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Statistische Modelle können die Verbreitung unter heutigen und die potenzielle Verbrei-
tung unter zukünftigen Klimabedingungen vorhersagen. Gemäss diesen Modellen wer-
den in der Schweiz vor allem die montanen und subalpinen Baumarten an Arealgrösse 
einbüssen, teils weil in höheren Lagen immer weniger Fläche vorhanden ist, teils weil 
diese Arten eher humide, kühle Bedingungen vorziehen. Demgegenüber können kollin/
submontane, trockenheitsangepasste Arten ihr Areal ausdehnen und im Mittelland neu 
geeignete Standorte vorfinden. Wo das Klima ungünstig wird, heisst dies nicht zwin-
gend, dass eine Baumart nicht mehr gedeiht, sondern nur, dass heute die Art nicht unter 
solchen Bedingungen beobachtet wird. Unklar bleibt, wie rasch sich die Vegetation von 
selbst an diese neuen Klimabedingungen anpassen wird. Wahrscheinlich lösen vor allem 
Klimaextreme diese Anpassung aus, weniger die Änderungen der Mittelwerte. Bisher 
war die beobachtete Geschwindigkeit der Anpassung in der Vegetation klar langsamer, 
als sich geeignete Klimabedingungen vertikal und lateral verschoben. 

Während des Blattaustriebs limitieren Tiefsttemperaturen die Höhenobergrenze ein-
zelner Laubbaumarten. Keimlinge und Jungpflanzen sind anfälliger als adulte Bäume, 
weil sie früher austreiben und weniger Reserven haben, um Blattschäden zu kompen-
sieren. Klimaphänomene wie Föhn und Kaltluftseen haben lokal einen grossen Einfluss 
auf die Verbreitung der Baumarten.

Für die Waldbewirtschaftung sind Prognosen zu Baumartenverbreitung nicht ein-
fach umzusetzen, da nicht immer klar ist, welche Klimaänderungen zu physiologischem 
Stress führen. Zudem ist die Prognose von Extremereignissen unpräzise. Eine Strategie 
basierend auf einer Mischung unterschiedlicher Arten mindert aber das Risiko von Aus-
fällen unter Klimaextremen. Mittelfristig sollten in tieferen Lagen wärmebedürftige oder 
trockenheitsangepasste Arten gefördert oder aktiv eingebracht werden. In subalpinen 
Lagen sind bald auch die Buche und andere Laubhölzer konkurrenzfähig. 

< Der Buchenmischwald wird mit zunehmender Höhenlage durch einen Fichtenwald abgelöst. Foto: P. Brang. 199
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deln kann, auch wenn sie dort momentan wegen 
Störungen oder zufälligen Prozessen nicht immer 
vorkommt. Ebenso beschreibt die potenziell na-
türliche Vegetation ein Muster der Vegetation, wel-
ches erreicht wird, wenn sie sich wieder von einer 
Störung erholt hat (Ellenberg 1986). Ein Ungleich-
gewicht kann aber unter Umständen sehr lange 
andauern. So hat die Vegetation nur langsam auf 
die rasche Erwärmung nach den Eiszeiten reagiert, 
und die Wanderung der Baumarten hat viele Tau-
send Jahre gedauert, mit ständig sich ändernder 
Artenzusammensetzung (Huntley und Birks 1983; 
Birks 1989; Lang 1994).

Das Nischenkonzept

Eine Art weist meistens eine grössere physiolo-
gische Toleranzbreite auf, als dies aufgrund ihrer 
aktuellen Verbreitung und ihrer realisierten Nische, 
welche auch die Konkurrenz einschliesst, ersicht-
lich ist. Dadurch kann die Art auch Fluktuationen 
der Standortfaktoren tolerieren, ohne immer lokal 
auszusterben, auch wenn die Bedingungen zeit-
weise ausserhalb der realisierten Nische liegen. 

Verbreitungsgrenzen von Baumarten

Der dominante Einfluss des Klimas auf Vegetati-
onszonen, Höhenstufen, Biodiversitätsmuster und 
die Verbreitung von Tier- und Pflanzenarten ist seit 
Langem bekannt (Humboldt und Bonpland 1805; 
Humboldt 1807; Woodward 1987). Die Vegetation 
ändert sich vom Äquator hin zu den Polen, von 
tiefen Lagen hin zu Hochlagen und von feuchten 
hin zu trockenen Gebieten. Dabei haben sich im 
Laufe der Evolution immer neue Arten gebildet, 
welche unterschiedlichste Standorte besiedeln. 
So kam das heute sichtbare Biodiversitätsmuster 
zustande. Jede Art besiedelt einen bestimmten 
ökologischen Bereich, welcher durch Standortfak-
toren (Klima, Boden usw.) und Konkurrenz durch 
andere Arten begrenzt wird. Man bezeichnet die-
sen Bereich als ökologische Nische (Chase und 
Leibold 2003) oder ökologischen Standort der Art 
(Ellenberg 1986). 

Eine Art kommt nicht überall dort vor, wo die 
ökologischen Bedingungen für sie günstig sind. 
Sie kann aus reinem Zufall fehlen – weil beispiels-
weise ihre Samen nicht dorthin kamen oder sie 
durch konkurrierende Arten kurzzeitig verdrängt 
wurde – oder der Mensch oder Naturphänomene 
haben störend eingegriffen (Mahd, Weide, Kahl-
schlag, Pflügen, Windwurf, Feuer usw.). Es kann 
eine Weile dauern, bis eine lokal verschwundene 
Art sich wieder einstellt. Die Vegetation und de-
ren Zusammensetzung sind also nicht statisch, 
sondern dynamisch. Diese Dynamik wird sowohl 
von Störungen als auch von jährlich fluktuieren-
dem Klima (Stampfli 1992) wie auch von zufälligen 
Prozessen wie Samenverbreitung oder Mortalität 
bestimmt. Dieses individualistische Vegetations-
konzept beschrieb erstmals Gleason (1926), es 
hat heute noch Gültigkeit. Wir können zwischen 
aktueller und potenziell natürlicher Vegetation und 
Verbreitung von Arten unterscheiden. Die aktu-
elle Verbreitung einer Art entspricht dem jetzt be-
obachtbaren Verbreitungsmuster. Die potenziell 
natürliche Verbreitung beschreibt die Gesamtheit 
der Lokalitäten, welche die Art grundsätzlich besie-

Abbildung 3.7.1. Schematische Darstellung der ökologischen 
(realisierten) Nische. Die realisierte Nische bezeichnet den-
jenigen Bereich im Umweltraum, welcher von einer Art unter 
Konkurrenz besiedelt wird. Die realisierte Nische ist oft nur 
ein Teilbereich der fundamentalen Nische, welche den ge-
samten Umweltraum beschreibt, den die Art ohne Konkurrenz 
besiedeln könnte.
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In einem Gewächshaus ohne Konkurrenz kann 
die volle physiologische Toleranz bezüglich Tem-
peratur und Feuchtigkeit untersucht werden (Abb. 
3.7.1). Die so gefundenen Toleranzen werden als 
die fundamentale Nische (Hutchinson 1957) oder 
die physiologische Amplitude (Ellenberg 1953) 
bezeichnet. Die Toleranzbreite, welche man in der 
Natur unter Konkurrenz aller beteiligten Arten vor-
findet, ist die realisierte Nische (Hutchinson 1957) 
oder die ökologische Amplitude (Ellenberg 1953). 
In der Natur beobachtet man daher gewöhnlich 
nur die realisierte Nische (Abb. 3.7.1). In der Re-
gel ist die Amplitude der realisierten gegenüber 
der fundamentalen Nische geringer. Hauptgrund 
dafür ist die Konkurrenz durch andere Arten, oder 
allgemeiner, die Gesamtheit biotischer Interaktio-
nen, welche an einem Standort wirken. Dadurch 
werden Arten oft aus dem optimalen Bereich ihres 
physiologischen Potenzials (Zentrum der funda-
mentalen Nische) verdrängt, was ihre realisierte 
Nische verkleinert. Da die Gesamtheit der Kon-
kurrenzeffekte nicht direkt messbar ist, ist die phy-
siologische Toleranzbreite nur durch Laborexperi-
mente bestimmbar.

Wenn eine Art im Gleichgewicht mit dem Klima 
und andern Standortfaktoren ist, füllt sie den ge-
samten Raum ihrer realisierten Nische. Füllt eine 
Art, aus welchen Gründen auch immer, nicht das 
ganze geeignete Verbreitungsgebiet, dann spricht 
man von «limited range filling» (Svenning und 
Skov 2004). Die Art kann dabei an ihre Nischen-
grenzen stossen und kleinere oder grössere Regio-
nen des klimatisch geeigneten Gebietes besiedeln 
(«limited niche filling»; Svenning et al. 2006; Sven­
ning und Skov 2007). Zwei Studien zeigten, dass 
viele Arten sowohl im borealen Norden wie auch 
in den mitteleuropäischen Alpen bis zu sehr ähn-
lichen thermalen Grenzen vorstossen, auch wenn 
sie nicht das gesamte potenzielle Verbreitungsge-
biet besiedeln (Pellissier et al. 2013; Randin et al. 
2013). Sie tun dies vor allem an den Kältegrenzen 
und weniger ausgeprägt an den Wärmegrenzen 
(Pellissier et al. 2013). Dies hängt wohl damit zu-
sammen, dass die Kältegrenze eher physiologisch 

determiniert ist, während Konkurrenz mit andern 
Arten oder Pathogene oft die Wärmegrenze be-
stimmen. Die Kältegrenze scheint für diese Arten 
näher an der fundamentalen Nischengrenze zu 
sein als die Wärmegrenze.

