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Vorwort 

Derzeit werden in Europa mehr als 20 verschiedene Verfahren zur Bewertung der Gewässer 

angewendet. Die Frage, inwieweit die verschiedenen Untersuchungs- und Auswertemethoden 

vergleichbar sind, liegt im Zuge der europaweiten Harmonisierungsbestrebungen nahe und 

war mit Anlaß für diese Arbeit. 

Ziel der vorliegenden Studie, die im Auftrag des Umweltbundesamtes erstellt wurde, war es, 

die routinemäßig angewendeten Verfahren zu vergleichen und hinsichtlich ihrer allgemeinen 

Gültigkeit zu bewerten. Die Studie wurde als Vorhaben im Rahmen des Umweltforschungs­

planes unter dem Titel .. Vergleichende Bewertung der biologischen Untersuehungs- und Aus­

wertemethoden für Fließgewässer" durchgeführt. Dabei hat sich gezeigt, <.laß die meisten 

Verfahren auf die Belastung durch Abwässer zielen. Die Gütekritelien sind jedoch län<.ler­

spezifisch unterschiedlich definiert und beinhalten sowohl direkt nutzungsbezogene als auch 

biologisch-ökologische Kriterien. 

Die biologische Methoden wurden anhand von 232 Datensätzen aus Westdeutschland mitein­

ander verglichen und ausgeweitet. Mit Ausnahme von zwei Verfahren Iiefelll die meisten 

schon gut vergleichbare Ergebnisse. Ein weiteres wichtiges Ergebnis ist die Erkennulis, daß 

sich aufgrund der naturraumspezifischen Gegebenheiten kein Verfahren als generelles 

europäisches Standardverfahren eignet. Dennoch sehe ich in dieser Arbeit einen wichtigen 

ersten Schritt in Richtung Halmonisienlllg der europäischen Gütekliterien sowie der Unter-

. suchungs- und Auswertemethoden. 

Essen, im September 1995 Dr.-Ing. Harald Irlller 

Präsident des 

Landesulllweltallltes NRW 
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1. Einleitung 

Im Zuge der Urbanisierung und Industrialisierung führte die Verschmutzung der Gewässer 

zu einer nachhaltigen Qualitätsverschlechterung der Mehrzahl aller Oberflächengewässer. 

Die damit verbundene eingeschränkte Nutzbarkeit der Gewässer erforderte daher immer öf­

ter eine objektive Untersuchung und Bewertung des Gewässerzustandes. Gegenüber der 

heute angestrebten holistischen Gewässerbewertung stand dabei die Beurteilung des Wassers 

im Vordergrund. 

Entsprechend wurde in den verschiedenen europäischen Staaten eine Vielzahl an Methoden 
entwickelt. Die Dokumentation und Zuordnung der Gewässergüte erfolgt dabei sowohl 

durch chemisch-physikalische Methoden als auch biologische Untersuchungsverfahren bzw. 

eine Kombination von beiden, denen zumeist nutzungsbewgene Gütekriterien zugrunde 

liegen. 

Ziel des vorliegenden Berichtes ist eine möglichst umfassende vergleichende Bewertung der 

verschiedenen biologischen Untersuchungsmethoden für Fließgewässer. Derzeit werden 

europaweit mehr als 20 biologische Verfahren, die teilweise unterschiedliche Organismen­

gruppen und Substrate berücksichtigen, für die routinemäßige Gewässergütebeurteilung ver­

wendet (METCALFE 1989). 

Im Hinblick auf die von der Kommission der Europäischen Gemeinschaft geplante "Richt­

linie für die ökologische Qualität der Gewässer in der Gemeinschaft" ist es erforderlich, die 

verschiedenen Untersuchungsmethoden auf ihre Vergleichbarkeit und Aussagefähigkeit zu 

prüfen. Dieser Vergleich ist zwingend erforderlich, da nur auf der Basis einer einheitlichen 

Aussagekraft der bestehenden Methodik Qualitätsanforderungen entwickelt werden können. 

Aufgrund der großen Komplexität der Thematik wurde der Bericht wie folgt strukturiert: 

Zu Anfang erfolgt ein allgemeiner, knapper Überblick über die derzeit in Europa gängigen 

Gütesysteme. Anschließend folgen einige grundsätzliche Bemerkungen über Bioindikatoren 

in aquatischen Systemen, bevor die in Europa am häufigsten verwendeten biologischen 

Untersuchungsmethoden einer vergleichenden Bewertung unterwgen werden. Dieser Ver­

gleich beschränkt sich ausschließlich auf die Bewertung der Auswirkungen von Gewässer­

belastungen mit leicht abbaubaren organischen Substanzen auf die aquatischen Biozönosen. 

Da durch diesen Vergleich nur Methoden erfaßt wurden, die die Organismen des Makro­

zoobenthon als Arbeitsgrundlage verwenden, wurden gegen Ende des Berichts alternative 

Verfahren, die auf der Verwendung von Kieselalgen basieren, als Kurzbeschreibung 

angefügt. 
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2. Stand der Gewissergüteklassifizierung in Europa 

2.1. Gültige Bewertungssysteme in den verschiedenen europäischen Ländern 

Analog zu der bestehenden Methodenvielfalt existieren in den verschiedenen europäischen 

Ländern große Unterschiede in der Gewässergüteklassifizierung. Es erscheint daher sinn­

voll, die verschiedenen Klassifikationssysteme nachfolgend kurz zu beschreiben. Dabei 

wurde überwiegend die Ursprungsliteratur herangewgen. Wenn dies nicht war, basieren die 

Informationen auf der Arbeit von NEWMAN (1988). Weiterhin wird der Schwerpunkt der 

Beschreibung auf die "klassische" GOteOberwachung von Fließgewässern gelegt, die vor­

nehmlich die saprobielle Belastung umfaßt. Ökologisch holistische Ansätze werden in­

nerhalb der vorliegenden Arbeit unter dem Absatz 4.5.3. separat behandelt. Stehende 

Gewässer sowie Küstengewässer bleiben unberücksichtigt. 

2.1.1. Schweiz 

Grundlage für die Feststellung der Gewässergüte in der Schweiz sind die "Empfehlungen 

Ober die Untersuchung der schweizerischen Oberflächengewässer" (EDI 1982). 

Darüber hinaus haben die in der Verordnung über Abwassereinleitungen vom Dezember 

1975 festgeschriebenen Qualitätsziele weiterhin Gültigkeit (VAE 1975). In dieser Verord­

nung sind Zielvorgaben für chemisch-physikalische Parameter wie BSB, Sauerstoff­

sättigung, Chlorid, Ammonium usw. festgeschrieben. FOr die faunistische Besiedlung wird 

eine Ziel vorgabe formuliert, wonach Artenzusammensetzungen angestrebt werden sollen, 

die typisch für organisch schwach belastete Gewässer sind. Darüber hinaus dienen bio­

logische Untersuchungen lediglich einer orientierenden Beurteilung, aus der weitere 

(chemische) Untersuchungen abgeleitet werden können (EDI 1982). 

Nach SCHMID (1989) kann die Gewässerbelastung aufgrund von Erfahrungswerten aus 

dem Mittelland und den Voralpen anhand der Parameter BSB5' DOC, Ammonium und 

Gesamtphosphor beurteilt und in die Belastungsstufen "unbelastet", "schwach belastet", 

deutlich belastet" und "stark belastet" eingeteilt werden. 
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Tab. 1: Beurteilung der Gewässerbelastung mit chemisch-physikalischen Parametern (nach 
EDI 1982, SCHMID 1989). 

Beurteilung BSB5, DOC Ammonium Gesamt-P 

mg/lOz mg/l C mg/lN mg/lP 

unbelastet < 1,8 < 1,3 .< 0,04 < 0,05 

schwach belastet 1,8-3,0 1,3-2,0 0,04-0,15 0,05-0,20 

deutlich belastet 3,0-5,0 2,0-3,5 0,15-0,40 0,20-0,50 

stark belastet > 5,0 > 3,5 > 0,4 > 0,5 

Biologische Datenerhebungen gehen demnach bei der Feststellung der Gewässergüte nicht 

in die Bewertung ein. Entsprechend sind Z.B. auch in dem "Bericht zum Zustand der aar­

gauischen Fließgewässer, Untersuchung 1990/91" keine Hinweise auf biologische Unter­

suchungen enthalten (KANTON AARGAU BAUDEPARTMENT 1993). 

Demgegenüber wurden im Rahmen des Projekts "Mapos" (EAU/EAWAG 1977) auch bio­

logische Daten erhoben. Bei der Beschreibung des Zustands der schweizerischen Fließ­

gewässer in den Jahren 1974/75 wurde neben chemischen Parametern auch ein biologischer 

Aspekt berücksichtigt. Der dabei entwickelte "Makroindex" gründet auf dem gleichen 

wissenschaftlichen Ansatz wie der Biotic Index nach WOODIWISS (1964) bzw. 

VERNEAUX & TUFFERY (1967) und wird an dieser Stelle nicht weiter beschrieben, 

zumal die Methode für einen überregionalen Einsatz in der Schweiz nicht geeignet ist (EDI 

1982). Sie wurde auch in der Folgezeit nicht mehr angewendet. 

2_1_2. Österreich 

Zur Feststellung der "biologischen Gewässergüte" sind in ÖSterreich sehr umfangreiche Er­

hebungen vorgesehen. Dabei sind die Fließgewässerbiozönosen von herausragender Bedeu­

tung. Chemisch-physikalische Parameter und weitere abiotische Kriterien dienen der zu­

sätzlichen Information und haben auf die Beurteilung der biologischen Gewässergüte nur 

bedingt Einfluß. 

Die Vorgehensweise für die Beurteilung der biologischen Gewässergüte ist in einer Richt­

linie festgelegt (BUNDESMINISTERIUM FÜR LAND- UND FORSTWIRTSCHAFT 

1990). Grundlage für das Beurteilungsraster ist das Saprobiensystem (LIEBMANN 1951), 

das zwischen vier Güteklassen und drei Zwischenklassen unterscheidet. Die Berechnung des 
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Saprobienindex erfolgt in gleicher Weise, wie es die DIN 38410-1'2 (1990) festlegt und ist 

der wesentliche Parameter bei der Bestimmung der WassergOte. FOr die Zuordnung der 
Indexwerte zu den biologischen Gewä8sergüteklassen gilt folgendes Schema: 

Tab. 2: Zuordnung der Indexwerte des Saprobiensystems zu den biologischen Güteklassen 

in Österreich 

Saprobienindex Venmreinigung Güteklasse 

< 1,5 keine bis sehr gering I 

1,25 - 1,80 gering 1-11 

1,75 -2,30 mäßig 11 

2,25 - 2,75 mällig bis stark 11-111 

2,70 - 3,25 stark III 

3,20 - 3,75 stark bis sehr stark III-IV 

> 3,50 sehr stark IV 

Für die endgültige Bestimmung der biologischen Gewä8sergüte ist der Abgleich mit ver­

balen Güteklassendefinitionen nötig. Die ergänzende Definition für die Güteklasse III ist in 

der Box I exemplarisch aufgeführt. 
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Im Gegensatz zur DIN 38410-1'2 (1990) können neben dem Makrozoobenthon und den 

Ciliaten auch die Diatomeen gemäß der Differentialartenanalyse nach LANGE-BERT ALOT 

(1978), sowie mikrobiologische/bakteriologische Parameter (nach KOHL 1975) zur Bestim­

mung der Gewässergüte herangezogen werden. In diesem Fall wird aus insgesamt 6 EinzeI­

komponenten ein gewichtetes Mittel errechnet und zur Bestimmung der Wasserqualität ge­

nutzt. Bei der Gewichtung der Einzelparameter werden Ortsbefund und Makrozoobenthon 
mit je 20%, Diatomeen und Ciliaten mit je 25%, die Keimzahl (KZ 22) sowie die Fäkalen 

Coliformen mit je 5% berücksichtigt (AMT DER OBERÖSTERREICHISCHEN 

LANDESREGIERUNG (HRSG.) 1993). Das Saprobiensystem wird auch in alpinen Flüssen 

verwendet (vergl. HOFER 1992). 

Zum jetzigen Zeitpunkt ist noch kein österreichischer Einstufungskatalog veröffentlicht, in 

dem die saprobielle Valenz und das Indikationsgewicht der verschiedenen Taxa angegeben 

sind. Entsprechend bleibt es dem einzelnen Bearbeiter freigestellt, welchen Einstufungs­

katalogen (z.B. SLADECEK 1973, DIN 38410-1'2 1990) er verwendet. Es besteht aller­

dings die Pflicht zur Quellenangabe. Gegenüber der siebenstufigen Schätzskala der DIN 
38410-1'2 (1990) wird in Österreich mit einer fünfstufigen Häufigkeitsabstufung gearbeitet. 

Die oben beschriebenen Vorgehensweisen zur Bestimmung der biologischen Gewässergüte 

sind Teil der in Vorbereitung befindlichen ÖNORM M 6232 (1993). Hier finden sich auch 

detaillierte Angaben zur Probenentnahme und zur weitergehenden Bewertung. 

2.1.3. Deutschland 

Die Überwachung der GewässergUte liegt in der Bundesrepublik Deutschland in der Zustän­

digkeit der Länder. Wesentliche Elemente zur Methodik der Bestimmung der Gewässergüte 
sind von der Länderarbeitsgemeinschaft Wasser (LA WA 1976) vorgegeben. Es werden s0-

wohl biologische, chemische und physiographische Merkmale berücksichtigt. Die Do­

kumentation der Ergebnisse erfolgt auf regionaler, überregionaler und nationaler Ebene 

(z.B. WWA GÖ 1987, UM 1992, LAWA 1991). 

Mit der Umsetzung der DIN 384IO-Tl,-1'2 (1987, 1990) erfolgt die Bestimmung der 

Gewässergüte auf nationaler Ebene nach einem normiertem Verfahren. Es werden 7 Güte­

stufen, bestehend aus 4 Güteklassen und 3 Zwischenstufen, unterschieden (vergI. Tab. 3). 

Administrativ wird die GewässergUteklasse 11, die mäßig belastete Gewässerabschnitte be­

schreibt, für alle Fließgewässer angestrebt. 

Durch die Güteüberwachung wird die Belastung der Gewässer mit leicht abbaubaren or­

ganischen Abwasserinhaltsstoffen erfaßt. Grundlage hierfür ist das Saprobiensystem. Die 

Bestimmung des Saprobienindex ist ein wesentlicher Parameter bei der Bestimmung der 

Gewässergute. Aufgrund bestehender Korrelationen zwischen den biologischen Befunden 
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und physiographischen Merkmalen (z.B. Faulschlammablagerungen) sowie chemisch-physi­

kalischen Merkmalen (z.B. Sauerstoffgehalt/-sättigung, BSB5) gehen diese Parameter' in die 

Bestimmung der Güteklassen mit ein. In Tabelle 4 sind für die 7 GUtestufen die Konzen­

trationen einiger wichtiger chemischer Parameter aus Baden-Württemberg dargestellt. 

Tab. 3: Zuordnung der Indexwerte des Saprobiensystems zu den biologischen Güteklassen 

(nach LAWA 1976) 

Saprobienindex Verunreinigung Güteklasse 

< 1,5 unbelastet bis sebr gering I 

1,5 - < 1,8 gering belastet 1-11 

1,8 - < 2,3 rnäIIig belastet II 

2,3 - < 2,7 kritisch belastet 1I-1lI 

2,7- < 3,2 stark verschmutzt III 

3,2 - < 3,5 sebr stark verschmutz! III-IV 

> 3,5 überrnällig verschmutzt IV 

Tab. 4: Verteilung der Konzentrationen wichtiger chemischer, belastungsindizierender 

Wasserinhaltsstoffe in den einzelnen Güteklassen - Daten von 1988 - 1991 (aus 

UM 1992) 

Gute Statistische OOC BS85 NH<1·N N02·N N03·N P04·P CI 
klasse Werte (nlg'l' (m911) (mgll) {mglil (m"") (mg!1) (mg/I) 

n 9' 49 93 93 92 93 93 
Median '.4 0.7 <0,1 <0.01 0.9 0,02 4.5 , C25·C75 1.1·1.9 0,3· 1.7 <0.1 . <0.1 <0,01'<0.01 0.6 - 1.4 <0,0\ -O,Od 2.2 5.9 

C5-C95 0,7 - 3.9 0,2 4.0 <0,1 - 0,1 <0,01 - 0,01 0,3 2.6 <0.01 -0,10 1,5 - 11,7 
n 118 64 127 129 129 132 132 

Median 1.6 1,3 <0,1 <0,01 1,6 0,03 6,6 
I-H C25-C75 1,3 - 2,1 0.5 - 2,0 <0. f - <: 0,1 <0,01 • <0,01 0,9-2,5 0.01 - 0,07 4,2 - 11,2 

C5 ·C95 0,7 - 3.1 0,3 -4,1 <0,1 - 0,1 <0,01 ·0,04 0,6 ·6,5 <0,01 - 0.23 2,7 27.7 
n 345 331 532 582 582 585 585 

lY1edian 1.8 1,7 <0,1 0,02 3,6 0,07 23,9 
11 C25·C75 1.3 -2.6 1,0- 2.8 <0.1 -0,1 <0,01 -0.04 2.0 - 5,5 0,03-0,16 10,4 36.4 

C 5 -C95 0.8 -6,7 0,3 - 6,1 <0,1 -0,7 <0,01 -0,11 0,8 - 9,5 0,01 - 0,56 4,2 73,4 
n 160 143 212 220 220 220 220 

Median 2.2 2,1 <0,1 0,03 4 0,1 28,9 
11·111 C25-C75 1.6 3.2 1,4 - 4,0 <0.1 -0,2 <0.01 - 0,08 2,3- 5,5 0,03 - 0,28 20,1 - 46.1 

C5 -C95 1,0·6,7 0,5 6,7 <0.1 -1,4 <0,01 ·0,30 1,0-8,9 0,01 - 0.82 8,1 - 88.3 
n 56 62 82 B6 86 85 87 

Median 2.8 3.6 q,4 0,11 5.1 0.26 38.8 
111 C25-C75 2.0·4,0 2.2 5.3 0,1 -1,4 0,04 0,22 3.0· 7.7 0,15 0.51 27.3 67.6 

C5·C95 1,1 ·7." 0.9 7,6 <0,1 - 4,2 0,01 - 0,70 1,6- 10,7 0,01 - 0.82 14.8 - 122,9 
n 11 6 12 12 11 11 11 

Median 3,6 5.1 1,5 0.18 6,1 0.19 68.4 
lU-IV C25-C75 2,7 6,6 2.8 - 6.5 0,8-3.6 0.09 0,28 3,0 8,0 0.12 0.56 36.0 - 106.1 

C5 ·C95 
n 9 8 9 9 9 9 9 

Median 8.1 6.1 5 0,11 5,8 0,68 173,7 
IV C25-C75 2.4 9.5 5,8- 7,6 0.2 23,3 0,06 • 1,37 0.3 - 13.4 0,20 2.00 63.9 230.2 

C5-C95 

http:0,01'<0.01
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Darüber hinaus ist gemäß LA WA (1976) der Abgleich mit verbal definierten Beschrei­

bungen der verschiedenen Güteklassen zwingend vorgeschrieben. In der nachfolgenden Box 
2 ist die Definition für die Güteklasse II-I1I (kritisch belastet) exemplarisch wiedergegeben. 

"""::(/;::1 (.,.'.' ,::?;t;: / .( ) ....r}····:;·!j~~II1..;:::::.::'.,:.:).::~f~~.':!!!!!:!!:!:l~!'... i '. • }ir / / CI 
. " " ," ':.- .: ",; ',-: .~~: ':.~.: · ... r ' .. ,.,~.: :', -: .;. .;. :. .: .: 

.;; ::):;:{' ,': :~:~:;~::~) .:' .: " .:' :. ,: : .:: } ,:' (. :. .:~ :~ 

"""V::}~ ': h. .:. ,.·';11&:,,),:., <>, .' ,. '. ." ,.. .,,: .••• ·~··."':"·;""?t 

Gegenüber anderen Saprobienkatalogen (z.B. SLADECEK 1973) verwendet die DIN 

38410-T2 (1990) ausschließlich heterotrophe Organismen des Makrozoo- und Mikro­

benthon. Autotrophe Organismen bleiben bei der Berechnung des Saprobienindex unberück­

sichtigt, weil ihr Auftreten gleichzeitig auch die Trophie anzeigt. Da die DIN-Saprobier als 

Zeigerorganismen hauptsächlich auf die Veningerung des Sauerstoffgehaltes in folge organi­
scher Zehrung reagieren, kann die Berechnung des Saprobienindex in physikalisch gut 

belüfteten Gewässern zu einer fehlerhaften Einstufung der Gewässergüte führen. In der 

Bundesrepublik Deutschland betrifft die Methodenschwäche vor allem die alpinen und vor­

alpinen Fließgewässer in Bayern. Hier werden daher häufig zusätzlich die Ciliaten bei der 

Gütebeurteilung berücksichtigt. Weiterhin sind einige weitere Arten in das Saprobiensystem 

eingestuft. Auf der Basis des Makrozoobenthon und der Ciliaten wird ein gemeinsamer 

Saprobienindex berechnet, der sich aus Makro- und Mikroindex zusammensetzt. Diese 

Vorgehensweise wird in der Folge unter der Bezeichnung "Gesamtindex" geführt. 

Im Gebiet der ehemaligen DDR wurde bis 1990 das Verfahren nach TGL 22764 (1981) an­

gewendet. Es beinhaltete in sehr viel größerem Umfang chemische Kenngrößen bei der 

GOtebeurteilung und führte zu einer Bewertung nach 3 Klassikationskriterien (der or­

ganischen Belastung, der Salzbelastung und gebietsspezifischen Belastungen) in einer Drei­

Bänder-Darstellung. Überdies blieben die Ergebnisse der Öffentlichk,eit unzugänglich. 
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Die Teilbewertung "organische Belastung" entsprach im wesentlichen dem LAWA­
Verfahren. 

Für jede der drei genannten Merkmalsgruppen wurden 6 Beschaffenheitsklassen unter­

schieden, in denen die Wassergüte mit _ steigender Klassenzahl schlechter wurde. Unab­

hängig von der Merkmalsgruppe gab es für die einzelnen Klassen folgende nutzungs­

bezogene Bewertungen (nach TLU 1992): 

Tab 5: Klassifizierung nach TGL 22764 

Klasse Bewertung 

I Landschaftselemente und Ressourcen von besonders hohem Wert, deren 

Nutzung für die Trinkwasserversorgung und alle Nutzungsarten unein-

geschränkt möglich ist; 

2 Wertvolle Ressourcen für alle Nutzungen mit qualitativ hohen Anforderungen 

an die Wasserbeschaffenheit; 

3 Für die meisten Nutzungen noch brauchbar, jedoch teilweise nur unter hohen 

Anforderunl!en an die Aufbereitunl!: 

4 Nur noch bedingt nutzbar bzw. für eine Reihe von Nutzungen nicht mehr 

verwendbar; 

5 Für diemeislen Nutzungen unbrauchbar und für die Sanierung der Gewässer 

sind hohe Aufwendungen notwendig; 

6 Für alle Nutzungen unbrauchbar 

Bei der Dokumentation wurden die Ergebnisse jeder Merkmalsgruppe durch ein Farbband 

dargestellt und in einer Karte zusammengefaßt. Nach Auffassung der Autoren des 

Gewässergüteberichts von Thüringen 1991 (TLU 1992) ermöglichte die TGL - bei ungleich 

höherem materiel1en und personellen Aufwand - gegenüber der DIN sehr viel differenzierte 

Aussagen zur Gewässergüte. Der Belastungszustand wurde dabei jedoch ausschließlich hin­

sichtlich der Nutzbarkeit bewertet, wahrend das DIN-Verfahren vorrangig ökologisch orien­

tiert ist und Belastungen des Gewässers ohne Rücksicht auf die Nutzbarkeit mißt. 

2. t .4. Dänemark 

Nach NEWMAN (1988) liegt die Überwachung der Oberflächengewässer in Dänemark in 

der Verantwortlichkeit der Regionalverwaltungen, wobei nationale Richtlinien beachtet wer­

den müssen. 
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Folgende Qualitätszielel Abstufungen sind für den Zustand Fließgewässer verbindlich for­

muliert worden (nach NEWMAN 1988): 

Tab. 6: Qualitätsziele für den Zustand dänischer Fließgewässer 

Ziel Definition 

A Area of particular interest for natural sciences 

BI Area for spawning and juvenile stages of salmonids 

B2 Salmonid water 

B) Cyprinid waler 

E Walercources with lhe sole purpose of collecling drainage waler and 

walercourses affecled by sewage 

C Walercources with lhe sole purpose of collecling drainage water, including 

waslewaler 

D Walercources affecled by sewage and where fishery inleresls have been 

disregarded 

F Walercources dmining pyrilic soils (low pH, precipitalion of imn oxides). 

Highly affecled fauna 

Für jedes dieser Quälitätsziele wurden biologische oder chemische Qualitätskrilerien for­

muliert. Hierbei fanden die einschlägigen EG-Richtlinien besondere Berücksichtigung. Nach 
neueren Angaben erfuIlen mehr als 75% aller dänischen Fließgewässer die Qualitäts­

anforderungen der ZieIprojektionen "A" und "Bl,2,3" (LAANE & LINDGAARD­

JORGENSEN 1992). 

Zur Überwachung der Wasserqualität werden physiographische (Geruch, Gewässergrund), 
chemisch-physikalische (CSB, BSB, Sauerstoffsättigung, -gehalt) und biologische Unter­

suchungen (Saprobienindex, Danske Fauna Index) nach den national verbindlichen Richt­

linien durchgeführt. Das von ANDERSEN et al. (1984) als Modifikation des Trent Biotic 

Index (WOODIWISS 1964) entwickelte Verfahren zur Bestimmung der biologischen 

Gewässergüte wird dabei nach Kenntnis der Autoren dieses Berichles nicht berücksichtigt. 

Die Belastung der Gewässer mit organischen Stoffen wird in "Verschmutzungsgraden" 

wiedergegeben, die wie folgt definiert sind: 
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Tab. 7: Verschmutzungsklassen dänischer Fließgewässer 

Pollution Classification Water quality 

degree 

I oligosaprobie virtually DO pollution 

J-JI - -

" bethamesosaprobie slight pollution 

II-III - -

'" alphamesosaprobie fairly heavy pollution 

IV polysaprobie very heavy pollution 

- not elassified 

Die Ergebnisse werden unter anderem in Gütekarten publiziert. Genauere Angaben zu den 

verwendeten Methoden können im Rahmen dieses Berichtes nicht vorgenommen werden, da 

entsprechende Primärliteratur bei der Fertigstellung der Arbeit nicht zu erhalten war. 

2.1.5. Belgien 

Die Verantwortlichkeit für die Gewässergüteklassifizierung in Belgien liegt bei den Re­

gionen (NEWMAN 1988). Darüber hinaus betreibt das "Institut d'hygiene et 

d'Epidemiologie" ein nationales Netz von 400 Meßstellen, das jährlich beprobt wird. Die 

Ergebnisse dieser Erhebungen werden jeweils in einem Gütebericht veröffentlicht. Es 

werden chemisch-physikalische und biologische Daten erhoben. Wesentliche Teile der ange­

wandten Methodik sind auf nationaler Ebene normiert worden und entsprechend standar­

disiert (z.B. Belgian Biotic Index (DE PAUW & VANHOOREN 1983) unter NBN T 92-

402 1984). Ein guter Überblick über die in Belgien verwendeten Methoden und 

Klassifikationsschemata findet sich bei NEWMAN (1988) und DE BRABANDER et al. 

(1992). 

Tab. 8: Biologische Güteklassifizierung in Belgien 

Class Biotie Index Water quality 

I 10-9 lightly or unpolluted 

II 8-7 slightly polluted 

IJI 6-5 moderately polluted - critical situation 

IV 4-3 beavily polluted 

V 2~ very heavily polluted 

- 0 study impossible: eomplete lack of bioindicators 
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Weiterhin ist aufgrund eines chemischen Index die Zuordnung in eine von fünf Güteklassen 

möglich. Dieser chemische Index berücksichtigt die Parameter Sauerstoffsättigung, BSB 
und NH4-N. Er wird in allen drei Beneluxländern übereinstimmend angewendet und häufig 

unter dem Titel "Water Oxygen Balance" geführt. 

Für jeden der genannten Parameter existiert ein Score-System als Grundlage für die Be­

rechnung des Index. Dabei werden die ermittelten Punktewerte aller Parameter addiert und 
in ein empirisches Bewertungssystem übertragen, aus dem dann die Güteklasse abgelesen 

werden kann. In der nachfolgenden Tabelle 9 sind die Score-Werte für die Einzelparameter 

sowie der Bewertungsmaßstab zusammengefaßt dargestellt. 

Tab. 9: "Water Oxygen Balance", Scoresystem und Klassenabgrenzung 

Score/Klasse ~-Sättigung (% BSB (mgll) NI4-N (mg/I) Gesamt-Score Qualität 

I 91-110 < 3 <0,4 34,5 sehr gut 

2 71-90 3,1-6,0 0,5-1,0 4,6-7,5 gut 

111-120 

3 51-70 6,1-9,0 1,1-2,0 7,6-10,5 mittel 

121-130 

4 31-50 3,1-15,0 2,1-5,0 10,6-13,5 schlecht 

5 < 30& >130 > 15 >5 13,6-15 sehr schlecht 

Als Datengrundlage für die Berechnung dieses chemischen Index werden mindestens 20 

Einzelmessungen als notwendig erachtet. 

NEWMAN (1988) zitiert weiterhin eine Arbeit von DESCY et al. (1981) in der für viele 
Einzelparameter Werte angegeben werden, die eine Unterscheidung zwischen "normal", 

"wenig erhöht", "signifikant erhöht" und" deutlich erhöht" ermöglichen. Dieses System be­

sitzt jedoch keine landesweite Gültigkeit. 

2.1.6. Luxemburg 

Zum Zeitpunkt der Fertigstellung dieses Berichtes lagen nur sehr wenige Informationen 

über die Organisation, Struktur und Funktionsweise der Wasserwirtschaftsverwaltung in 

Luxemburg vor. Im Wesentlichen beruhen die in der Folge getroffenen Aussagen daher auf 

den Ausführungen von NEWMAN (1988). Danach ist die Überwachung der Gewässergüte 

Aufgabe der nationalen Umweltverwaltung. 
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In die Bewertung der Gewässergüte gehen keine biologischen Erhebungen mit ein 

(NEWMAN 1988). Nach UEBERBACH (1989) erfolgt die biologische Gütebeurteilung 
nach dem Biotic Index nach TUFFERY & DAVAINE (1970). Allgemein wird die Qualität 

der Oberflächengewllsser durch fünf Güteklassen beschrieben. Methodische Grundlage hier­

für ist die bereits für Belgien beschriebene "Water Oxygen Balance" (vergl. 2.1.5.), ein 

chemischer Index, der die Sauerstoffsättigung, den BSB und den Gehalt an NH4-N 

berücksichtigt. Die Überwachung der Gewässer erfolgt jährlich und wird in nationalen 
Gütekarten publiziert. Ergänzend zu den bereits genannten Untersuchungen werden regel­

mäßig Schwermetallanalysen durchgeführt. Ergebnisse aus diesen Untersuchungen sind bis­

her nicht in Gewllssergütekarten veröffentlicht worden. 

2.1.7. Niederlande 

Die Überwachung der Gewässergüte wird in den Niederlanden auf drei administrativen 

Ebenen durchgeführt. Dabei erfolgt die Bearbeitung der Hauptflüsse sowie der Küsten­

gewässer durch staatliche Stellen, während alle übrigen Gewässer durch die Provinzen und 

kommunalen Verbände überwacht werden. 

Derzeit existiert keine national einheitliche Überwachungspraxis. Landesweit gültig ist aber 

die Definition einer" Allgemeinen Milieuqualität" , in der die Mindestqüteanforderungen für 

eine Vielzahl an physico-chemischen Parametern festgeschrieben ist (LAANE & LIND­

GAARD-lORGENSEN 1992). Entsprechend wird durch die Güteüberwachung vornehmlich 
die Einhaltung dieser Mindestanforderungen geprüft. Diese erstmals im zweiten "indi­

kativen Mehrjahresprogramm Wasser" (IMP) formulierte Basisqualität (MINISTERIE V AN 

VERKEER EN WATERSTAAT 1981) wurde im Rahmen des dritten nationalen Wasser­
haushaltsplan weiter entwickelt (MINISTERIE VAN VERKEER EN WATERSTAAT 
1989). Die darin enthaltenen Qualitätsanforderungen wurden von den regionalen Ver­

waltungen bereits übernommen und sind z.B. im Wasserhaushaltsplan 1991-1995 der 
Provinz Limburg detailliert aufgelistet (PROVINCIE LIMBURG 1990). 

