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Zusammenfassung

Getrocknete pflanzliche Biomasse besteht etwa zur Hélfte aus Kohlenstoff, welche wihren-
der Wachstumsphase der Pflanze mittels Photosynthese aus der Atmosphire entzogen wurde.
Stirbt die Biomasse am Ende ihres Lebenszyklus ab, beginnt deren biologische Zersetzung,
wobei der aufgenommene Kohlenstoff in Form von CO; in die Atmosphére zuriickkehrt. Um
das zu verhindern, kann die Biomasse pyrolysiert, also unter Luftabschluss bei mindestens
400 °C thermisch behandelt werden. Dabei wird ein grosser Teil des pflanzlichen Kohlen-
stoffs in molekulare Strukturen gebunden, die iiber viele Jahrhunderte stabil in Boden oder
Materialien verbleiben kénnen. Das Produkt dieses Pyrolyseprozesses wird als Pflanzen-
kohle (PK) bezeichnet und wird als Moglichkeit angesehen, den anthropogenen Klimawandel

zu begrenzen.

Pflanzenkohle wird insbesondere als Bodenverbesserer und Triagermatrix fiir Diingemittel,
sowie als Futterzusatz, Stalleinstreu und Giilleadditiv verwendet. Seit einigen Jahren ergeben
sich zudem neue Anwendungsfelder in der Bau- und Kunststoffindustrie sowie bei der Was-
ser- und Luftreinhaltung. So werden Biomasse und die daraus hergestellte PK zunehmend zu
lukrativen landwirtschaftlichen (Neben-)Produkten, die nicht nur in der Landwirtschaft, son-
dern insbesondere auch in der Industrie und Umwelttechnik Einsatz finden. Allen
Anwendungen ist gemein, dass die dafiir eingesetzte PK nicht verbrannt wird. Der in der PK
enthaltene und urspriinglich der Atmosphire entzogene Kohlenstoff (C) bleibt damit lang-

fristig als C-Senke im terrestrischen System gespeichert. Daher kommt der PK vermutlich



eine Schliisselrolle bei der Begrenzung der globalen Klimaerwdrmung und bei der Errei-

chung der schweizerischen Klimaziele zu.

In der vorliegenden Studie wird eine Einfithrung in die grundlegenden Materialeigenschaften
gegeben, der aktuelle Forschungsstand im Bereich des landwirtschaftlichen Einsatzes zusam-
mengefasst, eine Risikoabschdtzung vorgenommen, das Klimapotential fiir die Schweiz

evaluiert und die Rahmenbedingungen fiir die Zertifizierung von C-Senken vorgestellt.
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Hintergrund und Zweck der Studie - Pflanzenkohle in der Schweiz

Die Schweiz war das erste Land in Europa, das die Zulassung von Pflanzenkohle fiir den ag-
ronomischen Einsatz klar geregelt hat. Diese noch heute giiltige Regelung umfasst klare
Vorgaben hinsichtlich der Qualitdt der Pflanzenkohle, der Einhaltung von Schadstoffgrenz-
werten, sowie Vorgaben zur nachhaltigen Herstellung und Anwendung. Dies erfolgte zunichst
mittels einer vorldufigen Zulassung im Jahr 2011. Im Jahr 2013 wurde die vorldufige Zulas-
sung durch die amtliche, bis heute giiltige Zulassung von Pflanzenkohle als Bodenhilfsstoff
nach Artikel 5 der Diingemittelverordnung ersetzt. Die Zulassung von Pflanzenkohle als Bo-
denhilfsstoff setzt die Zertifizierung der Pflanzenkohle nach dem European Biochar
Certificate (EBC, 2012) und das Erreichen der Klasse EBC-AgroBio (bis 2019: EBC pre-
mium) voraus. Bisher gilt allerdings noch eine wesentliche Einschrinkung im Vergleich zum
European Biochar Certificate, da in der Schweiz nur Pflanzenkohle aus holzigen Biomassen

fiir den landwirtschaftlichen Einsatz zugelassen ist.

Die vorliegende Studie dient unter anderem dazu, die Kriterien fiir die Zulassung der Anwen-
dung von Pflanzenkohle im Boden auf Basis des aktuellen Stands der Forschung zu
tiberpriifen. Besonderer Fokus liegt hierbei auf der Risikobewertung hinsichtlich von Schad-
stoffen (insbesondere Schwermetalle und polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe -
PAK), moglichen langfristigen Wirkungen und Nebenwirkung in Abhédngigkeit von der Auf-

wandsmenge und der Art der zur Herstellung der Pflanzenkohle verwendeten Biomassen.

Zum Erreichen der Klimaschutzziele der Schweiz geniigt es bereits heute nicht mehr, nur die
Emissionen von Treibhausgasen zu reduzieren, sondern es muss auch zeitnah damit begonnen
werden, CO; aktiv aus der Atmosphére zu entzichen und den entzogenen Kohlenstoft dauer-
haft im terrestrischen System zu speichern. Die Kombination von landwirtschaftlicher
Produktion von Biomasse und deren Pyrolyse mit nachfolgender Applikation von Pflanzen-
kohle in Bden und Materialien ist hierfiir eine vielversprechende Methode. Im Unterschied
zu den meisten anderen Technologien zur Schaffung von Kohlenstoffsenken (C-Senken) kann
das Pyrogenic Carbon Capture and Storage (PyCCS, (Schmidt et al., 2019)) bereits heute an-

gewendet werden.

Die vorliegende Studie dient daher des Weiteren dazu, das Klimapotential der Biomasse-Py-
rolyse flir die Schweiz zu bestimmen, die Kosten abzuschitzen und mdogliche Risiken zu

evaluieren.



Die Studie wurde im Auftrag des Schweizerischen Bundesamts fiir Landwirtschaft (BLW)
erstellt. Die Resultate wurden mit Vertretern des BLW diskutiert. Kommentare des Auftrag-
gebers wurden fiir die Erstellung der finalen Version einbezogen. Gleichwohl gibt die Studie

ausschliesslich die Sicht der Autoren und nicht die des Auftraggebers wieder.



1. Definition und Herstellung von Pflanzenkohle

Pflanzenkohle ist ein porédses, kohlenstoffhaltiges Material, das durch Pyrolyse aus
klar definierten, pflanzilichen Biomassen hergestellt und so angewendet wird, dass
der enthaltene Kohlenstoff langfristig und klimarelevant als C-Senke gespeichert

bleibt oder in industriellen Fertigungsprozessen fossilen Kohlenstoff ersetzt.

So definiert das Europiische Pflanzenkohle-Zertifikat (EBC-Zertifikat / European Biochar Cer-
tificate, EBC, 2012) Pflanzenkohle in seiner aktuellen Version von 2020. Pflanzenkohle wird
durch Pyrolyse von Biomasse hergestellt, d.h. durch eine thermische Konversion, die in der

Regel
e unter weitgehendem Ausschluss von elementarem Sauerstoft,

e mit Verweilzeiten in der Gréssenordnung von Minuten bis Stunden (langsame Pyro-
lyse),
e bei atmosphérischem Druck, und

e bei Temperaturen von mindestens 400 °C

ablduft (Lehmann and Joseph, 2015). Dieser Prozess wird in der deutschen Fachliteratur teil-
weise auch als thermische Karbonisierung bezeichnet (Quicker and Weber, 2016). Durch
Variation der Prozessparameter Temperatur, Aufheizrate, Verweilzeit, (Rest-)Gehalte an Sau-
erstoff oder anderen Oxidationsmitteln (Dampf), ergeben sich fliessende Ubergiinge zur
Holzvergasung, Flash-Pyrolyse (Erzeugung von Bio-Ol), physikalischen Aktivierung (Herstel-

lung von Aktivkohle) und zur Torrefizierung (Rdsten).

Vereinzelt wird neben Pflanzenkohle auch der veraltete Begriff Biokohle als wortliche Uber-
setzung des englischen Biochar verwendet. Da es sich allerdings nicht notwendigerweise um
ein Produkt aus dem zertifiziert biologischen Anbau (Bioprodukt) handelt, wird seit 2011 fiir
alle nicht energetisch genutzten Pyrolysekohlen einheitlich der Begriff Pflanzenkohle verwen-
det (Schmidt, 2011). Produkte der hydrothermalen Karbonisierung (HTC-Kohle oder
Hydrokohle) werden nicht zu den Pflanzenkohlen gezihlt. Biomasse-Vergasung hingegen wird
als ein Spezialfall von Pyrolyse angesehen und kann, wenn sie fiir die Herstellung von Pflan-
zenkohle optimiert ist, qualitativ hochwertige und entsprechend auch EBC-zertifizierbare

Pflanzenkohle erzeugen.

Bei der Pyrolyse von Biomasse entsteht neben der Pflanzenkohle noch ein kondensierbares
(d.h. bei Raumtemperatur fliissiges) Nebenprodukt, das Pyrolyse-Ol, sowie das nicht konden-

sierbare Pyrolyse-Gas. Beide Nebenprodukte werden in den meisten Anlagen durch direkte
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Verbrennung energetisch verwertet. Durch die energetische Verwertung konnen zwar fossile
Treibstoffe ersetzt werden, da aber trotzdem CO» emittiert wird, mindert es das C-Senken-Po-
tential der Technologie, da der urspriinglich durch die Photosynthese aufgenommene
Kohlenstoff nicht vollstindig in einer C-Senke sequestriert wird. Um das C-Senken-Potential
zu steigern, miissten die Pyrolyseprodukte moglichst vollstindig fiir Materialien, fiir geologi-
sche Senken oder bei thermischer Nutzung in Kombination mit Abscheidung und Speicherung

des CO; aus dem Abgas (carbon capture and storage — CCS) verwendet werden.

Es kann davon ausgegangen werden, dass Pyrolysedle in Zukunft insbesondere als Rohstoff fiir
die chemische Industrie verwendet werden und damit fossilen Kohlenstoff ersetzen (Schmidt
et al., 2018). Das Pyrolysegas konnte zu hoherwertigen Treibstoffen verarbeitet und als tempo-
rirer Energiespeicher genutzt werden. Auch kann Wasserstoff aus dem Pyrolysegas gewonnen
werden. Diese Ansitze bediirfen noch erheblicher Entwicklungsarbeit und Investitionen, haben
aber ein hohes Potential fiir die Biodkonomie und die Schaffung von Kohlenstoff-Senken. Ge-
rade der Einsatz der Pyrolyse als Schliisseltechnologie zur Erzeugung von Negativemissionen
ist auf eine Erhohung der C-Effizienz angewiesen, d.h. ein moglichst hoher Anteil des Kohlen-
stoffs der labilen Biomasse muss in eine dauerhafte Form iiberfithrt werden. Dies wird am
besten dann erreicht, wenn sdmtliche, zumindest aber die festen und fliissigen Pyrolyseprodukte
so verwendet werden, dass deren Kohlenstoff nicht wieder in die Atmosphire gelangt (Werner

etal., 2018).

1.2 Zusammensetzung und Bestandteile von Pflanzenkohle

Pflanzenkohle weist optisch noch die gleiche Struktur auf wie ihr Ausgangsmaterial (z.B. sind
die Jahresringe von Bdumen noch sichtbar; Abb. 1), doch die chemischen Eigenschaften sind

grundlegend verdndert (Lehmann and Joseph, 2015).

SU70 20.0kV 20.8mm x500 SE(M)

Abb. 1: Aufnahme eines Stiicks Pflanzenkohle aus Fichtenholz mittels Elektronenmikroskops in 500fa-

cher Vergrosserung (links) und unvergrossert (rechts).



Charakteristisch ist der hohe Kohlenstoff-Gehalt, der zundchst vom Ausgangsmaterial abhéngt
und mit steigender Temperatur und langerer Verweilzeit im Pyrolysereaktor zunimmt. Pflan-
zenkohlen aus holzigen Ausgangsmaterialien weisen 70-90% Kohlenstoff auf, Pflanzenkohlen
aus Stroh, Laub, Getreidespelzen, Trester und dhnlichen Materialien 40-60% Kohlenstoff. Da-
neben enthdlt Pflanzenkohle mit steigender Pyrolyseintensitit (erzielt durch hohere
Pyrolysetemperatur, stirkere Durchmischung der Biomasse im Reaktor und/oder ldngere Ver-
weilzeit) sinkende Gehalte an Stickstoff, Sauerstoff, Wasserstoff und Schwefel. Weitere
Mineralstoffe der urspriinglichen Biomasse, einschliesslich der Nahrstoffe Kalium, Phosphor
und Magnesium, aber auch die meisten Schwermetalle, bleiben nahezu vollstédndig in der Pflan-
zenkohle erhalten. Da ein Teil der strukturbildenden chemischen Elemente (C, H, N, O) in die
Gasphase iibergeht, kommt es mit steigender Pyrolyseintensitit zu steigenden Mineralstoffge-

halten. Diese Mineralstoffe sind aber nur begrenzt 16slich und eingeschrénkt pflanzenverfiigbar.

Das in Pflanzenkohle enthaltende Kalium ist etwa zur Hilfte schnell pflanzenverfiigbar und
wird danach nur langsam, liber mehrere Jahre freigesetzt (Angst and Sohi, 2013). Enthilt die
Biomasse organische Schadstoffe oder Verunreinigungen wie Antibiotika, Viren oder Pflan-
zenschutzmittel, werden diese durch Pyrolyse bei hinreichender Intensitét zerstort oder in die
Gasphase ausgetrieben, sodass sie in geeigneten Anlagen anschliessend verbrannt werden, wie
es zum Beispiel bei der Pyrolyse von Klarschlimmen nachgewiesen wurde (Dai et al., 2018;

Ross et al., 2016).

Wihrend der Pyrolyse werden organische Schadstoffe in Form von PAK gebildet. Sie entstehen
nicht primér im Feststoff, sondern in der Gasphase und werden entweder direkt im Reaktor
wieder zerstort oder mit der Gasphase von der Pflanzenkohle getrennt und verbrannt (Fagernés
et al., 2012). Bei ungeeigneter Prozessfilhrung (liberméssige Abkiihlung der Pyrolysegase in
Anwesenheit von Pflanzenkohle) konnen sich PAK aber auf und in der Pflanzenkohle absetzen.
Dabher ist eine sorgfiltige Kontrolle der Prozessfithrung und regelméssige Analytik der Pflan-
zenkohle unablissig fiir die Sicherstellung der Pflanzenkohlequalitét. Den Autoren ist bislang
kein Fall einer nennenswerten Bildung von Dioxinen, PCB oder Furanen wihrend des Pyroly-
seprozess, mit entsprechender Kontamination des Produktes bekannt. Die vorhandene
Datenlage ist aber mager, und daher sollten Ausgangsmaterialien mit hohem Chlorgehalt ver-
mieden bzw. mit einem engmaschigen Monitoring der entstehenden Pflanzenkohlen iiberwacht

werden (Bucheli et al., 2015).
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2. Anwendungen fiir Pflanzenkohle

Pflanzenkohle ist ein vielfdltiges Material, dass in zahlreichen Anwendungen, Produkten und
Materialien Mehrwert generieren kann. In einer Dokumentation von 2012 wurden 55 verschie-
dene Anwendungen von Pflanzenkohle vorgeschlagen (Schmidt, 2012), von denen eine
Auswabhl in Tabelle 1 als Ubersicht dargestellt ist.

Es ist zu beachten, dass nicht jede Pflanzenkohle fiir jede Anwendung geeignet ist, denn je nach
Ausgangsmaterial und Prozessbedingungen weist Pflanzenkohle unterschiedliche Eigenschaf-
ten auf. Bisher konzentriert sich der Markt noch klar auf die Landwirtschaft, z.B. zur
Herstellung von hochwertigen Komposten (Hagemann et al., 2018a; Kammann et al., 2016),
Giillezusétzen (Kammann et al., 2017b), PK-basierten Diingern (Schmidt et al., 2017; Ye et al.,
2020) sowie in der Tierhaltung als Futtermittelzusatz und Stalleinstreu (Schmidt et al., 2019).
Grosster Wachstumsmarkt in der Schweiz ist zur Zeit der Einsatz von Pflanzenkohle in Subs-
traten fiir Stadtbdume. Stadtbdume sind eine wichtige Massnahme zur Anpassung von Stiadten
an den Klimawandel, da Bdume helfen, Stadte zu kiihlen, Staubbelastungen zu reduzieren und
Niederschlagswasser bei Extremwetterereignissen abzufiihren (Churkina, 2016). Gleichzeitig
stellen gerade die hdufigeren und ausgeprigten Hitzesommer Stadtbdume vor grosse Heraus-
forderungen, die mittels PK-basierten Wurzelsubstraten wirkungsvoll gemindert werden
konnen. Die Stadt Stockholm ist hier Vorreiter beim Einsatz von Substraten aus definiertem
Steinbruch, Kompost und Pflanzenkohle, die bei korrektem Einbau das Uberleben der Biume
auch unter extremen Bedingungen ermdglichen kann (Embren, 2016). In diesem Kontext wur-
den auch in der Schweiz bereits eine Reihe erfolgreicher Stadtbaum Projekte unter Verwendung
von ko-kompostierter PK zum Beispiel am Ziircher Sechselduten-Platz, auf der Plaine de Plain-

palais in Genf sowie in Basel realisiert.
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Tabelle 1: Ausgewdhlite Anwendungen von Pflanzenkohle (Schmidt, 2012). Je nach Anwendung sind unter-

schiedliche Eigenschaften der PK relevant, die entsprechend zu analysieren und zu iiberwachen sind.

Anwendungs-be-

reich

Anwendung

Funktion

Boden Trager fur Dlnger Bedarfsgerechte Freisetzung von Nahrstoffen, Vermeidung von Auswa-
schungen
Additiv in Kompost und | Verringerung von Nahrstoffverluste und THG-Emissionen, hohere Was-
Giille serspeicherung und biologische Aktivitat
Bestandteil von Substraten | Wasser- und Nahrstoffspeicher in gut drainiertem System mit schnellem
fur Stadtbdaume Abfluss von Niederschlagswasser, Filter von Strassenabwdsser
Tierhaltung Additiv in der Silage Stabilisierung der Fermentation des Futtermittels, Bindung von Pflanzen-

schutzmitteln und bestimmten Mykotoxinen

Futterzusatz Verbesserung des Tierwohl, v.a. fiir Milchvieh; zahlreiche Praxisberichte
zu besserer Milchqualitat (geringer Zellzahlen in der Milch) und geringe-
ren Tierarztkosten vorhanden

Einstreu Verbessertes Stallklima, Vorbeugen von Entziindungen an Ballen oder

Krallen

Umwelttechnik

Abwasserreinigung

Verbesserte Entwdsserung von Klarschlamm

Abwasserreinigung

Als aktivierte Pflanzenkohle zum Ersatz von herkdmmlicher Aktivkohle in
der erweiterten Abwasserreinigung zur Spurenstoff-Elimination («4.

Stufe der ARA»)

Kontaminierte Boden

Bindung von organischen Schadstoffen.

Energietechnik

Biogasanlagen

Erhdhung des spezifischen Gasertrags (mehr Gas bei gleichem Input) und

Stabilisierung der Biogas-Prozesse

Elektroden

Ausgangsmaterial zur Herstellung von Elektroden fiir verschiedene An-

wendungen

Werkstoffe

Betonfertigteile, Beton-

Pflastersteine

Additiv zur Verbesserung der mechanischen Eigenschaften, gerade beim

Einsatz suboptimaler Sand-Qualitdten. Sandersatz.

Putz fir Innenwande

Isolation, besseres Raumklima durch Feuchtigkeitsregulation,

Obstverpackungen

Sorption von Ethylen, um Uberreifung zu vermeiden oder zu verzégern

Leitfahige Kunststoffe

Leitfahigkeit verschiedener Anwendungen verbessern, Ersatz von Russ.

Verbundstoffe

Erhdhung von Zugfestigkeit und Warmekapazitat, Strahlenschutz
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3. Stand der Forschung im Bereich des landwirtschaftlichen Einsatzes von Pflanzen-

kohle
3.1 Anmerkung zu den historischen Applikationsmengen und -methoden

In den Anfangsjahren der Pflanzenkohleforschung wurden bei Feld- und Topfversuchen sehr
grosse Mengen PK appliziert. In der Regel waren dies pro Hektar iiber 10 Tonnen und hiufig
sogar 30 bis 100 Tonnen. Die grossen Eintragsmengen erklérten sich vor allem daraus, dass in
den traditionellen Terra Preta Boden in Brasilien (Abb. 2), aber auch in Norddeutschland, Aust-
ralien, Zentralafrika sowie verschiedenen anderen Orten, wo es ebenfalls historische Terra Preta
Boden gibt (Wiedner and Glaser, 2015), hohe Mengen an pyrogenen Kohlenstoffen von meist
tiber 100 t ha! nachgewiesen wurden (Glaser, 2007). Es konnte allerdings nie glaubhaft gezeigt
werden, dass zu historischer Zeit diese grossen Mengen Pflanzenkohle mit einer einzigen Ap-
plikation in den Boden eingebracht worden sind. Nach heutigem Verstdndnis miissen die hohen
Pflanzenkohle-Konzentrationen in den Terra Preta Boden iiber einen Zeitraum von mehreren
Jahrhunderten aufgebaut worden sein (Kern et al., 2019). Hierbei war die traditionell herge-
stellte PK offenbar Teil eines organischen Stoffstrommanagements, wobei PK mit
Essensresten, lokal vorhandenen Biomassen und menschlichen wie tierischen Fikalien kom-
postiert oder fermentiert wurden (Glaser and Birk, 2012). Die Zugabe von Pflanzenkohle half
dabei, die Néhrstoffverluste zu minimieren, die biologische Aktivitéit zu erhdhen und damit die
Substrate schneller zu hygienisieren sowie Geruchsbelastungen zu verhindern (Bezerra et al.,
2019; Frausin et al., 2014). Nach der Einbringung in den Boden sorgten diese PK-basierten
Substrate offenbar fiir eine verstirkte Komplexbildung und damit fiir Bodenaufbau und Bildung
von organischer Bodensubstanz (OBS) (Kammann et al., 2016; Kern et al., 2019). Die dunkle
bis schwarze Farbe der Terra-Preta-Bodenprofile stammt daher auch weniger von der Pflanzen-
kohle an sich, sondern von der starken Akkumulation des organischen Kohlenstoffs (Kern et
al., 2019). Die Genese der historischen Terra Preta ist trotz zahlreicher wissenschaftlicher Ver-
offentlichungen jedoch noch léngst nicht abschliessend geklért, und die Diskussion ist nach wie
vor von mehr oder weniger plausiblen Hypothesen (wie die oben dargestellte) gepréigt. Eine
kiirzlich erschienene Studie von Silva et al. (2021) vermutet aufgrund von Isotopenverhéltnisse
zweier Spurenelemente sowie der Radiokarbondatierung von feinen Kohlepartikeln, dass der
Kohlenstoff und die Nahrstoffe der Terra Preta aus alluvialen Ablagerungen stammen (von
Fliissen erzeugte Schwemmbdden), und zwar schon mehrere tausend Jahre vor den frithesten
Nachweisen landwirtschaftlicher Bodenbewirtschaftung in der Region. Damit wire die

menschliche Besiedelung nicht Ursache, sondern offenbar Folge der hohen Bodenfruchtbarkeit
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der Terra Preta. Aus der Genese der Terra Preta lédsst sich folglich kein hinreichend belastbares

Konzept ableiten, welches auf die moderne Landwirtschaft {ibertragen werden konnte.

Gleichwohl wird die landwirtschaftliche Nutzung von Pflanzenkohle in der westlichen Welt
bereits im 19. Jahrhundert, lange vor der Entdeckung der Terra Preta in zeitgendssischen Lehr-
bilichern als gingige Praxis beschrieben (z.B. in Allen, 1846). Auch kann aus zahlreichen
Studien (z.B. Solomon et al., 2016; Wiedner et al., 2014) zur Genese von historischen, anthro-
pogenen Schwarzerden (eng. Anthropogenic dark earths - ADE) in anderen Teilen der Welt
geschlussfolgert werden, dass Pflanzenkohle vor dem Zeitalter synthetischer Diingemittel wohl
vor allem Teil eines umfassenden Stoffstrommanagements war. Die Verkennung dieser Tatsa-
che hatte anfangs dazu gefiihrt, dass sowohl die Bildung von Terra Preta, als auch ihre
Fruchtbarkeit allein der Pflanzenkohle zugeschrieben wurde, und nicht dem Zusammenspiel
von PK und anderen organischen Additiven mit der Biogeochemie des Bodens. Aus diesem
Grund wurden im ersten Jahrzehnt der modernen Pflanzenkohleforschung nicht nur grosse
Mengen Pflanzenkohle eingesetzt, sondern diese auch produktionsfrisch, also ohne vorherige
Aufbereitung mit Nahrstoffen, organischer Substanz und/oder Mikroorganismen verwendet.
Dies ist auch der Grund dafiir, dass in ersten Metastudien zum agronomischen Einsatz von
Pflanzenkohle nur Publikationen aufgenommen werden konnten, in denen pure Pflanzenkohle
in grossen Mengen homogen im Boden verteilt wurde (Biederman and Harpole, 2013; Crane-
Droesch et al., 2013; Jeffery et al., 2017, 2015, 2011). Diese frithen Metastudien ergaben durch-
weg signifikante Ertragszunahmen von im Schnitt iiber 20% in tropischen, hochgradig
verwitterten und sauren Boden, wohingegen Feldversuche auf eher fruchtbaren Boden in den
gemissigten Klimazonen oft keine signifikanten Ertragszuwichse zeigten. Es wurden dabei al-
lerdings auch keine negativen Auswirkungen selbst grosser Mengen Pflanzenkohle auf Ertrag,
Boden (z.B. OBS, Infiltration, Kationenaustauschkapazitit - CEC, Wasserhaltekapazitit, Ag-
gregatsstabilitit) oder Okosystem (z.B. Nihrstoffauswaschung, Treibhausgasemissionen,

Biodiversitéit) nachgewiesen.
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Abb. 2: Beriihmteste Terra Preta Fundstelle im Amazonas. Links ein typischer tropischer Ferralsol und
rechts das Profil eines nahegelegenen Terra Preta Bodens. Die schwarze Farbe stammt weniger von
den Anteilen pyrogenen Kohlenstoffs (Pflanzenkohle), sondern vor allem von den héheren Gehalten an
organischer Bodensubstanz, welche sich durch die Anwesenheit pyrogener Kohlenstoffe akkumulieren
konnte. Der Anteil an Pflanzenkohle im abgebildeten Terra Preta Boden betrdgt mehr als 100 t/ha. Die
Pflanzenkohle wurde offenbar iiber mehrere Jahrzehnte bis Jahrhunderte zusammen mit organischen
Reststoffen eingebracht. (Bilder: Bruno Glaser)

Seit etwa 2015 setzen sich vermehrt neue Methoden der Pflanzenkohle-Anwendung durch. Ge-
nauer charakterisierte Pflanzenkohle wird nun vermehrt in Kombination mit Diingemitteln
verwendet und neue Applikationstechniken setzen diese PK-Produkte gezielter in geringeren,
dafiir aber in jéhrlich wiederholten Applikationsmengen von 0,5 — 2 t (Trockensubstanz - TS)
pro Hektar ein. Dazu kann u.a. die sogenannte konzentrierte Wurzelzonenapplikation angewen-
det werden, bei der PK-Produkte punkt- oder streifenférmig unterhalb eines Samens oder eines

Setzlings eingebracht wird.

Um dieser und weiteren neuen Entwicklungen der sich sehr dynamisch entwickelnden Pflan-
zenkohle-Forschung gerecht zu werden, fassen wir im Folgenden den aktuellen Stand der
Wissenschaft mit der Auswertung von 30 Metaanalysen zur Wirkung und Anwendung von
Pflanzenkohle zusammen (Tab. 2). Wir denken, so am besten und zuverldssigsten den Stand

der agronomischen Pflanzenkohle-Forschung wiederzugeben.
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Tab. 2: Zusammenfassung der besprochenen 30 Metaanalysen von Pflanzenkohle-Wirkungen auf agro-
nomisch relevante Parameter. Siehe auch Abb. 12.

