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Abkürzungsverzeichnis 

As Arsen 

ATP Adenosintriphosphat 

Awg allgemein Wassergefährdend (Einstufung der Wassergefährdungsklasse) 

CAS-Nummer Chemical Abstract Service Registry Number 

Cd Cadmium 

Cu Kupfer 

EG-Nummer offizielle Stoffnummer der Europäischen Union 

JD Jahresdurchschnitt 

LC50 mittlere letale Konzentration (median lethal concentration) 

MAC maximale akzeptable Konzentration 

Ni Nickel 

Nwg nicht Wassergefährdend (Einstufung der Wassergefährdungsklasse) 

MAC Maximale akzeptable Konzentration (= ZHK) 

OGewV Oberflächengewässerverordnung 

Pb Blei 

UQN Umweltqualitätsnorm 

WGK 1 schwach wassergefährdend (Einstufung der Wassergefährdungsklasse)  

WGK 2 deutlich wassergefährdend (Einstufung der Wassergefährdungsklasse)  

WGK 3 stark wassergefährdend (Einstufung der Wassergefährdungsklasse) 

ZHK zulässige Höchstkonzentration 

Zn Zink
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Steckbrief 1 – Arsen (As) 

Tabelle 1: Allgemeine Informationen. 

Name: Arsen (As) 

CAS-Nummer: 7440-38-2 

EG-Nummer: 231-148-6 

Elementkategorie: Halbmetalle 

Clarke-Wert1: 1,8 ppm 

JD-UQN 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 

40 mg/kg³ (Schwebstoff- oder Sedimenttrockenge-
wicht) 

ZHK-UQN 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
- 

Wassergefährdungsklasse WGK 3 

Tabelle 2: Einstufung der Wassergefährdungsklasse verschiedener Arsen-Verbindungen gemäß 

Umweltbundesamt (Fachgebiet IV 2.6 - Wassergefährdende Stoffe). Abgerufen über die Informati-

onsseite Rigoletto (http://webrigoletto.uba.de/rigoletto) – Stand 22.02.2022. 

Arsen-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

- nwg 

- awg 

- WGK 1 

- WGK 2 

Ammoniumarsenat (289), Arsen(III)-oxid (299), Arsen(V)-oxid (300), Ar-
sensäure (301), Arsenwasserstoff (214), Blei(II)-arsenat (310), Blei(II)-ar-
senit (311), Bleihydrogenarsenat (7835), Calciumarsenat (360), Calci-
umarsenit (316), Kaliumarsenat (335), Kaliumarsenit (336), Kupfer(II)-ar-
senit (355), Kupfer(II)-arsenitacetat (356), Magnesiumarsenat (361), Natri-
umarsenat (23), Natriumarsenit (368), Quecksilber(II)-arsenat (395), Sil-
berarsenit (421), Triethylarsenat (7834), Zinkarsenat (425), Zinkarsenit (426) 

WGK 3 

 

                                              

1  Gemäß Taylor, S.R. (1964). Abundance of chemical elements in the continental crust; a new table. 

Geochimica et Cosmochimica Acta 28(8): 1,273-1,285. doi:10.1016/0016-7037(64)90129-2. 

http://webrigoletto.uba.de/rigoletto
https://de.wikipedia.org/wiki/Digital_Object_Identifier
https://doi.org/10.1016/0016-7037%2864%2990129-2
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Allgemeine Informationen 

Das Halbmetall Arsen kommt in der Erdkruste natürlicherweise hauptsächlich in Form von Sulfiden vor 

und wird aus diesen Vorkommen durch Erosion freigesetzt (Matschullat 2000). Zu diesen natürlichen 

Emissionen kommen anthropogene Quellen, hauptsächlich Bergbau, arsenhaltige Biozide sowie Konser-

vierungsmittel (Mandal 2002; Eisler 2004; Garelick et al. 2009).  Das Element selbst ist in organisch ge-

bundener Form auch in lebenden Organismen zu finden, wobei es sich, anders als andere Schwermetalle, 

bereits in niedrigen trophischen Ebenen der Nahrungskette anreichert (Chen und Folt 2000). Aufgrund der 

natürlichen und anthropogen bedingten Kontamination von Böden, Wasser und Biota sowie der kanzero-

genen Wirkungen stellen Arsenbelastungen eine nicht zu unterschätzende Bedrohung für die menschliche 

Gesundheit sowie für aquatische und terrestrische Biozönosen dar (Eisler 1988a, 2004; Chen et al. 2015). 

Das Arsen in sächsischen Fließgewässern stammt zum großen Teil aus der Abtragung arsenhaltiger Mi-

neralisationen (Arsenopyrit, gediegenes Arsen) aus dem Erzgebirge. Anthropogene Einträge können je-

doch auch nicht ausgeschlossen werden (LfULG 2018). 

Aufnahme von Arsen 

Die Aufnahme von Arsen erfolgt in bei aquatischen Organismen entweder perkutan über Haut und Kiemen 

oder enteral über den Verdauungstrakt aus der aufgenommenen Nahrung (Erickson et al. 2011). Der Trans-

port in die Körperzellen erfolgt hierbei hauptsächlich über Phosphat-Transporter-Proteine und Aquaglycero-

porine die aufgrund der positiven Ladung toxischer Arsenverbindungen nicht zwischen diesen und Phosphat 

bzw. anderen Metallionen differenzieren können (Rosen 2002; Rosenberg et al. 1977; Bun -ya et al. 1996; 

Bhattacharjee und Rosen 2007). Die aufgenommenen Verbindungen verteilen sich aufgrund ihrer guten 

Wasserlöslichkeit rasch im gesamten Organismus, wobei eine Bioakkumulation in den Geweben der Exkre-

tionsorgane Leber und Nieren beobachtet werden kann (Di Cui et al. 2020; Bears et al. 2006). Die Elimination 

von Arsenverbindungen erfolgt in der Regel über eine kovalente Komplexierung mit organischen Molekülen, 

vor allem Glutathion, oder eine Übertragung von Methyl-Gruppen (Shaw et al. 2007; Allen und Rana 2004; 

Goering et al. 1999), was eine gezielte renale oder biliäre Exkretion ermöglicht (Di Cui et al. 2020).  

Toxische Wirkung 

Über die genaue Wirkungsweise von Arsen bei chronischer Exposition und über den Mechanismus der 

krebsauslösenden Wirkung geringer Arsenkonzentrationen besteht noch kein hinreichender wissenschaftli-

cher Konsens (Hughes 2002). Verschiedene Wirkmechanismen wurden postuliert und sollen hier in Kürze 

dargestellt werden:  

Arsenat beeinflusst die Adenosintriphosphat-Synthese (ATP-Synthese) im Rahmen der Zellatmung. An-

stelle von ATP entsteht in Anwesenheit von Arsenat Adenosin-5‘-diphosphatarsenat, welches im Gegen-

satz zu ATP instabil ist und rasch wieder dissoziiert (Hughes 2002; Gresser 1981). Als weiterer potenzieller 

Wirkmechanismus wurde eine Hemmung der Pyruvat-Dehydrogenase, welche ebenfalls eine zentrale 

Rolle im Energiestoffwechsel spielt, identifiziert (Hu et al. 1998). Es kommt daher de facto zu einer Re-

duktion der Effizienz des Energiestoffwechsels.  

Ein weiterer Wirkmechanismus besteht in der dauerhaften Fixierung von Schwefelmolekülen verschiede-

ner essenzieller Proteine und Peptide, unter anderem von Glutathion, durch Arsenit (Tamaki und Fran-

kenberger 1992). Diese permanente Bindung führt zu einem verminderten Schutz vor reaktiven Sauer-
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stoff- und Stickstoffspezies (Knowles und Benson 1983). Der hieraus resultierende oxidative Stress be-

günstigt Schädigungen von Zellkompartimenten und Erbgut und kann, infolge chronischer Exposition, zur 

Entstehung von Karzinomen führt (Goering et al. 1999; Shi et al. 2004; Singh et al. 2011).   

Als physiologischer Effekt einer Arsenintoxikation treten bei Süßwasserfischen zudem Beeinträchtigun-
gen der Fortpflanzungsfähigkeit sowohl bei weiblichen als auch bei männlichen Tieren auf (Kocabaş et  al. 
2022; Boyle et al. 2008; Hatef et al. 2013).  

Einen breiten Überblick über diese und weitere bisher postulierten Wirkmechanismen von Arsen geben 

Bhattacharya et al. (2007) in einem Review.  

Einflussfaktoren auf die Toxizität 

Die Aufnahme von Arsen wird in der Umwelt maßgeblich vom Redoxpotential sowie vom pH-Wert des 

Umgebungsmilieus beeinflusst (Barral-Fraga et al. 2020). Die Aufnahmerate ist hierbei bei pH 5 am größ-

ten, da die Population von aufnahmefähigen Arsenat-Ionen unter diesen Bedingungen am größten ist 

(Ratnaike 2003). Das Redoxpotential nimmt hauptsächlich Einfluss auf das Gleichgewicht zwischen Arse-

nat (5+) und Arsenit (3+): In anaeroben Milieus dominiert Arsenit während Arsen unter aeroben Bedingun-

gen hauptsächlich als Arsenat vorliegt. Dies ist insbesondere für die Remobilisierung von Arsen aus Se-

dimenten von Bedeutung, da hier zumeist anaerobe Bedingungen vorherrschen und somit das toxischere 

Arsenit dominiert (Moore et al. 1988). In aquatischen Ökosystemen hat auch die Temperatur Einfluss auf 

die toxische Wirkung von Arsen: Je höher die Wassertemperatur, desto stärker sind bei gleicher Exposition 

die adversen Effekte im Organismus, da mit steigenden Wassertemperaturen der zur Verfügung stehende 

im Wasser gelöste Sauerstoffgehalt sinkt bei gleichzeitig steigender Stoffwechselrate (Kumar et al. 2019). 