Die Zielsetzung dieser "Allgemeinen Milieuqualität" kann wie folgt umschrieben werden: 
Von den Gewässern soll keine Beeinträchtigung der Umgebung durch Geruch oder ein stark 
verschmutztes Erscheinungsbild ausgehen. Weiterhin sollen die Gewässer gute Lebens­

bedingungen für die aquatischen und angrenzenden semiaquatischen bzw. terrestrischen Bio­

zönosen bieten, sowie bestimmte Formen der menschlichen Nutzung ermöglichen, die nicht 
durch spezifische Anforderungen an die Wasserqualität erfaßt werden 

(ZUIVERINGSSCHAP OOSTELI1K GELDERLAND 1992). 

Für die Überprüfung der Mindestqualität sind keine biologischen Untersuchungen notwen­

dig. Dennoch erheben viele der in der Gewässerüberwachung tätigen Institutionen regel­

mäßig biologische Daten, die zur Beschreibung der biologischen Gewässergüte genutzt 
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werden können (vergl. z.B. ZUIVERINGSSCHAP UMBURG 1992, WATERSCHAP 

REGGE EN DINKEL 1990). Es wird jedoch landesweit keine einheitliche Methodik ange­

wendet. Innerhalb der Niederlande ist der auf der Basis des Makrozoobenthon arbeitende 

"K-Index" nach GARDENJER & TOLKAMP (1976) weit verbreitet. Das Verfahren kennt 

Indexwerte zwischen 100 und 500 und erlaubt die Unterscheidung von fünf Belastungs­

stufen: 

Tab. 10: Einteilung der Belastungsstufen nach dem K-Index (nach 

WATERSCHAP REGGE EN DINKEL 1990) 

Indexwert Klasse Bewertung 

100-180 5 sehr schlecht 

181-260 4 schlecbt 

261-340 3 mäßig 

341-420 2 gut 

421-500 I sehr gut 

Im Rahmen dieses Berichtes wird eine detailliertere Beschreibung der Methodik des K­

Index zu einem spateren Zeitpunkt gegeben (vergl. 4.3.1.2.), da das Verfahren innerhalb 

dieses Absatzes nur eine untergeordnete Rolle spielt. Ergänzend sei jedoch dazu angemerkt, 

daß die Anwendung des K-Index auf natürliche Fließgewässer beschrankt sein sollte, wäh­

rend für die Beurteilung von ausgebauten Fließgewässern häufig das BINORMA-Verfahren 

angewendet wird (TOLKAMP mdl., ZUIVERJNGSSCHAP OOSTELJJK GELDERLAND 

1992). 

Zusätzlich zu den oben gemachten Aussagen wird nach NEWMAN (1988) in den Nieder­

landen - wie in allen Beneluxlilndern - die sogenannte "Water Oxygen Balance" (vergl. 

2.1.5.) zur Gütebeurteilung herangezogen. 

2.1.8. Frankreich 

Die Überwachung der GewässergOte erfolgt in Frankreich durch sechs regionale Institu­

tionen (Agences de Bassin), die diese Aufgabe unter Aufsicht des Umweltministeriums 

durchführen. 

Im Rallmen des Gewässermonitorings werden physikalisch-chemische, chemische und bio­

logische Routineuntersuchungen durchgeführt. Einen guten Überblick über die Gütekriterien 

liefern NEWMAN (1988) sowie AGENCE DE L'EAU ARTOIS-PICARDIE (1990). Die 

genaue Methodik zur Durchführung der biologischen Untersuchungen ist national normiert 

(AFNOR 1992). 
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Das französische Gütesystem unterscheidet prinzipiell in drei Güteklassen. Dabei ist die 

Güteklasse 3 als Minimalgüte , die spezifische Nutzungen des Wassers gewährleistet, defi­

niert. Alle Gewässerabschnite, die die Gütekriterien der Güteklasse 3 nicht erfüllen, werden 

in den offiziellen Gütekarten durch die Farbe "rot" gekennzeichnet. Darüber hinaus wird in 

der Güteklasse I zwischen den Stufen I A und I B unterschieden. Weiterhin findet die Sa­

linität der Gewässer besondere BerOcksichtigung, indem die Salinität in fünf Abstufungen 

zwischen 0 und 4 beschrieben wird. In der nachfolgenden Tabelle 11 ist das gOltige Güte­

klassensystem zusammen mit Mindestanforderungen für verschiedene Nutzungsformen 

dargestellt. Die Schreibweise einer Nutzungsform mit Großbuchstaben kennzeichnet die 

Mindestgüteanforderungen für die Nutzung. Eine Schreibweise mit Kleinbuchstaben 

kennzeichnet solche Fälle, in denen die entsprechende Nutzung nur unter besonderen 

Bedingungen toleriert werden kann. 

Eine Zusammenstellung der für die Gütebeurteilung relevanten Einzelparameter ist in 

Tabelle 12 wiedergegeben. Die Einzelkriterien sind dabei in 9 Familien gegliedert, wobei 

die Parameter der 1. Familie die Salinität und die der 2. Familie die Temperatur der Unter­

suchungsgewässer beschreiben. 

Für die Zuordnung einer Gewässergüteklasse ist die Kenntnis eines oder mehrerer Einzel­

parameter aus jeder Familie unerläßlich (AGENCE OE L'EAU ARTOIS-PICARDIE 

1990). Bakteriologische Untersuchungen sind in besonderem Maße im Bereich von mensch­

lichen Siedlungen nötig. Die Informationen aus den biologischen Untersuchungen (L'indice 

biotique) sind ein wesentlicher Bestandteil der Gewässergütebeurteilung. Hierbei ist aber zu 

berOcksichtigen, daß die in Tab. 12 angegebenen Grenzen für die ~bweichung des Index­

wertes vom Höchstwert 10 nicht mehr zutreffen, da in der Zwischenzeit ein neues Index­

system (L'indice biologique global normaliseJffiGN) mit Werten zwischen 0 und 20 ein­

geführt wurde. Entsprechend der Normvorschrift (AFNOR 1992) ergibt sich die in Tabelle 

13 aufgeführte Güteklassenbeziehung. 
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Tab. 11: Das französische System der Gewässergüteldassen (aus: AGENCE DE L'EAU 

ARTOIS-PICARDIE 1990) 

QUALITI: GENERALE DE L'EAU 

2 

1851 251 351 

EAU POTABLE IRRIGATION 
(Uartemenl simple 

DU normal) 
INOU5TRIE5 

AUMENTAIRE5 

18.52 552 3.52 

ABREUVAGE EAU INOU5TRIELLE ImgallOn 
DES ANIMAUX eau pOlabl'e 

(Iri101emenf pousW) 

18.53 253 3.53 

8AIGNAOE Abrewage AUTOEPURATION 
LOl51R5 des amlNUJ NAVIGATION 

P0I550N (VII REFROI0l55EMENT 
er se reproduit 
normalement) 

1854 5.84· 3.54 
lorsus (cOnlacts Aul06purallon 

excepllonnels POfSson 
Ivec fau) (SI SuNte 
POlSson (vII peul etre 
normalemenl IlNloire 

""~ dans cerUlrJeS 
Clftonslances) 

Commenlaires : 

Qualil6 minimale salon la vocalion du 
cours d'eau 
Seules les pnnclpales vocallOns des cours 
d'eau onl eie reponees dans la grille 
La pOSition d'une vocahon en grands caracle· 
res Indlque la quaille minimale normale 
La position d'une yocahon en petJts caracleres 
IndlQue la quahle minimale evenluellement 10-
lerablp. 

IM .... donI ........... depaon ... 
_ do 11 ..-' 3 _ lnIpIIeI .'11 

............. uoagoe .. ....-­

.... -pIIII'lI_plMque .. pIIII' 
1'_. Oe ce r.a. 11 ..-' 3 
...-. un objocIIf "**'"'"' Il1IIIIO 11 
..- .... du _ nIIunII ..., I' 

I ....... lCIUeIIo do ..- 1nIIrIoure, PoIl' 11 
cortasJnphIe do 11 ..- lCIUeIIo on .... 
done ce ... 11 couIour rauge. 

N ...... "" crt .. , .. prli ... cornpte 
les edleres ullhses onl eie regroupes en 9 
grandes larmlles. certalns crlleres camme les 
loxrques (n' 23) el la radtoac1rv~e (n' 28) 
cOlTespondant de~ :J un ensemble de mesu­
res speclflques 
Ün lugement correct sur la quaille de I'eau 
necesslle la connalssance d'un ou plUSleurs 
crlleres ce chaque fam~Ie, en IOncbon des 
pollubons ä attendre a I'arnent. 
Une bonne cennalssance des 3 premlEtr'es 
famIlIes est IMspensabie . 

Le systeme des saprobIes el sunout I'lndlce 
blollque apportent une Information essentielle 
en part1culler en cas <:Se po/lullon d' oraglne 
,nduslnelle Dans ce dernler cas, 11 esl.loutelQlS 
souhaltable de dlsPoser de rensetgnemenls 
specrtrques concernanl les lamiles VI. VII el 
evenluellemenl IX 
Par arlleurs des analyses bac1eroologoques (VIII) 
sonl Indispensables ä I'avat des grandes ag­
glomerahons 

V.II.bIII" "" I .... u,. d.nl IIII.~. 
La qua11le des eaux elant eXlrAmement variable 
dans le temps en lonchon de dlfferents fac­
leurs, I1 esl necessaire de prendre en campte 
les srtualoons les plus delavorables. 
L'on pourra admenre un depassemenl excep­
Ilonnet de ces ~mlles - sauf pour la leneur en 
oxygene dissouS - duran! une frequence de 
5 a 10 % du lemps (20 lours en .nnee 
moyennel Ou lorsque le deM descend en 
dessous d'une valeur cnhQue, appelee • debil 
dE' reh~fence.. debrt a deflnlr cas par cas 

(Bau potable = Trinkwasser; Irrigation = Bewässerung; Abreuvage des animaux 

Viehtränke; Bau industrielle = Industrie-/Brauch-wasser; Baignade = BadesteHe; Loisirs = 
Erholung; Poisson = Fische; Autoepuration = Autowäsche; Navigation = Schiffahrt; 

Refroidissement = Kühlung/Kühlwasser). 
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Tab, 12: Abgrenzungen verschiedener GUtekriterien zur Bestimmung der GewässergUte 
in Frankreich (aus: AGENCE DE L'EAU ARTOIS-PICARDIE 1990) 

CRITERES O'APPRECIATION OE LA aUALITE GENERALE OE L'EAU 

SO $1 52 53 54 

1 CondllCll\Ilt~ Sltm 1 20'C 

--I-Öurel~ totale: l,a~1S 

I' -~---3~~=--==--==-_-===--=-__ _ 
4 Capac.ll~ d',dsorp'1OI1 du tU (1) 

5 Temptrilure 

,v 

,x 

(1ICA5.~ !eneUfSl!nmeil 

(2j l1tlene\JtenOrOoS50tlsest,mDe<,I,ve 

" 
< 10' 20a2~ 

cal~oo'ie [du SCPAI 

131 l",f!do(e "0""111 es! 'uPPOs~ t~lll 10.5",10"1 roas tlt d~le,,,,,,~ 
{4] II leneu' II!n MES ne '.CIP'll\Je ~S en Detlode de Mulh e.u. 

25130" 

c.llellol-eUdu SCPRI 

Tab, 13: Korrelation zwischen den Indexwerten des L'indice biologique global normalise 
(IBGN) (AFNOR 1992) und den französischen GewässergUteklassen 

IBON: >/= 17 16 -13 12 - 9 8-5 </= 4 

GOtekiasse IA I B 2 3 

Farbe blau grün gelb orange rot 
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2.1.9. Italien 

Nach NEWMAN (1988) und CHAMBROLL (1993) existiert in Italien derzeit kein national 

gültiges Gewässergütesystem. Landesweite Gültigkeit besitzen lediglich die einschlägigen 

EG·Richtiinien zur Trink- und Badewasser- bzw. Fischgewässerqualität (vergl. hierzu LWA 

NRW 1991). Die Verantwortung für die Überwachung der Oberflächengewässer liegt bei 

den verschiedenen Regionen. 

Aufgrund der bei der Fertigstellung dieses Berichtes vorliegenden Literatur war es nicht 

möglich, konkrete Aussagen über die Form und Struktur italienischer Güteklassifizierungs­

systeme zu treffen. 

OE PAUW et a1. (1992) sowie OE PAUW & HAWKES (1993) berichten von aktuellen Be­

mühungen, die biologische Gewässerüberwachung in Italien zu etablieren. Dazu wurden 

insgesamt 15 einwöchige Seminare durchgeführt, in deren Verlauf die Teilnehmer mit den 

Prinzipien der biologischen Gewässergüteüberwachung vertraut gemacht wurden. Metho­

dische Grundlage hierzu bildete der Trent Biotic Index (TBI) nach WOODIWISS (1964) in 

seiner erweiterten und an italienische Bedingungen angepaßten Form als Extended Biotic 

Index (EBI). Im Rahmen dieser Aktivitäten wurde offensichtlich ein fünfstufiges Klassifi­

zierungssystem eingeführt, dessen Abstufungen jedoch nicht in die Literatur eingegangen 

sind. 

PREMAZZI et al. (1990) führten umfangreiche Untersuchungen im Po-Einzugsgebiet 
durch, ohne dabei biologisChe Parameter zu berücksichtigen. Weiterhin werden in dieser 

Arbeit die gewonnenen Daten keinem Gewässergütesystem zugeordnet. 

Zusammenfassend kann für die Gewä8sergüteüberwachung in Italien gesagt werden, daß 
derzeit noch kein einheitliches Gewässergütesystem etabliert und eine entsprechende Ver­

waltung inklusive der dazu notwendigen Experten noch im Aufbau ist. 

2.1.10. Irland 

Das Gewässergütemonitoring wird in Irland von einer Forschungsgruppe des Umwelt­

ministeriums durchgeführt. Dabei basiert die Mehrzahl aller Güteklassifikationen auf bio­

logischen Erhebungen. Physikalisch-chemische Daten liegen nur in begrenztem Umfang vor 

(NEWMAN 1988). 

Allgemein wird die Gewässergüte in Fließgewässem durch das sogenannte "Quality Rating 

System" ermittelt und beschrieben. Dieses System nutzt als Grundlage fünf Güteklassen (Q1 

= bad quality, Q2 = poor quality, Q3 = doubtful quality, Q4 = fair quality, Q5 = good 

quality) und vier Zwischenstufen (QI-2, Q2-3, Q3-4, Q4-5). Für die Erstellung von 
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Gütekarten und Güteberichten werden diese Qualitätsstufen in insgesamt 4 Güteklassen 
transformiert: 

Tab. 14: Das irische Gewässergütesystem (nach MCGARRIGLE et al. 1992) 

Klasse Beschreibung Farbe. Q-Rating 

A unpolluted blau Q5, Q4-5, Q4 

BI slightl Y polluted grün Q3-4 

B2 moderately polluted gelb Q3, Q2-3 

C seriously polluted rot Q2, QI-2, Q I 

Tab. 15: Zusammenfassende Darstellung des Quality Rating System 

(aus MCGARRIGLE et al. 1992) 

Group A -
Sensitive 
Forms. 

Plecoptera. 
(excluding 
Leuctra, 
Nemouridae) , 
Heptaqeni idae, 
Siphlonuridae. 

INDICATOR GROUPS: KEY TAXA 

Group 8 -
Less Sensiti.ve 
Forcs 

Leuctra, 
tte.Juridae, 
Baetidae, 
(Excluding 
B. rhodaniJ, 
Leptophlebiidae, 
~rellidaer 
Eph.~ridaer 
eased 
Trichoptera 
(excluding 
Limnephilidae, 
Hydropti lidae 
GlossosOIIIstidae) 
Odonata 
(excluding 
Coenagri idae), 
Aphelocheirus • 
Rheotanytarsus. 

Group C -
Relati.vely 
Tolerant FOrlns 

Tricladida, 
Ancylidae, 
Neritidae, 
Astacidae, 
ca-arus. 
Baetis rhodani, 
caenidae, 
Lianephilidae, 
Hydroptilidae, 
Glossosa-atidae, 
uncaBed 
Trichoptera, 
Coleoptera, 
coenaqri idae, 
Sialidae, 
Tipulidae, 
Siauliidae, 
"~iptera 
(excluding 
AphelocheirusJ 
Hydracarina . 

Group 0 -
Tolerant 
Forms 

Hirudinea, 
Mollusca 
(eICcluding 
Ancylidae, 
Neri tidaeJ, 
AselluB. 
Chiron .. idae 
(eICcluding 
eh i ronoJllus and 
RheotanytarsusJ. 

QUALITY 
RATING 

IQI RELAUVE ABUNDANCE OF INDICATOR GROUPS 

05 
04 
03 
02 
QI 

05 
04 
03 
Q2 
01 

ERODING SITES 
A B C 

DEPOSITING SITES 
A B C 

KEY: • WeIl represented or dominant; 
c May be COllllOni 
=t May be present in small nwabers; 
~ Sparse or absent; 
• Usually absent. 

o 

o 

Group E -
Host TOlerant 
Foras 

Tubificidae. 
Chironc:.us . 

E 

E 

http:Chironc:.us
http:Sensiti.ve
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Das Quality Rating System ist ein Indikatorsystem, daß ausschließlich die Organis­

mengruppe des Makrozoobenthon berücksichtigt. Diese Organismengruppe wird - in 

Abhängigkeit der Toleranz gegenüber organischer Verschmutzung - in fünf Untergruppen 

eingeteilt. Die Bestimmung sowie die Abschätzung der Abundanzen dieser Untergruppen 

erfolgt nach einer normierten Probenahme direkt im Gelände. Aus dem Vorkommen und 

der Abundanzverteilung der verschiedenen Untergruppen ist das entsprechende Q-Rating 

direkt abzulesen. 

2.1.11. Großbritannien 

Derzeit existiert in Großbritannien kein einheitliches System zur Überwachung der Gewäs­

sergilte. Vielmehr. wird das Gewässermonitoring in England und Wales, Schottland und in 

Nordirland nach jeweils eigenen Kriterien durchgeführt. 

In England und Wales wurde bisher das "National Water Council (NWC) River Clas­

sification System" angewendet. Dieses System unterscheidet prinzipiell in 4 Grundklassen. 

Die Klasse "I", die gute W.asserqualitäten kennzeichnet, wird zusätzlich in die Stufen lA 

und IB unterteilt. Grundlage für die Zuordnung der Gewässer in eine der Klassen sind vor 

allem chemisch-physikalische Messungen, wobei den Parametern Sauerstoffsättigung, BSB 

und Ammoniumgehalt besondere Bedeutung zukommt. 

Die Untersuchung der biologischen Gewässergüte erfolgt nach dem Verfahren des BMWP­

Scores (ARMITAGE et al. 1983). Auf die genaue Beschreibung dieser Methode wird an 

dieser Stelle verzichtet, da das Verfahren an anderer Stelle dieses Berichtes (vergl. 

4.3.2.2.2.) ausführlicher diskutiert wird. 

Die Ergebnisse aus den biologischen Untersuchungen gehen nicht in die Einteilung der 

Gewässer in die Güteklassen ein. Vielmehr werden die ermittelten "Score-Werte" lediglich 

als Zusatzinformation betrachtet und auch als solche direkt in die Gütekarten eingetragen. 

Derzeit existiert keine allgemein gültige Korrelation zwischen den erreichten "Score­

Werten" eines Gewässers und den Gewässergütekllissen. Allerdings ist in einigen Güte­

karten eine eigene Klassifizierung wiedergegeben (Tab 11). 
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Tab. 16: National Water Council River Classifikation Scheme (aus NEWMAN 1988) 

NWC river NWC river Oualily critaria Ramarlcs 
class class 

1A 

1B 

description 

Good 
qualily 

Fairquality 

Poor 
quality 

Bad qualily 

Clesa-limiting crilerie (95 percantilaJ 

Dissolved oxygen aeturation Average BOD probebly not 
greater Ihan 80%. graater Ihe" 1.5 mgll. 

Biochemieal oxygen demend nol Visible evidence 0' pollution 
greater than 3 mgll. Ihould be absen'. . 

Ammonia not greater than 
O.4mgll. 

Where the weter ia abstracled for 
drinking water. iI camplies with 
requiremenls for A2- water. 

Non-toxie 10 fieh in EIFAC terme 
(or beat 9811mate! if EIFAC 
figures not 8vailabls). 

00 greater than 60% saturation. 
BDD not greater tha" 5 mgll. 
Ammonia not greater Iha" 

O.9mgl1. 
Where water ia abstracted for 

drin king water, it complie. with 
ths'requiremenls for A2- water. 

Non-toxie 10 fish in EIFAC lerms 
(or besl estimales if EIFAC 
figures not available'. 

00 greeler Ihan 40% saturation. 
BOD nOI greater Ihan 9 mgll. 
Where waler Is abslracted for 

drinking waler, it complies with 
the requirements for A3- weter. 

Non'loxic to fish in EIFAC terms 
(or beal estJmales if EIFAC 
figures not dvailable). 

00 greater Ihan 100/0 saluralion. 
Notlikely 10 anaerobic. 
BOD not grealer Ihan 17 mgll.t 

Walers which are inferior 10 Clasa 
3 in terms of dissolved oxygen 
end likely 10 be enaerobic al 
Iimea. 

00 greater Ihan 10% saturation. 

Averege BOD probably not 
greater than 2 mg/I. 

Average emmonla probably not 
greater than 0.5 mgll. 

Visible evidence of pollution 
should be absent. 

Walers 01 high quallty which 
cannot be placed in Clasa lA 
becauae 01 high proponion 01 
effect 01 phyaical fectors such 
8S canalizatlon, low gradient or 
&utrophicalion. 

Class lA and Class 1 B together 
are essentialfy the Class 1 01 the 
River Pollution Survey. 

Average BOD probably not 
graater than 5 mg/I. 

Similar to ClalS 2 01 RPS. 
Waler not showing physical aigns 

01 pollution olherthan humic 
colouralion end a li"le loeming 
belowweirs. 

Similar to Clau 3 01 RPS. 

Similar to CI au 4 01 RPS. 

Current potential users 

Water 01 high quallty suilable lor 
poteble supply abstracllons and 
for all olher abstracllons. 

Game or other high Cl8U 
flaheries. 

High emenltyvalue. 

Waler of less high quellty than 
CI ass lA bul uaable lor 
substantially the same 
purpoaee. 

Waters suitsble lor potable supply 
aher advsnced treatment. 

Supponing reasonebly good 
coarse liaherlea. 

Moderete amenity value. 

Watera which are pollutad 10 an 
exlent that fish are absent or 
onlY sporadically present. May 
be used lor low grade industrlel 
abslraclion purposes. 
Considerable potential lor 
lunher use if cleened up. 

Walars whlch are grossly polluled 
and are likely 10 cause nuiaance. 

Inslgnificanl walercourses and 
dltchee not usable. where 
objective Is simply 10 prevent 
nuisence developing. 

• EEC eategory A2 end A3 requiremenrs are Ihose apecilied in tfHt EEC Couneil Dlrective of 18 June 1975 conce,ning the qUlllity of aurface wate, intended 
for abelraetion of drinking wale, in the Member 51ate5 {see Appendix al. 

I Thls msy not apply if Ihere is a high degree of 'e-aerllion. 

NOlfffl 

,. 95 pernnliltl vslufls. The elassifie8tlons ere normelly based on Ihe 
values of Ihe quality eriteria wIlieh are expeeted 10 be echieved by 95% 
of Ihe sampies leken (95 pereentile values). This re5uielion equslly 
appties 10 Ihe IimilS set by EIFAC IEuropean Inland Fiahe,itls Advilory 
Commissionllsee belowl. 

2. EIFAC limil$. TfHt definilion 01 'non-Ioxie 10 fi5h In EIFAC lerms' is besed 
fo, Ihe purposes of Ihe Classifiealion on 'Wate, quality crileris 'or 
'reshwlller fi5h'. ediled by J 5 Alabasler and R LloYd 119901. 

3. EIt,,,,m8 wtlsrhflrcondil;OM. Under a)(fr8fTle wealher eonditlons le.g. 
flood. droughl. freela-upl, or whan domineted by plant growth, or by 
aquatle planl decay. ,ivers usually in Classes I, 2and 3 may hava BOOt 

and dis80fved oxygen le..,.,ls. or ammonia eonlent oulside the slllled 
Isvela for thOH elas .... When thl. occurs lhe caUH should be staled 
aklng with enalytlcal ,nults. 

4. Quslity ".rameter unit& The BOD determlnations reter 10 5-day 
earbonaceoul BOD IA TU}. Ammonle figur" a'tl elllp'Mled al NH.. 

5. RHtrlction. In mosl InSlene" tfHt chemlee' c!allificalion given ebove 
will be luilabltl. However, the basis of Ihe CIMsificatlon rs festricted to 11 
Ilnite number of chemicel determinandsllnd ffHtre msy be e lew eales 
where the prnence 0' e themlcsl .utmence other fhsn Ihose uted In 
Ihe eressillcat/on markedly ,eduen fhe quelity of tfHt wal". In luch 
CasM, Ihe quellty clanifieatlon of Ihe water should be downgrsded on 
the baala of lhe blole &ctually pretenf.and Ihe reelons.lllled. 

Tab. 17: Beziehung zwischen dem BMWP Score System und der Wasserqualität 
(nach ANGLIAN WATER AUTHORITY 1986) 

>150 100 50 >/=25 

Excellent Good Moderate Poor 
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Da das NWC-Gütesystem in der Praxis erhebliche methodische Schwächen zeigt (NRA 

1991), werden derzeit Empfehlungen für ein neues Gewlissergütesystem diskutiert. Dieses 

neue System (NRA 1991) beinhaltet neben detaillierten Anweisungen zur Unter­

suchungsmethodik die Formulierung von nutzungsbezogenen Gewässerklassen. Daneben 

wird ein übergeordnetes Klassifikationssystem eingeführt, das 5 Klassen kennt: 

Tab. 18: Gewässergüteklassensystem nach NRA (1991): 

Dissolved Oxygen Biochemical Ammonia 

Oxygen Demand 

(ATU) 

Class (% saturation) mg/l mgN/1 

5-pen:entile 95-pen:entile 95-pen:entile 

A 80 3 0,3 

B 60 5 0,7 

C 40 9 3,0 

D 10 17 -
E < I - -

Der 5-Perzentil-Wert für die Sauerstoffsättigung beschreibt den Wert, der im Rahmen der 

Untersuchungen überschritten werden muß, während die 95-Perzentil-Werte für den BSB 

und den Ammoniumgehalt die Grenze beschreiben, die nicht überschritten werden sollte. 

Auch die Einteilung der Gewässer in die neuen NRA-Klassen erfolgt in erster Linie auf­

grund von chemisch-physikalischen Parametern. Dabei wird in der Regel von mindestens 19 

Untersuchungen pro Meßpunkt ausgegangen. 

Im Gegensatz zu dem bisher gültigen NWC-Schema sollen die biologischen Untersuchungen 

aufgewertet werden. Die Überprüfung der (auf Basis der chemischen Untersuchungen in­
dizierten Güteklasse) aufhand biologischer Befunde ist für die Zukunft vorgesehen. Dazu 

soll der Ecologica1 Quality Index (EQI) (vergl. hierzu LOGAN 1992, STEEL 1992, DE 

PAUW & HAWKES 1993) verwendet werden. Grundlage für die Berechnung des EQI ist 

das River Invertebrate Prediction and Classifikation System (RIVPACS) (WRIGHT et a1. 

1984, MOSS et al. 1987, WRIGHT et al. 1989). Dieses System berechnet unter Berück­

sichtigung physiographischer Kenngrößen wie Höhenlage, Quellentfernung, Fließ­

geschwindigkeit, Alkalinität, Lufttemperatur, etc. eine Referenzbiownose, die mit der real 

vorhandenen und nachgewiesenen Zönose einer Probestelle verglichen werden kann. Neben 

der Voraussage der zu erwartenden Taxa ist RIVPACS in der Lage, die Summe der Taxa, 

den BMWP-SCORE und den ASPT (Average Score per Taxon, BALLOCH et al. 1976) der 
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jeweiligen Referenzzönose zu bestimmen. Aus der Relation dieser vorausgesagten Größen 

zu den an der Probestelle nachgewiesenen Werten errechnet sich der EQI. Es gilt also fol­
gende Beziehung: 

EQI (faxa) 

EQI (Score) 

EQI (ASPT) 

= nachgewiesene Taxazahl I vorausgesagte Taxazahl 

= nachgewiesener BMWP-Score I vorausgesagter BMWP-Score 

= nachgewiesener ASPT I vorausgesagter ASPT 

Die durch den EQI angezeigte biologische Gewässerqualität wird durch 4 Klassen 

beschrieben und basiert auf der Beprobung eines Gewässers im Verlauf von 3 Jahreszeiten: 

Tab. 19: Biologische Güteklassifizierung durch den Ecological Quality Index 

(nach SWEETING et al. 1992) 

Class ASPTEQI BMWPEQI TaxaEQI 

Range Range Range 

A > 0,89 > 0,75 > 0,79 

B 0,77-0,88 0,50-0,74 O,58.Q,78 

C O,66.Q,76 O,25.Q,49 O,37.Q,57 

0 < 0,66 < 0,25 < 0,37 

Die Klasseneinteilung für eine Probestelle orientiert sich in der Regel am EQI/ASPT. 

Abweichungen ergeben sich nur, wenn die Berechnung des Medians aller drei EQI-Werte 

eine schlechtere Klassenzugehörigkeit ergibt. Gegenüber der EQII ASPT Klassifizierung ist 

nur die Abstufung um eine Güteklasse möglich. 

Die biologische Güteklassifizierung steht in keinem direkten Zusammenhang mit den 

übergeordneten (chemischen) NRA-Klassen. Dennoch soll nach den Vorschlägen der NRA 

(1991) der EQI/ASPT zu einer Überprüfung der Zuordnung eines Gewässers in die NRA­

Klassen genutzt werden. Dazu wurden den verschiedenen NRA-Güteklassen folgende 

EQII ASPT Werte zugeordnet: 
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Tab. 20: Beziehung zwischen dem EQIIASPT und den NRA-Güteklassen (nach NRA 1991) 

NRAClass Ecological Quality Index IASPT 

A > 0,90 

B 0,65..(),99 

C 0,6()..(),85 

0 0,40-0,65 

E < 0,55 

In der Praxis sollen nun Meßstellen, die aufgrund der Ergebnisse aus den chemischen 
Untersuchungen einer NRA-Güteklasse zugeordnet wurden, durch den Vergleich mit den 

angegebenen EQI-Werten auf- oder abgewertet werden können. So sollen z.B. 

Fließgewässer der Güteklasse C in die Klasse D abgewertet werden, wenn der EQI! ASPT 

weniger als 0,60 beträgt. Umgekehrt ist die Aufwertung in die Klasse B möglich, wenn der 

EQI-Wert größer als 0,85 ist. 

Der Stand der Gewässergütebeurteilung in England kann zusammenfassend wie folgt um­

rissen werden: Das de~it gültige Klassifizierungssystem kennt 4 Grundgüteklassen. Ergän­

zend wird die Klasse I (gute Qualität) noch in zwei Unterklassen unterteilt. Die Zuordnung 

in eine der Güteklassen erfolgt ausschließlich auf der Grundlage chemisch-physikalischer 

Parameter. Biologische Informationen haben lediglich ergänzenden Charakter. Aufgrund 

bekannter Mängel des alten Systemes werden derzeit neue Ansätze diskutiert. Danach soll 

eine neues fünfstufiges Güteklassensystem eingeführt werden. Als Gütekriterien gelten auch 

hier vor allem chemisch-physikalische Parameter, allerdings ist aufgrund von biologischen 
Untersuchungen eine Auf- bzw. Abwertung der indizierten Güteklassen möglich. 

