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1 Einleitung 
Feuchtgebiete wie Moore beherbergen zahlreiche spezialisierte Arten, die in der übrigen 
Landschaft fehlen. Sie sind deshalb ein wichtiger Bestandteil der lokalen und regionalen Ar-
tenvielfalt (Küchler et al. 2018, Minayeva & Sirin 2012, Rounsevell et al. 2018). In Europa, wie 
auch in der Schweiz und im Kanton Zürich, sind seit 1850 über 90 % der Moorfläche aufgrund 
unterschiedlicher Veränderungen der Landschaft und Lebensräume durch den Menschen ver-
schwunden (Lachat et al. 2010, Gimmi et al. 2011, Rounsevell et al. 2018). Für die noch vor-
handenen Moorflächen im Kanton Zürich konnte eine Aussterbeschuld bei den typischen 
Pflanzenarten der Moore nachgewiesen werden (Jamin et al. 2019, 2020), d.h. die noch vor-
handenen Moore sind langfristig zu klein oder zu isoliert, um die gegenwärtig noch vorhan-
dene Artenvielfalt zu erhalten. 

Um die Moore mit ihren typischen Arten im Kanton Zürich langfristig zu erhalten, plant die 
Fachstelle Naturschutz des Kantons Zürichs Moorergänzungsflächen zu sichern und wieder-
herzustellen: Bis 2025 sollen Entwicklungsoptionen für 1300 ha Moorergänzungsflächen gesi-
chert sein und auf 150 ha soll eine effektive Wiederherstellung der Moore erfolgen (Baudirek-
tion Kanton Zürich 2015). Auf den Moorergänzungsflächen soll vordringlich das Potential für 
Moorregenerationen erhalten bleiben. Ziel ist es zudem negative Einflüsse, wie die fortschrei-
tende Degenerierung der noch vorhandenen organischen Böden zu minimieren.  

Mit der Wiederherstellung ehemaliger Moorflächen sollen bestehende Gebiete arrondiert 
und vernetzt werden um so die die typische Biodiversität der Moore im Kanton Zürich zu er-
halten und wichtige Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen der Moore zu stärken. Als 
wichtige Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen von Mooren wird oft das Brechen von 
Hochwasserspitzen genannt, ihre Stützung des Landschaftswasserhaushalts und damit Was-
serretention (Schwammwirkung) für angrenzende Landwirtschaftsflächen, ihre ausgleichende 
Wirkung auf das Umgebungsklima durch Wasserrückhaltung, was wiederum die Erholungs-
funktion von Mooren für den Menschen positiv beeinflussen kann. Ebenso können Moore in 
trockenen Jahren «Notbiomasse» zur Verfügung stellen. Auch der Erhalt von archäologischen 
Fundstätten in wassergesättigten Böden ist eine wichtige Dienstleistung. Die Erhaltung der 
CO2-Senkenfunktion von Moorböden, bzw. die verminderte CO2 Freisetzung, die durch Wie-
dervernässung gewährleistet werden kann, trägt schliesslich dazu bei, dass sich der CO2-
Gehalt der Luft nicht weiter erhöht. 

Unklar ist jedoch, ob Moore unter einem Klima mit wärmeren und tendenziell trockeneren 
Sommern bei mehr oder weniger gleichbleibenden Jahresniederschlägen, wie es für den Kan-
ton Zürich erwartet wird (Stamm 2019), in Zukunft überhaupt noch eine Chance haben oder 
ob sich der Druck auf den Lebensraum Moor und die typischen Moorarten in unseren Breiten-
graden so zunehmen wird, dass es zu weiteren Verlusten der Moorfläche und dem Aussterben 
von Arten kommen könnte (Buse et al. 2015, Klotz & Settele 2017, Rounsevell et al. 2018). 
Diesem Thema sind wir anhand einer gründlichen Literaturrecherche zu Mooren und Klima-
wandel nachgegangen, ergänzt durch die prognostizierten Niederschläge und Temperaturen 
an den heutigen Moorstandorten und den Moorergänzungsflächen im Kanton Zürich. 

 

2 Ausgangslage: das Klima im Kanton Zürich 
Die Juni-Temperaturen der Jahre 1961–1990 betrugen in den wärmsten Gebieten (Weinland, 
Oberland, Unterland, Limmattal, Rafzerfeld) 15–18°C, in den übrigen Gebieten um 12–15°C. 
Die Juli- und Augusttemperaturen betrugen für denselben Zeitraum einheitlich 15–18 °C (An-
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gaben aus den Normkarten von meteoschweiz.admin.ch). Für den Kanton Zürich werden (ver-
glichen mit den Werten von 1961–1990) in den nächsten 50 Jahren Anstiege der Sommertem-
peraturen von ungefähr 3°C prognostiziert, besonders akzentuiert im Oberland und im unte-
ren Tösstal, im Thurtal und im Rafzerfeld, etwas geringer an der Albiskette, im Tössbergland 
und am Pfannenstiel (Abb. 1, Stamm 2019). 

Die Jahresniederschläge im Kanton Zürich betrugen für die Jahre 1961–1990 an den trockens-
ten Orten im Rafzerfeld, im Unterland und im Weinland ca. 900–1100 mm, im Oberland über 
weite Strecken 1100–1300 mm, im Tösstal 1500–1700 mm und im Tössstockgebiet bis 2000 
mm (Angaben aus den Normkarten von meteoschweiz.admin.ch). Davon fiel etwa ein Drittel 
in den Sommermonaten Juni-August: 450–600 mm in den südlichen Regionen (Knonaueramt, 
Albis, Oberland, Tösstal), 375–450 mm in den mittleren Gebieten (Reppischtal, Zürich bis Win-
terthur), 300-375 mm im übrigem Kantonsgebiet. Die Zahl der Niederschlagstage folgt diesem 
Muster: In den südlichen Regionen (Knonaueramt, Albis, Oberland, Tösstal) wies der Kanton 
ca. 150–154 Tage mit Niederschlägen auf, in den übrigen Gebieten 130–140 Tagen. Die maxi-
malen Trockenperioden betrugen im Durchschnitt 18–20 Tage für die südlichsten Teile 
(Knonaueramt, Albis) und 20–22 Tage für das übrige Kantonsgebiet.  

Die zukünftige Entwicklung des Klimas lässt unterschiedlich starke Rückgänge der Sommernie-
derschläge bis ins Jahr 2070 erwarten (Stamm 2019). Die geringsten Rückgänge mit maximal 
5 % werden am Irchel, am Stadlerberg, in der Stadt Zürich, im Reppischtal und im Bezirk Hinwil 
prognostiziert. Über weite Gebiete wird ein Rückgang um ca. 7 % erwartet; stärker betroffen 
dürften das nördliche Weinland, das Unterland, die Region Winterthur, das Knonauer Amt mit 
etwa 10 % sein. Die stärksten Rückgänge mit rund 12 % werden im Reusstal, am Uetliberg, in 
der Flughafenregion, im unteren Tösstal und im Flaachertal erwartet (Abb. 1, Stamm 2019).  

 

 

 

1 Int roduct ion

Figure 2: Projected changes for average summer temperature from June to August (A) and mean monthly

precipitation from April to September (B) in the Canton of Zurich for 2041-2070 compared to 1961-1990.

The projections are based on climate model HadCM3 [Pope et al., 2000] and SRES emission scenario b1

[IPCC, 2000].

They are defined by the approximate value of radiat ive forcing by the end of the century relat ive to pre-

indust rial level [IPCC, 2013]. RCP 2.6 represents the goal of the Paris Agreement (UNFCCC [2015]; IPCC

[2014]). While substant ial differences exist between SRES and RCP scenarios in general [Moss et al., 2010],

some of the corresponding scenarios are st ill comparable (Figure 1; IPCC [2013]).

Thecanton of Zurich, in following theglobal t rends, isexpected to facesubstant ial changesaswell. Independent

of the emission scenario, a range of climate models project a temperature rise in the canton that is above the

projected mean global warming and a decrease in precipitat ion especially in the summer months in most

parts of the canton (see e.g. Figure 2).

These climat ic changes already have affected ecosystems and biodiversity and will cont inue to do so in the

future [Walther et al., 2002]. As a first response to changing environmental condit ions, many species migrate

to new locat ions with condit ions that correspond to their ecological niche [Pecl et al., 2017]. While many

species may succeed in finding suitable habitats, there is an increasing number of species that are expected to

fail migrat ing fast enough and thus may be at risk of becoming ext inct [Pereira et al., 2010].

This projected shift in species dist ribut ions might , in turn, affect the funct ioning of ecosystems [Pecl et al.,

2017], and thus also alter ecosystem services [Millennium Ecosystem Assessment , 2005].

The magnitude of ecosystem impacts, biodiversity decline, ext inct ion rates, and thus also alterat ion of

ecosystem services, depends on both future emissions of greenhouse gases and the success of potent ial

mit igat ion measures [IPCC, 2018].

The canton of Zurich is aware of these climat ic changes, and willing to deal with the upcoming challenges.

The effects of a changing climate are percept ible already today at mult iple levels within the canton, including
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Abb. 1. Prognostizierte Temperaturveränderungen (A) und Niederschlagsveränderungen (B) im Kan-
ton Zürich für die Monate Juni bis August im Jahr 2070 im Vergleich mit den Durchschnittswerten 
von 1961–1990 (Abbildungen aus Stamm 2019). 