Anzahl d Anzahl d
Untersuchte Pflanzenkohle n <r o er Mittlere Zunahme des
Kap.| . ausgewerteten  |ausgewerteten Quellenangabe Kommentar
Wirkung ) . untersuchten Effekts
Studien Datensitze
31 Ertrag i_n tropischer 6 527 25% Jeffery etal,, 2017 NEI!‘ reine Pf.lan_zenkohle»Applikation (ohne
Landwirtschaft Diingerapplikation)
31 Ertrag i_n temperierter m 508 s, Jeffery etal, 2017 ler reine Pf.lan_zenkohle-Applikation (ohne
Landwirtschaft Diingerapplikation)
Ei flanzenkohle-basi
33 |Frtrag pflanzenkohle-basierte | o 264 15% Yeetal., 2020 Verglichen zur Volldiingung
Diingung
3.3 |Ertrag 129 546 21% Zhang et al., 2020
Landwirtschaftlich
33 | Anqvinschatiche 153 1254 16% Dai etal., 2020
Produktivitit
3.13 | Ertrag durch Ko- 14 KA. 40% Wang et al., 2019
Kompostierung
3.5 |Wurzelwachstum 136 2108 32% Xiang et al., 2017
3.4 |Baumwachstum 17 k.A. 46% Thomas & Gale, 2015 36 Baumarten
3.6 |Mikrobielle Biomasse 50 395 18% Liuetal., 2015
3.6 |Mikrobielle Biomasse 72 964 22% Pokharel et al., 2020
3.6 |Enzym Aktivitit 7 964 239% (urcasc) Pokharel ct al., 2020 Keine der 12 untersuchien Enzym-Aktivititen
wurde durch Biochar reduziert
Mikrobielle Aktivitit und . Verschiebung der funktionellen
K 4 2 20% Bakterien; 19% Pilz Zh: 1., 201
36 funktionelle Diversitit ? 05 0% Bakterien; 19% Pilze ang ctal, 2018 Zusammensetzung, siche Abb. im Text
3.6 |Mikrobielle Biomasse 97 1073 25% Zhou et al., 2017
N-Fixi
3.6 pierung von 4 25 63% Liu etal, 2018
Leguminosen
3.8 [Bodenkohlenstoff (SOC) 50 395 40% Liu etal, 2015
3.8 [Negatives Priming 27 1170 40% Ding et al., 2018
Reduktion der o o o Ebendfalls Reduktion von Cu, Zn, Niund Mn
3.10 Schwermetallaufhahme 97 1813 32% (Cd), 49% (Pb), 64% (Cr) |Pengetal., 2018 Aufnahme, aber nicht As
Methanemission von o keine signifikanten Unterschiede fiir
311 Schwemmbdden 42 189 3% Jeffery etal, 2016 Nichtschwemmbdden
3.11 |Methanemissionen 204 15% Zhang et al., 2020 Zunahme v.a. nach 3 Monaten
o - 46% bei
3.13 [N20-Emissionsreduktion |88 608 38% gesam; 46% bei Borchard ctal., 2019
Kombination mit Diinger
204 (CH4) - 444|+15% CH4; --38% N20; +21%
3.13 |THG-Emissionen 129 (CH4) o P T  Zhang etal., 2020
(N20 + Ertrag) |Ertrag
3.9 [Nitratauswaschung 88 120 30% Borchard et al., 2019
-Pfl i hoéhere Eff | -
3.5 |Photosynthese-Leistung 74 347 27% He et al., 2020 C3-Pflanzen zeigen hohere Effekte als C4
Pflanzen
37 Wassernutzungseffizienz von 74 347 27% He et al., 2020 C3-Pflanzen zeigen hohere Effekte als C4-
Pflanzen Pflanzen
Wasserspeicherkapazitéit 15% (AWC); 25% (gesittigte .
5 4 4 1., 201
37| awo) 3 7 hydraulische Leitfhigkeit) Omondi etal,, 2016
37 | Wassenutzungseffizienz von |, 284 19% Gao et al., 2020
Pflanzen
. 45% (grobstrukturierte), 21% e . .
Pfla fligbares Schittdicht d durchschnittlich 9%
3.7 anzenvertugoares 82 176 (mittelschwere), 14% Razzaghi et al., 2020 chiittdichte wird um durchschnittlich 9%
Bodenwasser . . . gesenkt.
(feinstrukturierte Boden)
39 Pflanzenverfiigbarer 70 KA. 5% Gao etal, 2019 Oft negative Ergebnis»s? in den ersten 6
Phosphor Monaten, danach positiv
Die ausgewerteten Studien beziehen sich auf
39 Reduktiot_l der N-Verluste bei 114 532 30% Zhao etal., 2020 N-Verlus.t in der Kornpos.tierung in'.1 )
Kompostierung Allgemeinen, nur ein Teil der Studien enthielt
Pflanzenkohle
GroRe Schwankungen zwischen positiven und
3.9 [NH3-Verlust 41 144 ns. Shaetal., 2019 negativen Auswirkung auf NH3 je nach Boden-
und Pflanzenkohletyp.

3.2 Metastudien zu landwirtschaftlich relevanten Wirkungen von Pflanzenkohle

Mit tiber 14.800 wissenschaftlichen Verdffentlichungen zum Thema Biochar (Web of Science,

siche Abb. 3) liegen inzwischen geniigend vergleichbare Daten vor, um Metaanalysen zu ver-

schiedenen Eigenschaften, Effekten und Einsatzbereichen von Pflanzenkohle durchzufiihren.

Die hier ausgewerteten Metastudien seit 2015 erlauben eine gute Einschitzung, welche agro-

nomischen Wirkungen bei einem Einsatz in der schweizerischen Landwirtschaft erwartet
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werden kdnnen, mit welchen moglichen Nebenwirkungen gerechnet werden muss, und inwie-
fern der Einsatz auch wirtschaftlichen Nutzen verspricht. Insofern der bei weitem iiberwiegende
Teil der in den Metaanalysen ausgewerteten Studien nicht aus der Schweiz stammen, ist gleich-
wohl eine gewisse Vorsicht bei der Ubertragung der Ergebnisse auf den landwirtschaftlichen

Kontext der Schweiz angebracht.

Web of Science 1 Clarivate

Results Analysis Showing 14,800 records for TOPIC: (biochar) Citation report feature not available [2]
<<Back to previous page

| Web of Science Categories
Visualization Treemap v Numberof results10 v & Download Hide

Publication Years

5,768 2,081 1,192
Document Types ENVIRONMENTAL SCIENCES ENGINEERING ENVIRONMENTAL m&!ggmlbfv APPLIED

Organizations-Enhanced

Funding Agencies

1,913

Authors ENGINEERING CHEMICAL

Source Titles
Book Series Titles
Meeting Titles

Countries/Regions

Editors

Abb. 3: Ergebnisse der Suchabfrage nach wissenschaftlichen Verdffentlichungen mit dem Stichwort
«Biochary. Die Zahlen in den farbigen Kdsten geben an, wie viele wissenschaftlichen Verdffentlichun-
gen zum jeweils darunter angegebenen Themengebiet publiziert wurden. Tag der Abfrage: 20.10.2020.

3.3 Ertragssteigerung durch pflanzenkohle-basierte Diingung

Erst ab 2015 erschienen vermehrt Studien iiber Topf- und Feldversuche, bei denen die Pflan-
zenkohle zunichst mit Nihrstoffen beladen wurde und dann in niedriger Dosierung in die
Wurzelzone von Pflanzen eingebracht wurde. Bei dieser Methode wird in der Regel eine bei
hoherer Temperatur (ca. 600 — 750 °C) hergestellte Pflanzenkohle so mit geldsten Nahrstoffen
gemischt, dass die nihrstoffreiche Losung komplett vom Porensystem der Pflanzenkohle auf-
gesaugt wird. Je nach Art der Pflanzenkohle betrdgt das Mischungsverhiltnis von
Pflanzenkohle und Nihrstofflosung etwa 1:1 (vol) (Schmidt et al., 2017).

Als Nihrstofflosung wurden bisher vor allem organische Losungen und Suspensionen wie zum
Beispiel Rinderurin (Schmidt et al., 2015), Biogasgiille (Glaser et al., 2014), Presswasser aus
der Tofuherstellung (Barber et al., 2018), aber auch Kompostextrakte (Kammann et al., 2015)

oder sonstige kommerzielle Fliissigdiinger eingesetzt. Auch synthetische und mineralische
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Diinger konnen verwendet werden. Diese werden entweder ebenfalls in fliissiger Form von der
Porenstruktur der PK aufgenommen oder sie werden in Form von gut 16slichen Granulatdiin-
gern erst nach der Wurzelapplikation der PK oberflachlich auf den Boden ausgebracht, um dann
mittels Regenwassers durch die Bodenstruktur in die PK zu perkolieren. PK wirkt hierbei vor
allem als Triagermatrix fiir Ndhrstoffe, vermindert deren Auswaschung und verbessert die mik-
robiell gesteuerte Aufnahme der Néhrstoffe sowie den dabei stattfindenden Ladungsausgleich

zwischen Wurzel und Boden (Schmidt et al., 2017).

Die Verwendung von geldsten organischen Néhrstoffen hat in einer Reihe von Versuchen sogar
bessere Wachstumserfolge als die Beladung mit mineralischen Néhrstoffen ergeben (Schmidt
et al., 2017). Dies wird unter anderem damit erklért, dass es durch die Imprignierung mit orga-
nischen, also C-reichen Ldsungen und Suspensionen zu einer sogenannten organischen
Beschichtung (eng. organic coating) der inneren Oberfldchen der Pflanzenkohle kommt. Die
organische Beschichtung im inneren der Kohlestruktur fiihren zu einer erhohten Nahrstoffaus-
tauschkapazitit sowohl fiir Kationen wie Ammonium und Magnesium oder Kalium als auch

fiir Anionen wie Phosphat und Nitrat (Hagemann et al., 2017; Joseph et al., 2017).

Die Kombination und damit deutliche Effizienzsteigerung von organischen Diingern mit Pflan-
zenkohle ist eine vielversprechende Perspektive insbesondere fiir die biologische
Landwirtschaft. Zudem sind Kombinationen von organischen und synthetisch-mineralischen
Diingern moglich, womit insgesamt eine gleiche oder hohere Diingemitteleffizienz erzielt wer-
den kann, insgesamt aber die eingesetzte Menge an synthetischen Diingern reduziert und damit

die negativen Umweltauswirkungen vermindert werden konnten.

In einer im Jahre 2020 erschienen Metastudie wurden erstmals wissenschaftliche Publikationen
ausgewertet, bei denen ausschliesslich die Wirkung der Kombination von Pflanzenkohle und
Diingern untersucht wurde (Ye et al., 2020). Die Autoren konnten so zeigen, dass Pflanzenkohle
nicht nur ein Hilfsmittel fiir tropische Bdden ist, sondern, wenn richtig eingesetzt, auch in ge-
méssigten Klimaten zu signifikanten Erntezunahmen gegeniiber Kontrollen fiihrt, die bereits
nach bester bekannter Praxis gediingt wurden. Im Vergleich zur Diingung mit gleicher Néhr-
stoffmenge ohne Pflanzenkohle fiihrte die Applikation der Pflanzenkohle-Diinger zu einem
durchschnittlichen Mehrertrag von 15%. Die PK-Aufwandmengen lagen dabei deutlich unter
10 t ha'!, es wurden Studien aus allen Klimaten einbezogen. Die hdchsten Ertragszuwéchse
wurden in den ausgewerteten Studien nicht mit Pflanzenkohlen aus Holz, sondern jenen aus

Stroh und anderen eher ligninarmen, mineralreichen Biomassen erzielt.
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Bestitigt sich diese durchschnittliche Ertragssteigerung in optimierten Landwirtschaftssyste-
men auch fir Schweizer B6den, wire dies fiir die meisten Kulturen durchaus auch
wirtschaftlich relevant. Die Resultate sind statistisch recht robust abgesichert, auch wenn fiir
die Auswertung nur 56 wissenschaftliche Verodffentlichungen mit insgesamt 264 Datensdtzen
herangezogen werden konnten und fast alle Studien nur Laufzeiten von unter vier Jahren hatten.
Es ist zudem davon auszugehen, dass durch die systematische und kulturspezifische Untersu-

chung der folgenden Fragen die PK-basierte Diingung noch weiter optimiert werden kann:

e Optimale Ausbringungsform (homogenes Einpfliigen, streifenweise Einbringung, In-

jektion, als Suspension in der Tropfchenbewésserung, etc.)

e Mischung von Pflanzenkohle und Diinger (separate Ausbringung, Fliissigmischung,

Feststoffmischung, Partikelgrosse, etc.)

e Art der Pflanzenkohle und mdgliche Vorbehandlung (Wahl des Ausgangsmaterials und
der Pyrolysebedingungen, Dampfbehandlung, Kompostierung, Fermentierung, Anséu-

erung, etc.)

Mit solcherart spezifisch fiir den Anwendungszweck entwickelten Pflanzenkohle-Diingern ist
zu erwarten, dass sich auch in der breiten Anwendung positive Effekte auf den Ertrag erzielen
lassen, oder dass durch Anwendung von Pflanzenkohle in Hochertragssystemen die Aufwands-
mengen an Diingemitteln bei gleichbleibendem Ertrag reduziert werden koénnen. Der

letztgenannte Aspekt war jedoch bisher kaum Gegenstand wissenschaftlicher Untersuchungen.

Im Jahr 2020 sind unabhéngig voneinander zwei weitere Metaanalysen zur Ertragsentwicklung
infolge von Pflanzenkohle-Applikationen publiziert worden. Zhang et al. (2020) wertete 129
Studien (444 Datensétze) aus, die in drei Klimazonen und 38 Lindern durchgefiihrt worden
waren. Der durchschnittliche Ertragszuwachs betrug 21% und war unabhingig von der Klima-
zone. Pflanzenkohle, die aus Stroh und Ernteriickstdnden hergestellt wurden, steigerte den
Ernteertrag um 18% bzw. 22% und verringerte Treibhausgasemissionen um 35% bzw. 48%.
Das zeigt nochmal deutlich, dass keineswegs nur Pflanzenkohle aus holzigen Biomassen fiir
den landwirtschaftlichen Einsatz zugelassen werden sollte. Leider wurde in der Untersuchung
nicht zwischen Versuchen unterschieden, die mit Pflanzenkohle-Diinger bzw. mit ungediingter
Applikation von Pflanzenkohle ausgefiihrt wurden; Diingung wurde nicht einmal als Faktor
erwdhnt. Des Weiteren ist zu beachten, dass zwar in Siidost-Asien und allgemein im tropischen
Giirtel die Ernteriickstdnde nur wenig genutzt und meist im Feld verbrannt werden, gerade in

der Schweiz aber bereits in umfassenden Nutzungsszenarien eingegliedert sind, so dass hier
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eine gewisse Nutzungskonkurrenz vorliegt. Diese miissen im Einzelfall gepriift und moglich-

erweise durch synergetische Ansitze aufgelost werden.

Die bisher deutlich grosste und umfassendste Metastudie von Dai et al. (2020) wertete 1254
gepaarte Datensitze aus 153 Publikationen aus, die bis November 2017 erschienen waren. Lei-
der wurde auch hier nicht dezidiert zwischen Pflanzenkohle-Applikationen mit Diinger und
solchen ohne Diinger unterschieden. Unabhédngig von der Pflanzenkohlequalitdt und den Bo-
denbedingungen errechneten die Autoren eine mittlere Ertragszunahme von 16%. Die
Variabilitdt der Daten war allerdings sehr hoch und reichte von -32% bis +974%. Diese Varia-
bilitdit haben die Autoren genauer untersucht und in Abhingigkeit von bestimmten

Pflanzenkohle- und Bodeneigenschaften dargestellt.

Wie in Abb. 4 dargestellt, deuten die Ergebnisse der Metaanalyse darauf hin, dass in alkalischen
Boden die durch Pflanzenkohle induzierten Verdnderungen des Gehalts an organischer Boden-
substanz,  der  elektrischen  Leitfdhigkeit, des  C/N-Verhdltnis und  der
Kationenaustauschkapazitit (CEC), die Hauptursachen fiir die Ertragssteigerung waren (siche
auch: Liu et al., 2019; Luo et al., 2017; Zhang et al., 2018). Bei den Pflanzenkohle-Eigenschaf-
ten hingegen sind, wie in Abb. 5 dargestellt, vor allem der pH-Wert der Pflanzenkohle
(Optimum bei pH 7-8), ihr Gehalt an Mineralstoffen («Aschegehalty) (> 25%), ihre Schiitt-
dichte (< 0.3 kg/l), sowie ihr C/N-Verhéltnis von entscheidender Bedeutung fiir die erzielten
Ertragssteigerungen. Diese Ergebnisse sprechen dafiir, dass Pflanzenkohlen aus Ernteresten
und Stroh, aber auch Pyrolysate aus Mist grossere Ertragseffekte als Pflanzenkohle aus holzi-
gen Biomassen haben, zumindest dann, wenn sie nicht mit Diingemitteln beladen werden.
Hinsichtlich der Bodenparameter erzielt die Pflanzenkohle-Applikation vor allem in sandigen,
sauren (pH < 6) Boden mit niedriger Kationenaustauschkapazitit sowie hoheren Stickstoffge-

halten die besten Resultate.

Dai et al. (2020) schlussfolgern, dass die Ertragssteigerung insbesondere auf die kombinierte
Anwendung von Pflanzenkohle und N-Diingemittel zuriickzufiihren ist, auch wenn dies nicht
dezidiert in der Metastudie untersucht wurde. Durch die Verodffentlichungen von Aller et al.

(2018) (2018), Dietrich et al. (2020), Schmidt et al. (2017) wurde dies bestitigt.

Verschiedenen Berichten zufolge werden in China bereits in industriellem Massstab PK-
basierte Diinger produziert. Laut Meng et al. (2019) wurden 2017 bereits 200.000 t PK-basierte
Diinger auf iiber 200.000 ha in Nordost-China angewendet. Dies ist auch die Erkldrung dafiir,
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dass die meisten wissenschaftlichen Verdffentlichungen zu dieser die landwirtschaftliche Pro-
duktivitdt am stirksten steigernden Pflanzenkohle-Methode aus China und Siidostasien

kommen.
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Abb. 4: Wirkung von Pflanzenkohle auf die Pflanzenproduktivitdt, kategorisiert nach Bodeneigenschaf-
ten. Die Symbole zeigen die mittlere prozentuale Verdnderung der Pflanzenproduktivitdit im Vergleich
zur Kontrolle mit 95%-Vertrauensintervallen an. Die y-Achse zeigt die verschiedenen Gruppen, die ent-
sprechend nach Bodeneigenschaften kategorisiert sind. Die Zahlen hinter der Gruppenbezeichnung
geben die Menge der paarweisen Vergleiche (ohne Klammern) und die Anzahl der ausgewerteten Stu-
dien (mit Klammern) an. Die rot gepunktete Linie zeigt die mittlere prozentuale Verdnderung der
Pflanzenproduktivitit als Reaktion auf die Zugabe von Pflanzenkohle iiber alle Studien hinweg. SOC:
organischer Kohlenstoff im Boden; CEC: Kationenaustauschkapazitit; TN: Gesamt-N-Gehalt. Uber-
nommen von (Dai et al., 2020).
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Abb. 5: Wirkung von Pflanzenkohle auf die Pflanzenproduktivitit, kategorisiert nach Eigenschaften der
Pflanzenkohle. Symbole geben die mittlere prozentuale Verdnderung der Pflanzenproduktivitdt relativ
zur Kontrolle mit 95% Konfidenzintervallen an. Die y-Achse zeigt die Gruppen, die entsprechend nach
den Eigenschaften der Pflanzenkohle kategorisiert sind. Die Zahlen hinter der Gruppenbezeichnung
geben die Menge der paarweisen Vergleiche (ohne Klammern) und die Anzahl der Studien an, in denen
diese paarweisen Vergleiche gefunden wurden (mit Klammern). Die rot gepunktete Linie zeigt die mitt-
lere prozentuale Verdnderung der Pflanzenproduktivitit in Abhdngigkeit von der Zugabe von
Pflanzenkohle, iiber alle Studien hinweg. CEC: Kationenaustauschkapazitdt;, SA: Oberfliche; TC: Ge-
samtkohlenstoff; BD: Schiittdichte; TOC: gesamter organischer Kohlenstoffgehalt; TN: gesamter N-
Gehalt. Ubernommen von (Dai et al., 2020).

3.4 Der Einsatz von Pflanzenkohle fiir Baumkulturen

Eine Metaanalyse von Thomas und Gale (2015) untersuchte, wie Bidume auf die Einbringung
von Pflanzenkohle reagierten. Hierbei ist zu beachten, dass die Pflanzenkohle bei Baumbehand-
lungen nicht homogen in den Kulturboden eingemischt, sondern gezielt im Bereich der Wurzeln
ausgebracht werden. Also anders als in Feldversuchen, wie sie in den oben besprochenen Me-
taanalysen ausgewertet wurden. Bei Baumpflanzungen wird das Pflanzenkohlesubstrat in das
Pflanzloch gegeben. Bei jungen oder ausgewachsenen Bdumen hingegen wird es entweder im
Oberboden der Baumscheibe oder in Lochern oder Furchen im Umkreis des Baumkronenradius
appliziert. Diese Applikationsweise ist dhnlich der, wie sie fiir die PK-basierte Diingung auch
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in Feldkulturen empfohlen wird, und, wie oben beschrieben, die bisher besten Resultate auf-
weist. Die Metaanalyse aus 17 wissenschaftlichen Verdffentlichungen, die 36 Baumarten
abdeckten, zeigte eine mittlere Zunahme des Baumwachstums von 41% in den Varianten mit
Pflanzenkohle verglichen zur Kontrolle ohne Pflanzenkohle. Die Wachstumszunahme waren
in friihen Wachstumsstadien besonders ausgeprigt, in tropischen stéirker als in gemassigten Kli-
maten und bei Angiospermen mehr als bei Nadelbdumen, aber fiir alle Baumarten in allen

Klimazonen signifikant.

3.5 Stimulation des Wurzelwachstums

Xiang et al., (2017) fiihrten eine umfassende Metastudie zu den Effekten von Pflanzenkohle
auf das Wachstum und die Morphologie von verschiedenen Wurzel-Parametern durch. In 136
publizierten Studien mit 2108 gepaarten Datensétzen steigerte Pflanzenkohle die Wurzelbio-
masse von Pflanzen um durchschnittlich +32% und die Wurzeloberfliche bzw. spezifische
Wurzellinge um +39% bzw. +52%, ebenso die Anzahl von Wurzelspitzen (+17%) und die An-
zahl von Knollchen bei Leguminosen (+25%). Diese Steigerungen in Gegenwart von
Pflanzenkohle fielen bei einjdhrigen Nutzpflanzen hoher aus als bei perennierenden (mehrjéh-
rigen) Pflanzen, ebenso waren sie bei Leguminosen signifikant hoher als bei Nicht-
Leguminosen. Im Mittel war die N-Konzentration in den Wurzeln nicht erh6ht, die P-Konzent-
ration jedoch um +20% hoher. Bei der Auswertung der Effekte der Pflanzenkohle zeigte sich,
dass die Pyrolysebedingungen (insbesondere Pyrolysetemperatur und Verweildauer) eine gros-
sere Rolle spielte als die verwendeten Ausgangsmaterialien. Insgesamt zeigte diese Metastudie,
dass Pflanzenkohle im Mittel das Wurzelwachstum (v.a. das Wurzellangenwachstum und die
Verzweigung) und daher das Aneignungsvermdgen v.a. fiir Phosphor steigerte. Wurzeln sind
insbesondere auch durch ihre Absonderung von Exsudaten fiir die Bildung von organischer
Bodensubstanz relevant (Kitterer et al., 2011; Lehmann et al., 2020; Rasse et al., 2005; Sokol
et al., 2019). Daher ist dieser deutliche Effekt der Pflanzenkohle auch hinsichtlich ihrer mogli-

chen Klimawirkung durch Férderung des Bodenaufbaus von grosser Bedeutung.

Die Stimulation des Wurzelwachstum und die Begiinstigung der morphologischen Entwicklung
von Wurzeln, einschliesslich der verstirkten Bildung von Wurzelbiomasse, Wurzelvolumen,
Oberfliche, Wurzeldichte und Wurzelldnge fiihrt zu verbesserter Néhrstoff- und Wasserauf-
nahme und damit indirekt zur Steigerung der Photosyntheseleistung und damit des allgemeinen

Pflanzenwachstums (Bruun et al., 2014; Makoto et al., 2010). He und Kollegen ermittelten in
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einer 2020 erschienen Metastudie mit 347 Datensédtzen aus 74 Publikationen, dass Pflanzen-
kohle-Applikationen die Photosyntheseleistung und Wassernutzungseffizienz um jeweils 27%
steigerten. Bemerkenswerterweise zeigte sich bei C3-Pflanzen, die 95% der globalen Nutz-
pflanzenarten umfassen, ein deutlich hohere Wirkung auf die Photosyntheseleistung (+32,2%)
als bei C4-Pfanzen (7,3%) wie Mais, Zuckerrohr, Miscanthus und Hirse (He et al., 2020). Er-
klart wird diese spezifische Wirkung insbesondere damit, dass C4-Pflanzen ohnehin eine
hohere Wassernutzungs- und damit Néhrstoffaufnahmeeftizienz haben, so dass dies nur in ge-
wissen Féllen die entscheidende Limitierung fiir das Pflanzenwachstum darstellt. C4-Pflanzen
gelten im Allgemeinen als stressresistenter, was fiir die Theorie spricht, dass Pflanzenkohle-
Applikationen insbesondere bei limitierenden Umweltfaktoren das Pflanzenwachstum verbes-
sern (Wasser- und/oder Nihrstoffmangel, Salz- und/oder Schwermetallstress, akzentuiert im

Allgemeinen durch degradierte, OBS-arme Boden).

3.6 Mikrobielle Biomasse: Mykorrhiza- und Knoéllchenwachstum sowie N:-Fixierungs-

leistung von Leguminosen bei Verwendung von purer Pflanzenkohle

In einer Metastudie von 2016, in der 50 Studien mit 395 Datensétzen analysiert wurden, konnte
gezeigt werden, dass in gediingten oder vegetationsbewachsenen Boden zu einer Steigerung
der mikrobiellen Biomasse in Gegenwart von Pflanzenkohle kam. Uber alle Studien hinweg
betrug diese Zunahme +36% = 0.9% (Liu et al., 2016). Die Zunahme der mikrobiellen Bio-
masse korrelierte zudem mit einer Zunahme des nicht PK-biirtigen Bodenkohlenstoffs von 52%
(x 1.8%) und zwar vor allem in alkalischen mittelschweren Boden (siche Abb. 6). Eine Erho-
hung der mikrobiellen Biomasse und/oder der mikrobiellen Aktivitit in landwirtschaftlichen
Boden wird im Allgemeinen als erstrebenswert angesehen, da dies einen hoheren Stoffumsatz
ermoglicht, d.h. dass z.B. Erntereste schneller abgebaut werden und so das Recycling von Néhr-
stoffen schneller ablduft. In der Regel wird dadurch das Pflanzenwachstum gesteigert, was
wiederum zu einem hoheren Eintrag von organischer Substanz in den Boden fiihrt, was die

mikrobielle Aktivitét steigert, eine positive Riickkopplungsschleife (Desie et al., 2020).
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In einer weiteren Metastudie, die Veroffentlichungen bis 2015 analysierte, betrug die Zunahme
der mikrobiellen Biomasse durch Pflanzenkohle 25% (Zhou et al., 2017). Trotz dieser signifi-
kanten Resultate ist gleichwohl zu beachten, dass beide Metastudien hauptsidchlich auf
Feldstudien in Asien basieren. Die Effekte hinsichtlich der Zunahme des Bodenkohlenstoffge-
haltes wurden sowohl fiir saure als auch fiir alkalische Boden beobachtet (Abb. 7). Hinsichtlich
der mikrobiellen Biomasse gab es nur auf sauren und neutralen Bdden signifikante Zuwichse,

nicht aber auf alkalischen (Abb. 7).