Baumpopulationen an den Verbreitungsgrenzen

Eine Art kann in einem günstigen Jahr auch an 
einem Ort keimen, der für sie im langjährigen Mit-
tel keine günstigen Bedingungen aufweist. Sie 
wird zwar aufwachsen, an dieser Lokalität aber 
längerfristig keine permanente Population auf-
bauen können. Solche sogenannten Senken-Popu-
lationen können nur durch den ständigen Eintrag 
von Samen und das fluktuierende Auftreten von 
günstigen Bedingungen aufrechterhalten werden 
(Pulliam 2000). Wenn sich die Klimabedingungen 
ändern, hat dies nicht nur einen direkten Einfluss 
auf die physiologischen Prozesse einer Art, son-
dern auch einen indirekten. Da auch die Konkur-
renzarten auf die Umweltbedingungen reagieren, 
verändert sich die Konkurrenzsituation. Generell 
kann erwartet werden, dass sich bei einer Klimaer-
wärmung die Arten allgemein in Richtung der Pole 
und höheren Lagen verschieben. 

Wanderungsgeschwindigkeit von Baumarten

Mehrere Gründe können dazu führen, dass sich 
Pflanzenarten nur sehr langsam, gar nicht oder 
sogar in die entgegengesetzte Richtung bewegen, 
als dies aufgrund der Verschiebung des physiolo-
gischen Potenzials zu erwarten wäre (Lenoir et  al. 
2010). Die Reaktion ist oft langsam, weil Pflan-
zen nur mit Schwierigkeiten wandern können, sie 
verbreiten sich mit ihren Samen meist nur über 
kurze Distanzen. Bevor sie weiterwandern können, 
müssen die Samen erst keimen – also auf keim-
fähigen Boden fallen –, dann aufwachsen, sofern 
die Konkurrenz dies zulässt, und schliesslich wie-
der keimfähige Samen produzieren, welche dann 
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werden, wenn die Arten wieder im Gleichgewicht 
mit dem Klima sind. Man spricht daher von einer 
«extinction debt» (Aussterbe-Schuld), welche noch 
zu begleichen ist (Dullinger et al. 2012).

Es wurde mehrmals festgestellt, dass Arten 
sich trotz der etwa 100- bis 150-jährigen Klima
erwärmung in ihrer Höhen- oder geografischen 
Verbreitung gar nicht bewegt haben. Dies wurde 
etwa bei Vögeln in der Schweiz (Maggini et al. 
2011) und in den Pyrenäen (Archaux 2004) oder 
bei Pflanzen (Crimmins et al. 2011) und Kleinsäu-
gern (Moritz et  al. 2008) in kalifornischen Gebir-
gen beobachtet. In den meisten dieser Studien 
wurde aber auch festgestellt, dass einzelne Arten 
nach unten, andere nach oben gewandert sind. Ar-
ten, die nicht wandern, reagieren entweder lang-
samer als andere oder sie reagieren nicht, weil 
sich fördernde und hemmende Kräfte ausgleichen.

Arten können sich aber auch trotz eines Tempe-
raturanstiegs über die letzten 75 bis 150 Jahre nach 
unten bewegen (Lenoir et al. 2010; Crimmins et al. 
2011). Neben anderen Faktoren dürften dafür vor 
allem Konkurrenzverschiebungen aufgrund von 
Klima- und Landnutzungswandel verantwortlich 
sein (Lenoir et al. 2010). Wenn einzelne Arten rasch 
nach oben wandern und dabei mit den bereits 
vorherrschenden Arten stark konkurrieren, ist als 
Reaktion auch ein Abwärtswandern der weniger 
konkurrenzfähigen Arten möglich, wenn sie dort 
konkurrenzfähiger werden. Dieser Prozess ist aber 
bislang nicht gut untersucht.

Weitere Reaktionen auf den Klimawandel

Pflanzenarten reagieren nicht nur auf den Klima-
wandel, indem sie ihre Areale verschieben. Sie 
zeigen zum Beispiel  auch phänologische Reak
tionen wie früheren Blattaustrieb und verlängerte 
Vegetationsperioden (Menzel und Fabian 1999; 
Menzel et al. 2006). Andere Reaktionen der Pflan-
zen sind Veränderungen in der Regeneration (Kap. 
3.3, Wohlgemuth et al. 2016; Stampfli und Zeiter 
2008; Dobrowski et al. 2015), im Wachstum (Kap. 

weiterverbreitet werden. Aufgrund von Pollenda-
ten aus dem Holozän stellte man fest, dass Arten 
bis zu 1000 m pro Jahr gewandert sind, die Ge-
schwindigkeiten sanken aber nach einer ersten 
Phase der raschen Ausdehnung meist auf durch-
schnittlich 50 bis 150 m pro Jahr (Huntley und 
Birks 1983; Birks 1989; Lang 1994). Mit derartigen 
Wanderungsgeschwindigkeiten würden Pflanzen-
arten von nun an bis Ende des Jahrhunderts nur 
etwa 5 bis 13  km weit wandern. Dies mag lokal 
eine rasche Ausbreitung bedeuten, sie reicht aber 
in keiner Weise, um den Temperaturänderungen 
aufgrund des fortschreitenden Klimawandels zu 
folgen. In unseren Breiten nimmt die Temperatur 
um etwa 0,4 bis 0,7 °C pro 100 m Höhe ab, polwärts 
um 0,5 bis 0,7 °C pro 1° Breite (z. B. La Sorte et al. 
2014). Bei einer durchschnittlichen Temperaturer-
höhung von 4 °C müssten Arten in rund 100 Jahren 
eine vertikale Distanz von 700 Höhenmetern über-
winden, um nach der Erwärmung wieder dieselben 
Temperaturbedingungen anzutreffen. In Richtung 
Norden müsste eine Art 6,6 ° Breite überwinden, 
was einer Distanz von etwa 1200 km entspricht. 
Um diese Distanz bis Ende dieses Jahrhunderts 
zurückzulegen, müsste eine Art jährlich um 14,5 km 
nordwärts wandern, eine durchschnittliche Wan-
derungsgeschwindigkeit, welche für Pflanzen im 
Holozän nie beobachtet wurde. Die so berechnete 
notwendige Wanderung berücksichtigt aber nicht, 
dass je nach Topografie schon in kleinerer Distanz 
geeignete Klimaräume vorhanden sein können. 
In diesem Fall kommen globale Studien zu einer 
durchschnittlich nötigen Wanderung von etwa 1 bis 
2 km pro Jahr für Mitteleuropa (Loarie et al. 2009), 
mit sehr viel tieferen Werten in Gebirgen (Loarie 
et  al. 2009; Scherrer und Körner 2010). 

Mehrere Studien zeigten, dass die Wanderung 
von Pflanzen- und Tierarten zwar stattfindet, jedoch 
verzögert zur Geschwindigkeit, mit der sich die 
Klimabedingungen lateral und vertikal verschie-
ben (Gehrig-Fasel et al. 2007; Bertrand et al. 2011; 
Chen et al. 2011; Zhu et al. 2012). Es ist also noch 
kaum sichtbar, wie stark die bereits erfolgten Kli-
maänderungen die Biodiversität beeinträchtigen 
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3.4, Rohner et al. 2016; Kap. 3.5, Bircher et al. 
2016; Jump et al. 2006) und in der Mortalität (Kap. 
3.6, Etzold et al. 2016; Stöcklin und Körner 1999; 
Allen et al. 2010; McDowell et al. 2011). Die demo-
grafischen und phänologischen Aspekte werden 
hier nur diskutiert, wenn sie Arealgrenzen beein-
flussen (siehe auch Kap. 3.1, Arend et al. 2016).

Methoden der Verbreitungsanalyse  
und -modellierung 

Um den Einfluss des Klimawandels auf die Ver-
breitung von Tier- und Pflanzenarten abzuschät-
zen, werden Modelle zu Hilfe genommen. Die 
Modelle basieren teils auf unterschiedlichen 
Modellansätzen, alle haben Vor- und Nachteile. Die 
Modellansätze umfassen biogeochemische, popu-
lationsdynamische, demografische, phänologische 
und Artverbreitungs-Modelle (Zimmermann et  al. 
2013b). Für die längerfristige Waldbewirtschaftung 
und deren Planung unter Einbezug des Klimawan-
dels kommen vor allem zwei Modellansätze zum 
Einsatz: populationsdynamische Waldsukzessions-
modelle (Shugart 1984; Bugmann 2001) und sta-
tisch-statistische Artverbreitungsmodelle (Guisan 
und Zimmermann 2000; Zimmermann et al. 2010) 
Deren Eigenschaften und Anwendungsbereiche 
sowie deren Anwendungsgrenzen für die Wälder 
der Schweiz haben Zimmermann und Bugmann 
(2008) beschrieben. Oftmals lassen sich aber be-
stimmte Eigenschaften oder Zusammenhänge 
nicht messen, sondern nur anhand von Erfahrung 
ableiten und wiedergeben.

Statistische Verbreitungsmodellierung

Die statistische Verbreitungsmodellierung geht 
davon aus, dass eine Stichprobe der heutigen Ver-
breitung einer Baumart und der dort beobachteten 
ökologischen Bedingungen ein gutes Indiz dafür 
ist, wie sich die Art in Zukunft verhalten wird. Dort, 
wo in Zukunft dieselben Bedingungen auftreten, 

unter welchen die Art heute vorkommt, wird die 
Baumart auch in Zukunft gedeihen können. Daher 
werden die Karten, welche das Resultat der Ver-
breitungsmodellierung darstellen, auch als «po-
tenzielle Verbreitungsgebiete» bezeichnet (Abb. 
3.7.2). Der Modellansatz geht zudem davon aus, 
dass sich die Art im Gleichgewicht mit den heuti-
gen klimatischen Bedingungen befindet (was nicht 
immer zutrifft) und dass das zukünftige Potenzial-
gebiet nur dann erreicht wird, wenn das zukünf-
tige Klima sich nicht weiter verändert, sondern län-
gere Zeit konstant bleibt. In diesem Modellansatz 
werden keine dynamischen Prozesse abgebildet, 
um die Wanderung von Baumarten zu simulieren. 
Wenn wir also mit diesem Modellansatz eine Prog-
nose für das Jahr 2100 machen, sagen wir aus, wie 
das Potenzialgebiet einer Baumart beim im Jahr 
2100 angenommenen Klima im Raum verteilt sein 
wird. Einzelne Regionen werden in Zukunft nicht 
mehr geeignet sein, andere bleiben geeignet und 
wiederum andere werden erst im Laufe des Kli-
mawandels für eine bestimmte Baumart geeignet 
werden (Abb. 3.7.2). Ein solches Modell sagt nichts 
darüber aus aus, bis wann eine Baumart dieses Po-
tenzialgebiet erreicht haben wird oder wie lange 

Abbildung 3.7.2. Schematische Darstellung der Verschiebung 
von potenziellen Verbreitungsgebieten, basierend auf statisti-
schen Artverbreitungsmodellen. Normalerweise werden drei 
Zonen unterschieden, abhängig davon, ob die Zonen heute und/
oder in Zukunft für die Besiedlung geeignet sind. Verändert aus 
Zimmermann et al. (2014).
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sowie die damit einhergehenden Unsicherheiten 
aufzeigen (siehe Box 3.7.1). Die empirische Me-
thode der Verbreitungsmodellierung ist heute gut 
ausgereift, und die Besonderheiten der einzelnen 
statistischen Methoden sind bekannt (Elith et al. 
2006; Merow et al. 2014).