Der Kanton Zürich reagierte auf die erwähnten Klima-Szenarien mit Massnahmenplänen zur 
Verminderung der Treibhausgasemissionen (Hutter et al. 2018) und zur Anpassung an das sich 
verändernde Kima (Holthausen et al. 2018). Unter anderem werden folgende Massnahmen 
vorgeschlagen: 

• Zum Erhalt von Feuchtlebensräumen und den auf sie angewiesenen Arten sollen Flächen 
gesichert werden, die das Potential zur Moorerweiterung haben. Ein Teil der ehemaligen, 
heute drainierten Moorflächen soll renaturiert und in ihren ursprünglichen Zustand rück-
geführt werden (Holthausen et al. 2018). 

• Der Wasserbedarf von flussufernahen Feuchtlebensräumen aus Grund- und Oberflächen-
gewässern soll beurteilt werden und moorhydrologische Pufferzonen zum Schutz von Moo-
ren ausgeschieden werden (Holthausen et al. 2018, Hutter et al. 2018). 

 

3 Ergebnisse der Literaturstudie 
Im Folgenden erläutern wir Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen die intakte Moore 
erbringen. Danach fokussieren wir auf die Entwicklung von Mooren unter zukünftig potentiell 
zu erwartenden Klimabedingungen. 

 

3.1 Moore und ihre Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen 

3.1.1 Hydrologie 
Moore sind auf Feuchtigkeit angewiesene Lebensräume und können sehr viel Wasser spei-
chern (Kimmel & Mander 2010), insbesondere wenn eine dicke Torfschicht vorhanden ist. So 
enthält frisch gestochener Heidetorf mindesten 37 % Wasser, Hochmoortorf kann bis mehr 
als 90 % Wasser enthalten (Tacke 1930). Die Grundwasserstände in den Mooren sind massge-
bend für die vorhandene Vegetation. Umgekehrt ist es möglich, aus der Vegetation recht gut 
auf die Wasserstände zu schliessen (Tab. 1, Liu et al. 2020). 

Unzutreffend sind Darstellungen der Hochmoorhydrologie, die das System als «Schwamm» 
beschreiben, welcher Niederschläge aufnimmt und dadurch den Abfluss reguliert und Über-
schwemmungen reduziert (Bragg 2002, Rydin & Jeglum 2013). Tatsächlich ist diese Fähigkeit 
beschränkt, da (undrainierte) Torfböden meist ohnehin wassergesättigt sind (Bragg 2002) und 
das nicht-wassergesättigte Acrotelm eine geringe Wasserrückhaltekapazität hat (Price et al. 
2016). Bei Starkniederschlägen tritt oberflächlicher Wasserabfluss deshalb meist schnell ein. 
Allerdings hängt der Abfluss auch vom hydrologischen Zustand ab. Geht eine Trockenperiode 
einem Starkniederschlagsereignis voraus, so können Moore unter Umständen Abflussspitzen 
dämpfen (Bragg 2002, Rydin & Jeglum 2013, Acreman & Holden 2013, Price et al. 2016). Al-
lerdings können häufige starke Schwankungen des Grundwasserspiegels langfristig die orga-
nische Matrix durch Abbauprozesse der organischen Substanz so verändern, dass die Was-
seraufnahme- und die Wasserspeicherkapazität vermindert wird (Bragg 2002, Rydin & Jeglum 
2013). Moore in Muldenlage (bei uns meist Flachmoore) können bei Starkniederschlägen als 
Retentionsbecken dienen, die kurzfristig überschwemmt werden und das Wasser langsamer 
wieder in die Bäche abgeben. Auch Oberflächenstrukturen («Rauigkeit») können den  Abfluss 
stark beeinflussen und zum Brechen von Hochwasserspitzen beitragen (Price et al. 2016). Zu-
sätzlich können Hochmoore, Durchströmungsmoore und gewisse Flachmoorsysteme durch 
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«Moor-Atmung» (Schwellen und Schrumpfen des Torfkörpers) eine gewisse Menge Wasser 
zusätzlich aufnehmen, auch wenn der Pegel konstant bleibt (Ingram 1983, Rydin & Jeglum 
2013). Insgesamt gibt es nur wenige Studien, die Effekte von Mooren auf Hochwasserspitzen 
tatsächlich untersuchten. Generelle Aussagen sind deshalb kaum möglich (Acreman & Holden 
2013, Price et al 2016), doch kann davon ausgegangen werden, dass intakte Moore Hochwas-
serspitzen bis zu einem gewissen Grad brechen können, insbesondere wenn der Wasserpegel 
in den Mooren tief ist. In drainierten Moore hingegen kann der Abfluss bei Starkniederschlä-
gen unter Umständen sehr schnell einsetzen ("flashy runoff"; Holden et al. 2006). Allerdings 
kann auch diese Aussage nicht generalisiert werden, da es auch Gegenbeispiele gibt (Price et 
al. 2016). 

 

Tab. 1. Vegetationstypen der Flachmoore mit ihren typischen Wasserständen; dargestellt an 
Jahresmittelwerten von Wasserständen, Anzahl Messjahren (n), Standardabweichung, Maximum und 
Minimum (aus Liu et al. 2020) 

  Vegetation type (Scientific name)  
Years of 

measure-
ment (n)  

Annual mean 
water level 

(cm below sur-
face) 

Standard 
deviation  

Max  Min  References  

1 Vegetation of open water  - 0 - 0 0 - 

2 Reed communities (Typho-Phragmitetum)       

 with Typha 13 11 10 -15 20 Geurts & Fritz 2018  

 with Glyceria   5  -20 40  

  with Phragmites  3 12 10 0 20 Geurts & Fritz 2018  

3 Tall sedges (Caricetum gracilis)        

 

 
 

with Carex gracilis  1 5 - -20 10 
Tüxen 1954, Balátova-Tuláčková 1968, 
Wiedenroth 1971  

 with Carex aquatilis  1 5 - -20 10 Grootjans & Ten Klooster 1980  

 with Carex acutiformis  1 20 - 0 45  

  with Phalaris  1 30 - 10 70 Everts & de Vries 1991  

4 Small sedges (Caricetum nigrae)        

 typicum  15 6 8 -7 20 de Haan 1992  

 with Carex lasiocarpa  4 13 4 8 18 de Haan 1992, Dierssen & Dierssen 1985 

 with Carex aquatilis  1 9 - 0 18 Grootjans & Van Tooren 1984 

  with Carex rostrata 1 9 - 0 18 de Haan 1992, Zarzycki 1958  

5 Acid small sedges  1 7 - 0 30 Grootjans & Ten Klooster 1980  

6 Wet meadows (Calthion palustris) 1 19 - 0 42 
Tüxen 1954, Balátova-Tuláčková 1968, 
Grootjans & Ten Klooster 1980  

7 
Poor wet meadows (Cirsio-Molinie-
tum)  

13 26 7 14 36 de Haan 1992  

8 Drained wet meadows  1 0 - -20 70 Grootjans et al. 1985  

9 Flooded fertilised meadows  1 40 - 20 80 Everts & de Vries 1991  

10 Unmanaged meadows  1 15 - 0 45 Everts & de Vries 1991  

 

 

3.1.2 Artenvielfalt 
Moore beherbergen zahlreiche, an oligotrophe, wassergesättigte Verhältnisse angepasste Ge-
fässpflanzen und Moose, die in anderen Ökosystemen kaum vorkommen, so diverse Torf-
moos-Arten (Sphagnum spp.), die vor allem in Hochmooren wachsen, weitere Moose wie die 
an nassen Stellen in Flachmooren vorkommenden Braunmoose und zahlreiche fleischfres-
sende Pflanzenarten (DuRietz 1954, Delarze et al. 2015, Kimmel & Mander 2010, Küchler et 
al. 2018, Minayeva & Sirin 2012). Für den Kanton Zürich gilt, dass mehr als ein Viertel aller in 
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Feuchtgebieten gefundenen Gefässpflanzenarten als Spezialisten gelten und dass aufgrund 
der Kleinheit und der Isolation dieser Gebiete ein Teil dieser Arten aussterben dürfte, wenn 
keine Gegenmassnahmen, wie Vernetzungen, ergriffen werden («Aussterbeschuld»; Jamin et 
al. 2020). Für zahlreiche Vogelarten stellen Moore ein wichtiges Bruthabitat dar und fast alle 
Amphibienarten der Schweiz kommen in Mooren vor (Grosvernier 2007). Die Moore beher-
bergen auch zahlreiche Spezialisten ganz anderer Lebensformen, wie die Testate-Amöben, die 
von sehr kleinräumigen Standortsunterschieden abhängen und so zur Rekonstruktion des ver-
gangenen Klimas herangezogen werden können (Swindles et al. 2019). Rydin & Jeglum (2013) 
geben einen umfassenden Überblick über verschiedenste weitere Taxa in Mooren (Arthropo-
den, Bakterien, Pilze, Flechten, Protozoen, Algen etc.), die teilweise mit vielen Arten vertreten 
sein können. Allerdings sind gerade die für viele Ökosystemfunktionen wichtigen Bakterien, 
Pilze und Protozoen noch wenig erforscht. 

 

3.1.3 Temperaturregulation 
Moore regulieren das Lokalklima durch Evapotranspiration und die damit verbundene Ände-
rung der Wärme- und Feuchtigkeitsbedingungen (Kimmel & Mander 2010). Unter wärmeren 
oder trockeneren Klimabedingungen ist der Effekt stärker als in kühleren und feuchteren (Pa-
rish et al. 2008). Infolgedessen ist das Klima mit ausgedehnten Mooren kühler und feuchter 
(Edom 2001, Solantje 1999 in Trepel 2008). 

