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Erweiterte Zusammenfassung 

 
Einleitung 

In den letzten Jahren ist die Chloridbelastung von Oberflächengewässern, insbesonders durch 

den winterlichen Einsatz von Streusalz, zunehmend ins Bewusstsein gerückt und für den 

Gewässerschutz zu einem wichtigen Problemfeld geworden. Die vorliegende Literaturstudie hatte zum 

Ziel, die fachlichen Grundlagen zum Thema Chlorid in Oberflächengewässern aufzubereiten. 

Ausgehend von der derzeitigen gesetzlichen Verankerung von Chlorid in der QZV Ökologie OG 

sollten unter anderem konkrete Antworten auf folgende Fragen gefunden werden: 

 Wie wirkt sich Chlorid auf die vier biologischen Qualitätselemente im Sinne der EU-

Wasserrahmenrichtlinie aus? 

 Ist der derzeit gültige, in der QVO Ökologie OG festgeschriebene Richtwert von 150 mg L
–1

 

im Jahresmittel für Chlorid ausreichend, um den Schutz aquatischer Lebensräume vor 

chronischer Salzbelastung zu gewährleisten? 

 Ist es gerechtfertigt, für akute Chlorid-Belastungen höhere Richtwerte festzusetzen? Wenn ja, 

in welcher Höhe? 

 Sollen für unterschiedliche Bio- oder Fischregionen auch unterschiedliche Chlorid-Richtwerte 

festgesetzt werden? Gibt es Unterschiede in der Wirkung von Chlorid auf 

Lebensgemeinschaften in gut oder schlecht gepufferten Gewässern bzw. in Gewässern 

unterschiedlichen trophischen und saprobiellen Grundzustands? 

Das überaus komplexe und vielschichtige Thema wird in der vorliegenden Studie mit folgenden 

Aspekten behandelt: 

 Zahlen und Fakten zum Thema Salz: Emission, Transport und Immission 

 Physiologische Wirkung und Anpassungsmechanismen aquatischer Organismen 

 Salztoxizität und Salztoleranz bei aquatischen Organismen, mit Bearbeitung der vier 

biologischen Qualitätselemente gemäß EU-Wasserrahmenrichtlinie sowie, als Ergänzung, der 

Amphibien, einzelner Vertreter der Meiofauna und des Metazooplanktons 

 Angaben zur ökologischen Bewertung und bestehende Grenzwerte für Chlorid in Europa und 

Nord-Amerika 

Im Resümee werden die Ergebnisse zusammengefasst und Vorschläge für eine Anpassung der 

bestehenden Grenzwerte gemacht. Ein kurzes Glossar schließt die Literaturstudie ab. 

 

Zahlen und Fakten zum Thema Salz 

Der Salzgehalt in natürlichen Lebensräumen variiert über einen weiten Bereich und liegt bei 

extrem elektrolytarmen Gewässern bei wenigen mg L
–1

, während durchschnittliche mitteleuropäische 
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Fließgewässer einen Gesamtsalzgehalt von rund 100 mg L
–1

 aufweisen. In Österreich gibt es natürliche 

Vorkommen von Salzstandorten im Raum Neusiedler See – Seewinkel, im nördlichen und östlichen 

Weinviertel und südlich von Wien. Anthropogen erhöhte Salzgehalte in Gewässern sind in unseren 

Breiten vor allem auf den Einsatz von Streusalz im Winter zurückzuführen, vereinzelt auch auf 

Salzausträge aus Braunkohlebergwerken, Einleitungen von salzhaltigem Thermalwasser, Emissionen 

aus der Industrie, der Landwirtschaft und aus Kläranlagen. 

Die weltweite Jahresproduktion von Salz wird von Environment Canada (2001) für das Jahr 1995 mit 

189 Mio t angegeben, wovon rund 10% für winterliches Streusalz eingesetzt werden. In Österreich 

beträgt in die jährliche Produktion von Salz rund 1.1 Mio t, die maximale Tageskapazität liegt bei 

3 350 t. Davon wurden in den letzten Jahren rund 271 000 t (117 000 bis 377 000 t) für den 

Winterdienst verwendet. Diese Menge liegt in der gleichen Größenordnung wie in der Schweiz und in 

Skandinavien; in Deutschland wird umgerechnet auf die größere Landesfläche eine vergleichbare 

Menge an Streusalz ausgebracht. 

Ohne Schutzvorkehrungen können lokal sehr hohe Chlorid-Konzentrationen von mehreren g L
–1

 in 

durch Streusalz beeinflussten Gewässern auftreten, allerdings nehmen die Konzentrationen mit zuneh-

mender Entfernung von der Quelle rasch ab. Durch ein modernes Entwässerungssystem können große 

Mengen des aufgebrachten Streusalzes gesammelt und in größere Vorfluter eingeleitet werden, ein 

Teil des ausgebrachten Salzes geht aber auch durch Sprühverluste verloren. Der davon betroffene 

Bereich entlang von Straßen kann >100 m breit sein. Je nach hydrogeologischem Untergrund wird ein 

Teil des Chlorids über Vorfluter abtransportiert, ein Teil geht jedoch ins Grundwasser, wo der weitere 

Transport in Abhängigkeit vom Flurabstand, der Aquifermächtigkeit, der Grundwasserfließrichtung 

und -abstandsgeschwindigkeit sowie der nutzbaren Porosität deutlich langsamaer abläuft als über 

Oberflächengewässer. 

Aufgrund des verzögerten Weitertransports kann es nicht nur im (Spät)winter, sondern mitunter das 

ganze Jahr über zu erhöhten Salzbelastungen in Gewässern kommen. Ungeachtet der guten Löslichkeit 

von Chlorid spielen hier möglicherweise Sorptionsprozesse im Boden oder eine mikrobielle/abiotische 

Chlorinierung im organischen Material des Bodens eine Rolle. Langfristig kann es zu einer 

sukzessiven Erhöhung der Salzbelastung von Grundwasser oder Oberflächengewässern kommen. In 

Österreich liegen die höchsten gemessenen Chlorid-Konzentrationen bei >2 g L
–1

 (kleine Waldbäche in 

Autobahnnähe), regelmäßig erhöhte Konzentrationen von einigen 100 mg L
–1

 treten in manchen 

Bächen Ostösterreichs auf. Größere Fließgewässer oder stehende Gewässer sind in Österreich nur in 

Ausnahmefällen von erhöhten Chlorid-Belastungen betroffen. 

Neben der Wirkung des Salzes an sich können auch Antibackmittel zur Verbesserung der 

Rieselfähigkeit (meist auf auf Ferrocyanidbasis) und Farbstoffe zur Vergällung des Streusalzes 

ökologisch kritische Konzentrationen in der Umwelt erreichen. 

 

Physiologische Wirkung und Anpassungsmechanismen 

Änderungen des Salzgehalts im Umgebungswasser lösen bei Algen und Höheren Wasser-

pflanzen Stress aus, der aus dem Ungleichgewicht zwischen intra- und extrazellulärer Konzentration 
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anorganischer Ionen herrührt. Hohe externe Salzkonzentrationen können gravierende Auswirkungen 

auf verschiedene Stoffwechselvorgänge, auf die Photosynthese, die Membranlipidbiosynthese sowie 

auf den Proteinumsatz und die Proteinfaltung haben. 

Süßwassertiere weisen in ihrem Körperinneren eine höhere Salzkonzentration als das Umgebungs-

medium auf. Um dem Ausgleich dieses Konzentrationsgefälles entgegenzuwirken, wurden 

unterschiedliche osmoregulatorische Anpassungsmechanismen entwickelt. Bei erhöhten Salzgehalten 

wird zunächst die energieaufwändige Osmoregulation entlastet, bei hohen Salzgehalten aber vor neue 

Herausforderungen gestellt, denen nicht alle Arten in gleichem Ausmaß gewachsen sind. Abgesehen 

von genetisch bedinger Adaption an hohe Chlorid-Konzentrationen sind aquatische Organismen 

unterschiedlich gut zur Akklimatisation an geänderte Umweltbedingungen befähigt. 

Neben der Vermeidung von ungünstigen Umweltbedingungen oder der Ausbildung von Dauerstadien 

gehört die Bildung und Akkumulation von Stressproteinen oder anderen Osmolyten (compatible 

solutes) zu den wichtigsten Anpassungen an erhöhte Salzgehalte. 

Die Salztoleranz hängt jedoch nicht nur von der absoluten Konzentration, sondern ganz wesentlich 

auch von der Ionenzusammensetzung ab. Je nach Kombination mit unterschiedlichen Kationen variiert 

auch die toxische Wirkung von Chlorid, wobei die Toxizität verschiedener Kation-Chlorid-Salze meist 

in folgender Reihung angegeben wird: KCl > MgCl2 > CaCl2 > NaCl. 

Einen wesentlichen Einfluss auf die Chloridtoxizität hat die Wasserhärte. Bei hohem Kalkgehalt 

werden höhere Chlorid-Konzentrationen toleriert als in schwach gepufferten Gewässern. Der Einfluss 

der Wassertemperatur ist weniger eindeutig, doch dürfte die Toxizität bei den meisten Arten 

tendenziell positiv mit der Wassertemperatur korreliert sein. 

Unsicherheiten bestehen auch hinsichtlich der Wirkung von Chlorid auf die Mobilisierung von 

Schwermetallen oder von synergistischen/antagonistischen Effekten zur Toxizitzät organischer 

Schadstoffe.  

 

Toxizität und Toleranz bei aquatischen Organismen 

Unter aquatischen Organismen gibt es in vielen Gruppen echte Salzspezialisten, die auch extrem hohe 

Salzkonzentrationen tolerieren. Unter den Wirbellosen ist für die Glochidien von nordamerikanischen 

Muscheln eine besonders hohe Sensitivität belegt. 

Die umfangreiche Recherche von Freilandbefunden und Toxizitätstest erlaubt es, eine Reihe der vier 

BQE und der Amphibien nach ihrer Sensitivität gegenüber Chlorid vorzunehmen: 

Algen > Makrophyten > Amphibien > Wirbellose > Fische 

Innerhalb der Evertebraten weisen Insekten und Amphipoden mehrheitlich eine hohe Toleranz 

gegenüber Chlorid-Konzentrationen bis in den Gramm-pro-Liter-Bereich auf. Andere Evertebraten-

Gruppen (Oligochaeten, Kleinkrebse, Muscheln) sind empfindlicher. 
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Ökologische Bewertung und Grenzwerte 

Es finden sich in der Fachliteratur mehrere Ansätze zur Gewässerbewertung anhand ausgewählter 

Organismengruppen vor allem unter den Algen und Wirbellosen. Am weitesten entwickelt sind der 

Halobienindex von Ziemann (1971, 1982) für Diatomeen und die Bewertungsmethode von Haybach 

(2010) für benthische Wirbellose. Beide Verfahren wurden im Rahmen der vorliegenden Studie 

testweise auf österreichische Gewässer angewandt. Dabei zeigte sich eine gute Korrelation zwischen 

der Chlorid-Konzentration und dem Halobienindex, der bei Konzentrationen >400 mg L
–1

 Indexwerte 

von >15 erreichte. Ab diesem Grenzwert erfolgt im nationalen Bewertungsverfahren in Deutschland 

eine Herabstufung um 1 Zustandsklasse. Die Anwendung des Index nach Haybach (2010) ergab auch 

nach Überarbeitung der taxonomischen Grundlage kein vergleichbar klares Bild. Das bestätigt die 

Erkenntnis aus der Literaturrecherche, wonach den Wirbellosen eine geringere Indikation gegenüber 

Chlorid zukommt als den benthischen Algen. Dennoch sollte auf Grundlage der Arbeit von Haybach 

(2010) weiterverfolgt werden, ob es in Hinblick auf eine chronische Belastung mit Chlorid dennoch 

auch unter den Wirbellosen zu Veränderungen in der Artenzusammensetzung kommen kann. 

Grenzwerte für die Chlorid-Konzentration wurden in der Fachliteratur vielfach vorgeschlagen. Die 

Versuche einer objektiven Ableitung von Grenzwerten beruhen entweder auf der niedrigsten, in 

Toxizitästests nachgewiesenen, Effektkonzentration (und einem Sicherheitsfaktor) oder Arten-

Sensitivitäts-Verteilungen (species sensitivity distributions, SSD). Beide Methoden weisen Schwächen 

auf, können jedoch in Ergänzung zu Freilandbefunden zur Evaluierung von Grenz- oder Richtwerten 

dienen. Der profundeste Ansatz stammt aus Kanada (CCME 2011), wo aus SSD für akute Belastungen 

eine Chlorid-Konzentration von 640 mg L
–1

 und für chronische Belastungen eine Konzentration von 

120 mg L
–1

 abgeleitet wurde. Eine Neuberechnung im Rahmen der vorliegenden Studie, die nach dem 

gleichen Verfahren, jedoch mit zusätzlichen Daten durchgeführt wurde, ergab je nach verwendetem 

statistischem Modell einen Grenzwert für Kurzzeit-Exposition von 590–670 mg L
–1

 und für Langzeit-

Exposition von 100–120 mg L
–1

. 

 

Resümee 

Eine Beschreibung und Bewertung der Chloridbelastung anhand eines Jahresmittelwerts, wie derzeit 

in der QZV Ökologie OG festgeschrieben, reicht nicht aus, um den Schutz der Oberflächengewässer 

im Sinne des Wasserrechts zu gewährleisten. Es wird daher eine getrennte Betrachtung von akuter und 

chronischer Belastung empfohlen, wie bereits ansatzweise im Leitfaden des Amts der NÖ Landes-

regierung (2011) verankert. 

Für eine Differenzierung der Grenz- oder Richtwerte nach dem saprobiellen Grundzustand findet sich 

in der Fachliteratur keine gesicherte Grundlage. 

Die unterschiedliche toxische Wirkung von Chlorid je nach der Wasserhärte ist gut dokumentiert und 

rechtfertigt die Festlegung unterschiedlicher Richtwerte je nach Kalkgehalt. 

In der Bewertung von Chloridbelastungen anhand aquatischer Lebensgemeinschaften sollte unter den 

vier BQE gemäß EU-WRRL ein verstärktes Augenmerk auf das Phytobenthos, teilweise auch auf die 
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submersen Makrophyten, gelegt werden, welche gegenüber Chlorid sensitiver sind als Wirbelose oder 

Fische. 

Insgesamt bestehen allerdings gerade im untersten Chlorid-Konzentrationsbereich die größten 

Unsicherheiten. Sie lassen eine Herabsetzung des derzeit gültigen Richtwerts gemäß QZV Ökologie OG 

von 150 auf 100 mg L
–1

 – wie dies die species sensitivity distributions nahelegen würden – fragwürdig 

erscheinen. Es wird daher empfohlen, für gut gepufferte Gewässer den Richtwert von 150 mg L
–1

 

beizubehalten. Es ist allerdings anzuraten, den Zusammenhang zwischen Chloridbelastung und öko-

logischem Zustand näher zu untersuchen und gegebenenfalls eine Anpassung des Richtwerts vorzunehmen. 

In kalkarmen Gewässern sind zum Schutz der Lebensgemeinschaften niedrigere Richtwerte erforderlich. 

Für einen effektiven Schutz der Oberflächengewässer ist schließlich die zulässige Überschreitungsdauer 

der Richtwerte zu definieren. Nachdem chronische Effekte bereits ab 7 bis 10 Tagen auftreten können, ist 

die Anwendung des Richtwerts für chronische Belastung auf den Jahresmittelwert wenig zielführend. 

Es werden folgende Richtwerte werden vorgeschlagen: 

Kalkgehalt Calcium (mg L
–1

) Richtwert 

  chronische Belastung  akute Belastung 

  max 1 Monat  max 3 Tage 

kalkreich ≥25 150  600 

mäßig kalkarm <25 125  500 

kalkarm <15 100  400 
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1 Einleitung 
 

In den letzten Jahren ist die Chloridbelastung von Oberflächengewässern, insbesonders durch den 

winterlichen Einsatz von Streusalz, zunehmend ins Bewusstsein gerückt und für den Gewässerschutz 

zu einem wichtigen Thema geworden. Die langsame Zunahme der Chlorid-Konzentrationen in vielen 

Fließ- und Stillgewässern sowie im Grundwasser ist evident und wird in der Wissenschaft bereits seit 

längerem thematisiert. 

In Österreich wurden in den vergangenen Jahren zunehmend Leitfäden zum Schutz von Ober-

flächengewässern vor Straßenabwässern herausgegeben, die aber nur zum Teil auch das Thema 

Chlorid behandeln (Amt der Vorarlberger Landesregierung 2007; Geiger-Kaiser & Jäger 2005; 

Schweiger et al. 2005; Sturm 2012). Geiger-Kaiser & Jäger (2005) vermerken lediglich: „Zur 

Reduzierung der Salzfracht im Straßenabfluss existieren bislang keine praktikablen 

Vermeidungsstrategien und Behandlungsverfahren“. Die sicherlich umfangreichste Arbeit zum Thema 

Chlorid in Straßenabwässern in Österreich stammt vom Amt der NÖ Landesregierung (2011). 

Zum Schutz der Oberflächengewässer und ihrer aquatischen Zönosen wurden in den meisten 

europäischen und nordamerikanischen Ländern Grenzwerte festgelegt. Nicht immer sind diese 

Grenzwerte wissenschaftlich fundiert. Die vorliegende Literaturrecherche hatte zum Ziel, die 

fachlichen Grundlagen zum Thema Chlorid in Oberflächengewässern aufzubereiten. Ausgehend von 

der derzeitigen gesetzlichen Verankerung von Chlorid in der QZV Ökologie OG 

(Qualitätszielverordnung Ökologie Oberflächengewässer, BGBl. II Nr. 99/2010) sollten gemäß 

Auftrag des Lebensministeriums unter anderem konkrete Antworten auf folgende Fragen gefunden 

werden: 

 Wie wirkt sich Chlorid auf die vier biologischen Qualitätselemente im Sinne der EU-

Wasserrahmenrichtlinie aus? 

 Ist der derzeit gültige, in der QVO Ökologie OG festgeschriebene Richtwert von 150 mg L
–1

 

im Jahresmittel für Chlorid ausreichend, um den Schutz aquatischer Lebensräume vor 

chronischer Salzbelastung zu gewährleisten? 

 Ist es gerechtfertigt, für akute Chlorid-Belastungen höhere Richtwerte festzusetzen? Wenn ja, 

in welcher Höhe? 

 Sollen für unterschiedliche Bio- oder Fischregionen auch unterschiedliche Chlorid-Richtwerte 

festgesetzt werden? Gibt es Unterschiede in der Wirkung von Chlorid auf 

Lebensgemeinschaften in gut oder schlecht gepufferten Gewässern bzw. in Gewässern 

unterschiedlichen trophischen und saprobiellen Grundzustands? 

Das überaus komplexe und vielschichtige Thema wird in der vorliegenden Studie mit folgenden 

Aspekten behandelt: 

 Zahlen und Fakten zum Thema Salz: Emission, Transport und Immission 

 Physiologische Wirkung und Anpassungsmechanismen aquatischer Organismen 



Einleitung 7 

 

 Salztoxizität und Salztoleranz bei aquatischen Organismen, mit Bearbeitung der vier 

biologischen Qualitätselemente gemäß EU-Wasserrahmenrichtlinie sowie, als Ergänzung, der 

Amphibien, einzelner Vertreter der Meiofauna und des Metazooplanktons 

 Angaben zur ökologischen Bewertung und bestehende Grenzwerte für Chlorid in Europa und 

Nord-Amerika 

Im Resümee werden die Ergebnisse zusammengefasst und Vorschläge für eine Anpassung der 

bestehenden Grenzwerte gemacht. Ein kurzes Glossar schließt die Literaturstudie ab. 

Die Zahl an wissenschaftlichen Publikationen und grauer Literatur in Form von unpublizierten 

Berichten oder Diplomarbeiten zum Thema Chlorid, Streusalz und Salinität ist immens. Trotz der 

großen Anzahl an Arbeiten, die für die vorliegende Studie durchgesehen und exzerpiert wurden, gibt 

es zahlreiche weitere, deren Ergebnisse nur als Zitate aus anderen Arbeiten übernommen werden 

konnten oder deren Durchsicht aus zeitlichen Gründen nicht möglich war. Das schmälert nicht die 

Aussage der gegenständlichen Studie. Schon Kinne (1964) beklagte im Rückblick auf seine 

umfassenden Arbeiten zur Osmoregulation: “Much of the difficulty I encountered related to the large 

number of pertinent papers, their publication in widely scattered journals, and, last but not least, the 

failure of many authors to conduct and to report their research with the necessary care, depth, and 

objectivity. In fact, a very large number of papers could have remained unwritten without changing 

the major conclusions. Some 20 percent of the total number of papers originally read turned out to be 

mere ballast, not even worth mentioning.” 

Diese harten Worte, geschrieben vor 50 Jahren, haben zum Teil nicht ihre Berechtigung verloren. 

Dennoch wäre die vorliegende Zusammenstellung ohne eine Reihe exzellenter Reviews vor allem aus 

dem kanadischen und US-amerikanischen Raum, aber auch ohne die hervorragenden Berichte zur 

Situation stark salzbelasteter Gewässer in Deutschland, nicht möglich gewesen. Nur exemplarisch 

seien angeführt die Arbeiten von Jones et al. (1992), Forman & Alexander (1998), Spellerberg (1998), 

Trombulak & Frissell (2000), Environment Canada (2001), Evans & Frick (2002), Wright et al. 

(2006), Siegel (2007), Iowa Department of Natural Resources (2009), Bäthe & Coring (2010), Beisel 

et al. (2011), Fay & Shi (2012) und vor allem von CCME (2011a, 2011b). 

Die vorliegende Studie sieht sich keineswegs als umfassende und abschließende Beabeitung des 

Themas. Es wird hier versucht lediglich, die umfangreiche Fachliteratur in Hinblick auf die oben 

gestellten Fragen zu durchleuchten. Die Literaturrecherche macht zudem deutlich, dass unser Wissen 

trotz jahrzehntelanger Arbeit in vielen Bereichen noch sehr lückenhaft ist. Das Aufzeigen von 

Wissensdefiziten und des Handlungsbedarfs für die künftige limnologische Forschung ist daher ein 

nicht unwesentlicher Beitrag dieser Arbeit. 
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2 Zahlen und Fakten zum Thema 

Salz: Emission, Transport und 

Immission 
2.1 Begriffsbestimmungen 

Salze sind chemische Verbindungen aus positiv und negativ geladenen Ionen. Die 

Gesamtmenge aller im Wasser gelösten Salze oder Elektrolyte bestimmt den Salzgehalt. Er ist ein 

wesentliches Charakteristikum von Wasser und beeinflusst unter anderem dessen Dichte, 

Leitfähigkeit, osmotischen Druck und Gefrierpunkt. 

Die relativen Anteile verschiedener Salze in Gewässern können stark variieren. In unseren Breiten 

herrschen meist Hydrogenkarbonat und Calcium vor, in meeresnahen Gebieten oder in von 

winterlicher Salzstreuung beeinflussten Gewässern kann aber auch Natriumchlorid zum häufigsten 

Salz werden. Letztlich sind in gelöstem Zustand 60 der 92 chemischen Grundelemente an der Salinität 

des Wassers beteiligt (Riley 1965, cit. in Beisel et al. 2011). 

Die Ansichten, ab welcher Höhe Salzkonzentrationen für aquatische Organismen negative Effekte 

nach sich ziehen können, gehen auseinander. Die Einschätzungen reichen von weniger als 100 mg L
–1

 

bis 1 g L
–1

 (Hart et al. 1991; Horrigan et al. 2005; Nielsen et al. 2003b; Bayerisches Landesamt für 

Wasserwirtschaft 1999). Für den Menschen schmeckt Wasser mit einer Konzentration ab etwa 200–

300 mg L
–1

 salzig (Zoeteman 1980, cit. in WHO 2003). Frühere WHO-Publikationen geben mit 

150 mg L
–1

 einen etwas niedrigeren Wert an (WHO 1979). 

Der Salzgehalt in natürlichen Lebensräumen variiert über einen weiten Bereich. Er liegt bei extrem 

elektrolytarmen Gewässern bei wenigen mg L
–1

, während durchschnittliche mitteleuropäische Fließ-

gewässer einen Gesamtsalzgehalt von rund 100 mg L
–1

 aufweisen. Meerwasser hat einen Salzgehalt 

von rund 35‰, und hypersaline Binnengewässer können Konzentrationen erreichen, die nahezu jener 

einer gesättigten Natriumchloridlösung (30%) entsprechen. Nach Angaben der WHO (1996) ist NaCl 

bei 0° C bis 357 g L
–1

 wasserlöslich. 

Aus diesen Angaben wird nicht nur die große Bandbreite von Salz-Konzentrationen in der Umwelt 

ersichtlich. Sie veranschaulichen auch die mitunter verwirrende Vielfalt unterschiedlicher Einheiten, 

mit denen der Gesamtsalzgehalt – oder der Salzgehalt einzelner Ionen oder Verbindungen – angegeben 

werden kann. Es gibt dazu keine verbindlichen Regeln oder Normen. Am häufigsten findet man die 

Einheiten ‰, mg L
–1

, g L
–1

 oder mMol L
–1

, im marinen Bereich auch g kg
–1

 oder mg kg
–1

 (bezogen auf 

die Masse der Lösung). Im anglikanischen Raum sind, vor allem für Meer- und Brackwasser, auch 

Angaben in der dimensionslosen „Practical Salinity Scale“ aus dem Jahr 1978 (PSS-78) gebräuchlich. 

Der Salzgehalt wird dabei meist mit dem Zusatz PSU („practical salinity unit“) angegeben, was jedoch 

keine physikalische Einheit ist. PSU-Angaben sind für den Bereich 2 bis 42 PSU gültig (IOC et al. 

2010), für niedrigere Konzentrationsbereiche ist die Korrektur von Hill et al. (1986) heranzuziehen. 
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Dem Gesamtsalzgehalt bzw. der Salinität entspricht auch die Abkürzung TDS („total dissolved 

solids“), welcher eine bestimmte Methode der analytischen Bestimmung zugrunde liegt. Ein 

Surrogatparameter des Gesamtsalzgehalts ist schließlich die elektrische Leitfähigkeit, also die 

Fähigkeit eines Stoffes, elektrische Ladung zu transportieren (heute meist auf 25 °C bezogen). Die 

Verwendung von ppt ist weniger zu empfehlen, das es zu Verwechslungen zwischen „parts per 

thousand“ und „parts per trillion“ kommen kann. 

Vorschläge zur Umrechnung vom Salzgehalt in Chlorid-Konzentration oder elektrische Leitfähigkeit, 

und vice versa, findet man in der Fachliteratur zahlreich. Je nach Konzentration wird von Leitfähigkeit 

zu Gesamtsalzgehalt oftmals ein Umrechnungsfaktor von 0.55 bis 1.0, meist um 0.7 angegeben 

(Bervoets et al. 1996; Dunlop et al. 2005; Hart et al. 1991; Kefford et al. 2003; Kjensmo 1997; Lyman 

1969; Piscart et al. 2006a; Sharp & Culberson 1982; Wolfram et al. 1999; Wood & Talling 1988). 

Auch die Einheit PSU und die physikalische Definition von Salinität in der Ozeanographie (Parsons 

1982; Perkin & Lewis 1980) beruhen letztlich auf der Relation von Salzgehalt und Leitfähigkeit. 

 

  

Abb. 1. Salzausblühungen im Uferbereich eines 

Sodasee im US-Bundesstaat Washington (Foto: 

www.steve-keating.com) 

Abb. 2. Salzausblühungen am Straßenrand bei 

trockenem Winterwetter (Foto: 

http://derstandard.at/) 

 

Weniger verlässlich sind Umrechnungen von Chlorinität (Chlorid-Konzentration) zu Salinität, sofern 

sie nicht einheitlich auf Meerwasser (Lyman 1969; Sharp & Culberson 1982) oder Brackwasser 

(Bervoets et al. 1996) bezogen sind. Das gleiche gilt für Umrechnungsfaktoren von Leitfähigkeit zu 

Chlorid-Konzentration (z.B. in Benbow & Merritt 2004; Corsi et al. 2010; Howard & Haynes 1993; 

USEPA 1988). Das „Handbook of Chemistry and Physics” (Lide 2012) gibt für 1 mMol L
–1

 NaCl rund 

35 mg L
–1

) bei einer Temperatur von 25 °C eine Leitfähigkeit von 76.3 µS cm
–1

 an, eine NaCl-Lösung 

mit rd. 300 mg L
–1

 hat eine elektrische Leitfähigkeit von rd. 1000 µS cm
–1

. In natürlichen Gewässern 

ist jedoch der relative Anteil von Chlorid am Gesamtsalzgehalt zu berücksichtigen. So kann in 

ostösterreichischen Fließgewässern eine Leitfähigkeit von 1000 µS cm
–1

 einer Chlorid-Konzentration 

von <20 bis 150 mg L
–1

 entsprechen (Abb. 3). 

 

http://www.steve-keating.com/
http://derstandard.at/
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Abb. 3. Relation 

zwischen der Chlorid-

Konzentration und der 

elektrischen 

Leitfähigkeit in 

verschiedenen 

Fließgewässern 

Ostösterreichs 

(Quelle: 

Lebensministerium, 

wisa-Datenbank). Die 

durchgezogene Linie 

gibt die Leitfähigkeit 

einer reinen NaCl-

Lösung bei 25 °C an 

(nach Lide 2012). 

 

 

Je nach Salzkonzentration und -zusammensetzung wurde bereits früh eine Klassifizierung von 

Oberflächengewässern vorgenommen. Die Grenze zwischen Süß- und Brackwasser wird meist bei 3 

bis 5 g L
–1

 angesetzt (Williams 1987). Für den marinen und Brackwasserbereich hat sich das Venedig-

Brackwasser-System durchgesetzt (Venice System 1958; Caspers 1959; Remane & Schlieper 1971; 

siehe Glossar). Demnach bewegen wir uns bei den mitteleuropäischen Binnengewässern 

normalerweise im reinen Süßwasser- (<0.5‰) oder im (mixo-) oligohalinen Bereich (0.5–5‰). 

Aus ökologischer Sicht ist die Einteilung nach der Salztoleranz aquatischer Organismen wesentlich, 

wobei Begriffe wie halotolerant und halophil oftmals vermengt oder nicht korrekt angewandt werden. 

Das Vorkommen einer Art bei erhöhter Salzkonzentration erlaubt grundsätzlich den Schluss, dass sie 

diese Milieubedingungen zumindest kurzfristig toleriert. Liegen Freilandnachweise überwiegend von 

Standorten mit erhöhten Salzkonzentrationen vor, so erlaubt das jedoch nicht zwingend den Schluss, 

die betreffende Art sei halophil (salzliebend) oder halobiont. Es ist denkbar, dass die Art aus anderen 

Gründen bei niedrigeren Konzentrationen nicht vorkommt, beispielsweise aufgrund einer geringeren 

Konkurrenzkraft gegenüber anderen Arten. Erst wenn diese bei starkem Salzeinfluss wegfallen, kann 

die konkurrenzschwache, aber salztolerante Art bestehen. 

Ebenso sind Rückschlüsse auf eine hohe Salzsensitivität bei Arten, für die es keine Belege aus 

Gewässern mit erhöhter Chlorid-Konzentration gibt, nicht zulässig. Erst ein großer und repräsentativer 

Datensatz ermöglicht mit Vorbehalt Aussagen zur Salzempfindlichkeit. 
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2.2 Natürliche Salzvorkommen und künstliche 

Salzbelastung 

2.2.1 Natürliche Salzstandorte in Österreich 

Die wenigen Vorkommen von natürlichen Salzstandorten in Österreich liegen inselartig verstreut im 

Osten des Landes (Abb. 4). Sie sind die westlichsten Ausläufer eines breiten Gürtels von 

Salzstandorten, der sich von Österreich über Ungarn und Rumänien bis Zentralasien hinzieht. Das 

größte zusammenhängende Gebiet mit Salzgewässern und terrestrischen Salzstandorten ist das 

Neusiedler-See-Gebiet mit dem Seewinkel. Kleine Salzböden und -fluren gibt es auch am Westufer 

des Sees auf Höhe von Oggau und Breitenbrunn sowie im Natura 2000-Gebiet „Siegendorfer Puszta 

und Heide“ (Wolfram et al. 2006). 

 

 

Abb. 4. Natürliche Salzstandorte in Österreich. Quelle: Wolfram et al. (2006). 

 

Daneben beherbergt auch das nördliche Weinviertel Salzstandorte. Das Gebiet – mit einem mittleren 

Jahresniederschlag unter 400 mm eines der trockensten in Österreich – war ehemals in weiten Teilen 

mit Salzböden bedeckt. Gegenwärtig konzentrieren sich die verbliebenen Salzstandorte auf einige 

Flecken im Gebiet der Ortschaft Zwingendorf. 

Schließlich gibt es nahe der March das dritte nennenswerte Gebiet mit Salzböden und 

charakteristischer Salzvegetation. Wie auch die beiden anderen Gebiete ist auch dieses flächenmäßig 

nur mehr ein kleiner Rest einer ehemals ausgedehnten Landschaft mit Salzfluren. Auf die verbliebenen 

Salzflächen trifft man vor allem nördlich und südwestlich der Ortschaft Baumgarten an der March. 

Salzgewässer gibt es hier nicht mehr. 
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Erwähnenswert sind weiters die zahlreichen ehemaligen Ziegelteiche entlang der Thermenlinie südlich 

von Wien, welche einen leicht erhöhten Salzgehalt und Leitfähigkeiten bis mehrere 1000 µS cm
–1

 

aufweisen können (Schagerl & Wolfram 2006). 

Die Genese von Salzböden und damit von Gewässern mit natürlicherweise erhöhtem Salzgehalt ist in 

Österreich an vier Voraussetzungen geknüpft: 

i) an das Vorkommen salzhältiger, tertiärer Meeresablagerungen, 

ii) tektonische Unruhe, welche die Ausbildung von artesischen Brunnen ermöglicht, in denen 

salzhältiges Tiefenwasser an die Oberfläche transportiert wird, 

iii) dichte, tonhältige Sedimente, in denen sich das nach oben transportierte Salz festsetzt und 

meist einen salzführenden Horizont ausbildet (Franz & Husz 1961), und 

iv) ein trockenwarmes Klima mit hohen Sommertemperaturen und längeren Trockenperioden, 

das infolge der hohen Verdunstung einen ständigen kapillaren Nachschub aus dem 

salzhältigen Grundwasser gewährleistet und zu einer oberflächlichen Salzakkumulation 

führt (Wolfram 2006a). 

Chemisch heben sich die wenigen natürlichen Salzgewässer deutlich vom Süßwasser ab, sie sind aber 

auch nicht mit Meerwasser vergleichbar. In den Salzlacken des Seewinkels treten Magnesium und 

Calcium zugunsten von Natrium meist stark in den Hintergrund, vorherrschende Anionen sind 

Hydrogenkarbonat und Karbonat, manchmal auch Sulfat. Die meisten Salzlacken sind demnach als 

Sodagewässer (NaHCO3) zu bezeichnen, in anderen dominiert hingegen Glaubersalz (Na2SO4) oder 

Bittersalz (MgSO4). In heißen Sommern können Leitfähigkeiten bis mehrere 10 000 µS cm
–1

, eine 

Alkalinität von mehreren 100 mMol L
–1

 und pH-Werte bis 10 und darüber gemessen werden (Wolfram 

et al. 1999). Einige der Salzlacken erreichen mit einem Gesamtsalzgehalt >50 g L
–1

 hypersaline 

Verhältnisse. Geringer sind die Konzentrationen in den spärlichen Feuchtgebieten bei Zwingendorf, 

wo Leitfähigkeiten zwischen 5 000 und 12 000 µS cm
–1

 gemessen wurden (Schagerl & Wolfram 

2006). 

 

2.2.2 Ursachen anthropogen erhöhter Salzgehalte in der Umwelt 

Erhöhte Salzbelastungen von Gewässern sind, weltweit betrachtet, auf verschiedenste Ursachen 

zurückzuführen (Schulz 2011; Williams 1987). In trockenen Gegenden führt oftmals die 

landwirtschaftliche Nutzung mit intensiver Bewässerung zu erhöhten Verdunstungsraten und 

entsprechender Aufsalzung von Böden und Grundwasser (Dunlop et al. 2005; Kefford et al. 2002; 

Pinder et al. 2004; Silva & Davies 1999). In küstennahen Gebieten können die steigende Nachfrage 

nach Grundwasser (als Trink- oder Nutzwasser) und verstärkte Meerwasserintrusion eine Aufsalzung 

des Küstengrundwassers nach sich ziehen. In Europa gibt es Beispiele für derartige Entwicklungen in 

Südfrankreich (Piscart et al. 2005b) oder Griechenland, wo das Grundwasser in manchen Regionen 

Konzentrationen von Chlorid bis 8 g L
–1

 aufweist (Estrela et al. 1996). 

Andere Phänomene mögen auf globaler Ebene nur Randerscheinungen darstellen, können jedoch lokal 

große Auswirkungen haben. Dazu gehören Salzausträge aus Braunkohlebergwerken (Lovett et al. 

2005; Ondráček 2005), Einleitungen von salzhaltigem Thermalwasser (Wolfram et al. 2007a), 

Emissionen aus der Industrie, Einleitungen aus Kläranlagen (Ondráček 2005) und schließlich der 
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Einsatz von Streusalz im Winter (Löfgren 2001; Nagpal et al. 2003). Auch aus landwirtschaftlichen 

Flächen kann es bei intensivem Einsatz bestimmter Düngemittel (z.B. KCl) zu erhöhten 

Salzbelastungen in den Vorflutern kommen. 

In den gemäßigten Breiten ist die winterliche Ausbringung von Streusalz zweifelsohne die 

Hauptquelle anthropogener Salzbelastung (Nagpal et al. 2003). Nach Berechnungen von Godwin et al. 

(2003) liegt der Anteil des Salzexports aus der Salzstreuung in einem Teileinzugsgebiet (Mohawk 

River) in New York um den Faktor 20 über jenem aus häuslichen Abwässern. Kelly et al. (2008) 

schätzen den Anteil der Chlorideinträge in New Yorker Gewässern aus der Straßensalzung mit 91%, 

jenen aus häuslichen und anderen Abwässern mit <10%. 

 

2.3 Salzstreuung im Winter 

2.3.1 Jahresproduktion und Verbrauch pro Fläche 

Die weltweite Jahresproduktion von Salz ist enorm. Für das Jahr 1995 gibt Environment Canada 

(2001) die Menge mit 189 Mio t an, wovon rund 10% für winterliches Streusalz eingesetzt werden. 

Die konkrete Menge an Salz, die als Enteisungsmittel auf unseren Straßen ausgebracht wird, hängt von 

verschiedenen Faktoren ab, und entsprechend stark variieren auch die Angaben zu Streusalzmengen. 

Ausschlaggebend sind primär die meteorologischen Rahmenbedingungen, daneben spielen jedoch 

lokale Gegebenheiten wie die Verkehrsdichte, die Anzahl der Fahrbahnen und die durchschnittliche 

Steigung der Straßen eine große Rolle (Stundner et al. 2011). 

In Österreich beträgt in die jährliche Produktion von Salz rund 1.1 Mio t, die maximale 

Tageskapazität liegt bei 3 350 t. Davon wurden in den letzten Jahren rund 271 000 t (117 000 bis 

377 000 t) für den Winterdienst verwendet (Hoffmann et al. 2011). Wolf & Giuliani (2009) geben die 

jährliche Menge an Streusalz in Österreich mit bis zu 260 000 t an, die sich zu 90% (also 234 000 t) 

auf NaCl und zu 10% auf andere Streumittel wie CaCl2 aufteilen. Auf 

http://www.salzburg.com/wiki/index.php/Streusalz wird – ohne nähere Quellenangabe – die jährliche 

Produktion von Streusalz durch die Salinen Austria mit 400 000 t angegeben, was rund 80% des 

Bedarfs für ganz Österreich decken soll (somit Gesamtmenge: 500 000 t). 

Nachdem in den letzten Jahren der Verbrauch von abstumpfenden Streumitteln in Hinblick auf die 

Feinstaubbelastung zurückgegangen ist, besteht seit einigen Jahren wieder ein verstärkter Bedarf an 

Streusalz, der allerdings nicht immer abgedeckt werden kann. Zuletzt kam es nach Hoffmann et al. 

(2011) im kalten Winter 2009/10 und 2010/11 zu Engpässen in der Salznachlieferung und in der Folge 

zu entsprechenden Preissteigerungen für die Straßenmeistereien. Nicht nur aus ökologischen, sondern 

auch aus ökonomischen Gründen ist daher ein effizienter und sparsamer Einsatz von Streusalz 

notwendig (Badelt 2012; Hoffmann et al. 2011). 

 

 

 

 

http://www.salzburg.com/wiki/index.php/Streusalz
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Tabelle 1. Jährliche Streusalzmengen (als NaCl) in Österreich und anderen Ländern Europas und Nordamerikas. Den Mengen 

als NaCl sind rund 5–10% an weiteren Streusalzen hinzuzurechnen. 

Land Zeitraum t Quelle  

Österreich k.A. 500 000 http://www.salzburg.com/wiki/index.php/Streusalz 

 2000er 117–377 000 Hoffmann et al. (2011) 

 2000er bis 234 000 Wolf & Giuliani (2009) 

Schweiz 2000er 300–350 000 Boller & Bryner (2011) „in strengen Wintern“ 

Deutschland 1980er 170–800 000 Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft (1999) 

 2000er 1.5 Mio Emscher Genossenschaft (2006) 

 2005–09 1.8–4.2 Mio Badelt (2012) 

Norwegen 1993/94 60 000 Bant (2009), Amundsen et al. (2010) 

 2005/06 166 700 Bant (2009), Amundsen et al. (2010) 

 2009/10 201 000 Sivertsen (2010), cit. in Wike et al. (2012) 

Schweden 2000er 200–250 000 Lundmark & Olofsson (2007) 

 1969 30 000 Thunqvist (2003a) 

 1976/77 125 000 Thunqvist (2004) 

 1993/94 419 407 Thunqvist (2004), Spitzenwert zwischen 1976 und 

2002 

Kanada Anf. 

1990er 

100 000 Howard & Haynes (1993) 

 1997/98 4.75 Mio CCME (2011b); Environment Canada (2001) 

USA 1940 163 000 Winston et al. (2012) 

 1940er 280 000 Corsi et al. (2010) 

 1980er 8–10 Mio Jackson & Jobbágy (2005) 

 ~2000 8–12 Mio Wegner & Yaggi (2001) 

 ~2000 ca. 18 Mio Jackson & Jobbágy (2005) 

 2001 14 Mio Environment Canada (2001) 

 2000er 10–20 Mio Wright et al. (2006) 

 2000er 16 Mio Corsi et al. (2010) 

 2005 23 Mio Winston et al. (2012) 

 

In Tabelle 1 werden die Streusalzmengen aus Österreich jenen in anderen Ländern gegenübergestellt. 

In dem flächenmäßig etwa zehnmal so großen Deutschland betragen die Streusalzmengen rund 1.5–

4.2 Mio t (Badelt 2012), was auch hinsichtlich des Streusalz-Einsatzes in etwa dem Faktor 10 

entspricht. Etwa gleich hoch oder etwas niedriger als in Österreich liegen die Streusalzmengen in 

Skandinavien (Bant 2009; Lundmark & Olofsson 2007) und der Schweiz (Boller & Bryner 2011). Für 

Kanada gibt CCME (2011b) eine jährliche Streusalzmenge von fast 5 Mio t an. In den USA stiegen 

die Mengen von 280 000 t in den 1940er Jahren auf bis zu 20 Mio t nach dem Jahr 2000 (Corsi et al. 

2010; Wright et al. 2006). 

Diese Zahlen geben die jeweiligen Jahresverbrauchsmengen an, wobei der Zeitraum der Salzstreuung 

natürlich auf wenige Monate beschränkt ist. In dem vom Amt der NÖ Landesregierung (2011) 

vorgeschlagenen Rechenansatz zur Abschätzung der Chloridbelastung aus Streusalz gehen die 

Autoren von einer fünfmonatigen Streuperiode (November bis März) und 60 Streutagen aus. 

Hoffmann et al. (2011) ermittelten im Zeitraum 2005–2011 eine mittlere Anzahl von 

Winterdiensttagen in Österreich von 132, wobei in einzelnen Bundesländern in Spitzenjahren an 

http://www.salzburg.com/wiki/index.php/Streusalz
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knapp 180 Tagen gestreut wurde. Dabei ist von deutlichen Unterschieden in der Streuintensität 

auszugehen. Für die Schweiz geben Boller & Bryner (2011) maximale Tagesfrachten von bis zu 

7000 t an, in Deutschland werden an Spitzentagen 100 000 t Streusalz ausgebracht (Badelt 2012). Der 

jüngste Winter 2012/2013 hat vergleichsweise hohe Streusalzmengen notwendig gemacht. Allein in 

Oberösterreich betrug die gesamte Menge 66 100 t, was um 64% über dem Vergleichswert aus dem 

Vorjahr lag. Der höchste Tagesverbrauch betrug 2 519 t – der stärkste Tagesverbrauch innerhalb der 

letzten fünf Jahre (Durchschnitt: 350 t) (OÖ Landesregierung, 2013). 

Ungeachtet der hohen zeitlichen Schwankungen im Salzverbrauch ist im Langzeittrend für manche 

Länder ein deutlicher Trend erkennbar (Beispiel USA in Tabelle 1, Abb. 5). Er ist zum Teil auf 

erhöhte Salzfrachten pro Straßenkilometer, zum Teil auf das größer werdende Straßennetz 

zurückzuführen (Boller & Bryner 2011). In Deutschland lassen die Streusalzmengen hingegen im 

Zeitraum 1974–2001 keinen Anstieg erkennen. Keine vergleichbaren Langzeitdatenreihen liegen aus 

Österreich vor, aber zumindest innerhalb der letzten paar Jahre ist auch hierzulande kein signifikanter 

Anstieg der Streusalzmengen zu verzeichnen (Hoffmann et al. 2011; Stundner et al. 2011). 

  

Abb. 5. Verbrauch von Streusalz (t NaCl) in Schweden zwischen 1996/97 und 2001/02 (links) und in den USA seit den 

1940er Jahren (rechts). (Quellen: Thunqvist 2003a; Jackson & Jobbágy 2005). 

Neben den absoluten Streusalzmengen ist der Verbrauch pro Straßenfläche von Interesse, das er die 

Intensität und damit die Auswirkungen auf die Umwelt besser beschreibt. Nach Hoffmann et al. 

(2011) liegt die tägliche Streusalzmenge pro Streudurchgang meist bei 10 bis 40 g m
–2

. Oft wird mehr 

gestreut, um „auf der sicheren Seite“ zu liegen. Hinzu kommt, dass in der Regel mehrere 

Streudurchgänge pro Tag notwendig sind. Für Autobahnen empfehlen Hoffmann et al. (2011) ein 

Intervall von max. 3 h (ganztägig, also 0:00–24:00), auf untergeordneten Landesstraßen von max. 5 h 

im Zeitraum 8:00–20:00. Der Grund für die hohe Frequenz liegt primär darin, dass ein großer Teil des 

aufgebrachten Salzes – nach Hoffmann et al. (2011) bis 70% – sehr rasch aus der Rollbahn 

ausgetragen oder verweht wird und damit nicht mehr die gewünschte Wirkung erzielbar ist. In 

Deutschland liegen die maximalen täglichen Streusalzmengen daher bei bis zu 160 g m
–2

 (Badelt 

2012). Für Großbritannien im Jahr 1976 gibt Driver (1979, cit. in Thompson et al. 1986a), 

durchschnittlich 35 g m
–2

 pro Durchgang (und mehr als einem Durchgang pro Tag) an, Green & 

Cresser (2008) 10–40 g m
–2

. In der Schweiz ist der Salzeinsatz nach Boller & Bryner (2011) seit den 

1960er Jahren „dank verbesserter Austragstechnologie“ von 40 auf 10–15 g m
–2

 reduziert worden. Bei 

10 g pro Quadratmeter und Streudurchgang liegt auch die Empfehlung des deutschen Umweltbundes-
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amtes (UBA 1999, cit. in Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft 1999) – „um größere Schäden 

in der Umwelt zu vermeiden“. 

Auf das ganze Jahr (bzw. die Streuperiode) hochgerechnet, liegen die flächenbezogenen 

Streusalzmengen in Österreich im Mittel bei 1.57 kg m
–2

 – ein Wert, der je nach Region und 

meteorologischen Rahmenbedingungen zwischen 0.15 und 4.90 kg m
–2

 variieren kann (ohne 

Berücksichtigung von Abminderung und Sprühverlust, vgl. Atanasoff et al. 2011; Stundner et al. 2011). 

Diese Werte liegen in der gleichen Größenordnung wie die Angaben aus anderen Ländern (Tabelle 2). 

Pro Kilometer Fahrstreifen (umgerechnet von „lane-mile“) liegen die Spitzenwerte auf der stark 

befahrenen Interstate I-93 in New Hampshire bei 26 t pro Jahr (Likens & Buso 2010). Für New York 

gibt es einen offiziellen Richtwert von 9.36 t km
–1

 a
–1

 (NYSDOT 1999), ein ungleich niedrigerer Wert 

wird mit 0.07 t km
–1

 a
–1

 von Gardner & Royer (2010) für einen anderen Bundesstaat in den USA 

(Indiana) angegeben (alle Angaben auf einen Fahrstreifen bezogen). In Schweden liegen die 

flächenbezogenen Streusalzmengen bei 5–15 t km a
–1

 (ohne Angaben der Anzahl der Fahrstreifen). 

Für Österreich geben Wolf & Giuliani (2009) als „üblichen Rechenansatz“ 10–20 t km
–1

 a
–1

 auf 

Autobahnen an, wobei in einem konkreten Projekt an der A2 bei Guntramsdorf 72 t km
–1

 a
–1

 

(entspricht 9 t pro Fahrstreifen) aufgebracht wurden. 

Tabelle 2. Jährliche Streusalzmengen (als NaCl) pro Quadratmeter Straßenfläche bzw. pro Kilometer Fahrbahn in Österreich 

und anderen Ländern Europas und Nordamerikas. 

Land Salzverbrauch FS Quelle 

 kg m
–2

 a
–1

 t km
–1

 a
–1

   

Österreich  72 8 Wolf & Giuliani (2009): A2 Guntramsdorf 2005/06 

  10–20 8 Wolf & Giuliani (2009): „üblicher Rechenansatz“ 

 1.57*   Hoffmann et al. (2011) 

 0.66–3.25   Atanasoff et al. 2011 Stundner et al. (2011): MW 2007–

2011 

 0.15–4.90   Stundner et al. (2011): gesamte Bandbreite 

UK    Green & Cresser (2008) 

  2–20 1 Thompson et al. (1986a): 1974–79 

Schweden  10–14 k.A. Olofsson (1997), cit. in Löfgren (2001): 1971–1997 

  5–15 k.A. Lundmark & Olofsson (2007) 

  1–2 k.A. Thunqvist (2004), niederrangige Straßen 

  12–14 k.A. Thunqvist (2004), höherrangige Straßen 

Kanada 1–3   Nagpal et al. (2003) 

USA 3.9**   Godwin et al. (2003): Mohawk River Basin, NY 

  5 1 Hanes et al. (1976), cit. in Thompson et al. (1986a): 1961–

66 

  12.4 1 Albright (2005); Wegner & Yaggi (2001): Massachusetts 

  order of 

tens 

k.A. Buttle & Labadia (1999) 

  0.07 1 Gardner & Royer (2010): Indiana 

  9.36 1 NYSDOT (1999), cit. in Godwin et al. (2003) 

  12.5 1 Likens & Buso (2010): New Hampshire, 1980 

  26 1 Likens & Buso (2010): New Hampshire, 2005 

* umgerechnet von 11.9 g m–2 d–1 bei durchschnittlich 132 Winterdiensttagen; 

** Angabe im Original als g m–2 d–1, hier auf gesamte Streuperiode mit 100 Streutagen hochgerechnet; 
FS = Fahrstreifen, k.A. = keine Angabe 



Physiologische Wirkung und Anpassungsmechanismen 17 

 

2.3.2 Salztransport in der Umwelt 

Abnahme mit der Entfernung von der Quelle 

In der Abschätzung möglicher ökologischer Auswirkungen der Wintersalzstreuung auf die Umwelt ist 

die die zeitlich-räumliche Ausdehnung der Belastung näher zu beleuchten. Ohne Schutzvorkehrungen 

sind lokal sehr hohe Chlorid-Konzentrationen möglich. Evans & Frick (2001) berichten von Werten 

bis 10 g L
–1

 (im Mittel 4 g L
–1

) in der Nähe einer verkehrsreichen Straße, allerdings rascher Abnahme 

der Konzentrationen mit zunehmender Entfernung von der Quelle. Oškinis & Kasperovičius (2005) 

ermittelten im Schnee direkt neben der Straße (0–1 m) Konzentrationen bis >3 g L
–1

, in 4 m 

Entfernung jedoch nur mehr 4–10% dieses Werts. Bis 1.5 g L
–1

 und 7000 µS cm
–1

 wurden im 

Tauwasser von Schneeproben aus dem Bereich von Schneeabladeplätzen der Stadt München gemessen 

werden (Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft 1999). 

Aus limnologischer Sicht ist entscheidend, wie viel der auf Straßen aufgebrachten Salzmenge über ein 

Entwässerungssystem gesammelt werden kann und – nach Vorreinigung zur Absonderung anderer 

Schadstoffe – in den Vorfluter abgegeben wird. Dabei ist zu berücksichtigen, dass ein nicht zu 

vernachlässigender Teil des Streusalzes verfrachtet oder verweht wird. Das geschieht teilweise bereits 

von der Rollbahn auf Randflächen der Straße (Hoffmann et al. 2011), teilweise aber auch auf 

umliegende Flächen (Niebrügge 2012). 