In Schottland werden abweichende Systeme der Güteklassifizierung verwendet, denen ein 
chemischer Index (Water Quality Index, WQI) zugrunde liegt. Von dem WQI wurde in der 

Folge für deutsche Verhältnisse von BACH (1980) ein Index abgeleitet und aufgrund feh­
lender Vergleichsmöglichkeiten mit dem englischen Gütesystem zusätzlich ein vierstufiges 

chemisches Klassifikationsschema entwickelt: 
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Tab. 21: Chemisches Klassifikationsschema fiir die Beurteilung von schottischen 

Fließgewässern (ausNEWMAN 1988) 

Description 

Cla .. 1 Rivera unpolluted and recovered from pollution 

Lengths 01 river: 
(al where the water is clear and which are known to have 

received no signilicant polluting discharges; or 
(bI which. though receiving some pollution. have a BOD 

normally less than 3 mg/I. are weil oxygenated and 
are known to have received no signilicant discharge 
01 toxic materials or 01 suspended matter which 
affects the river bed 

Cla .. 2 River. of falrlv good qualltv 
Lengths 01 river: 
(al not in Class 1 on BOD grounds; or 
(bI which may have a substantially reduced oxygen 

content; or 
(cl irrespective 01 BOD. wh ich are known to have 

received polluting discharges. possibly containing 
toxic substances. which cannot be shown either to 
affect lish or to have been removed by natural 
processes 

Cla .. 3 Rivera of poor qualitv 

Lengths 01 river: 
(al not in Class 4 on BOD grounds; or 
(bI which may have a dissolved oxygen saturation. 

below 40%. lor considerable periods; or 
(cl containing substances which are suspected 01 

reaching toxic concentrations at tim es 

Cla •• 4 Gro •• lv polluted rlvera h 

Lengths 01 river: 
(al which have an offensive appearance or smell; or 
(bI which have a BOD 01 12 mg/I or more under normal 

conditions; or 
(cl which are completely de-oxygenated at any time; or 
(dl which contain substances known to reach toxic 

concentrations at times; or 
(eI which are known to be incapable 01 supporting fish 

lile 

C%ur 
coding 

Blue 

Orange 

Red 

Black 

Die biologische Gütebeurteilung folgt in Schottland der derzeit gültigen englischen Metho-dik. 

Die Informationen aus diesen Erhebungen werden ebenfalls nur als ergänzende Infor-mationen 

betrachtet und sind als reiner Zahlenwert in den Gütekarten aufgefiihrt. 

In Nordirland werden die gleichen Klassifikationen wie in England genutzt. Allerdings wurden 

die entsprechenden Daten aus Monitoringprogrammen noch nicht in Karten ver-öffentlicht 

(NEWMAN 1988). Neuere Angaben zum Stand der Gütesituation in Nordirland lagen bei der 

Fertigstellung des Berichtes nicht vor. 
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2.1.12. Übrige Länder 

Für die Mehrzahl der unter diesem Absatz aufgeführten Länder liegen nur sehr spärliche 

Informationen über die Organisation der Wasserwirtschaftsverwaltungen vor. Daher bleiben 

die Aussagen zu diesen Ländern im Wesentlichen auf die Nennung evtI. vorhandener K1as­

sifizierungssysteme beschränkt und erheben keinen Anspruch auf Vollständigkeit. 

Nach UEBERBACH (1989) existiert in Portugal derzeit kein offizielles und allgemein 

gebräuchliches System der Gütebeurteilung. Weitere Informationen lagen zum Zeitpunkt 

der Fertigstellung dieses Berichtes nicht vor. Ebenso sind nur sehr wenige Kenntnisse über 

biologische Bewertungsverfahren vorhanden. Nur MOURA & MOREIRA (1992) berichten 

über eine vergleichende Untersuchung im Nordwesten Portugals, bei der der Belgian Biotic 

Index mit dem BMWP-Verfahren verglichen wurde. Ein Güteklassensystem ist aber auch 

hier nicht aufgeführt. 

Auch für Spanien sind nur sehr wenige Informationen zur Gewässergütebeurteilung ver­

fügbar. Angaben über evtI. vorhandene chemisch~ Klassifizierungssysteme fehlen völlig. In 

Zusammenhang mit biologischen Güteuntersuchungen berichten ARMITAGE et aI. (1990) 

über die exemplarische Anwendung des englischen RIVPACS/EQI-Verfahrens in zwei spa­

nischen Flüssen, während· ALBA-TERCEDOR & SANCHEZ-ORTEGA (1988) eine Modi­

fikation und Anpassung des englischen BMWP-Verfahrens an spanische Verhältnisse 

beschreiben und ein fünfstufiges Klassifizierungsschema verwenden. Nach ALBA­

TERCEDOR & PRAT (1992) hat die Entwicklung der biologischen Gewässerbeurteillmg in 

Spanien erst in der letzten Dekade erheblich an Dynamik gewonnen. In der Vergangenheit 

wurden mehrere biologische Untersuchungsmethoden auf ihre Eignung in verschiedenen 

spanischen Regionen getestet. 1991 einigte sich dann die Mehrzahl der spanischen Hydro­

biologen auf die landesweite Anwendung des modifizierten BMWP-Scores nach ALBA­

TERCEDOR & SANCHEZ-ORTEGA (1988). 

Die Gewässergütebeurteilung in Slowenien unterscheidet zwischen 4 nutzungsbewgenen 

Qualitätsklassen (GRBOVIC & SENEKOVIC-MARCHISETTI (1992). Es werden physio­

graphische, chemische und biologische Untersuchungen durchgeführt. Die biologische 

Untersuchungsmethodik basiert auf dem Saprobiensystem, der Saprobienindex wird nach 

ZELINKA & MARVAN (1963) berechnet. 

Nach KINKOR (1992) sind die meisten Gewässer in der Tschechischen Republik mehr 

oder weniger stark belastet. Generell wird in 4 Güteklassen unterschieden, wobei die Klasse 

I wiederum zwischen "sauber" und "sehr sauber" differenziert. Die Zuordnung in die 

Gewässergüteklassen erfolgt nach dem Sauerstoffregime, der chemischen Zusammen­

setzung, der mikrobiellen Verschrnutzung sowie aufgrund spezieller Indikatoren. 
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Griechenland verfügt derzeit über kein gültiges System zur Gewässergüteüberwachung. 

Die generelle Zuständigkeit liegt bei den Kommunen beziehungsweise kommunalen Ver­

bänden ·(DE PAUW & HAWKES 1993). Nach CHAMBROLL (1993) befindet sich ein 

eigenes Überwachungssystem in der Diskussion. 

2.2. Überblick zum Stand der Gewbsergüteldassifizierung in Europa -

Möglichkeiten der Hannonisierung 

Derzeit existieren in den verschiedenen europäischen Ländern sehr viele konkurrierende 

Methoden zur Gewässergütebeurteilung. Allein bei der Betrachtung der KJas­

sifizierungssysteme ergeben sich erhebliche Unterschiede zwischen den einzelnen Staaten. 

Die Anzahl der verwendeten Güteklassen variiert zwischen keinem Klassifizierungssystem 
(z.B. Griechenland), der Definition einer Basisqualität (Niederlande) und einer sieben­

stufigen Skala (4 + 3, Deutschland, Österreich). Tabelle 22 gibt einen Überblick über die 

Anzahl der verwendeten Gewässergüteklassen in verschiedenen europäischen Ländern. 

Tab. 22.: Klassifizierungssysteme in verschiedenen europäischen Ländern 

Land Anzahl der biol. Bewertung ehern. Bewertung 

Güteklassen 

Belgien 5 ja ja 

Dänemark 4+2 ja ja 

Deutschland 4 +3 ja (ja) 

England 4 + 1 (ja) ja 

Frankreich 3+2 ja ja 

Griechenland - - -
Italien (5) (ja) ? 

Luxemburg 5 - ja 

Niederlande Basisqual. (ja) ja 

Österreich 4+3 ja (ja) 

Portugal - - -
Rep. Irland 3 +1 ja -
Schottland 4 (ja) ja 

, 

Schweiz 4 - ja 

Slowenien 4 ja ja 

Spanien (5) (ja) (?) 

Tschechien 4 +1 1 ja 

() -= KllUIsifizierung ist kein nationaler Standard oder Parameter ist bei der Gtltebeurteilußg von untergeordneter Rolle 

'1 = zu diesem Punkt lagen zum Zeitpunkt der FertigsteUung dieses Berichtes keine gesicherten Kenntnisse vor 
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Analog zu der Vielfalt der Güteklassen bestehen auch in den methodischen Grundlagen 

deutliche Unterschiede zwischen den einzelnen Staaten. Während die Klassifizierung bei­

~pielsweise in Deutschland und Österreich maßgeblich aufgrund biologischer Unter­

suchungen vorgenommen wird, erfolgt die Klassenzuordnung in anderen Staaten (z.B. Eng­

land) vornehmlich aufgrund chemischer Daten (vergl hierzu auch Tab. 22). Darüber hinaus 

wird z.B. in Deutschland aufgrund der Methodik primär der biologisch-ökologische Zustand 

der Gewässer beurteilt, während in anderen Ländern (z.B. Frankreich, Slowenien) 

nutzungsbezogene Gütekriterien im Vordergrund stehen. 

Trotz dieser fundamentalen Unterschiede in den Klassifizierungssystemen der ange­

sprochenen Staaten, bestehen in einigen Bereichen doch gewisse Übereinstimmungen. So 

gehen alle biologisChen Untersuchungsmethoden auf das Saprobiensystem oder den Trent 
Biotic Index nach WOODIWISS (1964) zurück und verfolgen damit einen ähnlichen 

wisscnschaftstheoretischen Ansatz (zu den biologischen Untersuchungsmethoden vergleiche 
Punkt 4.ff). 

Die chemisch-physikalische Gewässerüberwachung stützt sich in vielen Staaten in beson­

derem Maße auf die Grundparameter Sauerstoffhaushalt, BSB und Ammoniumgehalt. Inso­

fern erscheint die Forderung und Hoffnung auf eine relativ schnelle und einfache Harmoni­

sierung der verschiedenen Systeme nicht unrealistisch. 

In der Praxis bestehen aber erhebliche Definitionsunterschiede. Dies wird an dem in Tabelle 

23 exemplarisch durchgeführten Vergleich der Klassifikationssysteme von Deutschland, 

Frankreich und England (Vorschlag nach NRA 1991) besonders deutlich: 

Während in Deutschland die Gewässergüteklasse II allgemein als angestrebte Mindestgüte 

aufgefaßt wird, ist in Frankreich die Klasse 3 als Mindestforderung an die Gewässerqualiiät 

definiert (AGENCE DE L'EAU ARTOIS-PICARDIE 1990). Die Gewässergüteklasse II 

(mäßig belastet) ist in Deutschland durch BSBs-Werte von 2-6 mgll und Ammoniumgehalte 

< 0,4 mgll gekennzeichnet. Demgegenüber toleriert die französische Güteklasse 3 (stark 

verschmutzt) BSBs-Werte von lO-25 mgll und Ammoniumgehalte von 2,0-8,0 mgll. Deut­

liche Definitionsunterschiede bestehen auch bei der Beschreibung guter Wasserqualitäten. 

So zeigen nach der LA WA-Klassifizierung gering- und unbelastete Fließgewässer lediglich 

BSBs-Werte von 1-2 mgll (NH4 < 0,1 mgll), während in Frankreich gute bis sehr gute 

Wasserqualitäten durch BSB5-Werte < 5mgll und Ammoniumgehalte < 0,5 mgll beschrie­

ben werden. Der Vergleich zwischen den LAWA-Klassen und den englischen NRA-Klassen 

ergibt ähnlich große Definitionsunterschiede. 
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Tab. 23: Vergleich der Güteklassifizierungen in Deutschland (LA WA), Frankreich (F) und 

England (NRA) anhand der Parameter BSB5 und NH4 

Meßparameier 

Güteklasse BSB5 (mgll) NH4(mg/l) 

LAWA F NRA LAWA F NRA LAWA F NRA 

I IA A 1 <3 <3 Spuren < 0,1 < 0,3 

1-11 1-2 0,1 

II IB B 2-6 3-5 <5 < 0,4 O,H),5 < 0,7 

1/-111 2 C 5-10 5-10 <9 < 1,3 0,5-2,0 < 3,0 

III 7-13 0,6 -7 

1Il-IV 3 0 10-20 10-25 <17 mehrere 2,0-8,0 -
IV E > 15 > 17 mg/l -

Dieser Vergleich zeigt deutlich, daß eine Harmonisierung der vorhandenen Systeme durch 

Übernahme oder Adaptation einzelner Gütekriterien weitgehend ausgeschlossen ist. Viel­

mehr verlangt die Einführung und Umsetzung einer geplanten EU-Richtlinie zur "ökolo­

gischen Qualität" der Fließgewässer die völlige Neuformulierung von Qualitätszielen und -

klassen, die erheblich über die Umsetzung der vorhandenen EU-Richtlinien (EWG 78/659, 

EWG 76/1f:IJ, EWG 75/440) sowie die bestehenden Klassifikationssysteme hinausgeht. 

Der Bewertung von Fließgewässern als wichtige und prägende Landschaftsbestandteile 

kommt dabei herausragende Bedeutung zu. Diese Sichtweise läuft einer nutzungsbezogenen, 
ausschließlich auf den menschlichen Gebrauch ausgerichteten Bewertung klar entgegen. 
Eine EU-Richtlinie über die ökologische Qualität der Binnengewässer muß ansatzbedingt 
hohe Anspruche an verschiedene Parameter beinhalten, die die Definition von mehreren 
qualitativen Komponenten (z.B. Uferstruklur, Gewässersohle, Fischfauna, Ästhetik, 

Wasserqualität, etc.) erfordert. Daraus folgt, daß spezifische Belastungen der Gewässer 
separat und mit einer jeweils angepaßten Methodik erfaßt werden müssen. 

2.3. Zusammenfassung des Kapitels 

Auf der Grundlage eines kritischen Vergleichs, der in verschiedenen europäischen Ländern 

gültigen Systeme zur Gewässergütebeurteilung, können folgende Aussagen getroffen 

werden: 
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- Es bestehen große Unterschiede in der Organisation der Wasserwirtschaftsverwaltungen 

zwischen den verschiedenen Staaten. Die Überwachung der Gewllssergüte obliegt Ilinder­

spezifisch unterschiedlichen Verwaltungsebenen (national, regional, kommunal bzw. als 
Kombination). 

- Die verwendeten Gütekriterien sind ebenfalls Ilinderspezifisch unterschiedlich definiert. 

Die Bandbreite reicht hierbei von nutzungsbezogenen bis zu biologisch-okologischen aus­

gerichteten Kriterien. 

- Zwischen den konkurrierenden Klassifikationssystemen besteht nur wenig bzw. keine 

Übereinstimmung hinsichtlich der Anzahl der Güteklassen sowie der Unter­

suchungsmethoden (biologische versus chemisch-physikalische Methoden). 

Aufgrund dieser Erkenntnisse erscheint die angestrebte europaweite Hannonisierung der 
Gewässergüteüberwachung durch formale Anpassungen in den bestehenden Systemen weit­

gehend ausgeschlossen. Vielmehr ist die völlige Neuformulierung von Qualitätszielen und 

-klassen unumgänglich. 

3. Aquatische Organismen als Bioindikatoren 

Verfahren zur Bioindikation sind ein Teilgebiet der praktischen Bioökologie. Definitions­

gemäß werden solche Organismen (auch Artcngruppen oder Arten) als Bioindikatoren 

bezeichnet, deren Vorkommen, Verhalten, Habitus, Fertilität oder Mortalität so eng mit 

bestimmten Umweltfaktoren korreliert sind, daß sie innerhalb bestehender Ökosysteme als 

Zeiger für diese Faktoren verwendet werden können (SCHUBERT 1985, ARNDT et al. 

1987, LESER 1991, RlECKEN 1992, HÜRLIMANN 1993). 

Innerhalb der Limnologie liegen die ersten Ansätze zur biologischen Erfassung der Gewlls­

sergüte - und damit dem Einsatz von Bioindikatoren - etwa 100 Jahre zurück (LAUTER­

BORN 1901, KOLKWITZ & MARSSON 1902). Seitdem wurde eine Vielzahl von unter­

schiedlichen Verfahren entwickelt. Biologische Untersuchungsmethoden sind heute ein 

wichtiger Bestandteil bei der routinemäßigen Überwachung der Gewllsserqualität. Im 

Gegensatz zu einem rein chemisch-physikalischen Gewllssermonitoring beschreiben sie die 

Lebensbedingungen im Wasser durch integrale Aussagen über einen längeren Zeitraum. 

Zudem indizieren sie über den Monitoringzeitraum immer die pessimalen Qualitätszustllnde 

(FRIEDRlCH 1986, MAUCH 1981). Grundsätzlich kann - in Abhängigkeit von den jeweils 

wirksamen Stressoren - zwischen Reaktions- und Akkumulationsindikatoren unterschieden 

werden. Darüber hinaus wird zwischen Zeiger-, Test- und Monitororganismen differenziert 

(ARNDT et al. 1981). 
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In der praktischen Gewässerbeurteilung kommen vor allem Zeigerorganismen als Bio­

indikatoren bzw. Indikatorwnosen zum Einsatz. Beispiel hierfür ist die Abschätzung der 

saprobielIen Belastung eines Gewässers über die Organismen des Makrozoobenthons (DIN 

38410-T2 1990, SLADECEK 1973) oder die Beurteilung des Säurezustandes von Fließ­

gewässern durch Makroinvertebraten und Diatomeen (BRAUKMANN 1993, CORING 

I 993a). Bekannte Beispiele für die Verwendung als Zeigerorganismen im terrestrischen 

Bereich sind die Gefäßpflanzen (ELLENBERG et al. 1992) und die Carabiden (z.B. GER­

KEN & BARNA 1987, HEITJOHANN 1974). 

Test- und Monitororganismen sind in der praktischen Limnologie ebenfalls weit verbreitet. 

Da sie jedoch nicht Bestandteil der in diesem Bericht angesprochenen Methoden sind, wer­

den sie im Rahmen dieses Berichtes nicht weiter berücksichtigt. 

3.1. Allgemeine Anforderungen an Bioindikatoren in aquatischen Systemen 

Aufgrund der herausragenden Bedeutung der Zeigerorganismen für die Gewässer­

beurteilung, beziehen sich die in der Folge formulierten "Allgemeinen Anforderungen an 

aquatische Bioindikatoren" in erster Linie auf diesen Indikatortyp. 

Generelle Aussagen (teilweise auch zu einzelnen Organismengruppen) zu diesem Themen­

komplex finden sich in der Literatur u.a. bei ARNDT et al. (1987), HÜRLIMANN (1993), 

COX (1991), ROUND (1991), SCHOEMANN & HAWORTH (1986). Sie lassen sich wie 

folgt zusammenfassen: 

1. Indikatororganismen müssen über das gesamte zu untersuchende Gewässersystem ver­

breitet sein. Sie müssen in einem spezifischen, gut definiertem Habitat vorkommen. Die 

Probenahme muß einfach, quantifizierbar und gut standardisierbar sein. Ihr generelles 

Vorkommen sollte vom lahresverlauf nicht beeinflußt sein. 

2. Sie sollten auf Änderungen der Wasserqualität bzw. Umweltveränderungen spezifisch 

reagieren, so daß Arten oder Artengruppen als Indikatoren für wechselnde Umwelt­

bedingungen herausgestellt werden können. 

3. Die Bestimmung der Arten/-gruppen sollte möglichst einfach und reproduzierbar sein, so 

daß ein gutes Kosten-Nutzen-Verhältnis im Sinne von präzisen Aussagen bei geringem 

finanziellem Aufwand gewährleistet ist. 

Die Mehrzahl der oben genannten Forderungen wird von den verschiedenen aquatischen 

Organismengruppen unterschiedlich gut erfüllt. Es ist daher nötig, die jeweilige Eignung 

verschiedener Organismengruppen als Bioindikatoren gesondert zu betrachten. 
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3.2. Eignung verschiedener aquatischer Organismengruppen als Bioindikatoren 

In der Literatur finden sich zahlreiche Aussagen über die prinzipielle Eignung verschiedener 

aquatischer Organismengruppen zur Bioindikation. Danach unterscheiden sich die ver­

schiedenen aquatischen Organismen durch ihre Größe, der Dauer ihres Generationszyklus, 

Nahrungsquelle, Habitatbindung, Mobilität sowie in Bezug auf verbreitungslimitierende 

Faktoren (verg!. ROIT 1991). 

Ausgehend von dieser Erkenntnis lassen sich nach HA WKFS 1978, REYNOLDSON 1985, 

HÜRLIMANN 1993 und BRAUKMANN 1987, die Vor- bzw. Nachteile verschiedener 

aquatischer Organismengruppen bei der Gütebeurteilung von Fließgew~sern herausstellen 

(Tab. 24). In der Tabelle wurde die Ichtyofauna nicht berücksichtigt. BADINO et al. 

(1992) berichten zwar über die routinemäßige Anwendung eines "Fischindex" zur Abschät­

zung der organischen Belastung, beschränken die Anwendung dieses Verfahrens aber auf 

Cyprinidengewässer. Generell steht die hohe Lebensdauer verl)unden mit der gegebenen 

großen Mobilität und Abhängigkeit von physiographischen Faktoren dem Einsatz von 

Fischen als Zeigerorganismen entgegen. Im Rahmen von Bioindikationsverfahren eignen 

sich Fische vielmehr als Reaktions- bzw. Akkumulationsindikatoren und werden als solche 

im Sinne von Test- und Monitororganismen (z.B. "Strömun~sfischtest", verg!. hierzu z.B. 

JÜSTEL 1987) verwendet. 

Weiterhin bleibt in der Gegenüberstellung auch das Zoo- bzw. Protozooplankton unberück­

sichtigt. Diese Organismen werden zwar vereinzelt zur Gütebeurteilung von Fließgewässern 

herangezogen (z.B. MATHES 1990), sind jedoch nur in stehenden Gewässern bzw. großen 

Flüssen verbreitet und stetig präsent. Aus diesem Grund sind vor allem die benthischen For­

men der Mikrofauna zur GOtebeurteilung in .Fiießgewässern geeignet. Darüber hinaus exis­

tieren für einzelne vornehmlich benthische Gruppen wie die Ciliaten umfangreiche aut­

ökologische Kenntnisse (FOISSNER et al. 1992a, 1992b, AESCHT & FOISSNER 1992), 

die in Verbindung mit dem Vorhandensein einer praxisbezogenen Bestimmungsliteratur 

(FOISSNER et al. 1991, 1992c) die Verwendung als Bioindikatoren ermöglichen. 
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Tab. 24: Zusammenstellung einiger Vor- und Nachteile verschiedener Organismengruppen 
bei der GUtebeurteilung von Fließgewässem 

Organismengruppe Vorteile Nochleüe 

MakrozoobenthoD - gut determinierl>ar ~ Vorkommen durch saisonale Rhythmik 

~ abgesicherte Tuonomie beeinflußt 

~ standardisierte Sammelmethoden - r.1. geringer Anleil der Gesamt-

biozönose 

- in allen Fließgewissern vertreten - ZoozOnosenzusammensetzung wird stark 

- weitg.h.nd bekannle Autökologie durch Substratzusamm.nsetzung beeinflußt 

- relativ geringe Mobilitlt 

- reprlaenlativ. LIog. des Leben.zyklu. 

- verochiedene Lebensformtypen 

- venchiedene trop/lisch. Ebenen 

- schnell. Wiederbeaiedlußg nach VerOdung 

- reagiert auf pessimale Bedingungen 

- reagiert (z.T.) .pezifisch auf Str .... ren 

- umfangreiche Anwendungserfahrungen 

Mikrozoobenthon - kurze Realr:tionszeiten - schwierige Determination 

- schn.lI. Wiederbesiedlung - kurze Generationszeiten 

- in aUen GewIssern prlaent - hohe Ahhlngi8k.it vom Abflußgoscheh.n 

- viele Kosmopoliten - blufi8 nur Lebendbestimmung möglich 

- Anpassung an SIr .... r.n möglich 

- z.T. Bindung an Milunbabitale 

Makrophyten - sessile Lebensweise -lang. Reaktion.zeit 

- leichle Delerminiesbark.it - Ahblogigkeit vom Sedim.nt 

- leichte quantitative Beprobung -langsam. Wiederbesiedlung 

- pflanzensoziologi:scher Ansatz möglich - hohe Abhlngi8k.it von Belichtung etc. 

- nicht in allen GewIssern vertreten 

- als autotrophe Organismen sind sie 

eher Trophiezeiger 

Mikrophyt.n - viele Arten Kosmopoliten - hlufig schwierige Determination 

. teilweise gute autökologi5che Kenntnisse - saisonales AuftrelOn 

- in a11.n F1ießgowlssern verbreitet . als autotrophe Organismen sind sie 

- kurze Generationszyklen, dadurch eher Trophiezeiger 

schnell. Wiederbesiedlung nach VerOdung - z. T. Bindung an Mikrohabitate 

- standardisierte Probenahmetechniken 

http:Abhlngi8k.it
http:Sedim.nt
http:Ahhlngi8k.it
http:Delerminiesbark.it
http:weitg.h.nd


-41-

Aus der Tabelle 24 geht zudem hervor, daß höhere Pflanzen nur bedingt zur Güte­

beurteilung in Fließgewässern geeignet ist. Als Hauptargumente, die gegen den Einsatz 

dieser Gruppe als Zeigerorganismen sprechen, sind die eingeschränkte Verbreitung sowie 

die starke Abhängigkeit von physiographischen Faktoren zu nennen. BÖSING (1990) nutzt 

die Makrophyten zur Bewertung des ökologischen Zustandes der Flachlandflüsse "Hunte" 

und "Große Aue" im Hinblick auf Unterhaltungsmaßnahmen. Die durchgeführten Er­

hebungen und Kartierungen ermöglichen aber auch hier nur die Bewertung einzelner 

Streckenabschnitte und repräsentieren keine Methode zur allgemeinen Bewertung von Fließ­

gewässern. WIEGLEB et al. (1992) stellen eine umfangreiche Untersuchung zur 

"Typisierung und Bewertung der Fließgewässervegetation" vor, räumen jedoch gleichzeitig 

ein, daß zwischen diesen Gewässerbewertungen und den bekannten Gütestufen sowie einer 

naturnahen Gewässermorphologie keine Übereinstimmung gegeben ist. Vielmehr ist das von 

diesen Autoren vorgeschlagene Verfahren primär dazu geeignet, Fließstrecken heraus­

zustellen, die aufgrund ihrer Makrophytenbesiedlung als naturschutzwürdig zu bezeichnen 

sind. 

Die Aussagen zur Eignung der Mikrophyten beziehen sich vornehmlich auf benthische 

Formen, da eigenständige Planktonzönosen in Fließgewässern weitgehend fehlen und nur 

auf große Flüsse beschränkt sind (LAMPERT & SOMMER 1993). Weiterhin werden durch 

die Auflistung in erster Linie die Diatomeen angesprochen, da diese in limnischen Systemen 

von herausragender Bedeutung sind und gegenüber anderen Algengruppen weniger 

Schwierigkeiten bei der Determination bereiten (V AN DEN HOEK 1984). Entsprechend 

wurden in der Vergangenheit mehrere Bioindikationsverfahren entwickelt, die die 

Diatomeen als Indikatororganismen nutzen. Die praktische Anwendung dieser Verfahren 

bleibt aber dennoch häufig Spezialisten vorbehalten. Eine Auflistung und Besprechung 

einiger wichtiger Arbeiten, die Diatomeen als Indikatororganismen nutzen, ist diesem 

Bericht in Form eines eigenen Kapitels beigefügt. 

Die Verwendung der Organismen des Makrozoobenthon als Zeigerorganismen ist in der 

praktischen GewässerOberwachung weit verbreitet und bietet gegenüber den anderen 

erwähnten Gruppen viele Vorteile (vergi. Tab 24.). Es werden nahezu alle in der Literatur 

formulierten Anforderungen an Bioindikatoren in hervorragender Weise erfüllt (vergl. 

Punkt 3.1.). Entsprechend basiert die Mehrzahl aller Routineverfahren zur biologischen 

Bestimmung der saprobielIen Belastung von Fließgewässern auf der Bearbeitung dieser Teil­

zoozönose. Im nachfolgenden Kapitel 4.ff erfahren die wichtigsten dieser Routineverfahren 

eine kritische, vergleichende Bewertung. 
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4. Vergleichende Bewertung ausgewählter biologischer Untersuchungsmethoden für 

Fließgewllsser 

4.1. Allgemeines zum durchgeführten Vergleich 

Ein Hauptanliegen des vorliegenden Berichtes ist es, die Vergleichbarkeit der in Europa 

angewandten Methoden zur biologischen Gewässergütebeurteilung kritisch zu überprüfen. 

Weiterhin sollen in einem weiteren Schritt vorhandene Möglichkeiten der europaweiten 

Standardisierung dieser Methoden herausgestellt werden. 

Vor dem Hintergrund einer routinemäßigen Anwendung von biologischen Verfahren 

müssen neben der ökologischen Gültigkeit, Objektivität, Reproduzierbarkeit, Stabilität und 

Erweiterungsfähigkeit auch die Praktikabilität sowie der Zeit- und Kostenaufwand 

berücksichtigt werden. 

In der Folge finden daher zunächst diejenigen Verfahren besondere Beachtung, die in einem 

Land der Europäischen Union eine breite Anwendung finden oder bereits standardisiert 

wurden. 

Nach DE PAUW & HAWKES (1993) handelt es sich dabei um folgende Methoden: 

Tab.25: In Europa angewendete und standardisierte Verfahren zur biologischen 

Gewässergütebeurteilung 

Land Methode Autor/en 

Belgien: Belgian Biotic Index (DE PAUW & VANHOOREN 1983) 

P rankreich: Global Biotic Index (AFNOR T 90-350 1992 ) 

DeuL'iChland: Saprobien index (LAWA 1976, DIN 3841O-T21990) 

Niederlande: K-Index (GARDENIER & TOLKAMP 1976) 

U. Kingdom: BMWP/ASPT (ARMITAGE et al. 1983) 
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Zusätzlich wurden noch weitere Verfahren in den Vergleich einbezogen: 

Biotic Score (CHANDLER 1970): 

BMWPI ASPT Spanien 

als englisches Verfahren 

auf Artbasis 

(ALBA-TERCEDOR & SANCHEZ-ORTEGA 1988): als Modifikation 

BMWPI ASPT modified 

(TlTIIZER et al. 1989): 

des englischen BMWP 

in Anpassung an 

spanische Verhältnisse 

als Modifikation des 

englischen BMWP unter 

Berücksichtigung deutscher 

Verhältnisse 

Alle ausgewählten Verfahren sind ausschließlich 2iur Quantifizierung der Gewässerbelastung 

mit organisch leicht abbaubaren Substanzen konzipiert. 

Im Rahmen dieser Studie mußten neuere britische Entwicklungen, die einen Vergleich <Ier 

aktuell untersuchten Zoozönosen mit empirisch ermittelten "unbelasteten" Referenzzönosen 

beinhalten (RIVPACS: WRIGHT et al. 1989, EQI: SWEETING et al. 1992), unbe­

rücksichtigt bleiben. Die für die Anwendung dieser Methode unabdingbare Computer­

software ist derzeit noch nicht zugänglich. 

Alle oben aufgelisteten Verfahren verwenden die Organismen des Makrozoobenthon als 

Indikatoren. Diese Gruppe bietet im Hinblick auf die routinemäßige Bestimmung der 

Gewässergüte gegenüber anderen aquatischen Organismen eine Reihe von Vorteilen, wobei 

hier vor allem der gute taxonomische und autökolögische Kenntnisstand hervorgehoben 

werden muß (vergI. auch Absatz 3.1.). Entsprechend gehen Verfahren, die andere Organis­

mengruppen als Bioindikatoren verwenden, nicht in den Vergleich mit ein. 

Weiterhin werden im Rahmen dieser Studie Diversitätsindizes nicht berücksichtigt, weil sie 

kein Verfahren zur Gütebeurteilung von Fließgewässern sind. Prinzipiell existiert kein ein­

heitlicher Diversitätswert für verschiedene Fließgewässer. Vielmehr erreicht die Diversität 

im Mittellauf ein Maximum und nimmt sowohl zur Quelle als auch zur Mündung hin ab 

(KOHMANN & SCHMEDTJE 1986). Darüber hinaus variieren solche Indizes stark im 

jahreszeitlichen Verlauf und in Abhängigkeit von der Sammelmethode. 
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Durch die Verwendung von Diversitätsindizes können verschiedene, gleichzeitig in den 

Gewässern wirksame Belastungsformen nicht differenziert werden. Viel-mehr haben neben 

der organischen Belastung auch andere biotische und abiotische Faktoren einen erheblichen 

Anteil an der Ausprägung der Diversität, ohne daß diese Anteile quanti-fiziert werden 

könnten (WASHINGTON 1982, METCALFE 1989). 

