Werten pro Landnutzungs-
kategorie und konnten daher keine gesicherten Aussagen
iiber zeitliche Trends im SOC treffen. Die SOC-Trends der
Waldboden wurden anhand des Vergleichs der Daten der
Osterreichischen Waldbodenzustandsinventur WBZI (1987/
89) und des BioSoil-Projektes (2006/07) untersucht. Die Ver-
dnderung der Kohlenstoffgehalte erwies sich als sehr variabel
und insgesamt nicht signifikant von null unterscheidbar. Es
gab etwa gleich viele Standorte mit abnehmenden bzw. zu-
nehmenden Kohlenstoffgehalten (BMLFUW, 2015).

Zu SOC im landwirtschaftlichen Bereich gibt es einige
Langzeitexperimente. Auf lokaler Ebene konnte fiir Nie-
derosterreich gezeigt werden, dass landwirtschaftliches Ma-
nagement (Diingung, Einarbeiten von Ernteriickstinden und
Reduktion von Bodenbearbeitung) den SOC-Gehalt land-
wirtschaftlicher Boden iiber den Zeitraum von einem bis vier
Jahrzehnten leicht erh6hen kann (Dersch & Bohm, 2001;
Wenzel et al., 2022; Abschn. 2.5 und 5.2.2). Langzeitstu-
dien zum Bodenkohlenstoff landwirtschaftlicher Boden im
20. Jahrhundert fiir Osterreich sind jenseits von Gingrich
et al. (2007) nicht vorhanden. In verschiedenen Europii-
schen Lindern sind mit Modellen unterschiedliche Trends
festgestellt worden: eine langfristige Abnahme in Spanien
(Aguilera et al., 2018), eine Zunahme in Frankreich (Le
Noé et al., 2019), und in den Waldbdden Deutschlands ha-
ben sich zwischen 1987 und 2008 signifikante Mengen an
SOC aufgebaut (0,41t C/ha/Jahr; Griineberg et al., 2014).
Untersuchungen alpiner Boden basierend auf lokalen Mes-
sungen zeigten fiir Norditalien, dass die Nutzungsintensitit
auf mit Larchen bestockten Weiden den SOC langfristig nur
wenig verdndert (Nagler et al., 2015), und fiir Waldstand-
orte in Deutschland zeigten Wildchen et al. (2013), dass die
Landnutzung als Niederwald oder landwirtschaftliche Fldche
im 18. und 19. Jahrhundert keinen nachweisbaren Einfluss
auf heutige SOC-Werte hat. Auch Thuille & Schulze (2006)
zeigten auf Basis von Messungen von Kohlenstoffbestin-
den in unterschiedlich alten Fichtenbestinden an Standorten
in den deutschen und italienischen Alpen, dass der Kohlen-
stoffgehalt in der Biomasse mit dem Bestandsalter deutlich
zunimmt, aber der Kohlenstoffgehalt im Boden relativ kon-

stant bleibt. Ein besseres Verstindnis von Dynamiken im
Bodenkohlenstoff und ihren Zusammenhéngen mit Art und
Intensitit der Landnutzung ist eine wichtige Forschungslii-
cke in Osterreich.

Arbeiten zu langfristigen Verdnderungen von aktivitéts-
bezogenen landwirtschaftlichen THG-Emissionen liegen fiir
Osterreich fiir das 19. Jahrhundert vor (Gingrich et al., 2021).
Diese Studie zeigt, dass die landwirtschaftlichen Emissio-
nen gemill den AFOLU-Systemgrenzen von 5,2 Mio. t CO,e
im Jahr 1830 auf 5,6 Mio.t CO,e im Jahr 1910 zunahmen,
ein wesentlich geringerer Anstieg als bei der Produktion von
Lebensmitteln im gleichen Zeitraum. Fiir Frankreich zeig-
ten Garnier et al. (2019) fiir den Zeitraum von 1852 bis
2012, dass sich die gesamten landwirtschaftlichen Emis-
sionen, zu denen hier auch Emissionen aus Vorleistungen
wie Diingerproduktion oder Treibstoffeinsatz gerechnet wer-
den, seit 1852 etwa verdreifacht haben (von unter 40 Mio. t
COje im Jahr 1852 auf etwa 120 Mio. t CO,e im Jahr 2012).
Diese Studie zeigte auch, dass die besonders deutliche Stei-
gerung in landwirtschaftlichen Inputs zwischen den 1950er-
und 1980er-Jahren, die auch fiir Osterreich im Zusammen-
hang mit der Griinen Revolution und der Zunahme der
Lebensmittelproduktion nach dem Zweiten Weltkrieg be-
schrieben sind (Butschek, 2012; Gingrich & Krausmann,
2018), zu Steigerungen insbesondere der Lachgas- (N,0)
und CO,-Emissionen fiihrten (siche Abschn. 2.7 fiir Vorleis-
tungsemissionen des Ernihrungsbereichs von Osterreich).

Die historische Zunahme der Wiilder in Osterreich und die
damit einhergehende Steigerung der Kohlenstoffbestinde in
Osterreichs Okosystemen wurde durch Industrialisierungs-
prozesse in Landnutzung und Industrie ermoglicht, die den
Druck auf Wilder reduzierten (Gingrich et al., 2021). Eine
Nachhaltigkeitstransformation der Land- und Energiever-
wendung, weg von den industrialisierten Produktionsmus-
tern, konnte den Druck auf die Nutzung dieser Kohlenstoff-
bestinde also wieder erhohen, beispielsweise wenn haupt-
sdchlich Biomasse fiir die Substitution von Fossilenergie
eingesetzt werden sollte, ohne den Energie- oder Material-
konsum zu senken (Searchinger et al., 2018). Wie fiir alle
industrialisierten Léander gilt auch fiir Osterreich, dass ein
fundamentaler Wandel in Energiebereitstellung und Land-
nutzung, aber auch in der Energieverwendung (z. B. Creutzig
et al., 2022) und im Biomassekonsum (z.B. Theurl et al.,
2020) erforderlich sein wird, um Klimaziele zu erreichen und
die Nettoemissionen gegen null zu reduzieren, siche Kap. 5
[hohe Evidenz, robuste ﬂbereinstimmung].



2.2 Treibhausgasbilanz der Landnutzung und Landwirtschaft in Osterreich 13

2.2.3 Ergebnisse aus der Treibhausgasinventur
fiir Osterreich (seit 1990)

2.2.3.1 Zum Verstandnis der nationalen
Treibhausgasinventur

Alle Nationalstaaten haben im Rahmen der Beschliisse zur
UN-FCCC bzw. zum Paris-Agreement jéhrliche nationale
THG-Inventuren zu berichten, die einem Review unterzogen
werden. Die Methoden dafiir sind in den IPCC Guidelines
(IPCC, 2006) festgeschrieben.

Die Systemgrenze der nationalen THG-Inventur ist das
nationale Staatsgebiet, was aber nicht bedeuten muss, dass
die so berechneten Emissionen der nationalen THG-Inventur
tatsdchlich im Staatsgebiet stattfinden. Bei der Anrechnung
der Senken/Emissionen aus Holzprodukten zihlt etwa die
Herkunft und Weiterverarbeitung des Holzes fiir die Zu-
ordnung: In Osterreich hergestellte Holzprodukte aus hei-
mischem Holz werden der Osterreichischen THG-Bilanz
zugerechnet, auch wenn die Holzprodukte exportiert wer-
den. Wesentlich an dieser Systemgrenze einer THG-Inventur
ist dennoch, dass damit wirtschafts- und konsuminduzier-
te THG-Emissionen der osterreichischen Bevolkerung, die
im Ausland entstehen, nicht erfasst werden, solche Bilanzen
werden mit Methoden des THG-FuBBabdrucks erfasst, wie sie
in Abschn. 2.7 erortert werden.

Ein Merkmal der nationalen THG-Inventuren ist, dass
nicht alle nationalen THG-Emissionen/-Senken berechnet
werden, sondern nur jene, die mit Management in Zu-
sammenhang stehen. Das Kriterium fiir die Beriicksichti-
gung sind also gezielte gesellschaftliche Aktivititen, die in
Okosystemen gesetzt werden, wobei derart erfasste THG-
Emissionen/-Senken auf bewirtschafteten Flachen dann auch
natiirliche Einfliisse (z.B. Klimaschwankungen) und indi-
rekte Einfliisse (Diingungseffekte durch Stickstoff-Depositi-
on und CO,-Anstieg) enthalten, da sie methodisch noch nicht
von Bewirtschaftungseinfliissen trennbar sind (Grassi et al.,
2018; IPCC, 2010). Systeme, die auBerhalb des intendierten
menschlichen Einflusses stehen, werden nicht beriicksich-
tigt. Aufgrund dieser Vorgaben sind manche Emissionen
bzw. Senken in Landokosystemen nicht in der THG-Inven-
tur inkludiert, in Osterreich etwa die natiirlichen Methan-
(CH4-)Emissionen des Schilfgiirtels des Neusiedlersees (sie-
he dazu auch die Angaben einige Absitze weiter) — die THG-
Wirkungen solch spezifischer Okosysteme werden in den
Abschn. 2.4 und 2.2.4 erortert.

Daneben gibt es fiir manche Pools oder Subsektoren des
Sektors Landnutzung, Landnutzungswechsel und Forstwirt-
schaft (LULUCEF) keine ausreichend robusten wissenschaft-
lichen Methoden oder Kenntnisse zur Emissionsberechnung
— auch solche Subsektoren oder Pools sind von der Berichts-
pflicht ausgenommen. Dazu zédhlen etwa Emissionen aus ge-
flutetem Land bzw. Oberflichengewdssern (Abschn. 2.2.4).
Auch der Umgang mit Datenliicken ist in den IPCC-Richt-

linien geregelt: Beispielsweise werden die Werte der letzten
Waldinventur fiir 20009 fiir alle Folgejahre fortgeschrieben, da
seit der letzten kompletten Waldinventur (2007-2009) noch
keine aktuelleren Daten vorhanden sind.

Im Allgemeinen konnen fiir den Sektor LULUCF Emis-
sionen bzw. Senken nur mit einer relativ grolen Unsicherheit
bestimmt werden. Je nach Subkategorie und Pool liegen
die Unsicherheiten im zweistelligen Prozentbereich, fiir ein-
zelne Pools und Subkategorien sogar bei mehreren 100 %
(Unsicherheit wird gemifl IPCC, 2006 allerdings als 95 %
Konfidenzintervall und somit konservativ definiert). Beson-
ders hohe Unsicherheiten weisen die Emissions- und Sen-
kenwerte fiir Boden auf. Lisst man beim Ergebnis fiir den
LULUCEF-Sektor den Waldboden weg, liegt die Unsicher-
heit des gesamten Bereichs durchschnittlich bei £+ 40 %.
Da die Verinderung des Waldboden-Kohlenstoffvorrats nur
modellhaft mit groBer Unsicherheit geschitzt werden kann
und der Wald in der THG- und Flichen-Bilanz Osterreichs
eine bedeutende Grofle darstellt, erhoht dieser die Unsicher-
heit des THG-Ergebnisses des LULUCF-Sektors signifikant
(Umweltbundesamt, 2020a). Insgesamt weisen — wie in den
anderen Staaten — die THG-Emissionen bzw. Senken des
LULUCF-Sektors eine hohere relative Unsicherheit als die
anderen Emissionssektoren der THG-Inventur auf. In der Lo-
gik des Berichtswesens sind Emissionen/Senken komplett
zu berechnen und zu berichten, unabhéngig von deren Un-
sicherheit. Die Unsicherheit gepaart mit dem Beitrag des
Subsektors zum Gesamtergebnis ist ein MaBstab fiir die
Robustheit des Ergebnisses und wird im THG-Reporting
verwendet, um Sektoren und Bereiche zu identifizieren, in
denen hohere Anstrengungen zur Verbesserung der Schiit-
zungen prioritér sind.

Die per Konzeption unvollstindige Erfassung von Sen-
ken/Emissionen im LULUCF-Sektor der nationalen THG-
Inventuren aufgrund der alleinigen Erfassung der ,,bewirt-
schafteten Fldchen fiihrt dazu, dass die nationalen THG-
Inventuren die globale terrestrische THG-Senke gemif3 glo-
balen Modellen unterschitzen. Die darauf zuriickzufithrende
Diskrepanz betrigt auf der globalen Ebene 3,2 Gt CO,/Jahr
gegeniiber dem Gesamtergebnis aus globalen Top-down-Mo-
dellen in der GréBenordnung von 4-5 Gt CO,/Jahr (Grassi
et al., 2018). Diese Diskrepanz ist naturgema8 in intensiv ge-
managten Staaten (wie etwa in weiten Teilen Europas, also
auch in Osterreich, das zudem iiber eine robuste Waldin-
ventur verfiigt) kleiner als in Staaten mit grolen Anteilen
weitgehend unberiihrter Landfldchen.

In den nachfolgenden beiden Abschnitten werden die
Senken/Emissionen des AFOLU-Sektors (das sind die Sek-
toren Landwirtschaft und LULUCF - Definitionen siehe
nachfolgend) Osterreichs im Detail vorgestellt (Kap. 1 be-
inhaltet einen Uberblick iiber die Ergebnisse der gesamten
THG-Inventur Osterreichs bzw. aller Sektoren, Abb. 1.7). Im
Vergleich zu den nationalen Inventurberichten werden die
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Ergebnisse fiir diese beiden Sektoren bezogen auf die ein-
zelnen Subkategorien detailliert dargestellt.

2.2.3.2 Emissionen des Sektors bzw. AFOLU-
Bereichs Landwirtschaft

Der AFOLU-Bereich bzw. Sektor Landwirtschaft gemif3
THG-Inventur umfasst v.a. die Emissionen aus der Tier-
haltung und Diingung. Im Jahr 2020 stammten 7 Mio.t
COg-Aquivalent (COze) und damit 9,5 % der nationalen
THG-Emissionen Osterreichs vom Sektor Landwirtschaft.
Seit 1990 haben die Emissionen um 14 % abgenommen.
Hauptverantwortlich fiir den Riickgang sind in erster Linie
riickldufige Viehbestinde und der reduzierte Einsatz von Mi-
neraldiinger.

CHy4-Emissionen aus der Tierhaltung

Die Methan- (CH4-)Emissionen aus dem Verdauungstrakt
von Viehbestinden, v.a. Rindern (,,enterogene Fermentati-
on®) tragen zu 5,1 % zu den THG-Emissionen Osterreichs
bei (54 % der Emissionen des Sektors Landwirtschaft im Jahr
2020). Sie gingen seit 1990 um 17,3 % zuriick (Abb. 2.2),
v.a. aufgrund des deutlich reduzierten Rinderbestandes
(—28,2 %, sieche Abb. 2.3). Im selben Zeitraum stieg die
Milchleistung je Milchkuh von 3791 kg (1990) auf 7896 kg
(2020) an (BMLRT, 2021). Einerseits werden dadurch in
Osterreich Jahr fiir Jahr weniger Milchkiihe zur Kuhmilch-
produktion benétigt, was sich giinstig auf die Emissionen pro
Liter erzeugter Milch auswirkt, andererseits miissen Kiihe
mit hoherer Milchleistung energiereicher gefiittert werden,

weshalb die CH4-Emission je Milchkuh steigt. Die ver-
mehrte Haltung von Mutterkiihen trug ebenso dazu bei,
dass die Abnahme der Emissionen seit 1990 deutlich ge-
ringer als jene der Rinderzahlen ist, da von diesen Tie-
ren — mit Ausnahme der Milchkiihe — die hochsten CHy-
Emissionen freigesetzt werden (Umweltbundesamt, 2020b)
[hohe Ubereistimmung].

Wirtschaftsdiingermanagement (CH4 und N,O)

Die CH4- und N,O-Emissionen aus den Stillen und der
Lagerung von Wirtschaftsdiinger sind seit 1990 um ins-
gesamt 5,1 % gesunken (Abb. 2.2; CHy: —1,9%, N,O:
—8,3 %). Trotz der abnehmenden Wirtschaftsdiingermenge
aufgrund des sinkenden Bestandes an Rindern und Schwei-
nen (—26,0% und —24,7 %, Abb. 2.3), kommt es in der
Tierhaltung vor allem in den letzten Jahren durch den zu-
nehmenden Gebrauch von Fliissigmistsystemen zu einem
Anstieg der CH4-Emissionen. Ebenso kam es bei den N,O-
Emissionen zu einem leichten Anstieg aufgrund von hoheren
Stickstoffausscheidungen des leistungsstirkeren Milchviehs
und die indirekten N,O-Emissionen durch Deposition von
Ammoniakverlusten.

Diingung landwirtschaftlicher Boden (N,O)

Mehr als die Hilfte (2020: 57,3 %) der gesamten N,O-Emis-
sionen Osterreichs stammt aus dem Diingen landwirtschaft-
lich genutzter Boden. Umgerechnet in CO,e betrigt der An-
teil an den nationalen THG-Emissionen 2,7 % (28,8 % der
Emissionen des Sektors Landwirtschaft). Die Emissionen ha-
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Abb.2.2 Trend der Treibhausgasemissionen im Sektor Landwirtschaft
Osterreichs je Sub-Sektor 1990-2020 in kt CO,-Aquivalenten (offene
Verbrennung am Feld und Anwendung von Kalk- und Harnstoffdiin-

gern haben einen sehr geringen Beitrag und sind daher kaum sichtbar).
(Umweltbundesamt, 2022)
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Abb. 2.3 Verinderung der wesentlichen Treiber fiir die Emissionen des Sektors Landwirtschaft seit 1990 (Rinder, Schweine, Gefliigel, Wirt-
schaftsdiingeranfall, Stickstoff-Mineraldiingereinsatz). (Umweltbundesamt, 2022)

ben seit 1990 um 15,9 % abgenommen (Abb. 2.2), da die
Diingemengen deutlich reduziert wurden (—23,6 % bei Mine-
raldiinger, —19,9 % bei Wirtschaftsdiinger, siche Abb. 2.3).

Offene Verbrennung am Feld (CH4 und N,0O)

Die offene Verbrennung von Pflanzenresten am Feld wird in
Osterreich nur mehr in Ausnahmefillen von den Bezirks-
verwaltungsbehorden genehmigt, entsprechend fallen nur
marginale THG-Emissionen (CH4 und N;O) an (<0,01 %
der sektoralen THG-Emissionen).

Anwendung von Kalk- und Harnstoffdiingern (CO,)

Die zunehmende Anwendung von Kalkdiingern fiihrte in
Osterreich dazu, dass sich die CO,-Emissionen aus der
Kalkung seit 1990 stark erhoht haben (+73,7 %). Die An-
wendung von Harnstoffdiingern hat sich in Osterreich seit
1990 mehr als verfiinffacht. Die CO,-Emissionen aus Harn-
stoffdiingern stiegen seit 1990 um 155,7 %. Trotz dieses
zunehmenden Trends sind die CO,-Emissionen (98,9 kt aus
Kalkdiingung und 24,5kt aus Harnstoffdiingung im Jahr
2020) im Vergleich zu den CH4- und N, O-Emissionen dieses
Sektors von untergeordneter Bedeutung (Abb. 2.2).

2.2.3.3 Emissionen und Senken des Sektors

bzw. AFOLU-Bereichs Landnutzung,
Landnutzungswechsel und Forstwirtschaft
(LULUCF)

Der Sektor bzw. AFOLU-Bereich Landnutzung, Landnut-
zungswechsel und Forstwirtschaft, auch LULUCF genannt
(engl. Abkiirzung fiir Land Use, Land Use Change & Forest-
ry) umfasst v.a. die Emissionen und Senken durch Kohlen-

stoffvorratsdnderungen der Pools Biomasse, Totholz und Bo-
den in den Landnutzungskategorien. Dazu kommt noch die
Senke/Emission durch die Verdnderung des Holzprodukte-
Pools wie z. B. Zugang und Abgang von Schnittholz, Platte
und Papier (wobei zur Berechnung unterschiedliche ,,Halb-
wertszeiten* der Produktbestinde angenommen werden, das
sind: 35 Jahre fiir Schnittholz, 25 Jahre fiir Platten und zwei
Jahre fiir Papier; Referenzwerte aus IPCC, 2006). Die Land-
nutzungskategorien sind Wald, Ackerland, Griinland, Feucht-
gebiete, Siedlungsraum' und Sonstiges Land”. Daneben gibt
es noch Landnutzungswechselkategorien zwischen diesen —
wenn eine Flidche einen Landnutzungswechsel erfahrt, wird
sie 20 Jahre in der entsprechenden Landnutzungswechselka-
tegorie (z. B. Ackerland zu Siedlung oder Griinland zu Sied-
lung) gefiihrt. Insgesamt deckt die Summe der Flidchen aller
Landnutzungskategorien das gesamte Staatsgebiet ab.

Der LULUCF-Sektor ist iiber den gesamten Zeitraum der
THG-Inventur (seit 1990) eine Netto-THG-Senke (Abb. 2.4),
wobei jedoch zu beachten ist, dass die fiir diesen Bericht
zugrunde liegenden Ergebnisse des Nationalen Inventur-Be-
richts 2022 auf vorldufigen Mittelwerten fiir den Wald ab
2009 beruhen (Abb. 2.5) und mittlerweile mit Redaktions-
schluss dieses Berichts mit dem Nationalen Inventur-Be-
richt 2023 konkrete Jahresergebnisse fiir diesen Zeitraum zur
Verfiigung stehen, die fiir einzelne Jahre ein abweichendes

! Gebiudeflichen, Gebiudenebenflichen versiegelt und unversiegelt,
Verkehrsanlagen inkl. Verkehrsrandflachen versiegelt und unversiegelt,
Parks, Girten, Betriebsflichen, Abbauflichen, Halden und Deponien,
Freizeitflichen, Friedhofe.

2 Unbewirtschaftete alpine Vegetationsgesellschaften, Fels- und Geroll-
flichen, Gletscher.
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Abb.2.4 Trend der Treibhausgasemissionen und Senken des Sektors LULUCF von 1990 bis 2020 in kt CO,-Aquivalenten. (Umweltbundesamt,
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Abb. 2.5 Netto-Emissionen/-Senken in Wald ohne Landnutzungsin-
derung (Wald bleibt Wald) und Landnutzungsinderungen zu Wald,
sowie die Gesamt-Netto-Anderung der Emissionen/Senken der Ge-
samtkategorie Wald von 1990 bis 2020 in kt CO,-Aquivalenten. Der
stagnierende Trend nach 2008 ist durch die Verwendung des Mit-

Bild dazu zeigen (Box 2.2). Das bedeutet, es wurde mehr
CO, aus der Atmosphire aufgenommen, als THGs emittiert
wurden. Die Netto-THG-Senke betrug jahrlich zwischen rd.
—1.250kt (2020) und —19.000 kt CO,e (1990), was zwischen
rd. 2 und 25 % der Gesamtemissionen Osterreichs entspricht
(zur Unsicherheit dieser Zahlen siche Abschn. 2.2.3.1). Die
mafgeblichen Beitrige zur Senkenleistung liefern dabei die

telwerts der OWI-Zwischenergebnisses 2016/18 fiir die Jahre danach
bedingt, da Indizes zur Berechnung spezifischer jéhrlicher Biomassen-
inderungen erst nach Abschluss der OWI 2016/21 vorliegen werden —
siehe Text. (Umweltbundesamt, 2022)

Biomasseveridnderungen im Wald und die Vorratszunahmen
der Holzprodukte. Die Abnahme der LULUCF-Netto-Senke
in den 2000er-Jahren ist in erster Linie von einer Zunahme
der Holznutzungen in Osterreichs Wald bestimmt. Die ande-
ren Landnutzungskategorien sind mit Ausnahme von Acker-
land iiber den gesamten Zeitraum Netto-THG-Emissions-
quellen und eine Groflenordnung kleiner als der Waldbeitrag.
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Box 2.2 Aktualisierung der Treibhausgasbilanz 1990-
2021 des Landnutzungssektors aufgrund der Ergebnisse
der aktuellen Treibhausgasinventur (Umweltbundesamt,
2023)

Zu Redaktionsschluss des Berichts wurde eine aktuelle
THG-Inventur (Umweltbundesamt, 2023) vercffent-
licht, die abweichende Ergebnisse zu den in diesem
Bericht dargestellten Ergebnissen (basierend auf der
THG-Inventur 2021; Umweltbundesamt, 2022) fiir den
Landnutzungssektor (LULUCEF) bringt. Diese Abwei-
chungen werden in dieser Box und Abb. 2.6 kurz
vorgestellt.

In der aktuellen osterreichischen THG-Bilanz
1990-2021 (Umweltbundesamt, 2023) tritt im Ver-
gleich zu den friiheren Berichten eine bemerkenswerte
Anderung im Sektor LULUCF auf. Nach 27 Berichts-
jahren wird der Osterreichische Wald und somit auch
der Sektor LULUCF in den Jahren 2018 und 2019
erstmals als Quelle des Treibhausgases CO, identi-
fiziert, nachdem der LULUCF-Sektor zuvor jahrlich
zwischen 5 und 30 % der THG-Emissionen Osterreichs
aufgenommen hat. Die Senke war in den 1990er-Jah-
ren grof}, da die jahrliche Biomassenutzung im Wald
weit geringer war als der Zuwachs. Danach wurde
durch verstiarkten Einschlag (teilweise aufgrund von
Kalamitéten, die im Schnitt 37 % [18-64 %] der Ge-
samternte zwischen 2004 und 2019 ausmachten) und
Riickgang des Zuwachses die THG-Senke des Wald-
sektors kleiner. Dieser allgemeine Trend ist in beiden
Berechnungen beobachtbar, allerdings ergeben sich
mafgebliche Verdnderungen.

Wesentliche Anderungen:

e Die LULUCF-Senke ist durch das Update, beson-
ders in der Periode 2003-2017, deutlich groBer als
in der dlteren Version, wihrend sie fiir 1990-94 und
2017-19 im 5-jahrigen Mittel sehr nahe an der mit
der fritheren Version errechneten Senke liegt.

e Die LULUCF-Hliisse zeigen durch das Update deut-
lich groBere jahrliche Schwankungen. Die Ampli-
tude nimmt im Zeitverlauf zu und betrdgt rund
10 Mio.t CO,/Jahr am Anfang (bis 2000) und
15 Mio.t CO,/Jahr am Ende der Periode (ab
2000).