Nach einer 2020 publizierten Metastudie, die 964 Datensitze aus 72 Verdffentlichungen ein-
bezog, erhohte Pflanzenkohle die mikrobielle Aktivitdt von Bdden um durchschnittliche 22%
und steigerte die Aktivitdt von Enzymen wie Urease, Phosphatase und Dehydrogenase um 23%,
25% bzw. 20%. Keines der 12 untersuchten Enzyme wurde durch die Applikation von Pflan-
zenkohle negativ beeinflusst (Pokharel et al., 2020). Die grossten Effekte wurden in sauren (pH
< 6,5), OBS-armen (C < 2%, TN < 0,2%) und feintexturierten Boden erzielt. Der allgemein
positive Einfluss auf die biologische und die enzymatische Aktivitét bestétigt die Untersuchun-
gen einer zwei Jahre zuvor erschienenen Metastudie, die insbesondere die Auswirkung der
Pflanzenkohle-Applikation auf das Verhiltnis von Bodenpilzen zu Bakterien (+ 6,4%) unter-
suchte (Zhang et al., 2018). Ein erhohtes Pilz/Bakterien-Verhiltnis verweist darauf, dass der
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Abbau insbesondere von ligninreicheren Biomassen und die durch Pilze vermittelte N-Minera-
lisierung eine effizientere Néhrstoffaufnahme der Pflanzen ermoéglichen und so das
Pflanzenwachstum fordern (Luo et al., 2017). Die durchschnittlichen, tiber alle Versuche hin-
weg berechneten Verschiebungen der funktionellen Biodiversitit sind signifikant, erscheinen
aber als eher niedrig. Von besonderem Interesse ist es daher, aus den 265 Datensitzen der aus-
gewerteten 49 Publikationen die spezifischen Wirkungen verschiedener Typen von
Pflanzenkohlen in verschiedenen Boden zu betrachten. So fithrt, wie in Abb. 7 zusammenfas-
send dargestellt, z.B. die Applikation von Pflanzenkohle in sauren Béden und in Béden mit
niedrigem Gehalt an OBS zu den stérksten Verschiebungen des Pilz/Bakterien-Verhéltnis
(38%). Uber alle Studien hinweg erhdhte die Zugabe von Pflanzenkohle die Abundanz (Anzahl)
der gesamten Bodenmikroorganismen (Gesamt-PLFA), Bakterien, Pilze, Actinomyceten,
grampositive Bakterien und gramnegative Bakterien signifikant um 8%, 20%, 19%, 9%, 11%
bzw. 13%. Die erhohte mikrobielle Bodenbiomasse und Aktivitdten fordern den Ab-, Um und
Aufbau der organischen Substanz und deren Mineralisierung und damit die Néhrstoffversor-
gung von Pflanzen.

In einer Metastudie zu Verdnderungen des N-Kreislaufs (208 Studien) in Folge von Pflanzen-
kohle-Applikationen werteten Liu et al. (2018) unter anderem auch 4 Studien mit 25
Datensitzen beziiglich der Effekte von Pflanzenkohle auf die Stimulation der Stickstofffixie-
rung von Leguminosen aus. Die mittlere Steigerung der biologischen N-Fixierung betrug
+63%. Die signifikant hohere N-Fixierung wurde damit erklért, dass Mikroorganismen (v.a.
Rhizobien) stimuliert wurden, der pH-Wert des Bodens zunahm, die Nahrstoffversorgung ins-
besondere mit P, K, Mo, B verbessert und die Wurzelknollchenbildung stimuliert wurde. Die
Ergebnisse zur Zunahme der Wurzelbiomasse, der mikrobiellen Biomasse und der N-Fixierung
decken sich mit den Ergebnissen der in Kapitel 3.8 beschriebenen Metastudie zu PK-
induzierten Aufbau organischer Bodensubstanz (Ding et al., 2018).
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3.7 Physikalische Bodenparameter und Wassernutzungseffizienz von Pflanzen

Eine Metastudie von Razzaghi et al. (2020) widmete sich der Wirkung von Pflanzenkohle auf
die Veranderung der Schiittdichte verschiedener Boden sowie auf die Zunahme pflanzenver-
fiigbaren Wassers. Hierfiir wurden 82 Publikationen mit insgesamt 176 Datensitzen
ausgewertet. Der Mittelwert der sich iiber alle Experimente hinweg ergebenden Abnahme der
Schiittdichte der Boden betrug 9% und lag fiir simtliche Boden- und Pflanzenkohletypen in der
gleichen Grossenordnung. Hinsichtlich des pflanzlich verfiigbaren Wassers (Wasserpotential -
1500 kPa) unterschieden sich die Ergebnisse fiir die verschiedenen Bodentypen hingegen sehr
deutlich. In grobkornigen Boden nahm das verfiigbare Wasser um 47%, in mittelkdrnigen Bo-
den um 9% zu und in feinkornigen Boden hatte die Pflanzenkohle keinen signifikanten Effekt.
Eine agronomisch positive Wirkung auf die Wasserverfiigbarkeit zeigte sich also vor allem in
grobkornigen Boden. Dieser Effekt wird daher auch insbesondere bei der Pflanzung von Stadt-
bidumen in absichtlich grobkornigen Substraten genutzt. Insgesamt ist zu bemerken, dass die
Wasserspeicherkapazitidt von Pflanzenkohle je nach Porenstruktur und Oberflaichenchemie zwi-

schen weniger als 50% und mehr als 500% schwanken kann (EBC-Zertifikatsanalysen, Ithaka-
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Institut), was neben der Bodenstruktur den grossten Einfluss auf die Beeinflussung der Was-

serhaltefdhigkeit von pflanzenkohlehaltigen Boden hat.

Die Resultate bestétigen die Ergebnisse einer bereits 2015 durchgefiihrten Metastudie (Omondi
et al., 2016), bei der im Durchschnitt die Schiittdichte des Bodens signifikant um 7,6% verrin-
gert wurde, wihrend die Bodenporositit signifikant um 8,4%, die Aggregatstabilitit um 8,2%,
die verfiigbare Wasserspeicherkapazitit (AWC) um 15,1% und die geséttigte hydraulische
Leitfdhigkeit um 25,2% zunahmen. Damit wiesen die Bdden eine bessere Struktur auf, und

vermochten auch bei Starkniederschlégen ausreichend Wasser aufzunehmen.

Die Metastudie von Gao et al. (2020) ergab eine signifikante Zunahme der Pflanzen-Wassernut-
zungseffizienz von durchschnittlich 19% sowie der Blatt-Wassernutzungseffizienz von 20%
(Abb. 8), d.h. die Pflanzen konnten mehr fixierten Kohlenstoff je Einheit transpirierten Wassers
produzieren. Die Autoren fanden jedoch in den 43 ausgewerteten Publikationen mit 284 Da-
tensétzen eine sehr hohe Variabilitit der Verdnderung der Wassernutzungseffizienz zwischen
—36 und +313%, was auf eine Reihe unterschiedlicher Faktoren wie pH, C- und K-Gehalt der
Pflanzenkohle sowie die Applikationsmenge (< 20 t/ha) zuriickgefiihrt wurde. Um diese unter-
schiedlichen Parameter statistisch hinreichend gut identifizieren zu konnen, waren die

einzelnen Datensétze jedoch zu gering und zu wenig standardisiert.
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Abb. 8: Durchschnittliche prozentuale Verdnderung von Blatt- und Pflanzenwassernutzungseffizienz als
Reaktion auf die Anwendung von Pflanzenkohle. Punkte stehen fiir den mittleren Effekt, und Balken
reprdsentieren 95 % Konfidenzintervalle. Die Zahlen in Klammern in der rechten Spalte zeigen die
Anzahl der Datenpaare (links) und die Gesamtzahl der Wiederholungen (rechts) fiir jede Analyse an
(Gao et al., 2020).

Insgesamt kann festgehalten werden, dass PK die Wasserhaltekapazitit von Boden und die
Wassernutzungseffizienz von Pflanzen signifikant erhohen kann. Der mogliche agronomische

Nutzen, insbesondere bei niedrigen Applikationsmengen von 0,5 — 2 Tonnen pro Hektar und
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Jahr sowie bei guten Bodentexturen, wie sie in der Schweiz aufgrund des Tongehalts vorherr-
schen, ist jedoch eher als gering einzuschitzen. Mit der konzentrierten
Wurzelzonenapplikation, wie es bei der PK-basierten Diingung empfohlen wird, kann aller-
dings gerade dort fiir eine hohere Wasserverfiigbarkeit gesorgt werden, wo es fiir eine junge
Pflanze notwendig ist. Auch lésst sich mit hoherer Feuchtigkeit im Wurzelbereich die Kapazitdt
der kapillaren Pumpe (Barghi, 2018), welche Wasser aus tieferen Bodenschichten in die Wur-
zelzone transportiert, verbessern. Bereits eine um 20% hoéhere Feuchtigkeit in der Wurzelzone
konnte iiber diesen bisher noch wenig untersuchten Effekt fiir eine bessere Wasser- und Nahr-

stoffversorgung der Pflanzen sorgen.

3.8 Aufbau organischer Bodensubstanz - Effekt von Pflanzenkohle auf das Priming von

vorhandenem Bodenkohlenstoff

Zu Beginn der Pflanzenkohle-Forschung bestand die Befiirchtung, dass der Einsatz von Biochar
zu positivem Priming von bereits vorhandenem Bodenkohlenstoff fiihren konnte. Als positives
Priming bezeichnet man einen beschleunigten Abbau der schon vorhandenen organischen Bo-
densubstanz (OBS) durch den Eintrag neuer organischer Substanz (OS). Dieser Effekt kann
dadurch erklirt werden, dass die neue OS die mikrobielle Aktivitdt erhoht und die Mikroorga-
nismen durch diese Anregung dann auch OBS angreifen, die zuvor unattraktiv erschien. Bei
verlangsamtem Abbau und verringerten Verlusten der schon vorhandenen OBS durch neu ein-
getragene OS, spricht man von negativem Priming. Gendhrt wurde die Befiirchtung positiven
Primings durch eine frithe Studie, in der Holzkohle in die organische Streuauflage in einem
borealen Nadelwald eingebracht worden war. Uber einen Zeitraum von 10 Jahren wurde ein
beschleunigter Abbau der (sauren) Streu beobachtet, wenn Holzkohle zugegen war (Wardle et
al., 2008). Diese friihe Studie von Wardle et al. (2008) war fiir viele Jahre die einzige wissen-
schaftliche Veroffentlichung, die ein positives Priming durch Pflanzenkohle zeigt und wurde

entsprechend oft zitiert.

Zahlreiche Forscher gingen der Fragestellung des Primings mittels Inkubationsstudien von mi-
neralischen Boden (Ackerbdden, Griinland- und Waldbdden) nach. Die meisten dieser Studien
wurden allerdings in Abwesenheit von Pflanzen, die iiber ihre Wurzeln permanent OS einbrin-
gen, durchgefiihrt, was somit ein nur sehr unvollstindiges Bild des natiirlichen
Gesamtprozesses nachzeichnen kann. 27 solcher Studien mit 1170 Datensédtzen wurden von
Ding et al. (2018) ausgewertet. Die Autoren zeigten, dass die Art der Einbringung der Pflan-
zenkohle (37%) und die Pflanzenkohle-Eigenschaften (34%) einen grosseren Einfluss auf die
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Zunahme des Bodenkohlenstoffs als die Variation der Bodeneigenschaften hatte. Die Autoren
konnten weiterhin zeigen, dass es v.a. die Dauer der Inkubation (also die Zeit seit der Einbrin-
gung der Pflanzenkohle in den Boden) war, die das Ergebnis bestimmte. Im Durchschnitt aller
ausgewerteten Studien kam es in den ersten rund 200 Tagen zu einem Abbau nativen Boden-
kohlenstoffs, von da an bis zum 770ten Tag nahm die OBS stark zu, wonach sich die Zunahme
verlangsamte, um nach knapp drei Jahren relativ stabil zu bleiben, womit sich insgesamt eine
SOC-Zunahme von durchschnittlich 40% ergab.

In einer Studie von Weng et al. (2017), die noch nicht Eingang in die oben besprochenen Me-
taanalyse von Ding et al. (2018) gefunden hatte, konnte gezeigt werden, dass in einem
Griinlandboden in Australien im zehnten Jahr nach der Ausbringung von Pflanzenkohle rund
25% mehr junger, wurzelbiirtiger Kohlenstoff im Boden verblieben ist, als im Kontrollboden

ohne Pflanzenkohle.

Die in diesem Zusammenhang wichtigste und ebenfalls noch nicht in der Metaanalyse enthal-
tene Studie wurde 2020 von einem amerikanischen Autorenteam unter Leitung von Humberto
Blanco-Canqui verdffentlicht. In einem grossskaligen Feldversuch im Mittleren Westen der US
wurden 9 t/ha Pflanzenkohle in verschiedene Biomasseplantagen mit Kulturen wie Mais und
Rutenhirse eingebracht. Nach 6 Jahren hatte der Kohlenstoffgehalt der Boden um durchschnitt-
lich 7 t nicht-pyrogenem Kohlenstoff pro Hektar zugenommen, d.h. diese 7 t/ha sind zusitzlich
zu dem mit der Pflanzenkohle eingebrachten Kohlenstoff. Der durch die Pflanzenkohle in den
Boden eingebrachte Kohlenstoff konnte folglich durch die Zunahme an OBS mehr als verdop-
pelt werden. Hinsichtlich der C-Senken Wirkung war die durch die Pflanzenkohle induzierte
Zunahme des Boden-C bereits nach 6 Jahren grosser als der applizierte PK-Kohlenstoff (9 t/ha
x 63% C) (Blanco-Canqui et al., 2020). Ausser der signifikanten Zunahme an OBS konnten
keine weiteren positiven agronomischen Effekte wie Ertrag, Biomassewachstum oder Pflan-
zengesundheit festgestellt werden. Es ist daher zu vermuten, dass sich bei einem vergleichbaren
Setup mit der Einbringung grdsserer Mengen purer Pflanzenkohle in Getreidefelder ebenfalls
der Aufbau von OBS und nicht die kurzfristige Ertragszunahme als Hauptwirkung herausstellen

wirde.

Die Ergebnisse der o.g. Metastudien zu Ertrdgen, Wurzelwachstum und Priming/Aufbau von
OBS stimmen zuversichtlich, dass durch die Verwendung von Pflanzenkohle als Diingemittel-
trager und ihrer Applikation in die Wurzelzone von Pflanzen eine Férderung des Aufbaus von
OBS und der Nahrstoffretention erzielt werden kann. Diese positiven agronomischen Wirkun-
gen gehen vermutlich mit einer Reihe positiver dkologischer Nebeneffekte einher, die im

Folgenden mit weiteren Metastudien dargelegt werden sollen:
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3.9 Pflanzenverfiigbarer Phosphor und mineralischer Stickstoff

Phosphat ist ein Makronéhrstoff fiir Pflanzen, der dem Boden in intensiven Landwirtschafts-
systemen als Diinger zugefiihrt werden muss. Allerdings ist jeweils nur ein Teil des
ausgebrachten Phosphats pflanzenverfiigbar, auch kann ein Anteil des gediingten Phosphats
ausgewaschen werden und insbesondere Oberflichenwasser belasten. Zudem ist phosphorhal-
tiges Gestein eine endliche Ressource, so dass die Erhohung der Nutzungseffizienz von
Phosphat-Diingern sowohl Umweltfolgeschdden minimieren als auch den Druck auf endliche

Phosphor-Ressourcen verringern wiirde.

Gao et al. (2019) haben in einer Metaanalyse von 124 Studien untersucht, ob die Applikation
von Pflanzenkohle die Pflanzenverfiigbarkeit von Phosphat verbessert. Insgesamt zeigten die
Ergebnisse, dass die Anwendungen von Pflanzenkohle das im Oberboden verfiigbare Phosphor
(P) um 45% und das P in der mikrobiellen Biomasse um 48% erhohte. Dieses Ergebnis war
unabhingig von den untersuchten Eigenschaften der Pflanzenkohle und dem Bodentyp. Diese
Resultate sind insbesondere fiir diejenigen Bdden von Bedeutung, bei denen aufgrund von Ei-
sen- oder Aluminiumtoxizitét die pflanzliche Aufnahme von P gestort ist (Dai et al., 2017) und
P zum limitierenden Faktor des Pflanzenwachstums geworden ist. Allerdings konnte Pflanzen-
kohle diesen Resultaten zufolge auch auf Boden mit normaler P-Versorgung die

Diingeaufwandmenge und damit nicht zuletzt die Umweltkosten reduzieren.

In einer weiteren Studie aus dem gleichen Jahr (Glaser and Lehr, 2019), die aber sehr viel we-
niger Publikationen und Datensitze verwendete, wurden durch PK teilweise sehr viel hohere
P-Aufnahmen von Pflanzen im Vergleich zur ungediingten Null-Kontrolle (keine PK, kein P-
Diinger) identifiziert (im Durchschnitt 450% Erhohung). Die hochste P-Aufnahme zeigte sich
bemerkenswerterweise auch hier in sauren Boden. Allerdings konnten die Autoren nicht unter-
scheiden, ob die Pflanzen den Phosphor vermehrt aus der Bodenreserve oder direkt von der
applizierten Pflanzenkohle aufnahmen. Da Pflanzenkohlen aus nahrstoffreichen Biomassen wie
Tiermist oder Klarschlamm als P-Diinger anzusehen sind (Wang et al., 2012), liegt es nahe,
dass die hohen durchschnittlichen Zunahmen eher auf die Diingewirkung und nicht als indirek-
ter Effekt auf die Mobilisierung der Bodenreserve zuriickzufiihren waren. Diese Vermutung
wird zudem dadurch bestdrkt, dass Pflanzenkohle aus holzigen Biomassen die P-Aufnahme

nicht signifikant erhohte.

In der oben bereits besprochenen Metastudie von Gao et al. (2019) wurde zudem behauptet,

dass der Nitratgehalt im Oberboden um 12% und der Ammoniumgehalt um 11% sank. Die
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gemessene Reduktion ist allerdings als ein Artefakt aufzufassen. Denn bodenbiirtige Pflanzen-
kohle bindet in ihren Poren grosse Mengen an Nitrat und Ammonium, das mit der
herkdmmlichen Bodenanalytik fiir Nitrat und Ammonium nicht erfasst wird (Hagemann et al.,
2017b; Haider et al., 2020, 2016; Kammann et al., 2015). Auch wenn die beiden mineralischen
Stickstoffformen in der konventionellen Analytik nur zu einem kleinen Teil nachgewiesen wer-
den, so sind sie, wie Haider et al. (2020) und (Kammann et al., 2015) eindriicklich

nachgewiesen haben, sehr wohl pflanzenverfiigbar und wirken als Nahrstoffreservoir.

Kumulative Nitratauswaschungen (120 Datensdtze) waren beim Einsatz von Pflanzenkohle bei
einer Messdauer von 30 Tagen signifikant um 26% bis 32% reduziert. Eine ldngere Studien-

dauer ging mit stirkeren Verringerungen der Nitratauswaschung einher (Borchard et al., 2019).

Die Resultate zur verringerten Nitratauswaschung decken sich mit der Entdeckung des Effekts
der reversiblen Aufnahme von Nitrat in PK-Partikeln, vor allem wenn diese gealtert waren, also
linger im Boden verweilten bzw. ko-kompostiert worden waren und eine organische Beschich-
tung erfolgte (Hagemann et al., 2017b; Hagemann et al., 2017; Haider et al., 2016; Joseph et
al., 2017; Kammann et al., 2015).

Eine Auswertung von 41 Studien und 144 Datensétzen iliber die Wirkung von Pflanzenkohle
auf gasformige Ammoniak-Verluste zeigte eine hohe Variation von positiven und negativen
Resultaten je nach Bodentyp und Art der verwendeten Pflanzenkohle (Sha et al., 2019). So
fithrte die Applikation von alkalischer Pflanzenkohle auf stark saure Boden zu einer Zunahme
der Ammoniak-Emissionen. Wurde hingegen die PK zusammen mit mineralischem oder orga-
nischem Diinger appliziert oder wurde sie angesduert, so fiihrte dies jeweils zu deutlich
verminderten Ammoniak-Emissionen. Diese Befunde erkldren sich aus dem S&ure-Base
Gleichgewicht von Ammonium und Ammoniak und dem jeweils vorherrschenden pH im Sys-
tem und sind damit plausibel. Sie entsprechen auch der guten agronomischen Praxis (Ko-

Applikation mit Diingemitteln).

3.10 Reduzierte Aufnahme von Schwermetallen aus belasteten Boden

Basierend auf 1813 Daten aus 97 wissenschaftlichen Verdffentlichungen konnten Peng et al.
(2018) zeigen, dass der Einsatz von Pflanzenkohle in Boden mit Schwermetall-Belastung zu
einer Reduktion der Schwermetallgehalte sowohl in der gesamten Biomasse als auch in den
essbaren Teilen der Pflanzen fiihrt. Besonders stark reduziert wurden die Elemente Chrom (Cer,
um 64%), Blei (Pb, um 49%) und Cadmium (Cd, um 32%); auch die Pflanzenaufnahme der
Schwermetalle Kupfer (Cu), Zink (Zn), Nickel (Ni) und Mangan (Mn) wurde reduziert, jedoch
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nicht immer signifikant (bzw. nur bei gewissen Arten von Pflanzenkohle signifikant). Keine
Reduktion wurde fiir das Halbmetall Arsen festgestellt, was aber nur fiir unbehandelte Pflan-
zenkohle gilt, denn durch spezielle Oberflachenbehandlung ldsst sich Pflanzenkohle zu einem
hochst wirksamen Arsen-Adsorber entwickeln, der bereits bei der Trinkwasserreinigung einge-
setzt wird (Alkurdi et al., 2019). Die Effekte der Schwermetallreduktion von nicht-holzigen
Pflanzenkohlen (z.B. aus Stroh, Spelzen, Mist oder sogar Klarschlamm) waren oft starker aus-

geprégt als die von reinen Holz-Pflanzenkohlen.

Es besteht in der Pflanzenkohle-Wissenschaft Konsens, dass Pflanzenkohlen die Verfligbarkeit
von Schwermetallen von Boden so minimieren kann, dass auf belasteten Standorten ein ange-
passter Pflanzenbau wieder moglich wird (z.B. fiir Biomasseanbau) und auf leicht belasteten
Standorten der Schwermetallgehalt von Nutzpflanzen unter die geltenden Grenzwerte gesenkt
werden kann. Ein besonderes Beispiel hierfiir ist der Kakao-Anbau an Standorten mit erhdhter
Cd-Belastung, der durch neue EU-Grenzwerte fiir Cadmium in einigen Léndern stark gefdhrdet
ist. Durch wurzelapplizierte Pflanzenkohle-Anwendung kann der Cadmium-Gehalt der Kakao-

bohnen signifikant reduziert werden (Ramtahal et al., 2019).

Die von der Pflanzenkohle aufgenommenen Schwermetalle sind durch die Adsorption natiirlich
nicht eliminiert und somit sind die so behandelten Boden auch noch nicht saniert. Die Pflan-
zenkohle reduziert lediglich die biologische Verfiigbarkeit der Schwermetalle. Verdndern sich
die biogeochemischen Bedingungen im Boden, zum Beispiel durch ein signifikantes Herabset-
zen des pH-Wertes, konnten die adsorbierten Schwermetalle auch wieder mobilisiert werden.
Schwermetallbelastete Boden, die mit Pflanzenkohle behandelt wurden, miissen folglich wei-
terhin tiberwacht werden, um eine verzdgerte Freisetzung und Pflanzenaufnahme zu verhindern
(O’Connor et al., 2018). Pflanzenkohlen, die bei relativ hohen Pyrolysetemperaturen (T > 600
°C) erzeugt werden, sind durch Vergrdsserung der Oberfldche, Mikroporositdt und Hydropho-
bie im Allgemeinen wirksamer fiir die Sorption von organischen Verunreinigungen, wihrend
die bei niedrigen Temperaturen hergestellten Pflanzenkohlen besser geeignet sind, anorgani-
sche und polare organische Verunreinigungen durch sauerstoffhaltige funktionelle Gruppen,

elektrostatische Anziehung und durch Ausfillung zu binden (Ahmad et al., 2014).

3.11 Verinderung der Methanfliisse zwischen Boden und Atmosphiire

In den letzten vier Jahren wurden zur Auswirkung von Pflanzenkohlen auf Methanemissionen

landwirtschaftlicher Boden vier Metastudien verfasst. Wahrend Song et al. (2016) und He et al.
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(2017) keine signifikanten Effekte von Pflanzenkohle fanden, zeigten Jeffery et al. (2016) Re-
duktion von Methanemissionen, wohingegen Zhang et al. (2020) erhohte Methanemissionen

rapportierten.

Zu Methanbildungs- und -oxidationsprozessen in Boden ist Folgendes anzumerken: Am Me-
thanhaushalt des Bodens konnen zwei grundsitzliche mikrobielle Prozesse beteiligt sein: (1)
Methanproduktion durch methanogene Archaea unter anoxischen Bedingungen (z.B. in was-
sergesittigten Boden oder in grosserer Bodentiefe); sowie (2) Methanoxidation
(Verzehr/Konsumption von Methan) durch methanothrophe Bakterien, welche in der Regel nur
dort vorkommen, wo Bdden hinreichend mit Sauerstoff versorgt sind, da sie neben CH4 meist
auch O; bendtigen, seltener kann z.B. auch Nitrat als Oxidationsmittel dienen (Haroon et al.,
2013). Dies bedeutet, dass z.B. in einem Reisfeld in der Rhizosphédre der Reispflanzen, wo O>
iiber die Wurzeln austritt, methanotrophe Bakterien siedeln, wahrend im umgebenden anoxi-
schen (iiberschwemmten) Boden ohne lebende Wurzeln dieser Prozess nicht stattfindet. Der
Netto-Fluss zwischen Boden und Atmosphére wird dann davon bestimmt, welcher der beiden
Prozesse liberwiegt bzw. wie viel vom im Boden gebildeten Methan durch den ,,Biofilter* Pro-
zess (Methanoxidation im Oberboden bzw. in der Wurzelzone) abgebaut, und wieviel in die

Atmosphére gelangt.

He et al. (2017) fanden in 91 Studien mit 552 Datensitzen (fiir CO2, N2O und CHa, nur weniger
als 1/3 davon fiir CH4) eine signifikante Zunahme von CHs-Emissionen durch PK in ungediing-
ten Feldversuchen (N=5) und eine Reduktion in simtlichen Topfversuchen (N=86) sowie in
allen gediingten Varianten. Song et al. (2016) wertete 19 Studien mit 42 Datensétzen aus und
zeigte, dass PK in Nassreis-Feldversuchen die CH4-Emissionen meist vergrosserte, in Topfver-
suchen aber reduzierte. Insgesamt war die Variabilitdt viel zu gross, um auf Basis der sehr
geringen, reis-dominierten Datenlage belastbare Schlussfolgerungen zu ziehen. In der Analyse
von Jeffery et al. (2016) (42 Studien, 193 Datensitze) wurden mehr Studien berticksichtigt, bei
denen nicht ausschliesslich unbewachsene Modelboden aus Topfversuchen, sondern auch Feld-
versuche mit Pflanzen ausgewertet wurden. Hier zeigte sich eine signifikante Reduktion von
Methanemissionen v.a. auf Standorten mit tiberwiegender CH4-Produktion wie Reisfeldern,
wihrend es in Okosystemen mit iiberwiegender Methanoxidation (also ohnehin sehr niedrigen

Emissionen) keine klaren Effekte gab.

Im Widerspruch zur Studie von Jeffery et al. fanden die Autoren der neuesten und umfassends-
ten Metaanalyse basierend auf 204 gepaarten Datensdtzen (Zhang et al., 2020), dass die
Methanemissionen quasi in allen ldnger als 3 Monate untersuchten Feldversuchen leicht, aber

signifikant zunahmen (+15%). Auch hier unterlagen die CHs-Emissionen grossen Variationen
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in Abhéngigkeit der Aufwandmenge, der Pflanzenart und der Dauer der Messungen (siche Abb.
9). Es ist derzeit noch unklar, was den Anstieg der CHs-Emissionen verursachen kdnnte. Selbst
die Autoren schienen von ihren Ergebnissen iiberrascht und fanden in ihrer Publikation nur
Erkldrungen, die eine CH4-Reduktion plausibel gemacht hétten: (1) Pflanzenkohle verbessert
die Bodenbeliiftung, was die CH4-Oxidation stimulieren und/oder die CHs-Produktion unter-
driicken sollte; (2) Pflanzenkohle hat die Féhigkeit, CH4 an seiner Oberflidche zu adsorbieren;
und (3) Pflanzenkohle senkt das Verhéltnis von methanogenen zu methanotrophen Mikroorga-
nismen unter anoxischen Bedingungen (He et al., 2017; Zhang et al., 2020). Zudem wird
vermutet, dass Pflanzenkohle Elektronen aus anoxischen Reaktionen aufnehmen, puffern und
weiterleiten kann, wodurch insbesondere der biologische Abbau organischer Substanz zu CHy
reduziert werden sollte (siehe auch: direkt interspecies electron transfer (DIET) in (Schmidt et
al., 2019)). Eine mogliche Erkldrung der Zunahme von CH4 Emissionen ist die Bildung von
anoxischen Mikro-Nischen («anoxic mircrosite») auf der Pflanzenkohle, d.h. Orten an denen
durch starke Abschirmung von Sauerstoff punktuell die Bildung von Methan fiir Mikroorga-

nismen attraktiv wird (Hagemann et al., 2016).