Somit kann eine qualitative Bewertung der Gewässergüte auf der Grundlage der Diversität 

nur unter Zuhilfenahme anderer Parameter vorgenommen werden (COOK 1976, MURPHY 

1978, BRAUKMANN 1987, NAGEL 1989). Diversitäts-indizes stellen damit keine 

praxisgerechte Methode zur Bewertung der Gewässergüte dar und sind für den angestrebten 

Vergleich ungeignet. 

Neben den genannten Methoden findet sich in der Literatur noch eine Vielzahl alternativer 

Verfahren, die ebenfalls die Organismen des Makrozoobenthon verwenden. Die Mehrzahl 

dieser Verfahren ist jedoch veraltet oder findet in der aktuellen praktischen Gewäs­

serüberwachung keine Anwendung. Sie bleiben daher im Rahmen des angestrebten Ver­

gleiches ebenfalls unberücksichtigt. Eine Zusammenstellung dieser Methoden findet sich im 

Anhang, wobei hier kein Anspruch auf Vollständigkeit erhoben wird (Anhang I). 

4.2. Material und Methoden 

Entsprechend der jeweiligen Verfahrensbeschreibung wurden die ausgewählten Methoden 

auf vorhandenes Datenmaterial aus deutschen Fließgewässem übertragen. Die angewandten 

Verfahren sowie die zugehörige Literatur sind in der nachfolgenden Tabelle 26 noch einmal 

zusammengefaßt. 

Tab. 26: Zusammenstellung der im Rahmen des Methodenvergleiches angewandten 

Verfahren. 

Methode Quelle 

Saprobien index DIN 38410-T2 1990 

K-Index WZL 1985 

BeIgian Biotic Index NBN 1'92-104 1984 

Lindice bio1ogique global norma1ise AFNOR T 90 350 1992 

BMWP/ASPT DE PAUW & HAWKES 1993 

BMWP/ASPT Spanien ALBA-TERCEDOR & SANCHEZ-

ORTEGA 1988 

BMWP/ASPT Engl.lDeutschl. TIlTIZER et al. 1989 

Biotic Score (CHANDLER) ABEL 1989 
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Aufgrund der engen zeitlichen Begrenzung dieses Projektes konnten keine eigenen Daten­
erhebungen erfolgen. Es wurde daher auf vorhandene Rohdaten zurückgegriffen, die nicht 
immer genau dem Probenahmedesign der verschiedenen Verfahren entsprachen. 

Um bei der vergleichenden Bewertung der einzelnen Methoden auch Informationen über die 
Abhängigkeit der Aussagekraft der Indizes von verschiedenen Fließgewässertypen zu erhal­
ten, wurden Daten aus unterschiedlichen Höhenlagen in die Auswertung einbezogen. Es 

wurden insgesamt 292 Datensätze aus folgenden Regionen ausgewertet: 

- nord rhein-westfälisches Mittelgebirge 
- baden-württembergisches Mittelgebirge 
- niedersächsisches Flachland 
- bayerische Alpen 

(126 Datensätze) 
( 48 Datensätze) 
( 69 Datensätze ) 
( 49 Datensätze) 

Zur Überprüfung der Allgemeingültigkeit der Ergebnisse wäre eine Ausweitung des Ver­
gleiches auf Datenmaterial aus verschiedenen europäischen Ländern (insbesondere Nord­
und Südeuropa wünschenswert gewesen. Das hierfür notwendige Datenmaterial konnte im 
Rahmen dieses Projektes jedoch nicht beschafft werden. Für die abschließende Empfehlung 
eines Verfahrens im Hinblick auf standardisierte europäische Richtlinien wäre diese 
Ergänzung aber erforderlich. 

Der eigentliche Methodenvergleich erfolgte in zwei voneinander getrennten Arbefts­
schritten. Dabei wurden zunächst die aus dem Datenmaterial berechneten Indexwerte einer 
klassischen Korrelationsanalyse unterzogen. Ansatzbedingt errechnen sich bei hoher oder 
niedriger Gewässergüte aus allen angewandten Methoden entweder hohe oder niedrige 
Indexwerte. Entsprechend sind für den Fall einer gegebenen Vergleichbarkeit zweier 
Methoden untereinander hohe positive oder negative Korrelationskoeffizienten zu erwarten. 

In einem weiteren Schritt wurden die aus unterschiedlichen Verfahren errechneten Index­
werte graphisch miteinander verglichen und ausgewertet. Hierzu war es aufgrund der in den 
einzelnen europäischen Ländern unterschiedlich definierten Gewässergüteklassen not­
wendig, die Klassifikationsgrenzen der verschiedenen Indizes zu harmonisieren. Die 
jeweiligen Indexwerte wurden dazu auf der Grundlage der bei TOLKAMP (1985) ange­
gebenen IOstufigen Skala in ein System von 5 Gewässergüteklassen übertragen. Dabei 
beschreibt die Klasse I sehr gute Gütezustände, während die Klasse 5 für sehr schlechte 
Bedingungen steht. 



-46-

Im Rahmen dieser Studie werden für die verschiedenen Klassen folgende Farbcodes 

synonym verwendet: 

Klasse I: blau 

Klasse 2: grün 

Klasse 3: gelb 

Klasse 4: orange 

Klasse 5: rot 

Anschließend wurden die Indexwerte zweier unterschiedlicher Verfahren in einem 

Koordinatensystem, in dem die Klassifikationsgrenzen der 5 Gewässergüteklassen 

gekennzeichnet waren, gegeneinander aufgetragen. Für den Fall einer gegebenen 

Vergleichbarkeit zweier Verfahren unterein~der, müssen nahezu alle Datenpunkte 

innerhalb der gekennzeichneten Klassifikationsgrenzen liegen. 

4.3~ Allgemeine Beschreibung der untersuchten Indizes 

Die derzeit in Europa angewendeten biologischen Gewässerbewertungsverfahren können 

zwei unterschiedlichen wissenschaftstheoretischen Ansätzen zugeordnet werden. Allgemein 

wird zwischen saprobielIen und biotischen Verfahren unterschieden. 

4.3.1. Saprobielle Verfahren 

Zu dieser Gruppe zählen Verfahren, die auf Artbasis arbeiten und stenöken Species 

entsprechend ihrer Toleranz gegenüber organischer Belastung Indikatorwerte zuordnen (OE 

PAUW et al. 1992). Durch Addition der Einzelwerte einer Probe und anschließender 
Mittelwertbildung ergibt sich die Güteeinstufung der Untersuchungsstelle. 

Innerhalb Europas arbeiten zwei empirisch gut überprüfte Verfahren: der Saprobienindex 

und der K-Index. 

4.3. J. J. Saprobienindex 

Der Saprobienindex stellt ein Verfahren zum Nachweis von Belastungen mit vorwiegend 

organisch leicht abbaubaren Stoffen in ständig oder zeitweise fließenden 

Oberflächengewässern dar. Das Verfahren arbeitet auf dem taxonomischen Niveau der Art 

und beruht auf der bereits durch KOLKWITZ & MARSSON (1902) beobachteten 

unterschiedlichen Toleranz einzelner Species gegenüber organischer Verunreinigung bzw. 

der durch diese sekundär bedingten Faktoren (z.B. Sauerstoffmangel, Trübung, etc.). 
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In der Folge wurde dieser Ansatz ständig weiterentwickelt (z.B. LIEBMANN 1962, 

PANTLE & BUCK 1955, KNÖPP 1955, ZELINKA & MARVAN 1961, SLADECEK 

1973, LWA NW 1982, MAUCH et al. 1985). Die Normierung der Methode durch die Ein­

führung der DIN 38410-T2 (1990) soll die überregionale Vergleichbarkeit der Unter­

suchungsergebnisse gewährleisten. 

Als Indikatorarten werden durch die DIN 38410 nur solche Arten akzeptiert, die spezifische 

Kriterien erfüllen. Neben einer nachgewiesenen engen saprobielIen Valenz sind dies ein 

möglichst großes Verbreitungsgebiet innerhalb Mitteleuropas und die Möglichkeit zur 
einfachen, möglichst fehlerfreien Determination (FRlEDRICH 1990). Neben Arten des 

Makrozoobenthon enthält die Liste auch heterotrophe Mikroorganismen. Beide Gruppen 

werden jedoch zunächst getrennt bewertet. 

Die Auswertung einer Probe erfolgt nach dem von ZELINKA & MARVAN (1961) publi­

zierten Rechenverfahren, in das für jede Species drei Größen eingehen: der Saprobiewert, 

die Abundanz und das Indikationsgewicht. Abweichend von der ursprünglichen Berech­

nungsform, bei der die Abundanz in absoluten Zahlen ausgedrückt wird, verwendet die DIN 

38410 eine sieben stufige Schätzskala. 

Der Saprobiewert ist den einzelnen Taxa entsprechend ihrer empirisch ermittelten Toleranz 

gegenüber organischer Belastung zugeordnet. Das Indikationsgewicht ist ebenf~ls von der 

empirisch ermittelten saprobieIlen Valenz der einzelnen Arten abhängig und ist umso höher, 

je enger das Vorkommen auf einen bestimmten Bereich beschränkt ist. 

" L: s; x A; x G; 

S= L"'I 

" L: A; x G; 
i"'l 

(nach DIN 38410-T2 1990) 

S = Saprobienindex 
i = i-tes Taxon 
S; = Saprobienwert des i-ten Taxons 
A; = AbundanzzitTer des i-ten Taxons 
G; = Indikationsgewicht des i-ten Taxons 
n = Anzahl der Taxa 

Der auf diese Weise ermittelte Saprobienindex muß, um Gültigkeit zu besitzen, statistisch 
abgesichert sein. Dies geschieht über die Berechnung des Streuungsmaßes (SM). 

" L: (S;-S)2 X A; x G; 

SM = +j- i""l 

" (n-I) x L: A; x G; 
j"'l 

Als Kriterium gilt: SM < 0,2 (nach DIN 3841O-T2 1990) 
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Weiterhin wird eine Mindestanzahl an Indikatoren vorausgesetzt. Zur Berechnung des 

Saprobienindex muß die Abundanzsumme für die Arten des Saprobiensystems > 15 sein. 

Die auf diese Weise ermittelten Indexwerte schwanken zwischen 1,0 und 4,0. Sie werden 

insgesamt sieben Güteklassen zugeordnet: 

Güteklasse Saprobienindex 

< 1,5 
1-11 1,5 - < 1,8 
11 1,8 - < 2,3 
Il-I1I 2,3 - < 2,7 

III 2,7 - < 3,2 
III-IV 3,2 - < 3,5 
IV > 3,5 

Die Transformation in das für den Methodenvergleich gültige fünfstufige Güteklassensystem 

ergibt folgende Zuordnungen: 

Klasse 5: 3,4-4,0 

Klasse 4: < 3,4-2,8 

Klasse 3: .< 2,8-2,2 

Klasse 2: < 2,2-1,6 

Klasse 1: < 1,6-1,0 

Aufgrund der individuellen Ausprägung eines Gewässers dürfen die Indizes bei der Fest­

stellung der Gewässergüte nicht unreflektiert angewendet werden. Vielmehr sollten in jedem 

Fall das ganze Gewässer bzw. das -umfeld in die Interpretation einbezogen werden 

(KOLKWITZ 1950, KNÖPP 1962, MAUCH et al. 1985, FRIEDRICH 1986). Aus diesem 

Grund wurde in Deutschland eine übergeordnete und normierte Beschreibung der einzelnen 

Güteklassen vorgenommen (LA WA 1991). Sie enthält detaillierte Angaben über die 

Verhältnisse, die die Zuordnung einer Probenstelle zu einer bestimmten Belastungsstufe 

erlauben (vergl. Punkt 2.1.3.). 

Die Vorteile des Saprobiensystems liegen in der verwendeten hohen taxonomischen 

Genauigkeit, durch die autökologische Kenntnisse in hohem Umfang berücksichtigt werden. 

RESH & UNZICKER (1975) wiesen am Beispiel von verschiedenen Species der Gattung 

Afhripsodes nach, daß verschiedene Arten eines höheren Taxons unterschiedliche 

Anforderungen an die Gewässergüte (hier die Saprobie) haben können. In Übereinstimmung 

mit anderen Autoren (ORTH et al. 1983, FURSE et al. 1984, RlECKEN 1992) läßt sich 

daraus die Notwendigkeit zur Artbestimmung im Rahmen von Bioindikationsverfahren 

ableiten. 
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Diese stellt jedoch hohe Anforderungen an die Qualifikation der Bearbeiter und setzt das 
Vorhandensein moderner Bestimmungswerke voraus. 

Die Berücksichtigung von Abundanzen bei der Bestimmung des Saprobienindexes ver­

hindert die Überbewertung von eingedrifteten Organismen. Da eine QuaÜtätsanderung des 

Wassers darüber hinaus zunächst die Änderung der Individuendichte (Quantität) einzelner 
Taxa bewirkt und das Artenspektrum erst bei höherer Belastung reagiert (LEANER et al. 

1983, BÖTTGER 1985), lassen sich Verschmutzungen diagnostizieren, die ohne die 

Berück-sichtigung der Quantität nicht erkannt werden könnten. 

Ein weiterer Vorteil der DIN 38410 besteht in der vorgenommenen Einstufung von hetero­
trophen Mikroorganismen (z.B. Ciliaten) zu sehen, da so eine statistisch abgesicherte 

Bewertung auch in makrozoobenthonarmen Bereichen (z.B. infolge ungünstiger Choriotop­
struktur oder in Gewässern mit hoher organischer Belastung) durchgeführt werden kann. 

Darüber hinaus wird dieser Mikroindex zusammen mit dem Makroindex vornehmlich in 

Bayern, zur Beurteilung von alpinen bzw. voralpinen Fließgewässern verwendet. Durch 

diese Vorgehensweise sollen Fehler, die in der guten physikalischen Sauerstoffversorgung 

entsprechender Gewässer begründet sind, kompensiert werden. 

In der nachfolgenden, vergleichenden Bewertung ausgewählter biologischer Untersuchungs­

methoden wird der Saprobienindex, bei dem MikrQ- und Makroorganismen gleichermaßen 
in die Berechnung eingehen unter dem Terminus "Saprobiengesamtindex" geführt. 

Als genereller Nachteil in den gültigen Verfahrensvorschriften zur Berechnung des 

Saprobienindex muß vor allem die geringe Anzahl der eingestuften Arten gelten. Da nur ein 

Ausschnitt aus der Gesamtzoozönose bei der Bewertung berücksichtigt wird, kann es zu 

Fehlbewertungen kommen. Dies ist immer dann der Fall, wenn in einer Probe mehr 

Belastungs- oder Gütezeiger aus der Indikatorliste gefunden werden, obwohl im Gesamt­

arteninventar die jeweils andere Gruppe überwiegt. 

Die geringe Indikatorartenzahl kann zudem den regionalen Anwendungsbereich stark 

beschränken. Bei der Übertragung der Methode auf andere Gebiete muß daher eine 

regionale Anpassung vorgenommen werden. 

4.3.1.2. K-Index 

Der K-Index stellt ein speziell an niederländische Verhältnisse angepaßtes Verfahren zum 

Nachweis organischer Belastungen in Fließgewässern dar. Er wurde von MOLLER­

PILLOT (1971) konzipiert und von GARDENIER & TOLKAMP (1976) weiterentwickelt. 

Seine Anwendung wurde bisher nur im Flachland erprobt. Die Übertragbarkeit auf andere 

Fließgewässer bleibt daher fraglich (TOLKAMP et al. 1992). 
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Die Methode arbeitet auf dem taxonomischen Niveau der Art oder Gattung und basiert auf 

dem gleichen theoretischen Hintergrund wie der Saprobien index. Auch hier werden einzelne 

Indikatororganismen aufgrund ihrer zunehmenden Toleranz gegenüber organischen Belas­

tungen bewertet. Dies geschieht durch die Zuordnung einer Art in eine von 5 Indikator­

gruppen, die jeweils mit einerJndikatorzahl versehen sind: 

Chaetopteryx-Gruppe : 5 

Gammarus-Gruppe : 4 

Hirudinea-Gruppe : 3 

Chironomus-Gruppe : 2 

Eristalis-Gruppe : I 

Für die Auswertung einer Probestelle werden die dort vorkommenden Indikatorarten 

bestimmt und über die absoluten Abundanzen jeweils der prozentuale Anteil an der Gesamt­

zahl der gefundenen Indikatorarten errechnet. Durch Multiplikation der Prozentwerte mit 

dem jeweiligen Indikatorwert der Species und anschließende Addition aller Werte ergibt 

sich der Index: 

K = (ChaI. 05) + (Gamm. 04)+(Hiru. 03)+(Chir. 02)+(Erist. 01) 

Der K-Index kennt Werte zwischen 100 (sehr schlechte Wasserqualität) und. 500 (sehr gute 

Wasserqualität). Die Zuordnung in Güteklassen erfolgt nach folgendem Schema: 

Klasse 5: 

Klasse 4: 

Klasse 3: 

Klasse 2: 

Klasse I: 

100-180 
181-260 
261-340 
341-420 
421-500 

Analog zur Vorgehensweise der Saprobienindexbestimmung darf aber auch diese Klassifi­

zierung nicht als absolut starres Konzept gesehen werden. Vielmehr sollte immer die gesam­

te Gewässerbeschaffenheit in eine abschließende Bewertung eingehen. Eine statistische Ab­

sicherung des K-Indexes existiert nicht. Allerdings besteht bei einer zu geringen Anzahl von 

Indikatorarten kaum eine Aussagekraft. 

Ähnlich der Saprobienindexbestimmung liegt der Vorteil dieser Methode in der präzisen 

Aussagekraft der auf Artniveau bestimmten Indikatoren sowie in der Berücksichtigung von 

Abundanzen. Dies hat aber eine Vergrößerung des Zeit- und Kostenaufwandes zur Folge. 
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Weiterhin ist durch die Beschränkung auf typische Arten des Flachlandes die überregionale 

Anwendung in Frage gestellt. Da die Indikatorliste außerdem nur einen kleinen Ausschnitt 

der Biozönose berücksichtigt kann es leicht tu Fehleinschätzungen kommen. 

4.3.2. Biotische Vedahren 

Nach METCALFE (1989) kombinieren die biotischen Verfahren zur Bewertung eines 

Gewässer grundsätzlich die Diversität einer Zönose mit den Indikatoreigenschaften der 

vorgefundenen Taxa. Dennoch können aufgrund unterschiedlicher Vorgehensweisen bei der 

Auswertung der Ergebnisse zwei Untergruppen unterschieden werden: die biotischen 

Indizes und die Biotic Scores (WOODIWISS 1980). 

4.3.2.1. Biotische Indizes 

Die verschiedenen biotischen Indizes arbeiten auf unterschiedlichem taxonomischen Niveau 

und nutzen für die Bewertung der Wasserqualität verschiedene Effekte. So ist mit 

zunehmender organischer Belastung eine deutliche Reduzierung der Artenzahlen bei gleich­

zeitigem sukzessivem Verschwinden der gegenüber Verschmutzung sensibel reagierenden 
( 

Taxa festzustellen (HAWKES 1979). Diese beiden Effekte werden in Form einer Matrix 

ausgewertet. Die Bewertung erfolgt aufgrund der gleichzeitigen Berücksichtigung des sen­

sibelsten in der Probe vorhandenen Taxons sowie der Gesamttaxazahl. 

Das Verfahren wurde ursprünglich von WOODIWISS (1964) als Trent Biotic Index (TBI) 

konzipiert und wird heute in abgewandelter Form vor allem in Frankreich und Belgien 

angewendet. 

4.3.2.1.1. Belgian Biotic Index (BBI) 

Diese Methode wurde von DE PAUW & VANHOOREN (1983) entwickelt und stellt eine 
Anpassung des TBI (WOODIWISS 1964) an belgische Verhältnisse dar. 

Die Basis des Verfahrens bildet eine Matrix, innerhalb derer die einzelnen taxonomischen 
Einheiten nach ihrer Sensibilität gegenüber organischer Belastung angeordnet und 

entsprechend der Gesamttaxazahl der Probe mit Werten von 1 (artenarm, nur ver­

schmutzungstolerante Arten) bis IO (artenreich, gegenüber Belastung sensible Arten sind in 

der Probe vorhanden) versehen werden. Durch die Ermittlung der Gesamttaxazahl (je nach 
systematischer Gruppe auf der Basis von Gattungen beziehungsweise von Familien) sowie 

der gegenüber organischer Belastung sensibelsten Gruppe (auf der Basis von Ordnungen) 

der Probe läßt sich aus der Matrix der Wert des BBI ablesen. 



-52-

Somit ist nicht die Zusammensetzung der Biozönose, sondern das gegenüber Ver­

schmutzung intoleranteste Taxon für die GOteklassenzuordnung ausschlaggebend. 

Entsprechend der Punktzahl gilt folgende Klasseneinteilung: 

Klasse I: 10-9 
Klasse 2: 8-7 

Klasse 3: 6-5 
Klasse 4: 4-3 

Klasse 5: 2-1 

Auch bei der Verwendung dieser Methode sollen weitere Parameter zum Gewässerzustand 
in eine abschließende Bewertung einbewgen werden. 

Ein großer Vorteil dieser Methode liegt sicherlich in dem durch das hohe taxonomische 

Niveau bedingten geringen Zeit- und Kostenaufwand. Dabei wird aber -vor al1em die 

Genauigkeit des Verfahrens negativ beeinflußt. So kann eine etwas belastungstolerantere Art 
einer Ordnung, die innerhalb des BBI als sensibel eingestuft wurde (z.B. bestimmte Ver­

treter der Gattung Nemoura innerhalb der Plecopteren) leicht zu einer zu guten Bewertung 

der Wasserqualität führen. 

Da weiterhin keine Abundanzen in die Auswertung eingehen, können theoretisch ein­

gedriftete Organismen das Ergebnis verfälschen. Dies wird allerdings teilweise dadurch 

verhindert, daß· Taxa erst dann in die Bewertung eingehen, wenn sie mit mehr als einem 

Individuum in der Probe vertreten sind. 

4.3.2.1.2. Indice Biologique Global Normalist (IBGN) 

Auch diesem Verfahren liegt die Methode nach WOODIWISS (1964) zugrunde, die von 

VERNEAUX & TUFFERY (1967) entsprechend den französischen Erfahrungen 

abgewandelt und schließlich normiert wurde (AFNOR T 90-350 1992). Das taxonomische 

Niveau ist - im Gegensatz zum BBI - nicht die Ordnung, sonäern die Familie. 

Grundlage des Verfahrens ist eine Liste von 135 Taxa, die den überwiegenden Teil ihrer 

Entwicklung im Gewässer verbringen. Von diesen werden 38 als geeignete Indikatoren zur 

Bestimmung der GewässergOte angesehen. Sie sind entsprechend ihrer zunehmenden 

Toleranz gegenüber organischer Belastung in neun Gruppen eingeteilt, die unter Berück­

sichtigung der Gesamttaxazahl der Probe einen Indexwert zwischen 1 (stark belastet) und 20 

(unbelastet) erhalten haben. 
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In der Praxis wird bei der Bewertung der Wasserqualität zuerst das gegenüber organischen 

Belastungen am wenigsten tolerante Taxon der Probe ermittelt. Nachfolgend wird dann ent­

sprechend der Gesamttaxazahl der Index aus der Matrix abgelesen. Dieser Indexwert stellt 

ein direktes Maß für die Wasserqualität dar und ist den fünf Güteklassen wie folgt 

zugeordnet: 

Klasse I: > 17 
Klasse 2: 16-13 

Klasse 3: 12- 9 

Klasse 4: 8- 5 

Klasse 5: <4 

Analog zum BBI ist das französische Verfahren durch das gewählte taxonomische Niveau 

weder zeit- noch kostenintensiv. Zudem geht als Ergänzung die Gesamttaxazahl als Maß für 

den Strukturreichtum mit in die Bewertung ein. Durch die Bestimmung der Güteklasse 

anhand der am wenigsten toleranten Familie kann es aber leicht zu Fehleinschätzungen 

kommen. Da als Gütezeiger ausschließlich Plecopteren und Trichopteren verwendet 

werden, wird der IBGN den Biozönosen des Flachlandes nicht gerecht, da hier viele Ver­

treter dieser Gruppen natürlicherweise fehlen (CASELLATO et aI. 1980). Weiterhin kommt 

es infolge der starken Bewertung der Gesamttaxazahlen in natürlich artenarmen Bereichen 

zu einer zu ungünstigen Einstufung des Gewässers. 

4.3.2.2. Biotic Scores 

Obwohl auch im Fall der Biotic Scores die Diversität mit den Indikatoreigenschaften der 

einzelnen Arten kombiniert wird, erfolgt die Auswertung der Daten auf eine von den 

biotischen Indizes grundsätzlich verschiedene Weise. Generell ist jedem Organismus des 

Makrozoobenthon ein Indikatorwert zugeordnet, der als Summenpararneter die Bewertung 

des Gewässers bestimmt. Hier ist also nicht das sensibeiste Taxon für die Einstufung des 

Gewässers ausschlaggebend, sondern die Gewässergüte wird durch die gesamte Zoozönose 

bestimmt. Das Verfahren wurde in England entwickelt und im Laufe der Zeit mehrfach 

modifiziert. Derzeit existieren zwei Methoden, die sich vor allem durch das taxonomische 

Niveau unterscheiden: der auf Artniveau basierende Biotic Score nach CHANDLER (1970) 

und der auf Familienbasis ausgerichtete BMWP-Score (ARMITAGE et aI. 1983), der 

inzwischen als nationales Verfahren bei der routinemäßigen Gewässergütebeurteilung in 

England anerkannt ist. 
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4.3.2.2.1. Biotic Score (CHANDLBR 1970) 

Diese Methode wurde vor allem für den Nachweis organischer Belastung in Fließgewässern 

entwickelt und basiert auf der unterschiedlichen Toleranz der einzelnen Makrozoo­

benthonorganismen gegenüber dieser Verschrnutzung. 

Die Grundlage des Verfahrens bildet eine Matrix, innerhalb derer den meisten Makro­

zoobenthonorganismen auf dem Niveau der Gattung oder der Art ein Indikatorwert 

zwischen I und 100 zugeordnet wurde. Die Abundanzen der einzelnen Arten gehen dabei 

durch eine Abstufung der Punktzahl entsprechend ihrer Häufigkeit in die Bewertung mit 

ein. Bei Gütezeigern führt die Zunahme der Abundanz zu einer Brhöhung, bei Belastungs­

zeigern dagegen zu einer Verringerung des Indikatorwertes. 

Zur Ermittlung der GewässergOte werden die Punkte aller in der Probe vorhandenen Taxa 

addiert und' ergeben so den Gesamtindex. Dieser ist in seiner Höhe nach oben nicht 

begrenzt und liegt umso höher, je strukturreicher und unbelasteter das Gewässer ist. 

Da der Indexwert methodenbedingt in natürlich artenarmen, unbelasteten Fließgewässern 

sehr niedrig sein kann und darüber hinaus untersuchungsbedingte Parameter ( Sammei­

erfolg, Art der Probennahrne, Jahreszeit, etc.), das Ergebnis stark beeinflussen können, 

wurde als Ergänzung die Berechnung des ASPT (Average Score per Taxon) vorgeschlagen 

(BALLOCH et al. 1976). Durch Division des Score-Wertes durch die Anzahl der berück­

sichtigten Taxa werden die oben genannten Effekte wesentlich abgeschWächt. 

Insgesamt gibt der ASPT die Toleranz der Organismen gegenüber Verunreinigungen 

wieder, während der Score-Wert als Maß für die Strukturvielfalt der untersuchten Probe­

steIle gelten kann. 

Eine Güteklasseneinstufung aufgrund des Indexwertes kann entsprechend nur für den ASPT 

erfolgen, wobei allerdings immer auch das Gewässer als Ganzes ergänzend mit in die 

Bewertung eingehen sollte. Es gilt folgende Zuordnung: 

Klasse 5: <20 

Klasse 4: 20-36 

Klasse 3: 36-50 

Klasse 2: 50-70 

Klasse I: >70 

Die Berücksichtigung der gesamten benthischen Makrozoozönose ist als großer Vorteil 

dieses Verfahrens zu sehen. Zudem ergibt sich aus dem verwendeten taxonomischen Niveau 

der Gattung oder Art eine hohe Genauigkeit. Diese wird allerdings dadurch gemindert, daß 
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für die sinnvolle Einstufung vieler Arten zu wenig autökologische Kenntnisse vorliegen. 

Weiterhin ist zu berücksichtigen, daß die Limnofauna der britischen Inseln gegenüber der 

kontinentalen Fauna deutlich artenärmer ist. Diese eingeschränkte Formenvielfalt erleichtert 

die Einstufung höherer Taxa in eine Indikatorgruppe wesentlich, da innerhalb einer taxono­

mischen Gruppen deutlich weniger spezialisierte Arten auftreten. 

4.3.2.2.2.B~WP-Score 

Der BMVVP-Score wird in England routinemäßig zur Bewertung der organischen Belastung 

von Fließgewässern eingesetzt. Er verwendet als taxonomische Einheit die Familie und_ 

ordnet ihr einen Indikatorwert zwischen 1 (belastungstolerant) und 10 (gegenüber einer 
Verschmutzung intolerant) zu. Da nicht alle Arten einer berücksichtigten Familie die 
gleiche saprobielle Valenz aufweisen, richtet sich der Indikatorwert einer Familie nach der 

Art mit der höchsten Toleranz gegenüber Belastungen. Auf diese Weise soll eine zu gute 

Bewertung des Gewässers vermieden werden. 

Der Score-Wert ergibt sich aus der Addition derindexwerte aller im Gewässer gefundenen 

Familien. Er steigt in der Regel mit der Gewässergüte und stellt darüber hinaus ein Maß für 

die Strukturvielfalt dar. 

Ähnlich wie beim Biotic Score wird auch der BMVVP-Score nachhaltig durch Parameter wie 

natürliche Artenarmut, Sammelmethode, jahreszeitliche Aspekte oder strukturelle Defizite 

im Ergebnis beeinflußt (PINDER et al. 1981). Analog zum Biotic Score ist daher zur 

Abschätzung des Belastungsgrades ebenfalls der ASPT anzuwenden. 

In der Vergangenheit hat es mehrfach Bestrebungen gegeben, diese Methode zu regiona­
lisieren. Die Einstufung der einzelnen Familien wurde dabei in Anpassung an die jeweiligen 

regionalen Bedingungen mehrfach abgewandelt, wodurch im wesentlichen drei 

Modifikationen entstanden sind: 

I. der in England entwickelte ursprüngliche BMVVP-Score 
(CHESTER 1980, ARMITAGE et al. 1983) 

2. der unter deutschem Einfluß veränderte BMVVP-Score 

(TITTIZER et al. 1989) 

3. Anpassung der Indikatorliste an spanische Verhältnisse 

(ALBA-TERCEDOR & SANCHEZ-ORTEGA 1988) 
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Der klassische BMWP-Scorel ASPT berücksichtigt keine Abundanzen. Nach TITIIZER 

(1981) können diese aber durch die Anwendung folgender Formel berücksichtigt werden: 

BMWPabund. = 

Im Rahmen des nachfolgenden Vergleiches folgt die Zuordnung der Indizes zu den Güte-

klassen folgendem Schema: 

ASPT BMWP 

Klasse 5: 1,0-2,5 0- 25 

Klasse 4: 2,5-4,0 25- 50 

Klasse 3: 4,0-5,5 50-100 
Klasse 2: 5,5-7,0 100-150 
Klasse I: >7,0 > 150 

Analog zum Biotic Score nach CHANDLER (1970) ist die Berücksichtigung der gesamten 

benthischen Makrozoownose als Vorteil der Methode zu werten. Aufgrund des 

verwendeten taxonomischen Niveaus ist für die Anwendung des BMWP nur ein relativ 

geringer Zeitaufwand nötig. Zudem beinhaltet die kompakte Taxaliste gute Möglichkeiten 

der Regionalisierung. Insgesamt bleibt die Methode jedoch in ihrer Genauigkeit hinter 
einem Verfahren mit Artbestimmung zurück. 

Eine weitere Ergänzung zum BMWP-Score entwickelte CLOUGH (1986) mit dem LQI 

(Lincoln Quality Index). Dieser Index differenziert bei der Bewertung zwischen habitat­

reichen und habitatarmen Gewässern, indem die Werte des BMWP-Scores und des ASPT 

entsprechend den Strukturverhältnissen gewichtet weiden. Damit wird er der Tatsache 
gerecht, daß strukturarme Gewässer häufig auch eine natürliche Artenarmut aufweisen. 

xi • yi xh • xh 

LQI = bzw. 