 

3.1.4 Archiv historischer und prähistorischer Ereignisse 
Moore sind einzigartige Archive, die aufgrund der Sauerstoffarmut in den wassergesättigten 
Torfschichten organische Reste über Jahrtausende aufbewahren können. Die Analysen von 
Makropflanzenresten und Pollen liefern damit Erkenntnisse über die Klimageschichte seit dem 
Ende der letzten Eiszeit (Marcisz et al. 2020, Roulet et al. 2007, Swindles et al. 2019, Yu 2010) 
und über die Vegetationsgeschichte bis zurück ins Mesolithikum (Godwin 1940) oder ins Mit-
telpaläolithikum (Woillard 1978). Es ist u.U. sogar möglich mittels Pollen aus Mooren die Exis-
tenz heutiger Pflanzenarten genetisch zurückzuverfolgen, wie Suyama et al. (1996) am Bei-
spiel von Abies-Pollen aus dem Pleistozän nachwies. Darüber hinaus liefern Moore auch Er-
kenntnisse zur Besiedlungszeit einer Region (Mitchell et al. 2011) oder zur menschlichen Ge-
schichte, wie z.B. durch im Moor konservierte historische Gegenstände wie Boote, Werk-
zeuge, Netze, Waffen, etc. aus der Bronze- und der Eisenzeit oder zahlreiche vollständig er-
haltene Moorleichen aus der römischen und vorrömischen Zeit, im Einzelfall zurück bis ins 
Jahr 8000 v.Chr. (van der Sanden 1996). 

Da in den Torfschichten auch Reste der Torfmoose gut erhalten bleiben, lässt sich die Torf-
moosvegetation von Mooren über Jahrhunderte zurückverfolgen und mit vergangenen Klima-
schwankungen in Beziehung setzen (z.B. Marcisz et al. 2020). Solche Studien sind enorm wich-
tig, um Effekte prognostizierter klimatischer Veränderungen abschätzen zu können. 

 

3.1.5 Moore als Kohlenstoffspeicher 
Moore sind mit nur 3 % der Landfläche der grösste Kohlenstoffspeicher der Welt (Joosten et 
al. 2016, Frolking et al. 2011, Kimmel & Mander 2010, Rounsevell et al. 2018), wobei die nörd-
lichen Moore daran einen grossen Anteil haben (Rydin & Jeglum 2013). Die Schätzungen des 
Kohlenstoffvorrates der nördlichen Moore gehen allerding weit auseinander. Rydin & Jeglum 
(2013) schätzten diesen Kohlenstoffspeicher auf etwa 310 Gigatonnen (Gt) Kohlenstoff, wäh-
rend Yu et al. (2010) die Menge auf 473–621 Gt Kohlenstoff schätzten. Neueste Schätzungen 
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gehen gar von 1055 Gt Kohlenstoff aus (Nichols & Peteet 2019), was mehr ist, als die gesamte 
Kohlenstoffmenge von 829 Gt in der Athmosphäre (IPPC 2013). Die gegenwärtige Einlagerung 
von Kohlenstoff in den etwas mehr als 3–4 Millionen km2 ungestörter Torfböden der Welt 
beträgt etwa 0,1 Gt pro Jahr (Joosten & Couwenberg 2008, Frolking et al. 2011). Da seit der 
Industrialisierung 0,6 Millionen km2 nicht-tropischer Moore vernichtet und ein grosser Teil der 
verbleibenden Moore drainiert wurden, entspricht das noch etwa der Hälfte der vorindustri-
ellen Zeit (Tab. 2, Frolking et al. 2011). Rogiers et al. (2008) untersuchten den CO2-Ausstoss 
subalpiner Hochmoore in der Schweiz. Sie schätzten für die vergangenen 120 Jahre einen Ge-
samtverlust von 18–33 t/ha. Aktuell wird für die Schweiz angenommen, dass die drainierten 
Hochmoore pro Jahr ca. 19'000 Tonnen CO2 ausstossen (Gubler 2017). Alle organischen Böden 
zusammen (die in der Bodenkunde immer noch als Moore gelten), emittieren in der Schweiz 
zwischen 509’785 und 1’052’218 t CO2 pro Jahr bzw. zwischen 16,9 und 34,9 t CO2 pro Hektare 
(Wüst-Galley et al. 2020). Es wird geschätzt, dass unter der gegenwärtigen Nutzung der im 
Moment noch vorhandene Kohlenstoffvorrat in organischen Böden der Schweiz in ca. 115 bis 
230 Jahren vollständig emittiert sein wird (Wüst-Galley et al. 2020). 

 

Tab. 2. Gegenwärtige weltweite jährliche Emissionsschätzungen für ungestörte und gestörte Moore 
(engl. peatlands), ausgenommen natürliche Störungen. Der vorindustrielle Wert nimmt zusätzlich zur 
heute noch bestehenden Moorfläche 60 Mha nicht-tropische Moore an, welche drainiert wurden und 
in den vergangenen Jahrhunderten verlorengingen. Die Unsicherheit bei den Werten ist gross wegen 
der Verschiedenheit der Moortypen und ungenauer Flächenschätzungen (aus Frolking et al. 2011). 

    Emissions 

Peatland category  Area (Mha) Pg CO2–C y–1 Pg CH4 y–1 Pg N2O–N y–1 

Preindustrial  – – – – 

Non-tropical  400 -0.2 0.04 0.00002 

Tropical  60 -0.03 0.001 0.000003 

Total preindustrial  460 -0.2 0.04 0.00002 

Contemporary undisturbed      
Non-tropical 300 -0.1 0.03 0.00002 

Tropical  40 -0.02 0.0008 0.000002 

Total undisturbed 340 -0.1 0.03 0.00002 

Contemporary disturbed      
Non-tropical crop 30 0.2 0.00006 0.0002 

Non-tropical non-crop 10 -0.02 0.00007 0.00003 

Tropical  20 0.1 0.0001 0.0002 

Total disturbed 60 0.2 0.0002 0.0004 

Contemporary total 400 0.1 0.03 0.0004 

 

Einfluss der Nutzung 

Neben dem Torfabbau ist die landwirtschaftliche Nutzung der produktiven Torfböden in 
Moorgebieten die Haupt-Ökosystemdienstleistung für den Menschen (Kimmel & Mander 
2010). Beides erfordert jedoch eine vorhergehende Entwässerung durch Drainagen. Die Nut-
zung von Torfböden hat einen erheblichen Einfluss auf die Menge an Treibhausgasen, die 
diese emittieren (Rousevell et al. 2018). Drei verschiedene Gase stehen im Vordergrund: CO2, 
CH4 und N2O. Durch die mit der Drainierung verbundene Belüftung kommt es vermehrt zu 
aerobem Abbau organischer Substanz: Es werden CO2 und N2O freigesetzt (Myhre et al. 2013). 



8 
 

Düngung drainierter Torfböden kann zusätzlich die N2O-Emissionen erhöhen (Maljanen et al. 
2010). Frolking et al. (2011) schätzen, dass die N2O-Emissionen drainierter Torfböden 10-mal 
höher sind als jene in ungestörten Mooren. Gegenwärtig seien das etwa 3 % des weltweiten 
Ausstosses. Dafür sinken die CH4-Emissionen durch die Drainage auf etwa 10 % im Vergleich 
mit ungestörten Mooren (Frolking et al. 2011). Nicht-tropische Torfböden mit Ackerbau schei-
den etwa 12,5-mal so viel CO2 aus, wie ungestörte aufnehmen können (Frolking et al. 2011, 
Tab. 2). Selbst unter Wiesen- und Weidenutzung werden drainierte Moore oft zu CO2-
Emittenten. So führt beispielsweise die Überweidung von Mooren zu Torfabbau, massiven 
CO2-Emissionen und einem Verlust der Speicher- und Rückhaltekapazität für Kohlenstoff und 
Wasser (Rounsevell et al. 2018). Hiraishi et al. (2014) schätzen den Ausstoss von Hoch- und 
Flachmooren der gemässigten Zone unter Grünlandnutzung auf etwa 18,5 t CO2 pro ha und 
Jahr, während nach Drösler & Kraut (2020) Ackerland auf Torfböden ca. 35 t CO2-Äquivalente 
pro ha und Jahr ausstösst und intensiv genutztes Grünland auf (trockenen) Torfböden immer-
hin noch ungefähr 30 t. Unter der gegenwärtigen Nutzung werden also beträchtliche Mengen 
CO2 aus organischen Böden emittiert (Wüst-Galley et al. 2020). Zusätzlich entweichen grös-
sere Mengen CH4 und organischer Kohlenstoff aus Drainagegräben (Joosten et al. 2016), wo-
bei in Europa die drainierten Moore im globalen Massstab vernachlässigbare Methanquellen 
sind, jedoch wichtige CO2-Quellen (Couwenberg et al. 2011). 

 

Einfluss von Wiedervernässungen 

Der Wasserspiegel bestimmt weitgehend die Treibhausgasbilanz eines Moores. Dabei stehen 
die Emissionen von CO2 und CH4 meist einander entgegen. Bei höheren Wasserständen ist die 
CO2-Emission geringer als bei tiefen, dafür die Methan-Emission höher. Wiedervernässte 
nährstoffreiche Torfböden können gegenüber undrainierten stark erhöhte CH4-Emissionen 
aufweisen, wenn die Streu ihrer Vegetation sich nach dem Absterben leicht zersetzt und an-
schliessend die erhöhte Nährstoffverfügbarkeit die Methanbildung antreibt (Augustin & 
Chojnicki 2008, Glatzel et al. 2011). Allerdings nehmen die Methanemissionen mit zunehmen-
der Tiefe des Grundwassers logarithmisch ab, sodass bereits ab ca. 15 cm Tiefe die Emissionen 
nur noch ein Hundertstel der Emissionen bei 0 cm Tiefe betragen (Abb. 2; Laine & Vasander 
1996 zit. in Rydin & Jeglum 2013). Die Treibhausgaswirkung von Methan ist zwar 28-mal höher 
als jene von CO2, dafür verbleibt Methan aber nur relativ kurze Zeit (ca. 10 Jahre) in der At-
mosphäre. Die Methanlast der Atmosphäre hängt somit vom stetigen Nachschub ab (Frolking 
2011).  