Das aktuelle Bild der THG-Bilanz im LULUCF-Sektor
kommt aus mehreren methodischen Verbesserungen
zustande:

e Ereignisse im Wald: In den Jahren 2018 und 2019
hat der Holzzuwachs in Osterreich deutlich abge-
nommen, da (i) die Wilder in vielen Regionen unter

Trockenheit gelitten haben und weniger produktiv
waren als in der Vergangenheit, und (ii) in vielen
Regionen Waldbestinde aufgrund von Sturm- und
Borkenkiferschiaden geerntet werden mussten. Die
Schadholzernten machten in diesen Jahren bis zu
50 % der Gesamtnutzung aus. Aullerdem haben die
hohen Temperaturen den Abbau von Kohlenstoff im
Boden beschleunigt.

e Verbesserung der Datenlage: Fiir den Emissions-
bericht lagen die Daten der Waldinventur 2016/21
vor. Darin lagen die aktuellsten Daten iiber den
osterreichischen Wald vor. Die hohe Variation der
Quellen- und Senkenwirkung des Waldes zwischen
den Jahren ergibt sich aus der erstmals vorgeleg-
ten Zerlegung der Zuwachs- und Nutzungsdaten in
jahrliche Daten auch fiir den Zeitraum ab 2009 (wie
fiir die Periode davor). Daher werden Unterschiede
zwischen den Jahren deutlich, die bisher in glei-
tenden Mitteln fiir den Zeitraum ab 2009 geglittet
dargestellt wurden (vgl. Abb. 2.6).

e Erstmals wurden Informationen zum ,,Schutzwald
auBer Ertrag* (16 % der Waldfliche Osterreichs)
des Wald-C-Vorrats in die Inventur integriert.

e Verbesserung der Modellierung des Waldbodenkoh-
lenstoffes. Es wurde eine neue Version des Si-
mulationsmodells Yasso verwendet und die Spin-
up-Prozedur wurde neu aufgesetzt. Durch den Be-
richt von Jahreswerten anstelle der Mittelwerte iiber
Perioden wird erstmals auch fiir den Waldboden
die jdhrliche Variation aufgrund meteorologischer
Einfliisse, Streufall und Schlagresten dargestellt.
Die Unsicherheit der Boden-C-Flusses ist grof3,
(Abschn. 2.2.3.1), konnte aber aufgrund der aktu-
ellen methodischen Verbesserungen und auf Basis
eines Vergleichs mit gemessenen Waldbodenkoh-
lenstoffverdanderungen fiir idente Plots auf unter ein
Drittel gegeniiber fritheren Schétzungen verringert
werden.

e Fiir die groBBere Senke zeichnen besonders die Bo-
denkohlenstofffliisse verantwortlich, wihrend die
Biomassefliisse tendenziell nur zu Schwankungen,
die sich im langerjdhrigen Mittel ausgleichen, fiih-
ren. Der Schutzwald aufler Ertrag spielt kaum eine
Rolle.

Geidndert haben sich in der neuen THG-Inventur die
Zahlen fiir die Subkategorie Wald des LULUCF-
Sektors. Alle anderen Subkategorien sind weitgehend
gleich geblieben. Die aktuellen Zahlen haben aufgrund
aktuellerer, zugrunde liegender Daten (v.a. fiir die
Zeit ab 2009) und verbesserter Methoden (Waldbo-
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Abb. 2.6 Zeitliche Entwicklung der Treibhausgasquellen und -senken im Sektor Land Use Land Use Change Forestry (LULUCF) gemili der
osterreichischen Treibhausgasinventur, Submission 2022 und 2023 (mit verédnderter Methodik)

den) eine hohere Konfidenz fiir die Wald- und Ge-
samt-LULUCF-Ergebnisse als die Zahlen der letzten
THG-Inventur, die in Kap. 2 dargestellt wurden. Die
prinzipiellen Aussagen im Kapitel dndern sich dadurch
nicht, werden aber durch den nachfolgenden, erstmali-
gen Aspekt erweitert:

Die Emissionen aus dem LULUCF-Sektor in 2018
und 2019 sind auf Biomasse-Zuwachseinbruch in 2018
und 2019 und hohere notwendige Nutzungen durch Ka-
lamititen in diesen beiden Jahren zuriickzufiihren, bei-
de Effekte stehen mit der Trockenheit in diesen Jahren
in Zusammenhang. Hohe Netto-Emissionen aus dem
Wald aufgrund von Kalamititen werden fiir diese bei-
den Jahre auch aus Tschechien in dessen THG-Inventur
berichtet (Czech Hydrometeorological Institute, 2022).

Die jihrlichen Schwankungen werden durch die Anderung
von Landnutzungen, durch unterschiedliche Witterungsbe-
dingungen (z. B. Trockenheit, Stiirme), Auftreten von Schid-
lingen und die Nachfrage nach Rohstoffen (insbesondere von
Holz) beeinflusst. All diese Faktoren haben einen Einfluss
auf die Kohlenstoffpools und fiihren dort entweder zu ei-
nem Kohlenstoffauf- oder -abbau, welcher dann als Senke
oder Emission bilanziert wird (Umweltbundesamt, 2022).

Trends in den einzelnen Landnutzungskategorien werden in
den nichsten Abschnitten detailliert beschrieben.

Wald, Holzprodukte, Entwaldung, Neubewaldung

Der Wald bedeckt knapp 48 % der osterreichischen Bundes-
fliche (Russ, 2019) und ist derzeit die groite THG-Senke in
Osterreich [robuste Evidenz]. Der 6sterreichische Wald wird
seit 1990, also im ganzen Berichtszeitraum, in der THG-In-
ventur als Netto-Senke bilanziert (Umweltbundesamt, 2022),
wobei jedoch zu beachten ist, dass die fiir diesen Bericht
zugrunde liegenden Ergebnisse des Nationalen Inventur-Be-
richts 2022 auf vorldufigen Mittelwerten fiir den Wald ab
2009 beruhen (Abb. 2.5) und mittlerweile mit Redaktions-
schluss dieses Berichts mit dem Nationalen Inventur-Bericht
2023 konkrete Jahresergebnisse fiir diesen Zeitraum zur
Verfiigung stehen, die fiir einzelne Jahre ein abweichendes
Bild dazu zeigen (Box 2.2). Berechnungen fiir den Zeit-
raum ab vorhandenen Waldinventuren (ab 1960) belegen
eine Senke bereits seit 1960 (Umweltbundesamt, 2000), in
Abschn. 2.2.2 werden sogar lingerfristige Senkentrends in
Osterreichs Wald berichtet. Die Netto-Emissionen/Senken
schwankten seit 1990 zwischen —19.083 (1999) und —1058
(2008) kt CO,e pro Jahr (Abb. 2.5.; Box 1.1). Bestimmend
fiir diesen Trend sind v.a. die Kohlenstoffverdnderungen
in der Biomasse im bestehenden Wald, also Kohlenstoff-
flissse auf der Waldflache, die im Zeitverlauf immer Wald
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Abb. 2.7 Netto-Emissionen/-Senken in den verschiedenen Kohlen-
stoffpools sowie die Gesamt-Netto-Anderung der Emissionen/Senken
im bestehenden Wald (Wald ohne Landnutzungsinderungen) von 1990
bis 2020 in kt CO,-Aquivalenten. Der stagnierende Trend nach 2008 ist

geblieben ist (und nicht die Ausweitung von Waldfldachen;
Umweltbundesamt, 2022). Diese Ergebnisse reprisentieren
den Ertragswald, da fiir den ,,Schutzwald auBler Ertrag™ (rd.
15 % des osterreichischen Waldes; Russ, 2019) bisher keine
Waldinventurdaten fiir die Berechnung der Kohlenstoffver-
dnderung vorliegen (Box 2.2).

Die Senken aus der Biomasse schwanken aufgrund der
von Jahr zu Jahr unterschiedlichen Zuwichse und Abgin-
ge in der Waldbiomasse (Abb. 2.7). Zuwichse und Abginge
sind von Faktoren wie Wetterbedingungen, Holzeinschlag,
selbst Funktion von Holznachfrage und -preisdynamiken so-
wie Windwiirfen oder anderen Kalamitiiten abhiingig. So gab
es beispielsweise im Jahr 2003 einen trockenheitsbedingten,
sehr geringen Biomassezuwachses und 2007/2008 eine hohe
Holznutzung (bedingt auch durch Kalamititen). Letztere hat
dazu gefiihrt, dass in diesen beiden Jahren das Gesamtergeb-
nis fiir Wald bleibt Wald (ohne Landnutzungsinderung) zu
einer Netto-Emission wird.

Die hier dargestellten Werte des LULUCF-Subsektors
Wald des Nationalen Inventur-Berichts 2022 sind seit 2009
aus methodischen Griinden relativ konstant: Die letzte kom-
plette verfiigbare Waldinventur fiir den Nationalen Inventur-
Bericht 2022 war jene von 2007 bis 2009, daher wurden die
Mittelwerte (vorldufige Werte zu Zuwachs, Nutzung und Tot-
holz auf Basis von Zwischenergebnissen 2016/18 der aktu-
ellen Waldinventur 2016/21) nach 2008 verwendet. Mittler-
weile, mit Redaktionsschluss dieses Berichts, stehen mit dem
Nationalen Inventur-Bericht 2023 auch aktuelle und konkre-
te Jahresergebnisse fiir den Zeitraum ab 2009 auf Basis der
Waldinventur 2016/21 zur Verfiigung (Box 2.2). Die Zwi-

durch die Verwendung des Mittelwerts der OWI-Zwischenergebnisses
2016/18 fiir die Jahre danach bedingt, da Indizes zur Berechnung spezi-
fischer jdhrlicher Biomasseninderungen erst nach Abschluss der OWI
2016/21 vorliegen werden — siehe Text. (Umweltbundesamt, 2022)

schenergebnisse der aktuellen Waldinventur (Gschwandtner,
2019) zeigen Folgendes: Die mittlere jahrliche Nutzung im
Ssterreichischen Wald in der OWI 2007/09 betrug 25,9 Mio.
Vfm. (Vorratsfestmeter) und 26,2Mio. Vfm. gemill Zwi-
schenergebnis OWI 2016/21, der mittlere jihrliche Zuwachs
in der OWI 2007/09 betrug 30,3 Mio. Vfm und 29,7 Mio.
Vfm. gemiB Zwischenergebnis OWI 2016/21 (BFW, 2019).
Demnach war die Netto-Senke in der Waldbiomasse in der
aktuellen Beobachtungsperiode — als Folge der Steigerung
der durchschnittlichen Holzeinschlagsrate (Verhiltnis von
Nutzung zu Zuwachs) von 85% auf 88 % — geringer als
in der Beobachtungsperiode der OWI 2007/08 davor [hohe
Konfidenz], in etwa um 20 % [mittlere Konfidenz].
Stehendes Totholz stellt eine Kohlenstoffsenke in der Sub-
kategorie ,,Wald bleibt Wald** dar. Der Trend seit 1990 zeigt
eine stetige Zunahme des Netto-Kohlenstoffaufbaus durch
Totholz im Wald (zwischen —89 und —844 kt CO,e/Jahr).
Dieser Kohlenstoffpool leistet im Vergleich zu Biomasse und
Boden nur einen kleinen Betrag zum Netto-Gesamtergebnis.
Der Waldboden inklusive Auflagehumus stellt im Natio-
nalen Inventur-Bericht 2022 gemal den zugrunde liegenden
fritheren Modellierungsergebnissen eine Netto-Emissions-
quelle mit durchschnittlichen Emissionen von ca. 2.600 kt
CO,/Jahr dar, die Unsicherheit dieses Modellierungsergeb-
nisses ist aber sehr hoch (Abschn. 2.2.3.1), sodass unsicher
ist, ob der Waldboden derzeit eine THG-Senke oder -Quelle
ist. Mittlerweile wurden fiir den Nationalen Inventur-Bericht
2023, der zu Redaktionsschluss dieses Berichts fertiggestellt
wurde, die Waldbodenmodellierungen methodisch deutlich
verbessert und deren Unsicherheit durch Abgleich mit Mess-
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Abb. 2.8 Netto-Emissionen/Senken durch bestehendem Wald, Land-
nutzungswechsel zu/von Wald (Neubewaldung und Entwaldung) im
Vergleich. Der stagnierende Trend nach 2008 ist durch die Verwen-
dung des Mittelwerts der OWI-Zwischenergebnisses 2016/18 fiir die

werten fiir idente Waldinventurpunkte deutlich verringert.
Uber den gesamten Beobachtungszeitraum ergibt sich nun-
mehr im Mittel eine Netto-Kohlenstoffsenke mit deutlichen
jahrlichen Schwankungen, die Verdnderung ist aber nach wie
vor nicht signifikant von null verschieden (Box 2.2).

Neben dem bestehenden Wald (,,Wald bleibt Wald*) stel-
len auch Landnutzungsdnderungen zu Wald (Neubewaldung)
eine Senke dar, und zwar zwischen —1.717 und —3.370kt
COse (Abb. 2.8). Den groBiten Beitrag liefern dazu Land-
nutzungsidnderungen von Sonstigem Land zu Wald (—921 kt
COse in 2020) und von Griinland zu Wald (—424 kt CO,e in
2020). Der Beitrag von Flachenverianderungen von Griinland
zu Wald war in den frithen 1990er-Jahren noch grofer und
betrug bis zu —1.000 kt CO,e/Jahr. Griinde dafiir sind v.a.
die Aufgabe der Bewirtschaftung von Griinland, insbeson-
dere in hoheren Lagen, wie z. B. auf Almflachen. Auch der
Anstieg der Waldgrenze fiihrt zu einer Zunahme der Wald-
flache in hoheren Lagen (Griinland oder Sonstiges Land).
Gemil den Ergebnissen der Osterreichischen Waldinventu-
ren entfallen mehr als 50 % der Landnutzungswechsel zu
Wald auf Griinland, und ein Viertel bis ein Drittel auf
Sonstiges Land (BFW, 2011). Landnutzungsédnderungen zu
Wald sind flichenmiBig grofer als Landnutzungswechsel
von Wald, weshalb die Waldfliche Osterreichs nun bereits
seit Jahrzehnten stetig wichst (Abschn. 1.2.3, Abb. 1.5).

Im Gegensatz zum bestehenden Wald und zur Neube-
waldung fiihrt die Entwaldung (Landnutzungsénderung von
Wald zu einer anderen Landnutzungsform) in Osterreich zu
Netto-Emissionen iiber die gesamte Periode der THG-Bi-

Jahre danach bedingt, da Indizes zur Berechnung spezifischer jahrlicher
Biomasseninderungen erst nach Abschluss der OWI2016/21 vorliegen
werden — siehe Text und Box 2.2. (Umweltbundesamt, 2022)

lanz von 1990 bis 2020. Das Ausmal der Emissionen betrigt
zwischen 500kt CO,e/Jahr (2020) und 1.213 kt CO,e/Jahr
(1994) und zeigt eine Abnahme. Die meisten Landnutzungs-
dnderungen finden von Wald zu Griinland, zu Sonstigem
Land und zu Siedlungsraum statt. In den letzten Jahren
war auch eine Zunahme von Landnutzungsinderungen von
Wald zu Feuchtgebieten zu verzeichnen. Die Emissionen aus
der Entwaldung werden gemif3 den IPCC-Regeln der Treib-
hausgasbilanzierung nicht der Kategorie Wald zugeordnet,
sondern der jeweiligen Zielkategorie, in welche der Wald
umgewandelt wird.

Die Kategorie der Holzprodukte (Harvested Wood Pro-
ducts — HWP) ist die zweitwichtigste Senke in Osterreich,
bezieht sich auf in Osterreich produzierte Holzprodukte aus
heimischem Einschlag und trdgt jdhrlich zu einer Netto-
Emissionsreduktion zwischen —173 (2020) und —5.045kt
COy/Jahr (2007) bei. Die Holzprodukte werden in drei
Produktgruppen unterteilt, Schnittholz (Laub- und Nadel-
schnittholz), Holzplatten (Span- und Faserplatten), Papier
und Pappe. Die hochsten Kohlenstoffzu- und -abfliisse zu
den HWP-Vorriten werden dabei von Schnittholz verzeich-
net, gefolgt von Papier/Pappe (Abb. 2.9).

Die Netto-Senke ist v.a. auf Schnittholz und Platten
zuriickzufiihren, der Beitrag von Papier ist gering. Die Pro-
duktion der drei HWP-Gruppen auf Basis von heimischem
Einschlag verzeichnet einen kontinuierlichen Anstieg seit
den 1960er-Jahren (Abb. 2.10). Aufgrund des wirtschaft-
lichen Abschwungs durch die Finanzkrise 2008 fiel die
Produktion auf Basis von heimischem Einschlag deutlich ab
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Abb.2.10 TJihrliche Produktion von Schnittholz (in Mio. m*), Holzplatten (in Mio. m?), Papier und Pappe (in Mio. t) bezogen auf den heimischen

Einschlag. (Umweltbundesamt, 2022)

und blieb seitdem konstant unterhalb des Niveaus von 2008.
Auch das Jahr 2020 zeigt eine deutlichen Riickgang der
HWP-Produktion auf Basis von heimischem Einschlag und
einen entsprechenden Riickgang der HWP-Senke (Abb. 2.9
und 2.10), der bedingt durch den erhchten Anfall und Verfiig-
barkeit von Kalamititsholz (v.a. in Nachbarldndern), damit
einhergehend mit Holzpreisverfall und 1t. Holzeinschlags-
meldungen des BMLRT dadurch mit geringeren entspre-
chenden Holznutzungen in Osterreich in 2020 gekoppelt ist.

LULUCEF - Ackerland und Griinland

Die Kategorie Ackerland wird fiir die THG-Bilanz aufgeteilt
in einjdhriges Ackerland und Dauerkulturen. Die gesam-
te Kategorie Ackerland (inkl. Landnutzungsinderungen zu
Ackerland) war in den 1990er-Jahren eine Netto-Emissions-
quelle (Abb. 2.11). In den Jahren 2003 und 2004 wurde
Ackerland eine Netto-Senke und ist seitdem wieder eine
Netto-Emissionsquelle. Die Emissionen/Senken reichen von
—3 bis 407kt CO,e. Die Emissionen werden hauptsiachlich
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Abb. 2.11 Netto-Emissionen/-Senken in Acker ohne Landnutzungsin-
derung (Acker bleibt Acker) und Landnutzungsidnderungen zu Acker,
sowie die Gesamt-Netto-Anderung der Emissionen/Senken der Gesamt-

durch Landnutzungsidnderungen von Griinland und Wald zu
Ackerland verursacht.

Dass das Ackerland in den Jahren 2003 und 2004 zu einer
Netto-Senke wurde, ist v. a. auf den vermehrten Aufbau von
Kohlenstoff im Boden von bestehendem einjdhrigem Acker-
land ohne Landnutzungsidnderungen (Acker bleibt Acker)
zuriickzufiihren. Diese in der THG-Inventur geschitzte Zu-
nahme des Humusvorrats im Ackerboden wurde durch Mes-
sungen der AGES bestitigt (Umweltbundesamt, 2019¢). Von
den klimaschutzbezogenen Mafinahmen fiir die Landwirt-
schaft des Agrar-Umweltprogramm OPUL (Verzicht auf Mi-
neraldiinger, Mulch- und Direktsaat, umweltgerechte Bewirt-
schaftung, biologische Bewirtschaftung, Begriinungsmaf-
nahmen) fiihren insbesondere die Zwischenbegriinungen zur
Zunahme des Humus (siehe auch Abschn. 2.5.1 und 5.1.1.1).
Diese Zunahme des Humus in den Ackerboden, bedingt
durch die Einfiihrung des OPUL-Programms ab 1996, hatte
eine positive Entwicklung der THG-Bilanz des Ackerlands
zur Folge (Abb. 2.11). Die starke Zunahme der Emissio-
nen seit 2015 resultierte aufgrund der Abschreibungsdauer
der Kohlenstoffinderungen im Boden von 20 Jahren (ge-
mil den Inventurrichtlinien des IPCC). Nach Einfiihrung
einer MaBnahme wird in diesem Fall der Netto-Kohlen-
stoffaufbau fiir die folgenden 20 Jahre als Senke bilanziert,
anschlieBend wird bei gleichbleibender Bewirtschaftung ein
Gleichgewicht des Bodenkohlenstoffs unterstellt und daher
keine weiteren Kohlenstoffinderungen berechnet.

Kohlenstoffanderungen in bestehenden Dauerkulturen
(ohne Landnutzungsdnderungen) sind im Durchschnitt iiber
den Zeitraum 1990-2020 eine geringe Netto-Senke (rund

kategorie Acker von 1990 bis 2020 in kt CO,-Aquivalenten. (Umwelt-
bundesamt, 2022)

—10kt COje/Jahr) und machen nur einen geringen Teil
an der Kategorie Acker bleibt Acker aus. Wechsel zwi-
schen einjdhrigem Acker und Dauerkulturen werden eben-
falls bilanziert und waren je nach Richtung aufgrund der
Kohlenstoffanderungen in der Biomasse eine Netto-Senke
(einjdhriger Acker zu Dauerkultur) oder Netto-Emissions-
quelle (Dauerkultur zu einjdhrigem Acker) und betrugen im
Durchschnitt + 12 kt CO,e zwischen 1990 und 2020.
Griinland ist {iber die gesamte Zeitreihe von 1990 bis
2020 eine Netto-Emissionsquelle im Ausmal} von 329 bis
680kt CO,e (Abb. 2.12). Diese Emissionen entstehen haupt-
sdchlich aus bewirtschafteten organischen Boden in Griin-
land und durch Landnutzungsidnderungen von Wald zu
Griinland von im Durchschnitt jahrlich 1400 ha. Die Emis-
sionen aus bewirtschafteten organischen Boden sind iiber
die Zeitreihe als konstant angenommen, somit auch der
Trend von Griinland bleibt Griinland. Auf Grundlage des
Osterreichischen Bodeninformationssystems (BORIS) wur-
de eine konstante Fliche von 12.954ha an organischen
Boden im Griinland berechnet, fiir die angenommen wurde,
dass sie drainiert ist. Netto-Emissionen wurden sowohl fiir
CO; aus Kohlenstoffinderungen wie fiir CH4 und N,O aus
Drainagen berichtet. Das Wissen um das Ausmaf, die Be-
wirtschaftung und die Emission aus organischen Boden ist in
Osterreich ungeniigend (Abschn. 2.4.1), die derart berechne-
ten Emissionen sind somit mit gro3er Unsicherheit behaftet.

LULUCEF - Siedlungsraum
In der Kategorie Siedlungsraum werden Kohlenstoffinde-
rungen, die im Zuge von Landnutzungsinderungen zu Sied-
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Abb. 2.12 Netto-Emissionen/-Senken in Griinland ohne Landnut-
zungsdnderung (Griinland bleibt Griinland), Landnutzungsinderungen
zu Griinland, sowie die Gesamt-Netto-Anderung der Emissionen/Sen-

lungsraum entstehen (also in den ersten 20 Jahren nach
Landnutzungswechsel), bilanziert. Fiir den bleibenden Sied-
lungsraum (ohne Landnutzungsinderungen) wird angenom-
men, dass keine Kohlenstoffinderungen stattfinden, v.a.,
weil die Datenlage iiber die Veridnderungen der Kohlenstoff-
pools (insbesondere Biomasse und Boden) im Siedlungs-
raum in Osterreich derzeit unzureichend ist und auch die
IPCC Guidelines keine entsprechende Methode anbieten.
Zeitreihen iiber die letzten Jahrzehnte zur Zusammensetzung
des Siedlungsraumes in Subkategorien auf Basis von Daten
des Bundesamts fiir Eich- und Vermessungswesen (BEV)
zeigen allerdings einen relativ konstanten Anteil an unver-
siegelter Fliche im Siedlungsraum Osterreichs von durch-
schnittlich 56,5 % (Umweltbundesamt, 2022).

Der Siedlungsraum nahm in den letzten Jahrzehnten fli-
chenmifBig laufend zu, v. a. auf Kosten von Acker- und Griin-
land und Wald (siehe dazu auch Kap. 1, 3, 5, 6 und 7). Die
jéahrlichen Netto-Emissionen aus der Umwandlung zu Sied-
lungsraum schwanken seit 1990 zwischen 226 und 540 kt
COze jdhrlich (Abb. 2.13). Der stufenartige Trend der Emis-
sionen aus Waldumwandlung reflektiert die periodischen Er-
hebungen des Landnutzungswechsels in der dsterreichischen
Waldinventur, die die Hauptdatenquelle fiir diese Landnut-
zungsinderung ist.

LULUCEF - Feuchtgebiete und Sonstiges Land

Fiir Feuchtgebiete und Sonstiges Land liegen, bedingt durch
Mangel an robusten, national anwendbaren Methoden und
Daten in den IPCC Guidelines und in der wissenschaftlichen
Literatur, keine Berechnungen fiir die verbleibenden Katego-

Acker zu Griinland kt CO2 Aq
s Wald zu Griinland kt CO2 Aqg

mmm Griinland bleibt Griinland kt CO2 Aq

Gesamt Netto-Ergebnis Griinland

2014
2016
2018
2020

ken der Kategorie Griinland von 1990 bis 2020 in kt CO,-Aquivalenten.
(Umweltbundesamt, 2022)

rien ,,ohne Landnutzungswechsel* vor, etwa fiir die artifiziell
hergestellten Oberflichengewisser. In Abschn. 2.4.2 finden
sich allgemeine globale Betrachtungen zur Rolle von Bin-
nengewissern in der THG-Bilanz.? Fiir ungestorte Moore
ohne Management sind gemifl den Vorgaben der THG-
Inventur (Abschn. 2.2.3.1) keine Emissionen oder Senken
zu rechnen. Land- und forstwirtschaftlich bewirtschaftete
Moore werden in den jeweiligen Landnutzungskategorien
behandelt (Abschn. 2.2.3.2). Es gibt daher national nur Emis-
sionsschitzungen fiir die Landnutzungswechsel zu Ober-
flaichengewissern und zu Sonstigem Land im Rahmen der
nationalen THG-Inventur. Diese Schitzungen sind unvoll-
standig und mit groBen Unsicherheiten behaftet. Die Fldchen
beider Landnutzungsarten nahmen von 1990 bis 2020 zu
(Abschn. 1.2.3; 1.2.4) und reprisentieren Emissionsquellen
im Ausmaf von 30 bis 101 kt CO,e (Landnutzungswechsel
zu Oberflichengewisser) bzw. 250-521kt CO,e (Sonstiges
Land, Abb. 2.4).