Ein weiterer Faktor, der die Aufnahme von Arsen, aber auch von anderen Metallen, beeinflusst, ist die 

Wasserhärte, in der Regel ausgedrückt durch den Gehalt an CaCO3 bzw. Ca2+-Ionen. Einen guten Beleg 

hierfür liefert unter anderem die Arbeit von Abdel-Hameid (2009). Generell reduziert eine hohe Wasser-

härte die toxische Wirkung von Metallen, da Metallionen in Konkurrenz zu Ca 2+ und Mg2+ Ionen um die 

Aufnahme in den Organismus konkurrieren (Ebrahimpour et al. 2010). 

Neben abiotischen Faktoren spielen auch biologische Umsetzungsprozesse eine nicht unerhebliche Rolle 

für den Arsenkreislauf, vor allem bei der Umwandlung anorganischer Formen wie Arsenit und Arsenat in 

organische Moleküle wie beispielsweise diverse mono- und dimethylierte Spezies (Kaise et al. 1997; Orem-

land et al. 2002), diese sind teilweise toxischer als die Ausgangssubstanz (Vahter und Concha 2001).  
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Grenz- & Literaturwerte 

Tabelle 3: Übersicht über internationale Grenzwerte für Arsen in limnischen Ökosystemen. (JD = 

Jahresdurchschnitt, EQS = UQN = Umweltqualitätsnorm, MAC = ZHK = Maximale akzeptable Kon-

zentration) 

Grenz
wert 
[µg/l] 

Art des Grenzwerts Land Behörde / Quelle 

10 μg/l 
Provisorische Richtlinie Trinkwas-
ser 

Internati-
onal 

World Health Organisation 2017 

10 μg/l 
Maximale Konzentration Trink-
wasser 

USA Environmental Protection Agency USA 2001 

1,3 μg/l 
Empfehlung für JD-UQN Fließge-
wässer und Seen (gelöst) 

Deutsch-
land  

Umweltbundesamt 2014 

6,6 μg/l 
Empfehlung für MAC-UQN Fließ-
gewässer und Seen (gelöst) 

Deutsch-
land  

Umweltbundesamt 2014 

5 μg/l 
Maximalkonzentration Gewässer 
(gelöst) 

Kanada 
Canadian Council of Resource and Environ-
ment Ministers 1987 

50 μg/l 
Jahresdurchschnitt Süßwasser 
(gelöst) 

Großbri-
tannien 

Enviromental quality standards for United 
Kingdom Waters 1994 

8 μg/l 
Vorschlag MAC-UQN Fließge-
wässer und Seen (gelöst) 

Großbri-
tannien 

Preconsultation report: Proposed EQS for Wa-
ter Framework Directive Annex VIII sub-
stances: arsenic (total dissolved) 2007 

1,1 μg/l 
Vorschlag JD-UQN Fließgewäs-
ser und Seen (gelöst) 

Großbri-
tannien 

Preconsultation report: Proposed EQS for Wa-

ter Framework Directive Annex VIII sub-
stances: arsenic (total dissolved) 2007 

25 µg/l  
MAC-UQN Fließgewässer und 
Seen (gelöst) 

Nieder-
lande 

Ministrie van Volkshuisvesting Ruimtelijke Ord-
nening en Milieubeheer, Niederlande 1999 

Hinter-
grund + 
0,5 µg/l  

JD-UQN Fließgewässer und 
Seen (gelöst) 

Internati-
onal 

Internationale Kommission zum Schutze des 
Rheins / IKSR, Berichte Nr. 164 2009 

Hinter-
grund + 
8 µg/l  

ZHK-UQN Fließgewässer und 
Seen (gelöst) 

Internati-
onal 

Internationale Kommission zum Schutze des 
Rheins / IKSR, Berichte Nr. 164 2009 

40 mg / 
kg³ 

JD-UQN oberirdische Gewässer 
ohne Übergangsgewässer 
(Schwebstoff oder Sediment) 

Deutsch-
land 

Oberflächengewässerverordnung (OGewV) 

1 µg/l 
Grenzwert zum Schutz von 99% 
der Arten im Süßwasser 

Austra-
lien & 
Neusee-
land 

Australian and New Zealand Environment and 
Conservation Council 2000 
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Tabelle 4: Die Wirkung verschiedener Arsenkonzentrationen auf Fische. 

Konzentra-
tion 

[As mg/l] 

Art des Grenz-
werts 

Wasser-
härte 

[CaCO3 
mg/l] 

Organismus Quelle 

18.9 LC50 24h 46.3 - 49.9 Pimephales promelas Lima et al. 1984 

15.9 LC50 48h 46.3 - 49.9 Pimephales promelas Lima et al. 1984 

14.7 LC50 72h 46.3 - 49.9 Pimephales promelas Lima et al. 1984 

14.1 LC50 96h 46.3 - 49.9 Pimephales promelas Lima et al. 1984 

18.3 LC50 24h 46.3 - 49.9 Jordanella floridae Lima et al. 1984 

16.2 LC50 48h 46.3 - 49.9 Jordanella floridae Lima et al. 1984 

15.9 LC50 72h 46.3 - 49.9 Jordanella floridae Lima et al. 1984 

14.4 LC50 96h 46.3 - 49.9 Jordanella floridae Lima et al. 1984 

19.4 LC50 48h 124 Channa punctata Shukla et al. 1987 

14.3 LC50 96h 124 Channa punctata Shukla et al. 1987 

27.7 LC50 96h 41 Thymallus arcticus Buhl und Hamilton 1991 

13.7 LC50 96h 41 
Thymallus arcticus (juve-
nil) 

Buhl und Hamilton 1991 

49.4 LC50 96h 41 Oncorhynchus kisutch Buhl und Hamilton 1991 

18.5 LC50 96h 41 
Oncorhynchus kisutch 
(juvenil) 

Buhl und Hamilton 1991 

91 LC50 96h 41 Oncorhynchus mykiss Buhl und Hamilton 1991 

16 LC50 96h 41 
Oncorhynchus mykiss (ju-
venil) 

Buhl und Hamilton 1991 

69.6 LC50 24h NB 
Oreochromis mossambi-
cus 

Liao et al. 2003 

51.52 LC50 48h NB 
Oreochromis mossambi-
cus 

Liao et al. 2003 

38.44 LC50 72h NB 
Oreochromis mossambi-
cus 

Liao et al. 2003 

28.68 LC50 96h NB 
Oreochromis mossambi-
cus 

Liao et al. 2003 

28.68 LC50 96h NB 
Oreochromis mossambi-
cus 

Liao et al. 2004 

28.68 LC50 96h NB 
Oreochromis mossambi-
cus 

Tsai und Liao 2006 

89 LC50 96h NB Clarias gariepinus Abdel-Hameid 2009 

43.78 LC50 96h 17 Catla catla Kavitha et al. 2010 

20.41 LC50 96h 18.2 Catla catla Lavanya et al. 2011 

42 LC50 96h NB Channa punctata Das et al. 2012 

28.22 LC50 96h 215 μSm 
Oreochromis mossambi-
cus 

Ahmed et al. 2013 

32 LC50 96h 17 
Cyprinus carpio var. com-
munis 

Kovendan und Vincent 
2013 
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Konzentra-
tion 

[As mg/l] 

Art des Grenz-
werts 

Wasser-
härte 

[CaCO3 
mg/l] 

Organismus Quelle 

29.5 LC50 72h 17 
Cyprinus carpio var. com-
munis 

Kovendan und Vincent 
2013 

27.4 LC50 48h 17 
Cyprinus carpio var. com-
munis 

Kovendan und Vincent 
2013 

25.7 LC50 24h 17 
Cyprinus carpio var. com-
munis 

Kovendan und Vincent 
2013 

200 LC50 96h NB Channa striata Pandey und Bhatt 2015 

24.19 LC50 96h 186 - 198 Channa punctata Amsath 2017 

84 LC50 24h NB Clarias batrachus 
Pichhode und Gaherwal 
2019 

 

Einen Überblick über diese und weitere Literaturwerte liefern Bhattacharya et al. 2007 in ihrem Review.   
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Artspezifische Betrachtung ausgewählter Fokusarten 

 

Bachforelle (Salmo trutta) 

Wie andere Fische auch nehmen Bachforellen Arsenverbindungen aus der  Umwelt auf. Darauf lassen 

nicht nur Untersuchungen an der nahe verwandten Meerforelle schließen (Tkachenko et al. 2019), son-

dern auch Beobachtungen bei Salmo trutta var. fario selbst (Bukvić et al. 2011). Eine Anreicherung findet 

vor allem in der Leber statt (Can et al. 2012), wobei der größte Anteil des Arsens von der Leber verstoff-

wechselt wird und daher als Arsenobetain vorliegt (Culioli et al. 2009a; Penrose 1975; Slejkovec et al. 

