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Vorwort 

„Was wir heute tun, entscheidet darüber, wie die Welt morgen aussieht."  
(Marie von Ebner-Eschenbach, 1830 – 1916) 

Schon jetzt häufen sich Extremwettereignisse wie Hitze, Dürren, Starkregen und Über-
schwemmungen. Lassen wir den vom Menschen gemachten Klimawandel heute weiter unge-
hindert die Ökosysteme unserer Erde verändern, blicken wir einer besorgniserregenden Welt 
von morgen entgegen. Der Weg zur Klimaneutralität wird beschwerlich sein, aber er ist uner-
lässlich, um Ökosysteme und Menschen zu schützen. 

Der Klimawandel macht auch vor den Meeren und Ozeanen nicht halt. Besonders drastisch 
erkennbar sind seine Auswirkungen am größten Riff der Welt, dem einst so farbenfroh schim-
mernden Great Barrier Reef vor der Ostküste Australiens. Das Absterben dieses einzigartigen 
Ökosystems begann schon zum Ende des 20. Jahrhunderts. Heute, nur zwei Jahrzehnte später, 
sind trotz des Wissens über die Ursachen mehr als 90% des Riffs geschädigt und 50% bereits 
verloren. Der vom Menschen gemachte Klimawandel verursacht rasante Veränderungen und 
verschont auch die Meere vor unserer Haustür nicht.  

Gesunde Ökosysteme an Land und im Meer sind natürliche Klimaschützer und können große 
Mengen an Kohlenstoffdioxid speichern. Doch der Mensch führt nicht nur seit Beginn der In-
dustrialisierung große Mengen an anthropogenen CO2 der Atmosphäre zu, er zerstört auch 
intakte Ökosysteme. Als Konsequenz wird so immer wieder und in immer kürzeren Zeitspan-
nen der seit Jahrtausenden gespeicherte Kohlenstoff freigesetzt. Nun gilt es, die Gesundheit 
unserer Natur zu schützen und geschädigte Ökosysteme wiederherzustellen. Das ist ein akti-
ver Beitrag zum natürlichen Klimaschutz, an welchem sich das Bundesamt für Naturschutz be-
teiligt.  

Dank der vorliegenden Literaturstudie, in welcher das Alfred-Wegner-Institut im Auftrag des 
BfN den aktuellen Kenntnisstand über die Auswirkungen des Klimawandels auf Nord- und Ost-
see zusammengetragen hat, liegt nun eine aktuelle Zusammenfassung über die für den natür-
lichen Klimaschutz relevanten küstennahen und marinen Ökosysteme in Deutschland vor. 
Salzmarschen, Seegraswiesen, Makroalgen, marine Sedimente und biogene Riffe wurden hier-
bei identifiziert und in das Aktionsprogramm Natürlicher Klimaschutz (ANK) der Bundesregie-
rung aufgenommen. Der Schutz und/oder die Wiederherstellung dieser Ökosysteme steht in 
den nächsten Jahren im Fokus des Handlungsfeldes 3 „Küsten und Meere“ des Aktionspro-
gramms. Ebenso gilt es, die in der Studie identifizierten offenen Fragestellungen zu klären, um 
noch effizienter Maßnahmen im Kampf gegen den Klimawandel zu entwickeln und zu imple-
mentieren. 

Ganz ausdrücklich möchte ich dem Alfred-Wegener-Institut sowie den beteiligten Forscherin-
nen und Forschern dafür danken, eine sehr wichtige Basis zukünftiger wissenschaftlicher und 
politischer Aktivitäten im Rahmen des Klimaschutzes im Meer erarbeitet zu haben.   

 

Sabine Riewenherm 
Präsidentin des Bundesamtes für Naturschutz 
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Zusammenfassung 

Marine Ökosysteme zeichnen sich durch eine Vielzahl von Ökosystemleistungen aus. Sie die-
nen dem Biodiversitätsschutz und tragen in Küstengebieten unter anderem dazu bei, Men-
schen vor Extremereignissen, wie Hochwasser und Stürmen, zu schützen. Indem sie der At-
mosphäre Kohlenstoff entziehen und in ihrer Biomasse sowie den unterliegenden Sedimenten 
speichern, wirken sie dem Klimawandel entgegen und leisten einen essentiellen Beitrag zum 
natürlichen Klimaschutz. Der in den Küsten-, Brackwasser-, Meeresökosystemen sowie dem 
Meeresboden gebundene und gespeicherte Kohlenstoff wird als Blue Carbon bezeichnet. 

Die vorliegende Studie präsentiert die Ergebnisse einer Literaturrecherche zum Blue-Carbon-
Potenzial verschiedener Ökosysteme und Biotope der deutschen Küstengebiete und der deut-
schen AWZ sowie zu möglichen Auswirkungen des Klimawandels auf diese. Dabei liegt der 
Fokus auf Salzmarschen und Seegraswiesen, sowie dem möglichen Potenzial von Makroalgen, 
unbewachsenen marinen Sedimenten und biogenen Riffen. Auf Grundlage des aktuellen Wis-
sensstandes werden Strategien zum natürlichen Klimaschutz aufgezeigt, die zur gezielten För-
derung und dem Erhalt von Blue Carbon in Deutschland beitragen. 

Im ersten Teil werden naturwissenschaftliche Zusammenhänge zum Verständnis von Blue Car-
bon beschrieben. Denn das langfristige Kohlenstoffspeicherpotenzial ist von verschiedenen 
Faktoren, wie Sedimenttyp, Vegetationsdichte, der (natürlichen und anthropogenen) Stö-
rungsfrequenz, und in Küstenhabitaten auch von der Überflutungshäufigkeit abhängig. 

Im zweiten Teil werden die nationalen Kohlenstoffspeicherpotenziale und die Ausdehnung der 
Blue-Carbon-Ökosysteme dargestellt und mit Daten aus internationalen Studien angrenzen-
der Regionen und Länder verglichen. Als Ökosysteme und Biotope mit dem potenziell besten 
Blue-Carbon-Potenzial in den deutschen Meeren wurden Salzmarschen, Seegraswiesen sowie 
unbewachsene marine Sedimente identifiziert. Es zeigte sich aber, dass es im nationalen Raum 
bisher nur wenige publizierte, verwertbare und räumlich ausreichend gut aufgelöste Daten 
zum Blue-Carbon-Potenzial gibt. In diesem Kontext wurden seit 2021 umfangreiche For-
schungsprojekte gestartet, die qualitative und quantitative Erkenntnisse zum Kohlenstoffspei-
cherpotenzial in den deutschen Meeren liefern werden. 

Im dritten Teil werden der Status der Klimawandeleffekte in der deutschen Nord- und Ostsee, 
sowie Auswirkungen des Klimawandels auf Blue Carbon in Deutschland dargestellt. Faktoren 
wie Temperaturanstieg, beschleunigter Meeresspiegelanstieg oder Eutrophierung können 
stark negative Auswirkungen auf Blue Carbon haben. Weitere anthropogene Einflüsse wie 
Baumaßnahmen oder sonstige Eingriffe können sich ebenfalls negativ auf die Kohlenstoffspei-
cher auswirken. Darauf aufbauend werden Strategien diskutiert und Fragestellungen identifi-
ziert, die zur gezielten Förderung und dem Schutz der Kohlenstoffspeicher wichtig sind. Durch 
aktives Management von Blue-Carbon-Biotopen können der dort gespeicherte Kohlenstoff ge-
schützt und das Speicherpotenzial positiv beeinflusst werden. Schutz und Renaturierung von 
Lebensräumen, Wiederherstellung natürlicher (Überschwemmungs-) Dynamiken sowie eine 
Verringerung des Nährstoffeintrages sind Möglichkeiten zur Förderung und dem Erhalt bereits 
vorhandener nationaler Blue-Carbon-Speicher. Zum Schutz von Blue-Carbon-Ökosystemen 
und Biotopen ist es notwendig, Stressoren und negative Auswirkungen zu verringern und ein 
ganzheitliches Management aufzubauen. Zusätzlich zum natürlichen CO2-Speicherpotenzial 
mariner Lebensräume werden technische Optionen erforscht, die in verschiedenen Ansätzen 
auf die aktive Entnahme von CO2 aus der Atmosphäre abzielen und hier dargestellt werden. 
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Ob und inwieweit die deutschen Meere eine Rolle bei der Entnahme und Speicherung von CO2 
aus der Atmosphäre spielen können, wird derzeit im Rahmen nationaler Forschungsprojekte 
erforscht. 
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Abstract 

Marine ecosystems are characterized by a variety of ecosystem services. In coastal areas, they 
contribute directly to protecting people from extreme events such as floods and storms and 
serve to protect biodiversity. By removing carbon from the atmosphere and storing it in their 
biomass and underlying sediments, they also make an essential contribution to mitigating cli-
mate change and thus to natural climate protection. The carbon sequestered and stored in 
coastal, brackish water, marine ecosystems, and the seafloor is referred to as Blue carbon. 

This study presents the results of a literature review on published data related to the Blue 
carbon potential of different ecosystems and biotopes along the German coasts and within 
the German EEZ as well as on climate change impacts on these. The focus lies on salt marshes 
and seagrass beds, as well as the possible potential of macroalgae, unvegetated marine sedi-
ments and biogenic reefs. In addition, based on the compiled current state of knowledge, 
strategies for natural climate protection are presented, which contribute to the targeted en-
hancement and preservation of Blue carbon in Germany. 

In the first part, natural scientific contexts are described that are indispensable for under-
standing Blue carbon. For example, the extent of long-term carbon storage potential depends 
on various factors, including sediment type, vegetation density, disturbance frequency (natu-
ral and anthropogenic), and in coastal habitats, flooding frequency. 

In the second part, national carbon storage potentials and the extent of Blue carbon ecosys-
tems are presented and compared with data from international studies of adjacent regions 
and countries. Salt marshes, seagrass beds and unvegetated marine sediments were identified 
as ecosystems and biotopes with the highest Blue carbon potential for the German seas. The 
results showed that there are only few published, usable and spatially sufficient data on the 
blue carbon potential in the national area. Within this context, various extensive projects have 
been launched since 2021, which will provide new qualitative and quantitative insights into 
the carbon storage potential in the German oceans in the future. 

In the third part, the status of climate change effects in the German North Sea and Baltic Sea, 
as well as the impact of climate change on Blue carbon in Germany is presented. Factors such 
as temperature increase, accelerated sea level rise or eutrophication can have strong negative 
impacts on Blue carbon. Other anthropogenic influences, such as construction activities, can 
also have a negative impact on carbon reservoirs. Based on this, strategies are discussed and 
issues are identified that are important for the targeted promotion and protection of carbon 
stores. Through active management of Blue carbon biotopes, the carbon stored can be pro-
tected and the storage potential can be positively influenced. Protection and renaturation of 
habitats, restoration of natural (flooding) dynamics, and reduction of nutrient inputs are ways 
to promote and conserve existing national Blue carbon stores.  To protect Blue carbon eco-
systems and biotopes, it is necessary to reduce stressors and negative impacts and establish 
an integrated management approach. In addition to the natural CO₂ storage potential of ma-
rine habitats, technical options are being explored that aim at actively removing CO₂ from the 
atmosphere in different approaches and are presented here. Whether and to what extent the 
German oceans can play a role in the removal and storage of CO₂ from the atmosphere is 
currently being researched as part of national research projects. 
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1 Einleitung und Zielsetzung 

Der Weltklimarat (Intergovernmental Panel on Climate Change, IPCC) hat in seinem sechsten 
Sachstandbericht (IPCC, 2022) die Risiken für Natur und Mensch durch die zukünftigen Folgen 
des Klimawandels als zahlreich und sehr hoch bewertet. Die erfolgreiche Umsetzung von Min-
derungsmaßnahmen des Anstiegs der atmosphärischen CO2 Konzentration hängt von der Ka-
pazität und Wirksamkeit politischer Entscheidungsprozesse ab. Im Sonderbericht „Der Ozean 
und die Kyrosphäre in einem sich wandelndem Klima“ (IPCC, 2019) wurden die Folgen des 
Klimawandels auf die Meeresnatur bewertet und die potenzielle Rolle des Ozeans bei Minde-
rungsmaßnahmen hervorgehoben.   

Der Ozean ist ein integraler Bestandteil des Klimasystems und wirkt regulierend auf das Klima 
und auf den Kohlenstoffdioxid (CO2) Gehalt in der Atmosphäre. Ozeanischer Kohlenstoff steht 
in einem ständigen Austausch mit der Atmosphäre: Nimmt der CO2 Gehalt in der Atmosphäre 
zu, wird auch mehr Kohlenstoff in die Ozeane aufgenommen (Abb. 1). 

 

 
Über die biologische Kohlenstoffpumpe wird gelöster anorganischer Kohlenstoff (Canorg), z.B. 
durch das Phytoplankton, aufgenommen und durch Photosynthes

Über die biologische Kohlenstoffpumpe wird gelöster anorganischer Kohlenstoff (Canorg), z.B. 
durch das Phytoplankton, in organischen Kohlenstoff (Corg) umgewandelt. Dadurch kommt es 
zu einer Abnahme von anorganischem Kohlenstoff im Oberflächenwasser (Bax et al., 2021). 
Diese Speicherung von Kohlenstoff besteht kurzfristig, da Phytoplankton von höheren trophi-
schen Ebenen im marinen Nahrungsnetz konsumiert wird oder abstirbt. Durch Veratmung 
wird organischer Kohlenstoff wieder in CO2 umgewandelt und ins Wasser abgegeben.  

Abb. 1: Darstellung des organischen und anorganischen Kohlenstoffkreislaufs im Ozean (angepasst 
nach Gregg et al. (2021)). 
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Wenn Organismen absterben, sinken diese ab und totes Material wird von Bakterien im mik-
robiellen Kreislauf abgebaut und teilweise zu CO2 veratmet (Bax et al., 2021). Der Anteil, der 
nicht mikrobiell veratmet wird, kann als organisches Material langfristig im Sediment eingela-
gert werden. Unter sauerstoffarmen (anaeroben) Bedingungen ist der mikrobielle Abbau von 
Kohlenstoff reduziert und es bilden sich langfristige Kohlenstoffspeicher im Sediment 
(Couwenberg et al., 2009).  

Über die physikalische Kohlenstoffpumpe, auch Löslichkeitspumpe genannt, wird Kohlenstoff 
im Seewasser gelöst, wodurch der Ozean ein effektiver Canorg Speicher ist (zu hohe CO2 Kon-
zentrationen führen zur Ozeanversauerung). Anorganische Kohlenstoffverbindungen werden 
gebildet und tragen durch die Einlagerung in kalkhaltigen Schalen mariner Organismen zur 
langfristigen Kohlenstoffspeicherung im Meeresboden bei. 

In Kohlenstoffkreisläufen und bei der Speicherung von Kohlenstoff spielen diverse komplexe 
und dynamische Prozesse eine Rolle. Bei einer Bilanzierung der Kohlenstoffspeicher müssen 
diese, wie auch die Form der Kohlenstoffverbindungen (anorganisch oder organisch), berück-
sichtigt werden, um Über- oder Unterschätzungen zu vermeiden.  

Bestimmte Küstenökosysteme wie Salzmarschen, Seegraswiesen und Mangrovenwälder, tra-
gen direkt dazu bei, Menschen vor den Folgen des Klimawandels, wie Extremereignissen (z.B. 
Hochwasser und Stürme) zu schützen. Durch das Speichern von Kohlenstoff in ihrer Biomasse 
und ihren Sedimenten tragen sie außerdem dazu bei, den Klimawandel abzumildern.  

Mit dem „Blue Carbon Report – The Role of Healthy Oceans in Carbon Sequestration“ 
(Nellemann et al., 2009) befasste sich die internationale Politik erstmals mit dem Zusammen-
hang zwischen Klimawandel und dem Potenzial der Ozeane und zugehöriger Ökosysteme als 
Kohlenstoffsenken (Röschel et al., 2021). In Vorbereitung auf die 15. UN-Klimakonferenz (COP) 
2009 in Kopenhagen wurde der Bericht von mehreren internationalen Organisationen ge-
meinsam veröffentlicht. Das Konzept Blue Carbon wird in diesem Bericht erstmals eingeführt 
und bezieht sich auf den Kohlenstoff, der in Meeres- und Küstenökosystemen gespeichert ist. 
Traditionell bezieht sich Blue Carbon auf organischen Kohlenstoff (Bax et al., 2021), allerdings 
sollten auch der z.B. durch die Speicherung in biogenen Materialien aus dem Kohlenstoffkreis-
lauf aufgenommene sowie der gelöste anorganische Kohlenstoff berücksichtigt werden. Ef-
fekte von Kohlenstoffflüssen (inkl. organischer und anorganischer Kohlenstoffverbindungen) 
auf Kohlenstoffspeicher mariner Habitate sind ein zentraler Bereich der Blue-Carbon-For-
schung (Macreadie et al., 2019). Dabei ist Blue Carbon angelehnt an Green Carbon, das den in 
Wäldern und deren Oberflächensedimenten gespeicherten Kohlenstoff beschreibt. Beide stel-
len das Gegenstück zu Black Carbon oder auch Brown Carbon dar, der Kohlenstoff, der durch 
fossile Brennstoffe freigesetzt wurde und wird.  

Eine einheitliche und erweiterte Definition des Blue-Carbon-Konzepts, aufbauend auf dem 
„Blue Carbon Report“ von 2009 (Nellemann et al., 2009), ist ein wichtiger nächster Schritt, um 
Wissenslücken zu adressieren und um eine politische Integration, wie z.B. bei der Umsetzung 
des Ostsee-Aktionsplans (BSAP), zu erreichen. Der HELCOM Workshop zum Blue-Carbon-Po-
tenzial im Ostseeraum (HELCOM, 2021) ergab, dass der Fokus von Blue-Carbon-Projekten so-
wohl auf dem Klimawandel als auch auf der Biodiversitätskrise liegen sollte.  

Aufbauend auf dieser Fachdiskussion ergibt sich eine erweiterte Definition, die im Verlauf die-
ser Studie angewendet wird: 
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Erweiterte „Blue Carbon“ Definition 

Blue Carbon umfasst den organischen und anorganischen Kohlenstoff, der in Küsten-, Brack-
wasser-, Meeresökosystemen sowie dem Meeresboden gebunden und gespeichert wird. 

Ziel von Blue-Carbon-Strategien ist es, durch den Schutz und die Wiederherstellung von mari-
nen kohlenstoff- und artenreichen Lebensräumen Treibhausgase aufzunehmen und Treib-
hausgasemissionen entgegenzuwirken (Nellemann et al., 2009). Das Thema wird als Klima-
schutzmaßnahme weiter erforscht. In seinem jüngsten Bewertungsbericht hat der Weltklima-
rat (IPCC) die Notwendigkeit der Kohlendioxidentfernung (carbon dioxide removal – CDR) als 
Ausgleich von Restemissionen verdeutlicht, wenn das international angestrebte Ziel zur Ver-
meidung von Treibhausgasemissionen (Netto-Null-Szenario) in Zukunft erreicht werden soll 
(IPCC, 2022). Alle berücksichtigten Pfade zum 1,5°C Ziel beinhalten den Einsatz von CDR-Maß-
nahmen (Rogelj et al., 2018). Die Förderung der CO2 Bindung durch Ökosysteme erfordert eine 
diverse Bandbreite von CDR-Optionen, einschließlich naturbasierter Ansätze neben CDR-Op-
tionen, die als eher technisch wahrgenommen werden (Merk et al., 2022).  

Die globale Fläche bewachsener Küstenökosysteme ist ein bis zwei Größenordnungen kleiner 
als die terrestrischer Wälder. Ihr Beitrag zur Klimawandelreduzierung ist aber erheblich: An 
Land wird Kohlenstoff in überirdischer Biomasse und dem Boden gespeichert und unter aero-
ben Bedingungen, durch Atmung und Zersetzung abgestorbener Biomasse, als CO2 oder Me-
than in die Atmosphäre zurückgeführt. Die Speicher in den Böden der terrestrischen Ökosys-
teme sind einer Sättigung von Kohlenstoff unterlegen. Die Sedimente in Blue-Carbon-Ökosys-
temen und Biotopen unterliegen weniger dieser Sättigung, da sie sich vertikal mit dem Mee-
resspiegelanstieg anreichern. So kann mehr Kohlenstoff pro Flächeneinheit langfristig in Blue-
Carbon-Sedimenten gespeichert werden (Mcleod et al., 2011), über Jahrtausende hinaus 
(Hendriks et al., 2020). Eine Bilanzierung der Verteilung terrestrischer bzw. marin gespeicher-
ter Kohlenstoffmengen in Deutschland ist bisher nicht umfassend verfügbar. Von der riesigen 
Menge Kohlenstoff (etwa 700 Gt organischer Kohlenstoff und 37.000 Gt anorganischer Koh-
lenstoff (Friedlingstein et al., 2022b), der global durch die Ozeane zirkuliert, wird nur ein klei-
ner Teil in biologischen Systemen gebunden, die Hälfte davon in Küstenökosystemen (Duarte 
et al., 2005). Als klassische Blue-Carbon-Ökosysteme in Nordeuropa werden Salzmarschen 
und Seegraswiesen angesehen. Auch bei Makroalgen (z.B. Kelpwälder), marinen Sedimenten, 
Meeresorganismen (z.B. Fische), biogenen Riffen aber auch bei Mooren in Wechselwirkung 
mit Küstenzonen der Ostsee, wird die mögliche Relevanz für Blue Carbon und ihre Kohlenstof-
feinträge diskutiert (Macreadie et al., 2019, HELCOM, 2021). Bei den Kohlenstoffeinträgen 
wird zwischen autochthonem und allochthonem Ursprung unterschieden. 

Autochthoner und allochthoner Kohlenstoff 

Autochthoner Kohlenstoff ist Kohlenstoff, der am selben Ort aufgenommen oder produziert 
und auch abgelagert wird. Beispielsweise binden Pflanzen durch Photosynthese Kohlenstoff 
aus der Atmosphäre (Eulitoral) oder der Wassersäule (Sublitoral) und wandeln dieses in or-
ganisches Pflanzengewebe um. Wird diese Biomasse abgebaut, kann ein Anteil des Kohlen-
stoffs im Sediment abgelagert werden. 
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Allochthoner Kohlenstoff ist Kohlenstoff, der außerhalb des betrachteten Ökosystems der 
Atmosphäre oder Wassersäule entzogen und anschließend in das Ökosystem transportiert 
(und dort gespeichert) wird. Aufgrund hydrodynamischer Prozesse (Gezeiten, Wellen, Strö-
mungen und Stürme) wird partikuläres organisches Material, wie abgestorbenes Phyto- und 
Zooplankton, Pflanzenmaterial und resuspendierte Sedimente aus angrenzenden Berei-
chen, dem Meer, der Küste oder terrestrischen Systemen (z.B. über Flüsse), in Blue-Carbon-
Ökosysteme und -Biotope eingetragen. 

Globale Schätzungen der bestehenden Blue-Carbon-Speicher werden durch eine lückenhafte 
Datenlage limitiert. Es ist davon auszugehen, dass weltweit mehr als 30 Gt C verteilt über etwa 
185 Millionen ha in Blue-Carbon-Ökosystemen und -Biotopen (in diesem Fall Salzmarschen, 
Seegraswiesen und Mangrovenwälder) gespeichert sind. Dies entspricht in etwa der Menge 
an Kohlenstoff, die derzeit in drei Jahren global ausgestoßen wird auf einer Fläche von etwa 
0,5% der globalen Meeresfläche. Durch den Schutz und die Erhaltung dieser schon bestehen-
den Lebensräume können jährliche Emissionen von etwa 0,038-0,126 Gt C (0,4 - 1,2 % der 
globalen Emissionen 2021; 0,141-0,466 Gt CO2-Äquivalente (CO2e)) gebunden werden 
(Macreadie et al., 2021). Durch die  Wiederherstellung von Seegraswiesen, Salzmarschen und 
Mangrovenwäldern bis 2030, könnten jährlich zusätzliche 0,168-0,288 Gt C (0,621-1,064 Gt 
CO2e) der überschüssigen CO2-Emissionen aufgenommen werden (Macreadie et al., 2021). 
Bezogen auf die globalen Emissionen von 10,1 ± 0,5 Gt C (37,01 ± 1,83 Gt  CO2e; Deutschland: 
0,184 Gt C (0,67 Gt CO2e)) aus dem Jahr 2021 (Friedlingstein et al., 2022a), entspräche das 
etwa einer Minderung von 1,8 - 3% (Macreadie et al., 2021). Dieses Potenzial, Kohlenstoff in 
natürlichen Ökosystemen und Biotopen zu binden und zu speichern, kann das Erreichen des 
1,5 Grad Ziels nur dann unterstützen, wenn klimatreibende (Treibhausgas-) Emissionen redu-
ziert werden.  
Das Kohlenstoffspeicherpotenzial und die bestehenden Kohlenstoffspeicher mariner Ökosys-
teme variieren regional. Diese Variation hängt unter anderem von Sedimenttyp (insbesondere 
Schlickgehalt des Sediments), Salzgehalt, Wassertiefe, Vegetationsart und -gemeinschaften, 
Ökosysteminteraktionen und Unterschieden in der Störung der Ökosysteme ab (Röhr et al., 
2018, Ford et al., 2019). Globale Kohlenstoffsequestrierungsraten für die verschiedenen Blue-
Carbon-Ökosysteme und -Biotope sowie quantitative Einschätzungen ihrer Kohlenstoffspei-
cherkapazität sind folglich nicht direkt auf Deutschlands Meeres- und Küstenbiotope über-
tragbar, bei Kenntnis aller nötiger Parameter regional möglich. Um verlässliche Aussagen zu 
treffen sind regional erhobene Daten des individuellen Kohlenstoffspeicherpotenzials zwin-
gend notwendig. In diesem Zusammenhang wurden in Deutschland in den letzten Jahren eine 
Vielzahl an Projekten gestartet (siehe Anhang A.7). Soweit möglich werden erste Erkenntnisse 
in diesem Bericht berücksichtigt.  

In der Kommunikation und Beschreibung von Blue Carbon ist eine einheitliche Benennung und 
kohärente Nutzung von Fachbegriffen essentiell. Im naturschutzfachlichen Kontext werden 
die ökologischen Fachbegriffe hier wie folgt definiert:  

Definitionen ökologischer Fachbegriffe im Rahmen dieser Studie  

• Ökosystem: Nach Definition des Millenium Ecosystem Assessment (2005) ist ein Ökosys-
tem ein dynamischer Komplex aus Gemeinschaften lebender Organismen (Pflanzen, 
Tiere und Mikroorganismen), sowie ihrer nicht-lebenden Umgebung, die miteinander 
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agieren und funktionelle Einheiten bilden. Im Kontext von Blue Carbon wird in aller Re-
gel von Blue-Carbon-Ökosystemen gesprochen, da die Interaktionen der einzelnen Ge-
meinschaften zur Ökosystemfunktion und -leistung beitragen. Eine räumliche Ausdeh-
nung der Ökosysteme wird hierbei nicht miteingeschlossen. 

Vereinzelt, und vor allem dann, wenn die Blue-Carbon-Definition erweitert wird, werden 
auch Biotope mit einbezogen, z.B. unbewachsene marine Sedimente. 

• Nach EUNIS Definition1 ist das englische „habitat“ der Lebensraum von Pflanzen oder 
Tieren. Habitats werden durch ihre physikalischen Eigenschaften (Topographie, Sedi-
mentcharakteristika, Wasserqualität etc.) und durch die dort lebenden Organismen cha-
rakterisiert. Im Deutschen wird der Begriff „habitat“ im naturschutzfachlichen Kontext 
als „Biotop“ übersetzt. Ein Biotop oder eine Gruppe mehrerer Biotope kann unter Be-
trachtung ihrer Interaktionen auch als Ökosystem angesehen werden. 

Die vorliegende Studie umfasst die seit 2009 als Blue-Carbon-Ökosysteme definierten Salz-
marschen und Seegraswiesen des deutschen Ost- und Nordseeraums. Durch derzeit laufende 
Forschung könnte die Blue-Carbon-Definition zukünftig durch neue Erkenntnisse erweitert 
werden (HELCOM, 2021). Daher werden hier ebenfalls das Potenzial von Makroalgen und bi-
ogenen Riffen sowie die langfristigen Kohlenstoffspeicher unbewachsener mariner Sedimente 
in den deutschen Meeren berücksichtigt und erörtert. Wie die Prozesse der Kohlenstoffspei-
cherung im Detail in den einzelnen Ökosystemen und Biotopen ablaufen, wird in den jeweili-
gen Kapiteln erläutert. Die Menge an langfristig gespeichertem organischem Kohlenstoff wird 
hier als Corg Speicher bezeichnet. Corg Sequestrierung bezeichnet den Prozess der langfristigen 
Speicherung von Corg im Corg Speicher und wird meist pro Zeiteinheit angegeben (Sequestrie-
rungsrate). Kurzfristig gespeicherter organischer Kohlenstoff (z. B. in der Biomasse der Vege-
tation) wird als fixierter Corg bezeichnet.  

In Deutschland wird Blue Carbon als mögliche natürliche Klimaschutzmaßnahme diskutiert. 
Basierend auf den wissenschaftlichen, ökonomischen und politischen Fortschritten im globa-
len Blue-Carbon-Kontext, wurde im Auftrag des Bundesministeriums für Umwelt, Naturschutz 
und nukleare Sicherheit 2021 eine Studie erstellt. Diese stellt internationale Ansätze zu mög-
lichen politischen Handlungspfaden auch für Deutschland vor (Röschel et al., 2021). Ziel der 
hier vorliegenden Studie ist es, die nationalen Vorkommen von Blue-Carbon-Ökosystemen 
und -Biotopen und deren Verteilung, sowie konkretes Kohlenstoffspeicherpotenzial zusam-
menzustellen. Die Studie basiert auf bis Mitte 2022 veröffentlichten Ergebnissen wissen-
schaftlicher Untersuchungen. Sie umfasst den aktuellen Wissensstand, offene Fragestellungen 
sowie einen Überblick laufender Forschungsprojekte zur quantitativen und qualitativen Be-
stimmung mariner Kohlenstoffspeicher. Dies beinhaltet auch Möglichkeiten, die natürlichen 
marinen Kohlenstoffspeicher zu optimieren und die Rolle technischer CDR-Verfahren. Die Stu-
die verknüpft das aktuell verfügbare Wissen mit einem Ausblick auf künftige Fragestellungen 
und mögliche Managementoptionen. 

 
1  https://www.eea.europa.eu/en/topics/in-depth/biodiversity/an-introduction-to-habitats (09.05.2023) 
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2  Ablauf des Vorhabens 

2.1 Kritische Synthese der Literatur 

Im ersten Schritt wurde eine Literatur- und Datenrecherche mit anschließender kritischer Ana-
lyse durchgeführt. Die Suche konzentrierte sich hauptsächlich auf das Corg Speicher- und Se-
questrierungspotenzial sowie auf Auswirkungen des Klimawandels auf in Deutschland vor-
kommende marine Biotope und Küstenökosysteme die für Blue Carbon relevant sind:  

• Salzmarschen 

• Seegraswiesen 

• Unbewachsene marine Sedimente 

• Makroalgenwälder 

• Biogene Riffe  

Hierbei lag der Fokus zunächst auf publizierter Literatur mit Untersuchungsgebieten in 
Deutschland und anschließend entlang den Nord- und Ostseeanrainerstaaten. Globale Stu-
dien wurden vereinzelt und ergänzend gesammelt. Für die Recherche wurde die Websuchma-
schine Google Scholar verwendet. Der Index der wissenschaftlichen Literatur ist auf Google 
Scholar frei zugänglich und sehr umfassend. Die Mehrheit (89-94%) aller Referenzen aus an-
deren Quellen können über Google Scholar gefunden werden (Martín-Martín et al., 2021). 
Andererseits wird aufgrund von Automatisierungsprozessen bei der Indexierung von Informa-
tionen die Qualität der Metadaten auf Google Scholar vermindert (Delgado López-Cózar et al., 
2019), darüber hinaus bietet es keine Funktion zum automatischen Exportieren von Sucher-
gebnissen. Dies ist insbesondere ein Hindernis für Literaturrecherchen, die eine umfangreiche 
Datensammlung erfordern, da der manuelle Export jedes Ergebnisses den Prozess verlangsa-
men kann. Ob Google Scholar als einzige Recherchequelle geeignet ist hängt daher vom Zweck 
und Detail der Literaturrecherche ab. Für die im Rahmen dieser Studie durchgeführten Re-
cherche konnte die Nutzung von Google Scholar die angestrebten Ergebnisse erzielen. 

Basierend auf einer vorläufigen Sichtung der publizierten Literatur sowie den Zielen der Studie 
wurden eine Reihe von Suchbegriffen ausgewählt (siehe Anhang A.1). Anschließend wurden 
mehrere Suchen gestartet, publizierte Literatur gesammelt und für die Studie relevante Ver-
öffentlichungen in die Datenbank aufgenommen. Trotz der Eingrenzung der Suche durch die 
ausgewählten Suchbegriffe sind zunächst Veröffentlichungen mitberücksichtigt, die z.B. nur 
nebensächlich mit der Fragestellung der Studie (u.a. kein Bezug zur Blue-Carbon-Thematik, 
außerhalb der relevanten Regionen, etc.) zu tun haben. Ob eine Veröffentlichung für die Fra-
gestellung der Studie relevant ist, wurde unter anderem anhand der Sichtung der Zusammen-
fassung entschieden. Eine erste Suche fokussierte sich auf deutschsprachige publizierte Lite-
ratur; insgesamt wurden hierfür auf Google Scholar 379 Ergebnisse gefunden (Stand 
31.10.2022), wovon 13 publizierte Veröffentlichungen anhand ihrer Relevanz für die betrach-
teten Gebiete in die Analyse aufgenommen wurden. Eine anschließende Suche beinhaltete 
internationale, englische Literatur, sowohl mit denselben Schlüsselwort-Kombinationen der 
deutschsprachigen Suche als auch eingegrenzt auf den Blue-Carbon-Begriff (siehe Anhang 
A.1). Diese beiden Suchen resultierten jeweils in 2.120 und 704 Ergebnissen (Stand 
31.10.2022), von denen 46 bzw. 101 publizierte Veröffentlichungen in die kritische Synthese 
aufgenommen wurden. Eine letzte Suche wurde durchgeführt, um neben Blue Carbon weitere 
Informationen gezielt zu den individuellen Ökosystemen und Biotopen zu suchen. Dies ergab 
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insgesamt 4.260 Ergebnisse, wovon 185 publizierte Veröffentlichungen integriert wurden (ba-
sierend auf der Region und um Fragestellungen zu Klima, Ökosystemleistungen und Gefähr-
dungen diskutieren zu können). Für die kritische Synthese wurden aufgrund der Aktualität der 
Blue-Carbon-Thematik nur Veröffentlichungen ab dem Jahr 2000 berücksichtigt. Veröffentli-
chungen aus vorherigen Jahren wurden in die Studie integriert, wenn sie oft zitiert wurden 
oder grundlegend zum Verständnis beitragen. Zusätzlich dazu wurden Empfehlungen aus dem 
Expert:innen-Netzwerk (siehe Kapitel 2.3) in die Studie integriert, wodurch die im Rahmen der 
Studie genutzte Literaturdatenbank insgesamt 315 Referenzen umfasst.  

