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1 ZUSAMMENFASSUNG 

Stickstoff ist ein lebenswichtiger Nährstoff – durch Landwirtschaft, Ver
kehr und Industrie gelangen jedoch seit Jahrzehnten zu hohe Mengen in 
die Umwelt. Trotz sinkender Emissionen seit den 1980er Jahren über
schreiten in Österreich noch rund die Hälfte der empfindlichen Ökosys
temflächen die kritischen Belastungsgrenzen. Die Messungen im Wald 
zeigen, dass Einträge von Nitrat abnahmen, Ammonium, das großteils 
aus landwirtschaftlichen Quellen stammt, unverändert hoch blieb und 
somit den Gesamteintrag von anorganischem Stickstoff zunehmend do
minierte. 

Die vorliegende Studie zeigt, dass Stickstoffeinträge aus der Luft zu 
Nährstoffungleichgewichten in Wäldern, vor allem bei Phosphor, führ
ten. Die Nitratkonzentrationen im Bodenwasser nahmen hingegen ab 
und sind nunmehr auf einem niedrigen Niveau. Stickstoffüberschüsse 
führten zu Veränderungen in der Vegetation, insbesondere bei Flechten 
und empfindlichen Pflanzenarten. Es konnte nachgewiesen werden, 
dass sich die Artengemeinschaften in Wiesen und Heiden in Richtung 
stickstoffliebender Arten verschoben, wodurch die Charakterarten nähr
stoffarmer Lebensräume zunehmend zurückgedrängt wurden. Zwar 
kam es bisher im Zuge dieses Prozesses teils auch zu Zunahmen der Ar
tenvielfalt, doch bleibt die Biodiversität stickstoffsensitiver Lebensräume 
bedroht. 

Seit dem Jahr 2005 konnte in Österreich die Fläche mit Überschreitun
gen der kritischen Belastungsgrenzen für Eutrophierung um etwa ein 
Drittel reduziert werden, was die Wirksamkeit von Emissionsminderun
gen zeigt. Ohne zusätzliche Maßnahmen, vor allem zur Reduktion von 
Ammoniak, sind jedoch auch künftig negative Effekte auf Wald- und Of
fenlandökosysteme zu erwarten. 
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2 SUMMARY 

Nitrogen is an essential nutrient, but for decades, agriculture, transport 
and industry have been releasing excessive amounts into the environ
ment. Although emissions have declined since the 1980s, around half of 
Austria's sensitive ecosystem areas still exceed critical pollution thresh
olds. While nitrate deposition decreased, ammonium, which largely orig
inates from agricultural sources, remained at a consistently high level 
and increasingly dominated the total input of inorganic nitrogen. 

This study shows that airborne nitrogen inputs led to nutrient imbal
ances in forests, especially in the case of phosphorus. Nitrate concentra
tions in soil water, on the other hand, decreased and are now at a low 
level. Excess nitrogen led to changes in vegetation, especially in lichens 
and sensitive plant species. This study demonstrates that the species 
communities in meadows and heaths shifted towards nitrogen-demand
ing species, increasingly displacing the characteristic species of nutrient-
poor habitats. Although this process has led to an increase in species di
versity in some cases, the biodiversity of nitrogen-sensitive habitats re
mains under threat. 

Since the year 2005, the area exceeding critical eutrophication thresh
olds has been reduced by approximately one third, demonstrating the 
effectiveness of emission reductions. However, without additional 
measures, particularly to reduce ammonia – negative impacts on forest 
and open-land ecosystems are likely in the future. 
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3 EINLEITUNG 

Stickstoff ist ein essenzieller Nährstoff für die Primärproduktion eines 
Ökosystems und spielt in terrestrischen Systemen insbesondere für das 
Pflanzenwachstum eine zentrale Rolle. Unter natürlichen Umständen ist 
Stickstoff in terrestrischen Ökosystemen meist im Mangel. Während der 
Industrialisierung stiegen die Stickstoffemissionen aus der Industrie, 
dem Verkehr und der Landwirtschaft allerdings derart an, dass es auch 
in natürlichen und halbnatürlichen Ökosystemen (z. B. Wiesen) zu er
heblichen Stickstoffüberschüssen kam. Die Folgen waren vielfältig – Nit
ratverluste in das Grundwasser, Nährstoffungleichgewichte in Wäldern, 
erhöhte Freisetzung des Treibhausgases Distickstoffmonoxid oder Lach
gas (N2O) und Biodiversitätsverluste. 

Obwohl die Stickstoffemissionen in Europa seit den 1980–1990er Jahren 
stetig abgenommen haben, liegen die Immissionen in etwa 50 % der 
Ökosystemfläche noch immer über den kritischen Belastungsgrenzen 
(Critical Loads). Monitoringprogramme, wie jene des UNECE-
Übereinkommens über weiträumige, grenzüberschreitende Luftverun
reinigungen (CLRTAP), haben die negativen Effekte dokumentiert und 
entsprechende Emissionsreduktionen vorgeschlagen. Der „Zero Pollu
tion Action Plan“ der EU zielt ebenfalls darauf ab, die Folgen von Stick
stoffüberschuss einzudämmen und die Fläche mit Überschreitung der 
Critical Loads für Eutrophierung bis 2030 gegenüber dem Jahr 2005 um 
25 % zu reduzieren (European Commission, 2021). Für seine Umsetzung 
wird die Richtlinie (EU) 2016/2284 über die Reduktion der nationalen 
Emissionen bestimmter Luftschadstoffe, kurz NEC-RL, herangezogen. 

Das Wissen über stickstoffbedingte Veränderungen von Ökosystemen 
und der Biodiversität in Österreich sowie die Erholung von Effekten auf
grund abnehmender Belastung ist noch lückenhaft. Besonders gering ist 
der Wissensstand zur Eutrophierung von Lebensräumen außerhalb des 
Waldes sowie zu den Auswirkungen auf die Vegetation und Artenvielfalt. 
Ökosystemare Effekte wie die Veränderung des Ernährungsstatus von 
Bäumen oder der Nitratkonzentrationen im Bodenwasser liegen aus äl
teren Arbeiten zwar vor (Neumann, et al., 2001, Smidt und Obersteiner, 
2007), wurden aber in Österreich bislang nur an wenigen Einzelstandor
ten umfassend bewertet (Jandl, et al., 2012a, Umweltbundesamt, 2023a). 
Eine landesweite Zustandsbeschreibung von Versauerung und Eutro
phierung wurde vor 13 Jahren durchgeführt (Jandl, et al., 2012b). Ledig
lich Untersuchungen zu Vegetationsveränderungen im Wald waren Teil 
vieler nationaler und internationaler Studien, deren Ergebnisse auch auf 
Österreich anwendbar sind (Dirnböck, et al., 2014, Perring, et al., 2018a, 
Staude, et al., 2020, Sanczuk, et al., 2024, Dirnböck, et al., 2018). 

immer noch  
verbreiteter Stick

stoffüberschuss 

geringe Kenntnis zu 
ökosystemaren  

Effekten 
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Das Ziel des vorliegenden Berichts ist es, die bestehenden Wissenslü
cken zu schließen und eine umfassende, aktuelle Bewertung der Wir
kungen von Stickstoff auf österreichische Ökosysteme vorzulegen. Die 
Ergebnisse bieten eine solide Grundlage, um die Wirkung von Emissi
onsminderungen – wie sie in der NEC-RL und anderen Rechtsgrundla
gen zu Luftschadstoffen vorgesehen sind – einzuschätzen. 

Wissenslücken 
schließen 
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4 ÖKOSYSTEMARE WIRKUNGEN VON 
STICKSTOFF 

Luftschadstoffe wie Stickstoff (N) wirken sowohl als Gase direkt auf 
Pflanzen und andere Lebewesen als auch indirekt durch den Eintrag 
(Deposition) aus der Atmosphäre in Ökosysteme. 

Stickstoffoxide (NOX) und Ammoniak (NH3) können als gasförmige 
Schadstoffe Pflanzen schädigen (CLRTAP, 2017a). Ammoniak ist in ho
hen Konzentrationen besonders kritisch (Umweltbundesamt, 2025a). 
Unter solchen Bedingungen kann er zellschädigend wirken, den Abbau 
von Chlorophyll und entsprechende Blattverfärbungen hervorrufen so
wie die Stomata-Regulation von Blättern stören, was indirekt die CO2-
Aufnahme und Transpiration beeinflusst (Umweltbundesamt, 2023b). 

Die Deposition von Stickstoff in Ökosysteme erfolgt über trockene, 
nasse und okkulte Deposition: Trockene Deposition stellt die Adsorption 
bzw. Ablagerung gasförmiger Stoffe oder fester Partikel an Oberflächen 
(Vegetation, Boden) und die Aufnahme von Gasen durch die Vegetation 
dar. Nasse Deposition ist der Eintrag gelöster und ungelöster Verbin
dungen in Ökosysteme durch den Niederschlag. Unter okkulter Deposi
tion versteht man die Abscheidung von Luftschadstoffen aus Wolken- 
und Nebeltröpfchen an Pflanzen (Umweltbundesamt, 2023a). 

Wälder sind aufgrund ihrer aerodynamisch rauen Baumkronen beson
ders effizient bei der Aufnahme von Luftschadstoffen durch trockene 
und okkulte Deposition (Umweltbundesamt, 2018). Die Messung der 
Stickstoffdeposition in Wäldern ist daher aufwendiger und komplexer 
als in anderen Lebensräumen. In Wäldern wird die Deposition in der Re
gel mithilfe des Durchflusses unter der Krone (Kronentraufe, „Through
fall“) gemessen – d. h. des Niederschlags, der unter dem Kronendach ge
sammelt wird, – sowie des Stammabflusses (bei Bäumen mit glatter 
Rinde, wie z. B. Buchen). Die im freien Feld gesammelte Deposition wird 
als Freiflächendeposition („Bulk Deposition“) bezeichnet. Die Freiflächen
deposition erfasst hauptsächlich die nasse Deposition, während die Kro
nentraufe auch einen Teil der trockenen Deposition beinhaltet, die je 
nach Waldstruktur stark variieren kann. Hinzu kommt, dass die Erfas
sung von Nitrat (NO3

-) in der Kronentraufe unvollständig ist, weil NO3
-- 

direkt über die Spaltöffnungen der Blätter und Nadeln aufgenommen 
wird. Partikuläres NO3

- und Ammonium (NH4
+) können ebenfalls direkt 

in der Baumkrone aufgenommen werden bzw. werden sie in Biofilmen 
an Blatt- und Zweigoberflächen stofflich umgesetzt (Rossella, et al., 
2024, Adriaenssens, et al., 2013). Aus den genannten Gründen stellt die 
in der Kronentraufe gemessene Deposition nicht den gesamten 

gasförmige  
Stickstoffformen 

Eintrag von  
Stickstoff 

Sonderfall Wald 
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Stickstoffeintrag dar, dem ein Wald ausgesetzt ist (Bobbink, Loran und 
Tomassen, 2022). Eine detaillierte Abschätzung der verschiedenen De
positionspfade liegt für den ICP Integrated Monitoring Standort Zöbel
boden vor (Umweltbundesamt, 2023a). 

Gasförmiges NH3 wandelt sich in wässriger Lösung leicht in NH4
+ um 

und wirkt gemeinsam mit höher oxidierten Stickstoffformen (vor allem 
NO3

-) als Pflanzennährstoff. Obwohl Stickstoff ein essenzieller Nährstoff 
ist, führen langfristig überhöhte Einträge zu Ökosystemveränderungen. 
Die meisten Ökosysteme sind von Natur aus stickstofflimitiert. Die Auf
hebung dieser Limitierung durch den eingebrachten Stickstoff aus der 
Luft wird als Eutrophierung bezeichnet. Vier Zustände der Eutrophie
rung führen schlussendlich zu einer Stickstoffsättigung (Aber, et al., 
(1998), Abbildung 1). Nach einem revidierten Modell der Stickstoffsätti
gung (Emmett, 2007) durchläuft ein Ökosystem sequenzielle Verände
rungen (Stadien 1 bis 3). Erhöhte Stickstoffdeposition führt bei N-limi
tiertem Pflanzenwachstum zur Erhöhung der Biomasse (Stadium 1), 
wodurch auch mehr Stickstoff über Blatt- und Nadelstreu sowie durch 
absterbende Wurzeln in den Boden gelangt. Dies wiederum fördert die 
Stickstoffmineralisierung und die Bildung von NO3

- in Stadium 2 (er
höhte Nitrifikation). Nitrat wird schlussendlich aus dem Boden in das 
Grundwasser ausgewaschen (Stadium 3). Es wird davon ausgegangen, 
dass diese Veränderungen zunächst mit einem Anstieg der Nettoprimär
produktion (Stufe 1 und 2) und danach mit einem Rückgang einherge
hen, wenn andere Nährstoffe als Stickstoff begrenzend wirken. Sin
kende Nährstoffverhältnisse, wie beispielsweise Kalzium (Ca): 
Aluminium (Al), Magnesium (Mg):N oder Phosphor (P):N in Laub und Na
deln sind daher Indikatoren für zunehmende Stickstoffsättigung. Zusätz
lich sind in allen Stadien der Rückgang der mikrobiellen Stickstoffimmo
bilisierung im Boden und der Rückgang von Pflanzenarten, die an 
stickstoffarme Bedingungen angepasst sind („oligotrophe Arten“) zu be
obachten (Emmett, 2007). Durch die Komplexität der involvierten Pro
zesse wird die sequenzielle Abfolge mit dem Endpunkt Nitratauswa
schung nicht immer vollständig durchlaufen (Lovett und Goodale, 2011). 

Stickstoffsättigung 
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Abbildung 1: Stickstoffsättigung eines Ökosystems und seine Folgen.  
Quelle: (Aber, et al., 1998) abgeändert aus (Emmett, 2007). 

Stickstoffsättigung eines Ökosystems und seine Folgen 

 

Quelle:  Umweltbundesamt  
 

In diesem Report werden zentrale Wirkungsindikatoren verwendet, die 
von der Eutrophierung im Boden über die Effekte in Pflanzen zu Verän
derungen der Biodiversität reichen. So entsteht ein ganzheitliches Bild 
der Stickstoffwirkungen. Die zugrundeliegenden Prozesse im Boden und 
ihre Wechselwirkungen mit Pflanzen sind, wie oben beschrieben, kom
plex und stark standortsabhängig. Sie werden hier im Folgenden zusam
mengefasst. Um bestehende Wissenslücken zu schließen, liegt der Fo
kus bei Waldökosystemen auf ökosystemaren Änderungen und bei den 
Nicht-Wald-Ökosystemen auf der Veränderung des Artenspektrums und 
der Biodiversität. 
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4.1 Eutrophierung im Waldboden 

Ein Überschuss an eingetragenem Stickstoff, der durch Ablagerung oder 
verstärkte Nitrifikation – also die mikrobielle Oxidation von NH4

+ zu NO3
-

– im Boden entsteht, führt zur Eutrophierung (Abbildung 1). Ammonium 
ist in der Regel in Waldbodenlösungen nicht nachweisbar, kann aber in 
Gebieten mit hoher Deposition von NH4

+ auftreten (Emmett, 2007). 

Nitrat, welches nicht von den Pflanzen aufgenommen oder in die mikro
bielle Biomasse oder organisches Material eingebaut wird, gelangt in ge
löster Form über das Bodenwasser in das Grundwasser und in weiterer 
Folge in Oberflächengewässer. Da die Nitratauswaschung mit der Stick
stoffdeposition zunimmt, ist sie ein Indikator für den Grad der Stick
stoffsättigung eines Ökosystems. Mehrere standortsspezifische Fakto
ren beeinflussen die Nitratauswaschung: Zuallererst spielen jene 
Faktoren eine Rolle, die die Mineralisierung von Stickstoff im Boden 
steuern. Hierfür wird das Verhältnis von Kohlenstoff zu Stickstoff (C:N-
Verhältnis) in der organischen Substanz des Bodens als Indikator ver
wendet (Gundersen, Callesen und Vries, 1998). Zusätzlich bestehen Ein
flüsse durch die Baumart und den Grad der Vegetationsbedeckung 
(Dise, et al., 2009). In Wäldern sind abiotische und biotische Störungen 
durch Stürme und Schädlinge, aber auch die Waldbewirtschaftung wei
tere wesentliche Faktoren (Umweltbundesamt, 2023a, Dirnböck, et al., 
2016). Als Richtwert gilt, dass unterhalb eines C:N-Verhältnisses von 
etwa 25 und oberhalb einer jährlichen N-Deposition von 10 kg N/ha/a 
die Nitratauswaschung drastisch zunimmt (Borken und Matzner, 2004). 