Uber weitere Griinde fiir eine mdgliche Zunahme von bodenbiirtigen CHs-Emissionen kann
aufgrund der hohen Variabilitdt und ungeniigenden Systematik der Untersuchungen zurzeit nur
spekuliert werden. Es ist aber ohnehin festzuhalten, dass landwirtschaftliche Methanemissionen
nur in Giberschwemmten Boden (wie z.B. im Reisanbau oder nach, sich allerdings immer héu-
figer ereignenden, Starkregenereignissen) eine klimarelevante Grdsse erreichen, und dass in der
europdischen Landwirtschaft eine Zunahme der bodenbiirtigen CH4-Emissionen um 15% ge-
rade im Vergleich zu den massiven landwirtschaftlichen N>O-Emissionen nur einen sehr
kleinen Effekt auf das globale Klimaerwdrmungspotential hitte. Auch in der schweizerischen
Landwirtschaft wiirde eine mogliche Reduktion oder Zunahme von bodenbiirtigen Metha-
nemissionen im unteren zweistelligen Prozentbereich nur eine verschwindend geringe Rolle
spielen, da Uberschwemmungen, die zu anoxischen Zustéinden im Boden fiihren, hier ein nur
seltenes Phidnomen sind, und der Nassreisanbau bislang nur von wenigen Betrieben praktiziert
wird. Sollte dieser in der Zukunft allerdings weiter zunehmen, miisste die Auswirkung der PK-

Anwendung auf die Methanemission dieser Boden bewertet werden.

Von deutlich grosserer Bedeutung in der Schweiz wére ein Effekt der Pflanzenkohle auf Me-
thanemissionen aus der Tierhaltung, der Giillewirtschaft und Kompostierung. Wie in Kapitel
3.13 néher dargelegt, zeigt eine Studie von Chen et al., (2017), dass die Zugabe von 10% (m/m)

Pflanzenkohle zu kompostierenden Biomassen die Methanemissionen der Kompostierung um
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iiber ein Viertel reduzierte. Ahnliche Resultate lassen sich auch fiir die Giillelagerung und Aus-
bringung erwarten. Zwei umfassende Reviews beurteilen das Potential der Pflanzenkohle in der
Tierhaltung und den damit verbundenen THG-Reduktionsmoglichkeiten (Kammann et al.,
2017a; Schmidt et al., 2019), jedoch liegen bisher kaum belastbare Daten zu Methanemissionen

in der Tierhaltung vor.
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3.12 Verringerung der N2O-Emissionen

Die Reduktion von Lachgasemissionen durch Einsatz von PK ist einer der am besten belegten
Effekte ihrer Nutzung. Zu diesem Thema wurde bereits 2014 die erste Metastudie durchgefiihrt
(Cayuela et al., 2014). Sie zeigte eine mittlere Reduktion der NoO-Emissionen beim Einsatz
von Pflanzenkohle von 49% iiber alle Studien hinweg. Eine 2017 vor allem auf Inkubations-
versuchen beruhende Metastudie (91 Studien, 552 Datensétze) ermittelte eine mittlere N>O-

Reduktion von 31% (He et al., 2017).

Eine Metastudie von Borchard et al. (2019), die 88 Studien auswertete, zeigte eine NoO-Emis-
sionsminderung (435 Datensétze) liber alle Studien hinweg von 38% (gediingt und ungediingt)
bzw. 46% beim Einsatz in Kombination mit mineralischen Diingemitteln. Applikationsmengen

unter 10 t/ha hatten geringere Effekte. Es gab allerdings keine Studien, die N2O-Emissionen
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von Pflanzenkohle basierter Diingung mit Wurzelzonenapplikation untersuchten. Die stérksten
Reduktionen wurden mittels PK erzielt, die bei einer Pyrolysetemperatur von 600-700°C und
unter Verwendung holziger Biomasse als Ausgangsmaterial hergestellt wurden. Diese Resul-
tate werden von der neuesten Metaanalyse (444 Datensétze) von (Zhang et al., 2020) mit einer
durchschnittlichen Reduktion von 38% bei gleichzeitiger Ertragszunahme von 21% bestitigt.
Die grossten NoO-Reduktionen wurden in alkalischen bis leicht sauren sowie in eher sandigen

Boden nachgewiesen (siche Abb. 10).
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Abb. 10: Effekt des Bodentyps und des Boden pH auf die Reduktion bzw. Zunahme der Treibhausgase
CHy (a), CO: (b) und N>O (c). Die in Klammern angegebenen Zahlen geben die Anzahl der jeweils
ausgewerteten Versuche dar und die Prozentangaben entsprechen dem Mittelwert der jeweiligen Da-
tensdtze (Zhang et al., 2020).

3.13 Pflanzenkohle in der Kompostierung

Die Ko-Kompostierung von Pflanzenkohle war eine der frithesten Methoden, die auch aus-
serhalb der tropischen Klimazone einen agronomisch messbaren und ©6konomisch
bilanzierbaren Nutzen brachte (Kammann et al., 2016). Auch heute (2020) wird ein grosser
Anteil der pflanzenkohle-basierten Produkte auf dem Schweizerischen Markt durch Ko-Kom-
postierung hergestellt (Aussage basierent auf unverdffentlichten Daten des EBC). Substrate fiir
Garten- und Gemiisebau enthalten dabei in der Regel 10 —30% Pflanzenkohle. Spezialsubstrate
fiir urbane Griinflichen oder Strassenbegleitgriin, welche zusitzlich eine Filtrationswirkung fiir
urbane Schadstoffe erfordern, enthalten bis zu 75% PK. Zahlreiche Publikationen unter Betei-
ligung schweizerischer Wissenschaftler wurden zwischen 2015 und 2020 ver6ffentlicht, um die
Mechanismen zu untersuchen, wie Pflanzenkohle einerseits den Kompostierprozess beeinflusst
und andererseits zu hoheren Ertrdgen infolge der Applikation dieser Komposte fiihrt (Hagemann

et al., 2017b, 2017a; Kammann et al., 2015).
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In einer ersten, 2019 publizierten Metastudie zur Wirkung von ko-kompostierter Pflanzenkohle als Bo-
denhilfsstoff fanden Wang et al. (2019), dass ko-kompostierte Pflanzenkohle den durchschnittlichen
Ertrag von Getreide um signifikante 40% erhohte. Allerdings zeigten die Ergebnisse eine schwierig zu
interpretierende Abhéngigkeit des Mehrertrags von der applizierten PK-Menge, da es signifikante Ef-

fekte zwar bei wenig und viel PK, aber nicht bei der mittleren Dossierung gab.

Die grosste Ertragszunahme fand in Boden mit pH-Werten zwischen 4 und 5 statt. Es ist allerdings
anzumerken, dass erstens nur 14 Studien zum Einsatz von ko-kompostieter Pflanzenkohle vor-
lagen und dass zweitens die Methoden und Bedingungen der Kompostierung sehr
unterschiedlich zwischen den verglichenen Studien waren. Pflanzenkohle kann einen guten
Kompost besser und einen schlechten Kompost weniger schlecht machen, dass Entscheidende
bleibt aber die Technik der Kompostierung (Kammann et al., 2016). Der Stand des Wissens
beziiglich des Einsatzes und der Mechanismen von Pflanzenkohle in der Kompostierung wurde
in den Uberblicksartikeln von Godlewska et al. (2017) sowie von Kammann et al. (2016) um-

fassend wiedergegeben.

Eine 2020 veroffentliche Metaanalyse zu den Auswirkungen der Pflanzenkohle auf den Prozess
der Kompostierung (121 Studien mit 932 Datensétzen) ergab, dass bei der Kompostierung
durchschnittlich ein Drittel des in der Biomasse vorhandenen Stickstoffs verloren geht, wobei
im Schnitt 1,2% des Stickstoffs als Treibhausgas NoO emittiert wird (Zhao et al., 2020). Die
Zugabe von Pflanzenkohle zur Kompostierung konnte die Stickstoffverluste um 30% und die
N20O-Emissionen um 66% reduzieren. Damit wire Pflanzenkohle eines der wirksamsten Kom-
postadditive zur Senkung der Treibhausgasemissionen und wiirde die Umweltbilanz der
Kompostierung erheblich verbessern. Auch hier gibt es deutliche Hinweise auf die besondere
Wirksamkeit von mineralstoffreicher Pflanzenkohle (hier: Maisstroh) gegeniiber Pflanzenkoh-

len aus Holz (Chen et al., 2017).

In der Schweiz finden derzeit zwei Forschungsprojekte statt, in denen u.a. die agronomischen
Wirkungen von Pflanzenkohle-Komposten untersucht werden. Dies ist zum einen «Re-
cycle4Bio» des Konsortiums FIBL&Agroscope und zum anderen das Mercator Projekt der
Agroscope Forschungsgruppe «Pflanzen — Boden Interaktionen». In beiden Projekten werden

Feldversuche durchgefiihrt, deren Ergebnisse 2021/22 erwartet werden.

3.14 Zusammenfassung der Metastudien

In 30 seit 2015 verdffentlichten Metastudien, die insgesamt 1650 wissenschaftliche Verdffent-

lichungen und iiber 14.000 experimentelle Datensétze ausgewertet haben (siehe Tab. 2), wurde
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fiir sémtliche untersuchten Parameter eine im Durchschnitt positive Auswirkung von Pflanzen-
kohle festgestellt. Der Mittelwert fiir alle quantitativen Verbesserungen wie Ertrag,
Wurzelmasse, mikrobielle Aktivitdt, Aufbau organischer Bodensubstanz, Wassernutzungseffi-
zienz oder Treibhausgasemissionen, die durch die agronomische Applikation von
Pflanzenkohle erzielbar sind, betridgt etwa 30% (siche Abb. 11). Fiir keinen der ausgewerteten
Parameter konnten negative agronomische oder 6kologische Auswirkungen von Pflanzenkohle
nachgewiesen werden, abgesehen von Methanmissionen, zu denen es bisher leider nur ein wi-
derspriichliches Bild gibt. Allerdings spielen gerade in der Schweiz Methanemissionen aus
Boden praktisch keine Rolle, da sich die direkten landwirtschaftlichen Treibhausgasemissionen
im Wesentlichen aus den Methanemissionen der Tierhaltung (44%), N>O Emissionen der Diin-
gewirtschaft (38%) und aus der Lagerung von Hofdiingern (11% CHa, 7% N>O)
zusammensetzen. Erhohte CO; Emissionen aus Boden nach der Applikation von Pflanzenkohle
sind ein Hinweis auf erhohte mikrobielle Aktivitdt und sollten, wie in Kapitel 3.6 und 3.8 dar-
gestellt, durch die langfristige Steigerung der organischen Bodensubstanz wieder ausgeglichen
werden. Zusammengefasst ergibt sich damit auch ein positiver Effekt der Pflanzenkohle auf die
landwirtschaftlichen Treibhausgasemissionen, dennoch besteht hier Forschungsbedarf insbe-
sondere hinsichtlich der Emissionen aus der Tierhaltung.

Auch wenn diese massiven Verbesserungen der agronomischen Parameter weder bedeuten,
dass bereits alle offenen Fragen hinsichtlich des Einsatzes von Pflanzenkohle gelost sind, noch
dass es in jedem Fall auch als wirtschaftlich sinnvolle Praxis anzusehen ist, so zeigt sich doch
ein enormes Potential fiir die Verbesserung der Nahrungsmittelsicherheit und der 6kologischen
Dienstleistungen der Landwirtschaft. Es gibt keine uns bekannte andere Entwicklung im Be-
reich der Landwirtschaft, des Klimaschutzes und des Schutzes der Okosysteme, bei der ein so
starker wissenschaftlicher Konsens herrscht, dass bei allem nachgewiesenen agronomischen

Potential zusétzlich so viele positive 6kologische Nebenwirkungen zu erwarten sind.

Auch wenn es in der wissenschaftlichen Publikationspraxis eine gewisse Tendenz gibt, eher
signifikante und eher positive Resultate zu verdffentlichen, die sogenannte Publikationsverzer-
rung, so steht die Anzahl der verwendeten Studien (1650) und Datensétzen (>14.000) doch fiir
eine sehr belastbare Datengrundlage. Ebenso wichtig wie die Mittelwerte der untersuchten Pa-
rameter ist allerdings auch die Angabe der Ergebnisstreuung. Wéihrend es bei
wissenschaftlichen Studien vor allem um die Untersuchung von zugrundeliegenden Mechanis-
men geht, hat industrielle Forschung und Entwicklung das Ziel, optimierte Produkte mit

moglichst hohen Wirkungsgraden zu erzielen. Wiirden auf Grundlage der wissenschaftlichen
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Resultate, wie sie aus den Metastudien hervorgehen, spezielle Pflanzenkohle-Produkte fiir spe-
zielle Anwendungszwecke entwickelt, so kdnnte im Vergleich zu den obigen Mittelwerten
moglicherweise mit noch hoheren Zuwéichsen hinsichtlich des Ertrags, Wurzelwachstums,
SOCs, und der Nihrstoffeffizienz sowie hinsichtlich der Verminderung von Treibhausgasemis-

sionen gerechnet werden.

Results of 30 biochar meta-analyses
Percentage improvement of biochar treatments
compared to control

yield (129,546) 2020

yield temperate agriculture(44,598) 2017
yield tropical agriculture (62,527) 2017=
yield through biochar + fertilizer (56,264), 2020
agriculutural productivity (153,1254), 2020
yield through biochar co-composting (14, n/a) 2019
root growth (136,2108) 2019

tree growth (17, n/a) 2015

microbial biomass (50,395) 2015=
microbial biomass (72,964) 2020-

enzyme activity (72,964) 2020

microbial activity (49,265) 2018

microbial biomass (97,1073) 2017

legume N-fixation (4,25) 2018

soil organic carbon (50,395) 2015=
negative priming (27,1170) 2018

heavy metal uptake (97,1813) 2018
CH4-emissions (42,189) 2016
CH4-emissions (n/A, 204) 2020
N20-emissions (88,608) 2019
GHG-emissions (129,444) 2020

nitrate leaching (88,120) 2019
photosynthesis capacity (74,347) 2020
water use efficiency (74,347) 2020

plant available water (34,74) 2016

water use efficiency (43,284) 2020

plant available water (82,176) 2020

plant available phosphorus (124,n/a) 2019
N-loss during composting (114,532) 2020
NH3-loss (41,144) 2019

T T T T 1
-20 0 20 40 60 80

value improvement in %
Abb. 11: Ubersicht der in 30 PK-Metastudien untersuchten Parameter und der jeweilige Effekt durch
die Applikation der Pflanzenkohle. Die Zahlen in Klammern geben die Anzahl der untersuchten wis-
senschaftlichen Studien, gefolgt von der Anzahl der untersuchten Datensditze an. Dies wird gefolgt von
der Jahreszahl der Verdffentlichung der ausgewerteten Metastudien. Die Angabe n.s. anstatt eines
Wertbalkens indiziert, dass die Resultate nicht statistisch signifikant waren. Die Daten korrespondie-
ren mit Tabelle 2.
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4. Das agronomische Potential von Pflanzenkohle in der Schweiz

4.1 Welches Potential weisen Schweizer Boden fiir eine effektive Bodenverbesserung
durch Pflanzenkohle auf?

Diese zentrale Frage fiir den Einsatz von Pflanzenkohle in der Schweiz ist auch zehn Jahre
nach dem ersten Inverkehrbringen von Pflanzenkohle weiterhin schwer und nicht eindeutig zu
beantworten. Der anfénglich teils noch in Erwdgung gezogene einmalige Einsatz von grossen
Pflanzenkohlemengen (10 t/ha) mit dem damals vorherrschenden Ziel der Ertragssteigerung
hat sich als nicht praxistauglich und als nicht wirtschaftlich herausgestellt. Bei Kosten von 8
—10.000 CHF/ha [10 t/ha * (800 CHF pro t PK + 500 CHF Transport + 1000 CHF Applika-
tion) = 9.500 CHF/ha] miissten selbst bei hoheren Deckungsbeitragen von 5000 CHF/ha fiir
mindestens 10 Jahre mindestens 20% hohere Ertrage erwirtschaftet werden (20% * 5000 CHF
* 10 Jahre = 10.000 CHF), sofern nur der Ertrag und nicht auch Okosystemdienstleistungen

als Einkommensquelle herangezogen werden konnen.

Langfristige Ertragszuwéchse auf diesem hohen Niveau waren anfanglich auch tatséchlich die
Erwartung, nur konnten sie in der Schweiz weder in wissenschaftlichen Versuchen noch in
der Praxis erzielt werden. Dass derartige jdhrliche Ertragssteigerung trotz allem moglich wa-
ren, zeigte sich in Belgien an einem alten Ko6hlerstandort auf Boden mit einem PK-Gehalt von
2,2% (was bei einer Verteilung in den obersten 40 cm mindestens 100 t/ha entspricht), wo
jéhrliche Mais-Mehrertrage von 23% im Vergleich zu benachbarten Fldchen ohne PK und mit
gleicher Volldiingung erzielt wurden (Kerré et al., 2017). Allerdings handelt es sich hierbei
um eine langfristige Auswirkung von Pflanzenkohle, die bereits seit mehreren Jahrzehnten im
Boden gealtert ist. Die Autoren vermuteten vor allem eine bessere Wasserverfiigbarkeit, vor
allem in trockeneren Jahren, und somit physikalische Effekte der Pflanzenkohle. Ahnlich deut-
liche und 6konomisch relevante Effekte konnten mit frisch eingebrachter PK in diesen
Mengen bisher nicht realisiert werden, zumindest nicht in den ersten drei Jahren nach der

Einbringung.

Wie im obigen Kapitel 3.3 dargestellt, lassen sich die hochsten Ertragszunahmen mit Pflan-
zenkohle in sauren, OBS-armen Boden erzieclen. Da ausser im Tessin die meisten
landwirtschaftlichen Boden der Schweiz eher alkalisch und eher reich an organischer Boden-
substanz sind, sind nur kleine oder keine Ertragseffekte durch die Applikation grosser Mengen
reiner Pflanzenkohle zu erwarten. Eine Reihe von Praxisversuchen (miindliche Mitteilung der
zertifizierten Pflanzenkohlehersteller) und einige wissenschaftliche Versuche in der Schweiz

(Schmidt et al., 2014) haben diese Schlussfolgerung auch bestétigt.
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Gewisses Potential zu Ertragssteigerung haben pflanzenkohle-basierte Diinger auch in alkali-
schen und eher kohlenstoffreicheren Béden und damit auch in der Schweiz (Ye et al., 2020).
Hierbei wird der Pflanzenkohle-Diinger in der Regel jéhrlich appliziert. Bei dieser Methode
kidme es zu Mehrkosten von ca. 700 CHF pro Jahr und Hektar, was zumindest bei den meisten
Sonderkulturen durch die zu erwartende Erhohung der Deckungsbeitrdge um wenigstens 15%
(15% * 5000 CHF = 750 CHF) kompensiert werden konnte. Dennoch liegt sicher der poten-
tielle Nutzen der PK-Anwendung in der Schweiz nicht schwerpunktméssig in etwaigen
Mehrertragen, sondern in der Reduktion schéddlicher Umweltauswirkungen der Landwirt-

schaft, im Schliessen der Néhrstoffstrome und im Klimaschutz.

Aus den in Kap. 3.7 besprochenen Metastudien lésst sich gut ableiten, dass Pflanzenkohle den
Wasserriickhalteeffekt verbessert, und zwar unabhéngig vom Bodentyp und somit auch in der
Schweiz. Die zu erwartende Zunahme der Wasserriickhaltung von ca. 20% kann zwar gerade
in Trockenphasen durchaus pflanzenbaulich relevant sein, wiirde aber nicht die Kosten einer
einmaligen, grossen Applikation rechtfertigen. Uber eine jihrliche Ausbringung von PK-
Diingung wiirde sich iiber die Jahre als willkommener Nebeneffekt der Wasserriickhalteeffekt

mehr und mehr verbessern.

Die erhohte Nihrstoffriickhaltung insbesondere fiir mineralischen Stickstoff und Phosphor
(Kap. 3.9), die durch Pflanzenkohleapplikation auch in alkalischen Bdden erwartet werden
kann, hitte das Potential, (1) Nihrstoffverluste und damit Belastungen fiir das Okosystem zu
reduzieren und (2) die nétigen Aufwandmengen fiir Diinger zu verringern. Insbesondere die
Eigenschaft von Pflanzenkohle, Nitrat und organischen Stickstoff pflanzenverfiigbar zu spei-
chern (Hagemann et al., 2017a, 2017b; Haider et al., 2020; Kammann et al., 2015) hat das
Potential, die Nitratbelastung der Grund- und Oberflachenwasser zu reduzieren. Bei 23 Milli-
onen Tonnen Giille, die ca. 150.000 t Stickstoff enthalten, und 70.000 t N aus mineralischer
Diingung kann eine 28%ig Reduktion der Nitratauswaschung (Borchard et al., 2019) jedes
Jahr mindestens (220.000 t N * 40% Nitratanteil * 30% Auswaschung * 28% Reduktion =
7392 N-NO3) 30.000 t Nitrat vom Grundwasser fernhalten. Auch hier entsteht der durch PK
erzielbare Mehrwert vor allem durch die Nutzung von Pflanzenkohle als Triger fiir Nahr-

stoffe, d.h. als PK-basierte Diingemittel.

Weitere, bereits heute in der Praxis erprobte Applikationsmethoden sind Ko-Kompostierung,
die Einmischung in Giille und der Einsatz in der Tierhaltung. In allen drei Verfahren kommt
es zu einer Aufladung der Pflanzenkohle mit Néhrstoffen und potentiell zur ersten Ausbildung
einer organischen Beschichtung. Pflanzenkohle-Komposte (z.B. Verora Schwarzerde und

Swiss Terra Preta) werden aus Kostengriinden jedoch kaum in der Landwirtschaft, sondern
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vor allem im Gartenbau, bei der Pflanzung von Sonderkulturen, im Hobbybereich und bei der
Pflanzung von Stadtbdumen eingesetzt. Der in diesen Bereichen erzielte Nutzen rechtfertigt
die Mehrkosten (siehe auch Kap. 3.13), was sich nicht zuletzt an jenen schweizerischen Be-
trieben zeigt, die seit gut zehn Jahren diese Substrate standardméssig im Obst- und Gemiisebau
einsetzen (miindliche Mitteilung der Verora AG, Zug). Die Pflanzenkohle-Komposte erfiillen

alle Anforderungen der Kompostverordnung.

Bei der vorgingigen Nutzung der Pflanzenkohle in der Tierhaltung (Silage, Fiitterung, Stal-
leinstreu, Giillebehandlung) wird der Hauptnutzen und damit die Wirtschaftlichkeit bereits im
Tierhaltungssystem erzielt (Kammann et al., 2017b; Schmidt et al., 2019). Die organisch be-
ladene Pflanzenkohle erhoht die Néhrstoffeffizienz und reduziert die Umweltbelastung der
Hofdilinger (Kammann et al., 2017a). Bei einer durchschnittlichen Aufwandmenge von 1-2%

(m/m) entspréiche dies je nach zuldssigen Giilleapplikation 1 bis 2 t PK/ha.

Bei der Applikation von Pflanzenkohle kann auch in alkalischen Béden mit einer Zunahme
des organischen Bodenkohlenstoffs von bis zu 40% im Vergleich zur Kontrolle ohne Pflan-
zenkohle gerechnet werden (Kap. 3.8). Feldversuche, die diese Daten aus der Metaanalyse im
schweizerischen Kontext bestétigen konnten, stehen allerdings noch aus. Es kann aber durch-
aus davon ausgegangen werden, dass die jahrliche Wurzelapplikation pflanzenkohle-basierter
Diinger sowohl zu verstiarktem Wurzelwachstum (siehe Kap. 3.5) als auch zu erhéhter mikro-
bieller Biomasse (siche Kap. 3.6) und damit letztlich auch zu einer verbesserten
Aggregatbildung und erhohten Akkumulation von organischem Bodenkohlenstoff fiihrt
(Lehmann et al., 2020).
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4.2 Wie sollte die Pflanzenkohle in der schweizerischen Landwirtschaft eingesetzt wer-

den?

Nach neuesten Erkenntnissen kann der grosste Nutzen durch Pflanzenkohle mittels konzen-
trierter Einbringung pflanzenkohle-basierter Diinger in die Wurzelzone erzielt werden. Dies
kann durch Applikation in Streifen, durch Unterfussgabe bei der Pflanzung oder Aussaat so-
wie durch direkte Wurzelinjektion dickfliissiger PK-Suspensionen erfolgen. Eine
oberflachliche Applikation wie es bei 16slichen Diingergranulaten, Giille oder Kompost die
iibliche Praxis ist, fithrte bisher nur in einzelnen Praxisberichten zum Erfolg und vermag es
nicht, die Pflanzen in hohem Masse in direktem Kontakt mit den in der PK gespeicherten

Nihrstoffen zu setzen.

Fiir die Einbringung der Unterfussdiingung gibt es bisher nur wenige Maschinen, die effizient
im Feldmassstab auch mit PK arbeiten konnen (hoheres Applikationsvolumen als herkdmm-
liche Granulatdiinger) bzw. noch kaum pflanzenkohle-basierte Diinger, die speziell fiir
druckluftgetriebenen Systeme entsprechender Drillmaschinen entwickelt wurden. Eine gross-
flichige Implementierung dieser Ausbringungsmethode in der schweizerischen

Landwirtschatft ist aus diesem Grund kurz- bis mittelfristig kaum zu erwarten.

Zur Herstellung der pflanzenkohle-basierten Diinger konnen auch Suspensionen aus Fliis-
sigdiinger und Pflanzenkohle erzeugt werden. Teilweise wird die Pflanzenkohle aber auch
allein oder in Mischung mit Kompost in die Wurzelzone appliziert und die 16slichen minera-

lischen oder organischen Diinger bedarfsgemadss auf der Oberflache ausgebracht.

4.3 Wie hoch ist die maximale Menge an Pflanzenkohle, die auf Boden ausgebracht wer-
den kann, ohne die Umwelt zu gefihrden? Welche Mengen an Pflanzenkohle sollen
pro Flicheneinheit und Jahr maximal ausgebracht bzw. Kultursubstraten anteilig

zugegeben werden?

Es gibt derzeit keine wissenschaftlich begriindbare Obergrenze fiir die Applikation von Pflan-
zenkohle. Pflanzentests in Substraten mit 75 bis 100% EBC-zertifizierter Pflanzenkohle haben
keine Phytotoxizitdt erkennen lassen. So hat zum Beispiel die Stadt Genf im Jahr 2018 auf der
beriihmten Plaine de Plainpalais neue Baume unter Verwendung von Substraten gepflanzt, die
einen Anteil von 75% ko-kompostierter Pflanzenkohle enthielten. Auch wird eine solche Mi-

schung erfolgreich als Substrate fiir Balkonpflanzen und Dachterrassen verwendet.
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Selbst wenn 100 t Pflanzenkohle pro Hektar in den Oberboden eingearbeitet werden wiirden,
so wiren dies lediglich 2% des Bodens. Eine Konzentration, die unseres Wissens in keinem der
weit liber 1000 ausgewerteten Topfversuche mit vergleichbaren Konzentrationen zu relevanter
Pflanzen- oder Bodentoxizitdt fiihrte (siche Kap. 5.4). Auf alten Kohlerstandorten werden hiu-
fig Mengen von tliber 100 t PK/ha gefunden, was zu keiner Phyto- oder Bodentoxizitdt, aber zu
deutlich hoheren Ertragen und OBS fiihrte (Kerré et al., 2017, 2016). Allerdings sind so massive
Applikationsmengen allein schon aus Kostengriinden nicht im landwirtschaftlichen Einsatz zu
erwarten (100 t PK = 70.000 CHF). Mit der derzeit favorisierten Anwendungsmethode von 0,5
bis 2 t Pflanzenkohle pro Hektar und Jahr, kommt es erst nach iiber 50 — 100 Jahren zu einer
Akkumulationsmenge von rund 100 t PK/ha. Gerade im Hinblick auf die origindre Terra Preta
und zu bereits am Markt erhéltlichen Topf- und Baumsubstraten mit hohen PK-Anteilen sind
solche Akkumulationsmengen als unbedenklich zu erachten. Allerdings bleibt trotzdem der
Vorbehalt einer gewissen Vorsicht, da die origindre Terra Preta sich ja unter génzlich anderen
Umstidnden tiber Jahrhunderte hinweg entwickelt hat. Auch sind Substrate fiir Stadtbdume mit

den sehr hohen PK-Anteilen eine Losung fiir vegetative Extremsituationen.

Reisser et al. (2016) fanden heraus, dass im globalen Durchschnitt 13,7% des organischen Koh-
lenstoffgehaltes von mineralischen Bdden pyrogener Kohlenstoff (Pflanzenkohle, zu einem
kleinen Anteil auch Russ) ist und dieser Anteil teilweise sogar bis zu 60% betragen kann. Damit
ist pyrogener Kohlenstoff zusammen mit der Gruppe der Polysaccharide die grosste Gruppe
identifizierbarer Verbindungen im Boden. Bei einem Gehalt an OBS von 5% wéren im Durch-
schnitt 0.4% pyrogener Herkunft, was etwa 25 t Pflanzenkohle pro Hektar entsprechen wiirde.
Landwirtschaftliche Boden enthalten also durchschnittlich bereits 25 t/ha pyrogenen Kohlen-
stoff natiirlichen Ursprungs. In der Schweiz liegt der Anteil pyrogenen Kohlenstoffs an der

organischen Bodensubstanz derzeit bei durchschnittlich 6% (Reisser et al., 2016).