Mit dem Wasserstand interagieren eine Reihe von Faktoren und können die Bilanz der Klima-
gase wesentlich beeinflussen: So können Aerenchym-Pflanzen (z.B. Phragmites communis, E-
riophorum spp., Carex lasiocarpa) die CH4-Ausgasung wesentlich erhöhen, vor allem wenn der 
Grundwasserstand schon relativ hoch ist (> -20 cm; Couwenberg & Fritz 2012). Das Methan 
kann im Aerenchym dieser Arten hochsteigen, ohne von den methanotrophen Bakterien im 
Torf aufgenommen zu werden, die es sonst zumindest teilweise abbauen würden (Raghoebar-
sing et al. 2005, Rydin et al. 2013). Der Abbau des Torfs wird von der botanischen Zusammen-
setzung bestimmt (Sphagnen, Seggen, Holz etc.). Im Allgemeinen zersetzt sich Seggentorf 
leichter als Sphagnum-Torf wobei es selbst zwischen den Sphagnum-Arten Unterschiede gibt 
(Rydin & Jeglum 2013). 
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Abb. 2. Je grösser der Abstand zwischen Torfoberfläche und Grundwasserstand ist, desto höher sind 
die CO2-Emissionen (links) und umso niedriger sind diejenigen von CH4 (rechts), da eine dickere belüf-
tete Schicht zu erhöhter aerober Atmung und damit höheren Oxidationsraten von CH4 zu CO2 führen. 
Zu beachten ist die logarithmische Skala in der rechten Abbildung (aus Rydin & Jeglum 2013). 

 

Wiedervernässungen können die Treibhausgasemissionen effektiv reduzieren (Paul 2013). So 
konnte an der Drentsche Aa in den Niederlanden die Treibhausgasemission kalkreicher Flach-
moore durch Wiedervernässungen um rund 20 % reduziert werden (CO2-Äquivalente). Die Re-
duktion des CO2-Ausstosses überwog die Wirkung des Anstiegs an Methan-Ausstoss (Liu et al. 
2020). Bei Wiedervernässungen ist es optimal, wenn der Wasserspiegel nach der Vernässung 
nahe an der Oberfläche ist (ca. -10 cm; Couwenberg et al. 2011). Trotz erhöhter CH4-
Emissionen, emittieren wiedervernässte Torfböden per Saldo weniger Treibhausgase (CO2-
Aequivalente) als drainierte, sodass bei Wiedervernässung ein substantieller Vorteil für das 
Klima resultiert (Joosten et al. 2016, Kimmel & Mander 2010, Paul 2013). Dies wird auch in 
aktuellen CO2-Kompensationsansätzen berücksichtigt (www.myclimate.org). 

 

3.1.6 Moore als Orte der Erholung und Bildung 
Moore sind seit jeher mystische, aber auch unheimliche Orte für den Menschen. Neben den 
eindrucksvollen Moorlandschaften mit ihren seltenen und spezialisierten Arten und der oft 
ästhetischen Stimmung mit Tümpeln, Nebelschwaden und knorrig gewachsenen oder abge-
storbenen Bäumen, tragen zahlreiche schaurige Legenden zur Anziehungskraft der Moore 
auf den Menschen bei. Moore sind deshalb Ausflugsziel und werden als Naherholungsge-
biete und für touristische Zwecke genutzt. Sie können so zur regionalen Wertschöpfung bei-
tragen. Als Modellökosystem für die Auswirkungen von Ausbeutung von Rohstoffen auf Öko-
systemfunktionen und Zusammenhänge von Nutzung, Treibhausgasen und Klimawandel, so-
wie die spezielle Biodiversität liefern Moore zudem zahlreiche kulturelle Ökosystemdienst-
leistungen für die Bereiche Bildung und Forschung (Kimmel & Mander 2010).  

 

Fazit: Moore erbringen eine Reihe von Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen. Zu nennen 
wäre insbesondere ihre CO2-Speicherfunktion, aber auch ihre Wirkung auf das Mesoklima, ihre 
Funktion als Archive und für Erholung und Bildung. Auch für die Biodiversität sind sie äusserst 
wichtig, beherbergen sie doch viele spezialisierte Arten, die nur in Mooren vorkommen können. 
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Ihre Funktion als Lebensraum für diese spezialisierten Arten hängt davon ab, wie gut es gelingt, 
die Rahmenbedingungen bezüglich Hydrologie und Nährstoffversorgung zu erhalten. Durch 
Wiedervernässungen drainierter Moore können ihre Funktionen und Dienstleistungen wieder-
hergestellt werden. 

3.2 Moore unter verschiedenen Klimabedingungen 

3.2.1 Abhängigkeit der Moortypen von Temperatur- und Niederschlagsverhältnissen 
Niederschlag und Jahrestemperatur sind die wichtigsten klimatischen Faktoren für das Vor-
kommen verschiedener Moortypen. Charman et al. (2013) untersuchten die letzten 1000 
Jahre Moorgeschichte in der borealen Zone und stellten fest, dass Flachmoore bei einem un-
gefähren Gleichgewicht zwischen Niederschlag und Evapotranspiration oder einem leichten 
Niederschlagsüberschuss (Faktor 0,5–1,7) existierten, Hochmoore bei einem leichten bis star-
ken Niederschlagsüberschuss (Faktor 1–3). Vitt (2006) bezog zusätzlich noch die durchschnitt-
liche Jahrestemperatur ein und stellte die wichtigsten Moortypen der borealen Region unter 
Berücksichtigung des mittleren Jahresniederschlags und der mittleren Jahrestemperatur dar 
(Abb. 3). Die Abbildung zeigt deutlich, das Moore unter sehr verschiedenen Niederschlag-
Temperatur-Kombinationen vorkommen können und dabei sind nur die Klimaverhältnisse in 
der borealen Region berücksichtigt. Gemäss dieser Darstellung dürften bei 
Jahresniederschlägen von um die 1000 mm oder mehr und Jahrestemperaturen von etwa 9°C 
die meisten Moore im Kanton Zürich im Bereich der «subcontinental bogs» liegen.  

Ein Blick auf die Verbreitung von Hochmooren in Europa verdeutlicht jedoch, dass intakte und 
funktionierende Hochmoorlandschaften auch unter natürlicherweise deutlich harscheren 
Bedingungen, also viel geringeren Jahresniederschlagsmengen und vergleichbaren oder sogar 
höheren Jahresmittel- und Sommertemperaturen wie in der Region Zürich vorkommen 
können: Hochmoore finden sich praktisch in ganz Europa unter unterschiedlichsten 
klimatischen Bedingungen, von den Bergregionen des Mittelmeerraumes, unter atlantischen 
Bedingungen mit ähnlich hohen Niederschlagsmengen wie in der Schweiz, bis hin zu 
(sub)kontinentalen Klimabedingungen des Baltikums mit eher trockenen Sommermonaten 
und mittleren Jahresniederschlagsmengen unter 600 mm (Joosten et al. 2017, Rounsevell et 
al. 2018). Auch der Nordosten Deutschlands, mit durchschnittlichen Jahrestemperaturen von 
etwa 8,5°C und Niederschlagsmengen unter 600 mm ist die trockenste, aber gleichzeitig auch 
moorreichste Region Deutschlands (Goral & Müller 2010, Luthardt et al. 2010). Diese 
Anpassung von Moorökosystemen an unterschiedlichste Klimabedingungen legt die Existenz 
der Moore im Kanton Zürich, auch unter den prognostizierten zukünftigen Klimaverhältnissen 
nahe. 

Die Widerstandsfähigkeit natürlicher Torfgebiete gegenüber dem Klimawandel beruht auf ih-
rer Selbstregulierung, aber diese Kapazität ist nicht unbegrenzt (Minayeva & Sirin 2012). Das 
Torfarchiv der letzten 8000 Jahre bestätigt diese Anpassungsfähigkeit und zeigt eine bemer-
kenswert konstante Torfakkumulation in Moorökosystemen, selbst unter grösseren Klimaän-
derungen. Weber (1902 in Lindsay 2010) sah im Muster von Teichen, Rippen und Bulten einen 
reaktiven Mechanismus, welcher eine Resilienz des Moorsystems gegenüber ändernden 
Klimabedingungen erzeugt. Lindsay (2010) bestätigte, dass trockenere Bedingungen zu einer 
Veränderung der Vegetation mit mehr Bulten und an trockenere Bedingungen angepassten 
Arten führen können, dadurch aber gleichzeitig der Wasserspiegel im Torf konstant gehalten 
wird. Steigen Temperatur und sinken Niederschläge allerdings zu stark wird ein Verlust der 
charakteristischen Eigenschaften von Sphagnum-dominierten Moore erwartet (Abb. 4, Lind-
say 2010). Genau dies befürchtet Lindsay (2010) für die britischen Deckenmoore bis ins Jahr 
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2080, falls die Temperaturen in Schottland bis 4°C steigen, die Sommerniederschläge 10 % 
abnehmen und die Winterniederschläge nicht mehr als 10 % zunehmen (Lindsay 2010). 