2.2 Sammlung und Analyse der Corg Speicher und Corg Sequestrierungsraten  

Im nächsten Schritt wurden publizierte Werte zu bestehenden Kohlenstoffspeichern bzw. ge-
messenen Kohlenstoffspeicherpotenzialen der Ökosysteme extrahiert und analysiert. Neben 
der publizierten Literatur der Literaturrecherche wurden auch einzelne Berichte (nicht in Fach-
journals veröffentlichte Reports bzw. Literaturreviews) nach Daten durchsucht. Es wurde nur 
diejenige Literatur aufgeführt, in der bereits eine Umrechnung des Kohlenstoffspeichers in 
Menge Kohlenstoff pro Fläche oder der Sequestrierungsrate in Menge Kohlenstoff pro Fläche 
pro Jahr angegeben wurde (alle genutzten Umrechnungen der verschiedenen Einheiten siehe 
Tab. 1). Reine Rohdaten, z.B. zur Kohlenstoffdichte (Carbon density) oder dem Anteil organi-
schen Kohlenstoffs (OC content, [%OC]), wurden im Rahmen dieser Literaturrecherche nicht 
erfasst und/oder weiter umgerechnet. Unterschiedliche Methodiken zur Bestimmung der 
Kohlenstoffanteile wurden im Rahmen der Datensammlung nicht differenziert. Allgemein be-
schreiben die Formeln 1 & 2 den Zusammenhang zwischen dem Kohlenstoffspeicher, der Se-
dimenttiefe, der Trockenrohdichte des Sediments (dry bulk density [g cm-3]2) sowie dem Anteil 
organischen Kohlenstoffs (OC content [%OC]).  

  

 
2 Die Trockenrohdichte ist die Masse (Gewicht) der trockenen Feststoffe in einer (nassen) Sedimentprobe. Je 

geringer die Trockendichte, desto höher ist der Wasseranteil in einer Probe. Generell korreliert dies mit 
dem Schlickgehalt der Probe (= je geringer die Trockenrohdichte umso höher der Anteil an schlickigem Sedi-
ment (Flemming und Delafontaine (2000)) 
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Tab. 1: Übersicht über genutzte Einheiten zur Quantifizierung von Kohlenstoffspeicher und  
-sequestrierungspotenzialen und relevante Umrechnungsschritte. 

 

 

(1) C Speicher (Mg ha-1) = 10.000 * Sedimenttiefe (m) *  
Trockenrohdichte (g cm-3) * (%OC/100) 

(2) Mit Trockenrohdichte (dry bulk density) = 0,861*%C-0,399 

Formel 1 & 2: Zusammenhang zwischen Kohlenstoffspeicher, Sedimenttiefe, trockener Rohdichte des 
Sediments (dry bulk density [g cm-3]) sowie dem Anteil organischen Kohlenstoffs (OC content 
[%OC]) Angabe des Kohlenstoffspeichers in Megagramm (Mg) pro Hektar (ha) (nach Atwood 
et al., 2020). 

Die Menge Kohlenstoff pro Fläche (z.B. g C m-2) in Sedimenten aller Blue-Carbon-Biotope 
hängt stark von der untersuchten Tiefe der Messung ab. Unter anderem sehen die IPCC sowie 
UNFCC Leitfäden zur Bestimmung der Potenziale von Blue-Carbon-Biotopen eine einheitliche 
Umrechnung der Werte auf 1 Meter Tiefe vor (IPCC, 2014). Grund dafür ist hauptsächlich auch 
die Vergleichbarkeit mit terrestrischen Biotopen. Die im Feld genommenen Probetiefen vari-
ieren je nach Studie und Biotop, wodurch eine einheitliche Umrechnung der Werte zum Ver-
gleich zwischen den verschiedenen Blue-Carbon-Ökosystemen und -Biotopen notwendig ist 
(vgl. Röhr et al., 2018, Fourqurean et al., 2012, Lavery et al., 2013). Diese Standardisierung 
setzt allerdings voraus, dass der Corg Bestand im Sediment über das Profil von einem Meter 
stabil bleibt. Die Extrapolation auf 1 m Tiefe führt in den meisten Fällen zu einer Überschät-
zung der Corg Bestände, da generell eine Abnahme von Kohlenstoff in tieferen Sedimentschich-
ten beschrieben wird (Mueller et al., 2019b, Parker et al., 2021, Diesing et al., 2017, 
Johannessen and Macdonald, 2016). Zum Vergleich mit gemäß diesen Richtlinien publizierten 
Daten wurden entsprechende Extrapolationen auf 1 m Tiefe hier mit in die Analyse aufgenom-
men. Innerhalb der Biotope (z.B. Seegraswiesen, marine Sedimente) werden in den untersuch-
ten Studien ähnliche Methoden und Probentiefen angewandt, wodurch für diese Studie eine 
Biotop-spezifische Tiefe abgeleitet werden kann. Für diese Tiefe liegen idealerweise tatsäch-
lich gemessene Werte ohne rechnerische Extrapolationen vor. Sie variiert je nach Methodik 

Einheit Umgerechnete Einheit 

1 ha 10.000 m2 = 0,01 km2 

1 km2  106 m2 = 100 ha 

1 t C 1 Mg C = 1.000 kg C = 106 g C 

1 Mt C 1 Tg C = 106 Mg C = 1012 g C 

1 Gt C 103 Tg C = 109 t C 

1 g C m-2 0,01 t C ha-1 = 10 kg ha-1 = 0,001 kg 
C m-2 

1 kg C m-2 10 t C ha-1= 1000 g C m-2 

1 kg C 44/12 kg CO2 = 3,66 kg CO2 

1 kg CO2 12/44 kg C = 0,27 kg C 
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und Möglichkeiten der Probennahme zwischen den einzelnen Biotopen (z.B. Seegraswiesen: 
25 cm Tiefe, marine Sedimente: 10 cm Tiefe, siehe Anhänge A.3 - A.6). 

Die räumliche Ausdehnung der einzelnen Biotope wurde aus der Literatur abgeleitet und mit 
möglichst aktuellen Kartierungsdaten der Bundesländer (Küstenbiotope) und des BfN (Sedi-
mente der AWZ) abgeglichen. Zur Erstellung aktueller Verbreitungskarten mit der Software 
ArcGIS erfolgte ein Austausch zu verfügbaren Daten mit dem Niedersächsischen Landesbe-
trieb für Wasserwirtschaft, Küsten- und Naturschutz (NLWKN), dem Landesamt für Landwirt-
schaft, Umwelt und ländliche Räume Schleswig-Holstein (LLUR) sowie dem Landesamt für Um-
welt, Naturschutz und Geologie Mecklenburg-Vorpommern (LUNG).  

2.3 Expert:innen Netzwerk, Interviews und Beteiligung  

Ergänzend zur Literaturstudie wurden Forschende relevanter Themenbereiche der Blue-Car-
bon-Forschung mit ihrer fachlichen Expertise eingebunden. Sie wurden aufgrund ihrer Publi-
kationen und/oder Beteiligung an laufenden Projekten ausgewählt. Diese Expert:innen stell-
ten Fachwissen und Erkenntnisse im Rahmen von Interviews, beim DEFINE Workshop 2022, 
sowie als Fachgutachter:innen der Studie zur Verfügung.  
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3 Blue-Carbon-Potenzial in Deutschland  

In diesem Kapitel werden grundlegende Mechanismen und entscheidende Faktoren zur Spei-
cherung von Kohlenstoff in Blue-Carbon-Ökosystemen und -Biotopen erläutert. Vor allem der 
Eintrag von Kohlenstoff in das Sediment, der Ursprung des Kohlenstoffs und der vor Zerset-
zung geschützte und damit langfristig gespeicherte Kohlenstoff sind wichtig. Nur unter voll-
ständiger Berücksichtigung kann eine Abschätzung des Speicherpotenzials von Blue Carbon in 
den deutschen Meeren erfolgen, auch um mögliche Schutz- und Optimierungsmaßnahmen 
der Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope zu definieren.  

Küstenfeuchtgebiete sind hochproduktive Ökosysteme, die den Übergang zwischen Land und 
Meer bilden und sich durch charakteristische Pflanzen- und Tiergemeinschaften auszeichnen. 
Dazu zählen u.a. das Watt, Salzmarschen, Flussmündungen und flache Küstengewässer. Diese 
zählen zu den relevanten Blue-Carbon-Biotopen, sind allerdings unterschiedlich gut unter-
sucht. In den nachfolgenden Kapiteln werden unter Salzmarschen alle Tidemarschen (Salz-, 
Brackwasser- und Süßwassermarschen in Flussmündungen mit ihren unterschiedlichen Vege-
tationen) zusammengefasst, obwohl es auch hier, vor allem in Deutschland, unterschiedlich 
detaillierte Datengrundlagen gibt. Im internationalen Kontext ist diese Zusammenfassung für 
Blue-Carbon-Biotope üblich und die Daten werden nicht scharf voneinander abgetrennt (Mül-
ler, pers. Komm.). Die Seegraswiesen werden in einem eigenen Kapitel behandelt, das Watt 
als Bestandteil des Kapitels zu marinen Sedimenten.  

3.1 Salzmarschen 

Zu den Salzmarschen entlang der deutschen Nordseeküste gehören die FFH-Lebensraumtypen 
1310 (Quellerwatt), 1320 (Schlickgrasbestände) sowie 1330 (atlantische Seegraswiesen) (An-
hang I der FFH-Richtlinie). Entlang der Ostseeküste ist die Ausdehnung von Salzmarschen deut-
lich geringer (siehe Anhang A.2) und Schlickgrasbestände sind dort nicht beschrieben. Entlang 
der deutschen Nordseeküste erstrecken sich Salzmarschen auf einer Fläche von etwa 196,7 
km2, entlang der Ostseeküste auf etwa 50,2 km2 (Abb. 2).  

Salzmarschen werden mehrmals jährlich (10- bis 250-mal) durch Salzwasser überflutet (Nati-
onalpark Wattenmeer3), da sie nur knapp über dem mittleren Hochwasserstand liegen. Durch 
diese regelmäßigen Überschwemmungen wird partikuläres Material eingetragen (Bass and 
Kleyer, 2021), von der Vegetation aufgefangen und  als Sedimente abgelagert. Daraus resul-
tiert ein natürlicher Höhenzuwachs (Aufwuchs), der neben seiner ökologischen Bedeutung für 
das Küstenökosystem auch dem Küstenschutz dient, indem die Salzmarschen ausreichend mit 
dem Meeresspiegelanstieg in die Höhe mitwachsen und Wellen dämpfen. Entlang der trilate-
ralen Wattenmeerküste beträgt dieser Höhenzuwachs im Mittel etwa 0,2 – 1 cm pro Jahr, je 
nach Art der Salzmarsch (Esselink et al., 2017). Die niedrigsten Bereiche der Salzmarschen 
werden täglich im Zuge der Gezeiten überflutet, während mit zunehmender Geländehöhe die 
Häufigkeit der Überflutungen abnimmt. Die dadurch entstehende Zonierung teilt die Salzmar-
schen in drei Bereiche auf, in denen sich verschiedene Pflanzengemeinschaften etablieren: die 
Pionierzone, die untere und die obere Salzmarsch. 

 
3  https://www.nationalpark-wattenmeer.de/wissensbeitrag/salzwiesen/ (09.05.2023) 

https://www.nationalpark-wattenmeer.de/wissensbeitrag/salzwiesen/
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Abb. 2: Verbreitungskarte von Salzmarschen (FFH-Lebensraumtypen 1310, 1320 sowie 1330) entlang 
der deutschen Nord- und Ostseeküste (Quellen: Nordsee: Monitoring Daten NLWKN (2014-
2017), Monitoring Daten LKN SH (2021): FFH LRT 1310, 1320, 1330; Ostsee: Monitoring Daten 
LUNG MV (2005-2021), Monitoring Daten LLUR SH (2012-2020): FFH LRT 1310, 1330) 

Ausschlaggebend für die Fähigkeit der Salzmarschen in Nord-West Europa mit dem Meeres-
spiegel mitwachsen zu können, ist einerseits das Verhältnis zwischen Ablagerungsprozessen 
und möglichen Erosionsprozessen, sowie die Verdichtung (durch Weidetiere oder Selbstver-
dichtung) der Bodensedimente (Nolte et al., 2013, Butzeck et al., 2015). Die Aufwuchsrate 
variiert u.a. entlang von Höhengradienten, in Abhängigkeit der Tideneinflüsse und der Form 
des Managements (Suchrow et al., 2012). Hinzu kommt die saisonale Variabilität: Im Herbst 
und Winter kann die Ablagerung von partikulärem Material durch die erhöhte Sturm- und 
Überschwemmungsfrequenz deutlich höher ausfallen als im Frühjahr und Sommer (Butzeck 
et al., 2015).  

3.1.1 Funktion der Kohlenstoffaufnahme und -speicherung  
In Salzmarschen wird Kohlenstoff in drei Speichern abgelagert:  

• In der (lebenden) oberirdischen Pflanzenbiomasse  

• In der unterirdischen Pflanzenbiomasse (Wurzeln)  

• Im Sediment  

Kohlenstoff wird über die Photosynthese in der oberirdischen Vegetation der Salzmarsch fi-
xiert. Nach Absterben der Pflanzen kann der in der Biomasse gebundene und nicht bereits 
remineralisierte Kohlenstoff langfristig im Sediment gespeichert werden (autochthon). Er 
kann allerdings auch durch die Gezeiten abgetragen werden, wodurch der Abbau (Minerali-
sierung) und die Ablagerung des Kohlenstoffs unter Umständen nicht vor Ort in der Salzmarsch 
stattfindet. Der Export in andere Biotope ist noch unzureichend erforscht. Ein erheblicher Teil 
des pflanzlichen Wachstums findet im Sediment, in den Wurzeln und den Rhizomen statt 
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(Darby and Turner, 2007). Der Kohlenstoffspeicher im Sediment und in der unterirdischen Bi-
omasse spielt in Salzmarschen entsprechend die größte Rolle und wird aufgrund der schwie-
rigen Abtrennbarkeit als unterirdischer, langfristiger Corg Speicher zusammengefasst (Chmura 
et al., 2003), es wird also der Gesamtkohlenstoff im Sediment bestimmt. Kohlenstoffeintrag 
sowie -abbau werden von einer Reihe biotischer und abiotischer Faktoren beeinflusst: der 
Kohlenstoffabbau wird z.B. von der mikrobiellen Aktivität und der Bodenfeuchtigkeit und -
beschaffenheit beeinflusst. Änderungen lokaler Klimabedingungen, wie eine Verschiebung 
der Salinitätszonen durch den Meeresspiegelanstieg, können die Biomasse und somit den 
Kohlenstoffeintrag reduzieren (Hansen et al., 2017). Durch die regelmäßige Überflutung und 

Abb. 3: Konzeptionelle Darstellung der Corg Dynamiken tidaler Salzmarschsedimente und Messungen 
der Corg Akkumulationsraten. Die Akkumulationsrate gibt die Menge des sich im System ab-
gelagerten Corg an, die Kohlenstoffsequestrierungsrate bezieht sich auf den langfristig gespei-
cherten Corg. (a) Die oberen Bereiche des Sediments enthalten einen großen Anteil an Corg aus 
allochthonen Quellen (grau) und sowohl über wie auch unter der Sedimentoberfläche pro-
duzierte autochthone Biomasse (braun und grün). (b) Das assoziierte Corg Tiefenprofil ist auf-
geteilt in autochthonen und allochthonen Corg. (c) Die gemessenen Corg Akkumulationsraten 
sind abhängig von den betrachteten Zeitskalen (angepasst nach Van de Broek et al., 2018). 
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den somit wassergesättigten und sauerstoffarmen Böden ist der mikrobielle Abbau organi-
schen Materials in Salzmarschen verlangsamt, wodurch bestehende Corg-Speicher im Sedi-
ment dort über Jahrtausende erhalten bleiben können (Mcleod et al., 2011). Daher zeichnen 
sich Salzmarschen durch eine langfristige Speicherung von organischem Kohlenstoff aus. Par-
tikel, die durch Überschwemmungen eingetragen und von der Vegetation der Salzmarschen 
eingefangen werden, enthalten allochthonen Corg. Wie viel Corg sich tatsächlich im Sediment 
ablagern kann hängt, ebenso wie der Schutz des Corg Speichers vor Remineralisierung, unter 
anderem auch von der Pflanzenartzusammensetzung der Salzmarsch ab (Abb. 3) (Valéry et al., 
2004, Saintilan et al., 2013). 

Ausschlaggebend für den Ursprung und Anteil des allochthonen Corg in der obersten Boden-
schicht ist sowohl die Entfernung zur Sedimentquelle als auch die Höhe der Salzmarsch 
(Mueller et al., 2019a). Eine junge und niedrig liegende Marsch ist daher überwiegend von 
allochthonen organischen Einlagerungen gekennzeichnet. Im Gegensatz dazu weist eine ältere 
und höher liegende Marsch eine autochthone Anreicherung von organischem Kohlenstoff 
durch einen stärkeren Corg Eintrag von der vorhandenen Salzmarschenvegetation in der obe-
ren Bodenschicht auf (Hansen et al., 2017). In Salzmarschen des deutschen Wattenmeers 
macht allochthoner Corg einen großen Teil des langfristigen und effektiven Speichers aus, wäh-
rend die Aufnahme atmosphärischen Kohlenstoffs durch die Salzmarschenvegetation ver-
gleichsweise wenig zum Speicher beiträgt (Mueller et al., 2019b). 

Ein weiterer entscheidender Faktor für das Corg Speicherpotenzial sind die Sedimenteigen-
schaften des Ökosystems. Sande besitzen ein geringeres Speicherpotenzial als schlickige Sedi-
mente (Ford et al., 2019) (siehe auch Kapitel 3.3 Unbewachsene Sedimente). Ein erhöhter 
Schlickgehalt im Sediment hat außerdem positive Auswirkungen auf die Vegetationsbede-
ckung und den Artenreichtum der Salzmarschen (Baptist et al., 2021), da die Samen der Pflan-
zen aufgrund der höheren Bodenfeuchtigkeit im Schlick schneller keimen können 
(Wohlenberg, 1938). Die Vegetation ist also einerseits wichtig, um den Kohlenstoffspeicher 
vor Remineralisierung zu schützen und den Eintrag von autochthonem Corg (unterirdische Bio-
masse durch Wurzeln und Rhizome) zu ermöglichen. Andererseits verstärkt eine hohe Vege-
tationsbedeckung den Eintrag partikulären organischen Materials (allochthonem Corg) bei re-
gelmäßigen Überflutungen. Der Zusammenhang zwischen dem lokalen Kohlenstoffspeicher 
und den Pflanzengemeinschaften der Salzmarsch wurde u.a. in einer Studie aus Großbritan-
nien gezeigt: In den oberen 10 cm des Sediments der Binsengewächse Juncus maritimus und 
Juncus gerardii konnten im Vergleich zu Strand-Salzmelden Halimione portulacoides größere 
Kohlenstoffspeicher nachgewiesen werden (Ford et al., 2019). Auch die Sedimenttiefe ist ent-
scheidend für die Quantifizierung des Corg Speichers. Grundsätzlich sind Böden in Salzmar-
schen wassergesättigt und sauerstoffarm, allerdings lässt sich der Einfluss anthropogener Ent-
wässerungssysteme, z. B. durch künstliche Gräben, weiterhin beobachten (z.B. in den Salzmar-
schen des Wattenmeeres) (Müller pers. Komm.). Möglicherweise entwässern die Salzmar-
schen durch die gestörte Hydrologie schneller und ihre Böden sind entsprechend besser be-
lüftet. Damit einhergehend findet in den oberen Bodenschichten Zersetzung statt, die Kohlen-
stoffdichte nimmt mit zunehmender Sedimenttiefe ab. Der Kohlenstoff wird also erst in tiefe-
ren Bodenschichten langfristig gespeichert, was die Bedeutung tiefer Probennahmen für eine 
Vermeidung der Überschätzung des Speichers verdeutlicht (Mueller et al., 2019b). Der Schutz 
der verschiedenen Bodenschichten in Salzmarschen vor Erosion und somit die Reduzierung 
des Habitatverlust ist daher besonders wichtig für die Bewahrung des kurz-, mittel- und lang-
fristigen Corg Speichers.  
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Die Faktoren, die das Kohlenstoffspeicherpotenzial von Salzmarschen beeinflussen, variieren 
regional. Ein direkter Vergleich von Corg Sequestrierungsraten und bestehenden Corg Speichern 
zwischen Regionen kann Unterschiede aufzeigen, die absoluten Werte sind jedoch nicht direkt 
übertragbar. Regionale Untersuchungen und Messungen sind notwendig, um lokale Potenzi-
ale zuverlässig zu quantifizieren, sind aber auch in Europa teils noch wenig erforscht und in 
globalen Budgets stark unterrepräsentiert (Mueller et al., 2019a). 

Nordsee 

Für das deutsche Wattenmeer wurde ein bestehender Corg Speicher von 12,2 – 21,7 kg C m-2 
(bei einer gemessenen Tiefe von 1 m) und eine jährliche Corg Sequestrierungsrate von 75,64 – 
165,6 g C m-2 yr-1 ermittelt (Mueller et al., 2019b). Im Vergleich ist die geschätzte Corg Sequest-
rierungsrate für Salzmarschen im Wattenmeer der Niederlande ca. 2 - 4 mal so hoch (139 – 
650 g C m-2 yr-1) (Callaway et al., 1996, Oenema and DeLaune, 1988),  gemessene Raten im 
dänischen Wattenmeer dagegen entsprechen nur etwa 0,2 - 0,3 mal den Werten der deut-
schen Salzmarschen (17 – 45 g C m-2 yr-1 (Graversen et al., 2022). An der britischen Nordatlan-
tik-Küste wurden vergleichbare Sequestrierungsraten (77 – 187 g C m-2 yr-1 (Ouyang et al., 
2017, Burden et al., 2013) wie im deutschen Wattenmeer gemessen, an der schottischen Küste 
dagegen etwa 1,3 - 2,8 mal höhere (210 g C m-2 yr-1 ) (Burrows et al., 2014). Entlang der Küste 
des Nord-West-Europäischen Schelfs wurden Werte von 62,4 – 219,6 g C m-2 yr-1 (Legge et al., 
2020) gemessen. Für den Corg Speicher von Salzmarschen wurden für Großbritannien eine Grö-
ßenordnung von 10,9 – 31,1 kg C m-2 (Burden et al., 2013), und im Nord-West-Europäischen 
Schelf eine Größenordnung von 22,56 – 42,96 kg C m-2 (Legge et al., 2020) ermittelt, jeweils 
auf 1 m standardisiert (für Legge et al. wurde der Wert in der vorliegenden Studie standardi-
siert, gemessen wurde in 10 cm Tiefe). Für das dänische Wattenmeer wurde ein  Corg Speicher 
(bei einer gemessenen Tiefe von 43 cm) von 4,2– 8,2 kg C m-2 (Graversen et al., 2022) ermittelt. 
Der Schutz von Salzmarschen vor anthropogenen Stressoren und Effekten des Klimawandels 
ist für bestehende Corg Speicher von großer Bedeutung. Für die Salzmarschen der deutschen 
Nordsee wird aktuell eine leichte Zunahme der Fläche beobachtet (Esselink et al., 2017, 
Röschel et al., 2021). Durch negative Einflüsse können sich bestehende und etablierte Salz-
marschen jedoch zu Kohlenstoffquellen entwickeln, z.B. durch Habitatverlust oder Trockenle-
gungen (siehe Kapitel 6.2 und 7). 

Ostsee 

Für eine Einschätzung des Speicherpotenzials in Salzmarschen der deutschen Ostsee ist die 
Datenlage bislang unzureichend. Allerdings gibt es eine Studie zu von Schilfrohr Phragmites 
australis dominierten Gebieten der deutschen Ostseeküste (Buczko et al., 2022). Im Durch-
schnitt wurde ein Corg Speicher (bei einer Tiefe von 1 m) von 17,4 kg C m-2 (1,76 – 88,6 kg C m-

2) ermittelt. Schilfrohr hat einerseits eine hohe Biomasseproduktion (Engloner, 2009, Song et 
al., 2014), andererseits erreicht es eine Wurzeltiefe von bis zu 1,5 m und weist somit eine 
tiefere Verwurzelung auf als viele andere Pflanzengemeinschaften in Küstenfeuchtgebieten 
(Mozdzer et al., 2016).  

Zwischenfazit 

– In Salzmarschen gelten die unterliegenden Sedimente als Kohlenstoffspeicher. Der 
Kohlenstoff, der in der oberirdischen Biomasse fixiert wird, ist im Vergleich zum Boden 
zu vernachlässigen. 
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– Faktoren wie Sedimenteigenschaften, Überschwemmungshäufigkeit sowie die Vege-
tationsbedeckung und -gemeinschaft sind ausschlaggebend für das Kohlenstoffspei-
cherpotenzial in Salzmarschen. 

– Die Menge an gespeichertem Kohlenstoff nimmt in der Regel zunächst mit der Tiefe 
ab, erst ab einer bestimmten Tiefe ist der Corg Speicher vor Zersetzung geschützt und 
kann als langfristiger Speicher angesehen werden. 

– Messungen in bestehenden Salzmarschen entlang der deutschen Nordseeküste lassen 
auf ein relativ hohes Kohlenstoffspeicherpotenzial schließen, allerdings sind nur we-
nige Datensätze verfügbar. 

– Entlang der deutschen Ostseeküste wurde bisher nur das Kohlenstoffspeicherpoten-
zial von durch Schilf besiedelte Küstenfeuchtgebiete ermittelt, die Ergebnisse zeigen 
ein relevantes Kohlenstoffspeicherpotenzial. 

3.2 Seegraswiesen 

Seegraswiesen sind als Vegetationstyp flacher, sandiger Küsten innerhalb des FFH-Lebens-
raumtyps 1160 aufgeführt (Europäische Union, 1992). 

 

Abb. 4: Verbreitungskarte von Seegraswiesen entlang der deutschen Nord- und Ostseeküste (Quel-
len: Nordsee: KÜFOG & Steuwer, 2020; Dolch (Bedeckung > 5%), 2020; Ostsee: Schubert et 
al., 2015 (Punktdaten), Monitoring Daten LUNG MV 2017 (alle Bedeckungen)). 

Sie bilden teils dichte Bestände und schaffen besondere Lebensräume von denen viele Arten 
profitieren (z.B. Nahrung, Schutzraum, Siedlungssubstrat). Sie zeichnen sich durch eine hohe 
Produktivität aus und bilden einen wichtigen Grundstein für das Nahrungsnetz. In der Nord- 
und Ostsee findet man zwei Seegrasarten: das große (oder auch echte) Seegras Zostera ma-
rina und das Zwerg-Seegras Zostera noltii. Z. marina ist in den gemäßigten Zonen weit verbrei-
tet und kommt sowohl intertidal als auch subtidal vor. Die Art zeichnet sich unter anderem 
durch ihr schnelles und dichtes Wachstum im Subtidal aus (Moore and Short, 2006). Im Inter-
tidal wachsen die Pflanzen größtenteils vereinzelt. Z. marina ist die dominierende Seegrasart 
in der Ostsee (Jankowska et al., 2016, Röhr et al., 2016, Kuhwald et al., 2021, Schubert et al., 
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2015). Die Bestände des niedersächsischen Wattenmeers (Adolph, 2010, KÜFOG GmbH and 
Steuwer, 2020) und des Schleswig-Holsteinischen Wattenmeeres werden von Z. noltii domi-
niert (Dolch et al., 2013). Seegraswiesen können als Mischlebensräume gemeinsam mit Mak-
roalgen- (z.B. Fucus spp.), Miesmuschel- (Mytilus edulis) und Steinhabitaten vorkommen 
(Schubert et al., 2015).  

Nordsee 

Die Seegraswiesen im Wattenmeer sind geprägt von ihrer saisonalen Entwicklung. Den Winter 
überdauert das Zwerg-Seegras in Form von Rhizomen und Wurzeln hauptsächlich im Sediment 
und wächst im April wieder aus. Die maximale Dichte wird im August erreicht und Ende August 
folgt der Blattabwurf (Dolch et al., 2020). Im deutschen Wattenmeer bedecken Seegraswiesen 
etwa eine Fläche von 191 km2 (Bedeckung > 5%, siehe Anhang A.2) und ihre Ausbreitung be-
schränkt sich heute auf das Eulitoral. Nach der Dezimierung durch den eingeschleppten 
Schleimpilz Labyrinthula zosterae Anfang der 1930er Jahre, haben sich die Bestände im Subli-
toral des Wattenmeeres nicht mehr erholt und Seegras ist bis heute hierhin nicht zurückge-
kehrt. Eine natürliche Wiederbesiedlung blieb vermutlich u.a. aufgrund hydrodynamischer 
Veränderungen und einer verstärkten Trübung des Wassers aus s(Dolch et al., 2020). Bevor-
zugt kommen Z. noltii im oberen Eulitoral und Z. marina im mittleren bis unteren Eulitoral vor 
(van Katwijk et al., 2000). Zwischen 2013 und 2018 setzten sich 63% der Seegraswiesenflächen 
im schleswig-holsteinischen Wattenmeer hauptsächlich aus Z. noltii zusammen, 23% waren 
gemischte Flächen und in 13% dominierte Z. marina (Dolch et al., 2020). Im Vergleich zum 
vorherigen Jahrzehnt ist eine Zunahme von Z. marina Flächen feststellbar, vor allem auf Watt-
flächen die neu mit Seegras bewachsen wurden. Gründe hierfür sind einerseits der allgemeine 
Flächenzuwachs der Seegraswiesen, andererseits eine Zunahme des prozentualen Anteils von 
Z. marina. Allerdings zeichnet sich Z. marina durch eine hohe räumliche und zeitliche Variabi-
lität aus und es ist ungewiss, wie beständig diese Seegrasflächen sind (Dolch, pers. Komm.). 
Während das mehrjährige Z. noltii sehr beständige Seegraswiesen ausbilden kann, ist die Ver-
breitung von Z. marina teilweise sehr dynamisch. Insgesamt lässt sich im nördlichen Teil 
Schleswig-Holsteins seit 2013 ein zunehmender Trend beobachten, während die Bestände im 
südlichen Teil schwanken und kein eindeutiger Trend erkennbar ist. Im niedersächsischen 
Wattenmeer ist ein abnehmender Trend zu beobachten (KÜFOG GmbH and Steuwer, 2020). 
Ein Grund für die Unterschiede in Niedersachen ist unter anderem der Einfluss naher und vor 
allem großer Flussmündungen. Durch die hohen Nährstofffrachten aus Flüssen und der daraus 
resultierenden Eutrophierung entstehen direkte und indirekte negative Auswirkungen, wie 
ein erhöhtes Algenwachstum, eine Verschlechterung des Lichtklimas und der Lebensbedin-
gungen für das Seegras (Dolch et al., 2020). Im Zentrum ihrer Flächen bleiben Seegraswiesen 
meist bestehen. Räumliche Änderungen finden vor allem in den Randbereichen statt, die oft 
von Z. marina gebildet werden (Dolch et al., 2020). Der Anteil an dicht- bzw. sehr dicht wach-
senden Seegraswiesen ist daher ein wichtiger Hinweis für den ökologischen Zustand, ebenso 
wie der absolute Zuwachs an Fläche. Die letzte Beprobung im schleswig-holsteinischen Wat-
tenmeer ergab ein ausgeglichenes Verhältnis von Flächenzunahme und Bewuchsdichte (Dolch 
et al., 2020) 

Ostsee 

An der Ostseeküste Schleswig-Holsteins wächst Seegras auf überwiegend sandigen Böden. Da-
bei breitet sich das Seegras generell bis zu einer Tiefe von maximal 7,6 m aus (Schubert et al., 
2015). Vor allem in geschützten Buchten befinden sich große und dichte Wiesen (Kuhwald et 
al., 2021). Die heute mit Seegraswiesen bedeckten sublitoralen Flächen der deutschen Ostsee 
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betragen etwa 269 km2 (siehe Anhang A.2). Dabei übertrifft die Gesamtbiomasse der Ostsee-
Seegraswiesen die Biomasse der in der Nordsee vorkommenden Populationen, aufgrund un-
terschiedlichen Wuchsformen und Seegrasarten (Schubert et al., 2015). Aufzeichnungen zur 
historischen Verbreitung von Seegraswiesen verzeichnen eine Tiefengrenze von 8 bis 12 m. 
Für die schleswig-holsteinische Ostseeküste wird angenommen, dass innerhalb dieser Tiefen 
vor 1960 eine zusätzliche Seegraswiesenfläche von 148 km2 existierte, die heute, vermutlich 
aufgrund von Eutrophierung, verschwunden ist (Schubert et al., 2015). Die Ausdehnung der 
Seegraswiesen an der Ostseeküste Schleswig-Holsteins beträgt im Durchschnitt 128,6 m, in 
geschützten Bereichen mit einem Maximum von 2000 m.  