Im Allgemeinen stimulieren kurzfristige und niedrig dosierte Stickstoffe
inträge in stickstofflimitierten Ökosystemen die mikrobielle Aktivität im 
Boden, die autotrophe Wurzelatmung und die Zersetzung organischer 
Substanz, während langfristige und hoch dosierte Stickstoffzugaben das 
Gegenteil bewirken (Janssens, et al., 2010). Das C:N-Verhältnis, ein guter 
Indikator für die Qualität der organischen Bodensubstanz, spielt hierbei 
ebenfalls eine Rolle. Stickstoffeinträge bei hohem C:N-Verhältnis im Bo
den erhöhen den Abbau der organischen Bodensubstanz, wohingegen 
sich der Abbau in Böden mit niedrigem C:N-Verhältnis verringert (Bob
bink, Loran und Tomassen, 2022). Diese Prozesse beeinflussen die Dy
namik des Bodenkohlenstoffs und können sowohl Zu- als auch Abnah
men der Kohlenstoffmengen im Boden bei Stickstoffeinträgen bedingen. 

Die Produktion des Treibhausgases N2O im Boden ist vor allem auf mik
robiologische Prozesse wie Nitrifikation und Denitrifikation zurückzufüh
ren (Butterbach-Bahl, et al., 2013). Die Aufnahme von atmosphärischem 
Methan (CH4) in Waldböden wird ebenfalls durch 

Nitrataustrag ins 
Grundwasser 

Zu- und Abnahmen 
an Bodenkohlenstoff 

Emission von  
Treibhausgasen 
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Bodenmikroorganismen katalysiert. Eine Erhöhung der N2O-Emission 
mit der Menge an Stickstoffdeposition sowie Zusammenhänge von 
Stickstoffdeposition und CH4-Aufnahme im Boden wurden in Waldöko
systemen nachgewiesen (Butterbach-Bahl, et al., 2011). 

Die Nitrifikation von NH4
+ und die Auswaschung von NO3

- aus dem Bo
den führen zur Mobilisierung und Auslaugung von basischen Kationen. 
Stickstoffeinträge haben daher auch – in Kombination mit Schwefelein
trägen – Bodenversauerung zur Folge. 

4.2 Wirkung auf Bäume 

Die wachstumsfördernde Wirkung von Stickstoffeinträgen aus der Luft 
in Wäldern Europas wurde mehrfach nachgewiesen (Etzold, et al., 2020). 
Eine Erhöhung der Zufuhr jedes essenziellen Nährstoffs – einschließlich 
Stickstoff – stimuliert das Wachstum von Pflanzen nur solange es nicht 
durch andere Faktoren eingeschränkt wird (z. B. Klima). Im Zustand ei
ner ausgeprägten Stickstoffsättigung, die bei langanhaltendem, hohem 
Eintrag entsteht, verstärken weitere Stickstoffeinträge das Baumwachs
tum nicht mehr. Struktur und Funktion des Ökosystems werden zuneh
mend gestört (Abbildung 1). Die Beziehungen zwischen dem Wachstum 
europäischer Baumarten und der Stickstoffdeposition zeigen daher häu
fig ein Wachstumsmaximum bei 20–40 kg N/ha/a (Braun, Schindler und 
Rihm, 2017). Vor allem in Regionen mit hoher Stickstoffdeposition wur
den die seit der Jahrtausendwende vermehrt beobachteten, klimatisch 
bedingten Wachstumsrückgänge im Wald verstärkt (Nabuurs, et al., 
2013, Kint, et al., 2012). 

Erhöhte Stickstoffeinträge in Wälder können den Ernährungszustand 
von Bäumen verändern. Als Indikator dient die Nährstoffkonzentration 
in Laub und Nadeln. In der Regel werden parallel zu einer Zunahme der 
Stickstoffkonzentrationen die P-Konzentrationen und – je nach Standort 
– die Kalium- (K) bzw. Mg-Konzentrationen gesenkt. Die Verhältnisse zwi
schen Stickstoff auf der einen Seite und P, K und Mg auf der anderen 
Seite nehmen also bei zunehmender Stickstoffdeposition tendenziell zu. 
Diese Mangelsymptome sind aller Wahrscheinlichkeit nach neben den 
klimatischen Veränderungen für die oben beschriebenen Wachstums
einbußen im Wald verantwortlich (Waldner, et al., 2015, Braun, Schindler 
und Rihm, 2020, Jonard, et al., 2015). Als Hauptmechanismus wird die 
durch Stickstoffdeposition ausgelöste Veränderung symbiontischer Pilze 
(Mykorrhiza) im Boden vermutet, die die nötigen Mikronährstoffe nicht 
mehr in ausreichendem Maß mobilisieren können (Suz, et al., 2021). Die 

Bodenversauerung 

Förderung und  
Verringerung des 

Wachstums 

Verschlechterung 
der Baumernährung 
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Verschiebung der Nährstoffverhältnisse kann weiter zu einer erhöhten 
Frostanfälligkeit von Bäumen führen (Bobbink, Loran und Tomassen, 
2022). 

Die erhöhte Dürreanfälligkeit von Waldbeständen unter hohen Stick
stoffdepositionen ist bislang unzureichend erforscht, dürfte jedoch 
durch einen gesteigerten Wasserbedarf infolge des beschleunigten 
Wachstums bedingt sein (Bobbink, Loran und Tomassen, 2022). Ebenso 
sind die Ursachen der nachgewiesenen stärkeren Anfälligkeit von Bäu
men gegenüber biotischen Kalamitäten (Insekten, Pilze usw.) wenig er
forscht. Da sich das Feinwurzelsystem von Bäumen unter hohen Stick
stoffeinträgen schlechter entwickelt, weisen solche Wälder eine höhere 
Sturmanfälligkeit auf (Flückiger und Braun, 1998). 

4.3 Kritische Belastungsgrenzen 

Die Maßnahmen, die für die Umsetzung des Göteborg-Protokolls und 
der NEC-RL (siehe Kapitel 5) zur Einhaltung der Emissionsreduktionsver
pflichtungen vorgeschlagen werden, orientieren sich an der Vermeidung 
negativer Wirkungen im Ökosystem und auf die menschliche Gesund
heit. Der wesentliche Indikator für Ökosystemeffekte sind die kritischen 
ökologischen Belastungsgrenzen, die sogenannten „Critical Loads“ und 
„Critical Levels“. Die Einhaltung oder Unterschreitung solcher Grenz
werte für Luftschadstoffe gewährleisten nach heutigem Wissensstand, 
dass ein Ökosystem weder akut noch langfristig geschädigt wird (Nils
son und Grennfelt, 1988). Während Critical Loads die kritischen Eintrags
mengen (Deposition) definieren, sind Critical Levels kritische Konzentra
tionen in der Umgebungsluft (CLRTAP, 2017a, CLRTAP, 2017b). 

Der wissenschaftliche Kenntnisstand zu Critical Levels für Stickoxide 
(NOX) und zu jenen für NH3 wurde in den letzten Jahren von Fachex
pert:innen mehrfach überprüft (Umweltbundesamt, 2023b). Jahresmit
telwerte kritischer Konzentrationsgrenzen von Stickstoffdioxid (NO2) lie
gen demnach bei 30 µg/m³ bzw. bei einem 24-Stundenmittelwert von 
75 µg/m³, von NH3 zwischen 1 und 3 µg/m³ (Tabelle 1). 

  

Dürre, biotische und 
abiotische  
Störungen 

Critical Levels 
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Tabelle 1: Kritische Konzentrationsgrenzen (Jahresmittelwerte) für Stickstoffdi
oxid (NO2) und Ammoniak (NH3) (Quelle: (Umweltbundesamt, 
2023b, CLRTAP, 2017a)). 

Organismengruppen NO2 (µg/m³) NH3 (µg/m³) 

Flechten und Moose - 1 

Empfindliche Gefäßpflanzen 30 (751) 3 

 

Bislang lag für Österreich keine Bewertung der Belastungssituation be
züglich der Critical Levels vor. Durch das neue Ammoniakmessnetz, das 
im Jahr 2021 in Österreich umgesetzt wurde (Umweltbundesamt, 
2025a), ist eine erste Einschätzung von Ökosystemwirkungen von Am
moniak in diesem Report möglich. 

Die kritischen Eintragsmengen an Stickstoff werden Standorts- und Öko
system-spezifisch eruiert. Für Österreich liegen modellierte, landesweite 
Daten der Überschreitung der Critical Loads vor, die auf Basis empirisch 
festgelegter Grenzwerte (Bobbink, Loran und Tomassen, 2022) und Mas
senbilanzmodellierungen (Wald) erstellt werden (Umweltbundesamt, 
2025b). Demnach waren im Jahr 2021 die Critical Loads auf insgesamt 
55 % der Fläche sensibler Ökosystemtypen in Österreich überschritten. 
In Schutzgebieten lag der Flächenanteil in etwa gleich bei 54 %. Die 
Überschreitung der Critical Loads belief sich im Jahr 2021 im Mittel auf 
5 kg N/ha/a, in Schutzgebieten war sie etwas niedriger mit 4,5 kg N/ha/a. 
Die höchsten Überschreitungen traten im Nördlichen Alpenvorland, 
dem Granit- und Gneishochland sowie dem südöstlichen Alpenvorland 
auf (Abbildung 2). 

  

1 24-Stundenmittelwert 

Critical Loads 
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Überschreitungen der kritischen Stickstoff-Eintragsmengen für  
Eutrophierung in Österreich im Jahr 2021 

 
Quelle:  Basisdaten: © BEV, 2019; Statistik Austria – 

data.statistik.gv.at 
Fachdaten: Umweltbundesamt, 2023 
Layout & Design der Basiskarte: LFRZ GmbH, 
2023 
Design der Fachdaten: Umweltbundesamt 2023  

 

Abbildung 2:  

Überschreitung der 

Critical Loads für  
Eutrophierung durch 

Stickstoffdeposition in 

Ökosystemen in  

Österreich für das 

Jahr 2021. 

file:///%5C%5Cumweltbundesamt.at%5CProjekte%5C11000%5C11054_LRTAP_Konvention%5CIntern%5C2024_N_Auswertung%5CReport%5Cdata.statistik.gv.at
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5 RECHTLICHE GRUNDLAGEN 

5.1 Immissionsschutzgesetz-Luft (IG-L) 

Das Immissionsschutzgesetz-Luft (BGBl. I Nr. 115/1997 i.d.g.F.) legt für 
bestimmte Luftschadstoffe wie Schwefeldioxid (SO2), NO2, NOX, Kohlen
monoxid (CO), Staubpartikel mit einem Durchmesser unter 10 µm (PM10) 
bzw. 2,5 µm (PM2,5), Schwermetalle, Benzol und Benzo(a)pyren Grenz- 
und Zielwerte für die Belastung in der Außenluft fest. Das IG-L setzt im 
Wesentlichen die alte EU-Luftqualitätsrichtlinie 2008/50/EG um und wird 
zurzeit überarbeitet, da eine Neufassung der EU-Luftqualitätsrichtlinie 
(EU) 2024/2881 seit 10. Dezember 2024 in Kraft ist und von den EU-
Mitgliedstaaten bis 11. Dezember 2026 in nationales Recht umzusetzen 
ist. 

Immissionsgrenzwerte und Immissionszielwerte von NOX zum Schutz 
der Ökosysteme und der Vegetation sind in der Verordnung zum Schutz 
der Ökosysteme und der Vegetation (BGBl. II Nr. 298/2011) festgelegt 
(Tabelle 2). 

Tabelle 2: Grenz- und Zielwerte der Verordnung zum Schutz der Ökosysteme 
und der Vegetation für Stickoxide (NOX) und Stickstoffdioxid (NO2) 
(BGBl. II 298/2011). 

 Schadstoff Konzentration Mittelwertart 

Grenzwert NOX 30 µg/m³ Jahresmittelwert, NOX ist 
als Summe von Stick
stoffmonoxid (NO) und 
NO2 in µg/m³ zu berech
nen 

Zielwert NO2 80 µg/m³ Tagesmittelwert 

5.2 Österreichisches Forstgesetz 

Die multifunktionellen Wirkungen des Waldes umfassen die Nutz-, 
Schutz-, Wohlfahrts- und Erholungsfunktion. Die Schutz- und Wohl
fahrtswirkungen beinhalten den Schutz vor Elementargefahren und 
schädigenden Umwelteinflüssen, den Schutz und Erhaltung der Boden
kraft, den Ausgleich des Klimas und des Wasserhaushaltes – auch im 
Hinblick auf die Kohlenstoffaufnahme und -speicherung – sowie Luft- 
und Immissionsschutz und die Erhaltung der Biodiversität. Die 

Grenz- und Zielwerte 

Regelung und Schutz 
der Waldfunktionen 
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Multifunktionalität des Waldes ist wegen der wesentlichen Bedeutung 
für die Gesellschaft im Forstgesetz (1975) sowie in zahlreichen internati
onalen und nationalen Strategien und Konventionen verankert (z. B. Ös
terreichische Waldstrategie 2020+2, Alpenkonvention3, EU Soil Strategy 
for 20304). Die Zweite Verordnung gegen forstschädliche Luftverunreini
gungen des Forstgesetzes (Forstverordnung, BGBl. Nr. 199/1984) legt 
Grenzwerte für die Konzentrationen von SO2, NH3 und anderen Stoffen 
in der Luft, Einträgen von Schwermetallen sowie für Konzentrationen 
von Parametern wie Stickstoff, Schwefel und Chlor in Pflanzenmaterial 
fest. 

5.3 NEC-Richtlinie (EU) 2016/2284 

Die Richtlinie über die Reduktion der nationalen Emissionen bestimmter 
Luftschadstoffe (EU) 2016/2284 – die sogenannte NEC-Richtlinie – legt 
für die einzelnen Mitgliedstaaten nationale Emissionsreduktionsver
pflichtungen für 2020 und 2030 festgelegt. Betroffen sind Schwefeldio
xid (SO2), NOX, NH3, flüchtige organische Verbindungen ohne Methan 
(NMVOC) sowie Feinstaub (PM2,5). Die Umsetzung in nationales Recht er
folgt über das Emissionsgesetz-Luft 2018 (EG-L 2018). 

Die NEC-Richtlinie sieht neben der Erstellung eines Nationalen Luftrein
halteprogramms und den Berichtspflichten für Luftschadstoffemissio
nen gemäß Artikel 9 auch ein verpflichtendes Wirkungsmonitoring für 
Ökosysteme vor. In Österreich wurde dieses in den letzten Jahren auf 
Basis bestehender Monitoringsysteme entwickelt (Umweltbundesamt, 
2024b). Die daraus gewonnenen Daten bilden eine wesentliche Grund
lage für die hier durchgeführte Bewertung. 

5.4 Göteborg-Protokoll (UNECE) 

Im Rahmen des UNECE-Übereinkommens über weiträumige, grenzüber
schreitende Luftverunreinigungen (CLRTAP) wurde am 1. Dezem
ber 1999 das Protokoll zur Verminderung von Versauerung, Eutrophie
rung und bodennahem Ozon (Göteborg-Protokoll, 1999) von Österreich 

2 https://www.bmluk.gv.at/dam/jcr:624be2ac-5e14-4c33-94e2-
8a8cb7e4554e/Waldstrategie%20Deutsch%20SRA4_BML.pdf 

3 https://www.alpconv.org/de/startseite/ 
4 https://environment.ec.europa.eu/topics/soil-and-land/soil-strategy_en 

Revisionen und nati
onales Recht 

NEC-RL Ökosystem
monitoring 

https://www.alpconv.org/de/startseite/
https://environment.ec.europa.eu/topics/soil-and-land/soil-strategy_en
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unterzeichnet und am 21. März 2024 ratifiziert. Das Protokoll enthält ab
solute Emissionshöchstmengen für 2010 und trat am 17. Mai 2005 in 
Kraft. Im Mai 2012 wurde eine Revision des Göteborg-Protokolls mit 
neuen Reduktionsverpflichtungen für das Jahr 2020 verabschiedet. Zur
zeit wird das Protokoll abermals revidiert. Österreich beteiligt sich an in
ternationalen Kooperationsprogrammen (z. B. ICP Forests) für das Wir
kungsmonitoring von Emissionsreduktionsmaßnahmen. Der 
Zöbelboden ist der einzige österreichische Monitoring-Standort, der 
dem „ICP Integrated Monitoring of Air Pollution Effects on Ecosystems“ 
(IM) zuarbeitet. 

5.5 Fauna-Flora-Habitat-Richtlinie 
(RL 92/43/EWG) 

Die Fauna-Flora-Habitat (FFH)-Richtlinie (92/43/EWG) verfolgt das Ziel, 
zur Sicherung der Artenvielfalt durch die Erhaltung der natürlichen Le
bensräume sowie der wildlebenden Tiere und Pflanzen im europäischen 
Gebiet der Mitgliedstaaten beizutragen. Die nach der FFH-Richtlinie vor
gesehenen Maßnahmen (Gebiets- und Artenschutzmaßnahmen) sehen 
die Wahrung oder Wiederherstellung eines günstigen Erhaltungszu
stands der Schutzgüter (Lebensraumtypen nach Anhang I und Arten 
nach Anhang II, IV und V der FFH-RL) vor.  