Wie hoch diese „Verluste“ tatsächlich sind, hängt unter anderem von der Bauweise und Lage der 

Straße (z.B. Damm- oder Tallage, Windexposition, Vorhandensein einer Spritzschutzwand etc.), aber 

auch den naturräumlichen Gegebenheiten ab. Je nach Exposition und lokalen Windverhältnissen kann 

sich die Situation rasch ändern. Der Arbeitsbehelf des Landes Niederösterreich (2011) erlaubt in 

einem rechnerischen Ansatz zur Abschätzung der Chloridbelastung die Annahme eines Sprühverlusts 

von bis zu 50% der aufgebrachten Menge, allerdings ohne Angabe des durch den Sprühverlust 

betroffenen Bereich. Nach Lundmark & Olofsson (2007) gehen 45% des ausgebrachten Salzes durch 

Sprühverluste in einem 0 bis 100 m breiten Streifen parallel zur Straße verloren. Löfgren (2001) gibt 

einen Bereich bis >100 m an. Direkte Schäden durch Sprühverluste werden in einer Studie aus 

Norwegen in einem Bereich von 5–8 m, gelegentlich bis 15 m und mehr, neben der Straße und in 2 bis 

4 m Höhe beschrieben (Amundsen et al. 2010). Die von Autoren ausgewerteten Angaben zur Höhe 

der Sprühverluste variieren stark zwischen 10 und 63% und betreffen einen Bereich im Abstand von 

2–40 m von der Straße. Bis 120 m von der Straße entfernt wurden Salzschäden bei Kiefern 

nachgewiesen, im Besonderen in wind- und hangabwärts gelegenen Bereichen (Forman & Alexander 

1998). In Österreich geben Fritzer (1992) und Knoflacher & Macoun (1989, beide cit. in Glitzner et al. 

1999) den von Spritzwasser betroffenen Bereich mit 50–100 m an. Indirekte ökologische 

Auswirkungen der Salzausbringung können aber auch weiter reichen, in einer Studie von Forman & 

Deblinger (2000) über verschiedene (semi)terrestrische Tier- und Pflanzengruppen bis über 1 km. 

Ein entscheidender Aspekt ist dabei das Ausmaß der Versickerung und des oberflächigen 

Abtransports. In einer Studie aus Massachusetts betrug der Anteil oberflächiger Abflüsse 55%, 

während 45% im Boden und Grundwasser verblieben (Church & Friesz 1993). In der gleichen 

Größenordnung (45% oberflächlich, 55% Grundwasser) lagen die Befunde einer Studie von Howard 

& Haynes (1993) bei Toronto. Für Dänemark geben Kristiansen et al. (2011, cit. in Winston et al. 
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2012) den Anteil der Versickerung ins Grundwasser mit 10–20% an, was eine Verschlechterung der 

Wasserqualität im Aquifer bis in eine Tiefe von knapp 75 m nach sich zog. 

Der weitere Transport im Grundwasser hängt von Flurabstand, der Aquifermächtigkeit, der 

Grundwasserfließrichtung und -abstandsgeschwindigkeit und der nutzbaren Porosität ab. Nach Wolf & 

Giuliani (2009) wird der Ionenkonzentrationsverlauf im Nahbereich der Einleitung deutlich von 

meteorologischen Umweltbedingungen überprägt und ist damit kurzfristigen Schwankungen 

unterworfen, während die Salzbelastung in weiterer Entfernung (ab rd. 100 m) wesentlich 

gleichmäßiger und meist über einen längeren Zeitraum verläuft. Dass der Transport über das 

Grundwasser sehr weit reichen kann, zeigt die Arbeit von Karraker et al. (2008), die einen Einfluss bis 

über 170 m nachwiesen. In einer Studie des BMVIT an der A2 beim Knoten Guntramsdorf wurden 

sowohl im Nahbereich des Autobahnknotens als auch noch in 350 m Entfernung bis 132 mg L
–1

 

Chlorid im Grundwasser gemessen (Unterköfler et al. 2009). Eine Abnahme war in diesem Fall nicht 

erkennbar. Die Autoren schlossen daraus, dass das gesamte ausgebrachte Chlorid über das 

Grundwasser zum nächsten Oberflächengewässer transportiert wird. 

 

Saisonale und Langzeit-Aspekte 

In zeitlicher Hinsicht sind Auswirkungen der winterlichen Salzstreuung oft nur kurzfristig gegeben. 

Erhöhte Chlorid-Konzentrationen sind daher in Fließgewässern, welche direkt oder indirekt als 

Vorfluter dienen, in der Regel im Spätwinter oder mit gewisser Verzögerung im Frühjahr messbar 

(Boller & Bryner 2011). Es gibt aber seit längerem Hinweise auf langfristige Trends, wonach die 

Salzbelastung nicht nur in den Wochen nach der Salzausbringung, sondern auch im übrigen Jahr 

auftritt (Demers & Sage 1990; Findlay & Kelly 2011; Howard & Haynes 1993; Ostendorf et al. 2001; 

Sadowski 2001; Wright et al. 2006). Im Grundwasser kann dies zu Problemen mit der Trink-

wasserversorgung führen (Kaushal et al. 2005). 

Die Ursache für den verzögerten Abtransport ist nicht gesichert. Trotz der guten Löslichkeit von 

Chlorid und der vergleichsweise geringen Adsorption im Boden (Mott 1981 cit. in Lovett et al. 2005), 

könnten Sorptionsprozesse im Boden Chlorid zumindest vorübergehend zurückhalten und erst 

verzögert ins Grundwasser abgeben (Kincaid & Findlay 2009; Lovett et al. 2005; Oberg & Sanden 

2005; Rodstedth et al. 2003). Bastviken et al. (2006) geben als mögliche Ursachen für den 

Chloridrückhalt die Aufnahme (und verzögerte Abgabe) durch die Vegetation sowie mikrobielle und 

abiotische Chlorinierung im organischen Material des Bodens an. Eine große Zahl von Bakterien und 

Pilzen im Boden können organische Chlorverbindungen bilden, welche im Organismus (als Pigment 

oder Hormon) zurückgehalten und teilweise verzögert als Abfallprodukte oder zur Verteidigung 

abgegeben werden (Oberg 1998 cit. in Lovett et al. 2005). Lax & Peterson (2009) wiesen in 

Modellversuchen eine zwischenzeitliche Akkumulation von Chlorid im Boden konkret nach, die sich 

mit den Ergebnissen von Simulationen deckt (Abb. 6). 

Über das Ausmaß dieses zeitlichen Rückhalts gibt es erst wenige Studien. In einer Studie von Novotny 

et al. (2008) verließen ca. 22% des im Winter aufgebrachten Straßensalzes das nähere Einzugsgebiet 

noch innerhalb der Saison, während ca. 78% vorerst im Einzugsgebiet verblieben. Für das Gebiet um 

Ontario, Canada, schätzten Meriano et al. (2009) und Eyles & Meriano (2010) (beide cit. in Müller & 
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Gächter 2012), dass etwa die Hälfte des ausgebrachten Salzes vorübergehend im Grundwasser 

verbleibt und so einen beständigen „Baseflow“ an Chloridfracht für die Fließgewässer des Gebiets 

liefert. Kelly et al. (2008) sprechen von einem „lag-Effekt“, der langfristig zu einen sukzessiven 

Erhöhung der Immission im Grundwasser führen kann. Novotny (2009) und Novotny et al. (2009) 

beschrieben die Chloridbilanz für ein 4150 km
2
 großes Flusseinzugsgebiet bei Minneapolis/St. Paul, 

Minnesota. Nur zu einem kleinen Teil (23%) wurde das insgesamt produzierte und ausgebrachte 

Chlorid aus dem Einzugsgebiet über den Mississippi ausgetragen, der größere Teil (109 000 t oder 

77%) verblieb im System (Böden, Feuchtgebiete, Grundwasser). 

 

  

Abb. 6. Simulation der Chlorid-Konzentration im Boden nach 84 Tagen (links) und 365 Tagen (rechts) in vertikaler und 

horizontaler Entfernung von der Quelle (bei 0, 0 m). Die Zahlen entsprechend der Chlorid-Konzentration in mg L–1. NB: die 

Überhöhung um den Faktor 4.6 (Aus: Lax & Peterson 2009). 

 

Hulinger & Hollocher (1972 cit. in Thunqvist 2003a) berechneten für einen Aquifer im Raum Boston, 

Massachusetts, über die Bilanz von Chlorid-Ein- und Austrag eine „Steady-State-Konzentration” von 

100 mg L
–1

 

als Folge der alljährlichen Salzausbringung. Für Toronto wurde eine Steady-State-

Konzentration von 426 mg L
–1

 berechnet (Howard & Haynes 1993). Vergleichbare Rechenansätze aus 

dem europäischen Raum liegen nicht vor. Ein Beispiel aus einem Grundwassersee südlich von Wien 

(Abb. 7) veranschaulicht allerdings eine vergleichbare Langzeitentwicklung. Innerhalb der letzten 15 

Jahre stieg hier die Chloridkonzentration um 76% von 105 auf 185 mg L
–1

, was mit großer 

Wahrscheinlichkeit die alljährliche Salzstreuung auf der nahe gelegenen B17 widerspiegelt. 
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Abb. 7. Langzeitentwicklung der Chlorid-, Natrium- und Sulfat-Konzentration in einem Grundwassersee südlich von Wien 

nahe der B17 (unpubl.). Das Gebiet weist natürlicherweise einen erhöhten Salzgehalt im Grundwasser auf, die Verschiebung 

in den Ionenrelationen deutet auf einen Einfluss des winterlichen Salzeinsatzes hin. 

 

2.4 Auswirkungen auf den Boden und auf terrestrische 

Lebensgemeinschaften 

Die vorliegende Studie konzentriert sich auf die aquatischen Lebensgemeinschaften. Die 

nachfolgenden Ausführungen zu Auswirkungen von Salz auf Boden und terrestrische Lebensräume 

ersetzen keine umfangreiche Behandlung dieses Themas, sollen jedoch zumindest einige wesentliche 

Aspekte ansprechen. 

 

2.4.1 Boden 

Einer der wesentlichen Einflüsse der Salzstreuung mit Natriumchlorid auf den Boden liegt in der 

Veränderung der Ionenrelationen. Natrium hat nach eine vergleichsweise große Ladung pro Radius 

und kann daher andere Kationen wie Calcium, Kalium und Magnesium von Tonmineralien verdrängen 

(Findlay & Kelly 2011). Einen Ionenaustausch Calcium – Natrium wiesen Norrstrom & Bergstedt 

(2001) vor allem innerhalb 6 m von der Straße entfernt nach. Der Ionenaustausch kann auch 

Schwermetalle wie Blei oder organische Moleküle betreffen (vgl. Kap. 3.3.3). Die Folge sind eine 

Akkumulation von Natrium und eine Veränderung der Bodenstruktur, im Besonderen eine reduzierte 

hydraulische Leitfähigkeit, eine erhöhte Bodenkompaktierung und im Extremfall eine Vergleyung des 

Bodens (Amrhein et al. 1992; Green & Cresser 2008; Findlay & Kelly 2011; Norrstrom & Bergstedt 

2001). Green et al. (2009) stellten eine erhöhte Freisetzung von gelöstem organischen Stickstoff und 

Kohlenstoff fest, auf längere Sicht einen Anstieg des pH und letztlich einen verstärkten Abbau von 

organischem Material zu CO2. Green & Cresser (2008) wiesen auf eine erhöhte Freisetzung von 

Ammonium und damit einen Stickstoff-Verlust im Boden hin (vermehrte Aufnahme durch Pflanzen 

und Umsetzung in mikrobiellen Prozessen). Als Gegenmaßnahme zum Schutz des straßennahen 
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Bodens und der Vegetation wird von Amundsen et al. (2010) die Ausbringung von Strohmatten 

vorgeschlagen. 

 

2.4.2 Terrestrische Vegetation 

Chlorid ist ein essenzielles Element für Pflanzen und Tiere (Lovett et al. 2005), in erhöhten 

Konzentrationen wirkt es aber auf zellularer Ebene toxisch. Negative Effekte auf die straßennahe 

Vegetation infolge der winterlichen Salzstreuung sind vielfach beschrieben (Amundsen et al. 2010; 

Environment Canada 2001; Hofstra 1979; Langen et al. 2006; Lymbery et al. 2009; Miklovic & 

Galatowitsch 2005; Thompson & Rutter 1986; Viskari & Karenlampi 2000; Wilcox 1986a, 1986b; 

Young et al. 2011). 

Viele Pflanzen sind sensitiv gegenüber erhöhten Chlorid-Konzentrationen und können unter Salzstress 

nicht keimen oder sterben ab (Biesboer & Jacobson 1994). Bäume dürften dabei generell 

empfindlicher gegenüber Salzstress sein als Sträucher und Gräser (Forman & Alexander 1998). 

Nach Environment Canada (2001) sind in Kanada mehr als 50% der Gehölzpflanzen salzempfindlich 

und wurden in den letzten Jahren zunehmend von straßennahen Feuchtgebieten verdrängt. Panno et al. 

(1999) berichten über einen Verlust an Biodiversität und eine Zunahme des salztoleranten 

Schmalblättrigen Rohrkolbens (Typha angustifolia) in zwei Sumpfgebieten in Illinois nahe einer stark 

befahrenen Straße mit intensivem Streusalzeinsatz. Wilcox (1986b) untersuchten ein Moor in Indiana 

mit bis zu 1 215 mg L
–1

 Chlorid. Hier starben infolge der Salzbelastung Amerikanische Lärche, Rot-

Ahorn, Seggen, carnivore Kannenflanzen und Sphagnum-Moose ab, stattdessen traten salztolerante 

Arten wie Rohrkolben verstärkt in den Vordergrund. Ähnliche Entwicklungen wiesen Richburg et al. 

(2001) in Feuchtgebieten in Massachusetts nach: Bereits bei einer Chlorid-Konzentration von 54–

114 mg L
–1

 verringerte sich der Artenreichtum und standorttypische Arten wie Salbeiweide (Salix 

candida) and Großfrüchtige Moosbeere (Vaccinium macrocarpon) traten zurück. Schilf (Phragmites 

australis) konnte seine Bestände hingegen ausdehnen (Richburg et al. 2001). Nach Isabelle et al. 

(1987) können im Arteninventar nordamerikanischer Feuchtgebiete nur Breitblättriger Rohrkolben 

(Typha latifolia) und Gewöhnlicher Blutweiderich (Lythrum salicaria) im salzbelasteten 

Schmelzwasser an Straßenrändern überleben. 

Auch in Europa ist der Einfluss der Salzstreuung auf die straßennahe Vegetation seit langem bekannt. 

In den Niederlanden ermöglichten die geänderten Salzkonzentrationen im Boden die Ausbreitung 

exotischer Küstenpflanzen bis 150 km ins Landesinnere (Forman & Alexander 1998. In Deutschland 

breiten sich seit 1987 Halophyten der Atlantik-, Nord- und Ostseeküste (wie das Dänische Löffelkraut 

Cochlearia danica) entlang von Autobahn-Mittelstreifen, die durch winterliche Salzstreuung extrem 

belastet sind, nach Süddeutschland aus (Weber 1987). 

Negative Einflüsse durch Salzbelastungen sind seit langem auch aus der Land- und Forstwirtschaft 

bekannt (Eaton 1942). Als besonders salzempfindlich gelten Sonderkulturen wie z.B. Obstbau und 

Nadelwälder. Nach M. Kühnert in Stundner et al. (2011) gewährleistet hier bei ungünstigen 

Standortbedingungen weder der in Österreich geltende Richtwert der Trinkwasserverordnung 

(200 mg L
–1

) noch der der Richtwert gemäß Qualitätszielverordnung Chemie Grundwasser (150mg L
1
) 



Physiologische Wirkung und Anpassungsmechanismen 22 

 

ausreichenden Schutz. Chloridverträgliche Pflanzen tolerieren 70–140 mg L
–1

, empfindliche Arten 

zeigen in diesem Konzentrationsbereich aber bereits Schäden. 

 

2.4.3 Terrestrische Tiere 

Ein Beispiel für die Auswirkungen von Chlorid auf terrestrische Evertebraten ist ein Studie von 

Rösgen et al. (1993). Die Autoren untersuchten die Wirkung zweier Streusalze auf 

Collembolengemeinschaften eines Wiesenbodens und konnten dabei eine Verschiebung in der 

Artenzusammensetzung feststellen: Während salztolerante Arten zunahmen, wurde bei 

salzempfindlichen Arten eine starke Abnahme der Abundanz beobachtet. Salztolerante Arten 

erreichten sehr hohe Abundanzen, die die Erniedrigung der Gesamtabundanz jedoch nicht ausgleichen 

konnten (Glitzner et al. 1999). 

Bollinger et al. (2005) beobachten, dass Hausspatzen am Straßenrand Salzpartikel in einem 

gesundheitsgefährdenden Ausmaß aufnahmen. Die letale Dosis LD50 lag bei 3–3.5 mg kg
–1

, was in der 

Größenordnung von Vergleichswerten bei Säugetieren liegt. Weitere Toxizitätsdaten finden sich in 

Addison (2005). 

 

2.5 Chlorid in Oberflächengewässern 

2.5.1 Fließgewässer 

Die Salzbelastungen in straßennahen Oberflächengewässern können ausgesprochen hoch sein, wobei 

es kaum Möglichkeiten zum Rückhalt von Chlorid gibt. Messungen an Gewässerschutzanlagen in 

Salzburg ergaben im Zulauf eine elektrische Leitfähigkeit des Straßenabwasser von bis 

26 000 µS cm
 1
, im Ablauf von 10 000 µS cm

–1
. Bei Chlorid wurde jedoch praktisch keine 

Verringerung der Konzentration von 7.9 g L
–1

 festgestellt (Geiger-Kaiser & Jäger 2005). Bei 

schwedischen Untersuchungen im „Run-off“ von Straßen im Winter wurden meist 50–1000 mg L
–1

 

gemessen, Maximalwerte lagen bei 3–5 g L
–1

 (Amundsen et al. 2010). Für abflussarme Fließgewässer 

gibt Taylor (1992 cit. in Williams et al. 1999) sogar Maxima bis 10 g L
–1

. Etwas geringer sind 

Chlorid-Konzentrationen, die Hürlimann für die Schweiz mit 150–660 mg L
–1

 nennt. 

In größeren Gewässern ist meist eine ausreichende Verdünnung gegeben, sodass derart hohe 

Konzentrationen sehr selten auftreten. Howard & Maier (2007) berichten von allwinterlichen Chlorid-

Spitzen im Don River (Mittelwasser: 4 m
3
 s

–1
) bei Toronto von über 1 g L

–1
 mit Maxima bis >3.4 g L

 1
. 

In Europa sind mäßig hohe bis hohe Chloridbelastungen der Mosel (bis 389 mg L
–1

), dem Rhein (bis 

300 mg L
–1

) und der Meurthe (1.4 g L
–1

) bekannt (Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft 1999; 

Beisel et al. 2011; IKSMS 2005; Piscart et al. 2005b). Sie sind allerdings nicht auf Salzstreuung, 

sondern andere Einflüsse zurückzuführen. Besonders gut untersucht sind Werra und Weser in 

Niedersachsen, wo die Pottasche-Industrie seit 1901 zu enormen Salzfrachten im Vorfluter geführt hat. 

Die Chlorid-Konzentrationen lagen hier zeitweise bei 28 g L
–1

 und selbst in den letzten Jahren noch 

bei bis zu 2.5 g L
–1

 (Bäthe & Coring 2011; Braukmann & Böhme 2011). Hohe Chlorid-

Konzentrationen sind auch aus dem, durch Bergbau-Abraumhalden beeinflussten, Urbach (>25 g L
–1

, 

heute 1.2 g L
–1

) und dessen Vorfluter Helbe (3.7 g L
–1

, heute 0.2 g L
–1

) bekannt (Busse et al. 1999). 
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Ziemann et al. (2001) untersuchten die durch die Kali-Industrie beeinflusste Wipper mit Chlorid-

Konzentrationen bis über 6 g L
–1

 (bis 1990). 

In Österreich sind unter den größeren Fließgewässern nur aus der Traun erhöhte Chlorid-Konzen-

trationen bekannt. Sie betrugen bis 2006 über 100 mg L
–1

, fielen danach aber auf <20 mg L
–1

 ab 

(Schay et al. 2010). Moog et al. (2009) geben für die Traun mit 318 mg L
–1

 einen deutlich höhere 

Maximale-Konzentration von Chlorid an. 

Stärker betroffen sind auch hierzulande kleinere Bäche, welche infolge der geringen Wasserführung 

bereits bei niedrigen Chlorid-Frachten hohe Konzentrationen erreichen können. Vielfach werden diese 

Bäche aber im regulären Monitoring nicht erfasst. Unter den in der wisa-Datenbank erfassten 

Messstellen (http://wisa.lebensministerium.at/article/archive/13193) wurden in den letzten Jahren nur 

vereinzelt Konzentrationen über 200 mg L
–1

 gemessen. Beispiele sind die Lainsitz (September 2000: 

226 mg L
–1

), der Petersbach östlich von Vösendorf (Dezember 2010: 329 mg L
–1

), der 

südburgenländische Grieselbach (Februar 2010: 367 mg L
–1

), der Rußbach (August 2007: 445 mg L
–1

) 

oder die Pulkau im nördlichen Weinviertel (bis 557 mg L
–1

). Extremwerte wurden im Spätwinter 

2012/2013 in kleinen Bächen in Autobahnnähe mit bis zu 2.2 g L
–1

 Chlorid und elektrischen 

Leitfähigkeiten bis >5000 µS cm
–1

 gemessen (unpubl.). 

 

2.5.2 Stehende Gewässer 

Seen und Teiche sind meist über Vorfluter von Salzableitungen betroffen. Oft liegen die 

Veränderungen im untersten Konzentrationsbereich; Auswirkungen sind hier entsprechend schwer 

nachweisbar. Dennoch beurteilen Likens & Buso (2010) den Anstieg der Chlorid-Konzentration im 

berühmten Mirror Lake im Yosemite National Park von <1 auf über 4 mg L
–1

 bereits kritisch, ebenso 

Müller & Gächter (2012) die Chlorid-Zunahme im Bodensee von 2.5 mg L
–1

 im Jahr 1961 auf 

6.1 mg L
–1 

im Jahr 2007. Die Autoren der Bodensee-Studie quantifizierten die Herkunft der Chlorid-

Frachten und führen 52% des Gesamteintrags in den Bodensee (101 000 t Chlorid pro Jahr) auf die 

Salzstreuung im Einzugsgebiet zurück, 23% auf Abwasser, 11% auf landwirtschaftliche Einträge, 9% 

auf natürliche Verwitterung und 3% auf atmosphärische Einträge. Die Autoren schätzen weiter, dass 

65% des pro Jahr auf Straßen ausgebrachten Salzes binnen eines Jahres den Bodensee erreicht, 

während 35% vorübergehend in Boden und Grundwasser verbleiben und den See erst verzögert 

erreichen. 

Vergleichbare Entwicklungen sind aus Schweizer Seen bekannt, wo die Chlorid-Konzentrationen von 

1–4 mg L
–1

 in den 1940er Jahren auf bis 20 mg L
–1

 anstiegen (Boller & Bryner 2011). Die vermutlich 

umfangreichste Studie über den Salzeinfluss auf Seen führten Bækken & Haugen (2006a cit. in 

Amundsen et al. 2010) in Skandinavien durch. Sie untersuchten über 59 Seen (ausgewählt aus einem 

Datensatz von 2000 Seen) in Entfernung bis 200 m von der Quelle und wiesen vielfach signifikant 

erhöhte Chlorid-Konzentrationen nach, wenngleich oft im unteren Konzentrationsbereich. 

Höhere Konzentrationen sind aus kleinen Seen und Teichen bekannt, in der Nähe von stark befahrenen 

Straßen bis zu 4 g L
–1

 und in städtischen Seen bis zu 5 g L
–1

 (CCME 2011b; Rosenberry et al. 1999; 

Thunqvist 2003b). Im grundwassergeprägten, ab- und zuflusslosen Fonda Lake in Michigan fanden 

Tuchman et al. (1984) in einer paläolimnologischen Studie über 32 Jahre eine Verschiebung in der 

http://wisa.lebensministerium.at/article/archive/13193
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Artenzusammensetzung von Kieselalgen infolge des Einflusses durch ein nahe gelegenes Salzdepot. 

Die Chlorid-Konzentration beträgt in diesem See heute 235 mg L
–1

 gegenüber 12–15 mg L
–1

 in 

typische Seen im Umland. 

Kritisch sind die erhöhten Chloridwerte weniger aufgrund der Konzentrationen an sich als in Hinblick 

auf mögliche Auswirkungen auf das Schichtungsverhalten der Seen. Eine stabile thermische 

Schichtung mit Temperaturunterschieden von 20°C an der Oberfläche und 4 °C im Hypolimnion 

entspricht einem Dichteunterschied, der einer NaCl-Zugabe von 2 g L
–1

 (= ca. 1.2 g L
–1

 Chlorid) 

entspricht (Δρ = 0.002 g cm
–3

). Solche Konzentrationen sind in Seen zwar nicht zu erwarten. Ein 

Konzentrationsunterschied bei Chlorid von 160 mg L
–1

 (264 mg L
–1

 NaCl; bei 0°C) bedingt jedoch 

einem Dichteunterschied, der auch bei einer Temperaturdifferenz zwischen 5 und 10 °C gegeben ist. 

Im Herbst kann das eine vollständige Durchmischung eines tieferen Gewässers verzögern und 

erschweren. 

In der Tat wurden in einer Reihe von Studien veränderte Schichtungen nach der Wintersalzstreuung 

nachgewiesen (Novotny 2009; Novotny & Stefan 2010; Rimmer et al. 2005), teweilse sogar 

meromiktische Verhältnisse (Kjensmo 1997; Ramakrishna & Viraraghavan 2005). Die Folge waren 

verstärkte Sauerstoffdefizite im Tiefenwasser (Bækken & Haugen 2006a, 2006b cit. in Amundsen et 

al. 2010 und Wike et al. 2012). In den Cascade Lakes in New York hatte dies letztlich negative 

Auswirkungen auf die Population des Amerikanischen Seesaiblings Salvelinus namaycush (Langen et 

al. 2006). Nach Environment Canada (2010) wiesen Seen, die infolge der Salzstreung meromiktisch 

geworden waren, Chlorid-Konzentrationen von 104 bis 260 mg L
–1

 im Mnomilimnion auf 

(Environment Canada 2010). Dies deckt sich in der Größenordnung mit der oben angestellten 

Überschlagsrechnung. 

In Österreich ist die Chlorid-Belastung des Traunsees gut untersucht. Sie ist eine Folge von 

Einleitungen der Solvay in Ebensee. In den 1970er Jahren lag die Chlorid-Konzentration im 

Hypolimnion bei über 150 mg L
–1

, was Auswirkungen auf die Dichte und das Mischungsverhalten des 

Sees (Dobesch 1980) und in weiterer Folge auf die Sauerstoff-Situation hatte (Schay et al. 2010). Eine 

merkliche „Erosion“ der Grenzschicht zum salzhältigen Hypolimnion wurde erst nach Einstellung der 

Sodafabrikation der Fa. Solvay im Jahr 2005 in den letzten Jahren beobachtet (Achleitner et al. 2008). 

Ein Spezialfall ist der Hallstätter See, in dem nach einem Gebrechen im Salzbergbau im Oktober 2005 

über Grund in 125 m Tiefe eine maximale Leitfähigkeit von 524 μS cm
–1

 und eine Chlorid-

Konzentration von >100 mg L
–1

 gemessen wurde (Gassner et al. 2006). Auch hier kam es zu 

Verschlechterungen im Sauerstoff-Budget, in der Folge auch zu negativen Auswirkungen auf die 

zoobenthische Besiedlung. 2007 und 2008 lagen die Jahresmittelwerte über Grund bereits wieder bei 

23 bzw. 13 mg L
–1

 (Schay et al. 2010). 

Die beiden Beispiele sind in Österreich eher als Ausnahme zu sehen. Insgesamt spielt die 

Salzbelastung, und insbesondere jene aus winterlicher Salzstreuung, für stehende Gewässer 

hierzulande keine nennenswerte Rolle. 
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2.6 Zusätze zum Streusalz 

Streusalz enthält üblicherweise Zusätze, über die vergleichsweise wenige bekannt ist. Das 

können bis zu einigen Prozent unlösliche Bestandteile (Ton) sein, daneben aber andere Salze wie z.B. 

Calciumsulfat oder Gips. In geringen Anteilen (einige 10 bis 100 ppm) können auch Antibackmittel 

zur Verbesserung der Rieselfähigkeit und Farbstoffe zur Vergällung und Kennzeichnung beigegeben 

sein (Bayerisches Landesamt für Wasserwirtschaft 1999). 

Als Antibackmittel werden meist Additive auf Ferrocyanidbasis eingesetzt, wie Geldnatron 

(Natriumhexacyanoferrat(II), Na4[FeCN)6]) oder Gelbes Blutlaugensalz (K4[Fe(CN)6]. Nach Boller & 

Bryner (2011) sind die gut wasserlöslichen Eisencyanidsalze in ihrer stabilen Komplexform nicht sehr 

toxisch, allerdings wird schätzungsweise 50% unter Lichteinwirkung zum Cyanwasserstoff 

photooxidiert, welches wiederum sehr toxisch ist. Damit ist ein grundsätzliches Risiko zur Freisetzung 

von Cyanid verbunden (Environment Canada 2001; Ramakrishna & Viraraghavan 2005). In einer 

Studie von Pandolfo et al. (2012) waren die Auswirkungen der Ferrocyanidzusätze allerdings 

vernachlässigbar im Vergleich zur Wirkung des Natriumchlorid. Die Autoren vermuten, dass das 

Cyanid aufgrund der sehr geringen Mengen höchstwahrscheinlich keine signifikante Bedrohung für 

aquatische Organismen darstellt. Diese Einschätzung teilen auch Boller & Bryner (2011). Anders wird 

das Risiko von Winkler & Forte (2011) eingeschätzt. Sie berufen sich auf eine Studie von Calfee & 

Little (2003) über die Wirkung von Ferrocyanid auf die Kaulquappen zweier nordamerikanischer 

Amphibien, des im Süden der USA beheimateten Südlichen Leopardfrosches (Rana sphenocephala) 

und der Kalifornischen oder Westlichen Kröte (Bufo boreas). Die 96-h LC50-Konzentration für diese 

beiden Arten betrug 24.5 mg L
–1

 and 12.7 mg L
–1

. Nachdem 1 kg handelsübliches Streusalz 20 mg 

Ferrocyanid enthält, sind kritische Ferrocyanid-Konzentrationen bereits bei vergleichsweise niedrigen 

Salzkonzentrationen möglich. 

 

2.7 Salzstreuung – eine Kostenfrage 

An der Sinnhaftigkeit des winterlichen Einsatzes von Streusalz besteht kein Zweifel. Der 

Winterdienst senkt die Unfallrate um 80–85% des Wertes vor der Streuung. Auch ein verringerter 

Kraftstoffverbrauch infolge des verbesserten Verkehrsflusses nach der Streuung wird als Argument ins 

Treffen geführt (Hoffmann et al. 2011). Dass der Einsatz jedoch so gering wie möglich gehalten sollte, 

hat aus Sicht der Straßenbetreiber zunächst ökonomische Gründe. In Österreich verursacht der 

Winterdienst rund 20% der Betriebskosten auf Autobahnen und Schnellstraßen sowie 25–30% auf 

Landesstraßen (Hoffmann et al. 2011). 

Viel schwieriger zu bewerten sind die „versteckten Kosten“ des Salzeinsatzes wie Korrosion oder 

ökologische Auswirkungen. Sie werden beispielsweise von Fay & Shi (2012) als wesentlich höher 

eingeschätzt als die direkten Kosten, in der Öffentlichkeit aber nicht als solche wahrgenommen. 

Umweltökonomische Gesamtrechnungen, wie sie in anderen Bereichen und für globale Energie- und 

Stoffströme zunehmend an Bedeutung gewinnen (European Commission 2012; European 

Communities 2009), gibt es für den winterlichen Streusalzeinsatz nicht. Somit überwiegen in der 

Diskussion um alternative Streumittel gegenüber den, auch mit diesen verbundenen, ökologischen 
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Risiken vor allem monetäre Argumente. Zur Frage alternativer Streumittel siehe Amundsen et al. 

(2010), Bang & Johnston (1998), CCME (2011a), Corsi et al. (2006, 2009), Fay & Shi (2012), Findlay 

& Kelly (2011); Fischel (2001), Ramakrishna & Viraraghavan (2005) und Stundner et al. (2011). 

 

 

3 Physiologische Wirkung und 

Anpassungsmechanismen 
3.1 Osmoregulation 

3.1.1 Vorbemerkung 

Chlorid ist ein essenzielles Element für aquatische und terrestrische Organismen und stellt für Tiere 

und den Menschen das wichtigste extrazelluläre Anion dar. Es ist hoch mobil und spielt im Tierreich 

eine Schlüsselrolle bei der Aufrechterhaltung des osmotischen Drucks, der Wasserbilanz und des 

Säure-Basen-Gleichgewichts. Chlorid ist aber auch für die Nierenfunktion, bei neurophysiologischen 

und enzymtischen Prozessen und in der Ernährung von Bedeutung (Nagpal et al. 2003; Somero & 

Yancey 1997). Ein Übermaß von Chlorid oder schwankende Chlorid-Konzentrationen kann jedoch 

Probleme für aquatische Organismen nach sich ziehen; Störungen in der interzellulären Ionenbilanz 

können Wachstum und Reproduktion beeinträchtigen und letztlich zum Tod führen. Für alle im 

Wasser lebenden Organismen ist daher Osmoregulation eine wesentliche Aufgabe. 

 

3.1.2 Salzstress bei Algen und Höheren Wasserpflanzen 

Änderungen des Salzgehalts im Umgebungswasser lösen bei Algen und Höheren Wasserpflanzen 

Stress aus, der aus dem Ungleichgewicht zwischen intra- und extrazellulärer Konzentration 

anorganischer Ionen herrührt. Hohe externe Salzkonzentrationen können gravierende Auswirkungen 

auf verschiedene Stoffwechselvorgänge, auf die Photosynthese, die Membranlipidbiosynthese sowie 

auf den Proteinumsatz und die Proteinfaltung haben (Beisel et al. 2011). Die Folge erhöhter 

Außenkonzentrationen sind Wasseraustritt oder Verringerung des Zellvolumens – zumindest so lange, 

bis die Zellhomöostase wiederherstellt ist. 

Konkret beeinflusst ein veränderter Salzgehalt im umgebenden Milieu die intrezelluläre Homöostase 

in dreierlei Weise (nach Beisel et al. 2011): 

 Es findet eine Retraktion des Plasmalemmas statt (bei hyperosmotischen Bedingungen) oder 

es dringt Wasser ein (bei hypoosmotischen Bedingungen), was den Turgordruck erhöht. 

 Es kommt zu einem Verlust oder Eindringen anorganischer Ionen mit negativen 

Auswirkungen auf die Hydratationssphäre um Proteine und andere Makromoleküle. Dadurch 

wird deren Funktionsfähigkeit beeinträchtigt. 

 Die selektive Ionendurchlässigkeit der Membran kann zu Veränderungen der intrazellulären 

Ionenzusammensetzung und ebenso zu beeinträchtigter Funktionsfähigkeit führen. 
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3.1.3 Osmoregulation bei Tieren im Süßwasser 

Süßwassertiere stehen in einer grundlegend anderen Ausgangslage als Pflanzen, da die Salz-

konzentration in ihrem Körperinneren im Süßwasser höher ist als jene des Umgebungsmediums. Es 

besteht daher ein Druck zum Ausgleich dieses Konzentrationsgefälles, sei es durch Abgabe von Ionen 

oder Aufnahme von Wasser. Damit dies nicht eintritt und die Konzentrationen der Ionen im richtigen 

Verhältnis erhalten bleiben, haben Tiere verschiedene Anpassungsmechanismen entwickelt. Es lassen 

sich zwei grundlegende Strategien unterscheiden: die Regulierung des Wasserhaushalts und die 

Regulierung der Ionenaufnahme (Chadwick et al. 2002). Süßwasserfische trinken beispielsweise so 

gut wie kein Wasser, um eine „Verdünnung“ ihrer Körperflüssigkeit zu vermeiden (Hwang & Lee 

2007 cit. in Beisel et al. 2011). Alternativ kann überschüssig aufgenommenes Wasser, das durch 

osmotischen Druck in einen Süßwasserorganismus eindringt, durch die Produktion eines verdünnten 

Urins wieder abgegeben werden. 

Die Ionenaufnahme erfolgt entweder über die Nahrung oder aktiv über bestimmte Strukturen an der 

Körperoberfläche. Es enthalten mitochrondrienreiche Zellen, die bereits früh als wesentlich für die 

Salzaufnahme erkannt wurden (Key 1931; Keys & Wilmer 1932; McCormick 2001; Perry 1997). 

Diese so genannten Chloridzellen befinden sich bei Insekten teilweise an den Coxen und am Thorax 

(Eintagsfliegen), an den Analpapillen (Larven von Büschel- und Zuckmücken), auf den 

Abdominalsegmenten (Limnephilus stigma), im Rectum oder an Rectalkiemen (Libellenlarven), 

mitunter aber auch über den ganzen Körper verteilt wie bei der Steinfliege Trinotoperla und den 

Wasserwanzen Notonecta und Naucoris, oder zumindest auf der Dorsalseite des Körpers 

(Plathelminthes). Bei Crustaceen können Chloridzellen auf den Epipoditen (Cladocera) oder an 

zentralen Kiemenfilamenten (Procambarus) liegen (Hamilton et al. 1975; Kefford et al. 2011b). 

Fische haben ausschließlich auf ihren Kiemen Chloridzellen. 

Nicht immer sind Lage und Ausdehnung der Chloridzellen im Laufe der Ontogenese gleich. So 

verfügen beispielsweise juvenile Ketalachse (Oncorhynchus keta) über mehr Chloridzellen als adulte 

Fische, was die höhere Salztoleranz erklärt. Adulte Ketalachse verlieren nach Uchida et al. (1997) zum 

Teil die Fähigkeit zur Hypoosmoregulation. Umgekehrt könnte sich Salzstress auch in einer 

Veränderung der Ausdehnung des von Chloridzellen eingenommenen Bereichs widerspiegeln 

(Kefford et al. 2011b; Wichard 1975). 

Die Ionenaufnahme von Chlorid, Natrium und Calcium gegen einen Konzentrationsgradienten 

benötigt viel Energie (daher auch die hohe Anzahl an Mitochondrien; Beisel et al. 2011). Es 

verwundert daher nicht, dass ein leicht erhöhter Salzgehalt für viele Organismen eine Erleichterung 

mit sich bringt. Bei einer Reihe von Wirbellosen ist bekannt, dass sie bei höherem Salzgehalt ein 

verbessertes Wachstum zeigen (Clark et al. 2004; Hassell et al. 2006; Kefford & Nugegoda 2005). 

Nach Beisel et al. (2011) ist sowohl mit geringen Salzkonzentrationen (aufgrund einer 

hyperosmotischen Regulation) als auch mit hohen Salzkonzentrationen (aufgrund einer 

hypoosmotischen Regulation) ein vergleichsweise starker Stress durch die notwendige 

Osmoregulation verbunden. 
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3.2 Anpassungmechanismen bei erhöhten Salzgehalten 

3.2.1 Adaption und Akklimatisation 

Wenn von Anpassung an hohe Salzkonzentrationen die Rede ist, muss zwischen Adaption und 

Akklimatisation unterschieden werden. Als Adaption (oder Adaptation) bezeichnet man eine genetisch 

erworbene Anpassung, beispielsweise eine verringerte Permeabilität der Cuticula bei vielen Insekten 

(Zalizniak et al. 2009) oder die Fähigkeit Dauerstadien auszubilden. Akklimatisation hingegen 

beschreibt die unmittelbare Reaktion eines Lebewesens auf einen Umweltreiz, seien es mit 

physiologischen Anpassungen oder durch Verhaltensweisen wie Vergraben oder (z.B. bei flugfähigen 

Insekten) einem Wechsel des Wohngewässers (Scudder 1983). 

Unabhängig von der Art der Anpassung kommt oft dem Zeitfaktor eine wichtige Rolle zu. Eine 

langsame „Gewöhnung“ an eine Salzbelastung erhöht die Toleranz, ist allerdings auch mit erhöhtem 

Energieaufwand verbunden, der sich negativ auf die langfristige Überlebensrate auswirken kann 

(Dunlop et al. 2005). Die längerfristige Exposition gegenüber Salz kann aber auch die Toleranz 

erhöhen (Hart et al. 1991). Fraglich ist, die Fähigkeit zur Akklimatisation innerhalb einer Art 

genetisch variabel ist. Es gibt Hinweise auf eine klonale Differenzierung (Ortells et al. 2005), aber 

auch gegenteilige Ansichten (Loureiro et al. 2012). Aladin & Potts (1995) konnten bei Daphnia pulex 

klonale Unterschiede in der Salztoleranz nachweisen. 

Auf Grundlage von Freilandbeobachtungen lassen sich Adaption und Akklimation oft nicht sicher 

trennen. Gandolfi et al. (2001) fanden bei Brackwasserpopulationen des Muschelkrebses Darwinula 

stevensoni eine höhere Salztoleranz als bei Süßwasserpopulationen. Ebenso tolerierten juvenile Tiere 

aus einer küstennahen Population des Amerikanischen Flussbarsches (Perca flavescens) eine um 2–

3‰ höhere Salinität als Vertreter der gleichen Art aus dem Süßwasser (Brown et al. 2001; Victoria et 

al. 1992, beide cit. in Jacobsen et al. 2007). Inwieweit diese Unterschiede durch genetische Adaption 

oder durch Akklimatisation bedingt sind, kann nicht sicher gesagt werden. In Laborversuchen konnte 

jedoch Dreikantmuscheln (Dreissena polymorpha) noch bei 7‰ reproduzieren, sofern sie langsam an 

den erhöhten Salzgehalt adaptiert waren; andernfalls nur bis 3.5‰. Erste Effekte (geringere 

Beweglichkeit der Samenzellen) waren im Labor bereits bei 1.5‰ erkennbar; im Freiland wurde die 

Art im Hudson-River-Ästuar bis 6‰ nachgewiesen (Fong et al. 1995). 

Die Tatsache, dass viele Organismen zwar bei langsamer Gewöhnung erhöhte Salzgehalte tolerieren, 

nicht jedoch kurzfristigen Salzstress, macht man sich in der Bekämpfung von Neozoen zunutze. Sie 

sind in den vergangenen Jahren vielerorts zunehmend zum Problem geworden. Als Empfehlung gegen 

eine zunehmende Ausbreitung beispielsweise von neobiotischen Flohkrebse (Amphipoda), Schwebe-

garnelen (Mysida), planktischen Blattfußkrebsen („Cladocera“) oder Rädertieren (Rotifera) wurde von 

Brooks et al. (2008) und Ellis & MacIsaac (2009) für die Großen Seen Nordamerikas ein Austausch 

des Ballastwassers von großen Schiffen mit Meerwasser empfohlen. Nach Briski et al. (2010) konnte 

damit die Wahrscheinlichkeit einer verstärkten Verschleppung von Neozoen deutlich verringert 

werden. Als Mittel zum „Neozoen-Management“ wird ein Wechsel des Ballastwassers auch von 

Ovčarenko et al. (2006) für die Ostsee diskutiert. Gänzlich vermeiden lässt sich die Ausbreitung mit 

dieser Methode vermutlich nicht, was an der beachtlichen Salztoleranz von Diapause-Stadien 
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(Dauereiern) liegen dürfte. Letztlich reichen für eine Invasion auch wenige Individuen (Bailey et al. 

2004). 

 

3.2.2 Physiologische Anpassungen – „compatible solutes“ 

Die beste Apassung an widrige Umweltbedingungen ist deren Vermeidung, wobei hier naturgemäß 

mobile Formen im Vorteil sind. Eine andere Methode ist das „Aussitzen“ ungünstiger Verhältnisse in 

Form von Dauerstadien (Dunlop et al. 2005). Ist es jedoch einmal zur unwünschten Akkumulation von 

Salz im Blut, in der Hämolymphe oder in die pflanzliche Zelle gekommen, so gibt es verschiedene 

Möglichkeiten, um das osmotische Gleichgewicht wieder herzustellen. Manche Höhere 

Wasserpflanzen können Salz über die Wurzeln oder über Salzdrüsen in den Blättern ausscheiden 

(Beisel et al. 2011), andere speichern die überschüssigen Ionen in der Vakuole. Osmotischer Stress 

kann auch eine reduzierte Transpiration und ein verstärktes Wurzelwachstum auslösen, um durch die 

verstärkte Wasseraufnahme und verringerte -abgabe den osmotischen Stress zu kompensieren (Haller 

et al. 1974). Eine Anpassung des Zellvolumens tolerieren hingegen nur wenige Gruppen, so beispiels-

weise Euglenophyceen (Gonzales-Moreno et al. 1997). 

Einer der wichtigsten Anpassungsmechanismen bei Bakterien, Pflanzen und Tieren ist die 

Akkumulation von Stressproteinen oder anderen Osmolyten. Sie werden auch als „compatible solutes“ 

bezeichnet und stellen das osmotische Widerlager zu den anorganischen Ionen dar. Der entscheidende 

Vorteil der Osmolyte gegenüber den anorganischen Ionen liegt darin, dass sie die Enzymaktivität nicht 

stören und bei physiologischem pH-Wert elektrisch neutral sind – daher „kompatibel“ (DasSarma & 

Arora 2001). 

Meist handelt es sich bei „compatible solutes“ um niedermolekulare, gut lösliche organische 

Verbindungen. Das häufigste „Stressprotein“ ist Prolin. Es werden aber auch andere Aminosäuren wie 

Serin, Alanin und Glycin gebildet, weiters verschiedene Polyole wie Glycerol, Zucker wie Trehalose 

oder Saccharose, Methylamine und Glycinbetain (Baginski & Pierce 1977; Bishop et al. 1994; Burton 

1991; DasSarma & Arora 2001; Garret & Bradley 1987; Hochachka & Somero 1984; Whatmore et al. 

1990). Bemerkenswerterweise verwenden Pro- und Eukaryoten oftmals ähnliche oder gleiche 

Osmolyte (Somero & Yancey 1997). 

„Compatible solutes“ werden innerhalb der Zellen akkumuliert, die extrazelluläre Flüssigkeit bleibt 

demgegenüber unreguliert und gleicht sich sowohl hinsichtlich der Osmolalität als auch der 

Ionenzusammensetzung der Umgebung an (Burton 1983). Intrazellulär kann die Konzentration 

hingegen bis zum 50-fachen der Konzentration im Süßwasser reichen (Garrett & Bradley 1987; 

Patrick & Bradley 2000). Die kompatiblen Solute werden teilweise in der Zelle synthetisiert oder aus 

anderen Verbindungen durch Degradation produziert – im Falle von Prolin ist die Synthese aus 

Glutamat entscheidend (Patrick & Bradley 2000) –, sie können aber auch aus der Umgebung 

aufgenommen werden (DasSarma & Arora 2001). Letzteres ist energetisch günstiger als die Synthese, 

vor allem wenn es eigene Transportsysteme gibt, wie dies unter anderem von halotoleranten Blaualgen 

bekannt ist (Schagerl 2006). 

Der unterschiedlich hohe Energieaufwand und die Effizienz der „compatible solutes“ entscheidet 

letztlich nicht unwesentlich darüber, wie tolerant eine Art gegenüber erhöhten Salzgehalten in der 
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Umwelt ist. Nach Schagerl (2006) wurden beispielsweise unter den Algen insgesamt rund 20 

Molekülsorten als „compatible solutes“ identifiziert, wobei Disaccharide die geringste Wirkung 

gegenüber Salzstress zeigen, aber in der Herstellung sehr energieaufwendig sind. Das beste „Preis-

Leistungs-Verhältnis” weist Glycerol auf, das nur von Eukaryota synthetisiert werden kann und für 

dessen Herstellung rund 30 ATP benötigt werden (Schagerl 2006). 

Dieser „physiologische Energieaufwand“ für die Osmoregulation wird von manchen Autoren als 

außerordentlich hoch eingeschätzt, teilweise mit 20 bis >50% des gesamten Energiebudgets. Nach 

neueren Studien dürfte diese Zahl aber zu hoch angesetzt sein und eher bei ca. 10% liegen (Boeuf & 

Payan 2001). 

 

3.2.3 Konformer und Regulierer 

Arten, welche die Osmolarität in ihrem Körperinneren an die Verhältnisse im Umgebungsmedium 

anpassen und beispielsweise durch „compatible solutes“ erhöhen, nennt man Osmokonformer. Ihnen 

stehen die Regulierer gegenüber, welche die osmotische Konzentration innerhalb eines bestimmten 

Bereichs weitgehend konstant halten. 

Viele Bakterien und einzellige Algen zählen zur Gruppe der Konformer, es gibt darunter aber auch 

höher entwickelte Gruppen. Konkret nachgewiesen ist dies unter anderem für manche Rädertiere 

(Bayly 1972), die Dreikantmuschel Dreissena polymorpha (Dietz et al. 1996), verschieden 

Kleinkrebse (Bayly 1972), einige Libellenarten (Stobbart & Shaw 1974), Wasserwanzen (Scudder et 

al. 1972), Köcherfliegen (Sutcliffe 1961), Chironomiden und Ceratopogoniden (Bayly 1972; Garrett & 

Bradley 1987; Patrick & Bradley 2000). Manche Arten sind im hypotonischen Medium Regulierer, 

wechseln aber auch im hypertonischen Bereich zum Typ des Konformers (Garrett & Bradley 1987). 

 

3.3 Wechselwirkungen mit anderen Umweltfaktoren 

3.3.1 Ionenzusammensetzung und pH-Wert 

Es gibt eine Vielzahl von Untersuchungen zur Wirkung verschiedener Salze auf aquatische 

Organismen. Sowohl auf Populationsebene als auch in Hinblick auf intraspezifische Unterschiede ist 

die Ionenzusammensetzung einen wesentlicher Umweltfaktor (Dietz et al. 1996; Goodfellow et al. 

2000; Herbst 2001; Kefford et al. 2004b; Weber-Scannell & Duffy 2007). 

Man muss daher davon ausgehen, dass allgemeine Angaben zur Toxizität bei einer bestimmten 

Leitfähigkeit oder einem bestimmten Gesamtsalzgehalt nur eine Größenordnung der tatsächlichen 

Wirkung wiedergeben. In welchem Ausmaß sich unterschiedliche Chloridsalze auswirken, ist nur 

ansatzweise bekannt. Eine umfangreiche Vergleichsstudie stammt von Dowden & Bennett (1965), 

welche Angaben zur Toxizität von 86 Chemikalien gegenüber neun aquatischen Textorganismen 

zusammenfassten. Sie verdeutlicht, dass Chlorid je nach Kombination mit unterschiedlichen Kationen 

(NaCl, KCl, CaCl2, MgCl2) sehr toxisch wirkt. Nach Kefford et al. (2004b) ist Meerwasser weniger 

toxisch als NaCl alleine. Gillis (2011) stellte fest, dass die Toxizität von Natriumchlorid gegenüber 

Süßwassermuscheln um ein Mehrfaches höher ist, wenn natürliches Flusswasser anstatt „künstlich 
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zusammengesetztes“ Wasser als Ausgangsbasis verwendet wird. Zu ähnlichen Befunden, wenngleich 

mit weniger drastischen Unterschieden, kam Kefford (2000) in Labortests mit Daphnia carinata. Je 

nach Verwendung von Aquariumwasser oder natürlichem Meerwasser (bei gleicher Gesamt-

konzentration) differierte die 48h-LC50-Konzentration zwischen 5.3 und 7.7 g L
–1

 Salzgehalt (bzw. 

8 480 und 12 320 µS cm
–1

 Leitfähigkeit). 

Zum Teil dürften die Unterschiede in der Ionenzusammensetzung vor allem im chronischen, 

subletalen und weniger im akuten Toleranzbereich relevant sein (Kefford et al. 2007a). Zalizniak et al. 

(2006) fand beispielsweise in 96h-LC50-Tests keine Unterschiede in der Empfindlichkeit von Physa 

acuta gegenüber Salzgehalt in unterschiedlichen Ionenverhältnissen; sehr wohl wurden hingegen bei 

chronischen Langzeittests Unterschiede im Wachstum und in der Schalenstärke nachgewiesen 

(Zalizniak et al. 2007). Es gibt aber auch Hinweise, dass Kieselalgen mindestens so empfindlich auf 

die Ionenzusammensetzung reagieren wie auf den Gesamtsalzgehalt (Roux et al. 1991; Servant-

Vildary & Roux 1990; Sylvestre et al. 2001). 

Im Vergleich der verschiedenen Ionen vermutet Bayly (1969), dass monovalente Ionen toxischer sind 

als bivalente und daher das Verhältnis (Na
 

+ K) : (Mg
 

+ Ca) zur Bestimmung der Toxizität eines 

Gewässers von Bedeutung sein könnte. Nach Untersuchungen von Dietz et al. (1996) an Dreissena 

polymorpha ist auch die Na : K-Relation entscheidend. In Freilandstudien beobachteten Burnham & 

Peterka (1975 cit. in Dunlop et al. 2005), dass die in Nordamerika beheimatete Dickkopfelritze 

Pimephales promelas in Natrium-Sulfat-Gewässern von Saskatchewan einen Gesamtsalzgehalt von 

15 g L
–1

 tolerierte, während die gleiche Art in Sodagewässern (Natrium-Hydrogenkarbonat) in 

Nebraska nur bis 2 g L
–1

 vorkam. 

In einem Dokument der SETAC (2004) zur Problematik der „ion imbalance“ gehen die Autoren von 

einer abnehmenden Toxizität bei Ceriodaphnia dubia in folgender Reihenfolge aus: Kalium > 

Hydrogenkarbonat > Magnesium > Chlorid > Sulfat > Bromid. In Labortests mit der Eintagsfliege 

Tricorythus sp. stellten Goetsch & Palmer (1997) hingegen eine markant höhere Toxizität von 

Natriumsulfat (Na2SO4) gegenüber Natriumchlorid fest. 

Nagpal et al. (2003) geben für die Toxizität verschiedener Kation-Chlorid-Salze eine ähnliche 

Reihung wie SETAC (2004) an: KCl > MgCl2 > CaCl2 > NaCl. Auch nach Trama (1954) nahm die 

Empfindlichkeit des Blauen Sonnenbarschs (Lepomis macrochirus) in der Abfolge KCl > CaCl2 > 

NaCl zu. In Akuttests an der Dickkopfelritze Pimephales promelas betrugen die 96h-LC50-Werte 

(jeweils als Chlorid) für KCl 419 mg L
–1

, für MgCl2 1579 mg L
–1

, für CaCl2 2958 mg L
–1

 und für NaCl 

3876 mg L
–1

 (Mount et al. 1997 cit. in Kennedy 2002). 