Potenzial für Standorteignung

Statistische Verbreitungsmodelle haben den Vor-
teil, dass sie anhand von bestehenden Daten rasch 
Auskunft über Standort-Eignungspotenziale unter 
heutigen und zukünftigen Umweltbedingungen 
geben (siehe Abb. 3.7.2). Eine Art stirbt an ihrem 
heutigen Wuchsort nicht zwingenderweise sofort 
aus, wenn dort in Zukunft die Standortbedingun-
gen nicht mehr geeignet sind. Langfristig wird die 
Art wohl fehlen. Kurzfristig ist aber entscheidend, 
ob sich die neuen Standortbedingungen noch in-
nerhalb der fundamentalen Nische (des physiolo-
gischen Potenzials) befinden (Abb. 3.7.3). Wenn die 
fundamentale Nische noch nicht verlassen ist (Po-
sition C in Abb. 3.7.3, wenn es wärmer wird), dann 
kann es sehr lange dauern, bis Konkurrenzarten 
eingewandert sind und die Art verdrängt haben. 
Mittels Waldbewirtschaftung lassen sich Bestände 
unter solchen Bedingungen gut erhalten. Befinden 
sich die zukünftigen Bedingungen aber ausser-
halb der fundamentalen Nische, dann ist eher mit 
raschen Änderungen (lokales Absterben) zu rech-
nen, da die Art physiologischen Stress erleiden 
wird, so zum Beispiel in Position A in Abbildung 
3.7.3, wenn es trockener wird. Wo es deutlich wär-
mer und trockener wird, liegt der Wuchsort gegen 
Ende des 21. Jahrhunderts für einige Baumarten 
ausserhalb der fundamentalen Nische. 

 
Lokales Absterben

Wie in vielen anderen Modellen ist die physiolo-
gische Toleranz in statistischen Verbreitungsmo-
dellen nicht «physiologisch korrekt» formuliert. 

eine Baumart noch an einem Wuchsort verweilt, 
bevor sie lokal ausstirbt. Es ist davon auszugehen, 
dass – je nach lokalen topografischen Hindernissen 
und den erforderlichen Wanderungsdistanzen – da-
für nicht nur etliche weitere Jahrzehnte, sondern 
manchmal sogar Jahrhunderte bis Jahrtausende 
vergehen dürften.

Datengrundlagen

Die Verbreitungsmodellierung erklärt die heutige 
Verbreitung mittels statistischer Regressions- und 
Klassifikationsmethoden anhand von Klima- und 
anderen ökologischen Grössen. Die entsprechen-
den Datengrundlagen und statistischen Methoden 
der hier dargestellten Resultate sind in Zimmer­
mann et al. (2014) und auf einer Website1 ausführ-
lich erläutert. Daten zur Verbreitung der Baum
arten entstammen den nationalen Waldinventuren 
der Schweiz (Schweizerisches Landesforstinventar, 
LFI), von Frankreich, Liechtenstein, Deutschland, 
Italien, Österreich und Slowenien (Zimmermann 
et  al. 2013b). Für diese Länder wurden auch Klima-
daten im 1 × 1-km- und im 100 × 100-m-Raster auf-
bereitet, um die Baumartenverbreitung zu erklären 
(Zimmermann et al. 2013a). Da für die Alpen-Gross
region nicht überall Boden- und andere Erklä-
rungsgrössen räumlich aufbereitet waren, wurden 
einzelne Baumarten nur in der Schweiz kalibriert, 
wo diese Daten einheitlich verfügbar sind. Ins
gesamt wurden sechs statistische Modelle und Da-
tensätze von sechs regionalen Klimamodellen für 
das A1B-Szenario verwendet (Box 3.7.1). Anhand 
der sechs statistischen Modelle wurde die heutige 
Verbreitung als Funktion des heutigen Klimas er-
klärt, somit also die Modelle kalibriert. Anschlies-
send wurde jedes der sechs statistischen Modelle 
auf zukünftiges Klima angewandt, wodurch 36 zu-
künftige Potenzialkarten entstanden. Diese wurden 
in sogenannten «Modell-Ensembles» so aufberei-
tet, dass sie den Trend der zukünftigen Verbreitung 

1	 www.wsl.ch/lud/portree
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Arten bei extremer Trockenheit durch Mangel an 
Kohlenhydraten («carbon starvation») absterben, 
weil sie die Stomata schliessen, um Wasserver-
lust zu vermeiden, und welche Arten wegen hy-
draulischer Schwierigkeiten («Hydraulic Failure») 

Der genaue Prozess des trockenheits- und wär-
mebedingten Absterbens ist noch nicht im Detail 
bekannt und kann auch mit Prozessmodellen noch 
nicht gut modelliert werden (McDowell et al. 2011; 
Clark et al. 2016). Insbesondere ist unklar, welche 

In der Modellierung (Tebaldi und Knutti 2007, als Beispiel 
für Klimamodellierung) gibt es mehrere mögliche Quellen der 
Unsicherheit, welche zu Fehlern führen können. Die wichtigs-
ten drei für die Verbreitungsmodellierung sind die Wahl: 1) ei-
nes statistischen Modells; 2) eines Klimamodells; und 3) eines 
Klimaszenarios (Buisson et al. 2010). Daher können wir anhand 
nur eines statistischen und eines Klimamodells sowie eines 
Szenarios nicht genügend präzise die Zukunft prognostizie-
ren, respektive wir kennen den Fehler dieser Prognose nicht. 
Im Programm «Wald und Klimawandel» wurden nur die Aus-
wirkungen eines Szenarios (A1B) evaluiert, daher müssen die 
Unsicherheiten aufgrund von statistischen und Klimamodellen 
beurteilt werden.

Wir haben sechs statistische Modelle (Generalized Linear 
Models, Generalized Additive Models, Classification Trees, 
Flexible Discriminat Analyses, Generalized Boosting Machine, 
Artificial Neural Networks) und sechs regionale Klimamo-
delle (regionales/globales Modell: CLM/ECHAM5, RACMO2/ 
ECHAM5, HadRN3/HadCM3, Hirham3/Arpege, RCA30/CCSM3, 
RCA30/ ECHAM5) ausgewählt, was total sechs Modellkom
binationen für heutiges und 36 für zukünftiges Klima ergibt 
(Zimmermann et  al. 2014). Jedes Modell erzeugt eine Karte der 
Wahrscheinlichkeit für geeignete Standorte. Es gibt mehrere 
Methoden, diese zu kombinieren, um daraus Ensembles zu er-
zeugen. Hier wurden die einzelnen Wahrscheinlichkeits-Karten 
zuerst in binäre Präsenz/Absenz Modelle klassiert. Die Klassifi-
zierung erfolgte so, dass die Kappa-Statistik in einer Kreuzvali-
dierung für jedes statistische Modell je die beste Übereinstim-
mung mit den Kalibrationsdaten ergab. Modelle mit einem AUC 
(«Area under ROC curve», Teststatistik für Wahrscheinlichkeits-
modelle; Tab. 3.7.1) unterhalb von 0,7 wurden nicht berücksich-
tigt. Anschliessend wurden die binären Karten aufaddiert. Wird 
für eine Lokalität die Summe 36 erreicht, dann sagen alle Mo-
delle potenzielle Standorteignung voraus. Ist die Summe null, 
dann sagen alle Modelle das Fehlen von geeignetem Standort 
voraus. Ist die Summe hingegen etwa 18, dann ist die Stand-
orteignung unsicher, da sich die Modelle in der projizierten 
Eignung je zur Hälfte widersprechen.

Box 3.7.1. Modell-Ensembles

Tabelle 3.7.1. Modellgenauigkeit der Kreuzvalidierung anhand 
des AUC-Wertes (Fielding und Bell 1997) für die kalibrierten 
Baumartenmodelle. Der AUC-Wert ist 1,0 bei perfekter und 0,5 
bei zufälliger Übereinstimmung zwischen Modell und Beobach-
tung. Tabelliert sind Mittelwert (AUC.av) und Standardabwei-
chung (AUC.sd) des Ensembles aller 6 Modelle. Modelle mit 
AUC < 0,7 wurden nicht für das Ensemble verwendet. 