3 Die allgemeinen Ausfiihrungen in Abschn. 2.4.2 zu den THG-Emis-
sionen/Senken in aquatischen Okosystemen beleuchten die Sachlage
generalisierend, sind jedoch nicht auf sterreichische Verhiltnisse um-
legbar und entsprechen v. a. nicht der Logik der THG-Inventur unter
UNFCCC, worunter nur Emissionsquellen unter Management zu be-
richten sind und nicht etwa Grundwassersysteme, natiirliche Seen etc.
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Abb. 2.13 Netto-Emissionen/-Senken durch Landnutzungsinderungen zu Siedlungsraum, sowie die Gesamt-Netto-Anderung der Emissionen/
Senken der Gesamtkategorie Siedlungsraum von 1990 bis 2020 in kt CO,-Aquivalenten. (Umweltbundesamt, 2022)

2.2.3.4 Szenarien der Treibhausgasbilanz
des Sektors Landwirtschaft, Forstwirtschaft
und andere Landnutzungen in Osterreich bis 2050
unter ,Business as usual”
Im Rahmen der EU Verordnung Nr. 525/2013 (EU 525,2013)
ist Osterreich verpflichtet, alle zwei Jahre die aktuellsten
THG-Szenarien an die Europdische Kommission zu iiber-
mitteln. Diese Szenarien miissen mit der jeweilig aktuellen
THG-Bilanz methodisch konsistent sein und darauf aufbau-
en. Das bedeutet, dass fiir alle Sektoren der THG-Bilanz so-
genannte THG-Projektionen verfiigbar sind, denen bestimm-
ten Maflnahmenszenarien zugrunde liegen. Fiir den AFOLU-
Bereich Landwirtschaft (Tierhaltung und Diingung) berich-
tete Osterreich zuletzt die Szenarien ,,mit bestehenden MaB-
nahmen* (With Existing Measures — WEM) und ,,mit zusitz-
lichen Mafinahmen* (With Additional Measures — WAM).
Das WAM wurde fiir den Nationalen Energie- und Klima-
plan, der Ende Dezember 2019 an die Européische Kommis-
sion iibermittelt wurde (BMNT, 2019), entwickelt. Fiir den
AFOLU-Bereich Landnutzung, Landnutzungswechsel und
Forstwirtschaft (LULUCEF,; i.e. v. a. Kohlenstoffvorratsinde-
rungen in der Landschaft) ist nur ein WEM-Szenario verfiig-
bar (Umweltbundesamt, 2019a). Auch die Europidische Kom-
mission betreibt fiir die Planung und Umsetzung von EU-
Strategien und -Politiken eigene THG-Modellierungen, bei
denen harmonisierte Annahmen fiir alle EU-Linder getroffen
werden (EC, 2016). Diese EU-Szenarien fiir Osterreich wer-
den hier zum Vergleich dargestellt.

Das WEM-2019-Szenario zeigt fiir den AFOLU-Bereich
Landwirtschaft, dass die Emissionen, wie im Trend der letz-

ten Jahre, bis 2040 weiter ansteigen werden (Abb. 2.14).
Das Szenario basiert auf Modellierungen von Sinabell et al.
(2015). Grund fiir den Anstieg ist die Zunahme der Rin-
derzahlen aufgrund der angenommenen Abschaffung der
Milchquote. Auch das Programm fiir Landliche Entwicklung
und die gekoppelte Alpwirtschaftsprimie bieten giinstige
Bedingungen fiir extensive Viehhaltung. Weiters machen
die Verfiigbarkeit von Griinland und relativ hohe Rind-
fleischpreise die Produktion attraktiv. Die Produktion von
Schweinefleisch nimmt im Szenario, aufgrund der niedrige-
ren Preise, die am Markt erzielt werden konnen, zwar ab.
Dies hat jedoch nur einen geringen Effekt auf den Gesamt-
trend des AFOLU-Bereichs Landwirtschaft, da die Schweine
im Vergleich zu den Rindern nur einen kleinen Beitrag
zu den Emissionen aus der Tierhaltung haben. Im WEM-
2019-Szenario nimmt auch die Gefliigelproduktion ab, auf-
grund von relativ hohen Futterkosten. Allerdings hat dies
keine signifikante Auswirkung auf die Emissionen. Mineral-
diingerkdufe nehmen tiiber die Zeit leicht ab, was mit den
steigenden Viehzahlen zusammenhingt, wodurch vermehrt
Wirtschaftsdiinger verwendet wird. Wie in Abb. 2.15 er-
sichtlich ist, bleiben die Emissionen in den anderen Sub-
Kategorien des AFOLU-Bereichs Landwirtschaft iiber den
Zeitraum 2018-2040 relativ konstant. Im WEM 2017 wur-
den niedrigere Milchpreise angenommen, was zu einer noch
geringeren Rinderanzahl und somit niedrigeren Emissionen
fiihrte. Auch die Preise fiir Schweinefleisch waren in diesem
Szenario niedriger (Sinabell et al., 2015).

Die zusitzlichen MaBinahmen im WAM-2019-Szenario
beinhalten einen Riickgang des Mineraldiingeeinsatzes um
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Abb. 2.14 Uberblick von verschiedenen THG-Szenarien fiir den AFO-
LU-Bereich Landwirtschaft (Viehhaltung und Diingung) in Osterreich:
WEM-Szenario 2017, WEM-Szenario 2019 und EU-Referenz-Szenario

2016 (ohne CO,-Emissionen). (BMNT, 2019; EC, 2016; Umweltbun-
desamt, 2017, 2019a, 2022)
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Abb. 2.15 Uberblick von verschiedenen THG-Szenarien fiir den LULUCF-Bereich in Osterreich: WEM-Szenario 2017, WEM-Szenario 2019
und EU-Referenz-Szenario 2016. (EC, 2016; Umweltbundesamt, 2017, 2019a, 2022)

20 % bis 2030, eine Reduktion der Stickstoffausscheidung
um 5 % bis 2030, die Zunahme der Weidehaltung von Milch-
und Mutterkiihen, eine Zunahme der Wirtschaftsdiingerver-
girung von derzeit 1 % auf 30 %, sowie die Stabilisierung der
Rinderzahlen ab 2025 auf gleichbleibendem Niveau. In die-
sem WAM-Szenario sind die THG-Emissionen des AFOLU-
Bereichs Landwirtschaft im Jahr 2030 um 721kt CO,e (um
9 %) und im Jahr 2040 um 994 kt CO,e (um 13 %) geringer
als im WEM-2019-Szenario.

Das Ergebnis des EU-Szenarios (welches ein WEM-Sze-
nario darstellt) fiir Osterreich zeigt einen #hnlichen Trend
der Emissionen des AFOLU-Bereichs Landwirtschaft wie
WEM 2017 auf einem stabilen gleichbleibenden Niveau um
ca. 7.000kt CO,e bis 2040.

Das WEM-Szenario fiir den AFOLU-Bereich LULUCF
(d. h. die Verinderung der Kohlenstoffvorrite in den einzel-
nen Landnutzungskategorien) basiert ebenfalls auf Model-
lierungen betreffend Landwirtschaft (Sinabell et al., 2018)
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sowie Waldentwicklung und Holznutzung (BFW, 2020) so-
wie einer Reihe weiterer Annahmen und Grundlagen, etwa
zu kiinftigen Landnutzungswechseln zwischen den Katego-
rien (Sinabell et al., 2018). Fiir den LULUCF-Sektor zeigt
das WEM-Szenario 2019 eine Abnahme der Senke bis 2040
auf bis zu —2.200 kt CO,e, hauptsichlich aufgrund von ge-
ringeren Biomassezuwichsen durch Altersstruktureffekte im
Wald (Abb. 2.15) (Umweltbundesamt, 2019a). Die Katego-
rie der Holzprodukte bleibt aufgrund einer gleichbleibenden
Nachfrage und Produktionsentwicklung iiber den ganzen
Zeitraum eine relativ konstante Senke von etwa —2.100kt
CO,e/Jahr. Die anderen nicht waldbezogenen Landnutzungs-
kategorien (Acker, Griinland, Feuchtgebiete, Siedlungsraum
und Sonstiges Land) stellen in Summe eine Emissionsquel-
le im Umfang von ca. 1.200kt CO,e/Jahr dar. Das ist etwas
hoher als die aktuellen Emissionen dieser Landnutzungskate-
gorien, bedingt durch Anderungen der Landnutzungswechsel
zwischen Ackerland und Griinland und unterstellte Gleich-
gewichtseinstellungen der Humusgehalte (i.e. keine weite-
re Netto-Kohlenstoffsenke) im Ackerboden nach Einfiihren
von humusaufbauenden MaBnahmen durch das OPUL-Pro-
gramm in den letzten Jahren. Das Ergebnis fiir das WEM-
Szenario 2017 basiert auf dlteren Modellierungen, Daten-
grundlagen und Annahmen in allen Kategorien und fiihrt
daher zu einem unterschiedlichen Ergebnis mit einer ho-
heren Senke (—4.608kt CO,e in 2030; Umweltbundesamt,
2017). Auch fiir den Landnutzungssektor gibt es ein Szenario
der Europiischen Kommission. Fiir Osterreich liegt dieses
Szenario nahe bzw. im Bereich zwischen WEM 2017 und
2019, obwohl es auf anderen Modellierungen und Annahmen
beruht. Die Abweichungen dieser beiden zuletzt genann-
ten Szenarien zu den Ergebnissen der THG-Inventur fiir die
letzten Jahre legen nahe, dass das WEM-Szenario 2019 die
plausiblere Entwicklung ohne zusitzliche Malnahmen von
diesen drei Szenarien zeigt (Abb. 2.15).

Insgesamt zeigen diese Szenarien fiir den AFOLU-Sek-
tor zwar die Unsicherheiten der kiinftigen Entwicklung der
THG-Emissionen des Sektors. Trotzdem stellen sie jedoch
eine alle zwei Jahre zu berichtende, unverzichtbare Daten-
grundlage dar, um den kiinftigen Trend und daraus abgeleitet
die Notwendigkeit fiir allfillige zusitzliche Mallnahmen im
Sektor zur Erhohung des Klimaschutzbeitrages zu identifi-
zieren.

In Abschn. 5.1.2. und Box 5.1 werden langfristige Sze-
narien bis 2100 und 2150 fiir den waldbasierten Sektor
Osterreichs in Abhingigkeit von unterschiedlichen Nutzun-
gen, Klimaentwicklungen und Klimawandelanpassung be-
schrieben.

2.2.4 Treibhausgas-Flussmessungen
und -modellierungen in unterschiedlich
genutzten Okosystemen Osterreichs

Direkte = Messungen von  Treibhausgasfliissen  in
Okosystemen bilden eine wichtige Grundlage fiir die THG-
Inventur, indem einerseits die Daten zur Berechnung von
Emissionsfaktoren herangezogen werden und andererseits
Daten fiir Modellentwicklung und -validierung, aber auch
fiir die Validierung der THG-Inventur bereitgestellt werden.
Sie liefern Daten liber THG-Fliisse und meist auch eine Er-
klarung der beeinflussenden Faktoren und schaffen wichtige
Grundlagen zum Systemverstindnis und zur Abschitzung
von Unsicherheiten. THG-Fliisse werden gleichzeitig von
natiirlichen, aber auch von anthropogenen Faktoren be-
einflusst. Daher ist eine Kombination von punktuellen
Feldmessungen in den unterschiedlichen Okosystemen,
Prozessstudien im Labor, aber auch der Einsatz von Si-
mulationsmodellen von Vorteil, um Prozesse zu verstehen
und besser erklidren zu konnen (Box 2.1).

Simulationsmodelle werden verwendet, um z. B. die Aus-
wirkungen der Klimadnderung oder Bewirtschaftungsiande-
rungen auf die THGs abzuschitzen und Vermeidungsstrate-
gien zu entwickeln. Schitzungen, wie sie in der THG-Inven-
tur und in Budgetrechnungen durchgefiihrt werden, konnen
mit groBen Unsicherheiten behaftet sein, die es notwendig
machen, die THG-Fliisse aus unterschiedlichen Boden und
Landnutzungen und unter unterschiedlichen klimatischen
Bedingungen genau zu quantifizieren. In diesem Abschnitt
werden ausschlieflich THG-Emissionen zusammengefasst,
welche im Zusammenhang mit der Aufnahme (negativer
Fluss = Senke) aus der Atmosphire und Abgabe (positiver
Fluss = Emission) von CO,, CH4 und N, O durch Mikroorga-
nismen und Pflanzen in die Atmosphire stehen. CO,-Fliisse
konnen sowohl als Netto-Okosystemaustausch (NEE) als
auch als Bodenatmung berichtet werden. Die Bodenatmung
wird in diesem Abschnitt in der Einheit t C/ha und Jahr be-
richtet und beriicksichtigt nur den Kohlenstoff (C), der unter
Ausschluss der CO,-Aufnahme durch die Photosynthese der
Vegetation ermittelt wurde. Demnach berticksichtigt die Bo-
denatmung (= gasformiger Verlust von Kohlenstoff in Form
von CO,) nur die Wurzelatmung und die heterotrophe At-
mung der Mikroorganismen (Abbau organischer Substanz).
Feste (z.B. Streufall) und fliissige (z. B. Auswaschung ge-
loster organischer Kohlenstoff) Kohlenstofffliisse werden bei
diesen Messungen nicht beriicksichtigt. Bodenkohlenstoft-
vorrite und deren Verdnderungen werden in Abschn. 2.5.1
besprochen.

2.2.4.1 Messergebnisse von unterschiedlichen
Landnutzungssystemen

In Abb. 2.16 sind Untersuchungsstandorte der in Osterreich
durchgefiihrten Studien aus den verschiedenen Landnut-
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Abb. 2.16 Ubersicht iiber 6sterreichische Mess- und Modellierungs-
standorte/-regionen (Wald = dunkelgriin, Griinland = hellgriin, Acker =
braun, See = blau, stadtische Boden = grau, Moor = mittelgriin; Schilf-
giirtel = braun-griin gestreift) und Regionen (schraffiert), an denen
Treibhausgase K = Kohlenstoffdioxid (CO,), L = Lachgas (N,O), M =
Methan (CH4) aus Boden gemessen oder modelliert wurden/werden.
Die verwendeten Methoden sind mit unterschiedlichen Symbolen dar-
gestellt. Standortquellen: Bahn et al., 2009, 2008; Baumgarten et al.,
2014; Berger et al., 2010; Bodner et al., 2017; Deltedesco et al., 2020,
2019; Diaz-Pinés et al., 2018, 2010; Drollinger et al., 2020; Fahrin-

zungstypen Wald, Griinland und Ackerflichen sowie Seen,
urbane Gebiete und Schilfgiirtel dargestellt. Allgemein gilt
fiir THG-Fliisse aus Boden eine hohe Variabilitiit, welche
sich aus Faktoren wie der Bewirtschaftung und der Landnut-
zung, aber auch den Umweltbedingungen wie Niederschlag
und Lufttemperatur, der Bodenfeuchte, der Bodentemperatur
und den Bodeneigenschaften (u.a. Nahrstoffverfiigbarkeit,
pH-Wert oder der Bodentextur) ergeben (Oertel et al., 2016).

Stiddstliches Higelland (Acker, Grasland)

ger, 2019; Hartel et al., 2002; Hipfinger, 2018; Hortnagl & Wohlfahrt,
2014; Ingrisch et al., 2020, 2018; Kasper et al., 2019; Kitzler et al.,
2006a, 2006b; Klik et al., 2010; Kobler et al., 2019, 2015; Kranzinger,
2014; Langerwisch, 2017; Leitner et al., 2016; Machado dos Santos
Pinto et al., 2020; Michel et al., 2017; Portl, 2005; Schindlbacher et al.,
2020; Schmitt et al., 2010; Soja et al., 2013; Spann, 2016; Van Sundert
et al., 2020; Vargas et al., 2011, 2010; Vicca et al., 2014; Wohlfahrt
et al., 2008; Zehetgruber et al., 2017; Maier et al., 2022. (Grafik: BFW/
André Musil 2021)

Daten von THG-Fliissen aus Griinlandbéden (Kammer-
und Eddy-Kovarianz-Methode) wurden aus Neustift (mon-
tan) und Stubaital (alpin) publiziert (Bahn et al., 2008; Harris
et al., 2018; Hortnagl et al., 2018b). In der Studie von Harris
et al. (2018) wird iiber eine erhohte Aufnahme von Nicht-
CO,-Treibhausgasen von 172 g CO,e/m?/Jahr nach der Auf-
gabe von Griinland berichtet. Es wird gezeigt, dass der
zusitzlich zugefiihrte Stickstoff (N) durch Diinger schnell
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immobilisiert und von Pflanzen und Mikroben aufgenom-
men wird. Diese Studie weist darauf hin, dass N,O und
CH, einen wichtigen Teil der gesamten Klimaauswirkungen
von Landnutzungsinderungen von Bergwiese (gediingt und
gemiht) oder Weide (beweidet) zur Auflassung von Griin-
land (nicht bewirtschaftet) ausmachen, sodass aufgegebenes
Griinland eine Netto-Senke sowohl fiir CHy4 als auch fiir N,O
darstellt. Es zeigte sich z.B. in Neustift, dass der jahrli-
che Netto-Okosystemaustausch (NEE) von —42 g C/m?/Jahr
(das Griinland nimmt Kohlenstoff auf) bis 69 g C/m?/Jahr
(das Griinland ist eine Quelle von Kohlenstoff) iiber sechs
Jahre variierte (Mittel = 18 ¢ C/m2/Jahr) (Wohlfahrt et al.,
2008) und ist damit gut vergleichbar mit anderen Studi-
en aus Mitteleuropa (Marcolla et al., 2011; Prescher et al.,
2010; Zeeman et al., 2010). Griinde fiir die hohe Schwan-
kungsbreite des NEE liegen vor allem bei Schwankungen
der durchschnittlichen Witterungsbedingungen (v.a. Strah-
lung) und bei der Bewirtschaftung (Zeitpunkt und Intensitit)
von Griinland. Standortspezifische Eigenschaften von be-
wirtschaftetem Griinland konnen sich tiber relativ kurze Zeit-
rdaume verdndern. Solche Verinderungen sind beispielsweise
Zeitpunkt und Menge der Diingung, Umweltbedingungen,
Bodenverdichtung durch Weidetiere oder durch den Einsatz
schwerer Maschinen. Die genannten Bewirtschaftungsarten
wirken sich auf Bodeneigenschaften aus, die fiir die Emissi-
on oder die Aufnahme von THGs im Boden entscheidend
sind. Die in Hortnagl et al. (2018b) prisentierten Daten
zeigen, dass die untersuchten europidischen Berggrasland-
Okosysteme in Bezug auf den NEE wenig mit Griinland auf
fruchtbaren Boden in Tallagen gemein haben, denn diese
weisen hohere maximale Kohlenstoffgewinne auf [robus-
te Evidenz, hohe Ubereinstimmung]. Am Griinlandstandort
(Neustift) zeigte sich auch, dass die N,O und CH,4 Fliis-
se einen wesentlichen Beitrag zur Klimabilanz von Griin-
land beitragen und effektiv die Senkenstdrke in Form von
CO,e des untersuchten Griinlandstandorts reduzierten [ro-
buste Evidenz, hohe Ubereinstimmung].

Standortiibergreifend lag der durchschnittliche N,O-
Emissionsfaktor (N,O Emissionsfaktor (N,O-EF) = N,O-N
Emission (in kg) pro kg Stickstoffeintrag in Hortnagl et al.
(2018b, 14 Standorte) bei 1,8 4= 0,5 % und ist demnach hoher
als der IPCC-Tier-1-EF von 1 %, der in der THG-Inventur
verwendet wird. Auf der Standortebene variierte der N,O-
EF zwischen den Jahren erheblich (0,1-8,6 %). Angesichts
der hohen Variabilitidt der N,O-EFs zwischen den Jahren
sind mehr Langzeitmessungen nétig, um die anspruchsvol-
len Tier-2-EFs fiir ihre Anwendung zu entwickeln (Hortnagl
et al., 2018b; IPCC, 2006).

Mit der Kammermessmethode (Box 2.1) wurden aus 0s-
terreichischen Waldboden CO,-Emissionen zwischen 6 und
10t C/ha/Jahr gemessen. Diese Ergebnisse sind im Einklang
mit internationalen Studien aus Waldboden der gemiBig-

ten Klimazone [robuste Evidenz, hohe Ubereinstimmung].
Der CHy-Austausch zwischen Boden und Atmosphére wird
signifikant von der Bodenfeuchte beeinflusst, denn CHy-
Emissionen treten nur bei feuchten oder wassergesittigten
Bedingungen auf. Unter Bedingungen, bei denen Boden gut
durchliiftet sind, wird CH4 von spezialisierten Mikroorganis-
men aufgenommen, sodass Boden zu Senken fiir atmosphéri-
sches CH4 werden. In einem Uberflutungsgradienten im Na-
tionalpark Donauauen wurde der Einfluss der Bodenfeuchte
in einem Auwaldboden analysiert; ein hdufig iiberfluteter
Auwaldboden nahm im Mittel nur 3 kg CH4-C/ha/Jahr auf,
wihrend die Aufnahme in einem nie liberfluteten Auwald-
boden im Mittel 9 kg CH4-C/ha/Jahr betrug (Schindlbacher
et al., 2020).

In den durchgefiihrten Studien auf forstwirtschaftlich
genutzten Flichen in Osterreich wurden N,O-Fliisse zwi-
schen 3 und 11pug N,O-N/m?/Stunde gemessen (Kitzler
et al.,, 2006a, 2006b; Langerwisch, 2017; Leitner et al.,
2016). Ein hoherer atmosphirischer Stickstoffeintrag (Ein-
trag von reaktivem Stickstoff aus der Atmosphére — aus z. B.
Verkehr, Industrie, Landwirtschaft, Energie — in die Bio-
sphire sowohl als Gas, trockene Deposition, als auch im
Niederschlag als nasse Deposition) im Wald (z. B. Standor-
te Zobelboden, Schottenwald) ging mit einer Erhohung der
N,O-Emissionen einher, wohingegen bei hohem pH-Wert
und niedrigeren N-Eintrdagen (Standort Achenkirch) wenig
N, O produziert wurde (Gundersen et al., 2012; Kitzler et al.,
2006a; Langerwisch, 2017). In der Zusammenfassung von
Gundersen et al. (2012) zeigt sich, dass die widerstands-
fahigsten Wilder in Bezug auf N,O- und CH4-Emission
trockene mediterrane Wilder sowie Wilder mit einem hohen
C/N-Verhiltnis des Bodens oder einem hohen Boden-pH-
Wert sind. Aus dieser Studie ldsst sich weiters zusammen-
fassen, dass sich mogliche Minderungsstrategien auf (i) die
nachhaltige Bewirtschaftung von feuchten Waldgebieten und
bewaldeten Torfgebieten, (ii) die nachhaltige Bewirtschaf-
tung von Waldflachen, (iii) die Verringerung des atmosphéri-
schen Stickstoffeintrags und damit der Stickstoff-Verfiigbar-
keit und (iv) die Verbesserung der Neutralisierungskapazitit
saurer Boden konzentrieren sollten (siehe auch Kap. 5).

Osterreichweit gibt es weitaus weniger Studien zu THG-
Fliissen aus Ackerbdden. Aufgrund der vielfiltigen Be-
wirtschaftungsarten und den angebauten Kulturen ist die
Vergleichbarkeit der Ergebnisse nur bedingt moglich. In
Klik et al. (2010) wurden beispielsweise verschiedene Bo-
denbearbeitungsvarianten miteinander verglichen. Die mehr-
jihrigen Messergebnisse bestitigen, dass standortspezifische
Faktoren wie Temperatur, Bodentextur und -wassergehalt
sowie die angebaute Kultur eine wichtige Rolle fiir die
CO,-Emissonen von Ackerboden spielen. Basierend auf den
Feldmessungen (Kammermessmethode) ergaben sich pro
Vegetationsperiode CO,-Emissionen zwischen 5,1 und 11,4t
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CO,-C/ha bei einem sandigen Schluff und zwischen 4,0
und 6,8t CO,-C/ha bei einem lehmigen Ton. Direktsaat
mit Wintergriindecke fiihrte zu weniger CO,-Emissionen als
konventionelle und reduzierte Bodenbearbeitung.

In der Lysimeteranlage in Hirschstetten wurde festge-
stellt, dass drei Bodentypen (sandiger Tschernosem, tief-
griindiger Tschernosem und Feuchtschwarzerde) entgegen
den Annahmen keine signifikante Rolle fiir die CH4- und
N,O-Fliisse spielen (Michel et al., 2017). Andere Prozesse
und Parameter wie beispielsweise die Bodenatmung (CO,)
und mikrobielle Bodenparameter zeigten hingegen boden-
typenabhidngige Verdnderungen. Beim Kompostversuch in
Ritzlhof (Spann, 2016), den Biokohleversuchen in Kaindorf
(Maier, 2016) und Traismauer (Soja et al., 2013) wurden
ebenfalls THG-Fliisse bestimmt. Die untersuchten Acker-
standorte zeigen sowohl CHy-Aufnahme als auch CHy-
Emission (Kaindorf: 0,6 kg CH4-C/ha/Jahr und Ritzlhof:
—0,2kg CH4-C/ha/Jahr), was sich auf die unterschiedliche
Bodentextur zuriickfiihren ldsst. Diingung auf Ackerflichen
fiihrt zu erhohter N, O-Ausgasung (Soja et al., 2013) [robuste
Evidenz, hohe Ubereinstimmung].

Fiir Acker gibt es keine publizierten Daten zu Eddy-Ko-
varianz-Messungen. Im Unterinntal wurden an drei Acker-
standorten Eddy-Kovarianz-Messungen begonnen. Kutsch
et al. (2010) weisen darauf hin, dass mehr als 50 Standor-
te fiir ein europdisches Ackerlandflussnetzwerk notwendig
sind, um die Variabilitit von Klima, Boden und Manage-
ment innerhalb des europdischen Kontinents adidquat zu
reprisentieren. Somit sind die Unsicherheiten aufgrund des
Netzwerkdesigns derzeit groBer als die Unsicherheit, die der
Messmethode innewohnt.