2004). In einer ähnlichen Studie wurde der bioverfügbare Anteil der Arsenverbindungen im Cytosol der 

Leber mit > 50 % beschrieben, dieser geringe Bindungsgrad an Proteine weist auf eine hohe Anfälligkeit 

der Leber für Schädigungen durch Arsen hin (Dragun et al. 2018). Diese Aussage wird auch im Zuge einer 

anderen Studie unterstützt, in deren Rahmen Marker für oxidativen Stress untersucht wurden: Insbeson-

dere die Leber weist bei arsenexponierten Bachforellen eine deutlich erhöhte Aktivität von Enzymen auf, 

die mit oxidativem Stress assoziiert werden (Greani et al. 2017). Aufgrund dieser Anreicherung sollte da-

her beim Verzehr von Bachforellen auf den Konsum von Leber und Nieren verzichtet werden (Alberto et  al. 

2021). Insgesamt scheint Arsen aber effektiv durch die weiter oben beschriebene Bindung an organische 

Moleküle ausgeschieden zu werden, zumindest findet bei verwandten Regenbogenforellen (On-

corhynchus mykiss) ein rascher Umsatz von anorganischen zu organischen Arsenverbindungen (vor-

nehmlich das bereits genannte Arsenobetain) und bei Bachforellen im Vergleich zu niederen trop hischen 

Ebenen eher eine Ab- denn eine Anreicherung statt (Culioli et al. 2009b; Oladimeji et al. 1979; Shiomi et 

al. 1996). Ein Beleg hierfür könnten auch die Arbeiten von Foata et al. 2009 sowie Robinson et al. 1995 

sein, da nach ihren Ergebnissen die Konzentration von Arsen in verschiedenen Geweben negativ mit der 

Gesamtlänge der Individuen korreliert ist. Dies kann als Indiz dafür gelten, dass die zunehmende Exkreti-

onsleistung mit steigender Körpergröße dazu führt, dass Arsen effektiver aus den Geweben eliminiert wird. 

Interessant ist in diesem Zusammenhang auch, dass diese und weitere Autoren die höchsten Arsenkon-

zentrationen anders als Can et al. 2012 in der Niere und nicht in der Leber nachweisen konnten. Möglich-

erweise spielt die Quelle und damit Art der Arsenverbindungen eine Rolle bei ihrer Metabolisierung und 

dem damit einhergehenden Exkretionsweg. Als Folge einer Exposition mit Arsen, wie auch mit Schwer-

metallen, treten bei Bachforellen transkriptorische Stressreaktionen auf, die das Individuum insbesondere 

bei chronisch oder gepulst im Rahmen von Störungsereignissen wie Hochwasser auftretenden Belastun-

gen dauerhaft physiologisch schwächen können (Meland et al. 2010) .  

Populationshistorisch betrachtet könnten menschliche Schwermetall- und Arsenfreisetzungen zu einem 

Verlust großer Populationsteile und zu einer genetischen Verarmung der nach dem Flaschenhals -Effekt 

verbleibenden Bestände führen. Dies konnte unter anderem in einer komparativen Studie aus England 

nachgewiesen werden (Paris et al. 2015).  

Äsche (Thymallus thymallus) 

In Bezug auf die Äsche gibt es leider noch keine dezidierten toxikologischen Untersuchungen was die 

Auswirkungen einer chronischen oder akuten Exposition mit Arsen angeht. Lediglich von der verwandten 

Arktischen Äsche (Thymallus arcticus) ist bekannt, dass sie empfindlicher auf Metallverbindungen reagiert 

als andere Salmoniden (Buhl und Hamilton 1990). Hierbei scheinen insbesondere die juvenilen Stadien 

besonders durch Arsenintoxikationen gefährdet zu sein (Buhl und Hamilton 1991). Da Salmoniden an sich 

empfindlicher für stoffliche Belastungen sind als beispielsweise Cypriniden, ist davon auszugehen, dass 
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es sich bei der Äsche um eine der empfindlichsten einheimischen Arten, was Arsenbelastungen betrifft, 

handeln könnte.  

Groppe (Cottus gobio), Elritze (Phoxinus phoxinus), Bachschmerle (Barbatula barbatula) und Bachneun-

auge (Lampetra planeri) 

Für die Arten Bachschmerle, Bachneunauge, Elritze und Groppe sind nach aktuellem Kenntnisstand in 

der Literatur keine verlässlichen Werte für die toxische Wirkung von Arsen verfügbar.  

Zusammenfassung & Vergleiche mit sächsischem Belastungsspektrum 

Die toxische Wirkung von Arsen auf Fische ist in der Literatur in zahlreichen Publikationen dokumentiert. 

Die Toxizität wird maßgeblich durch den pH-Wert, die Wasserhärte, die Temperatur und die Sauerstoff-

konzentration beeinflusst. Außerdem können Arsenverbindungen vorkommen die teilweise eine höhere 

Toxizität aufweisen als die Arsen-Ionen selbst. 

Die Arsen-Konzentrationen in sächsischen Fließgewässern liegt in Bereichen die um ein Vielfaches nied-

riger sind als die im Labor ermittelten letalen Konzentrationen (LC50-Werte), jedoch liegen die Werte in 

einzelnen Gewässern und Messungen über den nationalen und in anderen Nationen festgelegten Grenz-

werten (siehe Tabelle 5). 

Im Zuge der Datenauswertungen dieses Projekts konnten signifikante Unterschiede zwischen den Vertei-

lungen der Arsenkonzentrationen für Probestellen mit und Probestellen ohne Artnachweis im artspezifisch 

zugeschnittenen Verbreitungsgebiet des Bachneunauges (ges. & gel. Fraktion) nachgewiesen werden. Es 

ist in diesem Zusammenhang davon auszugehen, dass Faktoren wie die Habitatqualität, Habitatverfüg-

barkeit und Durchgängigkeit in vielen Fällen ausschlaggebend für das Fehlen bestimmter Fisch- und 

Rundmaularten in einem Gewässerabschnitt sind, sodass eventuelle Effekte erhöhter Metallkonzentratio-

nen in statistischen Betrachtungen eines größeren Datensatzes ggf. nicht sichtbar werden. 

In statistischen Untersuchungen des Einflusses einer Arsenbelastung auf die Abundanzen der betrachte-

ten Fisch- und Rundmaularten konnte für die Äsche (ges. Fraktion) und das Bachneunauge (ges., gel. & 

part. Fraktion) ein negativer Zusammenhang zwischen der Arsenkonzentration und der Abundanz der 

beiden Arten nachgewiesen werden. Eine besondere Empfindlichkeit der Äsche in Bezug auf erhöhte Ar-

senkonzentrationen im Vergleich zu anderen Fischarten, wie sie aufgrund von Untersuchungen zur nah 

verwandten arktische Äsche vermutet wurde (Buhl und Hamilton 1990 & Buhl und Hamilton 1991), konnte 

in diesem Projekt nicht bestätigt werden 
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Tabelle 5: Tabellarische Gegenüberstellung der Wertespannen der Literaturrecherche mit den Be-

lastungsspektren der sächsischen OWK. 

Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 
toxischer 

Wirkungen in 
speziellen 

Untersuchungen 
(Angaben zu 

Extremwerten 
der 

Spannbreite)* 

Spannbrei-
ten bei 

standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 

Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 

der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

Ar-
sen 

keine geeigne-
ten Quellen für 
die Angabe ei-
ner Spannbreite 
vorhanden 

14.100 µg/l 
– 200.000 
µg/l 

1 µg/l (Austra-
lien & Neusee-
land) – 50 µg/l 
(JD | Großbri-
tannien) 

3,434 µg/l (1,55 µg/l) 
0,15 µg/l – 
240 µg/l 

* die dargestellten Spannbreiten umfassen Studien mit verschiedenen Expositionszeiten, Wasserhärten, 

pH-Werten und Fischarten. Genauere Informationen zu den einzelnen Werten sind den Steckbriefen zu 

entnehmen. 

** die dargestellten Spannbreiten umfassen Grenzwerte deren Gültigkeit an weite re wasserchemische 

Parameter gekoppelt ist bzw. sich teilweise nur auf bioverfügbare Teilfraktionen bezieht. 
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Tabelle 6: Metallfraktions-Fisch-Kombinationen, für die Abundanz- bzw. Gefährdungsklassen-

grenzwerte abgeleitet werden konnten zzgl. Angaben zu den Signifikanzniveaus (p-Werte) der zu-

grunde gelegten Regressionen über die oberen Whisker der fünf Fischabundanzklassen. 