2 2 

xi,xi = habitatreich, Wertung des BMWP (xi) und ASPT (yi) 

xh,yh = habitatarme, Wertung des BMWP (xh) und ASPT (yh) 

wobei: 
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Die Schwierigkeit bei der Anwendung des LQI liegt vor allem in der objektiven Einstufung 

eines Gewässers in die Kategorien "habitatarm" beziehungsweise "habitatreich" . 

4.4. Ergebnisse 

Im Rahmen eines möglichst objektiven Vergleiches wurden die oben vorgestellten Indizes 

und Verfahren auf vorhandenes Rohdatenmaterial angewendet. Anschließend wurden die 

aus dem vorliegenden Datenmaterial berechneten Indexwerte einer Korrelationsanalyse 

unterworfen, die eventuell vorhandene lineare Beziehungen zwischen den verschiedenen 

Indizes herausstellen sollte. 

Aufgrund der gegebenen Übereinstimmung der abiotischen Parameter wurden die Daten­
sätze aus dem Mittelgebirge und dem Flachland im Rahmen des Indexvergleiches generell 

gemeinsam ausgewertet. Nur wenn bestimmte Indexverfahren in der Bewertung deutliche 

regionenbewgene Unterschiede zeigen, wird auf diese explizit hingewiesen. In alpinen 

Fließgewässern besteht in der Regel ein so hoher Ü2- Eintrag, daß die Wirkung von 

Abwassereinleitungen Uberdeckt werden kann (FRIEDRICH 1986, 1990). Entsprechend 

wird in Bayern "Saprobiengesamtindex" , der sich aus Mikro- und Makroindex 

zusammensetzt, berechnet. Dieser Gesamtindex wird in der separaten Auswer-tung der 

Datensätze aus dem alpinen Bereich besonders berücksichtigt. 

Bei der graphischen Auswertung wurden die absoluten Werte der verSchiedenen BMWP­

Scores sowie des Biotic Scores nach CHANDLER (1970) nicht berticksichtigt, da in natUr­
Iich artenarmen Gewässern und bei nur unvollständiger Erhebung des Organismenbestandes 

Fehleinschätzungen nicht ausgeschlossen werden können. Mit der teilweise unvollständigen 

Erfassung des Organismenbestandes muß bei den hier verwendeten Daten aber gerechnet 

werden, da diese vornehmlich zur Ermittlung des Saprobienindexes erhoben wurden. Ent­
sprechend wurde in diesen Fällen auf den ASPT zurtickgegriffen. 

4.4.1. Vergleichende Korrelationsanalyse der untersuchten Indizes 

Im Rahmen der Korrelationsanalyse wurden - wie bereits beschrieben - Mittelgebirgs- und 

Flachlanddaten gemeinsam ausgewertet. Dabei wurden bei der Berechnung des Kor­

relationskoeffizienten "rn insgesamt 232 Datensätze berticksichtigt. Lediglich in die ver­

gleichende Untersuchung der Werte des "K-Index" gingen nur 112 Datensätze aus dem 

Flachland ein. 

Da alle Indizes Änderungen der Gewä5sergUte durch hohe oder niedrige Indexwerte anzei­

gen, waren ansatzbedingt positive oder negative Korrelationskoeffizienten zu erwarten. 

Negative Koeffizienten errechneten sich ausschließlich bei dem Vergleich des 
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Saprobienindexes mit den anderen Verfahren. Die errechneten Werte für "r" schwankten -

ohne Berücksichtigung des Vorzeichens - zwischen 0,48 und> 0,99. Nach RAMM & 

HOFMANN (1987) beschreiben alle Werte eine hochsignifikante Beziehun~ der unter­

suchten Indizes untereinander. Die Gesamtheit der errechneten Korrelationskoeffizienten ist 

der Tabelle 27 zu entnehmen. Zur besseren Visualisierung der Aussagestärke wurden die 

berechneten Werte zudem noch in ein System unterschiedlich kontrastierter Vergleichsfelder 
übertragen. 

Tab. 27: Vergleichende Korrelationsanalyse der untersuchten Indizes (Datenmaterial aus 
dem Mittelgebirge und dem Flachland) 

•••• :0.9.0.99 _:0.8-0.8e ,l-'j.·:J. .• ;C;~:0.7.0.79 : 0.6-0.69 

: 0.5·0.59 ~~~:<0.5 

51= Saprobienindex (Makro) nacli DIN 3841()'T2 (1990). K - K-Index. BBI - BeIsian Biotic Index. mGN - Indice Biolngique 
Global Normalioji. CHANDASP - Biotic Score/Av""'8e Score per Tuon, BMASP - BMWP/ASPT (Biological Monitoring Working 
Party/Average Score per TUOD, BM89ASP a BMWP/ASPT modilied (TfITIZEIl eI 11. 1989), BMSPAASP a BMWP/ASPT 
modified (ALBA-TERCEDOR 8< SANCHEZ-ORTEGA 1988). 

Darüber hinaus erlaubt die differenzierte Betrachtung der Ergebnisse folgende Aussagen: 

Sehr hohe Korrelationskoeffizienten mit Werten> 0,90 werden nur im Vergleich der ver­

schiedenen biotischen Verfahren untereinander erreicht. Dabei korrelieren zum einen der 

IßGN, der Chandler-Index und der BMWP/ASPT-Score in den verschiedenen Modifi­
kationen deutlich miteinander. 

Der Saprobienindex erreicht im Vergleich mit den anderen Indizes in keinem Fall Werte 

> 0,88. Relativ hohe Korrelationen mit r = 0,81 - 0,89 bestehen zum niederländischen K­

Index sowie zu den durch den ASPT erweiterten biotischen Verfahren. Die höchsten Werte 

werden dabei durch den K-Index sowie durch die "deutsche" Modifikation des 
BMWP/ASPT (TIITIZER et a1. 1989) erreicht. 

http:0.5�0.59
http:0.6-0.69
http:C;~:0.7-0.79
http:0.8-0.8e
http:0.9-0.99
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Weiterhin fällt die relativ isolierte Stellung des belgischen Verfahrens im Vergleich mit den 

anderen Indizes auf. Der BBI erreicht lediglich im Vergleich mit dem französischen Ver­

fahren Werte> 0,80 und differenziert ansonsten nur wenig zu den übrigen Methoden. 

Die vergleichende Korrelationsanalyse der untersuchten Indizes auf der Basis der Datensätze 

aus den Alpen (vergi. Tab. 28) ergab in der Tendenz sehr ältnliche Ergebnisse. Allerdings 

errechneten sich zum Beispiel gegenüber den Flachland- und Mittelgebirgsdaten häufig 

etwas höhere Korrelationskoeffizienten aus dem Vergleich des Saprobienindexes mit den 

übrigen Verfahren. Der unter Berücksichtigung des Mikro- und. Makroindex ermittelte 

Saprobiengesamtindex korrelierte mit dem entsprechenden Makroindex nach DIN 38410-T2 

(1990) auf dem Niveau von r = 0,93. Demgegenüber war die Korrelation des Saprobien­

gesamtindex mit den anderen Verfahren durchgehend geringer als die dieser Verfahren mit 

dem Makro-Saprobienindex. 

Desweiteren bleibt anzumerken, daß der K-Index bei diesem Datenmaterial deutlich 

schwächere Korrelationen mit anderen Verfahren zeigt. Dies dürfte in der Tatsache 

begründet sein, daß der K-Index im Flachland entwickelt wurde und entsprechend nicht auf 

alpine Verhältnisse übertragbar ist. 

Demgegenüber korreliert der BBI bei diesem Datenmaterial sehr viel deutlicher mit den 

übrigen Verfahren. Eine schlüssige Erklärung für diese Tatsache ist aus der reinen Betrach­

tung der Korrelationswerte aber nicht abzuleiten. 

Tab. 28: Vergleichende Korrelationsanalyse der uritersuchten Indizes (Datenmaterial aus 

den Alpen) 

•••• : 0,9.0,99 MIMlJ: 0,8·0,88 ;:: 0,7·0,79 : 0,6· 0,69 

: 0,5· 0,59 ~~~:<0,5 

GESSI - Saproblengesamtinde. (Mikro-,Matro-), lIIe andere. llezeicbnu", .. wie in Tab. 27 
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Zusammenfassend lassen sich aus der durchgeführten Korrelationsanalyse folgende all­

gemeine Ergebnisse ableiten: Im Vergleich der untersuchten Indizes untereinander kor­

relieren immer jene Verfahren auf besonders hohem Niveau, die in der gleichen euro­

päischen Region entwickelt wurden (z.B. Saprobienindex mit dem K-Index und der 

"deutschen Modifikation des BMWP/ASPT). Daneben sind - regional unabhängig - sehr 

hohe Ähnlichkeiten zwischen jenen Verfahren festzustellen, die auf dem gleichen wissen­
schaftstheoretischen Hintergrund aufbauen (z.B. biotische Verfahren untereinander). 

4.4.2. Graphischer Vergleich der untersuchten Indizes 

Während die durchgeführten Korrelationsanalysen lediglich eine wertfreie Aussage über den 

Grad einer vorhandenen linearen Beziehung zwischen den Indizes lieferte, ermöglicht der 

graphische Vergleich von Indexpaaren sehr viel differenziertere Aussagen. Dazu wurden die 

errechneten Indexwerte eines Vergleichspaares in einem Koordinatensystem, in dem die 

jeweiligen Klassifikationsgrenzen einer fünfstufigen Güteskala gekennzeichnet waren, 

gegeneinander aufgetragen. Bei gegebener Übereinstimmung der Methoden sollte die 

Majorität aller Datenpunkte innerhalb der gekennzeichneten Gütebereiche liegen. Auf diese 

Weise konnten. auch eventuell vorhandene nichtlineare Steigungen im Indexvergleich 

berücksichtigt werden. 

4.4.2.1. Mittelgebirge und Flachland 

4.4.2.1.1. Saprobienindex im Vergleich mit anderen Indizes 

- Saprobienindex/Belgian Biotic Index (Abb. 1) 

Berogen auf die Zuordnung einer Gewässergüteklasse differieren die Indizes erheblich 
voneinander. Der BBI beurteilt die Mehrzahl der Probestellen sehr viel besser als der 
Saprobienindex. Die Abweichung beträgt dabei bis zu drei Gütestufen. Besonders große 
Abweichungen ergeben sich bei den Flachlandgewässern, aber auch im Bereich der Mittel­

gebirge kann von einer Übereinstimmung nicht gesprochen werden. 

- Saprobienindex/Indice biologique global normalise (IBGN) (Abb. 2) 

Auch der IBGN zeigt in seiner Aussage keine gute Übereinstimmung mit dem Saprobien­

index. Im Gegensatz zum Belgian Biotic Index tendiert der IBGN gegenüber dem 
Saprobienindex jedoch zu einer deutlich schlechteren Bewertung der Gewässergüte. Auch 
hier kann die Einstufung der einzelnen Probestellen um bis zu drei Klassen von der des 

Saprobiensystems abweichen. Ein Unterschied zwischen Probestellen aus dem Flachland 

und denen aus dem Mittelgebirgsbereich ist dabei nicht festzustellen. 
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Abb. I: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobienindex und dem Belgian Biotic Index 

II 

10 ....• 
9 

8 .•... 
.g 

7 t· .s , 
I.) 

6 + '= ,2 ; 
Pl 5 + ~ 1 

'" 
4 ! 

Pl I, 3 

• 

2 + ! 
,~ t 

0 )·····,······t··· ..... + ........ J ..... . 
1,2 1,4 1,6 1,8 2 2,2 2,4 2,6 2,8 3 3,2 3,4 3,6 3,8 4 

Saprobienindex 

Abb.2: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobien index und dem IBGN 
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- Saprobienindex/Biotic Score nach CHANDLER (Abb. 3) 

Der aus dem Biotic Score berechnete ASPT (Average Score per Taxon) zeigt ein relativ 
hohes Maß an Übereinstimmung mit den Bewertungen des Saprobienindexes. Dabei klas­
sifiziert er einzelne Probestellen im Bereich der Güteklassen 2 und 3 um eine Gütestufe 
schlechter, während im Bereich der Güteklasse 4 eine etwas bessere Bewertung durch den 
Biotic Score erkennbar ist. Interessanterweise handelt es sich bei den letztgenannten Probe­
steIlen ausschließlich um Gewässer des Flachlandes. Die etwas stärkere Steigung des Biotic 
Score im Güteklassebereich2 und 3 könnte ein Hinweis auf eine präzisere Trennschärfe der 
Methode unter mesosaproben Bedingungen sein. Insgesamt unterscheiden sich die Klassi­
fizierungen dieses Vergleichspaares in keinem Fall um mehr als eine Gütestufe. 

Abb 3.: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobienindex und dem Biotic Score nach 
CHANDLER 
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- Saprobienindex/BMWP-ASPT (Abb. 4) 

Bei einem Vergleich dieser beiden Indizes ergibt sich für den Bereich der Güteklassen 2 und 
3 ein ähnliches Bild wie zwischen dem Saprobienindex und dem Biotic Score. Auch hier 
ergibt sich eine tendentiell bessere Bewertung der Gewässergüte durch den Saprobienindex. 
Ebenso zeichnet sich der BMWPI ASPT durch eine präzise Trennschärfe unter meso­
saproben Bedingungen aus. Im Bereich der Güteklasse 4 ergibt sich keine Differenz 
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bezüglich der Einstufung. Besondere Unterschiede im Vergleich zwischen den Proben aus 
den Mittelgebirge und denen aus dem Flachland konnten nicht festgestellt werden. Der 
BMWP/ASPT/ABUNDANZ weicht im Vergleich mit dem Saprobienindex nur unwesent­
lich vom BMWPI ASPT ab. Diese Aussage trifft auch für die diversen Modifikationen des 
BMWPI ASPT zu und wurde bereits von METCALFE (1989) erwähnt. Da die routinemäßig 
angewendeten BMWP-Score-Systeme die Abundanzen nicht berücksichtigen, wird im 
weiteren Verlauf dieser Studie auf eine eingehende Betrachtung und Diskussion dieser 
Werte verzichtet. 

Abb. 4: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobienindex un9 dem BMWP/ASPT 
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- Saprobienindex/BMWP-ASPT modified (Abb. 5) 

Die hier verwendete Modifikation des BMWP-Scores (TITIIZER et al. 1989) zeigt im 
Vergleich mit dem Saprobienindex das höchste Maß an Übereinstimmung. Die qualitativen 
Abweichungen zwischen diesen Verfahren betragen bei der Bewertung der getesteten Daten· 
sätze maximal eine halbe GUtestufe. Lediglich im Bereich der Güteklasse 4 ist eine deut­
liche Tendenz zur besseren Bewertung durch den modifizierten BMWPI ASPT erkennbar. 
Bei diesen Werten handelt es sich ausschließlich um Proben aus dem Flachland. Ansonsten 
kann kein Unterschied zwischen Datensätzen aus dem Flachland und dem Mittelgebirge 
registriert werden. Die hohe Übereinstimmung zwischen den beiden Verfahren dürfte 
ursächlich in der Anpassung der Indikatorwerte einzelner Taxa an die deutschen 
Erfahrungen begründet sein. 



Abb. 5: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobien index und dem BMWP/ ASPT 

modified (TITIIZER et aI.1989) 
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- Saprobienindex/BMWP-ASPT spanisch (Abb. 6) 

Auch die hier getestete - an spanische Verhältnisse angepaßte - Modifikation des 

BMWP/ASPT weicht in der Gütebeurteilung nur selten um mehr als eine Gütestufe vom 

Saprobienindex ab. Allerdings ist gegenüber dem Saprobienindex eine deutliche Tendenz 

zur schlechteren Einstufung einzelner Datensätze nicht zu übersehen. Dabei bestehen keine 

Unlerschiede zwischen den Daten aus dem Flachland und dem Mittelgebirge. 

Abb.6: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobienindex und der spanischen 

Modifikation des BMWP/ ASPT 
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- Saprobienindex/K-Index (Abb. 7) 

Die bei den hier miteinander verglichenen Bewertungssysteme zeigen eine gute Über­
einstimmung bezüglich der Güteeinstufung der verschiedenen Proben. Abweichungen 
ergeben sich nur im Bereich der Güteklassen 2 und 4, wobei diese innerhalb der Stufe 2 auf 
Proben aus dem süddeutschen Mittelgebirge uud im Bereich der Klasse 4 auf Proben aus 
dem Flachland zurückzuführen sind. Die größere Steigung der Werte des K-Index im 
Bereich der Güteklassen 2 und 3 kann als Hinweis auf eine bessere Trennschärfe unter 
mesosaproben Bedingungen gedeutet werden. 

Abb.7: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobienindex und dem K-Index 
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Die Ergebnisse aus dem graphischen Vergleich des Saprobienindex mit den anderen 
Verfahren lassen sich wie folgt zusammenfassen: 

Der K-Index und die deutsch/englische Modifikation des BMWP/ASPT führen in der Mehr­
zahl der getesteten Datensätze zu einer übereinstimmenden Zuordnung der Gewässer­
gütestufe. Die gegenüber dem Saprobienindex tendentieIl schlechtere Bewertung einiger 
Probestellen im Bereich der Güteklasse 4 ist vornehmlich auf Daten aus dem Flachland 
beschränkt. 

Der lBGN sowie der BBl zeigen in ihrer Bewertung nur eine geringe Übereinstimmung mit 
dem Saprobienindex. 
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4.4.2.1.2. K-Index im Vergleich mit anderen Indizes 

- K-Index/Biotic Score-ASPT nach CHANDLER (Abb. 8) 

Der Vergleich dieser beiden Indizes ergibt ein ähnliches Bild der Übereinstimmung in der 

Klassifikation der Datensätze wie der Vergleich zwischen Saprobienindex und Biotic Score. 

Der Biotic Score beurteilt eine Reihe von Proben aus dem Bereich der Güteklassen 2 und 3 

signifikant schlechter als der K-Index, während er Proben aus dem Bereich der Güteklasse 4 

besser bewertet. Bei letzteren handelt es sich wiederum ausschließlich um Datenmaterial aus 

dem Flachland. 

Abb.8: Graphischer Vergleich zwischen dem K-Index und dem Biotic Score/ASPT nach 

CHANDLER 
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- K-Index/BMWP-ASPT in den drei verschiedenen Modifikationen (Abb. 9, 10, 11) 

Auch bei diesen Vergleichspaaren ergibt sich wiederum ein ähnliches Bild wie bei dem Ver­

gleich der verschiedenen BMWP/ASPT-Modifikationen mit dem Saprobienindex. Die beste 

Übereinstimmung bei der Zuordnung der Gewässergüteklasse zeigt sich zwischen dem K­

Index und dem.. deutsch/englisch modifizierten BMWP/ASPT (Abb.9). Der ursprüngliche 

BMWP/ASPT dagegen beurteilt die verschiedenen ProbesteJlen zwar geringfügig, aber den­

noch signifikant schlechter als der K-Index (Abb. 10). Diese Tendenz wird bei der 

spanischen Modifikation des BMWP/ ASPT noch weiter verstärkt (Abb. 11) 
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Abb.9: Graphischer Vergleich zwischen dem K-Index und dem modifizierten BMWP/ASPT 

(TIlTIZER et aI. 1989) 
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Abb. 10: Graphischer Vergleich zwischen dem K-Index und dem BMWP/ASPT 
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Abb.ll: Graphischer Vergleich zwischen dem K-Index und der spanischen Modifikation des 

BMWP/ASPT 

8 '~'~'~~~-~--~~"~"':'~"""~~~"'_~""'7":~~7""~~"""'~'~"";"P"~~ 
7,5 

§ 7 ,;""·'····"0·,.,,·,·,···.~·,"·~ .. ,,··,···· .. "· .. ":·"."···,··,., .. ·,·· .. ·"·~ .. ·,·""""~ .... " .. ·"0:~ 

~ 6,5 

~ 6 
~ 5,5 .j,....-,-,''".,.'.mmc.'' .. _ .... ,~ ... ~.'"'" ..................... :_ ....... . 

~ 5 

l4,~ 

~ 3,5 
::!! 3 

~ 2,5 
III 2 

1,5 
I 

100 150 200 250 300 

K-lndex 

350 400 

4.4.2.1.3. BBI im Vergleich mit den anderen Indizes (Abb. 12-15) 
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Bei der Zuordnung der Gewässergüteklassen zeigt der BBI nur wenig Übereinstimmungen 

mit den anderen Indizes. Analog zum Vergleich mit dem Saprobienindex ergibt sich auch 

im Verhältnis zu den übrigen Indizes eine Streuung von maximal drei Güteklassen. Dabei 

beurteilt der BBI die entsprechende Probestellen zumeist deutlich besser als die übrigen 

Indizes. 
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Abb.12: Graphischer Vergleich zwischen dem BBI und dem K-Index 
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Eine geringfügig bessere Beziehung besteht nur zwischen dem BBI und der 

deutsch/englischen Modifikation des BMWP/ASPT (Abb.13). Hier sind nur für den Bereich 

der besseren Güteklassen größere Unterschiede in der Klassifikation der verschiedenen 

Indizes zu beobachten. 

Abb.13: Vergleich zwischen dem BBI und der deutsch/englischen Modifikation des 

BMWP/ASPT (TlTIIZER et al. 1989) 
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Abb.14: Graphischer Vergleich zwischen dem BBI und dem Biotic Score! ASPT nach 

CHANDLER 
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4.4.2.1.4. IBGN im Vergleich mit den anderen Indizes (Abb.15-18) 

Auch der IBGN zeigt im Vergleich mit anderen Indizes nur wenig Übereinstimmung in der 

Zuordnung einer Gewässergüteklasse. Im Gegensatz zum BBI, der häufig zu einer besseren 

Bewertung führte, folgt aus der Anwendung des IBGN in der Mehrzahl der Fälle eine deut­

lich schlechtere Klassifizierung der einzelnen Probestellen. 

Abb.15: Graphischer Vergleich zwischen dem IBGN und dem BBI 
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Abb.16: Graphischer Vergleich zwischen dem IBGN und dem K-Index 
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Abb.17: Graphischer Vergleich zwischen dem IBGN und dem modifizierten BMWPI ASPT 
(fITTIZER et al. 1989) 
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Abb. 18: Graphischer Vergleich zwischen dem IBGN und dem Biotic ScorelASPT nach 
CHANDLER 
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4.4.2.1.5. Biotic Score/ASPT nach CHANDLER im Vergleich mit den 
Modifikationen des BMWP/ ASPT (Abb.19-21) 

Der Biotic Score kommt in der Mehrzahl aller getesteten Datensätze zu den gleichen Güte­

beurteilungen wie derBMWP/ASPT. Nur in wenigen Fällen ist eine geringfügig 

abweichende Bewertung festzustellen. Die maximale Differenz beträgt dabei etwa eine 

halbe Gütestufe. 

Abb.19: Graphischer Vergleich zwischen dem Biotic Score/ ASPT nach CHANDLER und 

dem BMWP/ ASPT 
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Die bei den Modifikationen des BMWP/ASPT (deutsch/englische Abwandlung Abb.20, 

spanische Modifikation Abb.21) zeigen hingegen deutlich größere Abweichungen im 

Bereich der mittleren Gewässergüte. Während die deutsch/englische Modifikation innerhalb 
dieses Bereiches eine bessere Gütestufe anzeigt (Abb.20), tendiert die spanische Modi­

fikation zu einer schlechteren Bewertung. 
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Abb.20: Graphischer Vergleich zwischen dem Biotic ScoreiASPT nach CHANDLER und 

dem modifizierten BMWP/ASPT (flITIZER et a1. 1989) 
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Abb.21: Graphischer Vergleich zwischen dem Biotic ScoreiASPT nach CHANDLER und 

der spanischen Modifikation des BMWPI ASPT 
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4.4.2.1.6. BMWPI ASPT -Modifikationen im Vergleich untereinander (Abb.22-24) 

Die verschiedenen Modifikationen des BMWP/ASPT-Verfahrens weisen untereinander ein 

hohes Maß an Übereinstimmung bei der Klassifikation der Probestellen auf. Diese 

Abweichungen betragen nur selten mehr als eine halbe Glitestufe. Dennoch lassen sich die 

Unterschiede zwischen den Modifikationen wie folgt beschreiben: Während der 

BMWP/ASPT-modified (flTIIZER et al. 1989) gegenliber dem Standard-BMWP/ASPT 

eine tendentiell bessere Bewertung vornimmt (Abb. 22, 23), beurteilt der BMWP/ASPT­

Spanien die einzelnen Probestellen etwas schlechter (Abb.23, 24). Die Abweichungen treten 

dabei über das gesamte Gütespektrum gleichermaßen in Erscheinung. 

Abb.22: Graphischer Vergleich zwischen dem BMWP/ASPT und dem modifizierten 

BMWP/ASPT (flTIIZER et al. 1989) 
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Abb.23: Graphischer Vergleich zwischen dem modifiziertem BMWP/ASPT (TlTIIZER ct 

al. 1989) und der spanischen Modifikation des BMWP/ASPT 
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Abb.24: Graphischer Vergleich zwischen dem Standard-BMWP/ASPT und der spanischen 

Modifikation des BMWPI ASPT 
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4.4.2.2. Alpen 

4.4.2.2.1. Saprobien index (Makroindex) nach D1N 38410-T2 (1990) im Vergleich 
mit anderen Indizes 

Der Vergleich des Saprobienindexes nach DIN (1990) mit den anderen überprüften Ver­
fahren zeigt in allen Fällen für das Datenmaterial aus den Alpen die bereits unter 4.4.2.1.1. 
beschriebene Tendenz. 

Auch hier ist eine sehr gute Übereinstimmung in der Zuordnung der Gewässergüteklasse 
zwischen dem Saprobienindex, dem K-Index und dem modifiziertem BMWP/ASPT 

(TITIIZER et al. 1989) festzustellen. Demgegenüber harmoniert der Saprobienindex nur 
wenig mit dem Belgian Biotic Index sowie dem Indice biologique global normalise, wäh­
rend der Biotic Score nach CHANDLER sowie die britische Standardmethode 
(BMWPI ASPT) zu jeweils ähnlichen Bewertungen führen. Dabei beurteilt der Saprobien­

index die Gewässergüte unter mesosaproben Bedingungen tendenziell besser als die genann­
ten Verfahren, während die spanische Modifikation des BMWP/ASPT über alle Bereiche 
eine etwas schlechtere Einstufung als der Saprobienindex vornimmt. 

Aus eine detaillierte graphische Darstellung der oben beschriebenen Ergebnisse wird auf­

grund der Ähnlichkeit zu der unter 4.4.2.1.1. wiedergegebenen Abbildungen verzichtet. 

4.4.2.2.2. Saprobiengesamtindex (Mikro-, Makro-) im Vergleich mit den anderen 

Indizes 

Der Saprobiengesamtindex berücksichtigt die spezifischen Gegebenheiten in .alpinen Fließ­
gewässern in besonderem Maße. Durch den Vergleich dieser Vorgehensweise mit den 
anderen untersuchten Methoden an Datenmaterial aus den Alpen kann daher die Eignung 

dieser Methoden zur Bewertung der GewässergOte unter besonderen regionalen 

Bedingungen getestet werden. 

Der graphische Vergleich zwischen den Gütebeurteilungen des Belgian Biotic Index und 
dem Saprobiengesamtindex (Abb. 25) ergibt auch für die Datensätze der alpinen Region 

eine durchgängig bessere Beurteilung durch den BBI. 
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Abb. 25: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und dem Belgian 
Biotic Index 
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Demgegenüber ergibt sich aus der Anwendung des französischen lBGN auf die Datensätze 
der alpinen Region regelmäßig eine schlechtere Bewertung der Gewässergüte. Als Ursache 
hierfür konnte die relative Artenarmut der betrachteten Probestellen ausgemacht werden. 

Abb.26: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und dem 
französischen lBGN 
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Im Mittelgebirge und im Flachland wurde für den K-Index sowie den modifizierten 

BMWP/ASPT (flITIZER et a1. 1989) eine herausragende Übereinstimmung mit dein auf 

der Basis des Makrozoobenthon berechneten Saprobienindex nach DIN festgestellt. Der 

Vergleich dieser Verfahren mit dem Saprobiengesamtindex an alpinem Datenmaterial läßt 

zwar auch hier eine gegebene Übereinstimmung der Bewertungen erkennen, allerdings 

differieren die Ergebnisse im Bereich der Güteklassen 3 und 4 erheblich. Hier neigen 

sowohl der modifizierte BMWP/ASPT als auch der K-Index zu einer deutlich besseren 

Bewertung der Gewässergüte. Beide Verfahren sind offensichtlich nicht in der Lage, die 

besonderen physikalischen Gegebenheiten in alpin geprägten Fließgewässern ausreichend zu 

berücksichtigen. 

Ein ähnliches Ergebnis folgt auch aus dem Vergleich der Zuordnungen des Biotic Score 

nach Chandler sowie des britischen Standardverfahrens zu dem Saprobiengesamtindex. 

Auch diese Verfahren neigen zu einer günstigeren Bewertung der Gewässergüte. 

Abb.27: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und dem K-Index 
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Abb.28: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und dem 
modifizierten BMWP/ASPT (TITIIZER et a1. 1989) 
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Abb. 29: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und dem Biotic Score 
nach CHANDLER 
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Abb.30: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und dem 
BMWP/ASPT 
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Abb.31: Graphischer Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und der spanischen 
Modifikation des BMWPI ASPT 
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Interessanterweise ergibt der Vergleich zwischen dem Saprobiengesamtindex und der 

spanischen Abwandlung des BMWPI ASPT die größte Übereinstimmung bei der Zuordnung 

der Güteklassen. Im Rahmen der vorliegenden Studie konnte nicht abschließend geklärt 

werden, inwieweit diese Übereinstimmung auf eine besondere Berücksichtigung von alpinen 

Gewässern z. B. in den Pyrenäen durch die spanischen Modifikation ~es BMWPI ASPT 

zurückzuführen ist. 

4.4.2.2.3. Vergleich der bearbeiteten Indizes untereinander 

Der graphische Vergleich der übrigen Verfahren zur biologischen Gewässergiltebeurteilung 

untereinander ergab für das Datenmaterial aus der alpinen Region keine Erkenntnisse, die 

deutlich von den bereits für das Mittelgebirge und das Flachland beschriebenen Verhält­

nissen abweichen. Auf die separate Beschreibung und Darstellung dieser Vergleiche kann 
daher verzichtet werden. 

4.5. Diskussion 

Innerhalb der nachfolgenden Diskussion sollen die erarbeiteten Ergebnisse des durch­

geführten Vergleiches in Verbindung mit der allgemeinen Praktikabilität der verschiedenen 

Methoden diskutiert werden. Es erscheint daher sinnvoll, die im Rahmen von Routine­

untersuchungen gemachten Erfahrungen verschiedener EU-Länder besonders zu berück­

sichtigen. Entsprechend werden in der Folge die verschiedenen Methoden länderspezifisch 
angesprochen. 

4.5.1. Länderspezifische Erfahrungen mit den Methoden der biologischen 
Gewässergütebeurteilung 

4.5.1.1. Belgian Biotic Index (Belgien) 

In Belgien stellt der Belgian Biotic Index (BBI) das auf nationaler Ebene angewandte Ver­

fahren zur biologischen Beurteilung der Wasserqualität dar. 

Der BBI ist vor allem durch seine einfache Handhabung und seinen geringen Zeit- und 

Kostenaufwand gekennzeichnet. Die hier durchgeführten Auswertungen zeigen jedoch, daß 

er den saprobielIen Zustand eines Gewässers nur in groben Zügen beschreibt. Die nach­
gewiesenen Ungenauigkeiten sind in der Methode begründet, die eine Klassifizierung aus­

schließlich anhand des vermeintlich sensibelsten in der Probe nachgewiesenen Taxons 
vornimmt, während die übrigen Taxa lediglich über die Gesamtartenzahl eine 

modifizierende Wirkung ausüben können. 
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Nach Angaben von DE PAUW et al. (1992) wurde der BBI innerhalb und außerhalb 

Europas (Spanien, Portugal, Indonesien) erfolgreich getestet. Demgegenüber wurde für die 

hier untersuchten DatensätzelRegionen in vielen Fällen eine zu optimistische Bewertung des 

saprobielJen Gewässerzustandes verzeichnet. Als Ursache hierfür ist die Zuordnung der 

Indikatorwerte der berücksichtigten Organismengruppen auf dem taxonomischen Niveau der 

Ordnung anzunehmen. 