Arten AUC.av AUC.sd
Abies alba 0,84 ± 0,034
Acer campestre 0,83 ± 0,071
Acer pseudoplatanus 0,78 ± 0,028
Alnus glutinosa 0,84 ± 0,035
Alnus incana 0,84 ± 0,018
Betula pendula 0,79 ± 0,024
Carpinus betulus 0,91 ± 0,008
Castanea sativa 0,98 ± 0,012
Corylus avellana 0,89 ± 0,019
Fagus sylvatica 0,84 ± 0,045
Fraxinus excelsior 0,84 ± 0,017
Fraxinus ornus 0,86 ± 0,063
Larix decidua 0,84 ± 0,035
Ostrya carpinifolia 0,92 ± 0,029
Picea abies 0,85 ± 0,032
Pinus cembra 0,94 ± 0,032
Pinus nigra 0,82 ± 0,047
Pinus sylvestris 0,84 ± 0,020
Populus tremula 0,76 ± 0,027
Prunus avium 0,80 ± 0,029
Prunus padus 0,82 ± 0,062
Quercus ilex 0,97 ± 0,007
Quercus petraea 0,89 ± 0,012
Quercus pubescens 0,85 ± 0,051
Quercus robur 0,88 ± 0,023
Robinia pseudoacacia 0,96 ± 0,010
Ulmus glabra 0,88 ± 0,020
Mittelwert 0,85 ± 0,036
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gangen werden. Doch nicht alle Arten im Alpen-
raum stossen an all ihre Verbreitungsgrenzen im 
klimatisch-ökologischen Raum. Es ist also möglich, 
dass nicht sämtliche bis Ende des 21. Jahrhunderts 
klimatisch relevanten Verbreitungsgrenzen korrekt 
erfasst wurden. Zudem sind wichtige Bodendaten 
(Gründigkeit, Skelettgehalt, Nährstoffgehalt) oft 
nicht einheitlich für mehrere Länder verfügbar, 
was den Klimaraum für die Kalibrierung der Mo-
delle weiter einschränkt. Für einzelne Arten musste 
entschieden werden, ob eher die Schweiz mit klei-
nerer Bandbreite der Klimaverhältnisse und da-
für grösserer Verfügbarkeit an zusätzlichen Daten 
verwendet werden sollte, oder ob der Fokus auf 
die grössere Bandbreite der Klimaverhältnisse im 
gesamten Alpenraum gelegt wird. Erschwerend 
kommt hinzu, dass nicht alle Baumarten in den 
nationalen Inventuren taxonomisch unterschieden 
wurden. So werden beispielsweise in den franzö-
sischen und österreichischen Inventuren die Gat-
tungen Quercus (Eichen) und Acer (Ahorn) nicht 
nach Arten unterschieden.

absterben, weil sie die Stomata für die Photosyn-
these offen lassen und dabei vertrocknen. Unklar 
ist auch, wie diese beiden Prozesse zusammen-
spielen und in komplexer Topografie gut model-
liert werden können (McDowell et al. 2011; Skel­
ton et al. 2015). Das lokale Absterben hängt stark 
von der zukünftigen Entwicklung der Extremereig-
nisse und nicht so sehr von der Veränderung von 
Klima-Mittelwerten ab, auch wenn beide in Bezug 
auf die Baummortalität oft korreliert sind (Allen 
et al. 2010; Rigling et al. 2013). Mittelwert und Ex-
treme können sich teils unabhängig voneinander 
verändern.

Ursachen für Unsicherheiten in Verbreitungs
modellen

Verbreitungsmodelle sind abhängig von der Qua-
lität und dem Design der Input-Daten. Da diese 
Modelle mittels Waldinventur-Daten kalibriert wur-
den, kann von einer hohen Datenqualität ausge-

Abbildung 3.7.3. Schematische Darstellung der Verschiebung (Pfeile) von potenziellen Verbreitungsgebieten in einem Ökogramm, 
basierend auf statistischen Artverbreitungsmodellen. Je nach Standort führt der Klimawandel zu starkem physioloigschem Stress 
(A), zu Veränderung in der Konkurrenz (C) oder nur zu geringen Veränderungen im Standortpotenzial (B).
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Effekten, beispielsweise, wenn eine Art noch nicht 
im Gleichgewicht mit den Umweltbedingungen ist 
oder sie ausserhalb ihres natürlichen Vorkommens 
gepflanzt wurde; 6) regional leicht unterschiedli-
chen Nischen und Stresstoleranzen von Proveni-
enzen; und 7) unberücksichtigten Faktoren, welche 
die Verbreitung bestimmen und entweder unbe-
kannt oder nicht verfügbar sind, sowie deren Kor-
relation mit bekannten Faktoren. Die möglichen 
Ursachen für Variabilität der Kategorien (2) und (3) 
wurden in den unten folgenden Resultaten berück-
sichtigt. Kategorie (1) wurde umgangen, indem 
nur das Szenario A1B simuliert wurde. Die Varia-
bilität aufgrund von (4) wird als gering eingestuft, 
weil mit nationalen Waldinventur-Daten gearbei-
tet wird. Die Streuung aufgrund von (7) ist eher 
gering, da die Verbreitungsgrenzen im Allgemei-
nen gut untersucht sind und meist ohne systema-
tischen Fehler modelliert werden, aber letztlich ist 
sie unbekannt, wie auch die Variabilität von (5), de-
ren Dimension nicht bekannt ist. Für die Streuung 
der Kategorie (6) beginnen wir erst, ein Verständ-
nis zu entwickeln. Die Variabilität könnte grösser 
sein als bislang angenommen (D‘Amen et al. 2013; 
Serra-Varela et al. 2015).

Standorttypen
Standorteigenschaften haben einen direkten Ein-
fluss auf die Phänologie, das Wachstum, die Morta-

Jedes statistische Modell bildet die Daten-Re-
alität so ab, dass gemäss der Funktionsweise des 
Modells die beste statistische Übereinstimmung 
erzielt wird. In der Regel produzieren diese Mo-
delle anhand der verwendeten Inputparameter 
(Klimadaten, Boden, Landnutzung usw.) Karten 
der Wahrscheinlichkeit für Standorteignung. Die 
mithilfe von Schwellenwerten abgeleiteten Kar-
ten der Standorteignung unterscheiden sich aber 
oft deutlich nach unterschiedlichen statistischen 
Methoden, vor allem an den Rändern der simu-
lierten Verbreitung. Daher sind statistische Mo-
delle immer mit Unsicherheiten verbunden. Ver-
wendet man mehrere statistische Modelle, wird 
sichtbar, wo Übereinstimmung in der Klassifika-
tion von geeigneten und ungeeigneten Standor-
ten vorliegt und wo (und wie gross) die Unter-
schiede zwischen den Modellen sind. Es gibt aber 
weitere Quellen der Variabilität bei der Verbrei-
tungsmodellierung. Die wichtigsten Beiträge zu 
Unsicherheit stammen von: 1) den Klimaszena-
rien, da unklar ist, welches Szenario die Zukunft 
am besten beschreibt; 2) den Klimamodellen, da 
nicht jedes genau die gleiche Klimazukunft simu-
liert; 3) den statistischen Modellen, da nicht jedes 
dieselbe Standorteignung anhand der gleichen In-
put-Daten simuliert; 4) den Verbreitungsdaten, de-
ren Qualität, respektive der Fehler darin, den Mo-
dellfehler beeinflusst; 5) möglichen historischen 

Der Standort (Definition nach Ott et al. 1997) 
Unter dem «Standort» eines Baumbestandes verstehen wir 
die Gesamtheit aller Einflüsse, die auf die Bäume des Wald-
bestandes wirken (z. B. Klima, Eigenarten des Bodens, Lawi-
nen, Steinschlag) 

Das NaiS-System (Nachhaltigkeit im Schutzwald) 
Da sich die Faktoren, die den Standort beeinflussen, im Raum 
meist graduell ändern, kann sich auch der Standort graduell 
ändern. Für die praktische Anwendung ist ein Ökogramm-Sys-
tem mit definierten Sektoren viel einfacher zu handhaben als 
ein System, welches sich kontinuierlich ändert. Deshalb wur-

Box 3.7.2. Standorttypen und NaiS-System

den die NaiS-Standorttypen definiert (Frehner et al. 2005). Diese 
sind auf die waldbaulichen Bedürfnisse ausgerichtet, sie er-
leichtern das Übertragen von Erfahrungen und Forschungser-
gebnissen bezüglich Waldökologie und Waldbau, beispiels-
weise zu Baumartenmischung oder Verjüngung. 

Die «Hauptwaldstandorte» lassen sich mit den Achsen 
Feuchtigkeit und Basengehalt (= Ökogramm gemäss Ellenberg, 
1986) und Wärme (= Höhenstufen) erklären. Bei den Sonder-
waldstandorten dominiert der Einfluss von speziellen Faktoren 
wie Hangschutt oder Steinblöcke. Da der Standort direkt vom 
Klima abhängt, ändert sich der Standorttyp an einem Ort mit 
der Änderung des Klimas.
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Modellierung der Baumartenverbreitung

Die Baumartenverbreitung wurde anhand von 
sechs statistischen Artverbreitungsmodellen si-
muliert (Box 3.7.1). Dabei wurde die beobachtete 
Verbreitung von Baumarten als Funktion der dort 
gültigen Standortfaktoren kalibriert, wie sie aus di-
gitalen Karten für die Inventurpunkte ausgelesen 
werden können. Folgende Standortfaktoren wur-
den als erklärende Variablen in die Modellierung 
einbezogen: 1) Jahresgradzahl (5,56 °C Grenze); 
2)  jährliche Variabilität der Monatstemperaturen; 
3) Niederschlagssumme im Sommer (April–Sep-
tember); 4) Niederschlagssumme im Winter (Okto-
ber–März); 5) potenzielle jährliche Globalstrahlung; 
6) Hangneigung; 7) topografische Exponiertheit; 
8) Expositionswert (Nord vs. Süd); und 9) Distanz 
zu Gewässern. Für die nur anhand von Schweizer 
Daten kalibrierten Modelle wurden zusätzlich die 
folgenden Parameter verwendet: 9a) Distanz zu 
Gewässern, basierend auf präziserer Datengrund-
lage (ersetzt 9); 10) Bodentiefe; und 11) Kalk-Anteil 
im anstehenden Gestein (6 Klassen). Insgesamt 
fliesst also eine relativ kleine Anzahl Klimapara-
meter in das Modell ein, um die Verbreitungsgren-
zen von Arten zu erklären. Verwendet man zu viele 
und/oder zu stark korrelierte Variablen, würden 
die einzelnen Variablen wegen Kollinearitäts-Pro-
blemen nicht richtig parametrisiert. Um dies zu 
vermeiden, wird als maximal zulässige Korrela-
tion oft r2 = |0,7| (Zimmermann et al. 2007) oder  
r2 = |0,8| (Menard 2002) verwendet. Keine der hier 
verwendeten Variablen korreliert stärker als 0,7. 
Die Variablen 1 bis 5 wurden von der WSL herge-
stellt (Zimmermann und Kienast 1999), 6 bis 9 an-
hand von Höhenmodell oder Gewässermasken 
abgeleitet (Zimmermann et  al. 2007), die Variable 
10 wurde der digitalen Bodeneignungskarte ent-
nommen (Eidg. Justiz- und Polizeidepartement 
[EJPD] 1980) und 11 stammt aus der digitalen Ver-
sion der «Swiss Environmental Domains» (BAFU 
und GRID-Europe 2010). Aus verschiedenen Grün-
den konnten nicht alle lokal wichtigen Faktoren 
in den Modellen berücksichtigt werden. Die Ef-

litätsraten, die Verjüngung und damit auch auf die 
Artenzusammensetzung im Bestand und auf die 
Verbreitung von Baumarten. Mit Verbreitungsmo-
dellen wird in erster Linie die Verbreitung einzelner 
Arten beschrieben, nicht aber die Artenzusammen-
setzung eines Bestandes. In der Waldbewirtschaf-
tung wird der Standort aber oft im Hinblick auf die 
in einer Optimalphase erwartete Artenzusammen-
setzung charakterisiert. Mit der Typisierung werden 
Standorttypen unterschieden, welche aufgrund un-
terschiedlicher Standortbedingungen beispiels-
weise zu unterschiedlicher Artenzusammenset-
zung, aber auch zu unterschiedlichem Wachstum 
führen. Die Standorttypisierung ist ein nützliches 
Instrument für die Praxis (Box 3.7.2), auch wenn 
sie nicht direkt aus Daten statistisch abgeleitet ist. 