Metall Fokusart Typ p < 0.05 p < 0.1 
Whisker-Re-

gression 

Arsen 

Äsche ges.  X linear 

Bachneunauge 

ges. X  Potenz 

gel.  X Potenz 

part. X  Potenz 

  

Anmerkungen zu den Kartendarstellungen der Steckbriefe: 

In den Karten der Steckbriefe sind für jede chemisch-physikalische Messstelle die dort zwischen 2015 

und 2019 gemessenen höchsten JD-Werte der verschiedenen Metallspezies und -fraktionen jeweils ei-

ner von fünf, im Rahmen des Projektes erarbeiteten fischartspezifischen Metallgefährdungsklassen  zu-

geordnet. Die ihnen zugrundeliegenden Grenzwerte wurden in einem statistischen Verfahren mithilfe 

von Perzentil-basierten Abundanzklassen und Regressionen über deren obere Whisker (2,5-facher In-

terquartilsabstand zur statistischen Ausreißerabgrenzung) ermittelt. Es wird davon ausgegangen, dass 

– bei Erfüllung der definierten statistischen Verfahrensvoraussetzungen (s. Kapitel 4.6.1 und 4.9 im Be-

richt) – die oberen Whisker diejenigen Metallkonzentrationen der verschiedenen Abundanzklassen der 

jeweils betrachteten Fischarten beschreiben, die der Art gerade noch die Erreichung der Mindestpopu-

lationsstärke der betreffenden Abundanzklasse ermöglicht, während jede weitere Konzentrationssteige-

rung zu einer Verringerung der Abundanz unter die Klassengrenze führen würde. Auf diese Weise konn-

ten für eine Reihe von Kombinationen der sechs Fokusarten mit den verschiedenen untersuchten Me-

tallspezies und -fraktionen je vier Konzentrationsklassengrenzwerte zur Unterscheidung der fünf fisch-

artspezifischen Gefährdungsklassen abgeleitet werden. Dabei stehen die Abundanz- und Gefährdungs-

klassen in einem reziproken Verhältnis zueinander: Die geringste Gefährdungsklasse 1 ist durch eine so 

niedrige Konzentration definiert, dass diese die Erreichbarkeit der höchsten Abundanzklasse 5 nicht ge-

fährdet. 
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Steckbrief 2 – Blei (Pb) 

Tabelle 1: Allgemeine Informationen 

Name: Blei (Pb) 

CAS-Nummer: 7439-92-1 

EG-Nummer: 231-100-4 

Elementkategorie: Metalle 

Clarke-Wert2: 55 ppm 

JD-UQN3 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
1,2 µg/l (Wasser) 

ZHK-UQN3 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
1,3 µg/l (Wasser) 

Wassergefährdungsklasse nwg4 

 

Tabelle 2: Einstufung der Wassergefährdungsklasse verschiedener Blei-Verbindungen gemäß 

Umweltbundesamt (Fachgebiet IV 2.6 - Wassergefährdende Stoffe). Abgerufen über die Informati-

onsseite Rigoletto (http://webrigoletto.uba.de/rigoletto) – Stand 22.02.2022. 

Blei-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

Bentonit, Säure-gebleicht (8405) nwg 

- awg 

- WGK 1 

- WGK 2 

                                              

2  Gemäß Taylor, S.R. (1964). Abundance of chemical elements in the continental crust; a new table. 

Geochimica et Cosmochimica Acta 28(8): 1,273-1,285. doi:10.1016/0016-7037(64)90129-2. 

3  Diese UQN bezieht sich auf bioverfügbare Konzentrationen. 

4  Eine zukünftige Einstufung von Bleipulver und Blei als Feststoff in die Klasse WGK 3 ist wahrscheinlich 

(siehe https://bfu-ag.de/veranstaltung/8-news/329-news-einstufung-blei). 

http://webrigoletto.uba.de/rigoletto
https://de.wikipedia.org/wiki/Digital_Object_Identifier
https://doi.org/10.1016/0016-7037%2864%2990129-2
https://bfu-ag.de/veranstaltung/8-news/329-news-einstufung-blei
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Blei-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

[Phthalato(2-)]dioxotriblei (8582), Blei(II)-acetat (36), Blei(II)-acetat 
(basisch) (8580), Blei(II)-arsenat (310), Blei(II)-arsenit (311), Blei(II)-
bis(methansulfonat) (8396), Blei(II)-cyanid (312), Blei(II)-nitrat (313), 
Blei(II)-perchlorat (314), Bleibis(tetrafluoroborat) (8592), Bleichromat 
(7885), Bleichromatmolybdatsulfatrot (2059), Bleicyanoamidat (8583), 
Bleidiazid (8224), Bleidipicrat (8221), Bleihaltige Fritten, Chemikalien 
(2047), Bleihydrogenarsenat (7835), Bleilaurat (5354), Bleimonoxid (3649), 
Bleioxidsulfat (8591), Bleisulfochromatgelb (2069), Bleitetraethyl (35), 
Bleitetramethyl (538), Bleititantrioxid (8579), Bleititanzirkonoxid (8586), 
Dioxobis(stearato)triblei (5353), Fettsäuren, C16-18-, Bleisalze (8588), 
Kieselsäure, Bariumsalz (1:1), Blei-dotiert (8584), Kieselsäure, Blei-
salz (8593), Pentableitetraoxidsulfat (5338), Pyrochlor, Antimonbleigelb 
(8581), Schweflige Säure, Bleisalz, dibasisch (8589), Tetrableitri-
oxidsulfat (5336), Tribleibis(carbonat)dihydroxid (8587), Tribleidioxid-
phosphonat (5337), Zink-Blei-Mischoxid (gelaugt) (2304) 

WGK 3 

Allgemeine Informationen 

Blei und seine Verbindungen sind dem Menschen bereits seit über 7000 Jahren bekannt  und Bleivergif-

tungen seit 2500 Jahren. Gegenwärtig deutet nichts darauf hin, dass Bleiverbindungen eine essenzielle 

oder vorteilhafte Eigenschaft für Menschen haben, sondern ausschließlich schädliche Effekte hervorbrin-

gen (Eisler 1988b). Blei wird aus unterschiedlichen Bleierzen sowie aus Rückständen von Kupfer- und 

Zinkerzen gewonnen. Mittlerweile ist in Westeuropa zu beobachten, dass die Sekundärproduktion (Re-

cycling) die Primärproduktion übersteigt (UBA 2005). Aufgrund der Korrosionsbeständigkeit, leich ten Ver-

formbarkeit und hohen Dichte findet Blei vielfältige Anwendung u.a. in Form von Legierungen, Pigmenten 

und Glasuren, im Strahlen- und Schallschutz, Apparatebau, als Lötmaterial, aber auch als Gewichte (z.B. 

Angelfischerei) und als Jagdschrot. Das wohl wichtigste Einsatzgebiet ist als Bestandteil von Akkumula-

toren in Kraftfahrzeugen und stationären Anlagen (UBA 2005). Der Eintrag von Blei in Gewässer erfolgt 

Großteils über diffuse Quellen, atmosphärische Deposition (u.a. als Bestandteil von Brennstoff en, Eisen-

erzen und Kalkstein), die Ausschwemmung aus belasteten Böden sowie kommunale und industrielle Ab-

wassereinleitungen (UBA 2005, Köck 2014).  

Aufnahme von Blei 

Bei Fischen erfolgt die Aufnahme von Blei sowohl über die Verdauungsorgane aus der Nahrung  heraus 

als auch perkutan über die Kiemen aus dem Wasser selbst (Köck 2014). Während die ionische Form Pb2+ 

effektiv über die Kiemen aufgenommen wird, erfolgt die Aufnahme von Alkyl-Blei-Verbindungen vorwie-

gend über die Haut und Verdauungsorgane. Da Blei in Gewässern vielfach sedimentiert und sich in Nähr-

tieren anreichert ist die Bleiaufnahme über die Nahrung die überwiegende Quelle (Köck 2014).  

Die Akkumulation von Blei im Fischkörper findet sowohl in verschiedenen Geweben (Darm, Muskel, Kie-

men etc.) (Alves et al., 2006; Castro-Gonzalez & Mendez-Armenta, 2008) als auch im Knochengerüst 

statt, da Blei Calcium in der Knochensubstanz ersetzen kann (Köck 2014). Die Exkretion von Blei erfolgt 

Großteils über die Leber mit Ausscheidung durch Fäzes (Sures et al., 2003; Zhai et al., 2017). 
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Toxische Wirkung 

Die Belastung mit Blei erzeugt bei Tieren eine große Spanne an toxischen Effekten. Dies umfasst physi-

ologische, das Verhalten betreffende und biochemische Funktionen. Darüber hinaus entstehen Schäden 

am zentralen (ZNS) und peripheren Nervensystem (PNS), hämatopoetischen und kardiovaskulären Sys-

temen sowie an Organen z.B. Leber und Niere (Hsu und Guo 2002).  

Eine der zentralen Wirkungen liegt in der Hemmung von Enzymen der Hämsynthese, wodurch der Einbau 

des Eisens in das Hämoglobinmolekül behindert wird (Köck 2014). In Folge kommt es zu einer Störung 

der Sauerstoff-Versorgung der Körperzellen. 

Einflussfaktoren auf die Toxizität 

Der Chemismus von Blei ist in natürlichen Gewässern sehr komplex und es lässt sich nicht di rekt von der 

Gesamtkonzentration an Blei auf die tatsächliche Toxizität schließen (Köck 2014). Die Toxizität wird wie 

bei vielen anderen Schwermetallen wesentlich vom pH-Wert, der Wasserhärte und der Konzentration sus-

pendierter Feststoffe bestimmt. 

Blei liegt zu großen Teilen in ungelöster Form vor (Gunkel 1989), wodurch akut -toxische Bleikonzentrati-

onen unwahrscheinlich sind (Hellawell 1986). 

Zur Ermittlung der eigentlichen Toxizität sind die Konzentrationen der ionischen Form (Pb 2+) und organi-

scher Bleiverbindungen (z.B. Tetramethylblei) von entscheidender Rolle. Mit steigendem pH-Wert und 

Wasserhärte nimmt die Löslichkeit von Blei und damit der Pb2+-Anteil sowie die Bioverfügbarkeit ab (Köck 

2014).  Die Löslichkeit von Blei wird ebenso durch höhere Konzentrationen der Salze von Calcium, Eisen, 

Mangan, Zink und Cadmium reduziert (Eisler 1988b). 