Eine EC-Messstation im Piirgschachen-Moor wurde
2018 eingerichtet. Ergebnisse dazu finden sich unter
Abschn. 2.4.1.

2.2.4.2 Auswirkungen von Klimawandel
und Storungen auf die THG-Bilanzen - Ergebnisse
aus osterreichischen Manipulationsexperimenten
in verschiedenen Okosystemen.
Im Laufe der letzten 20 Jahre wurden in Osterreich Mani-
pulationsexperimente mit unterschiedlichen Schwerpunkten
durchgefiihrt. Die Ergebnisse der Studien zeigen, dass die
verschiedenen Treiber der ,,THG-Emissionen Nihrstoffan-
gebot (atmosphirischer Stickstoffeintrag, Biokohleapplikati-
on, Diingung), Klima (Temperatur und Feuchteinderungen),
Storung (Borkenkifer, Windwurf, Entfernung der Streu-
schicht), unterschiedliche Auswirkungen auf die Pflanzen
und die Aktivitit der Mikroorganismen und somit auf die
THG-Fliisse haben.

Die Klimaerwidrmung ruft einen raschen Humusabbau
im Wald und damit erhohte THG-Emissionen aus dem
Boden hervor [robuste Evidenz, hohe Ubereinstimmung].

Diese Wirkungen des Klimawandels auf Stoffumsetzungen
in Boden verstirken dadurch zusitzlich den THG-Anstieg
in der Atmosphire. In Waldokosystemen wurden die Aus-
wirkungen der Bodenerwiarmung (Gundersen et al., 2012;
Schindlbacher et al., 2012), Trockenperioden und Wieder-
befeuchtungsereignisse (Diaz-Pinés et al., 2018) sowie die
Auswirkungen der Erhohung des atmosphirischen Stick-
stoffeintrages (Gundersen et al., 2012) und der Entfernung
der Streuschicht (Leitner et al., 2016) auf die Boden-THG-
Emissionen erforscht. Eine Erwidrmung des Bodens von
+4 °C in einem Mischwald fiihrte zu einem Anstieg der CO,-
(32-45 %) und N,O-Emissionen (50 %; Gundersen et al.,
2012; Schindlbacher et al., 2012) und einer Verringerung der
CHy4-Aufnahme (—8 %; Gundersen et al., 2012). Trocken-
heit fiihrte zur Verminderung von Boden-CO,-Emissionen in
Achenkirch, (Mischwald bis zu 50 %; Schindlbacher et al.,
2012). In einem Buchenwald (Rosalia) fiihrte eine erhoh-
te Intensitdt von Diirre- und Wiederbefeuchtungszyklen zu
30 % niedrigeren CO,-Emissionen (Diaz-Pinés et al., 2018).
In beiden Standorten war wahrscheinlich die Wasserknapp-
heit wihrend der Diirre fiir verlangsamte Abbauprozesse
verantwortlich. Im gleichen Buchenwald (Rosalia) fiihr-
te Trockenheit zur Verminderung der N,O-Emissionen um
60 %, wihrend sich die CHs-Aufnahme erhohte (Diaz-Pinés
et al., 2018). An diesem Untersuchungsstandort konnte auch
gezeigt werden, dass die Entfernung der Laubstreu zu ver-
minderten CO;-und N,O-Emissionen, aber zu Erhéhung der
CHy-Aufnahmen fiihrt (Leitner et al., 2016).

Zusitzlicher Eintrag von N in europédischen Wildern fiihrt
zu geringeren CH4-Aufnahmen und hoheren N, O-Emissio-
nen (Gundersen et al., 2012), welche auch in einem na-
tiirlichen Stickstoffgradienten (Abschn. 2.2.4.1) beobachtet
wurden. Die kombinierten Auswirkungen der N-Depositi-
on sowie die Erhohung von Trockenheit und Starknieder-
schlagereignissen werden zwischen 2021 und 2023 in den
Standorten Rosalia, Klausenleopoldsdorf und Zobelboden
untersucht.

Waldstérungen wirken sich negativ auf die Senkenwir-
kung des Waldes (Abschn. 2.2.3.3) aus, wenn Kohlen-
stoffabbauprozesse beschleunigt werden und/oder Kohlen-
stoffakkumulationsprozesse (z. B. vermindertes Wachstum)
verlangsamt werden. Dirnbock et al. (2020) zeigten, dass
nach Sturm Kyrill (2007) die durch Windwurf- und Bor-
kenkifer gestorten Wilder des Nationalpark Kalkalpen im
Zeitraum von 2000 bis 2014 eine durchschnittlich geringe-
re Netto—Okosystemproduktion (NEP) aufwiesen (0,59 vs.
2,49t C/ha/Jahr in gestorten vs. ungestorten Bestinden). Der
Fichtenbestand wies nach dem Verlust von 28 % der Bdume
vier Jahre nach Stérungsbeginn nur mehr eine geringe po-
sitive NEP (+0,09t C/ha/Jahr) auf (Kobler et al., 2015). In
extremen Fillen werden die sowohl anthropogen als auch
natiirlich gestorten Wilder zu CO,-Quellen [robuste Evi-
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denz, hohe Ubereinstimmung]. Dies ist in der kanadischen
Studie von Kurz et al. (2008) beschrieben und wurde fiir
Osterreich auch von Zehetgruber et al. (2017) gefunden: Ei-
ne negative NEP von —5,5t C/ha/Jahr war drei Jahre nach
der Entfernung des Baumbestandes feststellbar. Ahnliche Er-
gebnisse wurden mit Eddy-Kovarianz-Messungen auf einer
Windwurffliche im Hollengebirge, 00, erzielt: Innerhalb
der Vegetationsperiode (Mai—Oktober) stellte sich eine ne-
gative NEP von —4,05t C/ha dar, drei Jahre nach Stérung
und acht Jahre nach Stérung nur mehr eine gering negative
Bilanz (—0,04 t C/ha; Matthews et al., 2017).

Manipulationsexperimente in Griinlandflichen wurden
in Bezug auf Anderungen der THG-Fliisse bei Erwirmung
und Wiederbefeuchtung durchgefiihrt. In transferierten Bo-
denprofilen einer alpinen Wiese und einem aufgelassenen
Griinland, die vor Regen geschiitzt wurden, verminderte sich
die CO,-Ausgasung aus dem Boden bis zu 60 % (Ingrisch
et al., 2018).

In Ackerboden wurde die Auswirkung von Trockenheit
untersucht. Die Boden, die Trockenperioden und Starkre-
genereignissen unterworfen waren, emittierten unter ma-
nipulierten Niederschlagsbedingungen signifikant geringere
CO,-Fliisse als die Kontrolle (Michel et al., 2017). CH4- und
N,O-Fliisse folgten in derselben Studie keinem eindeutigen
Trend.

In einer Ackerfliche fiihrte Stickstoff-Diingung durch
Kompost zu erhohten N,O-Flussraten (Spann, 2016; Néhr-
stoffverfiigbarkeit wird erhoht). Im Gegensatz zur vermin-
derten CH4-Aufnahme, welche bei einem Diingungsexpe-
riment (mineralischer Diinger) im Wald (Gundersen et al.,
2012) gemessen wurde, wurde in Ackerflichen eine ho-
here CH4-Aufnahme gemessen (Spann, 2016). Die hohere
CH4-Aufnahme in Spann (2016) ldsst sich durch die Einbrin-
gung einer anderen Mikroorganismengemeinschaft durch
den Kompost (organischer Diinger) erklédren.

Der Einsatz von Biokohle (siehe auch Abschn. 5.2.2.2)
ist von globaler Bedeutung und wurde u. a. als Bodenzusatz
zur Erhohung des organischen Bodenkohlenstoffes vorge-
schlagen, um die Auswaschung von Nitrat zu reduzieren,
die Bodenqualitit zu verbessern und THG-Emissionen aus
den Boden zu reduzieren (Borchard et al., 2019). Versu-
che in Osterreichischen Ackerbdden (Standorte: Kaindorf,
Traismauer) zeigten eine Verringerung der N, O-Emissionen
um 60% und einer Erhohung der CHy-Aufnahme (Mai-
er et al.,, 2022; Soja et al., 2013) [mittlere Evidenz, hohe
Ubereinstimmung].

2.3 Effekte durch Landnutzung,
Landmanagement

und Landnutzungsdnderungen auf
die Energiefliisse zwischen Boden
und Atmosphare

Da die Landnutzung die Energiefliisse (in Form von Strah-
lung, fiihlbarer und latenter Wirme) zwischen der Erdober-
fliche und der Atmosphire beeinflusst, sind aus Landnut-
zungsidnderungen entstehende klimawirksame Effekte (bio-
geophysikalische Effekte) den Wirkungen der THG-Emis-
sionen (biogeochemische Effekte) gegeniiberzustellen. Fol-
gende Energiefliisse und damit verbundene Prozesse werden
durch die Landnutzung beeinflusst:

e Strahlung: Anderung der Albedo (kurzwellige Reflexi-
on) und des Wasserdampfgehaltes der Atmosphire durch
Evapotranspiration und damit der langwelligen Strah-
lungsfliisse (Wasserdampf wirkt als effektives Treibhaus-
gas).

o Wiirmefliisse (fiihlbar, latent): Sowohl Evapotranspira-
tion als auch Oberflichenrauigkeit werden von der Land-
nutzungsart entscheidend mitbestimmt. Evapotranspira-
tion verbraucht einen Teil der absorbierten einfallenden
Strahlung zum Verdunsten von Wasser und wirkt kiih-
lend. Die Oberflichenrauigkeit erzeugt Schubspannungen
in der oberflichennahen Luft und beeinflusst dadurch die
Starke der vertikalen Wirmefliisse zwischen Boden und
Atmosphire.

Abb. 2.17 zeigt schematisch die Wirkung einer Aufforstung
auf die Energiefliisse an der Oberfliche im Sommer. Die stir-
kere Evapotranspiration auf Grund groferer Bodenrauigkeit,
Waurzeltiefe und verdunstender Blattflache liber Waldfldichen
fiihrt zu einer Zunahme des latenten Wirmeflusses (die er-
hohte Bodenrauigkeit lidsst aber auch den fiihlbaren Warme-
strom tiber Wald ansteigen). Dem steht die vermehrte Ener-
gieaufnahme des Waldes durch Strahlung durch die geringe-
re Albedo gegeniiber. Insgesamt entscheidet das Uberwiegen
des Albedoeffektes oder des Evapotranspirations- und Rau-
igkeitseffektes tiber den Netto-Effekt der Energiefliisse und
damit der Temperaturdnderung. Die Wasserverfiigbarkeit im
Boden spielt eine wesentliche Rolle fiir die Evapotranspirati-
onsleistung der Vegetation und damit fiir die biogeophysika-
lische Klimawirksamkeit (Huang et al., 2020; Teuling et al.,
2010). Chen & Dirmeyer (2020) weisen auf die zusitzliche
Bedeutung von Feedbackprozessen aus der Atmosphire hin
(Anderung der Bewdlkung und des lokalen Niederschlags
auf Grund einer Landnutzungsdnderung), welche die Tem-
peraturwirkung des Waldes deutlich beeinflussen konnen. Es
ist auch zu beachten, dass die Baumart einen grofen Einfluss
auf die Energiefliisse und damit auf die Temperaturwirkung
einer Aufforstung hat (Schwaab et al., 2020).
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Abb. 2.17 Schematische Dar-
stellung zur Veranschaulichung
der biogeophysikalischen Aus- S
wirkungen einer Aufforstung im M
Sommer. LE: latenter Wirme-

fluss; SH: fiihlbarer Warmefluss;
die langwellige Strahlung, der
Bestandswirmestrom und der
Bodenwiérmestrom sind nicht
dargestellt. (Veridndert nach Pe-
rugini et al., 2017, angepasst fiir
Osterreich)

Auf globaler Skala werden die biogeophysikalischen Ef-
fekte auf Grund von menschenverursachten Landnutzungs-
dnderungen seit ca. 1700 mit —0,10 £ 0,14 °C angegeben.
Sie hatten also einen kiihlenden Effekt, der den biogeo-
chemischen Effekten mit einer Temperaturzunahme von
+0,20 £ 0,05 °C entgegenwirkte (IPCC, 2019a).

2.3.1 Biogeophysikalische Effekte
der Landnutzung iiber die Albedo fiir Osterreich

Die durchschnittliche planetarische Albedo der Erde liegt
bei ca. 0,29, was bedeutet, dass ungefihr 29 % der einge-
henden Sonnenstrahlung in das Weltall zuriickgestrahlt wird
(Kim und Ramanathan 2012). Wilder weisen eine nied-
rigere Albedo (0,10-0,15) als Griinland- (0,16-0,30) oder
Schneefldchen (0,65-0,85) auf, wobei Gletscher infolge ih-
res oft groen Anteils an Staub oder organischem Material an
der Eisoberfliche auch deutlich geringere Werte aufweisen
(Abb. 2.18; Pielke & Avissar, 1990). Landnutzungsflichen
mit geringer Albedo erwidrmen sich durch die absorbierte
Strahlung stirker und geben diese Wirme wieder an ihre
nihere Umgebung ab. Betts (2000) zeigte, dass die Verin-
derung der Landoberflache und dadurch deren Albedo durch
Nadelwaldaufforstungen in Gebieten mit Schneebedeckung
im Winter die an sich positive Klimawirksamkeit reduzie-
ren kann. In manchen Gebieten mit Schneevorkommen liegt
die Abkiihlung aufgrund von Albedoveridnderungen durch
Entwaldung in der gleichen Groenordnung wie die erwir-
menden Effekte durch die verursachten CQO,-Emissionen
(Brovkin et al., 1999). Somit sollten die biogeophysikali-
schen Effekte bei der Klimabilanzierung von Landnutzungs-
formen und deren Veridnderungen miteinbezogen werden
(Bernier et al., 2011; Kirschbaum et al., 2011; Lohila et al.,
2010; O’Halloran et al., 2012; Schwaiger & Bird, 2010).
Eine Studie von Wohlfahrt et al. (2021) zeigt, dass die Al-
bedowirkung von Wasserkraftwerken (geringere Albedo der
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Wasserflachen der Speicherseen im Vergleich zur unverbau-
ten Landschaft) der positiven CO,-Wirkung der Wasserkraft-
nutzung entgegenwirkt und entsprechend zu berticksichtigen
ist.

2.3.2 Temperaturanderung auf Grund
biogeophysikalischer Effekte
von Landnutzungsinderungen fiir Osterreich

Quantitative Angaben der biogeophysikalischen Effekte der
Landnutzungsinderungen fiir Osterreich miissen aus groB-
raumigeren Untersuchungen abgeleitet werden. Basierend
auf Simulationsergebnissen des Landoberflichenmodells
CLM4 (Community Land Model Version 4.0) gekoppelt
mit dem Regionalen Klimamodell WRF (Weather Research
and Forecasting Model Version 3.9.1) zeigt Abb. 2.19 die
biogeophysikalischen Auswirkungen der Landnutzungsin-
derungen (vorwiegend Umwandlung von Ackerflichen in
Wald) in Europa fiir 1992-2015. Einer homogenen Abnah-
me der Jahresmitteltemperatur (0,12 £ 0,20 °C) in Mittel-
und Westeuropa steht eine Temperaturzunahme in Osteuro-
pa gegeniiber (Huang et al., 2020). Diese unterschiedlichen
Simulationsergebnisse (die im Vergleich zu anderen Stu-
dien eher am unteren Ende der berichteten Bereiche und
eher niher zu Messergebnissen liegen) bei generell ana-
loger Landnutzungsénderung sind durch unterschiedliches
Prozessverhalten zu verstehen. Wihrend in West- und Mittel-
europa das Uberwiegen des Evapotranspirationseffektes zu
einer Abkiihlung gefiihrt hat, kam es in Osteuropa durch die
Ausdehnung des Waldes und Dominanz des Albedoeffek-
tes zu einer Erwdrmung. Dabei spielen die Riickkopplung
zwischen Bodenfeuchte (deutlich geringere Werte der Bo-
denfeuchte in Osteuropa) und Temperatur und andere lokale
Faktoren eine zentrale Rolle fiir das unterschiedliche Pro-
zessverhalten in Osteuropa (Huang et al., 2020). Davin et al.
(2020) untersuchten den Effekt einer Aufforstung mittels ei-
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Die Albedo istdas Reflexonsvermégen elner Oberfliche,
Angegeben wird die Hohe der Reflexion in Prozent. Wird das
Sonnenlicht nicht reflektiert, sondern absorplert, erwdrmt sich
der Korper und die umgebende Luftschicht.

Els (Neuschnee)

75-90 %
Reflexion
heller Sand /-j
25-45% - .
Reflexion : ._.«
640
e L]

a

-1.0 -0.8 -06 -04 -0.2

Abb. 2.19 Anderung der Jahresmitteltemperatur (2m-Temperatur)
durch die jiingsten (1992-2015) Landbedeckungsinderungen in Eu-
ropa. a Temperaturdnderung (°C) aufgrund von Unterschieden in der
Landbedeckung zwischen 1992 und 2015; b Anderung der Jahresmit-
teltemperatur ohne Beitrige der Landnutzungsénderung in der Land-

nes Multi-Modell-Ansatzes und zeigten fiir den Alpenraum
vorwiegend eher eine Erwidrmung (wobei die Modellunsi-
cherheit fiir den Sommer deutlich grofer ist). Mit einem
dhnlichen Ansatz zeigten Naudts et al. (2016) eine Erwir-
mung von 0,08 K in den letzten 250 Jahren fiir Mitteleuropa
durch die Umwandlung von Laubwildern in Nadelwilder.
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wirtschaft; die gezeigten Temperaturdnderungen wurden mittels des
Land Surface Process Model CLM aus beobachteten Landnutzungsén-
derungen (vorwiegend Griin- und Ackerland zu Wald) berechnet. Die in
Tab. 2.2 als Mitteleuropa bezeichnete Region ist mittels des strichlierten
Rechtecks hervorgehoben. (Verdndert nach Huang et al., 2020)

Neben modellbasierten Ansidtzen zur Erfassung der bio-
geophysikalischen Effekte der Landnutzungsinderungen lie-
gen Ergebnisse aus instrumentellen Messungen der Kom-
ponenten der Energiebilanz vor. Es ist jedoch zu beto-
nen, dass Messungen, im Gegensatz zu Modellsimulationen,
nur fiir wenige Landnutzungsarten vorliegen und Land-
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Tab. 2.2 Anderung der 2m-Temperatur (°C) auf Grund biogeophy-
sikalischer Effekte von Landnutzungsidnderungen, zusammengefasst
aus vorliegenden Studien, die auf Osterreich iibertragbar sind. So-
wohl Modellsimulationen als auch Messungen sind beriicksichtigt. Die

Werte zum Schwankungsbereich in Huang et al. (2020) beziehen auf
das 95-%-Konfidenzintervall, die Modellsimulationen auf die Periode
1992-2015, die Messungen auf die Periode 2008-2012. Der mit Mittel-
europa bezeichnete Ausschnitt istin Abb. 2.19 dargestellt

Temperaturdnderung (°C) auf Grund biogeophysikalischer Effekte von Landnutzungs@nderungen
Modellsimulationen Perugini et al., 2017, gemdfigte Zone Huang et al., 2020, Mitteleuropa
von Zu | Mittelwert IStandardabw. Max Min Modell Messung
Grinland Odland 0,55 0,47 1,10 0,00
Griinland Ackerland 0,04 10,08 0,67 +0,04
Wald Odland -0,82 0,52 -0,10 -1,30
Wald Ackerland -0,30
Wald (Nadelwald) | Ackerland | 0,21 0,06 0,80 +0,06
Wald (Laubwald) | Ackerland | 0,12 +0,06 0,68 +0,04
Wald Grasland | -0,80
Wald (Nadelwald) Grasland | 0,16 0,12 0,24 +0,06
Wald (Laubwald) Grasland | 0,18 +0,10 —0,08 +0,12
Buschland Wald 0,30
Bu_schland Ac_ke_r!_an_d | —0,13 0,10 -0,12 10,14
Anderes Wald 0,56
Entwaldung -0,73 0,45 -0,10 -1,320
Aufforstung 0,56
Messungen
Entwaldung 0,50 1,20 -0,21
Aufforstung -0,50 0,21 -1,20
nutzungsidnderungen mittels eines Space-for-Time-Ansatzes Zunahme der Waldfliche wurde auch in der Studie von

abgeschitzt werden. Messungen der oberflichennahen Ener-
giefliisse mittels verschiedener Messeinrichtungen sind auf-
wendig (z. B. mikrometeorologische Messungen). Durch das
FLUXNET-Messnetz liegt ein international koordiniertes
Messprogramm vor, das Daten der Energiefliisse (aber auch
von Fliissen verschiedener Spurengase und Wasserdampf) in
hoher Qualitit misst (z.B. Chu et al., 2017). Osterreich ist
in FLUXNET mit einer Station in Tirol (Neustift im Stu-
baital; Abb. 2.16) vertreten. Neben FLUXNET liefern auch
ICOS-Stationen mit einem spezifischen Fokus auf THG-
Konzentrationen und -fliisse, wichtige Grundlagendaten zu
biogeophysikalischen Effekten der Landnutzung. Osterreich
ist derzeit nicht in ICOS vertreten.

Tab. 2.2 fasst die Ergebnisse verschiedener Studien zu den
biogeophysikalischen Effekten einer Landnutzungsinderung
mit Fokus auf Mitteleuropa zusammen. Die Temperaturef-
fekte auf Grund von Landnutzungsidnderungen zeigen eine
grof3e Heterogenitit, in mehreren Féllen auch Gegensitzlich-
keiten. So zeigt sich eine gegensitzliche Wirkung von Auf-
forstung beziehungsweise Entwaldung zwischen Modellsi-
mulationen und Messungen. Perugini et al. (2017) erklérten
diesen Widerspruch mit der grolen rdumlichen Variabilitit
der zugrunde liegenden Prozesse (insbesondere unterschied-
liche Dominanz von Albedo- und Evapotranspirations- bzw.
Reibungseffekt) in Zusammenhang mit der rdumlichen Ska-
la (Rasterzellen der Modelle versus Punkte oder homogene
Flichen der Messungen), aber auch mit unterschiedlichen
Zeitbeziigen der einzelnen Studien. Die regionsabhingige
Dominanz des biogeophysikalischen Effekts aufgrund von

Huang et al. (2020) gezeigt.

Tab. 2.2 zeigt, dass Laub- und Nadelwald eine un-
terschiedliche biogeophysikalische Wirksamkeit besitzen.
Schwaab et al. (2020) konnten (auch fiir die Alpenregi-
on) zeigen, dass durch den Ersatz von Nadelwald durch
Laubwald insbesondere im Sommer ein biogeophysikali-
scher Kiihlungseffekt erzielt wird. Wihrend der Effekt im
Mittel, bei einer Erhohung der Laubwaldfliche auf 80 %, re-
lativ klein ist (ca. 0,3-0,75 K), wird er bei Hitzeperioden im
Sommer besonders grof (bis 1,5 K). In diesem Zusammen-
hang ist festzuhalten, dass es auch durch die Anpassung an
den Klimawandel zu einer natiirlichen Verschiebung in der
Zusammensetzung der Baumarten kommt. Die Ergebnisse
der Waldinventur zeigen einen kontinuierlichen Anstieg des
Anteils an Laubbaumarten in Osterreich (siche Abschn. 3.3.1
und Thom et al., 2018a). Damit sind eine Abnahme der Albe-
do (vorwiegend durch Reduktion der Schneedecke) und eine
Zunahme der Evapotranspiration verbunden.

Zusammenfassend kann festgehalten werden, dass die
deutliche Zunahme der Waldfliche wihrend der letzten De-
kaden in Osterreich eher zu einem leichten Abkiihlungsef-
fekt (ca. —0,2 °C fiir 1992-2015) der Jahresmitteltemperatur
gefiihrt hat, aber die Unsicherheit iiber die biogeophysi-
kalische Wirkung von Landnutzungsénderungen allgemein
grof ist und ein signifikanter Forschungsbedarf besteht. Mes-
sungen der Energiefliisse an der Oberflache erfassen meist
keine Landnutzungsidnderungen, sondern nur den Zustand
einer Landnutzungsart, wihrend Ergebnisse von Modellsi-
mulationen (Regionalmodelle gekoppelt mit Landoberfld-
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Abb. 2.20 Anomalien der Evapotranspiration (Ey) berechnet nach
Penman-Monteith sowie der Globalstrahlung fiir Osterreich iiber die
Periode 1977-2014. Die blaue Linie zeigt die Werte der Einzeljahre,
die schwarze dicke Linie ist eine mittels GauB3-Filter geglittete Kurve,
die rote Linie zeigt den linearen Trend. In der Abbildung rechts wird der

chenmodellen) von den abgebildeten Prozessen und Riick-
koppelungen abhingen. Auch muss die oft unterschiedliche
Wirkung von Landnutzungsinderungen auf Oberflichentem-
peratur (aus Satellitendaten abgeleitete Temperatur) und 2m-
Temperatur (Standardbeobachtung der Meteorologie) beach-
tet werden.

233 Anderung der Evapotranspiration
in Osterreich

Die in Abb. 2.20 aus einer Modellstudie abgeleitete Tem-
peraturabnahme fiir Osterreich auf Grund der Zunahme
der Waldfliche begriindet sich aus dem Uberwiegen der
Evapotranspiration beziehungsweise des latenten Wirme-
flusses (gegeniiber dem Albedoeffekt). Dies sollte durch
Messungen der Evapotranspiration fiir Osterreich besti-
tigt werden. Aktuelle Untersuchungen zur Verdunstung in
Osterreich stammen von Haslinger & Bartsch (2016) und
Duethmann & Bloschl (2018). Die berechnete Evapotran-
spiration fiir Osterreich zeigt seit 1979 einen deutlich stei-
genden Trend (+18 mm/Dekade, bezogen auf Jahreswerte).
Diese Zunahme deckt sich mit der berechneten Evapo-
transpiration unter Verwendung eines Wasserbilanzansatzes
(29,3 mm/Dekade). Als wesentlicher Antrieb der Verduns-
tungszunahme wird durch Duethmann & Bloschl (2018) die
ebenfalls zunehmende Globalstrahlung angefiihrt, die wie-
derum aufgrund der zunehmenden Sonnenscheindauer an-
gestiegen ist. Die mittlere Evapotranspiration fiir Osterreich
von 648 mm (604 mm mittels Wasserbilanzansatz) entspricht
einem Netto-Wert der latenten Wirme von ca. 50 W/m?2, der
Trend von +18 mm/Jahr/Dekade einer Zunahme der laten-
ten Wirme von ca. 1,4 W/m?/Dekade. Die Vegetation trigt
durch einen verdnderten NDVI (Normalized Difference Ve-

Anteil der einzelnen Antriebsgrofien zum Gesamttrend der Verdunstung
(berechnet aus der Wasserbilanz auf Einzugsgebietsebene) gezeigt, die
Fehlerbalken beziehen sich auf die Standardabweichung. (Duethmann
& Bloschl, 2018)

getation Index, abgeleitet aus Satellitendaten) ca. zu einem
Drittel zu diesem Trend bei (Abb. 2.20). Zusammenfassend
kann festgehalten werden, dass die Evapotranspiration und
damit der latente Wirmefluss in Osterreich in den letzten vier
Dekaden um ca. 20 mm/Jahr/Dekade (ca. 1,5 W/m?/Dekade)
zugenommen hat. Zirka ein Drittel des Effekts ist auf die
Vegetation zuriickzufiihren, moglicherweise durch die Zu-
nahme der Waldflichen (Duethmann & Bloschl, 2018).