Es ist allgemein unumstritten, daß systematische Ordnungen auch Taxa mit recht unter­

schiedlicher Toleranz gegenüber spezifischen Belastungen enthalten können. So zeigt die 

Plecopterengattung Nemoura eine relativ hohe Toleranz gegenüber organischer Belastung 

(CASPERS 1982), während der BBI die Gesamtheit aller Plecopteren als besondere Güte­

zeiger verwendet. Entsprechend kann (innerhalb einer untersuchten Probe) das Auftreten 

eines solchen Taxons leicht zu einer besseren Bewertung der Probe führen. Weiterhin kann 

das Nichtauffinden von Arten - bedingt durch unzureichende Probenahme, saisonale Effekte 

etc. - zu starken Unterschieden in der Bewertung fUhren (KIMPE 1992, TOLKAMP 1985). 

Andere Autoren stufen den BBI sowie den sehr ähnlichen Trent Biotic Index (WOODIWISS 

1964) ebenfalls als zu unsensibel ein (HELLAWELL 1979, WASHINGTON 1982, PAYNE 

et al. 1982, TOLKAMP 1984, ABEL 1989, SWEETING 1990, RICO et al. 1992). Dabei 

wird immer wieder das hohe taxonomischen Arbeitsniveau als Ursache für Fehl­

einschätzungen herausgestellt. Nach Angaben von ISO (1979) ist die systematische Einheit 

der Familie das einfachste Niveau, das eine hinreichend genaue Ausagekraft gewährleistet. 

Insgesamt scheint der BBI oligosaprobe und polysaprobe Bedingungen richtig zu differen­

zieren. Die bei DE PAUW & HA WKES (1993) aufgeführten guten Ergebnisse mit dem 

BBI decken vornehmlich diese Extrembereiche ab. Allerdings ist die Mehrzahl aller Fließ­

gewässer in Mitteleuropa heute durch alpha- bzw. betamesosaprobe Bedingungen gekenn­

zeichnet. Aufgrund der im Rahmen dieser Arbeit ermittelten Ergebnisse erlaubt der Belgian 

Biotic Index jedoch genau in diesem Bereich keine hinreichend genaue Bewertung der 

Gewässergüte. 

4.5.1.2. Indice biologique global normalise (lBGN) (Frankreich) 

Der Indice biologique global normalise (IBGN) wird in Frankreich als normiertes Verfahren 

zur biologischen Bestimmung der Gewässergüte verwendet. Vom theoretischem Ansatz 

ähnelt der IBGN dem BBI. Für die Bewertung eines GewäsSers wird ebenfalls das sensibel­

ste der in der frobe vorhandenen Taxa herangezogen. Die Gesamtanzahl der vorhandenen 

Taxa übt dagegen lediglich modifizierende Wirkung aus. 

Generell gewährleistet das verwendete taxonomische Niveau beim Indice biologique global 

normalise eine hinreichend genaue Aussagekraft (ISO 1979). Dennoch wurde für eine Reihe 
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von Probestellen/Datensätzen im Vergleich mit anderen Methoden eine schlechtere Güte­

klasse angezeigt. 

Als eine Ursache hierfür kann die relativ geringe Anzahl der als Indikatoren eingestuften 

Taxa angenommen werden. Lediglich 38 Familien wird ein Indikatorwert durch den IBGN 

zugeordnet. Entsprechend beinhaltet die unvollständige Beprobung einer Gewässerzönose 

ein hohes Fehlerpotential durch das Übersehen von Gütezeigern. Diese Gefahr wird bei 

anderen Verfahren durch die Berücksichtigung der Gesamtzönose gemindert. Weiterhin ver­

wendet der IBGN vornehmlich Plecopteren und Trichopteren als Zeigerorganismen für 

oligosaprobe Bedingungen und ignoriert damit das weitgehend natürliche Fehlen dieser 

Gruppen in vielen Flachlandgewässern (CASELLATO et al. 1980). Entsprechend kann es 

in solchen Gewässern zu weiteren Fehlern bei der Gütebewertung kommen. 

Darüber hinaus gewichtet der IBGN die Gesamttaxazahl einer Probe auf sehr hohem 

Niveau. Beispielsweise gelten nur sehr artenreiche Gewässer mit mehr als 28 Familien als 

unbelastet. In natürlich artenarmen Systemen können oligosaprobe Bedingungen daher 

durch den IBGN nicht angezeigt werden, wodurch die flächendeckende Anwendung der 

Methode erheblich eingeschränkt ist. 

4.5.1.3. Saprobienindex (Deutschland) 

Die in der DIN 38410-T2 (1990) festgeschriebene Anwendung des Saprobienindex gewähr­

leistet in Deutschland die Vergleichbarkeit der Ergebnisse aus der biologischen Beurteilung 

der Wasserqualität auf nationaler Ebene. 

Der Saprobienindex arbeitet auf dem taxonomischen Niveau der Art und läßt daher eine 

hohe Genauigkeit des Verfahrens erwarten (RESH et al. 1975, PAYNE et al. 1982, ORTH 

et a1. 1983, FURSE et al. 1984, RIECKEN 1992, BATTEGAZORE et al. 1992). Da 

jedoch nur jene Spezies in der Indikatorliste vertreten sind, die gut determinierbar sind und 

deren saprobielle Valenz zudem bekannt ist, gehen in der Regel nur wenige- Arten in das 

Bewertungsverfahren ein. 

Der Saprobienindex bewertet dainit nicht die Gesamtzönose sondern nur einen Ausschnitt. 

Dadurch wird das Auftreten sogenannter "gerichteter Fehler"' ermöglicht (TOLKAMP 

1984, BÖTTGER 1985, MOOG 1991, SCHWEDER 1992, MARTEN & REUSCH 1992). 

"Gerichtete Fehler" treten immer dann auf, wenn innerhalb einer Probe durch die Indikator­

liste weniger Güte- ober Belastungszeiger ausgewiesen werden, als möglicherweise bei der 

Betrachtung des Gesamtarteninventars enthalten sind (ZIEMANN 1985, GUHL 1986, 

MAUCH 1986, HEUSS 1986). 
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Ein weiterer Nachteil, der sich durch die Klassifizierung auf Artniveau ergibt, ist in der 

geringen Übertragbarkeit des Verfahrens auf andere Regionen zu sehen, da nur wenige 
Arten europaweit gleichermaßen verbreitet sind (ARMITAGE et al. 1983, ARMITAGE et 

al. 1990). Die entsprechenden ökologischen Nischen werden dabei von vikariierenden Taxa 

eingenommen , die dabei meist aus der gleichen Familie oder Gattung stammen (PENNAK 

1971). Zudem reagieren Arten an der Grenze ihres Verbreitungsgebietes oft sensibler als im 

Kc.nbueic:1 ih,'es Vorkommens (DE PAUW & HAWKES 1993). 

Obwohl viel Kritik am Saprobiensystem geübt wird (z.B. BARTSCH & INGRAM 1966, 
CHUTTER 1972, PERSOONE & DE PAUW 1979, IONES et al. 1981, WASHINGTON 

1982. SLOOF 1983, HEUSS 1986, MOOG 1991, KlMPE 1992 ), hat sich dieses 

Verfahren in der Praxis bewährt und charakterisiert den saprobielIen Zustand eines Gewäs­

sers ausreichend gut (BOCK & SCHEUBEL 1979, GUHL 1986, FRIEDRICH 1990). 
Innerhalb des DIN-Verfahrens (DIN 38410-T2 1990) wird zudem für die endgültige 

Einstufung einer Probestelle neben dem berechneten Indexwert auch die normierte verbale 

Beschreibung der einzelnen Güteklasse hinzugezogen. 

Im Vergleich zu den anderen, hier getesteten europäischen Verfahren fällt vor allem die 

hohe Übereinstimmung der Ergebnisse zwischen dem Saprobienindex und dem 

BMWP/ASPT mod. (TITTIZER et al. 1989) auf. Obwohl diese beiden Verfahren grund­

sätzlich andere Ansätze verfolgen, zeigen sie für alle untersuchten Gewässer eine vergleich­

bare Güteklasseneinstufung. Dabei arbeitet der BMWP/ ASPT auf Familienbasis und 

berücksichtigt nahezu die gesamte Zoozönose, wäl1rend der Saprobienindex eine Bewertung 

auf dem Artniveau vornimmt und dafür nur einen kleinen Ausschnitt aus der Zoozönose 

berücksichtigt. 

Daraus läßt sich ableiten, daß die Aussagezuverlässigkeit biologischer Bewertungssysteme 

wesentlich durch zwei Parameter bestimmt wird: dem taxonomischen Niveau und dem 

berücksichtigten Anteil der bearbeiteten Zönose. Die hohe Übereinstimmung zwischen den 

oben genannten Verfahren könnte daher in der jeweils unterschiedlichen Gewichtung dieser 

Parameter begründet sein. 

4.5.1.4. K-Index (Niederlande) 

Der K-lndex ist eine in den Niederlanden weitverbreitete Meti10de zur biologischen Unter­

suchung von Fließgewässem. Er arbeitet, äl1nlich wie der Saprobienindex, auf dem 

taxonomischen, Niveau der Art und berücksichtigt dabei ebenfalls nur einen Ausschnitt aus 

der Zoozönose. Entsprechend sind für den K-Index die gleichen Vor- und Nachteile wie für 

den Saprobienindex anzunehmen. 
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Gegenüber dem Sprobienindex konnte bei dem durchgeführten Methodenvergleich eine 

etwas bessere Trennschärfe des K-Index unter mesosaproben Bedingungen gezeigt werden. 

Zu ähnlichen Ergebnissen kam auch TOLKAMP (1985) bei seinen Untersuchungen an süd­

niederländischen Gewässern. Die genauere Differenzierung in diesem Bereich könnte vor 
allem auf die Auswahl der Indikatororganismen zurückZuführen sein. Ein Vergleich der 

Indikatorlisten beider Verfahren zeigt große Differenzen. 

Die von TOLKAMP et a1. (1992) angegebene Beschränkung des K-Indexes auf Flachland­

fließgewässer konnte im Rahmen dieser Studie nicht bestätigt werden. Die Ergebnisse der 
durchgeführten Bewertungen weisen vielmehr auf eine Anwendbarkeit der Methode im 

Mittelgebirge hin. 

Eine gute Übereinstimmung zeigt der K-Index auch mit dem BMWP/ASPT-modified 
(TITTIZER et al. 1989) auf. Diese Tatsache unterstützt die bereits geäußerte Vermutung, 

daß Verfahren die - unabhängig vom methodischen Ansatz - in der gleichen geographischen 

Region entwickelt wurden, vergleichbare Ergebnisse bei der Beurteilung der Wasserqualität 

liefern. 

4.5.1.5. BMWP/ASPT (England) 

Neben dem zur Zeit landesweit angewandten BMWP/ASPT-Verfahren zur biologischen 

Gewässergütebeurteilung wurde der Biotic Index nach CHANDLER (1970) als zweites 

englisches Verfahren in den Indexvergleich einbewgen. Beide Verfahren haben den 

gleichen wissenschaftstheoretischen Hintergrund, arbeiten aber auf einem anderen 

taxonomischen Niveau. Während der BMWP/ASPT die Beurteilung der. Gewässergüte auf 

Familienbasis vornimmt, ist zur Ermittlung des Biotic Scores eine Bestimmung bis zur Art 

oder Gattung notwendig. Übereinstimmend mit PINDER et a1. (1987), SWEETING (1990) 
und RICO et a1. (1992) zeigten beide Verfahren eine gute Übereinstimmung in der 

saprobielIen Bewertung der Datensätze. Dieses Ergebnis unterstützt die These, wonach zur 

Beurteilung der organischen Belastung eines Gewässers die Familie als taxonomisches 

Arbeitsniveau ausreicht (vergl. auch TITTIZER 1981, ARMITAGE et al. 1983, HERMAN 

& HEIP 1988). 

Aufgrund der Literatur darf angenommen werden, daß sowohl der BMWP/ ASPT als auch 

der Biotic Score die verschiedenen Stufen organischer Belastungen in englischen Fließ­

gewässern gut charakterisieren (WASHINGTON 1982, ARMITAGE et al. 1983, 

TOLKAMP 1984, METCALFE 1989, SWEETlNG 1990, BARG OS et a1. 1990, RICO et 

a1. 1992). Die geringe Übereinstimmung mit den auf dem europäischen Festland 

entwickelten Verfahren läßt wiederum auf die bereits angesprochene regionale Begrenzung 

verschiedener Methoden schließen. Dabei ist eine größere Begrenzung der auf Artniveau 

arbeitenden Verfahren zu erwarten (TOLKAMP 1984, METCALFE 1987). 
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Zusammenfassend erscheint eine Transformation der britischen Methoden auf andere EG­

Staaten ohne regional angepaßte Modifikationen nicht sinnvoll. 

4.5.1.6. Spanische Modifikation des BMWPI ASPT (Spanien) 

In Spanien existiert bisher kein eigenes nationales Verfahren zur biologischen Gewässer­

gütebeurteilung. ALBA TRECEDOR & SANCHEZ-ORTEGA (1988) haben versucht, das 

englische BMWP/ASPT-Verfahren spanischen Verhältnissen anzupassen. 

Diese spanische Modifikation des ßMWP/ASPT-Scores bewertet im Vergleich zu den 

übrigen getesteten Verfahren die Mehrzahl der innerhalb dieser Studie untersuchten Daten­

sätze schlechter. Nur für den alpinen Bereich war eine relativ gute Übereinstimmung mit 

dem Saprobiengesamtindex festzustellen. Eine schlüssige Begründung hierfür konnte nicht 

gefunden wetden. 

ARMITAGE et aI. (1990) verweisen auf die Existenz verschiedener physiogeographischer 

Regionen innerhalb Spaniens. Aufgrund fehlender spanischer Rohdaten sowie fehlender 

Literaturangaben zu diesem Thema können an dieser Stelle keine Angaben darüber gemacht 

werden, inwieweit der spanische BMWP/ASPT Gültigkeit für ganz Spanien besitzt. 

4.5.2. Möglichkeiten zur Harmonisierung der biologischen Gewassergütebeurteilung 

in den Staaten der EU 

In diesem Absatz soll explizit auf die Möglichkeiten zur Harmonisieningl Standardisierung 

der biologischen Gewässergütebeurteilung in Europa eingegangen werden .. Auf der Basis 

des durchgeführten Vergleiches können dabei zunächst nur die Methoden zur Bestimmung 

der saprobiellen Belastung von Fließgewässern berücksichtigt werden. 

Nach Auffassung von SCHÖNBORN (1992) gewährleisten die vorhandenen Methoden die 

objektive Abschätzung der saprobielIen Belastung in ausreichendem Maße. Es besteht kein 

Bedarf an zusätzlichen Verfahren, wenngleich eine übergreifende Standardisierung 

wünschenswert wäre. Diese Aussagen werden auch durch den durchgeführten Vergleich 

bestätigt. 

Danach indizieren alle getesteten Verfahren zuverlässig das Vorhandensein von organischen 

Belastungen in Fließgewässern. Deutliche Unterschiede ergeben sich jedoch bei der Quanti­

fizierung der Beeinträchtigungen. So erlauben die biotischen Indizes (BBI, IBGN) im 

Vergleich zu anderen Verfahren nur eine relativ undifferenzierte Unterscheidung zwischen 

hoher und niedriger saprobieller Belastung. Besonders in den durch zunehmende Reinigung 

der Abwässer für Mitteleuropa besonders interessanten alpha- und betamesosaproben 
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Belastungsstufen reagieren diese Methoden nur wenig konstant. Dagegen bietet der geringe 

Zeit- und Kostenaufwand, der zur Anwendung dieser Verfahren notwendig ist, deutliche 

ökonomische Vorteile gegenüber den saprobiologischen Ansätzen. 

Ein differenzierteres Bild der Gewässergüte ergibt sich bei der Anwendung der Biotic 

Scores (Biotic Score nach CHANDLER, BMWP/ ASP'!) und der saprobiologischen 

Verfahren (Saprobienindex, K-Index). Beide methodischen Ansätze ergeben bei der Berück­

sichtigung regionaler Verhältnisse miteinander gut vergleichbare Ergebnisse und sind 

ähnlich zuverlässig in ihrer Aussage. 

Die Genauigkeit der saprobiologischen Verfahren könnte durch die Aufnahme zusätzlicher 

Arten in die Indikatorliste weiter gesteigert werden (u.a. BÖTIGER 1985). Aufgrund 

fehlender autökologischer Kenntnisse ist dies jedoch zur Zeitnicht möglich. Zudem würde 

das Verfahren komplizierter, da schlecht determinierbare Formen als Indikatorarten ange­

sprochen werden müßten und neue Fehlerquellen geschaffen würden (SLADECEK 1982, 

RlEDEL-LORJE et al. 1987, METCALFE 1989). Damit wäre die routinemäßige Anwend­

barkeit in Frage gestellt. DRESSCHER & VAN DER MARK (1980) vertreten. die 

Auffassung, daß ein gewisser Grad an Ungenauigkeit eher toleriert werden kann, als die 

Handhabung eines Verfahrens zu erschweren. 

Gegen die Verwendung der beschriebenen saprobiologischen Verfahren als länder­

übergreifende Methode zur biologischen Bestimmung der Gewässergüte spricht vor allem 

das hohe Maß an notwendigen Vorarbeiten. Nach DRESSCHER & VAN DER MARK 

(1980) fehlen in vielen europäischen Ländern die nötigen Spezialisten sowie ausreichende 

Bestimmungsliteratur zur reproduzierbaren Determination der verschiedenen Taxa (vergl. 

hierzu auch Absatz 2.1.9.). 

Demgegenüber ist die auf Familienbasis arbeitende BMWP/ASPT-Methode mit einem 

geringeren Zeit- und Kostenaufwand verbunden. Zudem sind für die Anwendung dieser 

Verfahren weniger Vorkenntnisse erforderlich, so daß die für eine erfolgreiche Praxis­

anwendung notwendige Infrastruktur leichter geschaffen werden kann. Analog zu den 

Ergebnissen der vorliegenden Studie weist auch TOLKAMP (1984) auf die hinreichende 

Genauigkeit des BMWP/ ASPT bei der Bestimmung der Gewässergüte hin. 

ARMITAGE et al. (1983), TOLKAMP (1984), NEWMAN (1988), SWEETING (1990) 

und LOGAN (1992) vertreten die Auffassung, daß im Rahmen einer sinnvollen Güte­

beurteilung eine regionale Anpassung der Indikatorlisten auch innerhalb einer Methode 

notwendig ist. Diese Erkenntnis wird auch durch die Ergebnisse dieser Studie belegt, da 

zum Beispiel alle anderen hier getesteten BMWP/ ASPT -Modifikationen deutlich weniger 

Übereinstimmung mit den Ergebnissen des Saprobienindexes zeigten als die an deutsche 

Gegebenheiten angepaßte Modifikation nach TITTIZER et al. (1989). Zudem wurde eine 
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hohe Vergleichbarkeit zwischen dem K- und dem Saprobien index nachgewiesen, die beide 

in der gleichen geographischen Region verwendet werden. 

Dabei können die Distanzen, innerhalb derer eine Anpassung der Indikatorlisten notwendig 

ist, sehr gering sein. So besitzt der auf der Grundlage des Makrozoobenthon errechnete 

Saprobienindex - wie bereits mehrfach angeführt - im deutschen alpinen Raum nur eine 

eingeschränkte Gültigkeit, da er häufig eine zu gute Bewertung der Gewässer indiziert 

(MAUCH et al. 1985, FRIEDRICH 1986, 1990, STOPNIK et al. 1984). 

Dieses Phänomen kompensiert der Saprobiengesamtindex durch die routinemäßige Erfas­

sung der Mikroorganismen gemäß DIN 38410-T2 (1990), die nach CASPERS & KARBE 

(1967) sowie SANZIN & NÄHER (1988) eher auf den Nährstoffreichtum eines Gewässer­

systems reagieren. Dieses Beispiel zeigt, daß notwendige Modifikationen eines Verfahrens 

sich nicht an Ländergrenzen orientieren können, sondern vielmehr hydrobiologische und 

zoogeographische Regionen berücksichtigt werden müssen (vergl. auch ARMITAGE et al. 

1992). Nach WEGL (1983) stimmen dabei die hydrologischen Grenzlinien relativ gut mit 

den terrestrischen Vegetationszonierungen überein. 

Vor diesem Hintergrung erscheint die Einführung einer z.B. von HIGLER & STATZNER 

(1988) geforderten europaweit einheitlichen Methodik (inkI. einheitlicher Taxalisten) nicht 

sinnvoll, da selbst innerhalb eines EG-Staates aufgrund von regional unterschiedlichen 

physiogeographischen Bedingungen die Anwendung einer einheitlichen Richtlinie 

problematisch ist. Folgerichtig fordern SWEETING (1990) sowie LOGAN (1992) daher die 
einheitliche Festlegung einer Mindestqualität bei freier Wahl der Untersuchungsmethode. 

Dabei gilt für alle Verfahren zur biologischen Bewertung der Wasserqualität, daß die 

direkte Umsetzung der ermittelten Indexwerte in Güteklassen nicht ausreichend ist. Viel­

mehr sollte immer die Gewässerstruktur und das -umfeld bei der Bewertung berücksichtigt 
werden, da starre Rechensysteme der vorhandenen Biotopvielfalt nicht gerecht werden 

(ELSTER 1966, 1982, ÖNORM 1993, FRIEDRICH 1990, MOOG 1991). 

Die Intention von Indizes sollte lediglich sein, eine abstrahierte, praktikable Aussage für die 

Wasserwirtschaft zu liefern, um damit eine bessere Handhabung der Ergebnisse durch 

fachfremde Behörden zu ermöglichen (MAUCH et al. 1985, FRIEDRICH 1986, DE 
PAUW & HAWKES 1993, WALLEY 1993). Eine ganzheitliche Interpretation ist bei allen 

hier analysierten Methoden vorgesehen, häufig fehlen jedoch präzise Vorgaben für die 

Umsetzung. In diesem Zusammenhang wäre eine übergreifende, normierte verbale 

Beschreibung der. einzelnen Güteklassen wünschenswert. Obwohl eine solche Vorgehens­

weise die Einstufung der Gewässer transparenter und vergleichbarer machen würde, wurde 

sie in der Vergangenheit vornehmlich in Deutschland praktiziert. Eine europaweite 

Anwendung wäre hier sinnvoll. 



-89-

In jedem FaH ist die Übertragung einer Methode auf andere Länder an eine regionale 

Anpassung der Indikatorlisten gekoppelt, da einzelne Taxa im Randbereich ihres 

Verbreitungsgebietes sensibler auf Belastungen reagieren (DE PAUW & HA WKES 1993) 

und gleiche ökologische Nischen in verschiedenen zoogeographischen Regionen von unter­

schiedlichen Taxa besetzt sein können (HYNES 1970, PENNAK 1971). In diesem 

Zusammenhang verweisen NICOLAI et al. (1992) auf das bestehende Forschungsdefizit 

bezüglich der Autökologie von Makroinvertebraten in mediterranen Fließgewässern und 

fordern für die objektive Abschätzung der Wasserqualität die Ableitung von regionalen 

Standards auf der Basis von vergleichenden Studien in verschmutzten und unverschmutzten 

Gewässern. 

Zusammenfassend lassen sich aus der oben geführten Diskussion folgende Aussagen zu den 

Möglichkeiten einer EU-weiten Harmonisierung saprobieHer Gewässergütebeurteilungen 

ableiten: Die saprobiologischen Verfahren sowie die Biotic Scores sind in ihrer Aussage­

kraft empirisch gut abgesichert und differenzieren die saprobielle Belastung eines Fließ­

gewässers hinreichend genau (vergl. auch NEWMAN 1988, SWEEfING 1990, LOGAN 

1992). Entsprechend soHten diese Systeme weiterhin Bestand haben. Der BMWP/ASPT ist 

in Verbindung mit einer jeweiligen Anpassung der Indikatoreinstufungen an die regionalen 

Verhältnisse vor allem für Länder zu empfehlen, die bisher kein eigenes oder kein aus­

reichend abgesichertes Verfahren zur biologischen Gewässergütebestimmung besitzen. 

4.5.3. Perspektiven 

Wie bereits an anderer SteHe erwähnt, wird durch die fortschreitende Reinigung der 

Abwässer durch Kläranlagen die saprobielle Belastung der Oberflächengewässer innerhalb 

Mitteleuropas immer mehr an Bedeutung verlieren. Umgekehrt werden andere Belastungen 

wie Versauerung, Verbauung oder toxische Substanzen zunehmend in Gütebewertungen 

eingehen müssen (MAUCH et al. 1985, MAUCH 1990,FRIEDRICH 1990). 

AktueH existieren daher Bestrebungen, die verschiedenen Belastungsgrößen durch die 

Bewertung des ökologischen Zustandes von Fließgewässern zusammenfassend zu erfassen. 

Diese Absicht dokumentiert sich'auch in der geplanten Richtlinie zur Sicherung der ökolo­

gischen Qualität von Fließgewässern innerhalb der EU. 

Unter diesem Blickwinkel gewinnt der Grad der Natürlichkeit eines Gewässers zunehmend 

an Bedeutung und verlangt nach objektiven methodischen Vorgehensweisen zur 

Klassifizierung. 

Einen ersten Ansatz für kleine Fließgewässer liefert dazu der RHEO-Index nach BÖTTGER 

(1986). Er geht davon aus, daß in einer natürlichen Biozönose vorwiegend rheotypische 

stenöke Arten auftreten. Eine Verringerung ihres Anteils weist auf eine zunehmende 
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Degradierung hin. Daher läßt sich auf der Basis der prozentualen Anteile rheotypischer 

Taxa der Natürlichkeitsgrad eines Gewässers bestimmen. Diese Methode wurde bisher 

jedoch nicht hinreichend hinsichtlich ihrer Aussagekraft und Praktikabilität überprüft. 

Ein weiteres Verfahren zur Ermittlung des Natüriichkeitsgrades eines Gewässers stellt der 

P/Q (Produktionsquotient)-Index (FRUTIGER 1986) dar. Dieses Verfahren versucht das 

Gewässer anhand der Natürlichkeit der Biozönose zu bewerten. Dabei wird innerhalb einer 

stabilen Biozönose, in der alle ökologischen Nischen besetzt sind, das Verhältnis von 

Primärkonsumenten zu Sekundärkonsumenten (gleich Produktionsquotient) als 

charakteristische Kenngröße angenommen. Der P/Q liegt normalerweise bei einem Wert 

von etwa 15. Durch Störungen werden nun zunächst die Sekundärkonsumenten geschädigt, 

wodurch das Gleichgewicht zu höheren Werten verschoben wird. Die Größenordnung der 

Verschiebung ermöglicht eine Klassifizierung des Gewässers. Das Verfahren wurde jedoch 

nicht weiter verfolgt. 

In eine ähnliche Richtung zielt der RETI (Rhithron-Ernährungstypen-Index) nach 

SCHWEDER (1990, 1992), der die Ernährungstypenzusammensetzung der aquatischen 

Makroinvertebraten berücksichtigt. Der RETI setzt dabei voraus, daß in kleinen Fließ­

gewässern die Anzahl der Weidegänger und Zerkleinerer gegenüber den Substratfressern 

und Filtrierern überwiegt. Dagegen weist eine Umkehr dieser Verhältnisse auf vorhandene 

Belastungen (z.B. organische Verschmutzungen, Auswirkungen von Stauhaltungen) hin. 

Analog zum P/Q-Index (FRUTIGER 1986) ist in der richtigen Zuordnung der 

verschiedenen Ernährungstypen eine der Hauptschwierigkeiten dieser Methode zu sehen. 

Darüber hinaus ist der Anwendungsbereich dieses Index derzeit auf kleine Fließgewässer 

beschränkt. 

Weitergehende Bestrebungen versuchen in Kombination mit vorhandenen abiotischen 

Parametern sogenannte Referenzbiozönosen zu ermitteln, die die potentielle Zusammen­

setzung des Makrozoobenthon beinhalten. Der Vergleich dieser Referenzbiozönosen mit 

dem tatsächlich vorgefundenen Artenspektrum einer Probestelle kann zu einer Bewertung 

genutzt werden. In England wurde ein. solches Verfahren (RIVPACS, River Invertebrate 

Prediction and Classification System) bereits entwickelt (WRIGHT et al. 1984, MOSS et al. 

1987, WRIGHT et al. 1989). Es wird zur Zeit in Verbindung mit einem "Ecological 

Quality Index (EQI)" in der Praxis überprüft (vergl. Absatz 2.1.11.). Ähnliche Vorgehens­

weisen werden auch von anderen Autoren gefordert (ÖNORM 1993, MAUCH 1990, 

MOOG 1991, OITO 1991, MARTEN & REUSCH 1992, FRUTIGER 1992). 

Die Transformation des RIVPACS auf andere europäische Länder erscheint dennoch nicht 

unproblematisch. Da nur noch sehr wenige Fließgewässer als anthropogen unbeeinflußt 

angesehen werden können, besteht die Hauptschwierigkeit des Systems in der korrekten 

BesChreibung der Referenzzönosen. Darüber hinaus wird das Vorkommen bzw. Fehlen 

einer Art durch eine extreme Vielzahl von biotischen und abiotischen Faktoren beeinflußt. 
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Daher ist die Identifizierung solcher verbreitungsbestimmender Faktoren häufig nicht 

möglich (FRUTIGER 1992). Die Beschränkung auf einige wenige abiotische Parameter wie 

Quellentfernung, Luft- und Wassertemperatur, Fließgeschwindigkeit, etc. muß daher als ein 

weiterer Kritikpunkt des RIVPACS angenommen werden. Weiterhin bleibt in diesem 

Zusammenhang anzumerken, daß die Limnofauna des europäischen Festlandes gegenüber 

der Fauna der britischen Inseln sehr viel arten reicher ist. Zudem zeigen viele Gewässer des 

Festlandes aufgrund der sehr viel längeren Fließstrecken andere Charakteristika. 

Über die Entwicklung und den Stand der ökologischen Bewertung von Fließgewässem in 

den Niederlanden berichten TOLKAMP et a1. (1992) und HlGLER & VERDONSCHOT 

(1992). Danach wurden in der Vergangenheit verschiedene Ansätze und 

Präsentationsmodelle entwickelt. Als ein Beispiel sei hier das Verfahren "De Meetlat" 

(PROVINCIE GELDERLAND 1990) angeführt. Im Rahmen dieses Projekts wurden - in 

Abhängigkeit von verschiedenen abiotischen Parametern - ökologische Valenzen für viele 

aquatische Makroinvertebraten ermittelt. Diese können direkt in die Formel des KI,2,3,4,5-

Systems (TOLKAMP & GARDENIERS 1977) eingesetzt werden. Der ermittelte Score­

Wert wird einer von fünf ökologischen Zustandsklassen zugeordnet. 

Aktueller ist ein System zur ökologischen Fließgewässerbewertung, daß auf dem Vergleich 

von Soll- und Ist-Werten basiert und von der gemeinsamen Untersuchungsstiftung der 

Wasserqualitätsbehörden in den Niederlanden erarbeitet worden ist (STPWA 1992). Dabei 

wird aus der vorgefundenen Artenzusammensetzung einer Probestelle auf den Grad der 

Natürlichkeit bestimmter gewässertypischer Parameter geschlossen. Im Einzelnen handelt es 

sich dabei um die Substratzusammensetzung, die Fließgeschwindigkeit, die Trophie, die 

Saprobie und die Ernahrungstypenzusammensetzung. Spezifische Taxa gelten dabei als 

Indikatoren für bestimmte Parameter. Der jeweilige prozentuale Anteil an der Gesamt­

taxazahl bestimmt den Grad der anthropogenen Beeinflussung des entsprechenden 

Merkmals. Zur Berücksichtigung der natürlichen Unterschiede zwischen verschiedenen 

Gewässern werden bei der Auswertung sechs verschiedene Gewässertypen (Ober-, Mittel-, 

Unterlauf von Flachland- bzw. Hügellandgewässern) differenziert. Die Ergebnisse werden 

in Form von sogenannten "Ökologischen Profilen" dargestellt, die genaue Rückschlüsse auf 

den Zustand der verschiedenen Einzelparameter erlauben. Das Verfahren wurde speziell für 

niederländische Verhältnisse konzipiert, die Übertragung auf andere physiographische 

Regionen verlangt daher umfangreiche weitere Erhebungen. 