Die Bindung von Blei an suspendierte organische und anorganische Partikel kann in Fließgewässern bis 

nahezu 100 % der Gesamtbleikonzentration betragen (Förstner & Wittmann 1983, Malm et al. 1988, Irmer 

et al. 1988, Douben 1989, Leenaers 1989a) ist jedoch auch vom pH-Wert sowie Art und Konzentration der 

Feststoffe abhängig. Generell ist die Bindungsaffinität von Blei an suspendierten Feststoffen und 

Schlammteilchen höher als die von anderen Schwermetallen (Balikungeri & Haerdi 1988, Nielsen & Hru-

dely 1981). Als Folge wird durch Sedimentation der Partikel ein Großteil des sich in der freien Wassersäule 

befindlichen Bleis entfernt. Wobei eine Remobilisierung des im Sediment gebundenen Blei in Folge eines 

sinkenden pH-Wertes, veränderter Redoxbedingungen sowie durch Chelatbildner und Methylierung mög-

lich ist (NRCC 1978, Förstner & Salomons 1984). 
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Grenz- & Literaturwerte 

Tabelle 3: Übersicht über internationale Grenzwerte für Blei in limnischen Ökosystemen. (JD = 

Jahresdurchschnitt, EQS = UQN = Umweltqualitätsnorm, MAC = ZHK = Maximale akzeptable Kon-

zentration) 

Grenz-
wert 
[µg/l] 

Art des Grenzwerts Land Behörde / Quelle 

10 μg/l Provisorische Richtlinie Trinkwasser 
Internatio-
nal 

World Health Organisation 2017 

1 µg/l 
Grenzwert zum Schutz von 99% der Arten 
im Süßwasser 

Australien & 
Neuseeland 

Australian and New Zealand Envi-
ronment and Conservation Council 
2000 

14 µg/l 
ZHK-UQN oberirdische Gewässer ohne 
Übergangsgewässer (Schwebstoff oder 
Sediment) 

Deutsch-
land & 

EU 

Oberflächengewässerverordnung 
(OGewV) & 

Richtlinie 2013/39/EU des Europä-
ischen Parlaments 

1,2 µg/l 
JD-UQN oberirdische Gewässer ohne 
Übergangsgewässer (Schwebstoff oder 
Sediment) 

Deutsch-
land & 

EU 

Oberflächengewässerverordnung 
(OGewV) & 

Richtlinie 2013/39/EU des Europä-
ischen Parlaments 

 

Tabelle 4: Die Wirkung verschiedener Bleikonzentrationen auf Fische (WH = (wenn nicht anders 

angegeben) Wasserhärte in mg CaCo3/l). Aufbauend auf Köck (2014). 

St = Salmo trutta; Om = Oncorhynchus mykiss; Sf = Salvelinus fontinalis; Pp = Pimephales promelas 

Art pH WH 
Konzentration 

[Pb mg/l] 
Effekt Quelle 

St 4,5 
Ca: 20 
µmol/l 

50 nmol/l 

25 nmol/l 

100 % Larven-Mortalität nach 19 
Tagen 

100 % Larven-Mortalität nach 20 
Tagen 

Sayer et. al 1989 

Om 6,7-7,3 28 
0,0041 

0,0076 

NOEC (0% der Fische mit „black 
tails“) 

4,7% der Fische mit „black tails“ 

Testbeginn mit Augenpunktsta-
dien. 

Davies et al. 1976 

Om 6,7-7,3 28 
0,0072 

0,0146 

NOEC (0% der Fische mit „black 
tails“) 

4,7% der Fische mit „black tails“ 

Testbeginn mit schwimmfähiger 
Brut. 

Davies et al. 1976 

Om 6,85 32 1,17 LC50 96-h Davies et al. 1976 

Om 6,85 32 1,77 LC50 96-h Davies et al. 1976 

Om 6,9-7,4 35 0,071-0,146 
60-d. MATC-Wert. Testbeginn mit 
Dottersackbrut. 

Sauter et al. 1976 
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Art pH WH 
Konzentration 

[Pb mg/l] 
Effekt Quelle 

Om 6,9-7,4 35 Pb-gelöst: 0,672 
Verminderung der Schlupfrate 
um 72% 

Sauter et al. 1976 

Om  50 1,1 LC50 96-h Brown 1968 

Om 6,4-8,3 105 8,0 LC50 96-h (Alter 2 Monate) Davies et al. 1976 

Om 8,78 290 
Pb-gelöst: 1,47 

Pb-gesamt: 471 
LC50 96-h (Länge 13 cm) Davies et al. 1976 

Om 7,6-8,3 353 

Pb-gelöst: 0,018 

Pb-gesamt: 0,1 

Pb-gelöst: 0,032 

Pb-gesamt: 0,3 

NOEC (0% der Fische mit „black 
tails“) 

 

70% der Fische mit „black tails“ 

 

Davies et al. 1976 

Om 7,6-8,3 385 
Pb-gelöst: 1,4 

Pb-gesamt: 542 
LC50 96-h (Länge 9 cm) Davies et al. 1976 

Sf   0,132 
16-d. Verminderung der Wachs-
tumsrate (Larven) 

Christensen 1975 

Sf 7,0-7,5 45 

Pb-gelöst: 0,039-
0,084 

Pb-gesamt: 0,058-
0,119 

266-d. MATC-Wert 
Holcombe et al. 
1976 

Sf 7,0-7,5 45 
Pb-gelöst: 3,4 

Pb-gesamt: 4,1 
LC50 

Holcombe et al. 
1976 

Sf 7,5 45 0,08 
LOEC-Wert (Auftreten von „Hus-
ten“) 

Drummond & Carl-
son 1977 

Sf 6,8-7,2  25 5-d. Reduziertes Wachstum. 
Dorfman & Whit-
worth 1969 

Pp 7,5 20 5,6 LC50 96-h 
Pickering & 
Henderson 1966 

Pp 8,2 360 480 LC50 96-h 
Pickering & 
Henderson 1966 

 

Die meisten Studien zum Thema Blei befassen sich vorrangig mit Bleikonzentrationen im Gewebe von 

Fischen und der damit verbundenen Eignung als Lebensmittel für Menschen. Die Auswirkungen von Blei 

auf Fischartenpopulationen und ihrer Lebensstadien ist weit weniger untersucht. Aufgrund mangelnder 

Literatur zu den sechs Zielarten wurde nur Literatur verwandter Arten berücksichtigt.  

In Abhängigkeit von pH-Wert und Wasserhärte liegen die bei Laborexperimenten für Salmoniden ermittelten 

LC50 Werte für Blei (gelöst) zwischen 1,1 – 3,4 mg Pb/l. Keine feststellbaren Effekte ergaben sich für Kon-

zentrationen bis 0,007 mg Pb/l in weichem Wasser und 0,018 mg Pb/l in hartem Wasser (Davies et al. 1976). 

Da Blei in Gewässern jedoch kaum in löslicher Form vorkommt und in organischer Form stark an Sedimente 

gebunden ist spielt es für die akute Toxikologie keine große Rolle. Selbst bei hohen im Gewässer vorkom-

menden Bleibelastungen sind die auftretenden Schäden im Vergleich zu anderen Schadstoffen nur mäßig 

und für den Fortbestand von Fischpopulationen nicht zwingend gefährlich (Köck 2014).  
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Durch die Eigenschaft zur Sedimentation und Anreicherung in der Nahrungskette kann sich jedoch auch 

bei mäßiger Bleibelastung eine hohe Bleikonzentration im Fisch anreichern. Hierbei ist insbesondere die 

methylierte Form (z.B. Tetramethylblei) für Fische toxisch. 

Artspezifische Betrachtung ausgewählter Fokusarten 

 

Bachforelle (Salmo trutta) 

In einer norwegischen Studie (Mariussen et al. 2017), die vergleichend Bachforellenpopulationen in zwei 

Gewässern betrachtete, von denen eines eine erhöhte Blei-Belastung durch eine an einem Zufluss gele-

gene ehemalige Schießanlage aufwies, konnte eine Blei-Anreicherung in den Knochen, der Leber und 

den Kiemen der Bachforellen beobachtet werden. In einem im Freiland durchgeführten Experiment konnte 

außerdem gezeigt werden, dass auch in befruchteten Eiern der Bachforellen eine Blei -Anreicherung wäh-

rend der Entwicklung stattfindet und es zu erhöhten Ausfällen kommt. Zudem wurde eine Inhibierung des 

an der Blutsynthese beteiligten Enzyms δ-Aminolävulinsäure-Dehydratase (ALA-D) festgestellt, ein Vor-

gang, der im Zusammenhang mit chronischer Blei-Belastung vielbeschrieben ist (bspw. Hernberg & Nik-

kanen 1970, Haux et al. 1986) und bei Säugetieren nachweislich zu einer Anämie führen kann (Warren et 

al. 1998) und wahrscheinlich auch bei Fischen einen Einfluss auf haematologische Parameter hat (Hodson 

et al. 1978). Die Autoren folgern hieraus, dass eine erhöhte Blei Belastung insbesondere, wenn der pH-

Wert und die Calciumkonzentration in einem Gewässer niedrig ist, zu einem erhöhten Stresslevel für die 

verschiedenen Lebensstadien der Bachforelle führt. 