 
Abb. 3. Beziehungen zwischen Klima (Niederschlag und Temperatur) und den Hauptmoortypen in 
Nordamerika (aus Vitt 2006). Es zeigt sich ein deutlicher Zusammenhang zwischen Moortypen und 
Klimavariablen. Die meisten Moore im Kanton Zürich dürften im Bereich der «subcontinental bogs» 
liegen. 

 

 

Auf dem Europäischen Kontinent sanken die durchschnittlichen Wasserspiegel der Moore in 
der Periode von 1300 bis 1500 und wieder seit dem Jahr 1750, wie Studien von Testate-Amö-
ben im Torf ergaben (Abb. 5, Swindles et al. 2019). Trockener geworden sind Moore, die ins-
besondere in Gebieten liegen, wo die Sommertemperaturen (Juni-August) von 1850–1899 bis 
1950–1999 um mehr als 1° C anstiegen. Die bereits durch die Klimaveränderung verursachte 
Austrocknung europäischer Moore wurde wahrscheinlich durch menschlichen Einfluss (Auf-
forstungen, Torfgewinnung Drainagen, Abbrennen etc.) noch verschärft (Parish et al. 2008, 
Swindles et al. 2019). Luthardt et al. (2010) bestätigen diese Zusammenhänge. Trotz gestiege-
ner Temperaturen und Verschiebungen der Niederschlagsmengen hin zu trockeneren Som-
mermonaten in den vergangenen Jahrzehnten, war kein negativer Trend des Zustands von 
Waldmooren mit ungestörten Grundwasserleitern zu beobachten. Selbst in subkontinental 
geprägten Regionen wie der Uckermark (NO-Deutschland) mit einer durchschnittlichen Nie-
derschlagsmenge von 500 mm (Dengler et al. 2004), ist im gegenwärtigen Klima unter unge-
störten Bedingungen Moorwachstum möglich (Luthard et al. 2010). 
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Abb. 4. Verschiedene Veränderungsstufen bei zunehmender Klima-Erwärmung in Deckenmooren. Die 
Wirkung stetig steigender Temperaturen und sinkender Wasserspiegel auf die Mikrotopographie und 
Vegetation eines Deckenmoores wird wahrscheinlich eher als graduelle Veränderung erscheinen als in 
Stufen, aber die hier gezeigten 4 Stufen veranschaulichen die Schlüssel-Elemente der Veränderung. 
Durch den Wegfall der nassen Schlenken mit ihren typischen Sphagnum-Arten wird zunächst die 
Mikrotopographie vereinfacht. Die Mooroberfläche wird durch Sphagnum-Arten der Bulten dominiert, 
welche als kräftige Torfbildner wirken, während Gefässpflanzen langsam zahlreicher werden. Wenn 
die Temperaturen weiter ansteigen und der Wasserspiegel weiter fällt, wird der Sphagnum-Teppich 
auf eine immer dünner und lückiger werdende Schicht, die z.B. aus der Bultart Sphagnum capillifolium 
besteht, reduziert. Die Zwergsträucher werden dominanter. Schliesslich geht der Sphagnum-Teppich 
vollständig verloren und es bleibt eine haplotelmische Oberfläche (d.h. das Akrotelm fehlt, das Kato-
telm liegt ungeschützt offen), welche das Wachstum von Nicht-Sphagnum-Moosen zusammen mit 
Zwergsträuchern und weiteren Arten fördert (aus Lindsay 2010).  

 

 

Auch geologische Gegebenheiten können einen Einfluss auf die Stärke der Effekte haben: 
während Moore an Endmoränenstandorten keine Veränderungen zeigten, trockneten jene an 
Grundmoränenstandorten bei Veränderungen im Wassereinzugsgebiet aus. Als Hauptursa-
chen für negative Entwicklungstrends wird vor allem die Senkung des Grundwasserspiegels 
durch Drainagen oder weitere Hydromeliorationen durch Bergbau sowie Fehlbestockung im 
Wassereinzugsgebiet in Kombination mit der zunehmenden Kontinentalisierung genannt (Go-
ral & Müller 2010, Luthard et al. 2010, Minayeva & Sirin 2012). Auch im Rahmen des Projekts 
«espace marais» (Grosvernier et al. 2018) wurde gefordert das Wassereinzugsgebiet der 
Moore als hydrologische Schutzzone zu erhalten oder wiederherzustellen. 

Selbst wenn bioklimatische Modelle voraussagen, dass ein Moor aus seinem bioklimatischen 
Rahmen fallen wird, bedeutet das wegen der Resilienz etablierter Moore nicht den soforti-
gen Verlust seiner Kohlenstoffspeicherkapazität oder seiner anderen Funktionen (Gallego-
Sala et al. 2016). Hingegen sind degradierte Moore mit gestörtem Wasserhaushalt verletzli-
cher gegenüber der Klimaveränderung (Parish et al. 2008, Rounsevell et al. 2018). Steigende 
Temperaturen und grössere Trockenheit werden die Degradierung verschärfen. Diese wei-
tere Degradierung führt zu einer positiven Rückkoppelung, welche das Klima durch ver-
stärkte Treibhausgasemissionen weiter belasten könnte (Gallego-Sala et al. 2016). 
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Abb. 5. Standardisierte Grundwasserspiegel (WTD) von Mooren aus Europäischen Grossregionen (Bri-
tannien und Irland, Skandinavien und Baltikum, Kontinentaleuropa). Die Graustufen zeigen die chro-
nologische Präzision der Datenpunkte. Die mittleren Werte (gelbe Linien) wurden durch eine Loess-
Glättung modelliert, mit 95 % Vertrauensintervall (rot). DACP = dark age cold period, Kaltzeit am Ende 
der Antike; MWP = Mittelalterliche Wärmeperiode; LIA = little ice age (aus Swindles et al. 2019). 

 

 

3.2.2 Interaktion von erhöhter CO2-Konzentration und Düngung mit verändertem Klima 
Erhöhte CO2-Konzentrationen in der Atmosphäre sind der Grund für den Klimawandel. Wie 
sich diese erhöhten Werte auch in Kombination mit Düngung auf Pflanzenwachstum und Eva-
potranspiration in Mooren auswirken können, wurde in kombinierten Gewächshaus- und Frei-
landexperimenten untersucht. Während erhöhte CO2-Konzentrationen unter bestimmten Be-
dingungen das Höhenwachstum und den Biomassezuwachs von Sphagnum stimulierten, blieb 
das Wachstum von Gefässpflanzen unbeeinflusst. Ausserdem reduzierte sich die Evopotrans-
piration durch erhöhte CO2-Konzentrationen während mehrerer, aufeinanderfolgender Jahre 
aufgrund der kürzer geöffneten Stomata und damit reduzierter Gefässpflanzentranspiration 
um ca. 10 %. Diese verbesserte Effizienz der Wassernutzung ist eine häufig festgestellte Reak-
tion von Gefässpflanzen auf erhöhte CO2-Konzentrationen (Arp et al. 1998, Heijmans et al. 
2001a, Heijmans et al. 2001b, Heijmans et al. 2002). Die direkten Effekte der erhöhten CO2-
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Konzentration in der Atmosphäre dürften allerdings erst in Kombination mit Stickstoffeinträ-
gen sowie erhöhter Temperatur und geringeren Niederschlägen zur Geltung kommen. 

Andererseits können Sphagnen ihre Transpiration nicht regulieren, da sie keine Stomata 
besitzen. Unabhängig von der CO2-Konzentration können deshalb erhöhte Temperaturen zu 
schnellerer Austrocknung und Absterbeerscheinungen der Torfmoose führen (Heijmans et al. 
2002). Auch ein erhöhter Stickstoffeintrag kann Moose ebenfalls direkt schädigen (Boch et al. 
2018), oder eine Beeinträchtigung der Torfmoose durch verstärktes Wachstum von 
Gefässpflanzen und erhöhter Gefässpflanzendeckung bedingen (Heijman et al. 2001a). Zudem 
kann der Anteil von Gräsern in der Vegetation zu Lasten der Sphagnen verschoben werden 
(Berendse et al. 2001). Der Torf wird damit besser abbaubar was wiederum die Freisetzung 
von CO2 und Methan erhöhen kann (Augustin & Chojnicki 2008, Glatzel et al. 2011), was 
womöglich die Effekte des Klimawandels noch verschärft. Solche Effekte treten bei 
Extremereignissen (z.B. ein trockenes Jahr) bereits heute auf (Gerdol et al. 2008). 
Schlüsselfaktoren für die CO2- und CH4-Budgets sind die Lage des Grundwasserspiegels und 
der Anteil mikrotopographischer Strukturen, welche die mikrobiologischen Prozesse 
beeinflussen (Rydin & Jeglum 2013). 