Gegenüber anderen Verfahren (z.B. RIVPACS/EQI, De Meetlat) ist ein entscheidender 

Vorteil der STOWA-Methode in der Transparenz durch die spezifische Ergebnisdarstellung 

zu sehen. Holistische Ansätze wie z.B. das RIVPACS integrieren mehrere im Gewässer 

wirksame Belastungsformen in einem Indexwert, der keine Aussagen über die quantitative 

Ausprägung verschiedener Belastungsgrößen erlaubt. Zudem bleiben spezifische Gewässer­

belastungen wie die Versauerung oder die Salinität durch das System völlig unberücksichtigt 

(NRA 1991). 
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Diese eingeschränkte Aussagefähigkeit kann zu großen Schwierigkeiten bei der Gewässer­

sanierung bzw. -renaturierung führen. Nach SCHÖNBORN (1992) werden jedoch gerade 

diese Arbeitsfelder in der Zukunft drastisch an Bedeutung gewinnen. MOOG (1993)' hebt 

die Notwendigkeit quantifizierbarer Daten in Zusammenhang mit der Bewertung der öko­

logischen Funktionsfähigkeit von Gewässern eindeutig hervor. Dabei kommt biologischen 

Verfahren eine besondere Bedeutung zu. 

Für die wasserwirtschaftliche Praxis und im Interesse aller zuständigen Fachbehörden ist 

daher die getrennte Quantifizierung einzelner Störgrößen dringend zu fordern. In Deutsch­

land wird die Umsetzuung einer solche Vorgehensweise nach einem aktuellen Beschluß der 

LA WA (Länderarbeitsgemeinschaft Wasser) für die Zukunft angestrebt (FRiEDRICH 

md1.). Anstelle der bisher üblichen Gewässergütekarte soll ein Güteatlas erstellt werden, aus 
dem die im Gewässer ober dessen -umfeld wirksamen Belastungen präzise entnommen 

werden können. Reproduzierbare Verfahren zur Erfassung der Gewässerversauerung sowie 

zur Beschreibung und Klassifizierung der Gewässerstruktur wurden bereits entwickelt 

(BRAUKMANN 1993, CORING I993a, 1993b, DAHINTEN 1991, 1993, LWA NRW 

1993). Methodische Ansätze zur biologischen Bestimmung des Trophiegrades sowie zum 

Nachweis toxischer Substanzen sind in Vorbereitung. Generell soll durch die Einführung 

von Güteatlanten eine möglichst effiziente DUrchführung von Reilaturierungs- und 
Sanierungs maßnahmen gewährleistet werden. 

Im Ansatz wurde die Idee eines Güteatlanten in einigen anderen europäischen Ländern 

bereits in der Vergangenheit umgesetzt. So werden in Frankreich schon seit längerer Zeit 

spezifische Gewässerbelastungen in separaten Karten dargestellt. Als Beispiele seien hier 

Karten zur Metallbelastung, zur Trophie sowie zur Salinität von Fließgewässern angeführt 

(AGENCE DE L'EAU RHIN-MEUSE 1986). Auch in England sind ähnliche Bestrebungen 

festzustellen. Im Rahmen einer Kartieranleitung zur Gewässerstruktur und zum -umfeld 

(River Corridors Surveys) werden ausdrücklich präzise Kennzeichnungen einzelner 

Belastungsgrößen gefordert (NRA 1992). Im Gebiet der ehemaligen DDR wurden bis 1990 

verschiedene Belastungsgrößen ebenfalls separat erfaßt (TGL 22764 1981). 

Die generelle Notwendigkeit zur spezifischen Erfassung verschiedener Belastungsformen ist 

demnach weitgehend unumstritten. Unterschiedliche Auffassungen bestehen jedoch in der 
Form der Ergebnisdarstellung. Während zum Beispiel in Deutschland und Frankreich 

verschiedene Belastungsformen jeweils in separaten Karten dargestellt werden, . sind diese 

z.B. bei der STOWA-Methode in einer Art Blockdiagramm zusammengefaßt. Andere 

Systeme stellen verschiedene Belastungsgrößen punktuell durch verschiedene Symbole 

(Rechtecke, Dreiecke etc.) dar. In der ehemaligen DDR wurden die verschiedenen Größen 

in Form von drei parallelen Bändern kartographisch dargestellt. 

Die wohl variabelste Methode der Ergebnisdarstellung wurde in den Niederlanden 

entwickelt. Hierbei handelt es sich um ein allgemeines Verfahren zur 
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Ökosystembeschreibung und -beurteilung, daß unter dem Kürzel "Amoebe" in der Literatur 

beschrieben wird (fOLKAMP et a1. 1992). Die Darstellung der" Amoebe" ergibt sich aus 

der Gegenüberstellung der heutigen Situation einer unbestimmten Anzahl von Parametern 

mit einem frei wählbaren, kreisförmig aufgetragenen Referenzzustand. Als Parameter 

können einzelne Arten, Artengemeinschaften, übergeordnete ökologische Zustände sowie 

chemisch-physikalische Meßwerte eingesetzt werden. Aus der Darstellung ist der Grad der 

quantitativen Abweichung einzelner Parameter vom Referenzzustand gut zu entnehmen. Das 

Hauptproblern bei der Anwendung dieser Präsentationstechnik besteht in der objektiven 

Definition des Referenzzustandes. 

Zusammenfassend lassen sich die derzeitigen Perspektiven und Tendenzen in der 

ökologischen Bewertung von Fließgewässern wie folgt beschreiben: In der Zukunft wird die 

Bewertung von Fließgewässern vermehrt auf die Beschreibung des ökologischen Zustandes 

ausgerichtet sein. Dabei ist die Notwendigkeit zur separaten Erfassung spezifischer 

Belastungsformen für die wasserwirtschaftliche Praxis unumstritten. Differenzen bestehen 

zwischen den verschiedenen europäischen Ländern vornehmlich bei der methodischen Aus­

gestaltung der Bewertungspraxis. 

4.6. Zusammenfassung des Kapitels 

Im Rahmen einer vergleichenden Bewertung wurden verschiedene biologische Verfahren 

zur Bestimmung der Saprobie von Fließgewässern auf ihre Eignung als Normmethode zur 

Gewässergüteklassifizierung innerhalb der Europäischen Gemeinschaft überprüft. 

Im Einzelnen waren dies der Belgian Biotic Index (BBI) für Belgien, der Indice biologique 

global normalise (IBGN) für Frankreich, der Saprobienindex für Deutschland, der K-Index 
für die Niederlande und der BMWP/ASPT-Score für England. Darüber hinaus wurden noch 

spanische und deutsche Modifikationen des BMWPI ASPT sowie der Biotic Score nach 

CHANDLERin den Vergleich einbewgen. 

Alle Methoden arbeiten auf der Basis des Makrozoobenthon. Die verschiedenen Methoden 

wurden an 292 Datensätzen aus deutschen Fließgewässern getestet. Anschließend wurden 

die daraus resultierenden Güteklassifizierungen miteinander verglichen. Dabei wurden ver­

schiedene physiogeographische Faktoren in die Auswertung einbewgen. 

Der Belgian Biotic Index (BBI) und der Indice biologique global normalise (IBGN) 
differenzieren im Vergleich mit den anderen Methoden unter mesosaproben Bedingungen 

nur unzureichend. 
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Demgegenüber liefern die übrigen Methoden annähernd vergleichbare Güte­

klassifizierungen. Dabei harmonieren Verfahren, die innerhalb der gleichen geographischen 

Region entwickelt wurden, besonders gut. 

Für den Fall einer angestrebten Transformation eines Verfahrens auf andere Uinder besteht 

die zwingende Notwendigkeit zur regionalen Anpassung des entsprechenden Verfahrens. 

Diese Aussagen läßt sich aus den Ergebnissen des durchgeführten Vergleiches klar ableiten. 

Für die Grenzziehung zwischen zwei Regionen sind dabei zoogeographische Gegebenheiten 

von herausragender Bedeutung. 

Der Umfang der notwendigen regionalen Anpassungen ist für die bearbeiteten Verfahren so 

groß, daß für die einzelnen Systeme eine Eignung als europäische Standard methode 

ausgeschlossen werden kann. Auf der Grundlage des momentanen Kenntnisstandes erscheint 

die bindende Vorgabe eines gesamteuropäischen Einheitsverfahrens daher nicht sinnvoll. 

Länder, die bereits über ein funktionierendes Klassifizierungssystem verfügen, sollten di!!ses 

beibehalten. Demgegenüber kann Ländern, die noch keine eigenständige Methode zur Güte­

beurteilung entwickelt haben, die Übernahme einer an die regionalen Bedingungen 

angepaßten Modifikation des BMWPI ASPT empfohlen werden. Die Vergleichbarkeit der 

Ergebnisse der verschiedenen Methoden sollte durch eine normierte begleitende Definition 

der angestrebten Wasserqualität gewährleistet werden. 

Unterschiedliche bzw. neu auftretende Belastungen wie die Gewässerversauerung, die 

Verbauung und der Eintrag schwer abbaubarer Substanzen sollten nicht durch integrative 

Verfahren erfaßt werden, da diese verschiedene Belastungstypen nicht differenzieren. 

5. Kieselalgen als Bioindikatoren in Fließgewassem - eine Methodenübersicht 

5.1. Allgemeines 

Diatomeen werden bereits seit langer Zeit als Bioindikatoren genutzt. Nach WHITION et 

aI. (1991) werden Aufwuchsalgen bereits seit Anfang des Jahrhunderts zur Beurteilung von 

Gewässern herangewgen. HÜRLIMANN (1992) und ROIT (1991) geben eine gute und 

aktuelle Übersicht zur Verwendung von Aufwuchsalgen und hier speziell der Diatomeen bei 

der Überwachung und Beurteilung von Fließgewässern. Eine kurze Übersicht zur 

Verwendung von Diatomeen als ßioindikatoren in Deutschland findet sich bei SCHIEFELE 

& SCHREINER (1991). HÜRLIMANN (1992) geht intensiv auf die theoretischen Grund­

lagen biologischer Indikatorsysteme ein und gibt zudem eine umfangreiche Auflistung von 

Beispielen, bei denen Diatomeen zur Lösung ökologischer Fragestellungen genutzt wurden. 

Diatomeen sind daher als Zeigerorganismen sehr gut geeignet. Durch das Vorhandensein 

einer modemen Flora (KRAMMER & LANGE-BERTALOT 1986, 1988, 1991a, 1991b) ist 
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die Bestimmung relativ einfach und reproduzierbar. Änderungen in der Wasserqualität 

werden schnell und zuverlässig angezeigt (vergl. HÜRLIMANN 1992 und nachfolgende 

Methodenübersicht). Die Probenentnahme ist einfach und wenig arbeitsintensiv. Probleme 

ergeben sich lediglich aus der Forderung nach einem spezifischen, gut definierten Habitat, 

da Diatomeen prinzipiell alle Kompartimente eines Gewässersystems besiedeln. 

KRAMMER & LANGE-BERTALOT (1986) sowie COX (1989, 1990a, 1990b, 199Oc) 

weisen auf die besondere Bedeutung von Mikrohabitaten auf die Zusammensetzung von 
Diatomeengesellschaften hin. Für den Einsatz von Diatomeen als Bioindikatoren leitet sich 

daraus die Forderung nach einer Standardisierung der Probenentnahme zwingend ab. 

Hierbei sind für alle Gewässertypen vergleichbare Substrate zu fordern. 

Entsprechend ist in der Beprobung des auf höheren Pflanzen vorkommenden Diatomeen­

aufwuchses keine geeignete Methode für Fließgewässer zu sehen, da höhere Pflanzen nicht 

in allen Fließgewässern gleichermaßen verbreitet sind. Ebenso erscheint die Beprobung von 
Sedimenten und Detritus ungeeignet, da die autochthone Herkunft des Materials nicht 

zwingend gegeben ist. Vielmehr besteht eine enge Beziehung zu den jeweiligen Abfluß­

verhältnissen. Unter den natürlichen Substraten sind Hartsubstrate wie Steine demnach noch 

am ehesten als Standardsubstrat geeignet. 

Die größten Standardisierungsmöglichkeiten bietet jedoch der Einsatz von künstlichen 

Aufwuchssubstraten, da die Substratvergleichbarkeit in allen Fließgewässertypen sicher­

gestellt ist. Zudem eröffnen sich präzise Möglichkeiten der quantitativen Beprobung sowie 
der Eingrenzung des Monitoringzeitraums. Auch wird das Problem der abgestorbenen 

Zellen in den Einzelproben minimiert. Ein Nachteil dieser Methode ist der erhöhte Arbeits­

und Zeitaufwand. Der Einsatz künstlicher Substrate erfordert immer das zweimalige 

Anfahren eines Untersuchungsplatzes für eine Probenahme, da der eigentlichen Proben­

entnahme immer die Exposition der entsprechenden Substrate vorausgehen muß. Dieser 

erhöhte Aufwand verliert erst im Rahmen von Monitoringprogrammen mit einer hohen 

Probenfrequenz an Bedeutung. Weiterhin ist in dem möglichen Verlust von exponierten 

Substraten durch Diebstahl oder Hochwasser ein weiter Nachteil dieser Vorgehensweise zu 

sehen. 

In der Literatur finden sich dennoch zahlreiche Beispiele für den Einsatz künstlicher 

Substrate bei der Bearbeitung von Diatomeengesellschaften, beziehungsweise es werden 

natürliche und künstliche Substrate miteinander verglichen (z.B. BLINN 1986, 

CATfANEO & AMIREAULT 1992, ENGELBERG 1987, FITTKAU et al. 1992, 

HOFMANN 1993), HOHN & HELLERMANN 1963, RUSHFORTH & BROCK 1991, 
SALDEN 1978, SNOEUS 1991, TUCHMAN & STEVENSON 1980). 

Die Mehrzahl der genannten Autoren stellt die Eignung von künstlichen Aufwuchs­

substraten in Zusammenhang mit Monitoringprojekten fest. Lediglich SNOEUS (1991), 
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FITIKAU et al. (1992) sowie HOFMANN (1993) geben Probleme bei der Arbeit mit 

künstlichen Substraten an. Das von FITIKAU et al. (1992) und HOFMANN (1993) 

vorgetragene Argument, wonach Diatomeengesellschaften künstlicher Aufwuchssubstrate 

in folge einer auftretenden Nährstofflimitierung immer in einem "frühen" Entwick­

lungsstadium verharren, trifft auf Fließgewässer nicht zu. Die kontinuierliche Nährstoff­

versorgung wird in lotischen Systemen durch die fließende Welle gewährleistet. 

Bei dem hier vorgenommenen Versuch einer kritischen Methodenübersicht zu den Einsatz­

möglichkeiten von Diatomeen als Bioindikatoren in Fließgewässern wurden vornehmlich 

solche Methoden berücksichtigt, die eine wasserwirtschaftliche Relevanz haben und relativ 

weit verbreitet sind. 

5.2. Methoden zur Bestimmung der Saprobie und Trophie 

Im Rahmen der Bestimmung der Wasserqualität in Fließgewässern kommt der Saprobie 

herausragende Bedeutung zu. Erst in jüngerer Zeit wird dem Problem der Eutrophierung 

von Fließgewässern größere Bedeutung zugemessen. Entsprechend existieren eine Vielzahl 

von Methoden zur Bestimmung der Saprobie, während sich nur wenige Ansätze mit der 

Trophie ~on Fließgewässern beschäftigen. Nachstehend werden die wichtigsten Verfahren 

jeweils kurz vorgestellt. 

5.2.1. Diatom Assemblage Index to organic water pollution (DAlpo) 

Der DAIpo wurde von WATANABE und Mitarbeitern in Japan entwickelt und in der Folge 

mehrfach veröffentlicht (W ATANABE et al. 1986a, 1986b, 1988). Eine komplette Arbeits­

anleitung inklusive Klassifikationsschema und Hinweisen zur Probenentnahme findet sich 

bei WATANABE et al. (1988). Danach werden die in einer Probe vorgefundenen 

Diatomeentaxa drei Artengruppen zugeordnet. Es werden saprophile, eurysaprobe und 

saproxene Taxa unterschieden. Die anschließende Indexberechnung berücksichtigt die 

relativen Häufigkeiten der verschiedenen Artengruppen und kann alternativ auf zwei Wegen 

durchgeführt werden: 

(1) 

m n 

DAlpo = 100 - I: • Si - 0,5 I: • E 

i=1 j=1 
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oder 

(2) 

p m 
DAlpo = 50 + 0,5 ( E X k - E S J 

k=l i=l 

wobei 

m 

Si: die Summe der relativen Häufigkeilen (%) der saprophilen 

i=1 Taxa von I bis m; 

n 

E E j: die Summe der relativen Häufigkeiten (%) der eurysaproben 

i=l Taxa von I bis n; 

P 
EX k : die Summe der relativen Häufigkeiten (%) der saproxenen 

i=1 Taxa von I bis p; 

bedeuten. 

Der maximale Wert des DAlpo ist 100. Nach WATANABE et al. (1988) ist die Gleichung 

(2) praktikabler, weil hier nicht so viele Arten wie bei (I) bestimmt werden müssen. Bei 

Anwendung des Saprobien systems ergibt sich das in Tabelle 29 aufgeführte 

Klassifikationsschema. 

Eigene Anwendungsversuche sowie die Arbeit von YOSHITAKE (1990) lassen auf eine 
hohe Praktikabilität der Methode schließen. 
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Tab. 29: Beziehung zwischen den Saprobiestufen und dem DAIpo 

Saprobiestufe DAIpo 

xenosaprobe Zone 100 - 85 

ß·oligo>.aprobe Zone 84 -10 

a-<>Iigosaprobe Zone 69 - 50 

fI-nltlsosaprobe Zone 49 - 35 

a-mesosaprobe Zone 34 - 20 

li-pol ysaprobe Zone 15 - 5 

a-polysaprobe Zone 4-0 

5.2.2. Differentialartenanalysen 

Die Methode der Differentialartenanalyse wurde aus der Erkenntnis heraus entwickelt, daß 

das aus der Limnosaprobität hervorgegangene Prinzip der positiven Leitfor!l1en in der 

Praxis häufig versagt. Entsprechend ersetzt das von LANGE-BERTALOT und Mitarbeitern 

entwickelte Differentialartensystem die Leitformen durch Differentialartengruppen, in denen 

jeweils Arten mit ähnlicher Toleranz gegenüber organischer Belastung zusammengefaßt 

sind. Das System selbst und seine Grundlagen sind bei LANGE-BERT ALOT & BONIK 

(1976), LANGE-BERTALOT (1978, 1979a, 1979b) sowie KRAMMER & LANGE­

BERTALOT (1986) veröffentlicht. Es werden drei Differentialartengruppen unterschieden: 

A: Differentialarten der Wassergüte II (ß-mesosaprob) und besser gegenüber III (a­

mesosaprob) und IV (polysaprob) 

B: Differentialarten der Wassergüte III (a-mesosaprob) gegenüber IV (polysaprob) 

C: Arten mit signifikanter Toleranz und teilweise Präferenz im polysaproben Milieu 

Die Korrelatiol) der Assoziationszusammensetzung mit den Saprobienstufen erfolgt nach 

empirischen Maßstäben, wobei die prozentualen Anteile der verschiedenen Artengruppen an 

der Gesellschaft die Bewertungsgrundlage darstellen: 
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Tab. 30: Bewertungsgrundlage der Differentialartenanalyse 

Güteklasse Abundanzen der Differentialarteogruppen 

IV A + B < 10%, C > 90% 

IlI-IV A + B > 10% und < 50%, C > 50% 

JII A < 10% und B > 50%, A + B > C 

I1-IlI A > 10% und< 50%, B + C < 90% 

1I A > 50% und > B + C 

Seit der Begründung des Systems wurde die praktische Anwendung von mehreren Autoren 
erfolgreich getestet, so zum Beispiel von FEIBICKE & GEIßLER (1990), HÜRLIMANN 

& SCHANZ (1988), KOBAYASI & MAYAMA (1982), MAlER & ROTT (1990), 

REICHARDT (1991) und WYGASCH (1983). Weiterhin wurde die Methode in die 

Vorschlagsliste zur ÖNORM M 6232 (1993) aufgenommen. WU (1986) wendet die 

Methode nicht explizit an, differenziert in Abhängigkeit zur Abwassertoleranz aber 

ebenfalls drei Artengruppen. 

Gegenüber der ursprünglichen Fassung wurde das Verfahren in der Zwischenzeit mehrfach 

modifiziert. HOFMANN (1987) erweiterte das oben beschriebene Klassifikationsschema für 

die Anwendung in anthropogen weitgehend unbelasteten Gewässern des Odenwaldes. Sie 
begründete eine neue Differentialartengruppe für oligosaprobe Bedingungen, in der (gegen­

über Abwasserbelastungen) hochsensible Arten zusammengefaßt sind. Den empirischen 

Maßstab zur Bestimmung der Gewässergüteklassen I und 1-11 formuliert sie wie folgt: 

Tab. 31: Erweiterung des Differentialartensystems nach HOFMANN (1987) 

Güteklasse Abundanzen der Differentialarteogruppeo 

I A + B + C < 50% 

1-11 A + B + C < 10% 

Ein System zur Bewertung des Sauerstoffgehaltes von Oberflächengewässern stellen. 

KOUWE & VAN DER AALST (1991) vor. Als Ergänzung und Weiterentwicklung der 

Differentialartenanalyse nach LANGE-BERTALOT (1979) werden 5 verschiedene 

Abstufungen hinsichtlich des Sauerstoffgehaltes unterschieden. Grundlage für die 
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Unterscheidungen sind die Differenzialartengruppierungen nach LANGE-BERTALOT. Die 

Abstufung 1 bedeutet kontinuierliche Sauerstoffsättigung, Abstufung 2 bedeutet mittlerer bis 

hoher Sauerstoffgehalt, Abstufung 3 steht für mittleren Sauerstoffgehalt, Abstufung 4 für 

geringen Sauerstoffgehalt und Abstufung 5 für sehr geringen Sauerstoffgehalt. 

Tab. 32: Klassifikationsschema nach KOUWE & VAN DER AALST (1991), Anteile der 

Artengruppen in % 

Sauerstoff - sensible wenig tole- tolerante 

abstufung Arten rante Arten Arten 

I 41 2 0 

2 44 18 5 

3 8 65 10 

4 I 15 10 

5 0 0 15 

SCHIEFELE (1987) arbeitet mit 4 Differentialartengruppen. Die Gruppe der hochsensiblen 

Arten (AA) wird dem System hinzugefügt. Abweichend zu dem von HOFMANN (1987) 

formulierten Bewertungsmaßstab kennzeichnet sie die Güteklassen 11 und besser durch 

folgende Abstufungen: 

Tab. 33: Bewertungsgrundlage nach SCHIEFELE (1987) 

Güteklasse Abundanzen der Differentialartengruppen 

1-11 AA > 10%. A > 50% > B + C 

11 AA < 10%. A > 50% > B + C 

Neben der Saprobie gewinnt die Trophie der Gewässer zunehmend an Bedeutung. Die 

Modifikation der Differentialartenanalyse nach STEINBERG & SCHIEFELE (1988a, 

1988b) ist in, der Lage, Saprobie und Trophie gleichermaßen zu indizieren. Hierzu 
erweitern sie die bereits genannten Artengruppen von 4 auf nunmehr 7 Artengruppen: 
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sst = sehr starke Verschmutzung tolerierende Arten 

st = starke Verschmutzung toleriende Arten 

= Verschmutzung toleriende Arten 

eu = eutraphente Arten 
s = verschmutzungssensible Arten 

o = oligotraphente Arten 

Unter eutraphent werden Arten verstanden, die eutrophe Verhältnisse bei gl!ter Sauerstoff­

versorgung indizieren. Demgegenüber entsprechen die oligotraphenten Arten der hoch­

sensiblen Artengruppe und differenzieren gegenüber eutrophen Bedingungen. Unter Berück­

sichtigung der relativen Häufigkeiten der verschiedenen Artengruppen wird folgendes 

Klassifikationsschema vorgeschlagen: 

Tab. 34: Klassifikationsschema nach SCHIEFELE & STEINBERG (I988a, 1988b) 

Abstufung Bewertungsmaßstab 

Trophieklasse I: 0 50%, s 10%, eu 10%, t + st + O8t < 10% 

T 11: 0 10%, s 10%, eu < 50%, I + st + O8t < 10% 

T I1I: 0< 10%, s 10%, eu 50%, t + st + 081 < 10% 

T IV: o < 10%, s < 10%, eu 50% 

Verschmutzung 1: o+s 10%, eu < 50%, t + st + O8t 10% 

V 2: o + s < 10%, eu < 50%, t + si + O8t 50% 

V 3: o + s < 10%, eU < 10%, t + si + O8t 50% 

Anwendungsversuche des Berichterstatters haben ergeben, daß der angegebene empirische 

Maßstab nicht auf alle Gewässertypen übertragbar ist. SCHIEFELE & SCHREINER (1991) 

bestätigen diese Auffassung und empfehlen die prozentualen Häufigkeitswerte für die 

verschiedenen Artengruppen weniger strikt anzuwenden. 

5.2.3. CEC-Index, I'indice CEE, Diatomic Index nach COSTE 

Die drei im Absatztitel genannten Bezeichnungen beziehen sich alle auf den gleichen 

methodischen Ansatz. Im Gegensatz zu vielen anderen Verfahren, wo ein Indexwert durch 
das Einsetzen von Daten in eine Gleichung ermittelt wird, ergibt sich der Index bei diesen 

Methoden aus der Kombination von sogenannten Haupt- und Untergruppen auf einer 

Matrix. In diesen Gruppen sind jeweils z.B. beim CEC Diatomeentaxa (insgesamt 208) mit 



-102-

ähnlichem Indikatoreigenschaften zusammengefaßt. Hierbei beinhalten die Hauptgruppen 

Taxa mit geringerem und die Untergruppen Taxa mit höherem Indikatorwert. Entsprechend 

des biologischen Befundes, d. h. der Zuordnung der untersuchten Diatomeenassoziation in 

die Haupt- und Untergruppen läßt sich ein Indexwert zwischen I und 10 aus der 

Bestimmungsmatrix entnehmen. 

Tab. 35: Matrix für den Diatomic Index (aus COSTE et al. 1991): 

I 
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Dieses in Frankreich entwickelte Verfahren wurde in einer ursprünglichen Fassung von 

COSTE (1975) vorgestellt. Seitdem wurde es mehrfach modifiziert. Umfangreiche 

Hinweise zur Probenentnahme, Probenaufbereitung und Methodenanwendung in der jeweils 

aktuellen Fassung finden sich bei COSTE (1986) sowie bei DESCY & COSTE (1990). 

Probleme bei der Anwendung dieses Verfahrens ergeben sich aus dem Umstand, daß in 

keiner der erwähnten Arbeiten ein direkter Hinweis auf den anzuwendenden Klas­

sifikationsmaßstab zu finden ist. DESCY & COSTE (1990) transformieren die ermittelten 

Indexwerte (Spannweite von I - 10) im Rahmen eines umfangreichen Methodenvergleichs 

auf Werte zwischen I bis 20. Hierbei gilt die Beziehung N = I + 1,9 D, wobei N der 

transformierte Wert zwischen I und 20 und D der ursprüngliche Wert zwischen I und 10 
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ist. Die so ermittelten Indexwerte lassen sich entsprechend des von der AGENCE DE 

L'EAU ARTOIS-PICARDIE (199Ob) angewandten Klassifikationsmusters mit 

verschiedenen Gütestufen korrelieren. 

Tab.36: Bewertungsgrundlage für den CEC-Index (nach AGENCE DE L'EAU ARTOIS­

PICARDIE 199Ob) 

Indexwert Gewässergüte 

16,0 - 20,0 keine/schwache Verschmutzung bzw. Eutrophierung 

13,5 - 16,0 mäßige Eutrophierung 

11,0 - 13,5 durchschnittliche Verschmutzung oder starke Eutrophierung 

7,0-11,0 starke Verschmutzung 

0,0 - 7,0 sehr starke Verschmutzung 

5.2.4. Saprobien indizes und ähnliche Verfahren 

Die Bestimmung des Saprobienindex ist in der praktischen Gewässergütebeurteilung von 
herausragender Bedeutung. Die Grundlagen für die Berechnung des Saprobienindex in 

seiner heutigen Form finden sich bei PANTLE & BUCK (1955) und ZELINKA & 
MARVAN (1961). Im Gegensatz zu vielen osteuropäischen Ländern (MARVAN, 1991) 

werden die Diatomeen nach der DIN 38410- TI (1990) in Deuischland nicht mehr bei der 

Berechnung des Saprobienindex berücksichtigt. 

Die Berechnung des Saprobienindex S erfolgt immer nach dem gleichen Muster. Speziell 

l;Jezogen auf Diatomeen verwenden CEMAGREF (1982, 1984), DESCY (1979), 
LECLERQ & MAQUET (1987), LECLERQ (1988), RUMEAU & COSTE (1988) und 

SLADECEK (1986) nachfolgenden Formeltyp.: 

n 

I; a jV ji j 

j=1 

S = ----"----------
n 

I; a jV j 

j=1 

a = relative Häufigkeit der Art j . 
= saprophile Valenz der Art j 

v = Indikationsgewicht der Art j 
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Die aus diesen Arbeiten resultierenden Indizes/Verfahren unterscheiden sich vor allem in 

der Anzahl der berücksichtigten Taxa sowie der saprobielIen Valenz und Gewichtung der 
verschiedenen Arten. 

Von den genannten Arbeiten sind vor allem die von DESCY (1979) und SLADECEK 

(1986) hervorzuheben, da sie jeweils komplette Artenlisten und methodische Arbeits­

hinweise enthalten sind. Zudem sind diese Arbeiten leicht zugänglich. 

Der "L'indice generique" (RUMEAU & COSTE 1988) ist interessant, weil er sich auf die 

Bestimmung von Gattungen und Untergattungen beschränkt und daher eine hohe 

Praktikabilität vermuten läßt. 

5.2.5. Trophieindizes 

Die unter diesem Absatz aufgeführten Verfahren zur Bioindikation der Trophie von Fließ­

gewässern sind hinsichtlich des wissenschaftstheoretischen Hintergrunds "nur schwer 

einzuordnen. Sie stehen ansatzbedingt zwischen den Differentialartenanalysen und einer 

Indexberechnung nach der Formel zur Berechnung des Saprobienindex. 

Aktuell wurden zwei Verfahren zur Trophiebestimmung vorgelegt. Die Arbeit von 

HOFMANN (1993a) ist vornehmlich zur Bestimmung der Trophie im Litoralbereich von 

stehenden Gewässern vorgesehen. Allerdings kann der Ansatz auch auf gestaute Fließ­

gewässer ausgedehnt werden, so daß die Erwähnung der Methode an dieser Stelle 

gerechtfertigt ist. Kernstück der Methode ist ein ArtenkataJog, in dem - ähnlich wie beim 

Saprobiensystem - den verschiedenen Taxa empirisch abgesicherte "Trophiewerte" sowie 

Gewichtungswerte zugeordnet sind. Diese Daten können direkt in die klassische PANTLB­

BUCK-Formel eingesetzt werden. Aus der nachfolgenden Berechnung resultiert der 

Trophieindex, wobei bestimmte Indexbereiche spezifischen Trophiestufen zugeordnet sind. 

Tab. 37: Empirischer Maßstab für die Ermittlung des Trophiestatus nach HOFMANN 

(I 993a) 

Indexbereich Trophiestatus 

1,00-1,99 "oligotroph 

2,00-2,49 oligo-/mesotroph 

2,50-3,49 mesotroph 

3,50-3,99 meso-/eutroph 

4,00-5,00 eutroph 
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Der Trophieindex nach SCHIEFELE & KOHMANN (1993) ist dagegen speziell für die 

Trophiebestimmung in Fließgewässern konzipiert worden. Auch hier wird die PANTLE­

BUCK-Formel verwendet. Allerdings existiert ein völlig eigenständiger Taxakatalog sowie 

eine eigene Zuordnung der Trophiestufen: 

Tab. 38: Zuordnung der trophischen Stufen (TS) zum trophischen Diatomeenindex (TDI), 
den Indexparametern (I-Parameter), dem trophischen Zustand und dem Grad der 

Nährstoffbelastung (aus SCHIEFELE & KOHMANN 1993) 

TS TDI I-Parameter trophischer Zustand Nährstoffbelastung 

I 1,0-1,4 1,0 oligotroph unbelastet 

1,5 1,5-1,8 1,5 oligo-/mesotroph schwach belastet 

2 1,9-2,2 2,0 mesotroph deutlich belastet 

2,5 2,3-2,7 2,5 meso-/eutroph kritisch belastet 

3,0 2,8-3,1 3,0 eutroph auffallend belastet 

3,5 3,2-3,5 3,5 eu-Ihypereutroph stark belastet 

4 3,6-4,0 4,0 hypereutroph sehr stark belastet 

Der TDI nach SCHIEFELE & KOHMANN (1993) kann auf der Basis von zwei Eichungen 

berechnet werden. In dem einen Fall wurden die trophischen Valenzen an dem Phosphat­

gehalt der Untersuchungsgewässer berechnet, in dem anderen Fall wurden die Phosphat­

und Stickstoffgehalte berücksichtigt. 