Der Erhaltungszustand wird durch den Zustand von vier Parametern be
schrieben, unter denen jener der „Struktur und Funktionen“ für die Le
bensraumtypen und jener der „Habitate der Arten“ für die Tier- und 
Pflanzenarten die Qualität von konkreten Vorkommen bewerten. Die 
Nährstoffversorgung stellt dabei einen wichtigen Indikator für die Quali
tät von zahlreichen Schutzgütern dar. Der Erhaltungszustand von 
Schutzgütern, die von Nährstoffarmut geprägt sind, wie z. B. die Lebens
raumtypen aus der Gruppe der Moore (z. B. 7110 Lebende Hochmoore, 
7140 Übergangs- und Schwingrasenmoore, 7230 Kalkreiche Nieder
moore) oder des Grünlandes (z. B. 6190 Pannonische Fels-Trockenrasen, 
6210 Naturnahe Kalk-Trockenrasen und deren Verbuschungsstadien, 
6240 Subpannonische Steppen-Trockenrasen) bzw. Arten mit nährstoff
armen Habitaten (z. B. 1029 Margaritifera margaritifera, 1059 Maculinea 
teleius, 1917 Artemisia pancicii) wird durch Stickstoffeinträge verschlech
tert. Dementsprechend werden für die Berichte nach Art. 17 FFH-
Richtlinie, mit denen die EU-Mitgliedstaaten alle sechs Jahre den Erhal
tungszustand der Schutzgüter bewerten müssen, eine Reihe von Gefähr
dungsfaktoren (pressures and threats) mit Bezug auf Stickstoffeinträge 

Ziele 

Beschreibung Erhal
tungszustand 

https://www.unece.org/?id=2723
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vorgegeben, darunter PA13 Application of natural or synthetic fertilisers 
on agricultural land und PK04 Atmospheric N-deposition. 

5.6 Wiederherstellungsverordnung 
(RL 2024/1991/EG) 

Zur Gewährleistung der Erholung der biologischen Vielfalt und Wider
standsfähigkeit der Natur in der EU wurde die Verordnung zur Wieder
herstellung der Natur (EU 2024/1991) beschlossen. Eine der Maßnah
men der Verordnung ist die Rückführung von Ökosystemen, die durch 
langjährig überhöhte Stickstoffeinträge überdüngt wurden, in einen na
türlichen Nährstoffzustand sowie die Erreichung eines günstigen Erhal
tungszustands der Arten und Lebensraumtypen gemäß der FFH-
Richtlinie. Daher müssen Stickstoffemissionsminderungen im nationa
len Wiederherstellungsplan im Einklang mit dem nationalen Luftreinhal
teprogramm5 und der NEC-Richtlinie (siehe Kapitel 5.3) berücksichtigt 
werden. 

5.7 Nitrat in Grund- und Trinkwasser 

Die europäische Wasserrahmenrichtlinie (WRRL, 2000/60/EG) und die 
Grundwasserrichtlinie (GWRL, 2006/118/EG) zielen auf die Erreichung 
des „guten Zustands“ von Wasserkörpern und den Schutz des Grund
wassers vor Verschmutzung und Verschlechterung ab. In Österreich 
werden sie über die Gewässerzustandsüberwachungsverordnung 
(GZÜV, BGBl. II Nr. 479/2006 i.d.g.F.) und die Qualitätszielverordnung 
Chemie Grundwasser (QZV Chemie GW, BGBl. II Nr. 98/2010 i.d.g.F.) um
gesetzt. In der QZV Chemie GW sind Schwellenwerte für Schadstoffe in 
den Grundwasserkörpern und weitere Kriterien für die Beurteilung des 
guten chemischen Zustands festgelegt. Schwellenwerte für das Grund
wasser werden in der Regel von Grenzwerten zum Schutz der menschli
chen Gesundheit (z. B. Trinkwassergrenzwerten) oder von Grenzwerten 
zum Schutz von Ökosystemen abgeleitet. In Österreich regelt die Trink
wasserverordnung (TWV, BGBl. II Nr. 304/2001 i.d.g.F.) die Anforderun
gen an die Qualität von Wasser für den menschlichen Gebrauch. 

5 https://www.bmluk.gv.at/dam/jcr:7aa40ac8-98db-4168-896f-
632038bb0247/Luftreinhalteprogramm_2023.pdf 

Regelwerk 

https://www.bmluk.gv.at/dam/jcr:7aa40ac8-98db-4168-896f-632038bb0247/Luftreinhalteprogramm_2023.pdf
https://www.bmluk.gv.at/dam/jcr:7aa40ac8-98db-4168-896f-632038bb0247/Luftreinhalteprogramm_2023.pdf
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Der Trinkwasserparameterwert für NO3
- ist auf 50 mg/l festgesetzt, der 

Grundwasserschwellenwert auf 45 mg/l. Gewässerverunreinigungen 
durch NO3

- werden zudem im europäischen Rahmen durch die Vorga
ben der Nitratrichtlinie (91/676/EWG) adressiert. Diese definiert unter 
anderem zeitliche, mengenmäßige und örtliche Beschränkungen für die 
Ausbringung stickstoffhaltiger Düngemittel auf landwirtschaftlichen Flä
chen. National wird sie über die Nitrat-Aktionsprogramm-Verordnung 
(NAPV, BGBl. II Nr. 495/2022 i.d.g.F.) umgesetzt. Um geeignete Maßnah
men für den Gewässerschutz abzuleiten, sind flächendeckende Stick
stoffbilanzen von großer Bedeutung. Diese sollten neben den landwirt
schaftlichen Stickstoffquellen auch alle weiteren Eintragspfade – wie 
etwa die atmosphärische Deposition oder die Freisetzung aus Waldöko
systemen – sowie deren Auswirkungen auf Grund- und Oberflächenge
wässer berücksichtigen (Umweltbundesamt, 2024a). 

Regelung und Über
wachung 
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6 METHODEN 

6.1 Indikatoren für die Wirkung von 
Stickstoffüberschüssen 

6.1.1 Waldökosysteme 

Die Überschreitung der Critical Loads und Critical Levels erlaubt eine 
erste Einschätzung von zu erwartenden negativen Effekten. Für die Be
wertung verwenden werden empirisch festgelegte Werte verwendet 
(Bobbink, Loran und Tomassen, 2022). Die zeitliche Entwicklung der 
Überschreitungen von anorganischem Stickstoff wird als die Summe von 
NO3

- und NH4
+ dargestellt, da vor allem langfristig anhaltende Stickstoff

überschüsse bedenklich sind. Neben dem anorganischen Stickstoff wird 
auch organischer Stickstoff in Waldökosysteme eingetragen. Dieser ent
steht nicht aus anthropogenen Quellen und ist bezüglich der ökosyste
maren Wirkungen weniger bedenklich. Organischer Stickstoff wird hier 
daher nicht behandelt. Vom Standort Zöbelboden liegen entsprechende 
Messungen vor (Umweltbundesamt, 2023a). 

Zusätzlich werden direkte Messdaten des Waldmonitorings verwendet. 
Zur Einschätzung des Status und der Entwicklung der Baumernährung 
wurden Konzentrationen von N, P, und K sowie die Verhältnisse N:P und 
N:K in Nadeln und Blätter verwendet. Weiters wurde der Stickstoffüber
schuss anhand der Trends der Nitratkonzentrationen im Bodenwasser 
bewertet. Die Stickstoffeffekte auf die Waldvegetation wurden anhand 
vorhandener Literatur bewertet. 

6.1.2 Wiesen- und Heidevegetation 

Die Veränderung der Vegetation und Biodiversität in Wiesen- und Heide
lebensräumen wurde anhand mehrerer Indikatoren bewertet: 

⚫ Alpha-Biodiversität: Summe aller Gefäßpflanzenarten pro Erhe
bungsfläche. 

⚫ Ökologische Indikatorwerte für Nährstoffe (N) (Karrer, 2025). Eine 
Zunahme des mittleren Indikatorwertes aller vorkommenden Ge
fäßpflanzenarten bedeutet, dass sich die Artenzusammensetzung 
in Richtung eines eutropheren Zustandes verschoben hat. 

Einschätzung negati
ver Effekt 

Messdaten und Be
wertung 

Indikatoren 
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⚫ Stickstoff-Verhältnis: Eine Abnahme bedeutet, dass entweder Ge
fäßpflanzenarten zunahmen, die besonders eutrophe Nährstoffver
hältnisse anzeigen, oder Pflanzenarten abnahmen, die besonders 
oligotrophe Nährstoffverhältnisse anzeigen, bzw. dass beides 
gleichzeitig passierte. 

⚫ Ökologische Indikatorwerte für Bodenversauerung (R). Eine Ab
nahme des mittleren Indikatorwertes aller vorkommenden Gefäß
pflanzenarten bedeutet, dass sich die Artenzusammensetzung in 
Richtung eines acidophileren Zustandes verschob. 

6.2 Datenquellen 

6.2.1 Waldökosysteme 

Für die Bewertung der Einflüsse von Stickstoff auf Waldökosysteme in 
Österreich wurden die Daten des CLRTAP-Langzeitmonitorings von ICP 
Forests (BFW, 2016) und ICP Integrated Monitoring (Umweltbundesamt, 
2023a) verwendet. Am ICP Integrated Monitoring Standort Zöbelboden 
lagen Daten von mehreren Einzelflächen (IP1, IP2 und IP3) vor. Insge
samt waren es 21 Flächen, die seit den 1990er Jahren untersucht wur
den (Abbildung 3). Die Flächen umfassen eine breite Palette an für Ös
terreich repräsentativen Wald- und Bodentypen (Tabelle 3). 

Zeitlich unterschiedlich aufgelöste Daten wurden einheitlich auf Monats- 
und Jahreswerte aggregiert oder gewichtet gemittelt. Dabei wurde die 
Datenqualität kontrolliert, Ausreißer (99. Perzentile + 1,5-facher Inter
quartilsabstand) exkludiert und der gesamte Datensatz bereinigt. Depo
sitions- und Bodenwasserdaten wurden monatlich, Blatt- und Nadel
nährstoffdaten jährlich analysiert. 
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Abbildung 3: Monitoringflächen des ICP Forests und ICP Integrated Monitoring. 

Waldmonitoring im Rahmen von ICP Forests und ICP Integrated Monitoring 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  

6.2.2 Wiesen- und Heidevegetation 

Die Datenbereinigung, Analyse und Interpretation erfolgte im Rahmen 
einer Masterarbeit in Kooperation mit der Universität Wien (Forester, 
2025, unpubliziert). Die Methoden sind hier nur vereinfacht dargestellt. 
Der verwendete Datensatz für die Bewertung von Vegetationsverände
rungen bestand aus über 280 Einzeldatensätzen zu Vegetationsaufnah
men aus den Jahren 1927 bis 2024 (Willner, Berg und Heiselmayer, 
2012). Für jede Fläche waren Zusatzinformationen wie geografische Po
sition, Jahr der Aufnahme, Vegetationsklasse und Aufnahmefläche vor
handen. Die Nomenklatur inkl. Autor:innen der Pflanzensoziologischen 
Klassen erfolgt nach FloraVeg.EU (Chytrý, et al., 2024). Der resultierende, 
bereinigte Datensatz umfasste 445.892 einzelne Pflanzenbeobachtun
gen auf 14.546 Flächen (Abbildung 4). 
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Abbildung 4: Verteilung der verwendeten Vegetationserhebungen in Österreich nach Jahren der Auf
nahme (A) und ihrer Zugehörigkeit zu Vegetationstypen (B). 

Vegetationsaufnahmen in Wiesen- und Heidelebensräumen von 1927 bis 2024 

 

Quelle:  verändert nach Forester (2025)  
 

Die untersuchten Vegetationstypen wurden einer Reihe pflanzensoziolo
gischer Klassen von Wiesen und Heiden zugeordnet. 

6.2.2.1 Salzrasen (Festuco-Puccinellietea Soó ex Vicherek 1973) 

Die Klasse Festuco-Puccinellietea umfasst salzgeprägte Trocken- bis 
Halbtrockenrasen und Salzsteppen, die vor allem in subkontinentalen 
bis kontinentalen Klimaregionen vorkommen. Die Standorte zeichnen 
sich durch stark salzbeeinflusste, meist sodische oder leicht gipsreiche 
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Ton- und Lehmböden aus, die oft periodisch vernässen (Überflutung 
oder hohe Grundwassereinwirkung) und im Sommer stark austrocknen. 
Diese Vegetation ist meist halbnatürlich und durch extensive Beweidung 
(Rinder, Schafe) geprägt. 

Salzrasen kommen in Österreich vor allem ganz im Osten im pannoni
schen Tiefland vor. Binnenländische Salzsumpfwiesen und -weiden er
reichen in Ostösterreich die Westgrenze ihrer Verbreitung. Die charakte
ristischen Standorte sind Uferbereiche von Salzlacken, wo sich feuchte 
und trockene Salzrasen verzahnen. 

Die Gesellschaften der Festuco-Puccinellietea sind durch salztolerante 
(halophile) Gräser und Kräuter charakterisiert, die an starke Bodenver
salzung, Trockenstress und hohe Temperaturschwankungen angepasst 
sind. Typische Gräser sind Festuca pseudovina (Pannonischer Steppen-
Schwingel) und Puccinellia distans (Salz-Schmiele) sowie salztolerante 
Kräuter und Stauden, wie Artemisia santonicum (Heiden-Beifuß), Plantago 
schwarzenbergiana (Salz-Wegerich) und Limonium gmelinii (Strandflieder). 

Salzrasen sind in Österreich stark gefährdet (Umweltbundesamt, 2002). 
Untersuchungen zur Sensitivität der Vegetation auf Stickstoffeinträge in 
Binnen-Salzrasen liegen nicht vor. Die FFH-RL beinhaltet für Österreich 
den Lebensraumtyp „Pannonische Salzsteppen und Salzwiesen“ (1530) 
(Umweltbundesamt, 2000). Der Erhaltungszustand wurde als ungünstig-
schlecht mit abnehmendem Trend eingestuft (Umweltbundesamt, 
2019). 

6.2.2.2 Trocken- und Halbtrockenrasen (Festuco-Brometea Br.-Bl. 
et Tx. ex Soó 1947) 

Die Klasse Festuco-Brometea umfasst basophile bis neutrophile, meist 
halbnatürliche Trocken- und Halbtrockenrasen Mitteleuropas in Höhen
lagen bis 1.000 m Seehöhe. Diese Pflanzengesellschaften sind vor allem 
auf sehr nährstoffarmen, flachgründigen, skelettreichen und kalkhalti
gen Böden verbreitet, wie beispielsweise trockene Kalk- und Dolomit-
Hänge, felsige Hügelkuppen und sonnige Südhänge, Magerwiesen auf 
Löss- und Kalkmergelböden oder flachgründige Rendzinen und Pa
rarendzinen über Kalkstein, Mergel oder Gips. Das Klima ist meist sub
kontinental bis submediterran, mit warmen Sommern, relativ geringen 
Jahresniederschlägen (ca. 500–800 mm) und deutlicher Sommertrocken
heit. Viele Bestände sind durch Beweidung oder Mahd entstanden und 
werden bei Nutzungsaufgabe von Gebüschen oder Wald verdrängt. 
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Die Pflanzengesellschaften der Klasse sind durch eine artenreiche, baso
phile Vegetation charakterisiert, in der Gräser, Kräuter und Zwergsträu
cher in einem lockeren, teppichartigen Wuchsgefüge auftreten. Typische 
Arten sind Gräser wie Bromus erectus (Aufrechte Trespe), Festuca rupicola 
(Fels-Schwingel), Festuca ovina agg. (Schaf-Schwingel), Koeleria pyrami
data (Pyramiden-Kammgras) und Kräuter bzw. Stauden wie Salvia pra
tensis (Wiesen-Salbei), Sanguisorba minor (Kleiner Wiesenknopf), Helian
themum nummularium (Gemeines Sonnenröschen), Thymus pulegioides 
(Feld-Thymian), Hippocrepis comosa (Hufeisenklee), Dianthus carthusiano
rum (Kartäuser-Nelke), und eine Reihe von Orchideen. 

Festuco-Brometea-Gesellschaften gehören zu den artenreichsten Vegeta
tionstypen Mitteleuropas und sind durch Nutzungsaufgabe (Verbu
schung) und Intensivierung (Düngung) stark gefährdet (Umweltbundes
amt, 2002). Viele Bestände sind prioritärer Lebensraum nach der FFH-RL 
(Lebensraumtyp 6210 – „Kalkmagerrasen“) und den Subtypen sowie ei
nige, vorwiegend pannonische Trockenrasen, wie die Lebensraumtypen 
6240, 6250 und 6260 (Umweltbundesamt, 2000). Der Erhaltungszustand 
dieser Lebensraumtypen wurde als ungünstig-schlecht bzw. ungünstig-
unzureichend, mit teils negativen Trends, eingestuft (Umweltbundes
amt, 2019). Weitere, nicht prioritäre Lebensraumtypen sind die Forma
tion von Juniperus communis auf Kalkheiden und -rasen (5130) und 
Pannonische Fels-Trockenrasen (Stipo-Festucetalia pallentis, 6190) – ers
terer mit ungünstig-schlechtem, zweiterer mit ungünstig-unzureichen
dem Erhaltungszustand. 