Analyse der klimabedingten Standort- und 
Verbreitungsgrenzen

Drei Hauptfaktoren erklären die Pflanzen- und 
Baumartenverbreitung: der Bodenwasserhaus-
halt, die Nährstoffversorgung (oft anhand des 
Basengehalts oder des pH-Werts vereinfacht dar-
gestellt) und die Temperatur. Diese Faktoren flies-
sen in die Klassifizierung der Standorttypen im 
System Nachhaltigkeit im Schutzwald ein (NaiS, 
Frehner et al. 2005; Box 3.7.2), und sie wurden 
teils auch in den Verbreitungsmodellen und in wei-
ter gehenden Analysen verwendet. Neben diesen 
bedeutenden Klima- und Bodenfaktoren spielen 
auch folgende Faktoren eine Rolle: 1) biotische In-
teraktionen zwischen Baumarten; 2) Waldbewirt-
schaftung und die Geschichte dieses Einflusses;  
3) klimabedingte Störungen und deren Geschichte; 
4) andere Klimafaktoren (z. B. aktuelle Globalstrah-
lung, rel. Luftfeuchtigkeit) und 5) weitere Fakto-
ren wie die Geologie oder Topografie. In der Folge 
werden Resultate aus unterschiedlichen Projekten 
vorgestellt, welche zum Einfluss einzelner Fakto-
ren oder zur Gesamtheit von mehreren Faktoren 
Aussagen machen.
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Erklärung der Höhengrenzen

Die Kältegrenze von acht temperaten Laubbau-
marten (Bergahorn, Esche, Buche, Alpen-Goldre-
gen [Laburnum alpinum], Kirsche, Traubeneiche, 
Mehlbeere [Sorbus aria], Vogelbeere [Sorbus au-
cuparia]) fassten Körner et al. (2016) im Detail zu-
sammen. Damit werden Studien zur oberen Wald-
grenze ergänzt, welche – zumeist für Nadelbäume 
– zu weltweit gültigen modellhaften Aussagen be-
züglich der Temperaturlimitierung an der oberen 
Waldgrenze geführt haben (Körner 1998; Körner 
et al. 2003; Körner und Paulsen 2004). Sowohl 
die Höhengrenzen der einzelnen Baumarten als 
auch die Waldgrenze als «Grenze der Formation 
Baum», welche nur von ganz wenigen Baumarten 
gebildet wird, sind durch die Temperatur limitiert. 
Es gibt aber auch Unterschiede zwischen artspe-
zifischen Kältegrenzen und der «Kältegrenze der 
Formation Baum». 

fekte des Föhns mit höheren Temperaturen, tiefe-
rer Luftfeuchtigkeit und verändertem Wasserhaus-
halt (siehe auch Kap. 2.1, Remund et  al. 2016 und 
weiter unten) sind bekannt, waren zu Beginn die-
ses Projektes aber nicht als Karten verfügbar. Da-
her bilden die verwendeten Karten der erklärenden 
Variablen oft nicht diejenige ökologische oder kli-
matische Grösse ab, welche direkt für die Physio-
logie und die physiologisch bedingte Limitierung 
der Pflanzenverbreitung wichtig ist.

Die sechs kalibrierten statistischen Modelle 
wurden unter heutigen Klimabedingungen auf die 
Schweiz projiziert und zu einem Modell-Ensemble 
zusammengefasst (Box 3.7.1). Diese Ensembles 
erzielen generell eine gute Wiedergabe der beob-
achteten Verbreitung, wie die AUC-Werte («Area 
under the ROC curve»; Fielding und Bell 1997) der 
Kreuzvalidierung der Modelle zeigen (Tab. 3.7.1). 
Bei perfekter Übereinstimmung zwischen Modell 
und beobachteten Daten nimmt AUC den Wert 1,0 
ein, bei zufälliger Übereinstimmung den Wert 0,5, 
und wenn AUC kleiner als 0,5 ist, sind die Mo-
dell-Aussagen systematisch falsch. So stimmt zum 
Beispiel die simulierte Verbreitungskarte der Bu-
che mit deren beobachteter Verbreitung gut über-
ein (Abb. 3.7.4). 

Insgesamt wurden 27 Baumarten für die 
Schweiz modelliert: Tanne (Abies alba), Bergahorn 
(Acer pseudoplatanus), Feldahorn (Acer campe-
stre), Schwarzerle (Alnus glutinosa), Grauerle  
(Alnus incana), Hänge-Birke (Betula pendula), 
Hainbuche (Carpinus betulus), Edelkastanie (Casta-
nea sativa), Hasel (Corylus avellana, nur baum-
förmiger Wuchs), Buche (Fagus sylvatica), Esche  
(Fraxinus excelsior), Blumenesche (Fraxinus or-
nus), Lärche (Larix decidua), Hopfenbuche (Ostrya 
carpinifolia), Fichte (Picea abies), Arve (Pinus cem-
bra), Schwarzföhre (Pinus nigra), Waldföhre (Pinus 
sylvestris), Zitterpappel (Populus tremula), Kirsche 
(Prunus avium), Traubenkirsche (Prunus padus), 
Stieleiche (Quercus robur), Traubeneiche (Quer-
cus petraea), Flaumeiche (Quercus pubescens), 
Steineiche (Quercus ilex), Robinie (Robinia pseu-
doacacia) und Bergulme (Ulmus glabra).

Abbildung 3.7.4. Potenzialgebiet der Buche (Fagus sylvatica) 
in der Schweiz. Die Darstellung basiert auf sechs statistischen 
Modellen, welche in einem Modell-Ensemble dargestellt sind. 
Blau: geeignete Standortbedingungen in mindestens 4 Mo-
dellen. Grün: geeignete Standortbedingungen in 2 bis 3 Mo-
dellen. Gelb: geeignete Standortbedingungen in höchstens 1 
Modell. Die schwarzen Punkte zeigen die Datenpunkte (LFI) 
der Schweiz, welche für die Kalibration verwendet wurden. 
Verändert aus Zimmermann et al. (2014).
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Waldgrenzen
Zur Erklärung von Waldgrenzen wurde ein glo-
bal gültiges Temperaturmodell für die obere 
Waldgrenze entwickelt. Dieses Modell wurde we-
gen oft fehlender Klimastationsdaten mit lokal 
gemessenen Bodentemperaturdaten geeicht. Es 
besagt, dass die Waldgrenze bei einer Sommer-
mitteltemperatur des Bodens (Wurzelraum auf 
–10  cm) von 6,7 ± 0,8 °C liegt (Körner und Paulsen 
2004). In der gleichen Studie wurde an 50 Lokali-
täten weltweit festgestellt, dass die entsprechen-
den Lufttemperaturen derselben Sommerperiode 
etwa 1 °C höher liegen als die Bodentemperatu-
ren. Dieses Modell wurde durch Gehrig-Fasel et  al. 
(2008) in der Schweiz (16  Waldgrenzstandorte) mit 
einer Bodentemperatur von 7,0 ± 0,4 °C bestätigt 
(Lufttemperatur 2 m über Boden von 8,0 ± 0,6 °C). 
Zudem wurde festgestellt, dass eine Sommermit-
teltemperatur, welche nur bis Ende August ge-
mittelt wird (anstelle einer temperaturbasierten, 
dynamischen Beendung der Vegetationsperiode) 
die Waldgrenze besser beschreibt  (Gehrig-Fasel 
et  al. 2008). Dies kann dadurch erklärt werden, 
dass Baumarten ab Ende August in der Nähe der 
Waldgrenze den Härtungsprozess für den Winter 
einleiten und das Wachstum einstellen. Das glo-
bale Modell der Waldgrenze-Temperaturen wurde 
später anhand von globalen Temperaturkarten in 
etwa 5 km räumlicher Auflösung neu kalibriert. 
In diesem Modell liegt die Waldgrenze bei einer 
Lufttemperatur von 6,4 °C (Paulsen und Körner 
2014).