Bachschmerle (Barbatula barbatula) 

Nach aktuellem Kenntnisstand sind nur sehr wenige Forschungsarbeiten verfügbar die sich mit der 

Frage von Auswirkungen von Blei-Belastungen auf Bachschmerlen-Populationen beschäftigen. Eine 

Studie aus dem Jahr 1989 die sich mit dem Thema beschäftigte und die Schmerlen-Populationen drei 

verschiedener englischer Flüsse vergleichend betrachtete, kam zu dem Schluss, dass von den beiden in 

der Studie im Fokus stehenden Metallen (Blei und Cadmium) in diesen Gewässern vorrangig die Cadmi-

umkonzentration ausschlaggebend für die beobachteten Unterschiede sei. Lediglich eine mit der Blei-

konzentration in Zusammenhang stehende Anreicherung des Metalls konnte beobachtet werden (Dou-

ben 1989). 

 

Groppe (Cottus gobio), Äsche (Thymallus thymallus), Elritze (Phoxinus phoxinus) & Bachneunauge 

(Lampetra planeri) 

Für die Arten Groppe, Äsche, Elritze und Bachneunauge sind nach aktuellem Kenntnisstand in der Litera-

tur keine verlässlichen Werte für die toxische Wirkung von Blei und keine Angaben über artspezifische 

Einflüsse erhöhter Bleikonzentrationen auf die jeweiligen Populationen verfügbar. Verfü gbare wissen-

schaftliche Publikationen beschäftigen sich ausschließlich mit der Konzentration bzw. Anreicherung des 

Metalls in den verschiedenen Arten, jedoch ohne näher auf die artspezifischen Auswirkungen der Bleibe-

lastung einzugehen (bspw. Bakrač et al. 2020, Popek et al. 2008). Vielmehr wird eine Übertragbarkeit der 

allgemein beschriebenen Auswirkungen von Bleibelastungen auf Fische vorausgesetzt.  
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Zusammenfassung & Vergleiche mit sächsischem Belastungsspektrum 

Die toxische Wirkung von Blei auf Fische ist in der Literatur in verschiedenen Publikationen dokumentiert. 

Die Toxizität wird maßgeblich durch den pH-Wert, die Wasserhärte, sowie die Konzentration von Salzen 

und suspendierten Feststoffen beeinflusst. Da Blei eine hohe Bindungsaffinität zu suspendier ten Feststof-

fen und Schlammteilchen besitzt, spielt Sedimentation eine große Rolle. Sinkt der pH-Wert kann bereits 

sedimentiertes Blei wieder gelöst werden. 

Die Blei-Konzentrationen in sächsischen Fließgewässern liegen in Bereichen die um ein Vielfaches nied-

riger sind als die im Labor ermittelten letalen Konzentrationen (LC50-Werte), jedoch liegen die Werte in 

einzelnen Gewässern und Messungen über den nationalen und in anderen Nationen festgelegten Grenz-

werten, sowie in Bereichen für die in verschiedenen Studien physiologische Auswirkungen auf bestimmte 

Fischarten und Artstadien nachgewiesen werden konnten (siehe Tabelle 5). 

Im Zuge der Datenauswertungen dieses Projekts konnten signifikante Unterschiede zwischen den Vertei-

lungen der Bleikonzentrationen für Probestellen mit und Probestellen ohne Artnachweis im artspezifisch 

zugeschnittenen Verbreitungsgebiet der Bachforelle (gel. Fraktion) und der Groppe (gel.) nachgewiesen 

werden. Es ist in diesem Zusammenhang davon auszugehen, dass Faktoren wie die Habitatqualität, Ha-

bitatverfügbarkeit und Durchgängigkeit in vielen Fällen ausschlaggebend für das Fehlen bestimmter Fisch- 

und Rundmaularten in einem Gewässerabschnitt sind, sodass eventuelle Effekte erhöhter Metallkonzent-

rationen in statistischen Betrachtungen eines größeren Datensatzes ggf. nicht sichtbar werden . 

In statistischen Untersuchungen des Einflusses einer Bleibelastung auf die Abundanzen der betrachteten 

Fisch- und Rundmaularten konnte für die Schmerle (ges. & gel. Fraktion), das Bachneunauge (ges. & part. 

Fraktion) und die Bachforelle (ges. & part. Fraktion) ein negativer Zusammenhang zwischen der Bleikon-

zentration und der Abundanz der Fokusarten nachgewiesen werden. 

Tabelle 5: Tabellarische Gegenüberstellung der Wertespannen der Literaturrecherche mit den Be-

lastungsspektren der sächsischen OWK. 

Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 
toxischer 

Wirkungen in 
speziellen 

Untersuchungen 
(Angaben zu 

Extremwerten 
der 

Spannbreite)* 

Spannbrei-
ten bei 

standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 

Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 
der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

Blei 

4,1 µg/l (NOEC 
bei Regenbo-
genforellen-Lar-
ven) – 10,4 µg/l 

1.100 µg/l 
– 542.000 
µg/l 

1 µg/l (Austra-
lien & Neusee-
land) – 14 µg/l 
(ZHK-UQN | 

1,395 µg/l (0,783 µg/l) 
0,1 µg/l – 270 
µg/l 
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Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 

toxischer 
Wirkungen in 

speziellen 
Untersuchungen 

(Angaben zu 
Extremwerten 

der 
Spannbreite)* 

Spannbrei-

ten bei 
standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 

Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 
der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

(100% Bachfo-
rellen-Larven-
Mortalität nach 
20 Tagen) 

Deutschland & 
EU) 

* die dargestellten Spannbreiten umfassen Studien mit verschiedenen Expositionszeiten, Wasserhärten, 

pH-Werten und Fischarten. Genauere Informationen zu den einzelnen Werten sind den Steckbriefen zu 

entnehmen. 

** die dargestellten Spannbreiten umfassen Grenzwerte deren Gültigkeit an weitere wasserchemische 

Parameter gekoppelt ist bzw. sich teilweise nur auf bioverfügbare Teilfraktionen bezieht.  
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Tabelle 5: Metallfraktions-Fisch-Kombinationen, für die Abundanz- bzw. Gefährdungsklassen-

grenzwerte abgeleitet werden konnten zzgl. Angaben zu den Signifikanzniveaus (p -Werte) der zu-

grunde gelegten Regressionen über die oberen Whisker der fünf Fischabundanzklassen. 

Metall Fokusart Typ p < 0.05 p < 0.1 
Whisker-Re-

gression 

Blei 

Bachforelle 
ges. X  linear 

part. X  Potenz 

Bachneunauge 
ges.  X Potenz 

part. X  Potenz 

Schmerle 

ges. X  linear 

gel.  X Potenz 

part. X  linear 

  

Anmerkungen zu den Kartendarstellungen der Steckbriefe: 

In den Karten der Steckbriefe sind für jede chemisch-physikalische Messstelle die dort zwischen 2015 

und 2019 gemessenen höchsten JD-Werte der verschiedenen Metallspezies und -fraktionen jeweils 

einer von fünf, im Rahmen des Projektes erarbeiteten fischartspezifischen Metallgefährdungsklassen  

zugeordnet. Die ihnen zugrundeliegenden Grenzwerte wurden in einem statistischen Verfahren mit-

hilfe von Perzentil-basierten Abundanzklassen und Regressionen über deren obere Whisker (2,5-fa-

cher Interquartilsabstand zur statistischen Ausreißerabgrenzung) ermittelt. Es wird davon ausgegan-

gen, dass – bei Erfüllung der definierten statistischen Verfahrensvoraussetzungen (s. Kapitel 4.6.1 

und 4.9 im Bericht) – die oberen Whisker diejenigen Metallkonzentrationen der verschiedenen A-

bundanzklassen der jeweils betrachteten Fischarten beschreiben, die der Art gerade noch die Errei-

chung der Mindestpopulationsstärke der betreffenden Abundanzklasse ermöglicht, während jede wei-

tere Konzentrationssteigerung zu einer Verringerung der Abundanz unter die Klassengrenze führen 

würde. Auf diese Weise konnten für eine Reihe von Kombinationen der sechs Fokusarten mit den ver-

schiedenen untersuchten Metallspezies und -fraktionen je vier Konzentrationsklassengrenzwerte zur 

Unterscheidung der fünf fischartspezifischen Gefährdungsklassen abgeleitet werden. Dabei stehen 

die Abundanz- und Gefährdungsklassen in einem reziproken Verhältnis zueinander: Die geringste Ge-

fährdungsklasse 1 ist durch eine so niedrige Konzentration definiert, dass diese die Erreichbarkeit der 

höchsten Abundanzklasse 5 nicht gefährdet. 
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Steckbrief 3 – Cadmium (Cd) 

 

Tabelle 1: Allgemeine Informationen 

Name: Cadmium (Cd) 

CAS-Nummer: 7440-43-9 

EG-Nummer: 231-152-8 

Elementkategorie: Übergangsmetalle 

Clarke-Wert5: 0,2 ppm 

JD-UQN (chemischer Zustand) 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 

≤ 0,08 µg/l (Klasse 1) 
0,08 µg/l (Klasse 2) 
0,09 µg/l (Klasse 3) 
0,15 µg/l (Klasse 4) 
0,25 µg/l (Klasse 5) 

Cadmium und Cadmiumverbindungen 
(je nach Wasserhärteklasse6) 

ZHK-UQN (chemischer Zustand) 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 

≤ 0,45 µg/l (Klasse 1) 
0,45 µg/l (Klasse 2) 
0,6 µg/l (Klasse 3) 
0,9 µg/l (Klasse 4) 
1,5 µg/l (Klasse 5) 

Cadmium und Cadmiumverbindungen 
(je nach Wasserhärteklasse6) 

Wassergefährdungsklasse WGK 3 

 

  

                                              

5  Gemäß Taylor, S.R. (1964). Abundance of chemical elements in the continental crust; a new table. 

Geochimica et Cosmochimica Acta 28(8): 1,273-1,285. doi:10.1016/0016-7037(64)90129-2. 