6.2.2.3 Subalpin-alpine Zwergstrauchheiden (Loiseleurio 
procumbentis-Vaccinietea Eggler ex Schubert 1960) 

Die Klasse Loiseleurio procumbentis‑Vaccinietea umfasst arktisch-alpine 
Zwergstrauchheiden und Hochgebirgsrasen der alpinen Zone der Alpen 
auf sauren, basenarmen, humosen, podsoligen oder rankerartigen Bö
den, oft auf Silikatgestein (Granit, Gneis, Schiefer). Diese Pflanzengesell
schaften sind in den Alpen meist oberhalb von ~1.500 m verbreitet. 

Die Vegetation der Loiseleurio procumbentis‑Vaccinietea ist meist niedrig
wüchsig und wird durch immergrüne Zwergsträucher (Ericaceen) sowie 
Polsterstauden, Flechten und Moose dominiert. Typische Zwergstrauch
arten sind Empetrumnigrum ssp. hermaphroditum (Krähenbeere), Loisel
euria procumbens (Alpenazalee oder Gemsheide) sowie Vaccinium uligi
nosum (Rauschbeere). Charakteristische Kräuter sind Gentiana acaulis 
(Schusternagerl) und Soldanella pusilla (Zwerg-Schneeglöckchen), Flech
ten wie Cladonia rangiferina (Rentierflechte) und Cetraria islandica (Is
landmoos) sind häufig. 
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Die in der FFH-RL als geschützt eingestuften „Alpine und boreale Hei
den“ (4060) sind hier zuzurechnende Lebensräume (Umweltbundesamt, 
2000). Der Erhaltungszustand des Lebensraumtyps wurde als günstig 
eingestuft (Umweltbundesamt, 2019). 

Für die Auswertungen wurden die Vegetationsaufnahmen, die dieser 
Klasse zugeordnet wurden, mit der nachfolgenden Klasse vereint und 
als ein gemeinsamer Vegetationstyp behandelt (LOI). 

6.2.2.4 Alpine Silikatrasen (Juncetea trifidi Hadač in Klika et 
Hadač 1944) 

Alpine Silikatrasen sind in den Alpen auf subalpinen und alpinen Höhen
stufen weit verbreitet, vereinzelt aber auch auf kalkfreien Standorten in 
den Kalkalpen zu finden. Die Juncetea trifidi sind eine vielgestaltige 
Gruppe von Vegetationstypen und reichen von artenreiche Schwingelra
sen (z. B. Festuca varia), den Borsgrasrasen (Nardus stricta) bis zu den 
Krummseggenrasen (Carex curvula ssp. curvula). In der FFH-RL ist das 
„Boreo-alpine Grasland auf Silikatsubstraten“ (6150) als schützenswert 
eingestuft (Umweltbundesamt, 2000). Der Erhaltungszustand des Le
bensraumtyps wurde als günstig eingestuft (Umweltbundesamt, 2019). 

6.2.2.5 Subalpine und alpine Kalkrasen (Elyno-Seslerietea Br.-Bl. 
1948) 

Subalpine und alpine Kalk- und Dolomitrasen kommen weit verbreitet in 
den Kalkalpen vor. Sie besiedeln von den Gipfelregionen bis in die subal
pinen Bereiche (z. B. entlang von Lawinenbahnen) unterschiedlich aus
geprägte Lebensräume, oft mit einer beeindruckenden Artenvielfalt. Die 
Böden sind allesamt flachgründig und skelettreich, basenreich und 
nährstoffarm. 

Die Elyno-Seslerietea sind von niedrigwüchsigen, rasenartigen bis polster
bildenden Pflanzen geprägt. Typische Gräser und Seggen sind Sesleria 
caerulea (Blau-Schillergras), Carex sempervirens (Immergrüne Segge), 
Polsterstauden und Kräuter wie Dryas octopetala (Weiße Silberwurz) und 
Silene acaulis (Polster-Nelke) und Leontopodium nivale (Edelweiß). 

In der FFH-RL sind „Alpine und subalpine Kalkrasen“ (6170) und die Sub
typen als schützenswert eingestuft (Umweltbundesamt, 2000). Der Er
haltungszustand des Lebensraumtyps wurde als ungünstig-unzu
reichend eingestuft (Umweltbundesamt, 2019). 
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Für die Auswertungen wurden die Vegetationsaufnahmen, die dieser 
Klasse zugeordnet wurden, mit der nachfolgenden Klasse vereint und 
als ein gemeinsamer Vegetationstyp behandelt (SES). 

6.2.2.6 Arktisch-alpine Nacktried-Rasen (Carici rupestris-
Kobresietea bellardii Ohba 1974) 

Die Klasse Carici rupestris-Kobresietea bellardii umfasst subalpine bis ni
vale Matten und Kurzrasen der Kalkalpen, die überwiegend durch dau
erhafte Beweidung (v.  a. Schafe, Rinder und Ziegen) und Wind- sowie 
Schneeeinfluss entstanden sind. Sie stellen oft eine sekundäre Vegeta
tionsform dar, die aus ursprünglichen Polsterseggenrasen oder Schutt
fluren hervorgegangen ist. Die Böden sind meist kalk- oder dolomitrei
che Rendzinen und damit standörtlich mit den Elyno-Seslerietea 
verwandt. 

Die dominante, namengebende Art ist Kobresia myosuroides (Borst-
Segge). Typische Seggen sind Carex rupestris (Felsen-Segge) und Carex 
capillaris (Haar-Segge). Weiter kommen Polster- und Rosettenpflanzen 
wie Dryas octopetala (Weiße Silberwurz) oder Ranunculus alpestris (Alpen-
Hahnenfuß) vor. 

In der FFH-RL sind sie dem Lebensraumtyp „Alpine und subalpine Kalk
rasen“ (6170) als Subtyp 6172 (Nacktriedrasen) zugeordnet und damit 
als schützenswert eingestuft (Umweltbundesamt, 2000). Der Erhaltungs
zustand beider Lebensraumtypen wurde als ungünstig-unzureichend 
eingestuft (Umweltbundesamt, 2019). 

6.2.2.7 Wirtschaftsgrünland (Molinio-Arrhenatheretea Tx. 1937) 

Die Klasse Molinio-Arrhenatheretea umfasst artenreiche, extensiv ge
nutzte Grünlandgesellschaften der Tief- bis Mittel- und Hochlagen. Sie 
repräsentiert vor allem mesophile bis mäßig feuchte Wiesen und Wei
den, die traditionell als Heuwiesen oder Mähweiden genutzt werden. Ty
pisch ist eine ein- bis dreimalige Mahd und nur moderate Düngung. Nut
zungsextensivierung oder Nutzungsaufgabe führt zu Verbrachung und 
Verbuschung. Im Gegensatz zu den anderen hier behandelten Pflanzen
gesellschaften sind die Molinio-Arrhenatheretea nicht nährstoffarm, son
dern durch mesotrophe bis eutrophe Böden ausgezeichnet. Sie sind oft 
humos, mäßig feucht bis wechselfeucht, teilweise sogar staunass (v. a. 
Molinion-Gesellschaften). 

Die Wiesen sind arten- und blütenreich und zählen besonders bei exten
siver Nutzung zu den artenreichsten Grünlandgesellschaften Mitteleuro
pas. Sie bestehen aus mittelhohen Gräsern, zahlreichen Kräutern und – 
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an wechselfeuchten Standorten – auch Seggen und Binsen. Typische 
Gräser sind Arrhenatherum elatius (Glatthafer), Dactylis glomerata (Knaul
gras) oder Trisetum flavescens (Goldhafer), an feuchten Standorten auch 
Molinia caerulea (Pfeifengras). Charakteristische Kräuter sind beispiels
weise Trifolium pratense (Wiesen-Klee), Leucanthemum vulgare (Wiesen-
Margerite) und Ranunculus acris (Scharfer Hahnenfuß). 

Zu den Molinio-Arrhenatheretea gehören die in der FFH-RL geschützten 
Lebensraumtypen 6410 (Pfeifengraswiesen auf kalkreichem Boden, tor
figen und tonigschluffigen Böden, Molinion caeruleae), 6430 (Feuchte 
Hochstaudenfluren der planaren und montanen bis alpinen Stufe), 6440 
(Brenndolden-Auenwiesen, Cnidion dubii), 6510 („Magere Flachland-
Mähwiesen“) und 6520 (Berg-Mähwiesen). Der Erhaltungszustand wurde 
als ungünstig-schlecht (6410 kontinental, 6440, 6510, 6520) bzw. un
günstig-unzureichend (6410 alpin, 6430) eingestuft (Umweltbundesamt, 
2019). 

6.2.2.8 Bodensaure Borstgrasrasen (Nardetea strictae Rivas 
Goday et Borja Carbonell in Rivas Goday et Mayor López 
1966) 

Die Klasse Nardetea strictae umfasst sauerliebende, magere Borstgrasra
sen (Nardus stricta-Rasen), die auf nährstoffarmen, stark versauerten 
und humusreichen Böden vorkommen. Diese Wiesen und Weiden sind 
typische Extensivstandorte und oft das Ergebnis langjähriger, mäßiger 
Beweidung oder Mahd ohne Düngung. Im Gegensatz zu den subalpinen 
und alpinen Borstgrasrasen der Juncetea trifidi kommen die Vegetations
typen dieser Klasse in der untermontanen bis montanen Höhenlage vor. 

Die Borstgrasrasen sind meist artenarm bis mäßig artenreich, je nach 
Nutzung und Bodenfeuchte. Sie sind geprägt von sauerliebenden Grä
sern (z. B. Agrostiscapillaris – Rotes Straußgras), Nardus stricta (Borst
gras), Kräutern und Zwergsträuchern nährstoffarmer Standorte (z. B. Po
tentilla erecta (Blutwurz), Calluna vulgaris (Besenheide)). 

Jene Borstgrasrasen, die in der FFH-RL gelistet sind (6230, Artenreiche 
montane Borstgrasrasen (und submontan auf dem europäischen Fest
land) auf Silikatböden), sind hier zuzuordnen, bezeichnen aber nur die 
Borstgrasrasen mit hoher Artenzahl, während durch Überbeweidung 
stark (irreversibel) degradierte Standorte nicht eingeschlossen sind (Um
weltbundesamt, 2000). Der Erhaltungszustand wurde als ungünstig-
schlecht mit abnehmendem Trend (kontinentale Region) bzw. ungüns
tig-unzureichend (alpine Region) eingestuft (Umweltbundesamt, 2019). 
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Für die Auswertungen wurden die Vegetationsaufnahmen, die dieser 
Klasse zugeordnet wurden, mit der nachfolgenden Klasse vereint und 
als ein gemeinsamer Vegetationstyp behandelt (NAR). 

6.2.2.9 Heidekraut-Stechginster-Heiden (Calluno-Ulicetea Br.-Bl. 
et Tx. ex Klika et Hadač 1944) 

Die Klasse Calluno-Ulicetea umfasst die Heiden und Zwergstrauchgesell
schaften atlantisch-ozeanisch geprägter, bodensaurer Standorte, 
kommt aber auch in Tieflagen bis in montane Stufen in Mitteleuropa 
vor. In Österreich kommen Gesellschaften der Calluno-Ulicetea eher sel
ten vor, und zwar in der kontinentalen Region in der Böhmischen Masse 
und im südöstlichen Alpenvorland. Die Sand- oder Podsolböden sind 
stets basen- und nährstoffarm. Es herrschen meist trockene bis mäßig 
frische, teils stark sickerfeuchte oder moorige (Übergang zu Hochmoo
ren) Situationen vor. 

Charakteristisch sind immergrüne oder sommergrüne Zwergsträucher, 
wie Besenheide (Calluna vulgaris) und Ginster-Arten (Ulex spp.). Diese 
Pflanzengesellschaften entstanden oft sekundär durch jahrhunderte
lange Nutzung (Beweidung, Brandrodung). 

In Österreich ist der FFH-Lebensraumtyp 4030 (Trockene europäische 
Heiden) dieser Gruppe von Pflanzengesellschaften zugeordnet (Umwelt
bundesamt, 2000). Der Erhaltungszustand wurde als ungünstig-schlecht 
eingestuft (Umweltbundesamt, 2019). 

6.2.3 Konzentrationen von Ammoniak und Stickoxiden 

Während die Deposition an allen Waldmonitoringstandorten gemessen 
wird, werden die Konzentrationen von NH3 und NOX, die für die Ein
schätzung der Überschreitung der Critical Levels erforderlich sind, nur 
auf einer der verwendeten Waldmonitoringflächen (Zöbelboden) erfasst 
(Umweltbundesamt, 2023a). Auch den Vegetationsdaten der Wiesen- 
und Heideflächen können keine direkt gemessenen Konzentrationsda
ten zugeordnet werden. Eine grobe Einschätzung lässt aber das NEC-RL-
Ökosystemmonitoring zu, das mit dem NOX- und NH3-Messstationsnetz 
verknüpft ist (Umweltbundesamt, 2024b, Umweltbundesamt, 2025a). 
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6.3 Statistische Auswertung 

6.3.1 Waldökosysteme 

Für jede Erhebungsfläche wurde zur Trendanalyse ein Mann-Kendall-
Test durchgeführt (R Core Team, 2023). Analysiert wurden die Über
schreitung der kritischen Eintragsmengen und der kritischen Konzentra
tionen (anorganischer Stickstoff, NO3

- und NH4
+), NO3

- im Bodenwasser 
und die Baumernährung (N, P, K, N:P-, N:K-Verhältnis). Zur Analyse der 
Baumernährung wurden die Daten von ein- und zweijährigen Fichtenna
deln herangezogen. Dabei wurden die Ernährungstrends auf zwei Be
obachtungszeiträume aufgeteilt und getrennt ausgewertet. Der erste 
Zeitraum bezieht sich auf den Beginn der Erhebungen bis 2010, der 
zweite auf die Periode nach 2010 bis in die Gegenwart. Die Konfidenzin
tervalle wurden mit der Smoother-Funktion „lm“ (linear model) mit Stan
dardfehler (SE) dargestellt (R Core Team, 2023). Trends mit einem p-
Wert <0,05 wurden als statistisch signifikant klassifiziert. 

6.3.2 Wiesen- und Heidevegetation 

6.3.2.1 Erhebungsdaten zur Vegetation 

Für jede Erhebungsfläche wurde die Alpha-Biodiversität als Summe aller 
Gefäßpflanzenarten berechnet sowie die mittleren ökologischen Indika
torwerte für Nährstoffe (N), Temperatur (T), Reaktion (R) und Feuchtig
keit (F) anhand der vorkommenden Arten (Karrer, 2025). Für jede Fläche 
wurde eine weitere Kennzahl mit der Bezeichnung „Ratio N“ ermittelt, 
die eine Verschiebung des Nährstoffzustandes auf Basis der Artenvor
kommen indiziert. Die Berechnung erfolgte aus dem Zehnerlogarithmus 
des Verhältnisses der Anzahl der Pflanzenarten oligotropher Standorte 
(Stickstoffwerte zwischen 1 und 4) zu der Anzahl der Pflanzenarten eu
tropher Standorte (Stickstoffwerte zwischen 6 und 9). 

6.3.2.2 Historische Depositions- und Klimadaten 

Die jährlichen Gesamtdepositionsdaten für Stickstoff (als Summe von 
oxidiertem und reduziertem Stickstoff) und Schwefel (S) für den Zeit
raum 1990–2023 mit einer räumlichen Auflösung von 0,1° wurden von 
(Norwegian Meteorological Institute, 2023) bezogen. Weiter zurücklie
gende Stickstoff- und Schwefeldepositionsdaten für den Zeitraum 1880–
1989 (Auflösung 50 km) ergänzten die EMEP-Daten (Schöpp, et al., 2003). 
Für jede Erhebungsfläche wurde ein Basiswert für die Deposition von 
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Stickstoff und Schwefel berechnet, der sich aus der akkumulierten jährli
chen Deposition zwischen 1880 und 1909 ergab und somit eine vorin
dustrielle 30-jährige Akkumulationsbasis darstellt (Rowe, et al., 2017). 
Danach wurde für jede Erhebungsfläche die Summe der Depositionen 
der letzten 30 Jahre vor der Erhebung berechnet. Im Modell wurde dann 
die Anomalie zwischen der Basisdeposition und dem 30-Jahres-Akkumu
lationsfenster verwendet – sowohl für Stickstoff als auch für Schwefel – 
und als ∆N bzw. ∆S bezeichnet. 