Untersuchungen zu den Effekten von Pflanzenkohle auf die biologische Aktivitdt und mikrobi-
elle Biodiversitét ergaben, dass Aufwandmengen von 5 —20% der Bodenmasse (ca. 220 — 1000
t Pflanzenkohle pro Hektar) diese beiden biologischen Parameter am stirksten positiv beein-
flussen (Kap. 3.6 sowie (North Carolina State University. Department of Wood and Paper
Science. et al., 2019)). Es gibt allerdings auch Beobachtungen, dass Aufwandmengen von 10
bis 50 t/ha zu einer Reduktion der Anzahl an grosserer Bodenfauna wie Regenwiirmer fiihren
kann (Briones et al., 2020), was in dem Fall allerdings vor allem darauf verweist, dass nur
qualitativ hochwertige zertifizierte Pflanzenkohle eingesetzt werden sollte. Das genaue Gegen-
teil, also die Forderung von Bodenmakrofauna und insbesondere von Regenwiirmern wurde in

einem anderen zweijahrigen Feldversuch nachgewiesen (Kamau et al., 2019).

45



Nach heutigem Kenntnisstand gibt es keine maximale Menge an Pflanzenkohle, oberhalb derer
bei Bodenapplikation eine grundlegende Umweltgefdahrdung zu befiirchten ist. Viel wichtiger
als die Gesamtmenge ist die Qualitdt der applizierten Pflanzenkohle. Sollte diese z.B. zu hohe
PAK-Gehalte aufweisen, wéren schon geringe Mengen schédlich fiir die Umwelt. Die Produk-
tion und Applikation kontaminierter Pflanzenkohle kann nur ein gut kontrolliertes

Zertifizierungssystem fiir Pflanzenkohle verhindern.

4.4 Auf welchen Bodentypen erscheint die Ausbringung welcher Menge Pflanzenkohle

als prioritar?

Wihrend die Ausbringung purer Pflanzenkohle mit Ausbringungsraten >10 t/ha vor allem auf
sauren Boden (pH < 6) agronomische Vorteile verspricht (Kap. 3.3), sind bei pflanzenkohle-
basierter Diingung die Anforderungen an den Boden weniger limitierend. Jedoch werden die
besten Ergebnisse hier ebenfalls in Boden mit pH < 6.5 erzielt. Hinsichtlich der Reduktion von
negativen Umweltauswirkungen der Landwirtschaft wie Treibhausgasemissionen und Néhr-
stoffauswaschung sollten grundsétzlich auf allen Schweizer Bodden Verbesserungen durch den
Einsatz von PK erzielt werden kdnnen (hdchste N>O-Reduktionen auf alkalischen Boden, siehe

Kap. 3.12).

Nach bisherigen Publikationen zur pflanzenkohle-basierten Diingung auf mit der Schweiz ver-
gleichbaren Bdden in der gemadssigten Klimazone kdnnte auch in der schweizerischen
Landwirtschaft mit moderaten Ertragszuwichsen gerechnet werden (Blackwell et al., 2015;
Dietrich et al., 2020; X. Liu et al., 2019; Nielsen et al., 2018; Omara et al., 2020; Shi et al.,
2020; Ye et al., 2020; Zheng et al., 2017), was allerdings in Feldtests erst noch nachzuweisen

1st.

Die Ausbringungsrate liegt bei PK-basierter Diingung zwischen 0,5 — 2 t/ha pro Jahr. Der Ein-
satz liber die Kompostierung lohnt sich aufgrund der hohen Kosten fiir Qualitdtskomposte
vermutlich nur flir Sonderkulturen, Gartenbau und Baumpflanzungen. Bei tiblichen Pflanzen-
kohleanteilen von 15 — 30% und jdhrlichen Kompostapplikationen von max. 8 t/ha (max. 25
t/ha aller drei Jahre) ergeben sich PK-Ausbringungsraten von 1,2 — 2,4 t/ha. Bei der Einbrin-
gung der Pflanzenkohle iiber die Tierhaltung wird in der Regel mit ca. 1 % (m/m) PK im Futter
oder 1 — 2% (m/m) PK als Giillezusatz gerechnet, was jahrlichen PK-Ausbringungsraten von
ca. 0,5 tPK/ha bzw. 1-2 tPK/ha entspricht. Teilweise werden hier allerdings auch deutlich tie-

fere Einsatzmengen von 0,4 — 0,8% des Futter-TS aus der Praxis gemeldet, was bei 2 DGVE
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pro ha lediglich rund 70 kg PK pro ha und Jahr entspricht. Eine weitere Ausbringungsmoglich-
keit ist der PK-Zusatz zur Biogasgiille, was in der Schweiz derzeit aber eine eher untergeordnete

Rolle spielt.

Auf Basis dieser Rahmenbedingungen gibt es keinen speziellen Bodentyp, fiir den in der
Schweiz der Einsatz von PK als prioritir zu erachten ist. Da Pflanzenkohle derzeit vor allem in
der Tierhaltung wirtschaftlich eingesetzt wird, wird der Eintrag auch weiterhin hauptséchlich

iiber die Hofdiinger vor allem auf Weideland, auf Kunstwiesen und im Getreideanbau erfolgen.

Insofern die Kosten PK-basierter Diingung fiir unterschiedliche Kulturen &hnlich sind (gleiche
Mengen, gleiche Methode) und die zu erwartenden Ertragssteigerungen im gleichen prozentu-
alen Rahmen liegen, wird sich PK-basierte Diingung sicher zuerst in Kulturen mit héheren

Deckungsbeitrigen etablieren.

4.5 Uber welche Verwertungspfade (direkte Applikation der Pflanzenkohle, Einsatz
Pflanzenkohle in der Tierhaltung und damit im Hofdiinger, Einsatz von Pflanzen-

kohle in landwirtschaftlichen Biogas-Anlagen, etc.) sollte der Eintrag erfolgen?

Pflanzenkohle erfiillt ihre Funktion des Nihrstoffpuffers und Kohlenstoff- sowie Wasserspei-
chers und ihr Potential zur Férderung der biologischen Aktivitit am besten im Wurzelbereich
von Pflanzen, auf jeden Fall aber nicht an der Bodenoberfldche. Wiirde Pflanzenkohle ober-
flachlich z.B. mit einem Diingerstreuer ausgebracht und nicht eingearbeitet, konnte sie an der
Sonne austrocknen, vom Wind verweht werden, oder die Bodenalbedo absenken. Zudem wiir-
den Néhrstoffe von Diingern, aus dem Regenwasser oder aus abgelagerten Biomassen von der
Pflanzenkohle an der Bodenoberfliche gebunden und wiren so nicht direkt pflanzenverfiigbar.
Es ist folglich wichtig, dass Pflanzenkohle so appliziert wird, dass sie rasch in die Wurzelzone,
also je nach Kultur mindestens 5 — 30 cm unter der Oberfliche, eindringt. Wie bereits oben
beschrieben, kann dies mechanisch durch Einpfliigen, durch streifenweise Ablagerung, Ein-
schlitzen, durch Unterfussgabe oder durch Druckluftinjektion erfolgen. Eine weitere, bisher
noch wenig erprobte Mdoglichkeit ist die Ausbringung fein gemahlener PK (< 40 pm) iiber die

(unterirdische) Tropfchenbewisserung.
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Durch die Nutzung der Pflanzenkohle in der Tierhaltung (siche Abb. 12) gelangt die PK ent-
weder liber den Mist oder iiber die Giille ins Feld (Kammann et al., 2017b; Quicker and Weber,

2016). Wird die Giille mittels Schleppschlauch und Einschlitzverfahren in den Boden eingetra-

) 2 : o
e . - D s el
P
o P b AP 3 © auadie. 4 3% 3

Abb. 13: Vertikal grabende Regenwiirmer verfrachten den aufgenom-
menen PK-Mist mit ihren Ausscheidungen in tiefere Bodenschichten.
(Bild: Freddy Abéacherli)

gen, gelangt auch die
Pflanzenkohle in die Zone,
wo sie agronomisch am
wertvollsten ist. Wird die
PK-Giille z.B. mittels tra-
ditionellem Prallteller
ausgebracht, verbleibt die
ndhrstoftbeladene PK an
der Oberfliche und wird
nur langsam tiber die Akti-
vitit von Bodenlebewesen

in den Boden eingetragen;

je biologisch aktiver und bewachsener der Boden ist, desto schneller erfolgt der Transport in

tiefere Bodenschichten. Gleiches gilt bei der iiblichen Ausbringung von gelagertem oder kom-

postiertem Mist mittels Miststreuer, sofern wie auf Weiden keine Bodenbearbeitung folgt.
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Kompostierter PK-Mist wird allerdings schneller zersetzt und biologisch eingearbeitet als Giille

oder Biogasgiille.

Wird die Pflanzenkohle in der Fiitterung von Freilandtieren eingesetzt, wird die Pflanzenkohle
mit dem Dung ebenfalls auf der Bodenoberflidche abgelegt, wird aber je nach biologischer Ak-
tivitdit der Weide recht schnell in den Boden eingetragen (Joseph et al., 2015; Schmidt et al.,
2019). Das Einpfliigen grosser Mengen unbehandelter Pflanzenkohle wird nicht empfohlen und

entspricht auch nicht der landwirtschaftlichen Praxis.

Es wird seit Jahren immer wieder diskutiert, PK zu den Biomassen von Vergidrungsanlagen zu
mischen, um den Gasertrag zu erhohen (Dietrich et al., 2020; Fagbohungbe et al., 2017). Aller-
dings ist die Datenlage hierfiir widerspriichlich, und es gibt noch kein bewihrtes Rezept,
welches in verschiedenen Biogasanalgen fiir verschiedene Biomassen empfohlen werden kann.
Biogasgiille eignet sich durchaus zur organischen Néhrstoftbeladung von PK (Glaser et al.,
2015; Kizito et al., 2015; Monlau et al., 2015). Allerdings wird dadurch aus einem derzeit kos-
tenlosen Reststoff (Biogasgiille) ein teures Diingemittel mit vermutlich eher limitierten
Vermarktungschancen, sofern nicht bereits die Einbringung von Pflanzenkohle in die zu ver-
girende Biomasse weiteren 0konomischen Nutzen wie z.B. die Erhoéhung des Gasertrags
erbringt. Durch die vorwiegende Nutzung von Feststoffvergérungsanlagen fallt in der Schweiz
ohnehin kaum Biogasgiille an. Die Reststoffe aus der Feststoffvergidrung eignen sich hingegen

sehr gut als Ausgangsmaterial fiir die Pyrolyse (Buss et al., 2016; Monlau et al., 2015).
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5. Risiken und potentielle Langzeitfolgen

Welches sind mogliche negative Langzeitfolgen durch die Akkumulation von Pflanzen-

kohle in Schweizer Béden?
5.1 Konzentrierung von Schwermetallen

Pflanzenkohle kann grundsitzlich sowohl Schwermetalle als auch organische Schadstoffe ent-
halten. Schwermetalle kommen auf natiirliche Weise in allen Biomassen vor. Diese natiirlichen
Hintergrundkonzentrationen sind fiir Mensch und Umwelt in der Regel unbedenklich, bzw. in
geringen Dosen sogar lebenswichtig. Da bei der Pyrolyse organische Bestandteile zersetzt wer-
den, Metalle aber nicht, kommt es zu einer gewissen Aufkonzentration der Schwermetalle in
der entstehenden Kohle. Nur wenige Schwermetalle gehen wihrend der Pyrolyse in die Gas-
phase iiber (d.h. sie verdampfen und werden iiber die Gasreinigung der Pyrolyseanlage
entfernt), ein Beispiel wire Quecksilber, das einen sehr niedrigen Siedepunkt (357 °C) auf-
weist, aber auch Cadmium bei Pyrolysetemperaturen iiber 600 °C (Versuchsbericht
Entsorgungsverband Saar).

Je hoher die Pyrolyseintensitét (Temperatur, Druck, Katalysatoren, etc.) ist, desto hoher ist der
Massenschwund und damit die Aufkonzentrierung der Schwermetalle, die urspriinglich in der
Biomasse enthalten waren. Der entscheidende Faktor fiir den Schwermetallgehalt der Pflanzen-
kohle liegt jedoch eindeutig in der Auswahl der Ausgangsmaterialien. Schwermetall
kontaminierte Biomassen ergeben kontaminierte Pflanzenkohlen. Aus diesem Grund kontrol-
liert das europdische Zertifizierungsorgan (EBC, 2012) die Biomassen und analysiert die daraus
produzierten Pflanzenkohlen auf Einhaltung der Grenzwerte, die fiir die Bodenschutzverord-
nung gelten. Es ist allerdings auch zu bemerken, dass die in der Pflanzenkohle gebundenen
Schwermetalle praktisch nicht 16slich sind und somit weder pflanzenverfiigbar sind (Sermo et
al., 2020) noch das Grundwasser belasten.

Chrom und Nickel kénnen zudem in den Hochtemperaturbereichen der Reaktoren aus der
Stahllegierung abgerieben werden. Dieses Risiko wird durch die Verwendung angepasster
Stahlwerkstoffe fiir den Bau der Pyrolyseeinheit minimiert und durch Zertifikatsanalysen kon-
trolliert.

Wenn Pflanzenkohle zum Beispiel bei der Kompostierung oder zur Giillebehandlung eingesetzt
wird, so adsorbiert diese je nach Aufwandmengen einen signifikanten Anteil der im organi-
schen Substrat enthaltenen Schwermetalle. Bei Hofdiinger betrifft dies insbesondere die in der
Ferkelzucht und der Hiihnerhaltung als Futterergdnzungsmittel eingesetzten Kupfer und Zink

(Yazdankhah et al., 2014). Bei der Kompostierung von Strassenbegleitgriin oder Fruchttrestern
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konnen ebenfalls erhohte Schwermetallgehalte auftreten (Mohee and Soobhany, 2014). Zu ei-
ner Akkumulation von Schwermetallen im Porensystem von PK kann es auch bei der
Anwendung zur Sanierung belasteter Boden kommen. Die so adsorbierten Schwermetalle sind
in der Regel nicht oder nur schwer bioverfiigbar (Ahmad et al., 2014; Beesley et al., 2011). Im
Vergleich zur Applikation von nicht mit PK versetzter Giille oder Kompost kann davon ausge-
gangen werden, dass die Auswaschung insbesondere von Kupfer und Zink reduziert wird (Peng
et al., 2018). Es kann allerdings nicht ausgeschlossen werden, dass unter bestimmten Umstin-
den, z.B. einer starken Absenkung des pH-Wertes oder einer Verschiebung des Redox-
Potentials (Eh) des Bodens, die adsorbierten Schwermetalle wieder geldost oder anderweitig
bioverfiigbar werden. Der Eh kann zum Beispiel durch Uberschwemmung von landwirtschaft-
lichen BoOden rasch und stark sinken, sodass die dann einsetzende Aktivitit von
Mikroorganismen bestimmte Schwermetalle mobilisieren kann. Inwiefern es dadurch aber tat-
sdchlich zu einer hoheren und schnelleren Desorption bestimmter Schwermetalle von der PK
kommt, ist wissenschaftlich bisher nicht hinreichend untersucht worden und ist derzeit als spe-
kulativ anzusehen (Husson, 2012). Signifikante Absenkungen des pH-Wertes von
landwirtschaftlichen Boden geschehen in der Regel langsam iiber viele Jahre, so dass es wei-
testgehend ausgeschlossen werden kann, dass an PK adsorbierte Schwermetalle innert kurzer
Zeit in die Bodenldsung gehen konnten.

Die Wahrscheinlichkeit, dass von PK adsorbierte Schwermetalle Monate oder Jahre nach der
Bodenapplikation plétzlich durch sich dndernde Umweltbedingungen massiv bioverfiigbar
werden ist ausserordentlich gering, kann aber auf Basis der vorliegenden wissenschaftlichen
Literatur nicht komplett ausgeschlossen werden. Gerade hinsichtlich der Problematik von Zink
und Kupfer in Giille und Mist legt die wissenschaftliche Literatur jedoch nahe, dass der Zusatz
von Pflanzenkohle die Belastung der landwirtschaftlichen Boden mit diesen beiden Schwerme-

tallen deutlich reduziert.

5.2 Auswaschung von polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK)

Der Gehalt an organischen Schadstoffen wird im Gegensatz zu den Schwermetallen vor allem
durch den Pyrolyseprozess gesteuert. Auch wenn vollig unbelastete, unbehandelte Biomasse
als Ausgangsstoff verwendet wird, werden wéhrend der Pyrolyse Schadstoffe in Form von
PAKSs gebildet werden. PAKSs entstehen vor allem in der Gasphase, und der bei weitem grosste
Anteil der so gebildeten PAKs wird in der nachgeschalteten Verbrennung der Gase eliminiert.

Daher ist der kritische Punkt bei der Herstellung von Pflanzenkohle die Trennung von Gasphase
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und Feststoff (Pflanzenkohle), da ansonsten PAKs von der sich abkiihlenden Kohle aufgenom-
men werden. Daher ist es zum einen wichtig, sich bei der jeweiligen Pyrolyse-Technologie
dariiber im Klaren zu sein, welche Parameter fiir eine saubere Abtrennung der Pyrolyse-Gase
entscheidend sind und wie diese kontrolliert werden koénnen.

Bei Pflanzenkohlen, die einen geringen PAK-Gehalt von unter 6 g pro t aufweisen, kann davon
ausgegangen werden, dass diese PAK praktisch nicht desorbierbar und damit nicht bioverfiig-
bar sind (Hilber et al., 2017b). Im Pansen von Rindern kénnen PAK jedoch aufgrund der dort
herrschenden chemischen Bedingungen mobilisiert werden (Hilber et al., 2019), was die be-
sonders strengen Grenzwerte filir Futtermittelkohle rechtfertigt (EBC, 2018).

Wihrend PAK organische Schadstoffe sind, die im Pyrolyseprozesses entstehen, werden fast
alle anderen organischen Schadstoffe, die urspriinglich in der Biomasse vorhanden waren,
durch die hohen Temperaturen in der Pyrolyse zerstort. Dies wurde zum Beispiel bei der Pyro-
lyse von Klarschlamm untersucht, da hier vielfdltige Belastungen vorliegen. Mehrere Studien
haben gezeigt, dass Medikamentenriickstinde (Ross et al., 2016), Hormone wie Ostrogene
(Hoffman et al., 2016), Erbinformationen zu Antibiotika-Resistenzen (Kimbell et al., 2018) und
polychlorierte organische Schadstoffe wie Dioxine (Dai et al., 2018) unter pyrolytischen Be-
dingungen effektiv eliminiert werden konnen. Auch PAK konnen in der Pyrolyse zerstort
werden (Fristak et al., 2019) - die niedrigen PAK-Gehalte in pyrolysiertem Klérschlamm aus
kommerziellen Pyrolyse-Anlagen bestitigen diese Ergebnisse (Hagemann et al., 2018b). Den-
noch muss immer vorab iberpriift werden, unter welchen Bedingungen (Temperatur und
Verweilzeit, ggf. zusétzlich technologiespezifische Paramater) organische Schadstofffrachten
eines spezifischen Ausgangsstoffs sich in der Pyrolyse ausreichend eliminieren lassen.

Wird, aus welchen Griinden auch immer, Pflanzenkohle mit einer erhdhten Schadstoftbelastung
hergestellt, so dass eine Anwendung in der Landwirtschaft nicht in Frage kommt, so kann die
Pyrolyse dennoch eine sinnvolle Methode des Kohlenstoffrecyclings sein. Fiir solche Pflanzen-
kohlen gibt es vielfdltige nicht landwirtschaftliche Anwendungen wie z.B. als Additiv im
Asphalt (Zhao et al., 2014), wobei freilich ebenfalls, wenn auch hohere Grenzwerte fiir Schad-
stoffe eingehalten miissen. Fiir solche Pflanzenkohlen wurde 2020 die Kategorie EBC-
Materialien eingefiihrt (EBC, 2012).

Es ist zu beachten, dass die fiir PK spezifizierten Methoden der PAK-Analyse nur in Europa
standardisiert und angewendet werden. In Europa hat sich daher auch die Herstellung PAK-
armer Pflanzenkohle etablieren konnen. Pyrolysate mit hohen PAK-Gehalten wie sie bei den

meisten Holzvergaseranlagen anfallen (Hilber et al., 2017a), gelten in Europa weiterhin als
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Sondermiill und miissen entsprechend entsorgt werden. Gerade in den USA, China und allge-
mein Siidostasien stammen die meisten als PK (engl. «biochar») vermarkteten Pyrolysate aus
Anlagen zur Holz- oder Reisschalenvergasung und weisen dadurch oft hohe bis sehr hohe PAK-
Gehalte auf. Da diese jedoch nicht oder nur mit unzureichenden Methoden analysiert werden,
ist das Problem in diesen Léndern noch weitestgehend unbekannt und wird nur zaghaft und an
den Zulassungsbehorden vorbei diskutiert.

Ein besonders hervorstechendes Beispiel ist die 2018 von chinesischen Wissenschaftlern publi-
zierte Studie zur pflanzlichen Aufnahme von PAK aus Pyrolysaten (Wang et al., 2018). Anstatt
mit der fiir PK optimierten Extraktionsmethode (Toluolheissextraktion) haben die Autoren ver-
sucht, die PAKs der PK mittels N-Hexan und Dichloromethan aus der adsorbierenden Matrix
herauszuldsen. Die Verwendung der fiir PK ungeeigneten Extraktionsmethode fiihrte dazu, dass
die PAK-Gehalte um das Mehrfache unterschétzt wurden (Hilber et al., 2012). So konnten die
Autoren behaupten, dass sémtliche untersuchten PKs unter dem damals giiltigen Grenzwert fiir
EBC basic von 12 mg kg™! gelegen hitten. Dies kann jedoch unméglich der Fall gewesen sein,
was durch die nachfolgenden Messungen der Bioverfiigbarkeit deutlich wurde. Aufgrund der
falsch gewihlten Analysemethoden kam es in der Publikation zu der Aussage, dass selbst von
Pflanzenkohlen, die die geltenden Grenzwerte einhalten wiirden, Gefahren fiir Nutzer und Oko-
systeme ausgehen. Der Gesamtgehalt an PAKSs war aber in Wirklichkeit viel hoher als der Wert,
der mit der falsch ausgewihlten Analysenmethode bestimmt wurde. Folglich konnte aus der
untersuchten PK PAK mobilisiert werden, welche gesundheitliche Schdden bei Mensch und
Tier verursachen konnten. Genau diese Befiirchtung war allerdings der Grund, weshalb das
EBC nicht nur strenge Grenzwerte, sondern vor allem auch eine an die Matrix der PK ange-
passte Methode zur Analyse und auch zur Probenahme entwickelte (Bachmann et al., 2015;
Bucheli et al., 2014; Hilber et al., 2012). Nur so kann sichergestellt werden, dass die PAK-
Gehalte auch tatsdchlich so niedrig sind wie vom Gesetzgeber vorgegeben und daher, wie von
Hilber et al. (2017) nachgewiesen, auch nicht in signifikanten Mengen biologisch verfiigbar

sind.

5.3 Immobilisierung anderer Schadstoffe wie Pflanzenschutzmittel oder Herbizide

Pflanzenkohle ist ein starker Adsorber fiir organische Molekiile wie sie in Pflanzenschutzmit-
teln (PSM) Verwendung finden (Mandal et al., 2017; Safaei Khorram et al., 2016). Die meisten
der tiblich eingesetzten Herbizide werden von PK priferiert aufgenommen (Hall et al., 2018;
Herath et al., 2016; Reid et al., 2013). Die Adsorption von Pflanzenschutzmitteln und Herbizi-

den durch PK schiitzt Grund- und Oberflichenwasser sowie die Bodenfauna. Der Abbau
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bodenschidigender Pestizide und Herbizide konnte sich damit unter Umstédnden verlangsamen,
aber auch beschleunigen, was vom Boden, dessen biologische Aktivitdt und der jeweiligen Sub-
stanz abhédngt. Solang die adsorbierten Schadstoffe nicht desorbieren, bedeutet ein

verlangsamter Abbau jedoch weder einen Nachteil noch eine Gefahr.

Anders als im Fall von Schwermetallen ist die Desorption von organischen PSM nur in gerin-
gem Masse vom pH und Eh des Bodens abhdngig, da hier andere Sorptionsmechanismen
greifen. Desorption der PSM durch langfristige Bodenverdnderungen sind somit weitestgehend
auszuschliessen. Auch wenn sich die durchschnittlichen Partikelgrossen der PK durch Abrieb,
Bodenbewegung und/oder Frost-Tau-Zyklen mit den Jahren vermindert, so wird dadurch die
Adsorptionskapazitit nicht beeintrichtigt. Da die PK sich nicht auflost oder innerhalb von Jahr-
zehnten in signifikanten Mengen abgebaut wird, ist nicht zu erwarten, dass die sorbierten PSM

plotzlich massiv in die Bodenmatrix treten.

Grundsitzlich ist zu bemerken, dass es zwar zahlreiche Studien zur Adsorptionskapazitit von
PK fiir PSM und insbesondere fiir Herbizide gibt (Hall et al., 2018; Inyang and Dickenson,
2015; Jablonowski et al., 2013; Ogbonnaya and Semple, 2013; Sopefia and Bending, 2013),
dass es aber nur wenig bis keine wissenschaftlichen Daten iiber die Adsorption und Wechsel-
wirkung von PK mit Metaboliten von PSM gibt (Dechene et al., 2014; Lei et al., 2020). Ob es
also ein besonderes Risiko der Akkumulation von Metaboliten oder von deren verlangsamtem

Abbau gibt, kann zum heutigen Zeitpunkt nicht sicher ausgeschlossen werden.

Insofern PK fiir die meisten Herbizide und Nematizide sowie andere direkt auf oder in den
Boden applizierte PSM eine adsorptive Wirkung hat, ist im Allgemeinen davon auszugehen,
dass die Wirkung dieser PSM durch PK-Applikationen verringert wird und héhere Aufwand-
mengen erforderlich werden (Graber et al., 2011; Graber and Kookana, 2015; Jones et al.,
2011). In Landwirtschaftssystemen, die auf die Bodenapplikation von PSM angewiesen sind,
sollte die Interaktion von PK mit den verwendeten PSM vorgéngig liberpriift werden; es konnte

sein, dass in dem Fall von einer PK-Applikation abzuraten wire.

Grundsitzlich bleibt zu bemerken, dass das mdogliche Risiko einer Bodentoxizitdt durch Ko-
Applikation von PK und PSM nicht von der Pflanzenkohle, sondern von den PSM stammt. Eine
okotoxikologische Gesamtbetrachtung, welche eine allfillige primére Toxizitét der PK (nied-
rig) von sekundidren Effekten (ggf. verlangsamter Abbau) je nach Matrix und Substanz
unterscheiden konnte, wire wiinschenswert, kann aber weder im Rahmen der vorliegenden Stu-
die noch vollstindig auf Basis der bisher veroffentlichen Literatur geleistet werden. Hierfiir

wiren umfassendere Forschungsprojekte notig.
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5.4 Verinderung der Bodenfauna

In Kap. 3.6 konnte mittels vier aktueller Metaanalysen, die insgesamt 268 wissenschaftliche
Publikationen mit 2717 Datensdtzen auswerteten, gezeigt werden, dass die Applikation von
Pflanzenkohle zu einer deutlichen Erhéhung der biologischen Aktivitdt des Bodens fiihrt. Im
Allgemeinen fordert Pflanzenkohle das Bodenleben (Dai et al., 2018; Drake et al., 2015; Kamau
etal., 2019; Lehmann et al., 2011; Thies et al., 2014; Whitman et al., 2020; Zhou et al., 2017).
Es gibt aber auch ein Gegenbeispiel, welches eine Reduktion der Anzahl an Regenwiirmern
beobachtete (Briones et al., 2020), was in dem Fall jedoch vor allem auf mangelnde Qualitét
nicht zertifizierter Pflanzkohle hinwies. Pflanzenkohle mit kontrollierter Qualitit wird zum
Beispiel in Wurmkompost-Systemen eingesetzt, was einerseits die Wurmkompostierung und
Wurmaktivitit positiv beeinflusst und andererseits die Biochar-Oberflichen mit funktionalen
Bodenenzymen anreichert und als biologische Aktivierung beschrieben wird (Sanchez-
Hernandez et al., 2019).