 

3.2.3 Kohlenstoffakkumulation und -abbau unter verschiedenen Klimabedingungen 
In borealen Mooren konnte gezeigt werden, dass Kohlenstoffakkumulationsraten während 
der letzten 1000 Jahre positiv und linear mit der Länge der Wachstumsperiode und der pho-
tosynthetisch aktiven Strahlung zusammenhängen (Charman et al. 2013). In der mittelalterli-
chen Warmzeit war die Torfakkumulation weltweit höher als während der Kleinen Eiszeit. Dies 
wohl eher wegen der höheren Bewölkungsdichte während der Kleinen Eiszeit und weniger 
wegen der Temperatur, weil die photosynthetisch aktive Strahlung die C-Fixierung viel stärker 
beeinflusst als die Temperatur (Charman et al. 2013). Die Temperatur spielt gemäss Galego-
Sala (2018) je nach Ort eine unterschiedliche Rolle: unter wärmerem Klima führt die erhöhte 
Nettoprimärproduktion nur in hohen und mittleren Breiten (boreale bis temperate Zone) zu 
einer erhöhten Torf-Akkumulation. In niedrigen Breiten (subtropisch) überwiegt die erhöhte 
Abbaurate den Zuwachs durch die erhöhte Nettoprimärproduktion. Für die meisten Moorty-
pen in Österreich erwiesen sich die Sommertemperaturen als besonders wichtig für ihre Ver-
breitung, ausgenommen bei Schwingrasen (Essl et al. 2012). Erhöhte Temperaturen können 
sich allerdings recht unterschiedlich auf verschiedene Arten in den Mooren auswirken. In ei-
nem Feld-Experiment im französischen Jura zum Beispiel hatte eine künstlich erhöhte Tempe-
ratur während Regenperioden nur einen vernachlässigbaren Einfluss auf die Photosynthese-
kapazität von Sphagnum medium, einer oft dominanten Art, die eine intermediäre Stellung 
zwischen Bulten und Schlenken einnimmt. Dagegen stieg diese bei S. fallax, eine häufige Art 
feuchter bis nasser Senken, um 40 %. Bei Trockenperioden bewirkte die Erwärmung hingegen 
einen deutlich negativen Effekt auf die Photosynthesekapazität von S. fallax, während bei S. 
medium kaum ein Effekt auszumachen war. Die unterschiedliche, komplementäre Reaktion 
der beiden dominierenden Sphagnum-Arten bezüglich steigender Temperaturen und ver-
mehrter Trockenheit führte dazu, dass die Produktivität des Moores mehr oder weniger kon-
stant blieb (Jassey & Signarbieux 2019). Allerdings ist davon auszugehen, dass bei grösserer 
Erwärmung und Austrocknung auch die Produktivität zu sinken beginnt. So war zum Beispiel 
im Sommer 2003 mit sehr hohen Luft- und Bodentemperaturen aber insgesamt durchschnitt-
lichen Niederschlägen (die aber von langen Trockenperioden begleitet waren) die CO2-
Aufnahme in einem alpinen Hochmoor der Dolomiten deutlich reduziert, was dazu führte, 
dass das Moor im Hochsommer von einer CO2-Senke zu einer CO2-Quelle wurde (Gerdol et al. 
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2008). Dies, weil die beobachtete Reduktion der CO2-Aufnahme von einer erhöhten Ökosys-
tematmung begleitet war. Die reduzierte CO2-Aufnahme war vor allem durch die reduzierte 
Photosyntheserate der Sphagnen verursacht, welche vermehrt austrockneten (Gerdol et al. 
2008). 

Auch der Einfluss des Wassers auf die Torfakkumulation wurde verschiedentlich untersucht: 
Experimentelle Trockenheit in einem Kalkflachmoor in Alaska reduzierte die Pflanzenproduk-
tivität und liess es von einer CO2-Senke zu einer CO2-Quelle werden (Chivers et al. 2009). Ex-
perimentelle Flutung verstärkte die Funktion des Moores als CO2-Senke durch erhöhte Pflan-
zenproduktivität und reduzierte Atmung und verringerte die Abhängigkeit der Atmung von 
der Temperatur (Chivers et al. 2009). In neun untersuchten Moortypen in Österreich war die 
Summe der Frühjahrs- und Sommerniederschläge insbesondere für jene Moortypen wichtig, 
die ganz oder teilweise vom Grundwasser abhängen (alpine Flachmoore, Übergangsmoore, 
Schwingrasen, Pioniervegetation auf Torf), um ihre gegenwärtige Verbreitung zu erklären. 
Ombrotrophe Moore stellten sich gegenüber einer Klimaerwärmung allerdings als am verletz-
lichsten heraus (Essl et al. 2012). Auch in Bayern zeigten langjährige Vergleiche von Mooren 
entlang von Klimagradienten ihre Empfindlichkeit gegenüber Trockenheit (Kaule et al. 2015): 
Kaule et al. (2015) vermuteten, dass bei weniger als 1000 mm/a Niederschlag selbst bei um-
fassenden Massnahmen keine erfolgreiche Regeneration von Hochmooren möglich sei. Sie 
stützen sich bei dieser Aussage aber auf lediglich drei untersuchte Moore. In allen Hochmoo-
ren mit mindestens 1000 mm/a Niederschlag ist eine erfolgreiche Regeneration möglich. Zwi-
schen 1000 mm/a und 1300 mm/a ist jedoch ein Rückstau zwingend erforderlich. Ab einem 
Niederschlag von 1300 mm/a erfolgte allein durch natürlichen Grabenverfall eine erhebliche 
Zunahme der torfbildenden Vegetation zwischen 1969/74 und 2010/13. Schwingrasen (z.B. in 
Torfstichen) konnten sich auch bei geringen Niederschlägen halten, sofern oligotrophes Moor-
wasser genügend einfliessen konnte (Kaule et al. 2015). Gallego-Sala et al. (2018) zeigen wei-
ter, dass die Feuchtigkeit vor allem ein gewisses Mindestmass überschreiten muss, um den 
mikrobiellen Kohlenstoffabbau genügend zu bremsen, damit Kohlenstoff akkumuliert werden 
kann. Allerdings bringt die Erhöhung zu sehr hohen Feuchtigkeitswerten keine höheren Akku-
mulationsraten. 

Torfakkumulierung dürfte bei wärmeren Bedingungen erhöht werden, zumindest solange ge-
nügend Feuchtigkeit vorhanden ist, um den Wasserspiegel hoch zu halten (Yu et al. 2011). Bei 
verringerten Sommerniederschlägen kann eine Schwelle im Verhältnis von Niederschlag und 
Evapotranspiration überschritten werden, so dass die Moore aufhören zu wachsen (Abb. 6, 
Charman et al. 2013). Moore in Zentraleuropa dürften allerdings noch einige Jahrzehnte zu-
sätzlichen Kohlenstoff einlagern, wie Modellrechnungen ergeben haben (Gallego-Sala et al. 
2018). Unter den extremsten Klimawandelszenarien werden wahrscheinlich bereits ab ca. 
2040 die Moore im südlichen Mitteleuropa keinen zusätzlichen Kohlenstoff mehr einlagern 
und sich langsam zu CO2-Quellen entwickeln (Gallego-Sala et al. 2018), wenn keine Gegen-
massnahmen getroffen werden. Global gesehen könnte sich die Moorfläche aber unter den 
prognostizierten Klimaverhältnissen sogar noch ausdehnen, ausser unter dem «Worstcase-
Szenarium» (Szenarium RCP8.5, IPCC 2014 in Galego-Sala 2018). 
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Abb. 6. Beziehung zwischen Klimavariablen und Torf-Akkumulation basierend auf Torfprofilen borea-
ler Moore. Der in den letzten 1000 Jahren insgesamt akkumulierte Kohlenstoff verglichen mit photo-
synthetisch aktiven Strahlungstagen über 0° C (a), Wachstumsgradtagen über 0° C (b) und dem Nie-
derschlags-Evapotranspirationsverhältnis (c). Hochmoore sind als grüne Punkte dargestellt, Flach-
moore als blaue Punkte. Regressionen wurden getrennt für Hoch- und Flachmoore gerechnet (grüne 
resp. blaue Regressionslinien; die Zahlen an den Linien sind R2-Werte) und für alle Moore (schwarze 
Rergressionslinie). Die Fehlerbalken zeigen die chronologischen Unsicherheiten in jedem Torfprofil 
(aus Charman 2013). 

 

 

Die Produktivität der Moore hängt aber nicht nur von klimatischen Faktoren ab, sondern ist 
auch stark vom Mikrostandort bzw. den dort vorkommenden Arten abhängig (Abb. 7, 8). Die 
Produktivität variiert stark zwischen den Arten und ist vor allem bei den Bultarten gering (z.B. 
S. capillifolium, S. fuscum, S. russowii). Rasen-bildende Arten und insbesondere die Arten der 
Hochmoorschlenken (z.B. S. angustifolium, S. warnstorfii) weisen meist eine deutlich höhere 
Produktivität auf, zumindest während normal feuchter Jahre. In Trockenjahren können sich 
die Verhältnisse allerdings umkehren (Moore 1989), da die Bultarten mit ihren dicht stehen-
den Köpfchen (Abb. 9) besser Wasser speichern können als die locker wachsenden Arten der 
Schlenken (Abb. 9) und so auch während Trockenperioden noch wachsen können (Tab. 3). 
Dadurch kann die Produktivität auch während trockener Jahre bis zu einem gewissen Grad 
aufrechterhalten werden (Jassey & Signarbeux 2019). Die Abbauraten sind am höchsten bei 
Schlenkenarten und kleiner bei Bultarten, Rasenarten haben mittlere Werte und es scheint 
auch Abbauunterschiede entlang dem Gradienten von eutroph zu ombrotroph zu geben. S. 
fallax (eutroph) wird beispielsweise schneller abgebaut als S. papillosum (Art der sauren Flach-
moore; Gunnarson 2005).  
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Abb. 7. Mittlere Produktivität verschiedener Sphagnum-Arten (g pro m2 und Jahr) nach Gattungssek-
tionen gruppiert. Die Fehlerbalken zeigen den Standardfehler. Die Anzahl Beobachtungen für jede Art 
ist unten in jedem Balken eingetragen (aus Gunnarsson 2005). Arten der Sektion Acutifolia bilden meist 
Bulten und sind ehr langsam wachsend, Arten der Sektion Cuspidata kommen typischerweise in 
Schlenken vor und bilden oft grosse Teppiche. Unter guter Wasserversorgung können Arten der Sek-
tion Cuspidata sehr produktiv sein. 