2.3.4 Biogeophysikalische Effekte
der Landnutzung wahrend Hitzewellen

Die biogeophysikalische Wirkung verschiedener Landnut-
zungsarten hat besondere Relevanz in der moglichen Ddmp-
fung oder Verstirkung von Hitzewellen. Aufbauend auf
den Messungen verschiedener FLUXNET-Stationen konn-
ten Teuling et al. (2010) die unterschiedlichen Reak-
tionen der einzelnen Energieflussterme tiber Waldbestin-
den im Vergleich zu Griinland beziehungsweise Ackerbo-
den in Europa wihrend Hitzewellen zeigen (Abb. 2.21).
Uberraschenderweise zeigt sich iiber Griinlandflichen wih-
rend einer Initialphase einer Hitzeperiode eine relativ ge-
ringere Zunahme des fiihlbaren Wérmestroms im Vergleich
zu Waldflachen, wihrend umgekehrt die Verdunstung (und
damit der latente Warmefluss) besonders groflie Werte iiber
Griinlandflichen annimmt. Erst mit der Anderung der Was-
serverfiigbarkeit im Boden wiéhrend der sich entwickelnden
Hitzewelle wird der latente Wirmefluss iiber Griinlandfla-
chen deutlich kleiner und es kommt, auf Grund des nun stark
zunehmenden fithlbaren Wiarmestroms, zu einem Verstir-
kungseffekt einer Hitzewelle. Waldflachen konnen hingegen,
auf Grund eines eher konservativen Wasserhaushaltes und
gleichbleibender Verdunstung, ihre dimpfende Wirkung auf
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Abb.2.21 Strahlungs- und Energiefliisse tiber Wald und Griinland. Die
Bilanz ankommender (Pfeil nach unten) und abgehender (Pfeil nach
oben) kurzwelliger (SW) und langwelliger (LW) Strahlung ergibt die
verfiigbare Netto-Strahlung (R,), die fiir latenten Wirmestrom (A ET),
fiihlbaren Warmestrom (H) und Bodenwirmestrom (G) zur Verfiigung

Hitzewellen langfristig (Phase 2 und 3 einer Hitzeperiode)
entwickeln.

2.4 Die Rolle ausgewahlter naturnaher
Okosysteme fiir den Klimawandel

Da natiirliche Austauschprozesse zwischen Okosystemen
und Atmosphire per Definitionem nicht in der THG-Inventur
erfasst werden, soll hier im Detail auf die Klimawirksamkeit
spezifischer in Osterreich relevanter Okosysteme eingegan-
gen werden.

2.4.1 Treibhausgasemissionen und andere
klimawirksame Effekte der naturnahen
und bewirtschafteten Moore

Die Fldchenbestimmung bei organischen Bdden unter Forst,
Acker und Griinland ist schwierig, denn die vegetations-

steht. 1 ist das Restglied. a Messstationen, b Klimatologie der Energie-
fliisse, ¢ Anomalien von ET und H an Hitzewellentagen, d Anomalien
der Energiefliisse an Hitzewellentagen wihrend der Initialphase. Die
vertikale Linien markieren das 95-%-Konfidenzintervall der Mediane.
(© nature geoscience, Springernature, Teuling et al., 2010)

okologischen Definitionen der Moore entsprechen nicht den
bodenkundlichen Definitionen.

Tab. 2.3 basiert auf einer vegetationsokologischen Defini-
tion.

Die Flichenabgaben zu Moorboden in Osterreich schwan-
ken zwischen 21.000 (Haslmayr et al., 2018) und 126.495 ha
(Griinig, 2010). Somit sind Angaben tiber die Fldche organi-
scher Boden in Osterreich mit groBer Unsicherheit behaftet.

Die Abschitzung der Emissionsfaktoren der organischen
Boden Osterreichs leidet darunter, dass nur sehr wenige Da-
ten zu Gasfliissen zur Verfiigung stehen. Von der Universitit
Wien werden die CO,- und CH,4-Fliisse zweier Moorstand-
orte mit der Eddy-Kovarianz-Technik gemessen: Seit 2015
im naturnahen Piirgschachen Moor (steirisches Ennstal) und
seit 2017 bei Illmitz (Schilfgiirtel des Neusiedler Sees;
Abb. 2.17.). Die CH4- und CO,-Austauschbestimmungen
von Drollinger et al. (2019) zeigen, dass das leicht ge-
storte naturnahe Talbodenhochmoor Piirgschachen Moor im
Ennstal in einem dem langjdhrigen Mittel von Niederschlag
und Temperatur entsprechenden Jahr eine Senke von 110 g
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Tab. 2.3 Ubersicht der durchschnittlichen Kohlenstoffvorrite je Hektar der Landnutzungskategorien und Kohlenstoffpools in Osterreich. Bei
leeren Zellen sind keine Daten verfiigbar. (Konsistente Zusammenstellung basierend auf FAO 2020; Umweltbundesamt, 2022, 2011, 2000)

Gesamt-C- | (300 mekohlenstoffvorrat
Fliichen Boden Vegetation Totholz Gesamtkohlenstoffvorrat Vorrat im bis 30 em Bodentiefe
Kategorie Unterkategorie in kha, (tC /ha)'® (t C /ha)! (t C /ha) im Boden (kt C)"° Boden (kt O)'5
2018 (kt COz¢)"*
Wald 4046 1211712 104 2 490.000 1795.000 128.000
Ackerland 1405 60512 84.300 309.00 82.000
Einjéhrige Kulturen 7
Weingirten'? 34 2000
Obstanl ) 14%
Haus- und Nutzgiérten
(mehrjahrige 144
Kulturen)
Christbaumkulturen 474
Energieholz 394
Griinland 1335 100%12 6 134.000 489.000 62.300
Feuchtgebi 153 37.500 137.000 4600
Hochmoor 46 43977 18.700 68.600
Niedermoor 226 8433 18.700 68.700
Siedl 568 46° 41 26.100 95.800 22.500
S iges Land’ 879 71° 11 62.400 229.000

I Davon 106 t C/ha im Mineralboden, 15 t C/ha in der organischen Auflage; 2 bis 600 cm Bodentiefe (Haslmayr et al., 2018); 3 bis 115 cm Bodentie-
fe (Haslmayr et al., 2018); 4 am Ende der Umtriebszeit; > siche Abschn. 2.2.3.3. fiir die inkludierten Subkategorien; 6 Fliiche der schiitzenswerten
Moore Osterreichs It. (Steiner, 1992); 7 Angaben basieren auf dem Osterreichweiten Messnetz der Waldinventur im Raster 4 x 4 km; 8 Angaben
basieren auf dem Osterreichweiten Messnetz der linderweisen Bodenzustandsinventuren (Raster ca. 2 x 2 km); 9 Expertenschitzung; 10 his 50 cm

Bodentiefe (ausgenommen Moore); '! oberirdische und unterirdische Biomasse der Vegetation;

12 es sind untergeordnet auch bewirtschaftete

Boden aus Feuchtgebieten enthalten; 13 Umtriebszeit ca. 35 Jahre; '* Umtriebszeit ca. 18 Jahre; !5 nach Baumgarten et al. (2021), der Berech-
nung liegen teilweise abweichende Flichenangaben zu den Nutzungskategorien zu Grunde, die Vorrite unter Wald beziehen sich nur auf den

Mineralboden. CO,, = CO,-Aquivalente

CO,e/m?/Jahr war, wihrend es unter Diirrebedingungen ei-
ne Quelle von 75 g CO,e/m?/Jahr war. Geht man davon aus,
dass an diesem #uBerst oligotrophen Standort mit sehr wei-
tem C/N-Verhiltnis des Torfs N,O-Emissionen keine Rolle
spielen, konnen diese Daten mit grofer Konfidenz betrachtet
werden.

Unter Verwendung publizierter Durchschnittswerte ver-
schiedener Moortypen in Europa und des Osterreichischen
Moorkatalogs (Steiner, 1992) errechneten Essl et al. (2012)
Emissionsfaktoren zwischen 0,50 und 18,33t CO,e/ha/Jahr.
Der Faktor von 69,33t CO,e/ha/Jahr fiir abgetorfte Fla-
chen fillt mangels groBer derartiger Flachen jedoch nicht
ins Gewicht. Im Gegensatz dazu betragen die Emissionsfak-
toren von genutzten Mooren 23,2-45,1t CO,e/ha/Jahr. Auf
die von Essl et al. (2012) angesetzten Flichen hochgerech-
net, wiirden die naturnahen Moore Osterreichs ca. 0,02 Mio.
COje und die genutzten Moore ca. 3,9 Mio.t CO,e/Jahr
freisetzen. Da die von Essl et al. (2012) verwendeten Moor-
flaichen (unter Bezugnahme auf Griinig, 2010) am hohen
Ende der hier vorgestellten Spannweite liegen, sind diese
Werte mit groer Unsicherheit behaftet. Aber selbst unter
Verwendung des tiefen Endes des Spektrums (12.954 ha ge-
nutzte Moorboden) wiiren die Moore Osterreichs eine Quelle
von 0,35 Mio. t COze.

Somit kann konstatiert werden [begrenzte Evidenz, mitt-
lere ﬂbereinstimmung], dass die naturnahen Moore Oster-
reichs eine Senke fiir CO, darstellen, die durch den Kli-
mawandel, Siedlungen, atmosphirische N- und Spurenstoff-
eintrdge und andere Infrastrukturen und/oder Entwisserung

zu einer Quelle werden kann, und dass die entwésserten
Moore Osterreichs Treibhausgase in einer GroBenordnung
von 0,35-3,9 Mio. t CO,e/Jahr emittieren und damit eine be-
deutende Quelle in der THG-Bilanz Osterreichs sind.

2.4.2 Treibhausgasemissionen und andere
klimawirksame Effekte von aquatischen
Okosystemen

Binnengewisser werden im letzten IPCC-Bericht zum Koh-
lenstoffkreislauf (Ciais et al., 2013) als Emittenten von
global 1 Gt C/Jahr beriicksichtigt. Aktuelle Ergebnisse der
vergangenen Jahre zeichnen ein differenziertes Bild. Wih-
rend die Fixierung von CO, durch die Photosynthese in
Binnengewissern nur etwa 0,3 Gt C/Jahr ausmacht, wer-
den die Emissionen (C-Aquivalente aus CO, und CHy4) mit
3,9 Gt C/Jahr beziffert (Drake et al., 2018). Der GroBteil des
Kohlenstoffs, der in aquatischen C)kosystemen transformiert,
gespeichert und transportiert wird (5,1 Gt C/Jahr), kommt
aus dem terrestrischen Bereich, und nur ein vergleichs-
weise kleiner Anteil davon wird in die Meere exportiert
(0,95 Gt C/Jahr). Etwa 0,6 Gt C werden in den Sedimenten
der Oberflichengewisser jahrlich festgelegt (Drake et al.,
2018). Diese Zahlen unterstreichen die bislang wenig be-
achtete Rolle von Binnengewissern im Kohlenstoffkreislauf.
Auch in den nationalen THG-Inventuren werden die Oberfla-
chengewisser mangels robuster Methoden und Daten nicht
beriicksichtigt. Eine weniger prominente Rolle im Vergleich
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zu terrestrischen Okosystemen (vor allem landwirtschaftlich
intensiv genutzten Flichen), spielen Gewisser fiir den Stick-
stoffkreislauf und die Freisetzung von N,O.

Bislang keine Beachtung im Kohlenstoffkreislauf und fiir
die Bilanzierung von THGs findet das Grundwasser, welches
per Definition auch zu den Binnengewissern, und somit auch
zu den aquatischen Okosystemen, zihlt. Grundwasser ist ei-
ne Senke von Kohlenstoff und Stickstoff, auch in Form von
Treibhausgasen (CO,, CHy, N,O), aus dem terrestrischen
Bereich, vor allem aus landwirtschaftlichen Flichen (Jahan-
gir et al., 2012; Siemens, 2003). Zudem ist Grundwasser
Transportmedium von Kohlenstoff- und Stickstoffverbin-
dungen in oberirdische Gewdsser (Jahangir et al., 2012).
Grundwasserleiter sind ihrerseits jedoch auch biologischer
Reaktionsraum fiir die Transformation von organischen Ver-
bindungen und Nihrstoffen und somit die Produktion von
THGs (Minamikawa et al., 2010). Hotspots der CO,- und
N,O-Emission sind beispielsweise Quellen (Laini et al.,
2011) und landwirtschaftliche Flichen, die mit Grundwas-
ser bewissert werden. Unklar ist bis heute, welche Mengen
an Kohlendioxid und anderen THGs aus dem gesittigten
Untergrund iiber den Grundwasserspiegel in die Bodenluft
ausgasen, wie dies kiirzlich fiir Schotterbinke an Flie3ge-
wissern gezeigt wurde (Boodoo et al., 2019, 2017), oder
wihrend der Bewisserung freigesetzt werden. Sowohl fiir die
Oberflichengewisser als auch fiir das Grundwasser stehen
osterreichspezifische Daten zur Konzentration und Emissi-
on von THGs nur fiir ganz wenige ausgewihlte Gewdsser
und Zeitpunkte zur Verfiigung (Boodoo et al., 2019, 2017;
Pighini et al., 2018; Schelker et al., 2016; Soja et al.,
2014).

2.4.3 Klimawirksame Effekte
von Gebirgspermafrost

Das jihrliche Auftauen und Wiedergefrieren des Permafrost-
bodens ist nicht nur ein physikalischer Prozess, sondern birgt
auch durch bodenchemische Prozesse die Moglichkeit zur
Freisetzung von Treibhausgasen (v.a. CO, und CHy), was
im Falle des arktischen Permafrosts eine duferst relevan-
te (potenzielle) Treibhausgasquelle durch den Klimawandel
darstellt (Schuur et al., 2015). Grundlage fiir eine Freiset-
zung sind entsprechend grofle Mengen an organischem C,
die im Boden als potenzielle CO,-Quellen gespeichert sein
miissen. Wihrend fiir den arktischen Permafrost eine Viel-
zahl an quantitativen Studien zu den Gasfliissen zwischen
Boden und Atmosphire vorliegen (und die gro3e Relevanz
des arktischen Permafrosts fiir das globale Klima bele-
gen), gibt es derartige Studien fiir den Gebirgspermafrost
der Alpen nicht. Jedoch kann geschlossen werden, dass auf
Grund der geringen Mengen organischen Kohlenstoffs in
Gebirgspermafrostboden (Abschn. 2.5) die Moglichkeit zur

CO,-Freisetzung sehr gering ist (Fuchs et al., 2015). So
quantifizierten Pascual et al. (2021) das Kohlenstoffreservoir
des Gebirgspermafrostes fiir das Altai-Gebirge (Russland)
basierend auf Messungen als gering und postulierten ei-
ne Kohlenstoffsenke des Permafrostes und einen negativen
Feedback durch den Klimawandel. Diese Ergebnisse aus
dem Altai konnen auf den Permafrost der Alpen iibertra-
gen werden. Im Gegensatz dazu gaben Chersich et al. (2016)
an, dass mit steigender Bodentemperatur (und damit einer
Zunahme der Active Layer Thickness) die nachfolgende
Freisetzung grofer Mengen an CO, und Nihrstoffen auch
durch den alpinen Permafrostriickgang verbunden sein kann.
Diese Studie bezieht sich jedoch nicht auf quantitative Daten
und muss daher als weniger aussagekriftig eingestuft wer-
den. Zusammenfassend kann sowohl auf Grund der geringen
Mengen an gespeichertem Kohlenstoff im alpinen Perma-
frost als auch auf Grund der (iibertragbaren) Ergebnisse aus
dem Altai-Gebirge auf eine untergeordnete Rolle des Perma-
frostes fiir die THG-Bilanz geschlossen werden.

Im Gegensatz zu anderen Komponenten der Kryosphire
wie den Gletschern und der Schneedecke ist der Perma-
frost nicht direkt sichtbar und messbar. Nur die in den
Alpen recht weit verbreiteten Blockgletscher (Gemenge aus
Schutt und Eis) sind als Permafrostphdnomen gut erkennbar.
Boeckli et al. (2012a, 2012b) haben versucht, die flichen-
méiBige Verbreitung des Permafrostes in den Alpen mittels
eines empirischen Modells abzuschitzen, wobei die mittlere
Jahrestemperatur und die potenzielle kurzwellige Einstrah-
lung wesentliche EingangsgréBen des Modells sind. Die aus
dem Modell abgeleitete Flichengrofe des Permafrostes in
Osterreich wird mit 484-2907km? abgeschiitzt (Gletscher-
fliche 340 km?, Boeckli et al. 2012a).

Permafrost ist ein thermisches Phidnomen, und die Bil-
dung und der Abbau sind an erster Stelle an die Energiebilanz
an der Erdoberfliche und damit an die Energiefliisse zwi-
schen Atmosphire und Boden gebunden (Scherler et al.,
2014). Auf Grund der saisonalen Anderung der einzelnen
Komponenten der Energiebilanz unterliegt auch der Per-
mafrost einer saisonalen Verdnderung, die von langfristi-
gen Anderungen durch den Klimawandel iiberprigt ist. Das
macht die Identifikation signifikanter zeitlicher Trends im
Zusammenhang mit dem Klimawandel schwer und lange
hochqualitative Beobachtungsreihen notwendig. Derartige
Zeitreihen liegen von der Schweiz vor (Abb. 2.22) und an-
satzweise aus Osterreich (Sonnblick, Kitzsteinhorn, siehe
Heinrich, 2017). Die Zeitreihen aus der Schweiz lassen ei-
nen allgemeinen Erwédrmungstrend insbesondere seit 2009
erkennen, der durch den schneearmen Winter 2016/17 unter-
brochen wurde (Noetzli et al., 2019). Das jahrliche Auftauen
und Gefrieren in den oberflichennahen Schichten wird mit
der sogenannten Auftauschicht (,,Active Layer®) beschrie-
ben, die ein wichtiges Maf fiir die Identifikation von Ver-
dnderungen des Permafrostes ist.
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Abb. 2.22 Monatsmittel der Bodentemperatur in 10 m Tiefe fiir ausgewihlte Permafrost-Beobachtungsstationen (Bohrlochmessungen) in der

Schweiz. (Noetzli et al., 2019)

2.4.4 Almweiden und Anderungen/Aufgabe ihrer
Bewirtschaftung

Almen tragen maBgeblich zur Asthetik des Osterreichischen
Landschaftsbildes bei und erfiillen eine Reihe wichtiger
Okosystemleistungen zum Erhalt einer regional hochwerti-
gen Landwirtschaft und einer hohen Artenvielfalt im alpinen
Raum (Tasser et al., 2020). Almweiden fungieren als regio-
nale Kohlenstoffspeicher, sowie als Senken und/oder Quellen
verschiedener natiirlicher Treibhausgase (Gerzabek et al.,
2005; Schirpke et al., 2013; Sjogersten et al., 2011; Tenhu-
nen et al., 2009).

Die auffilligste Entwicklung in der jlingeren Vergangen-
heit ist der kontinuierliche Riickgang der bewirtschafteten
Almflache [robuste Evidenz, hohe Ubereinstimmung]. Wur-
den 1960 noch ca. 490.000ha bewirtschaftet, so waren es
im Jahr 2018 nur mehr ca. 340.000ha (konsistente Be-
rechnung der Almflichen durch Umweltbundesamt, 2015).
Aufgrund vorliegender Befunde aus Studien kann man da-
rauf schliefBen, dass ein grofer Teil der aufgelassenen Al-
men unterhalb der potenziellen Waldgrenze bereits wieder
zu Wald geworden ist, bzw. schreitet dort die Wiederbe-
waldung kontinuierlich fort (Tasser et al., 2007; Wallentin

et al., 2008). Der Ubergang von Almweide zu Wald geht
mit einem voriibergehend starken Anstieg der Kohlenstoff-
speicherung einher (siche Abschn. 2.2.3.). Wihrend der
Kohlenstoffgehalt im Mineralboden weitgehend unverindert
bleibt (Hiltbrunner et al., 2013; Ortiz et al., 2016) oder leicht
abnimmt (Guidi et al., 2014) — allerdings sind Ergebnis-
se von Untersuchen hiufig widerspriichlich, auf Grund der
schwierigen Nachweisbarkeit von Kohlenstoffinderungen in
alpinen Boden mit hohem Grobskelettanteil und heteroge-
ner Kohlenstoffverteilung —, nimmt der gebundene Kohlen-
stoff in der Baumbiomasse so lange zu, bis sich ein stabi-
ler Kohlenstoffbestand etabliert hat [robuste Evidenz, hohe
Ubereinstimmung]. Dies kann, unter guten Voraussetzungen,
bereits innerhalb weniger Jahrzehnte grofie Mengen CO, (bis
zu mehr als hundert Tonnen pro Hektar) der Atmosphire
entziehen (Hiltbrunner et al., 2013). Mit der Bewaldung ver-
dndern sich allerdings auch die Oberflichenbeschaffenheit
der Landschaft und deren Reflexionseigenschaften (siche Al-
bedo, Abschn. 2.3.1), wodurch die positiven Effekte auf
die Strahlungsbilanz der Kohlenstoffsequestrierung in der
Baumbiomasse teilweise, bzw. in hoheren schneereichen La-
gen vollstandig, verloren gehen konnen (Schwaab et al.,
2015). Die Konfidenz dieser Einsichten zu den Albedoeffek-
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ten an der Waldgrenze in Osterreich, bzw. dem Alpenraum,
ist aufgrund der niedrigen Anzahl an Studien gering. Bertick-
sichtigt man auch Studien entlang latitudinaler Gradienten,
welche sehr dhnliche (6kologische, klimatologisch) Gege-
benheiten abbilden (z.B. Tundra-Taiga), ist die Evidenz
robust und die Ubereinstimmung hoch.

Die intensive Forschungstitigkeit im Stubaital liefer-
te wichtige Erkenntnisse iiber die Umwelt- und Ma-
nagementeinfliisse auf die THG-Bilanzen der Osterreichi-
schen Almweiden. Direkte Messungen des Okosystem-
CO,-Austausches (Abschn. 2.2.4.1; Abb. 2.1 und Box 2.1)
legen nahe, dass die heutigen Osterreichischen Almwei-
den liberwiegend atmosphérische CO,-Senken sind [mittlere
Evidenz, hohe Ubereinstimmung](H(jrtnagl et al.,, 2018a;
Schmitt et al., 2010; Zeeman et al., 2010). Schmitt et al.
(2010) zeigten dariiber hinaus, dass aktiv bewirtschaftete
Almweiden mehr CO, aufnahmen als Weidefldchen, welche
seit 20 Jahren brach lagen. Dafiir wurde aus bewirtschafteten
Almweiden mehr N, O emittiert und weniger CHy aufgenom-
men als in brachliegenden Weiden (Harris et al., 2018). Die
Evidenz, wie sich Almbewirtschaftung auf Spurengasfliisse
(N,O und CHy) auswirkt, ist aufgrund der niedrigen Stu-
dienanzahl gering. Generell sind CHy- und N,O-Flussraten
aus/in bewirtschafteten Almweiden aber um eine Groflen-
ordnung niedriger als jene von CO, und spielen damit nur
eine untergeordnete Rolle in der THG-Bilanzierung. In der
osterreichischen THG-Inventur fallen Almweiden in die Ka-
tegorie Griinland, welche v. a. auf Grund der Emissionen aus
den organischen Boden und Landnutzungswechsel von Wald
zu Griinland insgesamt als THG-Quelle ausgewiesen wird.
Im Gegenzug stellen die Landnutzungswechsel von Griin-
land zu Wald, die flichenmif3ig bedeutender sind und v. a. in
hoheren Lagen stattfinden (Russ, 2019), eine deutliche THG-
Senke dar (Abschn. 2.2.3.3).

2.5 Kohlenstoffbestinde

und Speicherpotenziale in Boden
und Vegetation und deren Dynamik
bei unterschiedlicher Nutzung

Der Einfluss der Landnutzung auf die Kohlenstoffbestinde
in Boden und Vegetation ist evident, die damit in Zusammen-
hang stehende Potenziale fiir die Kohlenstoffsequestrierung
und deren Bedeutung fiir die Mitigation von Treibhausgasen
werden jedoch kontroversiell diskutiert (Scharlemann et al.,
2014; Stockmann et al., 2013). Im Folgenden werden da-
her fiir Osterreichs Boden und Vegetation Schiitzungen der
Speicherpotenziale sowie der Kohlenstoffbestinde und de-
ren Verdnderung dargestellt und hinsichtlich ihrer Relevanz
fiir die Mitigation von Treibhausgasen bewertet.
Kohlenstoffbestandspotenziale in Vegetation und Boden
bieten eine wichtige Referenz im Kontext von Landnut-

zung und Klimawandel: Potenzielle Kohlenstoffbestinde in
Okosystemen sind jene Bestinde, die sich in der hypothe-
tischen Abwesenheit menschlicher Nutzung unter heutigen
Klimabedingungen auf einem bestimmten Standort dau-
erhaft unter Berlicksichtigung natiirlicher Storungsregime
etablieren wiirden. Die Senkenpotenziale stellen die hy-
pothetisch maximale Netto-Senke dar, die sich realisieren
wiirde, wenn ein Standort (unter heutigen Klimabedingun-
gen) der natiirlichen Sukzession iiberlassen wiirde, bis er den
Klimax-Zustand erreicht (Holtsmark, 2012). Abweichend
davon werden fiir den Boden auch sogenannte Kohlenstoff-
sattigungspotenziale iiber die maximale Schutzwirkung der
Mineralsubstanz fiir stabilen Kohlenstoff definiert, wobei
dieser Wert nicht unbedingt dem Kohlenstoffbestand unter
natiirlichen Bedingungen entsprechen muss. Die Erreichung
der Sittigungspotenziale steht mit gesellschaftlicher Land-
und Biomassenutzung in Zielkonflikten. Informationen iiber
diese Potenziale dienen also nicht in erster Linie dazu, direkt
Klimaschutzmafnahmen abzuleiten (indem beispielsweise
die Nutzung vollstindig eingestellt wird). Stattdessen liefern
sie wichtige Referenzgrofien, um unterschiedliche Optionen
der Ressourcennutzung (z.B. Landnutzung, Landmanage-
ment, Energiegestehung) gegeneinander abzuwigen, indem
nicht nur die beobachteten Emissionen oder Senken, sondern
auch deren Opportunititskosten (Searchinger et al., 2018)
in Form von ,,nicht realisierten Senken* verglichen werden
konnen.