Es gibt viele Moglichkeiten, wie Pflanzenkohle Bodenmikroorganismen beeinflussen kann.
Dies betrifft Verdnderungen der physikalischen oder/und chemischen Eigenschaften des Bo-
dens (u.a. pH, Redox, Néhrstoffverfiigbarkeit, Luft- und Wassergehalt), Auswirkungen auf das
Pflanzenwachstum (verstirktes Pflanzenwachstum bedeutet auch hohere Néhrstoffverfligbar-
keit fiir die Bodenfauna) und Interferenzen mit Botenstoffen (Masiello et al., 2013). All diese
Parameter haben einen Einfluss auf die mikrobielle Aktivitit, Zusammensetzung und Funktio-
nalitdt, und es ist unmdglich, dies detailliert vorherzusagen. Insofern lassen sich die
diesbeziiglichen wissenschaftlichen Studien nur so zusammenfassen: Die Applikation von PK
fiihrt in der Regel zu hoherer Biodiversitdt sowohl hinsichtlich der Anzahl der Arten als auch
hinsichtlich der funktionalen Biodiversitit. Nachteilige Langzeitwirkungen konnten nicht nach-

gewiesen werden, sofern fiir kontrollierte Qualitdt der Pflanzenkohle gesorgt wurde.

5.5 Zusammenfassung Schadstoffe und langfristige Wirkung

Aus technischer Sicht ist es heutzutage kein Problem mehr, saubere und unbelastete Pflanzen-
kohlen herzustellen. Die Verfahren dafiir werden z.B. unter der VDI-Norm 3393 genau
beschrieben, die analytischen Prozeduren bzw. die ,,Zutaten* und Kontrollen fiir saubere Pflan-
zenkohleprodukte (z.B. iiber eine Positivliste und matrixadaptierten Analysevorschriften v.a.
fiir PAK) sind im Européisches Biochar-Zertifikat (EBC) festgeschrieben.

In der Forschung wird dem Thema ,,potentiell belastete Pflanzenkohlen* kaum noch Beachtung

geschenkt, weil hinreichend bekannt ist, wie eine Belastung zu vermeiden ist. Somit ist der
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Einsatz unbelasteter Pflanzenkohlen nunmehr vor allem ein Thema fiir die Uberwachung und
Regulierung und weniger fiir Forschung und Entwicklung. Werden von einem Hersteller die
Standards des EBC eingehalten (Analysen, Dokumentation der eingesetzten Biomassen und der

Produktionsbedingungen), ist diese Uberwachung gegeben.
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6. Ausgangsstoffe zur Herstellung von Pflanzenkohle und deren Zulassung

Bisher wird nur unbehandeltes Holz als Ausgangsmaterial fiir Pflanzenkohle in der
Schweiz bewilligt. Auf welche Stoffe konnte die Bewilligung ausgeweitet werden? Welche

Risiken und Potentiale ergiiben sich durch die Zulassung weiterer Ausgangsmaterialien?

Hinsichtlich der agronomischen Bedeutung der Pflanzenkohle gibt es keinerlei Anhaltspunkte,
dass sich Holz besser als andere Biomassen pflanzlichen Ursprungs als Ausgangsstoff fiir
Pflanzenkohle eignet. Wie in den verschiedenen Sektionen von Kapitel 3 gezeigt wurde, haben
Pflanzenkohlen aus nicht holzigen Biomassen hdufig sogar agronomische Vorteile, die zum
einen auf den hoheren Mineralstoffanteil und zum anderen auf die hohere Makroporositit (u.a.
besser fiir mikrobielle Besiedlung) zuriickzufiihren ist. So hatte die Metastudie von Ye et al.
(2020) bemerkenswerterweise ergeben, dass Pflanzenkohlen aus nichtholzigen Biomassen wie
Stroh, Bléttern oder Trester signifikante Ertragswirkungen in Verbindung mit Diingern zeigten,

Pflanzenkohlen aus holzigen Biomassen hingegen nicht.

Auch hinsichtlich der Klimawirkung wére es besser, Holz moglichst nicht zu pyrolysieren, son-
dern als Baumaterial oder Ausgangsstoff fiir die chemische Industrie oder als sonstigen Ersatz
fiir fossile Kohlenstoffe in der Materialherstellung einzusetzen, wie sie von Frey et al. (2018)
oder Song et al. (2018) beispielhaft gezeigt wurden. Holz ist eigentlich ein zu wertvolles Ma-
terial, um durch Verbrennung oder Pyrolyse energetisch verwertet zu werden, ohne stofflich
vorher genutzt worden zu sein. Unabhédngig davon bleibt die Pyrolyse hinsichtlich der Klima-

wirkung natiirlich besser als die Verbrennung.

Im Sinne der Kreislauf- und C-Senken-Wirtschaft sollte fiir nichtholzige Biomassen daher auf
jeden Fall gepriift werden, sie als Ausgangsstoff fiir die Pflanzenkohleherstellung zu autorisie-
ren. Die Empfehlung zur Autorisierung nicht holziger Biomassen fiir die Herstellung von
Pflanzenkohle bedeutet keineswegs, dass jegliche Biomasse pyrolysiert werden konnte, sollte
oder wiirde. Dies kann durchaus dem Markt iiberlassen werden. Stroh z.B., dass in der Tierhal-
tung bendtigt und zu derzeitigen Preisen von 200 CHF pro Tonne (Trockensubstanz - TS)
gehandelt wird, wire viel zu teuer fiir die PK-Herstellung, wo mit maximalen Biomassepreisen
von 100 CHF pro Tonne (TS) gerechnet wird. Bei einem iiblicher PK-Ertrag von 20 - 25% der
Biomasse (TS), bedeuten Biomassepreise von 100 CHF pro Tonne (TS) bereits 400 — 500 CHF
Materialkosten pro Tonne Pflanzenkohle, was bei Héandlerpreisen von 600 — 800 CHF pro
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Tonne Biochar keine Gewinnmarge lisst, sofern nicht auch die freiwerdende Energie vermark-
tet werden kann. Hohere Biomassepreise wiirde das PK-Produkt nicht mehr konkurrenzfahig

sein lassen.

Biomasse-Ausgangsstoffe fiir die Pyrolyse werden aus wirtschaftlichen Griinden vor allem
Reststoffe aus der Verarbeitung land- und forstwirtschaftlicher Produkte sein, die sich sonst
nicht weiter nutzen lassen. Im Anhang 1 des vorliegenden Dokuments ist die EBC-Positivliste
fiir geeignete Biomasse-Ausgangstoffe zur Pyrolyse abgedruckt. Die Liste enthdlt sowohl Rest-
stoffe als auch Biomasse-Primarprodukte. Alle auf der Positivliste verzeichneten Biomassen
erlauben es, mit der entsprechenden Pyrolysetechnologie saubere und nachhaltig einsetzbare

(EBC-zertifizierte) Pflanzenkohle herzustellen.

Es ist nicht davon auszugehen, dass bei einer Zulassung dieser sonstigen Biomassen das der-
zeitige System der landwirtschaftlichen Néhrstoffrezyklierung wesentlich beeintrachtigt wiirde.
Grundsitzlich eignen sich zwar alle auf der Positivliste aufgenommenen Biomassen auch fiir
die Kompostierung sowie flir Biogasanlagen, doch sind fiir die pyrolytische Umwandlung vor
allem trockene, homogene, ndhrstoffarme und gut zerkleinerbare Biomassen von Vorteil, wo-
hingegen fiir Kompostierung und Biogasanlagen eher feuchte und nihrstoffreichere Biomassen

von Vorteil sind.

Die in der Biomasse-Positivliste enthaltenen Ausgangsstoffe fiir die Pyrolyse sind teilweise
wichtige Nahrstofftriager, die als Hof- und Recyclingdiinger in der Landwirtschaft eingesetzt
werden (z. B. Ernteriickstéinde, Gérreste). Wéhrend der Pyrolyse konnen zwar je nach Pyroly-
sebedingungen bis zu 50% des Stickstoffgehaltes der verarbeiteten Biomassen verloren gehen
(Mohanty et al., 2013), Verluste in dieser Grossenordnung entstehen aber bei der Kompostie-
rung und bei der Vergirung in Biogasanlagen einschliesslich der nachfolgenden
Bodenapplikation ebenso. Bei der Pyrolyse fallen die Stickstoffverluste allerdings als atomarer,
klimaneutraler Stickstoff an und nicht in Form von Nitratauswaschung sowie als Ammoniak-
und Lachgasemissionen wie es bei der Kompostierung und Vergidrung bzw. bei der Ausbrin-
gung von Hofdilingern der Fall ist. Hinsichtlich der N-Bilanz kann die Pyrolyse der Reststoffe
daher nicht als nachteilig gegeniiber den alternativen Reststoffverwertungen wie Kompostie-

rung oder Vergirung angesehen werden.

Bei der Pyrolyse von Gérresten aus Biogasanlagen miissen diese zundchst einer mechanischen
Behandlung unterzogen werden, z.B. durch eine Bandfilterpresse, um den Wassergehalt zu re-
duzieren. Nur der verbleibende Feststoff wird sodann pyrolysiert. Der durch die Vergédrung

bereits mineralisierte Stickstoff bleibt in Form von Ammonium im fliissigen Gérrest, der nicht
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thermisch behandelt wird, sodass hier auch keine Verluste entstehen. Wird die aus dem Fest-
stoff hergestellte Pflanzenkohle mit dem fliissigen Gérrest gemischt, konnen N-Verluste in
Form von Lachgas- und Ammoniakemissionen sowie durch Nitratauswaschung im Vergleich
zur direkten Ausbringung des Gérrests vermindert werden. Insgesamt wire die Klimabilanz
besser und die N-Bilanz etwa gleich, wenn der abgepresste Feststoff pyrolysiert und die Pflan-

zenkohle mit dem fliissigen Gérrest zu einem pflanzenkohle-basierten Diinger gemischt wiirde.

In der EU wurde das Diingemittelrecht 2019 mit der Verordnung (EU) 2019/1009 neu geordnet.
Dort wurde festgelegt: Unverziiglich nach dem 15. Juli 2019 bewertet die Kommission Struvit,
Biokohle und Ascheprodukte. Falls sich aus der Bewertung ergibt, dass die Kriterien gemdss
Absatz 1 Buchstabe b erfiillt sind— erldsst die Kommission gemdss Absatz I delegierte Rechts-

akte, mit denen die genannten Materialien in Anhang Il aufgenommen werden.

Dieser delegierte Rechtsakt steht zwar noch aus (Stand 11/2020), aber die Regelungen zum
Einsatz von Pflanzenkohle liegen bereits beschlussfertig vor. Hinsichtlich der Zulassung von
Biomassen als Ausgangsstoff fiir die Herstellung von Pflanzenkohle hat sich die EU-
Verordnung an der EBC-Positivliste orientiert. Alle in der EBC-Positivliste (Anhang 1) gelis-
teten Biomassen wéren auch in der neuen EU-Verordnung zuldssig. Seit 2020 ist das EBC in
der Kategorie EBC-Agro zudem mit allen sonstigen Anforderungen dieser Verordnung kon-

form.

,Pflanzenkohle (Pyrolyseprodukte) aus einem breiten Spektrum von organischen Materialien
pflanzlichen Ursprungs» sind laut Anhang I Durchfiihrungsverordnung (EU) 2019/2164 und
gemaiss der Verordnung (EG) Nr. 834/2007 als Bodenhilfsmittel im biologischen Landbau zu-
gelassen (EU-Bio, 2019). Auch hier gibt es keine Einschrinkungen hinsichtlich der Biomassen,

sofern sie nicht tierischen Ursprungs sind.
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7. Biomassepotential fiir die Herstellung von Pflanzenkohle

Wie viel Biomasse wire fiir die Nutzung des C-Sequestrierungspotentials durch Pflanzen-
kohle notig? Wie viel Biomasse stiinde fiir die Herstellung von Pflanzenkohle zur

Verfiigung?

Grundsitzlich wiirden in der Schweiz rund 2,9 Millionen Hektar Land fiir die Applikation von
Biochar in Frage kommen. Dies umfasst land- und forstwirtschaftlich genutzte Flachen sowie
Weideland und Alpflachen ebenso wie unversiegelte Siedlungsflichen, auch wenn diese nur
teilweise der heutigen fiir Pflanzenkohle giiltigen Diingemittelzulassung des BLW unterlie-
gen. Auf Alpflichen wiirde die PK vermutlich nur iiber die Fiitterung auf die Alp gelangen,
da sonstige Diingung und Giilleaustragung eher unwirtschaftlich oder nicht autorisiert sind. In
urbanen Flidchen wiirde die PK vor allem fiir Baumpflanzungen, zur Revitalisierung von ge-
schwiéchten Bestandsbdumen durch Injektion und in Form von Substraten fiir Dach- und

Fassadenbegriinung sowie fiir Sickerbecken von Regenwasser und Strassengrdben eingesetzt.

Auf Weiden kann die Pflanzenkohle sowohl iiber Giille und Mist als auch iiber die Fiitterung
in den Boden gelangen. Im Obst-, Reb- und Gartenbau wiirde die Pflanzenkohle vor allem
direkt bei der Pflanzung sowie mikronisiert {iber Tropfchenbewisserung, in Pflugstreifen oder
per Injektion eingebracht. Im Forst wiirde man PK vermutlich vor allem bei Neupflanzungen
einsetzen. Zwar konnte man theoretisch auch per Injektion und Oberflachenapplikation arbei-
ten, aber das wire kaum wirtschaftlich. Interessant ist im Kontext Forst auch das Konzept,
einen geringen Anteil an Holzasche (Rostasche) aus Waldholzfeuerungen als Additiv in der
Pyrolyse einzusetzen, um durch katalytische Wirkungen des in der Asche enthaltenen Kaliums
den Kohleertrag zu erh6hen, aber auch um die mineralischen Néhrstoffe in der Asche besser
und mit geringen Gefahren der Auswaschung wieder in den Kreislauf zurtickzubringen (Buss
etal., 2019; Masek et al., 2019). Die geltenden Grenzwerte fiir Schwermetallgehalte der Pflan-
zenkohle bleiben mit oder ohne den Einsatz von Holzasche als Pyrolyse-Additiv natiirlich die

gleichen.

Im Ackerbau (400.000 ha) wire die Einbringung insbesondere als pflanzenkohle-basierte
Diinger mittelfristig gut skalierbar und kdnnte tiber Unterfussdiingung, Injektion, das reihen-

weise Einpfliigen oder auch iiber konventionelles Streuen und Einpfliigen erfolgen.

Bei durchschnittlichen Applikationsmengen von jéhrlich 0,5 — 1 t Pflanzenkohle pro ha wiir-
den, wenn man zudem davon ausgeht, dass auf rund 50% der Flachen Pflanzenkohle eingesetzt
wiirde, jahrlich ca. (2'900'000 ha * 50% * 0.5 t PK/ha =) 725.000 t bis 1.500.000 t Pflanzen-
kohle bendtigt (sieche Tab. 4). Zieht man fiir die PK-Applikation nur die Landwirtschaftsflache
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heran, die gediingt werden darf (Acker-, Weideland und Alp sowie Obst-, Reb- und Gemiise-
bau), so ergibt sich ein jahrlicher Bedarf von (1'481'000 ha * 50% * 0.5 t PK/ha =) 370.000 t
bis 740.000 t. Die folgenden Abschitzungen zur Verfligbarkeit der dafiir notwendigen Bio-
masse stiitzen sich insbesondere auf die Publikationen von Thees et al. (2017) sowie Burg et

al. (2018).

Nach Thees et al. (2017) stehen in der Schweiz bereits heute 17,6 Millionen t (Mt) nachhaltig
erzeugter Biomasse, die bisher nicht energetisch genutzt wird, zur Verfligung. Dies entspricht
rund 3 Mt Trockensubstanz, aus der bei einem Ertrag von 25% rund 750.000 t Pflanzenkohle
pyrolysiert werden konnten. Theoretisch wére also das Biomassepotential bereits heute vorhan-
den. Der grosste Anteil, der bisher nicht energetisch genutzten Biomasse liegt jedoch als
Hofdiinger vor (54% der TS), welcher bereits direkt oder iiber die Kompostierung als Diinger
rezykliert wird. Ohne eine Umwidmung der derzeitigen Biomassenutzung wéren fiir eine pyro-

lytische Nutzung nur etwa 1,4 Millionen t (TS) fiir 350.000 t Pflanzenkohle verfiigbar.

Allerdings sollte die Moglichkeit der Pyrolyse von Hofdiinger tatsdchlich gepriift werden. Der
bei der Pyrolyse von Hofdiingern zu erwartende N-Verlust von 50% entspricht in etwa der
gleichen Grossenordnung, wie sie auch bei der Giille- und Mist-/Kompostwirtschaft angesetzt
werden muss (Oenema et al., 2007). Mit dem gewichtigen Unterschied, dass die N-Verluste bei
der Pyrolyse und der Anwendung des pyrogenen Wirtschaftsdiinger weder als Nitratauswa-
schung noch als Ammoniak oder Lachgasemission zum Umweltproblem werden, sondern
durch die standardméssige Abgasreinigung als molekularer Stickstoff (N2) wieder in die Atmo-
sphére zurlickkehren. Damit erfolgt der Verlust an Stickstoff kontrolliert, messbar und in Form
von Emissionen ohne Klimawirkung. Zudem werden im Gegensatz zur Lagerung und Ausbrin-
gung von Giille anoxische Verhéltnisse konsequent vermieden, was die Bildung von Methan
drastisch mindert. Durch die Pyrolyse von Hofdiinger kdnnten in der Schweiz aus insgesamt
3,1 Millionen Tonnen Hofdiinger (TS) ca. 800.000 t PK-dhnliche Hofdiinger pro Jahr produ-

ziert werden.

Wenn zudem die Biomassekraftwerke der Schweiz auf die Technologie der Holzvergasung
umgestellt wiirden, wobei durch Effizienzsteigerung etwa die gleiche Menge Energie produ-
ziert werden konnte, wiirden bis zu 10% des Biomasse-Trockengewichts als Pflanzenkohle
anfallen, die bei Einsatz geeigneter, moderner Technologie auch die Anforderungen des EBC
erfiillen. Damit kdnnten zusétzlich aus 2,3 Millionen t (TS) holziger Biomasse bis zu 230.000
t Pflanzenkohle gewonnen werden. Somit konnte, sogar ohne Umwidmung der heutigen Bio-

massenutzung rund 580.000 t Pflanzenkohle pro Jahr hergestellt werden, womit rund
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Dreiviertel der diingbaren Landwirtschaftsfliche der Schweiz mit 500 kg Pflanzenkohle pro

Hektar versorgt werden konnten.

Weitere potentielle, derzeit kaum oder suboptimal genutzte Biomassen sind Gérreste aus Bio-
gasanlagen sowie biologische Hausabfille (griine Tonne), deren Kontamination mit
Kunststoffen die Rezyklierung als Biodiinger langfristig schwierig macht. Durch die Pyrolyse
konnten die Kunststoffverunreinigungen der Biomasse eliminiert werden (Bernardo et al.,
2012; Blasing and Amelung, 2018; siehe auch Projektreport «CoPyKu»/ UTF 626.05.20 an
BAFU von 2020).

Mit zusétzlichen Massnahmen zur Erhéhung der Biomasseproduktivitét konnten in der Schweiz
durchaus sogar mehr als das Doppelte an Pflanzenkohle produziert werden. Fiir ein solches
Maximalszenario miissten auf dem Ackerland nicht nur Teile des Strohs und der Spelzen pyro-
lytisch verwertet werden, sondern auch konsequent Zwischenfriichte und Biomassestreifen
(Agroforst, zum Beispiel streifenformige Kurzumtriebe) angebaut werden. Naturwiesen und
Weiden miissten zudem mit Baumen und 6kologisch angepassten Biomassestreifen aufgewertet
werden. Im Obst-, Reb- und Gartenbau miissten konsequent Schnittholz und Erntereste pyroly-
tisch aufbereitet werden. Das Waldholz aus dem jihrlichen Aufwuchs diirfte nicht mehr
energetisch, sondern nur noch fiir C-speichernde Materialien und Pyrolyse verwendet werden.
Bei all diesen Massnahmen bleibt jeweils zu beachten, dass stets geniligend Streu und Mulch
auf den Flachen zuriickbleibt, um fiir Bodenbedeckung und Erhalt der Biodiversitét zu sorgen.
Dariiber hinaus miissten die urbanen Biomassen wie Kldrschlamm und Bioabfille konsequent

einer pyrolytischen Verarbeitung zugefiihrt werden (siche Tab. 3).

Tab. 3: Abschditzung des theoretischen Biomassepotentials der Schweiz

Flache in ha Pgtential f[ir. sekundare Bit.Jmfasse— Kommentare
Biomassen in t(TS)/ha |Potential in t(TS)/a

Bei einem durchschnittlichen Strohertrag von 6 t(TS)/ha + Spelzen, Biomassestreifen,
Ackerland 407’100 4.0 1'628'400.0 |Zwischenfruchtstroh
Naturwiesen / Weiden 509'767 2.0 1'019'534.0 [Umwandlung in Silvopasture mit Baumen und Biomassestreifen (20% der Flache)
Alpflachen 513’860 - - Biomasseproduktivitdt gering, schwer Biomasse zu ernten
Obst-, Reb-, Gartenbau 50'973 2.0 101'946.0 |Jahrliches Schnittholz 1.5 - 3 t(TS)/ha

Naturlicher Aufwuchs 6.5 t(TS)/ha, davon nur knapp 50% wegen anderer Nutzung und
Forst 1'293’100 3.0 3'879’300.0 |schlechter Erreichbarkeit von Bergwaldern
unversiegelte 200'000 t(TS) Kldrschlamm, 500'000 t(TS) Lebensmittelreste nach Vergarung, 100'000
Siedlungsflachen 115’800 6.9 800’000.0 |t(TS) Kehrricht
Gesamt 2'890'600 7'429'180

Wiirden alle diese Massnahmen in der Schweiz umgesetzt, wiirde sich ein theoretisches Bio-

massepotential von rund 7,4 Millionen Tonnen Biomasse (TS) fiir die Verarbeitung zu
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Pflanzenkohle, Pyrolysedl und Pyrolysegas ergeben (Tab. 4). Selbst mittelfristig liesse sich ein
solches Maximalszenario kaum umsetzen, da zum einen verschiedene Biomassen bereits fiir
andere Nutzungsarten verwendet werden (v.a. energetische Nutzung, Mulch und Einstreu) und
es zum anderen gesetzliche Vorschriften und langfristige Bundesstrategien gibt, welche eine
pyrolytische Verwertung bestimmter Biomassen momentan erschweren (v.a. Kldrschlammver-
brennung, Vergirung). Hier muss jeweils im Einzelfall gepriift werden, ob und wie Pyrolyse
mit allen Randbedingungen vereinbar eingesetzt werden kann, und ob angesichts der zu errei-

chenden Klimaziele unter Umstidnden andere Prioritidten zu setzen sind.

Burg et al. (2018) haben ein dhnlich hohes theoretisches Biomassepotential von 13,8 Mt fiir die
Schweiz ermittelt, wovon nach Ansicht der Autoren nur etwa die Hilfte nachhaltig bereitge-
stellt werden konnte (6,3 Mt, Tab. 4). Unter Abzug der bereits anderweitig genutzten bzw.
entsorgten Biomassen (3,4 Mt) berechnen sie das derzeit realistisch noch zusétzlich nutzbare
Biomassepotential als 2,8 Mt. Insofern der Fokus von Burg et al., (2018) vor allem auf dem
energetischen Potential der Biomassen lag, lassen sich die Daten nicht direkt auf das C-Senken-
Potential durch Biomassepyrolyse iibertragen, aber sie sind eine hervorragende Grundlage, um
verschiedene solche Szenarien unter unterschiedlichen Annahmen und Zeithorizonten fiir die
Schweiz zu berechnen, was den Rahmen der vorliegenden Studie allerdings iibersteigen wiirde.
Je nach den getroffenen Annahmen hinsichtlich der stofflichen und energetischen Nutzung, der
okonomischen Rahmenbedingungen und der gesetzlicher Entsorgungsvorschriften wird das
jéhrliche Biomassepotential der Schweiz zwischen 2025 und 2050 voraussichtlich zwischen 2,8

und 7,4 Mt (TS) liegen.

Tabelle 4: Potential der schweizerischen Biomasse-Ressourcen fiir die energetische Nutzung.

(Quelle: Burg et al., 2018).

Biomass resource Fresh mass Dry mass Primary energy content (PJ)

(M) My

Theoretical potential Animal manure 24.2 31 488
Agricultural crop by-products 28 0.8 149
Sewage sludge 8.7 0.3 4.9
Organic fraction of household garbage 0.8 0.4 6.0
Green waste from households and landscape 0.8 0.3 4.3
Commercial and industrial organic waste 22 1.0 13.6
Waste wood (1.0) (0.8) (14.4)
Wood residues (2.5) (1.5) (24.0)
Forest wood 13.5 7.3 107.5
Wood from landscape maintenance 1.2 0.6 9.4
Total 54.1 13.8 209.4
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8. Das Klimapotential von Pflanzenkohle in der Schweiz

8.1 Welches Potential haben Schweizer Bioden (landwirtschaftlich genutzte Béden,
Waldbéden, stidtische Boden) fiir die C-Sequestrierung durch Pflanzenkohle, ohne
die Bodenfruchtbarkeit zu gefihrden?

Wie in Kapitel 4.3 dargelegt, ist keine maximale Applikationsmenge fiir Pflanzenkohle zu er-
kennen, oberhalb derer die Bodenfruchtbarkeit gefdhrdet wiirde. Bei jdhrlichen
Applikationsmengen von 0.5 — 1 Tonnen pro Hektar und Jahr wiirden, wenn im Jahr 2021 damit
begonnen wiirde, im Jahr 2050 lediglich Gesamtmengen von 15 bis 30 t/ha erreicht. Dies ent-
spriache 0,3 bis 0,6 % des durchschnittlichen Oberbodengewichts (oberste 35 cm) und wiirde
bei einem durchschnittlichen Gehalt an OBS von 5% bedeuten, dass [0.3% * 70% C / (5%%*1.72
C) =] 7 — 14% des Bodenkohlenstoffs pyrogenen Ursprungs wire.

Geht man davon aus, dass der Bodenkohlenstoff zwar im globalen Durchschnitt zu 14% aus
natiirlichem pyrogenen Kohlenstoff (PyC) besteht, in Mitteleuropa jedoch nur zu durchschnitt-
lich 6% (Reisser et al., 2016), so wiirde in der Schweiz die jéhrliche Applikation von 0,5 — 1
t/ha flir 30 Jahre den PyC-Gehalt des Bodenkohlenstoffs lediglich in einem Masse erhohen,
dass er dem globalen Durchschnitt entsprechen wiirde. Beachtet man ferner, dass Massnahmen
zum Aufbau der OBS durch die Applikation von Pflanzenkohle gefordert werden und der OBS-
Gehalt mit pflanzenkohle-basierter Diingung steigt (Kap. 3.8), so wiirde dementsprechend der
prozentuale PyC-Anteil an der OBS weniger stark zunehmen. Wie in Abb. 13 gezeigt, kann der
natiirliche PyC-Anteil bis liber 50% des SOC-Gehaltes betragen. Es ist nicht liberliefert, dass
diese extrem hohen PyC-Anteile sich negativ auf die Produktivitdt der Fliche ausgewirkt hét-
ten. In Kap. 4.1 wurde dargelegt, dass auf alten Kohlerstandorten Boden in Belgien mit {iber
100 t PK/ha entstanden sind, deren Produktivitit die der Nachbarfldchen um tiber 20% tibertrifft
(Kerr¢ et al., 2017).

Basierend auf den hier zusammengefassten Daten und basierend auf einem starken wissen-
schaftlichen Konsens (siehe Kap. 3) kann mit sehr hoher Sicherheit davon ausgegangen werden,
dass jahrliche Applikationsmengen von 0,5-1 t/ha iiber einen Zeitraum von 30 Jahren oder ein-
bis mehrmalige Applikationen von 30 t/ha keine negativen Auswirkungen auf die Bodenfrucht-
barkeit haben wiirden (sieche Kap. 5). Die Menge von 30 t/ha beinhaltet eine sehr hohe
Sicherheitsmarge, da es viele wissenschaftlich gut dokumentierte Beispiele dafiir gibt, wie auch
grosse Mengen pyrogenen Kohlenstoffs (> 100 t/ha, siche Kap. 3) die Bodenfruchtbarkeit for-

dern, auf keinen Fall aber verschlechtern.
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Abb. 13: Hdiufigkeitshistogramm des Gehalts
an pyrogenem Kohlenstoff (PyC) in Massen-
% des gesamten Bodenkohlenstoffs (SOC)
fiir 569 einzelne, global durchgefiihrte Bo-

: denanalysen. Jede Spalte stellt einen

} : \ Zuwachs von 2% des PyC-Gehalts dar.