 

 

 
Abb. 7. Mittlere Produktivität der Mikrohabitate (g pro m2 und Jahr). Die Fehlerbalken bezeichnen den 
Standardfehler. Verschiedenen Buchstaben auf den Balken zeigen signifikante (P<0.05) Unterschiede 
zwischen den Mikrohaitaten (Tukey-Test) (aus Gunnarsson 2005). 
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Tab. 3. Jährliches Wachstum von Sphagnum fuscum und S. angustifolium in verschiedenen 
Habitaten und trockenen und feuchten Jahren. S. fuscum ist eine typische Bultart, S. angustifo-
lium bildet lockere Rasen am Rande von Schlenken (aus Rydin & Jeglum 2013). In trockenen 
Jahren bricht das Wachstum von S. angustifolium deutlich stärker ein als von S. fuscum. 

 
 

 

 
Abb. 9. Eine typische Bulten-bildende Torfmoosart (links; Sphganum capillifolium) mit dicht 
stehenden Köpfchen und eine locker wachsende Art in einer Hochmoorschlenke (Sphganum 
recurvum aggr.; Fotos Ariel Bergamini). 

 

 

3.2.4 Arten-Turnover der Moore und Klima 
In einer finnischen Studie (Kokkonen et al. 2019) wurde der Wasserspiegel während 15 Jah-
ren soweit abgesenkt, wie es durch den Klimawandel erwartet wird. Es zeigte sich, dass 
Flachmoore empfindlicher darauf reagieren als Hochmoore und bei diesen die Schlenken 
empfindlicher als die Bulten. Weltzin et al. (2000) beobachteten auch eine höhere Wärme-
empfindlichkeit der Flachmoore als der Hochmoore. Bei Weltzin et al. (2000) schienen be-
sonders Rhynchospora und Carex lasiocarpa stark von einem hohen Grundwasserspiegel ab-
hängig zu sein.  
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Die Hochmoore schienen mehr vom Regen als vom Grundwasserspiegel abhängig zu sein (Kok-
konen et al. 2019, Weltzin et al. 2000). Die Verschiebung von offenen Mooren hin zu Wäldern 
ist umgekehrt proportional zum Nährstoffgehhalt der Systeme (Kokkonen et al. 2019). Bei ei-
ner Absenkung des Wasserspiegels gehen Arten verloren, die spezielle Anpassungen an nasse 
Verhältnissse (z.B. Sphagnum subsecundum, Carex spp., Scheuchzeria palustris) oder gar an 
Überflutungen (z.B. Warnstorfia spp., Utricularia intermedia) haben (Rydin & Jeglum 2013). 
Durch die aufkommenden Sträucher und Bäume auf belüftetem Torf steigt gemäss Kokkonen 
(2019) die Beschattung des Moores und lichtbedürftige Arten (z.B. Shagnum warnstorfii, 
Andromeda polifolia) werden ersetzt durch solche, die an Belüftung und Beschattung besser 
angepasst sind (z.B. Sphagnum russowii oder Trientalis europaea). Bengtsson et al. (2020) be-
obachteten in einer Studie über die gesamte Nordhemisphäre ein verstärktes Wachstum von 
Sphagnum magellanicum aggr. bei erhöhten Temperaturen und eine starke Abhängigkeit die-
ser Art vom Regen. Der Effekt beider Umweltgrössen auf Sphagnum fuscum (das an etwas 
trockeneren Stellen wächst) war dagegen sehr viel kleiner. In Kanada wurde in einem undrai-
nierten Hochmoor – verursacht wahrscheinlich durch Temperaturerhöhung und Drainagen im 
landwirtschaftlichen Umland– eine Zunahme der Beta-Diversität beobachtet, verbunden mit 
einem Wechsel von lichtbedürftigen zu schattentoleranten Arten (Pinceloup 2020). Weltzin et 
al. (2000) beobachteten bei Erwärmung von Hochmooren ein verstärktes Wachstum grami-
noider Arten und Büsche und sagen beim Klimawandel die Dominanz von Büschen in den tro-
ckeneren Hochmoorteilen voraus.  

Ökologische Funktionen von Mooren können unter sich ändernden Umweltbedingungen auf-
recht erhalten bleiben, selbst wenn Arten verschwinden. Dies setzt allerding voraus, dass die 
verschwundenen Arten durch funktionell ähnliche Arten ersetzt werden. Genau dies konnte 
in einer Studie von Robroek et al. (2017) für Europäische Hochmoore gezeigt werden: Zwar 
änderte sich die Artenzusammensetzung je nach Umweltbedingungen, die funktionale Zusam-
mensetzung der Moorvegetation (Moose und Gefässpflanzen) war aber unabhängig von den 
Umweltbedingungen. Auch unter veränderten Umweltbedingungen können also noch typi-
sche und seltene Moorarten in den Mooren vorkommen. Damit kann das Funktionieren der 
Hochmoore erhalten werden. Um diesen funktionellen Ersatz zu erleichtern, also das Einwan-
dern von Arten zu ermöglichen, sind die Erhaltung des vollen Hochmoor-Artenpools und In-
vestitionen in die Vernetzung der Europäischen Hochmoore von grösster Wichtigkeit (Robroek 
et al. 2017). Die Aussagen von Robroek et al. (2017) werden durch Lamentowicz et al. (2019) 
bestätigt, welche in polnischen Mooren über die letzten 2000 Jahre zwar starke Schwankun-
gen des Grundwasserstandes und damit verbunden starke Schwankungen der Artenzusam-
mensetzung feststellten, aber kaum Veränderungen der funktionalen Zusammensetzung. Wie 
bei Robroek et al. (2017) waren auch bei Lamentowicz et al. (2019) taxonomischer und funk-
tionaler Turnover entkoppelt. Moore sind wahrscheinlich gegenüber zukünftigen hydrologi-
schen Änderungen stabiler als früher angenommen. 

Sperle & Bruelheide (2021) konnten in Hochmooren des Schwarzwaldes nachweisen, dass seit 
den 1970-er Jahre vermehrt typische Arten der Hochmoore zurückgingen. Zwei Arten starben 
sogar aus (Juncus alpinoarticulatus, Utricularia minor). Profitiert haben hingegen teilweise Ar-
ten der Flachmoore und Feuchtwiesen. Am meisten Arten starben in tiefgelegen Mooren aus. 
Mit zunehmender Höhe nahm die Aussterbewahrscheinlichkeit der Arten massiv ab. Ob für 
die beobachteten Rückgänge mehrheitlich der Klimawandel verantwortlich ist oder nicht, 
konnte nicht abschliessend beantwortet werden. Weitere Faktoren wie Stickstoffeintrag 
könnten ebenfalls zu den beobachteten Veränderungen führen oder zumindest wesentlich 
beitragen. 
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Fazit: Moore sind anpassungsfähige Ökosysteme mit einer grossen Resilienz. Bei etwas trocke-
neren, wärmeren Verhältnissen kann es zu einem Austausch funktional gleicher Arten kom-
men, so dass die Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen erhalten bleiben. Flachmoore 
können sogar, wenn die Evapotranspiration die Niederschläge etwas übertrifft überleben, so-
fern die Wasserzufuhr über das Grundwasser ausreichend ist. Unter den extremsten Klimasze-
narien und vorausgesetzt es werden keine Massnahmen getroffen, die die negativen Klimaän-
derungen abpuffern können, könnten die Moore in Mitteleuropa ab ca. 2040 voraussichtlich 
kein zusätzliches CO2 mehr einlagern und sich danach zu CO2-Quellen entwickeln. In Mooren 
mit gestörter Hydrologie mit weiterhin aktiven Drainagegräben ist dies heute schon der Fall. 
Für den Kanton Zürich wird je nach Szenario, bzw. Wirksamkeit der Klimaschutzmassnahmen 
eine Erhöhung der Jahresmitteltemperaturen von ca. 9°C auf 10-12(-14)°C bis 2070 erwartet 
(Daten von www.meteoschweiz.admin.ch). Bei gleichzeitiger Umlagerung der Niederschläge 
vom Sommer auf Winter und Frühling (+ 10 bis +25 % im Winter, 5–20 % im Frühling, -5 % bis 
-15 % im Sommer) dürfte das klimatische Potential für die Weiterexistenz der Moore im Kanton 
Zürich jedoch noch gegeben sein, auch im Vergleich zu anderen Regionen Europas, wo bei 
deutlich geringeren Niederschlagsmengen und vergleichbaren Temperaturen intakte Moore 
vorkommen. Entscheidend wird jedoch sein negative Einflussfaktoren soweit möglich zu redu-
zieren. Dazu muss die Wasserversorgung der Flachmoore weiträumig gesichert sein (vgl. 
«espace marais», https://www.marais.ch) und das vorhandene Wasser muss im Boden belas-
sen und nicht durch Draingen abgeführt werden. Bei Hochmooren müssen ebenfalls noch ak-
tive Drainagen zurückgebaut bzw. Gräben eingestaut werden. Moorschutz und Moorregene-
ration zur Verringerung der CO2-Emissionen aus der Torfoxidation können günstige Massnah-
men für das Klima sein. 

 

4  Aussichten für den Kanton Zürich 

4.1 Verteilung der Moore und Potentialflächen und ihre Klimaprognose 
Wir teilten das Gebiet des Kantons Zürich aufgrund der Arbeit von Stamm (2019) in verschie-
dene klimatische Regionen auf. Dabei nahmen wir für die Niederschläge an, dass die Jahres-
summen ungefähr erhalten bleiben und nur die Jahresverteilung ändert, und für die Tempe-
raturen, dass die von Stamm geschätzten Erwärmungen für das ganze Jahr gelten (Tab. 4). 