Zur unterschiedlichen Toxizität von Chlorid in Abhängigkeit von der Ca-Konzentration bzw. der 

Wasserhärte gibt es mittlerweile eine Reihe von Hinweisen. So stellten Linton et al. (2008) für 

Ceriodaphnia dubia eine um ca. 100% höhere LC50-Konzentration bei einer Härte von 600–

800 mg L
–1

 CaCO3 als bei 50 mg L
–1

 CaCO3 fest. Beim Wenigborster Tubifex tubifex veränderte sich 

die Toxizität um 50%, keine Effekt wurde bei der Tellerschnecke Gyraulus parvus nachgewiesen. In 

den Studien von Gillis (2011) wurde an Glochidien von nordamerikanischen Muscheln der Art 

Lampsilis siliquoidea eine deutlich geringere Toxizität bei härterem Wasser festgestellt; die EC50-

Konzentration für Chlorid stieg von 763 mg L
–1

 bei weichem Wasser über 1430 mg L
–1

 bei 
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mittelhartem bis 1962 mg L
–1

 bei hartem und 1870 mg L
–1

 bei sehr hartem Wasser. Eine reduzierte 

Toxizität von Kohleabwässern bei höherer Wasserhärte konnte auch von Kennedy (2002) 

nachgewiesen werden. In 96-h-Akuttests sank die Toxizität von Chlorid bei Asellus communis um den 

Faktor 1.6, wenn die Wasserhärte fünfmal so hoch wie im Kontrolltest war (Wurtz & Bridges 1961 cit. 

in Environment Canada 2011). 

Die „positive“ Wirkung von Calcium auf die Chlorid-Empfindlichkeit ist bei Algen sogar im untersten 

Konzentrationsbereich von Chlorid gegeben. Wike et al. (2012) fanden Dinoflagellaten und 

Kieselalgen in schwach gepufferten Gewässern erst ab zu einer Chlorid-Konzentration von 23–

30 mg L
–1

, während sie in calciumreichen Gewässern über 40 mg L
–1

 dominant vorkamen. Dieser 

geringe Unterschiede wurde auch in Labortests bestätigt. 

Die Calcium-Abhängigkeit der Chlorid-Toxizität führte im Bundessatat Iowa in den USA letztlich 

dazu, die Grenzwerte von Chlorid in Abhängigkeit von Calcium (und in diesem Fall auch von Sulfat) 

festzulegen (Iowa Department of Natural Resources 2009; McDaniel 2009): 

GWCl_akut = 287.8  Härte
0.205797

  Sulfat
–0.07452

 

GWCl_chronisch = 177.87  Härte
0.205797

  Sulfat
 –0.07452

 

GWCl = Grenzwert für Chlorid [mg L
–1

] bei akuter bzw. chronischer Belastung; Härte als 

CaCO3 [mg L
–1

]; Sulfat als SO4 [mg L
–1

] 

 

Auch Elphick et al. (2011) wiesen eine starke Abhängigkeit der Chlorid-Sensitivität von der 

Wasserhärte nach (Abb. 8) und vermuten, dass die meisten Toxizitätsdaten aus Labortests zu 

konservativ sind, da sie zumeist mit mäßig hartem bis hartem Wasser durchgeführt wurden. Die daraus 

abgeleiteten Grenzwerte könnten demnach für weiche Gewässer nicht ausreichend sein. Die Autoren 

schlagen eine Umrechnung vor, die diesen Fehler kompensiert: 

 

WQOHärte x = 116.63  ln(Härte x) – 204.09 

WQO = water quality objective (Grenzwert); Härte als CaCO3 [mg L
–1

] 
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Abb. 8. Beziehung zwischen der Wasserhärte und der Empfindlichkeit gegenüber Chlorid, mit der Reproduktion (IC25 und 

IC50 „inhibition concentrations“) und der Mortalität (LC50) als Endpunkten (aus: Elphick et al. 2011). 

 

Neben der Ionenzusammensetzung beeinflusst auch das Säure-Basen-Gleichgewicht die 

Osmoregulation (Cameron & Iwama 1989 cit. in Zalizniak et al. 2009). Niedrige pH-Werte hemmen 

die Aufnahme von Natrium und erhöhen bei Süßwasserfischen und Cladoceren die Natriumverluste 

(Aladin & Potts 1995). Dennoch sind Einflüsse der pH-Werts auf die Salztoleranz innerhalb der 

natürlichen Bandbreite (pH 5–8) nicht gegeben und treten erst bei pH 10–11 auf (Zalizniak et al. 

2009). 

 

3.3.2 Temperatur 

Es steht außer Frage, dass die Temperatur einen grundlegenden Einfluss auf physiologische Prozesse 

hat, was somit auch osmoregulatorische Prozesse wie den Wasser- und Ionenfluss, die Urinproduktion 

oder die Bildung von Osmolyten betrifft (Dorgelo 1981). Der konkrete Einfluss der Temperatur auf 

die toxische Wirkung von Salz bei hohen Konzentrationen wird jedoch in der Fachliteratur 

widersprüchlich diskutiert. Manche Studien legen nahe, dass die Toxizität bei niedrigen Temperaturen 

geringer ist, andere konnten eine gegenteilige Wirkung zeigen (Evans & Frick 2001; Kefford et al. 

2007a). 

Dorgelo (1974) konnte bei drei Gammaridenarten nur einen geringen Temperatureffekt auf die 

Salztoleranz feststellen. Auch Aladin & Potts (1995 cit. in Kefford et al. 2007a) fanden für einige 

Arten von Cladoceren innerhalb ihres normalen Temperaturbereichs keine oder allenfalls sehr geringe 

Auswirkungen der Temperatur auf die Osmoregulation. Bei anderen Arten stieg die Fähigkeit zur 

Osmoregulation hingegen bei höherer Temperatur – aufgrund „komplexer und unsicherer 

physiologischer Prozesse“ (Kefford et al. 2007a). 

Einen grundsätzlichen Zusammenhang zwischen der Salztoleranz und der Temperatur wiesen 

hingegen Santamaría et al. (1992) bei drei Ostracodenarten (Muschelkrebse) in spanischen Salzseen 
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nach. Ähnliche Befunde ergaben die Untersuchungen von Kelts (1979) und Nelson et al. (1977, beide 

cit. in Benbow & Merritt 2004). Overton et al. (2008) fanden beim Flussbarsch eine geringere 

Salztoleranz bei höheren Temperaturen, Jørgensen (2009 cit. in Jacobsen et al. 2007) beim Hecht. 

Auch bei der Eintagsfliege Hexagenia limbata stieg die Mortalität gegenüber kritischen 

Salzkonzentrationen bei höheren Temperaturen an (Chadwick 1997). Ähnliche Befunde ergab die 

Studie von Kilgour et al. (1994) an der Dreikantmuschel Dreissena polymorpha. Beim Ruderfußkrebs 

Boeckella hamata ist die Überlebensrate bei hohen Salzgehalten und 10 °C signifikant höher als bei 

gleicher Konzentration und 20 °C (Hall & Burns 2001). Bonis et al. (1993) wiesen nach, dass die 

Salztoleranz von Makrophyten im Frühjahr höher war als im Herbst und schlossen daraus auf einen 

Zusammenhang zwischen der Salz-Sensitivität und der Temperatur. 

Auch wenn die Befunde insgesamt nicht alle in die gleiche Richtung deuten, so scheint sich doch eine 

höhere Temperatur tendenziell negativ auf die Salztoleranz auszuwirken. In Hinblick auf die 

winterliche Salzstreuung kann daraus der Schluss gezogen werden, dass die niedrigen Temperaturen 

im Winter und zeitigen Frühjahr eher vorteilhaft für aquatische Organismen sind. 

 

3.3.3 Schwermetalle, organische Schadstoffe und Nitrit 

Neben der Chloridbelastung im Winter weisen Straßenabwässer oft hohe Schwermetall-

Konzentrationen auf. Salz kann aber auch zur Mobilisierung von Schwermetallen im Boden beitragen, 

wenngleich es diesbezüglich teilweise widersprüchliche Befunde gibt (Schweiwiller et al. 2008). 

Grundsätzlich betrifft der bereits erwähnte Ionenaustausch im Boden nicht nur Alkali- und 

Erdalkalimetalle, sondern potenziell auch Schwermetalle wie Blei oder Cadmium (Jones et al. 1992 

cit. in Findlay & Kelly 2011; Nelson et al. 2009; Warren & Zimmerman 1994). Deren Mobilisierung 

infolge des winterlichen Streusalzeinsatzes kann zum negativen „Nebeneffekt“ der eigentlichen Salz-

belastung werden (Amrhein et al. 1992; Forman & Alexander 1998). Wang et al. (1991) berichten 

über eine erhöhte Rücklösung von Quecksilber durch Chlorid. Bauske & Goetz (1993) wiesen eine 

Mobilisierung von Zink und Cadmium durch Salz im Boden nahe Straßenrändern nach, ähnliche 

Befunde ergab die Arbeit von Shanley (1994 cit. in Löfgren 2001).  

Unklar ist die toxische Wirkung der Schwermetalle durch den erhöhten Salzgehalt. Hall & Anderson 

(1995 cit. in Dunlop et al. 2005) fanden eine geringere toxische Wirkung von Schwermetallen wie 

Cadmium, Chrom, Kupfer, Nickel und Zink bei höherem Salzgehalt. Eine erhöhte Salinität (12 g L
–1

) 

führte bei Chironomus maddeni zu erhöhter Bioakkumulation der Schwermetalle Kupfer und Zink, 

aber verringerter Bioakkumulation von Blei. Ein Effekt auf das Wachstum war bei 4 und 8 g L
–1

 

Chlorid nicht gegeben (Bidwell & Gorrie 2006). Auch Galvez & Wood (1997) wiesen eine geringere 

Toxizität von Silber bei höheren NaCl- und KCl-Konzentrationen nach und führen das auf eine 

verringerte Verfügbarkeit von Silberionen zurück. Umgekehrt stiegen die 96-h LC50-Konzentrationen 

von Silber bei der Regenbogenforelle um den Faktor 4.3, wenn die Chloridkonzentration von 50 mM 

auf 1 500 mM erhöht wurde; kein signifikanter Effekt wurde hingegen bei der Dickkopfelritze 

Pimephales promelas beobachtet (Bury et al. 1999). Erhöhte Konzentrationen gelöster Schwermetalle 

infolge hoher Salzkonzentrationen im Porenwasser führten beim Flohkrebs Hyalella azteca zu 

toxischen Effekten (Mayer et al. 1999 cit. in Environment Canada 2001). 
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Die toxische Wirkung von Schwermetallen kann allerdings durch andere Ionen verstärkt oder 

gemindert werden (Bongers et al. (2004). Nach Erickson et al. (1996 cit. in Weber-Scannell & Duffy 

2007) erhöht sich die Kupfer-Toxizität durch Zugabe von KCl, verringert sich aber bei Zugabe von 

CaCl2 und NaCl. 

Wenig ist zur Wirkung von Salz auf die Verfügbarkeit und Toxizitzät organischer Schadstoffe 

bekannt. Dangé (1986 cit. in Dunlop et al. 2005) fand bei Exposition gegenüber Naphthalen eine 

erhöhte Mortalität von Tilapia (Oreochromis mossambicus) bei erhöhten Salzgehalten nach. 

Dassanayake et al. (2003 cit. in Dunlop et al. 2005) untersuchten den Zusammenhang zwischen der 

Wirkung von Atrazin und Salinität. Beim Wasserfloh Daphnia carinata nahem die toxische Wirkung 

mit steigendem Salzgehalt synergistisch zu, während die Effekte bei niedrigen Konzentrationen 

additiv waren. 

In ihrer umfangreichen Review-Arbeit untersuchten Hall & Anderson (1995) die toxische Wirkung 

von anorganischen und organischen Verbindungen bei unterschiedlichen Salinitäten. In 55% der 173 

untersuchten Datensätze stieg die Toxizität mit abnehmendem Salzgehalt an, in 27% gab es keine 

Korrelation, in 18% war eine positive Korrelation gegeben. Unter den Schwermetallen (z.B. Cd, Cr, 

Cu, Hg, Ni, Zn) nahm die toxische Wirkung bei erhöhten Salzgehalten mehrheitlich ab; die Autoren 

vermuten als Ursache eine größere Bioverfügbarkeit freier (d.h. toxischer) Metallionen bei niedrigem 

Salzgehalt. Für die meisten übrigen Chemikalien konnte kein einheitlicher Trend festgestellt werden. 

Eine Ausnahme waren Organophosphat-Insektizide, deren Toxizität mit steigender Salinität offenbar 

zunahm. Als entscheidendes Kriterium hinsichtlich der Toxizität war nach Hall & Anderson (1995) 

die Physiologie der Testorganismen: Euryhaline Formen kommen leichter mit anderen Belastungen wie 

Schwermetallen zurecht, wenn die Verhältnisse im Umgebungsmilieu isoosmotisch sind und die 

Organismen damit einem geringeren osmotischen Stress ausgesetzt sind. Entsprechend sind auch Fische 

bei mittlerer Salinität resistenter gegenüber anderen Chemikalien als bei sehr niedrigen oder hohen 

Salzgehalten. In der Interpretation der Wirkung von Schwermetallen oder anderen Schadstoffen bei 

unterschiedlichen Salzgehalten sind daher immer die ökologischen Rahmenbedingungen zu 

berücksichtigen. 

Vergleichsweise gut ist die Wirkung von Chlorid auf die Nitrit-Toxizität bei Fischen untersucht 

(Kozák et al. 2005; Pištěková et al. 2005; Wang et al. 2006; Yanbo et al. 2006). Chlorid ist ein 

Konkurrent zur Nitritaufnahme über die Chloridzellen der Kiemen. Eine Erhöhung der Chlorid-

Konzentration um 1 mg L
–1

 erhöht die 96h-LC50-Konzentration von Nitrit-N um 0.29–2 mg L (Lewis 

& Morris 1986). Es gibt Hinweise darauf, dass Calcium die Effektivität von Chlorid als Nitrithemmer 

noch erhöht, allerdings ist der Mechanismus unklar (Tomasso et al. 1979). Alonso & Camargo (2008) 

belegten eine geringere Nitrit-Toxizität bei höheren Chlorid-Konzentrationen auch für Wirbellose. Die 

positive Wirkung von Chlorid (über eine Bandbreite der Konzentrationen von 27 bis 108 mg L
–1

) war 

bei Eulimnogammarus toletanus (Amphipoda) höher als bei Polycelis felina (Tricladida), da letztere 

im Gegensatz zum Flohkrebs keine Kiemen mit Chloridzellen besitzt. 
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4 Salztoxizität und Salztoleranz bei 

aquatischen Organismen 
 

4.1 Einleitung 

Untersuchungen zur Salztoleranz und -toxizität haben eine lange Tradition. Nach Chapman 

(2000) wurden bereits von Aristoteles Süßwasserfische und „Blutwürmer“ (vermutlich rote 

Zuckmückenlarven) in Salzwasser versetzt, um ihre Reaktion zu beobachten. Das erste toxikologische 

Experiment wurde nach Rosenberg (1998 cit. in Mandaville 2002) im jahr 1816 publiziert; es 

beschrieb die längere Überlebensdauer von Süßwassermollusken in 2%- gegenüber 4%-Salzlösung. 

Die Auswirkungen erhöhter Salinität auf die Physiologie einzelner Organismen und die 

Artenzusammensetzung aquatischer Lebensgemeinschaften ist also seit langem bekannt und wurden in 

zahllosen Studien belegt (z.B. Hassell et al. 2006; James et al. 2003; Kefford et al. 2006a; Kefford et 

al. 2003; Rundle et al. 1998; Short et al. 1991; Teschner 1995; Waterkeyn et al. 2008; Williams et al. 

1999; Wright et al. 2006). Entlang eines Salinitätsgradienten manifestieren sich die unterschiedlichen 

Anpassungsmechanismen aquatischer Pflanzen und Tiere in einem Wechsel von Süßwasser-, Brack-

wasser- und marinen Arten, den Remane & Schlieper (1971) in ihrem bekannten Schema grafisch 

veranschaulichten. Dieses Schema wurde oftmals in Untersuchungen an Übergangsgewässern 

wiedergefunden (Abb. 9). 

 

 

Abb. 9. Relative Anteile von Süßwasser-, Brackwasser- und 

marinen Arten entlang eines Salinitätsgradienten im Aber-

Ästuar (Williams & Williams 1998b). 
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Wie in Kap. 3 dargelegt, ist Salztoleranz jedoch nicht nur „a question of scale“ (Williams et al. 1990), 

sondern hängt von einer Reihe anderer Faktoren ab. Diese lassen sich in reinen Felduntersuchungen 

meist nicht separat untersuchen oder überhaupt erkennen. Es braucht – ergänzend zu Freilanddaten – 

experimentelle Ansätze unter kontrollierten Laborbedingungen. 

In diesem Kapitel werden sowohl Ergebnisse aus Freilandaufnahmen als auch ökotoxikologische 

Studien für die vier biologischen Qualitätselemente (BQE) im Sinne der EU-Wasserrahmenrichtlinie 

zusammengefasst. Aufgrund der hohen Biodiversität werden viele Gruppen des Makrozoobenthos 

separat behandelt, während Algen, Makrophyten und Fische in einem Unterkapitel besprochen 

werden. Nachdem die Literaturrecherche auch zu anderen Organismengruppen interessante Befunde 

brachte, werden in Ergänzung zu den vier BQE werden auch Bakterien, Protozoen, Vertreter der 

Meiofauna und des Metazooplankton (Rädertiere, Kleinkrebse) sowie Amphibien hinsichtlich ihrer 

Salztoleranz diskutiert. 

 

4.2 Freilanddaten versus Toxizitätstests 

4.2.1 Grundsätzliches zur Frage der Übertragbarkeit von Labordaten ins Freiland 

Wie zuvor erwähnt, bieten toxikologische Tests einen Einblick in die Auswirkungen von Salz auf 

aquatische Pflanzen und Tiere, der aus Freilanddaten alleine oft nicht gewonnen werden kann. Es ist 

jedoch große Vorsicht bei der Interpretation einzelner Befunde geboten, da Labortests a priori auch 

mit Einschränkungen verbunden sind. 

Die Frage, inwieweit Labordaten auf die Verhältnisse in der Natur übertragbar sind, ist nahezu so alt 

wie die Labortests selbst. Nach Kefford et al. (2004c) wurden in Australien nur 4% der Arten im 

Makrozoobenthos bei Chlorid-Konzentrationen gefunden, die über den 72h-LC50-Werten lagen. 

Umgekehrt wurden 21% der untersuchten Fischarten im Freiland bei Salinitäten angetroffen, die 

signifikant über ihren, im Labor festgestellten, LC50-Toxizitätsgrenzen lagen. Eine bessere 

Übereinstimmung zwischen Labortest- und Freilanddaten war dann gegeben, wenn lediglich die 

Befunde von langsam akklimatisierten Adultfischen herangezogen wurden (Kefford et al. 2004c). Eine 

vergleichbare Beoabchtung machten Dunlop et al. (2005). 

Gerade im Falle der Auswirkungen von Winterstreusalz auf aquatische Lebensgemeinschaften in 

Bächen und Flüssen ist allerdings anzumerken, dass hier bei pulsartigen Belastungsspitzen keine 

Anpassung möglich ist. Die Labordaten dürften hier also mehr Berechtigung haben als bei 

kontinuierlicher Belastung. 

Kefford et al. (2007c) diskutieren die Hypothese, wonach kleine Effekte auf der Ebene des 

Individuums (= Testorganismus) große Effekte auf Ebene von Populationen haben kann. Simulationen 

von Forbes & Calow (2002 cit. in Kefford et al. (2007c) konnten diese Hypothese nicht stützen. Der 

Schutz vor Schadstoffen auf Basis von Toxizitätstests könnte daher nach Kefford et al. (2007b) 

„overprotective” sein. 
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4.2.2 Auswahl von Arten 

Gerade in der Zusammenschau zahlreicher Labortests (wie weiter unten in Kap. 5.4) kommt der 

Auswahl der Taxa naturgemäß große Bedeutung zu, kann doch die Bandbreite der Toxizitätsgrenzen 

je nach Art um mehr als zwei Zehnerpotenzen streuen (Environment Canada 2001, Nagpal et al. 

2003). Der Vorteil von Labortests liegt sicherlich darin, dass die Ergebnisse bei Anwendung 

standardisierter Methoden gut vergleichbar und reproduzierbar sind. Es ist aber keineswegs gesichert, 

ob die klassischen Testorganismen wie Daphnia magna, Lumbriculus variegatus oder Oncorhynchus 

mykiss (Regenbogenforelle) hinsichtlich der Salztoleranz repräsentativ sind. Neuere Studien zeigen 

auf, dass beispielsweise Süßwassermuscheln im Larven- und Juvenilstadium wesentlich empfindlicher 

auf Salz reagieren als die typischen Testorganismen (Gillis 2011). 

Auch innerhalb homogener taxonomischer Gruppen kann die Salztoleranz erheblich variieren, selbst 

auf Gattungseben wie im Falle von Gammarus (Flohkrebse; Devin & Beisel 2007) oder Sigara 

(Wasserwanzen; Savage 1971). 

Kefford et al. (2012) weisen auf geografisch bedingte Unterschiede in der Salztoleranz hin. So dürften 

beispielsweise die Arten französischer Gewässer eine höhere Salzsensitivität aufweisen als die Fauna 

in Ost-Australien. Die Autoren erklären dies mit der unterschiedlichen taxonomischen 

Zusammensetzung. In der umfangreichen Studie von Dunlop et al. (2007) wurden nur geringe 

räumliche Unterschiede in der Salztoleranz festgestellt, teilweise waren diese geografisch erklärbar, 

teilweise durch lokale Anpassung (z.B. oberhalb und unterhalb von Einleitungen). 

 

4.2.3 Unterschiede zwischen Entwicklungsstadien und Populationen 

Derzeit erlaubt die Datenlage noch keine generalisierenden Aussagen zur Sensitivität unterschiedlicher 

Alters- und Entwicklungsstadien gegenüber erhöhten Salzgehalten, auch wenn für manche Fischarten 

und Vertreter des Makrozoobenthos bekannt ist, dass sie im Ei- oder Juvenilstadium empfindlicher 

sind als adulte Tiere (James et al. 2003; Kefford et al. 2004b). Die Effektkonzentration kann bei Eiern 

und frisch geschlüpften Tieren mancher Arten 4–88% des Vergleichswerts adulter Tiere betragen, bei 

anderen Arten wurde hingegen kein Unterschied zwischen verschiedenen Altersgruppen festgestellt 

(Kefford et al. 2007c). Die Tellerschnecke Glyptophysa gibbosa überlebte bei 72-stündiger Exposition 

gegenüber Salzgehalten mit einer Leitfähigkeit von 9000 µS cm
–1

 im Adultstadium zu 100%, während 

100% der Eier abstarben (Kefford et al. 2003). 100% der Embryos der Blasenschnecke Physella acuta 

starben nach 72 h bei 12 600 µS cm
–1

, während 40–100% der Adulten überlebten (Kefford et al. 2003, 

2004b). Das Rädertier Epiphanes macrourus war in akuten, nicht aber in chronischen Toxizitätstests im 

Ei-Stadium salzempfindlicher als in älteren Entwicklungsstadien (Kefford et al. 2007c). 

Die genauen Ursachen solcher Unterschiede sind meist nicht sicher bekannt. Es dürften ihnen aber 

unterschiedliche physiologische Mechanismen zugrunde liegen, möglicherweise auch unterschiedliche 

Verhaltensweisen wie die Ernährungsrate (Boeuf & Payan 2001; Calabrese 2005; Calow & Forbes 

1998 cit. in Kefford et al. 2007b; Kefford & Nugegoda 2005; Kefford et al. 2007c). 

Auch für innerartliche Unterschiede zwischen verschiedenen Populationen gibt es eine Reihe von 

Beispielen. So unterscheidet sich die Salztoxitität bei der Großmuschel Lampsilis siliquoidea je nach 
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Herkunft der Testorganismen um den Faktor 8.5 (Gillis 2011). Muschelkrebse der Gattung 

Mytilocpyris aus dem Murray-Darling-Becken in Nord-Australien tolerieren im 96-h-LC50-Test 

15 mS cm
–1

, Vertreter einer Population aus SW-Australien hingegen 160 mS cm
–1

 (Pinder et al. 2005 

cit. in Kefford et al. 2007b). Auch hier könnten sowohl Akklimatisation als auch klonale Unterschiede 

ausschlaggebend sein. Kefford et al. (2007b) betonen, dass Laborpopulationen in ihren Reaktionen nur 

sehr eingeschränkt solche im Freiland widerspiegeln. Es bestehen Unterschiede je nachdem, ob die 

Population im Zu- oder Abnehmen ist, unter dichteabhängiger Kontrolle steht oder anderen saisonalen 

oder stochastischen Schwankungen von Milieubedingungen unterliegt. 

 

4.2.4 Expositionszeit und Endpunkte 

Einer der wichtigsten Aspekte in der Beurteilung von Effekten erhöhter Salzkonzentrationen auf 

aquatische Lebensgemeinschaften ist die Dauer der Exposition. Die Toleranz gegenüber erhöhter 

Chlorid-Konzentration sinkt mit ansteigender Expositionszeit (Evans & Frick 2001). Ein gutes 

Beispiel bieten die Untersuchungen zu den als salztolerant bekannten Oligochaeten Tubifex tubifex 

und Lumbriculus variegatus, für die aus Akuttests 96h-LC50-Werte für Chlorid von 6.1 und 4.1 g L
–1

 

ermittel wurden, während die LOEC- und IC25-Werte nach 28 Tagen bei 606 und 366 mg L
–1

 betrugen 

(Elphick et al. 2011). 

Nachdem die überwiegende Zahl an ökotoxikologischen Untersuchungen Akuttests über wenige Tage 

sind, geben die Labordaten zur Salztoleranz vermutlich ein verzerrtes Bild. Khangarot (1991) verweist 

am Beispiel von Tubifex tubifex auf subletale Effekte (z.B. Reduktion der Bewegungsmuster) bei einer 

Chlorid-Konzentration von 474 mg L
–1

; er führt weiter aus, dass in diesem konkreten Test 

Immobilisierung gleich bedeutend mit einer letalen Reaktion ist, da sich immobilisierte Würmer auch 

nach Zurücksetzen ins Kontrollwasser nicht erholten und starben. 

Ob es neben chronischen Effekten auf individueller Ebene auch Langzeitfolgen gibt, die erst über 

mehrere Generationen wirksam werden, ist ungewiss. Spätfolgen subletaler Effekte bei niedrigen 

Chlorid-Konzentrationen sind nicht auszuschließen (Nielsen et al. 2003b). 

 

4.3 Bakterien 

Bakteriengemeinschaften nehmen Schlüsselpositionen in den Nährstoff- und 

Kohlenstoffkreisläufen ein und tragen damit entscheidend zur ökologischen Funktionsfähigkeit 

aquatischer Lebensräume bei. Sie werden ihrerseits wesentlich von den physikalischen und 

chemischen Eigenheiten des umgebenden Milieus geprägt. Viele Bakterienarten können über einen 

weiten Gradienten von Umweltbedingungen überleben und besiedeln manchmal Standorte, die für 

andere Lebensformen aufgrund widriger abiotischer Einflussfaktoren nicht geeignet sind. So sind auch 

gerade von hypersalinen Standorten zahlreiche mikrobiologische Studien bekannt, ebenso 

vergleichende Arbeiten über Süßwasser- und marine Bakterien (Hobbie 1988). Die Relevanz von 

niedrigen Salzkonzentrationen, beispielsweise im Zuge der winterlichen Salzstreuung, ist hingegen 

kaum bekannt. 
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Nach Dunlop et al. (2005) verfügen Bakterien in gewissem Umfang über die Fähigkeit zur 

Adaptierung an geringfügige Änderungen des Salzgehalts. Darüber hinaus kann es zu Änderungen in 

der Zusammensetzung der bakteriellen Gemeinschaft kommen (Hart et al, 1991). Die Kenntnis zur 

Salztoleranz von Süßwasserbakterien ist letztlich jedoch äußerst mangelhaft. Im terrestrischen Bereich 

berichten Günther & Wilka (1982), dass die mikrobielle Aktivität im Boden durch Salz reduziert 

werden kann (Günther & Wilka 1982). Im Besonderen haben Veränderungen der Salzgehalts 

Auswirkungen auf den Stickstoffkreislauf im Boden, beispielsweise eine verringerte 

Ammoniumretention im Kationen-Austauschbereich von Calcium und Natrium (Green et al. 2007; 

Green & Cresser 2008). 

Zimmermann-Timm (2007 cit. in Beisel et al. 2011) konnte zeigen, dass die Nitrifizierung bei 

steigendem Salzgehalt abnimmt, selbst wenn die zu diesem Prozess erforderlichen Bakterien 

vorhanden sind. Einflüsse auf die Stickstoffdynamik unter Chlorideinfluss gibt es auch an Debris-

dams, welche in Fließgewässern als „hotspots“ in der Stickstoffumsetzung fungieren (Hale & 

Groffman 2006). Dickman & Glochauer (1978) fanden bei Salzkonzentrationen von 1 g L
–1

 erhöhte 

Bakteriendichten, möglicherweise eine Reaktion auf Veränderungen anderer Organismengruppen wie 

Algen. Letztlich dürften überall dort, wo Veränderungen in der bakteriellen Produktion festzustellen 

sind, Faktoren wie Temperatur, Kohlenstoff- und Nährstoffeinträge einen größeren Einfluss auf die 

fraglichen Prozesse haben als der Salzgehalt (Findlay et al. 1991 cit. in Beisel et al. 2011). 

 

4.4 Benthische und Planktische Algen 

Algen besiedeln Gewässer mit höchst unterschiedlichen Salzgehalten, von extrem 

elektrolytarmen Moorgewässern bis hin zu hypersalinen Salzseen (DasSarma & Arora 2001). Die 

unterschiedliche Salztoleranz einzelner benthischer oder planktischer Algenarten ist seit längerem 

bekannt. Manche Arten sind diesbezüglich sehr eng eingenischt, andere können einen weiten 

Salinitätsbereich abdecken. So toleriert beispielsweise die verbreitete Süßwasser-Kieselalge Cyclotella 

meneghiniana elektrische Leitfähigkeiten bis 25 000 µS cm
–1

, Ulnaria ulna (syn. Fragilaria ulna) bis 

73 000 µS cm
–1

 und Nitzschia palea bis 160 000 µs cm
–1

 (Blinn et al. 2004). Alle drei Arten kommen 

aber auch in österreichischen Seen bei Leitfähigkeiten unter 500 µS cm
–1

 vor. 

 

Zum physiologischen Hintergrund von Salztoleranz oder -sensitivität von Algen ist weit weniger 

bekannt. Wie andere Organismen reagieren Characeen auf erhöhte 

Salzkonzentrationen im umgebenden Medium mit einer Erhöhung 

der internen Konzentration von organischen Osmolyten wie 

Sucrose. Bei Microalgen (ohne Vakuole) erfolgt die osmotische 

Anpassung im Cytoplasma teilweise durch Kalium- und Chlorid-

Ionen, teilweise ebenfalls durch „compatible solutes“, wobei die 

Konzentrationen ersterer rascher angepasst werden können als jene 

der die Osmolyte. Erst nach einiger Zeit ersetzen die „compatible 

solutes“ die anorganischen Ionen (Bisson & Kirst 1995). 
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Bei hohen Konzentrationen von 34-70 PSU (das entspricht 50 bis 100 000 µS cm
–1

] wiesen Krell et al. 

(2007 cit. in Beisel et al. 2011) ein Inhibition der Photosynthese und letztlich einen mehrtägigen 

Wachstumsstopp nach. Nach Beendigung der Exposition ließ sich eine langsame Wiedererlangung der 

photosynthetischen Wirksamkeit beobachten, ohne dass allerdings die ursprünglichen Werte wieder 

erreicht wurden. 

Zahlreiche Studie belegen, dass der Elektrolytgehalt ein prägender Faktor für Algenzönosen und 

insbesondere Diatomeen (Kieselalgen) ist (Potapova & Charles 2003; Rejmánková & Komárková 

2005; Rimet 2009). Vielfach konnte eine Abnahme der Diversität mit steigendem Salzgehalt 

festgestellt werden (Dunlop et al. 2005). Cohen (2010) fand bei erhöhter Leitfähigkeit Veränderungen 

in der Abundanz und in der Artenzusammensetzung der Algengemeinschaft, wobei am oberen Ende 

des Salzgradienten zunehmend die Diatomeen Nitzschia palea, N. capitellata und N. dissipata 

dominierten. In ihrer Untersuchung der Diatomeenflora in W-Australien konnten Blinn & Churchill 

(1991 cit. in Dunlop 2005) 92 Arten deutlich in zwei Gruppen unterteilen, welche sich nach ihrer 

Salzpräferenz unterscheiden (0–660 mg L
–1

 und 460–42 000 mg L
–1

 TDS). Dickman & Gochnauer 

(1978) fanden bei Exposition gegenüber 1 g L
–1

 Chlorid innerhalb einer bis mehrerer Wochen 

signifikante Auswirkungen auf die benthische Algen, Protozoen und Bakteriengemeinschaften nach. 

Zimmermann-Timm (2007 cit. in Beisel et al. 2011) wies Veränderungen der Artenzusammensetzung 

der Algenbestände bei vergleichsweise niedrigen Chlorid-Konzentrationen um 100 mg L
–1

 nach 

In den Bewertungsverfahren von van Dam et al. (1994), Dell’Uomo (2004) und Ziemann (1982) sind 

mehrere halophobe Diatomeen-Arten berücksichtigt, welche auch niedrige Chlorid-Konzentrationen 

meiden. Bei Dell’Uomo (2004) werden z.B. Achnanthes flexella, Diatoma hyemalis und Neidium 

alpinum als halophob angeführt. Nach Dixit et al. (1999) gibt es sogar Diatomeen-Arten mit Optima 

um 1 mg L
–1

 Chlorid. 

Die deutliche Reaktion von Algen auf den Elektrolytgehalt wird in der Paläolimnologie genutzt. 

Kabailienė (1995 cit. in Oškinis & Kasperovičius 2005) rekonstruierten die Diatomeenzönose der 

Baltischen See anhand der unterschiedlichen Salzsensitivität von Kieselalgen. Transfer-Funktionen für 

Diatomeen aus afrikanischen Seen decken einen Gradienten ab, der bereits im Bereich <1000 µS cm
–1

 

beginnt und bis zu mehreren 10 000 µS cm
–1

 reicht (Gasse et al. 1995). Auch von Oškinis & 

Kasperovičius (2005) wurden Verschiebungen im Artengefüge von Diatomeengemeinschaften bei 

Leitfähigkeiten von wenigen 100 µS cm
–1

 festgestellt. Rajaratnam (2009) führten in ihrer 

paläolimnologischen Untersuchung im Raum Halifax eine Zunahme salztoleranter Arten wie Diatoma 

tenue und D. parma in jüngeren Sedimenten auf den Einfluss von Streusalz zurück. 

Eine durch Salzbelastung verursachte Verschiebung nicht nur auf Artniveau, sondern in den 

Relationen von Algenklassen zeigten Pilkaityte et al. (2004) in Mesokosmos-Versuchen auf. Mit 

steigender Salinität wurden die benthischen Algengemeinschaften zunehmend von Algenmatten 

abgelöst, die fast ausschließlich aus fädigen Blaualgen bestanden. Nach (Hart et al. 1991 cit. in Beisel 

et al. 2011) scheinen Süßwasser-Cyanobakterien hingegen durch Schwankungen des Salzgehalts 

gehemmt zu werden, wenngleich eine Akklimatisation möglich ist. Arten der Gattung Anabaena 

tolerierten nach einigen Tagen Salzkonzentrationen von bis zu 7 g L
–1

. Ein hohe Salztoleranz weisen 

nach Hammer (1986) die Blaualgen Aphanizomenon flos-aquae (bis >20 g L
–1

) und Microcystis 

aeruginosa (bis >50 g L
–1

) auf. 
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In einer umfangreichen Studie an 357 norwegischen Seen wurden manche Arten von Dinoflagellaten 

(und Diatomeen) in calciumarmen Seen nur bis Chlorid-Konzentrationen von 23–30 mg L
–1

 gefunden. 

Als besonders empfindlich erwies sich in Labortests der Flagellat Rhodomonas lacustris mit EC50-

Werten von 34 mg L
–1

 Chlorid. Eine deutlich höhere Chloridtoleranz war in calciumreichen Seen 

gegeben (Wike et al. 2012), was durch Vorkommen von Rhodomonas im kalkreichen Traunsee mit 

Chlorid-Konzentrationen >100 mg L
–1

 bestätigt wird (Wolfram et al. 2010). 

Auch bei Goldalgen (Chrysophyceae) können nennenswerte Verschiebungen in der Arten-

zusammensetzung bei vergleichsweise geringfügigen Veränderungen der Chlorid-Konzentration 

innerhalb einer Bandbreite von 12 bis 235 mg L
–1

 auftreten (Environment Canada 2010). 

Bei Euglenen (Gattung Euglena) belegten Gonzales-Moreno et al. (1997) deutliche Effekte infolge 

erhöhter Salzkonzentrationen auf das Zellvolumen, die Sauerstoffproduktion und die Photosynthese-

Leistung. Die kritischen Konzentrationen lagen hier allerdings bei 100 bis 200 mM L
–1

 NaCl (was 

einer Chlorid-Konzentration von rund 3.5–7.1 g L
–1

 entspricht). 

Wie weit erhöhte Salzkonzentrationen nicht nur die Artenzusammensetzung der von 

Algengemeinschaften verändern, sondern auch andere trophischen Ebenen beeinflussen, ist wenig 

bekannt. In den Cascade Lakes in New York konnten Langen et al. (2006) zwar klar Hinweise auf den 

Ausfall sensitiver Algenarten infolge gestiegener Chlorid-Konzentrationen finden, die Produktivität 

der Gewässer veränderte sich jedoch nicht. Bierheuzen & Prepas (1985 cit. in Weber-Scannell & 

Duffy 2007) fanden hingegen eine signifikante negative Beziehung zwischen der Chlorophyll-a-

Konzentration und den Ionenkonzentrationen. 

Zusammenfassend sind Algen eine Organismengruppe mit zahlreichen sehr salzsensitiven Vertretern. 

Gemäß den Angaben des Schweizer Bundesamt für Umwelt, BAFU sind Chloridkonzentrationen 

>200 mg L
–1

 toxisch für Pflanzen, insbesondere für Algen (Hürlimann 2011). Vor allem unter den 

Diatomeen gibt es eine Reihe von Arten, die auch auf niedrige Chlorid-Konzentrationen empfindlich 

reagieren. Verschiedene Autoren wie Ziemann (1982) und Dell’Uomo (2004) nutzten diesen Umstand 

und entwickelten Verfahren zur Bewertung des Salzeinflusses auf Fließgewässer auf Basis der 

Diatomeengemeinschaft (siehe Kap. 5.2.2). 

 

4.5 Höhere Wasserpflanzen (Makrophyten) und 

Röhricht 

In der Fachliteratur finden sich zahlreiche Angaben zur Salztoleranz von Makrophyten, das 

Gesamtbild ist jedoch zwiespältig. Nach Beisel et al. (2011) sind Makrophyten „im Allgemeinen 

intolerant“ gegenüber einer Erhöhung des Salzgehalts. Viele Arten reagieren bereits Salzgehalten um 

1‰ empfindlich. Insbesondere Magnesium- und Kaliumchlorid soll auf höhere Pflanzen toxisch 

wirken (Nobel & Kohler 1978 cit. in Beisel et al. 2011). Auf der anderen Seite gibt es eine Reihe von 

Arten, die auch in Gewässern mit hoher Salinität wachsen und gedeihen können. 

Diese zwei Seiten kommen in den Studien an kanadischen Prärie-Seen zum Ausdruck, wo der der 

Artenreichtum mit steigender Salinität abnimmt, aber selbst bei hohen Konzentrationen noch 

verschiedene Arten anzutreffen sind (Hammer & Heseltine 1988). Einige Arten tolerieren selbst 
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hypersaline Bedingungen mit über 50‰ Gesamtsalzgehalt, unter den submersen Pflanzen 

beispielsweise das auch bei uns heimische Kamm-Laichkraut (Potamogeton pectinatus) sowie zwei 

Ruppia-Arten (Saldengewächse), unter den Helophyten unter anderem Strandsimsen (Scirpus spp.), 

Salzschwaden (Puccinellia) und Strand-Dreizack. Unter 5‰ Gesamtsalzgehalt nimmt die Artenzahl in 

diesen Gewässern deutlich zu. Zwischen 3‰ und 5‰ kommen unter anderem die Kleine Wasserlinse 

(Lemna minor), eine Pfeilkraut-Art (Sagittaria cuneata), das Ährige Tausendblatt (Myriophyllum 

spicatum), der Gewöhnliche Wasserschlauch (Utricularia vulgaris) sowie Schilf (Phragmites 

australis) und Breitblättriger Rohrkolben (Typha latifolia) vor. 

Schilf und Rohrkolben treten häufig an salzbeeinflussten 

Standorten in den Vordergrund und dringen teilweise bis in 

brackische Salzmarsche vor (Bart & Hartman 2003; Zedler 

& Kercher 2004), wo sie neben echten Brackwasserarten 

wie dem Salz-Schlickgras (Spartina anglica) bestehen 

können. Schilf ist auch von salzhältigen Kraterseen in 

Spanien bekannt (Alcocer et al. 1998). Richburg et al. 

(2001) weist auf verstärktes Schilfaufkommen an Straßen 

hin, die durch Streusalz stark beeinflusst sind. Aus 

Untersuchungen am Neusiedler See und anderen Gewässern 

ist bekannt, dass Schilf bei steigenden Salzgehalten die 

Konzentration von Osmolyten erhöht, insbesonders von 

freien Zuckern und Aminosäuren (Hartzendorf & 

Rolletschek 2001; Matoh et al. 1988; Rolletschek & 

Hartzendorf 2000). Erst bei sehr hohen Salzgehalten 

weichen Phragmites und Typha echten Salz-Arten wie 

Ruppia, Salicornia und Puccinellia (Bouzillé et al. 2001, I. Korner pers. Mitt.). An Schilfpflanzen im 

Neusiedler-See-Gebiet wurden bei hohen Salzgehalten letztlich morphologische Veränderungen und 

Wachstumseinbußen beobachtet (Rolletschek & Hartzendorf 2000). Ab Salinitäten von 1 bis 2.5‰ 

reduzieren sich Keimung und Wachstum der Keimlinge (Mauchamp & Mesleard 2001; Wijte & 

Gallagher 1996, beide cit. in Bart & Hartman 2003). Das Rhizomwachstum wird ab 5‰ verringert, bei 

18‰ sterben die Rhizome ab (Adams & Bate 1999; Bart & Hartman 2002; Lissner & Schierup 1997 – 

cit. in Bart & Hartman 2003). 

Die vergleichsweise hohe Salztoleranz nicht nur des Breitblättrigen, sondern auch der 

Schmalblättrigen Rohrkolben (Typha angustifolia) wird durch Studien von Wilcox (1986a) und Panno 

et al. (1999) bestätigt, die in salzbeeinflussten Feuchtgebieten eine Verdrängung heimischer Arten 

durch Typha beobachteten. Dennoch sind bei hohen Konzentrationen von Salz auch beim Rohrkolben 

Einbußen erkennbar. In Québec beobachtete Paradis (2008 cit. in Beisel et al. 2011) eine Verringerung 

der ober- und unterirdischen Biomasse durch den Eintrag von Streusalz, die beim Rohrkolben (Typha 

spp.) sogar noch ausgeprägter war als bei Phragmites australis. 

Eine Reihe von Studien beschäftigte sich mit der Salztoleranz von Höheren Wasser- und Röhricht-

pflanzen in Küstenbereichen und Ästuaren. In den oligohalinen Küstenbereichen der Camargue 

dominieren das Ährige Tausendblatt (M. spicatum), das Kamm-Laichkraut (P. pectinatus) und die 
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Spiralige Salde (Ruppia cirrhosa); andere Taxa wie die Teichfaden-Art Zannichellia pedunculata, der 

Brackwasser-Hahnenfuß (Ranunculus baudotii), die Raue Armleuchteralge (Chara aspera) und die 

Wasserstern-Art Callitriche truncata sind typisch für temporäre Tümpel mit geringerer Leitfähigkeit 

(Grillas 1990; Grillas et al. 1993). Die Spiralige Salde sowie die Brackwasserformen des Kamm-

Laichkrauts und des Sumpf-Teichfadens (Zannichellia palustris pedicellata) sind auch in der 

Typologie deutscher Fließgewässer charakteristische Vertreter des Gewässertyps 23 „Rückstau- bzw. 

brackwasserbeeinflusste Ostseezuflüsse“ (Pottgiesser & Sommerhäuser 2008b). Für den Oder-Ästuar 

führen Gosselck & Schabelon (2007) unter anderem das Kamm-, das Durchwachsene und das Krause 

Laichkraut (Potamogeton pectinatus, P. perfoliatus, P. crispus), die Kanadische Wasserpest (Elodea 

canadensis), das Raue Hornblatt (Ceratophyllum demersum), das Ährige Tausendblatt, das Große 

Nixenkraut (Najas marina), Weiße Seerose (Nymphaea alba) und die Gelbe Teichrose (Nuphar lutea) 

an. Das Kamm-Laichkraut kommt nach Berner & Sloan (1954) in Brackwasser bis zu einer Chlorid-

Konzentration von 2–10 g L
–1

 vor. Im Ästuar des Shannon ist an Salzstandorten bis 7‰ die 

Dreikantige Teichbinse (Schoenoplectus triqueter) verbreitet. Die Art zeigt nach Deegan et al. (2005) 

bei 2‰ Salinität ein besseres Wachstum als im Süßwasser, ab 10‰ ein verringertes Wachstum. 

Für die Camargue gruppierte Grillas et al. 

(1993) die dort vorkommenden Makrophyten in 

salztolerante (Halophyten), mäßig salztolerante 

und salzsensitive Arten (Glykophyten). Zu 

ersteren zählen die Autoren neben einer 

Baumglanzleuchteralgen-Art (Tolypella 

hispanica) und der Strand-Salde (Ruppia 

maritima) die auch bei uns heimische 

Brackwasser-Armleuchteralge (Chara 

canescens) (bis 3.0 g L
–1

 Chlorid). In die 

Gruppe der mäßig salztoleranten Arten gehören 

die Teichfaden-Arten Zannichellia pedunculata (bis 2.1 g L
–1

) und Z. obtusifolia (bis 1.7 g L
–1

), die 

Kleine Baumglanzleucheralge (Tolypella glomerata) (bis 2.0 g L
–1

), der Brackwasser-Hahnenfuß (bis 

1.9 g L
–1

) und die Raue Armleuchteralge (Chara aspera) (bis 1.8 g L
–1

), während die Gewöhnliche 

(Chara vulgaris) (bis 1.2 g L
–1

), die Gegensätzliche (C. contraria) (bis 0.8 g L
–1

) und die 

Zerbrechliche Armleuchteralge (Chara globularis) (bis 0.4 g L
–1

) sowie der Wasserstern Callitriche 

truncata als Glyophyten angesehen werden. Eine sehr ähnliche Reihung salztoleranter Arten nehmen 

Bonis et al. (1993) vor. Auch für die mäßig toleranten Teichfaden-Arten Zannichellia obtusifolia und 

Z. pedunculata sowie die zuvor genannten Armleuchteralgen tritt nach Bonis et al. (1993) allerdings 

erst deutlich über 1 g L
–1

 Chlorid ein verringertes Wachstum auf. In Südaustralien kommt Chara 

vulgaris (neben Potamogeton pectinatus und Myriophyllum propinquum) noch an Standorten bis 4‰ 

Gesamtsalzgehalt vor (Brock 1981). Als typische Brackwasserarten der Ostsee werden von Blindow 

(2000) unter anderem die Gebogene, die Baltische, die Struppige und die Brackwasser-

Armleuchteralge (Chara connivens, C. baltica, C. horrida, C. canescens) genannt; auch Hornblättrige 

und Raue Armleuchteralge (Chara aspera und C. tomentosa) kommen an der Ostsee sowie in 

kalkreichen Binnengewässern regelmäßig vor. Süßwasserarten, die zumindest gelegentlich auch im 

Brackwasser vorkommen, sind nach Blindow (2000) unter anderem Biegsame und Dunkle 
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Glanzleuchteralge (Nitella flexilis, N. opaca) sowie Brauns, Zerbrechliche und Feine Armleuchteralge 

(Chara braunii, C. globularis und C. virgata [sub delicatula]). 

In Österreich ist die bereits mehrfach erwähnte Brackwasser-Armleuchteralge neben dem Kamm-

Laichkraut der häufigste Vertreter submerser Makrophyten in den Salzlacken des Seewinkels 

(Schagerl 2006). Die beiden Arten wurden hier bis zu Leitfähigkeiten von mehreren 1000 µS cm
–1

 

nachgewiesen (unpubl.). 

 

Eine in Toxzitätstest häufig eingesetzte Art ist die 

Kleine Wasserlinse (Lemna minor). Die 7d-EC50-

Werte für diese Art liegen nach Buckley et al. (1996) 

bei 4.88 bis 5.50 g L
–1

 NaCl. Keppeler (2009) 

ermittelte 4d-IC50-Werte von 6.87 g L
–1

 NaCl. Bei 

1.34 bis 2.83 g L
–1

 NaCl lagen die MATC-Werte 

(Maximum Acceptable Toxicant Concentration) in 4-

Tages-Testreihen von Taraldsen & Norberg-King 

(1990). In einer anderen Testreihe konnte die Kleine 

Wasserlinse die Zahl der Einzelpflanzen in der 

Kontrollreihe vervierfachen, bei 50 mg L
–1

 (0.05‰) verdreifachen und bei 5‰ verdoppeln. Kein 

Überleben war bei 50‰ möglich (Samacá unpubl. ms). 

Nach Hart et al. (1991) ist die Kleine Wasserlinse salztoleranter als die Vielwurzelige Teichlinse 

(Spirodela polyrhiza), welche bis 2‰ vorkommt, während L. minor bis 7‰ toleriert. Bei der 

Buckeligen Wasserlinse (Lemna gibba) wurden von Yilmaz (2007) erst bei deutlich höheren 

Konzentrationen negative Effekte festgestellt. Die Art wies in einem chronischen Test über 10 Tage 

erst einer Chlorid-Konzentration von 13.3 g L
–1

, nicht aber bei 8.9 g L
–1

 ein signifikant verringertes 

Wachstum auf. Für die Dreifurchige Wasserlinse (Lemna trisulca) gibt Stanley (1974) eine 

Salztoleranz zumindest bis 10‰ NaCl an. 

Als vergleichsweise salztolerant wird oft das Ährige Tausendblatt (Myriophyllum spicatum) 

beschrieben, neben dem Kamm-Laichkraut die häufigste Art in der offenen Seefläche des Neusiedler 

Sees (Schiemer & Prosser 1976). Die Chlorid-Konzentrationen sind hier mit 250 mg L
–1

 (maximal 

400 mg L
–1

) noch vergleichsweise moderat. In anderen Gewässern wurde das Tausendblatt bis 

Salinitäten von 15‰ nachgewiesen. Bei 8.18 g L
–1

 NaCl ist aber bereits eine 50%ige Hemmung des 

Wurzelwachstums gegeben ist (Stanley 1974). In einer Testreihe konnte das Ährige Tausenblatt das 

Raue Hornblatt ab einem Gesamtsalzgehalt von wenigen 100 mg L
–1

 im Wachstum übertreffen 

(Samacá unpubl. ms). 

Einen guten Einblick in die Salzempfindlichkeit einzelner Makrophytenarten bieten die 

Untersuchungen der Höheren Wasserpflanzen in der Werra. Bei einem Gesamtsalzgehalt von bis zu 

30 g L
–1

 Chlorid wurden hier früher gar keine submersen Makrophyten gefunden; ein verstärktes 

Auftreten von Algenblüten war die Folge (Coring & Bäthe 2011). Erst mit der Verringerung der 

Chlorid-Konzentrationen auf 2.5 g L
–1

 bei Gerstungen und 1.5 g L
–1

 bei Fulda durch ein automatisches 

Einleitungskontrollsystem konnten sich ab 2002 Wasserpflanzen ausbreiten, während gleichzeitig die 
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Chlorophyll-a-Konzentrationen abnahmen (Coring & Bäthe 2011). Zwischen Vacha und Hedemünden 

kommen mittlweile an geringer salzbelasteten Abschnitten der Werra der – nach Bäthe & Corign 

(2010) durch eine relativ geringe Salztoleranz gekennzeichnete – Teich-Wasserstern (Callitriche 

stagnalis), weiters der Wasser-Knöterich (Polygonum amphibium) und der Blaue Wasserehrenpreis 

(Veronica anagallis-aquatica) vor, an mäßig belasteten Standorten Sumpf-Schwertlilie (Iris 

pseudacorus), Quellmoos (Fontinalis antipyretica), Kanadische Wasserpest, Ähriges Tausendblatt, 

Gelbe Teichrose, Haarförmiges (Potamogeton cf. trichoides) und Krauses Laichkraut, Gewöhnlicher 

Wasserhahnenfuß (Ranunculus aquatilis) und Sumpf-Teichfaden vor. Nur das Kamm-Laichkraut 

besiedelt mäßig bis hoch belastete Bereiche (Bäthe & Coring 2010). 

Eine umgekehrte Entwicklung als in der Werra dokumentierten Kipriyanova et al. (2007) für den 

Chany-See in Westsibirien, wo der Artenreichtum der Makrophytenvegetation mit dem Anstieg des 

Salzgehalts von 0.8 auf 6.4 g L
–1

 von 16 auf 2 Arten abnahm. Die Gesamt-Makrophytenbedeckung 

wurde durch Salzgehalt des Wassers zwar nicht wesentlich verändert, es traten jedoch Arten mit hoher 

ökologischer Toleranz verstärkt in den Vordergrund. Bis 3–4 g L
–1

 wurden Najas marina und Chara 

canescens nachgewiesen, Cladophora fracta waren neben Potamogeton pectinatus 5.6 g L
–1

 häufig 

und ab 6.4 g L
–1

 abundant. 