6.3.2.3 Statistik 

Für die Bewertung der Zusammenhänge zwischen den Indikatoren für 
Stickstoffeinflüsse und den Depositionsdaten – unter Berücksichtigung 
der Vegetationsklasse und von Klimaeffekten – wurde ein Random-Fo
rest-Modell verwendet (Wright und Ziegler, 2017). Die Güte der Modelle 
wurde anhand von unabhängigen Validierungsdaten (10 % aller Erhe
bungen) berechnet. 
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7 ERGEBNISSE 

7.1 Wälder 

7.1.1 Überschreitung der Critical Loads 

Im Durchschnitt über Österreich gesehen sind die Depositionsmengen 
von anorganischem Stickstoff in Vorarlberg, Oberösterreich und Nieder
österreich am höchsten und in Kärnten, Tirol und der Steiermark am 
niedrigsten (Abbildung 5). 

Abbildung 5: Durchschnittliche jährliche Einträge von anorganischem Stickstoff als Summe von Nitrat- 
und Ammoniumstickstoff im Kronendurchlass der Waldmonitoringflächen. 

Waldmonitoring – mittlerer jährlicher Eintrag an anorganischem Stickstoff im  
Kronendurchlass 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
 

Die jährliche Deposition von anorganischem Stickstoff im Kronendurch
lass der Waldmonitoringflächen lag im Mittel über alle Jahre bei 9,2 
kg N/ha/a. Die Deposition auf den benachbarten Freiflächen lag im Mit
tel bei 9,0 kg N/ha/a. Den höchsten Einträgen über den Kronendurchlass 

9,2 kg N/ha/a Stick
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(14,1 bis 17,5 kg N/ha/a) waren die Standorte Klausen-Leopoldsdorf, Zö
belboden IP1 und IP3 und Hochhäderich ausgesetzt. Die Standorte 
Murau, Zillertal und Greifenburg wiesen die niedrigsten Einträge in Ver
bindung mit dem Kronendurchlass auf, nämlich 1,9 bis 4,0 kg N/ha/a. 
Die höchsten Freiflächendepositionen von 14,0 bis 24,7 kg N/ha/a wur
den an den Standorten Zöbelboden, Unterpullendorf und Mondsee ge
messen, die niedrigsten Freiflächendepositionen, die sich auf 2,9 bis 
4,8 kg N/ha/a beliefen, in Murau, Mürzzuschlag und Dobersberg 
(Abbildung 7, Abbildung 6). 

Abbildung 6: Jährliche Deposition von Nitrat- (NH3
--N), Ammonium- (NH4

+-N) und gesamtem anorgani
schem Stickstoff [Nges(anorg)] im Kronendurchlass der Waldmonitoringflächen. 

Deposition von Stickstoff an den Waldmonitoringstandorten 

 

Quelle:  Umweltbundesamt  
 

Die Deposition von anorganischem Stickstoff im Kronendurchlass nahm 
seit den 1990er Jahren an drei Monitoringstandorten – dies entspricht 
14 % – signifikant ab, an 16 Standorten (72 %) waren keine signifikanten 
Änderungen feststellbar und an drei weiteren Standorten – somit eben
falls 14 % – nahm sie signifikant zu. Nitrat nahm an zehn 

Abnahme von Nitrat, 
kein Trend bei Am

monium 
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Monitoringstandorten (45 %) signifikant ab, blieb an neun Standorten 
(41 %) gleich und nahm an drei Standorten (14 %) zu. Ammonium nahm 
lediglich an einem Monitoringstandort (4 %) signifikant ab, blieb an 18 
Standorten (82 %) gleich und nahm an drei Standorten (14 %) zu 
(Abbildung 6). Dieses zeitliche Muster bestätigte sich auch auf den be
nachbarten Freiflächen der Waldmonitoringstandorte. 

Nitrat und NH4
+ kamen über alle Jahre auf den Freiflächen mit einem 

Verhältnis von 1:1,8, im Kronendurchlass mit 1:1 vor. Während das Ver
hältnis bis 2010 auf den Freiflächen1:1,3 betrug und im Kronendurch
lass 1:0,9, wurden nach 2010 Verhältnisse von 1:2,6 auf der Freifläche 
und 1:1,1im Kronendurchlass gemessen. Die Einträge von anorgani
schem Stickstoff wurden somit zunehmend von NH4

+ dominiert. 

Die jährlichen NO3
-- und NH4

+-Konzentrationen lagen zwischen 0 mg/l 
und 3 mg/l und blieben überwiegend stabil. Ähnlich wie bei den Stick
stoffdepositionen sind regionale Unterschiede zu beobachten, nämlich 
höhere Konzentrationen im Norden und Osten des Landes und niedri
gere im zentralen Alpenraum. Die Konzentration von NO3

- nahm an 
zehn Monitoringstandorten (45 %) signifikant ab, an weiteren zehn 
(45 %) blieb sie gleich und an zwei Standorten (9 %) nahm sie zu. Die 
NH4

+-Konzentration im Kronendurchlass nahm an zwei Monitoringstan
dorten (9 %) seit den 1990er Jahren signifikant ab, an 16 Standorten 
(73 %) blieb sie gleich und an vier Standorten (18 %) nahm sie zu 
(Abbildung 7). 

Ammonium wurde 
dominant 

überwiegend stabile  
N-Konzentrationen 
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Abbildung 7: Mittlere jährliche Konzentration von Nitrat- (NO3
--N), Ammonium- (NH4

+-N) und gesamtem 
anorganischem Stickstoff [Nges(anorg)] im Kronendurchlass der Waldmonitoringflächen. 

Konzentrationen von Stickstoff im Kronendurchlass des Waldmonitorings 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
 

Die Einträge von Stickstoff zeigen ein Maximum im Frühjahr (unter an
derem aus der Landwirtschaft) – sowohl was die Menge als auch die 
Konzentration betrifft. Der saisonale Verlauf ist vor allem durch NH4

+ be
stimmt (Abbildung 8). 
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Abbildung 8: Saisonaler Verlauf von Ammonium- (NH4
+-N) und Nitrat-Stickstoff (NO3

--N) in den Waldmoni
toringflächen. Oben: Depositionsmengen, Unten: Konzentrationen. Mittelwert inkl. 95 %-
iges Konfidenzintervall mittels einer „Löss“-Glättungsfunktion (transparentes Band). 

Saisonalität der Stickstoffeinträge in Wälder (Freifläche) 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
 

Die empirischen Critical Loads für Stickstoff werden als Bereiche mit Mi
nimum- und Maximumwerten für Waldtypen definiert (Bobbink, Loran 
und Tomassen, 2022). Sie liegen in den österreichischen Waldmonito
ringflächen zwischen 3 kg N/ha/a und 15 kg N/ha/a (Minimum) sowie 
15 kg N/ha/a und 20 kg N/ha/a (Maximum). Sehr nährstoffarme Peit
schenmoos-Fichtenwälder am Rand von Hochmooren weisen die nied
rigsten empirischen Critical Loads auf, Hainbuchen- und Eichenwälder in 
warmen Lagen die höchsten (Tabelle 3). 

  

Critical Loads 
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Tabelle 3: Empirische Critical Loads der Waldmonitoringflächen basierend auf Bobbink, Loran und Tomas
sen (2022). 

    Critical 
Load 

[kg N/ha/a] 

Name Code Pflanzengesellschaft Bodentyp Min Min 

Brückl AT03 Asperulo-Abieti-Fagetum sylvatici 
Th. Müller 1966 

Carbonatfreie  
Typische Braunerde 

10 20 

Dobersberg AT08 Calamagrostio villosae-Fagetum 
syvatici Mikusa 1972 

Semipodsol 10 20 

Ehrwald AT18 Calamagrostio variae-Piceetum 
Schweingruber 1972 

Leicht verbraunte 
Rendzina 

10 15 

Fresach AT05 Luzulo-Abieto-Fagetum Hartm. et 
Jahn 1967 

Podsolige Braunerde 10 20 

Greifenburg AT04 Asperulo odoratae-Fagetum 
Sougnez et Thill 1959 

Podsolige Braunerde 10 20 

Grimmenstein  AT07 Cyclamini (purpurascentis)-
Fagetum sylvatici Soó 1962 

Rendzina 10 20 

Hochburg AT10 Luzulo-Abieto-Fagetum Hartm. et 
Jahn1967 

Semipodsol 10 20 

Hochhäderich AT20 Bazzanio-Piceetum (Schmidt et 
Gaisberg 1936) Br.-Bl. et Sis
singh in Br.-Bl. et al. 1939 

Entkalkter  
Hangpseudogley 

3 15 

Jochberg AT17 Equiseto sylvatici-Abietetum al
bae Moor 1952 

Pseudovergleyter,  
carbonatfreier 
Schwemmboden 

10 15 

Klausen-Leo
poldsdorf 

AT09 Hordelymo-Fagetum sylvatici Tx. 
1937 

Carbonatfreier  
Hangpseudogley 

10 20 

Leutschach AT13 Luzulo-Abieto-Fagetum sylvatici 
Hartm. et Jahn 1967 

Pseudovergleyte,  
carbonatfreie  
Braunerde 

10 20 

Lungötz AT12 Bazzanio-Piceetum (Schmidt et 
Gaisberg 1936) Br.-Bl. et Sis
singh in Br.-Bl. et al. 1939 

Eisen-Humus Podsol 3 15 

Mondsee AT11 Asperulo-Abieti-Fagetum sylvatici 
Th. Müller 1966 

Podsolige Braunerde 10 20 

Murau AT16 Homogyno alpinae-Piceetum Zu
krigl 1973 

Podsolige Braunerde 10 15 

Mürzzuschlag AT15 Helleboronigri-Fagetum sylvatici 
Zukrigl 1973 

Carbonathaltige 
Braunerde 

10 20 

Niklasdorf AT14 Galio Rotundifolii-Abietetum 
Wraber 1959 

Carbonatfreie  
Typische Braunerde 

10 15 
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    Critical 
Load 

[kg N/ha/a] 

Name Code Pflanzengesellschaft Bodentyp Min Min 

Pöggstall AT06 Dentaria enneaphyllos-Fagetum 
Oberd. ex Mattuszk. et 
Mattuszk. 1960 

Carbonatfreie  
Typische Braunerde 

10 20 

Sauerbrunn AT01 Caricipilosae-Carpinetum Neuh. 
& Neuh. Nov.1964 

Carbonatfreie  
Typische Braunerde 

15 20 

Unterpullen
dorf 

AT02 Sorbo torminalis-Quercetum (pet
raea) Svoboda ex Blazkova 1962 

Typischer Pseudogley 15 20 

Zillertal AT19 Luzulo luzuloides-Piceetum 
(Schmid et Gaisb. 1936) Br.-Bl. 
et Sissingh 1939 

Eisen-Humus Podsol 10 15 

Zöbelboden 
IP1 

AT01 Cardamino trifoliae-Fagetum 
sensu Willner 2002 

Subplots: Pseudogley, 
Kalksteinbraunlehm, 
Rendzina 

10 20 

Zöbelboden 
IP2 

AT01 Adenostylo glabrae-Fagetum 
sensu Willner 2002 

Rendzina 10 20 

Zöbelboden 
IP3 

AT01 Cardamino trifoliae-Fagetum 
sensu Willner 2002 

Subplots: Pseudogley, 
Kalksteinbraunlehm, 
Rendzina 

10 20 

 

Insgesamt wiesen nur sechs Standorte (27 %) der Waldmonitoringstan
dorte keine Überschreitung der Minimum Critical Loads seit Messbeginn 
auf. Die Überschreitung der Minimum Critical Loads lag zwischen 
0,001 kg N/ha/a und 26,2  kg N/ha/a. An vier Standorten kam es in man
chen Jahren sogar zu Überschreitungen der Maximum Critical Loads 
(Abbildung 9). Die Maximum Critical Loads wurden – mit Ausnahme des 
Standorts Hochhäderich (bis zu 14,2 kg N/ha/a) – sonst nur geringfügig 
überschritten. Die im Mittel gleichbleibenden Gesamtstickstoffeinträge 
führten auch zu keiner Abnahme in der Anzahl der Waldmonitoringstan
dorte, die Überschreitungen der Critical Loads zeigten (Abbildung 9). 

Stickstoffüberschuss 
überwiegt 
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Abbildung 9: Über- oder Unterschreitung der Critical Loads in den Waldmonito
ringflächen zwischen 1995 und 2022. 

Überschreitung der Critical Loads für Eutrophierung 

 

Quelle:  Umweltbundesamt  

7.1.2 Nitrat im Bodenwasser 

Die mittleren Konzentrationen von NO3
--N im Bodenwasser aller Boden

tiefenstufen über die gesamten Messperioden aller sieben untersuchten 
Standorte lagen bei 1,4 mg/l. Die Maximalwerte lagen bei 9,1 mg/l. In 
NO3 ausgedrückt lagen die Mittelwerte bei 6 mg/l und die Maximalwerte 
bei 40 mg/l. Die Monitoringstandorte Mondsee und Unterpullendorf 
wiesen die niedrigsten Werte auf. Die über die gesamte Zeitspanne kon
stant höchsten Werte wurden am Zöbelboden gemessen (Abbildung 10). 
Zwischen den Bodentiefenstufen waren generell nur geringe Unter
schiede in den Konzentrationen erkennbar (Abbildung 10). 

Über die Zeit abnehmende Trends herrschten vor. So nahmen die NO3
--

Konzentrationen in fünf von acht der seicht- und mittelgründigen Probe
stellen signifikant ab und in vier tiefgründigen. Nur in einer 

ermittelte Werte 

großteils abneh
mende Trends 
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seichtgründigen, zwei mittelgründigen und zwei tiefgründigen Probe
stellen nahm die NO3

--Konzentration signifikant zu (Abbildung 10). 

Weder bezüglich der Höhe der NO3
--Konzentrationen im Bodenwasser 

noch bezüglich der zeitlichen Trends ließ sich ein eindeutiger Zusam
menhang mit dem Depositionsgeschehen herstellen. Standorte mit ho
hen Stickstoffdepositionen und Überschreitungen der Critical Loads 
(z. B. Mondsee) wiesen sowohl niedrige (z. B. Mondsee) als auch hohe 
(z. B. Zöbelboden) NO3

--Konzentrationen auf. Abnehmende Konzentrati
onen waren auch an Standorten zu finden, die keiner Critical Load Über
schreitung ausgesetzt waren (z. B. Jochberg, Murau). Am Monitoring
standort Klausen-Leopoldsdorf nahm die Stickstoffdeposition zu und die 
NO3

--Konzentration im Bodenwasser ab (Abbildung 10). 

kein Zusammenhang 
mit Depositions-ge

schehen 
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Abbildung 10: Nitrat-Stickstoffkonzentrationen im Bodenwasser nach Bodentiefe inkl. 95 %-iges Konfiden
zintervall mittels einer „Löss“-Glättungsfunktion (transparentes Band). 

Bodenwasser NO3
--N-Konzentrationen nach Bodentiefe 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
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7.1.3 Baumernährung 

Die Auswertung der chemischen Nadelanalysen der ein- und zweijähri
gen Fichtennadeln Abbildung 11, Abbildung 12 zeigte deutliche Unter
schiede in der Nährstoffversorgung der österreichischen Monitoring
standorte auf. 

Der jüngste Nadeljahrgang (einjährige Nadeln in Abbildung 11) reprä
sentiert die aktuelle Versorgungslage am besten. An fast allen Standor
ten lagen die Konzentrationen für Stickstoff maßgeblich unterhalb oder 
gerade noch im Normbereich (14–17,5 mg/g) (Mellert und Göttlein, 
2012). Besonders der Hintergrundstandort Zöbelboden IP2 wies einen 
Mangel bis extremen Mangel auf. Mehrere Standorte, wie Pögstall, 
Murau, Lungötz und Jochberg, wiesen auch Konzentrationen über dem 
Normbereich auf. 

Die P-Konzentrationen lagen an den meisten Standorten am unteren 
Rand oder unterhalb des Normbereichs (Abbildung 11, Abbildung 12). 
Besonders der gesamte Standort Zöbelboden (alle Teilflächen) sowie 
Mürzzuschlag, Klausen-Leopoldsdorf und Ehrwald waren schlecht ver
sorgt. Nur wenige Standorte überschritten die obere Grenze substanzi
ell. Insgesamt deuten die Ergebnisse auf eine verbreitete P-Limitierung 
hin, was z. B. auch mit den Trends für P im Österreichischen Bioindi
katornetz – speziell in den nördlichen Kalkalpen – in Übereinstimmung 
ist (Fürst, 2015). 

Die K-Konzentrationen waren variabel, lagen aber größtenteils im Norm
bereich (Abbildung 11). Nur Hochburg wies einen extremen Mangel auf. 
Die K-Versorgung ist grundsätzlich als gut zu bewerten. 