Obergrenzen von Laubbaumarten
Für temperate Laubbaumarten, welche die Wald-
grenze nicht erreichen, wurde keine gleichermas-
sen klare Sommer-Temperaturlimitierung ge-
funden. Einerseits konnte eine klare Beziehung 
zwischen der temperaturdefinierten Obergrenze 
(Höhendistanz zur lokalen Waldgrenze, ausge-
drückt als Temperaturdifferenz in °K) und der tem-
peraturdefinierten borealen Grenze der geografi-
schen Breite (geografische Distanz zur borealen 
Waldgrenze, ausgedrückt in °K) hergeleitet wer-

den (Randin et al. 2013). Andererseits sind zumin-
dest unter heutigen Bedingungen die Regenera-
tion und das Wachstum von Jungpflanzen nicht 
derart temperaturlimitiert, wie es die beobachtete 
Obergrenze der untersuchten Baumarten erwar-
ten lassen würde (Kollas et al. 2012; Vitasse et 
al. 2012). Dabei erreichten  die seit 1961 festge-
stellten absoluten Minimaltemperaturen kaum je 
die experimentell festgestellte Winter- oder Som-

Abbildung 3.7.5. Zusammenhang im Winter (a) und im Sommer 
(b) zwischen der Wiederholrate von Frostwerten über die letz-
ten N Jahre (J., N = 2, 4, 9, 16 Jahre und seit 1931) auf unter-
schiedlicher Höhe (gepunktete Linien) und der Frosttoleranz von 
acht unterschiedlichen Laubbaumarten, geplottet gegenüber ih-
rer oberen Höhengrenze (dicke Linien). Im Sommer ist die Frost-
toleranz fast identisch mit der tiefsten seit 1931 festgestellten 
Temperatur, während im Winter kein Zusammenhang zwischen 
den tiefsten je festgestellten Temperaturen und der Frosttole-
ranz (LT50) existiert. LT50: Temperatur, bei welcher 50 Prozent 
der Blätter absterben; Baumarten: Ap (Acer pseudoplatanus), 
Fe (Fraxinus excelsior), Fs (Fagus sylvatica), La (Laburnum ana­
gyroides), Pa (Picea abies), Qp (Quercus petraea), Sar (Sorbus 
aria), Sau (Sorbus aucuparia). Verändert aus Lenz et al. (2013).

M
in

im
al

te
m

pe
ra

tu
r (

19
31

–2
01

1)
 u

nd
 F

ro
st

re
si

st
en

z (
LT

50
; °

C)  

Höhe [m ü. M.]

a) Winter 

b) Sommer 

mittlere Wiederholrate für Frost   2 J.
4 J.
9 J.

16 J.tiefste Temperatur seit 1931

 

tiefste Temperatur seit 1931

–15

–20

–25

–30

–35

–40

–45

0

–5

–10

mittlere Wiederholrate für Frost   2 J.
4 J.

16 J.

Fs
Qp

Fe

Pa

La

Ap
Sau

Sar

Pa

LaAp

Sau

Sar
FsQp

Fe

1500 1600 1700 1800 1900 2000 2100

210



Auswirkungen des Klimawandels auf den Wald 3
mer-Temperaturtoleranz. Somit korrelierten diese 
rezenten Minimaltemperaturen nicht gut mit der 
saisonalen Frosttoleranz dieser Baumarten (Lenz 
et al. 2013; Körner et al. 2016). Hingegen stimm-
ten die beobachteten absoluten Minimaltempera-
turen während des Sommerhalbjahres (was der 
Zeit des Blattaustriebs entspricht) an der oberen 
Höhengrenze von acht Laubbaumarten (beobach-
tet über den Zeitraum 1931–2011) sehr gut mit den 
experimentell bestimmten Frosttoleranzen dieser 
Baumarten überein (Abb. 3.7.5). Diese Baumarten 
waren mit 3 °K gut gegen die durchschnittlich zu 
erwartenden Fröste während des Blattaustriebs ge-
puffert (Lenz et al. 2013). Die Fröste des Winterhalb-
jahres sowie die tiefsten Fröste der letzten bis zu 16 
Jahre für Sommer und Winter sind für diese acht 
Laubbaumarten an ihrer Höhengrenze demnach 
fast immer weniger extrem als ihre jeweilige sai-
sonale Frosttoleranz. Dies unterstreicht die Wich-
tigkeit, langjährige Extremereignisse und nicht 
nur Mittelwerte zu analysieren (Zimmermann et al. 
2009; Körner et  al. 2016). Ebenfalls konnte gezeigt 
werden, dass die experimentell bestimmten Frost-
toleranzen der an einer Lokalität gemeinsam ge-
deihenden Baumarten klar mit dem Datum der 
Knospenöffnung korrelieren (Vitasse et al. 2014). 

Limitierende Faktoren
Körner et al. (2016) zeigten, dass die Obergrenze 
von Baumarten klar durch die Temperatur limitiert 
wird. Dabei spielen die folgenden Faktoren zusam-
men: 1) die langjährige absolute Minimaltempera-
tur wirkt während des Blattaustriebs limitierend; 
2) der Blattaustrieb ist aber artspezifisch über die 
Fotoperiode (Länge des photosynthetisch aktiven 
Tageslichtes) gesteuert; und 3) die artspezifische 
«time to maturation», also die Länge der Saison 
zum Abschliessen der Fruchtreife, ist zusätzlich 
wichtig, um das langfristige Gedeihen der Popu-
lationen zu sichern. Demgegenüber ist die obere 
Waldgrenze vor allem durch die langjährige Mit-
teltemperatur im Sommer bestimmt. Beim Jahr-
ringwachstum wurde zwar auch ein Zusammen-
hang mit der Temperatur gefunden, aber es scheint 

keine zwingende Temperaturlimitierung der obe-
ren Höhengrenze der acht temperaten Laubbaum
arten zu geben. Das Wachstum nimmt generell ab, 
aber bei tiefen Frostwerten im Sommer gibt es 
kaum ausserordentlich schmale Jahrringe, aus-
genommen bei der Buche (Lenz et al. 2014). Zu-
dem verändert sich die Kohlenhydratmenge, die 
nicht in Zellwänden verbaut ist (Kohlenhydratre-
serven), auch nicht entscheidend bei Annäherung 
an die obere Höhengrenze der Verbreitung ein-
zelner Baumarten (Lenz et al. 2014; Körner et al. 
2016). Somit sind weder die Kohlenstoffaufnahme 
(«source») noch das Wachstum («sink») an der 
oberen Grenze der Höhenverbreitung von Laub-
baumarten entscheidend limitiert. Am stärksten 
reagieren Bäume mit der Veränderung des Höhen-
wachstums, sie werden gegen deren Höhen-Ober-
grenze rasch kleiner (Körner 2012).

Erklärung von Verbreitungsgrenzen anhand der 
Standortklassifikation NaiS

In statistischen Verbreitungsmodellen lässt sich 
aufgrund von Kollinearitätsproblemen nur eine 
relativ kleine Anzahl Klimaparameter verwenden, 
um die Verbreitungsgrenzen von Arten und Vege
tationszonen zu erklären. Viele Klimagrössen, die 
regional stark korreliert sind, lassen sich daher 
nicht einfach in statistische Analysen integrieren. 
Ein explorativer Ansatz kann zusätzliche Informa-
tionen zur Beschreibung der Verbreitungsgrenzen 
liefern.

In einer umfassenden Analyse wurden die la-
teralen Verbreitungsgrenzen von drei Baumarten 
(Tanne, Buche und Flaumeiche) in einzelnen Kanto-
nen anhand von Verbreitungsdaten aus Waldstand-
ortkartierungen untersucht (Huber et al. 2015). Da-
bei wurden zusätzlich die Grenzen zwischen den 
Vegetations-Höhenstufen (kollin, sub-, unter-, ober- 
und hochmontan, subalpin und obersubalpin) mit 
Klimaparametern unter Berücksichtigung weiterer 
Standortfaktoren verglichen, um bessere Hinweise 
auf die lokal und regional wirkenden Faktoren die-
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über Meer 5 °C überschreitet, weist die Tanne nur 
noch Reliktbestände auf, unabhängig von anderen 
Faktoren. Ausserdem verschwindet die Tanne bei 
Sommerniederschlägen (Mai–Juli) unter 200 mm 
und/oder Jahresniederschlägen unter 800 mm, 
insbesondere wenn durch hohe Sommertempe-
raturen und geringe Luftfeuchtigkeit die Verduns
tung gefördert wird (Beispiel: Zentralwallis). Die 
Wärmegrenze der Tanne wurde nicht untersucht, 
die Studie von Tinner et al. (2013) zeigt aber an-
hand von Paläodaten und Modellen, dass die Art 
möglicherweise viel toleranter gegenüber Wärme 
ist als allgemein angenommen. Tinner et al. (2013) 
trugen heutige und historische Hinweise zusam-
men, welche aufzeigen, dass die Art auch in (sub-)
mediterranen Bedingungen gut gedeihen kann, 
solange der menschliche Einfluss (Landnutzung, 
Feuer usw.) gering ist. 

Für die Buche (Abb. 3.7.6) wurden ähnliche 
Befunde zusammengetragen. Es zeigte sich, dass 
in sämtlichen Gebieten die Lufttrockenheit und 
zum Teil zusätzlich der Sommerniederschlag und/
oder das Verhältnis der aktuellen zur potenziellen 
Evapotranspiration (ETa/ETp) begrenzende Fak-
toren sind, ebenso wie die Spätfröste, die durch 
Kaltluftseen oder allgemein hohe thermische Kon-
tinentalität ausgelöst werden. Für die Lufttrocken-
heit ist vor allem die Föhnhäufigkeit und somit die 
Verdunstung bei Föhn entscheidend (Huber et al. 
2015). So ist es sehr wahrscheinlich, dass das Feh-
len der Buche im Bergell, im mittleren und obe-
ren Misox oder im Calancatal auf den Nordföhn 
zurückzuführen ist. Eine jährliche Föhnhäufigkeit 
über rund 13 Prozent (= 47 Tage) dürfte die Buche 
ausschliessen, auch wenn die übrigen Faktoren 
für die Buche günstig wären. Es zeigte sich fer-
ner, dass bei Sommerniederschlag unter ungefähr 
250–300 mm in warmen Gebieten (wo die Verdun-
stung erhöht ist) die Buche unabhängig von ande-
ren Faktoren nicht mehr gedeiht, auch wenn diese 
Gebiete praktisch föhnfrei sind. 

Die Flaumeiche reagiert auf Temperatur und 
Niederschlag sowie besonders stark auf das ETa/
ETp Verhältnis und auf die direkte Globalstrahlung. 

ser im NaiS-System wichtigen Grenzen zu erhal-
ten (Box 3.7.2). Hierzu wurden Klimaparameter wie 
Föhnhäufigkeit, Föhnstärke, Luftfeuchtigkeit, Käl-
teseen, thermische Kontinentalität, Globalstrah-
lung, potenzielle und aktuelle Evapotranspiration 
kartografisch aufbereitet. Anschliessend wurden 
regionale Verbreitungsgrenzen anhand dieser mo-
natlichen Klimadaten und zusätzlicher Geologieda-
ten mittels einer Kombination von expertenbasier-
ten Hypothesen und Kartenüberlagerung erklärt. 