Als echt halophil sind unter all den genannten Makrophytenarten nur wenige zu bezeichnen. Eine 

frühe Studie von Bourn (1935 cit. in Stanley 1974) konnte aufzeigen, dass die Salde Ruppia bei 22‰ 

tatsächlich besser wächst als im Süßwasser, was die Nachweise aus zahlreichen Salzgewässern mit bis 

zu 80‰ erklärt (Frahn et al. 2012). Ähnlich ist unter den Characeen die – selbst hypersaline Gewässer 

besiedelnde (Davis & Lipkin 1986) – Fuchsschwanzleuchteralge Lamprothamnium als halophil zu 

bezeichnen. Diese Art regelt den Turgurdruck durch Anpassung der KCl-Konzentration – ein 

Mechanismus, der zwar von marinen Algen, nict aber von anderen Armleuchteralgen bekannt ist. In 

der Vakuole kann Lamprothamnium, aber auch manche Chara-Arten, zudem hohe Konzentrationen 

von Sucrose aufbauen (Bisson & Kirst 1983; Bisson & Kirst 1995). 

Während für etliche Arten die kritischen Chlorid-Konzentrationen auch deutlich über 1 g L
–1

 liegen, 

erreichen andere bereits deutlich darunter ihre physiologische Grenzen. Nach Zimmermann-Timm 

(2007) tritt bei der Kanadischen Wasserpest ebenso wie beim Flutenden Hahnenfuß (Ranunculus 

fluitans) bereits bei einer Salzkonzentration von 100 mg L
–1

 eine Verringerung der Photosynthese auf. 

Touvenot (2009 cit. in Beisel et al. 2011) führten In-Situ-Versuche in der Seille (Lothringen) in 

Hinblick auf die Auswirkung von Salzgradienten auf die Morphologie der Kanadischen und der 

Schmalblättrigen Wasserpest (Elodea canadensis, E. nuttallii) durch. Die beiden aus Nordamerika 

eingeschleppten Arten zeigten nach einmonatigem Wachstum in salzhaltigem Milieu eine 

Verringerung der Internodienlänge sowie der Blattfläche und -breite. Das Salz hemmt Wachstum und 

Photosyntheseaktivität und reichert sich in den Blättern an; die Ionentoxizität führt zu einer 

vorzeitigen Blattnekrose (Salter et al. 2007 cit. in Beisel et al. 2011). 

Brock et al. (2005) untersuchte die Keimung von Makrophyten bei unterschiedlichen Salinitäten und 

wies ab 1‰ Gesamtsalzgehalt neben einer geringeren Artenzahl auch geringere Keimraten als bei 

0.3‰ nach. Daneben beeinflussten aber auch andere Faktoren wie der Wasserstand das Vorkommen 

Höherer Wasserpflanzen. Auf den Einfluss anderer begleitender Umweltfaktoren, wie z.B. der 
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Nährstoffsituation, auf die Wirkung des Salzgehalts für Wasserpflanzen verweisen Macek & 

Rejmánkova (2007). 

Die geringere Konkurrenzkraft des Rauen Hornblatts gegenüber dem Ährigen Tausendblatt bei 

erhöhten Salzgehalten wurde bereits erwähnt. Hallock & Hallock (1993 cit. in Weber-Scannell & 

Duffy 2007) berichten vom nahezu vollständigen Verschwinden der Art (aber auch von Typha) bei 

einem Anstieg der Gesamt-Salinität von 0.27 auf 1.17‰. Von Bourn (1932 cit. in Stanley 1974) 

wurde eine Wachstumshemmung des Hornblatts hingegen erst bei 3.8‰ festgestellt. Stanley (1974) 

gibt mit Bezug auf Bourn (1932) und andere, ältere Arbeiten folgende IC50-Werte 

(Wachstumshemmung) an: Potamogeton pectinatus 15–31‰, P. perfoliatus 30.5‰, Najas flexilis 

11.5‰, Valisneria spiralis 11‰, Lemna trisulca 10‰ und Myriophyllum spicatum 15‰. 

In Mesokosmos-Versuchen über 56 Tage am Unteren 

Rhein hemmte hingegen bereits eine Chlorid-Konzen-

tration von 245 mg L
–1

 Produktion und Wachstum des 

Spiegelnden, des Durchwachsenen und Flutenden 

Laichkrauts (Potamogeton lucens, P. perfoliatus, P. 

nodosus), nicht aber des Spreizenden Hahnenfußes 

(Ranunculus circinatus) (van den Brink & van der Velde 

1993). 

Zusammenfassend ist somit festzuhalten, dass es zwar eine 

ganze Reihe halotoleranter und einiger weniger halophiler Arten unter den Makrophyten gibt. Dem 

stehen jedoch einzelne Befunde über negative Effekte gegenüber, die bereits bei einer Chlorid-

Konzentration unter 300 mg L
–1

 auftreten. Insgesamt erscheint das BQE Makrophyten somit nach 

derzeitigem Wissensstand durchaus geeignet, um Chlorid-Belastungen zu indizieren, die im Bereich 

des aktuellen Richtwerts für Chlorid in Fließgewässern (Jahresmittelwert: 150 mg L
–1

) liegen. 

 

4.6 Heterotrophe Einzeller (Protozoa) 

Die Möglichkeiten von Protozoen zur Osmoregulation sind geringer als bei mehrzelligen 

Organismen und beschränkt sich bei den meisten Süßwasserarten in der Regel auf die Aufnahme und 

Abgabe von Wasser über die kontraktile Vakuole. Dennoch besiedeln Protozoen unterschiedlichste 

Habitate bis hin zu hypersalinen Gewässern (DasSarma & Arora 2001). Nach Zimmermann-Timm 

(2007) scheinen die tierischen Einzeller des Süßwassers eine Aufsalzung sogar besser zu ertragen als 

Mehrzeller. Die Schwelle, oberhalb derer sie beeinträchtigt werden, liegt bei einem Gesamtsalzgehalt 

von 9 g L
–1

 und einer Chlorid-Konzentration von etwa 5 g L
–1

. 

Allgemeine ökologische Angaben zum Vorkommen von Ciliaten in schwach salzhältigen Gewässern 

bieten die Arbeiten von Bick (1964), Dietz (1966) und Schönberger (2000). Sie erlauben jedoch keine 

klare Aussage zur Salztoleranz oder Emfpindlichkeit dieser Gruppe. 

Dickman & Gochnauer (1978) fanden bei Zugabe von 1 g L
–1

 Chlorid Veränderungen der 

Protozoenbesiedlung nach einer bis mehreren Wochen. In Mesokosmos-Versuchen an der Weser wies 

Albrecht (1986) Einflüsse der Salzkonzentration auf die Artenzusammensetzung von Ciliaten nach. 
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Möglicherweise aufgrund der „euryhalinen Potenz“ der meisten Arten war es zunächst nicht möglich, 

aus den Beobachtungen einen Salzindex für Ciliaten abzuleiten. Erst Rustige et al. (1997) und Nolting 

& Rustige (1998) entwickelten auf Basis der Untersuchungen von Albrecht (1983, 1986) ein 

Bioindikationsverfahren, anhand dessen sich die Auswirkungen von Salzeinleitungen aus Kaliminen 

abschätzen lassen sollten. Diese Bewertungsmethode wurde bisher wenig angewandt (Ziemann & 

Schulz 2011). Das dürfte neben taxonomischen Schwierigkeiten damit zuammenhängen, dass die 

Ergebnisse nicht in Indexform zusammengefasst werden können (Beisel et al. 2011). 

 

4.7 Niedere Wirbellose 

4.7.1 Nesseltiere (Cnidaria: Hydrozoa) 

Während die überwiegende Mehrheit der Vertreter der Hydrozoen marin lebt, gibt es einige Arten aus 

der Ordnung Limnomedusae, die auch das Süßwasser besiedeln. Am bekanntesten ist die Gattung 

Hydra aus der Familie der Hydridae, der in Europa fünf Arten angehören. 

Nach Hart et al. (1991) sind die limnischen Vertreter der Hydrozoen hyperosmotische Regulierer. Die 

Datenlage zur Salztoleranz der Süßwasserpolypen ist allerdings äußerst dürftig, was sich nicht zuletzt 

in widersprüchlichen Angaben zu diesem Thema zeigt. So 

sehen manche Autoren in der Gattung Hydra einen der 

sensitivsten Vertreter der Micro-Evertebraten (Fields 2002; 

Kefford et al. 2007b). Nach Hart et al. (1991) tolerieren 

manche Arten dieser Gattung hingegen bis 2.24‰ Salinität 

(ca. 1.2 mg L
–1

 Chlorid). Konkrete Toxizitätstest führten 

Kefford et al. (2007b) mit Hydra viridissima durch. Die Art 

zeigte bis 4 000 µS cm
–1

 (>500 mg L
–1

 Chlorid) keine 

Reaktionen, über dieser Leitfähigkeit reagierte sie mit einer 

Kontraktion ihrer Tentakel. Bei 8 000 µS cm
–1

 (>2 g L
–1

 

Chlorid) starben alle Individuen innerhalb von 24 h, bei 6 000 µs cm
–1

 innerhalb von 96 h, bei 

4 000 µS cm
–1

 überlebten 30 bis 90% innerhalb von 96 h, entwickelten aber keine „normalen“ 

Tentakeln. 

Vergleichsweise salztolerant ist der Keulenpolyp Cordylophora caspia, ein Neobiot aus dem 

Kaspischen Meer. Er toleriert eine Salinität von bis zu 29‰ (Bayly 1972). In Österreich wurde der 

Keulenpolyp erst jüngst aus dem Neusiedler See und somit bei einer Chlorid-Konzentration von 200–

400 mg L
–1

 nachgewiesen (Kusel-Fetzmann 2007). Er kommt aber auch in reinem Süßwasser vor, wie 

z.B. in Augewässern der Donau und March (unpubl.). 

Eine besondere Salzempfindlichkeit der heimischen Hydrozoen kann aus diesen spärlichen Angaben 

nicht abgeleitet werden. 

 

© Robert Krammer 

Krammer 
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4.7.2 Strudelwürmer (Turbellaria) 

Unter den verschiedenen Gruppen, die in der klassischen Systematik den Plathelminthes und 

Aschelminthes zugeordnet, in der heutigen Systematik hingegen zu den Plattwurmartigen (Platyzoa; 

mit Gastrotricha, Acanthocephala u.a.) sowie den Cycloneuralia (mit Nematoda, Nematomorpha u.a.) 

zugerechnet werden, sollen im Folgenden nur die drei wichtigsten Gruppen besprochen werden: die 

Strudelwürmer (Turbellaria), die Fadenwürmer (Nematoda) und die Rädertiere (Rotatoria oder 

Rotifera). Sie sind mehrheitlich Micro-Evertebraten und gehören damit zur Meiofauna; lediglich unter 

den Strudelwürmern gibt es freilebende Vertreter des Makrozoobenthos. 

Über die Salztoleranz von niederen Formen wie den Strudelwürmern (Turbellaria) ist sehr wenig 

bekannt. Nach Joffe et al. (1996 cit. in Kefford et al. 2011b), erfolgt die Osmoregulation zumindest 

einiger Arten (aus der Familie der Temnocephalidae) über die gesamte dorsale Oberfläche des 

Körpers. Hart et al. (1991) gehen davon aus, dass die Süßwasserarten innerhalb dieser Gruppe 

hyperosmotische Regulierer sind. Von einigen Arten ist jedoch ein Vorkommen bei hohen Salz-

Konzentrationen bekannt, was darauf schließen lässt, dass es unter den Plathelminthen auch 

hypoosmotische Regulierer oder (wahrscheinlicher) Osmokonformer gibt. 

Eine hohe Toleranz gegenüber Salz weisen manche Microturbellarien auf (Ax 1952), Aus Australien 

erwähnen Hart et al. (1991) Arten, die in Gewässern mit einer Salinität von bis zu 1.5‰ (ca. 0.8 g L
–1

 

Chlorid) vorkommen, vereinzelt sogar bis 8‰ (>4 g L
–1

 Chlorid). Einige Macrostomum-Arten 

besiedeln sogar hypersaline Gewässer (DasSarma & Arora 2001). In Europa wurden von Berezina 

(2003) Mesostoma lingua (die den Microturbellien zuzurechnen ist) sowie die Tricladide Dugesia 

tigrina in Gewässern mit einer Salinität von bis zu 2.2‰ (ca. 1.2 g L
–1

 Chlorid) nachgewiesen. Varga 

& Berczik (2001) fanden Planaria torva im Schilfgürtel des Neusiedler Sees, der eine Chlorid-

Konzentration von bis zu 400 mg L
–1

 und darüber aufweist. Für Polycelis felina gibt Haybach (2010) 

hingegen nur Vorkommen bis 100 mg L
–1

 Chlorid an und schließt daraus auf eine erhöhte 

Salzsensitivität. 

Für die durch die Kaliindustrie stark verunreinigte Werra in Thüringen geben Wagner & Arle (2009) 

Vorkommen von Dugesia sp. an Standorten mit Chlorid-Spitzenwerten bis 1.1 g L
–1

 (im Mittel ca. 

600 mg L
–1

) an. Bäthe & Coring (2010) und Braukmann & Böhme (2011) erwähnen ebenfalls für die 

Werra Vorkommen der Tricladiden Polycelis tenuis und Dendrocoelum lacteum an Standorten mit bis 

2.2 g L
–1

 Chlorid und von Dugesia gonocephala und Dugesia lugubris an Standorten bis zu 1.5 g L
–1

 

Chlorid. Piscart et al. (2005b) bezeichnen D. lacteum als salztolerant. 

Auch nach Rivera & Perich (1994) liegen die Toleranzen einiger in Nordamerika vorkommenden 

Tricladiden im Gramm-pro-Liter-Bereich: von Dugesia tigrina bei 4 g L
–1

 Chlorid, von Cura 

foremanni bei 2 g L
–1

 (100% mortality bei 3 g L
–1

) und von Dendrocelopsis vaginatus bei 4 g L
–1

. 

Dugesia dorotocephala zeigte bei einer Chlorid-Konzentration von 2 g L
–1

 eine signifikante Abnahme 

der asexuellen Reproduktion und letztlich der Überlebensrate (Rivera & Perich 1994). Bereits bei 

1.23 g L
–1

 NaCl (rund 750 mg L
–1

 Chlorid) wurden bei Dugesia gonocephala Verhaltensänderungen 

festgestellt (Palladini et al. 1980 cit. in USEPA-DB). Eine frühe Arbeit von Jones (1941) ergab in 2-

Tages-Akut-Tests an Polycelis nigra LC50-Werte von 6 740 mg L
–1

 NaCl. Deutlich niedriger lagen die 

Vergleichswerte für CaCl2 (2 600 mg L
–1

), MgCl2 (970 mg L
–1

) und KCl (350 mg L
–1

). 
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Abgesehen von der Arbeit von Palladini et al. (1980) über Effekte bei chronischer Belastung sind 

somit für keinen Vertreter der Strudelwürmer negative Effekte von Chlorid-Konzentrationen <1 g L
–1

 

bekannt. Die Zuschreibung von Polycelis felina zur Haloklasse 3 durch Haybach (2010) erscheint 

fragwürdig, da sie lediglich darauf beruht, dass diese Art nicht aus Gewässern mit mehr als 100 mg L
–1

 

Chlorid gefunden wurde. 

 

4.7.3 Rädertiere (Rotifera) 

Die Gruppe der Rädertiere umfasst in der herkömmlichen Systematik sowohl planktische als auch 

benthische Formen, allein in Österreich sind es mehrere 100 Arten. Nach Hart et al. (1991) weisen 

Rädertiere eine breite Toleranz gegenüber Salz auf. Beisel et al. (2011) geben hingegen an, dass 

Rädertierchen in der Regel über keine sehr große Toleranz gegenüber erhöhten Salzgehalten verfügen. 

Ihre Abundanz und ihr Artenreichtum sinken in dem Maße, wie der Salzgehalt ansteigt (Brock & Shiel 

1983; Campbell 1994). Beobachtungen in Seen zeigen eine sinkende Anzahl an Rädertierchen bei 

einer Salzkonzentration von mehr als 2‰ (Brock & Shiel 1983; Green & Mengestou 1991). Eine 

markante Reduktion der Diversität von Rädertieren beobachtete Green (1993) bei Leitfähigkeiten von 

1 000 bis 3 000 µS cm
–1

. Der Autor führt den Artenverlust jedoch weniger auf eine direkte toxische 

Wirkung von Salz zurück als auf geänderte biotische Interaktionen wie Fraßdruck und Konkurrenz. 

Die unterschiedliche Einschätzung der Salztoleranz von Hart et 

al. (1991) und Beisel et al. (2011) ist durch die unterschiedlichen 

Konzentrationsbereiche, welche die Autoren in ihren Arbeiten 

abdecken, erklärbar. Es gibt eine Reihe von Arten, die hohe 

Salzgehalte tolerieren und sogar in hypersaline Lebensräume 

vordringen, z.B. Brachionus angularis und Keratella quadrata 

(DasSarma & Arora 2001). Brachionus calyciflorus – eine Art, 

die sowohl Süßwasser- als auch Brackwasserhabitate besiedelt – 

schlüpft auch noch bei einer Salinität von 8‰ (ca. 4.4 g L
–

1
 Chlorid), wenngleich in geringeren Raten als bei niedrigeren 

Salzgehalten (Bailey et al. 2004). Snell et al. (1991) belegten für 

dieselbe Art ein um 40% niedrigere Schlüpfrate bei 8‰ Salzgehalt gegenüber 2‰ (ca. 1.1 g L
–

1
 Chlorid). 

Für eine weitere planktische Art, Epiphanes macrourus, fanden Kefford et al. (2007b) das größte 

Wachstum nicht im unteren (500 µS cm
–1

), sondern im mittleren Salzkonzentrationsbereich 

(2 000 µS cm
–1

). Bei 4 000 µS cm
–1

 (ca. 1 g L
–1

 Chlorid) lag die Überlebensrate zwar noch bei >80%, 

die Wachstumsrate war jedoch bereits um mehr als 50% gegenüber 2 000 µS cm
–1

 verringert. Kein 

Wachstum war bei 8 000 µS cm
–1

 zu beobachten. 

Abgesehen von rein marinen Rädertieren sind nur wenige Arten dieser Gruppe als euryhalin, halophil 

oder sogar halobiont zu bezeichnen. Hexarthra fennica wurde beispielsweise in Salzseen bei einer 

Salinität von 5.4–81‰ gefunden (Pinder et al. 2004) und ist auch ein typischer Vertreter der 

Salzlacken des Seewinkels (Herzig & Koste 1989; Wolfram 2006b). Der bekannte Vertreter der 

Rädertiere in Salzgewässern ist Brachionus plicatilis, der in den Sodagewässern des Seewinkels oder 
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in afrikanischen Sodaseen wie dem Nakuru-See (Burian 2010) vorkommt und Salzseen bis zu einer 

Leitfähigkeit von über 200 000 µS cm
–1

 besiedelt (Blinn et al. 2004). Donner (1979) listet 163 Taxa 

auf, die im Neusiedler See vorkommen, wo in trockenen Jahren im Schilfgürtel Chlorid-

Konzentrationen von mehreren 100 mg L
–1

 auftreten können. 

Den Nachweisen einiger euryhaliner Arten mit Vorkommen in hochkonzentrierten Gewässern lässt 

sich leider keine Artenliste mit stenohalinen und salzsensitiven Vertretern gegenüberstellen. Die 

Tatsache, dass beispielsweise Egborge (1994) manche Arten von nur bis zu einem Salzgehalt von 1‰ 

(ca. 0.6 g L
–1

 Chlorid) vorfand, kann nicht als Salzsensitivität dieser Arten interpretiert werden und 

ebenso auf andere Umweltfaktoren oder geänderte biotische Interaktionen zurückzuführen sein. 

Die genannten Beispiele betreffen zumeist planktische Vertreter. Sie sind in kleinen Bächen, in denen 

es infolge von Straßensalz am ehesten zu erhöhten Chloridbelastungen kommen kann, kaum 

anzutreffen. Zu den substratgebundenen (benthischen) Rädertieren liegen keine Informationen über 

Osmoregulation und Salztoleranz vor. 

 

4.7.4 Fadenwürmer (Nematoda) 

Wie bei anderen niederen Tiergruppen ist auch bei den Fadenwürmern (Nematoda) die Datenlage zur 

Salztoleranz und Osmoregulation sehr schwach. Gesichert ist, dass es innerhalb der Gruppe große 

Unterschiede in der Salztoleranz zwischen den Arten gibt. Riemann (1966) klassifizierte die 

Nematoden der Elbe nach ihrer Toleranz gegenüber unterschiedlichen Salzgehalten. Nach den 

Untersuchungen von Ax (1952) im Brackwasser der Kieler Bucht und von Forster (1998) an 

Küstengewässern Südostenglands dürften einige Nematodenarten vergleichsweise euryhalin sein. 

Dennoch ist bei höherer Salinität der osmotische Stress einer der wichtigsten Umweltstressoren für 

Nematoden (Austen & Warwick 1989). Der Studie von Forster (1998) folgend, dürften unterschiedliche 

physiologische Strategien in der Osmoregulation für die räumliche Verteilung einzelner Arten entlang 

eines Salzgradienten verantwortlich sein. 

Die zitierten Arbeiten stammen mehrheitlich aus Übergangsgewässern und Brackwasserhabitaten. Für 

jene 26 Arten, die mach Schiemer (1978) im Neusiedler See vorkommen, lässt sich eine Chlorid-

Toleranz von zumindest 200–400 mg L
–1

 angeben. In den Salzlacken wurden (nicht näher bestimmte) 

Nematoden bis zu einer elektrischen Leitfähigkeit von 5320 µS cm
–1

 und einer Chlorid-Konzentration 

von 561 mg L
–1

 gefunden (Wolfram et al. 2007b). 

Detaillierte Studien zur Salzempfindlichkeit liegen für die Art Caenorhabditis elegans vor. Die Art 

kommt in Böden der gemäßigten Zone vor und ist – als „Drosophila unter den Fadenwürmern – sehr 

gut untersucht. Khanna et al. (1997) konnte die Art bei einer Chlorid-Konzentration von bis zu 

12.4 g L
–1

 ohne signifikant erhöhte Mortalitätsraten züchten. In Akut-Tests mit 24- und 96-stündiger 

Exposition gegenüber einer Chlorid-Konzentration von 9.1–12.1 g L
–1

 betrug die Mortalität nur wenig 

mehr als 10%. 

Hinweise auf eine Chlorid-Empfindlichkeit von Nematoden im unteren Konzentrationsbereich rein 

limnischer Lebensräume (<1 g L
–1

 Chlorid) liegen nicht vor. Manche Arten wurden sogar eher 
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vermehrt in streusalzbeeinflussten Gewässern gefunden, was ein indirekter Effekt von Salzstress auf 

andere Organismen sein könnte (Särkkä et al. 1997). 

 

4.8 Weichtiere (Mollusca) 

Süßwassermollusken besitzen nur eine geringe osmoregulatorische Anpassungsfähigkeit 

(Mader 1981 cit. in Glitzner et al. 1999). Bei erhöhter Salzbelastung kann es durch das Abwandern 

stenohaliner Arten zur Verschiebung des Artengleichgewichtes kommen. Bei vergleichsweise 

niedrigen Konzentrationen (deutlich unter Letalitätsgrenzen) wurden bei einzelnen Arten Infertilität, 

Missbildungen oder verändertes Sozialverhalten beobachtet (Mader 1981). Die hohe Sensitivität von 

Süßwassermuscheln könnte daher rühren, dass sie – anders als marine Bivalven – nur begrenzt über 

freie Aminosäuren in der Körperflüssigkeit verfügen, die ihnen als „compatible solutes“ dienen 

können; sie sind daher in der Osmoregulation auf anorganische Ionen angewiesen (Dietz et al. 1996 

cit. in Beisel et al. 2011). 

Nach Piscart et al. (2005b) sind Mollusken hingegen mit Ausnahme von Lungenschnecken wie 

Ancylus fluviatilis (Hart et al. 1991) generell salztolerant. Die obere Salinitätsgrenze der meisten 

Mollusken wird von Berezina (2003) mit 3‰ angegeben. 

Ein klareres Bild gewinnt man in Betrachtung einzelner 

Arten. Eine vergleichsweise gut untersuchte Art ist die 

Dreikant-, Zebra- oder Wandermuschel Dreissena 

polymorpha. Die bei uns eingeschleppte Art ist ein 

Osmokonformer. Aufgrund des durchlässigen Epithels 

findet durch Wasserverlust und Ionenaufnahme eine 

rasche Anpassung an das Umgebungsmilieu statt, 

Dreissena gilt aber als empfindlich gegenüber einem 

Ungleichgewicht von Natrium und Kalium. 

Die Obergrenze der Salztoleranz der Dreikantmuschel liegt bei einer Salinität von 14–15‰ (Orlova et 

al. 1998 cit. in Berezina 2003). Kilgour et al. (1994) fanden hingegen bereits bei 1‰ (das entspricht 

rund 600 mg L
–1

 Chlorid) und 18–20 °C erste Einbußen in der Kondition; bei 3–12 °C traten je nach 

Altersstadium Beeinträchtigungen bei 2–4.5‰ Salinität auf. Durch langsame Akklimatisation konnte 

die Salztoleranz jedoch bis 8‰ gesteigert werden. Auch Fong et al. (1995) beobachteten die Eiablage 

von D. polymorpha bis 3.5% Gesamtsalzgehalt ohne Anpassung und bis 7‰ bei vorhergehender 

Akklimatisation. In der salzbelasteten Mosel geht der Fortpflanzungserfolg von Dreissena ab 1.7‰ 

Gesamtsalzgehalt
 

stark zurück. Über 7‰ findet gar keine Fortpflanzung mehr statt, weil die 

Beweglichkeit der Samenzellen abnimmt und der osmotische Druck zu einer Ruptur der 

Oocytenmembran führt (Fong et al. 1995). Dass Dreissena grundsätzlich erhöhte Salzgehalte bis 5‰ 

toleriert, wird auch von Dietz et al. (1996 cit. in Beisel et al. 2011) angeführt. Die Tiere sind dann 

jedoch kleiner, sei es durch langsameres Wachstum oder geringere Alterserwartung. Gosselck & 

Schabelon (2007) geben Vorkommen von Dreissena im Brackwasser des Oder-Ästuars an, wo 

daneben auch Bithynia tentaculata und Potamopyrgus antipodarum verbreitet vorkommen. Bis 4‰ 

© Robert Krammer 
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kommt die mit der Dreikantmuschel verwandte Dreissena rostriformis bugensis vor (Mills et al. 1996 

cit. in Ellis & MacIsaac 2009). 

Eine weitere, vergleichsweise tolerante Molluskenart ist die zu den Lungenschnecken zählende Spitze 

Blasenschnecke Physella acuta (syn. Physa acuta, Physella integra) (Kefford & Nugegoda 2005). In 

der Meurthe, einem Nebenfluss der Mosel in Lothringen, kommt die Art neben D. polymorpha, 

Corbicula fluminalis und halotoleranten Flohkrebsen innerhalb eines Salinitätsgradienten zwischen 

0.21‰ und 2.6‰ tendenziell bei höheren Salzkonzentrationen vor (Piscart et al. 2005b). Alcocer et al. 

(1998) fand Physa (Physella) in spanischen Kraterseen bei bis zu 8‰ Salinität. In vereinfachten 

Toxizitätstest an australischen Vertretern der Gattung Physa wurde über eine Expositionszeit von 60 

Tagen bei 2 g L
–1

 Chlorid keine verringerte Überlebensrate beobachtet, in 96h-LC50-Tests traten auch 

bei 3 g L
–1

 keine Stresssymptome auf. Erst bei 4.5 g L
–1

 waren nach wenigen Stunden deutliche 

Stresssymptome erkennbar, bei 6 g L
–1

 starben die meisten Tiere (Williams et al. 1999). Im Freiland 

fanden die Autoren die Art nur in Quellen mit 300–1345 mg L
–1

 Chlorid, allerdings war kein 

Unterschied in der Mortalität zwischen 1 und 2 g L
–1

 Chlorid gegeben. In früherer Studie von 

Williams et al. (1997 cit. in Williams et al. 1999) war die Art auch an Standorten mit höheren Chlorid-

Konzentrationen gefunden worden. Akuttests an P. acuta wurden auch von Benbow & Merritt (2004) 

durchgeführt. die 24h-LC50-Konzentration lag bei >10 g L
–1

 Streusalz (= 4.5 g L
–1

 Chlorid), nach 96 

Stunden starben 40% bei 5 g L
–1

 (= 2.56 g L
–1

 Chlorid) und 100% bei 10 g L
–1

. Bei längerer 

Expositionszeit (15 Tage) lag die Mortalitätsrate je nach sonstigen Testbedingungen bei 

5‰ Gesamtsalzgehalt zwischen 0 und 80%, darunter wurde keine Mortalität beobachtet (Benbow & 

Merritt 2004). Für die nahe verwandte Physella heterostropha ermittelten Wurtz & Bridges (1961 cit. 

in USEPA-DB) bei Exposition über 1 bis 5 Tage LC50-Werte von 3.5–7.5 g L
–1

 NaCl. 

Eine häufige Art salzbelasteter Standort ist der aus Australien eingeschleppte Potamopyrgus 

antipodarum. Sein Salinitätsoptimum liegt bei ca. 5‰, die Art kann aber bei 0–15‰ wachsen und 

reproduzieren (Jacobsen & Forbes 1997). P. antipodarum dominiert in der stark salzbelasteter Werra 

neben anderen halotoleranten Neozoen wie Gammarus tigrinus (Wagner & Arle 2009) und kommt an 

Standorten mit einer Leitfähigkeit um 2 400 µS cm
–1

 deutlich häufiger vor als bei 460 µS cm
–1

 

(Braukmann & Böhme 2011). 

Die salzbelastete Werra eignet sich generell sehr gut zur Untersuchung der Salztoleranz einzelner 

Arten. Am Standort Vacha, wo die Werra im Mittel eine Chlorid-Konzentration von 600 mg L
–1

 

aufweist und maximal ca. 1 100 mg L
–1

 erreicht, kommen Ancylus fluviatilis, Bithynia tentaculata und 

Erbsenmuscheln (Pisidium) vor. Stromab (Chlorid-Konzentration im Mittel 1 700 mg L
–1

, maximal 

2 600 mg L
–1

) fehlen diese Arten (Wagner & Arle 2009). 

Neben den bereits genannten Arten führen Piscart et al. (2005b) auch Radix sp., Gyraulus sp., Physa 

sp. und Planorbarius corneus als salztolerant an. Im James River Estuary in Virginia ist die 

halotolerante Süßwasserart Corbicula fluminea im Brackwasserbereich dominant (Diaz 1989), die 

auch in der Meurthe bis 2.6 g L
–1

 Chlorid vorkommt (Piscart et al. 2005b). Swanson et al. (1988 cit. in 

Euliss et al. 1999) berichtet über Vorkommen der Schlammschnecke Lymnaea stagnalis in 

permanenten oder periodischen Feuchtgebieten mit Leitfähigkeiten bis 5 000 μS cm
–1

 (entspricht 

zumindest 1 g L
–1

 Chlorid). Bei höheren Konzentrationen >5 000 μS cm
–1

 wurde die Art zunehmend 

durch Lymnaea elodes verdrängt und konnte sich nicht an Standorten mit mehr als 10 000 µS cm
–1
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halten. Dowden et al. (1965) ermittelten für Lymnaea sp. LC50-Werte über 1 und 2 Tage Exposition 

gegenüber NaCl von 3.4 g L
–1

. 

Aus den Salzlacken des Seewinkels sind Gyraulus laevis bei bis zu 1.14 g L
–1

 Chlorid und Radix 

labiata (syn. peregra) bei bis zu 193 g L
–1

 Chlorid nachgewiesen (Wolfram et al. 2007b). Im 

Neusiedler See wurden im Schilfgürtel, wo die Chlorid-Konzentration über 400 mg L
–1

 betragen kann, 

unter anderem Lymnaea stagnalis, Galba truncatula, Stagnicola palustris, Planorbarius corneus, 

Planborbis planorbis, Gyraulus crista, Radix auricularia, Physa fontinalis, Bithynia tentaculata, B. 

leachi, Armiger crista und Gyraulus laevis nachgewiesen (Eschner 1992; Eschner & Waitzbauer 1995; 

Varga & Berczik 2001). Deutlich höhere Toleranzgrenzen von bis zu 4.2 g L
–1

 Chlorid werden von 

Berezina (2003) für Planorbis planorbis und Radix balthica (syn. ovata), aber auch die 

Erbsenmuschel Pisidium amnicum, angegeben, für Bithynia tentaculata sogar bis 6.3 g L
–1

. Für die bei 

uns nicht heimische Planorbella campanulata ermittelten Wurtz & Bridges (1961 cit. in USEPA-DB) 

LC50-Werte zwischen 6.15 g L
–1

 NaCl (Exposition 3–5 Tage) und 10 g L
–1

 (1-tägige Exposition), für 

Gyraulus circumstriatus zwischen 3.2 und 10 g L
–1

 NaCl. 

Zum Nachweis von Stagnicola palustris ist anzumerken, dass diese Art von Haybach (2010) in 

Haloklasse 3 (keine Vorkommen in Gewässern Nordrhein-Westfalens mit >100 mg L
–1

 Chlorid) 

geführt wird und damit neben Bythinella dunkeri, Planorbis carinatus und Valvata macrostoma als 

eher salzempfindlich eingestuft wird. Diese Diskrepanz zeigt, wie unsicher Zuschreibungen zu einer 

geringen Salztoleranz allein aus dem Fehlen von Nachweisen bei höheren Salzgehalten sind. 

Gesicherte Befunde zum zu Arten mit nachweislich geringer Salztoleranz gibt es nur wenige. Wurtz & 

Bridges (1961 cit. in USEPA-DB) untersuchten die Salztoleranz der Erbenmuschel Sphaerium. Bei 

ansteigender Exposition von 1 auf 4 Tage sanken die LC50-Werte für NaCl von 2.25 auf 1.15 g L
–1

, 

was Chlorid-Grenzwerte für eine längere chronische Belastung von wenigen 100 mg L
–1

 erwarten 

lässt. 

Bemerkenswert sind die Untersuchungen von Gillis (2011) an der in Kanada vorkommenden 

„Northern riffleshell mussel“ Epioblasma torulosa rangiana. Diese Art zählt zur Familie der 

Flussmuscheln (Unionidae), der in Österreich unter anderem die Bachmuschel Unio crassus und die 

Große Teichmuschel Anodonta cygnea zuzurechnen sind. In akuten Toxizitätstest an Glochidien (den 

parasitischen Muschellarven) konnten erste Effekte (24h-EC10) bereits bei einer Chlorid-Konzentration 

von 42 mg L
–1

 (95%-Konfidenzintervall: 24–57 mg L
–1

) nachgewiesen werden. Bei Akuttests an 

dieser und drei weiteren Arten lag die geringste 24h-EC50-Konzentration bei 113 mg L
–1

. EC-Werte 

für chronische Belastung wurden nicht ermittelt, doch ist es denkbar, dass diese noch darunter liegen. 

In einem ähnlich niedrigen Bereich (24 mg L
–1

 Chlorid) lag die 24h-EC10-Konzentration von Lampsilis 

fasciola, einer weiteren nordamerikanischen Großmuschel (Bringolf et al. 2007). Der Befund ist 

jedoch unsicher und könnte auch auf natürliche Variabilität zurückgehen. CCME (2011a) zitieren eine 

ältere Arbeit von Mackie (1978), der in einem 60–80 Tage dauernden Langzeittest mit Musculium 

securis, einem Verwandten der bei uns eingeschleppten Häubchenmuschel Musculium aus der Familie 

der Erbsenmuscheln (Sphaeriidae), bei 121 mg L
–1

 Chlorid eine verringerte Geburtenrate feststellte. 

Die extremen Unterschiede zwischen der gut dokumentierten Salztoleranz von Physella acuta und 

Potamopyrgus antipodarum auf der einen Seite und einigen nordamerikanischen Muscheln auf der 
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anderen Seite verdeutlicht, dass unser Wissen oft auf sehr wenigen Arten beruht, die für eine ganze 

Gruppe nur wenig repräsentativ sein mögen. Gillis (2011) betont, dass gerade Großmuscheln 

wesentlich sensitiver gegenüber Schadstoffen sind als die typischen Testorganismen, auf denen unser 

Wissen oftmals beruht. Der Autor verweist in diesem Zusammenhang auf andere Schadstoffe, bei 

denen ebenfalls Großmuscheln niedrigere Toleranzgrenzen aufweisen als andere Organismen. 

Für Österreich ist der Befund zu den Großmuscheln insofern von Interesse, als gerade diese auch die 

kleinen abflussarmen Bäche in Ostösterreich besiedeln, welche potenziell von erhöhten Chlorid-

Konzentrationen betroffen sind. Leider ist die konkrete Salztoleranz der heimischen Großmuscheln 

kaum etwas bekannt. Das gilt insbesonders für die Flussperlmuschel Margaritifera margaritifera, die 

die schwach gepufferten Gewässer der Böhmischen Masse besiedelt. Haybach (2010) führt in seiner 

Arbeit zur Salztoleranz von Evertebraten Nordrhein-Westfalens zumindest zwei Großmuschelarten an, 

die in Gewässern mit Chlorid-Konzentrationen >200 mg L
–1

 (Anadonta anatina) bzw. >400 mg L
–1

 

(Unio pictorum) vorkommen. Ob auch Glochidien ähnlich hohe, möglicherweise nur zeitweise 

auftretende Salzgehalte tolerieren, ist ungewiss. 

 

4.9 Ringelwürmer (Annelida) 

4.9.1 Wenigborster (Oligochaeta) 

Oligochaeten verfügen über eine dünne, nicht-chitinhältige Cuticula, die dadurch eine weniger 

effiziente Barriere gegenüber Salzen darstellt als die Cuticula von Arthropoden (Barnes 1968; 

Meglitsch 1972, beide cit. in Hamilton et al. 1975). Das mag der Grund sein, warum zwar die meisten 

Oligochaeten über einen weiten Bereich salztolerant sind, allerdings in zwei der drei Ordnungen 

(Moniligastrida und Lumbriculida) keine echten Salzwasserarten umfassen. Lediglich unter den 

Haplotaxida und hier vor allem unter den Familien Tubificidae und Enchytraeidae gibt es hingegen 

eine Reihe ausgesprochen salztoleranter Formen. Zahlreiche Arten dringen in leicht brackische 

Habitate vor, manche fehlen sogar in rein limnischen Gewässern (z.B. Peloscolex benedei, Tubifex 

costatus). Die Unterfamilien Phallodrilinae und Clitellinae der Familie Tubificidae umfasst reine 

Brackwasser- oder Meeresbewohner (Brinkhurst 1973). Im Vergleich der beiden bei uns 

artenreichsten Familien dürften die die Tubificiden gegenüber den Naididen empfindlicher gegenüber 

Salzeinfluss sein (Chapman & Brinkhurst 1987). 

Zu den tolerantesten Arten dieser beiden Familien gehören vermutlich Limnodrilus hoffmeisteri und 

Nais elinguis. L. hoffmeisteri tritt im James-River-Ästuar in Virginia dominant auf, eine weitere Art 

der tidenbeeinflussten Zone dieses Ästuars ist Ilyodrilus templetoni (Diaz 1989). Pottgiesser & 

Sommerhäuser (2008b) zählen zur typischen Fauna temporär brackwasserbeeinflusster Gewässer 

Norddeutschlands unter anderem Amphichaeta sannio, Heterochaeta costata und Potamothrix 

bavaricus. 

Hamilton et al. (1975) ermittelten für Nais variabilis nach 48 h eine 100%ige Mortalität bei 

Exposition gegenüber 3735 mg L
–1

 NaCl und 204 mg L
–1

 KCl. Berezina (2003) gibt für Stylaria 

lacustris, Lumbriculus variegatus, Limnodrilus hoffmeisteri und Tubifex tubifex Toleranzgrenzen im 

Salzgehalt von 8.1‰, 4.2‰, 6.3‰ und 6.3‰ an. Zwischen 5.8 und 7.5 g L
–1

 NaCl lagen auch die 
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LC50-Werte für L. hoffmeisteri in der Testreihe von Wurtz & Bridges (1961 cit. in USEPA-DB) mit 

Expositionszeiten zwischen 1 und 7 Tagen. Bei Exposition über 1 bis 4 Tage ermittelte Khangarot 

(1991 cit. in USEPA-DB) LC5-0Werte von 7.8–12.5 g L
–1

 NaCl. Deutlich niedrigere Konzentrationen 

geben Elphick et al. (2011) für chronische Tests über 28 Tage an T. tubifex und L. variegatus an. Erste 

Reaktionen treten bei T. tubifex bei 606 mg L
–1

 Chlorid, bei L. variagtus bei 366 mg L
–1

 Chlorid auf. 

Bei 474 mg L
–1

 Chlorid treten nach Khangarot (1991) bei T. tubifex sublethale Effekte wie eine 

Reduktion der Bewegungen auf. 

Für den Ästuar der Weser bei Bremen sind im unteren, brackwasserbeeinflussten Bereich die 

Brackwasserarten Tubifex costatus, Paranais litoralis und Peloscolex heterochaetus die 

vorherrschend. Für den Oder-Ästuar und das Brackwasser der Kieler Bucht führen Ax (1952) und 

Gosselck & Schabelon (2007) die Arten Nais barbata, N. elinguis, N. variabilis, Enchytraeoides 

arenarius, E. glandulosus,  Paranais litoralis, Limnodrilus hoffmeisteri, Potamothrix 

hammoniensis und Psammoryctides albicola an. Milbrink (1999) nennt mit Potamothrix heuscheri 

eine weitere Brackwasserart aus der Familie der Tubificiden, Brinkhurst (1973) zusätzlich zu einen 

bereits genannten Arten auch die Naididen Dero pectinata, Nais communis, Pristina plumiseta, 

Stylaria lacustris und Uncinais uncinata. 

Im Bereich der Schelde-Mündung fanden Seys et al. (1999) L. hoffmeisteri (bis 11.9 PSU), L. clapare-

deianus, L. udekemianus, L. profundicola (2.0 PSU), T. tubifex (bis 6.1 PSU), Paranais litoralis (bis 

11.9 PSU). Enchytraeidae wurden hingegen nur bis 0.5 PSU nachgewiesen, Dero digitata, 

Psammoryctides barbatus und Spirosperma ferox nur bis 0.2 PSU (0.5 PSU entspricht etwa 

1000 µS cm
–1

, 10 PSU rund 18 000 µS cm
–1

). 

Nais variabilis, Limnodrilus hoffmeisteri und Tubifex tubifex sind auch aus spanischen Salzseen bis 

7.4‰ beschrieben (Alcocer et al. 1998). In der salzbelasteten Werra wurden Oligochaeten bis Höhe 

Vacha (Chlorid-Mittelwert 600 mg L
–1

, Maxima bis 1.1 g L
–1

) gefunden. Stromab (Mittel 1.7 g L
–1

, 

Maxima 2.6 g L
–1

) waren Oligochaeten ebenso anzutreffen, aber in geringeren Dichten (Wagner & 

Arle 2009). 

Für 19 Oligochaeten-Arten geben Erséus et al. (1998) Obergrenzen der Salztoleranz im Brackwasser an 

skandinavischen Küsten an. Die Werte liegen zwischen 2.3 und 3.4‰. Die Liste der Brackwasserarten 

ist damit um die Naididen Chaetogaster cristallinus, C. diaphanus, C. diastrophus, Nais pseudobtusa 

und Ophidonais serpentina sowie die Enchytraeiden Cernosvitoviella immota, Lumbricillus arenarius, 

L. fennicus, L. lineatus, L. rivalis und Marionina southerni zu erweitern. Nach Lasserre (1971) kommt 

Marionina sogar bis 15‰ vor. 

Eine überschaubare Artenzahl ist aus dem Neusiedler See (bis etwa 40 mg L
–1

 Chlorid) und Seewinkel 

bekannt (Salbrechter 1991; Wolfram 1993; Wolfram et al. 1999, 2007b). In den Salzlacken des 

Seewinkels war bei 2‰ Gesamtsalzgehalt eine Abnahme der Diversität der Oligochaeten zu 

beobachten. Der maximale Salzgehalt, bei denen Oligochaeten vorkamen, betrug 2.9‰, die höchste 

Chlorid-Konzentration lag bei 432 mg L
–1

. Aus dem Gebiet Neusiedler See – Seewinkel sind derzeit 

folgende Taxa bekannt: Aeolosoma sp., Chaetogaster langi, C. diaphanus, C. diastrophus, Homo-

chaeta naidina, Nais elinguis, N. communis, N. pardalis, N. simplex, N. variabilis, Vejdovskyella 
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comata, Pristinella bilobata, Limnodrilus propfundicola, L. hoffmeisteri, L. udekemianus, Potamothrix 

bavaricus, Potamothrix hammoniensis, Psammoryctides barbatus, Tubifex tubifex, Enchytraeidae. 

Ein anderes Bild zur Salztoleranz von Oligochaeten vermitteln Hart et al. (1991). Sie führen für die 

Oligochaeten Australiens einen Salzgehalt von 0.28–1‰ als Vorkommensgrenze an. Wie gut diese 

Aussage abgesichert oder auf die Verhältnisse in Mitteleuropa übertragbar ist, bleibt offen. 

Zusammenfassend ist für etliche der heimischen Oligochaeten eine Chloridtoleranz anzunehmen, die 

deutlich über dem derzeitigen Richtwert von 150 mg L
–1

 (QZV Ökologie OG) liegt. Die von Elphick 

et al. (2011) und Khangarot (1991) durchgeführten chronischen Tests an Tubifex tubifex und 

Lumbriculus variegatus wiesen jedoch Reaktionen bei einer Chlorid-Konzentration <500 mg L
–1

 nach. 

Das Vorkommen dieser beiden Arten in Brackwasserhabitaten verdeutlicht allerdings, wie unsicher 

aber die Datenlage letztlich ist. 

 

4.9.2 Egel (Hirudinea) 

Die meisten aquatischen Egel sind Süßwasserbewohner, nur etwa ein Fünftel aller Arten besiedelt 

Salzgewässer. Über die Mechanismen der Osmoregulation bei Egeln und die Salztoleranz der reinen 

Süßwasserarten ist wenig bekannt. Egel verfügen zwar grundsätzlich über eine hohe Toleranz 

gegenüber anderen Schadstoffen wie Pestiziden oder manchen Schwermetallen. Daraus kann jedoch 

nicht auf eine vergleichbar hohe Salztoleranz geschlossen werden. 

Nach Zerbst-Boroffka (1984 cit. in Clauss 2001) produzieren Egel in hypoosmotischer Umgebung zur 

Kompensation des Eindringens von Wasser elektrolyltarmen Urin. Ein Verlust von Ionen wie Natrium 

über das Integument wird durch aktive Aufnahme kompensiert, welche ebenfalls am Integument 

stattfindet. Blutsaugende Egel wie Haemopis oder Hirudo müssen die massive Aufnahme von Salzen 

über das aufgenommene Blut kompensieren. Die überschüssigen Ionen werden über die 

Metanephridien ausgeschieden werden (Zerbst-Boroffka & Wenning 1986). 

Die meisten Egelarten, die in Gewässer mit höheren Salzgehalten vordringen, gehören der Familie der 

Piscicolidae (Fischegel) an. Erséus et al. (1998) gibt Vorkommen des Fischegels Piscicola geometra, 

der Plattegel (Glossiphoniidae) Theromyzon tessulatum und Helobdella stagnalis und des Rollegels 

Erpobdella octoculata in leicht brackischen Gewässern Skandinaviens bis 2.6‰ Salinität an. In 

Akuttestes tolerierten Erpobdella octoculata und Helobdella stagnalis bis 6.3‰ (Berezina 2003). Bis 

7.4‰ wurden (nicht näher bestimmte) Egel in spanischen Kraterseen nachgewiesen (Alcacer et al. 

1998). Aus dem Neusiedler See (bis 400 mg L
–1

 Chlorid) sind Helobdella stagnalis und Erpobdella 

monostriata beschrieben (Varga & Berczik 2001), Andrikovics (1979) führt neben diesen beiden 

Arten für den Schilfgürtel des Sees Theromyzon tessulatum, Piscicola geometra, Hemiclepsis 

marginalis, Glossiphonia heteroclita und Hirudo medicinalis an. Bis über 400 mg L
–1

 wurden auch 

Trocheta pseudodina, Glossiphonia sp. und Erpobdella octoculata in Fließgewässern Nordrhein-

Westfalens mit >400 mg L
–1

 gefunden (Haybach 2010). 

Toxizitätstest an Erpobdella octoculata führten Wurtz & Bridges (1961, cit. in USEPA-DB) durch. 

Bei Exposition zwischen 2 und 5 Tagen lagen die LC50-Werte von NaCl bei 7.5 g L
–1

, bei eintägiger 

Exposition bei 10 g L
–1

. 
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Wie bei den Oligochaeten gibt es somit keine gesicherten Hinweise auf eine erhhte Sensitivität von 

Hirudineen gegenüber einer Chlorid-Belastung. Das Fehlen von von Nachweisen von Dina sp. in 

Fließgewässern Nordrhein-Westfalens mit mehr als 100 mg L
–1

 Chlorid und die Zuordnung in 

Haloklasse 3 mit chloridempfindlichen Taxa durch Haybach (2010) erscheint fragwürdig. 

 

4.10 Krebstiere (Crustacea) 

4.10.1 Kleinkrebse 

Die „Micro-Crustaceen“ sind eine sehr heterogene und keineswegs monophyletische Gruppe. Sie 

umfassen einerseits planktische Formen wie viele „Cladoceren“, die ebenfalls paraphyletisch und den 

Blattfußkrebsen zuzurechnen sind, oder Copepoden (Ruderfußkrebse). Eine Ordnung der Copepoda, 

die Harpacticoida, einige Familien der Cladoceren (z.B. Macrothricidae, etliche Vertreter Chydoridae) 

sowie die Muschelkrebse (Ostracoda) gehören zum Zoobenthos. Aufgrund ihrer geringen Größe 

werden sie jedoch nicht der Makrofauna zugerechnet und in Österreich traditionell nicht in den 

WGEV- und GZÜV-Monitoringprogrammen in Österreich mit erfasst. 

Ruderfußkrebse, Wasserflöhe und Muschelkrebse haben keinen marinen Ursprung und verfügen daher 

meist auch nicht über eine hohe Toleranz gegenüber einer Aufsalzung des Wassers (Beisel et al. 

2011). Eine Anpassung zur Überdauerung hoher Salzgehalte ist die Diapause in Form von 

impermeablen Eiern und Dauerstadien (Aladin & Potts 1995; Bailey et al. 2004; Nielsen et al. 2012). 

Aber auch außerhalb der Diapause können manche Kleinkrebse extrem saline Gewässer besiedeln 

(Blinn et al. 2004; Löffler 1961; Pinder et al. 2002, 2004). Aladin & Potts (1995) sehen Cladoceren 

sogar als starke Osmoregulierer, deren Salztoleranz jener von Fischen oder Zehnfußkrebsen 

ebenbürtig ist. Der Ionenaustausch erfolgt vor allem über die Epipoditen und die sogenannte ‚nuchal 

gland‘ (Salzaufnahme) bzw. ‚maxillary gland‘ (Wasseraustausch), welche die Funktion einer Kieme 

haben. Die verantwortlichen Zellen ähneln hinsichtlich der hohen Mitochondriendichte den 

Chloridzellen anderer Tiergruppen (Aladin & Potts 1995). 

Oftmals sind Abundanz und Artenreichtum von Kleinkrebsen mit dem Salzgehalt indirekt proportional 

korreliert (Brock & Shiel 1983; Campbell 1994 cit in Beisel et al. 2011). In den Salzlacken des 

Seewinkels nahm die Diversität der Cladoceren ab ca. 3 g L
–1

 Gesamtsalzgehalt ab (Wolfram et al. 

1999). In Australien sind Cladoceren mit wenigen Ausnahmen auf Gewässer mit <1‰ Salinität 

beschränkt; das gleiche für Ostracoden (Muschelkrebse), wenngleich hier auch einige halophile 

Formen Gewässer bis >35‰ besiedeln (Hart et al. 1991). Copepoden sind nach den Autoren meist bei 

<0.4‰ anzutreffen. Blinn et al. (2004) gibt für die meisten Kleinkrebse Australiens eine 

Toleranzgrenze von 10 000 µS cm
–1

 an. Bei Newnhamia fenestra (Ostracoda) war jedoch bereits bei 

2 500 µS cm
–1

 eine Abnahme des Schlupferfolgs erkennbar (Kefford et al. 2007b). Brock et al. (2005) 

führten Experimente zum Schlupf planktischer Kleinkrebse bei unterschiedlichen Salinitäten durch 

und fanden verringerte Schlupfraten bereits bei 0.3‰. 

Toxizitätsdaten für Cladoceren gibt es vor allem für die klassischen Testorganismen Daphnia magna, 

D. pulex und Ceriodaphnia dubia in großer Zahl. Die 96h-LC50-Werte für NaCl liegen bei diesen drei 

Arten zwischen 2.3 und 6.7 g L
–1

 (Environment Canada 2001). Weber-Scannell & Duffy (2007) gibt 
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für D. magna einen 48h-LC50-Wert von >5 g L
–1

 NaCl an, Arambasic et al. (1995) 4.7 g L
–1

 NaCl, 

Gardner & Royer (2010) für D. pulex Werte von 1.81–2.04 g L
–1

 Chlorid. In Toxizitätstest von Bäthe 

& Coring (2008) waren erst ab einer Chlorid-Konzentration von 2 g L
–1

 nach mindestens 5 Tagen 

toxische Effekte auf D. magna erkennbar; 3 g L
–1

 Chlorid (4.95 g L
–1

 NaCl) wurden nur für wenige 

Stunden toleriert. Dabei stieg die Toxizität mit erhöhter Kalium- und Calcium-Konzentration. In 

chronischen Tests konnten von Bäthe & Coring (2008) bei 1–2.5 g L
–1

 Chlorid keine Effekte 

nachgewiesen werden. Die 48h-LC50-Werte für Daphnia carinata betragen 5.3–7.7‰ 

Gesamtsalzgehalt (Kefford 2000). Bei 2 g L
–1

 NaCl stellten Cowgill & Milazzo (1990 cit. in Findlay 

& Kelly 2011) an Daphnia eine Verringerung der Brutgröße fest. 

Für Ceriodaphnia dubia geben Corsi et al. (2010) IC25-Werte aus chronischen Tests aus dem Jahr 

2007 von 1.05 mg L
–1

 Chlorid an. Tests aus einem größeren Zeitraum von 1997–2007 ergaben, dass 

bei 1.77 g L
–1

 Chlorid die Produktion von Nachwuchs bei dieser Art eingestellt wird, ob die Tiere 

selbst weiterleben können. Mortalität tritt ab 1.9 mg L
–1

 Chlorid ein, erste toxische Effekte aber bereits 

ab 600 mg L
–1

. Keine Unterschiede konnten Aragão & Pereira (2003) in den NOEC und 7d-IC-Werten 

für Ceriodaphnia dubia unterschiedlicher Altersstadien feststellen. 