6  (Klasse 1: < 40 mg CaCO3/l, Klasse 2: 40 bis < 50 mg CaCO3/l, Klasse 3: 50 bis < 100 mg CaCO3/l, 

Klasse 4: 100 bis < 200 mg CaCO3/l und Klasse 5: ≥ 200 mg CaCO3/l). Siehe Anlage 8 der OGewV. 

https://de.wikipedia.org/wiki/Digital_Object_Identifier
https://doi.org/10.1016/0016-7037%2864%2990129-2
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Tabelle 2: Einstufung der Wassergefährdungsklasse verschiedener Cadmium-Verbindungen ge-

mäß Umweltbundesamt (Fachgebiet IV 2.6 - Wassergefährdende Stoffe). Abgerufen über die In-

formationsseite Rigoletto (http://webrigoletto.uba.de/rigoletto) – Stand 22.02.2022. 

Cadmium-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

Kieselsäure – Zirkonsalz - Cadmiumpigment-eingeschlossen (4456) nwg 

- awg 

Cadmiumzinksulfidgelb (4451) WGK 1 

Cadmiumsulfoselenidorange (4452) 

Cadmiumsulfoselenidrot (4453) 
WGK 2 

Cadmium (8659), Cadmiumacetat (851), Cadmiumchlorid (8975), Cadmi-

umiodid (1034), Cadmiumnitrat (49), Cadmiumoxid (8660), 

Cadmiumsulfat (564), Cadmiumsulfid (1740), 

WGK 3 

Allgemeine Informationen 

Cadmium ist kein essenzielles Element und hat keine bekannten vorteilhaften Eigenschaften für lebende 

Organismen (Eisler 1985, Köck 2014). In der Natur kommt Cadmium sehr selten, zumeist als geringer Be-

standteil von Zinkerzen vor (Eisler 1985, Köck 2014). Bedingt durch die industrielle Verwen dung u.a. als 

Korrosionsschutz, in Batterien oder als Farbpigment erfolgt der Eintrag in Gewässer vor allem aus Abwäs-

sern der metallverarbeitenden Industrie, Kläranlagen und durch atmosphärische Deposition (Breder 1988, 

Eisler 1985, Köck 2014). In Sachsen sind zudem Eintragspfade über Sümpfungs-, Gruben- und Sickerwas-

ser aus Steinkohlehalden, Erzbergbau sowie dem Steine- und Erdenbergbau bekannt (Martin 2017). 

Aufnahme von Cadmium 

Die Aufnahme von Cadmium erfolgt bei Fischen in erster Linie durch passive Diffusion über Ca-Kanäle im 

Epithel der Kiemen (Verbost et al. 1987,1989, Glynn et al. 1992b, 1994) und zum Teil über die Nahrung 

(Kraal et al. 1995, Langevoord et al. 1995). Die Akkumulation findet vorwiegend in Niere, Leber und Kie-

men statt und nur in sehr geringem Umfang im Muskelgewebe, wobei es keine Rolle spielt, ob das Cad-

mium über die Kiemen oder die Nahrung aufgenommen wurde (Jacobs 1978, Benoit et al. 1976, Müller & 

Prosi 1978, Thomas et al. 1983, 1985, Langevoord et al. 1995). Hauptpfad für die Exk retion ist die Galle 

und in geringem Umfang der Urin (Giles 1984, 1988, Harrison & Klaverkamp 1989). Ferner induziert Cad-

mium die Bildung von metallbindenden Proteinen (Metallothioneine), welche Schwermetalle binden, so 

dass diese ihre schädliche Wirkung nicht entfalten können und hiermit eine wichtige Rolle bei der Detoxi-

fikation einnehmen (Noel-Lambot et al. 1978). 

Toxische Wirkung 

Cadmium schädigt in erster Linie Mechanismen zur Ionenragulation und Enzymaktivität (Dorts et al. 2011). 

Verletzungen, die das Kiemengewebe betreffen und hämatologische Schäden treten erst bei höheren 

Konzentrationen auf (Piačková et al. 2003). Durch Hemmung der Ca 2+-Aufnahme über die Kiemen (Ver-

bost et al. 1987, Reader & Morris 1988, Sauer & Watabe 1988, Fu et al.1990) wird der  Ca2+- und Mg2+-

http://webrigoletto.uba.de/rigoletto
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Metabolismus gestört was zu einer Hypokalzämie führt (Pratap et al. 1989). Über die Nahrung aufgenom-

menes Cadmium führt ebenso zu Schäden im Bereich Reproduktion, Verhalten und Ionenhaushalt (Kraal 

et al. 1995, Langevoord et al. 1995). 

Einflussfaktoren auf die Toxizität 

Der Anteil des freien Cadmium-Ions, welches als besonders toxisch gilt, ist negativ mit dem pH-Wert kor-

reliert (Salomons & Kerdijk 1986). Bei geringer Wasserhärte und pH ~ 4-7 liegt Cadmium fast vollständig 

als freies Cd2+-Ion vor (Gardiner 1974, Campbell & Stokes 1985, Cusimano et al. 1986).  

Im Vergleich zu anderen Schwermetallen ist die Tendenz zur Komplexbildung mit gelösten organischen 

Substanzen (zB Huminsäuren) gering (Campbell & Stokes 1985, Hering & Morel 1990). Jedoch  wird in 

hartem Wasser und bei hohen pH-Werten die Bioverfügbarkeit durch Komplexbildung verringert (Carrier 

& Beittinger 1988b, O´Shea & Mancy 1978).  

Bezüglich des Anteils partikulär gebundener Formen an der Gesamtkonzentration gibt es unterschiedliche 

Aussagen. So beschreiben einige Autoren, dass der Anteil verglichen mit anderen Schwermetallen von 

geringer Bedeutung ist (Malm et al. 1988, Leenaers 1989b), während weitere Autoren das Gegenteil be-

haupten (Williams et al. 1973). Versuche zeigten jedoch, dass in warmem Wasser mehr Cadmium parti-

kulär gebunden wird, bei Abnahme der Temperatur von 10 auf 1°C sank der Anteil des partikulär gebun-

denen Cadmiums um den Faktor 8 (Warren & Zimmermann 1994). 

Grenz- & Literaturwerte 

Tabelle 3: Übersicht über internationale Grenzwerte für Cadmium in limnischen Ökosystemen. 

(JD = Jahresdurchschnitt, EQS = UQN = Umweltqualitätsnorm, MAC = ZHK = Maximale akzep-

table Konzentration) 

Grenzwert 
[µg/l] 

Art des Grenzwerts Land Behörde / Quelle 

3 µg/l Maximale Konzentration Trinkwasser 
Internatio-
nal 

World Health Organisation 2017 

0,06 µg/l 
Grenzwert zum Schutz von 99% der Ar-
ten im Süßwasser 

Australien 
& Neusee-
land 

Australian and New Zealand En-
vironment and Conservation 
Council 2000 

≤ 0,45 – 1,5 
µg/l 

(je nach 
Wasser-här-
teklasse) 

ZHK-UQN oberirdische Gewässer ohne 
Übergangsgewässer (Schwebstoff oder 
Sediment) 

Deutsch-
land & 

EU 

Oberflächengewässerverordnung 
(OGewV) & 

Richtlinie 2013/39/EU des Euro-
päischen Parlaments 

≤ 0,08 – 0,25 
µg/l 

(je nach 
Wasser-här-
teklasse) 

JD-UQN oberirdische Gewässer ohne 
Übergangsgewässer (Schwebstoff oder 
Sediment) 

Deutsch-
land & 

EU 

Oberflächengewässerverordnung 
(OGewV) & 

Richtlinie 2013/39/EU des Euro-
päischen Parlaments 
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Die vorliegenden Daten zeigen, dass Cadmium bereits in sehr geringer Konzentration von 0,3 µg Cd/l 

bzw. 1 µg Cd/l in weichem Wasser zu erhöhter Mortalität führen kann (Tabelle 4). Dies gilt besonders für 

empfindliche Juvenil- und Larvenstadien. Bachforellen und Elritzen scheinen hierbei empfindlicher auf 

Cadmium zu reagieren als Groppen und Schmerlen. Köck (2014) empfiehlt je nach Wasserhärte 0,1 – 1 

µg Cd/l als Grenzwert für österreichische Gewässer.  

Tabelle 4: Die Wirkung verschiedener Cadmiumkonzentrationen auf Fische (WH = Wasser-

härte in mg CaCO3/l).  

St = Salmo trutta; Bbt = Barbatula barbatula; Pph = Phoxinus phoxinus; Cg = Cottus gobio 

Art pH WH 

Konzentra-
tion 

[Cd mg/l] 
Effekt Quelle 

St  

2,7 

12,8 

42,7 

0,00031 

0,00095 

0,00014 

NOEC für Körpferlänge bei ers-
ter Nahrungsaufnahme 

(Brütlinge) 

Haugen et al. 
2007 

St  

2,7 

12,8 

42,7 

0,00031 

0,00095 

0,00095 

NOEC für Gewicht bei erster 
Nahrungsaufnahme 

(Brütlinge) 

Haugen et al. 
2007 

St  

30 

75 

150 

0,00123 

0,0039 

0,0101 

LC50 96-h (Brütlinge) 
Brinkman & Han-
sen 2007 

St  320 0,030 LC50 5-d 
Ministry of Tech-
nology 1967 

St 
7,4-
7,6 

250 0,0291 
Hohe Mortalität, verzögerte Go-

nadenentwicklung. Dauer 90 
Wochen. 