In Tab. 2.3 sind die durchschnittlichen Kohlenstoffvorrite
im Boden und in der Biomasse einzelner Subkategorien der
Landnutzungskategorien in Osterreich dargestellt.

2.5.1 Kohlenstoffbestdande
und Speicherpotenziale in Boden

Boden nehmen im globalen Kohlenstoffkreislauf eine zentra-
le Rolle ein. Der globale Pool an organischem Kohlenstoff in
Boden wird auf 1.416 (Scharlemann et al., 2014) bis 2.344 Pg
(Stockmann et al., 2013) geschitzt und reprisentiert damit
das grofite terrestrische Reservoir.

2.5.1.1 Bestimmende Faktoren

der Kohlenstoffspeicherung in Boden

Das Verstindnis der vorherrschenden Mechanismen der
Kohlenstoffstabilisierung in Boden ist aktuell im Umbruch
begriffen. Mehr als ein Jahrhundert wurde Humifizierung
(d.h. die Bildung groBerer, komplexerer und zunehmend
heterozyklischer Molekiile) als grundlegender Mechanis-
mus der Kohlenstoffstabilisierung in Boden betrachtet. Nach
neueren Erkenntnissen hingegen wird organische Substanz
als Kontinuum entlang des mikrobiellen oxidativen Abbaus
und der damit verbundenen Stabilisierung an den Oberfld-
chen der Mineralbestandteile des Bodens durch Mikroaggre-
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gatbildung und somit als Okosystemeigenschaft verstanden
(Lehmann & Kleber, 2015; Schmidt et al., 2011). Klei-
ne, einfache Molekiile (z.B. Zucker, Aminosiuren) haben
demnach lidngerfristig eine dhnliche Verweilzeit wie kom-
plexe, grofle Biomolekiile (z.B. Lignin). Hieraus ergeben
sich wesentliche Implikationen fiir Kohlenstoffmanagement
und -sequestrierung in terrestrischen Okosystemen, insbe-
sondere eine Obergrenze fiir die Speicherung geschiitzten
organischen Kohlenstoffs im Boden (Sittigungspotenzial),
welche neben Temperatur und Wasserhaushalt (Stockmann
et al., 2013) wesentlich durch die Schutzwirkung der mine-
ralischen Bodenkomponenten bestimmt wird (Schmidt et al.,
2011), wobei hier vor allem stabilen Mikroaggregaten (Six
et al., 2002) und KorngroBenfraktionen <20 pum (Hassink,
1997) die grofBte Bedeutung zugeschrieben wird.

Die neue Humustheorie unterliegt jedoch auch zuneh-
mender Kritik. Kurz zusammengefasst bezieht sich diese
darauf, dass von ihren Proponenten experimentelle und
thermodynamische Evidenz fiir aromatische (v.a. phenoli-
sche) Polymere aus dem Abbau von Lignin bzw. aus der
Synthese durch Mikroorganismen (Gerke, 2018), die Exis-
tenz von starken Wasserstoffbriickenbindungen (Alberts &
Takécs, 2004; Wells, 2019) und die Stabilisierung von se-
kundiren Strukturen durch Kationen (Galicia-Andrés et al.,
2021) nicht beriicksichtigt bzw. korrekt interpretiert wiir-
den. Die Existenz starker Wasserstoffbriickenbindungen in
supramolekularen Strukturen wird als Beleg fiir chemische
Schutzmechanismen benannt (Wells, 2019), jedoch ohne
Bezugnahme auf eine Zeitskala. Daher miissen diese Er-
kenntnisse der fiir die Kohlenstoffstabilisierung relevanten
grundlegenden Aussage der neuen Humustheorie, dass die
Verweildauer organischer Substanzen im Boden, abgesehen
von der Initialphase, nicht von der chemischen Rekalzitranz,
sondern der Schutzwirkung der Bodenmatrix abhéngt, nicht
notwendigerweise widersprechen.

Durch Feuer entstandene Kohlenstoffformen (Pyrolyse-
kohlenstoff) konnen in Griinland- und borealen Waldbo-
den bis zu 40 % des organischen Kohlenstoffs ausmachen
(Preston & Schmidt, 2006). Pyrolytischem Kohlenstoff wird
aufgrund seiner verschmolzenen aromatischen Ringstruktu-
ren zumeist hohe Stabilitdt im Boden zugeschrieben (Wang
et al., 2016), doch gibt es auch Evidenz aus Feldexperimen-
ten, dass sogar ein rascherer Abbau erfolgen kann (Hammes
et al,, 2008). In diesem Zusammenhang wurde auch fiir
pyrolytischen Kohlenstoff die Schutzwirkung mineralischer
Substanz als wesentlicher Faktor der Stabilisierung vorge-
schlagen (Brodowski et al., 2006). Der mit géngigen Ver-
fahren bestimmte Anteil von pyrolytischem Kohlenstoff in
Boden konnte aufgrund methodischer Probleme bzw. fehlen-
der Vorbehandlung zudem deutlich iiberschitzt sein (Gerke,
2018; Schmidt & Noack, 2000).

Eine Abschitzung der Verweildauer (Schmidtetal., 2011)
und der Rolle von Pyrolyse-C und supramolekularen Struk-

turen fiir die Kohlenstoffsequestrierung in Boden ist auf
Basis des derzeitigen Wissensstands nicht moglich (Cour-
tier-Murias et al., 2013) und kann daher bei der Berechnung
der Kohlenstoff-Sittigungspotenziale derzeit nicht beriick-
sichtigt werden.

2.5.1.2 Kohlenstoffbestand 6sterreichischer Boden
(»Carbon Stocks”)

In Tab. 2.3 sind die in den Boden bis 50cm Tiefe ge-
speicherten Mengen an organischem Kohlenstoff auf Basis
der zwischen 1988 und 1999 durchgefiihrten Bodenzu-
standsinventuren der Bundesldnder und der bundesweiten
Waldbodenzustandsinventur dargestellt. Dafiir wurden die
flichengewichteten Mediane der Kohlenstoffbestinde fiir
die gesamten aktuellen Flichen der Landnutzungsformen
Osterreichs hochgerechnet (Umweltbundesamt, 2011). Dem-
nach sind in den Waldbdden rd. 490Mio.t C und in den
landwirtschaftlichen Bdden rd. 220 Mio.t C gespeichert.
In den Moorbdden sind, durch die geringe flichenméBige
Ausdehnung der Moore, geringere Kohlenstoffvorrite ge-
speichert, allerdings ist der Kohlenstoffbestand je Hektar
vergleichsweise deutlich grof3er als in den anderen Landnut-
zungsformen. Der Gesamtbestand in den Boden Osterreichs
umfasst etwa 830 Mio. t C-Aquivalente zu 3.056 Mio. t CO,,
was niherungsweise 40 aktuellen jdhrlichen THG-Emissi-
onsraten Osterreichs entspricht. Bodenkohlenstoff in Hori-
zonten unter 50 cm wurde dabei nicht erfasst. Eine Karte
der Kohlenstoffbestinde bis 30cm Bodentiefe unter Be-
riicksichtigung aller Nutzungskategorien ist in Abb. 2.23
wiedergegeben (Baumgarten et al., 2021), Daten zu den ein-
zelnen Nutzungskategorien sind in Tab. 2.3 auch fiir die
Tiefenstufe 0-30 cm aufgelistet, um internationale Verglei-
che auch mit Angaben fiir diese Bodentiefe zu ermoglichen.

2.5.1.3 Kohlenstoffsattigungspotenziale

und -defizite

Modellierungen der Kohlenstoffséttigungspotenziale und
-defizite von Oberbdden (0-20 cm) liegen auf Basis der Da-
ten der niederGsterreichischen Bodenzustandsinventur (Amt
der Niederosterreichischen Landesregierung 1994) bislang
nur fiir Niederosterreich vor (Wenzel et al., 2022). Bei
Kohlenstoffvorriaten von 36 t/ha (davon 85 %, somit 31 t/ha
stabiler Kohlenstoff) unter Ackernutzung liegt das mittels
Regressionsanalyse aus der KorngroBenfraktion <20 pm mo-
dellierte Sattigungspotenzial bei 178 t/ha, daraus ergibt sich
ein Sittigungsdefizit von 143 t/ha (Wenzel et al., 2022). Die
entsprechenden Werte fiir Griinland betragen 63 t/ha Vorrat
bis 20cm Bodentiefe (davon 54 t/ha stabil), 143 t/ha Sit-
tigungspotenzial sowie 88t/ha Kohlenstoffdefizit (Wenzel
et al., 2022). Ackerbdden weisen somit ein Defizit von rd.
80 % des Potenzials auf, Griinlandboden eine ein Defizit von
rd. 62 %. Die Ergebnisse des mit NO-Daten parametrisierten
Boundary Line Modells (Feng et al., 2013) werden durch die
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Abb. 2.23 Kohlenstoffbestinde in Gsterreichischen Boden bis 30 cm Bodentiefe. Dargestellt ist das 50 %-Quantil (Median). (Baumgarten et al.,

2021; Haslmayr et al., 2018)

unabhingige Abschitzung der maximalen Kohlenstoffsitti-
gung iiber die Kationenaustauschkapazitit bestitigt (Wenzel
et al., 2022).

Die Angaben zu Sittigungspotenzialen und -defiziten un-
terliegen denselben Fehlerquellen wie jene der Kohlenstoft-
vorrdte und werden v.a. von den ungenauen Schitzwerten
der Grobanteile und der Rohdichte trocken bestimmt (Feh-
ler in der Grofienordnung von 30 %). Dazu kommt, dass
die Schitzung des Feinanteils <20 pum mangels Messdaten
aus der Fraktion <63 um (Ton- und Schlufffraktion) erfolgen
musste und das Sattigungspotenzial iiber ein weiteres Re-
gressionsmodell abzuschitzen war. Die rechnerische Unsi-
cherheit bei der Schitzung des Sattigungspotenzials liegt bei
Beriicksichtigung der Fehlerfortpflanzung fiir das Boundary
Line Modell mit den Daten der NO-Bodenzustandsinventur
bei + 25 g C/kg und wirkt sich bei geringen Werten stéirker
aus (Wenzel et al., 2022).

Vergleiche mit publizierten Studien aus anderen Léndern
konnen nur methodenspezifisch erfolgen. Wiesmeier et al.
(2014) kamen fiir Ackerboden Bayerns unter Verwendung
des Regressionsmodells von Hassink (1997) und experimen-
tell bestimmten Kohlenstoftkonzentrationen in der Fraktion
<20 um auf ein Sittigungsdefizit von rd. 50 %, mit deutlich
geringeren Defiziten unter Griinland und nahezu gesittigten
Boden unter Wald. Ahnliche Ergebnisse wurden von Feng
et al. (2013) fiir Boden aus verschiedenen Weltregionen be-
richtet, mit deutlich hoheren Defiziten bei Anwendung der
Boundary Line Methode im Vergleich zu jener von Hassink
(1997). Mit der Methode von Hassink (1997) modellierten
Angers et al. (2011) die Sittigungsdefizite landwirtschaft-
licher Boden Frankreichs. Auch hier bestitigte sich die
substanzielle Untersittigung von Ackerboden, wihrend die
Kohlenstoffgehalte der Griinlandbdden groftenteils um das
Siattigungspotenzial liegen. Angers et al. (2011) fanden be-

sonders hohe Defizite in intensiv genutzten Boden (Weinbau,
Ackerbau) im mediterranen Klimaraum (hohe Temperatur),
wihrend Boden unter extensiver Griinlandnutzung insbeson-
dere in hoheren Lagen meist — wahrscheinlich aufgrund der
Unterschitzung des Kohlenstoffsittigungspotenzials durch
die verwendete Gleichung von Hassink (1997) — gesiittigt
bzw. sogar iibersittigt sind.

Hochgerechnet auf die Ackerfliche Niederosterreichs
(699.867ha) ergibt sich fiir die Oberbdden (0-20cm) ein
Siattigungsdefizit zwischen rd. 100 Tg C, wihrend dieses
fiir die Griinlandfliche (182.477ha) mit rd. 16 Tg C deut-
lich geringer ist. Unterstellt man &dhnliche Séattigungsdefi-
zite fiir die Boden der anderen Bundesldnder, ergibt sich
fiir Osterreich ein Sittigungsdefizit unter Acker (1,34 Mio.
ha) von 200Tg C und unter Griinland (exklusive Al-
men; 0,94 Mio. ha) von 83 Tg C. Diese grobe Abschiit-
zung stellt allerdings tendenziell eine Uberschitzung dar,
da die Kohlenstoffbestinde in allen anderen Bundeslidndern
mit Ausnahme des Burgenlands grofer als in Niederds-
terreich sind (Baumgarten et al., 2021) und damit hohere
Sattigung indizieren, und steckt somit vermutlich die Ober-
grenze ab. Wihrend die Modellierungen der Séttigungspo-
tenziale und -defizite fiir NO-Boden aufgrund der guten
Ubereinstimmung der Ergebnisse des Boundary Line Mo-
dells mit der unabhingigen Schitzung iiber die Kationenaus-
tauschkapazitét relativ gut abgesichert sind (Wenzel et al.,
2022), birgt die Hochrechnung auf die landwirtschaftliche
Nutzfliche Osterreichs weitere Fehlerquellen, somit ist de-
ren Ergebnis nur von mittlerer Konfidenz. Fiir Waldbdden
liegen keine Ergebnisse vor. Auch wenn die Ergebnisse von
BMLFUW (2015) und Mutsch et al. (2013a, 2013b) nahe-
legen, dass viele Mineralbdden unter Wald eine relativ hohe
Sattigung aufweisen, ist zumindest bei stark streugenutzten
Bestinden aufgrund der historischen Kohlenstoffexporte von
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einem Sittigungsdefizit auszugehen. Dafiir sprechen auch
die Ergebnisse der nationalen Waldbodenzustandsinventur in
Deutschland, welche den Mineralboden unter Wald als Koh-
lenstoffsenke ausweisen (Griineberg et al., 2014).

Dem sich aus den vorangegangenen Ausfithrungen erge-
benden Sittigungsdefizit von 283 Tg C fiir die unter Acker-
und Griinlandnutzung stehenden Oberboden Osterreichs ste-
hen rd. 22 Tg jihrliche Kohlenstoffemissionen in Osterreich
gegeniiber. Wie in Abschn. 2.5.1.5 und 5.1.1 ausgefiihrt, kon-
nen Bewirtschaftungsmafinahmen nur sehr eingeschriankt zur
Kohlenstoffsequestrierung in Boden beitragen und damit das
Siattigungsdefizit in der Regel nicht vollstindig realisieren.
Zudem konnten im giinstigsten Fall in Acker- und Griin-
landb6den die CO,-Emissionen von maximal 12,7 Jahren
kompensiert werden. Die Kohlenstoffsequestrierungsrate lag
in der Periode 1987/92-2006/08 bei 0,41t C/ha/Jahr. Ohne
grundlegende permanente Anderung der Landnutzung von
Acker- auf Griinland- oder Waldnutzung ist nach derzeitigem
Kenntnisstand davon auszugehen, dass durch Anpassung der
Bewirtschaftungsmaflnahmen (siehe Abschn. 2.5.1.5) nur
ein Teil des Sittigungspotenzials genutzt werden kann. Un-
abhingig davon ist die Kernaussage, dass Osterreichische
Oberboden selbst im Falle der nicht realistischen vollstidn-
digen Realisierung des Sittigungspotenzials nicht viel mehr
als ein Jahrzehnt der aktuellen CO,-Emissionen Osterreichs
kompensieren konnten, von hoher Konfidenz. Nicht bertick-
sichtigt wird hier das weitgehend unbekannte Sequestrie-
rungspotenzial von Unterboden (>20cm Tiefe) und Wald-
bdden. Ein kritischer Aspekt bezieht sich auch auf die Frage
der Permanenz von MafBinahmen bzw. deren Wirksamkeit,
insbesondere in zeitlich begrenzten Forderprogrammen (vgl.
auch Abschn. 2.5.1.5). Wie weiter oben ausgefiihrt, ist die
Rolle von pyrolytischen Kohlenstofffraktionen und supramo-
lekularen Strukturen noch in Diskussion und derzeit nicht
quantifizierbar, sodass weitere Erkenntnisse hier zu einer
Neubewertung fiihren kdnnten.

2.5.1.4 Veranderungen der Konzentrationen

des organischen Kohlenstoffs (Humusgehalts)

in osterreichischen Oberbdden seit 1980/1990
(Bodenmonitoring)

Fiir die Waldbdden Osterreichs konnte aus den Daten der
Waldbodenzustandsinventur kein klarer Trend der Kohlen-
stoffkonzentrationen abgeleitet werden, auch wenn regional
zum Teil Zu- bzw. Abnahmen zu verzeichnen waren (Jandl
et al., 2022; Mutsch et al., 2013b, 2013a). Ahnliche Er-
gebnisse liegen fiir die Schweiz vor (FOEN, 2020). Im
benachbarten Deutschland wurde hingegen auf Basis eines
Vergleichs der Daten der nationalen Waldbodenzustandsin-
ventur aus den Perioden 1987-1992 und 2006-2008 der
Mineralboden unter Wald als Kohlenstoffsenke identifiziert
(Griineberg et al., 2014).

Ergebnisse des niederdsterreichischen Bodenmonitorings
mit Erstbeprobungen in der Periode 1985/2000 und ei-
ner Wiederholungsbeprobung an denselben Standorten
2015/2020 (Wenzel et al., 2022) zeigen fiir die landwirt-
schaftlichen Oberboden wihrend der letzten drei Dekaden
eine Zunahme des Medians der organischen Kohlenstoff-
konzentration in den Oberbdden um 14,7 % von 15,5 auf
17,8 g C/kg (n=754). Die Wiederholungsbeprobung erfolg-
te an Bodenprofilen der Osterreichischen Bodenkartierung
sowie an Standorten der NO-Bodenzustandsinventur schwer-
punktmiBig in den Kleinproduktionsgebieten (KPG) NO
Kalkalpen (KPG Nr. 206), ¢stlicher Wienerwald (208), Wie-
ner Boden (809), Baden-Gumpoldskirchner Gebiet (810)
sowie im Weinviertel und Marchfeld (802—-808). Ackerober-
boden (n=559) zeigten im selben Zeitraum eine Zunahme
des Medianwerts um 17,1 % von 12,7 auf 14,8g C/kg,
Griinlandboden (n=195) eine Zunahme um 29,7 % von
39,4 ¢ C/kg auf 51,1 g C/kg. Alle Unterschiede sind statis-
tisch signifikant (p=0,05). Die Zunahme unter Ackerland
konnte mit dem Verbot der Strohverbrennung am Feld seit
1993 (BGBI 405, 1993) sowie mit den durch OPUL gefor-
derten MaBinahmen fiir eine umweltgerechte Landwirtschaft
zusammenhéngen (Tiefenbacher et al., 2021; Wenzel et al.,
2022). Eine den Ergebnissen des niederosterreichischen Bo-
denmonitorings dhnliche Tendenz wurde fiir Ackerboden des
Hauptproduktionsgebiets 8§ (HPGS8) sowie das Marchfeld im
Rahmen der OPUL-Evaluierung (AGES, 2010) gefunden.
Die Mediane der Humusgehalte stiegen zwischen 1991/95
und 2006/09 in HPG8 von 30,2 auf 32,8, im Marchfeld
von 26,0 auf 27,6 g/lkg. Dieselbe Studie weist fiir das Al-
penvorland einen Anstieg des Humusgehalts von 26,0 auf
28,8, im Wald- und Miihlviertel von 31,2 auf 32,4 g/kg aus.
Die Humusbestimmung beruht auf Nassoxidation. In einem
Bericht zur OPUL-Evaluierung fiir Oberdsterreich (Dersch
et al., 2013) wird fiir Ackeroberbdden eine Steigerung des
Medians der Konzentration an organischem Kohlenstoff im
oberosterreichischen Anteil des Produktionsgebiets Alpen-
vorland von 25,5 (1991/92) iiber 28,6 (1991/95) auf 31,0
(2009/11) g C/kg berichtet. Die entsprechenden Zahlen fiir
das Miihlviertel betragen 32,0 (1991/92), 35,1 (1991/95) und
35,0 (2009/11)g C/kg. In den oberdsterreichischen Voral-
pen konnten keine gesicherten Verinderungen festgestellt
werden. Die Daten dieser Studie stammen aus diversen Quel-
len mit unterschiedlichen Aufnahmesystemen, Probenzah-
len und Messmethodiken fiir organischen Kohlenstoff (BZI
Oberdsterreich, Praxisproben der AGES). Die Probenahme
erfolgte in der Zeitreihe an unterschiedlichen Standorten, die
Aussagekraft beruht vor allem auf der sehr hohen Probezahl
der Praxisproben in den Perioden 1991/95 und 2009/11.

In oberosterreichischen Oberboden unter Griinland konn-
ten, nicht zuletzt wegen des geringeren Datenumfangs, keine
klaren Trends beobachtet werden, wobei sich regional ten-



2.5 Kohlenstoffbestande und Speicherpotenziale in Boden und Vegetation und deren Dynamik bei unterschiedlicher Nutzung

143

denziell Abnahmen (Alpenvorland) oder Zunahmen (Miihl-
viertel) abzeichnen.

Insgesamt zeichnet sich in Osterreich in den letzten Jahr-
zehnten eine Tendenz zur Zunahme des organischen Koh-
lenstoff in Oberbdden unter Acker- und Griinland ab, die
Konfidenz dafiir ist fiir Niederosterreich als hoch, fiir die
iibrigen Gebiete jedoch aufgrund methodischer Aspekte und
teils zu geringer Probenzahlen nur als mittel einzustufen.

2.5.1.5 Effekt von landwirtschaftlichen
ManagementmafBnahmen zur Nutzung

von Sequestrierungspotenzialen

In der IPCC-Publikation ,,Good Practice Guidance for Land
Use, Land-Use Change & Forestry* (IPCC, 2003) wur-
den verschiedene landwirtschaftliche Managementoptionen
mit erwarteten positiven Wirkungen auf die Kohlenstoff-
Sequestrierung dargestellt und mit Sequestrierungsfaktoren
auch quantitativ bewertet. Die in den Guidelines angefiihr-
ten MalBnahmen wurden u. a. von Freibauer et al. (2004) und
Weiske (2007) fiir die europédische Landwirtschaft hinsicht-
lich ihres Potenzials der CO,-Sequestrierung quantifiziert,
wobei im Ackerbau die Steigerung des Kohlenstoffinputs
(v. a. tiber Erntertickstinde, Kompost, Stalldung, Deckfriich-
te), Biolandwirtschaft und reduzierte/minimale Bodenbear-
beitung als die vielversprechendsten Ansitze bewertet wur-
den. Fiir Griinland und Moorbdden wurde v. a. eine Anhe-
bung des Grundwasserspiegels, fiir aktuell nicht genutztes
Land bzw. Brachen die Etablierung permanenten Griinlands
oder von Energieholzplantagen bzw. Aufforstung als rele-
vante Optionen angegeben. Zugleich wurden aber fiir jede
dieser Optionen z.T. wesentliche Limitationen angefiihrt,
die v.a. aus zusitzlichen THG-Emissionen in Form von
CH, und N,O resultieren und damit die Mitigationswirkung
der erwarteten CO,-Sequestrierung zum Teil kompensieren
(Freibauer et al., 2004).

Eine aktuelle Metanalyse von Langzeitversuchen (Tiefen-
bacher et al., 2021) ergab, dass die meisten Mallnahmen
(Anbau von Zwischenfriichten und Tiefwurzlern, reduzier-
te und minimale Bodenbearbeitung, biologische Landwirt-
schaft, Wirtschaftsdiinger, diverse Furchtfolgen, Einarbei-
tung von Ernteriickstdnden) jeweils zwischen 0,2 und 0,5 t C/
ha/Jahr im Oberboden (0-20/30cm) binden kénnen. Hohe-
re Sequestrierungsraten (ca. 0,5-1t C/ha/Jahr) werden fiir
Kompostdiingung angegeben, wihrend Mineraldiingung und
Bewisserung keine Auswirkungen haben. Brachen fiihren
dieser Studie zufolge zu Kohlenstoffverlusten in der Gré8en-
ordnung von 0,5 t C/ha/Jahr.