Mit 259 mg L
–1

 auffallend niedrig ist die effect concentration 10d-EC10, die Harmon et al. (2003 cit. in 

CCME 2011a) in einem chronischen Test bei Daphnia ambigua fand. Eine höhere Salztoleranz weisen 

Bosmina longirostris (Nachweise bis 7.5‰ Salinität, Ackefors 1971) und Bythotrephes longimanus 

auf (bis 8‰, Grigorovich et al. 1998, beide cit. in Ellis & MacIsaac 2009). Weitere Arten mit erhöhter 

Salztoleranz finden sich in den Gattungen Sida, Simocephalus und Chydorus. Macrothrix hirsuticornis 

kommt bis 30‰ Salinität, Chydorus sphaericus bis 12‰ und 4.2 g L
–1

 Chlorid vor (Aladin & Potts 

1995). Im Seewinkel liegen vor allem für Macrothrix rosea (bis 890 mg L
–1

) und Oxyurella 

tenuicaudis (1.14 g L
–1

) Angaben für Vorkommen bei erhöhten Chlorid-Konzentrationen vor 

(Wolfram et al. 2007b). Im Neusiedler See – und damit bei durchschnittlich 250 mg L
–1

 und im 

Schilfgürtel maximal 400 mg L
–1

) sind neben einer Reihe planktischer Cladoceren wie Leptodora 

kindtii und Diaphanosoma mongolianum auch benthische Cladoceren wie Macrothrix hrisuticornis, 

M. laticornis, Iliocryptus sordidus, Alona rectangula, Pleuroxus aduncus und Leydigia 

acanthocercoides verbreitet (Wolfram 1993). 

Unter den Copepoden wurde Boeckella hamata von Hall & Burns 

(2001) untersucht. Die 96h-LC50-Werte liegen bei dieser Art je 

nach Temperatur bei 1.06–1.61 g L
–1

 Chlorid, wobei signifikante 

Unterschiede zwischen Männchen und Weibachen gegeben sind. 

In chronischen Tests wurden ab 500 mg L
–1

 Chlorid negative 

Effekte festgestellt. Für die Salzlacken des Seewinkels sind unter 

anderem Eucyclops macrurus (bis 160 mg L
–1

 Chlorid), E. 

serrulatus (160 mg L
–1

), Diacyclops sp. (203 mg L
–1

), Cyclops cf. 

strenuus (432 mg L
–1

), Megacyclops gigas (315 mg L
–1

), M. viridis 

(1 141 mg L
–1

) und Mesocyclops leuckarti (1 141 mg L
–1

) belegt 

(Wolfram et al. 2007b). Nachweise weiterer Arten von Copepoden 

wie auch Cladoceren finden sich in Forró (1990) und Metz & 

Forró (1989, 1991). 
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Unter den heimischen Ostracoden sind mehrere aus den Salzlacken des Seewinkels bei erhöhten 

Salzgehalten bekannt (Löffler 1957, 1959). In den Aufnahme der benthischen Lebensgemeinschaft 

von 20 Salzlacken zwischen 1996 und 1998 wiesen Wolfram et al. (2007b) unter anderem Candonopsis 

kingstei, Cyclocypris ovum, Ilyocypris biplicata, Limnocythere inopinata und Potamocypris 

unicaudata nach, teilweise bis über 400 mg L
–1

 Chlorid (C. kingstei, C. ovum) und 1.14 g L
–1

 (L. 

inopinata). Im Sediment des Neusiedler Sees (bis 400 mg L
–1

) wurden Anfang der 1990er Jahre 

Limnocythere inopinata, Darwinula stevensoni, Cypria ophthalmica, Ilyocypris brady und Candona 

neglecta gefunden (Wolfram 1993). Einige dieser Arten besiedeln aber auch hypersaline Gewässer 

(De Deckker 1981). 

Für L. inopinata, die eine vergleichsweise hohe Salztoleranz aufweist (Yin et al. 1999), konnte Geiger 

(1994) eine Abnahme der klonalen Diversität von Salzlacken zu Süßwasser nachweisen, wenngleich 

keine Unterschiede in der Toleranz an sich. 

Ganning (1971 cit. in Gandolfi et al. 2001) untersuchte Heterocypris salina, H. incongruens und 

Cypridopsis aculeata in Baltischen Brackwasser-Pools. Die drei Arten unterschieden sich im 

Vorkommen unterschiedlicher Salzgehalte (4–8‰, 0.5–3‰ und 2–8‰): H. incongruens erwies sich 

als deutlich sensitiver als die beiden anderen Arten und überlebte nut bis 5‰. 

Eine Reihe von Untersuchungen zur Osmoregulation und Salztoleranz wurden an der eurytopen 

Süßwasserart Darwinula stevensoni durchgeführt (Gandolfi et al. 2001). Sie kommt in 

Brackwasserhabitaten vor, meist bei <1‰, aber auch darüber. Löffler (1961) fand die Art in 

Steppenseen des Iran bei 15‰. Nach Aladin & Plotnikov (1993) ist Darwinula ein primitiver 

Osmoregulierer (osmokonform bei hohen, hypoosmotisch bei niedrigen Salzgehalten) und verschwand 

aus dem Aralsee, als dessen Salzgehalt 14‰ überschritt. Chronische Tests ergaben aber bereits im 

Vergleich von 0.1‰ und 1.35‰ Gesamtsalzgehalt unterschiedliche Eiproduktionsraten (Gandolfi et 

al. 2001). 

Insgesamt kann für eine Reihe von Kleinkrebse aus dem Vorkommen an Standorten mit erhöhtem 

Salzgehalt und aus Toxizitätstest auf eine mäßig gut entwickelte Salztoleranz geschlossen werden. 

Chronische Effekte – die wie bei anderen Gruppen ungenügend erforscht sind – können bei vereinzelt 

schon bei 500–600 mg L
–1

 auftreten. 

 

4.10.2 Flohkrebse (Amphipoda) und Asseln (Isopoda) 

Flohkrebse sind in Österreich nur mit zwölf, teilweise neobiotischen, Arten vertreten. Insgesamt 

gelten die Amphipoden als eine Gruppe, deren Vertreter auch erhöhte Salzgehalte ertragen können. So 

ist beispielsweise die in Nordamerika beheimatete Hyalella azteca sowohl im Süß- als auch 

Brackwasser beheimatet. Sowohl in akuten als auch chronischen Toxizitätstests mit Straßensalz lagen 

die LC50-Werte bei über 10 g L
–1

 (Exposition: 1, 4 und 15 Tage; Benbow & Merritt 2004). In Spanien 

wurde die (hier eingeschleppte) Art in salinen Kraterseen bei 7.4‰ Salinität nachgewiesen (Alcacer et 

al. 1998), in Nordamerikanischen Prairie-Seen bis 37‰ (Hammer et al. 1990). 

Deutlich niedriger lagen die LC50-Werte bei der ebenfalls nordamerikanischen Gattung Crangonyx. In 

Akuttests stieg die Mortalität bei 6 g L
–1

 NaCl nach 24 h, während nach 4 Tagen bereits 90% der 
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Testtiere tot waren (Williams et al. 1997). Stresssymptote waren nach 24 h auch schon bei 4.5 g L
–1

 

NaCL erkennbar (Williams et al. 1999). 

Die in Österreich vorkommende Art Corophium curvispinum wird von Piscart et al. (2011 als schwach 

salztolerant eingeschätzt. Der 72h-LC50-Wert liegt bei 10.8 g L
–1

, wenngleich verschiedene Unterarten 

unterschiedliche Toleranzen aufweisen können. Die Autoren verweisen auch eine große 

physiologische Variabilität zwischen Populationen. 

Eine große Bandbreite der Salztoleranz besteht innerhalb der Gattung Gammarus. Als typische 

Brackwasserarten präsentieren sich Gammarus zaddachi und G. duebeni (Ax 1952; Williams & 

Williams 1998b). Letztere kommt nach Hynes (1955) bis in Salinitätsbereiche von 48‰ vor. Als 

Brackwasserart gilt auch G. tigrinus (Grigorovich et al. 2008; Gruszka 1999; Piscart et al. 2010). 

Nach Savage (1982) ist die Wachstumsrate dieser Art bei Salzgehalten über 3.8‰ am größten. Reine 

Süßwasserarten sind hingegen G. minus, G. pseudolimnaeus (beide Nordamerika), G. fossarum, G. 

pulex und G. roeseli. 

 Die euryhalinen Gammariden besitzen ein hohes Potenzial zur invasiven Vermehrung in Gebiete, in 

welche sie eingeschleppt wurden (Grigorovich et al. 2008; Gruszka 1999). In den salzbelasteten 

Flüssen Deutschlands gehört Gammarus tigrinus neben anderen halotoleranten Niobiota wie 

Potamopyrgus antipodarum und Corophium curvispinum zu den dominanten Arten (Beisel et al. 

2011; Braukmann & Böhme 2011; Wagner & Arle 2009). Bis 1976 war G. tigrinus in der Werra an 

Standorten mit Chlorid-Konzentrationen bis 40 g L
–1

 die einzige Flohkrebs-Art. Nach der 

Wiedervereinigung Deutschlands und einem Sanierungsprogramm für die Kaliindustrie sank die 

Salzbelastung des Flusses und maximal 3 g L
–1

 Chlorid. Gammarus pulex und G. roeseli kommen 

dennoch auf Höhe von Vacha (im Mittel 600 mg L
–1

, maximal 1.1 g L
–1

 Chlorid) nach wie vor nur in 

geringen Dichten vor und fehlen stromab (im Mittel 1.7 g L
–1

, maximal 2.6 g L
–1

 Chlorid) völlig 

(Wagner & Arle 2009). Möglicherweise konnte G. tigrinus im Fluss Meurthe (Lothringen) oder in der 

Werra vom Zusammenbruch der Populationen von G. pulex und G. roeseli profitieren, die dem 

steigenden Salzgehalt nicht mehr gewachsen waren (Braukmann & Böhme 2011). Die Autoren 

verweisen aber auf Vorkommen von G. pulex in dem (natürlicherweise salzhältigen) Salzbach bei 

Witzenhausen (>2 g L
–1

 Chlorid). Offenbar sind neben der Salinität auch andere Faktoren für das 

Fehlen dieser Art in der Werra verantwortlich. 

Während für die heimischen Gammarus-Arten keine Toxizitätstests vorliegen, ist die in Australien 

beheimatate Art Gammarus pseudolimnaeus diesbezüglich gut untersucht. In vereinfachten Bioassays 

zeigte sich für diese Art bei Exposition über eine Dauer von 60 Tagen und bei 2 g L
–1

 Chlorid keine 

Verringerung der Überlebensrate. Allerdings begann die Kontrollgruppe sich fortzupflanzen, die 

Testgruppe hingegen nicht. In Akuttests war bei 3 g L
–1

 Chlorid kein Effekt erkennbar, ab 4.5 g L
–1

 

stieg die Mortalität nach wenigen Stunden, und bei 6 g L
–1

 starben alle Testorganismen binnen 96 h 

(Williams et al. 1999). Blasius & Merritt (2002) geben den 96h-LC50-Wert mit 7.7 mg L
–1

 NaCl an. 

Nach Crowther & Hynes (1977) hatte eine Chlorid-Konzentration von 800 mg L
–1

 keinen Effekt auf 

die Drift von G. pseudolimnaeus, während ein Puls von 2 165 mg L
–1

 Drift ansteigen ließ. In Biotests 

betrug die Mortalität nach 24 h bei 2.5 g L
–1

 Chlorid 20%. Diese Unterschiede verdeutlichen einmal 

mehr die große Bandbreite, die bei Toxizitätstests möglich ist und die vermutlich auf unterschiedliche 

Randbedingungen (vgl. Kap. 4.2) zurückzuführen ist (Benbow & Merritt 2004). 
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Eine Sonderstellung innerhalb der Gattung Gammarus könnte G. minus, ein Bewohner von Höhlen 

und Quellen der Appalachen, einnehmen. Crosset et al. (2007) untersuchten die Salztoleranz dieser 

Art und ermittelten bei 200 mg L
–1

 NaCl (als Straßensalz) innerhalb kurzer Zeit hohe Mortalitätsraten, 

bei 100 mg L
–1

 innerhalb 1 Stunde. Die Art wäre damit im Vergleich zu ihren verwandten extrem 

empfindlich gegenüber Chloridbelastungen. Leider weist die Arbeit methodische Schwächen auf und 

ist zudem nicht in einer peer-reviewed Zeitschrift publiziert. Der bemerkenswerte Befund bleibt damit 

unsicher. 

Euryhaline Übergangsarten wie G. tigrinus gibt es 

bei anderen Amphipodengattungen, so z.B. bei 

Dikerogammarus mit den Arten haemobaphes und 

D. villosus (Devin & Beisel 2007). Nach Öster-

reich gelangten diese wie auch andere invasive 

Neozoen über die Donau, wo sie im Unterlauf und 

Mündungsbereich mitunter hohen Schwankungen 

des Salzgehalts ausgesetzt sind. Piscart et al. 

(2011) gibt für Dikerogammarus curvispinus einen 

72h-LC50-Wert von 19.5 g L
–1

 an. Das bestätigt die 

Untersuchungen von Bruijs et al. (2001) und Brooks et al. (2008) an D. villosus, der in der Lage ist, 

seine Wasserpermeabilität und Natriumzufuhr bis zu einer Salzkonzentration von 20 g L
–1

 

zu 

regulieren. Auch Echinogammarus ischnus toleriert eine Salinität von bis zu 23‰ (Jazdzewski 1980 

cit. in Ellis & MacIsaac 2009). 

Zwiespältige Ergebnisse ergeben sich auch im Vergleich von Angaben zur Salztoleranz von 

Gammarus lacustris. In einigen finnisch-russischen Seen und küstennahen Gewässern mit erhöhter 

Salzkonzentration wurde diese Art von Gmelinoides fasciatus verdrängt. Für G. fasciatus bestimmten 

Berezina et al. (2001) chronische Toleranzgrenze für den Gesamtsalzgehalt von 4–5‰ (Weibchen, 

keine Akklimatisationsphase) bis 7–8‰ (Männchen, stufenweise Akklimatisation). Ab 2‰ findet aber 

bei G. fasciatus keine Reproduktion mehr statt. Das würde eine noch geringere Salztoleranz beim 

verdrängten G. lacustris erwarten lassen. In Nordamerika kommt G. lacustris jedoch auch noch in 

Seen bis 24‰ vor (Hammer et al. 1990). 

Nur sehr wenig ist über die Salztoleranz der pontokaspischen Art Synurella ambulans bekannt. 

Andrikovics et al. (1982) geben den Neusiedler See als Fundort an, was eine Chloridtoleranz 

zumindest bis wenige 100 mg L
–1

 nahelegen würde. 

Asseln (Isopoda) sind in Österreich mit vier Arten vertreten. Die häufigste Art, Asellus aquaticus, 

kommt in der Werra bis in Bereiche vor, in denen die mittlere Chlorid-Konzentration 600 mg L
–1

 

(Spitzenwerte bis 1.1 g L
–1

) beträgt; sie fehlt aber weitgehend weiter stromab bei höheren 

Konzentrationen (Mittel 1.7 g L
–1

, Maxima 2.6 g L
–1

) (Wagner & Arle 2009). In den Salzlacken des 

Seewinkel wurde A. aquaticus nur bis maximal 239 mg L
–1

 Chlorid nachgewiesen, wobei das Fehlen 

bei höheren Salzgehalten aber andere Ursachen als die Chlorid-Konzentration haben mag (Wolfram et 

al. 2007b). Bayly (1972) verweist schließlich auf Nachweise aus Gewässern mit wesentlich höheren 

Elektrolytgehalten (bis 25‰). Das wird durch Funde in Brackwasserbereichen der Oder (Gosselck & 

Schabelon 2007) und experimentelle Ansätze von Berezina (2003) bestätigt. Zu den drei anderen in 
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Österreich vorkommenden Arten (Moog 2002) gibt es keine gesicherten Angaben zur Salztoleranz, 

allerdings fand Haybach (2010) Proasellus coxalis und P. meridianus vereinzelt in Nordrhein-

Westfalen bis >400 mg L
–1

 Chlorid. 

 

Insgesamt scheinen weder Amphipoden noch Wasserasseln eine besondere Sensitivität gegenüber 

Chloridbelastungen aufzuweisen – sieht man von dem methodisch unsicheren Befund zur 

amerikanischen Art Gammarus minus ab. Die Toleranzgrenzen liegen deutlich über jenen der 

Kleinkrebse. 

 

4.11 Libellen (Odonata), Eintagsfliegen (Ephemeroptera) 

und Steinfliegen (Plecoptera) 

4.11.1 Libellen (Odonata) 

Für die meisten Libellenarten ist kaum etwas zur 

Salzsensitivität bekannt. Es gibt aber einige Arten, 

die erhöhte Salzkonzentrationen tolerieren. Auf 

Basis experimenteller Ansätze gibt Berezina (2003) 

für den Zweifleck (Epitheca bimaculata) und den 

Plattbauch (Libellula depressa) Toleranzgrenzen von 

8.1‰ bzw. 6.3‰ Gesamtsalzgehalt an. Eine (bei uns 

nicht heimische) Mosaikjungfer (Aeshna dugesi) 

wurde von Alacer et al. (1998) in spanischen 

Salzseen bis 7.4‰ gefunden. Aus den Salzlacken des 

Seewinkels ist der Große Blaupfeil (Orthetrum 

cancellatum) aus der Familie der Segellibellen 

(Libellulidae) bis 198 mg L
–1

 Chlorid bekannt; 

weitere, nicht bestimmte Libellulidae wurden bis zu einer Chlorid-Konzentration von 561 mg L
–1

 

gefunden (Wolfram et al. 2007b). 

Unter den Kleinlibellen werden vor allem Enallagma- und Ischnura-Arten regelmäßig aus Gewässern 

mit erhöhten Salzkonzentrationen gemeldet. Pechlibellen (Ischnura spp.) sind bis 2.24‰ Salinität 

(Hart et al. 1991), I. ramburii bis 10‰ und I. aurora bis 21‰ nachgewiesen. Vorkommen von E. 

clausum – nach Bayly (1972) ein Vertreter der Osmoregulierer – sind bis 37‰ Salinität bekannt 

(Hammer et al. 1990), von E. durum und E. pollutum bis 10‰ (Berner & Sloan 1954), von E. 

praebarum bis 7.4‰ (Alcacer et al. 1998). Für eine Argia sp. wurden in Akuttests LC50-Werte 

zwischen 2.35 und 3.2 g L
–1

 NaCl gefunden, die mit der Expositionszeit von mit 1 bis 4 Tagen indirekt 

proportional korreliert waren. 

Im Neusiedler See (mit bis zu 400 mg L
–1

 Chlorid) wurden von Andrikovics (1979) und Varga & 

Berczik (2001) die Kleine Pechlibelle (I. pumilio), die Gemeinde Becherjungfer (E. cyathigerum), das 

Große Granatauge (Erythromma najas), die Gemeine Winterlibelle (Lestes fusca), Hufeisen- und 

Fledermaus-Azurjungfer (Coenagrion puella, C. pulchellum), die Feuerlibelle (Crocothemis 
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erythraea) sowie nicht näher bestimmte Edellibellen (Aeshnidae) nachgewiesen. E. cyathigerum und 

nicht näher bestimmte Schlanklibellen (Coenagrionidae) konnten in den Salzlacken des Seewinkel bis 

561 mg L
–1

 Chlorid nachgewiesen werden, Binsenjungfern (Lestidae) bis 228 mg L
–1

 (Wolfram et al. 

2007b). 

In der Werra kommt die weit verbreitete Calopteryx splendens bis 1 000 mg L
–1

 Chlorid vor, fehlt aber 

in stromab gelegenen Abschnitten, in denen die Chlorid-Konzentration durchschnittlich 1.7 g L
–1

 und 

maximal 2.6 mg L
–1

 beträgt (Bäthe & Coring 2010; Wagner & Arle 2009). 

Neben den Angaben zur kritischen Salzkonzentrationen bei vergleichsweise salztoleranten Arten 

finden sich über besonders salzempfindliche Libellenarten in der Fachliteratur keine gesicherten 

Angaben. Haybach (2010) schließt aus der Tatsache, dass die Gemeine Weidenjungfer (Chalcolestes 

viridis), die Zweigestreifte Quelljungfer (Cordulegaster boltoni) und Azurjungfern (Coenagrion sp.) 

in Gewässern Nordrhein-Westfalens nur bis 100 mg L
–1

 Chlorid gefunden werden, auf eine erhöhte 

Salzempfindlichkeit dieser Taxa. Diese Zuschreibung darf angesichts der erwähnten Vorkommen von 

Coenagrion im Neusiedler-See-Gebiet bei mehreren 100 mg L
–1

 bezweifelt werden. 

 

4.11.2 Eintagsfliegen (Ephemeroptera) 

Eintagsfliegen finden sich selten in Gewässern 

mit erhöhtem Salzgehalt, allerdings gibt es einige 

vergleichsweise tolerante Arten (Chadwick et al. 

2002). Berner & Sloan (1954) berichten über Vor-

kommen von Callibaetis floridanus (Baetidae) in 

Brackwasser von 2 bis 10‰, Tricorythus 

(Tricorythidae) toleriert Salzgehale von 0.2 bis 

3.2‰ (Goetsch & Palmer 1997). Die Ephemeride 

Hexagenia limbata besiedelt einen stark 

salzbelasteten Fluss in Oklahoma (Magdych 

1984) sowie den Lower Mobile River in Alabama 

trotz saisonaler Schwankungen im Salzgehalt von 0 bis 25‰ (Chadwick & Feminella 2001). Eine 

etwas geringere Salztoleranz ist für diese Art aus der Versuchsreihe von Savage (1982) abzuleiten. 

Demnach nahm die Wachstumsrate von H. limbata mit steigendem Salzgehalt von 0 bis 4‰
 

ab; 

höhere Salzgehalte konnte die Art nicht überleben. Gemäß den Akuttests von Chadwick et al. (2002) 

toleriert H. limbata hingegen Salinitäten bis 8‰, während erst 12‰ für 100% der Testtiere letal sind. 

Die Autoren gehen davon aus, dass die Hämolymphe dieser Art bei 8‰ isoosmotisch ist und darunter 

hyperosmotische Regulation stattfindet. Die fehlende Akklimatisation an höhere Konzentrationen 

führen Chadwick et al. (2002) auf ein Unvermögen zur Bildung von „compatible solute“ zurück. Die 

Salztoleranz ist jedoch stark temperaturabhängig. Bei 18 °C liegen die 96h-LC50-Werte für H. limbata 

bei 6.3‰, bei 28 °C bei 2.4‰. In Langzeitexperimenten mit ersten Larvenstadien wurden hingegen 

bereits zwischen 0 und 2‰ signifikante Unterschiede in der Wachstumsrate festgestellt, während die 

letzten Larvenstadien keine Effekte erkennen ließen (Chadwick & Feminella 2001). 
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Eine hohe Salztoleranz wird auch für Vertreter der Gattung Baetis beschrieben. Im Ästuar des Flusses 

Aber in Nord-Wales kommt Baetis rhodani zeitweise in brackwasserbeeinflussten Bereichen vor 

(Williams & Williams 1998b). Für die Gattung Baetis geben Beisel et al. (2011) 72h-LC50-Werte von 

ca. 4.3‰ an, erwähnen jedoch auch Beobachtungen bis 13.3 g L
–1

. nach Beisel et al. (2011) 

verdeutlicht dieses Beispiel, wie schwierig es ist, große taxonomische Gruppen nach ihrer Salztoleranz 

einzuordnen. Unterschiedliche Salztoleranzen innerhalb der Gattung Baetis sind auch aus der durch 

die Kaliindustrie beeinträchtigten Werra bekannt. Nach Beginn der Salzsteuerung im Jahr 2000 

wurden Baetis vardarensis und B. vernus in geringen Dichten auf Höhe von Gerstungen bei einer 

mittleren Chlorid-Konzentration von 2.2 g L
–1

 nachgewiesen. Bei Vacha (Mittelwert 600 mg L
–1

, 

Maxima bis >1100 mg L
–1

) treten Baetis scambus und Heptagenia sulphura hinzu (Bäthe & Coring 

2010). Wagner & Arle (2009) geben für die Werra bei Vacha Baetis rhodani und B. vernus an, die 

stromab aber fehlen. Bereits Höhe Vacha fehlt Baetis fuscatus, die stromauf in geringer salzbelasteten 

Abschnitten noch regelmäßig vorkommt. Heptagenia sulphurea hingegen kommt nach Wagner & Arle 

(2009) ausschließlich stromab Vacha vor. Blasius & Merritt (2002) stellten für zwei weitere 

Heptageniiden, Stenonema integrum und S. interpunctatum, keinen klaren Anstieg der Drift bei bis zu 

10 g L
–1

 NaCl Akutbelastung fest. 

In Österreich gibt es mit Cloeon dipterum einen Vertreter der Ordnung, der auch in den Salzlacken des 

Seewinkels bis 1100 mg L
–1

 Chlorid und Leitfähigkeiten von 6 650 µS cm
–1

 vorkommt. Nach den 

Untersuchungen von Wichard (1975) verfügt die Art über Chloridzellen an verschiedenen Stellen des 

Epithels. Die Art wurde neben Cloeon simile, Caenis robusta und C. horaria auch im Neusiedler See 

(bis 400 mg L
–1

 Chlorid) nachgewiesen (Andrikovics 1979; Varga & Berczik 2001). 

Benbow & Merritt (2004) untersuchten die Auswirkungen von Straßensalz auf die bei uns nicht 

heimische Art Callibaetis fluctuans. Die 24h-LC50-Werte lagen bei über 10 g L
–1

 (= 4.5 g L
–1

 Chlorid), 

die 96h-LC50-Werte zwischen 5 und 10 g L
–1

 Straßensalz (2.5–4.5 g L
–1

 Chlorid). Bei chronischen 

Tests über 15 Tage betrug die Mortalität bei 5 und 10 g L
–1

 Straßensalz <40% bzw. <30%, über einer 

Straßensalz-.Konzentration von 10 g L
–1

 stieg die Mortalität auf 100%. Die Autoren zitieren jedoch 

eine Arbeit von Wichard (1975), der in Akuttests mit Callibaetis coloradensis LC50-Werte von 

700 mg L
–1

 NaCl ermittelte, was entsprechend niedrigere kritische Konzentrationen für chronische 

Belastung vermuten lässt. Eine weitere Art derselben Gattung, Callibaetis floridanus, hingegen kommt 

auch in Brackwasser bis 10 g L
–1

 Chlorid vor (Berner & Sloan 1954). 

Kurzzeit-Toxizitätstests wurden auch von Lowell et al. (1995) durchgeführt. Die Werte für 2d-EC50 

(Endpunkt: reduziertes Bewegungsverhalten) betrugen bei Baetis tricaudatus 3.266 g L
–1

 Chlorid. Der 

2d-LC50-Wert für eine nicht näher bestimmte Heptagenia-Art betrug 4.67 g L
–1

 Chlorid (Wang & 

Ingersoll 2010), während Diamond et al. (1992) für Stenonema modestum in chronischen Tests über 

14 Tage einen MATC-Wert von 3.047 g L
–1

 Chlorid angeben (alle drei Arbeiten cit. in CCME 2011b). 

Bei Stenonema rubrum überlebten in 2-tägigen Akuttests 50% der Testorganismen bei 2.5 g L
–1

 NaCl 

(Roback 1965 cit. in Echols et al. 2009). 

Eine etwas höhere Salzempfindlichkeit könnten Ephemerella sp., Rhithrogena sp., Oligoneuriella 

rhenana und Acentrella sinaica aufweisen; der Befund beruht jedoch lediglich auf den Freilanddaten 

vom Fluss Meurthe in Lothringen und ist entsprechend unsicher (Piscart et al. 2005b). Auch die 

Untersuchungen von Hassell et al. (2006) legen für manche Arten eine höhere Sensitivität nahe. Die 
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Autoren untersuchten Wachstumsraten und Mortalität von Cloeon und Centroptilum in chronischen 

Tests über 21 Tage. Vollständige Mortalität war bei Salzgehalten gegeben, die einer elektrischen 

Leitfähigkeit von 10 000 µS cm
–1

 entsprach, in chronische Tests wart eine erhöhte Mortalität hingegen 

schon zwischen 900 und 2 700 µS cm
–1

 gegeben. 

Für die bereits erwähnte Eintagsfliegenart Tricorythus sp. geben Goetsch & Palmer (1997) LC50-Werte 

zwischen 2.2 und 4.5 g L
–1

 NaCl an. 4.13–6.96 g L
–1

 NaCl betrugen die LC50-Werte für Ameletus sp. 

bei 2- bis 4-stündiger Exposition (Echols et al. 2009). Abnehmende LC50-Werte mit kürzerer 

Exposition werden von Echols et al. (2009) für Isonychia bicolor angegeben. Sie liegen in 48-h-Tests 

bei >8 g L
–1

 NaCl, nach 72 h bei 3.5–8 g L
–1

, nach 96 h bei 3.1 (2.25–3.78) g L
–1

 NaCl und nach 7 

Tagen bei 1.73 (1.29–2.28) g L
–1

 NaCl. Aus Untersuchungen an durch Kohlegruben beeinträchtigte 

Gewässern geben die Autoren LOEC-Werte für die elektrische Leitfähigkeit von 1508–4101 µS cm
–1

 

an, was im Bereich der sensitiven Referenzart Ceriodaphnia dubia (2132–4240 µS cm
–1

) liegt. Die 

enorme Spannweite zwischen den LC50-Werten aus Kurzzeit-Akuttest (>8 g L
–1

) und der LOEC 

unterstreicht die Bedeutung von Langzeiterhebungen zur Abschätzung chronischer Belastung. 

Die Mehrheit der Eintagsfliegen, zu denen Angaben über Salztoxizität und -sensitivität vorliegen, ist 

demnach vergleichsweise tolerant. Moog et al. (2010) erwähnen Vorkommen mehrerer Taxa (darunter 

Rhithrogena sp., Ephemerella major, Ecdyonurus sp.) in der Traun bei >300 mg L
–1

 Chlorid. Es gibt 

aber auch Hinweise auf Reaktionen im Bereich von 1500–4000 µS cm
–1

, was einer Chlorid-

Konzentration von wenigen 100 mg L
–1

 entsprechen könnte. Haybach (2010) führt auch einige Arten 

an, die in Nordrhein-Westfalen nur bis zu Chlorid-Konzentrationen von 100 mg L
–1

 nachgewiesen sind 

(Rhithrogena semicolorata, R. hercynia, R. puytoraci, R. picteti, Electrogena lateralis, E. ujhelyii, 

Ecdyonurus venosus, E. torrentis, E. dispar, E. insignis, E. submontanus, Leptophlebia marginata, 

Potamanthus luteus, Siphlonurus sp., Procloeon pennulatum). Er fasst diese Taxa in die Haloklassen 1 

bis 3 mit salzempfindlichen Vertretern des Makrozoobenthos zusammen. Es wird weiter zu unter-

suchen sein, ob diese Taxa tatsächlich salzempfindlich sind oder aufgrund anderer Stressoren in 

Gewässern mit höherer Chlorid-Konzentration fehlen. 

 

4.11.3 Steinfliegen (Plecoptera) 

Steinfliegen stellen als Larven hohe Ansprüche an den Sauerstoffgehalt ihrer Wohngewässer, weshalb 

ihnen oft eine generell hohe Sensitivität gegenüber Stressfaktoren zugeschrieben wird. Konkrete 

Toxizitätstests sind jedoch rar. Die australische Art Nemoura trispinosa ließ in vereinfachten 96h-

Akut-Toxizitätstests bei 4.5‰ Gesamtsalzgehalt keine Effekte erkennen. Bei 6‰ betrug die Mortalität 

nach 96 h 70% (Williams et al. 1999). Bei den Perliden Acroneuria abnormis und Agnetina capitata 

wurde von Blasius & Merritt (2002) in 96h-LC50-Tests bis 10 g L
–1

 NaCl kein Effekt nachgewiesen. 

Etwas mehr Daten gibt es aus Freilandnachweisen von Steinfliegen bei erhöhten Salzkonzentrationen. 

Im Ästuar des nordwalisischen Flusses Aber konnte zeitweise eine Abdrift von Steinfliegen (unter 

anderem Chloroperla torrentium, Amphinemura sulcicollis, Leuctra hippopus und Leuctra inermis) in 

Bereiche beobachtet werden, die von der Flut zu 80% erreicht werden. Nach Williams & Williams 

(1998b) verblieben die Tiere dort, was auf eine kurzfristige Toleranz brackiger Verhältnisse schließen 

lässt. 
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In der salzbelasteten Werra kommt Isoperla sp. bis zur Ortschaft Tiefenort (stromab Vacha) in 

abnehmenden Dichten vor und fehlt Höhe Vacha sowie weiter stromab. Perlodes hingegen ist bei 

Vacha noch häufig anzutreffen, zumindest in geringeren Dichten auch Leuctra geniculata und Diura 

bicaudata. Die Chlorid-Konzentration beträgt Höhe Vacha im Mittel 600 mg L
–1

 und im Maximum 

1.1 g L
–1

, weiter stromab im Mittel 1.7 g L
–1

 und maximal 2.6 mg L
–1

 (Wagner & Arle 2009). Aus der 

Traun sind nach Moog et al. (2010) Amphinemura, Leuctra und Taeniopteryx bei bis zu 318 mg L
–1

 

bekannt. 

Gesicherte Angaben über salzempfindliche Arten unter den Steinfliegen konnten im Zuge der 

Literaturrecherche nicht gefunden werden, allerdings ist die Datenlage bei dieser Gruppe besonders 

schwach. Haybach (2010) fand einige Arten in Nordrhein-Westfalen nur bis zu Chlorid-

Konzentrationen von 100 mg L
–1

 (Amphinemura sulcicollis, Leuctra fusca ssp. Siphonoperla 

torrentium ssp., Leuctra braueri, L. prima, Diura bicaudata, Chloroperla sp., Dinocras cephalotes, 

Perlodes sp.) und reihte sie in die Gruppe der sensibleren Evertebraten (Haloklasse 1 bis 3) ein. In 

einer Auswertung von WGEV- und GZÜV-Daten aus den Jahren 1998 bis 2007 wurden Dinocras sp. 

und Brachyptera risi nur in Gewässern bis 10 mg L
–1

 gefunden. Ob diese Taxa tatsächlich 

salzempfindlich sind oder aus anderen Gründen bislang nicht bei höheren Konzentrationen gefunden 

wurden, müssen weitere Aufnahmen und Untersuchungen zeigen. 

 

4.12 Wanzen (Heteroptera) 

Unter den aquatischen Wanzen gibt es eine Reihe von Arten, die Salzgewässer besiedeln. So 

fanden Alcacer et al. (1998) die zu den Rückenschwimmern gehörende Buenoa sp. (Notonectidae), die 

Schwimmwanze Ambrysus sp. (Naucoridae) und die Ruderwanze Krizousacorixa tolteca (Corixidae) in 

spanschen Salzseen bei bis zu 7.4‰ Salinität. Einige Gerridae, Veliidae und Corixidae leben sogar rein 

marin (Andersen & Polhemus 1976; Scudder 1976). 

Berner & Sloan (1954) nennt als Brackwasserbewohner 

an Standorten bis 10‰ Salinität die Gerriden Trepobates 

floridensis und Rheumatobates tenuipes sowie die 

Veliiden Trochopus plumbeus und Mesovelia mulsanti. 

Vor allem in der artenreichen Familie der Corixidae 

finden sich mehrere halotolerante Formen. In Gewässern 

bis 18‰ wurde Sigara lugubris (sub Corixa) 

nachgewiesen (Claus 1937 cit. in Sutcliffe 1961). Nach 

Cheng (1976) kommt die Art sogar bis 35‰ vor, hat aber zwischden 5 und 10‰ den geringsten 

Sauerstoffverbrauch. Die zu den Osmoregulierern zählenden Corixiden Trichocorixa reticulate und T. 

verticalis dringen selbst in hypersaline Gewässer bis 43‰ vor (Bayly 1972). Corixiden gehören auch 

zur typischen Fauna der Salzlacken des burgenländischen Seewinkels. In einer Studie aus den 1990er 

Jahren wurden Corixa panzeri, Cymatia coleoptrata, Cymatia rogenhoferi, Paracorixa concinna und 

Sigara lateralis sowie, aus anderen Familien, Plea leachi, Ilyocoris cimicoides und Mesovelia furcata 

aus der Runden Lacke bei Chlorid-Konzentrationen von 1.14 g L
–1

 nachgewiesen. Micronecta sp. ist 

immerhin für den Albersee mit 561 mg L
–1

, Notonecta sp. für den Südlichen Stinkersee mit 192 mg L
1
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Chlorid belegt (Wolfram et al. 2007b). Im Neusiedler See, der im langjährigen Mittel eine Chlorid-

Konzentration von rund 250 mg L
–1

 (Maxima >400 mg L
–1

) und eine Leitfähigkeit von rund 

2000 µS cm
–1

 (Maxima im Schilfgürtel bis 4000 µS cm
–1

) aufweist (Wolfram & Herzig 2013), kommt 

in den seichten Uferbereichen Micronecta häufig vor. Allgemeine Angaben zum Vorkommen im 

Neusiedler See und Seewinkel für eine ganze Reihe weiterer Arten finden sich in Melber et al. (1991). 

Für Micronecta annae führen Kefford et al. (2004b cit. in USEPA-DB) 3d-LC50-Werte von 8 900 bis 

13 000 µS cm
–1

 an. Die hohe Salztoleranz mancher Corixiden bestätigt auch die Studie von Savage 

(1971) an Binnensalzgewässern in Cheshire, England. Er gibt für die Corixiden-Gattung Sigara Vor-

kommen an Standorten mit bis zu 29 000 µS cm
–1

 an. 

Auch wenn die Wasserwanzen überwiegend in stehenden Gewässern anzutreffen sind, gibt es mit der 

Grundwanze (Aphelocheirus aestivalis) auch einen charakteristischen Vertreter von Fließgewässern. 

Nach Braukmann & Böhme (2011) besiedelt die Art in hohen Zahlen die stark salzbeeinflusste Werra 

stromauf von Gerstungen, verschwindet aber nach den Salzeinleitungen in Abschnitten mit im Median 

2 g L
–1

 Chlorid (und 150 mg L
–1

 Kalium) völlig. Wagner & Arle (2009) führen die Art für die Werra 

Höhe Vacha an, wo der Fluss im mehrjährigen Mittel ca. 600 mg L
–1

 und maximal 1.1 g L
–1

 Chlorid 

hat. Stromab fehlt die Art bei durchschnittlich 1.7 g L
–1

 und Chlorid-Maxima von 2.6 mg L
–1

. 

Haybach (2010) nennt mit Velia caprai nur eine einzige aquatische Wanzenart, die in Fließgewässern 

Nordrhein-Westfalens nur bis 100 mg L
–1

 Chlorid vorkommt. Nachdem es sich nur um einen 

Negativbefund aus Freilanddaten handelt (kein Nachweis bei höheren Chlorid-Konzentrationen) ist 

der Schluss, es handelt sich dabei um eine salzempfindliche Art fragwürdig. 

Insgesamt ist für die Mehrzahl der heimischen Wasserwanzen eine gewisse Salztoleranz, teilweise 

zumindest bis in den Gramm-pro-Liter-Bereich, anzunehmen. Für eine erhöhte Sensitivität gegenüber 

Chlorid-Konzentrationen im Bereich von 400 mg L
–1

 und darunter gibt es keine sicheren Belege. 

 

4.13 Käfer (Coleoptera) 

Wie bei den meisten anderen Insekten gibt es auch unter den Käfern einige Arten mit deutlich 

erhöhter Salztoleranz, welche auch brackische und hypersaline Gewässer besiedeln. Echt halophile 

oder halobionte Formen gibt es weniger und mindestens 50 Arten sind obligat marin (Doyen 1976). 

Als Beispiele für extrem halotolerante Arten führt Bayly (1972) die den 

Osmoregulierern zuzurechnenden Taxa Necterosoma penicillatus, 

Hygrotus masculinus und Helophorus spp. an, die bis 93‰ Salinität 

vorkommen. 

Eine typische, auch in Österreich beheimatete Salzwasserart ist Berosus 

spinosus, der im Seewinkel bei bis zu 70 000 µS cm
–1

 und einer 

maximalen Chlorid-Konzentration von über 3.15 g L
–1

 nachgewiesen 

wurde (Wolfram et al. 2007b). Enochrus sp., Hydrochus angulatus und 

nicht näher bestimmte Hydroporinae sind für die Runde Lacke mit einer 

Chlorid-Konzentration von 1.14 g L
–1

, der Große Kolbenwasserkäfer 

Hydrous piceus und Laccophilinae immerhin für andere Salzlacken mit 
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bis zu 192 mg L
–1

 belegt. 

In Spanien ist Berosus spinosus neben Enochrus- und Ochthebius-Arten aus Küstenlagunen mit 16–

64‰ Salinität bekannt (Arias & Drake 1994). Für spanische Kraterseen mit bis zu 7.4‰ 

Gesamtsalzgehalt führen Alcacer et al. (1998) neben Berosus auch den Kurzflügler Stenus sp., den 

Hydrophiliden Tropisternus sp., Schilfkäfer (Blattkäfer) Donacia sp. und den Schwimmkäfer 

Hydroporus sp. an. 

Unter den Hakenkäfern oder Elmiden, die vor allem in rasch fließenden Berglandgewässern, mit 

manchen Arten auch in größeren Tieflandgewässern vorkommen, gibt es Nachweise aus der durch die 

Kaliindustrie beeinträchtigten Werra. Auf Höhe von Wacha (Mittelwert der Chlorid-Konzentration ca. 

600 mg L
–1

, Maxima bis 1.1 g L
–1

) werden Elmis aenea, E. maugetii, E. rietscheli und E. rioloides als 

Adulttiere nch verbreitet gefunden, stromab in Abschnitten mit im Mittel 1.7 g L
–1

 und maximal 

2.6 g L
–1

 Chlorid aber nur mehr vereinzelt. Auch die Larven von Elmis treten aber bis Vacha häufig 

auf, stromab nur mehr in Einzelfunden (Wagner & Arle 2009). Eine ähnliche Verteilung zeigt Limnius 

sp., während Orectochilus villosus nur noch vereinzelt bei Vacha vorkommt und stromab in den 

stärker salzbelasteten Bereichen fehlt. Nach Bäthe & Coring (2010) kommt in der Werra bei 

Gerstungen (Mittelwert 2.2 g L
–1

 Chlorid) die Art Elmis maugetii in geringen Dichten vor, an 

Standorten mit 1–1.5 g L
–1

 Chlorid neben E. maugetii auch Oulimnius tuberculatus. Für den Standort 

Vacha, wo Chlorid-Konzentration der Werra im Mittel 600 mg L
–1

 und maximal 1.1 g L
–1

 beträgt, 

findet man selten Orectochilus villosus, Stictotarsus duodecimpunctatus, Oreodytes sanmarckii und 

Limnius volckmari. Elmidenlarven können sich zeitweise auch in den Brackwasserbereichen des 

Flusses Aber in Nord-Wales halten, welche zweimal täglich von der Flut erreicht werden (Williams & 

Williams 1998b). 

Ähnlich wie aus Werra und Aber kann auch aus den Aufsammlungen im salzbelasteten Fluss Meurthe 

in Frankreich (Piscart et al. 2005b) mit Vorbehalt auf die Salztoleranz und sensitivität einzelner 

Käfertaxa geschlossen werden. Hydrophilus sp., Agabus sp., Dryops sp. und Haliplus sp. dürften 

demnach mäßig salztolerant sein. Orectochilus villosus erscheint als salzsensitiv, was sich mit den 

Befunden aus der Werra deckt. 

Eine vergleichsweise hohe Toleranzgrenze gegenüber Salz hat Helodes sp., der ab einer Konzentration 

von 170 mMol L
–1

, das entspricht 6 g L
–1

 Chlorid, stirbt (Treherne 1954). 

Haybach (2010) führt knapp 10 Taxa aquatischer Käfer an, die in Fließgewässern Nordhrien-West-

falens nur bis 100 mg L
–1

 Chlorid vorkommen: die Langtasterwasserkäfer Hydraena pygmaea und H. 

dentipes, die Hakenkäfer Stenelmis canaliculata und Limnius opacus, die Scirtiden Hydrocyphon 

deflexicollis und Elodes minuta sowie die Wasserkäfer Helophorus grandis, Hydrobius fuscipes und 

Anacaena sp. Haybach (l.c.) ordnet diese Taxa den Haloklassen 2 und 3 zu, welche salzempfindliche 

Arten umfasst. Ob sie Taxa aber aufgrund der Chlorid-Konzentration oder aus anderen Gründen in 

Gewässern mit höheren Salzgehalten fehlen, ist unsicher. 

Das Gesamtbild zur Salztoleranz bei aquatischen Coleopteren gleicht somit jenem anderer 

Insektenordnungen. Einige Arten tolerieren nachweislich Chlorid-Konzentrationen >1 g L
–1

, was wie 

für die übrigen Insekten immer noch unterhalb jenes Bereichs liegt, bei dem isotonische Verhältnisse 

zwischen Außenmedium und Hämolymphe gegeben sind. Fehlende Vorkommensnachweise bei 
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Chlorid-Konzentrationen >400 mg L
–1

 können ein Hinweis auf eine gewisse Salzempfindlichkeit sein, 

sind jedoch unsicher und sollten durch weitere Erhebungen oder gezielte Toleranztests untermauert 

werden. 

 

4.14 Großflügler (Megaloptera), Netzflügler 

(Neuroptera) und Köcherfliegen (Trichoptera) 

Wie bei vielen anderen Arthropodengruppen ist auch unsere Kenntnis zur Salztoleranz der 

Megaloptera und Neuroptera gering. Beide Ordnungen sind in Österreich sehr artenarm: die 

Megaloptera kommen in Österreich mit 3 Arten (Sialis spp.), die Neuroptera mit 4 Arten (Osmylus 

fulvicephalus, Sisyra spp.) vor (Moog 2002). 

Die Larven von Sisyra sp. leben parasitisch an Schwämmen und dürften vergleichsweise salztolerant 

sein (Piscart et al. 2005b). Das gilt vermutlich in noch stärkerem Maß für die Larven der Schlamm- 

oder Wasserflorfliege Sialis lutaria, deren Osmoregulation bereits früh von Shaw (1955a, 1955b) 

untersucht wurde. Nimmt die Salinität zu, so steigt bei Sialis lutaria auch der interne osmotische 

Druck, sodass die Art immer hyperosmotisch ist. Erst ab 170 mM L
–1

, das entspricht rund 6 g L
–1

 

Chlorid, steigt die Mortalität merklich an. Bei Konzentrationen von 342 mMol L
–1

 oder rund 20 g L
–1

 

Chlorid sterben die Tiere innerhalb weniger Tage bis 1 Woche. 

Wesentlich artenreicher sind die Köcherfliegen (Trichoptera), unter denen es aber generell weniger 

halotolerante Arten gibt als beispielsweise unter den Wanzen, Käfern oder Zweiflüglern. 

Möglicherweise hängt das damit zusammen, dass die Puppen der Trichopteren weniger salztolerant 

sind als die Larven. Es konnte experimentell gezeigt werden, dass die Mortalität von Puppen unter 

ungünstigen Milieubedingungen höher ist als jene von Larven, da sie keine eigenen Organe zur 

Osmoregulation besitzen und viel Energie zur Metamorphose aufwenden müssen. Damit dürfte die 

Salztoleranz der Puppen das Vorkommen von Larven zumindest mit bestimmen (Berezina 2003). Dem 

wäre allerdings entgegenzuhalten, dass es unter den ebenfalls holometabolen Dipteren einige extrem 

salztolerante Formen gibt. 

Auf Unterschiede in der Salztoleranz verweisen allerdings auch Kefford et al. (2003, 2004a). So 

beträgt die Toxizität von Anisocentropus in 72h-LC50-Tests bei Larven 15.6 g L
–1

, während 

Embryonen Gesamtsalzgehalte von 4.3 g L
–1

 nicht überleben. 

In einer Arbeit von vor 50 Jahren nennt Sutcliffe (1961) nur zwei Trichopterenarten, die mit stark 

erhöhten Salzkonzentrationen zurechtkommen: Limnephilus affinis (in Salzmarschen bis 24 g L
–1

 

NaCl) und die marine, in Rockpols lebende Art Philanisus plebeius. Für alle übrigen Vertreter der 

Ordnung gibt Sutcliffe (1961) eine Salinitätsgrenze von 1 g L
–1

 NaCl an. L. affinis wird von 

Pottgiesser & Sommerhäuser (2008b) als typisch für temporär brackwasserbeeinflusste Gewässer 

angesehen. Die Art lebt im Süßwasser hypertonisch, wechselt aber bei steigender Salinität des 

Außenmediums auf hypotonische Osmoregulation (Sutcliffe 1961). Isotonische Verhältnisse sind bei 

ca. 200 mMol L
–1

 (ca. 11.7 g L
–1

 NaCl) erreicht; bis 370 mMol L
–1

 erfolgt eine leichte Zunahme des 

internen osmotischen Drucks, den L. affinis aber noch aufrecht halten kann. Erst über 410 mMol L
–1

 

(ca. 24 g L
–1

 NaCl) kommt die Osmoregulation an ihre Grenzen; die Art kann dann bis 470 mMol 
–1
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nur kurz überleben. Die Cuticula von L. affinis ist vergleichsweise wasserdurchlässig – jedenfalls 

deutlich mehr als die ebenfalls gut untersuchten Arten Limnephilus stigma und Anabolia nervosa. 

Natrium und Chlorid werden hingegen über den Mund aufgenommen. Im hypotonischen Umgebungs-

medium werden die Ionen über das Rectum in dreimal so hoher Konzentration abgegeben, wie sie in 

der Hämolymphe vorliegen. 

Abgesehen von den wenigen Vertretern meso- und poylhaliner Gewässer wie L. affinis sind 

mittlerweile weitere Arten unter den Trichopteren bekannt, die zumindest über den oligohalinen 

Bereich und die von Sutcliffe (1961) mit 1‰ 

angegebene Grenze hinausgehen. Aus Salzseen in 

Spanien sind Vertreter der Gattungen Oecetis, Oxyethira 

und Polycentropus bis zu einer Saliniät von 7‰ bekannt 

(Alcacer et al. 1998). Die Leptoceride Symphitoneura 

wheeleri ist nach Bayly (1972) Osmoregulierer bis zu 

einer Salinität von 62‰. Für eine nicht nähere 

bestimmte Art der Gattung Lepidostoma aus Australien 

geben Williams et al. (1999) aus Akuttests über 96 h 

LC50-Werte von 6 g L
–1

 Chlorid an. Blasius & Merritt 

(2002) vermuten, dass Lepidostomatidae, Limnephilidae und Hydroptilidae tendenziell höhere 

Salzgehalte tolerieren als andere Familien der Köcherfliegen. 

In den Salzlacken des Seewinkels wurden Leptoceridae bis 561 mg L
–1

 Chlorid und Oecetis ochracea 

bis zu einer Leitfähigkeit von nahezu 20 000 µS cm
–1

 und einer Chlorid-Konzentration von 2.28 g L
–1

 

nachgewiesen (Wolfram et al. 2007b). Limnephilus stigma besiedelt nach Wichard (1975) Gewässer 

mit Leitfähigkeiten von 6650 µS cm
–1

 und einer Chlorid-Konzentration von 1.1 g L
–1

. Wichard (1975) 

beschäftigte sich eingehend mit dieser Art und identifizierte Chloridzellen am Abdomen der Larven. 

Die von diesen Chloridzellen eingenommene Fläche ist bei L. stigma mit dem Salzgehalt korreliert. 

Für das Neusiedler-See-Gebiet sind weiters Tricholeiochiton fagesi, Holocentropus picicornis, E. 

tenellus, Cyrnus flavidus, Agraylea multipunctata und A. pagetana, juvenile Phryganaeidae, Athripsodes 

senilis, Oecetis ochracea und O. furva beschrieben (Andrikovics 1979; Varga & Bercik 2001; 

Wolfram 1993). Für die genannten Arten ist eine Chloridtoleranz zumindest bis 400 mg L
–1

 

anzunehmen; diese Konzentration kann im Neusiedler See im Somemr im Schilfgürtel regelmäßig 

auftreten. In Bioassays ermittelte Berezina (2003) eine Toleranz für Athripsodes aterrimus und 

Oligotrichia striata von bis zu 2.2‰. 

Unter den in Fließgewässern beheimateten Trichopterenarten bieten wiederum Werra und Meurthe 

wichtige Informationen. Piscart et al. (2005a) untersuchten netzspinnende Trichopteren in der Meurthe 

in Lothringen und konnten für diesen Fluss eine Abfolge von Arten entlang eines Chloridgradienten 

zwischen 14.5 und 964 mg L
–1

 verfolgen. Dabei nahmen mit steigender Chloridkonzentration 

Hydropsyche contubernalis und H. pellucida ab, während E. tenellus und Hydropsyche exocellata 

zunahmen. Cyrnus trimaculatus war im mittleren Salinitätsbereich am häufigsten. 

Für die Werra Höhe Vacha in Abschnitten mit durchschnittlich 600 mg L
–1

 Chlorid geben Wagner & 

Arle (2009) die Taxa Athripsodes sp., Brachycentrus subnubilus, Cheumatopsyche lepida (häufig), 
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Hydropsyche siltalai, Hydroptila sp., Polycentropus flavomaculatus und Psychomyia pusilla an; sie 

fehlen jedoch weiter stromab bei durchschnittlich 1.7 g L
–1

 Chlorid. C. lepida taucht erst deutlich 

weiter stromab wieder auf. Für Abschnitte der Werra mit mehreren 100 mg L
–1

 Chlorid sind auch 

Halesus radiatus, Lasiocephala basalis, Lepidostoma hirtum, Cyrnus trimaculatus, Hydropsyche 

contubernalis, Hydropsyche pellucidula und Rhyacophila nubila belegt (Wagner & Arle 2009). Nach 

Braukmann & Böhme (2011) kommt Brachycentrus subnubilus stromauf von Gerstungen häufig, fehlt 

aber unterhalb der Salzeinleitungen (im Median rund 2 g L
–1

 Chlorid und >150 mg L
–1

 Kalium). 