Für die regionale Verbreitungsgrenze der 
Tanne sind mehrere Klimafaktoren bedeutend. In 
Gebieten mit einer jährlichen Föhnhäufigkeit von 
über 15 bis 17 Prozent (z. B. obere Talabschnitte 
der Alpensüdseite), aber auch bei einer mittle-
ren jährlichen thermischen Kontinentalität (Kap. 
2.1, Remund et al. 2016), welche auf 1000 Metern 

Abbildung 3.7.6. Beispiel der Übereinstimmung der Arealgren-
zen der Buche (Fagus sylvatica) mit der April-Föhnhäufigkeit 
(< 16 %, a) und der thermischen Juli-Kontinentalität (< 7,15 °C, 
b) in den Südtälern. Verändert aus Huber et al. (2015).
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vor allem von den projizierten trockeneren Bedin-
gungen unter Klimawandel. Die Modellergebnisse 
deuten darauf hin, dass sie sich teils nördlich der 
Alpen ausdehnen könnte.

Veränderungen der Baumartenverbreitung während 
der letzten Dekaden

Wie eingangs erwähnt, stellen diese Modelle dar, 
wo für eine bestimmte Baumart heute oder in Zu-
kunft geeignete Standortbedingungen zu erwarten 
sind. Es bleibt unsicher, ob sich Arten von alleine 
an diese neuen Lokalitäten verschieben können 
und wie lange sie noch an Lokalitäten verweilen 
werden, die in Zukunft als eher ungeeignet model-
liert werden. Die bereits beträchtliche Klimaerwär-
mung in der Schweiz (etwa 1,8 °C seit 1864; Kap. 
2.1, Remund et al. 2016) lässt vermuten, dass be-
reits messbare Auswirkungen auf die Verbreitung 
von Baumarten erkennbar sind.

Aufgrund der seit 1960 erfolgten Tempera-
turänderung hätte die Waldgrenze bis heute be-
reits um ungefähr 150 bis 200 m ansteigen sollen 
(Gehrig-Fasel 2006). Sie tat dies aber nicht in die-
sem Umfang, sondern verschob sich maximal um 
etwa 20 m, im Durschnitt bloss um etwa 5  m pro 
Dekade (Gehrig-Fasel 2006; Gehrig-Fasel et  al. 
2007). Dies summiert sich seit 1960 zu einem Wald-
grenzenanstieg von lediglich etwa 30 bis 35 m. Der 
Anstieg «hinkt» somit der Klimaerwärmung deut-
lich hinterher. Dies lässt sich teils dadurch erklä-
ren, dass Wälder und Bäume sich aufgrund ihrer 
langsamen demografischen Prozesse nicht rasch 
an geänderte Klimabedingungen anpassen kön-
nen, was auch anhand von Modellen nachgewie-
sen wurde (Dullinger et al. 2012).

Küchler et al. (2013) fanden ein ähnliches Bild 
bei der Untersuchung einer möglichen Höhenver-
schiebung zwischen der ersten (1983–1985) und 
dritten (2004–2006) nationalen Waldinventur (LFI 
1 vs. 3). In dieser Periode erwärmte sich das Klima 
an der Waldgrenze um etwa 1,0 °C (Gehrig-Fasel 
et  al. 2007). Im Durchschnitt verschoben sich die 

Hohe Strahlungswerte erträgt die Flaumeiche bes-
ser als die regional konkurrierende Waldföhre, wel-
che allgemein weniger trockenheitstolerant ist. 
Es kann also angenommen werden, dass sich die 
Flaumeiche unter (luft-)trockeneren Bedingungen 
deutlich ausbreiten wird.

Standorteignung unter dem zukünftigen 
Klima der Schweiz

Die gewählte Methode der Modell-Ensembles 
(Zimmermann et al. 2014; Box 3.7.1) erlaubt es, die 
Unterschiede aufgrund verschiedener Modelle 
und Datengrundlagen gut darzustellen, indem 
bei der Kartierung der Ensembles die Regionen 
mit widersprüchlichen Modellprognosen sepa-
rat eingefärbt werden. Die simulierte Verbreitung 
der Schweizer Baumarten sagt für das A1B-Szena-
rio teils deutliche Verschiebungen der geeigneten 
Standorte voraus. Hierzu wurde jedes der sechs 
statistischen Modelle für jedes der sechs Klimamo-
delle in die Zukunft projiziert (Box 3.7.1). Einzelne 
Baumarten werden in der Schweiz (oder in Eu-
ropa) unter dem prognostizierten Klima um 2080 
viel Fläche mit geeigneten Standortbedingungen 
verlieren (für Details zu den Modellen siehe Zim­
mermann et al. 2014), es wird für sie zu warm und 
zu trocken (Tab. 3.7.2; Abb. 3.7.7 a–c). Zu den Arten, 
welche gemäss diesen Modellen in der Schweiz 
kleinere Verbreitungsareale aufweisen werden, ge-
hören die montanen und subalpinen Arten wie Bu-
che, Fichte, Tanne, Bergahorn, Arve oder Bergulme. 
Andere Arten werden sich stark ausbreiten und in 
Zukunft ein deutlich grösseres Areal geeigneter 
Standorte vorfinden (Abb. 3.7.7 d). Dazu gehören 
generell die heute schon in der Schweiz verbrei-
teten Eichenarten, die Waldföhre, der Feldahorn, 
die Hain- und die Hopfenbuche und erstaunlicher-
weise in den höheren Lagen auch die Lärche. Die 
meisten Arten mit Arealgewinnen in der Schweiz 
haben warm-temperate bis submediterrane Ver-
breitung und gelten als an Trockenheit angepasst. 
Die Lärche, als obersubalpine Art, profitiert wohl 

213



Standorteignung

Klima um 2051–2080

Abbildung 3.7.7. Potenzialareale von Tanne (Abies alba, a), Fichte (Picea abies, b), Buche (Fagus sylvatica, c) und Traubeneiche 
(Quercus petraea, d) unter heutigem (links) und zukünftigem (rechts) Klima. Die Modell-Ensembles basieren auf sechs statisti-
schen Modellen, welche für das zukünftige Klima auf sechs Klimamodelle angewandt wurden (ergibt 36 Kombinationen). Für heu-
tiges Klima gelten dieselben Farbcodes wie in Abbildung 3.7.4. Für zukünftiges Klima gilt: Blau = geeignete Habitatbedingungen 
in mindestens 22 Modellen; Grün = geeignete Standortbedingungen in 11–21 Modellen; Gelb = geeignete Standortbedingungen in 
höchstens 10 Modellen. Verändert aus Zimmermann et al. (2014).

Heutiges Klima: 1981–2010
 a) Tanne

 b) Fichte

 c) Buche

 d) Traubeneiche

Simulierte Präsenz
	 < 30 % der Modelle
	 30–60 % der Modelle
	 > 60 % der Modelle

50 km

214



Auswirkungen des Klimawandels auf den Wald 3
tan unüblich grosse Mortalitätsraten aufgrund ei-
ner extremen und lange andauernden Trockenheit 
(van Mantgem et al. 2009; Allen et al. 2010). Aber 
auch hier wurden nur langsame und teils wider-
sprüchliche Reaktionen der Bäume auf den Klima-
wandel der letzten Jahrzehnte gefunden (Crim­
mins et al. 2011), ähnlich wie in Europa für Bäume, 
für Pflanzen allgemein und für Tiere (Lenoir et al. 
2008, 2010).

Verbreitungsmodelle und Geschwindigkeit 
der Anpassung

Die klimasensitiven Verbreitungsmodelle zeigen 
zum einen klar auf, dass sich die Standorteignung 
für die Baumarten der Schweiz deutlich verändern 
wird, da das Klima leicht sommertrockener und 
deutlich wärmer wird. Zum andern zeichnen Be-
obachtungen und Messungen zu Reaktionen von 
Baumarten auf momentan ablaufende und histo-
rische Klimaänderungen ein anderes Bild. Die Re-
aktion ist langsam, teils fast oder gänzlich fehlend 
und nur in wenigen Beispielen rasch und grossflä-
chig. Dies steht im Kontrast zu den modellierten 
Verschiebungen der klimabedingten Standorteig-
nung. In der Folge diskutieren wir diese Diskre-
panzen sowie die Bedeutung der Modellresultate 
für die Waldbewirtschaftung der nächsten 80 bis 
90 Jahre.

Extremwerte bestimmen die Verbreitungsgrenzen

Die Grenzen von Baumarten sind oft durch Extrem- 
und nicht durch langjährige Mittelwerte bestimmt 
(Zimmermann et al. 2009; Körner et al. 2016). In-
wiefern dies nur für die gut studierte obere Verbrei-
tungsgrenze oder auch für die Untergrenze gilt, ist 
nicht einfach festzulegen. Einerseits wissen wir zu 
wenig darüber, wie nah (oder fern) Baumarten an 
den jeweiligen Verbreitungsgrenzen ihrer physio-
logischen Potenzialgrenze sind. Andererseits wis-
sen wir auch wenig darüber, wie sich Veränderun-

28 häufigsten Baumarten in dieser 20-jährigen 
Periode nur wenig nach oben (Median: + 27 m), 
wobei sich das Zentrum der Höhenverteilung we-
sentlich stärker nach oben verschob als der obere 
(+ 10 m) und untere (+ 15 m) Rand der jeweiligen 
Höhengrenzen dieser Baumarten. Die Verschie-
bung war zumeist sehr gering, und es konnte 
keine deutliche Verschiebung der Kraut- (Ver-
jüngung) und Strauchschicht (Jungwuchs) nach 
oben festgestellt werden. Deutlicher war der Hö-
henanstieg in 126 Waldvegetationsaufnahmen 
von etwa 1940, die im Jahr 2010 wiederholt wur-
den (Küchler et al. 2015). In dieser 70-Jahr Peri-
ode, in welcher sich die Temperatur an der Wald-
grenze um etwa 1,5 °C erwärmte (Gehrig-Fasel 
et al. 2007), stieg die Baum-, Strauch- und Kraut-
schicht der häufigsten 17 Baumarten im Schnitt 
um + 99 m, + 30 m und + 57 m an. Vor allem der 
untere Verbreitungsrand verschob sich wiederum 
wesentlich langsamer nach oben, sowohl für die 
Baum- (+ 22 m) wie auch für die Strauch- (+ 0 m) 
und Krautschicht (+ 15 m). Demgegenüber beweg-
ten sich die obersten Höhengrenzen der 17 häu-
figsten Baumarten in diesem Datensatz ähnlich 
schnell nach oben, wie es der Mittelwert tat. Fer-
ner veränderten sich die mittleren Zeigerwerte 
nach Landolt (2010) in diesem Datensatz in Rich-
tung «höhere Temperatur», «mehr Feuchtigkeit», 
«mehr Stickstoffeintrag» und dadurch eine leichte 
Reduktion des pH-Wertes und «grössere Bestan-
desdichte», da die Lichtzahl abnahm. Eine Varianz-
partitionierung zeigte, dass die «Temperaturzahl» 
die Verschiebung in der Artenzusammensetzung 
am besten erklärte. Die Lufttemperatur kann da-
her als die treibende Kraft hinter den Veränderun-
gen angesehen werden.