3.2.1 Funktion der Kohlenstoffaufnahme und -speicherung  
Seegraswiesen gelten allgemein als Hotspots für die Kohlenstoffspeicherung in Sedimenten. 
Im globalen Vergleich mit Sedimenten terrestrischer Wälder kann im Durchschnitt die dop-
pelte Menge Kohlenstoff pro Hektar in den Sedimenten der Seegraswiesen gespeichert wer-
den. Allerdings ist der Anteil des gespeicherten Kohlenstoffs in ihrer oberirdischen Biomasse 
im Vergleich zu Wäldern gering (Fourqurean et al., 2012). Vereinfacht wird Kohlenstoff in See-
graswiesen in verschiedenen Formen gespeichert (Macreadie et al., 2014):  

• In oberirdischer und unterirdischer organischer Biomasse gespeicherter Kohlenstoff 

• Im Sediment in organischer Form (z.B. abgestorbene Pflanzenteile von Seegras, aus See-
wasser abgesunkene Partikel) gespeicherter Kohlenstoff (Corg) 

• Im Sediment in anorganischer Form (Karbonate) gespeicherter Kohlenstoff (Canorg) 

Für die erste Form wird durch die photosynthetische Aktivität der Pflanzen mineralischer Koh-
lenstoff (CO2) als organische Substanz in den Pflanzenbestandteilen fixiert, sowohl im oberir-
dischen (Blätter) als auch im unterirdischen Gewebe (Wurzeln und Rhizome). Für die zweite 
Form wird durch die raue Oberfläche der Vegetation die Strömungsgeschwindigkeit herabge-
setzt. Partikel (u.a. partikulärer Kohlenstoff) werden durch die Blätter der Seegraspflanze aus 
der Wassersäule "gekämmt". Diese Partikel können anschließend in Sedimenten vergraben 
und dort mehrere Tausend Jahre lang gespeichert bleiben (Koch et al., 2006, Mateo et al., 
1997): Seegraswiesen sind Sedimentfallen und der Kohlenstoffgehalt der unterliegenden Se-
dimente ist bedeutender als der in der oberirdischen Pflanzenbiomasse gespeicherte Kohlen-
stoff. In der Kattegat-Skagerrak Region wurde ermittelt, dass im Vergleich zu den oberen 25 
cm des Sediments die ober- sowie unterirdische lebende Z. marina Biomasse nur 3,1% zum 
gesamten Kohlenstoffvorrat beiträgt (Röhr et al., 2018). Wird das Kohlenstoffspeicherpoten-
zial für Blue Carbon bestimmt, so wird in der Regel bisher nur der Gesamtkohlenstoff im Sedi-
ment gemessen, der fixierte Kohlenstoff in der Pflanzenbiomasse nicht. In Seegraswiesensedi-
menten wird auch bei geringer Vegetationsdichte mehr Corg angesammelt als in regional ver-
gleichbaren, nicht bewachsenen Gebieten (Jankowska et al., 2016). Der strömungsreduzie-
rende Einfluss der Seegraswiesenvegetation auf den Wasserfluss und die sedimentäre Umge-
bung hängt unter anderem von den Eigenschaften der Vegetation (Art, Wuchshöhe und 
Dichte) (Jankowska et al., 2016, Gacia et al., 1999) ab. Die großen Variationen innerhalb der 
lokalen Corg Speicherkapazität können allerdings nicht nur anhand von Pflanzenattributen er-
klärt werden. Sie werden hauptsächlich durch lokale Faktoren, wie Sedimenteigenschaften 
(Anteil an Feinsedimenten im Meeresboden), dem lokalen hydrodynamischen Regime, der 
Wassertiefe, terrestrischen Einflüssen, der Trockendichte sowie dem Salzgehalt und des von 
außen in die Seegraswiese eingetragenen Kohlenstoffs beeinflusst (Röhr et al., 2018, Lavery 
et al., 2013, van Katwijk et al., 2010). Eine Übertragung von Potenzialen auf andere Gebiete 
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ist daher nicht sinnvoll, insbesondere wenn die Einschätzung des globalen Blue-Carbon-Po-
tenzials von Seegraswiesen auf nur wenigen Datensätzen basiert (Lavery et al., 2013). Anhand 
einer Modellierung stabiler Isotopensignaturen der Seegrassedimente in der Danziger Bucht 
(Ostsee) wurde festgestellt, dass ein Anteil von 40-45% des Corg Speichers in den Sedimenten 
von der Biomasse der Seegraspflanzen stammt, also autochthonen Ursprungs ist (Jankowska 
et al., 2016). Der Rest des gespeicherten Kohlenstoffs ist allochthonen Ursprungs (Novak et 
al., 2020, Röhr et al., 2018). Beispielsweise fixieren auf Seegras lebende Epiphyten sowie bent-
hische Mikroalgen in Seegraswiesen ebenfalls organischen Kohlenstoff, der sich anteilig im 
Sediment anreichert (Macreadie et al., 2014, Boschker et al., 2000). Darüber hinaus wird aus 
Flüssen stammendes organisches Material  von der Vegetation der Seegraswiese aufgefangen 
und dort gespeichert (Macreadie et al., 2014). Der Anteil organischen Materials, der von ab-
gestorbener Pflanzenbiomasse stammt und innerhalb der Seegraswiese gespeichert wird, ist 
höher als der Anteil, der in umliegende, nicht bewachsene Sedimente exportiert und dort ge-
speichert wird (Jankowska et al., 2016). Dennoch wird bis zu einem Viertel der Pflanzenbio-
masse exportiert. Der enthaltene Kohlenstoff wird dann entweder remineralisiert, in angren-
zenden Ökosystemen gespeichert oder weiter in die Tiefsee transportiert (Duarte et al., 2017). 
Die ausschließliche Betrachtung des Kohlenstoffpotenzials in den Sedimenten der Seegraswie-
sen könnte folglich ihr Gesamtpotenzial unterschätzen. Gleichzeitig wird in der Blue-Carbon-
Forschung kontrovers diskutiert, ob das Kohlenstoffbindepotential von Seegraswiesen mög-
licherweise überschätzt wird, wenn CO2-Emissionen durch Kalzifizierungsprozesse keine Be-
rücksichtigung finden (Van Dam et al., 2021). Seegraswiesen bieten einen Lebensraum für 
kalkbildende Epiphyten, Makroalgen und benthische Wirbellose und scheiden auch selbst Kal-
ziumkarbonat aus, wobei CO2 frei wird und der CO2-Bindung durch Corg-Aufbau in Seegraswie-
sen im Gesamtbudget entgegen stehen kann (Howard et al., 2018). Kalzifierungsprozesse 
könnten somit der Netto-Corg Sequestrierung entgegenwirken (Macreadie et al., 2017, 
Mazarrasa et al., 2015).  

Der mögliche Export von allochthonem Kohlenstoff aus Seegraswiesen in andere Blue-Carbon-
Ökosysteme, sowie die Berücksichtigung möglicher Prozesse, die dem Kohlenstoffspeicherpo-
tenzial entgegenwirken, sind noch offene Fragestellungen.  

Nordsee 

Trotz eines Aufwärtstrends der Seegraswiesenbestände im Wattenmeer im nördlichen Schles-
wig-Holstein und obwohl es noch keine belastbaren Daten für den bestehenden und langfris-
tigen Corg Speicher für das deutsche Wattenmeer gibt, ist ein geringes Speicherpotenzial zu 
erwarten, vor allem im Vergleich mit der Ostsee (Dolch, pers. Komm.). Gründe sind das über-
wiegend sandige unterliegende Sediment (siehe Kapitel 3.3: Sedimente), sowie die Unter-
schiede zwischen den dominierenden Arten: Das Seegras im Wattenmeer bildet weniger Bio-
masse, wodurch weniger abgestorbene Seegrasbiomasse im Sediment eingelagert wird. 

Ostsee 

Die Corg Speicher der deutschen Ostsee sind teilweise 13-mal höher als in anderen Regionen 
der Ostsee (siehe Anhang A.4 & A.6), unter anderem weil sich unter den Seegraswiesen der 
südwestlichen Ostsee terrestrisches Torflandmaterial befindet, das während der letzten 
Deglaziation abgelagert wurde (Stevenson et al., 2022). Entlang der deutschen Ostseeküste 
wurde ein Corg Speicher im Sediment der Seegraswiesen (Z. marina) von 7,8 ± 0,68 kg C m-2 (in 
einer Tiefe von 25 cm) ermittelt (Stevenson et al., 2022). 
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Zwischenfazit 
– Das Kohlenstoffspeicherpotenzial von Seegraswiesen wird durch mehrere Faktoren 

beeinflusst, die jeweils regional variieren.  

– Entlang der Küsten Deutschlands kommen zwei unterschiedliche Seegrasarten vor: In 
der Nordsee dominiert das Zwergseegras Zostera noltii, in der Ostsee Zostera marina. 
Die unterschiedlichen Arten prägen das Kohlenstoffspeicherpotenzial maßgeblich. 

– Ein direkter Vergleich von Corg Sequestrierungsraten und bestehenden Corg Speichern 
kann vor allem die Unterschiede deutlich machen, eine Verallgemeinerung und Über-
tragung der Datensätze auf andere Regionen ist jedoch nicht sinnvoll. 

– Die Datenlage für das Kohlenstoffspeicherpotenzial von Seegraswiesen in den deut-
schen Meeren ist gering. Regionale Untersuchungen und Messungen sind dringend 
notwendig, um lokale Potenziale genau zu quantifizieren (Ausblick siehe Überblick der 
Projekte Anhang A.7). 

– Erste Studien zeigen einen hohen Kohlenstoffspeicher im Sediment der Seegraswie-
sen der deutschen Ostseeküste, vor allem aufgrund des Vorkommens terrestrischen 
Torflandmaterials.  

3.3 Unbewachsene marine Sedimente 

Marine unbewachsene Sedimente umfassen den freiliegenden Meeresboden, der z.B. nicht 
von Seegraswiesen bewachsen ist. Sie unterteilen sich in intertidale Küstensedimente und Se-
dimente im Subtidal. Die intertidalen Bereiche des Wattenmeeres der Nordsee umfassen 
hauptsächlich vegetationsfreies Schlick-, Sand- und Mischwatt, die dem FFH-Lebensraumtyp 
1140 entsprechen (Abb. 7). In den vor Gezeiten weniger geschützten Bereichen und besonders 
im Subtidal nimmt die mittlere Korngröße der Sedimente zu (Dolch and Hass, 2007). Im Flach-
wasserbereich der deutschen Ostseeküste sind neben Sand (stellenweise kiesig/steiniger) 
auch Kiese und Steine stark verbreitet (Knauer et al., 2019). Für eine detaillierte Verteilung 
der Sedimentarten der deutschen Nord- und Ostsee siehe Abb. 5 und Abb. 6. 
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Abb. 5: Aktuelle Sedimentverteilung in der deutschen Nordsee, Quelle: BfN/K. Heinicke 

Der Meeresboden der deutschen AWZ erstreckt sich über 41.034 km2 in der Nordsee und 
15.507 km2 in der Ostsee (BfN4). Das Wattenmeer der Nordsee und damit der FFH-RLT 1140 
erstreckt sich über eine Fläche von etwa 4.030 km2 (Flächen basierend auf Seekarte/Topogra-
phiedaten, Daten von NLPVW & LKN SH, 2015-2016). Flächen des FFH-RLT 1140 entlang der 
deutschen Ostseeküste (ohne AWZ) umfassen etwa 104 km2 (Monitoring Daten LUNG MV 
(2011-2021), Monitoring Daten LLUR SH (2012-2020) (siehe Anhang A.2).  

 
4  https://www.bfn.de/nationale-meeresschutzgebiete (09.05.2023) 

https://www.bfn.de/nationale-meeresschutzgebiete
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Abb. 6: Aktuelle Sedimentverteilung in der deutschen Ostsee. Quelle: BfN/K. Heinicke 

 

Abb. 7: Verbreitungskarte unbewachsener intertidaler Sedimente entlang der deutschen Nord- und 
Ostseeküste (Quellen: Nordsee: Flächen basierend auf Seekarte/Topographiedaten Daten 
von NLPVW & LKN SH, 2015-2016; Ostsee: Monitoring Daten LUNG MV (2011-2021), Moni-
toring Daten LLUR SH (2012-2020): FFH LRT 1140). 
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3.3.1 Funktion der Kohlenstoffaufnahme und -speicherung  
Schelfmeere wie Nord- und Ostsee spielen eine wichtige Rolle bei der CO2-Aufnahme aus der 
Atmosphäre (Winogradow and Pempkowiak, 2014, Chen and Borges, 2009). Für die Speiche-
rung von Kohlenstoff sind marine Sedimente aufgrund ihrer ausgedehnten Flächen besonders 
relevant (Diesing et al., 2017). Folgende Faktoren beeinflussen die langfristige Speicherung 
von Kohlenstoff in marinen Sedimenten:  

• Sedimenttyp (und Porosität)  

• Absinken von partikulärem Kohlenstoff 

• Sedimentationsraten  

• organischer Kohlenstoffgehalt  

• Biotische und abiotische Bedingungen, sowie (natürliche) Störungen, z.B. Bioturbation, 
Strömungen, Temperatur 

Den Großteil des Kohlenstoffinventars sowohl im Sediment als auch in der Wassersäule stellt 
anorganischer Kohlenstoff (Canorg) dar. Organischer Kohlenstoff (Corg) macht nur etwa 5% des 
Kohlenstoffinventars aus (Legge et al., 2020).  Canorg kann über lange Zeit im Sediment gespei-
chert werden, z.B. als Karbonat in Muschelschalen (Legge et al., 2020).  Betrachtet man marine 
Sedimente vom Kontinentalrand in Richtung Küste, nehmen in seichten und sauerstoffarmen 
Gebieten Sedimentationsraten, Vergrabungseffizienz und Speicherung von organischem Ma-
terial zu (Burdige, 2007). Auch für das Blue-Carbon-Potenzial in marinen Sedimenten wird, 
vergleichbar mit allen bereits vorgestellten Blue-Carbon-Ökosystemen, derzeit vor allem die 
langfristige Speicherung von Corg betrachtet. Kohlenstoff wird in der Regel remineralisiert 
(Dunne et al., 2007, Burdige, 2007), allerdings kann in Sedimenten mit hohen Sedimentations-
raten ein höherer Prozentsatz organischer Substanz erhalten bleiben (Keil, 2017). Bei höheren 
Sedimentationsraten verbleibt das organische Material kürzer an der oxischen Oberfläche, 
wodurch der Abbau weniger schnell voranschreitet. Der Corg Gehalt  variiert in den verschie-
denen Sedimenttypen: Feine Sedimente (z.B. Schlick) weisen einen höheren Corg Gehalt auf als 
grobkörnigere Sedimente (z.B. Sand) (Diesing et al., 2017). Trotz des geringen Corg Gehalts sind 
Sedimente aufgrund ihrer weiten Ausdehnung als Corg Speicher relevant (Diesing et al., 2017, 
Smeaton et al., 2021). Für Sedimente der AWZ Großbritanniens wurden in küstennahen Sedi-
menten Corg Gehalte von 0,4 (gravel) - 1,81 (mud) % und in küstenfernen Schelfsedimenten 
Werte von 0,32 (gravelly sand) - 1,10 % (mud) gemessen (Smeaton et al., 2021) (Abb. 8). Einen 
vergleichsweise hohen Corg Gehalt in Sedimenten (Gehalt von 5 bis über 10%) findet man glo-
bal in Regionen mit hoher Produktivität und limitiertem Sauerstoff, beispielsweise in den Zo-
nen des Tiefenwasseraufstiegs vor Peru und Südwestafrika (Leipe et al., 2011, Seiter et al., 
2004), in tieferen Fjorden (Smeaton et al., 2021) oder auch in den tiefen Becken der Ostsee, 
die von frischer Wasserzufuhr abgegrenzt sind (Leipe et al., 2011). 
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Nordsee 

Die deutsche Nordsee kennzeichnet sich laut Diesing et al. (2021) vor allem durch einen nied-
rigen Corg Anteil, eine geringe Wassertiefe, einen hohen Tidenhub und durch hohe Strömungs-
geschwindigkeiten aus. Durch diese Umweltbedingungen werden die Sedimente regelmäßig 
aufgewirbelt, wodurch viel Sauerstoff ins Sediment eingetragen und der Abbau von Corg geför-
dert wird. Vor allem in tieferen Fjorden Norwegens wurden hohe Corg Gehalte in den Sedimen-
ten ermittelt (bis zu 8,86%), während Sedimente  im südlichen und östlichen Teil der Nordsee 
(z.B. Deutsche Bucht) im Mittel einen Corg Gehalt von 0,5 bis 5% aufweisen (Diesing et al., 
2021). In der Nordsee findet im Schnitt eine niedrige Akkumulation von organischem Kohlen-
stoff statt (0,19 Mt C yr-1), lediglich in der Norwegischen Rinne werden hohe Akkumulations-
raten erreicht (1,24 ± 1,2 Mt C yr-1), was möglicherweise auch mit der höheren Wassertiefe 
und einem dadurch geringeren Sauerstoffaustausch zusammenhängt. In den oberen 10 cm 
der subtidalen Sedimente der Nordsee wurden ein Corg Speicher von 0,04-1,23 kg C m-2 

(Diesing et al., 2021, Diesing et al., 2017, Parker et al., 2021) und eine Sequestrierungsrate von 
0,2-0,36 g C m-2 yr-1 bestimmt (de Haas et al., 1997). Zum Vergleich, für den Nordwesteuropä-
ischen Schelf wurde für die oberen 10 cm des intertidalen Watts ein Corg Speicher von 1,3 – 
18,4 kg C m-2 mit einer Sequestrierungsrate von 11-37 g C m-2 yr-1 errechnet (Legge et al., 2020, 
Armstrong et al., 2020) (siehe Anhang A.6, Abb. 9). Der Corg Speicher pro m2 in den intertidalen 
Sedimenten des Nordwesteuropäischen Schelfs ist damit 14,9-32,5 größer als in den subtida-
len Sedimenten der Nordsee. 

Abb. 8: Gemessene Dichte an organischem Kohlenstoff in verschiedenen Schelf- und Küstensedi-
menten der Ausschließlichen Wirtschaftszone Großbritanniens. Einteilung & Übersetzung: 
Steine (Rock & Boulders); Grobes Sediment (Coarse Sediment): Kies & Steine (Gravel), Kies, 
sandig (sandy Gravel), Sand, kiesig (gravelly Sand); Gemischte Sedimente (Mixed sedi-
ments): Kies, schluffig (muddy Gravel), Kies, sandig, schluffig (muddy sandy Gravel), Schluff, 
Ton, kiesig (gravelly Mud), Sand, kiesig, schluffig (gravelly muddy Sand); Sand, schluffig, tonig 
(Mud to muddy Sand): Schluff, Ton, kiesig (gravelly Mud), Schluff & Ton < 63 µm (Mud), 
Schluff, Ton, sandig, gering kiesig (gravelly sandy mud), Schluff, Ton, sandig (sandy mud), 
Sand, schluffig, gering kiesig (gravelly muddy Sand), Sand, schluffig, tonig (muddy Sand); Sand 
(Sand): Sand, gering kiesig (gravelly Sand), Sand 63 - 2000 µm (Sand)(angepasst nach 
Smeaton et al., 2021) 
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Abb. 9: (a) Modellierte POC (particulate organic matter) Konzentrationen (in %) und (b) Speicher (in 
kg m-2) in subtidalen Sedimenten der Nordsee (aus Diesing et al., 2019) 

Bei der Anreicherung von Corg in marinen Sedimenten wird zwischen turnover, accumulation 
und transition Zonen unterschieden (Diesing et al., 2021). In turnover Zonen wird Corg ver-
mehrt abgebaut, in accumulation Zonen wird Corg im Sediment akkumuliert und gespeichert. 
Die transition Zone bildet mit Wassertiefen, Strömungsgeschwindigkeiten und Sauerstoffein-
dringtiefen, die zwischen denjenigen der turnover und accumulation Zonen liegen, den Über-
gang zwischen den beiden Zonen. Der Corg Gehalt in der transition Zone ist durchschnittlich 
und die Akkumulation vernachlässigbar. Aufgrund der oben beschriebenen Umweltfaktoren 
ist die deutsche Nordsee in weiten Bereichen eine turnover Zone. Nur ein kleiner Teil der 
deutschen Nordsee ist eine transition Zone (Abb. 10).

 
  

Abb. 10: Nordsee und Skagerrak im Kontext der Anreicherung organischen Kohlenstoffs in den Sedi-
menten: Region 1 (hellblau) - transition zone; Region 2 (grün) - turnover zone, und Region 3 
(dunkelblau) - accumulation zone (aus Diesing et al., 2021) 
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Ostsee 

Die meist schlickigen Sedimente der Ostsee sind feinkörniger und somit reicher an organi-
schem Material als die Sedimente der Nordsee (Leipe et al., 2011). Darüber hinaus ist die Ost-
see ein eutrophiertes Gewässer. Die intensive Landwirtschaft und der Eintrag von Düngemit-
teln über die zahlreichen Flüsse der Anrainerstaaten sorgen für einen Nährstoffüberfluss 
(Andersen et al., 2017, Gustafsson et al., 2012, Rönnberg and Bonsdorff, 2004). Dadurch 
kommt es zu intensiven Phytoplanktonblüten. Der produzierte organische Kohlenstoff sinkt 
zu Boden und wird remineralisiert, wodurch Sauerstoff verbraucht wird und anoxische Zonen 
in den tiefen Becken der Ostsee entstehen (Kõuts et al., 2021). Für eine Einschätzung des 
Corg Speichers muss, wie auch bei allen anderen Blue-Carbon-Ökosystemen und -Biotopen, ge-
klärt werden, wieviel aufgenommener Kohlenstoff tatsächlich langfristig in marinen Sedimen-
ten gebunden wird, wie hoch der Kohlenstoffrückfluss, z.B. durch Remineralisierung von den 
Sedimenten in die Wassersäule ist und wie viel Kohlenstoff in andere Meeresbereiche expor-
tiert wird (Chen and Borges, 2009, Leipe et al., 2011). Für die Sedimente der Ostsee wurde im 
Vergleich zur Nordsee ein etwa doppelt so hoher Kohlenstoffspeicher (0,83 ± 0,09 kg C m-2) in 
den oberen 10 cm modelliert (Scheffold and Hense, 2020, Diesing et al., 2017). Als Grund wird 
der auch im globalen Vergleich hohe Corg Gehalt der (südwestlichen) Ostsee-Sedimente ange-
sehen (Bunke et al., 2019). Dieser variiert von 0,1% in flachen, sandigen Gebieten bis zu 16% 
in tiefen, schlammigen Becken (z.B. Gotland Becken, wobei hier auch die Bildung von anoxi-
schen Zonen eine Rolle spielt) (Leipe et al., 2011). Für die gesamte Ostseeküste konnte im 
Mittel eine Sequestrierungsrate von 18-22 g Corg m-2 yr-1 ermittelt werden (Winogradow and 
Pempkowiak, 2014) (siehe Anhang A.6). Allerdings werden dort 96% des auf den Meeresbo-
den sedimentierten Corg wieder in die Wassersäule recycelt und nur 4% werden dauerhaft ge-
speichert, was in etwa 1 ± 0,3 Tg Corg yr-1 entspricht (Nilsson et al., 2019). Für die deutsche 
AWZ der Ostsee wurde das Potenzial der jährlichen Kohlenstoffsequestrierung und des ge-
samten Kohlenstoffspeichers in marinen Sedimenten bisher nicht bestimmt. 

Zwischenfazit 

– Für die marinen Sedimente der Ostsee wurde im Vergleich zur Nordsee ein etwa dop-
pelt so hoher Kohlenstoffspeicher ermittelt (obere 10 cm), da die Nordsee einen nied-
rigen Corg Gehalt, eine geringe Wassertiefe, einen hohen Tidenhub und hohe Strö-
mungsgeschwindigkeiten aufweist. 

– In Bilanzierungen für den langfristigen Kohlenstoffspeicher mariner Sedimente werden 
derzeit hauptsächlich Corg Speicher betrachtet. Für ein ganzheitliches Bild sollten zu-
sätzlich auch die Canorg Speicher sowie Kohlenstoffflüsse (anorganisch und organisch) 
untersucht werden. 

– Werte für das Potenzial der jährlichen Kohlenstoffsequestrierung und des gesamten 
Kohlenstoffspeichers in marinen Sedimenten der deutschen AWZ wurden bisher we-
der für die Ostsee noch für die Nordsee detailliert bestimmt. 
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3.4 Makroalgen  

Makroalgen zählen zu den produktivsten marinen Makrophyten und werden in der aktuellen 
Forschung als relevantes Blue-Carbon-Biotop diskutiert. Seetang, der hochproduktive und 
ausgedehnte marine Wälder bilden kann, spielt bei der aktuellen Betrachtung eine promi-
nente Rolle.  

Nordsee 

In der deutschen Nordsee befinden sich potenziell relevante Vorkommen von Seetangwäldern 
hauptsächlich um die Insel Helgoland (Pehlke and Bartsch, 2008, Bartsch and Tittley, 2004). 
Diese bestehen unter anderem aus Braunalgen, die sich im Subtidal vor allem aus Laminariales 
(Kelp) wie Laminaria digitata, Laminaria hyperborea, und Saccharina latissima aber auch an-
deren Braunalgen wie  Desmarestia aculeata zusammensetzen (Pehlke and Bartsch, 2008). Im 
finden sich Unterwuchs diverse Rotalgenarten, wie Delesseria sanguinea oder Plocamium car-
tilagineum (Uhl et al., 2016). Braunalgen der Gattung Fucus kommen vor allem in der Gezei-
tenzone vor (Bartsch and Tittley, 2004). Die Wachstumsgrenze des Braunalgenwaldes um Hel-
goland liegt bei 8-10 m, während Rotalgen auch noch bis 20 m Tiefe vorkommen (Pehlke and 
Bartsch, 2008, Lüning, 1969). Die Insel Helgoland bietet das einzige natürliche Felssubstrat in 
der Deutschen Bucht, wodurch sich regionale Seetangwälder nur dort ansiedeln können (siehe 
auch Anhang A.2).  

Ostsee 

Der bis zu 1,5 m hohe Blasentang (Fucus vesiculosus), der bei Helgoland nur in der Gezeiten-
zone wächst, besiedelt fast im gesamten Ostseeraum das Subtidal und gilt dort als ökologisch 
wichtigster Primärproduzent und Habitatbildner (Graiff et al., 2015). F. vesiculosus gilt als In-
dikator zur Bewertung der Wasserqualität der Ostsee nach EU-Wasserrahmenrichtlinie 
(Bobsien, 2015, Schories et al., 2009).  

3.4.1 Funktion der Kohlenstoffaufnahme und -speicherung  
Makroalgen fixieren bei der Photosynthese große Mengen Kohlenstoff. Je größer die Pflan-
zenbiomasse ist, desto größer ist die Menge an fixiertem Kohlenstoff. Aufgrund ihrer weiten 
globalen Verbreitung (auch im Vergleich zu Salzmarschen, Seegraswiesen und Mangrovenwäl-
dern), werden sie als Blue-Carbon-Biotop diskutiert. Ihre Vorkommen begrenzen sich über-
wiegend auf felsige Küsten und flache Riffe, wodurch das Potenzial organischen Kohlenstoff 
zu sequestrieren vermutlich nur dort auftritt, wo in Makroalgen-Detritus fixierter Kohlenstoff 
entweder in umliegende (tiefe) Biotope  oder in umliegende Biotope mit langfristiger Bin-
dungskapazität (z.B. Salzmarschen, Seegraswiesen) transportiert werden kann (Queirós et al., 
2019, Krumhansl and Scheibling, 2012, Krause-Jensen and Duarte, 2016). Sie agieren also als 
Kohlenstoffspender, d.h. sie sind selbst keine Kohlenstoffsenke, sondern exportieren Kohlen-
stoff in andere Ökosysteme und Biotope, wo er langfristig gespeichert werden könnte (Hill et 
al., 2015). Der Detritus-Fluss zwischen Biotopen ist eine wichtige Form der Konnektivität, die 
sich sowohl auf die regionale Produktivität, als auch auf die räumliche Organisation von Öko-
systemen auswirkt. Geschätzt könnten global 80% des durch Makroalgen fixierten Corg (ent-
spricht durchschnittlich 706 g C m-2 yr-1, anhand Schätzungen der Detritusmenge weltweiter 
Seetangvorkommen) über diesen Detritus-Fluss exportiert werden (Krumhansl and Scheibling, 
2012). Das konkrete Schicksal des exportierten Kohlenstoffs ist oft unklar (Hill et al., 2015). 
Um die Effektivität eines Kohlenstoffspender-Systems beurteilen zu können, wurden von Hill 
et al. (2015) drei Voraussetzungen definiert:  



Blue-Carbon-Potenzial in Deutschland 

 35 

• Der Kohlenstoffspender sollte sich durch eine hohe Biomasseproduktionsrate auszeich-
nen. 

• Die Möglichkeit des effektiven Exports dieser Biomasse in Lebensräume, die den Kohlen-
stoff speichern können, muss gegeben sein.  

• Der exportierte Kohlenstoff sollte in diesen Lebensräumen effektiv und vor mikrobiellem 
Abbau gesichert gespeichert werden können. 

Organischer Kohlenstoff, der zuvor durch Makroalgen fixiert wurde, konnte in Sedimenten 
tieferer Gebiete nachgewiesen werden (Queirós et al., 2019, Krause-Jensen and Duarte, 
2016), wo er unter Umständen langfristig gespeichert werden könnte. Von dem Anteil des in 
Makroalgenbiomasse fixierten Kohlenstoffs, der langfristig in Sedimenten gespeichert wird, 
werden geschätzt 90%  in der Tiefsee und 10% in küstennahen Sedimenten gespeichert 
(Krause-Jensen and Duarte, 2016). Dadurch ist eine Einschätzung des realistischen regionalen 
Potenzials generell schwierig. Ebenso unklar ist, wie viel Kohlenstoff beim Export in die Tiefsee 
remineralisiert und wieder freigesetzt wird (Gallagher et al., 2022). Relevante offene Fragen 
sind daher der Verbrauch des Detritus durch Herbivore oder Mikrofauna, die in diesem Zu-
sammenhang bestehende Remineralisierung und die lokale Nettoprimärproduktion der Mak-
roalgen (Gallagher et al., 2022).  

Nordsee 

In den letzten Jahrzehnten (zwischen 1966 und 2006) haben sich sowohl die Tiefenverteilung, 
die Biomasse, sowie die Verteilung dominierender Arten (innerhalb) der Seetangwälder um 
Helgoland signifikant verändert (Pehlke and Bartsch, 2008). In der deutschen Nordsee vor Hel-
goland umfassen die Seetangwälder ungefähr eine Fläche von 9,4 km2 (Bartsch, pers. Komm.). 
Wegen erhöhter Wassertemperaturen breiten sich die Seetangwälder um Helgoland weiter in 
die Tiefe aus; pro m2 nahmen Tiefengrenzen aber auch Biomasse zu (Steinberg, 2019). Die 
jährliche Fixierungsrate für den in die Biomasse der Seetangwälder um Helgoland aufgenom-
menen Corg wird auf 330 g C m-2 yr-1 geschätzt (Bartsch, pers. Komm.). Im Vergleich dazu wurde 
für die an Großbritanniens Nordseeküste vorkommende Art L. hyperborea eine etwa 1,8 mal 
so hohe jährliche Fixierungsrate (Biomasse) von 611 ± 207,4 g C m-2 yr-1 ermittelt (Burrows et 
al., 2014). Erste Schätzungen zur Sequestrierungsrate in tiefen Küstensedimenten des Nord-
atlantiks (Großbritannien & Norwegen) ergaben durchschnittlich 8,75 (± 9,85) bis 13 (± 5) g C 
m-2 yr-1 (Queirós et al., 2019, Frigstad et al., 2021) (siehe Anhang A.5).  

Ostsee 

Die Fläche und das Kohlenstoffpotenzial von Makroalgen in der deutschen Ostsee sind bislang 
unbekannt und lassen sich nicht verlässlich schätzen.  

Zwischenfazit 

– Das langfristige Kohlenstoffspeicherpotenzial von Makroalgen wird derzeit kontrovers 
diskutiert da der in ihrer Biomasse fixierte Kohlenstoff nicht direkt im unterliegenden 
Sediment gespeichert wird. 

– Der in Makroalgen fixierte Kohlenstoff verbleibt nach derzeitigem Wissensstand in tie-
feren Meeresgebieten, wo er als allochthoner Kohlenstoff eingetragen und ggfs. abge-
lagert wird. 

– In den deutschen Meeren wird derzeit hauptsächlich das Potenzial der Seetangwälder 
vor der Insel Helgoland (Nordsee) betrachtet.  



Blue-Carbon-Potenzial in Deutschland 

36 

3.5 Biogene Riffe  

Riffe werden dem FFH-Lebensraumtyp 1170 zugeordnet und umfassen geogene und biogene 
Riffe (European Commission, 2013). Biogene Riffe werden von marinen Organismen aufge-
baut und bilden biogene Hartsubstrate aus, wie z.B. Sandkorallen-Riffe oder Muschel- und 
Austernbänke. Häufig sind sie mit einer charakteristischen Makrofauna assoziierter Arten be-
wachsen, in der Ostsee auch mit Großalgen (BfN5). 

In der deutschen Nord- und Ostsee (Küstenmeer und AWZ) gelten Miesmuscheln (Mytilus edu-
lis, rezente Bestände) sowie historisch Europäische Austern (Ostrea edulis) und Polychaeten 
(Sabellaria sp.) als Gründungsarten biogener Riffe. Seit zwei Jahrzehnten bildet auch die ein-
gewanderte Pazifische Auster (Crassostrea gigas) im Wattenmeer großflächige Austernbänke 
und damit ebenfalls ein biogenes Hartsubstrat.  

Biogene Riffökosysteme bedeckten historisch große Teile des Nordseebodens. Durch die  Be-
reitstellung von Lebensraum für andere Arten gelten sie als Hot Spots der Biodiversität mit 
bedeutenden ökologischen Effekten, wie verbesserter Wasserqualität durch Filtration, erhöh-
ter Nährstoffzirkulation und der Bereitstellung von Lebens- und Aufzuchtraum für marine Or-
ganismen (Pogoda, 2019). Diese Lebensräume spielen möglicherweise eine wichtige Rolle im 
marinen Kohlenstoffsystem gemäßigter Breiten. Die ehemals weit verbreiteten Riffe der Eu-
ropäischen Auster Ostrea edulis verschwanden vor etwa 100 Jahren durch Überfischung aus 
der Deutschen Bucht (Pogoda, 2019). Basierend auf Schätzungen der ehemals bedeckten Ge-
samtfläche (21.000 km2) und einer konservativ geschätzten Dichte (1-3 ausgewachsene Tiere 
je m2 (Gercken and Schmidt, 2014) wurde in der südlichen Nordsee historisch ein erheblicher 
Anteil an (anorganischem) Kohlenstoff in Austernschalen gebunden. Große Teile dieses Be-
stands wurden abgeerntet und es ist unklar, wie viel Canorg der Schalen durch z.B. Vergrabung 
in den Sedimenten der Nordsee verblieb. Im Rahmen von Naturschutzmaßnahmen laufen der-
zeit Wiederansiedlungsversuche für die ökologische Schlüsselart O. edulis (Pogoda et al., 
2020). Diese werden im Schutzgebiet Borkum Riffgrund erprobt und erforscht. Um mögliche 
Synergieeffekte von Naturschutz- und Klimaschutzmaßnahmen im sublitoralen Bereich der 
Nordsee zu nutzen, muss die Rolle von O. edulis Riffen im Kohlenstoffkreislauf erforscht und 
verstanden werden. 