‘ : , , H I ‘ = 1 ] —= (Reisser et al., 2016)
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Geht man im Ackerbau, in der Weide- und Almwirtschaft, Forst und im Obst-, Reb-, und Gar-
tenbau von durchschnittlichen Applikationsmengen von 1 Tonne pro Hektar und Jahr aus und
auf unversiegelten Siedlungsfldchen von jdhrlich 2 t/ha; und nimmt man ferner an, dass nur
30% des Forsts und 70% der Almen und urbanen Flachen, aber 80 bis 90% des Ackerlands und
der Weiden mit pflanzenkohle-basierter Diingung aufgewertet werden, so ergibt sich fiir die
Schweiz ein jahrlicher bodenbasierter Aufbau von Kohlenstoffsenken in Hohe von 3,9 Mega-
tonnen (Mt) COzeq (Tab. 5b). Um diese Menge zu erreichen, wiirden allerdings 7,4 Mt
Biomasse (TS) bendtigt, was, wie oben dargelegt, zwar theoretisch mdglich wére, die derzeitig
okonomisch und legal verfiigbaren Biomassen um einen Faktor von 2,5 iibersteigt (siche Kap.
7). Mit den derzeit nach (Thees et al., 2017) verfligbaren Biomassen von 3 Mt kdnnten nur
deutlich weniger Flichen mit geringeren Mengen Pflanzenkohle versorgt werden, was ein Ge-
samtpotential an C-Senken von nur 1,5 Mt COzeq ergébe (Tab. 5a)

Die C-Senken-Werte von 3,9 Mt bzw. 1,5 Mt COzeq entsprechen knapp 8,2% bzw. 3,3% der
COzeq-Emissionen der Schweiz vom Jahre 2017. Werden die Emissionen der Schweiz bis 2050
wie geplant um 90% gesenkt, so konnte die C-Senken-Leistung der jahrlichen PK-Applikation
in der Land- und Forstwirtschaft sowie auf urbanen Flachen 82% bzw. 33% der gesamten noch
verbleibenden COeq-Emissionen kompensieren (Tab. 5).

Die Biomasse, die fiir den jahrlichen Aufbau dieser C-Senkenleistung bendtigt wiirde (7,4 bzw.
3 Mt TS) konnte, wie in Kap. 7 dargelegt, aus landwirtschaftlichen Sekundér- und Biorecyc-
lingprodukten in der Schweiz gewonnen werden. Die tatséchlich verfiigbaren Biomassemengen
héngen von den in Kap. 7 beschriebenen wirtschaftlichen und gesetzlichen Rahmenbedingun-
gen ab.

Wiirde allerdings nicht nur das feste Pyrolyseprodukt (Pflanzenkohle), sondern auch das ent-

stehende Pyrolysedl fiir geologische Senken oder fiir Materialien wie z.B. Asphalt verwendet,
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so dass der enthaltene Kohlenstoff sequestriert bleibt, so erhoht sich die Kohlenstoffeffizienz
der Pyrolyse auf bis zu 70% (Schmidt et al., 2019; Werner et al., 2018). In dem Fall kénnten
zusétzlich zur agronomischen Anwendung der Pflanzenkohle zusédtzliche C-Senken durch Nut-
zung in Materialien (Ersatz von fossilem C) oder in geologischen Lagerstatten geschaffen
werden. Diese Methode wird «pyrogenic carbon capture and storage», kurz PyCCS, genannt
(Schmidt et al., 2019). Das schweizerische PyCCS-Gesamtpotential liegt zwischen 3,9 und 9,5
Mt CO2eq je nach den verfiigbar gehaltenen Biomassen (Tab. 5).
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Tab. 5: C-Senken-Potential fiir landapplizierte Pflanzenkohle und Gesamt-PyCCS-Potential fiir sekunddre Biomassen in der Schweiz. Das obere

Szenario (5a) basiert auf den nach (Thees et al., 2017) verfiigharen Biomassen der Schweiz. Das untere Szenario (5b) ist ein Maximal-Szenario, das

auf maximal verfiigharen Biomassen nach Tab. 4 beruht. Die Fldchendaten basieren auf Daten des Statistischen Bundesamts (Statistischen Atlas

der Schweiz 2009-2020). Die Fldchenanteile und mittlere Applikationsmengen sind Expertenschdtzungen. Das C-Senken-Potential beruht auf
Durchschnittswerten des EBC fiir vergleichbare Pflanzenkohlen. Das PyCCS-Potential wurde berechnet nach (Schmidt et al., 2019). Die Senken-

Emissions-Verhdltnis) ist das Verhdltnis der CO2eq-Emissionen zur Gesamtmenge der geschaffenen CO2eq-Senke im Vergleichszeitraum (2020
bzw. 2050), bezogen hier auf die CO2eq-Emissionen von 47,2 Millionen t pro Jahr fiir 2020 und 10% dieses Wertes fiir 2050 (entsprechend den

Klimazielen des Bun

desrates).

PyCCS-Szenario Schweiz basierend auf einer Biomasse-Verfiigbarkeit von 3 Mt(TS) pro Jahr.

Mittlere PK- Potential fur
Anteil der Flache Applikations- sekundare Biomasse- Bedarf an C-Senken- (Jahrlicher C- Gesamtlandsenke |Gesamt PyCCS-Potential
mit PK- Applikations-|menge in Bedarf an PKin |Biomassenin [Potential in Biomasse fir PK |Potential |Senken-Aufbau |in CO2eqim Jahr |(Land+Material Senke) in
Fliche in ha Applikation weg t(TS)/ha/a t(TS)/a t(TS)/ha t(TS)/a int(TS)/a der PK int CO2eq 2050 in Millionen t [tCO2eg/a
Ackerland 407'100 50% | Injektion 0.9 183'195 2.5 1'017'750.0 824'378 55% 369'443 11'083'298 1'306'113
Naturwiesen / Weiden 509'767 50% [Gulle 0.7 178'418 1.0 509'767.0 802'883 70% 457'941 13'738'221 654'201
Alpfléachen 513'860 20% |Futter 1 102'772 - - 462'474 70% 263'781 7'913'444 -
Obst-, Reb-, Gartenbau 50'973 50%|Injektion 1 25'487 2.0 101'946.0 114'689 60% 56'070 1'682'109 130'831
Forst 1'293'100 10% | Injektion 1 129'310 1.0 1'293'100.0 581'895 67% 317'672 9'530'147 1'659'478
unversiegelte Siedlungsflachen 115'800 30% |Substrat 1.5 52'110 1.0 115'800.0 234'495 45% 85'982 2'579'445 148'610
Gesamt diingbare Fliche 1'481'700 40% 1.0 489'872 1.1 1'629'463.0 2'204'424 66% 1'147'236 34'417'071 2'091'144
Gesamt Schweiz 2'890'600 671'292 3'038'363 3'020'814 1'550'889 46'526'663 3'899'233
Senken-Emissions-Ratio 2020 3.3% 8%
Senken-Emissions-Ratio 2050 33% 83%
Maximum PyCCS-Szenario basierend auf einer Biomasse-Verfiigbarkeit von 7,4 Mt(TS) pro Jahr
Mittlere PK- Potential fur
Anteil der Flache Applikations- sekundare Biomasse- Bedarf an C-Senken- |Jahrlicher C- Gesamtlandsenke |Gesamt PyCCS-Potential
mit PK- Applikations-|menge in Bedarf an PKin [Biomassenin |Potential in Biomasse fur PK [Potential |Senken-Aufbau [in CO2eq im Jahr (Land+Material Senke) in
Flache in ha Applikation weg t(TS)/ha/a t(TS)/a t(TS)/ha t(TS)/a int(TS)/a der PK int CO2eq 2050 in Millionen t |tCO2eq/a

Ackerland 407'100 80% |Injektion 1 325'680 4.0 1'628'400.0 1'465'560 55% 656'788 19'703'640 2'089'780
Naturwiesen / Weiden 509'767 75%|Gille 1 382'325 2.0 1'019'534.0 1'720'464 70% 981'301 29'439'044 1'308'402
Alpflachen 513'860 70% | Futter 1 359'702 - - 1'618'659 70% 923'235 27'697'054 -
Obst-, Reb-, Gartenbau 50'973 90% | Injektion 1 45'876 2.0 101'946.0 206'441 60% 100'927 3'027'796 130'831
Forst 1'293'100 30% |Injektion 1 387'930 3.0 3'879'300.0 1'745'685 67% 953'015 28'590'441 4'978'435
unversiegelte Siedlungsflachen 115'800 70% [Substrat 2 162'120 6.9 800'000.0 729'540 45% 267'498 8'024'940 1'026'667
Gesamt 2'890'600 1'663'633 7'429'180 7'486'348 3'882'764 116'482'915 9'534'114
Senken-Emissions-Ratio 2020 8.2% 20%
Senken-Emissions-Ratio 2050 82% 202%




8.2 Welches weitere Einsparungspotential an landwirtschaftlichen Treibhaus-
gasemissionen (insbesondere Lachgas und Methan) ergibt sich aus den

verschiedenen Verwertungspfaden?

Beruhend auf den in Kap. 3.12 besprochenen vier Metastudien und basierend auf iiber 500 Da-
tensdtzen konnte hinsichtlich Lachgas-Emissionen mit sehr hoher Sicherheit geschlussfolgert
werden, dass die Applikation von Pflanzenkohle die Lachgasemissionen um durchschnittlich
mehr als 30% reduzieren kann und zwar {iber alle Klimazonen und Bodentypen hinweg (Kap.
3.12). Bei derzeitigen Lachgasemissionen aus der schweizerischen Landwirtschaft von rund 1,9
Millionen Tonnen COzeq (BAFU, 2020 - enterische N>O-Emissionen inbegriffen), besteht hier
ein direktes Einsparungspotential von rund 570.000 t COzeq pro Jahr durch den Einsatz von
Pflanzenkohle. Allein dies entspricht bereits 8,6% der landwirtschaftlichen THG-Emissionen
bzw. 1,2% der schweizerischen CO2eq-Emissionen (BAFU, 2020). Ein Unsicherheitsfaktor be-
steht hier hinsichtlich der fiir diesen Effekt einzusetzenden Mengen an Pflanzenkohle, da die
meisten Untersuchungen auf Einsatzmengen beruhten, die deutlich grosser waren als sie tibli-
cherweise bei der PK-basierten Diingung angewendet werden und noch keine Untersuchungen
zum Effekt von wiederholte PK-Gaben auf die Lachgasemissionen vorliegen. Um den tatsich-
lich zu erzielenden Effekt fiir die Schweiz zu bemessen, miissten die Versuche systematisch
mit verschiedenen schweizerischen Bodentypen und PK-basierten Diingern durchgefiihrt wer-
den.

Die Datenlage flir Methanemissionen ist noch unklar. Wahrend drei Metastudien keine signifi-
kanten Verdnderungen fiir Landwirtschaftsbdden in gemissigten Klimaten (bei nicht
iiberschwemmten Bdden) fanden, zeigt die letzte, umfassendste Metastudie signifikante Erho-
hungen von 15% (Kap. 3.11). Allerdings sind CH4-Emissionen aus schweizerischen Boden wie
oben dargelegt im Allgemeinen sehr gering, so dass es in der gesamten Klimabilanz der schwei-
zerischen Landwirtschaft keine relevante Rolle spielt.

Deutlich hoher ist das CHs-Einsparungspotential in der Tierhaltung. Dies reicht von enterischen
Emissionen von Wiederkduern, iiber die Ausgasung von Einstreu und Gille- sowie wéhrend
der Mistlagerung, bis hin zur Ausbringung von Hofdilingern (Kammann et al., 2017b; Schmidt
et al., 2019). Es gibt unseres Wissens allerdings derzeit keine wissenschaftlich belastbare
Grundlage, um die Emissionsreduktionen durch Pflanzenkohle in der Tierhaltung verlésslich
zu quantifizieren. Robuster wissenschaftlicher Konsens besteht allerdings darin, dass Pflanzen-
kohle Methanemissionen wéhrend der Kompostierung reduziert (Godlewska et al., 2017; Jia et

al., 2016; Kammann et al., 2016). Zum Einfluss verschiedener PK-Anwendungen (Einstreu,

68



Giille-Additiv) auf Ammoniakemissionen gibt es noch zu wenige Daten, hier sind dringend

weitere Studien erforderlich.

9. Persistenz von Pflanzenkohle

Wie stabil ist Pflanzenkohle im Boden und damit wie langlebig der CO,-

Speicherungseffekt unter Schweizer Klima- und Nutzungsbedingungen?

Die Stabilitdt der Pflanzenkohle hingt insbesondere von ihrem elementaren H/Core-Verhéltnis
ab, welches ein Mass fiir den Grad der Aromatisierung und somit auch fiir die Intensitét der
Pyrolyse ist (Camps-Arbestain et al., 2015; Leng et al., 2019). Weitere Moglichkeiten die Sta-
bilitdt der Pflanzenkohle anzugeben, sind die Pyrolysetemperatur (IPCC, 2019) oder
chemische bzw. biologische Inkubation (Leng et al., 2019). Je hoher die Pyrolysetemperatur
und die Verweildauer, desto niedriger ist das H/Core-Verhiltnis und desto hoher die Stabilitat

bzw. Halbwertszeit der PK.

Wird Pflanzenkohle mit einem H/Core-Verhiltnis < 0.4 direkt in Boden eingebracht oder ge-
langt sie iiber die Applikation im Tierfutter, in der Stalleinstreu, in der Giille, im Kompost
oder in Biogasanlagen indirekt in landwirtschaftliche Boden, ldsst sich nach bisherigen Er-
kenntnissen eine durchschnittliche Abbaurate von 0,3% pro Jahr annehmen (in Anlehnung an:
Budai et al., 2013; Camps-Arbestain et al., 2015). Dies entspricht einer Halbwertzeit von 230
Jahren. 100 Jahre nach einer Bodenapplikation wiren nach dieser Formel folglich noch 74%
des urspriinglichen Kohlenstoffs der Pflanzenkohle gespeichert. Die jdhrliche konstante Rate
von 0,3% basiert auf der konservativsten, auf meta-analytischen Daten basierenden Annahme
fiir den Kohlenstoffabbau von Pflanzenkohle. Andere Quellen ermittelten in Abhéngigkeit
vom Pyrolysegrad und vom Versuchsdesign deutlich geringere Abbauraten und entsprechend
hohere Halbwertszeiten von liber 5 Jahrhunderten bis zu mehreren Jahrtausenden (IPCC,
2019; Kuzyakov et al., 2014; Lehmann et al., 2015; Leng et al., 2019; Zimmerman and Gao,
2013).

Vereinzelte Publikationen verweisen auf experimentelle Daten, die auf deutlich kiirzere Ver-
weilzeiten des pyrogenen Kohlenstoffs schliessen lassen sollen (Hilscher and Knicker, 2011;
Lutfalla et al., 2017). Dies liegt allerdings vor allem daran, dass Pflanzenkohle keine einheitli-
che, homogene Substanz, sondern ein komplexes, heterogenes Material aus hauptsichlich
aromatischen und teils aliphatischen Kohlenwasserstoffen und Mineralien ist (Mukome et al.,

2014). Die Heterogenitit des Materials erklért auch, dass einige Bestandteile der PK (z.B.
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aliphatische Rekondensate) relativ rasch biologisch abgebaut werden und andere (z.B. aroma-
tische C-Verbindungen) nur sehr langsam. Wenn man nun Inkubationsstudien iiber ein bis
drei Jahre durchfiihrt (die {ibliche Dauer wissenschaftlicher Projekte) und dann mit den ge-
wonnen Abbauratenkonstanten den Abbau extrapoliert, so gibt man vor, die PK wiirde nur
aus leicht abbaubaren Komponenten bestehen, so dass innerhalb weniger Jahrzehnte bis Jahr-
hunderte bereits alles abgebaut wére (Lutfalla et al., 2017). Da PK aber aus zumindest zwei
grundsétzlich verschiedenen Kohlenstofffraktionen besteht, miissen die Abbauraten zwischen
diesen beiden Fraktionen unterschieden werden. Daher haben auch einige Wissenschaftler die
von ihnen berechneten Verweildauern spiter nach oben korrigiert, wenn sie ihre Versuche
langer beobachtet haben (vgl.: Kuzyakov et al., 2014, 2009). Die moderne Biochar-Wissen-
schaft setzt daher auf bi- oder trimodale Abbauraten, die zwischen dem wenige Prozent
kleinen, schnell abbaubaren aliphatischen und dem deutlich grosseren langsam abbaubaren
aromatischen Pool unterscheiden (Bird et al., 2015; Lehmann et al., 2015; Zimmerman and
Gao, 2013). Bei Verwendung der bimodalen Abbaufunktionen, die mittlerweile wissenschaft-
licher Konsens sind, ergeben die Berechnungen je nach Aromatisierungsgrad der PK
(H/Corg-Verhiltnis) mittlere Verweildauern von mehreren Jahrhunderten bis Jahrtausenden
(IPCC, 2019; Kuzyakov et al., 2014; Lehmann et al., 2015; Leng et al., 2019; Zimmerman
and Gao, 2013). Angesichts dieser fundierten wissenschaftlichen Erkenntnisse sind die ange-
nommenen Abbauraten von durchschnittlich 0,3% pro Jahr als sehr konservativ und mit hoher
Sicherheitsmarge anzusehen. Selbst die vom IPCC veranschlagten MRTs sind hoher (IPCC,
2019).

Um zu tliberpriifen, wie belastbar und konservativ die Annahme von durchschnittlichen Ab-
bauraten von 0,3% pro Jahr sind, konnen insbesondere die Berechnungen der globalen
Eintrdge und Ablagerungen von natiirlich entstandenen pyrogenen Kohlenstoffen dienen. Bei
Wald und Steppenbridnden kommt es immer auch zur Erzeugung von natiirlicher Pflanzen-
kohle, deren Kohlenstoff als natiirlicher pyrogener Kohlenstoff (PyC) bezeichnet wird. Nach
neuesten Erhebungen, werden bei natiirlichen Brianden 5 — 15% des beteiligten Kohlenstoffs
in PyC umgewandelt (Santin et al., 2016). Natiirliche PyC sind von Struktur und Materialei-
genschaften dhnlich zu industriell hergestellter Pflanzenkohle, wobei davon ausgegangen
werden kann, dass die Stabilitédt der industriellen Pflanzenkohle und damit auch die mittlere

Verweildauer (MRT) noch hoher als die von natiirlichen PyC ist (Santin et al., 2017).

Hauptséchlich durch Wald- und Steppenbrinde gelangen global ca. 0,114 — 0,383 Pg (Pico-
gramm) PyC pro Jahr in den globalen Umlauf (Santin et al., 2016). Nach unterschiedlichen
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Hochrechnungen liegt die gesamte Masse an PyC in Boden global bei 71-212 Pg, in kiistenna-
hen Sedimenten bei 400 — 1200 Pg und in weiteren Ozeansedimenten bei 80 — 240 Pg (Bird et
al., 2015; Santin et al., 2016), was einen globalen PyC-Pool von 550 — 1650 Pg ergibt (ohne
den in Gewéssern geloste PyC und ohne Grundwassersedimente) (Abb. 4). Aus diesen Hoch-
rechnungen und dem oben angegebenen jahrlichen Eintrag von PyC in Hohe von 0,114 —
0,383 Pg ergibt sich eine Spanne der MRT des PyC von (550 Pg/ 0,383 Pg a! bzw. 1’650 Pg
/0,114 Pg a'!) 1’440 bis 14’500 Jahren. Bestitigt wird dieser Zeitrahmen von Bowring et al.
(2020, preprint), die auf der gleichen Datengrundlage doch ohne Einbezug der Sediment-PyC

eine MRT von 2’760 Jahren als Minimum bestimmten.

Legt man die Hochrechnung von Reisser et al. (2016) zugrunde, wonach der PyC-Anteil des
OBS-Kohlenstoffs 14% betrégt, und der globale Gehalt an OBS-Kohlenstoff bei 1500 bis
3°000 Pg liegt (Scharlemann et al., 2014), so wiirde der globale PyC-Gehalt in Béden ca. 210
—420 Pg betragen (Leifeld et al., 2018). Aus dem jéhrlichen PyC-Eintrag von 0, 114 — 0,383
Pg ergibt sich eine MRT fiir PyC in Bdden von (210 Pg/ 0.382 Pg a! bis 420 Pg /0,114 Pg a°
1550 bis 3700 Jahren. Insofern die MRT von PyC in Sedimenten deutlich hoher als die in
Boden ist, ist der Unterschied der beiden Rechnungen plausibel. Zu beachten ist allerdings,
dass der grosste Teil des PyC in kiistennahen Sedimenten urspriinglich aus ausgewaschenem
Boden-PyC stammt (Coppola and Druffel, 2016), so dass sich auch fiir PyC in Boden wesent-
lich lingere MRT als die berechneten 550 bis 3°700 Jahre ergeben, nur dass der pyrogene
Kohlenstoff eben nicht mehr in Bdden, sondern als Ablagerungen in Sedimenten zu finden

wire (Coppola et al., 2014).

Egal, ob man die Berechnung der MRT von natiirlichem PyC nur auf die Bodenpools oder auf
die gesamte globale Bilanz inklusive der ozeanischen Sedimente bezieht, die MRT von 550
bis 14°500 Jahren ist in jedem Fall ldnger als die konservativ angesetzte Abbaurate von 0,3%
C pro Jahr, wobei die Stabilitdt von kontrolliert bei hohen Pyrolysetemperaturen hergestellter
Pflanzenkohle noch einmal deutlich hoher als die von natiirlichem PyC ist (Santin et al.,

2017).

Bowring et al. (2020) bestétigten mit einer auf dhnlichen Annahmen beruhenden Berechnung

die MRT von PyC mit 2760 Jahren.

Bei der fiir C-Senken auf Basis von Pflanzenkohle angenommene Abbaurate von 0,3% kann
somit davon ausgegangen werden, dass die Verweilzeit im Boden nicht {iberschétzt, sondern
unterschitzt wird. Pflanzenkohle wird im Durchschnitt deutlich héhere Verweildauern im ter-

restrischen System aufweisen. In Ermangelung verldsslicher Langzeitversuche ist es
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allerdings unausweichlich, auf solch konservative Hochrechnungen zuriickzugreifen und die

klimarelevante Wirkung von C-Senken mit ausreichender Sicherheitsmarge zu berechnen.

atmospheric . E y
PyC emissions transport and aging atmospheric
(soot/BC) i ' deposition
2Tgy’ v 2Tg Y
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L TR

On-site PyC (charcoal)
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Rivers to ocean
mineralization? Dissolved 27 Tg y’

\\& s oy
A

incorporation .. _ > X Marine PyC =

PyC in soils
71-212 Pg

within-hillslope into soil? dissolved 12 Pg
deposition? particulate ?
freshwater groundwater transport? Dissolved PyC
&sediments to sediments
pool? deposition within e tgy

hydrological system?

PyC in marine sediments
480-1440 Pg

Abb. 14: Globaler Kreislauf von pyrogenem C (PyC) aus Vegetationsbrinden. Die PyC-Produktion (in
Tg C yr-1) wird in on-site (Holzkohle) und atmosphdrisches (Russ/BC) PyC unterteilt. Die Fliisse zwi-
schen Atmosphdre, terrestrischer und mariner Umgebung werden in Tg C yr-1 angegeben. Die
wichtigsten PyC-Pools sind in Pg C angegeben. Die wichtigsten Unsicherheiten und Unbekannten sind
durch rote Fragezeichen dargestellt. Daten abgeleitet aus (Bird et al., 2015; Coppola et al., 2014;
Dittmar and Paeng, 2009; Elmquist et al., 2008; Hockaday et al., 2007; Jaffé et al., 2013; Scharlemann
et al., 2014; Schmidt and Noack, 2000) und der GFED4-Datenbank. Diese Schiitzungen beruhen auf
Daten, die mit unterschiedlichen Ansdtzen erstellt wurden, die die regionale Variabilitdt nicht beriick-
sichtigen und mdoglicherweise nicht zwischen PyC aus verschiedenen Quellen unterscheiden.

(tibernommen aus Santin et al. (2015).
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10. Zertifizierung von C-Senken
10.1 Grundlagen der C-Senken Zertifizierung

Wie in Kapitel 9 dargelegt, betridgt die mittlere Verweilzeit von Pflanzenkohle-C im Boden
mehrere Jahrhunderte bis Jahrtausende, was vom Typ der Pflanzenkohle (v.a. Pyrolysetempe-
ratur, Verweilzeit) und der Art des Bodens und der sonstigen Umweltbedingungen abhingt. In
der Biochar-Forschung herrscht, ebenso wie beim IPCC, ein breiter Konsens, dass die durch-
schnittliche Abbaurate von Pflanzenkohle im Boden mit grosser Sicherheit 0,3% nicht
iiberschreitet (Budai et al., 2013; Camps-Arbestain et al., 2015; IPCC, 2019). Mit dem Fortgang
der Forschung wird sich die Zuverldssigkeit der bisher sehr hoch angesetzten C-Abbaurate si-
cher verbessern. Eine Abbaurate des im Boden sequestrierten PK-Kohlenstoffs wird es immer
geben und muss daher auch bei C-Senken Zertifizierungen beriicksichtigt werden. Sofern die
Erfassung der C-Senkenleistung mit einer konservativen Abbaurate iiber 100 Jahre erfolgen
kann, ist die Sicherheit hinreichend, dass in dieser Zeit der entsprechende Klimaeffekt erzielt

werden kann (Schmidt et al., 2020).

10.2Definition des C-Senken Potentials von Pflanzenkohle

[Das Kapitel 10.2 folgt in wesentlichen Ziigen den Vorarbeiten des Europdischen C-Senken
Zertifikates, welches von den Autoren der vorliegenden Studie verfasst wurde (Schmidt et al.,

2020)]

Zu einer langfristigen und als solche zertifizierbaren C-Senke wird die Pflanzenkohle erst ab
dem Moment, wo sie nicht mehr verbrennen kann. Erst wenn Pflanzenkohle tiber die Einmi-
schung in Tierfutter, als Stalleinstreu, als Kompostzusatz oder als Teil &hnlicher Substrate
schliesslich in den Boden gelangt oder wenn sie zum Bestandteil von Beton oder dhnlichen,
nicht brennbaren Verbundmaterialien wird, dann kann sie als langfristige terrestrische C-
Senke mit mathematisch definierbaren Abbauraten angesehen werden. Bis zu diesem ent-
scheidenden Zeitpunkt, wo der Kohlenstoff der Pflanzenkohle in einen langfristigen und
definierbaren Lebenszyklus eintritt, besitzt der Kohlenstoff der Pflanzenkohle lediglich ein C-
Senken Potential.

Das C-Senken Potential von Pflanzenkohle ergibt sich aus dem Kohlenstoffgehalt der
Pflanzenkohle abziiglich aller durch ihre Herstellung und Verwertung verursachten

Emissionen.
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Das C-Senken Potential errechnet sich damit wie folgt:

1)

2)

3)

4)

)

6)

Der Kohlenstoffgehalt der Pflanzenkohle wird analytisch ermittelt und gibt den in der
Pflanzenkohle gespeicherten Kohlenstoff in Massenprozent der Trockensubstanz wie-
der.
Alle Treibhausgasemissionen werden jeweils fiir die gesamte Bezugsmenge einer
Pflanzenkohlecharge erfasst. Dies betrifft:

a) Emissionen durch die Bereitstellung der Biomasse

b) Emissionen durch die Lagerung der Biomasse

¢) Emissionen durch den Pyrolyseprozess sowie weitere Anlagen der Produkti-

onsstitte

Methan- und Lachgasemissionen sollten hierbei nach deren 20jihrigem Treib-

hauspotential mit dem Faktor 86 bzw. 300 in COzeq umgerechnet werden.
Um alle unter Punkt 2 nicht erfassten Emissionen einzubezichen, sollte zusitzlich eine
Sicherheitsmarge von 10% aller unter 2) erfassten Treibhausgasemissionen aufge-
schlagen werden.
Uber den Faktor 0,2727 (Verhiltnis der Atommasse von Kohlenstoff zu Molekiil-
masse von Kohlenstoffdioxid = 12 u/44 u=0,2727) wird die ermittelte
Gesamtmenge an COzeq in atomaren Kohlenstoff umgerechnet und ergibt so den Koh-
lenstoffaufwand. Der Kohlenstoffaufwand einer Produktionscharge gibt an, wie viel
Kohlenstoff als CO» emittiert wurde, um die Gesamtmenge an Pflanzenkohle einer
Produktionscharge herzustellen.
Der Kohlenstoffaufwand wird in Massenprozent bezogen auf das Trockengewicht der
Pflanzenkohle angegeben. Dieser berechnet sich, indem der Kohlenstoffaufwand
durch das Trockengewicht der Gesamtproduktionsmenge Pflanzenkohle geteilt wird.
Der prozentuale Kohlenstoffaufwand wird vom Kohlenstoff-Gehalt der Pflanzenkohle

abgezogen, woraus sich das C-Senken Potential in Massenprozent der Pflanzenkohle

(TS) ergibt.