Das N:P-Verhältnis lag bei den meisten Standorten im Normbereich 
oder darüber (Abbildung 11). Jene Standorte mit niedriger P-Konzentra
tion lagen über dem Normbereich, da niedrige P-Werte in einem relativ 
höheren N:P-Verhältnis resultieren (Zöbelboden, Mürzzuschlag, Klau
sen-Leopoldsdorf, Ehrwald). Die weit verbreitete P-Unterversorgung trat 
also trotz einer eher ungünstigen Stickstoffversorgung auf. Das N:K-Ver
hältnis befand sich an den meisten Standorten im Normbereich. Stark 
abweichende Werte waren nur vereinzelt erkennbar (Hochburg und 
Grimmenstein). Die Balance zwischen N- und K-Konzentration ist im Ge
gensatz zu N:P ausgeglichener. 

Versorgungslage  
einjährige Nadeln 

P-Konzentrationen 

K-Konzentrationen 

N:P, N:K 
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Abbildung 11: Nährstoffgehalte [Stickstoff (N), Phosphor (P), Kalium (K)] von einjährigen Fichtennadeln an 
den Waldmonitoringstandorten (gesamte Untersuchungsperiode) und Einstufung der 
Nährstoffsituation nach (Mellert und Göttlein, 2012). 

Status der Baumernährung – Fichtennadeln einjährig 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
Unterpullendorf fehlt, weil dort Eiche vorherrscht. 

 

Die Auswertung der Baumernährung für die zweijährigen Nadeln 
(Abbildung 12) zeigte ein ähnliches Muster wie bei den einjährigen Na
deln (Abbildung 11). Bei den Stickstoffkonzentration lagen auch hier die 
meisten Standorte unterhalb des Normbereichs bzw. darin und nur we
nige knapp darüber. Das Versorgungsniveau ist im Vergleich zur Einstu
fung anhand der einjährigen Nadeln aber generell schlechter. Die P-Ver
sorgung rutschte großteils aus dem Normbereich in den Mangelbereich 
(Abbildung 12). Die K-Konzentrationen waren in der Regel vergleichbar 
mit den einjährigen Nadeln und bewegten sich vorwiegend im Normbe
reich. Die P-Knappheit wurde vor allem beim N:P-Verhältnis in den zwei
jährigen Nadeln deutlich, wohingegen das N:K-Verhältnis an fast allen 
Standorten innerhalb oder nur leicht außerhalb des Normbereichs lag. 

Versorgungslage 
zweijährige Nadeln 
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Abbildung 12: Nährstoffgehalte [Stickstoff (N), Phosphor (P), Kalium (K)] von zweijährigen Fichtennadeln 
an den Waldmonitoringstandorten (gesamte Untersuchungsperiode) und Einstufung der 
Nährstoffsituation nach (Mellert und Göttlein, 2012). 

Status der Baumernährung – Fichtennadeln zweijährig 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
Unterpullendorf fehlt, weil dort Eiche vorherrscht. 

 

Der Ernährungszustand der Fichte bezüglich N, P und K an den Waldmo
nitoringstandorten wies einen Zusammenhang mit der Stickstoffdeposi
tion auf (Abbildung 13). Die Datenpunkte wurden von links nach rechts 
nach aufsteigender N-Deposition gereiht aufgetragen, sodass Murau mit 
der niedrigsten Stickstoffdeposition ganz links steht. An Standorten mit 
hohen Stickstoffeinträgen (Hochhäderich in Vorarlberg ganz rechts) 
nahm die Stickstofflimitierung zwar etwas ab, jedoch erhöhte sich signi
fikant vor allem die P- und in geringerem Maße die K-Limitierung. De
mensprechend nahmen die N:P- und N:K-Verhältnisse signifikant zu. 
Diese Nährstofflimitierungen änderten sich über die Zeit kaum, da die 
beiden Analysezeiträume vor 2010 und nach 2010 beinahe parallele Re
gressionsgeraden ergaben (Abbildung 13). 

Zusammenhang 
Stickstoffdeposition 



Wirkung von Stickstoffüberschüssen auf Ökosysteme und die Biodiversität – Ergebnisse 

 Umweltbundesamt ⚫ REP-0991, Wien 2026 | 48 

Abbildung 13: Baumernährung [Stickstoff (N), Phosphor (P), Kalium (K)] gemessen an einjährigen Fichten
nadeln entlang zunehmender Stickstoffdeposition (niedrige Deposition Murau bis hohe 
Deposition Hochhäderich). 

Baumernährung entlang zunehmender Stickstoffdeposition 

 

Quelle:  Umweltbundesamt / Bundesforschungszentrum für Wald (BFW)  
 

  



Wirkung von Stickstoffüberschüssen auf Ökosysteme und die Biodiversität – Ergebnisse 

 Umweltbundesamt ⚫ REP-0991, Wien 2026 | 49 

7.2 Wiesen- und Heidevegetation 

7.2.1 Belastungsgrenzen (Critical Loads) 

7.2.1.1 Salzrasen 

Für diese Lebensräume liegen keine direkten Einschätzungen zu den Cri
tical Loads vor. In der Literatur wird die Belastungsgrenze von küstenna
hen salzbeeinflussten Lebensraumtypen mit 10–20 kg N/ha/a angege
ben (Bobbink, Loran und Tomassen, 2022) (Tabelle 4). 

7.2.1.2 Trocken- und Halbtrockenrasen (Festuco-Brometea) 

Die Belastungsgrenze wird mit 10–20 kg N/ha/a angegeben (Bobbink, 
Loran und Tomassen, 2022). Zu hohe Eintragsmengen führen zu einer 
Veränderung der Pflanzenzusammensetzung, verbunden mit einer Zu
nahme stickstoffliebender Gräser und darauffolgendem Artenverlust 
(Tabelle 4). 

7.2.1.3 Subalpin-alpine Zwergstrauchheiden 

Die Belastungsgrenze für die Stickstoffdeposition, ab welcher Verluste 
typischer Moos-, Flechten-, und Heidearten einsetzen, wird mit 5–
10 kg N/ha/a angegeben (Tabelle 4) (Bobbink, Loran und Tomassen, 
2022). 

7.2.1.4 Alpine Silikatrasen 

Diese Vegetationstypen sind sehr gut untersucht und zeigen über  
5–10 kg N/ha/a Veränderungen in der Artenzusammensetzung und ei
nem Anstieg der Biomasseproduktion (Tabelle 4). 

7.2.1.5 Subalpine und alpine Kalkrasen 

Ähnlich den alpinen Silikatrasen zeigen sie über 5–10 kg N/ha/a Verän
derungen in der Artenzusammensetzung und einen Anstieg der Bio
masseproduktion (Tabelle 4). Die arktisch-alpinen Nacktried-Rasen wur
den bislang nicht gesondert bewertet und werden somit hier 
zugeordnet. 
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7.2.1.6 Wirtschaftsgrünland 

Die Belastungsgrenze der in dieser Gruppe beinhalteten und bewerte
ten stickstoffsensitiven Mähwiesen der niedrigen und mittleren Lagen 
(EUNIS R3.2) wird mit 10–20 kg N/ha/a bzw. für Bergwiesen (EUNIS R3.3) 
mit 10–15 kg N/ha/a angegeben (Bobbink, Loran und Tomassen, 2022). 
Die Pfeifengraswiesen werden ebenfalls mit 10–20 kg N/ha/a eingestuft. 
Zu hohe Eintragsmengen führen zu einer Veränderung der Pflanzenzu
sammensetzung, verbunden mit einer Zunahme stickstoffliebender Grä
ser und darauffolgendem Artenverlust (Tabelle 4). 

7.2.1.7 Bodensaure Borstgrasrasen und Heidekraut-Stechginster-
Heiden 

Die Belastungsgrenze für bodensaure Borstgrasrasen wird mit 6–
10 kg N/ha/a bzw. für Heidekraut-Stechginster-Heiden mit 5–
15 kg N/ha/a angegeben (Tabelle 4) (Bobbink, Loran und Tomassen, 
2022). 

Tabelle 4: Untersuchte pflanzensoziologische Klassen und die kritischen Belastungsgrenzen (Critical 
Loads) für die jeweils untergeordneten stickstoffsensitiven Vegetationstypen basierend auf 
Bobbink, Loran und Tomassen (2022) sowie Mittelwert, Maximum und Minimum der jährli
chen Stickstoffdeposition in den untersuchten Vegetationserhebungen in Österreich. 

Pflanzengesellschaft  Critical Load 
[kg N/ha/a] 

Deposition 
[kg N/ha/a] 

Deutsche  
Bezeichnung 
(Code) 

Pflanzensoziologi
sche Klasse 

N-sensitiv 
(EUNIS 
Code) 

Min. Max. Min. Mittel Max. 

Salzrasen (FEP) Festuco-Puccinellietea N1H 10 20 7,5 13,0 16,9 

Trocken- und Halb
trockenrasen (FES) 

Festuco-Brometea R1, R1A 10 20 4,5 15,8 31,0 

Subalpin-alpine 
Zwergstrauchhei
den und alpine  
Silikatrasen (LOI) 

Loiseleurio procum
bentis-Vaccinietea 
und Juncetea trifidi 

S2.2, R4.3 5 10 4,6 11,7 26,4 

Wirtschaftsgrün
land (MOL) 

Molinio-Arrhenathe
retea 

R3.2, R3.3, 
R3.5 

10 20 
(15) 

8,2 19,1 34,1 

Bodensaure Borst
grasrasen und Hei
dekraut-Stechgins
ter-Heiden (NAR) 

Nardetea strictae 
und Calluno-Ulicetea 

R1M, S4.2 6  
(5) 

10 
(15) 

4,4 13,2 33,0 
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Pflanzengesellschaft  Critical Load 
[kg N/ha/a] 

Deposition 
[kg N/ha/a] 

Deutsche  
Bezeichnung 
(Code) 

Pflanzensoziologi
sche Klasse 

N-sensitiv 
(EUNIS 
Code) 

Min. Max. Min. Mittel Max. 

Subalpin und al
pine Kalkrasen 
und arktisch-alpine 
Nacktried-Rasen 
(SES) 

Elyno-Seslerietea und 
Carici rupestris-
Kobresietea bellardii 

R4.4 5 10 5,4 13,6 27,9 

7.2.2 Überschreitung der Critical Loads 

Für die Einschätzung der Überschreitung der kritischen Eintragsmengen 
in den Erhebungsflächen der Wiesen und Heiden wurde eine 30-jährige 
Akkumulation vor der jeweiligen Erhebung berechnet, die dann einer 
Referenzperiode (1880–1910) gegenübergestellt wurde, d. h. es wurde 
die Differenz berechnet (∆N). Für die kritischen Eintragsmengen ist so
mit die Summe der Baseline und der Differenzwerte ausschlaggebend. 
Die daraus resultierenden Depositionen sind in Tabelle 4 pro untersuch
tem Vegetationstyp dargestellt. 

Demgemäß waren die Flächen der einzelnen Vegetationstypen vor ihrer 
jeweiligen Erhebung im 30-jährigen Mittel Einträgen von 11,7 bis 
19,1 kg N/ha/a ausgesetzt. Die Minimumwerte lagen zwischen 4,4 und 
8,2 kg N/ha/a, die Maximumwerte zwischen 16,9 und 34,1 kg N/ha/a. Ein 
erheblicher Anteil der untersuchten Flächen war demnach einer Über
schreitung der Minimum Critical Loads ausgesetzt. Die Maximalwerte 
der Deposition lagen bis auf jene der Salzrasen (FEP) alle über den Maxi
mum Critical Loads. Bei subalpin-alpinen Zwergstrauchheiden und alpi
nen Silikatrasen (LOI) – wenn man die sensitivsten Vegetationstypen 
heranzieht, auch bei Wirtschaftsgrünland (MOL) und bodensauren Bors
tgrasrasen und Heidekraut-Stechginster-Heiden (NAR) – lag sogar die 
mittlere Deposition, bei subalpin-alpinen Kalkrasen und arktisch-alpinen 
Nacktriedrasen (SES) die minimalen Depositionen über diesen (Tabelle 
4). 

7.2.3 Vegetationsveränderung und Biodiversität 

Die zusammenfassenden Statistiken zeigten, dass die Modelle eine gute 
Anpassung aufwiesen und einen hohen Prozentsatz der Datenvariatio
nen erklären konnten (Abbildung 14). Die Baseline-Temperatur und die 
Vegetationsklasse (ECOTYPE) erwiesen sich in allen indikatorwertbasier
ten Modellen (Abbildung 14 2B-F) als die beiden durchgängig 
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wichtigsten Prädiktoren, wobei der Basiswert S durchweg an dritter 
Stelle rangierte. Darüber hinaus erwies sich die Baseline-Temperatur als 
der wichtigste Prädiktor im Alpha-Biodiversitätsmodell, gefolgt von der 
Größe der Erhebungsfläche und der Baseline für Stickstoffdeposition 
(Abbildung 14A). 

Die Anomalien des Klimas und der Deposition gegenüber den Baselines 
(∆-Prädiktoren) hatten von allen Prädiktoren überwiegend die geringste 
Bedeutung, wobei ∆N im Allgemeinen höher als die anderen ∆-Werte 
eingestuft wurde, insbesondere bei den Modellen für den mittleren N-
Wert und das N-Verhältnis. 

Abbildung 14: Relative Wichtigkeit von Einflussfaktoren auf die Änderung in der Artenvielfalt und der Ar
tenzusammen-setzung von Wiesen- und Heidevegetation in Österreich seit 1920. 

Wichtigkeit von Einflussfaktoren für Veränderungen in Wiesen und Heiden 

 

Quelle:  verändert nach Forester (2025)  
(A) Anzahl Arten pro Plot, (B) mittlerer Ellenberg Stickstoff (N)-Indikator, (C) N-Verhältnis Oligotrophe (N-Wert 
1-4): Eutrophe (N-Wert 6–9), (D) mittlerer Ellenberg (Temperatur (T)-Indikator, (E) mittlerer Ellenberg 
Reaktions (R)-Indikator und (F) mittlerer Ellenberg Feuchte (F)-Indikator. Die Modellgüte ist als 
Bestimmtheitsmaß (R²), Wurzel des mittleren quadratischen Fehlers [root mean square error (RMSE)] und 
Standardabweichung (SD) des Random Forest Models dargestellt. 

 

Wie Abbildung 15A zeigt, hatte ∆N – unabhängig von allen anderen Vari
ablen – einen kleinen positiven Effekt (+7 %) auf die Artenzahl in den Er
hebungsflächen, was einer Zunahme von 2,3 Arten über den gesamten 
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∆N-Bereich entspricht. Die einzige Vegetationsklasse, für die ein negati
ver Wert vorhergesagt wurde (-2 %), war das Wirtschaftsgrünland (MOL), 
während die Salzrasen (FEP) einen sehr hohen positiven Wert aufwiesen 
(+45 % oder 3,3 Arten Zunahme über den gesamten ∆N-Bereich). Es ist 
zu beachten, dass FEP nur in einem sehr engen ∆N-Bereich von 
275 kg N/ha im Vergleich zum gesamten Bereich von 849 kg N/ha über 
30 Jahre auftritt. 

∆N hatte insgesamt einen positiven Effekt auf die mittleren Stickstoff
werte und einen negativen Effekt auf das Stickstoff-Verhältnis der Erhe
bungsflächen (Abbildung 15C-D). Die Unterschiede zwischen den Vege
tationsklassen waren für ∆N und das Stickstoff-Verhältnis minimal, mit 
einer Ausnahme: Die Vegetation Trocken- und Halbtrockenrasen (FES) 
wies einen ausgeprägteren positiven Effekt von ∆N auf die mittleren 
Stickstoffwerte (+11 %) und einen entsprechend negativen Effekt auf das 
Stickstoff-Verhältnis (-35 %) auf. Wie in Abbildung 15B dargestellt, wurde 
ein kleiner positiver Effekt von ∆N auf den mittleren R-Wert gefunden. 
Die einzige Vegetationsklasse mit einem negativen Effekt war FES. Um
gekehrt wiesen die subalpinen und alpinen Vegetationsklassen (LOI und 
SES sowie NAR) relativ hohe positive Werte auf (+31 %, +23 % bzw. 
+15 %), alle mit ähnlichen Kurvenprofilen, die bis ~200 kg N/ha nach 
oben tendierten und danach ein Plateau erreichten. 
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Abbildung 15: Modellbasierte Reaktionen in (A) Alpha-Biodiversität, (B) mittlerem Reaktions-Indikator (R), 
(C) mittlerem Stickstoff-Indikator (N) und (D) N-Verhältnis auf die Anomalie der kumulati
ven Stickstoffdeposition in den letzten 30 Jahren vor der Erhebung. 

Reaktionen von Wiesen und Heiden auf die Stickstoffdeposition 

 

Quelle:  verändert nach Forester (2025)  
Die Gesamtreaktion sowie jene der sechs verschiedenen Vegetationsklassen sind getrennt dargestellt. Die 
relativen Effektgrößen für jede Reaktion sind als Prozentsätze angegeben und entsprechend ihrer Größe 
farblich gekennzeichnet. Durchgezogene Linien bezeichnen den tatsächlich beobachteten Bereich von ∆N für 
die jeweilige Vegetationsklasse; gepunktete Linien bezeichnen ∆N-Werte innerhalb des gesamten Bereichs. 
Für die Gesamtkurve wird ein 95 %-Konfidenzintervall angegeben. „Verhältnis N“ = log10 des Verhältnisses 
der Anzahl der Arten mit N-Werten 1–4 zu denen mit N-Werten 6–9. 