Auch die Rolle der heimischen Miesmuschel, M. edulis, im Kohlenstoffkreislauf der deutschen 
Küstenregionen ist wenig erforscht. M. edulis sowie die invasive C. gigas (siehe Abschnitt Kli-
mawandeleffekte) kommen im Eulitoral aber auch im sublitoralen Bereich des Wattenmeeres 
vor (Reise and Buschbaum, 2017). 2013 wurden für Niedersachsen insgesamt 250.000 Tonnen 
Lebendmasse beider Arten ermittelt, wobei C. gigas aufgrund ihrer Größe mit 80% die Ge-
samtbiomasse dominierte (Folmer et al., 2017).  

3.5.1 Funktion der Kohlenstoffaufnahme und -speicherung  
Das Blue-Carbon-Potenzial biogener Riffe, z.B. von Muschel- und Austernbänken, wird derzeit 
kontrovers diskutiert: Es ist nicht geklärt ob sie als Kohlenstoffsenken oder -quellen agieren 
(Burrows et al., 2014, Fodrie et al., 2017, Filgueira et al., 2018). Sie sind entsprechend bisher  
nicht als zu berücksichtigendes Blue-Carbon-Biotop gelistet (Mcleod et al., 2011). 

In der Nordsee wurde aktive Biodeposition, also die Ablagerung biologischen Materials durch 

 
5  https://www.bfn.de/riffe (09.05.2023) 
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Organismen, z.B. durch lebende Muscheln, bisher nur teilweise und für wenige Arten quanti-
tativ erfasst. Für die Europäische Auster O. edulis wurde diese nur in Laborexperimenten un-
tersucht (51,1 ± 18,25 g Corg m-2 pro Jahr bzw. 2,62 ± 0,57 gTPM m-2 pro Tag, Dichte: 75 Indivi-
duen m-2) (Lee et al., 2020). Für Große Miesmuscheln Modiolus modiolus wurde in Feldexpe-
rimenten (Loch Linnhe, Schottland) eine im Vergleich etwa 1,6-mal höhere aktive Biodeposi-
tion gemessen (4,29 gTPM m-2 bzw. 0,69 gPOM m-2 pro Tag, Dichte: 40 Individuen m-2). Die Bio-
depositionsraten (Faeces und Pseudofaeces) pro Individuum (M. modiolus) pro Tag variieren 
stark saisonal mit etwa 8,3-mal höheren Werten während der Phytoplanktonblüte (40,9 
mgTPM bzw. 4,92 mgTPM) (Kent et al., 2017, Navarro and Thompson, 1997). Zusätzlich konnte 
eine passive Sedimentdeposition durch die Oberflächenstruktur toter M. modiolus Schalen 
(2,3TPM g m-2 bzw. 0,29 gPOM m-2 pro Tag, Dichte: 40 Individuen m-2) nachgewiesen werden 
(Kent et al., 2017). Die raue Oberfläche biogener Riffe verlangsamt die Strömungsgeschwin-
digkeit im Wasserkörper, wodurch sich Biodepositions- und Sedimentationsprozesse (passive 
Sedimentation) verstärken und zu einem erhöhten Kohlenstofffluss zum Meeresboden führen 
können. Für Vorkommen des riffbildenden Röhrenwurms Lanice conchilega wurde modelliert, 
dass der Einfluss seiner biogeomorphologischen Struktur auf Sedimentationsdynamiken weit 
über die Bereiche der biogenen Struktur und über die Lebensspanne der einzelnen Individuen 
hinauswirkt (Borsje et al., 2014). Mit steigender Dichte und zunehmenden Röhrenlängen im 
Riff nimmt die Strömungsgeschwindigkeit des darüberstreichenden Wasserkörpers ab. Röh-
renwürmer der Art L. conchilega bilden diese Strukturen durch Anreicherung von Sandkörnern 
und Muschelschalenstückchen. Sie gelten nicht als klassische biogene Riffe, die aus Kalk be-
stehendes Hartsubstrat bilden (BfN, 2018). Der durch dreidimensionale Strukturen entste-
hende Einfluss am Meeresboden ist jedoch vergleichbar.  

Wie alle Sekundärproduzenten produzieren Riffbildner durch ihre Stoffwechselprozesse CO2. 
Auch der Prozess der Schalenbildung führt zu einer Nettoausgasung von CO2 in die Wasser-
säule (Fodrie et al., 2017, Martin et al., 2007). Die Freisetzung von CO2 aus Sedimenten bioge-
ner Riffe ist zudem saisonal bedingt, mit höheren Raten im Frühjahr und Sommer durch die 
Ablagerung von organischem Material und steigenden Temperaturen (Ray and Fulweiler, 
2021). Die Produktion von Treibhausgasen kann auch von standortspezifischen Gegebenhei-
ten abhängig sein. So ist deren Produktion z.B. an Standorten mit niedrigen Nährstoffkonzent-
rationen begrenzt (Ray and Fulweiler, 2021). Der Kohlenstofffluss (Canorg) in verschiedenen 
Muschelarten variiert von -1.656 (Mytilus galloprovincialis, Kohlenstoffausstoß) bis 103 g Can-

org m-2 Jahr-1 (C. gigas, Kohlenstoffspeicherung) (Filgueira et al., 2019). Zum Vergleich: Der 
Wert der möglichen Kohlenstoffspeicherung entspricht etwa 40% der mittleren global ge-
schätzten Kohlenstoff Akkumulationsrate in Salzmarschsedimenten (CAR, 244,7 g C m-2 Jahr-

1) (Ouyang and Lee, 2014).  

Das CO2 Budget biogener Riffe wird in der Literatur, unter Berücksichtigung verschiedener An-
nahmen, Faktoren und Arten wie folgt berechnet (Jansen and van den Bogaart, 2020): 

A. Reine Betrachtung des in Schalenmaterial gebundenen Kohlenstoffs (Canorg, Aufbau von 
Kalkstrukturen), was immer zu einem positiven Kohlenstoffsequestrierungspotenzial 
(CO2 Senke) führt 

B. Betrachtung der C-Bindung in Schalenmaterial unter Einbezug der CO2 Produktion durch 
Schalenbildung und Atmung. Bezogen nur auf die Stoffwechselprozesse, welche die Schale 
betreffen (10% des CO2 aus der Atmung), resultiert diese Berechnung in einem geringen 
aber positiven Kohlenstoffsequestrierungspotenzial (CO2 Senke)  
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C. Betrachtung der C-Bindung in Schalenmaterial unter Einbezug der CO2-Produktion durch 
Schalenbildung und Stoffwechselprozesse. Bezogen auf den ganzen Organismus (Schale 
und Weichkörper/organisches Gewebe) resultiert diese Berechnung immer in einem ne-
gativen Kohlenstoffsequestrierungspotenzial (CO2 Quelle) 

D. Vollständige Betrachtung des Kohlenstoffkreislaufs der riffbildenden Organismen inklusive 
Biodeposition, Sedimentation sowie Resuspension z.B. an den Riffrändern oder Bioturba-
tion am Riff. Viele Faktoren dieser Gleichung sind noch nicht ausreichend bestimmt und 
erlauben noch keine generellen Aussagen. 

E. Kohlenstoffbilanz biogener Riffe zusammen mit den ökologischen Interaktionen im Ge-
samtsystem. 

Die Berechnungsmethodik einer vollständigen Betrachtung inklusive Biodeposition und Sedi-
mentation (Punkt D) kann am Beispiel eines Austernriffs (Abb. 11) durch folgende Gleichung 
vereinfacht dargestellt werden: (Biodeposition + passive Sedimentation + Kalzifizierung) – 
(Veratmung CO2 + Kalzifizierung CO2).  

 

Abb. 11: Konzept des Kohlenstoffbudgets von Muschel- und Austernbänken am Beispiel der Europäi-
schen Auster (Ostrea edulis, linke Abbildung): Ablagerung von Kohlenstoff (Pfeil nach unten) 
oder die Freisetzung von Kohlenstoff (Pfeil nach oben); die Größe der Pfeile gibt einen Hin-
weis auf die relative Menge des abgegebenen oder aufgenommenen Kohlenstoffs. Grafik aus 
Lee et al., 2020 

Die Aspekte einer integrierten Kohlenstoffbilanz biogener Riffe und ihren ökologischen Inter-
aktionen im Gesamtsystem (Punkt E, Abb. 12) wurden bisher nicht quantifiziert. So filtrieren 
Austern- und Muschelbänke Phytoplankton (Jansen and van den Bogaart, 2020), das als Pri-
märproduzent  CO2 fixiert. Allerdings ist die Primärproduktion im Meer oft Stickstoff oder 
Phosphat-limitiert. Durch die aktive Filtration von Muscheln und Austern werden Nährstoffe 
regeneriert, die so sowohl den Primärproduzenten in nährstoffarmen Gebieten oder Jahres-
zeiten (Sommer) wie auch der im Sediment lebenden Mikrofauna zur Verfügung stehen 
(Kellogg et al., 2014, Lejart et al., 2011, Jansen and van den Bogaart, 2020, Prins et al., 1995). 
Durch diese positive Rückkopplung wird möglicherweise das von Muscheln und Austern durch 
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Kalzifizierung und Atmung freigesetzte CO2 nicht wieder in die Atmosphäre freigegeben, son-
dern durch verstärkte photosynthetische Aktivität aufgenommen.   

 

Abb. 12: Kohlenstoffflüsse in einer Muschelbank. Pfeile: anorganischer Kohlenstoff, gestrichelte 
Pfeile: Organischer Kohlenstoff, gepunktete Pfeile: Einfluss einer Muschelpopulation auf die 
Speicherung anorganischer Nährstoffe (Dissolved organic Carbon DOC: Gelöster organischer 
Kohlenstoff; Dissolved inorganic Carbon DIC: gelöster anorganischer Kohlenstoff); nach Filgu-
eira et al., 2015 

Das Netto-Budget aller Prozesse hängt auch von Umweltfaktoren wie der Wassertiefe, der 
Stabilität der Sedimente oder der anthropogenen Nutzung ab. Die Lage von Muschel- und 
Austernbänken hat einen entscheidenden Einfluss auf ihre Kohlenstoffspeicherrate. In US-
amerikanischen Studien wurden Riffe der dort heimischen Austernart Crassostrea virginica als 
Kohlenstoffsenken identifiziert, die im flachen Subtidal liegen oder an Salzwiesen angrenzen. 
Ihre gemessene Kohlenstoffaufnahme (Produktion von organischem Kohlenstoff minus Pro-
duktion von anorganischem Kohlenstoff) betrug 100 ± 40 bzw. 130 ± 40 g C m-2 yr-1. C. virginica 
Riffe der Gezeitenzone sind dagegen Kohlenstoffquellen, für die ein Kohlenstoffausstoß von 
710 ± 120 g C m-2 yr-1 gemessen wurde (Fodrie et al., 2017).  
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Um das Potenzial biogener Riffe in den deutschen Meeren zu verstehen sind Analysen der 
Prozesse innerhalb bestehender Riffe, aber auch die Berücksichtigung relevanter angrenzen-
der Prozesse und Interaktionen, notwendig. Nur ein ganzheitlicher Ökosystemansatz kann die 
Bedeutung biogener Riffe im Kohlenstoffkreislauf erfassen (Filgueira et al., 2015). Biogene 
Riffe sind artenreiche Lebensräume, mit einem entsprechend hohen Kohlenstoffanteil, wel-
cher in der Biomasse der dort beheimaten Tier- und Pflanzenarten gespeichert wird. Gleich-
zeitig bedecken biogene Riffe das unterliegende Sediment, verringern möglicherweise mecha-
nische Störungen, Resuspension sowie Sauerstoffeintrag und damit langfristig die Reminera-
lisierung von organischem Kohlenstoff. Die Auswirkungen von Muschel- und Austernvorkom-
men vor allem auf das unterliegende Sediment und damit auf den  Corg Speicher dort wurden 
bisher nur in einer Studie berücksichtigt (Fodrie et al., 2017).  

Zusätzlich muss das Kohlenstoffbudget biogener Riffe im zeitlichen Kontext gesehen werden. 
Während die Bildung der Kalkschalen beim Prozess der Kalzifizierung CO2 freisetzt, kann der 
so gebundene partikuläre anorganische Kohlenstoff (PIC) in dieser Form für Jahrzehnte, Jahr-
hunderte oder Jahrtausende im Sediment vergraben und gespeichert werden (Burrows et al., 
2017, Legge et al., 2020, Sander et al., 2021). 

Zwischenfazit 

– Biogene Riffe sind aktuell nicht als Blue-Carbon-Ökosysteme oder -Biotope definiert.   
– Biogene Riffe gelten je nachdem, welche Prozesse in die Betrachtung mit einbezogen 

werden, als Kohlenstoffsenken oder -quellen. Muschel- und Austernbänke, wie sie vor 
allem in der deutschen Nordsee verbreitet sind könnten relevante Speicher (oder 
Quellen) darstellen. 

– Ihr Potenzial wird derzeit hauptsächlich als Trade-off zwischen Kohlenstofffreisetzung 
durch Kalzifizierungsprozesse und Atmung versus Biodeposition und langfristiger Canorg 
Einlagerung durch Schalen diskutiert. Faktoren, die den Kohlenstoffspeicher in darun-
terliegenden Sedimenten beeinflussen sind wenig erforscht. 

– Die Kohlenstoffspeicherpotenziale biogener Riffe sind bestimmt durch Umweltfakto-
ren wie u.a. der Lage des Muschelriffs und können daher regional stark variieren.  

– Global gibt es bisher keine standardisierte Methodik, Kohlenstoffflüsse und - speicher 
an biogenen Riffen zu messen. 
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4 Methanemissionen 

Bewachsene Ökosysteme sind einerseits Senken für Kohlenstoff, oder auch Stickstoff, gleich-
zeitig emittieren sie aber auch Treibhausgase wie beispielsweise Methan (CH4) und Lachgas 
(N2O) (Khan et al., 2007). Im Zuge der Photosynthese von Pflanzen wird im Sediment u.a. labi-
les organisches Material eingelagert (Blaabjerg and Finster, 1998, Holmer et al., 2001), das die 
mikrobielle Bildung von CH4 (Methanogenese) stimuliert (Al-Haj and Fulweiler, 2020, Martens 
and Berner, 1974, Bridgham et al., 2013). CH4 hat über einen Zeitraum von 100 Jahren ein 
etwa 32-mal und N2O ein etwa 263-mal höheres Treibhausgaspotential als CO2 (Neubauer and 
Megonigal, 2015). Selbst wenn das Ökosystem viel CO2 als organischen Kohlenstoff festlegt, 
können kleine CH4 Emissionen das Treibhausgasbudget bewachsener Gebiete ausgleichen 
oder übersteigen, sprich sie werden zu einer Treibhausgasquelle (Needelman et al., 2018, 
Bahlmann et al., 2015). Bei hoher Salinität und Sulfatverfügbarkeit dominieren sulfatreduzie-
rende Bakterien über methanogene Archaeen (Bridgham et al., 2013), wodurch weniger Me-
thanogenese stattfindet (Bridgham et al., 2013). In Küstenfeuchtgebieten sind die Sulfat-Kon-
zentrationen in der Regel hoch (eingetragen mit dem Meerwasser, Sulfat ist ein abundantes 
Ion im Meerwasser), weshalb die CH4 Produktionsraten deutlich geringer ausfallen als in allen 
anderen Feuchtgebieten (wie z.B. Mooren) (Poffenbarger et al., 2011). Modellierungen des 
aktuellen globalen Kohlenstoffflusses zeigen, dass das Kohlenstoffspeicherpotenzial von Salz-
marschen langfristig ihre Methanemissionen übertrifft und sie insgesamt Netto-Kohlenstoff-
senken sind (Malak et al., 2021). Für Moore trifft das aufgrund der hohen CH4 Emissionen nicht 
immer zu (Lai, 2009). Auch in Seegraswiesen findet lokal Methanogenese und somit die Frei-
setzung von CH4 statt. Seegraswiesen weisen vor allem in warmen, tropischen Gebieten hohe 
CH4 Emissionen auf, wo erhöhte Temperaturen die CH4 Produktion positiv beeinflussen 
(Heyer and Berger, 2000, George et al., 2020). Für Seegraswiesen temperierter Gebiete wur-
den nur geringe CH4 Emissionen gemessen, die deutlich unter dem Kohlenstoffspeicherpoten-
zial liegen (Asplund et al., 2022). 
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5 Ökosystemleistungen  

Blue-Carbon-Ökosysteme erfüllen eine Reihe von Ökosystemfunktionen, die auch für den 
Schutz vor Klimawandelauswirkungen und Biodiversitätsverlust eine entscheidende Rolle 
spielen. Man unterscheidet zwischen Ökosystemfunktionen, die dem Lebensraum selbst und 
den darin lebenden Lebewesen dienen, sowie daraus resultierenden Ökosystemleistungen, 
von denen der Mensch direkt oder indirekt profitiert (Pogoda et al., 2021). Das Potenzial na-
türlicher Ökosysteme Kohlenstoff langfristig zu speichern, ist also eine Ökosystemfunktion, 
die als Schutz vor Klimawandelauswirkungen auch eine Ökosystemleistung darstellt. Dies 
sollte allerdings immer im Kontext aller Leistungen betrachtet werden. Zu weiteren Ökosys-
temleistungen zählen neben Blue Carbon beispielhaft:  

A. Salzmarschen, Seegraswiesen und Makroalgen: Küstenschutz durch Abmilderung/ 
Abpuffern von Wellenenergie  

Die Vegetation von Salzmarschen, Seegraswiesen und Makroalgenwäldern bremst Wellen- 
und Strömungsenergien ab. Im deutschen Küstenvorderland helfen Salzmarschen die hydro-
dynamische Belastung auf den Hauptdeich zu reduzieren (Wittig et al., 2004, Mai et al., 1998). 
An der Emsmündung in das Wattenmeer wurde festgestellt, dass die signifikante Höhe der 
Wellen durch Salzmarschen bei einem Hochwasser von 7 m um 25% und bei einem Hochwas-
ser von 4 m sogar um 60% reduziert wird (Baptist et al., 2021). Auch biogene Riffe agieren in 
Küstennähe als Wellenbrecher und wirken der Küstenerosion entgegen. Sie reduzieren den 
Einfluss von Wellenenergie auf Blue-Carbon-Küstenbiotope wie z.B. Salzwiesen und Seegras-
wiesen, wodurch deren Ausbreitung gefördert wird (Fodrie et al., 2017) und Referenzen da-
rin). In Abhängigkeit lokaler Faktoren und Bedingungen können naturbasierte Lösungen für 
den Küstenschutz ökonomisch und ökologisch wertvolle Alternativen gegenüber harten Struk-
turen sein. Vor allem die gesellschaftliche Akzeptanz gegenüber dem Schutz des Gebietes, die 
Wahrscheinlichkeit einer Zerstörung der naturbasierten Klimaschutzmaßnahme durch z.B. 
Stürme, sowie die Kosten für mögliche Renaturierung und Wartung der Gebiete sind hier ent-
scheidend (Vuik et al., 2019). In Schleswig-Holstein sind die Lebensbedingungen von knapp 
125.000 in den Küstenmarschen entlang der Festlandküste und 32.000 auf den Inseln und Hal-
ligen lebenden Menschen vom Küstenschutz abhängig (Hofstede et al., 2019). Für Szenarien 
mit einem mittleren bis hohen beschleunigten Meeresspiegelanstieg und damit einhergehen-
der höherer Wellen wäre eine Verstärkung der Deiche notwendig. Durch die Anreicherung 
von Sedimenten in Salzmarschen entsteht Ton, der als Baumaterial für diese Verstärkung ge-
nutzt werden kann (Marijnissen et al., 2020).  

B. Seegraswiesen, Makroalgen und biogene Riffe (z.B. Muschel- und Austernbänke): Kinder-
stube und Laichgebiet für Fische sowie Lebensraum und Schutz vor Räubern für viele Arten 

Blue-Carbon-Ökosysteme und Biotope bieten Lebensraum für zahlreiche Pflanzen, Vögel und 
weitere Tierarten, die teilweise ausschließlich dort vorkommen (Hofstede et al., 2019). See-
graswiesen und Kelpwälder agieren als Kinderstuben und Laichgebiet für wichtige regionale 
Fischarten (Schultze et al., 1990). Durch die höhere Nahrungsverfügbarkeit tragen Seegras-
wiesen dazu bei, dass sich die Biomasse herbivorer Vogelarten wie beispielsweise die der 
Pfeifente Anas penelope oder Ringelgans Branta bernicla erhöht. Blue-Carbon-Ökosysteme 
beeinflussen so die Struktur und Funktionsweise des Nahrungsgefüges und führen zu einem 
stabileren und resilienten Nahrungsnetz (Safi et al., 2019). Austern und Muscheln gelten als 
Ökosystemingenieure. Sie bilden Habitate und beeinflussen und formen diesen Lebensraum 
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(Jones et al., 1996), indem sie Siedlungssubstrat, Nahrung, Laichgrund, Kinderstube sowie Ver-
steck- und Schutzraum für andere Arten bieten (Humphries et al., 2011, Hancock and zu 
Ermgassen, 2019). Im deutschen Wattenmeer ist die Artenvielfalt von Miesmuschelbänken 
signifikant höher als in angrenzenden sandigen Bereichen (Buschbaum et al., 2008). Dies gilt 
auch für Riffe der invasiven Austernart C. gigas im Wattenmeer, wobei diese einen höheren 
Anteil an ebenfalls invasiven Arten zeigen (Folmer et al., 2017). Assoziiert mit den historischen 
Austernbänken (O. edulis) der deutschen Nordsee wurden um die 150 Arten beschrieben 
(Pogoda et al., 2021). 

C. Seegraswiesen, Makroalgen und biogene Riffe: Entfernung von Trüb- und Schadstoffen 
und Regulation des Nährstoffhaushalts 

Seegraswiesen, Makroalgen und biogene Riffe beeinflussen den lokalen Nährstoffhaushalt. 
Partikel und Sedimente werden von der Vegetation oder von Riffstrukturen aufgefangen. 
Dadurch werden auch überschüssige Nährstoffe wie Stickstoff und Phosphor sowie Trüb- und 
Schadstoffe aus der Wassersäule entfernt und im Sediment abgelagert, die Entfernung dieser 
Stoffe und damit die Verbesserung der Wasserqualität sind eine bedeutende Ökosystemleis-
tung dieser Ökosysteme (Pedersen and Borum, 1996). Auch Austern- und Muschelbänke un-
terstützen diese Prozesse durch aktive Filtration und Sedimentation. Sie steigern die bentho-
pelagische Kopplung (Tab. 2).  

Tab. 2: Übersicht typischer Ökosystemfunktionen und daraus resultierenden Ökosystemleistungen 
verschiedener (potenzieller) Blue-Carbon-Ökosysteme (erweitert aus Pogoda et al 2021). 

Ökosystemfunktion Ökosystemleistung     

CO2 Speicherung in Biomasse 
und/oder unterliegendem Sedi-
ment 

• Steigerung des Kohlenstoffspeichers 

• Blue-Carbon-Speicher  

? 

Salzm
arschen 

Seegrasw
iesen 

? 

Siedlungssubstrat für epibionti-
sche Flora und Fauna 

• Steigerung der Biodiversität  

• Steigerung der Produktivität  

M
uschel- und Austernbänke 

Seetangw
älder 

Laichgrund und „Kinderstube“ 
für viele Fischarten 

• Steigerung der Biodiversität  

• Steigerung des Fischvorkommens 

Versteck- und Schutzraum für 
viele Tierarten 

• Steigerung der Biodiversität  

• Steigerung der Produktivität 

Dreidimensionaler, strukturierter 
Lebensraum:  Bildung von Mikro-
habitaten 

 

• Steigerung der Biodiversität  

• Erhöhung der Wechselwirkungen zwi-
schen verschiedenen Habitaten und Ar-
ten 

Wellendämpfung durch Vegeta-
tion bzw. Struktur  

• Stabilisierung des Sediments 

• Schutz vor Erosion 

• Küstenschutz 
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Ökosystemfunktion Ökosystemleistung     

Entfernung von Trüb- und Schad-
stoffen 

• Regulation des Nährstoffhaushalts der 
Küste 

  

Wasserfiltration & Produktion 
von Pseudofaeces 

• Steigerung der Wasserqualität  

• Verringerung toxischer Algenblüten 

• Konzentration der im Wasser gelösten 
Partikel und Nährstoffe und deren Depo-
sition am Meeresboden 

• Antrieb des Nährstoffkreislaufs und der 
bentho-pelagischen Kopplung 

• CO2- und Stickstoff-Fixierung 
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6 Klimawandeleffekte auf Nord- und Ostsee  

Die regulierende und schützende Wirkung mariner Ökosysteme nimmt angesichts aktueller 
Klimaveränderungen und zunehmender anthropogener Einflüsse ab (Pörtner et al., 2021). Die 
Blue-Carbon-Forschung untersucht inwieweit der fortschreitende Klimawandel bestehende 
und ggfs. restaurierte Blue-Carbon-Ökosysteme beeinflussen wird (Macreadie et al., 2019). In 
Szenarien mit steigenden CO2 Emissionen sinkt die Effizienz mariner und terrestrischer Koh-
lenstoffsenken, die Akkumulation von CO2 in der Atmosphäre zu verlangsamen (Arias et al., 
2021). Die Zerstörung dieser Ökosysteme, auch durch Veränderungen des Klimas, der Nieder-
schlagsmenge, der Nährstoffverfügbarkeit und/oder Verschmutzung (Mcleod et al., 2011), 
kann zur Produktion und Freisetzung weiterer potenter Treibhausgase wie Methan oder Dis-
tickstoffmonoxid, mit entsprechend höherem Treibhauspotenzial, führen ((Neubauer and 
Megonigal, 2015, Ray and Fulweiler, 2021) (siehe Kapitel 4: Methanemissionen). Innerhalb der 
letzten 50 bis 100 Jahre wurde global bereits ein Drittel bis zur Hälfte der küstennahen Blue-
Carbon-Ökosysteme zerstört, mit Verlustraten von 0,1 bis 3% pro Jahr (Maurya et al., 2021). 
Nach Schätzungen des IPCC resultiert dieser Verlust in einer Freisetzung von 0,04 bis 1,46 Gt 
C Jahr-1 (IPCC, 2019).  

Dieses Kapitel fasst durch den Klimawandel bedingte Veränderungen zusammen, die beson-
ders die regionalen Blue-Carbon-Ökosysteme an der deutschen Nord- und Ostsee betreffen. 
Dabei werden für das weitere Verständnis relevante Auswirkungen auf die Nord- und Ostsee 
beschrieben. Hintergründe und zugrundeliegende Prozesse lokaler Veränderungen werden im 
Rahmen dieser Studie nicht erläutert. Detaillierte Ausführungen zu den Auswirkungen des Kli-
mawandels bieten die jeweiligen Studien für die Ostsee (HELCOM and Baltic Earth, 2021), 
Nordsee (Huthnance et al., 2016, BMU, 2018a) und global (Arias et al., 2021).  

Eine Veränderung, die alle Küsten und die dort angesiedelten Ökosysteme betrifft ist der 
durch den Klimawandel bedingte globale beschleunigte mittlere Meeresspiegelanstieg. Zwi-
schen 1901-1990 stieg der globale Meeresspiegel um 1,4 mm yr-1, zwischen 1970-1990 um 2,1 
mm yr-1, zwischen 1993-2015 um 3,2 mm yr-1 und zwischen 2006 und 2015 um 3,6 mm yr-1 
(IPCC, 2019). Bis 2100 könnte der globale Meeresspiegel um 43 bis 84 cm ansteigen, im Ver-
gleich zu 1986-2005 (IPCC, 2019).  In der Nordsee könnte bis zum Ende des Jahrhunderts der 
Meeresspiegel um 48 cm bis 71 cm ansteigen (Schuldt et al., 2020) mit der langfristigen Kon-
sequenz, dass, neben zunehmender Erosion und Küstenabbrüchen, wasserbedeckte Flächen 
im Wattenmeer zunehmen, während Wattflächen und Salzmarschen abnehmen (Hofstede et 
al., 2019). Für die Ostsee schätzen aktuelle Projektionen, dass der Meeresspiegelanstieg mit 
47 cm bis 73 cm etwa 87% der globalen Rate entsprechen wird (Grinsted, 2015). Der mittlere 
Meeresspiegelanstieg wird im südlichen Teil der Ostsee höher ausfallen. Als Gründe werden 
nacheiszeitliche Landmassenbewegungen („post-glacial rebound“) sowie regional variierende 
Auswirkungen des Abschmelzens der Pole angesehen (Hieronymus and Kalen, 2020). Dadurch 
kann es häufiger zu Sturmfluten kommen, die vor allem für tieferliegende Küsten eine Bedro-
hung darstellen (Hieronymus and Kalen, 2020). Prognostizierte Änderungen des Wind- und 
Wellenklimas der Ostsee sind aufgrund der großen natürlichen Schwankungen unsicher 
(Christensen et al., 2015). Simulationen für den Zeitraum 2070-99 (IPCC representative con-
centration pathway (RCP) 8.5) berechnen im Herbst einen leichten aber signifikanten Anstieg 
der Windgeschwindigkeiten im Vergleich zu heute, im Frühjahr einen Rückgang (Ruosteenoja 
et al., 2019). Für die Nordsee lässt sich anhand meteorologischer Daten kein langfristiger 
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Trend für Sturmfluten ableiten. Extreme Flutereignisse haben allerdings insgesamt zugenom-
men, was vor allem im Zusammenhang mit dem mittleren Anstieg des Meeresspiegels und 
der veränderten Gezeitendynamik (Mudersbach et al., 2013), aber nicht mit einer Zunahme 
von Sturmaktivität steht (Huthnance et al., 2016). In der deutschen Nordsee werden außerge-
wöhnlich hohe Veränderungen im Tidenhub gemessen. Pegelstandsmessungen in Dagebüll 
(Schleswig-Holstein) ergaben eine Veränderung von 5,7 mm Jahr-1 (Jensen, 2020, Jänicke et 
al., 2021). Dies übersteigt lokal teilweise die Rate des mittleren Meeresspiegelanstiegs. Als 
Gründe für die starke Zunahme speziell in der Deutschen Bucht werden derzeit Veränderun-
gen in der vertikalen Schichtung der Wassermassen angenommen, wodurch die Wassersäule 
gegenüber Turbulenzen stabilisiert wird und ein höherer Tidenhub an den Küsten auftritt 
(Jänicke et al., 2021). 

Eine weitere Klimaveränderung stellt die Erhöhung der globalen Lufttemperatur dar. Diese 
war zwischen 2001-2020 um 0,99 °C und zwischen 2011-2020 sogar um 1,09 °C höher als im 
Zeitraum von 1850-1900 (Arias et al., 2021). Im Nordseeraum ist der beobachtete Tempera-
turanstieg deutlich höher als im globalen Mittel. Zwischen 1901 und 2013 stieg die Tempera-
tur in Westeuropa um 1,8 °C, allein zwischen 1951 und 2013 um 1,4 °C (KNMI, 2014). Auch im 
Ostseeraum stieg die Temperatur stärker an als im globalen Mittel (The BACC Author Team, 
2008, Rutgersson et al., 2014, The BACC II Author Team, 2015). Bis zum Ende des Jahrhunderts 
könnte die Temperatur dort im Vergleich zu 1976-2005 zwischen 1,4 °C und 3,9 °C ansteigen 
(Gröger et al., 2021).  

Seit 1750 haben die Treibhausgasemissionen zu einer globalen Erwärmung des Ozeans beige-
tragen. Die Ozeane werden sich im Verlauf des 21. Jahrhunderts, je nach modelliertem Szena-
rio6, im Vergleich zur Zeitspanne von 1971 bis 2018 um das zwei- bis vier- (Szenario 1-2.6) bzw. 
zwei- bis achtfache (Szenario 5-8.5) erwärmen (Arias et al., 2021). Global wurden in Randmee-
ren die höchsten Temperaturanstiege verzeichnet, wobei sich die Ostsee am stärksten er-
wärmte (Belkin, 2009). Als Gründe werden vor allem die räumliche Nähe und die Lage, um-
schlossen von (sich ebenfalls schnell erwärmenden) Landmassen, vermutet. Im atlantischen 
Wasserzufluss der Nordsee hat sich die Kerntemperatur zwischen 1970-2016 um etwa 0,8 °C 
erhöht, wobei der höchste Temperaturanstieg der letzten Jahrzehnte mit 1,4 °C zwischen 
1980 und 2015 in der Deutschen Bucht zu beobachten ist (Huthnance et al., 2016, 
Bundesregierung, 2020). Bis Ende des Jahrhunderts wird dort ein Anstieg der Oberflächen-
temperatur von 1 - 3 °C erwartet (BMU, 2018b). Im südwestlichen Teil der Ostsee hat sich die 
durchschnittliche Oberflächenwassertemperatur zwischen 1855 und 2005 um 0,06 °C und 
zwischen 1990 und 2018 um 0,59 °C pro Jahrzehnt erhöht (Kniebusch et al., 2019). Im Ver-
gleich zu 1976-2005 könnte sich die Ostsee bis 2100 je nach Szenario um 1,1 °C bis 3,2 °C er-
wärmen (Gröger et al., 2019, Meier and Saraiva, 2020). Verbunden mit den höheren Wasser-
temperaturen werden sowohl global als auch regional im Laufe des 21. Jahrhunderts auch die 
Schichtung sowie der Sauerstoffmangel in den Meeren weiter zunehmen (Arias et al., 2021).  