Auch im internationalen Vergleich finden wir 
ähnliche Resultate. In der grossen Waldinven-
tur-Datenbank der östlichen USA auf über 43 000 
Inventurflächen bei über 90 häufigen Baumarten 
wurden keine deutlichen Veränderungen in der la-
teralen Verbreitung von Jungwuchs im Vergleich zu 
adulten Bäumen gegen Norden festgestellt (Zhu 
et al. 2012). In Westen der USA gibt es momen-
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auf extreme Klimabedingungen oft nicht korrekt 
wiedergeben.

Trends der Klimaeffekte auf die Waldvegetation

Welche Reaktionen können wir nun für die Wald-
vegetation in der Schweiz erwarten, und wie rasch 
werden diese ablaufen? Grundsätzlich ist davon 
auszugehen, dass langfristig gesehen die Prog-
nosen der statistischen Verbreitungsmodelle ein-
treffen werden. Sie bilden ab, wie sich die heute 
beobachtete Verbreitung auf die Zukunft projizie-
ren lässt, vorausgesetzt, dass keine starke Ver-
änderung der Extremwerte eintritt. Im Schwei-
zer Mittelland werden demnach mehr Eichen und 
weniger Buchen gedeihen. Buchen, Fichten und 
eventuell Tannen (siehe für Letztere aber Tinner 
et  al. 2013) werden sich in höhere Lagen zurück-
ziehen. Nehmen aber zum Beispiel Fröste während 
des Blattaustriebs zu, werden einzelne Baumarten 
ihre obere Höhengrenze nach unten verschieben 
(siehe auch Lenoir et al. 2010). Unklar ist, wie rasch 
diese Veränderungen stattfinden werden. Wir sa-
gen voraus – und Beobachtungen der rezenten 
Veränderungen in Wäldern bestätigen diesen Trend 
–, dass in vielen Regionen auch bei zunehmender 
Erwärmung kurzfristig kaum Reaktionen in der 
Areal- und Höhenverbreitung stattfinden werden. 
Dies wahrscheinlich aus drei Gründen: 1) Bäume 
reagieren grundsätzlich langsam, da sie einerseits 
eine gewisse physiologische Toleranz aufweisen 
(Kap. 3.1, Arend et al. 2016) und weil andererseits 
ihre demografischen Prozesse sehr langsam ablau-
fen (etwa im Vergleich zu jenen bei Schadinsekten 
für Bäume); 2) Extremwerte treten (der Name sagt 
es) eher selten auf, und eine Reaktion wird erst 
ausgelöst, nachdem wirksame Extremwerte auf-
getreten sind. Würde die Reaktion direkt auf Mittel-
wertveränderung folgen, wäre sie wohl unmittel-
barer und rascher sichtbar; 3) bei sich ändernden 
Mittelwerten werden auch Klimawerte häufiger, 
die heute als seltene Extremwerte gelten. Dennoch 
bleibt es ungewiss, wann solche Extremwerte tat-

gen in den Extremwerten auf die Konkurrenz und 
Interaktion zwischen Baumarten auswirken. Diese 
Interaktionen können ebenfalls Areal- und Verbrei-
tungsgrenzen bestimmen (Meier et al. 2011). Die 
Arbeit von Zimmermann et al. (2009) deutet aber 
darauf hin, dass Extremwerte auch an der unteren 
Grenze eine Rolle spielen. Am Beispiel der Wald-
föhre im Wallis konnte gezeigt werden, dass deren 
Absterben mit den Trockenextremen zusammen-
hängt, diese also die Trockengrenze der Baumart 
beeinflussen (Rigling et al. 2013). Es ist daher zu 
erwarten, dass nicht nur die Verschiebung der Mit-
telwerte die Reaktion der Bäume auf Klimaände-
rungen beeinflusst, sondern auch die Verschie-
bung der Extremwerte. Vor allem die obere und 
untere Höhengrenze könnten daher stärker auf 
Veränderungen der Extremwerte reagieren als 
auf Veränderungen von Mittelwerten. Um die Ver-
schiebung der oberen Höhengrenze vorherzusa-
gen, sind, wie aufgezeigt, Extremwerte während 
des Blattaustriebs entscheidend. Wird es allgemein 
wärmer, findet der Blattaustrieb früher statt. Es ist 
also entscheidend, ob in dieser früheren Jahreszeit 
die Extremwerte sich gegenüber der heutigen Pe-
riode des Blattaustriebs verändern oder nicht. Die 
drei in Kapitel 2.1 (Remund et al. 2016) analysier-
ten Klimamodelle deuten eher nicht darauf hin.

Warum reagieren Pflanzen- und teils auch Tier-
arten langsamer, als sich die Standorteignung auf-
grund des Klimawandels ändert? Fast alle (nicht 
nur statistische Verbreitungs-) Modelle werden an-
hand von Klimamittelwerten gesteuert. Nur Mo-
delle, welche anhand von Tageswerten angetrieben 
werden, können effektiv Extremwerte verwenden. 
Aber auch in diesen Modellen ist die Reaktion der 
Bäume auf extreme Werte oft nicht explizit model-
liert. Meist wird nur anhand von beobachteten Re-
aktionen auf heute beobachtbare Klimavariabilität 
linear auf Extremwerte extrapoliert, wie sie in der 
Zukunft zu erwarten sind. Bäume reagieren auf Ex-
tremwerte aber oft nicht linear, sondern sprung-
haft. Sobald Grenzwerte überschritten sind, kön-
nen sie absterben. Dies ist der Hauptgrund, warum 
Modelle die Reaktion von Bäumen und Wäldern 
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cher Arten  mindert aber das Risiko von Ausfällen 
unter Klimaextremen, da nicht alle Arten gleich 
empfindlich sind. Ein artenreicher Bestand ist also 
gegenüber sich änderndem Klima besser abgesi-
chert als ein Reinbestand einer einzigen Art. Mit-
telfristig sollten in tieferen Lagen wärmebedürftige 
oder trockenheitsangepasste Arten gefördert und 
allenfalls aktiv eingebracht werden (v. a. Eichen). 
In höheren Lagen, wo heute die Fichte dominiert, 
sind bald auch die Buche und andere Laubhöl-
zer konkurrenzfähig. Dies aber nur, wenn sich die 
Spätfröste ähnlich wie die Temperaturmittelwerte 
abschwächen und somit keine Gefahr für das Hö-
herwandern der Baumarten darstellen. Bei star-
ken oder zunehmenden Spätfrösten ist mit Rück-
schlägen oder sogar mit einer Umkehr der Trends 
zu rechnen, zumindest vorübergehend.
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sächlich auftreten werden. Falls sich der Mittelwert 
und die Extremwerte aber deutlich verschoben 
haben und falls dadurch die physiologischen Tole-
ranzen überschritten sind, kann und wird dies mit-
telfristig zu starken Reaktionen führen. Das Abster-
ben und Verschwinden der Waldföhre in den tiefen 
Lagen der inneralpinen Trockentäler (Allen et al. 
2010; Rigling et al. 2013) oder das grossflächige 
Absterben der Föhren im Südwesten der USA (van 
Mantgem et al. 2009; Clark et al. 2016), beides 
aufgrund von mehr oder weniger extremer Tro-
ckenheit, sind Beispiele solcher Reaktionen. Eine 
andere, ebenfalls rasche Reaktion kann entstehen, 
wenn sich schnell reagierende Schädlinge (z. B. 
Borkenkäfer: Kap. 3.9, Jakoby et al. 2016) aufgrund 
der veränderten Klima- und Witterungsbedingun-
gen sehr viel schneller vermehren und ausbreiten, 
als dies die Bäume aufgrund ihrer langsamen De-
mografie tun können. Das grossflächige Abster-
ben der Weissstämmigen Arve (Pinus albicaulis) 
in den zentralen und nördlichen Rocky Mountains 
ist ein Beispiel für diese Reaktion (Kurz et al. 2008; 
Bentz et  al. 2010). Aus diesen Beispielen geht her-
vor, dass sich der Klimawandel selten nur über Ver-
änderungen der Temperaturen, sondern sehr stark 
(auch) über Veränderungen der Niederschläge 
auf Bäume auswirkt. Die stärksten sichtbaren  
Veränderungen entstehen im Moment meist 
wegen zunehmender Trockenheit und nicht – oder 
nicht nur – wegen zunehmender Temperatur (van 
Mantgem et al. 2009; Allen et al. 2010; Clark et al. 
2016; Vose et al. 2016).

Schlussfolgerungen

Für die Waldbewirtschaftung sind diese Prognosen 
nicht einfach umzusetzen, denn mit stochastischen 
Extremwerten lässt sich nicht gleich gut planen 
wie mit sich graduell ändernden Mittelwerten. Ex-
tremwerte sind einerseits schlecht vorhersagbar, 
andererseits sind die heutigen Klimamodelle be-
züglich Extremwerte nicht sehr präzise. Eine Stra-
tegie basierend auf einer Mischung unterschiedli-
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