Beide Verfahren bedürfen noch der praktischen Überprüfung. Zudem schränken 

SCHIEFELE & KOHMANN (1993) den Anwendungsbereich für ihren Index auf vornehm­

lich eutrophe Verhältnisse ein, da die Eichung ausschließlich unter solchen Bedingungen 

erfolgte. Demgegenüber berücksichtigt das Verfahren nach HOFMANN (l993a) stärker 

oligotrophe Verhältnisse. 

5.2.6. Diversitatsindizes 

In der Literatur finden sich immer wieder Beispiele für Arbeiten in denen versucht wurde, 

Diversitätsindizes auf der Basis von Diatomeengesellschaften mit Gewässerverschmutzungen 

zu korrelieren (z.B. KAWECKA 1980, LOBO & KOBAYASI 1990, NATHER KHAN 

1991, STEVENS ON 1984). VAN DAM (1982) und auch SULLIVAN (1986) diskutieren 

den Einsatz dieser Indizes in der praktischen Gewässergütebeurteilung kritisch. In Über­

einstimmung mit einigen der. genannten Autoren bezeichnen sie wiche Diversitäts- und 



-106-

Gleichheitsindizes als ungeeigneten methodischen Ansatz zur Feststellung der 

Gewässergüte. 

5.2.7. Methode DESCY & COSTE (1990) 

Bei der Arbeit von DESCY & COSTE (1990) handelt es sich nicht um eine neue eigen­

ständige Methode zur Bestimmung der Gewä8sergüte. Vielmehr beinhaltet die Arbeit einen 

umfangreichen Vergleich von verschiedenen methodischen Ansätzen. Dieser Methoden­

vergleich ist zudem überwiegend erfolgreich in verschiedenen europäischen Regionen 

durchgeführt worden. Insgesamt werden 6 verschiedene (bereits angesprochene) Indizes 

IMethoden (SPIIIPS = CEMAGREF 1982 & 1984, GDI = RUMEAU & COSTE 1988, 

DES = DESCY 1979, SLA = SLADECEK 1986, ILM = LECLERQ & MAQUET 1987, 

CEC = COSTE 1986 bzw. DESCY & COSTE 1990) miteinander verglichen. 

Besonders interessant an diesem Vergleich ist hierbei die Entwicklung einer PC­

kompatiblen Software ["CO.CA.IN." (Comptages et Calculs D'Indizes Diatomiques) -

Update in der Version 1.3 vom Juli 1992], die es erlaubt, entsprechende Indexberechnungen 

parallel für eine Probe durchzuführen. Durch die Transformation aller berechneten Index­

werte auf Zahlen zwischen I und 20 ist ein direkter Vergleich der Indizes untereinander 

möglich. Gleichzeitig eröffnet sich die Möglichkeit, verschiedene Indizes dem gleichen 

Klassifikationsschema zuzuordnen. 

Ein solches allgemein und überregional gültiges Klassifikationsschema liegt aber derzeit 

noch nicht vor. Weiterhin haben sich beim Probelauf von CO.CA.IN durch den Bericht­

erstatter einige Probleme ergeben, da das Programm auf dem verwendeten IBM-PC nicht 

korrekt arbeitete und keine Indexberechnungen durchführte. Zudem ist die Dateneingabe 

nicht optimal gelöst und wenig benutzerfreundlich. 

5.3. Methoden zur Bestimmung des Salzgehaltes 

Die Nutzung von Diatomeen zur Bestimmung des Salzgehaltes von Binnengewässern hat 

bereits eine lange Tradition. Das ursprünglich von KOLBE (1927) entwickelte Halobien­

system der Diatomeen wurde von HUSTEDT (1957) modifiziert. Dabei wurden die 

verschiedenen Diatomeenspecies/-taxa in mehrere Halobiengruppen eingeteilt, die typisch 

für verschiedene Salzkonzentrationen sind. Es wird unterschieden zwischen: 

http:CO.CA.IN
http:CO.CA.IN
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l.Polyhalobien: Salzgehalt 300/00 und höher (euryhaline Arten unterschreiten auch 300/(0) 

2. Mesohalobien: 
a) Euryhaline Mesohalobien: Salzgehalt etwa 0,2 -' 300/00 

b) a-Mesohalobien: Arten des "unteren" Brackwassers, NaCI- Minimum etwa 100/00• 

c) ß-Mesohalobien: Arten des "oberen" Brackwassers, Salzgehalt etwa 0,2°/00 bis 

etwa 100/00• 

3.0ligohalobien: 
a) Halophile Diatomeen 

b) Indifferente Diatomeen 

4.Halophobe (haloxene) Arten. 

Über diese Artengruppierung hinaus existiert kein weiterer Klassifikationsmaßstab für die 

Zuordnung des Gewässertypus. 

SIMONSON (1962) kombinierte das oben beschriebene Halobiensystem nach HUSTEDT 

mit dem Ansatz von EKMAN (1953) und erweiterte es nur unwesentlich. Über die 

Beschreibung der autökologischen Valenzen einzelner Arten hinaus ist aber auch in dieser 

Arbeit kein überschaubarer Ansatz zur Klassifizierung/Typisierung gegeben. 

Sehr viel anwendungsbewgener ist die Klassifizierung der Binnengewässer auf der Grund­

lage des Halobienindex nach ZIEMANN (1971, 1981, 1991). Dieses Verfahren baut auf 

dem Halobiensystem nach KOLBE und HUSTEDT auf. Der Halobienindex wird wie folgt 

berechnet: 

I:hH-I:h x 
H = ------------ • 100 

I:h 

Hierbei ist I: h H die Summe der Häufigkeit aller salzanzeigenden Arten, I: h x die Summe 

der Häufigkeiten aller salzmeidenden Arten und I: h die Summe der Häufigkeiten aller 

vorgefundenen Arten. 

Indexwerte um 0 sind kennzeichnend für typischeS Süßwasser, negative Werte kennzeichnen 

salzarme und positive Werte zunehmend salzreiche Gewässer. Hierbei ist die Grenze zu 

mesohaloben Verhältnissen bei einem Indexwert von 30 und zu polyhaloben Bedingungen 

bei Werten> 75 anzunehmen. 

Weiterhin veröffentlichte SNOEUS (1989) eine "Checkliste" von 294 Diatomeentaxa, die 

hinsichtlich ihrer Verbreitung in Süßwasser-, Brackwasser- und Meeresformen unter­

schieden werden. PräZise Angaben zur Klassifikation entsprechender Gewässertypen sind 

aber leider in der Arbeit nicht enthalten. 
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In der Literatur finden sich für die genannten Vorgehensweisen zahlreiche Anwendungs­

beispiele. Exemplarisch seien hier folgende Arbeiten genannt: ]AHN & WENDKER 

(1987), SCHEELE (1955), SCHEELE (1956), SCHENK (1979) und WYGASCH (1985). 

KALBE (1980) gibt eine kurze zusammenfassende Übersicht zu den verschiedenen 

Methoden. 

5.4. Methoden zur Bestimmung der Gewässerversauerung 

Diatomeen werden in der Paläolimnologie als zuverlässige Indikatoren zur pH­

Rekonstruktion von stehenden Gewässern eingesetzt. Hierbei kommt der Einteilung der ver­

schiedenen Diatomeenspecies in pH-Präferenzgruppen (acidobionte, acidophile, indif­

ferente, alkaliphile und alkalibionte Arten) durch HUSTEDT (1938/1939) grundlegende 
Bedeutung zu. In Verbindung mit diversen Indexrechnungen und anderen statistischen 

Auswertungsverfahren kann dem pa1äölimnologischen Einsatz dieser Organismengruppe 

durchaus Methodenrang zugesprochen werden. 

Einen guten historischen Überblick zu dieser Thematik geben BATTARBEE et al. (1986). 

Neuere Entwicklungen auf diesem Gebiet werden von BIRKS et al. (1990) aufgezeigt. Für 

den deutschsprachigen Raum ist die Arbeit von ARZET (1987), der den Index B nach 

RENBERG & HELLBERG (1982) auf mitteleuropäische Verhältnisse überträgt, von 

herausragender Bedeutung. 

Gegenüber der angesprochenen, weitverbreiteten Anwendung von Diatomeen in der Paläo­

limnologie existieren nur relativ wenige Arbeiten, die sich mit Kieselalgen in sauren Fließ­

gewässern beschäftigen. 

MARKER (1976) vergleicht die Biomassenentwicklung zwischen verschiedenen kleinen 

Kalk- und Weichwasserbächen. Analog zu den bei MAURICE et al. (1987) auf 

Chlorophyceen und Cyanophyceen beschränkten Ergebnissen findet er bei niedriger 

Alkalinität und niedrigem pH reduzierte Biomassen in Weichwasserbächen. Es besteht 

Übereinstimmung zu den schon klassischen Ergebnissen aus Experimenten von PATRICK 

et al. (1968), die drastische Veränderungen in der Gesellschaftsstruktur und der Biomasse in 

Verbindung mit niedrigen pH-Werten aufzeigen. 

Weiterhin beschäftigen sich ALLES et al. (1991), BAUER et al. (1987), BESCH et al. 

(1972), BERGE (1982), CORING (1988, 1989, 1990, 1993), DAHINTEN (1991), 

HOFMANN (1987), ROUND (1991), PUTZ (1988), SCHREINER (1989, 1990), 
STEINBERG & PUTZ (1991), STEINBERG et al. (1989), ZIEMANN (1975) und 
ZlEMANN (1986) mit Diatomeen in sauren Fließgewässern. 
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Die Mehrzahl dieser Arbeiten beinhaltet lediglich die deskriptiven Veränderungen innerhalb 

von Diatomeenassoziationen unter sauren Bedingungen, wobei die - teilweise modifizierten 

- Hustedt'schen pH-Präferenzgruppen regelmäßig aufgenommen werden. Möglichkeiten zur. 

Bioindikation der GewässeIVersauerung, die den qualitativen AnsprOchen einer praktikablen 

Methode genügen, sind nur in wenigen Arbeiten enthalten. 

So kritisieren ALLES et al. (1991) die pH-Präferenzgruppen nach Hustedt und ordnen die 

in sauren und dystrophen Gewässern häufig dominierenden Eunotiaspecies 4 verschiedenen 

Artengruppen zu. Hierbei sollen 3 Artengruppen Indikatoren für wirksame Puffersysteme 

beinhalten, während sich die vierte Artengruppe aus Indikatoren für anthropogene 

Versauerungserscheinungen zusammensetzt. Weiterhin geben die Autoren für einige Arten 

eine Zusammenfassung der Indikatoreigenschaften, wonach zum Beispiel anthropogene 

Waldkalkungen durch entsprechende Indikatoren angezeigt werden. Ein Klassifikations-· 
schema, in dem vorhandene Versauerungsgradienten zutreffend voneinander abgegrenzt 

werden können, fehlt in der Arbeit. Auf der Grundlage der bisher publizierten Daten ist die 

Praktikabilität der Methode noch nicht gegeben. 

CORING (1988, 1989, 1990) vergleicht die Kieselalgengesellschaften versauerter und 

unversauerter Bergbäche des Harzes miteinander. Neben einem Rückgang im Artinventar in 

versauerten Gewässern werden pH-abhängige strukturelle Änderungen in der Zusam­
mensetzung von Kieselalgengesellschaften beschrieben. Weiterhin werden für einige häufige 

Species wlI-chstumslimitierende pH-Toleranzgrenzen genannt, die zur Beurteilung der 

Versauerungssituation ·genutzt werden können. Den AnsprOchen einer praktikablen Methode 

wird diese Vorgehensweise jedoch nicht gerecht. Demgegenüber stellt der Autor in jüngeren 

Arbeiten (CORING 1993a, 1993b) einen praktikablen Ansatz zur Bestimmung des Säure­

grades in Fließgewässern vor. In Anlehnung an BRAUKMANN (1993) werden in diesem 

Ansatz insgesamt 5 Säurezustandskategorien (Kat. I "permanent neutral-alkalisch" - Kat. V 

"permanent stark sauer") definiert. Zu diesen Säurezuständen werden jeweils typische 

Gesellschaftszusammensetzungen beschrieben. Ein empirisches Klassifikationsschema 

ordnet die prozentualen Anteile der Hustedt'schen pH-Präferenzgruppen den verschiedenen 

Säurezuständen zu. Weiterhin wurde als Hilfsmittel ein Schlüssel zur Bestimmung des 

Säurezustandes formuliert, der darüber hinaus auch huminsaure Einflüsse im Gewässer­

umfeld differenziert. 
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Tab. 39: Klassifikationsschema zur Bestimmung des Säurezustandes von Fließgewässern 

(aus CORING 1993) 

Säurezustand. 

Kategorie: 

Kat I 

Kat II 

Kat 111 

Kat IV 

Kat V 

Abundanzen der pH-Präferenzgruppen 

AC & ae < 10%. eire 30 - 60%. alk 30 - 80% 

AC & sc < 10%. eire 50 - 90%. aIk < 10 - 50% 

AC < 20%. sc 5·50%. eire 30 -70%. alk< 20% 

AC 15 -70%. sc 5 - 50%. eire 10 - 40%. alk< 10% 

AC 20 - 90%. ae 10 - 70%. eire< 10%. alk < 5% 

DAHINTEN (1991, 1993) entwickelte einen sehr ähnlichen Ansatz. Ihre "Gesell­

schaftstypensystem" unterscheidet ebenfalls zwischen 5 SäurezustandskIassen (0-4), wobei 

die Klasse "3" jedoch in insgesamt 3 Zwischenstufen aufgesplittet wird. Auf diese Weise 

soll der besonders interessante Bereich der episodisch/periodisch sauren Gewässer besonders 

berücksichtigt werden. Weiterhin werden auch hier dystrophe Bedingungen gesondert 

ausgewiesen. Kernstück der Methode ist - analog zu dem System nach CORING 1993a) -

die Beschreibung von typischen Gesellschaftszusammensetzungen. Aus dem Vergleich 

dieser Assoziationszusammensetzungen mit denen aus analysierten Proben, kann der Säure­

zustand eines Fließgewässers abgeleitet werden. 

Neben den oben beschriebenenen Gesellschaftstypensystemen entwickelte SCHREINER 

(l990a, 1990b) - zitiert in HOFMANN (l993b) - ein Toleranzstufen-System, daß die 
Klassifikation auf der Basis der Parameter pH-Wert, Sulfat-, Aluminium- und DOC-Gehalt 

ermöglicht. Dazu werden aussschließlich Arten (insgesamt 43 Indikatorarten) berück­

sichtigt, die in einer Probe eine Häufigkeit von mehr als iO% erreichen. Der Versauerungs­
grad leitet sich im Wesentlichen aus dem Vorhanden sein der Art mit der geringsten 

Toleranz gegenüber hohen Konzentrationen der ausgewählten Parameter her. 

Nach HOFMANN (l993b) ist das Toleranzstufensystem in seiner vorliegenden Form als 
Verfahren zur biologischen Indikation der Gewässerversauerung nicht geeignet. Dieses 

Ergebnis leitet sich aus Anwendungsversuchen an Datensätzen ab, die im Rahmen des ECE­

Monitoringprogramms in deutschen Fließgewässern erhoben wurden. In diesem 

Zusammenhang schreibt HOFMANN (l993b) den beiden oben genannten Gesellschafts­

typensystemen (CORING 1 993a, DAHINTEN 1991, 1993) eine hohe Indikations­

genauigkeit zu. Dabei ist das Verfahren nach CORING zudem durch eine hohe 

Anwenderfreundlichkeit gekennzeichnet. 

http:AC20-90%.ae
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In den Arbeiten von STEINBERG & PUTZ (1991), STEINBERG et al. (1989), 

SCHREINER (1989) und PUTZ (1988) wurde versucht, den Index B nach RENBERG & 
HELLBERG (1982) beziehungsweise nach ARZET (1987) auf Fließgewässer anzuwenden. 

Daneben wurden noch weitere statistische Verfahren auf ihre Eignung geprüft. Da alle hier 

genannten Arbeiten einer Arbeitsgruppe entstammen, ist davon auszugehen, daß die zeitlich 

jüngste Arbeit (STEINBERG & PUTZ 1991) den aktuellen Erkenntnisstand dieses Ansatzes 

wiedergibt. 

Danach sind Diatomeen hervorragende Indikatoren für versauerte Fließgewässer , die die 

Summe aller im Gewässer biologisch aktiven Säuren. anzeigen. Die aus den Kiesel­

algengesellschaften errechneten pH-Werte können den Gewässer-pH mit mehrmonatiger 

Verzögerung wiedergeben. An dieser Stelle bleibt anzumerken, daß die Existenz solcher 

mehrmonatigen VeTZÖgerungserscheinungen in der Zwischenzeit von verschiedenen Autoren 

(CORING 1991, 1993a, HOFMANN 1993b) in Zweifel gezogen wird. 

Methodenbedingt ergibt die Indexanwendung immer nur einen berechneten pH-Wert, ohne 

daß zwischen anthropogen versauerten und natürlich sauren Gewässern unterschieden 

werden kann. Entsprechend kann aus dem Ergebnis der Indexberechnung der Prozeß der 

Gewässerversauerung nicht abgeleitet werden. Weiterhin fehlen Hinweise auf Abstufungen, 

ab wann ein -Gewässer als versauert beziehungsweise geschädigt anzusprechen ist. 

Desweiteren wird die Berechnung eines fixen pH-Wertes den natürlichen Verhältnissen in 

Fließgewässern nicht gerecht, da in lotischen Systemen immer von einer vorhandenen, zeit­

und ereignisbezogenen Schwankungsbreite im pH-Regime ausgegangen werden muß. 

HOFMANN (l993b) macht im Rahmen eines Methodenvergleiches deutlich, daß solche 

Indexverfahren für Monitoringprogramme in Fließgewässern ungeeignet sind. 

ZIEMANN (1975, 1986) stellt eine Beziehung zwischen dem durch den Halobienindex H 

ermittelten Salzgehalt und der Wasserstoffionenkonzentration in Quell- und Fließgewässern 

des Thüringer Waldes her. Hierbei wird jedoch lediglich der Zusammenhang zwischen 

Wasserstoffionen- und Bikarbonatkonzentration erfaßt, so daß die Vorgehensweise für 

mineralsaure Gewässer ungeeignet ist. Entsprechend kann der Halobienindex nicht zur 

flächendeckenden Bestimmung vorhandener Gewässerversauerungen genutzt werden. 

5.5. Arbeiten zu diversen Fragestellungen 

Unter diesem Absatz werden sehr verschiedene "Methoden" zur Beurteilung von speziellen 

Problemfeldern kurz vorgestellt. Hierbei handelt es sich zumeist um Gewässerbelastungen 

bzw. Arbeitsfelder, denen im Rahmen der allgemeinen Gewässergüteüberwachung keine 

Bedeutung zukommt. Auch fehlen häufig Klassifikationsschemata. 
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KA WECKA (1990) arbeitete über die Besiedlungsunterschiede bei sessilen Algen im 

Vergleich von natürlichen und abflußregulierten Bergbächen. In diesem Zusammenhang 

stellte sie höhere Biomassen der Diatomeen in regulierten Gewässerverläufen fest. 

PIPP & ROIT (1992) machen Angaben zur ökologischen Wertigkeit österreichischer Fließ­

gewässer anhand des Algenaufwuchses. In diesem Zusammenhang entwickelten sie eine 

regionale, auf Österreich beschränkte Fließgewässertypisierung. Methodisch wird zwischen 

einer Gesamtartenanalyse (alle AIgentaxa) und einer auf die Kieselalgenbesiedlung 

beschränkte Vorgehensweise unterschieden. Die Berücksichtigung möglichst aller Arten 

führt zu den eindeutig besseren Ergebnissen. 

Über den Einfluß gelöster Schwermetalle auf benthische Diatomeen arbeiteten 

RUSHFORTH et al. (1981). Die entsprechende Arbeit beschränkt sich jedoch auf die 

Herausstellung einzelner Indikatorarten für hohe beziehungsweise niedrige Metal)­

konzentrationen. Ein praktikables Kiassifikationsschema fehlt. 

SCHARF (1984) formuliert eine Methode zur Bestimmung des Reinigungs- bzw. Abbau­

grades von Kiäranlagenwässem. Entsprechend der bestehenden obligaten oder fakultativen 

Stickstoffheterotrophie beziehungsweise der Autotrophie werden bestimmten Dia­

tomeenarten Indikationswerte zwischen 0 und 6 zugeordnet. Entsprechend einer Index­

berechnung (I = h· I), in die neben dem Indikationswert (I) auch die summierten Häufig­

keiten (h 1100) der verschiedenen Species eingehen, ergibt sich ein steigender Index mit 

zunehmender Ablaufqualität beziehungsweise zunehmendem Mineralisierungsgrad der 

Kläranlagenabwässer . 

Ebenfalls über KIäranlagenabwässer arbeitete FESEL (1984). Er unterscheidet verschiedene 
Kieselalgenassoziationen, die biologisch gut gereinigte Abwässer, Abwässer mit mäßiger bis 

mittelstarker Restbelastung und Wässer mit starker bis sehr starker Restbelastung 

kennzeichnen. Die Möglichkeit eines Differentialartensystems wird diskutiert, jedoch nicht 

weiter formuliert. Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wird auf die detaillierte 

Beschreibung der entsprechenden Zeigerassoziationen sowie die Auflistung der ver­

schiedenen. Differentialarten verzichtet. 

HARDWICK et al. (1992) bearbeiteten den epiphytischen Diatomeenbewuchs im Verlauf 

eines regulierten Flußsystemes. Sie fanden deutliche Änderungen in der Assoziations­

zusammensetzung sowie der maximalen Zelldichte in Abhängigkeit zur Gewässertiefe. 
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Die Zusammensetzung von Diatomeengesellschaften entlang eines Temperaturgradienten 

war Gegenstand der Arbeit von VINSON & RUSHFORTH (1989). Hierbei stellten sie 

stenothermale und eurythermale Diatomeenspecies heraus. Der bearbeitete 

Temperaturgradient reichte - bei geringer räumlicher Entfernung von einer warmen Quelle -

von 40' C bis 8' C. Die Übertragbarkeit der Erkenntnisse auf klassische Fließgewässer 

erscheint daher problematisch. 

NÖRPEL (1989) versucht den Renaturierungserfolg in Hochmoorgebieten durch 

Diatomeenassoziationen zu dokumentieren. Er unterscheidet Hoch- und Niederrnoorarten 

und stellt Tabellaria flocculosa als Indikator für sickerndes und fließendes Wasser heraus. 

Abschließend sei an dieser Stelle noch auf die Arbeit von V AN DAM et al. (im Druck) 

verwiesen. In diesem Aufsatz wird zwar keine spezielle Methode vorgestellt, jedoch enthält 

er eine codierte Liste mit ökologischen Indikatorvalenzen für eine Vielzahl von Dialomeen­

taxa. Diese Liste soll in Kürze auch auf Diskette erhältlich sein und vereinfacht die 

Sammlung autökologischer Informationen über einzelne Taxa erheblich. 

6. Kurzfassung 

In dem vorliegenden Bericht wurde versucht, die derzeit in Europa verwendeten 

biologischen Untersuchungsmethoden für FließgewäsSGr einer vergleichenden Bewertung zu 

unterziehen. 

Im Rahmen einer intensiven Literaturarbeit wurden die Organismen der Zoozönosen des 

Makrobenthon als jene Bioindikatoren erkannt, die in der wasserwirtschaftlichen Praxis eine 

breite Anwendung finden. Daneben wurden die Diatomeen sowie die Ciliaten als geeignete 

Zeigerorganismen herausgestellt. Für die Diatomeen wurde eine Methodenübersicht 

erarbeitet, aus der die Anwendungsgebiete von Diatomeen als Bioindikatoren erkennbar 

sind. 

Weiterhin wurden die Bewertungskriterien der Wasserwirtschaftsverwaltungen 

verschiedener europäischer Staaten miteinander verglichen. Die Überwachung der 

Gewässergüte obliegt länderspezifisch unterschiedlichen Verwaltungsebenen. Die 

verwendeten Bewertungskriterien sind ebenfalls unterschiedlich definiert. Die bestehende 

Bandbreite reicht. von nutzungsbewgenen bis zu biologisch-ökologisch ausgerichteten 
Kriterien. Allerdings erfassen die konkurrierenden Klassifikationssysteme übereinstimmend 

primär die Belastung der Gewässer mit organischen, leicht abbaubaren Substanzen. 

Aufgrund der beschriebenen Sachlage erscheint eine Harmonisierung der Gewässerüber­

wachung in den Staaten der Europäischen Union durch formale Anpassungen innerhalb der 

bestehenden Systeme ausgeschlossen. Zur Realisierung einer solchen 
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Harmonisierung ist die Neuformulierung von Güteklassen zwingend erforderlich. 

Aus dem Vergleich der in Europa häufig verwendeten biologischen Untersuchungsmethoden 
zur Bestimmung der saprobielIen Belastung von Fließgewässern (BBI, IBGN, SI, K-Index, 
BMWP/ASPT) geht die prinzipielle Eignung dieser Methoden klar hervor. Allerdings 
bestehen teilweise erhebliche Unterschiede in der quantitativen Abschätzung der Belastungs­
größe. So differenzieren der Belgian Biotic Index und der Indice biologique global 
normalise im direkten Vergleich mit anderen Verfahren unter mesosaproben Bedingungen 
nur unzureichend. Demgegenüber liefern die übrigen Methoden annähernd vergleichbare 
Bewertungen, wenngleich einzelne Güteklassifizierungen auch hier mitunter um ein bis zwei 
Stufen voneinander abweichen. 

Die Abweichungen sind zumindest teilweise in regional unterschiedlichen autökologischen 
Ansprüchen und Einschätzungen der saprophilen Valenz einzelner Indiaktorarten/-gruppen 
begründet. Entsprechend verlangt die Transformation eines Verfahrens auf andere geo­
gaphische Regionen qualitative Anpassungen. Dabei müssen zoogeographische 
Gegebenheiten besonders berücksichtigt werden. 

Ausgehend vom momentanen Kenntnisstand ist daher die Einführung einer vorhandenen 
Methode als europaweit gültigen Standardmethode ausgeschlossen. Vielmehr sollten 
Länder, die bereits über ein funktionierendes System zur biologischen Gewässer­
untersuchung verfügen, dieses beibehalten. Anderen Staaten kann zur biologischen 
Bestimmung der saprobielIen Fließgewässerbelastung die Übernahme einer an die 
regionalen Bedingungen angepaßten Modifikation des BMWPI ASPT empfohlen werden. 

Die europaweite Vergleichbarkeit der verschiedenen Methoden sollte durch die Anpassung 
der Verfahren an eine normierte Definition der angestrebten Wasserqualität sichergestellt 
werden. 

Weitere beziehungsweise neu auftretende Formen der Gewässerbelastung, wie zum Beispiel 
die Gewässerversauerung oder der Gehalt an toxischen Substanzen, sollten jeweils durch 
eigenständige Verfahren erfaßt werden. Gegenüber integrativen Verfahren bieten solche -
auf spezifische Belastungen ausgerichtete - Methoden die Möglichkeit der Differenzierung 
einzelner Stressoren und liefern damit wertvolle Informationen für Fachbehörden, die für 
die Sanierung beziehungsweise Revitalisierung von Fließgewässern verantwortlich sind. 
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Liste weiterer Verfahren zur biologischen GewässergOteklassifizierung (die Mehrzahl der 

genannten Methoden wird in der wasserwirtschaftlichen Praxis nicht oder nicht mehr 

verwendet). 

Trent Biotic Index (WOODIWISS 1964) 

Biotic Index (VERNEAUX & TUFFERY 1964) 

Saprobienindex (PANTLE & BUCK 1955) 

GOtelängsschnitt (KNÖPP 1955) 

Verfahren nach WURTZ (1955) 

Biotic Index nach BECK (1955) 

Makroindex nach PERRET (1977) 

Karlsruher Methode (SCHMITZ 1969) 

Kopplungsanalyse nach BUCK (1974, 1986, ALF & BUCK 1993) 

Produktionsquotient P/Q (FRUTIGER 1986) 

Gammarus/Asellus Verhältnis (WATTON & HAWKES 1984) 

Oligochaetenverfahren (LAFONT 1984) 

Chironomiden Index (BAZERQUE et al. 1989) 

Chironomiden Verfahren (WILSON & MCGILL 1977) 

Kombination von Ähnlichkeitsindices (GUHL 1987) 

Trent Index (ANDERS ON 1984) 

MAPOS (1974/15) 

Lincoln Quality Index (Extence et al. 1987) 

RETI Index (SCHWEDER 1992) 

RHEO INDEX (BÖTTGER 1986) 

Index nach FJERDINGSTAD (1964) 

Biotic Index (CHUTTER 1972) 
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Seit 1. April 1994 sind bisher folgende "Materialien" des Landesumweltamtes NRW erschienen: 

Der Dynamische Daphnientest 
- Erfahrungen und praktische Hinweise­
Essen: Landesumweltamt NRW 1994.44 S. 

2 Umsetzung der TA-Siedlungsabfall bei Deponien 
2. Abfallwirtschaftliches Fachgespräch 
Essen: Landesumweltamt NRW 1994.99 S. 

3 Verwertung von Elektro- und Elektronikgeräten 
Essen: Landesumweltamt NRW 1994. 153 S. 

4 Einsatz alternativer Baustoffe in Abdichtungssystemen 
Essen: Landesumweltamt NRW 1994.91 S. 

5 Einwicklung im Bereich der SonderabfallenlSorgung _ 
Essen: Landesumweltamt NRW 1994.39 S. 

6 Ökologische Auswirkungen von Fischteichen auf Fließgewässer 
Essen: Landesumwc1tamt NRW 1994.208 S. 

7 . Ökologische Effizienz von Renaturienmgsmaßnahmen an Fließgewässern 
Essen: Landesumweltamt NRW 1994.462 S. 

8 Vermeidung von Bunkerbränden in Abfallverbrennungsanlagen mit Hilfe 
der Infrarot-Thermographie 
Essen: Landesumweltamt NRW 1995. 53 S. 

9 Prozeßleittechnik in Anlagen der chemischen Industrie­
Anlagenschutz und sicherheilSrelevante Komponenten 
Essen: LandesumweltamtNRW 1995. 119 S. 

10 SicherheilStechnische Hinweise und Anforderungen an Abschott- und 
Entlastungssysteme aus der Sicht der Stör fall-Verordnung 
Essen: Landesumweltamt NRW 1995.40 S. 

11 Literaturstudien zum PCDD/F-Transfer vom Boden in die Nahnmgskette 
Essen: Landesumweltamt NRW 1995. 149 S. 

12 Die verlust- und kontaminationsfl"eie Probenahme und -vorbereitung 
von Wässern und FeslStoffen 
Essen: Landesumweltamt NRW 1995.203 S. 

13 _ Essener Verfahren zur Bewertung von AltlastenverdachlSl1ächen 
- Erstbewertung und nOimierte Charakterisierung-
Essen: Landesumweltamt NRW 1995,66 S. 

14 Optimierung der thermischen Behandlung organischer chlorhaitiger 
Problemabfalle 
Essen: Landesumweltamt NRW 1995, 132 S. 

15 EnlSorgungsbericht 1993 über Sonder- und Massenabfalle in NRW 
Essen: Landesumweltamt NRW 1995.75 S. 

15.00 DM 

15.00 DM 

20.00 DM 

15.00 DM 

15.00 DM 

25.00 DM 

28.00 DM 

15.00 DM 

20.00 DM 

15.00 DM 

25.00 DM 

28,00 DM 

15.00 DM 

25.00 DM 

20,00 DM 

Vertrieb: Landesumweltamt NRW • Postfach 102 363 • 45023 Essen 
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16 Begleitende meßtechnische Etfolgskontrolle bei der Sanierung 
einer Textilreinigungsanlage 
Essen: LandesumweItamt NRW 1995,60 S. 

17 Ausgewählte Untersuchungsergebnisse der halbtechnischen Versuchskläranlage 
- Untersuchungen zur Stickstoffelimination -
- Praxiserprobung von Online-Meßtechnik-
Essen: Landesumweltamt NRW 1995, UO S. 

18 Vergleich verschiedener europäischer Untersuchungs- und Bewertungs­
methoden für Fließ gewässer 
Essen: LandesumweItamt NRW 1995, 140 S. 

15,00 DM 

20,00 DM 

25,00 DM 

Vertrieb: LandesumweItamt NRW • Postfach 102 363 • 45023 Essen 
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