 
6 In den Berichten und Berechnungen des IPCC wird ein Kernsatz von fünf Szenarien verwendet: SSP1-1.9, SSP1-

2.6, SSP2-4.5, SSP3-7.0, und SSP5-8.5. Diese Szenarien decken ein breiteres Spektrum an Treibhausgas- und 
Luftschadstoffentwicklungen ab und umfassen sowohl Pfade mit hohen CO2 Emissionen ohne Klimaschutz-
maßnahmen als auch neue Pfade mit niedrigen CO2 Emissionen. In diesen Szenarien wirken sich Unterschiede 
in der Kontrolle der Luftverschmutzung und Variationen in der Stringenz der Abschwächung des Klimawan-
dels stark auf die anthropogenen Emissionspfade aus (Arias et al., 2021). 
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Meerwasser nimmt zudem CO2 aus der Atmosphäre auf (siehe Einleitung), das durch chemi-
sche Reaktion mit Wasser zu einer Senkung des pH-Wertes, also einer Versauerung der Meere 
führt. In der deutschen Nordsee wurde eine Abnahme des pH-Wertes von 0,06 gemessen 
(BMU, 2018a). Für die deutsche AWZ der Ostsee liegen keine Messungen vor. Für die gesamte 
Ostsee wird eine zunehmende Versauerung erwartet (HELCOM and Baltic Earth, 2021). 

Eine weitere Belastung für marine Lebensräume ist die Eutrophierung, deren Hauptursache 
externe Nährstoffeinträge aus den Flüssen und der Atmosphäre sind (Zillén et al., 2008, 
Gustafsson et al., 2012). Seit den 1980er Jahren konnte der Nährstoffeintrag in die Ostsee 
erheblich reduziert werden, allerdings hat sich die weitere Reduzierung von Stickstoffeinträ-
gen seit Beginn des 21. Jahrhunderts verlangsamt (Colette et al., 2016, Gauss et al., 2018). 
Trotz der internationalen Bemühungen im Rahmen des HELCOM Baltic Sea Action Plans konn-
ten die Ziele zur Reduzierung von Nährstoffeinträgen nicht erreicht werden. Im Zeitraum 
2011-2016 befanden sich über 96% der untersuchten Gebiete immer noch nicht in einem gu-
ten Zustand in Bezug auf die Eutrophierung (HELCOM, 2018). In der deutschen Nordsee gelten 
55% der Gewässer als eutrophiert (BMU, 2018a). In einigen Küstengewässern der Ostsee, in 
denen der Eintrag von Nährstoffen zurückgegangen ist, konnten verbesserte Sauerstoffbedin-
gungen beobachtet werden (HELCOM, 2018). Dennoch hat sich die räumliche Ausbreitung von 
Hypoxie in der Ostsee insgesamt nicht verbessert. 2018 umfasste die jährliche maximale Aus-
dehnung der von Sauerstoffmangel (Sauerstoffsättigung < 2 ml l-1) betroffenen Gebiete eine 
Fläche von rund 84.600 km2, also ca. 33 % der Fläche der zentralen Ostsee (Almroth-Rosell et 
al., 2021). Durch die Erwärmung der Meere wird der Sauerstoffmangel zunehmen, da sich so-
wohl die thermische Schichtung als auch die internen Nährstoffkreisläufe verstärken werden 
(Saraiva et al., 2018). Der Sauerstoffmangel wird neben steigenden Temperaturen von der 
Nährstoffkonzentration in der Ostsee beeinflusst (Carstensen et al., 2014). Letztere, sowie 
auch ihre ökologischen Auswirkungen, können durch eine Reduktion von Nährstoffbelastun-
gen kontrolliert werden (Saraiva et al., 2018, Meier et al., 2018). Die Nährstoffeinträge aus 
großen Flüssen beeinflussen auch das Wattenmeer der Nordsee. Hier wurden in den letzten 
zehn Jahren die niedrigsten Einträge seit 1977 beobachtet. Der rückläufige Trend nimmt aller-
dings immer weiter ab und beginnt zu stagnieren (Oost et al., 2017). Die meisten Gebiete in 
der Nordsee verfügen über eine gute Sauerstoffversorgung und das Risiko für Hypoxie ist ge-
ring. Einige Gebiete können allerdings in Bodennähe für niedrige Sauerstoffkonzentrationen 
anfällig sein, z.B. die Austerngebiete vor der dänischen Küste oder einige Flussmündungen der 
Deutschen Bucht. In der Nordsee könnte der Klimawandel durch Veränderungen der Tempe-
ratur und der Durchmischung die Sauerstoffkonzentrationen beeinflussen (Huthnance et al., 
2016). 

Die Auswirkungen der genannten Klimawandeleffekte auf die Kohlenstoffspeicherung der je-
weiligen Biotope sind noch nicht detailliert untersucht. Effekte auf die Ausbreitung und Aus-
prägung der Biotope beeinflussen aber indirekt auch deren Blue-Carbon-Potenzial. Solche Kli-
mawandeleffekte auf einzelne Biotope und Ökosysteme werden in den folgenden Kapiteln 
zusammengefasst. 

6.1 Klimawandeleffekte auf Salzmarschen  

Der globale Klimawandel kann durch Temperaturanstieg, beschleunigten Meeresspiegelan-
stieg oder Küsteneutrophierung stark negative Auswirkungen auf den vor Zersetzung ge-
schützten und damit langfristig gespeicherten Kohlenstoff in Salzmarschen haben und die Um-
setzung (oder auch Freisetzung) von Kohlenstoff beschleunigen (Mueller et al., 2018).  
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Meeresspiegelanstieg 

Der mittlere Meeresspiegelanstieg im deutschen Wattenmeer ist entspricht weitgehend dem 
globalen mittleren Meeresspiegelanstieg (Wahl et al., 2011). Obwohl bisher keine herausra-
gende Beschleunigung des Meeresspiegelanstiegs (beschleunigter MSA) im deutschen Wat-
tenmeer zu beobachten ist (Oost et al. (2017) und Referenzen darin), wird erwartet, dass sich 
der Anstieg bis zum Ende des Jahrhunderts beschleunigen wird (Oost et al., 2017). Ob regio-
nale Salzmarschen mit dem aktuellen und zukünftigen Meeresspiegelanstieg mithalten kön-
nen oder nicht, wird mit teilweise gegensätzlichen Erkenntnissen und Schlussfolgerungen dis-
kutiert (Laengner et al., 2019). Ein zukünftiger Flächenverlust oder ein Ertrinken der Salz-
marsch hängt stark von der Geschwindigkeit des beschleunigten MSA (künftige Klimaszena-
rien), dem Aufwuchsvermögen der Pflanzengemeinschaft und der Möglichkeit der Salzmarsch 
ab, landeinwärts zu wandern ohne von feststehenden Deichen oder anderer anthropogener 
Infrastruktur daran gehindert zu werden (Wittig et al., 2004). Die meisten Salzmarschen im 
Wattenmeer werden einem vorhergesagten Meeresspiegelanstieg von 0,3 cm Jahr-1 standhal-
ten können, während möglicherweise nur knapp die Hälfte mit einem vorhergesagten Mee-
resspiegelanstieg von 0,6 cm Jahr-1 mitwachsen könnten (Suchrow et al., 2012). Niedrigere 
Höhenlagen bedeuten auch, dass die Überschwemmungshäufigkeit zunimmt und damit auch 
Sedimentation und Aufwuchs der Salzmarsch. Es ergibt sich ein Rückkopplungseffekt (Kirwan 
et al., 2016, Esselink et al., 2017). Mit einem beschleunigten MSA wird dieser Effekt dennoch 
begrenzt sein. Die Resilienz von Salzmarschen gegenüber dem Meeresspiegelanstieg sind ak-
tuell schwer abzuschätzen. Im niederländischen Wattenmeer ist der Aufwuchs von Salzmar-
schen ausreichend, um einem moderaten Anstieg des Meeresspiegels (29 cm bis 2100) stand-
zuhalten. Bei einem mittleren Meeresspiegelanstiegsszenario (>102 cm bis 2100) würde die 
Ablagerungsrate der Sedimente bis etwa 2050 vom Anstieg des Meeresspiegels überstiegen 
werden. Laut Modellierungen könnten die Ablagerungsraten in  Salzmarschen durch die hö-
heren Überflutungstiefen ab 2050 wieder steigen, allerdings nicht ausreichend, um in den fol-
genden Jahren dem weiterhin ansteigenden Meeresspiegel standhalten zu können 
(Marijnissen et al., 2020). Hinzu kommt, dass das Modell die Sedimentanhäufung bei erhöhten 
Überschwemmungsraten überschätzt, denn die Vegetation der Salzmarschen benötigt Tro-
ckenheitsperioden, um zu überleben. Mit dem Verlust der Vegetationsdecke würden zuneh-
mende Turbulenzen und Wellenbewegungen die Deposition von Sedimenten  verhindern und 
die Erosion fördern (Marijnissen et al., 2020). Für das Wattenmeer würde eine starke Ab-
nahme von Salzmarschen (und Wattflächen) hin zu wasserbedeckten Flächen einen ökolo-
gisch degradierten Lebensraum bedeuten, mit negativen Folgen für die Biodiversität 
(Philippart and Epping, 2009). Bei einer höheren Überflutungsfrequenz würde dies zu Verän-
derungen der Zonierung und der Biodiversität der Vegetation führen. Während einige Pflan-
zenarten der Salzmarsch in der Lage sind ein breites Spektrum an Wasserquellen zu nutzen 
(auch mit hohem Salzgehalt), wie die untere Salzmarschenart Halimione portulacoides, kön-
nen andere Salzmarschenarten nur einen geringeren Salzgehalt tolerieren (Redelstein et al., 
2018). Der dadurch verringerte Aufwuchs durch Vegetation beeinflusst die oberirdische Bio-
masse negativ und reduziert auch den Eintrag von autochthonem organischem Kohlenstoff. 
Zudem sinkt der allochthone Eintrag aufgrund der erhöhten Remineralisierung (Hansen et al., 
2017) und erhöhter Turbulenzen. Überschwemmungsfreie Zeiträume sind ausschlaggebend 
für die Etablierung von Pioniervegetation, wobei vor allem die Überschwemmungshäufigkeit 
und nicht die Überschwemmungsdauer die untere Grenze der Pioniervegetation beeinflusst 
(Balke et al., 2016). Entsprechend kann ein Fehlen neuer Keimlinge auf eine Veränderung des   



Klimawandeleffekte auf Nord- und Ostsee 

 49 

Überschwemmungsregimes hindeuten, noch bevor die Salzmarsch andere Anzeichen eines 
Rückzugs oder Ertrinkens zeigt (Balke et al., 2016). 

6.2 Klimawandeleffekte auf Seegraswiesen 

Eine Kombination mehrerer, von klimatischen Veränderungen beeinflusster Faktoren, können 
zum Absterben von Seegraswiesen führen. Kurzzeitig starke Temperaturwechsel, reduzierte 
Sauerstoffkonzentrationen und herabgesetzte Lichtbedingungen können zum Verlust von 
Seegraswiesenbeständen führen (Moore and Jarvis, 2008).  

Meeresspiegelanstieg 

Der Klimawandel bedingt sowohl einen Anstieg des mittleren Hochwasserstandes als auch 
eine veränderte Hydrodynamik (siehe Kapitel 6: Klimawandeleffekte auf Nord- und Ostsee), 
mit einer Zunahme der Strömungsgeschwindigkeit und Wellenenergie. Wellenbewegungen 
haben großen Einfluss auf die räumliche Struktur der Seegraswiesen. Sie führen zu Sedimen-
tinstabilität und einer Umlagerung von Sedimenten. Starke Strömungen können Rhizome frei-
legen oder ganze Pflanzen entwurzeln, große Sandbänke können sich, vor allem im Winter, 
räumlich ausdehnen und Seegraswiesen überwandern (Dolch and Reise, 2010). Durch ihre 
dichte Vegetation werden Strömungen und Wellenenergie bis zu einem gewissen Maß ge-
dämpft und Seegraswiesen können sich vor Erosion und Resuspension der Sedimente schüt-
zen (Koch and Gust, 1999, Verduin and Backhaus, 2000, Schanz and Asmus, 2003). Ab einer 
Strömungsgeschwindigkeit von 0,08 m s-1 wurden in ungeschützten Seegraswiesen signifikant 
negative Einflüsse gemessen: auf Populationsebene eine Abnahme von Ausdehnung, Bio-
masse und Dichte, auf individueller Ebene von Blattzahl pro Trieb oder Blattlänge. Im nördli-
chen Wattenmeer kann Z. noltii eine Strömungsgeschwindigkeit bis 0,33 m s-1 tolerieren 
(Schanz and Asmus, 2003).  

Ohne die Verfügbarkeit geschützter Habitate können Seegraswiesen sich nicht ausbreiten und 
wachsen. In Küstenregionen führt ein Coastal Squeeze zu Lebensraumverlust (Fujii and 
Raffaelli, 2008, Birchenough et al., 2015): Der Meeresspiegel steigt aber Biotope können sich 
nicht in flachere Gewässer zurückziehen. Allerdings können Gezeitenbecken und Flussmün-
dungen, wie der Jade Busen, als Sedimentfallen fungieren (Little, 2000). In Ausnahmefällen 
kann es durch die höheren Sedimentationsraten zu einer Zunahme von Seegraswiesen kom-
men (Singer et al., 2017). Insgesamt muss zukünftig mit einem erheblichen Rückgang von See-
graswiesen gerechnet werden, wenn Klimawandeleffekte nicht abgemildert werden können.  

Temperatur  

Im Wattenmeer sind es hohe Lufttemperaturen im Sommer, die bei Niedrigwasser für die 
Pflanzen Stress verursachen können (Austrocknen und Hitzeschäden, Dolch pers. Komm.). In 
der westlichen Ostsee werden 25°C als kritische Wassertemperatur angesehen, bei der die 
Produktivität der Pflanzen abnimmt und ihre Sterblichkeit ansteigt (Bobsien, 2015). Zukünftig 
können Temperaturen auftreten, die diese kritische Grenze überschreiten, wodurch die See-
graswiesen, vor allem in Kombination mit zusätzlichen Stressfaktoren, nachhaltig geschädigt 
werden (Bobsien, 2015). Anzeichen von Hitzestress sind bei ausgewachsenen Pflanzen oft erst 
mehrere Wochen nach der Exposition sichtbar (Bergmann et al., 2010, Reynolds et al., 2016). 
Seegraskeimlinge hingegen sind besonders anfällig und zeigen eine hohe Sterblichkeit und re-
duziertes Wachstum während einer Hitzewelle (Olsen et al., 2012). Mesokosmos-Experimente 
zeigten, dass eine über 9 Monate andauernde Erwärmung um 3,6 °C (Winter bis Sommer) zu 
einem erhöhten Energieverbrauch der Pflanzen führt, eine verfrühte Blüte auslöst und die 
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Pflanzenbiomasse verringert wird (Sawall et al., 2021). Eine hohe genetische Vielfalt kann da-
bei helfen, dass sich eine Seegraswiese nach einer Hitzeperiode im Vergleich zu verarmten 
Beständen schneller wieder erholt, da sie die Resilienz von Populationen stärkt (Reusch et al., 
2005).  

Erhöhte Wassertemperaturen begünstigen auch die Ausbreitung von Krankheitserregern, die 
große Anteile der Seegraspopulationen infizieren können (Bockelmann et al., 2013). Historisch 
starben als Folge einer Infektion mit dem endophytischen Protisten Labyrinthula zosterae bei-
spielsweise  zwischen 1932 und 1934 etwa 90% der Z. marina Seegrasbestände im Ost- und 
Westatlantik ab (Bockelmann et al., 2013). Von diesem Ereignis haben sich subtidale Z. marina 
Wiesen in diesem Gebiet bis heute nicht erholt (Dolch et al., 2020). Die Wiederbesiedlung 
durch natürliche Ausbreitung verlief stockend und wurde von weiteren Ausbrüchen begleitet 
(Godet et al., 2008). Im deutschen Wattenmeer gibt es, im Gegensatz zu den Niederlanden, 
keine aktiven Wiederherstellungsversuche. Krankheitsausbrüche oder die Ausbreitung bisher 
nicht bekannter Krankheiten können durch erhöhte Wassertemperaturen begünstigt werden.  

Niedrigerer pH-Wert 

Der Einfluss eines niedrigeren pH-Wertes auf Seegraswiesen und deren assoziierte Fauna ist 
nicht weitreichend untersucht. Es könnten negative Zusammenhänge bestehen, z.B. durch ein 
geringeres Vorkommen von Schnecken, deren Kalzifizierungsprozesse durch einen niedrige-
ren pH-Wert gestört werden (Bobsien, 2015). Schnecken regulieren durch Abfressen den Auf-
wuchs von Epiphyten auf Seegraswiesen und verbessern somit das Lichtklima für die Photo-
synthese (Burkholder et al., 2007).  

6.3 Klimawandeleffekte auf unbewachsenen marinen Sedimenten 

Über die biologische Pumpe wird CO2 in organischen Kohlenstoff (z.B. als Bestandteil pflanzli-
cher Biomasse) umgewandelt und anschließend zum Meeresboden transportiert. Nur ein ge-
ringer Teil des Corg wird langfristig im Sediment gespeichert, der Großteil durch mikrobielle 
Aktivität remineralisiert und wieder in die Wassersäule freigesetzt (Keil, 2017). Remineralisie-
rungsprozesse können durch lokale Auswirkungen des Klimawandels entstehen oder verstärkt 
werden und bewirken einen verringerten Kohlenstofftransport in die Sedimente (Abb. 13) 
(Fabry et al., 2008, Keil, 2017).  
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Abb. 13: Auswirkungen des anthropogenen Wandels auf die Kohlenstoffspeicher mariner Sedimente 
(aus Keil et al., 2017). 

Temperatur 

Die Erwärmung des Ozeans führt aufgrund einer verstärkten Schichtung von Oberflächen- und 
Tiefenwasser unter anderem dazu, dass die Nährstoffzufuhr (z.B. von Upwelling) für Phyto-
plankton herabgesetzt wird (Laufkötter et al., 2015, Henson et al., 2018, Legge et al., 2020). 
Die daraus resultierende Abnahme von Produktivität und Absinkgeschwindigkeit sowie die er-
höhte Remineralisierung von organischem Material in der Wassersäule, ebenfalls aufgrund 
erhöhter Temperatur, bedeuten, dass weniger Corg den Meeresboden erreicht und potenziell 
weniger Kohlenstoff gespeichert werden kann (Keil, 2017). Bei höheren Temperaturen wird 
durch die gesteigerte Stoffwechselaktivität mariner Organismen mehr Sauerstoff verbraucht 
und kann zu Sauerstoffmangel auch am Meeresboden führen. Diese anaeroben Bedingungen 
können sich zwar durch z.B. verringerte Bioturbation sowie eingeschränkte Remineralisierung 
durch Oxidation positiv auf den Corg Speicher auswirken (Keil, 2017, Legge et al., 2020), führen 
aber zu anderen erheblichen Problemen im Ökosystem wie dem Verlust benthischer Lebens-
gemeinschaften und Ökosystemfunktionen (HELCOM, 2021). Insgesamt sind die Auswirkun-
gen der Temperaturveränderung auf benthische Kohlenstoffspeicher also an komplexe Pro-
zesse geknüpft, für den Nordwesteuropäischen Schelf z.B. werden negative Auswirkungen er-
wartet (Legge et al., 2020). 
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6.4 Klimawandeleffekte auf Makroalgen 

Entlang ihres Verbreitungsgebiets vor der Insel Helgoland besteht für Seetangwälder zurzeit 
keine Gefährdung ihres Bestandes allerdings wurden Umverteilungen der Artenzusammen-
setzung beobachtet (Steinberg, 2019; Pehlke and Bartsch, 2008).  

Temperatur 

Überdurchschnittlich warme Sommer können zu einer Schädigung der Seetangbestände füh-
ren (Bartsch et al., 2013). Laminariales (Kelp) überleben nur in einem definierten Temperatur-
bereich, z.B. Laminaria hyperborea von 5 - 15 °C (tom Dieck (Bartsch), 1992, tom Dieck 
(Bartsch), 1993, Wiencke and Bischof, 2012). Umweltveränderungen bilden sich direkt in Än-
derungen ihrer Ausbreitung ab (Harley et al., 2006). Die Erwärmung der Nordsee ist der aus-
schlaggebende Faktor für die räumliche Umverteilung oder einen Verlust der Seetang Popula-
tionen (Araújo et al., 2016). Auch Braunalgen in der Ostsee wie Fucus vesiculosus reagieren 
negativ auf Erwärmung (Graiff et al., 2015). Durch Erwärmung und Ozeanversauerung erhö-
hen sich zunächst die Wachstumsraten der F. vesiculosus Keimlinge. Anhaltend hohe Tempe-
raturen führen jedoch zu einer verstärkten Hemmung der Photosynthese und somit zu erhöh-
ten Mortalitäten (Al-Janabi et al., 2016). Zusammenfassend beschleunigen eine erhöhte Tem-
peratur und Ozeanversauerung den Reifeprozess, was zu einer früheren Freisetzung der 
Gameten führt und somit die zeitliche Entwicklung und Fruchtbarkeit von Fucus vesiculosus 
beeinflusst (Graiff et al., 2017).  

Bei Temperatur sensitiven Arten bedeutet ein Anstieg der Temperatur eine Verbreitungsver-
schiebung und ein Abwandern in tiefere und kühlere Gewässer. Um den Helgoländer Felsso-
ckel ist dies aufgrund von Licht- und Substratverfügbarkeit jedoch nur eingeschränkt möglich. 
So werden im Hochsommer im Oberflächenwasser um Helgoland Temperaturen von über 
20 °C erreicht, die nahe der Überlebensgrenze von Arten wie Laminaria hyperborea oder La-
minaria digitata liegen (tom Dieck (Bartsch), 1992). Ein vermehrtes Absterben durch Hitzewel-
len ist wahrscheinlich. S. latissima, hat eine vergleichsweise hohe Resistenz gegenüber kurz-
zeitigen Hitzeperioden mit Temperaturen bis  6 °C über Normaltemperatur (Diehl et al., 2021). 
Bei dauerhaft veränderten Temperaturen, die zukünftig vermehrt auftreten werden, sind den-
noch auch bei dieser Art Stressreaktionen wie das Absterben von Gewebe und verringerte 
Photosyntheseraten zu beobachten (Diehl et al., 2021). Seit 1940 lässt sich eine polwärts ge-
richtete Verschiebung von Makroalgenpopulationen beobachten (Wernberg et al., 2011), für 
Populationen der Nordsee, wie auch für Braunalgenpopulationen der Art F. vesiculosus in der 
Ostsee vorkommen (Jueterbock et al., 2013). Die Temperatursensitivität dieser Art ist stark 
saisonabhängig. Während sich höhere Temperaturen im Frühsommer positiv auf das Wachs-
tum und die Anzahl von Keimlingen auswirken, führen hohe Temperaturen im Spätsommer zu 
einem Einbruch der Bestände (Al-Janabi et al., 2016). Eine höhere genetische Vielfalt innerhalb 
der Population steigert dabei die Toleranz gegenüber Umweltstressoren (wie Temperaturer-
höhungen) (Al-Janabi et al., 2016).  

Stürme 

Das Vorkommen von Seetang kann die Wellenexposition der Küsten reduzieren und somit 
zum Küstenschutz beitragen. Eine Zunahme der Sturmaktivität und extremer Windbelastung 
hat möglicherweise einen (negativen) Einfluss auf die Artenverteilung von Seetang Populatio-
nen. So bevorzugt S. latissima wellengeschützte Standorte, während L. digitata und L. hyper-
borea auch einer höheren Wellenbelastung standhalten (Kain, 1962). Eine möglicherweise da  
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raus resultierende Umverteilung dieser Arten wurde um Helgoland bereits beobachtet (Pehlke 
and Bartsch, 2008). 

6.5 Klimawandeleffekte auf biogene Riffe 

Biogene Riffe, vor allem Austernriffe, sind stark bedroht. Weltweit gelten etwa 85% aller his-
torischen Austernriffe als verloren (Beck et al., 2011). Hauptgründe für diesen alarmierenden 
Zustand sind Überfischung, Krankheiten, Auswirkungen des sich ändernden Klimas und Kon-
kurrenz mit nicht einheimischen Arten.  

Temperatur 

Regionale Klimamodellprojektion zeigen, dass die Meeresbodentemperaturen vor allem in fla-
chen Meeresgebieten, wie der südlichen Nordsee, entlang den Küsten Nordfrankreichs, der 
Niederlande, Dänemarks und auch Nordwestdeutschlands stark ansteigen werden (siehe Ka-
pitel 6: Klimawandeleffekte auf Nord- und Ostsee). Bis zum Ende des Jahrhunderts kann ein 
Temperaturanstieg bis zu 3,4 Grad erreicht sein (Diederich et al., 2005, Nehls and Büttger, 
2007). Die Pazifische Auster Crassostrea gigas wurde im Nordostatlantik für die Aquakultur 
eingeführt, unter der Annahme, dass die Bedingungen für eine erfolgreiche Reproduktion 
nicht gegeben sind (Troost, 2010). Die Temperaturen ermöglichen allerdings immer wieder 
Jahre mit erfolgreicher Reproduktion und Rekrutierung, so dass sich die Art in vielen Regionen 
Europas massiv ausgebreitet hat und als invasiv eingestuft wird. In den letzten 20 Jahren do-
miniert sie auch weite Teile des Wattenmeeres (Diederich et al., 2005, King et al., 2020). Dabei 
besiedelt sie Muschelbänke der heimischen Miesmuschel Mytilus edulis (Nehls and Büttger, 
2007, Folmer et al., 2016). Es wird vorhergesagt, dass die Bestände weiter zunehmen werden. 
Als heimische Auster soll die Europäische Auster (Ostrea edulis) vor allem in den bisher struk-
turell armen subtidalen Bereichen der deutschen Nordsee wieder angesiedelt werden (Po-
goda et al., 2019). Aufgrund der breiten natürlichen Verbreitung dieser Art wird kein negativer 
Einfluss der erhöhten Wassertemperatur hierfür erwartet. 

Die Ausbreitung von tidalen und subtidalen Austernbänken hat möglicherweise signifikante 
Effekte auf den Kohlenstoffkreislauf, z.B. durch Speicherung von Canorg in Form von Kalzium-
karbonat in Austernschalen oder im Sediment einerseits oder durch die Freisetzung von CO2 
beim Kalzifizierungsprozess andererseits. 
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7 Anthropogene Einflüsse auf Blue Carbon  

Neben Klimawandel bedingten Einflüssen auf Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope gibt es 
auch eine Reihe anthropogener Einflüsse, die den aktuellen Bestand gefährden oder einer Er-
weiterung bestehender Kohlenstoffspeicher entgegenwirken. Dazu gehören unter anderem:  

• Verlust von Habitat durch Küstenschutzbaumaßnahmen 

• Eine Verschlechterung des Lichtklimas durch z.B. Eutrophierung 

• Boden-berührende Aktivitäten wie Schleppnetzfischerei oder Baggern  

Berechnungen einer globalen Studie ergeben, dass bei ausreichend freier Fläche für eine Aus-
breitung von Küstenfeuchtgebieten (mit gleichbleibender Sedimentzufuhr) eine Zunahme der 
bewachsenen Fläche um bis zu 60 % möglich ist. Sollten sich Küstenfeuchtgebiete, aufgrund 
fehlender Managementmaßnahmen, nicht weiter ausbreiten können, ist bis 2100 ein globaler 
Verlust dieser Lebensräume von bis zu 30 % möglich (Schuerch et al., 2018). Die Resilienz von 
Salzmarschen gegenüber dem steigenden Meeresspiegel wird unter anderem durch die ver-
fügbare Fläche zur Ansammlung von neuem Feinsediment für den Aufwuchs bestimmt (Vuik 
et al., 2019), sowie durch die verfügbare Sedimentfracht im Wasser (z.B. (Wolaver et al., 
1988). Hauptsächlich wird diese Fläche aber durch gebaute Infrastruktur im Hinterland der 
Salzmarsch eingeschränkt. Um die Landwanderung von Salzmarschen, und somit ihr Überle-
ben trotz Meeresspiegelanstieg, zu garantieren, müssten durch Küstenmanagement beispiels-
weise harte Küstenstrukturen in das Landesinnere verlagert werden (Schuerch et al., 2018). 
Auch Kanalbauarbeiten zur Vertiefung oder Begradigung von Fahrrinnen, haben negative Ef-
fekte auf die Qualität und Verteilung der Salzmarschen, insbesondere bei einer kurzen Entfer-
nung zwischen Salzmarschen und Fahrrinnen. Die Anpassungen können zu einer Erhöhung der 
Tidenamplitude und einer Zunahme der Strömungsgeschwindigkeit führen. Es kommt zu einer 
Abnahme des mittleren Niedrigwassers und zu einer Zunahme des mittleren Hochwassers, 
wodurch vor allem die Hochmarschzone beeinträchtigt wird (Butzeck et al., 2016). Maßnah-
men des Küstenschutzes, aber auch Stürme können auch dazu führen, dass Seegraswiesen 
entweder unter Sedimenten begraben oder erodiert werden. Eine Bedeckung der See-
grassprosse durch Sediment auf einer Höhe von etwa 10% der typischen Sprosslänge reicht 
aus, um negative Effekte auszulösen. Dazu gehören eine erhöhte Sprosssterblichkeit, verzö-
gertes Blatt- und Blütenwachstum, sowie ein geringeres Potenzial der Seegraspflanzen, Ener-
gie in Form von Kohlenhydraten zu speichern (Munkes et al., 2015). Eine Sterblichkeit von 
über 50% ist bereits nach 24 Tagen zu beobachten, wenn 25% der photosynthetisch aktiven 
Blattoberfläche des Seegrases von Sand begraben sind (Mills and Fonseca, 2003) (Mills und 
Fonseca, 2003). Zwischen 1869 und 2016 sind in Europa Seegrasflächen von insgesamt 404,11 
km2 verloren gegangen und nur 42,27 km2 neue Fläche ist dazu gekommen (de los Santos et 
al., 2019). Neben Küstenschutzbaumaßnahmen und mechanischen Schäden, sind weitere Ur-
sachen vor allem und eine schlechte Wasserqualität durch Eutrophierung und der Befall durch 
Krankheitserreger (de los Santos et al., 2019).  

Zu hohe Nährstoffkonzentrationen haben einen negativen Einfluss auf die Lichtverfügbarkeit. 
Durch den erhöhten Nährstoffeintrag werden das Wachstum von Phytoplankton angeregt und 
die Lebensbedingungen kurzlebiger Algen verbessert, die das Seegras beschatten (Wright et 
al., 1995). Nährstoffe wie Nitrat und Ammoniak einen negativen Einfluss auf die Rhizom- sowie 
Sprossbiomasse, aber auch auf die Dichte von Seegraswiesen (van Katwijk et al., 1997, 
Cornelisen and Thomas, 2004). Eutrophierung und deren Folgen gelten heute als Hauptgrund 
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für den Rückgang der Seegraswiesen, vor allem in Europa und den USA (Krause-Jensen et al., 
2008). Die reduzierte Lichtverfügbarkeit durch Eutrophierung stellt auch für Makroalgen eine 
große Belastung dar (Krause-Jensen et al., 2008, Bobsien, 2015). In der gesamten Ostsee wur-
den in den letzten Jahrzehnten Bestandseinbrüche des Blasentangs Fucus vesiculosus beo-
bachtet. In der Kieler Bucht nahmen die Bestände um mehr als 90% ab (Schramm, 1996, 
Bobsien, 2015), vor allem die Tiefenverbreitung ist massiv zurückgegangen. Wurden in den 
1960er Jahren noch Tiefen von bis zu 10 m erreicht, erstrecken sich Blasentangflächen heute 
nur noch bis in eine Wassertiefe von 3 m (Mertens and Selig, 2007, Fürhaupter et al., 2008, 
Bobsien, 2015).  

Ein Faktor, der benthische Lebensräume und marine Sedimente wiederholt beeinflusst, ver-
ändert und dadurch potenziell dauerhaft schädigt sind anthropogene boden-berührende Ak-
tivitäten, wie beispielsweise die Grundschleppnetzfischerei, Baggerarbeiten zur Sand- und 
Kiesentnahme oder zur Vertiefung von Fahrrinnen, und die Verklappung von Sedimenten. Die 
europäische Kommission schätzt, dass in Europa 79% des küstennahen Meeresbodens durch 
Grundschleppnetzfischerei gestört werden (European Commission, 2020). Dadurch ausge-
löste Einflüsse und ihre Folgen bezogen auf den Kohlenstoffkreislauf am Meeresboden sind in 
Abbildung 14 zusammengefasst (Epstein et al., 2022). Die Auswirkungen können dabei von 
erhöhter Resuspension und bodennaher Trübung (Martin et al., 2014, Mengual et al., 2016), 
bis hin zu Veränderungen des benthischen Lebensraums reichen (Queirós et al., 2006, Sköld 
et al., 2018). Resuspendierte Sedimente und die Trübung des  Wassers führen möglicherweise 
zu vollständigen Verlusten von Seegraswiesen (Patriquin, 1975). Durch die Entfernung von 
Oberflächensedimenten, zeigen Sedimente einen höheren Grad von Durchmischung, Erosion, 
sowie Verarmung von organischem Kohlenstoff (Martin et al., 2014, Morys et al., 2021). Mög-
licherweise wird durch boden-berührende Aktivitäten die Remineralisierung von Corg in kohä-
siven Sedimenten verstärkt. Zuvor vergrabene organische Stoffe aus beständigen Corg Spei-
chern werden mit Sauerstoff in Kontakt gebracht und durch erhöhte mikrobielle Aktivität zer-
setzt (van de Velde et al., 2018, Epstein et al., 2022).  
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Abb. 14: Mögliche Auswirkungen der mobilen grundberührenden Fischerei auf Prozesse, die die Spei-
cherung von organischem Kohlenstoff (Corg) im Meeresboden beeinflussen (rechts), im Ver-
gleich ohne mobile Grundschleppnetzfischerei (links): (a) benthische Algen, (b) benthische 
Infauna und Epifauna, (c) Sedimenteigenschaften, (d) Sedimentdynamik, (e) pelagische Pri-
märproduktion, (f) Wirbeltierfauna, und Effekte dieser Veränderungen auf die Corg Speiche-
rung. Die Symbole zeigen, wann ein Faktor/Prozess voraussichtlich bei An-/Abwesenheit der 
Fischerei zu- oder abnehmen würden. Die Farbe der Additions-/Hemmungssymbole zeigt, ob 
sich Änderungen voraussichtlich positiv (grün) oder negativ (rot) auf die Corg Sequestrierung 
und Speicherung auswirken (aus Eppstein et al.,2022). 
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8 Möglichkeiten zur Erhöhung und dem Erhalt der Blue-Carbon-Speicher  

Im folgenden Abschnitt werden Maßnahmen vorgestellt, die dazu beitragen können, den Koh-
lenstoffspeicher der natürlichen Ökosysteme vor den Auswirkungen des Klimawandels zu 
schützen und die Menge an gespeicherten Kohlenstoff potenziell sogar zu erhöhen. Einige 
Maßnahmen wirken in mehreren Ökosysteme und Biotope, andere sind für spezifische Sys-
teme relevant. Für detaillierte Beschreibungen und Schlussfolgerung stehen die gesammelten 
Referenzen zur Verfügung. Je nach Datenlage stellt dieses Kapitel die folgenden Managemen-
toptionen vor:  

• Renaturierung von Lebensräumen 

• Wiederherstellung natürlicher (Überschwemmungs-)Dynamiken  

• Beweidungsmanagement auf Salzmarschen  

• Ausgleich des Sedimentdefizits und Stabilisierung 

• Verringerung des Nährstoffeintrags  

• Aquakultur: Muschelzucht  

• Technische Strategien zur Kohlenstoffdioxidentfernung  

• Ganzheitliches Management  

• Kohlenstoffschutzzonen 

8.1 Renaturierung von Lebensräumen  

Die (ökologische) Renaturierung ist eine Maßnahme, welche die Wiederherstellung von Öko-
systemen und Biotopen unter Beachtung seiner Funktionsfähigkeit, Gesamtheit und Bestän-
digkeit einleitet und fördert. Oft wurde das Ökosystem oder Biotop, das wiederhergestellt 
wird, zuvor durch anthropogenen Einfluss geschädigt, verändert oder vollständig zerstört 
(Society for Ecological Restoration International Science & Policy Working Group, 2004). Glo-
bal könnte die Renaturierung der bewachsenen Küstenökosysteme (Salzmarschen, Seegras-
wiesen & Mangrovenwälder) bis 2030 potenziell eine zusätzliche Kohlenstoffspeicherung von 
0,168-0,288 Gt C (0,621 - 1,064 Gt CO2e) erreichen (Macreadie et al., 2021). Dies entspricht 
etwa 1,6 - 2,9% der globalen CO2-Emissionen aus dem Jahr 2021.  