Dariiber hinaus wird auch Biokohle als mogliche Mal3-
nahme zur Kohlenstoffsequestrierung in Boden diskutiert.
Die meist hohe Stabilitdt und der mogliche Zusatznutzen
durch Verringerung von N,O-Emissionen lédsst diese Maf3-
nahme attraktiv erscheinen, die tatsdchliche Wirkung auf die
THG-Bilanz ist jedoch iiber den gesamten Lebenszyklus un-

ter Berticksichtigung von Produktion, Transport und Trade-
offs in Hinblick auf alternative Nutzungsoptionen (z. B. ener-
getische Nutzung) zu bewerten (Paustian et al., 2019). Das
globale Potenzial der Kohlenstoffsequestrierung durch die
Einbringung von Biokohle in Boden wurde auf 1,8 Gt C/Jahr
geschitzt (Woolf et al., 2010). Allerdings stellen Kohlen-
stoffeintrige in den Boden durch Anwendung von Biokohle,
Kompost oder Wirtschaftsdiinger keine Sequestrierung von
CO, aus der Atmosphire dar, sondern lediglich einen Trans-
fer, und haben damit keinen Effekt auf die Mitigation der
globalen Erwédrmung (Olson et al., 2014), sofern der Kohlen-
stoff nicht durch anderweitige Verwendung verloren gehen
wiirde bzw. infolge der Diingewirkung die Produktivitéit und
damit die photosynthetische CO,-Bindung aus der Atmo-
sphire erhohen (Tiefenbacher et al., 2021). Zudem kann es
durch extrem hohe Eintridge von organischem Kohlenstoff
und die damit verbundene Stérung von Fliegleichgewichten
infolge der massiven Steigerung der mikrobiellen Aktivitit
zu negativen Effekten wie Sauerstoffdefizit (Anaerobiose),
Stoffwechselstorungen und Verlust von Funktionalititen des
Bodens kommen. Dies relativiert das u. a. von Tiefenbacher
et al. (2021) berichtete Sequestrierungspotenzial von organi-
schen Diinge- und Bodenverbesserungsprodukten.

Eine weitere Option zur Kohlenstoffsequestrierung stellt
die Etablierung von Agroforstsystemen dar. Damit konnen,
wie beispielsweise fiir die Schweiz gezeigt werden konnte, in
relativ kurzer Zeit relevante Mengen an Kohlenstoff je Fli-
cheneinheit gebunden werden (Seitz et al., 2017). Limitie-
render Faktor ist der erzielbare Anteil in Agrarlandschaften.
Zudem ist noch kaum untersucht, in welchem Ausmaf} der
Kohlenstoffzuwachs in stabilen Fraktionen (<20 um) gebun-
den wird.

Zum erwarteten Mitigationseffekt einer 3- bzw. 10-pro-
zentigen relativen Zunahme des organischen Kohlenstoff im
Boden innerhalb von 20 Jahren infolge reduzierter bzw. mi-
nimaler Bodenbearbeitung (IPCC, 2003) wurden mehrere
Metaanalysen auf Basis von Daten aus Langzeitexperimen-
ten publiziert. Diese zeigen, dass es im Mittel zu einer
Umverteilung im Bodenprofil, aber keiner Zunahme des or-
ganischen Kohlenstoffs kommt (Luo et al., 2010; Powlson
et al., 2014; Sanderman et al., 2010). Dies hat in der Regel
zwar positive Wirkungen fiir die Bodenfruchtbarkeit sowie
weitere Bodenfunktionen, reduziert die Bodenerosion und
kann zur Klimawandelanpassung beitragen, die Bedeutung
fiir die Mitigation durch Kohlenstoffsequestrierung ist je-
doch limitiert (Powlson et al., 2014).

SchlieBlich kann die Wirksamkeit von Kohlenstoffse-
questierungsmafBnahmen durch deren Aufgabe limitiert sein,
wodurch es zur Wiederfreisetzung des reversibel gebunde-
nen CO, kommt (Leifeld et al., 2019). Insgesamt ergibt sich
durch Mafnahmen der Landbewirtschaftung ein limitiertes
Sequestrierungspotenzial, mit dem nur ein Teil der Sétti-
gungsdefizite realisiert werden kann.
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Eine Zuordnung der in Osterreich beobachteten Zunah-
men der Kohlenstoffkonzentrationen im Oberboden zu mog-
lichen Effekten von Kohlenstoffsequestrierungsmafinahmen
im Rahmen des OPUL ist nach derzeitiger Datenlage nicht
moglich.

2.5.1.6 Kohlenstofffliisse durch Bodenerosion

Lal (2003) schitzte den globalen Kohlenstofffluss infolge
von Bodenerosion auf 4-6Pg C/Jahr. Davon werden ge-
schitzte 2,8—4,2 Pg C/Jahr in tiefere Lagen in der Landschaft
umverteilt, 0,4-0,6 Pg C/Jahr gelangen in Gewisser. Ein
Teil des Kohlenstoffs wird durch Uberlagerung und Mi-
kroaggregatbildung konserviert, 0,8—1,2 Pg C/Jahr gelangen
jedoch u.a. infolge der Destabilisierung von Aggregaten
wihrend des Erosionsprozesses durch Mineralisation in die
Atmosphire (Lal, 2003). Der durch Bodenerosion bedingte
Kohlenstofffluss in die Atmosphire entspricht der GréBen-
ordnung nach Angaben von Le Quéré et al. (2015) der durch
globale Landnutzungsinderungen verursachten Freisetzung
von Kohlenstoff (0,9 £+ 0,5Pg C/Jahr) und entspricht et-
wa einem Drittel der Senkenfunktion von Landokosystemen
(3,0 = 0,8 Pg/Jahr) im Zeitraum 2005-2014.

Erodierte Boden haben ein hoheres Kohlenstoffsitti-
gungsdefizit und somit auch ein hoheres Sequestrierungs-
potenzial. Auf Basis von Messungen der Kohlenstofffliisse
mit Netto-Primérproduktion, Bodenabtrag und mikrobiellem
Abbau der organischen Bodensubstanz bestimmten Berhe
et al. (2008) die durch Erosion induzierte Kohlenstoffse-
questrierung in unterschiedlichen topografischen Positionen
und kamen zu dem Schluss, dass Erosion in der untersuchten
kalifornischen Landschaft eine Netto-Senke fiir atmosphiri-
schen Kohlenstoff darstellt. Quine & Van Oost (2007) kamen
mittels Modellierung und Monitoringdaten fiir landwirt-
schaftliche Boden des Vereinigten Konigreiches zu einem
dhnlichen Ergebnis. Lugato et al. (2018) hingegen argumen-
tierten auf Basis von Modellierungsergebnissen, dass erhohte
Bodenerosion vermutlich nicht zu vermehrter Kohlenstoffse-
questrierung in europdischen Boden beitragen wird.

Modellierungen auf Basis der Universalen Bodenabtrags-
gleichung ergaben fiir landwirtschaftlich genutzte Fliachen
in Osterreich im Jahr 2018 eine durchschnittliche Erosi-
onsrate durch Wasser von 3,9t Feinboden/ha/Jahr (Strauss
et al., 2020). In der Zahl sind bereits erwartete erosions-
mindernde Effekte von OPUL-MaBnahmen beriicksichtigt.
Fiir Ackerland wird ein durchschnittlicher Bodenabtrag von
5,8 t/ha/Jahr angegeben, ausgehend von einer Ackerflache
von 1315 Mio. ha entspricht dies dsterreichweit einem jdhr-
lichen Bodenabtrag von 7683 Tg. Die Reprisentativitit der
einzelnen Faktoren des Bodenabtragmodells und des zugrun-
de liegenden Datensatzes wird in der Studie unterschiedlich
bewertet, eine konkrete Abschitzung des Fehlers ist nicht
verfiigbar. Die Genauigkeit der Modellierung wird von den-
selben Autor_innen in einer fritheren Version der Studie

(BAW — wpa, 2009) unter Verweis auf Schwertmann et al.
(1987) mit & 1,5 t Feinboden/ha/Jahr angegeben.

Geht man von den geringsten Kohlenstoffgehalten im
Oberboden (15,1 g C/kg; 0-20 cm, Median fiir Burgenland;
Gerzabek et al.,, 2005) aus, ergibt sich auf Osterreichs
Ackerflichen ein Kohlenstofffluss durch Wassererosion im
AusmalBl von 115kt C/Jahr. Unterstellt man die Mediane
der von Baumgarten et al. (2011) publizierten Kohlenstoff-
gehalte in den Boden der Osterreichischen Hauptproduk-
tionsgebiete und bezieht auch die Winderosion mit ein,
ergibt sich ein Kohlenstofffluss von 125kt C/Jahr (Strauss
et al., 2020). Verwendet man die oben angefiihrten, von Lal
(2003) geschitzten Anteile atmosphirischer Kohlenstoft-
verluste am gesamten erosionsbedingten Kohlenstofffluss
(13,3-30%), so ergeben sich fiir osterreichische Ackerfli-
chen durch Bodenerosion Kohlenstoffverluste zwischen 15,3
(konservativer Ansatz) und 37,5 kt C/Jahr. Das entspricht et-
wa 0,02-0,05 % des in den unter Ackernutzung befindlichen
Oberboden Osterreichs gespeicherten Kohlenstoffs. Diese
Schitzung ist mit sehr groBen Unsicherheiten behaftet und
somit nur von geringer Konfidenz, da der aus einer globalen
Uberblicksarbeit stammende Faktor fiir atmosphirische Ver-
luste nicht an Osterreichischen Daten validiert werden kann,
und beriicksichtigt zudem nicht mogliche erosionsbedingte
Sequestrierungspotenziale (vgl. oben). Die GroBenordnung
der Schitzungen zeigt dennoch, dass es sich um einen rele-
vanten Prozess handelt: Die vom Umweltbundesamt (2019b)
berechnete kohlenstoffspeichernde Wirkung des OPUL in
den Ackerboden wird Osterreichweit mit 115kt C/Jahr an-
gegeben. Bodenerosion erreicht damit rund 13-33 % dieses
Flusses.

Lokal und regional konnen die Erosionsraten und da-
mit verbundenen Kohlenstofffliisse stark vom Mittelwert
abweichen. So iibersteigen die modellierten Erosionsraten
in intensiv genutzten Ackerbaugebieten NiederOsterreichs in
Regionen mit ausgeprigter Reliefenergie (Weinviertel, Teile
des Alpenvorlands) meist 5 t C/ha/Jahr und erreichen teilwei-
se 34 t/ha/Jahr (Strauss et al., 2020). Auf Griinlandflichen ist
aufgrund der permanenten Vegetationsbedeckung mit deut-
lich geringeren Erosionsraten zu rechnen (Strauss et al.,
2020).

2.5.2 Kohlenstoffbestiande
und Speicherpotenziale in der Vegetation

Analog zum Boden kann man auch in der Vegetation die ak-
tuellen Kohlenstoffbestinde mit ihrem physisch maximalen
Potenzial vergleichen, um einen Einblick in die GroBen-
ordnung maximaler Senkenkapazititen zu gewinnen. Auch
hier dienen derartige Vergleiche nicht in erster Linie dazu,
realisierbare Speicherkapazititen zu quantifizieren. Informa-
tionen iiber Kohlenstoffpotenziale in der Vegetation sind
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insofern niitzlich, als sie einen Vergleich unterschiedlicher
Landnutzungs-, Management- und Ressourcennutzungsop-
tionen miteinander in Hinblick auf ihre Opportunititskosten,
also jene Senkenkapazititen, die durch bestimmte Optionen
nicht realisiert werden konnte, erlauben.

Studien tiber die potenziellen Kohlenstoffspeicher in der
Vegetation legen nahe, dass durch Wiederbewaldung, aber
auch durch die Extensivierung der Waldnutzung (Erb et al.,
2018; Houghton & Nassikas, 2017; Mund & Schulze,
2006), Kohlenstoffsenken in der Vegetation realisiert wer-
den konnen [hohe Konfidenz]. Wichtig ist hierbei aber zu
beachten, dass Land- und Ressourcennutzung miteinander
in Verbindung stehen und negative Nebeneffekte entstehen
konnen, wenn z.B. Aufforstung mit emissionsintensiverer
Landwirtschaft oder Biomasseimporten (,,Leakage*-Effekte)
einhergeht (Gingrich et al., 2019) oder Extensivierung der
Holznutzung zu einer vermehrten Produktion emissionsin-
tensiver Substitute fiihrt (Weiss et al., 2020; siehe auch
Abschn. 5.2.2.1 und 5.2.2). Informationen iiber Senkenpo-
tenziale in der Vegetation liefern wichtige Grundlagen fiir
politische Abwigungen dariiber, wie gesamtgesellschaftli-
che Emissionsreduktionen am effektivsten realisiert werden
konnen.

Fiir Osterreich im Jahr 2000 errechnete Erb (2004), ba-
sierend auf Ableitungen von Bestandsmessungen ungestorter
Okosysteme, einen potenziellen oberirdischen Biomassebe-
stand von 994 Mio.t C (inklusive unterirdischer Biomasse
1.100 Mio. t C; Gingrich et al., 2007). Diese Schitzung be-
zieht sich auf jenen Biomassebestand, der in der potenziellen
natiirlichen Vegetation ohne direkten menschlichen Einfluss,
also ohne Landnutzung, aber mit gegenwirtigem Klima,
vorherrschen wiirde. Im Vergleich dazu betrug der Kohlen-
stoffbestand in der beobachteten oberirdischen Vegetation
361 Mio. t C (inklusive unterirdisch: 428 Mio. t C; Gingrich
et al., 2007), also nur 36 % der oberirdischen und 39 % der
gesamten Potenziale. Niedertscheider et al. (2017) zeigen fiir
eine hochalpine Fallstudie im Tiroler Stubaital im Jahr 2003,
dass die Biomassebestinde dort 49 % der potenziellen Be-
stinde ausmachten.

Obwohl Osterreich einen hohen Waldanteil hat, kommt
die deutlichste Reduktion des Kohlenstoffbestands in Bio-
masse durch Flichenumwandlung zustande. Auf nationaler
Ebene trug im Jahr 2000 die Differenz zwischen Griin-
land (aktuelle Vegetation) und Wald (potenzielle Vegetation)
34 %, die Differenz zwischen Ackerland und Wald 30 % zur
Bestandsreduktion bei (Erb, 2004). Auch im Tiroler Stubaital
waren 77 % der Biomasse-Bestandsreduktion auf Fldchen-
umwandlung zuriickzufiihren (Niedertscheider et al., 2017).
Tappeiner et al. (2008) errechneten mehr als eine Verdoppe-
lung des Biomassebestandes im Stubaital unter maximaler
Wiederbewaldung.

Dass auch die Nutzung von Wildern zu einer Reduktion
der Kohlenstoffbestinde in der Waldbiomasse fiihrt, belegen

Studien mit unterschiedlichen Methoden [hohe Konfidenz]:
Laut Erb (2004) lag auf osterreichischer Gesamtebene der
Kohlenstoffbestand in Wildern im Jahr 2000 um 30 % unter
dem Potenzial. Den Effekt der Einstellung der menschlichen
Nutzung auf die Kohlenstoffpools in Wildern zeigten Thom
et al. (2018b) mit ihrer szenarienbasierten Modellierung der
Kohlenstoffdynamiken des Reichraminger Hintergebirges im
20. und 21. Jahrhundert, basierend auf der rekonstruierten
Waldlandschaft um 1900. Die Modellldufe mit natiirlichen
Storungsereignissen, jedoch ohne Landnutzung, resultierten
bis 2013 in einem um 9,2 % hoheren Kohlenstoffpool per
Hektar (39,7 t C/ha) als die Modellldufe mit natiirlichen St6-
rungen und Landnutzung. Zudem initiierte die Beendigung
der Landnutzung einen deutlichen Legacy-Effekt auf die ku-
mulierte Kohlenstoffaufnahme der Landschaft nach 2013 bis
2099 (,,Recovery of C Stocks®, +41,8t C/ha). Waldmodel-
le ermdglichen dariiber hinaus durch die raumlich-explizite
und zeitlich dynamische Modellierung von Walddynamiken
auf Landschaftsniveau durch die Simulation von Konkur-
renz, Wachstum, Sterblichkeit und Verjiingung der einzelnen
Béume Einsichten in wichtige Rahmenbedingungen und Dy-
namiken (Seidl et al., 2012). Tausendjihrige szenarienbasier-
te Modellsimulationsldufe auf der Fliche des Nationalparks
Kalkalpen und seiner heutigen Waldlandschaft ergaben be-
deutende Veridnderungen der Baumartenzusammensetzung
in Folge von Klimawandel und natiirlichen Waldstérungen
(Thom et al., 2017). Stabile dynamische Gleichgewichte
mit dem rezenten lokalen Klima, die der potenziell natiirli-
chen Vegetation entsprechen, stellen sich erst nach etlichen
Hundert Jahren ein, da die aktuelle Vegetation stark durch
menschliche Uberprigung in der Artenzusammensetzung
gekennzeichnet ist.

2.6 Energieeinsatzin Land-
und Forstwirtschaft

2.6.1 Landwirtschaft

Den Energieverbrauch fiir den Sektor Landwirtschaft um-
fassend abzubilden ist wegen der Komplexitit der Systeme
und der nicht immer klaren Systemgrenzen sowie fehlen-
der Datenverfiigbarkeit schwierig. Jedoch hat die Landnut-
zung auch durch den direkten und indirekten Energiever-
brauch, z.B. in Form von Diesel- oder Mineraldiingerein-
satz, Einfluss auf die THG-Emissionen, welche freigesetzt
werden und klimawirksam sind [robuste Evidenz, hohe
Ubereinstimmung].

Die Landwirtschaft hatte mit 14.000 TJ im Jahr 2015 (er-
neuerbar und nichterneuerbar) einen eher geringen Anteil
von 1,3 % am Endenergieverbrauch in Osterreich (1.088.571
TJ; Baumann et al., 2016). Jedoch werden hier nur Ver-
briduche fiir Raumwirme und -kiihlung, Dampferzeugung,
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Industrieofen, Standmotoren, Beleuchtung/IT und elektro-
chemische Anwendungen beriicksichtigt (Baumann et al.,
2016), weshalb ein wesentlicher Anteil in dieser Betrachtung
fehlt. Der Verbrauch an Kraftstoff (Diesel und Benzin) aus
dem Offroad-Sektor, welcher neben der Landwirtschaft auch
die Fischerei beriicksichtigt, betrug im Jahr 2018 9.838 TJ
fiir mobile Anwendungen (Umweltbundesamt, 2019b). Die-
se konnen zwar hauptsichlich der Landwirtschaft zugeordnet
werden [hohe Konfidenz], jedoch fehlen dennoch wesentli-
che Teile der Produktionskette, um die Inputs und Outputs
an Energie bewerten zu konnen.

Es gibt einzelne Studien, welche die Energieverbriu-
che und Umweltwirkungen punktuell fiir bestimmte Sys-
teme zur Produktion von erneuerbaren Energietrigern in
Osterreich darstellen. Wird elektrische Energie aus Biogas
in Osterreich produziert, so betrigt der fossile Energieinput
pro kWh Output 1.858 MJe (287 g CO,e/kWh, Ma8 fiir die
Klimawirksamkeit) mit Maissilage als Hauptinputsubstrat
und 1.342 MJe (239 g CO,e/kWh, MaB fiir die Klimawirk-
samkeit) mit vorbehandeltem Maisstroh als Biogasquelle
(Kral et al., 2016; MJe bezieht sich auf MJ-Aquivalente,
also alle fossilen Energieinputs, welche in MJ umgerech-
net wurden). Die verursachten Umweltwirkungen héngen
aber stark von der betrachteten Produktionskette ab. Nach
Steubing et al. (2016), Wernet et al. (2016) und Statistik
Austria (2019) verursachte die Inlandsproduktion an Wei-
zen, Roggen, Hafer, Triticale und Gerste einen Verbrauch an
9.470 TJ nichterneuerbarer Energietriger (insgesamt erneu-
erbar und nichterneuerbar 84.000 TJ), bei einem Ertrag von
3,04 Mio. t (Trockenmasse) [mittlere Konfidenz]. Um eine
robuste Aussage treffen zu konnen, miissten die Biomasse-
bzw. idealerweise die Bioenergieertrige aus der Osterreichi-
schen Landwirtschaft den Energieinputs gegeniibergestellt
werden. Das wiirde eine Bewertung der Energieeffizienz des
Agrarsektors in Bezug auf erneuerbare Energieproduktion
erlauben.

2.6.2 Waldbewirtschaftung

Die Beschiftigung mit den Themen Energieverbrauch und
Klimawirkungen spielte in der Waldbewirtschaftung lange
Zeit eine untergeordnete Rolle. Erst ab dem Jahr 2005 trat
eine Welle von Okobilanzstudien auf (Klein et al., 2015;
Valente et al., 2011a, 2011b), ausgelost durch das zunehmen-
de Interesse an erneuerbaren Energien (Heinimann, 2012).
Cavalli et al. (2014) erstellten eine Literaturdatenbank, wel-
che eine Ubersicht von Studien zu CO,-Emission in der
Holzernte und Forstwirtschaft enthélt. Betrachtet man ver-
offentlichte Studien, zeigt sich eine grofe Differenz beim
Treibhauspotenzial (GWP), je nachdem, welche methodi-
schen Annahmen getroffen wurden. Klein et al. (2015) gaben
fiir das GWP in der Holzbereitstellung einen Bereich von 2,4

bis 59,6 kg CO,e pro Festmeter mit Rinde (CO,e/fm) an.
Flachenvorbereitungen, Bestandspflege, waldbauliche Maf3-
nahmen und sekundire Prozesse emittieren im Mittel 14,3
COye/fm. Addiert man den Transport, belaufen sich die
Emissionen einer durchschnittlichen Holzbereitstellungsket-
te auf 19,7 CO,e/fm. Bei einer mittleren Holzdichte von
400 kg/fm ergibt sich eine Kohlestoffspeicherung (C) von
Holz mit 733 CO,e/fm. Daraus resultiert ein Verhéltnis von
Kohlenstoff emittiert zu Kohlenstoff gespeichert von 0,027,
d. h. ungefihr 3 % des gespeicherten Kohlenstoff werden fiir
die Bereitstellung aufgewandt [mittlere Konfidenz]. Argna-
ni (2020) hat aus 173 Studien eine Zusammenstellung des
Treibstoffverbrauchs fiir die Holzernte durchgefiihrt. Ernte-
maschinen mit einer hoheren Leistung haben zwar einen ho-
heren stiindlichen Treibstoffverbrauch, aber auch eine hohere
Produktivitit, sodass iiber alle Maschinen im Durchschnitt
der Treibstoffverbrauch circa 1,5 I/m3 betrigt.

In Osterreich wurde eine Studie durchgefiihrt, welche
die Umweltauswirkungen der Holzernte bis zum Werk er-
hoben hat (Kiihmaier et al., 2019). Die Werte waren ver-
gleichbar mit den Werten aus internationalen Studien. In
Osterreich werden im Schnitt 26kg CO,e/m?® fiir die Be-
reitstellung vom Waldort bis zum Werk emittiert [mittlere
Konfidenz]. Das Fillen und Aufarbeiten hat relativ gerin-
ge Auswirkungen auf den Klimawandel. Aus okologischer
Sicht erweist sich das Fillen und Aufarbeiten mit Motor-
sige (0,26kg COye/m?; 0,5% der Gesamtemissionen der
osterreichischen Holzbereitstellung) klimavertriglicher als
mit Harvester (3,40kg CO,e/m?; 2,2 %) oder Seilharvester
(5,27kg CO,e/m?; 0,5 %). Beim Riicken betrigt die Sprei-
tung der Emissionen 2,04 (Traktor und Krananhénger; 1,1 %)
bis 7,91kg CO,e/m? (Schlepper; 3,2 %). Die Riickung von
Schlagabraum verursacht mehr als doppelt so hohe Emis-
sionen als die Riickung von Rundholz. Beim Forwarder
betragen die Werte 3,07 bzw. 6,60kg CO,e/m?. Das Treib-
hauspotenzial beim Hacken von Energieholz belduft sich
auf 6,42kg CO,e/m® (3,7%). Aufgrund der groBen Di-
stanzen von circa 180km hat der Transport von Rundholz
mit 26,95 kg CO,e/m? (65,3 %) die gravierendsten Umwelt-
auswirkungen innerhalb der gesamten Bereitstellungskette.
Unter die Kategorie ,,Sonstige* fallen die relativ neuen
Technologien Seilharvester und Seilforwarder (Abb. 2.24).
Die Bestandsbegriindung und die Bestandspflege haben im
Vergleich zur Holzernte vernachlissigbar geringe Umwelt-
auswirkungen (Kiihmaier et al., 2019).
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Transport mit LKW

2.7 THG-Emissionen aus Landnutzung
und Landnutzungsanderung, die durch
den osterreichischen Konsum im In-

und Ausland verursacht werden (,,Carbon
Footprint”)

Mit dem Konsum von Nahrungs- und Futtermitteln und
fiir die energetische und stoffliche Nutzung von Biomasse
ist eine umfangreiche Flichennutzung im In- und Ausland
verbunden. Die damit einhergehenden THG-Emissionen, et-
wa aus der Produktion von Diingemitteln, aus der Tier-
haltung oder aus Landnutzungsdnderungen, sind betréicht-
lich [robuste Evidenz, hohe Ubereinstimmung]. Sie konnen
wirtschaftssektoriibergreifend in einem ,,Carbon Footprint™
(CF) erfasst werden. Wihrend eine territoriale THG-In-
ventur (Abschn. 2.2.3) dafiir geeignet ist, sektorale Trends
in THG-Emissionen zu analysieren, blendet sie jedoch die
Verbindung zu importierten Giitern und Dienstleistungen
und daraus resultierende Emissionen auflerhalb territorialer
Grenzen aus. Der CF bzw. die konsumbasierte Bilanzierung
von THGs kann dagegen Emissionen etwa fiir ein Produkt,
eine Person oder eine Region konsumbasiert abbilden und
damit die durch den Konsum induzierten Emissionen iiber

Transport mit Traktor und

Bahntransport: Anhinger

Forwarder

Traktor und

Harvester Seilwinde

Schlepper

Seilgerat

Prozessor | Motorsage

Abb.2.24 Anteile der Bereitstellungsprozesse am gesamten Treibhauspotenzials fiir die dsterreichische Holzproduktion. (Quelle: Kithmaier et al.
(2019))

Landesgrenzen hinweg darstellen (Peters, 2008; Steininger
et al., 2016; siehe Box 2.3).

Konsumbasierte Analysen sind daher auch dazu geeig-
net, zu untersuchen, ob eine Stagnation oder Reduktion
von Emissionen im Inland mit einer Verschiebung emissi-
onsintensiver Prozesse ins Ausland zusammenhingt. Sehr
prominent wurden derartige Problemverlagerungen im Zu-
sammenhang mit ,,indirektem Landnutzungswandel® (,,indi-
rect Land Use Change*, iLUC) von Searchinger et al. (2008)
beschrieben. Sie zeigen, dass ein Umstieg auf Biotreibstoffe
in den USA zwar durch Substitutionseffekte im Land zu Kli-
maschutz beitrégt, dass aber der erhohte landwirtschaftliche
Flachenbedarf global betrachtet zu Entwaldung und damit in
Summe zu hoheren Emissionen fiihrt.