Bäthe & Coring (2008; 2010) nennen für Abschnitte mit durchschnittlich 2.2 g L
–1

 Chlorid (wen auch 

meist nur in geringen Dichten) Hydropsyche angustipennis, H. pellucidula, H. siltalai, Hydroptila spp. 

und Psychomyia pusilla, vereinzelt auch Rhyacophila dorsalis Gr., bei 1–1.5 g L
–1

 Chlorid Tinodes 

pallidulus, Cheumatopsyche lepida, H. contubernalis, H. exocellata, Agraylea spp. und bei 

durchschnittlich 0.6 g L
–1

 und maximal 1 g L
–1

 Chlorid Oecetis notata und Polycentropus irroratus. 

Hydropsyche siltalai und Agapetus delicatulus kommen im Aber-Ästuar in Nord-Wales zeilweise in 

Bereichen vor, die >80% der höhren Flutereignisse erreicht werden (Williams & Williams 1998b). 

Aus diesen Vergleichen lassen sich für manche Arten tendenziell höhere oder niedrigere 

Toleranzbereiche für Chlorid ableiten; Ähnliches ist für die Untersuchungen an der Meurthe durch 

Piscart et al. (2005b) möglich. Ergänzende Informationen bieten die wenigen verfügbaren 

Toxizitätstests. Nach Kersey (1981 cit. in Blasius & Merritt 2002) blieben drei Hydropsyche-Arten (H. 

betteni, bronta und slossonae) nach 10 Tagen bei 485 mg L
–1

 Chlorid unbeeinflusst. Eine Chlorid-

Konzentration von 3.6 g L
–1

 führte aber 6 Tagen bei 80% zu Mortalität. Für Hydropsyche betteni lässt 

sich aus den Untersuchungen von Kundmann (198 cit. in Blasius & Merritt 2002) ein LC50-Wert von 

13.3 g L
–1

 NaCl ableiten. Eine NaCl-Konzentration von 2–8 g L
–1

 erhöhte die Abdrift dieser Art nicht 

signifikant. Auch Crowther & Hynes (1977 cit. in Blasius & Merritt 2002) fanden bei 1.65 g L
–1

 NaCl 

für Hydropsyche und Cheumatopsyche keine Erhöhung der Drift. 

Eine 100%ige Mortalität bei 48-stündiger Exposition gegenüber 10 136 mg L
–1

 NaCl (und 

6 317 mg L
–1

 KCL) wiesen Hamilton et al. (1975) für Hydroptila angusta nach; der 4d-LC50-Wert 

betrug 6 621 mg L
–1

 NaCl. Keine Effekte auf die Drift hatte eine Exposition von 10 g L
–1

 NaCl bei 

Pycnopsyche guttifer, P. lepida und Brachycentrus numerosus. In Toxizitätstests betug der 96h-LC50-

Wert 3 526 mg L
–1

 NaCl (Blasius & Merritt 2002). Noch höhere 96 h-LC50-Werte ermittelte Sutcliffe 

(1961) für Limnephilus stigma (7 020 mg L
–1

 NaCl) und Anabolia nervosa (12 004 mg L
–1

). 

Den Nachweisen zur Salztoleranz aus Toxizitästests und konkreten Funden bei höheren Salzgehalten 

stehen fehlende Nachweise bei höheren Chlorid-Konzentrationen gegenüber. Haybach (2010) nutzte 

diese Information und schloss daraus auf eine gewisse Salzempfindlichkeit von Taxa, die nur aus 

Gewässer im unteren Konzentrationesbereich nachgewiesen sind (unter anderem Philopotamus sp., 

Ecclisopteryx guttulata, E. madida, Chaetopteryx sp., Hydatophylax infumatus, Rhyacophila 

praemorsa, Micrasema setiferum). Dieser Schluss ist fragwürdig und es bleibt offen, ob die von 

Haybach (l.c.) nur bis 100 mg L
–1

 Chlorid nachgewiesenen Taxa tatsächlich sensitiv gegenüber 

Chlorid sind. 

Die zahlreichen Freilandbefunde in Kombination mit den Toxizitätsdaten erlauben den Schluss, dass 

die Toleranz gegenüber Chlorid und dem Gesamtsalzgehalt zumindest bei den untersuchten und 
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dokumentierten Trichopterenarten mäßig hoch ist. Sie liegt jedenfalls deutlich über dem Richtwert 

gemäß GZÜV von 150 mg L
–1

. Gesicherte Angaben zu einer erhöhten Salzempfindlichkeit von 

Köcherfliegen liegen nicht vor. 

 

4.15 Zweiflügler (Diptera) 

4.15.1 Mücken (Nematocera) 

Zuckmücken (Chironomidae) sind in aquatischen Lebensräumen oft die arten- und 

individuenreichste Gruppe benthischer Makroevertebraten. Weltweit gibt es rund 5000 Arten, die eine 

große Zahl verschiedener Lebensräumen erobert haben. Nach Hashimoto (1976) gibt es 50 Arten, die 

Brackwasserhabitate besiedeln oder sogar marin sind. Cranston & Judd (1987) geben diese Zahl mit 

über 100 an. 

Extrem halotolerante Vertreter gibt es in den Gattungen Paratanytarsus (bis 57.4‰ Salinität) und 

Tanytarsus (bis 102‰) (Williams et al. 1990). Der halobionte Tanytarsus barbitarsis ist aus 

Gewässern mit einer Salinität bis über 200‰ bekannt (Pinder et al. 2002), Microchironomus deribae 

kommt bis 42‰ vor (Bervoets et al. 1996), Cricotopus ornatus bis 75‰ (Hammer et al. 1990; 

Swanson & Hammer 1983). Auch Chironomus salinarius, Halocladius varians, H. stagnorum, welche 

das Salz bereits im Namen tragen, besiedeln als halobionte Arten Küstenlagunen in Spanien mit 

Salinitäten bis 16-64‰ (Arias & Drake 1994). Cladopelma curtivalva besiedelt polyhaline Gewässern 

bis 28.4‰ (Pinder et al. 2004), Vertreter der Gattung Procladius sind aus australischen Salzseen bis 

22.3‰ beschrieben (Bayly & Williams 1966 cit. in Alcacer et al. 1998). 

Die genannten Arten, die einen enorm hohen osmotischen Druck des Außenmediums aushalten 

müssen, sind vermutlich durchwegs Osmoregulierer (Bayly 1972). Andere Arten, wie z.B. der gut 

untersuchte Chironomus plumosus, kann nicht hyporegulieren und erreicht seine obere Salz-

Toleranzgrenze, wenn die Außenkonzentration etwa gleich hoch ist wie jene in der Hämolymphe, das 

ist etwa bei 10 g L
–1

 NaCl (Lauer 1969). Dennoch können manche Arten auch über mit schwach 

ausgebildeten Fähigkeiten zur hypoosmotischen Regulation bei höheren Konzentrationen vorkommen. 

C. plumosus war nach (Lauer 1969 cit. in Hamilton et al. 1975) imstande, seinen Entwicklungszyklus 

auch noch bei 16 mg L
–1

 komplett abzuschließen. 

Für Gewässer mit Salzgehalten bis 10 g L
–1

 sind zahlreiche Chironomidenarten beschrieben, so z.B. 

Chironomus riparius (syn. thummi) und Polypedilum nubifer aus Brackwasserhabitaten in Flandern 

(Parma & Krebs 1977), Psectrocladius limbatellus/sordidellus, Harnischia, Dicrotendipes nervosus und 

andere in neu eingedeichten und sukzessive aussüßenden Küstenseen nahe der Scheldemündung 

(Frantzen et al. 1994). Aus kanadischen Prairieseen mit Salzgehalten um 10–15‰ beschrieben 

Hammer et al. 1990) Glyptotendipes, Chironomus plumosus, C. anularius und Cryptochironomus, 

während Polypedilum nubeculosum war in Gewässern bis 10‰ vorhanden. Tanypus und 

Stictochironomus besiedeln Salzseen in Spanien mit bis zu 7.4‰ (Alcocer et al. 1998). Im James-

River-Ästuar in Virginia gehört Coelotanypus scapularis zu den Vertetern der Übegrangszönose 

zwischen Süßwasser und Brackwaser (Diaz 1989). Auch Berner & Sloan (1954) und Gosselck & 

Schabelon (2007) führen Arten im Brackwasserbereich bis etwa 10‰ an. Nach Pottgiesser & 
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Sommerhäuser (2008b) gehören Chironomus aprilinus und C. salinarius zur typischen Fauna 

temporär brackwasserbeeinflusster Gewässer Norddeutschlands. 

Eine Grenze um 10 g L
–1

 wird für einige Arten auch aus Toxizitätstests bestätigt. Nach Hamilton et al. 

(1975) starben bei 48-stündiger Exposition gegenüber 8 865 mg L
–1

 NaCl (und 4 896 mg L
–1

) 100% 

der Larven von Cricotopus trifascia. Die Larven von Chironomus attenuatus starben zu 100% bei 12-

h-Exposition gegenüber 9 965 mg L
–1

 NaCl, während eine mediane Toleranzgrenze bei rund 8 g L
–1

 

NaCl erreicht war (Thornton & Sauer 1972 cit. in Blasius & Merritt 2002). Bervoets et al. (1996) 

untersuchten die Salztoleranz von Chironomus riparius. Die Larven dieser gegenüber organischer 

Verunreinigung sehr toleranten Art starben nach 8 Tagen bei 15‰, nach 4 Tagen bei 18‰. Bei 

Konzentrationen um 12‰ überlebten mehr als 75% über 17 Tage. Bei Konzentrationen <12‰ 

konnten die Larven schlüpfen, die Entwicklungsdauer war jedoch länger (Bervoets et al. 1996). 

Berezina (2003) ermittelte für Ablabesmyia phatta, Chironomus luridus, Glyptotendipes sp. und 

Omisus caledonicus Toleranzen von zumindest 2.2‰, für Chironomus tentans und C. annularius von 

zumindest 3.3‰. 

Für Österreich führt die Fauna Aquatica Austriaca (Moog 2002) mehrere salztolerante oder halophile 

Arten an (Pseudosmittia arenaria, P. gracilis, Smittia edwardsi, Cricotopus ornatus). Eine Reihe von 

halotolerante, teilweise halophilen Arten ist aus den Salzlacken des Seewinkels bekannt. 

Microchironomus deribae wurde beispielsweise bis >3 g L
–1

 Chlorid und >70 000 µS cm 

nachgewiesen, Procladius sp. und Cricotopus ornatus bis etwa 2.3 g L
–1

. An Standorten mit 

>500 mg L
–1

 Chlorid kamen Ablabesmyia phatta, mehrere Chironomus-Arten (C cf. luridus agg., C. 

cf. bernensis, Chironomus cf. melanescens/saxatilis, C. dorsalis, C. plumosus), Einfeldia pagana-Gr., 

Cladotanytarsus gr. mancus und C. wexionensis, Psectrocladius barbimanus und P. cf. octomaculatus, 

Glyptotendipes cf. salinus und G. barbipes, Polypedilum nubifer, Tanypus punctipennis und 

Tanytarsus vor, weitere bei Chlorid-Konzentrationen über 150 mg L
–1

 (Wolfram et al. 2007b; 

Wolfram et al. 2004). Im Neusiedler See, der im Schilfgürtel Chlorid-Konzentrationen von 400 mg L
–1

 

und mehr erreichen kann, sind über 70 Arten bekannt (Wolfram 1996b). 

Während die Mehrzahl der zuvor genannten Arten und Nachweise aus stehenden Gewässern oder 

Feuchtgebieten stammt, ist die Datenlage zur Salztoleranz von Fließgewässer-Arten spärlich. Die 

Untersuchungen aus den stark salzbelasteten deutschen und französischen Flüssen Werra und Meurthe 

helfen hier nicht weiter, da die Chironomiden in diesen Arbeiten taxonomisch meist nicht näher 

bestimmt wurden. Wagner & Arle (2009) vermerkt aber eine Abnahme der Larvendichten bei hohen 

Salinitäten und gewisse Verschiebungen bei den Unterfamilien. So wurden Tanypodinae und 

Tanytarsini bis auf Höhe von Vacha regelmäßig und häufig angetroffen, stromab bei strärkerer 

Salzbelastung fehlen die beiden Gruppen. Eine ähnliche Verteilung zeigt Prodiamesa olivacea, 

allerdings bleibt wie bei all diesen Freilandbefunden offen, was der eigentlich Auslöser für das Fehlen 

dieser und anderer Arten in den aslzbelasteten Abschnitten ist. 

Sublethale Effekte im niedrigen Konzentrationsbereich geben Hassell et al. (2006) für Chironomus sp. 

an. So sank die Wachstumsrate zwischen bei 650 bis 2500 µS cm
–1

 gegenüber der Kontrollreihe bei 

150 µS cm
–1

 (ca. 0.1‰ Gesamtsalzgehalt) zunehmend ab. Erst bei 5000 µS cm
–1

 (>3‰) war jedoch 

ein signifikanter Unterschied zum Wachstum bei 150 µS cm
–1

 gegeben. Eine Emergenz der 

Chironomus-Larven fand noch bis 15 mS cm
–1

, nicht aber bei 20 mS cm
–1

 statt. 
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Silver et al. (2009) fanden eine signifikant verringerte Abundanz von Chironomiden in 

Feuchtgebieten, die durch Straßensalz beeinträchtigt waren. Die Leitfähigkeit der Gewässer lag hier 

allerdings bereits bei mehreren 1000 µS cm
–1

. 

Gnitzen (Ceratopogondiae) sind kleine, als Adulte blutsaugende, Vertreter der Nematocera. Auch 

hier gibt es einige brackisch-marine Arten (Berner & Sloan 1954), aber auch halophile Formen in 

hypersalinen Gewässern, die dem osmotischen Druck durch effektive Osmoregulation widerstehen. 

Ein Beispiel dieses physiologischen Typs ist Culicoides multimaculatus (Bayly 1972). Gleiches ist für 

Bezzia magnisetula anzunehmen, die Kanadische Salzssen bis 45‰ besiedelt (Hammer et al. 1990). 

Sphaeromias fasciatus und Palpomyia lineata tolerieren zumindest bis 6.3‰ Gesamtsalzgehalt 

(Berezina 2003), im Seewinkel wurden Gnitzenlarven in extrem hoch konzentrierten Salztümpeln kurz 

vor Austrocknung der Salzlacken bei Leitfähigkeiten von bis zu 70 000 µS cm
–1

 gefunden (Wolfram et 

al. 2007b). In der Werra besiedeln Gnitzen auch Standorte mit Chlorid-Konzentrationen von durch-

schnittlich 1.7 g L
–1

 und maximal 2.6 g L
–1

 (Wagner & Arle 2009). 

Auch die planktischen und räuberischen Larven der Büschelmücken (Chaoboridae) sind aus 

Kleingewässern im Seewinkel bekannt. Wichard (1975) beschrieb anhand von Material aus dem 

Seewinkel die Chloridzellen auf den Analpapillen von Chaoborus-Larven und wies Chaoborus 

obscuripes bis zu einer Chlorid-Konzentration von 1.1 g L
–1

 und einer elektrischen Leitfähigkeit von 

6 650 µS cm
–1

 nach. Schaller (1949) gibt für Chaoborus (sub Corethra) eine Toleranzgrenze von 

170 mMol L
–1

 an, was rund 6 g L
–1

 Chlorid und 10 g L
–1

 NaCl liegt und damit etwa isoosmotischen 

Verhältnissen entspricht. In akuten (1 und 4 Tage) und chronischen (15 Tage) Toxizitätstest ermitteln 

Benbow & Merritt (2004) für Chaoborus americanus LC50-Werte >10 g L
–1

 Straßensalz. 

Stechmücken (Culicidae) sind weltweit mit wenigen tausend Arten vertreten. 5% davon können auch 

Salzgewässer besiedeln (O’Meara 1976). Nach Bradley (1994) ist Salztoleranz innerhalb dieser 

Familie zumindest fünfmal unabhängig voneinander entwickelt worden. Etliche Arten sind 

Osmoregulierer. Einige Arten der Gattung Aedes haben ein zusätzliches Rektalsegment entwickelt, das 

der Ort aktiven Ionentransports von der Hämolymphe ist und einen hochkonzentrierten Urin 

produziert. Dadurch bleibt die Hämolymphe über einen weiten Salinitätsbereich osmotisch stabil und 

ermöglicht ein Überleben in Gewässern, die selbt die mehrfache Meerwasser-Konzentration aufweisen 

(Cheng 1976). Aedes-Arten, die kein zusätzliches Rektalsegment entwickelten, sind hingegen nicht 

salztolerant (Bradley 1994). Bei den meisten Arten erfolgt im Süßwasser die Ionenaufnahme aus dem 

Außenmedium über die Analpapillen (Stobbart & Shaw 1974; Wigglesworth 1933a; b), vermutlich ist 

das auch der Ort der Ionenregulation bei höheren Salzgehalten. 

Sutcliffe (1961) studierte die Osmoregulation von A. aegyptii. Mit zunehmender Salinität steigt bei 

dieser Art auch der interne osmotische Druck an, sodass die Larven immer hyperosmotisch bleiben. 

Erst ab 170 mM L
–1

 (ca. 6 g L
–1

 Chlorid) sterben die Tiere. Aedes detritus hingegen toleriert 

Salzgehalte mit mehr als zweifacher Meereswasser-Konzentration. Bei dieser Art bleibt die 

Haemolymphe immer hypoosmotisch, die Cuticula ist sowohl für Salze als auch Wasser undurchlässig 

(Sutcliffe 1961). Die Art wird von Moog (2002) auch in der Fauna Aquatica Austriaca geführt. 

Wie auch aus anderen Gruppen wie den Amphipoda (Gammarus) oder den Heteroptera (Sigara) 

bekannt, gibt es also auch bei den Culiciden große Unterschiede in der Salztoleranz innerhalb einer 
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Gattung. Neben Aedes gilt das auch für die Gatung Culex. C. quinquefasciatus ist eine obligate 

Süßwasserart, C. tarsalis ein euryhaliner Osmokonformer (Garrett & Bradley 1987; Patrick & Bradley 

2000). 

Die Fähigkeit, in kurzer Zeit große Populationen zu entwickeln und zugleich erhöhte Salzgehalte zu 

tolerieren, ermöglicht es den Stechmücken, salzbelastete astatische Kleingewässer zu besiedeln. 

Petranka & Doyle (2010) argumentieren, dass Culiciden als Folge des Einsatzes von Straßensalz 

verstärkt zu Vektoren für Krankheiten werden können. 

Informationen zur Salztoleranz anderer Familien sind spärlich. Bayley (1972) führt die Stelzenmücke 

(Limoniidae) Dicranomyia als „mäßigen Osmoregulierer“ an, der eine Salinität bis 29‰ toleriert 

(Bayly 1972). Bei Tipula abdominalis (Tipulidae) konnten Blasius & Merritt (2002) keinen klaren 

Anstieg der Drift bei bis zu 10 g L
–1

 NaCl feststellen. In 96h-Akuttests waren bis 10 g L
–1

 NaCl keine 

Effekte erkennbar. Unter den Schmetterlingsmücken (Psychodidae) wird Mormia halophila in der 

Fauna Aquatica Austriaca angeführt, die dem Namen nach in Salzgewässern zu erwarten ist. Einer 

wichtige Fließgewässergruppe sind die Kriebelmücken (Simuliidae), die als Larven filtrierend in meist 

rasch strömenden Gewässern vorkommen und als Adulttiere wie Gnitzen und Stechmücken 

blutsaugend sind. In 96h-Akuttests verpuppten sich Simuliidenlarven bei 10 g L
–1

 NaCl (Blasius & 

Merritt 2002). In der salzbelasteten Werra findet man Larven bis Höhe Werra (im Mittel 600 mg L
–1

 

Chlorid, maximal 1.1 g L
–1

), weiter stromab (im Mittel 1.7 g L
–1

, maximal 2.6 g L
–1

) nur sehr ver-

einzelt (Wagner & Arle 2009). 

 

4.15.2 Fliegen (Brachycera) 

Die Larven von Brachyceren spielen in aquatischen Lebensräumen eine weitaus geringere Rolle als 

die Nematoceren. Eine in gerade in Salzgewässern allerdings bedeutsame Art sind die Salzfliegen 

(Ephydridae), unter denen es einige höchst effiziente und erfolgreiche Osmoregulierer gibt (Bayly 

1972; Herbst 1988, 2001; Sutcliffe 1961). Die Gattung Ephydra ist in verschiedensten Salzseen und 

Küstengewässern weltweit verbreitet (Alcocer et al. 1998; Simpson 1976) und auch aus den 

Sodalacken des Seewinkels bekannt (Wolfram et al. 2007b). Hammer et al. (1990) beschreibt für 

Ephydra hians Vorkommen in Kanadischen Salzseen bis zu einer Salinität von 118‰. 

Auch die Larven von Waffenfliegen (Stratiomyiidae) und Langbeinfliegen (Dolichopodidae) sind mit 

einigen Arten auch in hochsalinen Gewässern vertreten (Hammer 1986; Hammer et al. 1990) und 

wurden vereinzelt auch für die Salzlacken des burgenländischen Seewinkels beschrieben – wenngleich 

bei vergleichswiese moderaten Chlorid-Konzentrationen von wenigen 100 mg L
–1

 (Wolfram et al. 

2007b). 

Die in Fließgewässern etwas häufigeren Ibisfliegen (Athericidae) sind aus den mäßig salzbelastetene 

Abschnitten der Werra und Meurthe bekannt (Piscart et al. 2006a; Wagner & Arle 2009), fehlen aber 

bei hohen Chlorid-Konzentrationen in der Werra stromab Vacha, wo maximale Chlorid-

Konzentrationen von 2.6 g L
–1

 auftreten können (Wagner & Arle 2009). 

Zusammenfassend bietet sich für die in Gewässern sehr bedeutsamen Nematoceren wie auch für die 

Brachyceren ein ähnliches Bild wie bei den übrigen Insektengruppen. Die meisten Arten weisen eine 
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Toleranz auf, die weit über dem GZÜV-Richtwert von 150 mg L
–1

 liegt. Etliche Arten besiedeln selbst 

hypersaline Gewässer. Gesicherte Nachweise über eine akute oder chronische Empfindlichkeit 

gegenüber Chlorid-Konzentrationen im Bereich von 500 mg L
–1

 gibt es nicht. Die Zuordnungen von 

Haybach (2010) zur Salzempfindlichkeit von Evertebraten in Nordrhein-Westfalen sind, wie bereits 

bei anderen Gruppen angemerkt, unsicher und fragwürdig. 

 

4.16 Fische (Pisces) und Neunaugen (Cyclostomata) 

Die Osmoregulation von Fischen ist seit langem ein gut erforschtes Feld (Boulenger 1906; 

Evans 2008; Gordon 1959; Krogh 1937; Myers 1949; Nichols 1928). Die Anfänge des Biomontoring 

lassen sich nach Chapman (2000) bis zu Aristoteles zurückverfolgen. Der griechische Philisoph 

versetzte bereits im 4. Jahrhundert vor Chr. Süßwasserfische in Salzwasser, um ihre Reaktion zu 

untersuchen, und führte damit den ersten Salz-Toxizitästest der Geschichte durch. 

Die unterschiedlichen Vorkommen von Fischen in Süß- und Meerwasser schufen eine Systematik von 

Begriffen zur Salztoleranz wie stenohalin und euryhalin. Dass diese Trennung bei Fischen allerdings 

nicht allzu strikt ist, betont bereits Myers (1949). Er zitiert Innes (1942), der die stenohaline 

Salzwasserart Pomacentrus fuscus in Aquarien an reines Süßwasser akklimatisieren konnte (Myers 

1949). Ähnlich konnte Gordon (1959, 1963) Bachforellen und Regenbogenforellen aus dem 

Süßwasser unbegrenzt bis auf Meerwasser akklimatisieren. 

An extreme Salzkonzentrationen adaptiert sind nur wenige Fischarten (DasSarma & Arora 2001). Der 

Buntbarsch Oreochromis toleriert bis 180% Meerwasser, was durch eine stark erhöhte ATPase-

Aktivität in den Kiemen und vergrößerte Chloridzellen ermöglicht wird (Uchida et al. 2000). Als 

seltene Beispiele für Binnensalzwasser-Fischarten führt Bayly (1972) zwei weitere Buntbarsche, 

Tilapia grahami (bis 30‰) und T. mossambica (bis 69‰) sowie den Wüstenkärpfling Cyprinodon 

rubrofluviatilis (bis 50‰) an. Hohe Salzgehalte toleriert auch der Dreistachelige Stichling 

(Gasterosteus aculeatus), der in Süßwasser ebenso wie und in Meerwasser bis 48‰ vorkommt, selten 

sogar bis 80‰. Für den Neunstacheligen Stichling (Pungitius pungitius) sind Vorkommen bis 25‰ 

bekannt (Bayly 1972). Der Koboldkärpfling (Gambusia affinis) toleriert nach Wallen et al. (1957) 

kurzfristig 17.55 g L
–1

 NaCl (72h-LC50). 

Die meisten Süßwasserarten sind zumindest bis zu einem Gesamtsalzgehalt von 10 g L
–1

 relativ salz-

tolerant (Findlay & Kelly 2011; Hart et al. 1991; James et al. (2003). Wird diese Konzentration über-

schritten, so brechen bei den meisten Arten die osmoregulatorischen Schutzmechanismen zusammen 

und die Tiere verenden (Dunlop et al. 2005). 

In physiologischer Hinsicht ist die Embryogenese der Süßwasserfische bei erhöhten Salzgehalten ein 

kritischer Moment. Die Salztoleranz wird dabei durch die Spermienbeweglichkeit und Befruchtbarkeit 

der Eier limitiert. Mäßig hohe Salzgehalte (bis 6‰) erhöhen die Beweglichkeit der Spermien und die 

Befruchtungsrate der Eier, bei höherer Salinität (7–8‰) nehmen beide wieder ab (Vetemaa & Saat 

1996). Das spiegelt sich beispielsweise im Fortpflanzungsverhalten des Kaulbarsches (Gymnocephalus 

cernua) wider, der in küstennahen Bereichen des Baltischen Meeres bis 6–8‰ vorkommt, zur 
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Fortpflanzung jedoch Laichplätze aufsucht, die zumeist eine Salinität <3–4‰ aufweisen (Vetemaa & 

Saat 1996). 

 Konkret ist die Salztoleranz für eine Reihe von heimischen Arten bekannt. Die Schleie (Tinca tinca) 

ist aus Gewässern mit bis zu 15‰ bekannt (Maceina et al. 1980 cit. in Wang et al. 1997). Hecht, 

Flussbarsch, Rotauge und Steinbeißer kommen im 

Baltischen Meer bei 2–8‰ vor (Albert 2007; Bohlen 

1999). Aal (Anguilla anguilla), Gründling (Gobio gobio) 

und Blaubandbärbling (Pseudorasbora parva) kommen 

neben Stichling, Hecht und Flussbarsch in den 

salzgeprägten Abschnitten der Werra mit Chlorid-

Konzentration >2 g L
–1

 vor. In noch stärker belasteten 

Flussabschnitten der Werra nimmt die Artenzahl ab, es 

werden teilweise Nekrosen und Flossenschädigungen 

beobachtet (Bäthe & Coring 2008). 

Toxikologische Tests bestätigen die zahlreichen Funde aus Brackwasserhabitaten (Environment 

Canada 2001). Reed & Evans (1981) untersuchten in akuten und in chronischen Tests über 14 Tage 

Jungfische und Setzlinge des Forellenbarschs (Micropterus salmoides), des Blauen Sonnenbarschs 

(Lepomis macrochirus) und des Getüpfelten Gabelwelses (Ictalurus punctatus). Die kritischen 

Konzentrationen lagen bei allen drei Arten recht ähnlich und unabhängig von der Dauer der Exposi-

tion bei etwa 8–8.5‰. Die akute Toxizität (72h-LC50) bei Junghechten liegt je nach Temperatur 

zwischen 11.2 und 12.2‰ (Jacobsen et al. 2007; Jørgensen et al. 2010). Nach Engström-Öst et al. 

(2005) ist der Hecht allerdings nicht vollständig an das Brackwasser adaptiert und zeigt im Süßwasser 

ein besseres Wachstum als bei 5.9‰. 

Bohlen (1999) untersuchte im Rahmen seiner Dissertation die Salztoleranz des Steinbeißers (Cobitis 

taenia). Die Art konnte innerhalb eines Salinitätsbereichs von 0.12 bis 4.8‰ erfolgreich 

reproduzieren. Bei 6‰ sank die Netto-Produktion stark ab, ab 7.2‰ fand keine Entwicklung mehr 

statt, möglicherweise traten bereits unter 120 mg L
–1

 Gesamtsalzgehalt leichte Einschränkungen im 

Reproduktionserfolg auf. Bohlen (1999) folgert, dass der Steinbeißer im Vergleich mit anderen reinen 

Süßwasserfischarten eine geringe Sensitivität gegenüber dem Salzgehalt aufweist. 

Die Salztoleranz der Schwarzmundgrundel (Neogobius melanostomus), die seit einigen Jahren invasiv 

auch in der mittleren Donau bis Deutschland vorkommt, wurde von Karsiotis et al. (2012) eingeht 

untersucht. In LC50-Tests überlebte die Art eine Exposition bis 20‰, nicht jedoch 30‰. Bei abrupter 

Exposition gegenüber 25‰ überlebten 15% der Testorganismen, bei stufenweiser Anpassung 30%. 

Die niedrigste Ventilationsfrequenz und damit der geringste Energieaufwand waren bei 10–15‰ 

gegeben, also in einem Bereich, der isotonische Verhältnisse zwischen Zellplasma und externem 

Medium widerspiegelt (Hart et al. 1991). Die Anpassung von Salzgehalten in dieser Größenordnung 

kommt der Art, die in der unteren Donau auch brackwasserbeeinflusste Habitat besiedelt, zu Gute. Die 

Tatsache, dass N. melanostomus in den Testreihen bei 5–10‰ die höchste Wachstumsrate zeigte, steht 

in Übereinstimmung mit dem Befund, dass die Tiere in den brackwassernahen Gebieten am größten 

werden (Karsiotis et al. 2012). Eine deutlich höhere Salztoleranz, nämlich bis 40.5‰ gibt Moskalkova 

© Robert Krammer 
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(1996 cit. in Ellis & MacIsaac 2009) für die Schwarzmundgrundel an; möglicherweise spielen hier 

Populationsunterschiede eine gewisse Rolle. 

Dass ein leicht erhöhter Salzgehalt den physiologischen Anforderungen von Süßwasserfischen 

entgegenkommt und beispielsweise das Wachstum verbessert, ist aus einer Reihe von Studien bekannt. 

Versuche mit Karpfen (Cyprinus carpio), Amurkarpfen (Ctenopharyngodon idella) und Russischen 

Jungstören (Acipenser guldenstaedti) zeigten, dass sich das Wachstum der Tiere bei einem Salzgehalt 

von 2‰ infolge einer verbesserten Futterverwertungsrate beträchtlich erhöht (Konstantinov & 

Martynova 1993 cit. in Beisel et al. 2011). Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss), Felsenbarsch 

(Morone saxatilis) und Atlantischer Stör (Acipenser oxyrinchus) zeigen in ihrer frühen Entwicklung 

(Alter <6 Monate) bei 3 und 9‰ Gesamtsalzgehalt eine bessere spezifische Wachstumsrate und 

Energiebilanz gegenüber Verhältnissen mit 0 und 1‰ (Altinok & Grizzle 2001). 

Dass gerade in der Embryonalentwicklung Salzgehalte kritisch sein können, die deutlich unter 

isotonischen Verhältnissen von rund 10‰ liegen, wurde bereits erwähnt. Nach Khlebovic (1968 cit. in 

Klinkhardt & Winkler 1989) besteht bei einer Salinität von 5–6‰ eine generelle physiologische 

Barriere für die Entwicklung von Süßwasserfischeiern. Negative Effekte ab 5 g L
–1

 NaCl wurden beim 

Lachs (Salmo salar) in der Befruchtungsphase und in der frühen Embryonalentwicklung festgestellt 

(Mahrosh et al. 2011). Nach Altinok & Grizzle (2001) liegen Konzentrationen von 9‰ bereits über 

dem Optimum für das Wachstum von 3–4 Monate alten Forellen (Salmo trutta), doch war der Unter-

schied zum Wachstum bei 3‰ nicht signifikant. 

Eine etwas niedrigere Grenze gibt Neudecker (1975) für den Karpfen (Cyprinus carpio) an, der in der 

Embryonalentwicklung bereits ab 1.7 g L
–1

 Chlorid (2.8 g L
–1

 NaCl) eine erhöhte Mortalität zeigt. 

Wang et al. (1997) fanden ab 2.5‰ ein geringeres Wachstum von Karpfen-Setzlingen als bei 

Vergleichstieren im Süßwasser und geben als Salzgehalt für optimales Wachstum 0.5–2.5‰ an. Qui 

Deyi & Qin Kejing (1993) ermittelten hingegen das beste Wachstum bei einer Salinität von 3‰. 

Karpfenartigen (Cyprinidae) sind möglicherweise generell empfindlicher als höhere Salzgehalte 

reagieren als beispielsweise Barsche (Percidae), Coregonen oder Aalrutten (Klinkhardt & Winkler 1989; 

Olifan 1941, beide cit. in Bohlen 1999). Beim Rotauge (Rutilus rutilus) reicht ein Salzgehalt von 2–

3‰, um den Laich nachhaltig zu schädigen. Eine Konzentration von 3.5‰ führt zum Absterben aller 

Embryonen (Bäthe et al. 1994; Jäger et al. 1980). Adulte Rotaugen vertragen demgegenüber einen 

Salzgehalt von mindestens 13‰ (Jäger et al. 1980 cit. in Achleitner et al. 2008). Beim Flussbarsch 

hingegen liegt die akute Toxizätsgrenze nach LC50-Tests bei 8‰ (Craig 1986). Für juvenile 

Flussbarsche geben Bein & Ribi (1994) eine Mortalität bei 9.6‰ an. 

Eine hohe Sensitivität wird oft auch den Salmoniden zugeschrieben, da diese auch bei organischer 

Verschmutzung und niedrigen Sauerstoffgehalten empfindlich reagieren. Dem widerspricht zunächst 

die Tatsache, dass etliche Salmonidenarten Wanderungen zwischen maritimen und 

Süßwasserlebensräumen unternehmen. Die Lowest-Obsevred-Effect Concentration (LOEC) für 

Salvelinus malma liegt über 1.7–1.8‰, bei Thymallus arcticus immerhin schon bei 0.254 bis >2.78‰ 

(Brix & Grosell 2005). Letzterer Befund ist unsicher. Für die große Bandbreite dürften Unterschiede 

im Reifegrad der verwendeten Eier verantwortlich sein (Weber-Scannell & Duffy 2007). Für den 

Seesaibling (Salvelinus alpinus) geben Stekoll et al. (2003 cit. in Weber-Scannell & Duffy 2007) 
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einen LOEC-Wert von 1.88‰ Gesamtsalzgehalt an; bei 2.5‰ betrug die Mortalität im Eistadium 

50%. Für die Regenbogenforelle ermittelten Vosylienė et al. (2006) einen LC50-Wert von 20.38 g L
–1

 

NaCl für juvenile Tiere, wiesen aber bereits bei 4.85 g L
–1

 sublethale Effekte wie Veränderungen im 

Lebergewicht und im Hepatosomatic Index nach. Nach Wood & Randall (1973) ist bei der 

Regenbogenforellen ein deutlich stärkeres Einströmen von Natrium-Ionen bei erhöhten Salzgehalten 

zu beobachten als beim Goldfisch (Carassius auratus), Aal, Bachneunauge (Lampetra planeri) und 

nordamerikanischen Fundulus heteroclitus. Insgesamt lässt sich aus diesen Befunden aber nicht 

ableiten, dass Salmoniden eine höhere Sensitivität gegenüber Salz aufweisen als andere Familien. 

Letztlich dürften Art-, Populations- oder saisonal bedingte Unterschiede in der Salztoleranz 

entscheidend sein, weshalb generalisierende Aussagen auf Familienniveau fragwürdig sind. Ein 

Beispiel für die jahreszeitliche schankende Anpassung geben McCormick & Naiman (1985), welche die 

Osmoregulation des anadromen Bachsaiblings (Salvelinus fontinalis) untersuchten und im Herbst eine 

geringere Salztoleranz feststellten als im übrigen Jahr. Innerartliche Unterschiede wurden für wilde 

und gezüchtete Karpfen, aber auch zwischen verschiedenen Stichlingspopulationen festgestellt 

(Vetemaa & Saat 1996). Unterscheide zwischen an Brackwasser adaptierte Populationen und solchen 

aus Süßwasser sind auch für Hecht, Regenbogenforelle und Felsenbarsch bekannt (Morgan & Iwama 

1999; Secor et al. 2000 cit. in Altinok & Grizzle 2001; Vetemaa & Saat 1996) 

Zur Frage sublethaler Effekte im niedrigen Konzentrationsbereich <1‰ gibt es widersprüchliche 

Ansichten. Beim Goldfisch treten bereits bei Konzentrationen deutlich unter der Toxizitäsgrenze von 

10‰ Veränderungen in der Verteilung und Dichte von Chloridzellen auf. In weiterer Folge kann es zu 

einem erhöhten Cortisolgehalt im Blut, einen um 54–64% erhöhten Sauerstoffverbrauch und eine 

vermehrte Harnstoff-Exkretion kommen. Der Energieaufwand verringert unter anderem die 

spezifische Wachstumsrate. Schofield et al. (2006) betonen, dass diese subletalen Effekte letztlich die 

Etablierung von Populationen oder Arten bei höheren Salzgehalten bis in den Brackwasserbereich 

verhindern könnten. 

Eine bemerkenswert niedrige mediane Effektkonzentration (72/96h-EC50) von 1.6 g L
–1

 NaCl stellten 

Arenzon et al. (2003) bei Cynopoecilus melanotaenia (Cyprinodontiformes, Rivulidae) fest. Corsi et 

al. (2010) geben für die Dickkopfelritze (Pimephales promelas) IC25-Werte aus chronischen Tests von 

1.8 g L
–1

 Chlorid (rund 3 g L
–1

 NaCl) an. Der Wert für C. melanotaenia unterschreitet alle übrigen 

bekannten EC-Werte aus akuten Toxizitätstests, liegt aber dennoch noch im Gramm-Bereich und 

damit über vielen Vergleichswerten von Wirbellosen. 

Die mit Abstand niedrigsten Effekt-Konzentrationen unter den Fischen fanden Birge et al. (1985 cit. in 

Environment Canada 2001) für die Dickkopfelritze an. Während die 4d-LC50-Toxizität bei 

6570 mg L 
1
 Chlorid liegt, beträgt die Lowest-Observed-Effect Concentration (LOEC) 352 mg L

–1
, die 

No-Observed-Effect Concentration (NOEC) über 33 Tage nur 252 mg L
–1

. 

Zusammenfassend ist für Fische festzuhalten, dass die meisten Süßwasserarten dank einer weit 

entwickelten Osmoregulation Salzkonzentrationen zwischen reinem Süßwasser und Brackwasser bis 

mehrere g L
–1

 Gesamtsalzgehalt ertragen. Die kritischste Phase ist die Embryonalentwicklung, doch 

liegen die Toleranzgrenzen auch hier weit über dem GZÜV-Richtwert von 150 mg L
–1

. Der Vielzahl 

an Arbeiten, die dieses Bild unterstützen, stehen nur sehr wenige gegenüber, die im subletalen 
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chronischen Bereich eine etwas höhere Sensitivität nahelegen. Den niedrigsten Wert (als LOEC) 

geben Birge et al. (1985 cit. in Environment Canada 2001) mit 352 mg L
–1

 Chlorid an. Unter den vier 

biologischen Qualitätselementen im Sinnen der EU-Wasserrahmenrichtlinie weisen die Fische die 

größte Toleranz gegenüber erhöhten Salzgehalten auf. 

 

4.17 Amphibien (Amphibia) 

Die allermeisten Amphibien sind zumindest in einer bestimmten Phase ihrer Entwicklung an 

aquatische Lebensräume gebunden, Einflüsse auf diese Gruppe durch erhöhte Chlorid-Belastung sind 

daher durchaus erwarten. Die Haut von Amphibien ist hoch durchlässig und hängt in ihrer Funktion 

entscheidend von Wasseraufnahme und Respiration ab (Duellman & Trueb 1986). Bei erhöhtem 

Salzgehalt kann der Wasseraustausch der Eier beeinträchtigt (Gosner & Black 1957; Krogh 1939) und 

in der Folge die Entwicklung gestört sein (Gomez-Mestre et al. 2004). Adulte Anuren werden daher 

von Kearney et al. (2012) als besonders sensitiv gegenüber Salinität angesehen. Die Autoren 

konstatieren für Amphibien generell eine geringe Fähigkeit zur Osmoregulation, wobei vor allem 

Kaulquappen und Eier besonders sensibel sind, da deren Osmoregulationsorgane noch nicht voll 

entwickelt sind. In einer Reihe von Arbeiten (z.B. Forman & Alexander 1998; Karraker et al. 2008; 

Karraker & Gibbs 2011) wird daher der Einsatz von Streusalz als signifikante Belastung für 

Amphibienpopulationen angesehen. 

Amphibien können allerdings salzbelastete Gewässer meiden und kurzfristigen Belastungen 

ausweichen. Für den Kaukasus-Salamander ist die Chlorid-Konzentration einer der entscheidenden 

Faktoren für die Wahl des Brutgewässers (Sayım et al. 2009). Besonders ausgeprägt ist die Fähigkeit, 

Gewässer mit unterschiedlichem Salzgehalt zu erkennen, bei manchen wüstenbewohnenden 

Amphibien-Arten, hier vor allem in Hinblick auf die Eignung des Wassers als Quelle für Rehydration 

(Hillyard et al. 1998; Johnson & Propper 2000; Maleek et al. 1999; Sullivan et al. 2000). 

Möglicherweise verfügen auch Arten der gemäßigten Breiten über diese Fähigkeit (Kwasek 2011), 

doch liegen dazu nur wenige gesicherte Belege vor (z.B. Viertel 1999 bei R. temporaria). Sicher ist 

hingegen, dass eine Reihe von Arten eine hohe Standorttreue zeigt und nicht über ausreichend 

Flexibilität in ihrem Verhalten verfügt, um bei Änderungen der Umweltbedingungen andere Gewässer 

aufzusuchen. Das macht sie im Besonderen anfällig gegenüber negativen Umwelteinflüssen. 

Keine Ausweichmöglichkeit haben Amphibien während der Embryonal- und Larvalentwicklung, also 

in einer Lebensphase, in der sie ganz allgemein besonders empfindlich gegenüber widrigen 

Umwelteinflüssen sind (Duellman & Trueb 1986). Erschwerend kommt hinzu, dass die 

Fortpflanzungszeit vieler Amphibienarten in das zeitige Frühjahr fällt, wenn die Salzkonzentrationen 

in Gewässern nach der winterlichen Salzstreuung besonders erhöht sind (Kwasek 2011; Winston et al. 

2012). 

Konkrete Untersuchungen zur Salztoleranz an Amphibien gibt es nur wenige, wobei vor allem jene 

Arten vergleichsweise gut untersucht sind, die als besonders salztolerant gelten, so z.B. der in 

Mangroven SO-Asiens lebende Fejervarya cancrivora, der bis über 17 g L
–1

 Chlorid bzw. Salzgehalte 

bis 39‰ toleriert (Dicker & Elliott 1970; Dunson 1977; Gordon 1962). 
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Die Wechselkröte Bufo viridis wurde bei einer Salinität von deutlich über 20‰ gefunden (Gordon 

1962), die Aga-Kröte Bufo marinus bei >3‰ (Ely 1944). Eine Überlebenswahrscheinlichkeit von 

>50% wies der „ornamented pygmy frog“ (Microhyla ornata) bei 1.8 g L
–1

 Chlorid auf (Padhye & 

Ghate 1992), der in Australien beheimatete braune Baumfrosch (Litoria ewingii) bei 2.56 g L
–1

 

Chlorid (Chinathamby et al. 2006). Pelophylax perezi ist aus Spritzwassertümpeln an der Küste von 

Portugal nachgewiesen (Sillero & Ribeiro 2010) 

Diesen besonders salztoleranten Arten steht eine Reihe von 

Amphibien gegenüber, bei denen bereits geringere 

Konzentrationen Veränderungen in ihrer Physiologie oder 

ihrem Verhalten auslösten. So zeigte der nordamerikanische 

Waldfrosch Rana sylvatica ab 628 mg L
–1

 eine reduzierte 

Überlebenswahrscheinlichkeit (Sanzo & Hecnar 2006). Bei der 

ebenfalls Nordamerikanischen Art Rana clamitans traten ab 

945 mg L
–1

 Missbildungen auf (Karraker 2007a), doch lag die 

Überlebensrate der gleichen Art in einem chronischem 7-Tage-Toxizitätstest mit 161 mg L
–1

 Chlorid 

nur bei 64% (Dougherty & Smith 2006). Eine um 40% geringere Überlebensrate hatten 

Fleckensalamander (Ambystoma maculatum) in ephemeren Tümpeln entlang einer Straße bei 91–

250 mg L
–1

 gegenüber Tieren aus Gewässern, die >50 m von der Straße entfernt waren und eine 

durchschnittliche Chlorid-Konzentration von 7 mg L
–1

 aufwiesen (Karraker 2007b). 

Beeinträchtigungen der Metamorphose wiesen Russell & Collins (2008) für dieselbe Art bei 

300 mg L
–1

 (gegenüber einer Vergleichskonzentration von 8 mg L
–1

) nach, was eine Verlängerung der 

Entwicklungszeit um 1/3 auslöste; bei 900 mg L
–1

 hatte sich die Entwicklungszeit mehr als verdoppelt. 

Im gleichen Versuchsansatz zeigten sich nordamerikanische Grünfrösche tolerant gegenüber 

900 mg L
–1

, während sie nach Kwasek (2011) ab einer EC50 von 219 mg L
–1

 Verhaltensänderungen 

(Vermeidung) zeigten. Der Nördliche Leopardenfrosch (Rana pipiens), der Fleckensalamander 

(Ambystoma maculatum) und der Östliche Molch (Notophthalmus viridescens) zeigten Vermeidungs-

reaktionen (EC50) bei Chlorid-Konzentrationen von 400, 198 bzw. 205 mg L
–1

 (Kwasek 2011). 

Vergleichsweise niedrig (250 mg L
–1

) waren auch die Chlorid-Konzentrationen, bei denen eine andere 

Population von Rana clamitans bereits Missbildungen aufwies. Bei einer nicht näher bezeichneten 

Laubfrosch-Art traten bereits bei etwa 150 mg L
–1

 Chlorid Missbildungen (Karraker 2007b). 

Auch wenn es bei einzelnen Amphibienarten bereits bei niedrigen Chlorid-Konzentrationen 

Beeinträchtigungen geben mag, so sind konkrete Hinweise auf eine Veränderung ganzer 

Amphibiengemeinschaften infolge einer Salzbelastung rar. Ein mit hiesigen Verhältnissen wenig 

vergleichbares Beispiel stammt aus australischen Gewässern, in deren landwirtschaftlich geprägtem 

Umland starke Bewässerung zur Versalzung der Böden geführt hat. Leitfähigkeiten >6000 µS cm
–1

 

verhinderten weitgehend eine erfolgreiche Entwicklung von Amphibien, während bei unter 

3000 µS cm
–1

 keine Beeinträchtigung erkennbar war (Smith et al. 2007). Eine deutlich verringerte 

Artendiversität fanden Russell & Collins (2008) und Collins & Russell (2009) in straßennahen, 

salzbeeinflussten Tümpeln entlang eines Gradienten von 10 bis rund 400 mg L
–1

 Chlorid. Sadowski 

(2001) fand Rana sylvatica und Pseudacris crucifer nur in Bereichen mit Chlorid-Konzentrationen 

<250 mg L
–1

 und konnte generell eine verringerte Abundanz und Diversität der Amphibien in 

Gewässern mit >200 mg L
–1

 Chlorid feststellen. 
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Für heimische Amphibienarten gibt es nur wenige ökotoxikologische Untersuchungen, allerdings 

lassen sich aus Vorkommen und Verbreitung der Arten gewisse Salztoleranzen ableiten. 

Feuersalamander (Salamandra salamandra): Typischer Lebensraum ist der feuchte Laubmischwald, 

die Fortpflanzung findet an kleinen Bächen und Quelltümpeln statt. Es gibt keine Vorkommen in den 

hinsichtlich einer Chloridbelastung besonders kritischen Gebieten Weinviertel und Burgenland (ÖGH 

2012). Nachdem vom Weibchen fast fertig entwickelte Larven geboren und ins Wasser abgesetzt 

werden, besteht im Falle erhöhter Chlorid-Konzentrationen keine Gefahr für die sensiblen 

Entwicklungsstadien während der Metamorphose. 

Alpen-Salamander (Salamandra atra): Die Art kommt zwischen 600 und 2500 m Seehöhe vor, d.h. in 

eher abflussreicheren Gebieten (ÖGH 2012). Es ist daher davon auszugehen, dass der Alpen-

Salamander der Gefahr erhöhter Chlorid-Konzentrationen weniger ausgesetzt ist als andere Arten. 

Nachdem die Weibchen der Alpensalamander fertig metamorphosierte Jungtiere zur Welt bringen, ist 

– noch deutlicher ausgeprägt als beim Feuersalamander – keine Exposition der Entwicklungsstadien 

gegenüber negativen stofflichen Einflüssen gegeben. Die Fortpflanzung ist vom Aufsuchen eines 

Gewässers unabhängig. 

Der Berg- oder Alpenmolch (Ichthyosaura alpestris) kommt vor allem in Höhenlagen ab 1300 m 

Seehöhe vor, aber auch ab 300 m (Wienerwald). Er besiedelt Tümpel und Weiher, auch Moorgewässer 

(ÖGH 2012). Nachdem der Bergmolch in weiten Teilen Niederösterreichs und des Burgenlandes fehlt, 

werden viele Bäche und Gräben, die aufgrund der geringen Wasserführung potenziell erhöhte Chlorid-

Konzentrationen aufweisen, nicht besiedelt. Konkrete Nachweise aus chloridbelasteten Gewässern 

sind nicht bekannt. 

Der Kammmolch (Triturus cristatus) ist schwerpunktmäßig im Mühl- und Waldviertel, im Flachgau 

und Innviertel sowie in Vorarlberg, meist zwischen 200 und 600 m, anzutreffen, wo er permanente 

stehende Gewässer als Laich- und Wohngewässer bevorzugt (ÖGH 2012). Ähnliche Lebensräume im 

Süden Österreichs und im Alpenraum besiedelt der Alpenkammmolch (Triturus carnifex). Beide Arten 

fehlen im Weinviertel und Burgenland. 

Der Donaukammmolch (Triturus dobrogicus) ist vor allem am Ostrand Österreichs unter <200 m 

anzutreffen. Sein Lebensraum sind temporäre stehende Gewässer (ÖGH 2012). Nachdem die Art auch 

im Neusiedler See-Gebiet und Seewinkel vorkommt, ist eine gewisse Toleranz gegenüber erhöhten 

Salzkonzentrationen anzunehmen. Csarmann (2008) fand die Art im Oberen Schrändlsee bei Chlorid-

Konzentrationen bis 201 mg L
–1

. 

Sehr weit in Österreich verbreitet ist der Teichmolch (Lissotriton vulgaris). Der Schwerpunkt des 

Vorkommens liegt im Flachland Nieder- und Oberösterreichs, Wiens und des Burgenlandes, er kommt 

aber auch bis über 2000 m vor. In ihrer Diplomarbeit über die Amphibien des Seewinkels wies 

Csarmann (2008) den Teichmolch aus dem Oberen Schrändlsee bei 201 mg L
–1

 Cl
–
 nach. 

Die Rotbauchunke (Bombina bombina) ist meist <200 m Seehöhe anzutreffen, unter anderem auch im 

Weinviertel und im Gebiet des Neusiedler Sees (Grabenhofer 2004). Lebensraum sind permanente und 

temporäre stehende Gewässer, primär in den großen Aulandschaften Ostösterreichs, aber auch in 

künstlichen Habitaten wie Ziegelteichen (ÖGH 2012). Erwachsene Unken sowie Jungtiere bewohnen 

nach der Eiablage auch andere Gewässer wie Tümpel, Lacken oder Gräben, welche aber nicht zur 
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Reproduktion genutzt werden. Das Verbreitungsgebiet lässt eine gewisse Toleranz gegenüber erhöhten 

Salzgehalten vermuten. Für die Populationen des Seewinkels in Nordburgenland gibt Fischer-Nagel 

(1977) eine kritische Natrium-Konzentration, aber welcher keine Fortpflanzung und kein Wachstum 

der Larven mehr möglich ist, mit 500 mg L
–1

 an. 

Der Lebensraum der Gelbbauchunke (Bombina variegata) liegt zwischen 200 und 800 m (bis 1900 m) 

Seehöhe; es sind meist kleinere Tümpel, Teiche und Weiher. Das Weinviertel und das Nord-

Burgenland werden nicht besiedelt. Gesicherte Angaben zur Salztoleranz gibt es keine. Auf 

http://www.museumkiev.org findet sich der vage Hinweis, dass Gelbbauchunken weniger 

anspruchsvoll sein sollen als Rotbauchunken und auch hohe Salzgehalte tolerieren. 

Die Knoblauchkröte (Pelobates fuscus) besiedelt tiefere Lagen zwischen 115 und 560 m Seehöhe, 

meist <200 m, somit also Oberösterreich, Niederösterreich, Wien, Burgenland und die Steiermark. 

Nach den Salztoleranz-Untersuchungen von Fischer-Nagel (1977) ist die Knoblauchkröte ähnlich 

salztolerant wie die Grünfrösche (s.u.). 

Die Erdkröte (Bufo bufo) ist weit in Österreich verbreitet und vergleichsweise anspruchslos. Auch das 

Neusiedler-See-Gebiet und der Seewinkel werden besiedelt, was eine gewisse Salztoleranz erwarten 

lässt. In Deutschland besiedelt die Erdkröte sogar Brackwasserhabitate. 

Die Kreuzkröte (Bufo calamita) ist in Österreich nur aus Gmünd/Naglberg und dem Lechthal/ Tirol 

bekannt (ÖGH 2012). Die Art gilt als salztolerant (Sinsch et al. 1992) und wurde beispielsweise aus 

englischen Gewässern mit Chlorid-Konzentrationen bis 2.44 g L
–1

 nachgewiesen (Beebee 1985). 