Generell hat sich gezeigt, dass die Renaturierung von Salzmarschen auch mit geringem Auf-
wand in Bezug auf Management und Aufbereitung möglich ist (Burden et al., 2013). Wird der 
Tidenfluss auf küstennahe, flach liegende Landwirtschaftsflächen wieder ermöglicht, entwi-
ckeln sich diese zu Sedimentsenken und es etablieren sich schnell die für Salzmarschen reprä-
sentativen Pflanzengemeinschaften (Garbutt and Wolters, 2008). Allerdings wurde in Groß-
britannien gezeigt, dass eine wiederhergestellte Salzmarsch nach 15 Jahren zwar hinsichtlich 
der oberirdischen Biomasse und den Mineralisierungsraten im Sediment einer natürlichen 
Salzmarsch ähnlich ist, ihr aber biogeochemisch nicht vollständig entspricht (Burden et al., 
2013). Vor allem die unterirdische Biomasse, der im Boden gespeicherte Kohlenstoff und das 
Verhältnis zwischen Kohlenstoff und Stickstoff ähneln weiterhin den Verhältnissen einer land-
wirtschaftlich genutzten Fläche. Die Sequestrierungsrate einer wiederhergestellten Salz-
marsch im östlichen England war zunächst beschleunigt, nach etwa 20 Jahren sank sie auf eine 
konstante Rate von 65 g C m-2 yr-1 ab. Der Kohlenstoffspeicher einer wiederhergestellten Salz- 
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marsch entspricht erst nach etwa 100 Jahren dem vergleichbarer natürlicher Salzmarschen 
(Burden et al., 2019).  

Die Renaturierung von Seegraswiesen ist aufwändiger. Vor allem das Ausstreuen von Samen 
und Umpflanzen von Trieben ist ein anspruchsvoller Prozess, dessen Erfolg von Flächengröße, 
Zeitrahmen und Umgebungsbedingungen abhängt (Duarte et al., 2013, Greiner et al., 2013). 
Das Corg Bindungspotenzial in wiederangesiedelten Seegraswiesen wurde im Rahmen einer 
Langzeitstudie im Westen Australiens untersucht. Hier wurde gezeigt, dass das Potenzial mit 
dem Alter der Seegraswiese zunahm und nach 18 Jahren mit dem Potenzial von dauerhaft 
bewachsenen Wiesen vergleichbar war (Marbà et al., 2015). In Seegraswiesen der Ostsee 
wurde gemessen, dass die Sedimente der oberen 10 cm ungefähr die letzten 60 Jahre und 
somit die Jahre nach dem Verlust großer Seegrasflächen repräsentieren (Jankowska et al., 
2016).  Tiefen von 10-60 cm repräsentieren entsprechend das Kohlenstoffspeicherpotenzial 
der Seegraswiesen vor 1950, als Seegraswiesen noch eine größere Fläche sowie höhere Bio-
masse und Dichte besaßen. Dort wurden auch entsprechend höhere Corg Speicher nachgewie-
sen (Jankowska et al., 2016). Eine Wiederherstellung ehemaliger Zustände bezüglich Vegeta-
tionsdichte und Lichtverfügbarkeit kann dazu führen, dass langfristig mehr Kohlenstoff im Sys-
tem gespeichert werden kann. Für renaturierte Z. noltii Seegrasbestände (Nordsee) wird eine 
theoretische jährliche Corg Sequestrierungsrate von 24 g C m-2 yr-1 für das Jahr 2050 geschätzt 
(Mengis et al., 2022). Dieser Wert liegt im Bereich der erhobenen Corg Sequestrierungsraten 
für heutige Seegraswiesen (Z. marina) im dänischen Wattenmeer (Röhr et al., 2016), sowie 
der Küste Großbritanniens (Green et al., 2018, Armstrong et al., 2020), mit 21,3 bzw. 27 g C 
m-2 yr-1. Aufgrund unterschiedlicher Umweltbedingungen handelt es sich hierbei allerdings um 
eine vorsichtige Annäherung und Abschätzung.  

Für die Auswahl von Renaturierungsflächen von Seegraswiesen spielen Standortfaktoren eine 
entscheidende Rolle. Das CO2 Bindungspotenzial wird erhöht, wenn autochthone Kohlenstof-
feinträge durch eine dichte Vegetation, sowie allochthone Kohlenstoffeinträge durch z.B. ter-
restrische Einflüsse maximiert sind (Duarte et al., 2013). Indem durch eine effiziente Raum-
nutzung sichergestellt wird, dass sich Populationen nicht (beziehungsweise nicht direkt) mit 
anderen Populationen überlappen, kann das CO2 Bindungspotenzial erhöht werden (Duarte 
et al., 2013). Die Topographie des Meeresbodens und hydrodynamische Modelle helfen, um 
Renaturierungsflächen mit idealen hydrodynamischen Eigenschaften auszuwählen (Folmer et 
al., 2016) (Abb. 15). Die mittlere Korngröße sowie der Anteil an Feinsedimenten sind wichtige 
Kriterien für eine erfolgreiche Renaturierung von Seegraswiesen, die bevorzugt in Gebieten 
mit höherem Gehalt an Feinsedimenten wachsen (Folmer et al., 2016). In Schleswig-Holstein 
sind die Flächen, die für das Wachstum von Seegras ideal geeignet sind, weitgehend bereits 
bewachsen. Die  Ausdehnung der Seegrasflächen ist damit größer als in 1930 (vor dem großen 
Rückgang) (Dolch et al., 2020). Im südlichen Bereich des Wattenmeeres findet allerdings keine 
Erholung der Seegraswiesen statt, vermutlich aufgrund der hohen Nährstofftrachten aus Flüs-
sen und der daraus resultierenden Eutrophierung (KÜFOG, 2020).  
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Abb. 15: Modellierte Eignung von Küstenflächen zur Renaturierung von Seegrasflächen (Habitat Class 
= errechnete Eignung des vorliegenden Habitats, Unsuitable = nicht geeignet, Marginal = ge-
ringfügig geeignet, Suitable = geeignet, rote Flächen = bereits durch Seegras besiedelte Flä-
chen) entlang der deutschen Nordseeküste. Die deutsche AWZ (schwarzer Umriss) zur Ori-
entierung eingefügt (nach Folmer et al., 2016). 

Das Kohlenstoffbindungspotenzial natürlicher Salzmarschen und Seegraswiesen kann durch 
Renaturierung erhöht werden, allerdings erreicht die Kohlenstoffbindung erst nach vielen Jah-
ren ihr volles Potenzial (Greiner et al., 2013, Marbà et al., 2015). Ein anhaltender Verlust der 
bestehenden Habitate führt zudem zur Erosion historischer Kohlenstoffspeicher (Macreadie 
et al., 2013). Der Großteil dieses Kohlenstoffs oxidiert und fließt somit in den Kohlenstoffkreis-
lauf und damit, vor allem im intertidalen Bereich, teilweise auch in die Atmosphäre zurück, 
wodurch der Corg Speicher in eine Quelle umgewandelt werden kann. So wurde in Salzmar-
schen der USA in nicht mehr von Salzmarschvegetation bewachsenen Sedimenten signifikant 
weniger (ca. 30%) organischer Kohlenstoff gemessen als in den Oberflächensedimenten intak-
ter Salzmarschen (Macreadie et al., 2013). Neben der Renaturierung von Blue-Carbon-Öko-
systemen ist also insbesondere der Erhalt von bestehenden Habitaten und Corg Speichern 
wichtig (Macreadie et al., 2014).  

Die Wiederherstellung biogener Riffe ist in nationalen und internationalen Richtlinien sowie 
aktuell in der UN-Dekade zur Ökosystemwiederherstellung verankert und wird an zahlreichen 
Standorten in Europa sowie global bereits praktisch umgesetzt (z.B. Native Oyster Restoration 
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Alliance7). Dabei stehen der Schutz und die Steigerung der lokalen Biodiversität und die Etab-
lierung wichtiger Ökosystemfunktionen und -leistungen wie die Verbesserung der Wasserqua-
lität durch Filtration überschüssiger Nährstoffe im Vordergrund (Duarte et al., 2020, Pogoda 
et al., 2021, Thomas et al., 2022). Die wenigen Studien zur Kohlenstoffsequestrierung identi-
fizierten nur einige der wiederangesiedelten Austernriffe als Kohlenstoffsenke, hauptsächlich 
in Abhängigkeit des Standortes wie z.B. in unmittelbarer Nähe zu Salzmarschflächen (Fodrie 
et al., 2017). Dies macht die Standortwahl für Wiederansiedlungsbemühungen besonders be-
deutsam, um mögliche Synergieeffekte für Klimaschutzleistungen durch biogene Riffe zu för-
dern. Unabhängig von ihrem Kohlenstoffspeicherpotenzial sind biogene Riffe wichtige Lebens-
räume, die es zu erhalten und wiederaufzubauen gilt. Eine Grundvoraussetzung für erfolgrei-
che Restaurationsvorhaben ist vor allem der Ausschluss boden-berührender Aktivitäten 
(Pogoda et al., 2020). In den Natura 2000 Gebieten der deutschen Nordsee sind die designier-
ten Maßnahmen der Gemeinsamen Europäischen Fischereipolitik (GFP) ein wichtiger Schritt, 
um mechanische Eingriffe am Meeresboden zu reduzieren (Pogoda et al., 2023). 

8.2 Wiederherstellung der natürlichen (Überschwemmungs-)Dynamiken 

Die Wiederherstellung natürlicher (Überschwemmungs-)Dynamiken in Salzmarschen kann 
ihre Anpassungsfähigkeit an den beschleunigten Meeresspiegelanstieg erhöhen, z.B. indem 
höhere Sedimentablagerungsraten ermöglicht werden. Die Wiederherstellung einer natürli-
chen Gezeitendynamik weist dabei ein höheres Potenzial für die Minderung von Emissionen 
pro Flächeneinheit auf als die Schaffung neuer Salzmarschen oder die Wiedervernässung ter-
restrischer Moore (Kroeger et al., 2017). Möglichkeiten der Umsetzung werden im Laufe die-
ses Kapitels erläutert. Mit der Wiederherstellung der natürlichen Gezeitenzyklen werden die 
Salzgehaltsbedingungen wiederhergestellt und somit die Methanemissionen in bestehenden 
Salzmarschen reduziert. Aufgrund des hohen Salzgehalts und den dadurch verfügbaren Sulfa-
tionen im Meerwasser ist der Ausstoß von Methan aus ausreichend überfluteten Salzmar-
schen oft vernachlässigbar (Poffenbarger et al., 2011, Kroeger et al., 2017). Die Reduktion von 
Sulfat konkurriert mit der Methanogenese als Stoffwechselweg zum mikrobiellen Abbau und 
wird bei ausreichend verfügbaren Sulfationen bevorzugt genutzt (siehe Kapitel 4).  

Eine Möglichkeit, um die natürliche Dynamik in Salzmarschen zu verbessern oder wiederher-
zustellen, sind die Öffnung von Sommerdeichen oder eine gezielte Verschiebung von Hoch-
wasserinfrastruktur landeinwärts. Dies kann als naturbasierte Schutzmaßnahme vor Flutereig-
nissen gesehen werden, die die Erweiterung von Salzmarschen als natürliche Ökosysteme mit 
verschobenen Deichen (künstlich) kombiniert. Bis 2022 wurden mindestens 89 Verschiebun-
gen von Deichen landeinwärts in Belgien, Dänemark, England, Frankreich, Deutschland, Spa-
nien, Schottland und den Niederlanden durchgeführt (van den Hoven et al., 2022). Durch ver-
mehrte Überschwemmungsereignisse wird so mehr Sediment auf die Salzmarsch gespült und 
von der Vegetation aufgefangen, wodurch die Aufwuchsrate steigt und die Salzmarsch auf-
wächst (van den Hoven et al., 2022). Auch die natürliche Vegetationszonierung kehrt nach der 
Entfernung der Eindeichung wieder zurück, wodurch wiederum mehr Sediment aufgefangen 
werden kann und zusätzlich allochthoner Kohlenstoff gespeichert wird. Sehr bedeutsam ist, 
dass entwässerte Marschböden wahrscheinlich als massive CO2 Quellen sind (Kroeger et al., 
2017). Möglicherweise kann, wie bei Mooren, durch die Vernässung der Marschböden der 
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Abbau organischer Substanz reduziert werden, indem die in den Böden festgelegte Organik 
vor aerober Atmung, und damit dem Zerfall, geschützt bleibt (Müller pers. Komm.). Dennoch 
ist diese Form der Renaturierung von Salzmarschen ein langwieriger Prozess. Eine höhere und 
längere Salzbelastung durch die Zunahme der Überflutungshäufigkeit kann aber auch zu Um-
strukturierungen in der Pflanzengemeinschaft führen: Eine höhere mechanische Belastung 
und veränderte Bodenverhältnisse beeinflussen die ökologische Anpassungsfähigkeit der Salz-
marschengemeinschaften (Vagts et al., 2000, Wittig et al., 2004). Die Folgen einer Öffnung des 
Deiches müssen also entsprechend abgewogen werden, auch inwieweit die Nutzung der Salz-
marsch nach der Wiederherstellung der Überschwemmungsdynamiken eingeschränkt wer-
den soll. Das Beibehalten und Management durch Beweidung könnte die Salzmarsch beim 
Wiederherstellungsprozess unterstützen, hat gleichzeitig aber möglicherweise negative Aus-
wirkungen auf die Höhe und Dichte der Vegetation (siehe Kapitel 8.3). Im Auftrag der Natio-
nalparkverwaltung Niedersächsisches Wattenmeer Wilhelmshaven wurde im Juni 2020 eine 
Prüfung und Bewertung möglicher Maßnahmen zur Förderung der Kohlenstofffixierung in 
Salzwiesen in durchgeführt, die einen Überblick über die hier beschriebenen Möglichkeiten 
hinaus enthält (siehe Martens et al. (2021)).   

8.3 Beweidungsmanagement auf Salzmarschen  

Mittlerweile werden mehr als die Hälfte der Salzmarschen im schleswig-holsteinischen Wat-
tenmeer-Nationalpark und etwa zwei Drittel im niedersächsischen Wattenmeer-Nationalpark 
nicht (mehr) beweidet (Nationalpark Wattenmeer8). Welchen Einfluss die Beweidung auf den 
Kohlenstoffspeicher von Salzmarschen hat und inwiefern sie das Aufwuchsvermögen der Salz-
marsch beeinflussen, wird in der Literatur mit teils gegensätzlichen Empfehlungen intensiv 
diskutiert. Die unterschiedlichen Ergebnisse aus Studien verdeutlichen die Abhängigkeit des 
Weidetier-Effekts von den lokalen Bedingungen des Systems, aber auch von der Weidetierart 
und der Art der Beweidung. Ein eindeutiger Mechanismus lässt sich also nur bedingt bestim-
men und die lokalen Effekte sollten individuell beurteilt werden, bevor Beweidung als poten-
zielle Maßnahme zur Erhöhung des Kohlenstoffspeichers in Salzmarschen eingesetzt wird. Der 
folgende Abschnitt gibt einen Überblick über die Grundlagen dieser Abwägung.  

Zunächst hat eine Beweidung der Salzmarschen einen negativen Einfluss auf die Aufwuchs-
höhe und Dichte der Vegetation (Elschot et al., 2013, Schulze et al., 2021). Auf den Halligen, 
Restbestände der Festlandmarschen des norddeutschen Wattenmeeres, tritt auf beweideten 
Flächen im Vergleich zu nicht beweideten Flächen eine geringere Ablagerung von Sedimenten 
auf. Hierdurch entsteht, vor allem an der Kante der Salzmarsch, auf Dauer eine erhöhte Dis-
krepanz zwischen dem Meeresspiegelanstieg und dem Aufwuchs der Salzmarsch (Schulze et 
al., 2021). Auch abseits der Halligen liegen im Wattenmeer nicht beweidete Salzmarschen im 
Vergleich zu beweideten Flächen höher (Suchrow et al., 2012), weil vor allem größere Weide-
tiere den Boden verdichten (Elschot et al., 2013). Diese Verdichtung hat vor allem Auswirkun-
gen auf den Erosionsschutz, da Weidetiere den Boden durch Trampeln zusätzlich befestigen. 
Allerdings spielt auch die Vegetationsbedeckung eine wichtige Rolle, da der Boden durch Wur-
zeln und Rhizome stabilisiert und das direkte Abtragen des Sediments eingeschränkt wird 
(Dugan et al., 2011, Zobeck et al., 2013). Die Vegetationshöhe und -bedeckung wird durch 

 
8 https://www.nationalpark-wattenmeer.de/wissensbeitrag/salzwiesen/ (09.05.2023) 

https://www.nationalpark-wattenmeer.de/wissensbeitrag/salzwiesen/


Möglichkeiten zur Erhöhung und dem Erhalt der Blue-Carbon-Speicher 

62 

Beweidung negativ beeinflusst (Graversen et al., 2022), wodurch ihr Einfluss auf Erosionsme-
chanismen differenziert betrachtet werden muss. Bei einer hohen Beweidungsintensität an 
der Nordseeküste wurde festgestellt, dass zwar eine Festigung des Bodens eintritt, die aller-
dings direkt durch eine weniger dichte Vegetation und eine Verschiebung der Pflanzenge-
meinschaften hin zu kurzem Salzmarschengras ausgeglichen wird (Kosmalla et al., 2022). Diese 
verringerte Vegetationsbedeckung reduziert gleichzeitig den Schutz der Salzmarsch vor Wel-
len und Strömungen, wodurch mehr Stress auf die Bodenoberfläche einwirkt (Ford et al., 
2016). Andere Studien weisen zwar ebenfalls eine Verdichtung der Salzmarschböden durch 
Beweidung nach, allerdings zeigt sich, vor allem in Gebieten des Wattenmeeres in denen 
große Sedimentmengen über die Gezeiten eingetragen werden, keine negative Beeinflussung 
der Aufwuchsraten (Nolte et al., 2013). Ob die Nutzung von Weidetieren für Naturschutz- und 
Blue-Carbon-Management angepasst werden muss hängt also von den lokalen Bedingungen 
in den Salzmarschen ab, vor allem vom Meeresspiegelanstieg sowie dem lokalen Sediment-
eintrag (Elschot et al., 2013).  

Weiter lässt sich ein positiver Zusammenhang zwischen dem Kohlenstoffspeicher und der Be-
weidung in Salzmarschen feststellen. Ein Großteil des unterirdisch (mittelfristig) gespeicher-
ten Kohlenstoffs in Salzmarschen befindet sich in den oberen 10 cm des Bodens. Dadurch ist 
dieser Speicher besonders anfällig gegenüber Erosion, dem Meeresspiegelanstieg und Ände-
rungen in der Landnutzung. Im Vergleich zu nicht beweideten Salzmarschen ist die Oberbo-
dendichte auf beweideten Salzmarschen erhöht und die Durchlässigkeit des Bodens verringert 
(Keshta et al., 2020). Das führt dazu, dass sich Wasser anstauen kann und somit die Salzmar-
schen länger benässt bleiben (Graversen et al., 2022). So werden die Sauerstoffverfügbarkeit 
und das Redoxpotential verringert, die mikrobiellen Gemeinschaften verändert und der Um-
satz organischer Stoffe verringert (Pendleton et al., 2012). In dänischen Salzmarschen entlang 
der Nord- und Ostseeküste zeigt sich ein neutraler bis leicht positiver Effekt der Beweidung 
auf Corg Speicher im Vergleich zu nicht beweideten Salzmarschen (Graversen et al., 2022). Ob   
sich dies insgesamt positiv auf das Blue-Carbon-Potenzial auswirkt hängt davon ab, inwiefern 
sich kontinuierliche Abgrasen von Biomasse und die dadurch geringere Pflanzenproduktivität 
ausgleicht. Außerdem müssen in ein Gesamtbudget des so genutzten Ökosystems auch die 
Treibhausgasemissionen der Tiere einbezogen werden (Graversen et al., 2022). Eine ausführ-
liche Prüfung und Bewertung möglicher Maßnahmen (inklusive Beweidung) zur Förderung der 
Kohlenstofffixierung in Salzwiesen im niedersächsischen Wattenmeer wurde 2021 durchge-
führt (Martens et al., 2021).  

8.4 Ausgleich des Sedimentdefizits und Stabilisierung  

Möglicherweise kommt es im Wattenmeer bis Mitte des Jahrhunderts (je nach Szenario) auf-
grund des Meeresspiegelanstiegs und damit einhergehenden Erosionen zu einem erheblichen 
Sedimentdefizit. Bei einem Meeresspiegelanstieg von 1,8 mm pro Jahr (1935 – 2010) müsste 
sich so auf den etwa 1.620 km2 großen Wattflächen und Salzwiesen in Schleswig-Holstein fast 
3 Millionen m3 Sediment zum höhenmäßigen Ausgleich ablagern (Hofstede et al., 2019). Für 
erhöhte Raten des beschleunigten Meeresspiegelanstiegs steigen die Mengen entsprechend. 
Um dieses auszugleichen und dem Meeresspiegelanstieg entgegenzuwirken, wird der aktive 
Import von Sedimenten als wichtige Anpassungsoption eingeschätzt (Hofstede et al., 2019). 
Als Teil des Sedimentmanagements kann Sand aus der vorgelagerten Nordsee in das Watten-
meer importiert werden, um den Lebensraum Wattenmeer so naturnah wie möglich zu erhal-
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ten. Hierfür ist es wichtig, weitere Erkenntnisse zur effektiven Sedimentverteilung im Watten-
meer zu gewinnen. Um speziell in Salzmarschen die Sedimentationsprozesse zu fördern, eig-
nen sich Lahnungsfelder (Pfahlreihen, die Schlick festhalten) und Grüppen (parallel verlau-
fende Gräben, die das Vorland entwässern). Ein natürlicher Übergang zwischen den Lebens-
räumen sollte möglich sein (Hofstede et al., 2019). Bei der Wiederansiedlung von Salzmar-
schen im Wattenmeer der Emsmündung hat sich das Mischen von Sand mit Schlick als positiv 
für die Vegetation und den Artenreichtum erwiesen: zusätzlich zur erhöhten Feuchtigkeit im 
Schlick werden durch den natürlichen Schlick Nährstoffe eingebracht (Baptist et al., 2021). 
Auch das frühe Anpflanzen und Etablieren salztoleranter Pflanzenarten, wie Salicornia spp., 
trägt zu einer Stabilisierung der Vegetation neu angelegter Salzmarschen bei. (Baptist et al., 
2021). 

Zum Zweck des Küstenschutzes und der Landgewinnung wurde bereits 1920 Spartina anglica 
aufgrund der Fähigkeit, Sedimente effektiv aufzufangen und zu stabilisieren, gezielt in das eu-
ropäische Wattenmeer eingeführt (z.B. (Granse et al., 2021). S. anglica zeichnet sich unter 
anderem durch eine hohe Stammfestigkeit und Blattfläche aus, durch deren Rauheit mehr 
Sediment eingefangen wird (Bass and Kleyer, 2021). Der Lebensraum für einheimische Arten 
schafft Voraussetzungen für eine höhere Artenvielfalt und die Salzmarschen stabilisieren sich 
gegenüber dem steigenden Meeresspiegel (Granse et al., 2021). Diese positiven Effekte treten 
bei der natürlichen Ausbreitung von S. anglica vor allem in der Pionierzone auf. Von 1989 bis 
2019 verschob und erhöhte sich die Spartina-Zone bereits in mehreren Salzmarschen und 
reicht heutzutage bis zu den Erhebungen der Hochmarschzone (Granse et al., 2021).  

8.5 Verringerung des Nährstoffeintrags 

Eutrophierung und deren Folgen stellen eine starke Belastung für Seegraswiesen und Makro-
algen dar (Krause-Jensen et al., 2008, Bobsien, 2015). Obwohl der Nährstoffeintrag in die 
Nord- und Ostsee erheblich reduziert wurde, verlangsamt sich dieser rückläufige Trend und 
beginnt zu stagnieren (siehe auch Kapitel 6: Klimawandeleffekte auf Nord- und Ostsee). Eine 
verstärkte Reduzierung von Nährstoffeinträgen ist wichtig um Blue-Carbon-Ökosysteme und 
ihr Kohlenstoffspeicherpotenzial zu schützen.  

8.6 Aquakultur: Muschelzucht  

Viele Muschel- und Austernarten sind von kommerziellem Interesse und werden in der Aqua-
kultur produziert (FAO et al., 2018). Das Schalenmaterial ist dabei bisher ein Abfallprodukt. 
Durch Schalenwachstum wird Kohlenstoff langfristig in den Schalen gespeichert. Je nach Art 
liegt das Kohlenstoffspeicherpotenzial der Schalen zwischen 1,1 (C. gigas) (Lejart et al., 2012) 
und 372,2 g Canorg m-2 Jahr-1 (Mytilus galloprovincialis) (Munari et al., 2013), davon ausgehend, 
dass die Schale aufgrund niedriger energetischer Anforderungen nur 10 % des durch Verat-
mung ausgestoßenem CO2 enthält. Bei weiterer Nutzung der Schalen, z.B. als Zement oder 
Verbundstoffe (Bonnard et al., 2019), können Muschelschalen eine Kohlenstoffsenke darstel-
len (Filgueira et al., 2019). Potenzielle negative Effekte der Muschelaquakultur sind die mög-
liche Reduktion der Primärproduktion sowie ein erhöhtes Risiko anoxischer benthischer Be-
reiche durch den Abfall von organischem Material in Form von Faeces bei übermäßig hohen 
Muscheldichten (Feng et al., 2023). 
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8.7 Technische Strategien zur Kohlendioxidentfernung 

Im jüngsten Bewertungsbericht hat der Weltklimarat (IPCC) die Notwendigkeit von Techniken 
zur Kohlendioxidentfernung (carbon dioxide removal - CDR), zu denen auch die Erweiterung 
von Blue-Carbon-Speichern zählt, als Ausgleich von Restemissionen deutlich gemacht. Alle be-
rücksichtigten Pfade zum 1,5°C Ziel schließen zwingend die Verwendung von CDR-Maßnah-
men mit ein (Rogelj et al., 2018). CDR-Maßnahmen ermöglichen das Ziel Netto-Null zu errei-
chen und mehr Zeit für den Übergang zu CO2-neutralen Systemen zu schaffen (Borchers et al., 
2022). Dies birgt allerdings potenziell das Risiko, dass diese gewonnene Zeit politisch nicht für 
die Reduzierung von CO2 genutzt wird (Azar et al., 2013). Eine Entfernung von CO2 aus der 
Atmosphäre kann durch die Verbesserung natürlicher Senken, wie den beschriebenen Blue-
Carbon-Ökosystemen und -Biotopen, in Kombination mit technologischen Prozessen erfolgen 
(Mengis et al., 2022). Sowohl an Land als auch im Ozean werden eine Vielzahl von CDR-Maß-
nahmen untersucht, die von spezifischen Bedingungen, wie biophysikalischen Standorteigen-
schaften oder der Verfügbarkeit von Infrastruktur und Ressourcen abhängig sind (Borchers et 
al., 2022). Trotz vieler potenzieller CDR-Maßnahmen ist keine als „Wunderwaffe“ gegen den 
Klimawandel zu verstehen (Minx et al., 2018). Nur in Kombination mit Maßnahmen der Emis-
sionsreduzierung an den Quellen, der Verbesserung der Energieeffizienz und der Weiterent-
wicklung erneuerbarer Energien kann die Treibhausgasreduzierung gelingen (Borchers et al., 
2022). Die Forschung zu den CDR-Maßnahmen befindet sich in unterschiedlichen Reifesta-
dien. Während vor allem an Land einige Maßnahmen, wie Aufforstung, gut erforscht und weit 
verbreitet sind, sind marine CDR-Maßnahmen noch in einem relativ frühen Entwicklungssta-
dium (Borchers et al., 2022), wodurch eine Vielzahl an Unsicherheiten zur Umsetzung der 
Maßnahmen bestehen (Low and Schäfer, 2020). Neben der Rolle von Küstenökosystemen bei 
der Entnahme und Speicherung von Kohlendioxid aus der Atmosphäre untersucht die deut-
sche Forschungsmission CDRmare der Deutschen Allianz Meeresforschung (DAM) verschie-
dene Methoden der technischen marinen CO2 Entnahme und Speicherung in den deutschen 
Meeren. Dazu zählen Alkalinisierung (A), Künstlicher Auftrieb (B) und CO2 Abscheidung und 
Speicherung (carbon dioxide capture and storage – CCS (C). Neben der Einschätzung des Po-
tenzials und der technischen Machbarkeit dieser Verfahren müssen auch Risiken für die Mee-
resumwelt, das Erdsystem, Menschen und Gesellschaft sowie die Nachhaltigkeit untersucht 
und abgewogen werden.  

A. Die Alkalinisierung, bei terrestrischer Anwendung Enhanced Weathering genannt, erfolgt 
durch den Einsatz schnell verwitternder Mineralien, die durch ihre Auflösung die totale 
Alkalinität und damit die CO2 Bindungskapazität erhöhen (Ilyina et al., 2013). Die Alkalini-
sierung im Meer wird als Ocean Alkalinity Enhancement bezeichnet. Indem große Mengen 
dieser Mineralien pulverisiert ins Meer gegeben werden beschleunigt sich der natürliche 
Prozess der Gesteinsverwitterung. Derzeit wird aufgrund des weltweiten Vorkommens 
und der relativ schnellen Auflösungskinetik vor allem das Mineral Olivinbasalt (Mg2SiO4) 
untersucht (Schuiling and De Boer, 2011, Montserrat et al., 2017). Bei der Auflösung von 
Olivin werden allerdings mineralische Lösungsprodukte und toxische Spurenelemente (Si, 
Ca, Mg, Fe, Schwermetalle wie Ni) (Montserrat et al., 2017, Fuhr et al., 2022) freigesetzt, 
die sich in der Umwelt anreichern, sollte diese Maßnahme in großem Umfang eingesetzt 
werden. Die Auswirkungen sind bisher nicht untersucht, der Einfluss von Eisen (Fe), Nickel 
(Ni) und Silikat (Si) auf pelagische Primärproduzenten (Phytoplankton) wird allerdings als 
hoch eingestuft (Bach et al., 2019). Eisen (Fe) ist ein limitierendes Spurenelement im 
Ozean. Erhöhte Konzentrationen könnten zu gesteigerten Algenblüten führen. Nickel (Ni) 
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kommt ebenfalls selten in gelöster Form im Ozean vor, kann aber bei bestimmten Kon-
zentrationen toxisch für manche Algenarten oder andere marine Organismen sein. Insge-
samt würden Kalzium (Ca) nutzende Phytoplanktonarten wie Coccolithophoriden von der 
Nutzung von Kalkgesteinen profitieren, Kieselalgen und Cyanobakterien dagegen eher von 
Silikatgesteinen wie Olivin (Bach et al., 2019). Erste Modellierungsstudien zeigen außer-
dem einen Einfluss der Verwitterungsprozesse auf die Nahrungsverfügbarkeit und den 
Stoffwechsel des marinen Zooplanktons (Fakhraee et al., 2022). Die bisherigen theoreti-
schen Überlegungen werden durch neue Erkenntnisse, z.B. zur Lösungs- und Verbreitungs-
kinetik der Mineralien in experimentellen Aufbauten, ergänzt (Fuhr et al., 2022).  

B. Die Erzeugung eines künstlichen Auftriebs steigert die Primärproduktion und zielte ur-
sprünglich auf die Ernährungssicherheit für eine wachsende Bevölkerung und auf eine 
Minderung der Überfischung. Natürliche Auftriebsgebiete (Upwelling) gehören zu den pro-
duktivsten Systemen der Welt, da nährstoffreiches Tiefenwasser in Oberflächenschichten 
transportiert wird in denen Photosynthese möglich ist. Ein künstlicher Auftrieb lässt sich 
erzeugen, indem das nährstoffreiche Tiefenwasser an die Oberfläche gepumpt wird (Kirke, 
2003). Die gesteigerte Primärproduktion kann  als Antrieb der biologischen Pumpe auf na-
türliche Weise CO2 aus der Atmosphäre entfernen und hat das Potenzial dem Klimawandel 
entgegenwirken (Lovelock and Rapley, 2007). Die ökologischen Risiken und biogeochemi-
schen Konsequenzen sind weitgehend unerforscht (Kemper et al., 2022).  