Box 2.3 Datengrundlagen und Berechnungsmethoden
fur die Analyse konsumbasierter THG-Emissionen

Lebenszyklusanalyse (LCA) Die Lebenszyklusana-
lyse, auch Okobilanzierung genannt, ist ein Verfah-
ren, um den CF fiir einzelne Produkte, Prozesse oder
Organisationen in hohem Detail zu bestimmen. Spe-
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zifisch fiir Umweltwirkungen von Landnutzung und
deren Anderungen werden u.a. Inventare genutzt,
um die Stickstoffemissionen, Kohlenstoffverluste und
-sequestrierung in ober- und unterirdischer Biomasse
sowie Boden (Humus) zu analysieren. Es gibt ver-
schiedene Arten von Modellen, um Stickstoffemis-
sionen und die vergangenen, aktuellen und die zu-
kiinftigen Kohlenstofffliisse von Biomasse und Boden
unter bestimmten Landnutzungen und Szenarien ab-
zuschitzen. Diese Modelle nutzen verschiedenste Da-
ten, u.a. auch Satellitendaten, zur Modellierung der
Kohlenstofffliisse (IPCC, 2019a). LCA-basierte THG-
Bilanzierungen greifen bspw. auf Werte und Algorith-
men des IPCC (IPCC, 2019b) sowie auf Sachbilanz-
(Okobilanz)-Datenbanken zuriick. Wichtig ist, dass
die Methoden fiir gemeinsam verwendete Datensétze
gleich sind; dies betrifft u.a. die Systemgrenzen der
Bewertungen oder Allokationen.

Economy-wide Accounting (MFA und IOA) Die
Economy-wide-Accounting-Methoden Materialfluss-
analyse (MFA) und Umwelt-Input-Output-Analyse
(IOA) sind im Gegensatz zur Lebenszyklusanalyse
Top-down-Methoden. Das heif3t, dass Produktion und
Aufenhandel einer Region in ihrer Gesamtheit ab-
gebildet werden. Dabei liegt der Fokus weniger auf
dem Detailgrad der Analyse, sondern mehr auf der
Einbeziehung sdmtlicher in einer definierten Region
konsumierten Giiter und Dienstleistungen und de-
ren Vorleistungen. IOA wird hiufig mittels Daten
aus Aufkommens- und Verwendungsstatistiken, einem
zentralen Element der volkswirtschaftlichen Gesamt-
rechnung, erreicht, welche zusammen mit bilateralen
Handelsdaten zur Erstellung multiregionaler Input-
Output-Tabellen verwendet werden. Diese erlauben
das Nachzeichnen von Lieferketten und damit eine
liickenlose Nachverfolgung von Produktfliissen. Emis-
sionen entlang dieser Lieferketten konnen damit letzt-
lich den Konsument_innen der Produkte zugeordnet
werden. MFA bilanziert stattdessen direkte Importe
und Exporte von Waren, welche kombiniert mit Emis-
sionskoeffizienten je Produkt zur Abschitzung des CF
eines Landes verwendet werden konnen. MFA und In-
put-Output-Modelle eignen sich damit zur Ermittlung
des CF von Produktgruppen, Wirtschaftssektoren, so-
ziookonomischen Haushaltsgruppen, Linder und Re-
gionen. Einschrinkungen und Unsicherheiten ergeben
sich aus der mangelhaften Verfiigbarkeit, Vergleichbar-
keit oder Qualitdt von Emissionskoeffizienten (MFA),
Aufkommens- und Verwendungsstatistiken (IOA) so-
wie der fiir diese Methoden erforderlichen interna-

tionalen Handelsdaten. AufBlerdem fiihren ein hohes
Aggregationsniveau fiir Produktgruppen und eine Un-
tererfassung von informeller Produktion bei der IOA
mitunter zu Verzerrungen.

Der derzeitige Wissensstand zu den konsumbasierten
Emissionen Osterreichs aus Land- und Forstwirtschaft,
Landnutzung und Landnutzungsidnderung ist limitiert. Insbe-
sondere im Bereich forstwirtschaftlicher Produkte liegt kei-
nerlei Literatur zu den AFOLU- oder LULUC-Emissionen
des osterreichischen Konsums vor. Aus der reinen Betrach-
tung der Auflenhandelsstatistik ldsst sich jedoch ablesen,
dass Osterreichs Netto-Importe von Holz und Holzwaren
ein Ausmall von 30 % der jihrlichen inldndischen Holz-
produktion ausmachen, die Bruttoimporte liegen bei etwa
45 %. Osterreich weist vor allem bei Rundholz und Hackgut
hohe Netto-Importe von 10 bzw. 1,8 Mio. m3 auf FAOS-
TAT (0.J.), wéihrend in den Produktgruppen Schnittholz und
Holzplatten 6 Mio. m? mehr von Osterreich ausgefiihrt als
importiert wurde. Wiirde Osterreich seinen Holzbedarf aus
heimischer Produktion decken und nicht durch Netto-Impor-
te den Druck auf auslidndische Wilder auslagern, ist davon
auszugehen, dass die Senkenleistung des Osterreichischen
Waldes deutlich unter den fiir 2018 in der THG-Inventur be-
richteten 4,3 Mio.t CO,e lidge: Wird eine durchschnittliche
Kohlenstoffdichte von 0,2 t C/m® Holz (Sigerundholz, Fich-
te oder Tanne: 0,182, Tropenholz: 0,308; Diestel & Weimar,
2014) und eine daraus resultierende CO,-Senkenleistung von
0,73 t/m> unterstellt, entsprechen Osterreichs Netto-Impor-
te von Holz und Holzwaren einer gespeicherten Menge an
CO, von 4,2 Mio. t, was knapp unterhalb der gesamten Sen-
kenleistung des Osterreichischen Waldes liegt. Damit ist die
Senkenleistung des heimischen Waldes aus konsumbasierter
Sicht zu relativieren. Dabei ist jedoch anzumerken, dass in
dieser Abschitzung nur die quantitativ relevantesten Holz-
Auflenhandelsstrome beriicksichtigt sind, Holz aber in ver-
schiedensten weiteren Produkten steckt, die nicht in den
FAOSTAT-AuBlenhandelsdaten abgebildet sind (Kalt et al.,
2021).

Kalt et al. (2021) kamen in einer erst kiirzlich erschie-
nenen Analyse des Primédrbiomasse-Fu3abdrucks ebenfalls
zu dem Ergebnis, dass Osterreich im Zeitraum 2010-2013
deutlich mehr Holz konsumiert hat, als aus Osterreichi-
schen Wildern entnommen wurde. Dies ist in erster Linie
auf die hohe energetische Biomassenutzung zuriickzufiih-
ren, da die aus der Verarbeitung von importiertem Rundholz
anfallenden Ségespine, Rinde etc. grofteils im Inland als
Brennstoff genutzt werden, es also zu ,,indirekten* Impor-
ten von Energieholz kommt (Kalt & Kranzl, 2012). Kalt
et al. (2021) wiesen auch auf Inkonsistenzen bei der statis-
tischen Erfassung von inldndischem Brennholzaufkommen
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(Entnahme aus dem Wald laut Holzeinschlagsmeldung) und
-verbrauch laut Energiebilanz der Statistik Austria hin (sie-
he auch Kalt, 2015; Strimitzer et al., 2020), was sich bei der
konsumbasierten Abschitzung des sterreichischen Energie-
holzverbrauches als erhebliche Unsicherheit niederschligt.

Im Bereich des Konsums von Nahrungsmitteln liegen
einige Studien vor, die den CO,-Fullabdruck Osterreichs
unter Verwendung von Input-Output-Modellen quantifizie-
ren. Einer Studie von Ivanova et al. (2017) zufolge lagen
die jahrlichen Emissionen des Osterreichischen Nahrungs-
mittelkonsums in 2011 bei rund 1,6t CO,e pro Person, was
im Vergleich mit anderen EU-Lindern bei einer Bandbrei-
te von 1,1 bis 3,6t im unteren Bereich liegt. Diese Studie
bezieht Emissionen aus Tierhaltung, Diingemittelproduktion
und dem Einsatz fossiler Energietriger in der Landwirtschaft
und Lebensmittelverarbeitung mit ein. Unter Verwendung
derselben Datengrundlage kommen Behrens et al. (2017) fiir
die Lander der EU auf einen Ernidhrungs-Fuabdruck von 1,3
bis 2,9 t CO,e pro Person, wobei Osterreich hier mit 1,9t im
Mittelfeld liegt. Steininger et al. (2018) weisen fiir dasselbe
Jahr einen Fulabdruck des osterreichischen Nahrungsmittel-
konsums von insgesamt 11,8 Mio.t CO,e aus, was einem
Wert von 1,4t CO,e pro Person entspricht. Die konsum-
basierten Emissionen der osterreichischen Erndhrung liegen
diesen drei Studien zufolge damit zwischen 64 und 122 %
iiber den territorialen Emissionen des Sektors Landwirtschaft
laut THG-Inventur. Die Ergebnisse zur Hohe der personen-
bezogenen THG-Emissionen des Nahrungsmittelkonsums
weisen aufgrund weniger Studien geringe Evidenz, dafiir je-
doch eine hohe Ubereinstimmung auf.

Im Gegensatz zur Hohe der absoluten THG-Emissions-
mengen agrarischer Giiter zeigen die in den genannten
Studien ermittelten Trends kein einheitliches Ergebnis. Hor-
tenhuber et al. (2019) zeigten auf, dass in Energieeinheiten
gemessene Netto-Importe von Lebensmitteln und anderen
landwirtschaftlichen Erzeugnissen und damit importierte
Emissionen von Landnutzung sowie direkten und indirek-
ten Landnutzungsinderungen angestiegen sind, nachdem die
Nachfrage im Beobachtungszeitraum um knapp 15 % ange-
stiegen war. Die Griinde dafiir liegen priméir bei Nettoimport-
Zuwichsen von 1) Pflanzenolen, 2) Getreide (inkl. Getrei-
deimporte fiir Bioethanolerzeugung) und 3) Olsaaten im
betrachteten Zeitraum von 1998 bis 2009. Darin wurden
die Emissionen aus LULUC isoliert berechnet und ebenso
ein anderer methodischer Zugang inklusive indirekt wirk-
samen Kriften (,,iLUC*) zu deren Zuordnung gewéhlt. Die
durchschnittlich fiir den Zeitraum um 2010 ermittelten nah-
rungsmittelbedingten LULUC-Emissionen betragen 0,74t
COse je osterreichischer Person und Jahr (Hortenhuber et al.,
2019).

Im Gegensatz dazu finden Frey & Bruckner (2021) fiir
die Periode 1986-2013 eine Abnahme der konsumbasierten

Emissionen als Summe der Emissionen aus der Tierhal-
tung, dem Wirtschaftsdiingermanagement, dem Einsatz von
synthetischen und organischen Diingemitteln, offener Ver-
brennung am Feld, Reisanbau und dem Einsatz fossiler
Energietridger sowie auch direkter Emissionen aus LULUC
(dLUC, nicht aber aus iLUC). Demnach sanken die Emissio-
nen aus Osterreichischem Konsum von Nahrungsmitteln und
Nichtnahrungsagrarprodukten in den Jahren 1995-2013 von
etwa 23 auf 16 Mio.t CO,e/Jahr (—30 %). Auch die Ergeb-
nisse dieser Studie fiir das Jahr 2011 liegen iiber jenen von
Ivanovaet al. (2017), in diesem Fall um 16 %, was auf Unter-
schiede in den Systemgrenzen zuriickzufiihren ist. Wahrend
Ivanova et al. (2017) auch vorgelagerte Emissionen aus an-
deren Sektoren beriicksichtigten, fehlen im Vergleich zu Frey
& Bruckner (2021) u. a. die Emissionen aus dem Diingemit-
teleinsatz, Wirtschaftsdiingermanagement und LULUC. Im
Jahr 2009 erreichten die Emissionen mit etwa 14,5 Mio.t
CO,e einen Tiefpunkt, steigen seither jedoch stetig, insbe-
sondere durch ,,importierte” Emissionen.

Der Anteil jener Emissionen, die durch den Import von
Agrarprodukten fiir den Osterreichischen Konsum im Aus-
land verursacht werden, stieg laut Frey und Bruckner (2021)
tiber die vergangenen Jahrzehnte leicht von 58,5 % in 1995
auf 61,5 % in 2013, was sich wiederum mit Erkenntnissen
von Hortenhuber et al. (2019) deckt. Im Jahr 2013 waren
davon 20,1 % (3,2 Mio. t CO,e) auf Importe aus anderen Tei-
len Europas zuriickzufiihren. Asien trug mit 2,8 Mio. t CO,e
zu 17,2 % der Emissionen aus dem Osterreichischen Kon-
sum von Agrarprodukten bei. Die Ubrigen verteilten sich auf
Lateinamerika (15,4 %), Ozeanien (3,5 %), Afrika (3,4 %)
und Nordamerika (1,8 %). Der zwischen 1995 und 2013 zu
beobachtende Riickgang der Emissionen (Abb. 2.25) aus Im-
porten ist vor allem auf Reduktionen bei Lederprodukten
(—2,1 Mio.t COye), Kaffee (—0,7 Mio.t CO,e) und Rapsol
(—0,5 Mio.t CO,e) zuriickzufiihren. Emissionen aus hei-
misch produziertem Schweine- und Rindfleisch sanken um
1,1 bzw. 0,8 Mio.t CO,e. Gleichzeitig sind jedoch Emissio-
nen aus den Importen von Rind- und Schweinefleisch sowie
Gefliigel um 0,6 Mio. t CO,e gestiegen.

Beziiglich der durch Nahrungsmittel verursachten LU-
LUC-Emissionen kann schlussgefolgert werden, dass deren
Methodenwahl (dLUC vs. iLUC) sowie die Art der Zuteilung
auf Import-, Export- und landesweit konsumierte Produkte
(Masse vs. Energie) fiir einen relevanten Teil der absoluten
und relativen Unterschiede zwischen den wenigen Studien
ausschlaggebend sind. Diese Unterschiede sind auf metho-
dische Differenzen insbesondere bei der Beriicksichtigung
von direkter oder indirekter Landnutzungsanderung und der
Allokation von CO,-Emissionen aus Biomasse und Boden
zuriickzufiihren. Hier ist Forschungsbedarf gegeben. Hohe
Konfidenz herrscht allerdings bezogen auf die Einsicht, dass
ein grofer Teil der landnutzungsbedingten Emissionen, wie



150

Kapitel 2. Auswirkungen der Landnutzung und -bewirtschaftung sowie naturnaher Okosysteme auf den Klimawandel

Abb. 2.25 Heimische und im-
portierte THG-Emissionen von
1995 bis 2013 in Mio. t COe pro
Jahr. (Frey & Bruckner, 2021)

Mt COze

Importiert

Heimisch

1995

auch anderer Umweltauswirkungen, iiber Anderungen der
Konsummuster reduziert werden konnen.

Eine detailliertere Betrachtung der Datengrundlage der
Studie von Frey und Bruckner (2021) zeigt, dass in 2013
die groBten Quellen von Osterreichs konsumbasierten Emis-
sionen die Rinder- und Schweinehaltung in Osterreich selbst
waren (3,3 bzw. 0,7 Mio. t CO,e), gefolgt von der Sojapro-
duktion in Brasilien (0,7 Mio.t CO,e) und der Palmélpro-
duktion in Indonesien (0,4 Mio.t CO,e).

Frey & Bruckner (2021) legten auch einen Vergleich
der Produktkategorien pflanzliche Nahrungsmittel, tieri-
sche Nahrungsmittel und Nichtnahrungsmittelerzeugnisse
(pflanzliche Produkte wie Textilien oder Agrarkraftstoffe
und tierische Produkte wie Leder) vor und zeigten einen etwa
gleichformigen Riickgang der Emissionen aus dem Kon-
sum pflanzlicher und tierischer Nahrungsmittel sowie von
Nichtnahrungsmitteln. 2013 lagen die Emissionen aus tieri-
schen Nahrungsmitteln demnach bei knapp 58 %, jene aus
pflanzlichen Nahrungsmitteln bei 19 %, und jene aus Nicht-
nahrungsmittelerzeugnissen bei 23 %.

Mehr als 80 % jener Emissionen, die als Teil des os-
terreichischen CO,-FuBabdrucks aus AFOLU in Osterreich
entstanden sind, sind laut Frey & Bruckner (2021) alleine
Fleisch (3,3 Mio.t CO,e) und Milchprodukten (1,7 Mio.t
CO,e) zuzurechnen (Abb. 2.26). Lediglich 10,6 % (0,7 Mio. t
CO,e) gehen auf pflanzliche Nahrungsmittel zuriick. Jener
Anteil an Emissionen, welcher in Osterreich fiir Nichtnah-
rungsmittelerzeugnisse entstand, ist mit 1,7 % sehr gering.
Dem gegeniiber entfallen die importierten Emissionen zu
36,4 % auf den Konsum von Nichtnahrungsmittelprodukten.

2000 2005 2010

Dies umfasst insbesondere Emissionen aus dem Konsum von
importierten Lederprodukten (1,5 Mio.t CO,e), Kleidung
und Textilien (0,6 Mio.t CO,e) und chemischen Erzeugnis-
sen (0,4 Mio. t COse).

Jene Produkte mit dem weitaus hochsten Anteil an
Osterreichs CO,-FuBabdruck aus dem Konsum von Agrar-
produkten sind Frey & Bruckner (2021) zufolge Rindfleisch
(2676kt CO,e/Jahr), Milchprodukte (2.484kt CO,e/Jahr)
und Schweinefleisch (2.191kt CO,e/Jahr), gefolgt von
Lederprodukten (1.475kt CO,e/Jahr), Kaffee (1.021kt
COse/Jahr), Textilien (563kt CO,e/Jahr), Weizenproduk-
ten (428 kt CO,e/Jahr), tierischen Fetten (415 kt CO,e/Jahr)
und chemischen Erzeugnissen (396t CO,e/Jahr). Der Ful3-
abdruck je Produktgruppe ergibt sich aus der konsumierten
Menge und der CO,-Intensitét des jeweiligen Produkts.

Entscheidend fiir die absolute Hohe der Emissionen ist die
CO,-Intensitit der unterschiedlichen Produktgruppen. Diese
stellen sich laut Frey & Bruckner (2021) wie in Tab. 2.4.
zusammengefasst dar. Es liegen, abgesehen von Frey &
Bruckner (2021), keine Ergebnisse fiir die Osterreichischen
konsumbedingten THG-Emissionen (Carbon Footprints) in
diesem hohen Detaillierungsgrad vor. Die Osterreichspezi-
fische Konfidenz ist insofern gering, wobei sich die fiir
Osterreich ermittelten CO,-Intensitdten hinsichtlich ihrer
Grofenordnungen zumeist gut mit internationalen Ergebnis-
sen decken (siehe u.a. Poore & Nemecek, 2018) und damit
beispielsweise die Unterschiede zwischen tierischen und
pflanzlichen Produktgruppen gut abgesichert sind. Allge-
mein kann daher die Konfidenz zu konsumbedingten THG-
Emissionen als mittel bis gut bewertet werden.
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Abb. 2.26 Jihrliche CO,e-
Emissionen (Mio. t) aus dem
Konsum pflanzlicher und tie-
rischer Produkte sowie aus
Nichtnahrungsmitteln von 1995
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Tab. 2.4 Uberblick iiber die jeweilige CO,-Intensitit und den FuBabdruck ausgewshlter Produktgruppen
Produktgruppe  CO,-FuBabdruck (kt/Jahr; Frey und Bruckner, 2021) CO,-Intensitit (mit Konfidenzintervall) in kg/kg fiir Osterreich

Rindfleisch 2676 20,8 (16,6-25,0)* (Leip et al., 2010)
18,38 (Frey & Bruckner, 2021)
Schweinefleisch 2191 4,61 (4,51-5,53)" fiir Schlachtkorper bzw.

8,22 (8,02-9,82)" fiir Muskelfleisch (Hortenhuber et al., 2020)
6,0 (4,8-7,2)* (Leip et al., 2010)
4,91 (Frey & Bruckner, 2021)
Gefliigel 273 5,51 fiir knochenfreies Fleisch bzw.
3,5 fiir Schlachtkorper (Weiss & Leip, 2012)
1,62 (Frey und Bruckner, 2021)

Milch 2484 1,15 (0,92-1,26)¢ (Hortenhuber et al., 2010)
1,23 (0,98-1,48)* (Leip et al., 2010)
1,09 (Frey & Bruckner, 2021)

Eier 227 2,0 (Weiss & Leip, 2012)
1,82 (Frey & Bruckner, 2021)

Kaffee 1021 12,63 (Frey & Bruckner, 2021)

Reis 147 2,55 (1,64-3,08)¢ (Clune et al., 2017)
4,25 (Frey & Bruckner, 2021)

Erdipfel 35 0,18 (0,16-0,26)¢ (Clune et al., 2017)
0,07 (Frey & Bruckner, 2021)

Apfel 28 0,29 (0,21-0,47)¢ (Clune et al., 2017)

0,06 (Frey & Bruckner, 2021)

# Werte mit aktualisierten THG-Charakterisierungsfaktoren (IPCC, 2013) (Konfidenzintervall: plus/minus eine Standardabweichung der Monte
Carlo Simulation)

b Unter durchschnittlichen (Konfidenzintervall: kiihlen und sehr heiBen) AuBenluft- bzw. modellierten Stallinnentemperaturen, hochgerechnet je
Kilogramm verwerteter Schlachtkorper (Fleisch und Nebenprodukte)

¢ Werte mit aktualisierten THG-Charakterisierungsfaktoren (IPCC, 2013), typischer (Mittel-)Wert aus Berechnung mit Verteilung von Produkti-
onssystemen (Konfidenzintervall: hochste und geringste Modell-Produktionssystemergebnisse)

d Globaler Median (Konfidenzintervall: Quartil 1 und Quartil 3)
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Der Einsatz von Futtermitteln in der Osterreichischen
Tierhaltung (3,9 Mio. t CO,e in 2013) hat einen groien An-
teil am CO,-FuBabdruck der Erndhrung. Dabei ist besonders
hervorzuheben, dass die CO,-Intensitit des in Osterreich
verfiitterten Sojas, zumeist als Sojaextraktionsschrot, mit
durchschnittlich 1,07 kg CO,e/kg deutlich hoher ist als die
des als Futter verwendeten Getreides mit 0,30kg CO,e bei
Mais, 0,33 kg CO,e bei Gerste und 0,34 kg CO,e bei Weizen
(Frey & Bruckner, 2021). Dabei weist Soja aus europii-
scher Produktion @hnliche Werte wie heimisches Getreide
auf. Soja wird aber in groflen Mengen aus Lateinameri-
ka importiert, wo es mit Landnutzungsinderung und damit
einhergehenden THG-Emissionen in Verbindung steht (Ga-
vrilova et al.,, 2010). Werden die hohen Emissionen von
Landnutzungsdnderungen, im Wesentlichen Abholzung, mit-
gerechnet, ergeben sich deutlich hohere THG-Intensititen
fiir aus Lateinamerika importierte, nicht zertifizierte Ware,
z.B. 4,76 kg CO,e je kg Sojaextraktionsschrot (Hortenhuber
et al., 2011; siehe auch Abschn. 5.1.1.2; 5.3.1 und 5.3.2).

Erndhrungsgewohnheiten bzw. das Konsumverhalten bei
Lebensmitteln haben sich iiber die die letzten vier Jahrzehnte
kaum verdndert: Die Haupteiweilquellen in der mensch-
lichen Erndhrung sind tierischer Natur, aktuell ca. 40 %
von Fleisch (60 % Schweinefleisch, ca. je 20 % Gefliigel
und Rindfleisch) und 20 % von Milch- und Milchproduk-
ten. Getreideprodukte steuern etwa 23 % der Proteinversor-
gung bei. Hiilsenfriichte spielen in der Eiweillversorgung
der Osterreicher_innen keine Rolle (0,2 % der gesamten Ei-
weillmenge in Lebensmitteln; Berechnungen auf Basis des
Osterreichischen Erndhrungsberichts; Rust et al., 2017).

Diese Rahmendaten belegen das grofle Mitigationspo-
tenzial, das durch eine Reduktion tierischer Lebensmittel
sowie eine Reduktion der Lebensmittelabfille erzielt werden
kann (siehe auch Abschn. 5.3.2.1) [robuste Evidenz, hohe
Ubereinstimmung]. Die im Rahmen von Nachhaltigkeitsstra-
tegien diskutierten und implementierten Maflnahmen (z. B.
Effizienzsteigerung, Konsumreduktion bei Fleisch) konnen
jedoch zu Zielkonflikten mit anderen Nachhaltigkeitsaspek-
ten fiihren (Riickgang der Okosystemleistungen, Riickgang
des Biodiversititspotenzials nach Aufgabe extensiver Berg-
wirtschaft; Frehner et al., 2020; Muller et al., 2017).

Wihrend die hier beschriebene konsumbasierte Bilan-
zierung die Analyse des Treibers Konsum erlaubt, steht
fiir die Analyse des Treibers Wertschopfung (Kap. 3) die
Methode der einkommens- bzw. wertschopfungsbasierten
Emissionsbilanzierung zur Verfiigung. Diese Methode ord-
net den gesamten vorgelagerten Ressourcenverbrauch in
der Lieferkette den beteiligten Sektoren und Lindern ent-
sprechend ihres jeweiligen Anteils an der gesamten Wert-
schopfung in der Lieferkette zu (Pifiero et al., 2019). Mit
diesem Ansatz kann ein Land, das von seiner Position in
einer globalen Lieferkette wirtschaftlich profitiert, fiir den

der erzielten Wertschopfung entsprechenden Anteil des Um-
weltverbrauchs verantwortlich gemacht werden, auch wenn
dieser Umweltverbrauch weder auf dem eigenen Territorium
passiert noch das letztliche Endprodukt in diesem Land kon-
sumiert wird. Konkrete empirische Analysen zur Rolle der
osterreichischen Wertschopfung als Treiber von THG-Emis-
sionen von Landnutzung und Landnutzungsverinderungen
im In- und Ausland liegen aktuell jedoch nicht vor, was als
gravierende Forschungsliicke gewertet wird.
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