Die Bildung und Existenz von Hochmooren setzt ein Verhältnis von Niederschlag zu Eva-
potranspiration von mindestens 1 voraus. Wir können die Entwicklung dieses Quotienten im 
Rahmen dieser Literaturstudie nicht schätzen, da sie nicht nur von Temperatur, Niederschlag 
und Strahlung abhängt wie die potentielle Evapotranspiration, sondern auch von der Vegeta-
tion vor Ort und anthropogenen Störungen des Moores sowie des Wassereinzugsgebietes. 
Wir stützen uns deshalb bei unseren Einschätzungen auf Studien, die die Anpassungsfähigkeit 
von Mooren an wechselnde klimatische Bedingungen anhand von Torfanalysen bestätigen 
(z.B. Lindsay 2010), das Vorkommen von Hochmooren in anderen Regionen Europas, wo un-
gestörte Moore auch noch bei einem durchschnittlichen Jahresniederschlag von 500 mm eine 
intakte Torfakkumulation aufweisen können (Luthard et al. 2010), sowie die Angaben von Vitt 
(2006) in borealen Regionen, wonach ombrotrophe Moore bei ca. 9–10°C Jahrestemperatur 
und 900 mm Jahresniederschlag als «subcontinental bog» existieren können.  

Wir nehmen an, dass deshalb auch in den wärmsten und trockensten Regionen des Kantons 
Zürich (Flughafengebiet, Thurmündung und Gebiete nördlich der Thur) die prognostizierten 
Gesamtjahresniederschläge und auch die Niederschläge in den Sommermonaten ausreichen 
werden, um bei erhöhten Temperaturen Hochmoore zu erhalten (vgl. Tab. 4, Abb. 10). 

http://www.meteoschweiz.admin.ch/
https://www.marais.ch/
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Viel wichtiger erscheint es nun die Resilienz und Anpassungsfähigkeit der Moore durch zeitnah 
durchgeführte Massnahmen zu verbessern, die zu einer langfristigen Verbesserung der Was-
serhaushaltssituation und der Grundwasseranreicherung beitragen, und dies bevor gestörte 
Moore noch weiter degradieren. Einerseits ist dazu ein funktionierendes Vernetzungssystem 
der Moore wichtig, wodurch die Ausbreitung von Moorarten begünstigt, die Aussterbeschuld 
verringert (Jamin et al. 2020) und somit die funktionelle Vielfalt und Anpassungsfähigkeit er-
halten bleiben kann (Robroek et al. 2017). 

 

Tab. 4. Erwartete Niederschläge und Temperaturen für das Jahr 2070 in verschiedenen Regionen des 
Kantons Zürich gemäss Stamm (2019) und www.meteoschweiz.admin.ch. 

 
Niederschläge (mm) Temperatur °C 

Region Jahr Juni Juli August Jahr Juni Juli August 

Maschwanden 1200 123.2 110 123.2 11.9 17.9 20.9 20.9 

Kappel–Bonstetten–Adliswil 1200 135 117 135 11.9 17.9 19.9 19.9 

Hirzel–Schönenberg–Hütten 1300 148 138.75 148 11.8 16.8 19.8 20.8 

Pfannenstiel 1300 142.5 133 142.5 11.4 17.9 19.9 19.9 

Oberland bis Dübendorf, Wallisellen, 
Effretikon und Tösstal (ohne Bubikon, 
Wetzikon, Hinwil und Rüti) 1200 130.2 120.9 120.9 12.5 17 20 21 

Wetzikon–Hinwil–Bubikon–Rüti 1300 142.5 142.5 142.5 13.1 19.1 20.1 20.1 

Oetwil–Geroldswil–Dietikon 1100 116.25 111.6 116.25 13.1 20.1 21.1 21.1 

Wehntal–Regensdorf––Bassersdorf–
Oberembrach–Kloten(Süd)–Niederhasli–
Dielsdorf 1100 99 94.5 99 13.1 20.1 20.1 20.1 

Kloten(Nord)–Oberglatt–Niederglatt–
Winkel 1000 96.8 96.8 96.8 13.1 20.1 22.1 20.1 

Irchel 1300 128.75 113.3 128.75 11.9 20.9 20.9 20.9 

Gebiete nördlich der Thur 900 90 72 90 12.1 21.1 21.1 21.1 

Thurmündung 800 88 88 88 12.2 21.2 23.2 21.2 

 

 

Andererseits müssen Moore für die prognostizierten Veränderungen gewappnet und dadurch 
der langfristige Erhalt der Ökosystemfunktionen und -dienstleistungen der Moore des Kanton 
Zürich gesichert werden. Als vordringlichsten Massnahmenkomplex nennt Luthardt et al. 
(2010) die Wiederherstellung von ursprünglichen Binneneinzugsgebieten durch Entfernung 
von Entwässerungssystemen (z.B. Graben- und Drainageverschluss), was durch den verzöger-
ten Wasserabfluss auch begünstigend auf die Grundwasserstände und somit auf den Wasser-
haushalt korrespondierender angrenzenden Ökosysteme sein kann und die Erhöhung der 
Grundwasserneubildung durch Waldumbau hin zur natürlichen Bestockung im Wasserein-
zugsgebiet. Auch der Wasserrückhalt in Fliess- und Stillgewässern, um den Abfluss aus der 
Landschaft zu verzögern wäre denkbar. Die Einstellung der Grundwasserstände in den Moo-
ren auf Werte um 20 cm unter der Bodenoberfläche auch während der trockeneren Sommer-
monate wird der wichtigste Faktor für die Erhaltung der Moore sein. Die ganzjährige Zufuhr 
von nährstoffarmem Grundwasser aus der Umgebung wird vorab in den trockeneren Gebie-
ten wichtig sein, d.h. die Moore sind mit ausreichend grossen hydrologischen Schutzzonen zu 
versehen (Küchler et al. 2018).  

http://www.meteoschweiz.admin.ch/
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Abb. 10. Verteilung der Moore und Moorergänzungsflächen in Bezug auf Temperatur und Nieder-
schlag im Kanton Zürich. Jahres-Isothermen und -Isohyeten (nach Klima-Normkarten 1961-1990 von 
meteoschweiz.admin.ch), erwartete Veränderungen von Temperatur und Niederschlag in den Som-
mermonaten (nach Stamm 2019). Es werden die Zeitperioden 2041-2070 mit 1961-1990 verglichen, 
und zwar unter dem Klimamodel HadCM3 (Pope et al. 2000) und dem SRES Szenario b1 (IPCC 2000). 

 

 

4.2 Regenerationspotential bewirtschafteter Torfböden unter zukünftigen 
Klimabedingungen 

Für das Regenerationspotential bewirtschafteter Torfböden gilt hinsichtlich der Klimaverän-
derung dasselbe wie für die Erhaltung der Flachmoore: die Rückführung zu Flächen mit Moor-
vegetation dürfte im ganzen Kanton möglich sein, wird aber teilweise zusätzliche, kostenin-
tensive Massnahmen zur Ausmagerung der Böden, wie Oberbodenabtrag, verlangen. Dies 
führt auch dazu, dass die Grundwasserstände näher an die Oberfläche gelangen, was für die 
Moorregeneration hilfreich sein kann. 

 

5 Schlussfolgerungen und Empfehlungen an den Kanton Zürich 
Wir empfehlen dem Kanton Zürich Massnahmen zur weiträumigen Sicherung des Wasserzu-
flusses seiner Moore und der Potentialflächen sowie zur Vernetzung der Moorökosysteme. 
Dies ist wichtig, um die Moore auch unter der prognostizierten Erwärmung der nächsten Jahr-
zehnte zu erhalten. Wir schliessen uns den Empfehlungen von Luthard et al. (2010) an, die 
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ursprünglichen hydrologischen Bedingungen durch Entfernung von Entwässerungssystemen 
wiederherzustellen und die Grundwasserneubildung durch die natürliche Bestockung im Was-
sereinzugsgebiet zu unterstützen. 

Ebenfalls zielführend zur Optimierung von Wiedervernässungen können die von Augustin & 
Chojnicki (2008) vorgeschlagenen Massnahmen sein:  

«1. Die oberste Torfschicht (ca. 30 cm) der zur Wiedervernässung vorgesehenen Fläche sollte 
nur geringe Gehalte an pflanzenverfügbaren Nährstoffen aufweisen (z.B. C/N > 20, Pt < 0,6 
mg/g TM). Das ist wichtig, um die Ausbildung eines hochproduktiven Pflanzenbestandes zu 
verhindern, deren Reste infolge leichter Abbaubarkeit eine starke Methanbildung und -frei-
setzung induzieren. Um diese Voraussetzung zu schaffen, könnte ein Abtrag der obersten Torf-
schicht vor der Wiedervernässung sinnvoll sein.  

2. In Ergänzung dessen sollte die Fläche von vornherein frei von leicht zersetzbaren Pflanzen 
wie Futtergräsern sein. Vorteilhaft ist ein Grundstock von torfbildenden Pflanzen wie Moosen, 
Seggen oder Schilf, die die wiedervernässte Fläche dann schnell bedecken.  

3. Der Wasserstand sollte ganzjährig permanent kurz unter der Geländeoberfläche verblei-
ben, soweit eine Wasserstandshaltung technisch mit vertretbarem Aufwand möglich ist.»  
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