C. Beim Carbon Capture & Storage, CCS-Konzept wird emittiertes CO2 direkt an der Quelle 
aufgefangen oder aus der Atmosphäre entnommen und anschließend eingelagert. Flüssi-
ges CO2 würde durch Pipelines oder per Schiff z.B. in die Nordsee transportiert und in Sand-
steinformationen unter dem Meeresboden gespeichert. Dafür wären Bohrungen in den 
tiefliegenden Untergrund nötig. Außerhalb Deutschlands (z.B. im Nordatlantik um Norwe-
gen) wird diese Methode bereits angewendet. Dort zeigt sich, dass sich das CO2 mit der 
Zeit löst und mit Mineralien im Formationswasser reagiert. In den neu gebildeten Minera-
len kann das Kohlendioxid auf Dauer gebunden werden. Dieser auch natürlich vorkom-
mende Prozess dauert einige Jahrhunderte. Bislang existieren nur grobe Schätzungen, wie 
viel Kohlendioxid im Untergrund der deutschen Nordsee gespeichert werden könnte. Die 
Schätzungen reichen von 3,6 bis 10,4 Milliarden Tonnen CO2 (entspricht etwa 5- bis 15,5-
mal den Jahresemissionen Deutschlands in 2021 (Friedlingstein et al., 2022a) verfügt. Es 
gibt jedoch ungeklärte Risiken, wie das ungewollte Entweichen von eingelagertem CO2, 
das zur Versauerung bodennaher Wassermassen führt, eine erhöhte Lärmbelastung wäh-
rend der Bohrungen, und aus den Mineralien gelöste Schwermetalle und das sehr saline 
Formationswasser (CDRmare, 2022). Zusätzlich bestehen aktuell möglicherweise Nutzer-
konflikte bei potenziell geeigneten Flächen innerhalb der deutschen AWZ. 

Vor dem Hintergrund, dass CDR-Maßnahmen zum Erreichen der Netto-Null-Klimaziele obliga-
torisch sind muss dringend untersucht werden, welche Methoden unter welchen lokalen und 
globalen Bedingungen umsetzbar sind und wie (Umwelt-)Risiken minimiert werden. Eine In-
tegration in bestehende politische Strukturen und Verhandlungen und eine offene politische 
sowie gesellschaftliche Debatte sind dringend notwendig (Keller et al., 2022).   

Die Verbundprojekte der DAM Mission CDRmare legen den Fokus auf die Erforschung natur-
basierter und technischer CDR-Methodiken. Die Projekte, Zielstellungen, Laufzeiten und Pro-
jektkoordinator*innen sind in Anhang A.7 zusammengefasst. Derzeit liegen speziell für 
Deutschland und Europa noch keine Studien zu gemessenen, biologischen und/oder ökologi-
schen Auswirkungen der CDR-Verfahren vor. 
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8.8 Ganzheitlicher Schutz von Lebensräumen und die Idee der „Kohlen-
stoffschutzzonen“ 

Die anthropogenen Belastungen und klimabedingten Auswirkungen auf Blue-Carbon-Ökosys-
teme sind vielseitig. Zu ihrem Schutz ist es daher notwendig, Stressoren und Auswirkungen 
durch ein ganzheitliches Management zu reduzieren (Griffiths et al., 2020, Krause-Jensen et 
al., 2021). Politisch kann nur durch ein aktives Management der Blue-Carbon-Ökosysteme und 
-Biotope Einfluss auf die Menge des dort gespeicherten Kohlenstoffs genommen werden 
(Krause-Jensen et al., 2018).  

Für die Förderung von Blue Carbon in Salzmarschen wurden Maßnahmen wie Renaturierung, 
(Wieder-)Herstellung einer natürlichen Hydrodynamik sowie mögliche Einflüsse der Nutztier-
haltung beschrieben (siehe Kapitel 8.1 bis 8.3). In ihrer Prüfung und Bewertung möglicher 
Maßnahmen zur Förderung der Kohlenstofffixierung empfehlen Martens et al. eine engere 
Verzahnung mit weiteren Schutzzielen und Nutzungsinteressen und ein ganzheitliches Sys-
temverständnis und Management im Küstenraum als wichtige Voraussetzung für einen nach-
haltigen Erfolg (Martens et al., 2021).  

Zum Schutz der Seegraswiesen sieht die EU-Wasserrahmenrichtlinie vor, eine Ausdehnung der 
europäischen Seegraswiesen in mindestens 74% der historischen Tiefe zu erzielen. Ein ganz-
heitliches Management würde z.B. fortgesetzte Bemühungen zur Verringerung des Nährstof-
feintrags und eine Minimierung physischer Stressoren, wie bodenberührender Muschelfische-
rei umfassen (Krause-Jensen et al., 2021). Damit werden eine Erholung der Seegraswiesen in 
tieferen und vor Temperaturstress besser geschützten Regionen unterstützt (Krause-Jensen 
et al., 2021) und Blue Carbon gefördert. Durch effektives Management wird die Resilienz der 
Seegraswiesen (z.B. gegenüber dem Klimawandel) erhöht, ein breiterer Seegrasgürtel in tiefen 
Gewässern fördert auch eine erhöhte Samenproduktion und Expansion der Vegetation 
(Krause-Jensen et al., 2021). Einige dieser Zielvorgaben sind für die Ostsee unter anderem im 
HELCOM Baltic Sea Action Plan (BSAP) verankert.  

Zum Schutz der Seetangwälder hat OSPAR sie als schützenswertes Biotop definiert (de 
Bettignies et al., 2021), europaweit gibt es allerdings kein spezifisches Schutzprogramm 
(Araújo et al., 2016). Auch die Integration von Makroalgen in politische und wissenschaftliche 
Blue-Carbon-Überlegungen ist durch ihre breite phylogenetische und ökologische Vielfalt im 
Vergleich zu den Gründungsarten anderer Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope, wie See-
graswiesen oder Mangrovenwälder, erschwert (Krause-Jensen et al., 2018). Grünalgen, Brau-
nalgen und Rotalgen unterscheiden sich deutlich in Größe, Form und Vorkommen, sowie in 
ihren Fähigkeiten, Kohlenstoff zu binden (Steneck and Dethier, 1994). Vergleiche und Schät-
zungen des Kohlenstoffspeicherpotenzials sind daher auf regionaler und internationaler 
Ebene nur schwer möglich. Um Makroalgen in Klimaanpassungsstrategien aufnehmen zu kön-
nen, müssen aktuelle Rahmenbedingungen und Vorschriften überdacht werden, wie u.a. die 
IPCC-Richtlinien zu Treibhausgasinventaren (Krause-Jensen et al., 2018). Zu den Herausforde-
rungen zählt es, die Herkunft des gespeicherten Kohlenstoffes verlässlich nachweisen zu kön-
nen: Einerseits um den langfristig gespeicherten Kohlenstoff aus Makroalgenbiomasse bezif-
fern zu können, andererseits um die Kohlenstoffherkunft festlegen zu können.  

Vor dem Hintergrund nationaler und internationaler MPA-Managementoptionen wird auch 
diskutiert, inwieweit Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope einbezogen werden können und 
sollen. Es geht darum, den gespeicherten Kohlenstoff zu schützen, indem Stressoren wie Stö-
rungen des Meeresbodens eingeschränkt oder verhindert werden (Sala et al., 2021, Dunkley 
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and Solandt, 2021, Epstein et al., 2022, Graves et al., 2022). Ausgewählte Meeresgebiete 
könnten demnach als Kohlenstoffschutzzonen ausgewiesen, boden-berührende Aktivitäten 
wie Grundschleppnetzfischerei oder Ausbaggern von Sedimenten ausgeschlossen und damit 
bestehende Kohlenstoffspeicher in den marinen Sedimenten vor Störungen und Reminerali-
sierung geschützt werden (Roberts et al., 2017). Derzeit wird erforscht, welche Messungen 
und Daten notwendig sind um mögliche „Kohlenstoff Hot Spots“ zu identifizieren, deren 
Schutz besonders effektiv für den Klimaschutz wäre (Graves et al., 2022).  
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9 Synthese und offene Fragestellungen 

Für das Kohlenstoffspeicherpotenzial natürlicher mariner Ökosysteme und Biotope in 
Deutschland ergeben sich folgende Schlussfolgerungen aus der vorliegenden Literaturstudie: 
I) Regionale Speicher und Potenziale müssen weiter erforscht und gemessen werden, um re-
gionale Zusammenhänge, Speicher und Kohlenstoffkreisläufe zu quantifizieren und zu verste-
hen. Dies geschieht teilweise im Rahmen bereits laufender Projekte. II) Bereits bestehende 
Blue-Carbon-Speicher müssen vor Störungen geschützt werden, um den dort langfristig ge-
speicherten Kohlenstoff nicht der Remineralisierung auszusetzen und damit zusätzlich CO2 
freizusetzen. III) Durch die Renaturierung hinzu intakten (Blue Carbon) Biotopen können be-
stehende Kohlenstoffspeicher gleichzeitig geschützt und erweitert werden. IV) Zukünftige Kli-
mawandelauswirkungen haben hauptsächlich negative Auswirkungen auf Blue-Carbon-Öko-
systeme und -Biotope. V) Marine CDR-Methoden könnten das Kohlenstoffspeicherpotenzial 
der deutschen Nord- und Ostsee theoretisch erhöhen. Feldversuche fehlen bislang ebenso wie 
detailliertes Wissen zu ökologischen Folgen und Risiken dieser Methoden.  

Um einen ganzheitlichen Schutz von Blue Carbon zu erreichen, müssen eine Reihe relevanter 
Fragestellungen auf nationaler und internationaler Ebene gelöst werden. Eine Auswahl ist in 
Tabelle 3 dargestellt. Für Deutschland werden sie teilweise durch nationale Konsortien und 
Projekte bereits bearbeitet.  

Tab. 3: Übersicht über offene Fragestellungen im Bereich der Blue-Carbon-Forschung in Deutschland 
sowie, wo möglich, Nennung der damit befassten nationalen Projekte. 

Ökosystem/Biotop Fragestellungen 

Salzmarschen • Wie hoch ist der regionale Kohlenstoffspeicher und das Speicherpo-
tenzial von Salzmarschen in Deutschland? > CDRmare: Sea4Society 

• Wird durch die Vernässung von Marschböden der Abbau organi-
scher Substanz reduziert, weil die festgelegte Organik vor aerober 
Atmung geschützt wird? 

• Umgang mit und individuelle Beurteilung der Nutztierhaltung auf 
Salzmarschen zur Förderung des Kohlenstoffspeicherpotenzials vs. 
Einfluss des Meeresspiegelanstiegs  

• Können die Salzmarschen mit einem möglichen beschleunigten 
Meeresspiegelanstieg mithalten? 

Seegraswiesen • Wie hoch ist der regionale Kohlenstoffspeicher und das Speicherpo-
tenzial von Seegraswiesen in Deutschland? > CDRmare: 
Sea4Society 

• Wie viel des in der Vegetation von Seegraswiesen fixierten Kohlen-
stoffs wird direkt vor Ort im Sediment langfristig gespeichert (au-
tochthon), wie viel im Vergleich z.B. durch Blattabwurf exportiert? 

 

Unbewachsene marine Se-
dimente  

• Wie hoch ist der regionale Kohlenstoffspeicher und das Speicherpo-
tenzial von marinen Sedimenten in Deutschland? > APOC, CAR-
BOSTORE 

• Wodurch wird der Kohlenstoffspeicher mariner Sedimente in 
Deutschland beeinflusst? > APOC 

• Können marine Sedimente innerhalb der deutschen AWZ mehr 
Kohlenstoff speichern, wenn sie vor bestimmten Störungen ge-
schützt werden? > MGF Nordsee 
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Ökosystem/Biotop Fragestellungen 

• Welche Messungen und Daten sind nötig um mögliche „Kohlenstoff 
Hot Spots“ zu identifizieren, deren Schutz durch beispielsweise Na-
turschutzzonen eine dem Klimaschutz besonders zuträglich sein 
könnten? 

 

Makroalgen 
 

• Können Kelpwälder z.B. vor Helgoland als Kohlenstoffsenken ange-
sehen werden? > CDRmare: Sea4Society 

• Wie viel von Makroalgen fixierter Kohlenstoff wird in die Tiefsee 
oder andere Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope exportiert und 
dort langfristig gespeichert (in dem Zusammenhang die Reminerali-
sierung und Nettoprimärproduktion der Makroalgen)? 

 

Biogene Riffe • Agieren Muschelriffe der Art Crassostrea gigas, Mytilus edulis oder 
Ostrea edulis in den deutschen Meeren als Kohlenstoffsenken oder 
-quellen? > DEFINE II 

• Wie beeinflussen biogene Riffe den Kohlenstoffkreislauf im umlie-
genden Ökosystem? > DEFINE II 

 

Biotopübergreifend • Ursprung des Kohlenstoffs (allochthon vs. autochthon) innerhalb 
der Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope  

• Welche ökologischen Auswirkungen haben einzelne CDR-Optionen 
auf marine Ökosysteme und Organismen? > CDRmare, DEFINE II 

• Interaktion zwischen anorganischen und organischen Kohlenstoff-
verbindungen und -flüssen sowie Prozessen, die dem Kohlenstoff-
speicherpotenzial entgegenwirken könnten (z.B. Kalzifizierung in 
den Ökosystemen) 

• Relevanz von nicht-CO2-Treibhausgasemissionen, z. B. Methan, im 
C-Budget der Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope  

• Der Einfluss des Klimawandels (steigende atmosphärische CO2-Kon-
zentrationen, steigende Temperaturen, beschleunigter Meeresspie-
gelanstieg, etc.) auf die Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope 
muss fortlaufend untersucht werden und Managementstrategien 
entsprechend flexibel angepasst werden können  
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Glossar 

Stichwort Erklärung 

Autochthoner Koh-
lenstoff 

Kohlenstoff, der von z.B. vegetativen Küstenfeuchtgebieten gebun-
den und direkt vor Ort eingelagert wird 

Allochthoner Kohlen-
stoff 

Kohlenstoff, der außerhalb des betrachteten Ökosystems der At-
mosphäre entzogen und anschließend in das Ökosystem transpor-
tiert (und dort gespeichert) wurde 

Biogenes Riff Von marinen Organismen gebildete biogene Hartsubstrate wie z.B. 
Sandkorallen-Riffe oder Muschel- und Austernbänke 

Biotop 

(Räumlicher) Lebensraum von Pflanzen oder Tieren, in dem diese 
normalerweise leben. Es ist einerseits charakterisiert durch seine 
physikalischen Eigenschaften (Topographie, Sedimentcharakteris-
tika, Klima, Wasserqualität etc.) sowie zweitranging auch durch die 
Pflanzen- und Tierarten, die dort leben.  

Habitat 
Natürliche Umgebung einer spezifischen Pflanzen- oder Tierart, 
charakterisiert durch spezifische abiotische und biotische Faktoren 
und ein räumlich abgrenzbarer Teilbereich eines Biotops 

Intertidal/Eulitoral 
Gezeitenzone, der Bereich zwischen höchsten und tiefsten gezei-
tenbedingten Wasserstand 

Marine (unbewach-
sene) Sedimente 

Freiliegender Meeresboden, der nicht von z.B. Seegraswiesen be-
wachsen ist. Sie unterteilen sich in intertidale Küstensedimente und 
Sedimente im subtidalen Bereich.  

Ökosystem 

Dynamischer Komplex, bestehend aus Gemeinschaften aus Pflan-
zen, Tieren und Mikroorganismen sowie ihrer nicht-lebenden Um-
gebung, die miteinander interagieren und funktionelle Einheiten 
bilden. Ein Biotop oder eine Gruppe mehrerer Biotope kann unter 
Betrachtung ihrer Interaktionen auch als Ökosystem angesehen 
werden (nach Definition der European Environment Agency) 

Salzmarsch 
Regelmäßig überschwemmter Küstenbereich, der von charakteris-
tischer Vegetation bewachsen ist 

Seegraswiese 
Dichte Bestände von Seegraspflanzen, die auf sandigen inter- sowie 
subtidalen Küstensedimenten wachsen 

Seetang/Seetang-
wald 

Meist benthische Makroalgen, die dicht wachsend einen marinen 
Lebensraum der Küsten bilden 

Subtidal Ständig von Wasser bedeckter mariner Bereich 

Repräsentative Kon-
zentrationspfad (RCP) 

Beschreibung von Szenarien für den Verlauf der absoluten Treib-
hausgaskonzentration in der Atmosphäre 
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Anhang  

A.1 Tabelle der Suchbegriffe zur Literaturrecherche 

Art der  
durchsuchten Lite-
ratur 

Suchwörter Anzahl Ergeb-
nisse (Stand 
31.10.2022) 

Anzahl der auf-
genommenen 
Studien 

Deutsche Literatur 
zu Blue Carbon marine|maritime ökosysteme|gemeinschaften OR Küs-

tenökosystem OR Meeresküste AND ((Deutschland|Deut-
sche) AND (Nordsee|Ostsee|"deutsche Bucht"|Nordat-
lantik)) AND (CO2|Kohlenstoff*speicherung|sequestrie-
rung|senke|vorrat) OR "blue carbon" OR negativemiss 
  

379 13 

Internationale Lite-
ratur zu Blue Car-
bon 

(intitle:Germany|German) AND ("North Sea”|”Bal-
tic Sea”|"german bight"|"NorthAtlantic") AND 
((CO2|carbon storage|sequestration|sink|burial|accu-
mulation|stock) OR “blue carbon” 
und 
germany|german AND "blue carbon" AND 
"North Sea"|"Baltic Sea" 
  

2.120 und 704 46 und 101 

Informationen zu 
Ökosystemen ("seagrass"|"salt marsh"|"wetland"|"marsh"|"ma-

rine sediments"|"macroalgae"|"reef") AND "climate 
change" AND "German North Sea"|"German Bal-
tic Sea"|"German Bight"|"German Wadden Sea" 
  

4.260 185 
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A.2 Ausdehnung der Flächen von (potenziellen) Blue-Carbon-Ökosystemen und -Biotopen entlang und in der deutschen Nord- und 
Ostsee 

Ökosystem/Biotop Fläche [km2] Quelle 

 Nordsee Ostsee  

Seegraswiesen 8,6 (NS & HH) 
269,1 

KÜFOG & Steuwer, 2020; Dolch, 2020; Schubert et al., 2015; Monitoring Daten LUNG MV 2017 

182,3 (SH) 

Salzmarschen 
196,7 50,2 

Nordsee: Monitoring Daten NLWKN (2014-2017); Monitoring Daten LKN SH (2021): FFH LRT 1310, 1320, 1330 

Ostsee: Monitoring Daten LUNG MV (2005-2021); Monitoring Daten LLUR SH (2012-2020): FFH LRT 1310, 1330 

Makroalgen 9,4 N.A. Bartsch, 2016, pers. Komm.  

Biogene Riffe 
23,5 N.A. 

Nordsee: Folmer et al., 2017 (gesamte Fläche Miesmuschel-, Mytilus edulis, und Pazifische Austernbänke, 
Crassostrea gigas) 

Küstensedimente 
4.030,2 103,7 

Nordsee: Flächen basierend auf Seekarte/Topographiedaten (Daten von NLPVW & LKN SH, 2015 – 2016) 

Ostsee: Monitoring Daten LUNG MV (2011-2021); Monitoring Daten LLUR SH (2012-2020): FFH LRG 1140 

Subtidale Sedimente 41.034 15.507 BfN (Homepage)1 

 
1 https://www.bfn.de/nationale-meeresschutzgebiete (09.05.2023)  

https://www.bfn.de/nationale-meeresschutzgebiete
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A.3 Übersicht der Werte für Corg Speicher und Corg Sequestrierungsraten für (potenzielle) Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope 
entlang und in der deutschen Nordsee 

 Ökosystem/  

Biotop 

Corg im Sediment  

[kgCm-2] 

Corg Sequestrierungs-

rate [gCm-2yr-1] 

Referenzen/Anmerkungen Laufende 

Projekte 

    Sediment   

Su
bt

id
al

 <
- I

nt
er

tid
al

 

Salzmarschen 
 Tiefe: 1m 

75,64 – 165,6 
Sediment Stock: Mueller et al., 2019; pers. Komm. 

Sequestrierungsrate: Mueller et al, 2019; pers. Komm. 

Sea4Society 

 12,2 – 21,7 

Küstensedimente    Potenziale bisher nicht beschrieben 
Sea4Society 
CARBOSTORE 

Biogene Riffe    Potenziale bisher nicht beschrieben (z.B. Muschel- und Austernbänke) DEFINE II 

Seegras   24 

Sediment Stock: Daten noch nicht verfügbar (Helmholtz Hi-Cam Projekt); 
Zostera noltii 

Sequestrierungsrate: Mengis et al., 2022: geschätzter Wert für wiederherge-
stellte Seegrasbestände in 2050; Zostera noltii 

Sea4Society 

Makroalgen   330 (in Biomasse) 

Sediment Stock: in Sediment: Daten noch nicht verfügbar 

Sequestrierungsrate: in Biomasse (in trockener Biomasse, abgeleitet aus der 
mittleren Sommerbiomasse von Laminaria hyperborea zwischen 0,5 und 8 m 
Tiefe bei Helgoland unter Annahme einer TG:Carbon ration von 30%; basie-
rend auf Daten von Pehlke und Bartsch, 2008; Bartsch unpubliziert) 

Sea4Society 

Subtidale Sedimente 
  

 
Sediment Stock: Daten noch nicht verfügbar 

Sequestrierungsrate: Daten noch nicht verfügbar 

APOC 
CARBOSTORE 

Werte aus Literatur, Abweichungen wie in jeweiligen Studien angegeben (nicht unterstrichen: Standardfehler (SE), unterstrichen:  Standardabweichung (SD), 
doppelt unterstrichen: 95% Confidence Intervall). 
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A.4 Übersicht der Werte für Corg Speicher und Corg Sequestrierungsraten für (potenzielle) Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope 
entlang und in der deutschen Ostsee 

 Ökosystem/  

Biotop 

Corg im Sediment  

[kgCm-2] 

Corg Sequestrierungs-

rate [gCm-2yr-1] 

Referenzen/Anmerkungen Laufende 

Projekte 

   Sediment   

Su
bt

id
al

 <
- I

nt
er

tid
al

 

Salzmarschen 
  

 Potenziale bisher nicht beschrieben 
Sea4Society 

Küstensedimente 
Tiefe: 0,1m Tiefe: 1 m 

 
Sediment Stock: Stevenson et al., 2022 

Sequestrierungsrate: Regionale Daten nicht verfügbar 

Sea4Society 

0,74 ± 0,3 7,4 ± 3 

Biogene Riffe    Potenziale bisher nicht beschrieben (z.B. Muschelbänke)  

Seegras 

Tiefe: 0,25 m Tiefe: 1 m 

39,4 

Sediment Stock: Stevenson et al., 2022; Zostera marina 

Sequestrierungsrate: Mengis et al., 2022: geschätzter Wert für wieder-
hergestellte Seegrasbestände in 2050; Zostera marina 

Sea4Society 
SEASTORE 

7,8 ± 0,68 31,14 ± 2,7 

Makroalgen    Potenziale bisher nicht beschrieben  

Subtidale Sedimente    Potenziale bisher nicht beschrieben CARBOSTORE 

 

Werte aus Literatur, Abweichungen wie in jeweiligen Studien angegeben (nicht unterstrichen: Standardfehler (SE), unterstrichen: Standardabweichung (SD), 
doppelt unterstrichen: 95% Confidence Intervall). 
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A.5 Übersicht der Werte für Corg Speicher und Corg Sequestrierungsraten für (potenzielle) Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope 
entlang und im Nordatlantischen Schelf und der Nordsee gesamt 

 Ökosystem/  

Biotop 

Corg im Sediment  

[kgCm-2] 

Corg Sequestrie-

rungsrate  

[gCm-2yr-1] 

Referenzen/Anmerkungen 

   Sediment  

Su
bt

id
al

 <
- I

nt
er

tid
al

 

Salzmarschen 

 Tiefe: 1 m 

17 - 220 

Sediment Stock: Mueller (pers. Komm.; DEN); Burden et al., 2019 (UK); Legge et al., 
2020 (NWE Shelf); Graversen et al., 2022 (DEN) 
Sequestrierungsraten: Mueller (pers. Komm., DEN); Beaumont et al., 2013 (UK); Legge 
et al., 2020 (NWE Shelf); Graversen et al., 2022 (DEN) 

10,07 - 43 

Küstensedimente 

Tiefe: 0,1m Tiefe: 1 m 

11 - 37 

Sediment Stock: Armstrong et al., 2020 (UK, Werte aus Diesing et al., 2017); Legge et 
al., 2020 (NWE Shelf) 
Sequestrierungsrate: Legge et al., 2020 (NWE Shelf); Armstrong et al., 2020 (UK, errech-
net nach Werten aus Diesing et al., 2017) mit jährlicher Zuwachsrate von 2,2 mm yr-1 

0,13 – 1,84 1,3 – 18,4 

Biogene Riffe 4 (Canorg) 1,3 ±0,4 - 50 

Sediment Stock: Burrows et al., 2014, 2017 (UK): Modiolus modiolus, Canorg! 
Sequestrierungsraten: Lee et al., 2020: Ostrea edulis (Corg); Armstrong et al., 2020 (UK): 
Schätzung aus Fodrie et al., 2017 (Nettowert: Corg & Canorg, Referenz: subtidale Austern-
bänke) 

Seegras 

Tiefe: 0,25 m Tiefe: 1 m 

21,3 - 27 

Sediment Stock: Green et al., 2018 (UK); Röhr et al., 2016 (DEN), Fourqurean et al., 
2012 (Nord Atlantik); Zostera marina 
Sequestrierungsraten: Röhr et al., 2016 (DEN); Armstrong et al., 2020 nach Green et al., 
2018 (UK); Zostera marina * 

1,22 (±0,36) –  
3,37 (±1,63) 

4,87 (±1,45) –  
13,5 (±6,5) 

Makroalgen   8,75 (±9,85) – 13 (±5) 

Sequestrierungsraten: Queirós et al., 2019 (UK, 45 m Tiefe, Anteil an Corg aus Makroal-
gen im Sediment identifiziert via eDNA); Frigstad et al., 2021 (NOR, tiefe Fjordsedi-
mente 242 – 531 m Tiefe, Anteil an Corg aus Makroalgen in Sediment identifiziert via 
eDNA) 
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 Ökosystem/  

Biotop 

Corg im Sediment  

[kgCm-2] 

Corg Sequestrie-

rungsrate  

[gCm-2yr-1] 

Referenzen/Anmerkungen 

Subtidale Sedimente 

Tiefe: 0,1 m Tiefe: 1 m 

0,02 – 66,18** 

Sediment Stock: Diesing et al., 2017, 2021 (Nordsee, alle Sedimenttypen, POC); 
Smeaton et al., 2021 (UK, inkl. Fjordsedimente) 
Sequestrierungsrate: De Haas et al., 1997 (Mittelwert Nordsee); Diesing et al., 2021 
(Nordsee & Skagerrak *) 

0,04 –  
1,55 (±0,65) 

0,4 –  
15,5 (±6,5) 

 *Werte errechnet nach Carbon stock und sediment accumulation rate, nicht gemessen! 
Seegras: Gemessene Daten nur aus Pazifik verfügbar (Novak et al., 2020; Prentice et al., 
2020) 

** hohe Akkumulationsraten nur im Bereich der Norwegischen Rinne, über weite Berei-
che der Nordsee: Akkumulationsraten nahe 0 (Diesing et al., 2021) 

 

Werte aus Literatur, Abweichungen wie in jeweiligen Studien angegeben (nicht unterstrichen: Standardfehler (SE), unterstrichen:  
Standardabweichung (SD), doppelt unterstrichen: 95% Confidence Intervall). 
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A.6 Übersicht der Werte für Corg Speicher und Corg Sequestrierungsraten für (potenzielle) Blue-Carbon-Ökosysteme und -Biotope 
entlang und in der Ostsee gesamt 

 Ökosystem/  

Biotop 

Corg im Sediment  

[kgCm-2] 

Corg Sequestrierungs-

rate [gCm-2yr-1] 

Referenzen/Anmerkungen 

   Sediment  

Su
bt

id
al

 <
- I

nt
er

tid
al

 

Salzmarschen 
  

 Potenziale bisher nicht beschrieben 

Küstensedimente 

Tiefe: 0,1m Tiefe: 1 m 

 Sediment Stock: Jankowska et al., 2016 (POL); Dahl et al., 2016 (SWE) 
0,05 

(±0,0015) – 
0,24 

0,5 
(±0,015) – 

2,4 

Biogene Riffe   Potenziale bisher nicht beschrieben 

Seegras 

Tiefe: 0,25 m Tiefe: 1 m 

0,84 - 41 

Sediment Stock: Jankowska et al., 2016 (POL); Röhr et al., 2016, 2018 (DEN); Zostera 
marina 
Sequestrierungsrate: Jankowska et al., 2016 (POL); Zostera marina 0,13 –  

6,01 
(±1,13) 

0,5 –  
28,02 

(±4,51) 

Makroalgen    Potenziale bisher nicht beschrieben 

Subtidale Sedimente 
Tiefe: 0,1 m Tiefe: 1 m 

18 – 22  
Sediment Stock: Scheffold & Hense, 2020 
Sequestrierungsrate: Winogradiw & Pempkowiak, 2014 0,83 ± 0,09 8,3 ± 0,9 

  

Werte aus Literatur, Abweichungen wie in jeweiligen Studien angegeben (nicht unterstrichen: Standardfehler (SE), unterstrichen: Standardabweichung (SD)).
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A.7 Übersicht über relevante, bereits laufende Projekte in Deutschland und ausge-
wählte internationale Projekte 

 
 

 

 

CARBOSTORE        

Förderung/ Laufzeit: BMBF, 04/2021-03/ 2024 

Projektkoordinator: Prof. Dr. Helmuth Thomas (Helmholtz-Zentrum Hereon) 

Projekthomepage: www.carbostore.de 

Beschreibung: 

CARBOSTORE (Carbon Storage in German Coastal Seas – Stability, Vulnerability and Perspecti-
ves for Manageability) ist ein vom Bundesministerium für Bildung und Forschung (BMBF) ge-
fördertes Verbundprojekt im Forschungsprogramm „MARE:N – Küsten-, Meeres- und Polar-
forschung für Nachhaltigkeit“ unter dem Dach des Forschungsrahmenprogramms „Forschung 
für Nachhaltige Entwicklung“ (FONA). Bezugnehmend auf die Ausschreibung des BMBF vom 
26. Juli 2019 widmet sich CARBOSTORE im Besonderen der “Analyse von Wechselwirkungen 
physikalisch bedingter und biogeochemischer Kreisläufe (insbesondere CO2-Aufnahme/biolo-
gische Pumpe) unter dem kombinierten Einfluss des globalen Wandels und weiterer unmittel-
bar anthropogener Einflussfaktoren”. Dieser Frage wird für die beiden Randmeere Nordsee 
und Ostsee nachgegangen, deren Küstenverlauf zu Teilen durch deutsches Hoheitsgebiet 
führt. Hauptziel von CARBOSTORE ist die Untersuchung der Stabilität und Verwundbarkeit ver-
schiedener Kohlenstoffspeicher in den deutschen Nebenmeeren Nord- und Ostsee. Hierfür 
wird geprüft, ob und in welchem Maß Prozesse, die für die Kohlenstoffspeicherung verant-
wortlich sind, beeinflusst sind oder werden. Aufbauend auf diesen Untersuchungen der Ver-
wundbarkeit, und unter Berücksichtigung relevanter gesetzlicher sowie sozio-ökonomischer 
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Rahmenbedingungen, werden Perspektiven entwickelt, die die gezielte Erhöhung der Kohlen-
stoffspeicherung in Nord- und Ostsee, d.h., netto negative CO2-Emissionen, zum Ziel haben. 

Quelle:  

https://www.hereon.de/institutes/carbon_cycles/coastal_productivity/research/index.php.de 

 

APOC         

Anthropogenic impacts on particulate organic carbon cycling in the North Sea 

Förderung/ Laufzeit: BMBF, 04/2021-03/ 2024 

Projektkoordination: Prof. Dr. Sabine Kasten (Helmholtz-Zentrum AWI) & Dr. Wenyan Zhang 
(Helmholtz-Zentrum Hereon) 

Projekthomepage: www.apoc-project.de 

Beschreibung: 

Ziel des Verbundprojektes APOC ist es zu verstehen wie der Umsatz partikulären organischen 
Kohlenstoffs (POC) zur Festlegung von Kohlenstoff in der Nordsee beiträgt und wie diese Öko-
systemleistung durch den globalen Klimawandel und anthropogenen Nutzungsdruck beein-
trächtigt wird. Der Sedimenthaushalt der Nordsee wird durch die bodenberührende Fischerei 
und weitere Nutzungen, die zur Mobilisierung von Sedimenten führen, stark beeinflusst. Diese 
menschlichen Eingriffe können dazu führen, dass weniger POC im Sediment akkumuliert und 
weniger CO2 in der Nordsee fixiert wird. Das APOC-Projekt zielt darauf ab, diese Effekte erst-
mals zu quantifizieren und dazu beizutragen, dass sie durch geeignete Maßnahmen minimiert 
werden. Die Forschung findet dabei im Kontext der bestehenden politischen Gesetzgebung, 
Verpflichtungen und Aktivitäten auf nationaler, regionaler und EU-Ebene statt. Ein verbesser-
ter Wissenstransfer, ein abgestimmter Dialog mit Stakeholdern und Empfehlungen an politi-
sche Entscheidungsträger*innen sind zentrale Aufgaben und Ziele des Projektes. 