Auf diese Weise lésst sich der vollstindigen CO»eq-Fussabdruck der Pflanzenkohle vom Ur-

sprung der Biomasse bis zum Verlassen des Betriebsgeldndes bilanzieren. Somit gibt das C-

Senken Potential an, welcher Massenanteil einer gegeben Menge Pflanzenkohle in eine lang-

fristige C-Senke umgewandelt werden kann. Konkrete Berechnungsbeispiele finden sich

weiter unten in zwei farblich unterlegten Kisten.
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10.3 Verwendung und Handel des C-Senkenwerts durch akkreditierte Makler und

Plattformen

[Das Kapitel 10.3 folgt in wesentlichen Ziigen den Vorarbeiten des Europdischen C-Senken
Zertifikates, welches von den Autoren der vorliegenden Studie verfasst wurde (Schmidt et al.,

2020)]

Ein zertifiziertes C-Senken Potential kann das Pflanzenkohle herstellende Unternehmen bei C-

Senken Maklern oder Handelsplattformen wie Carbon Future (www.carbon-future.earth) oder

Puro (www.puro.earth) registrieren lassen. Mittels eines sicheren Tracking-Systems verfolgen

diese den Weg der Pflanzenkohle vom Fabriktor zur eigentlichen C-Senke (z.B. Einbringung
in Boden oder Materialien). Ab dem Moment, wo die Pflanzenkohle in eine solche Matrix ein-
gebunden wurde, kann das C-Senken Potential unter Abzug aller vom Fabriktor bis zur C-Senke
verursachten Treibhausgasemissionen in ein C-Senken Zertifikat umgewandelt werden. Ein
solches C-Senken Zertifikat kann sodann verkauft und gehandelt werden, womit ein Hersteller
von Pflanzenkohle fiir seine erbrachte Klimadienstleistung vergiitet wird. Auf Basis der C-Sen-
ken Zertifikate konnen COzeq-Emissionen kompensiert oder C-Senken-Portfolios aufgebaut
werden. Die Handelsplattformen miissen dabei mittels eines sicheren Tracking-Systems das

Folgende sicherstellen:

1) Solang die Verpackungseinheit verschlossen und geschiitzt auf dem Fabrikgelédnde ge-
lagert ist, bleibt das C-Senken Potential unverdndert erhalten.

2) Jedwede Emission von Treibhausgasen, welche beim Transport, bei der Weiterverar-
beitung (z.B. Mahlen, Mischen) sowie bei der Einbringung in eine finale Lagerstitte
(z.B. Boden, Beton, Asphalt 0.4.) nach Verlassen des Werkgeldndes des Pflanzen-
kohle-Herstellers anfillt, muss vom C-Senken Potenzial abgezogen werden.

3) Als finale Lagerstitte gilt bereits die Einbringung in Substrate wie Kompost, Einstreu,
Futtermittel, Diinger oder Zement, Sand, Lehm und Kalk, da auf diese Weise eine
Verbrennung der Pflanzenkohle und damit der Verlust des Kohlenstoffs praktisch aus-
geschlossen werden kann.

4) Um etwaige Doppelzertifizierungen zu verhindern, sollte der finale Ort und der Besit-
zer des Ortes, an dem die C-Senke angelegt wird, registriert werden. Idealerweise
wiirde dies in einem zu schaffenden zentralen C-Senken Register geschehen. Dies gilt

sowohl fiir landwirtschaftliche Applikationen (hier miisste die konkrete, per GPS zu

75



5)

6)

7)

8)

erfassenden Landfldche, in der die Pflanzenkohle bzw. das pflanzenkohle-haltige Sub-
strat eingebracht wurde) als auch fiir die Materialanwendung (hier miisste das
konkrete Haus mit Adresse bzw. GPS-Daten erfasst werden).

Die Erfassung des Ortes und des Ortsbesitzers der C-Senke ist sowohl wichtig fiir eine
nachtrigliche Kontrolle (z.B. Messung des Pflanzenkohlegehaltes eines Bodens) als
auch fiir die Vergiitung der Klimadienstleistung, die der Ortsbesitzer durch die Pflege
und Bewahrung der C-Senke (z.B. C-schonende Bewirtschaftung des Bodens, Pflege
des Hauses) langfristig sicherstellt.

Sofern die Registrierung des Ortes und des Ortsbesitzers der C-Senke nicht mdglich
oder praktikabel ist, die Pflanzenkohle aber nachgewiesenermassen in eine Matrix ein-
gebracht wurde, die eine Verbrennung ausschliesst (z.B. Kompost, Biogasgiille,
Zement etc., siche oben), handelt es sich um eine diffuse C-Senke, deren oOrtlicher
Verbleib zwar nicht tiberpriift und Doppelzertifizierung nicht grundsitzlich ausge-
schlossen werden kann. Gleichwohl kann davon ausgegangen werden, dass der so
eingebrachte Kohlenstoff als terrestrische C-Senke verbleibt und lediglich der natiirli-
chen Abbaurate unterliegt (siehe Punkt 8ff). So lang es noch keine offiziellen
"Humuszertifikate*, d.h. C-Senken Zertfikate fiir OBS gibt und der Einsatz der derzeit
iiblichen Mengen von maximal 2 t Pflanzenkohle pro Hektar und Jahr mit den iibli-
chen Methoden zur Messung des Bodenkohlenstoffs erst nach mehreren Jahren als
Zunahme der OBS gemessen werden konnten, ist das Risiko von Doppelzertifzierun-
gen als derzeit sehr gering einzuschétzen.

Sofern eine Verpackungseinheit Pflanzenkohle oder ein pflanzenkohle-haltiges Pro-
dukt gehandelt wird, dessen C-Senken-Wert bereits anderweitig verkauft bzw.
gehandelt wurde, so ist auf der Verpackung und dem Lieferschein darauf hinzuweisen,
dass der C-Senkenwert der Pflanzenkohle bereits kompensiert wurde und das Produkt
somit nicht mehr als C-Senke oder CO,-Zertifikat deklariert oder gehandelt werden
kann. Dies kann zum Beispiel auch durch ein eingetragenes Siegel erfolgen. Wenn
zum Beispiel ein Landwirt 10 m® Pflanzenkohle erwirbt, dessen C-Senken Wert be-
reits vom Héndler oder Hersteller an einen C-Senken Makler verkauft wurde, so kann
der Landwirt nicht nochmals den C-Senkenwert der gekauften Pflanzenkohle verwen-
den, um zum Beispiel die Emissionen seiner Kartoffelproduktion oder seiner
Tierhaltung zu kompensieren und die Kartoffeln als klimapositiv bewerben.

Der Lebenszyklus der finalen Lagerstétte bzw. der Abbau der Pflanzenkohle in der fi-

nalen Lagerstétte muss einberechnet werden. Bei der Einbringung in Boden oder der
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Mischung in Substrate und Futtermittel, die schliesslich in landwirtschaftliche oder ur-
bane Boden eingebracht werden, muss die jahrliche Abbaurate der Pflanzenkohle
entsprechend des H/Core-Verhiltnisses der Pflanzenkohle angesetzt werden (Camps-
Arbestain et al., 2015; IPCC, 2019) und mindestens 0,3% betragen. Auf diese Weise
kann die jéhrliche Entwicklung des C-Senkenwerts auch iiber ldngere Zeitrdume von
100 oder 250 Jahre angegeben bzw. in Jahrestranchen gehandelt werden.

9) Bei der Einbindung von Pflanzenkohle in industrielle Materialien wie Kunststoffe
oder Asphalt muss durch geeignete Uberwachungsmethoden (z.B. elektronisches Tra-
cking, Satelliten oder auch statistisch abgesicherte Durchschnittswerte fiir die
Lebensdauer) sichergestellt werden, welcher Anteil des pflanzenkohlehaltigen Materi-
als sich weiterhin in Verwendung befindet und nicht durch Verbrennung in CO»
umgewandelt wurde. Aus diesen Daten ist eine entsprechende Abbaurate zu formulie-
ren.

10) Fiir die Einbindung in Baumaterialien wie Beton, mineralische Putze, Gips oder Lehm
kann von einer dauerhaften Senke ausgegangen werden, da das Baumaterial eine Ver-
brennung unmdglich macht, thermische Abfallbehandlung nicht vorgesehen ist und
damit weit besser als der Boden vor biologischem und chemischem Abbau schiitzt.
Fiir Zeitrdume von 100 — 250 Jahren muss hierfiir keine Abbaurate in Betracht gezo-

gen werden.

Die Kosten fiir die Berechnung und Zertifizierung des C-Senken-Potentials von Pflanzenkohle
liegen derzeit bei 1 Euro pro Tonne Pflanzenkohle (TS). Der Marktpreis fiir pflanzenkohle-
basierte CO»-Zertifikate liegt derzeit zwischen 35 und 100 Euro pro Tonne CO2eq, dies ent-
spricht je nach C-Senken-Potential ca. 70 bis 200 Euro pro Tonne Pflanzenkohle. Die
Anwendung von Pflanzenkohle wird also mit Sicherheit nicht allein durch die Einfiihrung eines
C-Senken-Preises profitabel werden konnen, sondern der wirtschaftliche Hauptnutzen der
Pflanzenkohle muss durch andere Produkteigenschaften erzielt werden. Die primédre Anwen-
dung der PK wird folglich immer im Vordergrund stehen und muss sich als Produkt
wirtschaftlich lohnen, sonst wird es sich nicht durchsetzen und entsprechend auch keinen

Klimaeffekt haben.
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10.4 Welche Ansiitze werden international verfolgt und was ist das zu erwartende Marktvo-

lumen?

Das 2020 von der EBC eingefiihrte System zur Zertifizierung von pflanzenkohle-basierten C-
Senken ist weltweit das erste seiner Art. Es ist bereits heute die Grundlage fiir zwei Handels-
plattformen flir C-Senken-Zertifikate bzw. C-Senken basierte CO»-Zertifikate (Puro GmbH,
Finnland, und Carbon Future GmbH, Deutschland). Pflanzenkohle-basierte C-Senken Zertifi-
kate werden, wenn bisher auch nur in kleinen Mengen, bereits international gehandelt. Eine
wachsende Anzahl internationaler Firmen wie Swiss Re und Spotify setzen auf pflanzenkohle-
basierte Senken (PyCCS), um verbleibende Treibhausgasemissionen zu kompensieren. Bis
Ende 2020 werden 50% der EBC zertifizierten Pflanzenkohlehersteller und voraussichtlich alle
schweizerischen Pflanzenkohlehersteller auch C-Senken Zertifikate erzeugen und iiber C-Sen-

ken-Héndler vermarkten.

Die Schweizerische Firma First Climate handelt bereits C-Senken auf der Basis von Pflanzen-
kohle, die im Flaachtal von der Firma APD AG hergestellt wird. Weitere internationale
Handelsplattformen fiir Klimazertifikate wie Verra (https://verra.org/), Southpole
(https://www.southpole.com) und Gold Standard (https://www.goldstandard.org) arbeiten der-
zeit an der Entwicklung eigener Standards zur Zertifizierung und fiir den Handel mit PyCCS-

basierten C-Senken.

Fiir das Jahr 2050 wurde die Hohe der global notwendigen Negativemissionen auf 14 GtCOzeq
pro Jahr errechnet (Hilaire et al., 2019). Selbst wenn PyCCS, sehr konservativ, nur 20% dieser
ndtigen Negativemissionen abdecken wiirde, wéren dies 2.8 GtCOzeq, was bei einem ebenfalls
konservativ angesetzten Marktpreis von 50 Euro / tCOzeq einem globalen Marktvolumen von
140 Milliarden Euro pro Jahr entspriache. Fiir das in Kap. 8 berechnete PyCCS-Potential der
Schweiz im Jahre 2050 von 9,5 Mt COzeq pro Jahr ergédbe sich bei einem Preis von 50 CHF /
tCOzeq ein Marktvolumen von 475 Millionen CHF pro Jahr. Dies entsprache 4 % des derzeiti-
gen Produktionswertes der schweizerischen Landwirtschaft. Wire im Jahr 2050 der COzeq-
Preis, wie heute schon von Firmen wie SwissRe in der internen Buchhaltung verwendet, 100
CHEF / tCOzeq, wiirde die landwirtschaftliche C-Senken Wirtschaft knapp 10% des Produkti-
onswertes der schweizerischen Landwirtschaft ausmachen. Insofern die Landwirte, auf deren
Land die C-Senke physisch angelegt wird, die grosste Klimadienstleistung erbringen, sind ge-
eignete Verteilungsschliissel zu entwickeln, damit auch ein moglichst grosser Anteil der fiir den
Aufbau und Erhalt von C-Senken zu entrichtenden Gelder den Landwirten zugute kommt. Da
hierzu noch der eigentliche Marktwert der Pflanzenkohle, des Pyrolysedls und der bereitgestell-
ten Wérmeenergie hinzugerechnet werden muss, wird das enorme Potential ersichtlich, das sich
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durch sekundére Biomasseproduktion, Pflanzenkohleherstellung und C-Senken Wirtschaft fiir

die schweizerische Landwirtschaft ergeben konnte.

10.5 Wie und mit welchem Aufwand kann eine C-Sequestrierung mittels Pflanzenkohle im

Boden gemessen und damit nachgewiesen werden?

Mit den herkdmmlichen Methoden der Bodenanalytik kann nicht zwischen dem Bodenkoh-
lenstoff der organischen Bodensubstanz und aromatischem Kohlenstoff (Pflanzenkohle)
unterschieden werden. Es gibt zwar eine Reihe mehr oder weniger genauer Methoden, um
aromatischen Kohlenstoff in Boden nachzuweisen (Hammes et al., 2007) und diese Methoden
werden fortwdhrend optimiert (Gerke, 2019), aber die Analytik ist zu aufwindig und ungenau,
um sie auf eine Bodenanalytik basierte Zertifizierung landwirtschaftlicher Flachen anzuwen-
den. Selbst wenn ein Zertifizierungssystem sich damit begniigen wiirde, zur Evaluierung des
Bodenkohlenstoffs nur alle fiinf Jahre eine Mischprobe pro Hektar heranzuziehen, so wiren
das allein fiir die Schweiz tiber 500.000 technisch hoch anspruchsvoller Analysen pro Jahr,
deren Kosten die moglichen Einnahmen der Landwirte durch C-Senken Wirtschaft {iberstei-

gen wiirden.

Aus den dargelegten Griinden wird bei der Zertifizierung und Kontrolle von pflanzenkohle-
basierten C-Senken vermutlich zundchst weniger auf Bodenanalytik, sondern vor allem auf
die liickenlose Nachverfolgung der Logistik der Pflanzenkohle gesetzt. Hierbei wird eindeutig
nachvollzogen, wo und zu welchem Zeitpunkt eine Volumeneinheit Pflanzenkohle in einen
Boden oder eine bodenéhnliche Matrix eingearbeitet und damit nicht mehr verbrannt werden
wird. Uber ein zentrales C-Senken Register wird der Ort der C-Senke einmalig und geogra-
phisch (per GPS) unverwechselbar registriert. Zur Zeit geschieht dies allerdings noch
dezentral bei den verschiedenen Handelsplattformen, die vom EBC auditiert werden. Auf
diese Weise kann kostengiinstig und eindeutig nachvollziehbar die sequestrierte Menge Pflan-
zenkohle als C-Senke zertifiziert werden und mittels einer mathematischen
Degradationskurve iiber Jahrhunderte hinweg zu jedem Zeitpunkt die verbleibende Grosse der

C-Senke angegeben werden (Schmidt et al., 2020).

10.6 Wie kann eine klare Abgrenzung von der Zertifizierung anderer Formen der C- Se-
questrierung vollzogen werden, um eine Doppelzertifizierung wirkungsvoll

auszuschliessen?
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Sollte ein Landwirt an der geographisch gleichen Stelle, wo er oder ein anderer zuvor eine
PK-basierte C-Senke etabliert und zertifiziert hat, zusétzlich Humuszertifikate erzeugen wol-
len, sollte er verpflichtet werden, den bereits als C-Senke zertifizierten Kohlenstoff-Anteil der
eingebrachten Pflanzenkohle vom gemessenen Gehalt an OBS abzuziehen. Derzeit konnen
diese Daten nur iiber die Abfrage bei allen einzelnen Handelsplattformen fiir PK-basierte C-
Senken-Zertifikate iiberpriift werden. Uber ein einheitliches C-Senken Register konnten diese
Abgleiche einfacher und sicherer durchgefiihrt werde. Unseres Erachtens ist eine saubere Ab-
grenzung von OBS-C und Pflanzenkohle-C und damit die Vermeidung von
Doppelzertifizierung am besten {iber ein zentrales C-Senken-Register mdglich. In einem sol-
chen C-Senken-Register miisste jede Form einer zertifizierten C-Senke mit einer eindeutigen,
z.B. durch Blockchain gesicherten Indentifikationsnummer (ID) und den GPS-Koordinaten
ihrer geographischen Lokalisierung eingetragen werden. Dies wire fiir landwirtschaftlich ge-
nutzte Pflanzenkohle ebenso der Fall wie z.B. fiir Holzhduser, Karbonate aus geologischer
Verwitterung, geologische CO»-Speicher (BECCS) oder eben fiir den Aufbau von OBS. Die

Moglichkeit einer analytischen Kontrolle besteht trotzdem jederzeit.

Die spitere Analyse von pyrogenem Kohlenstoff in Boden zur Kontrolle der C-Senkenleis-
tung ist nicht nur hinsichtlich der Messmethoden schwierig. Ein wesentlicher Anteil einer
Menge Pflanzenkohle, die auf einen landwirtschaftlich genutzten Boden appliziert wurde,
wird {iber die Jahre zu immer kleineren Partikeln fraktioniert, die mit anderen Bodenkolloiden
in die Bodenldsung iibergehen kdnnen und sich iiber Erosion und Auswaschung so in der Fl4-
che und Tiefe verlagern, dass sie sich nicht mehr iiber traditionelle Bodenbeprobung
nachweisen lassen (Belle et al., 2020). Auch wenn sich der pyrogene Kohlenstoff verlagert
und schliesslich liber Sedimentierung ablagert, so ist die PK zwar nicht mehr dort nachweis-
bar, wo sie urspriinglich appliziert wurde, aber deshalb keineswegs vollstindig biologisch oder
chemisch abgebaut (Bird et al., 2015). Der pyrogene Kohlenstoff ist weiter im terrestrischen
System gespeichert und stellt weiterhin eine C-Senke dar (Abney and Berhe, 2018).

Es ist allerdings {iberhaupt fraglich, ob die Erzeugung und der Handel von Humuszertifikaten
fiir einzelne landwirtschaftliche Flachen oder Betriebe iiberhaupt praktikabel und klimapoli-
tisch niitzlich sind. Aufgrund der hohen Labilitdt von organischem Kohlenstoff und der
Tatsache, dass OBS-Gehalte nicht iiber klimarelevante Zeitraume von mindestens 100 Jahren
garantiert werden konnen, lassen sich derartige betriebs- bzw. flichenbasierte Humuszertifi-
kate kaum zur Kompensation von COzeq-Emissionen heranziehen. Wiirde der Aufbau von
OBS stattdessen tiber ein nationales, massnahmenbasiertes Boden- und Bewirtschaftungsmo-

nitoring gefordert und als tempordre C-Senkenbewirtschaftung in die gesamtstaatliche

80



Klimabilanz aufgenommen, wiirde eine Doppeldeklaration von PyCCS und OBS kostengiins-

tiger und effizienter vermieden werden kdnnen.

Bis zur Ausarbeitung, Entscheidung und Einfiihrung eines verlisslichen, staatlich akkreditier-
ten Systems zur Vergiitung des Aufbaus und der Erhaltung von OBS besteht zumindest in den
néchsten 10 Jahren praktisch kein Risiko einer Doppelzertifizierung von PK-C und OBS-C.
Denn durch pflanzenkohle-basierte Diingung werden pro Jahr lediglich 0,5 — 1 t Pflanzenkohle
pro Hektar eingebracht. Die dadurch erfolgte Zunahme des traditionell gemessenen Gehalts
an OBS wire lediglich (0,5t*80% C /27 t C =) 0,015% (fiir 0.5 t ha™!) bis 0,03% (fiir 1t/ha).
Da die Messgenauigkeit fiir die Anreicherung von OBS nach den derzeit iiblichen und wirt-
schaftlich verantwortbaren Methoden ca. 0,2 % betrdgt (Lorenz and Lal, 2018; Zomer et al.,
2017), wiirde mit verantwortbarem Aufwand die rein auf den Kohlenstoff der Pflanzenkohle
zurlickzufithrende Anreicherung erst nach 7 - 14 Jahren bzw. einer einmaligen Applikations-
menge von 7 t iberhaupt mit den derzeitigen Bodenmethoden messbar werden.
Uberpriifungsmessungen aller 10 bis 20 Jahre wiren auch vom Aufwand her gut zu rechtfer-

tigen.

Das Problem der Doppelzertifizierung von Biomasse, Pflanzenkohle, Biomaterialien und OBS
muss jederzeit im Auge behalten werden. Die Applikation von Pflanzenkohle ist aufgrund der
Persistenz der Pflanzenkohle die am leichtesten zu zertifizierende C-Senke. Sie ldsst sich iiber
ein C-Senken-Register und eine liickenlose Nachvollziehbarkeit der Lieferkette von der Pflan-
zenkohle-Produktion bis zur Bodenanwendung von anderen Formen der C-Sequestrierung

trennen. Eine analytische Uberpriifung ist gleichwohl jederzeit moglich.
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Positivliste zuldssiger Biomassen zur Herstellung von Pflanzenkohlen

European Biochar Certificate

Biomassen
Herkunft |Ausgangsmaterial ID  |EBC-Material|[EBC-Agro |EBC-AgroBio [EBC-Futter [Spezielle Anforderungen und Hinweise
Einjahrige Energiepflanzen (2.B. Mais, Raps, Zuckeriiben, Fiir EBC-AgroOrganic nur aus biologischem Anbau. Fiir C-Senken
Sonnenblumen), die spezifisch fiir die energetische oder stoffliche. Ag-01 N4 N4 N4 N4 Zertifizierung muss die Menge der eingesetzten Diingemittel deklariert
Biomassenutzung angebaut wurden (NAWARO). werden
@B Siiphie, Fiir EBC-AgroOrganic nur aus biologischem Anbau. Fiir C-Senken
Wiesenschnitt), die spezifisch fiir die energetische oder stoffliche Ag-02 N4 N4 N4 N4 Zertifizierung muss die Menge der eingesetzten Diingemittel deklariert
Biomassenutzung angebaut werden (NAWARO). werden
Fiir EBC-AgroOrganic nur aus biologischem Anbau. Fiir C-Senken
Holzige Biomasse aus Kurzumtriebsplantagen (KUP) Ag-03 N4 N4 N4 N4 Zertifizierung muss die Menge der eingesetzten Diingemittel deklariert
werden
Baum-, Reben- und Strauchschnitt Ag-04 v N4 v N/ auf avs
achten.
L
Emteriickstande wie Stroh, Kraut, Blatter, Striinke Ag-05 N4 N4 N4 auf aus
achten.
Altstroh, Spelzen- und Getreidestaub Ag-06 N4 N4 N4 bei stark beachten
Nur Rest- und Abfallstoffe, die nicht oder nicht mehr als Futtermittel
Gemiise Ag-07 N4 N4 N4 verwendet werden kénnen. Fiir EBC-AgroOrganic nur aus biologischem
Anbau
Saatgut g8 7 v J Dies betrift nur verfallenes Saatgut. Fir EBC-AgroBio nur Saatgut aus
biologischem Anbau
Rinde F01 N4 N4 N4 N4
Holzschal- und Hackselgut, nur mechanisch behandeltes Holz (Altholz Nuraus Anbau ist das FSC
n A1) F-02 v v v V' |und das PEFG-Siegel, weitere auf Antrag
Holzverarbeitung
Nuraus Anbau. st das FSC
Holz, Holzreste aus mechanischer Bearbeitung (Altholz A1) F-03 N4 N4 N4 V' lund das PEFC.Siegel, weltere auf Antrag.
4 , Sa Holzwolle aus nicht-chemisch Fiir EBC-Agro, EBC-AgroBio und EBC-Feed nur aus naturbelassenem
Holz (Altholz A1) F04 \/ \/ \/ \/ Holz
Kein Strassenwischgut. Im Betriebshandbuch kénnen besondere
Laub s01 N4 N4 N4 MaRnahmen zur Kontrolle des Laubs auf Verunreinigungen bestimmt
werden.
Landschaftspflege [\ oos o s03 v v v E:::;de:ntell gilt als Zusatzstoff und darf nicht mehr als 10% der TS
Schnittgut aus Naturschutzpflege S04 N4 N4 N4 v
Griingut RO1 N4 N4 N4
Griingut mit Riistabfallen RO02 N4 N4
Griingut mit Riistabfallen und Speiseresten R03 N4 N4
Fiir EBC-Agro nur Teilsortimente (Papier mit geringem mineralischem
Altapier R04 N4 (\/) Fillstoffanteil) und mit geringen Anteilen Fremdstoffen (max. 1%
Recycling-Wirtschaft Kunstoff), wird bei Bedarf im Betriebhandbuch geregelt.
Behandeltes Altholz (geleimt, gestrichen, beschichtet) ohne PVC oder | ¢ oo N4 Vv Fiir EBC-Agro nur Teilsortimente (2.B. reine Sperrholz-Abfalle) ohne
oder (Altholz A2) ) Beschichtung, wird bei Bedarf im Betriebhandbuch geregelt
Behandeltes Altholz (geleimt, gestrichen, beschichtet) mit PVC-Anteilen
und/oder ohne (Altholz R06 N4
A3)
Altholz mit Holzschutzmitteln (Altholz Ad) RO7 N4
lKichen- und K  Kantinen und K01 v v nzr‘:::;ngzmgs:mn Plastik darf nicht mehr als 1% (15% fiir EBC-
Material aus Wasch-, Reinigungs-, Schal, Zentrifugier- und
Abtrennprozessen No1 v v v
Trester, Keme, Schalen, Schrote oder Pressriicksténde (z.8. von
ter, ) N-02
Olmiihlen, Treber) \/ \/ \/ \/
Ubertagerte Nahrungs-, Lebens- und Genussnittel N-03 N4 N4 N4 keine tierischen Riickstande
aus der 9 von NO4 N4 N4 N4 nur rein pflanzliche Riicksténde
Wiirzmittelriickstinde N5 N4 N4 N4 N4
Riickstande aus der Kartoffel-, Mais- oder Reisstarkeherstellung N-06 N4 N4 N4 N4
Nahrungs- und Obst, Getreide- und NO7 N4 N4 N4
auf pflanzicher Basis "
Malztreber keime und -staub aus der Bierproduktion Hopfentreber, N8 v v v
Trub und Schlamm aus Brauereien
Trester, Weintrub, Schlamm aus der Weinbereitung N-09 N4 N4 N4
Tabak, Tabakstaub, -grus, -fippen, -schlamm N-10 N4 N4 N4
Tee-und Kaffeesatz N1 N4 N4 N4
Friichte N2 N4 N4 N4 N4
Melasseriicksténde N3 N4 N4 N4 N4
Olsaatenriickstande N4 N4 N4 N4 N4
Speisepilzsubstrate N-15 N4 N4 N4
aus der von Kaffee ). Kakao
N-16
(Pressriickstande) oder Tee v v v v
Rechengut, Schwemmgut, Abfischgut, Mahgut W-11 N4 N4 N4
Wasserpflanzen W-12 N4 N4 N4 N4
Zellulose-, Baumwoll- und Pflanzenfasem T01
v v v Der Anteil an Kunstfasem darf maximal 1% (EBC-Material: 15%)
Textibereich . Fiir AgroBio dilrfen die Fasem nicht geférbt oder anderweitig
chemisch behandelt sein
Fasem von Hanf, Sisal, etc. 702 N4 N4 N4
0s v v v Nur aus chemisch unbehandelten Holzfasem, eine Schadstoffanalyse
des Papierfaserschlammes muss vorliegen
Biogasaniagen Nicht tierische Garreste G0t N v v Der Anteil an tierischen Ausgangsstoffen fir die Biogasanlage muss

Keiner als 40% sein.
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