Klinge & Winkler (2005) geben eine Salztoleranz bis 5‰ an, für dänische Gewässer sogar bis 8‰. 

Auch für Brackwasserbereiche an der schleswig-holsteinischen Nordseeküste ist die Kreuzkröte belegt 

(Dierking 1994). Nach Sinsch (1988 cit. in Klinge & Winkler 2005), kann die Art die 

Salzkonzentration des Nordseewassers etwa eine Stunde überleben. Für Kreuzkröten-Larven liegt die 

LC100;2h bei 2.8 g L
–1

 (Andren & Nilson 1979; 1985), die LC100;96h bei 1.7 g L
–1

 (Mathias 1971 cit. in 

Bregulla 1986). Gomez-Mestre et al. (2004) verwiesen jedoch auf indirekte Effekte erhöhter 

Salzexposition, insbesondere einer verlangsamte Entwicklungsrate. Auch wenn das keinen Effekt auf 

die Endgröße der Kaulquappen und der adulten Tiere hat, so ist damit eine längere Entwicklungszeit 

verbunden. Dadurch besteht die Gefahr der Austrocknung des Gewässers. 

Die Wechselkröte (Bufo viridis) gilt unter den heimischen Arten als jene mit der höchsten 

Salztoleranz. Sie kommt vor allem in Ost-Österreich zwischen 200 und 400 m vor und besiedelt selbst 

die Salzlacken im burgenländischen Seewinkel (ÖGH 2012). Es liegt eine Reihe von Nachweisen auch 

aus Brackwasserhabitaten an der Nord- und Ostsee bis 8‰ (Klinge & Winkler 2005) und aus 

Rumänien bis 29‰ (Gordon 1962) vor. In seinen Versuchen an Anuren aus dem Seewinkel belegte 

Fischer-Nagel (1977) eine Salztoleranz bis 6 g L
–1

 Na
+
 und 7.5 g L

–1
 SO4

2–
. 

Der Laubfrosch (Hyla arborea) ist eher im Flachland, unter anderem auch im Weinviertel und im 

Neusiedler-See-Gebiet anzutreffen, aber auch bis 1200 m Seehöhe. Er besiedelt kleine, temporäre 

Gewässer ebenso wie Seen (ÖGH 2012). Abgesehen vom Vorkommen im Neusiedler-See-Gebiet gibt 

es keine Hinweise auf die Salztoleranz der Art. In den Salzlacken des Seewinkels wies Csarmann 

(2008) eine uneingeschränkte Rufaktivität des Laubfroschs in Gewässern bis >4000 µS cm
–1

 nach. 

http://www.museumkiev.org/
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Eine weitere Art des Flachlandes ist der Moorfrosch (Rana arvalis). Es ist auch aus dem Neusiedler-

See-Seewinkel-Gebiet bekannt, ebenso aus Gewässern entlang der Donau und March, nicht hingegen 

aus dem Weinviertel. Der Moorfrosch besiedelt Augewässer, Moore, aber auch Grabensysteme und 

Fischteiche (ÖGH 2012). In einer Studie an Gewässern im Nationalpark Vorpommern (Lutz 2012) 

fehlt die Art in brackwasserführenden Gräben, was der Autor auf den Salzgehalt zurückführt. Nach 

Klinge & Winkler (2005) können aber auch schwach salzbeeinflusste Gewässer bedeutende 

Laichpopulationen aufweisen und verweisen auf zahlreiche Funde in den Küstenniederungen der 

Ostsee. 

Der Springfrosch (Rana dalmatina) ist fast überall im Flachland zu finden, fehlt aber in den Alpen. 

Auch die Gewässer des Neusiedler-See-Gebiets und des Weinviertels (Altarme, Seen, Teiche, auch 

kleinere Gewässer) gehören zu seine Wohn- und Laichhabitaten (ÖGH 2012). 

Der Grasfrosch (Rana temporaria) ist in Österreich weit verbreitet, im Flachland aber eher weniger 

anzutreffen. Er fehlt auch in den Augewässern der March, im Weinviertel und im Neusiedler-See-

Gebiet (ÖGH 2012). Aus Deutschland sind Nachweise aus Gewässern mit Chlorid-Konzentrationen 

bis 2.3 g L
–1

 bekannt; die Mortalität der Kaulquappen stieg erst bei 2 g L
–1

 NaCl (Viertel 1999). 

Ackrill et al. (1969) geben für R. temporaria und Pelophylax esculentus Toleranzgrenzen von 7‰ 

Gesamtsalzgehalt an, allerdings waren in der Anfangszeit der von den Autoren über zwei Monate 

durchgeführten Testläufe gelegentlich eine erhöhte Mortalität festzustellen. Klinge & Winkler (2005) 

erwähnen eine erfolgreiche Reproduktion in schwach salzwasserbeeinflussten Habitaten in der Nähe 

der Nordseeküste. Bei Chlorid-Konzentrationen um 300 mg L
–1

 verringert sich jedoch die 

Überlebensrate und die Aktivität der Tiere (Winkler & Forte 2011). Denoël et al. (2010) stellten bei 

Exposition von Grasfrosch-Kaulquappen gegenüber 300 mg L
–1

 Chlorid keine negativen Effekte auf 

Wachstum und Überlebensrate fest, sehr wohl aber im Schwimmverhalten, das mit Video-Kontrolle 

dokumentiert wurde. Die Autoren schließen negative Konsequenzen auf den langfristigen Erfolg nicht 

aus. 

Die Wasserfrosch-Gruppe mit dem kleinen Wasserfrosch (Pelophylax lessonae), dem Teichfrosch (P. 

kl. esculentus) und dem Seefrosch (P. ridibundus) ist in den flacheren Gebieten Österreichs weit 

verbreitet. Die drei Vertreter besiedeln auch den Neusiedler See und angrenzende Gewässer im 

Seewinkel (Grillitsch & Grillitsch 1984; Häupl 1982; Tunner & Dobrowsky 1976). Csarmann (2008) 

belegte hier eine erfolgreiche Metamorphose im Nördlichen Silbersee bei bis zu 161 mg L
–1

. In seiner 

Diplomarbeit über die Anuren des Seewinkels gibt Fischer-Nagel (1977) eine kritische 

Ionenkonzentration, aber welcher keine Fortpflanzung mehr möglich ist, mit >1300 mg L
–1

 Na
+
 und 

1500 mg L
–1

 SO4
2–

 an, und bezeichnet die Art als „weniger alkalinitätsempfindlich“ als die 

Rotbauchunke. Ein Wert von um 2000 mg L
–1

 SO4
2–

 ist nach Fischer-Nagel (1977) für die 

Larvenentwicklung von P. esculenta kritisch. Eine vergleichsweise hohe Toleranz der Grünfrösche 

bestätigen Funde in Brackwassergräben in Vorpommern, wenngleich die Dichten in dort geringer sind 

als in nahe gelegenen Süßwasserhabitaten (Lutz 2012). 

Zusammenfassend ist festzuhalten, dass für mehrere Amphibienarten Österreichs eine Salztoleranz 

bis über 1000 mg L
–1

 Chlorid belegt. Konkrete Hinweise darauf, dass manche heimische Arten eine 

besonders geringe Salztoleranz aufweisen, gibt es nicht – auch wenn dies unter Berücksichtigung der 

knappen Datenlage nicht auszuschließen ist. Jene Arten, über deren Salztoleranz am wenigsten 
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bekannt ist (Feuer- und Alpen-Salamander, Berg- und Kammmolch, Gelbbauchunke) kommen in 

Gebieten wenig oder kaum vor, in denen kritische Chlorid-Konzentrationen infolge Streusalz-

Ausbringung am häufigsten auftreten (v.a. abflussschwache Gewässer im Weinviertel und 

Burgenland). Aus Freilandarbeiten wie auch aus chronischen Toxizitätstests ist jedoch bekannt, dass 

bereits Konzentrationen von 150–300 mg L
–1

 geringfügige negative auf Amphibienpopulationen 

haben können. Somit erweisen sich Amphibien jedenfalls als sensitiver als beispielsweise Fische und 

viele Evertebraten. 

 

4.18 Resümee 

In den vorangegangenen Kapiteln wurden Informationen zur Salztoleranz aus Freilanddaten 

und Labortests aquatischer Pflanzen und Tiere zusammengetragen. Es ergibt sich daraus ein äußerst 

vielschichtiges Bild. Für viele Arten sind Vorkommen bei Chlorid-Konzentrationen belegt, die im 

Bereich von mehreren g L
–1

 liegen. Das wird durch die Daten aus zahlreichen, vor allem akuten, 

Toxizitätstests bestätigt. Es gibt aber auch Hinweise auf eine Sensitivität einzelner Gruppen im 

Bereich wenige 100 mg L
–1

, teilweise sogar <100 mg L
–1

. 

Auch bei eindeutigen Befunden und statistisch abgesicherten Testreihen bleibt immer offene Fragen, 

da jedes Ergebnis stark von den Rahmenbedingungen abhängt und bei geänderten Verhältnissen ganz 

anders aussehen mag. 

Bei der Durchsicht der Fachliteratur zur Salztoleranz drängen sich vor allem drei Fragen auf: 

1. Können die Ergebnisse von Chlorid-Toxizitätstests direkt auf das Freiland übertragen werden? 

2. Kann aus dem Vorkommen einer Art bei erhöhten Salzgehalten in einem bestimmten 

Gewässer geschlossen werden, dass die gleiche Art auch andernorts erhöhte Salzbelastungen 

toleriert? 

3. Kann aus dem Fehlen von Nachweisen bei höheren Chlorid-Konzentrationen auf eine 

Salzempfindlichkeit geschlossen werden? 

Keine dieser drei Fragen kann vorbehaltlos mit ja beantwortet werden. Labortests bieten zweifellos 

eine wichtige Grundlage zur Bewertung der Salzempfindlichkeit und können unser Verständnis der 

physiologischen Mechanismen vertiefen. In Kap. 3 und 4.2 wurden aber auch wesentliche 

Einschränkungen von Labortests angesprochen. Sie betreffen vor allem die Auswahl und Herkunft der 

Testorganismen, andere Einflussgrößen wie die Wasserhärte oder die Temperatur, Fragen der 

Akklimatisation und die Expositionsdauer. In der Gesamtbetrachtung der Toxizitätstests ist vor allem 

die Auswahl der Testorganismen kritisch zu hinterfragen. Es ist sicherlich kein Zufall, dass 

Toxizitätstests tendenziell eher mir jenen Arten durchführt wurden, die leicht zu beschaffen und unter 

Laborbedingungen zu halten sind. 

Nachweise aus dem Freiland, teilweise auch Mesokosmos-Versuche, integrieren unterschiedliche 

Rahmenbedingungen und geben damit Auskunft über die Salztoleranz von Organismen unter 

bestimmten Verhältnissen. Dies betrifft sowohl abiotische Faktoren als auch biotische Interaktionen 

mit anderen Organismengruppen. Einschränkungen in der Aussage bestehen in zweierlei Hinsicht: 

Zum einen stehen uns Informationen zu erhöhten Salzkonzentrationen im Freiland oft nur von 
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Gewässern zur Verfügung, welche auch durch andere Stressoren betroffen sind. Die dort 

vorkommenden Arten sind daher oft generell tolerant und nicht repräsentativ für die ganze Bandbreite 

stenöker und euryöker Pflanzen und Tiere. Wie bei den Labortests führt auch hier die selektive 

Betrachtung toleranter Arten zu einem verzerrten Gesamtbild. 

Zum anderen ist allein aus dem Vorkommen bei bestimmten Chlorid-Konzentrationen nicht direkt auf 

eine uneingeschränkte Toleranz zu schließen. Es kann durchaus sein, dass Arten im Freiland zwar 

noch bei erhöhten Salzgehalten anzutreffen sind, aber bereits im subletalen Bereich Stresssymptome 

zeigen. Verringerte Wachstumsraten oder ein eingeschränkter Reproduktionserfolg infolge einer 

Salzbelastung können auf Populationsebene mitunter erst Monate oder Jahre später spürbar werden. 

Ein Beispiel dafür bieten möglicherweise die Amphibien: Für diese Gruppe sind Ausfälle einzelner 

Arten infolge des Einsatzes von Streusalz im Winter gut belegt; in Österreich besiedeln Amphibien 

aber auch Retentionsfilterbecken entlang von Autobahnen, die sehr hohe Konzentrationen von Chlorid 

(und anderen Schadstoffen) aufweisen (unpubl.). Aus diesen Vorkommen ist nur zu schließen, dass 

bestimmte Arten im Adultstadium für einen gewissen Zeitraum hohe Chlorid-Belastungen tolerieren 

(denen sie dank ihrer Mobilität aber auch kurzfristig wieder entkommen könnten). Ob in den 

Retentionsfilterbecken auch eine erfolgreiche Reproduktion stattfindet, ist ungewiss. Es ist sogar 

denkbar, dass diese künstlichen Gewässer Amphibien von anderen Standorten, die für die 

Embryonalentwicklung und der Wachstum der Kaulquappen geeigneter wären, „fernhalten“ und damit 

langfristig zu einer Schwächung der Population beitragen. 

Nachweise aus dem Freiland lassen zudem keine gesicherten Aussagen zur Salztoleranz bei anderen 

Verhältnissen zu, insbesondere bei Änderung komplexer biotischer Interaktionen (z.B. 

Verschiebungen in den Nahrungsbeziehungen, höhere Wassertemperatur) und hinsichtlich 

Akklimatisation und Expositionsdauer. 

Die dritte Frage zur Sensitivität von Arten, für die (noch) keine Nachweise bei erhöhten Salz-

belastungen vorliegen, ist sicherlich am kritischsten zu sehen. Grundsätzlich wurden auch andere, 

erfolgreiche Bewertungssysteme auf reinen Freilanddaten aufgebaut, beispielsweise das 

Saprobiensystem nach Kolkwitz & Marsson (1902) oder das Halobiensystem nach Ziemann (1982). 

Zur saprobiellen Toleranz steht uns jedoch mittlerweile ein Datensatz aus mehr als 100 Jahren zur 

Verfügung, auch die Salzindikation von Diatomeen ist in den vergangenen 30 Jahren oft überprüft und 

evaluiert worden. Die in den letzten Jahren entwickelten Indices zur Bewertung von 

Chloridbelastungen, insbesondere bei den Evertebraten (Haybach 2010; Williams et al. 1999) sind hier 

mit deutlich mehr Unsicherheiten behaftet. Ein Beispiel dafür ist die Gemeine Wasserflorfliege Sialis 

lutaria, die nach Haybach nur bis 400 mg L
–1

 Chlorid nachgewiesen und daher in Haloklasse 5 

eingestuft wurde, nach Toxizitätstest jedoch erst bei 6 000 mg L
–1

 (und damit in etwa isotonischen 

Verhältnissen zwischen Ausmedium und Hämolymphe) eine erhöhte Mortalität zeigt. Ebenso wird die 

Gemeine Sumpfschnecke Stagnicola palustris von Haybach nur für Gewässer <100 mg L
–1

 Chlorid 

angegeben und in Haloklasse 3 eingestuft, kommt aber im Neusiedler-See-Gebiet bis zumindest 

400 mg L
–1

 vor. 

Analog dem Ansatz der Sediment-Quality-Triad in der Bewertung von sedimentgebundenen 

Schadstoffen (Chapman 1990; Wolfram et al. 2012) ist nur in der Zusammenschau von 

Immissionsdaten zur Chloridbelastung, Daten aus Toxizitätstests und Felddaten zum Vorkommen und 
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Fehlen von Organismen bei bestimmten Salzkonzentrationen eine Gesamtbild zu gewinnen. Unter 

Berücksichtigung der zuvor diskutierten Einschränkungen lassen sich daher folgende allgemeine 

Schlüsse zur Salztoleranz aquatischer Organismen ziehen: 

Unter den vier biologischen Qualitätselementen weisen Algen vor den Höheren Wasserpflanzen die 

höchste Sensitivität gegenüber erhöhten Salzgehalten auf. Wirbellose sind tendenziell weniger 

empfindlich als aquatische Pflanzen, Fische am geringsten. Eine vergleichsweise hohe Sensitivität 

weisen auch Amphibien auf, welche noch vor den Wirbellosen einzureihen wären. 

Innerhalb der Evertebraten weisen Insekten und Amphipoden mehrheitlich eine hohe Toleranz 

gegenüber Chlorid-Konzentrationen bis in den Gramm-pro-Liter-Bereich auf. Andere Evertebraten-

Gruppen sind empfindlicher, Konkrete Hinweise darauf gibt es bei Oligochaeten, Kleinkrebsen und 

vor allem den Muscheln (als Glochidien). 

Die vier BQE gemäß EU-WRRL und die Amphibien lassen sich hinsichtlich ihrer Salztoleranz somit 

wie folgt reihen: 

Algen > Makrophyten > Amphibien > Wirbellose > Fische 

Die hohe Toleranz von Fischen gegenüber Chloridstress ist rein physiologisch betrachtet verständlich, 

da diese Gruppe unter den aquatischen Organismen die am weitesten entwickelten und komplexesten 

Mechanismen zur Osmoregulation besitzen. Auch die tendenziell höhere Salztoleranz von Insekten 

gegenüber manchen anderen Gruppen von Evertebraten ist in physiologischer und morphologischer 

Hinsicht erklärbar. Sie verfügen über eine eingeschränkt durchlässige Cuticula, zum Teil auch über 

osmoregulatorische Organe wie Analpapillen oder Kiemen. In beiden Gruppen liegt die letale 

Außenkonzentration in Akuttests oftmals in jenem Bereich, der auch der Konzentration der 

Körperflüssigkeiten entspricht (Isotonie). Auch Kefford et al. (2005) sehen in den Insekten innerhalb 

der Wirbellosen die Gruppe mit der höchsten Salztoleranz, gefolgt von Crustaceen und Nicht-

Arthropoden. 

Auch wenn die unterschiedliche Sensitivität der vier BQE (und der Amphibien) recht offensichtlich 

ist, so ist unser Wissen bei vielen Arten noch sehr unvollständig. Vor allem die chronischen 

Wirkungen niedriger Konzentrationen und die längerfristigen Auswirkungen über mehrere 

Generationen hinweg sind noch unzureichend erforscht. Wenig bekannt ist auch, welche Bedeutung in 

diesem Zusammenhang die Lebensweise von Wirbellosen hat. Sessile und wenig mobile Formen (z.B. 

Muscheln, Kaulquappen) sind vermutlich mehr betroffen als Arten, die den Lebensraum können (z.B. 

Wasserwanzen). Arthropoden sind sicherlich auch während der Häutung und Metamorphose 

empfindlicher. Es ist denkbar, dass in diese Phase die Osmoregulation über die – kurzfristig stärker 

wasserdurchlässige – Cuticula weniger gut funktioniert. 
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Tabelle 3 gibt einen Überblick über Taxa mit vergleichsweise geringer Chloridtoleranz (Angaben in 

NaCl wurden mit dem Faktor 0.6066 in Chlorid umgerechnet). 

Tabelle 3. Übersicht über Taxa mit geringer Chloridtoleranz. 

mg L
–1

 Cl
–
 Effekt Referenz 

 Algen (Phytobenthos & Phytoplankton)  

>30 Verschwinden der Dinoflagellaten aus calciumarmen 

norwegischen Seen 

Wike et al. (2012) 

34 EC50-Wert für Rhodomonas lacustris Wike et al. (2012) 

12 bis 235 Verschiebungen in der Artenzusammensetzung von 

Goldalgen 

Environment Canada 

(2010) 

 Höhere Wasserpflanzen (Makrophyten)  

50 Verdreifachung der Einzelpflanzen der Kleinen 

Wasserlinse (Lemna minor) im chronischen Test 

gegenüber einer Vervierfachung in der Kontrollreihe 

Samacá (unpubl. ms). 

100 Verringerung der Photosynthese bei der Kanadischen 

Wasserpest (Elodea canadensis) und dem Flutenden 

Hahnenfuß (Ranunculus fluitans) 

Zimmermann-Timm 

(2007) 

100 Verdrängung des Rauen Hornblatts (Ceratophyllum 

demersum) durch das Ährige Tausendblatt (Myriophyllum 

spicatum) 

Samacá (unpubl. ms) 

245 Hemmung von Produktion und Wachstum von drei 

Laichkrautarten (Potamogeton lucens, P. perfoliatus, P. 

nodosus) 

van den Brink & van 

der Velde (1993) 

164  710 Verschwinden des Rauen Hornblatts (Ceratophyllum 

demersum) 

(Hallock & Hallock 

1993) 

182  607 Verringerte Keimung von Makrophyten (Brock et al. 

2005) 

 

 Plattwürmer (Turbellaria)  

746 Verhaltensänderungen bei Dugesia gonocephala  Palladini et al. (1980) 

 Weichtiere (Gastropoda)  

42 24h-EC10 bei Glochidien der Großmuschel Epioblasma 

torulosa rangiana 

Gillis (2011) 

24 24h-EC10 bei Glochidien der Großmsuchel Lampsilis 

fasciola (nicht signifikant) 

Bringolf et al. (2007) 

113 24h-EC50 bei Glochidien der Großmuschel Lampsilis 

fasciola 

Gillis (2011) 

121 Verringerte Geburtenrate bei Musculium securis in 60–

80d-Test 

Mackie (1978) 

600 bei 18–20 °C Einbußen in der Kondition bei der 

Dreikantmuschel (Dreissena polymorpha) 

Kilgour et al. (1994) 

 Wenigborster (Oligochaeta)  

366 Erste Reaktionen von Lumbriculus variegatus in 28-d-

Toxizitätstest 

Elphick et al. (2011) 

474 Subletale Effekte bei T. tubifex (Reduktion der 

Bewegungen) 

Khangarot (1991) 

 Krebstiere (Crustacea)  

(100) Hohe Mortalität von Gammarus minus innerhalb weniger 

Stunden (methodisch sehr unsicherer Befund!) 

Crosset et al. (2007) 
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mg L
–1

 Cl
–
 Effekt Referenz 

182 Verringerter Schlupf planktischer Kleinkrebse Brock et al. (2005) 

500 Negative Effekte in chronischen Tests beim 

Ruderfußkrebs Boeckella hamata 

Hall & Burns (2001) 

600 Erste toxische Effekte bei Ceriodaphnia dubia in Biotests Corsi et al. (2010) 

 Fische  

352 33d-LOEC für die Dickkopfelritze (Pimephales promelas)  

 Amphibien  

150 Missbildungen bei einer Laubfrosch-Art Karraker (2007b) 

161 Überlebensrate von Rana clamitans im chronischen 7-

Tage-Toxizitätstest nur 64% 

Dougherty & Smith 

2006 

198 EC50 beim Fleckensalamander (Ambystoma maculatum) Kwasek (2011) 

>200 Verringerte Abundanz und Diversität der Amphibien Sadowski (2001) 

205 EC50 beim Östlichen Molch (Notophthalmus viridescens) Kwasek (2011) 

219 EC50 beim Nord-Amerikan. Grünfrosch Kwasek (2011) 

91–250 Verringerung der Überlebensrate des Flecken-

Querzahnmolchs (Ambystoma maculatum) um 40% 

Karraker 2007b 

250 Missbildungen bei Rana clamitans Karraker (2007b) 

300 Beeinträchtigungen der Metamorphose und Verlängerung 

der Entwicklungszeit um 1/3 beim Flecken-

Querzahnmolch 

Russell & Collins 

(2008) 

300 Verringerte Überlebensrate und Aktivität von Rana 

temporaria 

Winkler & (Forte 

2011) 

300 Verändertes Schwimmverhalten von Rana temporaria Denoël et al. (2010) 

10–400 Deutlich verringerte Artendiversität entlang eines 

Gradienten 

Russell & Collins 

(2008) 

400 EC50 beim Nördlichen Leopardenfrosch (Rana pipiens) Kwasek (2011) 

628 Reduzierte Überlebenswahrscheinlichkeit beim 

nordamerikanischen Waldfrosch Rana sylvatica 

Sanzo & Hecnar 2006) 
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5 Ökologische Bewertung und 

Grenzwerte 
5.1 Vorbemerkung 

In der Fachliteratur wurden im Laufe der letzten Jahrzehnte verschiedene Ansätze entwickelt, 

um die Auswirkungen von Salzbelastungen auf aquatische Organismen aufzeigen zu können. Meist 

wurden sie auf Grundlage von Freilanddaten entwickelt – mit all den im vorangegangenen Kapitel 

diskutierten Einschränkungen und Vorbehalten. 

Was eine klare Indikation des Stressors Salz erschwert, ist der Umstand, dass Salzbelastung häufig mit 

anderen Beeinträchtigungen der Wasserqualität (Kefford et al. 2002), aber auch mit hydromorpho-

logischen Eingriffen einhergeht (Lymbery et al. 2003). Unter Multi-Stressor-Bedingungen lassen sich 

ökologische Veränderungen vielfach nicht klar interpretieren. Das gilt im Besonderen in der Nähe von 

Straßen, welche vielfältige Auswirkungen auf die Umwelt haben (Trombulak & Frissell 2000). Häufig 

kommen saprobielle und Salzbelastungen gemeinsam vor, auch wenn sie – wie Haybach (2010) 

vermutet – „sehr wahrscheinlich“ unabhängig voneinander wirken mögen. Moog et al. (2010) konnten 

in ihrer Auswertung von Monitoringdaten aus Österreich keinen Zusammenhang zwischen 

saprobieller Toleranz und und Chloridtoleranz nachweisen (allerdings innerhalb eines sehr kurzen 

Salzgradienten). 

 

5.2 Bestehende Bewertungsansätze 

5.2.1 Ciliaten 

Rustige et al. (1997) und Nolting & Rustige (1998) entwickelten auf Grundlage der Untersuchungen 

von Albrecht (1983, 1986) ein Bewertungsverfahren für Ciliaten. Das Verfahren hat in der 

Fachliteratur bisher kaum ein Echo gefunden. Konkrete Anwendungsbeispiele gibt es nicht. Beisel et 

al. (2011) führen das – abgesehen von taxonomischen Schwierigkeiten – darauf zurück, dass die 

Ergebnisse nicht als Index zusammengefasst werden können. 

 

5.2.2 Algen 

Blinn et al. (2004) untersuchten Kieselalgen aus 56 stehenden Gewässern Westaustraliens und 

entwickelten auf Grundlage der Freilanddaten einen Index of specific conductance (SCI). Er beruht 

auf der relativen Häufigkeit von 165 Diatomeentaxa, welche je nach Vorkommen entlang eines 

Gradienten von 50 bis 247 000 µS cm
–1

 eingestuft sind. Der Index wurde anhand multivariater 

Ordinationsmethoden entwickelt und ist eine Funktion aus Art-Stetigkeit („occurrence“) und Salinität. 

Bei van Dam et al. (1994) und Dell’Uomo (2004) ist eine Bewertung des Salzgehalts in ein 

Gesamtbewertungsverfahren eingebettet. Van Dam et al. (1994) unterscheiden vier Klassen, wobei 

die erste reines Süßwasser mit einer Chlorid-Konzentration <100 mg L
–1

 und die zweite bereits leicht 
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brackige Verhältnisse (<500 mg L
–1

 Chlorid) beschreibt. Die dritte und vierte Klasse reichen bereits in 

mäßig brackige und brackige Bereiche hinein (0.5–1 g L
–1

 und 1–5 g L
–1

). Der EPI-D Index von 

Dell’Uomo (2004) beruht auf der Empfindlichkeit von Algen gegenüber dem Mineralisierungsgrad 

(vor allem Chlorid) und der Nährstoffsituation und wird in 5 Klassen und 4 Zwischenklassen 

eingeteilt. Der Index wurde unter anderem an italienischen Fließgewässern angewandt und 

ermöglichte dort eine Charakterisierung des Tena-Flusses (Leitfähigkeit 1500–3000 µS cm
–1

; 600–

780 mg L
–1

 Chlorid) anhand der Diatomeen-Flora (Torrisi et al. 2008 cit. in Beisel et al. 2010). 

Eine spezifische Bewertung der Salinität anhand von Diatomeen entwickelte Ziemann (1971, 1982): 

den Halobienindex (Ziemann et al. 1999). Das Verfahren baut wie jene von van Dam et al. (1994) 

und Dell’Uomo (2004) auf den frühen Untersuchungen von Kolbe (1927), Hustedt (1957) und 

Simonsen (1962) auf. Es gibt vier Hauptklassen, denen jede Indikatorart zugeordnet wird (nach 

Ziemann & Schulz 2011): 

1. polyhalob (Salinität ≥30‰, euryhaline Arten auch <30‰) 

2. mesohalob 

a. euryhalin mesohalob (Salinität 10–30‰) 

b. α-mesohalob (NaCl mind. Salinität 10‰) 

c. β-mesohalob (Salinität 2–10‰) 

3. oligohalob 

a. halophil 

b. indifferent 

4. halophob (haloxen) 

Der Halobienindex H errechnet sich aus dem relativen Anteil der Indikatorarten: 

𝐻 =
∑ℎ𝐻 − ∑ℎ𝑥

∑ℎ
∙ 100 

Σ hH = Abundanz polyhalober, mesohalober und halophiler Indikatorarten 

Σ hx = Abundanz haloxener Arten 

Σ h = Gesamtabundanz aller gefundenen Arten 

Halobienindizes um 0 kennzeichnen typische Süßgewässer, ab +30 beginnt der Bereich mäßiger 

Versalzung (Schaumburg et al. 2012): 

 

Limnische Gewässer  Charakterisierung Index 

infrahalob  extrem elektrolytarme, saure Gewässer < –30 

γ-oligohalob schwach gepufferte, elektrolytarme Gewässer –30 … < –10 

β-oligohalob typisches Süßwasser –10 … < +10 …15 

α-oligohob gering versalzt +10 … 15 – < +30 

Salzgewässer     

β-mesohalob mäßig versalzt +30 – < +50 

α-mesohalob stark versalzt +50 – < +75 

polyhalob extrem stark versalzt ≥75 
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In versalzten Gewässern sind häufig Massenvorkommen halophiler und/oder mesohalober Arten 

anzutreffen. Erfolgt die Berechnung des Halobienindex auf der Grundlage prozentualer Häufigkeiten, 

hat dies zur Folge, dass individuenarme Vorkommen indikativer Arten unterbetont werden. Die 

Berechnung des Halobienindex wird daher auf der Basis von Abundanzen vorgenommen (Ziemann et 

al. 1999). Dazu müssen die aus der Zählung resultierenden Prozentwerte wie folgt in Abundanzwerte 

transformiert werden: 

 Prozentuale Häufigkeit Abundanz 

 <1.0% 2 

 1.0 bis ≤2.5% 3 

 2.5% bis ≤10.0% 5 

 10.0% bis ≤25.0% 7 

 >25.0% 9 

Das Halobiensystem wurde mehrmals erfolgreich an deutschen Flüssen angewandt (Busse et al. 1999; 

Gutowski et al. 2006; Ziemann & Schulz 2011), Mischke (2005) weitete das für benthischen 

Diatomeen entwickelte Verfahren auf das Plankton großer Flüsse aus. Hinsichtlich der Probenahme 

empfehlen Ziemann & Schulz (2011) eine Aufnahme im Herbst, da es im Frühjahr saisonal bedingt zu 

einem raschen Wechsel von Arten kommt. Bäthe & Coring (2010) führen an, dass der Halobienindex 

in hocheutrophen Gewässern in der Regel leicht erhöht ist, da viele eutraphente Taxa zugleich als 

halophil gelten und so zu relativ hohen Halobienindizes beitragen. 

Konkrete Anwendungsbeispiele des Halobienindex ist der Fluss Urbach, der einen Rückgang der 

Chlorid-Belastung von 25.4 auf 1.2 g L
–1

 erfuhr, und sein Vorfluter Helbe (von 3.7 auf 0.2 g L
–1

). 

Busse et al. (1999) konnten die Verbesserung anhand des Halobienindex gut nachverfolgen (Abfall 

von Indexwert >80 auf <20 im Urbach und von 10–20 auf <10 in der Helbe), wenngleich sich die 

Erholung um etwa ein halbes Jahr verzögerte. In der Werra konnten von Coring & Bäthe (2011) 

Unterschiede zwischen verschiedenen Standorten anhand des Halobienindex aufgezeigt werden 

(<4 g L
–1

, Halobienindex 20–40). Fawzi et al. (2002) wendeten den Halobienindex auch erfolgreich 

auf ein Fließgewässer in Marokko an. 

Nach Ziemann et al. (2001) erreicht der Halobienindex ab einer Chlorid-Konzentration von 3 g L
–1

 

Werte >50. Der Grenzwert für den Übergang α-oligohalob (limnisch) zu β-oligohalob (brackig) liegt 

bei maximal 600 mg L
–1

 Chlorid. Um sicher einen α-oligohaloben Zustand beizubehalten, dürfen 

durchschnittlich 400 mg L
–1

 nicht überschritten werden. In der Gewässerbewertung erfolgt im 

Diatomeenmodul „Versalzung“ bei einem Halobienindex von ≥15 eine Herabstufung um eine 

ökologische Zustandsklasse (Schaumburg et al. 2012). 

Eine Adaption des ursprünglichen Halobienindex von Ziemann & Schulz (2011) berücksichtigt neben 

der Gesamtsalzkonzentration auch die Ionenzusammensetzung. Konkrete Anwendungsbeispiele dafür 

liegen noch nicht vor. 

Für die vorliegende Studie wurde getestet, inwieweit der  Halobienindex auf österreichische 

Gewässer anwendbar ist. Dazu wurden leicht salzbelastete Fließgewässer in Ostösterreich anhand 

ihrer Diatomeengesellschaft bewertet. Die Stichprobe umfasste 32 Untersuchungen aus den Jahren 

2005 bis 2012, mehrheitlich aus Monitoringprogammen des Bundes oder des Landes Niederösterreich. 
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Es wurden zum Teil gezielt Gewässer ausgewählt, aus denen eine erhöhte Chlorid-Konzentration in 

den letzten Wochen vor der Phytobenthos-Probenahme aufgetreten war; der Datensatz umfasste aber 

auch schwach salzbelastete und unbelastete Gewässer. Die Messstellen lagen mehrheitlich in der 

Bioregion Östliche Flach- und Hügelländer (z.B. Wulka, Pulkau, Ruster Graben), teilweise auch Berg-

rückenlandschaft (Zöbernbach), Granit & Gneis (Zenobach), Kalkvoralpen (Dürnbach/Ois) und Flysch 

(z.B. Kierlingbach). Die Bandbreite der Chlorid-Konzentration lag bei 0.8 bis 539 mg L
–1

, mit einem 

Median von 65 mg L
–1

. 

 

 

Abb. 10. Korrelation zwischen Chlorid-Konzentration und Halobienindex nach Ziemann et al. (1999) sowie zwischen dem 

Halobienindex und den drei Modul-Bewertungen für das Phytobenthos in 32 Aufnahmen aus kleinen bis mittelgroßen 

Fließgewässern Ostösterreichs. 

 

Für alle Gewässer wurden Bewertungen des ökologischen Zustands und des Halobienindex 

vorgenommen. Im unteren Konzentrationsbereich war meist ein guter ökologischer Zustand gegeben, 

bei höheren Chlorid-Konzentrationen meist ein mäßiger bis unbefriedigender Zustand. Nach dem 

Halobienindex wurden die Gewässer als α-oligohob oder β-oligohob eingestuft. 
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Der Befund erlaubt noch keine Aussage, ob die Abweichung vom Zielzustand auf die 

Chloridbelastung oder andere Stressoren zurückzuführen ist. Allerdings ist bemerkenswert, dass beim 

Modul Saprobie und Trophie auch bei erhöhten Chloridgehalten teilweise noch ein guter Zustand 

gegeben war und vor allem das Referenzartenmodul für das schlechte Gesamtergebnis verantwortlich 

war. Das könnte als Indiz auf einen Salzeinfluss gewertet werden, der unabhängig von Trophie und 

Saprobie den Gesamtzustand beeinflusst. Dennoch ist auch für die beiden klassischen Bewertungs-

indices Trophie und Saprobie eine Korrelation mit dem Halobienindex gegeben (Abb. 10). 

Die Auswertung zeigt, dass der Halobienindex grundsätzlich auch im niedrigen Konzentrationsbereich 

auf österreichische Fließgewässer anwendbar ist. Das Ergebnis unterstreicht die mehrfach 

angesprochene, hohe Sensitivität von Algen gegenüber dem Stressor Salz. Bereits ab einer Chlorid-

Konzentration von 100 mg L
–1

 sind Veränderungen in der Algengemeinschaft erkennbar, die sich in 

erhöhten Werten des Halobienindex widerspiegeln. Mit Werten um 15 liegt der Halobienindex zudem 

in jenem Grenzbereich, ab dem in Deutschland eine Herabstufung des ökologischen Zustands erfolgt. 

Weiterführende Untersuchungen sind notwendig, um konkret die Frage des Salzeinflusses auf die öko-

logische Gesamtbewertung zu klären. 

 

5.2.3 Makrophyten 

Ähnlich den Diatomeenindices stellten De Lyon & Roelofs (1986) und Van Katwijk & Roelofs 

(1988), beide cit. in Schutten et al. (1994), einen Macrophyte Salinity Index vor. Er wurde aus Daten 

von 600 niederländischen Gewässern entwickelt und unterscheidet fünf Kategorien: 

1. marine Gewässer (>850 mMol L
–1

) 

2. Brackwaser (meist >15 mMol L
–1

, oft >50 mMol L
–1

) 

3. sehr elektrolytreiche Gewässer (meist >10 mMol L
–1

, oft >15 mMol L
–1

, selten >50 mMol L
–1

) 

4. elektrolytreiche Gewässer (selten <4 mMol L
–1

, oft 15–50 mMol L
–1

, selten >50 mMol L
–1

) 

5. mäßig elektrolytreiche Gewässer (selten <4 mMol L
–1

, meist 15–50 mMol L
–1

) 

Gruppe 1 und 2 umfasst marine und Brackwasserarten, Gruppe 3 bis 5 Süßwasserarten. Schutten et al. 

(1994) konnten anhand dieses Index die Veränderung der Makrophytenvegetation in einem neu 

eingedeichten See in den Niederlanden beschreiben. 

 

5.2.4 MZB 

Aus Freilanddaten von 23 Quellgewässern im Raum Toronto entwickelten Williams et al. (1999) den 

Chloride Contamination Index (CCI). Mittels Kanonischer Korrespondenzanalyse wurden die 

getesteten Evertebraten in tolerant und nicht-tolerant eingeteilt. Aus presence-absence der 

Indikatorarten errechnet sich der Gesamtindex. Das Bestimmungsniveau der Taxa ist relativ grob, eine 

Anwendbarkeit auf andere Gewässersysteme fraglich. 

Dunlop et al. (2005) bzw. Horrigan et al. (2005) analysierten Freilanddaten aus rund 4000 

Fließgewässerproben aus Queensland, Australien. Mittels Sensitivitätsanalyse und Modellen auf Basis 

neuronaler Netzwerke wurden taxon-spezifische Scores für Indikatortaxa zwischen 1 (sehr tolerant) und 

10 (sensitiv) abgeleitet. Der Salinity index (SI) beruht auf den kumulativen Scores der einzelnen Taxa, 
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welche sich durchwegs auf Familienniveau bewegen. Bereits bei relativ niedrigen Leitfähigkeiten von 

ca. 800 bis 1000 µS cm
–1

 wurden Änderungen in der zoobenthischen Besiedlung und in der Reaktion 

des SI nachgewiesen. Mittels pCCA wurden natürliche Variabilität und andere Einflussgrößen aus-

geschlossen. 

Ebenfalls für Australien versuchten Schäfer et al. (2011) den Ansatz des SPEAR-Konzept (Species-

At-Risk) auf die Stressoren Salinität und Pestizide anzuwenden. Der SPEAR wurde ursprünglich in 

Deutschland entwickelt (Liess & von der Ohe 2005; von der Ohe et al. 2009). Er differenziert 

lediglich zwischen gefährdeten und nicht-gefährdeten Arten (0/1) und leitet aus dem Vorkommen bzw. 

Fehlen der Indikatorarten eine Bewertung ab. Bei 835 Freilanddaten wurde zwischen der elektrischen 

Leitfähigkeit und dem Index ein r
2
 zwischen 0.38 und 0.5 erreicht. Die Autoren heben hervor, dass der 

SPEARsalinity nicht mit anderen Wasserqualitätsparametern oder dem SPEARpesticides korrelierte. 

Ein neuer Index wurde von Haybach (2010) auf Grundlage von Zoobenthosdaten aus Nordrhein-

Westfalen entwickelt. 617 Taxa werden sechs Haloklassen zugeordnet, die unterschiedlichen Chlorid-

Konzentrationsbereichen entsprechen. Die Zuordnung zu den Klassen erfolgt je nachdem, bis zu 

welcher Konzentration die Taxa noch nachgewiesen wurden.  

Die Indexwerte nach Haybach (l.c.) sind: 

1 <25 mg L
–1

 

2 <50 mg L
–1

 

3 <100 mg L
–1

 

4 <200 mg L
–1

 

5 <400 mg L
–1

 

6 >400 mg L
–1

 

Als Datenbasis wurden nur Aufnahmen berücksichtigt, die eine gesicherte Bewertung zulassen (keine 

sonstigen toxischen Einflüsse, keine Stellen mit erhöhter organischer Belastung). Standorte mit hohen 

Salzbelastungen fehlen im Datensatz. Aus den Bewertungen des ökologischen Zustands wurden unter 

anderem Grenzwerte für Chlorid abgeleitet. Sie liegen im Mittelgebirge bei maximal 134 mg L 1
–1

, im 

Tiefland bei etwa 154 mg L
–1

. 

Ein Nachteil der artspezifischen Zuordnung zu den Haloklassen liegt darin, dass lediglich die 

maximale Konzentration, bei der ein Taxon gefunden wurde, maßgeblich ist, nicht der Schwerpunkt 

der Verteilung. Die Zuordnung ist damit bis zu einem gewissen Grad auch zufallsabhängig. Teilweise 

finden sich nicht schlüssige Einstufungen, z.B. Diamesa insignipes in Klasse 4, Diamesa als Gattung 

aber in Klasse 6; oder Rhithrogena hercynia in Klasse 2 und Rhithrogena als Gattung in Klasse 4. 

Haybach (2010) stuft letztlich drei Arten als hoch sensitiv ein (Nachweise ausschließlich bei 

<25 mg L
–1

 Chlorid: Philopotamus sp., Amphinemura sulcicollis und Leuctra fusca), 17% der Arten 

kommen nur bei Chloridkonzentrationen <100 mg L
–1

 vor, etwa 54% der Arten fehlen bei mehr als 

200 mg L
–1

. 

Für die vorliegende Studie wurde die Frage getestet, inwieweit eine Anwendung des Ansatzes von 

Haybach (2010) auf österreichische Gewässer möglich ist. Für die Auswertung wurden Gewässer 

und Messstellen aus Ostösterreich ausgewählt, die von der DWS Hydro-Ökologie in den Jahren 2002 

bis 2012 bearbeitet worden waren. Zum überwiegenden Teil der insgesamt 104 Aufnahmen handelte 
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es sich um qualitative und semiquantitative Proben (gemäß ÖNORM), teilweise um MHS-Proben 

gemäß aktueller Arbeitsvorschrift. Die vorliegende Auswertung beschränkte sich daher auf die zum 

Zeitpunkt der Aufnahme gemessenen Chlorid-Konzentration, den Saprobienindex und den Index nach 

Haybach (2010). 

Die Aufnahmen umfassten Chlorid-Konzentrationen zwischen 4 (Walterschlägerbach) und 539 mg L
–1

 

(Pulkau), der Saprobienindex umfasste eine Bandbreite von 1.61 bis 3.14 und der Haybach-Haloindex 

von 3.90 bis 5.93. Wie aus Abb. 11 ersichtlich, ist eine schwache Korrelation zwischen der Chlorid-

Konzentration und dem Saprobienindex (Spearman-Korrelationskoeffizient r = 0.41) sowie zwischen 

Chlorid und Haybachs Halo-Index gegeben (r=0.37). Eine höhere Korrelation besteht mit r=0.76 

zwischen Haloindex und Saprobienindex. 

 

 

 

Abb. 11. Korrelation zwischen Chlorid-Konzentration und Saprobienindex SI bzw. Haloindex nach Haybach (2010) (oben) 

sowie zwischen SI und Haybach-Index (unten) auf Basis des Makrozoobenthos in 104 Fließgewässern Österreichs. 

 

0 200 400 600

Chlorid [mg L-1]

1.5

2.0

2.5

3.0

3.5

S
a
p

ro
b

ie
n
in

d
e

x

0 200 400 600

Chlorid [mg L-1]

3.5

4.0

4.5

5.0

5.5

6.0

H
a

y
b

a
c
h

 H
a

lo
in

d
e

x

1.5 2.0 2.5 3.0 3.5

Saprobienindex

3.5

4.0

4.5

5.0

5.5

6.0

H
a

y
b

a
c
h
 H

a
lo

in
d
e

x



Ökologische Bewertung und Grenzwerte 98 

 

Als Alternative zum Berechnungsansatz nach Haybach erfolgte in einem zweiten Schritt eine 

Berechnung unter Einbeziehung von Gewichten für stenöke Arten (in Abhängigkeit von der 

Verteilung der Valenzen über die sechs Haloklassen) sowie unter Einbeziehung lediglich der 

Presence-absence-Daten (anstatt der relativen Häufigkeiten). Zudem erfolgte nach Experten-

einschätzung durch W. Stockinger eine Überprüfung und teilweise Korrektur der Einstufungen von 

Haybach. Diese Varianten brachten allerdings keine erkennbare Verbesserung des Befundes. Der 

Korrelationskoeffizient der verschiedenen Haloindex-Varianten zur Chlorid-Konzentration variierte 

zwischen 0.31 und 0.46 und zum SI zwischen 0.61 und 0.76. 

Diese vorläufige und nur testweise durchgeführte Bewertung des Makrozoobenthos ergibt somit kein 

klares Gesamtbild. Sie scheint damit die Erkenntnis aus der Literaturrecherche zu bestätigen, wonach 

den Wirbellosen eine geringere Indikation gegenüber Chlorid zukommt als den benthischen Algen. Ob 

es in Hinblick auf eine chronische Belastung mit Chlorid dennoch auch unter den Wirbellosen zu 

Veränderungen in der Artenzusammensetzung kommen kann, sollte dennoch auf Grundlage der Arbeit 

von Haybach (2010) weiterverfolgt werden. 

Für Österreich unternahmen Moog et al. (2011) einen ähnlichen Versuch wie Haybach (2010) und 

werteten dazu MZB-Monitoringdaten der Jahre 1998 bis 2007 für die Bioregionen Granit-Gneis und 

Kalkvoralpen aus. Die 127 Datensätze umfassten 710 benthische Taxa, welche dann mit Ausschluss 

seltener Taxa auf 300 reduziert wurden. Je nach Vorkommen wurden die Taxa in Klassen zwischen 

<10 mg L
–1

 und >150 mg L
–1

 eingeteilt. 

19 Taxa wurden ausschließlich in Gewässern mit <10 mg L
–1

 gefunden, darunter unter anderem 

Psammoryctides barbatus und Hakenkäfer (Elmidae Gen.sp.). Es zeigt sich darin erneut die 

Schwierigkeit, allein aus Freilanddaten sensitive Taxa zu identifizieren. So wurde P. barbatus auch im 

schwach salzhältigen Neusiedler See bei durchschnittlich 250 mg L
–1

 gefunden; Elmidae sind – wie 

Moog et al. (2011) anführen – auch aus stärker belasteten Gewässern bekannt (vgl. Nachweise in der 

Werra, s.o.). Letztlich konnte in der von den Autoren durchgeführten Datenauswertung „keine 

eindeutige Tendenz der Chloridtoleranzen“ gezeigt werden. Eines der Hauptprobleme der Auswertung 

ist dabei sicherlich das Fehlen von stärker salzbelasteten Gewässern, was den untersuchten Gradienten 

stark einschränkt. Unter 127 Datensätzen wiesen nur drei Chlorid-Konzentrationen von über 

100 mg L
–1

 auf. Dennoch schlugen Moog et al. (2011) Grenzwerte für die kurz-, mittel- und 

langfristige Exposition von Wirbellosen gegenüber Chlorid-Konzentrationen vor (siehe unten). 

 

5.3 Chlorid versus ökologischer Zustand 

Während zu den Auswirkungen von Salzbelastung auf einzelne Arten zahlreiche Informa-

tionen vorliegen, sind chloridbedingte Veränderungen der Funktionsfähigkeit der aquatischen Zönosen 

rar. Beisel et al. (2010) zitieren zwei Studien aus den USA und aus Spanien, in denen ab etwa 1.5 bis 

2‰ Gesamtsalzgehalt Veränderungen in den trophischen Gruppen benthischer Wirbelloser auftraten. 

Das bestätigt die Hypothese von Hart et al. (1991), dass pflanzenfressende Arten indirekt von 

Chloridbelastung betroffen sein können, wenn epilithische Algengemeinschaften verschwinden. Auch 

Kefford et al. (2007c) vermuten indirekte Effekte auf salztolerante Makroevertebraten und Fische über 

die Nahrungskette, wenn ein direkter Impact auf Mikroevertebraten gegeben ist. Offensichtliche 
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Auswirkungen auf die benthische Lebensgemeinschaft wären auch bei salzbedingten Veränderungen 

von Makrophytenbeständen oder im Trophieniveau eines Gewässers zu erwarten (Wollheim & 

Lovvorn 1996). Ein Verschwinden von Großmuscheln hätte schließlich unmittelbare Auswirkungen 

auf das Vorkommen des Bitterlings, der in seiner Fortpflanzung auf Muscheln angewiesen ist. 

Die meisten dieser Effekte lassen sich zwar schlüssig beschreiben, konkrete Hinweise darauf gibt es 

aber kaum. Am häufigsten werden in der Fachliteratur allgemeine Veränderungen von Abundanz und 

Diversität beschrieben, so z.B. von Piscart et al. (2005b) für die Evertebratenfauna ab einem 

Salzgehalt von 1.4‰. Die Bandbreite der Salinität, aber welcher eine mehr als 30%-ige Reduktion des 

Artenreichtums dokumentiert ist, variiert jedoch stark: von 0.3–0.5‰ bis 5–6‰ (Beisel et al. 2010). 

Hart et al. (1991) und Horrigan et al. (2005) geben Salzgehalte von 1‰ bzw. rund 0.5–0.7‰ als jenen 

Bereich, ab dem signifikante Verschiebungen in der Artengemeinschaft auftreten. In Riffles liegt diese 

Grenze nach Horrigan et al. (2005) noch etwas tiefer. Für australische Fließgewässer fanden Pinder et 

al. (2004) ab ca. 2–3‰ eine signifikante Abnahme des Artenreichtums (Abb. 12). ANZECC (2000 cit. 

in Rutherford & Kefford 2005) geben für Australien Werte zwischen 0.01 und 3.4‰ Gesamtsalzgehalt 

an, welche je nach Gewässertyp als „default salinity trigger values“ für eine geringfügige 

Beeinträchtigung ausreichen. 

 

Abb. 12. Beziehung zwischen Salinität (als TDS, mg L–1) und dem Artenreichtum in australischen Feuchtgebieten (aus 

Pinder et al. 2004). 

 

Kritische Chlorid-Konzentrationsbereiche für die Weser gibt Bäthe (1998) mit >400 mg L
–1

 an, 

Remane & Schlieper (1971) mit 280 mg L
–1

 (Ziemann et al. 2001). In Kanada wird eine länger 

andauerende Exposition gegenüber 220 mg L
–1

 Chlorid als kritisch angesehen, wobei auch geringere 

Konzentrationen die Lebensgemeinschaft ändern und das Nahrungsnetz stören können (Environment 

Canada 2001; Kaushal et al. 2005). 

Es ist anzunehmen, dass sich die beschriebenen Effekte – Abnahme von Diversität und Abundanz – 

auch in einer Bewertung des ökologischen Zustands im Sinne der EU-WRRL niederschlagen. Dabei 

ist zu betonen, dass die allermeisten der zuvor zitierten Befunde auf das Makrozoobenthos abzielen, 

nur zu einem geringen Prozentsatz jedoch auf die sensitiveren Gruppen der Algen und Höheren 

Wasserpflanzen. 
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Arle & Wagner (2012) untenahmen den Versuch einer Bewertung salzbelasteter Gewässer mit der 

offiziellen WRRL-Methode Deutschlands. Insbesonders über das Modul „Allgemeine Degradation“ 

war für die Werra ein klarer Zusammenhang zwischen Salz und ökologischem Zustand gegeben. 

Canedo-Argüelles et al. (2012) testeten MZB-Metrics aus dem EU-Projekt STAR, die zwar nicht 

spezifisch auf die Indikation von Salzbelastungen entwickelt worden waren, jedoch bei einer 

Leitfähigkeit von 2 500 bis 5 000 µS cm
–1

, teilweise schon bei 1500 µS cm
–1

 deutlich ansprachen und 

eine Verschlecherung von „sehr gut“ auf „gut“ bewirkten. Eine Verschlechterung auf den mäßigen 

Zustand trat ab 5 000 µS cm
–1

 auf. 

Im untersten Konzentrationsbereich <25 mg L
–1

 Chlorid konnte Bant (2009) keine Reaktion bei 

verschiedenen Metrics wie Trent Biotic Index, Chandler Score, BMWP, ASPT, %EPT und Shannon-

Diversitätsindex auf akute Salzbelastung nachweisen. 

In Österreich traten vor einigen Jahren in der Feistritz infolge von Einleitungen von Thermal-

abwässern maximale Chlorid-Konzentrationen von >100 mg L
–1

 auf. Trotz dieser (für österreichische 

Verhältnisse) hohen Chlorid-Konzentrationen war ein guter ökologischer Zustand gegeben (Wolfram 

et al. 2007a). Auch in kleinen Fließgewässern Niederösterreichs wurde in den letzten Jahren für das 

Makrozoobenthos teilweise ein guter Zustand bei Chlorid-Konzentrationen von deutlich über 

150 mg L
–1

 festgestellt (unpubl.). Gerade bei sehr kleinen, und in Hinblick auf die Salzbelastung 

besonders gefährdeten Bächen, ist die Datenlage zum ökologischen Zustand jedoch schlecht und 

bedarf einer Erweiterung. 