7.3 Überschreitung der kritischen 
Konzentrationen 

Bis auf eine Messstellen lagen alle NH3-Konzentrationen über dem nied
rigen Schwellenwert und drei von 13 über dem hohen Schwellenwert. 
Keine der Stationen wies eine Überschreitung bei Stickoxidkonzentratio
nen auf (Abbildung 16). 
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Abbildung 16: Konzentration von Ammoniak (NH3) und Stickstoffoxid (NOX) an 
den Mess-stellen (Stationsnamen abgekürzt) des NEC-RL-
Ökosystemmonitoring. 

Konzentration von NH3 (2021–2023) und NOX (1990–2023) 

 

Quelle:  Umweltbundesamt  
Die horizontalen Linien kennzeichnen die Critical Levels (Tabelle 1). Zeitraum der 
Messungen für NH3 war 2021–2023, für NOX 1990–2023. Das graue Band stellt 
das 95 % Konfidenzintervall der „Löss“-Glättungsfunktion dar. In Hellblau ist das 
Intervall zwischen gemessenem Minimal- und Maximalwert dargestellt. 
Signifikante Trends beziehen sich auf Ammoniak und Stickstoffoxid und werden 
durch Pfeile indiziert (p <0,05). Kein Pfeil bedeutet keinen signifikanten Trend. 
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8 DISKUSSION 

8.1 Stickstoffüberschüsse in Ökosystemen 

Sowohl die landesweite Modellierung als auch die hier verwendeten de
taillierten Messdaten zeigen, dass etwa die Hälfte der sensitiven Ökosys
temfläche aktuell einer Stickstoffdeposition ausgesetzt ist, die über den 
kritischen Eintragsmengen liegt. Aus den jährlich modellierten Daten 
geht allerdings auch hervor, dass die Fläche mit Überschreitung der Cri
tical Loads für Eutrophierung seit 1990 um 31 % verringert wurde (Um
weltbundesamt, 2025b). Die hier dargestellten Messdaten zu Wald
standorten erlauben einen detaillierten Einblick, inwieweit diese 
Reduktion eine messbare Wirkung hatte. 

Die Trends in der Deposition von anorganischem Stickstoff im Kronen
durchlass wurden zunehmend von NH4

+ geprägt. Während NO3
- in 45 % 

der Monitoringstandorte signifikant abnahm, waren es bei NH4
+ nur 4 %. 

An manchen Standorten nahmen die Eintragsmengen vor allem von 
NH4

+ zu. Insgesamt kam es dadurch zu keiner Minderung in der Über
schreitung der Critical Loads seit Messbeginn. Es muss weiter ange
merkt werden, dass die Depositionsmenge im Kronendurchlass die Ge
samtdeposition von Stickstoff unterschätzt (Umweltbundesamt, 2023a), 
sodass die Situation insgesamt schlechter ist. 

Aufgrund der Stickstoffüberschüsse sind immer noch negative Effekte in 
Wäldern zu erwarten. Der Fokus liegt hier auf dem nördlichen Alpenvor
land, dem Granit- und Gneishochland, dem Wienerwald sowie dem süd
östlichen Alpenvorland. In Wäldern entlang des Alpenhauptkamms sind 
aufgrund der sehr niedrigen Depositionen Stickstoffeffekte hingen un
wahrscheinlich. 

Bezüglich der Überschreitung der Critical Levels ist festzuhalten, dass 
alle Messstellen des Ökosystemmonitorings im Rahmen der NEC-RL bis 
auf eine NH3-Konzentrationen über dem niedrigen Schwellenwert von 
1 µg/m3 und drei von 13 über dem hohen Schwellenwert von 3 µg/m3 la
gen. Direkte Schäden an Flechten und Artenverluste wurden selbst in 
Gebieten mit den niedrigsten Konzentrationen in Österreich nachgewie
sen (Umweltbundesamt, 2023a). Andere Wirkungsmessungen liegen lei
der nicht vor. Keine der Stationen wies eine Überschreitung bei Stick
oxidkonzentrationen auf. 
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Zu Ökosystemen außerhalb des Waldes gibt es bislang keine Langzeitda
ten, die eine vergleichbare Trendanalyse zulassen. Die verfügbaren Da
ten zeigten aber, dass vom Menschen verursachte Stickstoffemissionen 
den Großteil der sensiblen Wiesen- und Heidelebensräume aufgrund 
von Überschreitungen sowohl der Critical Loads als auch der Critical Le
vels verändert haben. Auf die nachweislichen Effekte wird im Folgenden 
genauer eingegangen. Ein Monitoring der Effekte der Emissionsredukti
onen in diesen Lebensräumen wurde mit dem Ökosystemmonitoring 
der NEC-RL im Jahr 2018 begonnen, die Datenreihen sind aber noch zu 
kurz, um etwaige Signale zu erkennen. 

8.2 Nitrat im Bodenwasser von Wäldern 

Kritische Konzentrationen von NO3
- liegen für die Modellierung von Criti

cal Loads vor (CLRTAP, 2017b). Die NO3
--Konzentrationen der letzten 

Messjahre an den österreichischen Waldmonitoringstandorten lagen 
unterhalb oder im Bereich der 0,1–0,4 mg N/l, wie sie im Zuge der aktu
ellsten Bewertung von kritischen Grenzwerten empfohlen wurden 
(Dirnböck, et al., 2024). Nur der Standort Zöbelboden wies höhere Werte 
auf. Darüber hinaus ergab die Analyse einen abnehmenden Trend der 
NO3

--Konzentrationen im Bodenwasser über die letzten 30 Jahre, wie in 
anderen Studien auch gezeigt (Schmitz, et al., 2019). Diese Ergebnisse le
gen nahe, dass unter dem aktuellen Niveau der Stickstoffeinträge kaum 
maßgebliche Nitratausträge aus den österreichischen Wäldern zu erwar
ten sind. 

Die Standorte Jochberg, Murau und Mürzzuschlag wiesen einen relativ 
steilen Nitratabfall zu Beginn der Messperiode auf. Die Ursache ist un
klar, eine gestörte Messsensorik nach dem Einbau auf den Versuchsflä
chen, biotische oder abiotische Störungen im stockenden Waldbestand 
oder Managementeingriffe, die zu einer Öffnung des Kronendachs und 
in weiterer Folge zu Nitratmobilisierung durch erhöhte Bodentempera
tur und den Wegfall der Bäume als Verbraucher geführt haben, könnten 
eine Rolle spielen. Da Werte der ersten zwei Jahre nach Einbau der Lysi
meter verworfen wurden, sind installationsbedingte hohe Konzentratio
nen auszuschließen. Störungen und Managementeingriffe könnten am 
Standort Mürzzuschlag (Alter: 81 Jahre, dGZ100 = 10, 100 % Fichte) eine 
Rolle gespielt haben. Der Bestand erfuhr zwischen 1999 und 2004 eine 
Stammzahlreduktion (n/ha) von 800 n/ha auf ca. 500 n/ha, was trotz feh
lender Aufzeichnung auf eine Entnahme hindeutet und auf eine erhöhte 
NO3

--Auswaschung sowie eine darauffolgende Abnahme der NO3
--

Auswaschung schließen lässt (BFW, 2016). Weder am Standort Jochberg 
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(Alter: 101 Jahre alt, dGZ100 = 11, 100 % Fichte) noch am Standort 
Murau (Alter: 138 Jahre, dGZ100 = 9 bei 90 % Fichte und 10 % Lärche) 
kam es zu waldbaulichen Eingriffen. Eine Erklärung für die erhöhte Nit
rat-Auswaschung zwischen 1995 bis 2005 konnte bisher nicht identifi
ziert werden. 

Mondsee und Unterpullendorf zeichnen sich trotz relativ hoher Stick
stoffeinträge durch sehr geringe NO3

--Konzentrationen im Bodenwasser 
aus. Im Fall des Standorts Mondsee könnte die hohe Bonität des Stand
orts (tiefe karbonatfreie Braunerde) und der hohe Biomassezuwachs 
des jungen Bestandes (Alter: 31 Jahre, Bonität dGZ100 = 13 bei 100 % 
Fichte) die geringe NO3

--Konzentration erklären. Die erfolgten waldbauli
chen Eingriffe, vornehmlich Durchforstungen, in den Jahren 1999 und 
2004 zeigten keine nachweislichen Wirkungen auf NO3

--Konzentrationen 
im Bodenwasser. Die sehr niedrigen NO3

--Konzentrationen am Standort 
Unterpullendorf (Alter: 105 Jahre, Bonität dGZ100 = 7 bei jeweils 50 % 
Trauben- und Zerreiche), der auf einem tiefgründigen Pseudogley-Bo
den stockt und keine nachweisliche Nutzungen aufweist (BFW, 2016), 
kann nicht schlüssig erklärt werden. Viele Studien haben jedoch gezeigt, 
dass ein enger Zusammenhang zwischen dem C:N-Verhältnis des Wald
bodens, der Stickstoffdeposition und der Stickstoffauswaschung besteht 
(Gundersen, Schmidt und Raulund-Rasmussen, 2006, Dise, et al., 2009, 
Dise, Matzner und Forsius, 1998). Darüber hinaus bestimmt die Begren
zung des verfügbaren P die Stickstoffauswaschungsraten mit, sodass 
hohe Auswaschungsraten auftreten, wenn das C:N-Verhältnis im Wald
boden niedrig und das N:P-Verhältnis hoch ist (Oulehle, et al., 2021). 

Die zeitlichen Verläufe der NO3
--Konzentrationen am Standort Zöbelbo

den sind gut dokumentiert und resultieren aus den hohen und mit der 
Zeit abnehmenden Stickstoffeinträgen in Kombination mit Sturm- und 
Borkenkäferschäden in den Jahren 2006–2010 (Umweltbundesamt, 
2023a). 

Der weit verbreitete Rückgang der Stickstoffauswaschung und -verfüg
barkeit wird durch die Stärke der Senken erklärt. Folgende Punkte kön
nen zusammenfassend genannt werden, nämlich dass 1) ein erhöhter 
Kohlendioxid-Gehalt das C:N-Verhältnis in den Blättern erhöht und die 
Stickstoffkonzentration in den Blättern durch eine verstärkte Assimila
tion von Kohlenstoff durch die Pflanzen senkt; 2) die Pflanzen möglicher
weise mehr in den Erwerb von Stickstoff aus dem Boden investieren, 
aber nicht in der Lage sind, genügend Stickstoff zu erhalten, um den er
höhten Stickstoff-Bedarf zu decken; 3) ein höheres C:N-Verhältnis in der 
Streu die Netto-Mineralisierung von Stickstoff verringern kann, wodurch 
das Stickstoff-Angebot im Boden und die Stickstoff-Aufnahme durch die 
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Pflanzen sinken und die Stickstoff-Konzentration in den Blättern weiter 
abnimmt (Mason, et al., 2022). Diese Prozesse verringern die Menge an 
NO3

-, das ins Grundwasser verloren gehen kann. 

8.3 Baumernährung 

Nach der österreichischen Waldinventur stocken 38 % des österreichi
schen Waldes auf nährstoffarmen Braunerden, Podsolen und Semipod
solen und 26 % auf Kalkböden. Die restlichen 36 % verteilen sich auf Lo
ckersedimentböden, reichere Silikat-Braunerden, Moorböden und 
weitere in der Nährstoffversorgung stark unterschiedliche Böden. Weit
gehend abhängig vom Grundgestein und dem daraus hervorgegange
nen Boden ist die Versorgung mit K, Ca und Mg. Während reine Kalk- 
und Dolomitböden (beispielsweise der Standort Zöbelboden) meist eine 
unzureichende K-Versorgung aufweisen, sind stark ausgewitterte Braun
lehme und Böden auf sauren Schiefern und Quarzphylliten meist arm 
an Ca und Mg, ähnlich wie Granitverwitterungsböden, welche auch arm 
an Mg, aber reich an K sind. Die Aufnahme von Stickstoff und anderen 
Schadstoffen, die über die Luft eingetragen werden, überlagert die geo- 
und pedogen bedingten Nährstoffpools der Böden (Kilian, 1998). 

Die Ergebnisse bezüglich der Nährstoffgehalte spiegeln jene der europä
ischen Auswertungen wider (Jonard, et al., 2015). Obwohl Stickstoff be
züglich gängiger Einstufungen in vielen Waldstandorten im Mangel ist, 
führten die Stickstoffdepositionen zu sekundären Mangelerscheinungen 
bei P und teils bei K. Trotz erhöhter atmosphärischer Stickstoffdepositio
nen herrscht in manchen Gebieten – besonders nach rezentem oder 
historischem Biomasseentzug und in Verbindung mit Humusverhage
rung und Rohhumusaufbau – Stickstoff-Mangel. Phosphor-Mangel tritt 
meist in Verbindung mit Stickstoff-Mangel, Humusmangel oder Hu
musdegradation auf. Besonders Kalkböden neigen wegen verminderter 
Verfügbarkeit generell zu P-Mangel. Geringe K-Versorgung ist oft bei mi
neralbodenarmen Kalkböden (Rendzinen) und Silikatböden mit geringer 
Basensättigung (Podsole, Semipodsole und magere Felsbraunerden) 
verbreitet (Kilian, 1998). Das führt zu unausgewogenen N:P-Verhältnis
sen, was mittel- und langfristig die Vitalität der Wälder beeinträchtigen 
kann. Insgesamt bestätigt die Analyse die in der Literatur beschriebene 
Tendenz der Stickstoff-Sättigung der Ökosysteme bei gleichzeitiger P-Li
mitierung, wenn langfristig hohe Stickstoffmengen eingetragen werden. 
Die Annahme, dass Stickstoffdeposition graduell die P- bzw. K-Limitie
rung verstärkt hat, wie in der Schweiz nachgewiesen (Braun, Schindler 
und Rihm, 2020), konnte im Rahmen der vorliegenden Untersuchung 

verstärkter Mangel 
an Phosphor und  

Kalium 



Wirkung von Stickstoffüberschüssen auf Ökosysteme und die Biodiversität – Diskussion 

 Umweltbundesamt ⚫ REP-0991, Wien 2026 | 60 

nicht bestätigt werden. Dafür war die Stickstoffdeposition in Österreich 
im Vergleich zur Schweiz wahrscheinlich insgesamt zu niedrig. 

8.4 Vegetationsveränderungen 

Die Überdüngung von Lebensräumen durch Stickstoff ist ein wesentli
cher Treiber des globalen Artenverlustes. Den Auswirkungen von erhöh
tem Stickstoffeintrag aus der Luft auf Pflanzen wird und wurde in zahl
reichen Studien nachgegangen (Bobbink, Loran und Tomassen, 2022). 
Abgesehen von der direkten toxischen Wirkung hoher Konzentrationen 
von Luftschadstoffen (NOX, NH3) reagieren Pflanzen vor allem auf Ände
rungen der Verfügbarkeit von Makro- und Mikronährstoffen im Boden. 
Diese Verfügbarkeit wiederum wird durch komplexe Wirkketten durch in 
den Boden eingetragene Luftschadstoffe verändert. 

8.4.1 Wälder 

Die Waldvegetation wurde nicht gesondert analysiert, weil in den letzten 
Jahren ausreichend Erkenntnisse gewonnen wurden, um die Situation 
einzuschätzen (Dirnböck, et al., 2014, Dirnböck, et al., 2018, Staude, et 
al., 2020, Sanczuk, et al., 2024, Perring, et al., 2018b). 

Stickstoffeinträge führten in europäischen Wäldern in den letzten Jahr
zehnten dazu, dass Arten mit weiter geografischer Verbreitung gegen 
Arten mit nur lokaler Verbreitung ausgetauscht wurden (Staude, et al., 
2020). In einer nachfolgenden Studie unter Berücksichtigung von Wie
sen und alpinen Ökosystemen wurden die Ergebnisse bestätigt (Staude, 
et al., 2021). Das heißt, dass dieser Mechanismus global gesehen zu ei
nem Vielfaltsverlust führt, obwohl bislang in zahlreichen einzelnen Un
tersuchungsgebieten nur ein Austausch von Arten, aber kein Artenver
lust stattfand. Die erhebliche Wirkung von Stickstoff in den Wäldern 
Europas wird dadurch deutlich, dass es zu einer Ost-West-Ausbreitung 
von stickstoffliebenden Unterwuchsarten kam (Sanczuk, et al., 2024). Die 
Wirkungen werden anhand des bestuntersuchten Gebiets in Österreich, 
dem Zöbelboden in den Nördlichen Kalkalpen mit vergleichsweise ho
hen Stickstoffdepositionen, dargestellt (Umweltbundesamt, 2023a). 