Quelle: 

www.apoc-project.de 
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Deutsche Allianz Meeresforschung (DAM)    
 

1. DAM Mission: CDRmare      
Marine Kohlenstoffspeicher als Weg zur Dekarbonisierung 

Förderung/ Laufzeit: BMBF, 08/2021-07/ 2024 

Projektsprecher: Prof. Dr. Andreas Oschlies (Helmholtz-Zentrum GEOMAR) & Prof. Dr. Gregor 
Rehder (Leibniz-Institut für Ostseeforschung Warnemünde IOW)  

Projekthomepage: www.cdrmare.de 

Die DAM-Forschungsmission „Marine Kohlenstoffspeicher als Weg zur Dekarbonisie-
rung“ untersucht, ob und inwieweit der Ozean eine wesentliche und nachhaltige Rolle bei der 
Aufnahme und Speicherung von Kohlendioxid aus der Atmosphäre spielen kann. Darüber hin-
aus werden Zusammenhänge mit und Auswirkungen auf die Meeresumwelt, das Erdsystem 
und die Gesellschaft ermittelt. 

Quelle: 

https://www.allianz-meeresforschung.de/kernbereiche/forschung/meere-als-kohlenstoffspeicher/ 

 

 
Quelle: www.cdrmare.de  
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Sea4soCiety           

Verbesserung der natürlichen Kohlenstoffspeicherung in vegetationsreichen Küstenökosyste-
men durch innovative Ansätze 

Koordination: Prof. Dr. Martin Zimmer (ZMT) 

Beschreibung: 

sea4soCiety hat sich zum Ziel gesetzt, innovative und gesellschaftlich akzeptierte Ansätze zu 
entwickeln, um das natürliche Potenzial für Kohlenstoffspeicherung in vegetationsreichen 
Küstenökosystemen zu verbessern. Als einer von insgesamt sechs Forschungsverbünden der 
Mission „Marine Kohlenstoffspeicher als Weg zur Dekarbonisierung“ der Deutschen Allianz 
Meeresforschung (DAM) wird sea4soCiety die Speicherkapazität für „blauen Kohlenstoff“ in 
vier verschiedenen Arten von Küstenökosystemen an den deutschen Nord- und Ostseeküsten, 
in der Karibik und der Indonesischen See quantifizieren und analysieren. 

Herkunft, Stabilität und Dynamik der Speicher organischen Materials werden vor Ort und in 
den Laboren der Verbundpartner analysiert. Satellitendaten und Schiffsmessungen dienen 
dazu, die Biomasse an Land und unter Wasser in den Küstenzonen zu ermitteln. Austausch mit 
lokalen Stakeholdern, Modelle und Szenarien ermöglichen eine Abschätzung der Nutzen und 
Risiken, die Flächen der vegetationsreichen Küstenökosysteme durch Ökosystem Design aktiv 
zu vergrößern. 

Quelle:  

https://www.leibniz-zmt.de/de/forschung/wissenschaftliche-projekte/sea4society.html 

RETAKE           

Test von Verfahren mariner Alkalinitätserhöhung zur dauerhaften Entnahme signifikanter 
Mengen von CO2 aus der Atmosphäre  

Koordination: Prof. Dr. Andreas Oschlies (GEOMAR) 

Beschreibung: 

In enger Zusammenarbeit mit den Projektpartnern sollen in diesem Subprojekt mögliche Ein-
bringungsszenarien alkalinitätserhöhender Mineralien in verschiedenen Zielgebieten der Ost-
see analysiert werden. Grundlage für die Modellierung ist ein bestehendes Ökosystemmodell, 
zunächst auf die bestmögliche Repräsentation der Karbonatsystemparameter in den Zielge-
bieten kalibriert werden soll. Dies erfordert vorbereitend eine detaillierte empirische Analyse 
dieser Parameter und ihrer Variabilität. Das vorhandene Wissen aus historischen Messdaten 
und aktuellen, kontinuierlichen Messungen des pCO2 im Oberflächenwasser soll dabei durch 
adäquate Messkampagnen zielgerichtet ergänzt werden, um den Status quo zunächst so ge-
nau wie möglich beschreiben und im Modell nachbilden zu können. Die Modelluntersuchun-
gen zielen dann auf vier Fragestellungen ab: (1) Wie unterscheiden sich potentielle Zielgebiete 
in der Ostsee bezüglich ihrer hydrodynamischen Voraussetzungen? (2) Auf welchen Zeitskalen 
ist mit einem Einfluss auf das atmosphärische CO2 zu rechnen? (3) Welche Nebeneffekte sind 
auf den für die Ostsee besonders kritischen Phosphatkreislauf zu erwarten? (4) Auf welchem 



Anhang 

 105 

Weg könnten aus diesen Störungen weitere indirekte Effekte auf den Kohlenstoffkreislauf er-
wachsen, die die Wirkung der 

Maßnahmen auf die marine CO2-Aufnahme modifizieren und somit auch eine Attributierung 
des gezielt herbeigeführten Effekts erschweren können? 

Darüber hinaus sollen verbundübergreifend die Öffentlichkeitsarbeit bzw. das Datenmanage-
ment der Forschungsmission „Marine Kohlenstoffsenken in Dekarbonisierungspfaden“ koor-
diniert werden. 

Quelle:  

https://www.io-warnemuende.de/projekt/277/retake.html 

ASMASYS           

Bewertungsrahmen für marine CO2-Entnahme und Synthese des aktuellen Wissenstandes 
(Verbundkoordination, naturwissenschaftliche Bewertung und Synthese) 

Koordination: Prof. Dr. Gregor Rehder (IOW) 

Beschreibung: 

Innerhalb von ASMASYS wird ein transdisziplinärer Bewertungsrahmen für marine CDR-Opti-
onen als Basis für eine einheitliche Bewertung der verschiedenen marinen CDR-Optionen und 
als Nukleus für eine weitere Homogenisierung mit der Bewertung von CDR-Optionen an Land 
entwickelt werden. Besonderes Augenmerk wird auf nicht-naturwissenschaftliche Aspekte ge-
legt, einschließlich Kriterien, die rechtliche, soziale und ethische Aspekte sowie politische Rah-
menbedingungen und politikimmanente Mechanismen berücksichtigen. Aktuelle Lücken in 
der Bewertungskette werden analysiert werden. ASMASYS wird sich auch mit den aktuellen 
Hürden bei der Genehmigung von Demonstrationsprojekten mit Feldstudien befassen, die 
eine unabdingbare Voraussetzung für eine technische Anwendung im großen Maßstab sind. 
Insbesondere die Nachhaltigkeit wird eine starke Komponente des Bewertungsrahmens sein, 
wobei die UN-Ziele für nachhaltige Entwicklung (Sustainable Development Goals, SDGs (Uni-
ted Nations, 2015) als Kriterien verwendet werden.  

Der aktuelle Wissensstand zu einigen marinen CDR-Optionen, die nicht von den Verbundpro-
jekten der DAM-Mission abgedeckt werden, wird zusammengestellt, einschließlich der jüngs-
ten Fortschritte und Entwicklungen in anderen internationalen Initiativen. Das Wissen über 
Methoden, die im Rahmen der Forschungsmission (FM) behandelt werden, wird von den ge-
förderten Verbundprojekten der Mission abgefragt und im Hinblick auf den Bewertungsrah-
men zusammengestellt. Die in der Mission betrachteten marinen CDR-Optionen werden an-
hand des entwickelten Bewertungsrahmens detailliert bewertet. Hierauf aufbauend wird eine 
Zwischensynthese erstellt und mögliche neue Richtungen für die 2. Förderphase der FM iden-
tifiziert. 

Während des gesamten Verlaufs von ASMASYS ist eine starke Interaktion und Austausch mit 
allen Projekten der Mission, derzeit aktiven internationalen Forschungsaktivitäten, Stakehol-
dern und dem Syntheseprojekt der CDR-Förderlinie vorgesehen. Die Transferkomponente in-
nerhalb von ASMASYS wird die Einbindung von Experten und Stakeholdern während der Ent-
wicklung des Bewertungsrahmens sicherstellen, Interaktionsformate einbinden und maßge-
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schneiderte Informationsmaterialien für die wissenschaftliche Gemeinschaft, Entscheidungs-
träger und die Öffentlichkeit erstellen. Besonderes Augenmerk wird darauf gelegt, dass die 
Arbeitsergebnisse und Produkte von ASMASYS von Relevanz für die nationale Klimastrategie 
Deutschlands sind.   

Quelle: 

https://www.io-warnemuende.de/projekt/276/asmasys.html 

TestArtUp           

Förderung des oberflächennahem Planktonwachstums durch den Auftrieb von nährstoffrei-
chem Tiefenwasser um mehr Kohlenstoff aus der Atmosphäre zu binden  

Koordination: Prof. Dr. Ulf Riebesell (GEOMAR) 

Beschreibung: 

Im Verbundprojekt TestArtUp wird erforscht, ob der Einsatz von künstlichem Auftrieb im of-
fenen Ozean technisch realisierbar ist und einen signifikanten Beitrag zur CO2-Entfernung aus 
der Atmosphäre leisten kann. Zu diesem Zweck soll eine frei im Meer operierende Auftriebs-
pumpe entwickelt und getestet werden. Die Analyse und Optimierung realistischer Auftriebs-
szenarien erfolgen im Rahmen hydromechanischer Modellierungen. Zusätzlich werden bio-
chemische Mesokosmenexperimente im Atlantik durchgeführt, um die CO2-Entfernungskapa-
zität zu bestimmen und resultierende Umweltrisiken und Nebeneffekte zu untersuchen. Unter 
Einbeziehung der Bereiche Meerestechnik, Ozeanwissenschaften, Wirtschaft und Seerecht 
verfolgt TestArtUp einen transdisziplinären Ansatz, um eine umfassende Bewertung des 
künstlichen Auftriebs im Hinblick auf die technische Machbarkeit und Kosteneffizienz, das 
CO2-Entfernungspotenzial, die Wirtschaftlichkeit im Sinne einer Kosten-Nutzen-Abwägung so-
wie des nationalen und internationalen Rechtsrahmens zur Entwicklung eines geeigneten Re-
gelwerks für den Einsatz der CDR-Technologie zu liefern. Ein gezielter, projektbegleitender 
Stakeholder-Dialog mit Vertretern aus Wirtschaft, Umweltschutz- und Ozeangovernance ge-
währleistet den Transfer zur Entwicklung nutzerorientierter Managementstrategien für die 
Implementierung und Steuerung von künstlichem Auftrieb. 

Quelle: 

https://www.projektfoerderung-geo-meeresforschung.de/kuesten-meeres-und-polarforschung/de-
tails?action=ShowForm&id=3251 
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AIMS3            

Studien zur möglichen permanenten Speicherung von CO2 in der basaltischen oberen Oze-
ankruste als Karbonat  

Koordination: Prof. Dr. Achim Kopf (MARUM) 

Beschreibung: 

Anthropogene CO2 Emissionen können durch eine Speicherung des Gases im geologischen 
Untergrund erheblich reduziert werden. Das Verbundprojekt AIMS3 wird kontrollierte Experi-
mente zur CO2-Speicherung an basaltischen Ozeankrustengesteinen durchführen. Im Gegen-
satz zur klassischen CO2-Injektion in ehemaligen küstennahen Unterbodenreservoiren oder 
Aquiferen nutzt AIMS3 reaktive Gesteinsformationen, deren Porenwässer mit flüssigen CO2 
bzw. Bikarbonat als Minerale ausfallen. Diese Karbonatfällung bzw. -mineralisierung der obe-
ren Basalte bietet ein höheres Speicherpotential als das anthropogen produzierte CO2. 

Mit Hilfe innovativer technischer Lösungen im Bereich Sensorik und mariner Robotik wird ein 
neuartiges, chemisches Monitoring-System für die Überwachung der Speicherstandorte in 
Ozeanbasalten entwickelt. Geeignete Standorte für ein CO2-Einleitungsexperiment und die Er-
richtung eines begleitenden Meeresboden-Observatoriums an der Ostflanke des südlichen 
Reykjanesrückens (Nordatlantik) werden identifiziert und vorbereitet. Im Rahmen zweier 
Schiffsexpeditionen werden die geologischen und geophysikalischen Vorerkundungen am 
Meeresboden durchgeführt, um das CO2 - Aufnahmepotential und die Reservoirkapazität von 
Ozeanrückenflanken zu quantifizieren. Zusätzlich werden analoge und numerische Experi-
mente im Bereich der Fluid-Gesteins-Interaktion durchgeführt, um die Langzeitintegrität des 
Speichers zu untersuchen. Übergeordnetes Ziel von AIMS3 ist die Bereitstellung eines Best-
Practice-Katalogs mit Empfehlungen für Entscheidungsträger über die Machbarkeit, das Po-
tenzial und die Umweltrisiken mariner CO2-Speicherung. 

Quelle:  

https://www.projektfoerderung-geo-meeresforschung.de/kuesten-meeres-und-polarforschung/de-
tails?action=ShowForm&id=3221 

GEOSTOR          

Erforschung des Potenzials der unterirdischen Speicherung von CO2 in Sandsteinformationen 
unter der Nordsee 

Koordination: Prof. Dr. Klaus Wallmann (GEOMAR) 

Beschreibung: 

Anthropogene CO2 Emissionen können durch eine Speicherung des Gases im geologischen 
Untergrund erheblich reduziert werden. Der überwiegende Teil der europäischen Speicherka-
pazität befindet sich in Sandsteinformationen im tieferen Untergrund der Nordsee. Obwohl 
die potentiellen Speicherformationen in der deutschen Ausschließlichen Wirtschaftszone 
(AWZ) bisher nur zum Teil exploriert wurden, zeigen die verfügbaren Daten, dass im tiefen 
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Untergrund der deutschen Nordsee genügend Kapazität vorhanden ist, um die CO2 Emissio-
nen der deutschen Industrie durch die Speicherung in Sandsteinformationen signifikant zu re-
duzieren. 

Das Verbundprojekt GEOSTOR wird die statische Speicherkapazität für CO2 in der deutschen 
Nordsee neu erfassen, dynamische Speicherkapazitäten an zwei ausgewählten Lokationen 
quantifizieren und potentielle Leckage-Pfade und Mechanismen evaluieren. Dabei werden 
mögliche Umweltauswirkungen bei der Standorterkundung oder dem Speicherbetrieb berück-
sichtig, wie die Beeinträchtigung von Schweinswalen durch seismischen Lärm. Im Verbund 
wird zudem ein neues umweltverträgliches Verfahren zur Überwachung von Speicherstätten 
mittels passiv seismischer Methoden entwickelt. 

Quelle:  

https://www.projektfoerderung-geo-meeresforschung.de/kuesten-meeres-und-polarforschung/de-
tails?action=ShowForm&id=3261 
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2. DAM Mission: sustainMare      

Meere schützen und nachhaltig nutzen 

Förderung/ Laufzeit: BMBF, 12/2021-11/ 2024 

Sprecherinnen: Prof. Dr. Corinna Schrum (Helmholtz-Zentrum Hereon) & Prof. Dr. Karen H. 
Wilshire (Helmholtz-Zentrum AWI)  

Projekthomepage: www.sustainmare.de 

Die Mission wird Maßnahmen (Optionen, Konzepte und Strategien) entwickeln und bewerten, 
die eine nachhaltige Nutzung von Meeresressourcen und Ökosystemdienstleistungen unter-
stützen und einen guten Umweltzustand in marinen Systemen fördern. 

 

 
Quelle: www.sustainmare.de  
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Coastal Futures 

Zukunftsszenarien zur Förderung einer nachhaltigen Nutzung mariner Räume, Vorhaben: Sze-
narien für Ökosystemleistungen 

Koordination: Prof. Corinna Schrum (Helmholtz-Zentrum Hereon) 

Beschreibung: 

CoastalFutures entwickelt ein neuartiges skalenübergreifendes End-to-End (E2E) Modellsys-
tem für Nord- und Ostsee und die Küstengebiete. Mit diesem Modellsystem schafft das Pro-
jekt eine virtuelle Umgebung (i) zur Untersuchung von Auswirkungen der Klimaänderung und 
anthropogener Nutzungen auf Ökosysteme und (ii) zur Testung unterschiedlicher Manage-
mentmaßnahmen. Das Projekt stellt damit ein innovatives Instrument zur Entscheidungsun-
terstützung für ein maritimes Systemmanagement bereit und schafft Handlungswissen. 
CoastalFutures konzentriert sich dabei auf vier Managementsektoren: (i) Offshore-Energieer-
zeugung, (ii) Fischerei, (iii) Küstenschutz und Sandmanagement und (iv) Nährstoff- und Schad-
stoffeinträge. 

Die Entwicklung von Modellen und Szenarien, die Bewertung der Nutzungsauswirkungen auf 
das Ökosystem und die sozioökonomische Bewertung werden zusammen mit Partnern aus 
dem maritimen Management, Interessenvertretern der Industrie und Nichtregierungsorgani-
sationen durchgeführt. Die Entwicklung von Szenarien erfordert dabei eine regionale und 
sektorale Kontextualisierung der Szenario-Handlungsstränge und ein vertieftes Verständnis 
der gesellschaftlichen, politischen und institutionellen Zusammenhänge. Dazu gehören die in-
dividuelle Problemwahrnehmung, Überzeugungen und Einstellungen von Interessengruppen 
aus verschiedenen Sektoren sowie Konflikte und Kompromisse zwischen ihnen. Zusammen 
mit Entscheidungsträgern werden dann in einem partizipatorischen Ansatz effektive Schutz- 
und Managementoptionen entwickelt und gemeinsam mit Stakeholdern bewertet. 

Quelle:  

https://translation.hereon.de/106355/index.php.de 
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MGF Nordsee & MGF Ostsee     
DAM Pilotmissionen: Ausschluss mobiler, grundberührender Fischerei in Schutzgebieten der 
Deutschen AWZ von Nord- und Ostsee (MGF-Nordsee und MGF-Ostsee) 

Laufzeit: 03/2020 – 02/2023 

Koordination:  

MGF Nordsee: Prof. Dr. Karen H. Wiltshire (AWI), Projektmanagement: Dr. Sabine Horn (AWI) 

MGF Ostsee: Prof. Klaus Jürgens (IOW) 

Projekthomepage: www.mgf-nordsee.de  

Beschreibung: 

In den Forschungsprojekten MGF-Nordsee und MGF-Ostsee bietet sich nun die einmalige Ge-
legenheit, zu verfolgen, wie sich durch menschliche Nutzung stark beeinflusste benthische Ha-
bitate nach zukünftigem Ausschluss von MGF entwickeln. Hierzu wird zunächst der aktuelle 
Zustand der Gebiete als Referenz untersucht und dokumentiert, um danach zu verfolgen, wie 
sich Lebensgemeinschaften, Meeresbodenmorphologie, Biogeochemie der Meeressedimente 
und Austauschprozesse zwischen Sediment und Wassersäule ohne weitere Störungen entwi-
ckeln. Solche Einflüsse auf MPAs und marine Ökosysteme sind bisher kaum untersucht und 
die Ergebnisse bieten eine wichtige Grundlage für ein zukünftiges, angepasstes Management 
der Schutzgebiete in Nord- und Ostsee. 

Die in den Projekten geplanten wissenschaftlichen Arbeiten verfolgen einen modernen, ganz-
heitlichen Ansatz, der alle Bestandteile des Ökosystems einbezieht, um die Folgen eines MGF-
Ausschlusses abschätzen zu können. Die Daten der ersten Aufnahmen sollen die Basis des zu-
künftigen Monitorings in den Gebieten sein, mit dem Statusveränderungen rechtzeitig er-
kannt und ggf. Gegenmaßnahmen bzw. weitere Schutzmaßnahmen ergriffen werden können. 

Quelle:  

https://www.io-warnemuende.de/dam-mgf-ostsee-start.html 

  



Anhang 

112 

SeaStore       

Biodiversitätserhöhung durch Seegras Renaturierung  

Förderung/ Laufzeit: BMBF, 11/2020 - 10/2023 

Projektleiterin: Dr. Maike Paul (Leibniz Universität Hannover) 

Projekthomepage: www.seegraswiesen.de  

Beschreibung: 

Seegraswiesen fördern Biodiversität und bieten wichtige Ökosystemleistungen (ÖSL) wie Koh-
lenstoffbindung sowie die Sedimentstabilisierung, die für den Küstenschutz von großer Be-
deutung ist. Fehlschläge in bisherigen Wiederansiedlungsmaßnahmen für das gewöhnliche 
Seegras deuten darauf hin, dass seine ökologische Nische noch wenig verstanden ist. Dieses 
Projekt schafft die wissenschaftliche Grundlage für eine robuste und wissenschaftlich fun-
dierte Wiederansiedlung von Seegras in südbaltischen Gewässern. Basierend auf der Identifi-
kation dominanter Faktoren innerhalb der ökologischen Nische einschließlich des Mikrobioms 
wird eine Ansiedlungsunterstützung entwickelt und getestet, sowie die Auswirkungen von na-
türlichen und wiederhergestellten Seegraswiesen mit Blick auf ÖSL und ökologischen Wert 
bewertet. Darüber hinaus wird eine ökonomische Bewertung der ÖSL durchgeführt, um die 
Kosten für den Verlust der Lebensräume im Vergleich zu Investitionen in die Wiederherstel-
lung der gleichen ökologischen Funktionen und ÖSL zu schätzen. Diese Kostenschätzung wird 
von einer Untersuchung der Akzeptanz von Seegraswiesen und ihren ÖSL sowie von Aktivitä-
ten zur Akzeptanzsteigerung begleitet, um die Bereitschaft zu erhöhen, in die Wiederherstel-
lung dieser wichtigen Lebensräume zu investieren. Durch die Modellkopplung der mit See-
graswiesen verbundenen Biodiversität mit ÖSL (z.B. Sedimentstabilisierung) trägt dieses Pro-
jekt zu den Forschungsschwerpunkten II (Biodiversität und Nahrungsnetze), III (Ökosystemba-
sierter Küstenschutz) und I (Klima- und Küstendynamik) bei. Die resultierenden Werkzeuge 
und Modelle werden EntscheidungsträgerInnen bei der Planung von Maßnahmen zur Wieder-
herstellung von Seegraswiesen unterstützen und Aufklärungsmaterial für Küstengemeinden 
bereitstellen, die das Bewusstsein für Seegraswiesen und ihre ÖSL im Küstenschutz und zur 
Anpassung an den Klimawandel schärfen wollen. 

Quelle:  

https://deutsche-kuestenforschung.de/seastore.html 
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GREENTRIALS 

Förderung/Laufzeit: Bauer Hollmann-Stiftung im Stifterverband für die Deutsche Wissen-
schaft, 01/2020 – 12/2023 

Projektleiter: Dr. Peter Mueller (Universität Hamburg) 

Beschreibung: 

Marschen, halb-terrestrische Ökosysteme an der Schnittstelle zwischen Land und Meer, ha-
ben ein großes Potenzial, den Klimawandel durch den langfristigen Abbau von atmosphäri-
schem CO2 abzuschwächen. Ihr Einfluss auf den globalen Kohlenstoffkreislauf wurde unter 
dem Begriff "Blue Carbon“ hervorgehoben. Das Ausmaß, in dem diese CO2-Senkenfunktion 
durch Emissionen starker Nicht-CO2-Treibhausgase (THG) - insbesondere Methan - kompen-
siert wird, ist jedoch kaum bekannt und stellt eine der größten Unsicherheiten in der Blue-
Carbon-Forschung dar. Das Wattenmeer (WS) beherbergt einen großen Teil des europäischen 
Marschgebietes; die Blue-C-Forschung in dieser Region steckt jedoch noch in den Kinderschu-
hen. Ziel des GREENTRIALS-Projekts ist es, das erste umfassende THG-Budget für die Gezei-
tenmarschen der WS-Region in einer trilateralen (DK, DE, NL) Bewertung zu erstellen. Die Pro-
jektmitarbeiter führten und führen die ersten Studien über die CO2-Sinkkapazität von Gezei-
tenmarschen in der gesamten Region durch. GREENTRIALS wird diese Studien durch die Quan-
tifizierung von Nicht-CO2-THG-Emissionen an denselben Standorten ergänzen und die Datens-
ätze in einem Synthesebericht zusammenfassen. Das gesamte WS-Sumpfgebiet unterliegt ver-
schiedenen Bewirtschaftungs- und Erhaltungspraktiken, die seit langem im Zusammenhang 
mit der Förderung der biologischen Vielfalt diskutiert werden. Hier werden diese Praktiken 
unter dem Gesichtspunkt natürlicher Klimalösungen untersucht. Insbesondere wird das Po-
tenzial zur Verringerung der Treibhausgasemissionen durch Beweidungsmanagement und 
durch die (Wieder-)Anlage von Gezeitenmarsch auf ehemaligen Deichflächen untersucht. 

Quelle:  

https://www.biologie.uni-hamburg.de/forschung/oekologie-biologische ressourcen/angpfloek/drittmittel-
projekte/greentrials.html 

Klimawandel in Salzmarschen 

Förderung/ Laufzeit: Deutsche Forschungsgemeinschaft (DFG)/Hydralab+ 

Projektleiter: Prof. Dr. Kai Jensen (Universität Hamburg) 

Beschreibung: 

In diesem Projekt sollen (i) zunächst in Salzmarschen des Wattenmeeres die hydrodynami-
schen Kräfte (Wellenbelastung) und deren raum-zeitliche Variabilität an der Marschkante mit 
Hilfe von Wellenmessstationen an drei Standorten, die sich ihrer Exponiertheit unterscheiden, 
erfasst werden. Parallel werden die Vegetationsstruktur und der eventuelle Biomasseverlust 
nahe den Stationen wiederholt durch eine nicht-destruktive Methode bestimmt und mit den 
aufgenommen Wellenenergien und Wellenhöhen korreliert. Weiterhin sollen (ii) unter kon-
trollierten Bedingungen in einem Wellenkanal hydrodynamische Schwellenwerte ermittelt 
werden, oberhalb derer Salzmarschpflanzen physikalischen Schaden erleiden. Wir erwarten, 
dass diese Schwellenwerte artspezifisch sind, da sich Pflanzenarten in Salzmarschen in Hin-
blick auf ihre biophysikalischen Eigenschaften unterscheiden. Weiterhin werden durch unter-
schiedliche Entwicklungsstadien hervorgerufene saisonale Unterschiede in der Höhe der 
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Schwellenwerte sowie Unterschiede der Schwellenwerte zwischen Einzelpflanzen und kom-
plexen Artengemeinschaften ermittelt. Abschließend werden wir (iii) Effekte erhöhter Tem-
peraturen auf biophysikalische Eigenschaften der Vegetation der Salzmarschen in einem Öko-
system-Erwärmungsexperiment (MERIT – Marsh Ecosystem Response to Increased Tempera-
tures) erfassen. Wir erwarten, dass sowohl die ober- als auch die unterirdische Biomasse 
durch Erwärmung zunimmt, dass die Vegetationsentwicklung im Frühjahr früher einsetzt und 
im Herbst erst später das Absterben der Vegetation beginnt. Weiterhin erwarten wir, dass sich 
der Ligningehalt in den Pflanzen erhöht. Zusammen könnten diese Änderungen zu einer er-
höhten Küstenschutzfunktion von Salzmarschen in Zeiten des Klimawandels führen. 

Mittelfristig sollen die Ergebnisse dieses Projektes in hydrodynamische Modelle, die die Aus-
wirkungen von Wellengang auf Küstenschutzstrukturen darstellen, sowie in Modelle, die die 
Marschentwicklung unter verschiedenen Klimawandel- und Meeresspiegelanstiegsszenarien 
vorhersagen, integriert werden. Die Erkenntnisse werden helfen, die Küstenschutzfunktion 
von Salzmarschen zukünftig verlässlicher abschätzen und mit Extremereignissen besser um-
gehen zu können. 

Quelle:  

https://www.biologie.uni-hamburg.de/forschung/oekologie-biologische-ressourcen/angpfloek/drittmit-
telprojekte/klimawandelsalzmarschen.html 

Netto-Null-2050: SPEICHERLÖSUNGEN DER NATUR   

Förderung/Laufzeit: Helmholtz-Klima-Initiative, 07/2019-06/2021 

Beschreibung: 

Natürliche Treibhausgasquellen und -senken spielen eine wichtige Rolle im gesamten CO2-
Budget. Sowohl der Ausstoß als auch das Einlagern von CO2 hängen oft von Landnutzungs- und 
Managemententscheidungen ab. Unter verschiedenen Klimaszenarien bewertet Projekt 4 das 
Potenzial terrestrischer und mariner Systeme, CO2-Emissionen zu mindern und Kohlenstoff zu 
speichern. Zudem analysiert es, wie sich Maßnahmen zur Erreichung der Netto-Null-Ziele in 
Deutschland auswirken.  

Aufgrund der großen räumlichen Unterschiede und der begrenzten Anzahl von Studien, sind 
die Kapazitäten natur-basierter Systeme, atmosphärischen Kohlenstoff aufzunehmen und zu 
speichern, derzeit weitgehend unbekannt und unterliegen sehr hohen Fehlertoleranzen. Ziel 
dieses Projekts ist es daher, diese Kapazität besser zu quantifizieren und die Unsicherheit zu 
verringern. Als Teile der „Net-Zero Toolbox“ sollen interoperable Datendienste und Weban-
wendungen, wie der Prototyp der "Kohlenstoff-App" dabei unterstützen, Speicherpotenziale 
landesweit zu bewerten und dieses Wissen an Stakeholder zu transferieren.  

Quelle:  

https://www.netto-null.org/projects/nature_based_storage_systems/index.php.de 
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Relevante bereits laufende Projekte international 

NordSalt          

Förderung/Laufzeit: BiodivERsA EU Programm, 03/2021 – 02/2024 

Projektkoordinator: Gary Banta (University of Southern Denmark) 

Projekthomepage: http://www.sdu.dk/nordsalt 

Beschreibung: 

NordSalt wird Daten aus verschiedenen Quellen zusammenführen und ein umfassendes In-
ventar der nordischen Salzwiesenlebensräume erstellen. Dies wird eine Bewertungsgrundlage 
für die Klassifizierung der Lebensraumtypen (EU, Skandinavien, national), den räumlichen Zu-
stand, die vorherrschenden Pflanzengemeinschaften und die gegenwärtigen und künftigen 
Bewirtschaftungsoptionen bilden, einschließlich Karten des Zustands der derzeitigen Salzwie-
sen. Wir werden die umweltbedingten und anthropogenen Belastungen bewerten, die sich 
auf die Lebensräume der Salzwiesen in der nordischen Region auswirken. 

Außerdem messen wir die Blue-Carbon (BC)-Vorräte und die Sequestrationsraten in Salzwie-
sen mit beweideten und unbeweideten Sumpfpflanzengemeinschaften. Methanemissionen 
und Netto-CO2-Flüsse werden entlang von Küstengradienten gemessen. Wir werden die bio-
logische Vielfalt der Pflanzen und die Zusammensetzung der Lebensgemeinschaften quantita-
tiv mit den C-Vorräten, der BC-Sequestrierung und den Treibhausgasemissionen entlang des 
Ostseegradienten in Verbindung bringen und experimentell testen, wie die funktionelle Viel-
falt der Pflanzen, die durch die Beweidungspraktiken grundlegend verändert wird, den klima-
bezogenen C-Kreislauf in einem Experiment zur Klimaerwärmung verändert. 

Im Mittelpunkt von NordSalt steht die Sensibilisierung der Öffentlichkeit für die ökologische 
Rolle und Bedeutung dieser Lebensräume für den Klimaschutz, die Erhaltung der biologischen 
Vielfalt und den Küstenschutz. Multiactor Labs (MAL) werden lokale und nationale politische 
Entscheidungsträger, Nichtregierungsorganisationen, Landeigentümer, wissenschaftliche Ex-
perten, Verwaltungsbeamte und andere relevante Akteure einbeziehen, um gemeinsam Wis-
sen und Verständnis für die nordischen Ökosystemleistungen zu schaffen und das Projektteam 
bei der Umsetzung von Strategien zu beraten. Die Ergebnisse werden zusammengefasst und 
als Ökosystemleistungen im Zusammenhang mit dem Klimaschutz, der biologischen Vielfalt 
und dem Küstenschutz bewertet, die von diesen Lebensräumen erbracht werden. NordSalt 
wird die Endnutzer über Maßnahmen zur synergetischen Bewirtschaftung der nordischen 
Salzwiesen als NbS beraten, um den Klimaschutz zu verbessern, die biologische Vielfalt zu er-
höhen und die Ökosystemleistungen zu verbessern. 

Quelle:  

https://www.biodiversa.org/1878/download 

  

https://www.biodiversa.org/1878/download
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Nordic Blue Carbon (Norwegen)     

www.nordicbluecarbon.no 

Ziele: 

• Erstellung einer aktualisierten Übersicht über die Kohlenstoffkreisläufe von Kelp, See-
gras und Felsenvegetation in der nordischen Region 

• Behebung der Wissenslücken bei der langfristigen Kohlenstoffspeicherung durch Mak-
rovegetation in nordischen Gewässern 

• Schaffung der Wissensgrundlage für die Aufnahme von „Blue Forests“ in die nationalen 
nordischen Bestände 

 
 

OceanNETs (Ocean-based Negative emission Technologies) 

Transdisziplinäre Forschung zu ozeanbasierten Technologien für negative Emissionen 

www.oceannets.eu 

Beschreibung: 

Das von der EU geförderte Projekt OceanNETs untersucht, ob ozeanbasierte NETs eine we-
sentliche und nachhaltige Rolle bei der Begrenzung der globalen Erwärmung spielen können. 
Ein interdisziplinäres Konsortium von 14 Partnern aus sechs Ländern erforscht hierzu die tech-
nischen, ökologischen, wirtschaftlichen und sozialen Dimensionen von ozeanbasierten NETs. 
Das Projekt, das Expertinnen und Experten aus den Natur-, Sozial- und Geisteswissenschaften 
zusammenbringt, verfolgt einen transdisziplinären Forschungsansatz, zu dem auch der Dialog 
mit relevanten Interessengruppen gehört. Daraus leiten die Forscherinnen und Forscher Emp-
fehlungen für Wissenschaft und Politik ab. 

 



 

 

 

 Die „BfN-Schriften“ sind eine seit 1998 unperiodisch erscheinende Schriftenreihe in 
der institutionellen Herausgeberschaft des Bundesamtes für Naturschutz (BfN) in 
Bonn. Sie sind kurzfristig erstellbar und enthalten u.a. Abschlussberichte von  
Forschungsvorhaben, Workshop- und Tagungsberichte, Arbeitspapiere oder  
Bibliographien. Viele der BfN-Schriften sind digital verfügbar. Printausgaben sind 
auch in kleiner Auflage möglich. 
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