 

5.4 Grenzwerte 

Angesichts der Vielzahl von (teilweise widersprüchlichen) Angaben zur Toleranz aquatischer 

Organismen gegenüber Chlorid wird offensichtlich, wie schwierig es ist, immissionsseitige 

Grenzwerte mit der nötigen Sicherheit und Genauigkeit festzulegen. So wird eine Chlorid-

Konzentration von 1 g L
–1

 vom Iowa Department of Natural Resources (2009) als „overprotective“ 

angesehen, während Kefford et al. (2007b) im Sinne eines nachhaltigen Gewässerschutzes genau das 

fordern, nämlich dass die Vermeidung von Salzbelastungen „overprotective“ sein sollte. 

In der Fachliteratur finden sich (abgesehen von nicht immer nachvollziehbaren Experten-

einschätzungen) vor allem zwei Ansätze, nach denen Chlorid-Grenz- oder Richtwerte in Ober-

flächengewässer oder im Grundwasser festgesetzt wurden: 

1. Ausgehend von der niedrigsten Effektkonzentration (LOEC) plus einem Sicherheitsfaktor 

2. Auf Grundlage von Arten-Sensitivitäts-Verteilungen (species sensitivity distributions, SSD) 

durch Festlegung eines Prozentsatzes von sensitiven, potenziell beeinflussten Arten 

In einigen Fällen wird zudem zwischen akuten (kurzfristigen) und chronischen (langfristigen) 

Belastungen unterschieden. 
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5.4.1 LOEC plus Sicherheitsfaktor 

Nagpal et al. (2003) gehen von der niedrigsten, in chronischen Toxizitätstests festgestellten Lowest-

Observed-Effect Concentration (LOEC) aus und dividieren diesen durch einen Sicherheitsfaktor von 

5. Als geringste LOEC geben die Autoren eine Chlorid-Konzentration von 735 mg L
–1

 an (50%ige 

Verringerung der Reproduktion von Ceriodaphnia dubia über 7 Tage) und kommen damit auf einen 

Richtwert von 150 mg L
–1

 für chronische Belastung (gerundet auf die nächste 10er-Stelle). 

Der Sicherheitsfaktor 5 wird von Nagpal et al. (2003) mit den nur spärlich vorhandenen chronischen 

Toxizitätsdaten gerechtfertigt. Die Autoren verweisen zudem auf die Arbeit von Diamond et al. 

(1992), der bei C. dubia ein Verhältnis von LOEC : NOEC (No-Observed-Effect Concentration) von 

3.75 fand. Hughes (1973 cit. in Nagpal et al. 2003) ermittelten ein Verhältnis LC50 : LC0 von 3 und von 

LC100 : LC0 von 4, Degreave et al. (1992) ein LC50 : NOEC-Verhältnis von 1 bis 6.9. Schließlich könnte, 

so die Autoren, ein konservativer, d.h. eher höherer Sicherheitsfaktor notwendig sein, um auch 

sensitive, bisher nicht getestete Arten zu schützen. 

Für die maximal zulässige Konzentration (akute Belastung) gehen Nagpal et al. (2003) von einem 

96h-LC50-Wert für Tubifex tubifex (1 204 mg L
–1

) aus, was mit einem Sicherheitsfaktor von 2 (und 

Rundung auf die Zehnerstelle) eine Chlorid-Konzentration von 600 mg L
–1

 ergibt. Der geringere 

Sicherheitsfaktor bei den Akuttests wird damit argumentiert, dass für kurzfristige Toxizität deutlich 

mehr Daten vorliegen und der Wert daher besser abgesichert ist. 

Dass in der Festlegung von Sicherheitsfaktoren eine gewisse Willkürlichkeit liegt, wird im Vergleich 

mit dem Zugang von Moog et al. (2009) deutlich, die sich auf den gleichen Test mit T. tubifex berufen, 

aber einen „bei solchen Tests üblichen Sicherheitsfaktor von 10“ anwenden, „was einen … Grenzwert 

von etwa 120 mg/l ergeben“ würde. 

Ein Sicherheitsfaktor von 10 wird auch von Reed & Evans (1981) zitiert (mit Bezug auf das Illinois 

Pollution Control Board 1977): „Any substance toxic to aquatic life shall not exceed 1/10 of the 96-

hour median tolerance limit (96-hr.-TL = LC50 ) for native fish or essential fish food organisms.” Der 

Sicherheitsfaktor soll nach Angabe der Autoren negative Effekte auf Wachstum, Reproduktion und 

genetische Charakteristik minimieren. Nicht unwesentlich ist dabei der Bezug vor allem zu den 

Fischen, welche unter den BQE die geringste Sensitivität gegenüber Salz aufweisen. 

Unter Berücksichtigung der in dieser Studie dargelegten Erkenntnisse zu anderen Einflussfaktoren wie 

Wasserhärte, Temperatur und Akklimatisation (die im Falle einer Stoßbelastung im Winter kaum 

möglich wäre), erscheint ein strengerer Sicherheitsfaktor gerechtfertigt. Andererseits ist grundsätzlich 

zu hinterfragen, ob die Ableitung von Grenzwerten aus Toxizitätsdaten sinnvoll ist, welche vorrangig 

mit Wirbellosen und Fischen durchgeführt wurden. 

 

5.4.2 Arten-Sensitivitäts-Verteilung (Species Sensitivity Distribution, SSD) 

SSD haben in der Ökotoxikologie eine lange Tradition und wurden für verschiedenste 

Organismengruppen und Schadstoffe eingesetzt (Kefford et al. 2011a; Posthuma et al. 2002), in 

Nordamerika (USA, Kanada) und in Australien auch zur Abschätzung der Toxizität von Chlorid 

(CCME 2011a; Elphick et al. 2011; Evans & Frick 2001; Kefford et al. 2012). Eine Voraussetzung für 
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die richtige Anwendbarkeit von SSD ist ein ausreichender und ausgewogener Datensatz von 

Toxizitätstests, der eine Voraussage von Effekten auf Arten zulässt, die darin nicht enthalten sind. Wie 

Kefford et al. (2005) kritisch anmerken, ist diese Voraussetzung oft nicht erfüllt, beispielsweise weil 

die Verteilung durch ein Übergewicht einer bestimmten taxonomischen Gruppe oder eines geo-

graphischen Raumes wie z.B. Nordamerika verzerrt ist. In taxonomischer Hinsicht gibt es zahlreiche 

Angaben zur akuten oder chronischen Toxizität von Evertebraten und Fischen, während die beiden 

anderen BQE, die Algen und die Makrophyten, unterrepräsentiert sind. Diesen Nachteil teilen die SSD 

mit dem zuvor beschriebenen Ansatz. 

Als Grenzwert wird aus den SSD üblicherweise der 5%-Wert (HC5) angenommen, d.h. bei Einhaltung 

des Grenzwerts sollten 95% der Taxa geschützt sein. Dieser Wert ist natürlich ähnlich willkürlich wie 

der im vorangegangenen Abschnitt diskutierte Sicherheitsfaktor; er entspricht aber zumindest der 

Praxis, auch eine statistische Unsicherheit von 5% zu akzeptieren. Der HC5 wird von Environment 

Canada (2007) als ausreichend angesehen, um die Integrität und Funktion des Ökosystems zu 

schützen. Es sind aber auch andere Ableitungen von Grenzwerten denkbar, z.B. im Sinne Rutherford 

& Kefford (2005) je nach Gewässertyp und Schutzanspruch. In ähnlicher Weise argumentierten Moog 

et al. (2009) in ihrem Vorschlag, für Gewässer mit niedrigerem saprobiellen Grundzustand strengere 

Chlorid-Grenzwerte anzuwenden – mehr aus einem grundsätzlichem Schutzgedanken für xenosaprobe 

und sensitive Organismen, die zwar nicht nachweislich sensitiver gegenüber Chlorid sind als andere 

Gruppen, jedoch in Experimenten zur Chloridtoleranz schlecht dokumentiert sind. 

SSD beruhen nicht auf einem einzigen Test (z.B. der niedrigeste LOEC), sondern auf einer Verteilung 

mehrerer Tests. Zur statistischen Ableitung des HC5 stehen verschiedene Funktionen zur Verfügung 

(log-normal, log-logistisch, Gompertz u.a.), wobei das log-logistische Regressionsmodell am 

häufigsten verwendet wird. 

Elphick et al. (2011) berechneten eine SSD auf Basis von 15 chronischen Toxizitätstest, darunter 3 

Algenarten, 1 Makrophytenart, 5 MZB-Vertretern, 2 Fischarten und 4 Mikro-Evertebraten (Rotifera, 

Cladocera) (Abb. 13). Als Endpunkt verwendeten die Autoren nach den Vorgaben von Environment 

Canada (2007) IC10-Werte. NOEC werden aufgrund statistischer Einschränkungen nicht empfohlen; 

auch der Endpunkt als solcher wird teilweise kritisch gesehen (Chapman et al. 1996). Wenn IC10 < 

LOEC sollten erstere nicht herangezogen werden, da der Test offenbar nicht robust genug ist. Elphick 

et al. (2011) empfehlen dann die Verwendung des IC25-Werts. Sofern dieser nicht verfügbar ist, wird 

der nächstbeste verfügbare Wert nach folgendem Muster herangezogen: MATC > NOEC > LOEC > 

EC50. Liegen mehrere Angaben zur Toxizität vor, so wird für die SSD das geometrische Mittel 

berechnet. 

Unter Berücksichtigung dieser Vorgaben ermittelten Elphick et al. (2011) für chronische Chlorid-

Belastung als HC5 eine Chlorid-Konzentration von 307 mg L
–1

 (95%Konfidenzintervall: 217–

369 mg L
1
). Je nach der Gesamthärte des Wassers erfolgte noch eine Anpassung an die endgültige 

Water Quality Objective (siehe Kap. 3.3.1). 
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Abb. 13. SSD (Species Sensitivity Distribution) mit chronischer Toxizität für aquatische Organismen bei Exposition 

gegenüber Chlorid (aus Elphick et al. 2011). 

 

Zehn Jahre früher hatten Evans & Frick (2001) aus SSD (Abb. 14) einen Grenzwert von 213 mg L
–1

 

(136–290 mg L
–1

 95%CI) bei chronischer Exposition ermittelt (Environment Canada 2001). Der 

Wert wurde aus Daten von Akut-Tests und Anwendung einer Acute : Chronic-Ratio (ACR) von 7.59 

abgeleitet, wobei diese ACR von der United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) 

übernommen worden war. Nach Elphick et al. (2011) ist dieser Wert jedoch zu konservativ; die 

Autoren geben auf Grundlage eigener Daten (24–96h-LC50 versus 48h–54d ICx) eine ACR von 3.5 an. 

Eine ACR von 3 fanden auch Hassell et al. (2006) und Kefford et al. (2006b) bei Centroptilum und 

Ischnura heterosticta. Zwischen 2 und 5.8 liegen ACR bei acht australischen Evertebraten (Paradise 

2009). 

 

 

Abb. 14. SSD (Species Sensitivity Distribution) mit akuter und (über ACR prognostizierter) chronischer Toxizität für aquatische 

Organismen bei Exposition gegenüber NaCl (aus Evans & Frick 2001; Environment Canada 2001). 
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Die umfassendste Arbeit zur Ableitung von Qualitätsnormen für Chlorid auf Basis von SSD wurde in 

Kanada von CCME (2011a, 2011b) verfasst, wobei strenge Vorgaben für die Auswahl der Toxizitäts-

Testdaten bestehen. Für die akute Toxizität wurden 51 Datensätze (EC50 und LC50), für die 

chronische Toxizität 28 Datensätze herangezogen. Auch die Autoren dieser Studie verwendeten ein 

log-logistisches Regressionsmodell. Im Plot werden die logarithmierten Chlorid-Konzentrationen gegen 

die sog. Hazen Plotting Position aufgetragen. Letztere wird nach folgender Formel berechnet: 

 

𝑖 − 0.5

𝑁
 

i … Art-Rang bei aufsteigender Toxizität 

N … Gesamtanzahl der Datensätze in der SSD 

 

Neubewertung der SSD von CCME (2011a): Für die vorliegende Arbeit wurde in einem ersten 

Schritt der originale Datensatz von CCME (2011a) nachgerechnet, dann in einem zweiten Schritt 

dieser Datensatz um neuere Daten ergänzt. Dabei zeigt sich eine Schwäche der SSD, nämlich 

einerseits die Sensitivität des Regressionsmodells an den „Enden“, d.h. genau in dem relevanten 

Bereich von HC5 (bei dem 5% der Arten betroffen sind). Andererseits dürfte es auch zwischen 

verschiedenen Rechenprogrammen Unterschiede in der Auflösung der log-logistischen 

Regressionsfunktion geben. So ermittelten CCME (2011a) in einem Microsoft Excel-basierten 

Software-Paket (SSD Master Version 2.0) einen HC5-Wert von 120 mg L
–1

 (95%-Konfidenzbereich: 

90–155 mg L
–1

) für chronische Exposition. Mit dem identen Datensatz wurde im Rahmen eigener 

Berechnungen in dem Statistikpaket R ein HC5-Wert von 104 mg L
–1

 errechnet. Unter Anwendung 

einer probit-Regression lag der HC5-Wert bei 113 (67–134 mg L
–1

). 

Für die akute Toxizität geben CCME (2011a) einen HC5-Wert von 640 (605–680) mg L
–1

 an, in R 

wurde mit dem gleichen Datensatz ein HC5-Wert von 604 mg L
–1

 (logit) bzw. 655 (598–674) mg L
–1

 

(probit) ermittelt. 
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Abb. 15. SSD (Species Sensitivity Distribution) mit akuten L/EC50-Toxizitätsdaten von 51 Arten bei Exposition gegenüber 

Chlorid. Der Pfeil gibt das 5%-Perzentil und den entsprechenden Grenzwert für kurzfristige Belastung an (aus CCME 2011a). 

 

 

 

Abb. 16. SSD (Species Sensitivity Distribution) mit chronischen Toxizitätsdaten (NOEC und LEOC) von 28 Arten bei 

Exposition gegenüber Chlorid. Der Pfeil gibt das 5%-Perzentil und damit den Grenzwert für langfristige Belastung an (aus 

CCME 2011a). 
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Der Datensatz von CCME (2011a) wurde in einem zweiten Schritt erweitert bzw. modifiziert. Ein 

Toxizitätstest zum Karpfen (Rosicky et al. 1987), der von CCME (2011a) als „invasive species“ 

ausgeschlossen worden war, wurde mit aufgenommen, ebenso Tests, in denen die Chlorid-

Konzentration durch Verdünnen von künstlichem Meerwasser hergestellt worden war (Sutcliffe 1961). 

Die Toxizitätstests mit CaCl2 (Cyclops abyssorum prealpinus, Eudiaptomus padanus padanus und 

Daphnia hyalina; Baudouin & Scoppa 1974) wurden hingegen nicht berücksichtigt. Neu 

hinzugenommen wurden Toxizitätsdaten von Academy of Natural Sciences (1960), Blasius & Merritt 

(2002), Chadwick & Feminella (2001), De Jong (1965), Dhiab et al. (2007), Echols et al. (2009), 

Echols (unpubl.), Ferroni et al. (2007), Gonzales-Moreno et al. (1997), Grizzle et al. (1995), Harless 

et al. (2009), Jacobsen et al. (2007), Jørgensen (2009), Karsiotis et al. (2012), Keppeler (2009), Kouril 

et al. (1985), Kundmann (1998), Kwasek (2010), Lasier et al. (1997), Piscart et al. (2011) und Reed & 

Evans (1981) (teilweise cit. in USEPA-DB). Für Esox lucius, Hyalella azteca, Hydropsyche betteni, 

Lithobates clamitans, L. pipiens und L. sylvatica wurden die von CCME (2011a) angegebenen Werte 

anhand neuer Daten aktualisiert (jeweils als geometrisches Mittel mehrerer vorhandener Angaben zur 

Toxizität). 

Der neue Gesamtdatensatz umfasst 83 Taxa für akute und 32 Taxa für chronische Toxizität, die sich 

wie folgt auf die BQE aufteilen: 

Taxonomische Gruppe akut chronisch 

Algen 2 6 

Makrophyten 1 1 

Zooplankton Kleinkrebse 4 4 

Zooplankton Rotatoria 2 1 

Makrozoobenthos Nicht-Arthropoden 24 10 

Makrozoobenthos Arthropoden 26 4 

Fische 14 4 

Amphibien 10 2 

Summe 83 32 

 

Zum ganz überwiegenden Teil handelt es sich um Vertreter aus den gemäßigten Breiten; Taxa aus 

anderen Regionen wurden nicht berücksichtigt. Die Mehrzahl der Taxa stammt aus Nordamerika, 

teilweise auch aus Europa. 

Endpunkte der Toxizitätstests sind neben der Mortalität in den LC50-Tests unter anderem Wachstum, 

Produktion, Reproduktion, Eischlüpfrate, Emergenz und Verhaltensänderungen (z.B. 

Tentakelreaktionstest bei Hydra, Mobilität von Tubifex, Schwimmverhalten bei Fischen). 

Die beiden neuen SSD für akute und chronische Toxizität sind in Abb. 17 dargestellt. Als 5%-Grenze 

errechnet sich bei akuter Toxizität eine Chlorid-Konzentration von 593 mg L
–1

, bei chronischer 

Toxizität eine Konzentration von 99 mg L
–1

. Bei Anwendung einer probit-Funktion betragen die 

Grenzwerte der Chlorid-Konzentration bei akuter Toxizität 668 (95%-Konfidenzgrenzen: 577–

700 mg L
–1

), bei chronischer Toxizität 118 (86–130) mg L
–1

. 
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Abb. 17. Akute und chronische Toxizität für n=83 (akut) bzw. 32 (chronisch) verschiedene Taxa. Die Kurven zeigen die 

Anpassung an ein log-logistisches Regressionsmodell und die 95%-Konfidenzgrenzen (berechnet in R www.r-project.org). 

Die dünne durchgezogene Linie entspricht der Anpassung an ein probit-Regressionsmodell, das sich vor allem an den Enden 

der Kurvenanpassung geringfügig (aber für die Ableitung von Grenzwerten entscheidend) vom logistischen (logit) Modell 

unterscheidet. 

 

Der hohe Stichprobenumfang erlaubt eine differenzierte Betrachtung der einzelnen BQE, auch wenn 

sich daraus keine gesicherten Grenzwerte ableiten lassen. Abb. 18 verdeutlicht dennoch, dass die 

Fische vor den makrobenthischen Arthropoden gemäß den vorhandenen Toxizitätsdaten mit Abstand 

die höchste Toleranz gegenüber erhöhten Chlorid-Konzentrationen aufweisen. Eine höhere Sensitivität 

weisen Non-Arthropoden wie Weichtiere (Muscheln, Schnecken) sowie planktische Kleinkrebse und 

Rotatorien, aber auch Amphibien auf. Aus letzterer Gruppe zeigen die nordamerikanischen Lurche 

Notophthalmus viridescens (Grünlicher Wassermolch) sowie Lithobates clamitans (Green frog) und L. 

pipiens (Northern Leopard Frog) mit 124–243 mg L
–1

 die geringste Effektkonzentration (Kwasek 

2010). (Deutlich höher lagen für die beiden Lithobathes-Arten die LC50-Werte mit >3 g L
–1

 Chlorid; 

CCME 2011a). 

 

 

http://www.r-project.org/
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Abb. 18. Akute Toxizität für n=83 Taxa von Fischen, makrobenthischen Arthropoden und Non-Arthropoden, Amphibien und 

Zooplankton. Die Kurven zeigen die Anpassung an ein log-logistisches Regressionsmodell und die 95%-Konfidenzgrenzen 

(nur exemplarisch für die Amphibien). 

 

5.4.3 Bestehende Grenzwerte in Österreich und anderen Ländern 

Die rechtlichen Vorgaben in europäischen und nordamerikanischen Ländern hinsichtlich der maximal 

zulässigen Chlorid-Konzentration unterscheiden sich im Ansatz und hinsichtlich der absoluten Höhe 

der Konzentrationen beträchtlich. In Nordamerika wird zwischen akuter und chronischer Belastung 

unterschieden, während die europäischen Länder durchwegs Jahresmittelwerte oder 90%-Perzentile 

festlegen. Manche Angaben sind als strenge Grenzwerte, andere als Richtwerte oder lediglich als 

Angaben zur beschreibenden Klassifizierung zu sehen. Vereinzelt werden die Chlorid-

Konzentrationen unter Berücksichtigung anderer Faktoren (z.B. Härte) berechnet (siehe  Tabelle 4). 

In Österreich wurde in der QZV Chemie eine Umweltqualitätsnorm für Chlorid von 150 mg L
–1

 

festgelegt. Mit der Novelle 2010 wechselte der Parameter in die QZV Ökologie OG, blieb aber 

unverändert. Er wird als Richtwert verstanden und als Jahresmittelwert aus 12 monatlichen 

Messungen bestimmt. Er stellt damit ein Mittel zur Abschätzung langfristiger chronischer Belastung 

dar, ermöglicht aber keine Bewertung von akuter oder chronischer Chlorid Belastung im Bereich 

weniger (bis 4 Tage) oder mehrerer Tage (>7). Gemäß QZV Ökologie OG gilt der Richtwert von 

150 mg L
–1

 sowohl für Fließgewässer als auch Seen mit Ausnahme des Neusiedler Sees, für den (als 

natürlichen Sodasee) Grenzen für Alkalinität, Leitfähigkeit und Chlorid-Konzentration vorgegeben 

sind (Wolfram & Donabaum 2010). 
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Im alten, mit Umsetzung der WRRL nicht mehr gültigen, Vorschlag für eine Richtlinie zur 

Immissionsverordnung des BMLFUW war ein Immissionswert für Chlorid von 100 mg L
–1

 

festgeschrieben. 

Als einziges Bundesland hat bisher Niederösterreich in einem Arbeitsbehelf eigene Grenzwerte 

vorgeschlagen. Sie fußen auf einem Gutachten der Universität für Bodenkultur, in dem vorhandene 

WGEV- und GZÜV-Daten ausgewertet wurden (Moog et al. 2009). Wie bereits weiter oben ange-

merkt, umfasste dieser Datensatz nur ein sehr engen Konzentrationsbereich und beschränkte sich auf 

die Wirbellosen. Moog et al. (2009) schlugen trotz dieser Einschränkung, jedoch unter 

Berücksichtigung von Literaturangaben, Grenzwerte für kurzfristige und chronische Belastungen vor. 

Der allgemeine Grenzwert für Toxizität liegt für Gewässer mit saprobiellem Grundzustand ≤1.25 bei 

100 mg L
–1

, für Gewässer mit saprobiellem Grundzustand >1.25 bei 150 mg L
–1

. Je nach 

Überschreitungsdauer von 72 Stunden (akut) bis 1 Monat (chronisch) und in Abhängigkeit vom 

saprobiellen Grundzustand liegen die vorgeschlagenen Grenzwerte für Chlorid bei 400 bis 600 bzw. 

250 bis 400 mg L
–1

. 

Die Autoren des Arbeitsbehelfs des Amts der NÖ Landesregierung (2011) übernehmen teilweise die 

Vorschläge von Moog et al. (2009). Für Gewässer mit niedriger Hintergrund-Konzentration wird eine 

„Auffüllung“ auf 150 mg L
–1

 Chlorid (gemäß0 QZV Ökologie OG) als „gewässerökologisch sehr 

bedenklich“ angesehen und der Grenzwert daher mit 100 mg L
–1

 angesetzt. Weiters wird der 

Betrachtungszeitraum von einem Jahr (QZV Ökologie OG) auf die winterliche Streuperiode von 1. 

November bis 31. März verkürzt. Für die Bemessung von Chlorid-Einleitungen aus Straßenabwässern 

in Vorfluter wird diene Berechnung von zwei Lastfällen vorgenommen. Im Lastfall 1, der in etwa 

einer chronischen Belastung entspricht, betragen die einzuhaltenden Chlorid-Konzentrationen 100 

bzw. 150 mg L
–1

 (je nach saprobiellem Grundzustand; berechnet als Mittelwert in den Monaten 

November bis März). Im Lastfall 2, der Stoßbelastungen erfassen soll, sind Chlorid-Konzentrationen 

von 600 mg L
–1

 bei saprobiellem Grundzustand ≤1.25 und 400 mg L
–1

 bei saprobiellem Grundzustand 

>1.25 einzuhalten. 

Für die Fließgewässer der Schweiz gibt es laut Gewässerschutzverordnung (GSchV 1998) keine 

Grenzwerte für Oberflächengewässer. Nach Boller & Bryner (2011) wird der Chloridgehalt so 

beurteilt, dass aus Gründen der Trinkwassergewinnung Erfahrungswerte <20 mg L
–1

 Chlorid (und 

<20 mg L
–1

 Natrium) eingehalten werden sollten. Die Werte haben jedoch keinen gesetzlichen 

Charakter; Toleranzwerte (Grenzwerte) gibt es in der Schweiz keine. Ab 80 mg L
–1

 stellt man eine 

erhöhte Metall-Korrosion und ab 100 mg L
–1

 eine Geschmacksbeeinträchtigung des Trinkwassers fest. 

In der Gewässerschutzverordnung wird daher als „numerische Anforderung“ für trinkwassergenutztes 

Grundwasser ein Chloridgehalt von 40 mg L
–1

 verlangt (Basler et al. 2002; Steiner et al. 2010). Basler 

et al. (2002) führen zudem an, das bei starke Belastung der Grundwasservorkommen der Einsatz von 

Taumitteln grundsätzlich reduziert werden muss. 
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Für Deutschland gibt es eine LAWA-Klassifizierung „Chemie“, die auch auf die EU-WRRL Bezug 

nimmt (IKSMS 2005). Als geogener Hintergrund für Chlorid werden eine Konzentration von 

25 mg L
–1

 und Belastungsstufen von sehr gering bis sehr hoch festgelegt: 

 geogener Hintergrund  <25 mg L
–1

 

 sehr geringe Belastung  <50 mg L
–1

 

 mäßige Belastung  <100 mg L
–1

 

 deutliche Belastung  <200 mg L
–1

 

 erhöhte Belastung  <400 mg L
–1

 

 hohe Belastung   <800 mg L
–1

 

 sehr hohe Belastung  >800 mg L
–1

 

 

Zur Bewertung wird in der Regel das 90%-Perzentil bestimmt, die Ergebnisse sind Richtwerte. 

Im Saarland und Rheinland-Pfalz wurden die beiden obersten und die beiden untersten Klassen 

zusammengefasst, um eine Angleichung an das fünfstufige System der EU-WRRL zu erreichen 

(IKSMS 2005). Die Bewertungsstufen sind entsprechend: 

 sehr gut   <50 mg L
–1

 

 gut   <100 mg L
–1

 

 mäßig   <200 mg L
–1

 

 unbefriedigend  <400 mg L
–1

 

 schlecht  >400 mg L
–1

 

 

Mittlerweile wurde die Grenze für den sehr guten Zustand in Deutschland auch in ein Bundesgesetz 

übernommen (BGBl. I Nr. 37 – 2011). BMU (2010) geben eine Chlorid-Konzentration von 200 mg L
–

1
 im Jahresmittelwert als Orientierungswert für den guten ökologischen Zustand an. 

Für Nordrhein-Westfalen leitete Haybach (2010) aus dem Vergleich eines multimetrischen Index zur 

ökologischen Bewertung von Wirbellosen und Immissionswerten für Chlorid andere Grenzwerte ab. 

Er differenzierte auch zwischen unterschiedlichen Gewässertypen und gibt folgende Grenzen für den 

guten Zustand: 

Mittelgebirgsbäche 134 und 71 mg L
–1

 

      alternative Berechnung mit erweitertem Datensatz: 120 und 60 mg L
–1

 

Tieflandbäche: 156 und 156 mg L
–1

 

Niederungsbäche: 170 und 105 mg L
–1

 

 

Für Frankreich, Luxemburg und Belgien gibt es laut LAWA (2005) keine vergleichbaren Richt- 

oder Grenzwerte für Chlorid. Arle & Wagner (2012) zitieren jedoch (ohne nähere Angaben, ob es sich 

um Richt- oder Grenzwerte handelt) Chlorid-Konzentrationen für die Niederlande und Belgien, 

weiters für Tschechien, Bulgarien und Polen (siehe Tabelle 4). 

. 
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Gemäß Tschechischer Regierungsverordnung (Nr. 23/2011) (P. Siegel, schriftl. Mitt.) gilt für 

Tschechien ein Jahresmittelwert von 150 mg L
–1

 bzw. ein 90%-Perzentil (aus 12–15 Messungen pro 

Jahr) von 250 mg L
–1

 als Grenzwert; für die Slowakei gemäß Slowakischer Regierungsverordnung 

(269/1010) ein 90%-Perzentil von 200 mg L
–1

. In Litauen werden 300 mg L
–1

 als maximal zulässige 

Chlorid-Konzentration betrachtet (Anonymus 2000; Vosylienė et al. 2006). 

Deutlich strenger ist die Einteilung der SEPA in Schweden, die aber nicht als Grenzwerte zur 

Bewertung zu verstehen sind: 

 niedrige Konzentration  ≤20 mg L
–1

 

 mäßige Konzentration  20–50 mg L
–1

 

 relativ hohe Konzentration 50–100 mg L
–1

 

 hohe Konzentration  100–300 mg L
–1

 Risiko von Korrosionsschäden in Rohren 

 sehr hohe Konzentration >300 mg L
–1

 Risiko von Veränderungen im Geschmack 

 

In den USA lagen die ersten Festlegungen für eine akute Belastung bei weit über 1000 mg L
–1

, für 

chronische Belastung bei 600 mg L
–1

. Die USEA (1988) gibt 230 mg L
–1

 als Chlorid-Konzentration, 

die im Mittel über drei Tage höchstens einmal in drei Jahren auftreten darf. Für Kanada setzte CCME 

(2011b) 120 mg L
–1

 als chronische Belastungsgrenze und 640 mg L
–1

 als Grenze für akute Belastung 

fest. Zur Konzentration von 120 mg L
–1

 wird jedoch angemerkt, dass dieser Wert bei manchen Arten 

wie den gefährdeten Großmuscheln Lampsilis fasciola und Epioblasma torulosa rangiana 

möglicherweise nicht zum Schutz ausreicht und in Zusammenarbeit mit den lokalen Behörden 

strengere und spezifisch angepasste Grenzen festgelegt werden sollten. 

Eine eigene Berechnung von Chlorid-Grenzwerten wurde für Iowa, USA, entwickelt. Hier gehen 

Wasserhärte und Sulfat-Konzentration in die Festlegung der zulässigen akuten und chronischen 

Chlorid-Konzentration ein (McDaniel 2009) (siehe Kap. 3.3.1). Unter Annahme einer Calcium-

Konzentration von 65 mg L
–1

 und einer Sulfat-S-Konzentration von 12 mg L
–1

 (z.B. Donau) ergäbe 

sich damit ein Chlorid-Grenzwert für akute Belastung mit 628 mg L
–1

 und für chronische Belastung 

mit 388 mg L
–1

. In einem sehr weichen Wasser (Calcium 10 mg L
–1

, Sulfat 4 mg L
–1

) lägen die 

Grenzwerte bei 464 und 287 mg L
–1

 (d.h. die ACR jeweils bei 1.62; vgl. dazu Kap. 5.4.2). Auch 

Elphick et al. (2011) berücksichtigen die Wasserhärte in der Festlegung der Water Quality Objective 

(siehe Kap. 3.3.1). 

Einen Bezug zur natürlichen Belastung gibt es in Alaska, wo der Gesamtsalzgehalt nach Chapman 

(2000) eine Konzentration von 1.5 g L
–1

 nicht überschreiten soll. Zudem soll die natürliche 

Hintergrundkonzentration nicht um mehr als Dreifache überschritten werden. 
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Tabelle 4. Grenz- und Richtwerte für Chlorid in Oberflächengewässern. blau = chronische Belastung, rot = akute Belastung, 

schwarz = ohne eindeutige Zuordnung. 

Land mg L
–1

 Anmerkung Quelle 

Niederlande 40–400 k.A. Arle & Wagner (2012) 

Deutschland 50 Richtwert für sehr guten 

ökolog. Zustand 

BGBl. I Nr. 37 (2011) 

Niederösterreich 100 Vorschlag Grenzwert Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

≤1.25 

  Grenzwert für Lastfall 1 Amt der NÖ LR (2011); sapr.GZ 

≤1.25 

Tschechien 100–150 k.A. Arle & Wagner (2012) 

Bulgarien 100–150 k.A. Arle & Wagner (2012) 

Canada 120 Langzeit-Exposition CCME (2011b) 

Österreich 150 Jahresmittelwert (12x), 

Richtwert 

QZV Ökologie OG 

Niederösterreich 150 Vorschlag Grenzwert Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

>1.25 

  Grenzwert für Lastfall 1 Amt der NÖ LR (2011); sapr.GZ 

>1.25 

Belgien 150 k.A. Arle & Wagner (2012) 

Tschechien 150 Jahresmittelwert (12-15x) Tschechische 

Regierungsverordnung (Nr. 

23/2011), P. Siegel, schriftl. Mitt. *) 

Canada, 

Brit.Columb 

150 Mittelwert über 30 Tage (5x) Nagpal et al. (2003) 

Deutschland 200 Jahresmittelwert, 

Orientierungswert für guten 

ökolog. Zustand 

BMU (2010) 

Slowakei 200 90%-Perzentil Slowakische 

Regierungsverordnung (269/2010) 

USA 230 Mittelwert über 3 Tage 

(höchstens 1x in 3 Jahren) 

USEPA (1988) 

USA, Quebec 230 chronische Belastung für 

aquat. Organismen 

CCME (1999), USEPA (1988) 

Tschechien 250 90%-Perzentil Tschechische 

Regierungsverordnung (Nr. 

23/2011), P. Siegel, schriftl. Mitt. *) 

Niederösterreich 250 Überschreitungsdauer 72 h bis 

1 Monat 

Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

≤1.25 

  Überschreitungsdauer 1 

Woche bis 1 Monat 

Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

>1.25 

Polen 300 k.A. Arle & Wagner (2012) 

Lithuania 300 maximal zulässige 

Konzentration 

Anonymus (2000), Vosylienė et 

al. (2006) 

Niederösterreich 400 72h Überschreitungsdauer Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

≤1.25 

  Überschreitungsdauer bis 1 

Woche 

Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

>1.25 

  Grenzwert für Lastfall 2 Amt der NÖ LR (2011); sapr.GZ 

≤1.25 

USA, Wisconsin 395 chronische Belastung DNRW (2000) 

Canada, British 

Columbia 

600 kurzfristiges Maximum 

(„instantaneous“) 

Nagpal et al. (2003) 
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Land mg L
–1

 Anmerkung Quelle 

Niederösterreich 600 72h Überschreitungsdauer Moog et al. (2009); bei sapr.GZ 

>1.25 

  Grenzwert für Lastfall 2 Amt der NÖ LR (2011); sapr.GZ 

>1.25 

USA, Kentucky 600 chronische Belastung Birge et al. (1985) 

Canada 640 Kurzzeit-Exposition CCME (2011) 

USA, Wisconsin 757 akute Belastung DNRW (2000) 

USA 860 Mittelwert über 1 Stunde 

(nicht öfter als 1x in 3 Jahren) 

USEPA (1988) 

Canada, Quebec 860 akute Belastung für aquat. 

Organismen 

CCME (1999) 

USA, Kentucky 1200 akute Belastung Birge et al. (1985) 

USA 1720 akute Belastung USEPA (1988) 

*) Nach der tschechisch-österreichischen Vereinbarung der Arbeitsgruppe Thaya im Rahmen der Grenzgewässerkommission 

 

Betrachtet man die Festlegungen der Richt- und Grenzwerte in ihrer zeitlichen Entwicklung, so ist ein 

deutlicher Abwärtstrend erkennbar (Abb. 19). Es flossen im Laufe der Jahre offenbar zunehmend 

Erkenntnisse aus der Wissenschaft in die Gesetzgebung ein. Insbesondere das Wissen um subletale 

chronische Effekte und ihre möglichen Auswirkungen auf den ökologischen Zustand führten dazu, 

dass die Grenzwerte seit den ersten Festlegungen in den 1980er Jahren bis heute etwa um den Faktor 

10 geringer geworden sind. 

 

 

Abb. 19. Entwicklung von Grenzwerte für akute (orange) und chronische (blau) Chlorid-Belastung innerhalb der letzten 25 

Jahren (Quellen: siehe Tabelle 4; ohne Berücksichtigung der Vorschläge von Moog et al. 2009 und Amt der NÖ LR 2011). 
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Ergänzend zu den Grenzwerten für Oberflächengewässer sind in Tabelle 5 die Grenz- und Richtwerte 

für Grund- und Trinkwasser angegeben. 

 

Tabelle 5. Grenz- und Richtwerte für Chlorid im Grund- und Trinkwasser. 

Land mg L–1 Anm Quelle 

Schweiz 40 numerische Anforderung an 

unterirdische Gewässer (mit Nutzung als 

Trinkwasser) 

GSchV (1998) 

Deutschland 100 Normalanforderung für die Aufbereitung 

von Rohwasser für die 

Trinkwasserversorgung 

DVGW (1996) 

Deutschland 200 Mindestanforderung für die 

Aufbereitung von Rohwasser für die 

Trinkwasserversorgung 

DVGW (1996) 

Norwegen 200 Grenzwert Trinkwasser Amundsen et al. (2010) 

EU, 

Deutschland, 

USA, Canada 

250 Grenzwert Trinkwasser Richtlinie 98/83/EG, TrinkwV 

(2001), Howard & Maier 

(2007), USEPA (2013) 

WHO 250 Richtwert Trinkwasser WHO (1993) 

 

5.5 Resümee und Empfehlungen 

Die umfangreiche Recherche der Fachliteratur und die Auswertungen zur Toxizität von 

Chlorid nach den Vorgaben von CCME (2011a) hat folgende wesentliche Erkenntnisse gebracht: 

1. Eine Beschreibung und Bewertung der Chloridbelastung anhand eines Jahresmittelwerts, wie 

derzeit in der QZV Ökologie OG festgeschrieben, reicht nicht aus, um den Schutz der Oberflächen-

gewässer im Sinne des Wasserrechts zu gewährleisten. Es wird daher eine getrennte Betrachtung 

von akuter und chronischer Belastung empfohlen, wie bereits ansatzweise im Leitfaden des 

Amts der NÖ Landesregierung (2011) verankert. 

2. Für eine Differenzierung der Grenz- oder Richtwerte nach dem saprobiellen Grundzustand 

findet sich in der Fachliteratur keine gesicherte Grundlage. Nachdem eine Chloridbelastung 

oftmals mit anderen Stressoren wie saprobieller Belastung korreliert, ist bei erhöhten Chlorid-

Konzentrationen oft auch ein Ausfall von saprobie-sensitiven Taxa zu beobachten. Dieser Umstand 

muss jedoch nicht auf die toxische Wirkung von Chlorid zurückzuführen sein. 

3. Die unterschiedliche toxische Wirkung von Chlorid je nach der Wasserhärte ist gut dokumentiert 

und rechtfertigt die Festlegung von unterschiedlichen Richtwerten für kalkarme und 

kalkreiche Gewässer. Das lässt sich über eine Formel bewerkstelligen, welche beispielsweise die 

Calcium-Konzentration mit berücksichtigt (Elphick et al. 2011; McDaniel 2009; vgl. die Ableitung 

der Umweltqualitätsnorm für Ammonium gemäß QZV Chemie in Abhängigkeit vom pH-Wert und 

der Wassertemperatur). Alternativ könnten auch unterschiedliche Richtwerte für ganze Bioregionen 

festgelegt werden. 
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4. In der Bewertung von Chloridbelastungen anhand aquatischer Lebensgemeinschaften sollte unter 

den vier BQE gemäß EU-WRRL ein verstärktes Augenmerk auf das Phytobenthos, teilweise 

auch auf die submersen Makrophyten, gelegt werden. Innerhalb des Makrozoobenthos dürften 

Nicht-Arthropoden wie Weichtiere sensitiver sein als Arthropoden. Fische sind als Indikatoren für 

erhöhte Chlorid-Konzentrationen – zumindest in dem Bereich, in dem Chlorid in österreichischen 

Fließgewässern überlicherweise auftritt – ungeeignet. Sie könnten eventuell indirekt betroffen sein, 

beispielsweise der Bitterling im Falle eines salzbedingten Ausfalls von Großmuscheln. 

 

In der Frage der Festlegung von Richtwerten stehen verschiedene Ansätze zur Verfügung. Aus den 

Toxizitätsdaten und den daraus abgeleiteten Species Sensitivitiy Distributions SSD ergibt sich nach der 

von CCME (2011a) empfohlenen Vorgangsweise für akute Belastung (Dauer maximal 4 Tage) ein 

Chlorid-Richtwert von 640 mg L
–1

 und für chronische Belastung (Dauer ab 7 Tagen) von 120 mg L
–1

. 

In einem erweiterten Datensatz wurden im Rahmen der vorliegenden Studie aus SSD für 83 bzw. 32 

Taxa (akute bzw. chronische Tests) Chlorid-Richtwerte von 100–120 mg L
–1

 für die akute und von 

590–670 mg L
–1

 für die chronische Belastung abgeleitet (auf 10 mg L
–1

 gerundet). 

Einen alternativen Ansatz bietet die Bewertung mithilfe des Halobienindex. Anhand eines 

Testdatensatzes aus Österreich konnte gezeigt werden, dass ab 100 mg L
–1

 Chlorid eine Verschiebung 

in der Artenzusammensetzung benthischer Diatomeen eintritt, der sich in einem Halobienindex von 

rund 15 niederschlägt. Ab diesem Wert erfolgt in der ökologischen Bewertung in Deutschland bereits 

die Herabstufung des ökologischen Zustands um eine Klasse (Schaumburg et al. 2012). 

Schließlich zeigt die Zusammenschau von Freilanddaten, dass in verschiedenen Organismengruppen 

ab einer Chlorid-Konzentration von 100 mg L
–1

, teilweise noch darunter, Veränderungen in der 

Diversität und/oder Abundanz auftreten können (vgl. Tabelle 3). Besonders sensibel dürften neben den 

Algen manche Großmuscheln sein, von denen allerdings bislang vor allem für einige 

nordamerikanische Arten Toxizitätsdaten in guter Qualität vorliegen. 

Insgesamt bestehen allerdings gerade im untersten Chlorid-Konzentrationsbereich die größten 

Unsicherheiten. Sie lassen eine Herabsetzung des derzeit gültigen Richtwerts gemäß QZV Ökologie 

OG von 150 auf 100 mg L
–1

 fragwürdig erscheinen. Es wird daher empfohlen, bei gut gepufferten 

Gewässern den Richtwert von 150 mg L
–1

 für chronische Chlorid-Belastung beizubehalten. Für 

einen effektiven Schutz von Oberflächengewässern ist jedoch die zulässige Überschreitungsdauer der 

Richtwerte zu definieren. Nachdem gemäß den Toxizitätstests chronische Effekte bereits ab 7 bis 10 

Tagen auftreten können, ist die Anwendung des Richtwerts für chronische Belastung auf den 

Jahresmittelwert wenig zielführend. Für den Richtwert der chronischen Belastung wird daher eine 

maximal zulässige Überschreitungsdauer von 1 Monat vorgeschlagen. 

Wie oben ausgeführt, ist zum Schutz der Lebensgemeinschaften in kalkarmen Gewässern ein 

niedrigerer Richtwert notwendig. Wie das in Kap. 5.4.3 gebrachte Beispiel zeigt, ergibt sich bei 

Anwendung der vom Iowa Department of Natural Resources (2009) vorgeschlagenen 

Berechnungsformel in sehr weichem Wasser (10 mg L
–1

 Calcium) ein Chlorid-Grenzwert, der um 25% 

unter dem Grenzwert für hartes Wasser liegt. Nach dem Korrekturfaktor von Elphick et al. (2011) 

sinkt der Grenzwert für kalkarmes Wasser um mehr als 50%. Diese Korrekturfaktoren gehen 
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allerdings generell von höheren Grenzwerten aus (in gut gepuffertem Wasser: >300 mg L
–1

 Chlorid für 

chronische Toxizität) und sind daher nicht 1:1 auf einen Grenzwert von 150 mg L
–1

 umzulegen. Ein 

pragmatischer Vorschlag lautet daher, den Richtwert für chronische Chlorid-Belastung in 

Gewässern mit einer Calcium-Konzentration <25 mg L
–1

 auf 125 mg L
–1

 zu verringern. In kalkarmen 

Gewässern mit einer Calcium-Konzentration <15 mg L
–1

 wird ein Richtwert für Chlorid bei 

100 mg L
–1

 vorgeschlagen. 

Für eine akute Chlorid-Belastung findet der Vorschlag von Moog et al. (2011) und des Amts der NÖ 

Landesregierung (2011) in den SSD-Auswertungen eine Bestätigung. Für eine Spitzenbelastung von 

maximal 72 h wird ein Richtwert von 600 mg L
–1

 vorgeschlagen. Der Wert gilt für gut gepufferte 

Gewässer, unabhängig vom saprobiellen Grundzustand. Für mäßig kalkarme (Calcium <25 mg L
–1

) 

und sehr kalkarme (<15 mg L
–1

) Gewässer wird ein niedrigerer Richtwert von 500 bzw. 400 mg L
–1

 

empfohlen. Die Richtwerte für akute Chlorid-Belastungen liegen damit immer um den Faktor 4 über 

jenen für eine chronische Chlorid-Belastung (Tabelle 6). 

 

Tabelle 6. Vorschlag für Richtwerte für Chlorid in Abhängigkeit von der Expositionsdauer und dem Kalkgehalt des 

Gewässers. 

Kalkgehalt Calcium (mg L–1) Richtwert 

  chronische Belastung  akute Belastung 

  max 1 Monat  max 3 Tage 

kalkreich ≥25 150  600 

mäßig kalkarm <25 125  500 

kalkarm <15 100  400 

 

Aus fachlicher Sicht sollte der Schwerpunkt der weiteren Arbeiten darauf liegen, die Konzentrationen 

der vorgeschlagenen Richtwerte für chronische und akute Belastung besser abzusichern. Hier wären 

vor allem Erhebungen erforderlich, die den Zusammenhang zwischen Chloridbelastung und öko-

logischem Zustand gemäß EU-WRRL näher untersuchen. Erst mit einem erweiterten Datensatz und 

verbesserten Wissensstand können gegebenenfalls auch Anpassungen der vorgeschlagenen Richtwerte 

vorgenommen werden. 

 



 

 

6 Glossar 
 

Adaption, Adaptation: allgemeine Bezeichnung für die genetisch erworbene oder in der 

physiologischen Reaktionsbreite liegende Anpassung von Organismen oder Organen an 

kurzfristige, langfristige bzw. wiederholte Wirkung von Umweltreizen. 

Akklimatisation: entspricht der unmittelbaren Reaktion eines Lebewesens auf einen Umweltreiz. Im 

Falle von ionischem und osmotischem Stress impliziert diese Reaktion die Wiederherstellung 

der zellulären Homöostase durch Osmolytproduktions- 

und -transportprozesse 

Akute Toxizität: Toxizität innerhalb eines Zeitraums von weniger als 7 Tagen, meist 48 bis 96 h 

Alkaliphil: Bezeichnung für Organismen, die Standorte mit erhöhter Konzentration von 

Natrium(hydrogen)carbonat („Sodastandorte“) bevorzugen 

Alkalitolerant: Bezeichnung für Organismen, die die Fähigkeit besitzen, auch bei erhöhter 

Sodakonzentration zu überleben und sich zu vermehren 

Athalassohalin: Salzstandorte mit Vorherrschen anderer Salze als Natriumchlorid, z.B. 

Magnesiumsulfat oder Natrium(hydrogen)carbonat 

Chlorid: einfach negativ geladenes Ion des Elements Chlor 

Chlorinität: Gesamtgewicht [in g] der Halogeniden (Chlorid-, Bromid- und Iodid-Ionen), umgerechnet 

auf Chlorid, in 1 kg (Meer)wasser; meist in g kg
–1

 bzw. ‰ oder (unter gegebener Temperatur) 

auch in g L
–1

 angegeben 

Chronische Toxizität: Toxizität innerhalb eines Zeitraums von 7 oder mehr Tagen 

Compatible solutes, kompatible Solute: organische Verbindungen mit niedriger Molarmasse und hoher 

Wasserlöslichkeit, die im Cytoplasma halotoleranter und halophiler Arten hohe Konzentrationen 

erreichen können und den osmotischen Druck kompensieren, der durch hohe Salz-

konzentrationen im Außenmedium hervorgerufen wird. Beispiele sind Zucker (z.B. Trehalose), 

Schwefelverbindungen, Polyole, Aminosäuren wie Prolin oder Serin 

EC50 (effect concentration): Konzentration, bei der 50% der Testorganismen bei einer spezifischen 

Exposition (z.B. über 96 h) einen subletalen Effekt zeigen 

Elektrische Leitfähigkeit (= Konduktivität): physikalische Größe, die die Fähigkeit eines Stoffes 

angibt, elektrischen Strom zu leiten; steht in enger Korrelation mit dem Gehalt an gelösten 

Stoffen (Salzen) in einem Gewässer 

Elektrolyt: chemische Verbindung, die in einer Flüssigkeit in Ionen dissoziiert, z.B. Salze wie 

Natriumchlorid (dissoziiert in Na
+
 und Cl

–
) 

Halobiensystem: Bewertungsverfahren nach Ziemann (1971), Ziemann et al. (1999) zum Nachweis 

unterschiedlicher Grade der Salzbelastung in limnischen Gewässern anhand von benthischen 

Kieselalgen (Diatomeen) 



 

 

Halobiont: salzlebend; Bezeichnung für Organismen, die ausschließlich an Standorte mit erhöhter 

Salzkonzentration leben und bei Konzentrationen unterhalb einer bestimmten Konzentration ein 

verringertes Wachstum zeigen bzw. bei sehr niedrigen Konzentrationen absterben 

Halophil: salzliebend; Bezeichnung für Organismen, die Standorte mit erhöhter Salzkonzentration 

bevorzugen. DasSarma & Arora (2001) unterscheiden zwischen schwach halophilen, moderat 

halophilen und extreme halophilen Arten, deren jeweiliger Präferenzbereich bei rund 7–30 g L
–

1
, 30–120 g L

–1
 und 120–180 g L

–1
 Cl

–
 liegt. 

Halophob: salzmeidend; Bezeichnung für Organismen, die Standorte mit erhöhter Salzkonzentration 

meiden und bei Konzentrationen oberhalb einer bestimmten Konzentration ein verringertes 

Wachstum zeigen bzw. bei sehr hohen Konzentrationen absterben 

Halotolerant: Bezeichnung für Organismen, die die Fähigkeit besitzen, auch bei erhöhter 

Salzkonzentration zu überleben und sich zu vermehren. Sie besiedeln grundsätzlich auch 

salzarme Standorte, sind hier aber oft anderen Arten unterlegen, weshalb sie auf salzreichere 

Standorte verdrängt werden. 

Hyperosmotisch: Bezeichnung für Organismen, deren Konzentration im Körperinneren höher ist als 

jene im Außenmedium 

Hypoosmotisch: Bezeichnung für Organismen, deren Konzentration im Körperinneren niedriger ist als 

jene im Außenmedium 

ICx (Inhibition Concentration): Konzentration, bei der x% der Testorganismen bei einer spezifischen 

Exposition (z.B. über 96 h) eine Wachstums- oder Reproduktionshemmung zeigen 

LCx (Lethal Concentration): Aus akuten Toxizitätstest (meist 48 bis 96 Stunden) abgeleitete 

Konzentration [in g L
–1

], bei der x% der Testorganismen absterben 

LDx (Lethal Dosis): Aus Toxizitätstest abgeleitete Dosis [in g kg
–1

], bei der x% der Testorganismen 

bei einer spezifischen Exposition (wenige Tage bis Wochen) absterben 

Leitfähigkeit: siehe elektrische Leitfähigkeit 

LOEC (Lowest-Observed-Effect Concentration): niedrigste Konzentration eines Stoffes, bei der noch 

Effekte beobachtet werden, die von der Kontrolle abweichen 

MATC (Maximum-Acceptable-Toxicant Concentration): berechnet als geometrisches Mittel von 

NOEC und LOEC 

Mesohalin: siehe Venedig-Brackwasser-System 

NOEC (No-Observed-Effect Concentration): Im Rahmen vor allem längerfristiger Toxizitätstest 

ermittelte Konzentration, bei der keine chronischen Effekte auf den Testorganismus beobachtet 

werden 

Oligohalin: siehe Venedig-Brackwasser-System 

Osmolalität: Menge an osmotisch wirksamen, gelösten Stoffen (Salzen) pro Kilogramm Lösungsmittel 

(Wasser); angegeben in osmol kg
–1

 



 

 

Osmoregulation: Regulierung des osmotischen Drucks in den Körperzellen oder -flüssigkeiten 

Osmose: Diffusion eines Lösungsmittels (z.B. Wasser) durch eine semipermeable Membran zum 

Ausgleich eines Konzentrationsgradienten von gelösten Stoffen (Salzen) 

Osmotische Konzentration (Osmolarität): Menge an osmotisch wirksamen, gelösten Stoffen (Salzen) 

pro Volumen Lösungsmittel (Wasser), Maß für den osmotischen Druck; angegeben in osmol L
–1

 

Salinität: Salzgehalt eines Gewässers, Gesamtgewicht der gelösten anorganischen Ionen [in g] in 

einem Kilo Wasser [g kg
–1

], daher oft auch als TDS (total dissolved solids) oder TSS (total 

soluble salts) sowie in Prozent (%) oder Promille (‰, entspricht ppt = parts per thousand) 

angegeben. Bei niedrigen Konzentrationen ist auch die Einheit g L
–1

 näherungsweise korrekt. 

Im marinen und Brackwasserbereich wird die Salinität oft auch in PSU (Practical Salinity Units; 

dimensionslos) angegeben. 

Thalassohalin (thalassa = Meer): Bezeichnung von Salzstandorten, an denen Natriumchlorid den 

dominanten Anteil ausmacht 

Toxizität: Potenzial eines Stoffes für negative Auswirkungen auf lebende Organismen 

Venedig-Brackwasser-System nach (Caspers 1959). Die kursiv gestellten Einträge sowie die 

Verschiebung der Grenze zwischen meso- und oligohalin von 5 auf 3‰ sind eine Ergänzung 

von Remane & Schlieper (1971). 

 

Bereich Zone Salinität [‰ S] 

Salzwasser hyperhalin >40 

Meerwasser euhalin 40 – 30 

Meerwasser polyhalin 30 – 18 

brackig-marin mesohalin 18 – 5(3) 

brackig-marin pliohalin 18 – 8 

brackig miohalin 8 – 3 

brackig-limnisch oligohalin 5(3) – 0.5 

Süßwasser limnisch <0.5 
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