Dort gingen in den letzten 30 Jahren Flechtenarten, die an nähstoffarme 
Bedingungen angepasst sind, verloren. Heute ist kaum noch eine Flech
tenart mit hohen Luftgüteansprüchen anzutreffen. Lediglich von der 
Lungenflechte (Lobariapulmonaria), eine Indikatorart für hohe Luftgüte, 
konnten noch einzelne Exemplare vorgefunden werden, die jedoch stark 
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geschädigt oder fast abgestorben waren (Mayer, et al., 2013, Umwelt
bundesamt, 2023a). Die Langzeitwirkung von Eutrophierung aufgrund 
von nassen Stickstoffeinträgen, besonders NH4

+, kann als maßgebliche 
Ursache für die Änderungen der epiphytischen Flechten gelten. Die ne
gativen Wirkungen der Eutrophierung durch Stickstoff auf die Flechten
flora sind ein weit verbreitetes, über die Grenzen Österreichs reichen
des Phänomen (Hauck, 2010, Weldon und Grandin, 2021). 

Die am Zöbelboden gefundenen Einflüsse jahrzehntelang hoher Stick
stoffeinträge auf die Moosflora sind zwar nachweisbar, aber gering 
(Zechmeister, et al., 2007, Umweltbundesamt, 2023a). Sie sind auch ver
gleichsweise gering im Vergleich zu anderen europäischen Waldstandor
ten (Weldon, et al., 2022). 

Zwischen 1993 und 2010 war am Zöbelboden eine Homogenisierung 
der Artenzusammensetzung erkennbar (Hülber, et al., 2008). Stickstoff 
führte demnach dazu, dass nährstoffarme Standorte zunehmend nähr
stoffreicheren angeglichen wurden, was zu einer Verringerung der Viel
falt der Vegetationszusammensetzung führte. Danach waren Vegetati
onsveränderungen vor allem durch das veränderte Lichtregime 
aufgrund von klein- bis größerflächigen Störungen durch Windwurf und 
Borkenkäferkalamitäten geprägt (Helm, et al., 2017). Allein die C:N-Ver
hältnisse im Boden wiesen auch nach 2010 einen Trend Richtung Eutro
phierung auf. 

8.4.2 Eutrophierung von Wiesen und Heiden 

Die Zunahme der Stickstoffdeposition im Vergleich zu den Jahren 1880–
1909 führte zu einer Verschiebung der Artenzusammensetzung zuguns
ten von Pflanzenarten, die an nährstoffreichere Standorte angepasst 
sind. Eine derartige Veränderung wurde in vielen anderen Studien zu 
diesen Lebensräumen bereits nachgewiesen (Wesche, et al., 2012, Klin
kovská, et al., 2024, Rumpf, et al., 2025). 

Die Trocken- und Halbtrockenrasen (FES) zeigen die stärkste Eutrophie
rung durch Stickstoffdeposition. Die Bewirtschaftung der Untersu
chungsflächen konnte allerdings nicht berücksichtigt werden, da keine 
Daten in dem für diese Studie erforderlichen Umfang vorliegen. Es gibt 
offensichtliche Wechselwirkungen mit der Stickstoffdeposition, wie z. B. 
die Mähhäufigkeit oder Bewirtschaftungsaufgabe, die nachweislich die 
Stickstoffanreicherung im Boden fördern (Nielsen und Calderón, 2011, 
Zeleke, 2017). Es ist trotzdem festzuhalten, dass die Einstellung der Nut
zung für die gefunden Zusammenhänge wahrscheinlich kein wesentli
cher Faktor in dieser Studie war, da viele der Untersuchungsflächen für 
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phytosoziologische Zwecke untersucht wurden, was bedeutet, dass im 
Allgemeinen typisch entwickelte, nicht verbrachende Standorte der je
weiligen Vegetationsklasse erhoben wurden. Ein weiterer potenziell 
wichtiger Faktor, der in der Analyse nicht berücksichtigt werden konnte, 
ist der vermehrte Einsatz von festem und flüssigem Dünger aufgrund 
der Intensivierung der Landwirtschaft. Die für diese Arbeit verwendeten 
Modelle zeigen einen eindeutigen Zusammenhang der Eutrophierung 
mit der raum-zeitlichen Verteilung von Stickstoffeintrag aus der Luft. Da
her müsste die Düngeintensivierung mit dieser Verteilung korrelieren, 
um die Ergebnisse maßgeblich zu beeinflussen. Aufgrund des weiträu
migen, grenzüberschreitenden Transports von emittiertem Stickstoff ist 
das nur zum Teil der Fall. Allerdings wird NH3 aus der landwirtschaftli
chen Düngung in hohem Maß nur wenige hundert Meter vom Ausbrin
gungsort entfernt abgeschieden. Hier korrelieren Nährstoffanreiche
rung durch die Düngung (auf den Flächen oder in unmittelbarer Nähe) 
und die indirekten Einträge aus der Luft. Während der gefundene starke 
Eutrophierungstrend Tatsache ist, ist es wahrscheinlich, dass hier Stick
stoffdeposition aus der Luft und die direkte Düngung eine kombinierte 
Rolle spielen. 

Die zweitstärkste Wirkung der Stickstoffdeposition zeigte sich bei subal
pin-alpinen Zwergstrauchheiden und alpinen Silikatrasen (LOI), die 
grundsätzlich durch oligotrophe Arten geprägt sind (siehe die niedrigen 
Anfangsstickstoffwerte und das hohe Stickstoff-Verhältnis in Abbildung 
15). Die Stickstoffwirkung auf subalpine und alpine Rasen der Kalkalpen 
(SES) und den Salzrasen (FEP) war im Vergleich nur halb so hoch 
(Abbildung 15). 

Nur geringfügiger Einfluss konnte für die Borstgrasrasen, sauren Heiden 
(NAR) sowie die extensiven Mähwiesen (MOL) festgestellt werden 
(Abbildung 15). Der nur schwache Zusammenhang zwischen der Stick
stoffdeposition und den Stickstoff-Indikatoren in MOL ist wahrscheinlich 
auf den eutrophen bis mesotrophen Charakter der Vegetationsklasse 
zurückzuführen, der sie in Bezug auf den durch Nährstoffe verursachten 
Artenwechsel relativ stabil macht. Die gegenüber Stickstoff sensitivsten 
Vegetationstypen innerhalb der Klasse können durchaus stärker reagie
ren, gehen aber in der Gesamtbetrachtung unter (siehe z. B. (Wesche, et 
al., 2012)). 

Eine untere Schwelle, ab welcher keine Veränderungen vonstattengin
gen, ist nur bei SES und NAR zu erkennen, und zwar bis zu einer 30-jäh
rigen Akkumulation von 200 kg N/ha, was inklusive der Baseline-Deposi
tion etwa 10 kg N/ha/a entspricht. Das deutet darauf hin, dass der 
Minimium Critical Load der betrachteten Lebensräume (5–6 kg N/ha/a; 
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siehe Tabelle 4) für Vegetationsveränderungen zu niedrig angesetzt ist. 
Allerdings weisen alle anderen Vegetationstypen (außer MOL) über
haupt keine untere Schwelle auf und damit auch keinen offensichtlichen 
Minimum Critical Load. Dieses Problem, dass ökosystemare Änderun
gen schon bei sehr niedrigen Stickstoffeinträgen passieren, wurde in der 
wissenschaftlichen Literatur ausgiebig diskutiert (Payne, et al., 2017). 
Der Zusammenhang über fast alle Vegetationstypen hinweg flacht bei 
einer 30-jährigen Akkumulation von 200 bis 400 kg N/ha ab (Abbildung 
15). Das entspricht in etwa einer jährlichen Deposition von 10 bis 
21 kg N/ha, ab der kaum noch Änderungen in der Artenzusammenset
zung passierten. Dieser Wert liegt im Bereich der Maximalwert der Criti
cal Loads (Tabelle 4) und bestätigt diese. 

8.4.3 Artenreichtum in Wiesen und Heiden 

Die nachgewiesene Eutrophierung von Wiesen und Heiden ging nicht 
mit einer Verringerung der Artenvielfalt einher. Mit der Ausnahme der 
extensiven Mähwiesen kam es bei zunehmendem Stickstoffeintrag aus 
der Luft zu einem Anstieg der Artenzahlen. Diese Ergebnisse deuten da
rauf hin, dass mit der Eutrophierung einerseits neue (nährstoffliebende) 
Arten die untersuchten Lebensräume besiedeln konnten, andererseits 
Pflanzenarten nährstoffarmer Standorte überlebten, wie unlängst in ei
ner globalen Studie gezeigt wurde (Staude, et al., 2021). 

Mit dieser Analyse vergleichbare Arbeiten stammen vor allem aus der 
Schweiz (Roth, et al., 2019, Roth, et al., 2015, Roth, et al., 2013, Häberlin 
und Dengler, 2025, Rumpf, et al., 2025). Die dort gefundenen Artenrück
gänge aufgrund von Stickstoffeinträgen könnten an den im Vergleich zu 
Österreich höheren Stickstoffdepositionen in weiten Teilen der Schweiz 
(Norwegian Meteorological Institute, 2023) liegen. Eine oft zitierte Studie  
zu Wiesen in Westeuropa, worin starke stickstoffbedingte Diversitätsver
luste nachgewiesen wurden, kann nur eingeschränkt mit der Bewertung 
der vorliegenden Arbeit verglichen werden, weil in dieser Arbeit nur au
ßergewöhnlich nährstoffarme und daher sehr empfindliche Vegetati
onstypen betrachtet wurden (Stevens, et al., 2010). 

Daten aus hochgelegenen Borstgrasrasen in den Pyrenäen zeigen, dass 
die Stickstoffdeposition zusammen mit steigenden Temperaturen und 
Beweidung zu einem erhöhten Artenreichtum führt (Boutin, et al., 2017). 
Diese Ergebnisse sind mit jenen der vorliegenden Studie im Einklang. Er
gebnisse einer anderen Arbeit deuten darauf hin, dass die Stickstoffde
position bislang keinen generellen Rückgang des Artenreichtums in Wie
sen auf Karbonatuntergrund in Deutschland verursacht hat (Diekmann, 
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et al., 2014). Vielmehr waren besonders sensitive Lebensräume bei lang
anhaltend hoher Deposition betroffen. 
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9 SCHLUSSFOLGERUNGEN 

Obwohl die Stickstoffemissionen in Europa seit den 1980–1990er Jahren 
stetig abnehmen, sind die Immissionen immer noch auf einem für Öko
systeme hohen Niveau. Etwa die Hälfte der sensitiven Ökosystemfläche 
ist aktuell einer Stickstoffdeposition ausgesetzt, die über den kritischen 
Eintragsmengen für Eutrophierung (Critical Load) liegt. Bis auf wenige 
Hintergrundgebiete liegen auch die NH3-Konzentrationen über den 
Grenzwerten (Critical Level) für Ökosysteme. 

Maßnahmen zur Emissionsreduktion haben dazu beigetragen, die Flä
che mit Überschreitung der Critical Loads für Eutrophierung zwischen 
2005 und 2021 um 31 % zu reduzieren. In dieser Studie wird gezeigt, 
dass diese Maßnahmen vor allem bei NO3

- in der Deposition und NOX-
Konzentrationen zu Verbesserungen führten. Vorwiegend aus der land
wirtschaftlichen Düngung stammende NH4

+-Einträge konnten bislang 
nicht reduziert werden. Ammonium dominierte daher die Stickstoffde
position im Wald über die Jahre zunehmend. 

Die Stickstoffdepositionen der letzten Jahrzehnte führten im Wald zu 
Mangelerscheinungen bei P und teils bei K, ohne dass sich die Situation 
in der jüngsten Vergangenheit merklich verbesserte. Die vorliegenden 
Analysen legen nahe, dass die Stickstoffeinträge mittlerweile wieder auf 
einem Niveau sind, auf dem – mit Ausnahme der Standorte mit den 
höchsten Einträgen – kaum maßgebliche NO3

--Austräge mit dem Boden
wasser aus den österreichischen Wäldern vorkommen. Stickstoffüber
schüsse führten nachweislich zu einem starken negativen Effekt auf 
Flechtengemeinschaften im Wald und Veränderungen an der Waldvege
tation. 

In Waldökosystemen sind Effekte von Stickstoffüberschüssen vor allem 
im nördlichen Alpenvorland, dem Granit- und Gneishochland, dem Wie
nerwald sowie dem südöstlichen Alpenvorland zu erwarten. In Wäldern 
entlang des Alpenhauptkamms sind aufgrund der sehr niedrigen Depo
sitionen Stickstoffeffekte hingegen unwahrscheinlich. 

Zu Stickstoffeffekten in Ökosystemen außerhalb des Waldes gab es bis
lang aus Österreich nur wenige Informationen. In der vorliegenden Ar
beit konnte erstmals gezeigt werden, dass die Zunahme der Stickstof
femissionen in Wiesen- und Heidelebensräumen zu einer generellen 
Verschiebung zu Pflanzenarten führte, die an nährstoffreichere Stand
orte angepasst sind. Somit veränderten Stickstoffimmissionen durch Eu
trophierung die typischen Artenzusammensetzungen. Trocken- und 
Halbtrockenrasen zeigen die stärkste Eutrophierung durch 

Emissionsreduktion 
mit Teilerfolgen 

Stickstoff-Effekte 

Stickstoffwirkungen 
im Wald weiter zu 

erwarten 

Veränderung der  
Artenzusammenset

zung  



Wirkung von Stickstoffüberschüssen auf Ökosysteme und die Biodiversität – Schlussfolgerungen 

 Umweltbundesamt ⚫ REP-0991, Wien 2026 | 66 

Stickstoffdeposition, gefolgt von subalpin-alpinen Zwergstrauchheiden 
und alpinen Silikatrasen. 

Die Eutrophierung von Wiesen und Heiden und die dadurch bedingte 
Veränderung der Artenzusammensetzung ging nicht mit einem Verlust 
des lokalen Artenreichtums einher. Auch in den Wäldern Österreichs 
konnte kein stickstoff-bedingter Rückgang der Artenzahlen in den Unter
suchungsflächen nachgewiesen werden. Vielmehr führte der zuneh
mende Stickstoffeintrag aus der Luft zu einem Anstieg der Artenzahlen, 
vermutlich weil mehr neue (nährstoffliebende) Arten die untersuchten 
Lebensräume besiedeln konnten als Arten nährstoffarmer Standorte 
verschwanden. Studien aus Regionen mit höheren Stickstoffüberschüs
sen als in Österreich legen jedenfalls nahe, dass letztere Arten durchaus 
verloren gehen. 

Im Zuge der Diskussionen um die Wiederherstellung eines günstigen Er
haltungszustandes der Arten und Lebensraumtypen der FFH-RL ist die 
Frage nach der Erholung von den Effekten durch Stickstoffeinträge so
wie nach den Möglichkeiten der aktiven Renaturierung wichtig. Die 
Rückführung eutrophierter Ökosysteme in einen Naturzustand ist gene
rell langwierig, weil sowohl die Vegetation als auch der Boden und ihre 
Interaktionen verändert sind. Wird eine Immissionsreduktion unter die 
Critical Loads oder Levels nicht erreicht bzw. sind schnellere Erfolge ge
fragt, so sind aktive Managementmaßnahmen unerlässlich. Dabei han
delt es um die Abführung von Stickstoff durch Biomasseentzug, 
wodurch der Stickstoffgehalt im Boden verringert wird. In Wiesen kann 
das vor allem durch Mähen bewerkstelligt werden. Viele existierende 
Naturschutz-Pflegeprogramme, die zum Ziel haben, die Vegetation offen 
zu halten und vor Verbuschung zu schützen, tragen auch zum Stickstoff
entzug bei, könnten aber bei bewusster Berücksichtigung des Stickstoff
entzugs optimiert werden. Der Umbau der Wälder zur Minderung der 
negativen Einflüsse des Klimawandels (z. B. klimaresiliente Baumarten, 
Mischbestände) hat nebenher Potenzial zur Reduktion langjähriger 
Stickstoffeffekte. Weiters mindert die Verringerung von Kahlschlägen 
den Austrag von mobilem NO3

-, insbesondere in stickstoffgesättigten 
Waldökosystemen. 

Die Waldmonitoringprogramme des UNECE-Übereinkommens über 
weiträumige, grenzüberschreitende Luftverunreinigungen (CLRTAP), 
nämlich ICP Forests und ICP Integrated Monitoring, stellen ausgezeich
nete Daten für die Detektion von Umwelteinflüssen zur Verfügung. Ein 
Monitoring in anderen Lebensräumen wurde mit dem Ökosystemmoni
toring der NEC-RL im Jahr 2018 begonnen. Die Ergebnisse dieser Studie 
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zeigen, wie wichtig diese Daten sind, um Erkenntnisse in den sensitivs
ten Lebensräumen zu erlangen. 
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