Brown et al. 1994 

St 7,6 45 0,0011-0,0038 
NOEC (Embryonal und Larven-
stadien) 

Eaton et al. 1978 

St   4,4 mg Cd/kg 

Chronische Belastung. Das Fut-
ter von 30 St (15g) wurde 46 
Wochen lang mit 4,4 mg Cd/kg 
Körpergewicht angereichert. 
Keine Auffälligkeiten im Verhal-
ten gegenüber der Kontrolle, je-
doch Gewebeschäden in Niere 
und Kiemenepithel. 

Besirovic et al. 
2010 

St  120 0,002 

30-d. Test des Schwimmverhal-
tens bei chronischer Cd-Belas-
tung. Reduziertes Schwimmver-
mögen gegenüber Kontroll-
gruppe. Cd-Anreicherung in 
Kieme, Leber und Niere. Reduk-
tion des Plasma Calziumgehalts. 

Cunningham & 
McGeer 2016 

Cg   
0,01; 0,05; 
0,25; 1,0 

4-d. 21°C Wassertemperatur. 

Adulte Tiere. Keine Mortalität im 
Verlauf der Tests. 

Dorts et al. 2012 
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Art pH WH 

Konzentra-
tion 

[Cd mg/l] 

Effekt Quelle 

Pph 7,8 40 0,4 LC50 70-d ; 6 ‰ Salinität 
Bengtsson et al. 
1975 

Pph 7,9 40 0,0075 
Wirbelsäulendeformationen, 70-
d, 6,7 ‰ Salinität 

Bengtsson et al. 
1975 

Pph  „weich“ 0,00034 
142-d. Chronische Belastung. 
32% Mortalität, Kontrolle nur 
10%. 

Glynn et al. 1992 

Bbt 7,3 240 4,5 LC50 7-d 
Solbe & Flook 
1975 

Bbt 7,3 240 2,0 LC50 54-d 
Solbe & Flook 
1975 

Bbt 7,3 240 3,4 

Änderung des Verhaltens (Fi-
sche verstecken sich nicht mehr, 
wodurch die Exponierung gegen-
über Raübern ansteigt) 

Solbe & Flook 
1975 

 

Artspezifische Betrachtung ausgewählter Fokusarten 

Bachforelle (Salmo trutta) 

Gemäß den vorliegenden Daten reagieren Bachforellen ausgesprochen sensibel auf die Anwesenhei t von 

Cadmium im Wasser. Studien zu Cadmium im Eagle River in Colorado zeigten, dass Bachforellen mit 

chronischer Cadmiumbelastung eine langsamere Stressreaktion aufweisen und die Hormone der Stres-

santwort nicht aufrechterhalten können, gemessen am Plasmacortisol und Corticotropin (ACTH) (Norris 

et al. 1999). In einer weiteren Studie wird berichtet, dass chronische Cadmiumbelastung die Werte von 

Ornithin-Decarboxylase, einem wachstumsfördernden Enzym, reduziert wodurch sich negative Auswir-

kungen auf Wachstum, Reproduktion und das allgemeine Überleben des Individuums ergeben (Norris et 

al. 2000). In Folge eines erhöhten Abflusses nach Niederschlag stieg die Cadmiumkonzentration im Fluss 

Naustebekken von 0,170 auf 0,041 mg Cd/l. Dies führte bei den untersuchten Bachforellen zu einer An-

reicherung von Cadmium in Kiemen, Leber und Niere sowie einer erhöhten Konzentration von Metallothio-

neinen. 

Mit anderen Salmoniden, insbesondere Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss), aber auch Bach -

saiblingen (Salvelinus fontinalis) wurden in der Vergangenheit umfangreiche Studien zur Ermittlung von 

letalen Grenzwerten als auch nicht-letalen Effekten bei verschiedenen Wasserhärten unternommen. Ent-

sprechende Datentabellen finden sich in den Reviews von Köck (2014) und Eisler (1985). In beiden Da-

tensätzen finden sich Studien die in weichem Wasser bereits ab 0,001 mg Cd/l erhöhte Mortalitäten nach-

weisen können, in mittelhartem Wasser im Bereich von 0,005 - 0,010 mg Cd/l und bei hartem Wasser im 

Bereich von 0,030 – 0,050 mg Cd/l. Es finden sich dort jedoch auch Studien, welche den LC50 96-h Wert 

bei 2-3 mg Cd/l ansiedeln.  
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Des Weiteren finden sich bei Köck (2014) umfangreiche Daten die bei Konzentrationen von 0,0007 – 0,005 

mg Cd/l eine Fülle von nicht-letalen Effekten beschreiben u.a. Hodenschäden, verzögerte Gonadenent-

wicklung, vielfältige Kiemenschäden, Beeinträchtigung des Immunsystems und reduzierte Reifung der 

Ovarien, häufig in Verbindung mit erhöhter Mortalität. 

Groppe (Cottus gobio) 

Zu den Auswirkungen von Cadmium auf Groppen konnte nur eine aussagekräftige Studie gefunden wer-

den. Bei einem viertägigen Versuch mit Cadmiumkonzentrationen von 0,1  – 1,0 mg Cd/l konnte keine 

Mortalität beobachtet werden (Dorts et al. 2012). Die Histologische Untersuchung der Tiere ergab, dass 

die Enzymaktivität von Citrat-Synthase und Cytochrom-c-Oxidase durch Cadmium beeinflusst wird. Dies 

lässt darauf schließen, dass Mitochondrien eines der ersten und Hauptziele einer durch Cadmium indu-

zierten Zytotoxizität sind. Ferner war die Aktivität von Laktatdehydrogenase in Leber und Kiemen verrin-

gert. Für akute Toxizitätsversuche verweist Dorts et al. (2012) auf Studien mit verwandten Arten. Für den 

LC50 96-h Test für Cottus bairdi wurden 0,176 mg Cd/l (Besser et al. 2007) und für Cottus confuscus (30 

– 60 mm Körpferlänge) 0,00013 mg Cd/l (Mebane 2006) festgestellt.  

Bachschmerle (Barbatula barbatula) 

Solbe & Flook (1975) beschrieben Bachschmerlen als ausgesprochen tolerant gegenüber akuten Cadmi-

umvergiftungen und geben für den LC50 7-d 4,5 mg Cd/l als Wert an. Bei einem chronischen Test wurden 

der LC50 50-d mit 2,0 mg Cd/l bestimmt. Des Weiteren wurde festgestellt, dass Cadmium sich auf das 

Verhalten der Schmerlen auswirkt. Während Schmerlen für gewöhnlich am Tag eine versteckte Lebens-

weise aufweisen, zeigten mit Cadmium exponierte Individuen dieses Schutzverhalten nicht.  

Elritze (Phoxinus phoxinus) 

Bereits 0,00034 mg Cd/l führten in weichem Wasser bei langer Expositionsdauer (> 150 -d) zu einer er-

höhten Mortalität gegenüber einer Kontrollgruppe (Glynn et al.  1972). Cadmium reicherte sich dabei vor-

wiegend in Leber und Nieren an. 

Bei einem Test mit 0,0075 mg Cd/l stellten Bengtsson et al. (1975) fest, dass eine chronische Cadmi-

umbelastung zu Deformationen an Wirbeln führen kann. Die Autoren weisen jedoch darauf  hin, dass diese 

Fische in der Natur so nicht überlebt hätten und Deformationen keine geeigneten Indikatoren für chroni-

sche Cadmiumbelastungen in Gewässern darstellen. 

Äsche (Thymallus thymallus) und Bachneunauge (Lampetra planeri) 

Für das Bachneunauge und die Äsche sind nach aktuellem Kenntnisstand in der Literatur keine verlässli-

chen Werte für die toxische Wirkung von Cadmium verfügbar. Da Salmoniden allgemein und Äschen im 

speziellen als anfällig für Schadstoffbelastungen gelten (Billard 1997) ist davon auszugehen, dass Äschen 

auch auf Cadmiumbelastungen empfindlich reagieren. Nach Dokker (2015) gibt es keine Hinweise darauf, 

dass Neunaugen im Allgemeinen sensibler auf chemische Verunreinigungen reagieren als andere Fische. 

Die Autorin weist jedoch darauf hin, dass juvenile Neunaugen durch ihre Lebensweise als langlebige Filt-

rierer im direkten Kontakt mit kontaminierten Sedimenten potenziell einer höheren Schadstoffmenge als 

andere Fische ausgesetzt sind und diese auch anreichern. Über die Auswirkungen verschiedener Schad-

stoffe auf Neunaugen ist jedoch nur sehr wenig bekannt (Dokker 2015).  
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Zusammenfassung & Vergleiche mit sächsischem Belastungsspektrum 

Die toxische Wirkung von Cadmium auf Fische ist in der Literatur in verschiedenen Publikationen doku-

mentiert. Die Toxizität wird maßgeblich durch den pH-Wert, die Wasserhärte und die Temperatur beein-

flusst. Im Vergleich zu anderen Schwermetallen besitzt Cadmium eine geringere Tendenz zur Komplex-

bildung. 

Die Cadmium-Konzentrationen in sächsischen Fließgewässern liegen in Bereichen die um ein Vielfaches 

niedriger sind als die meisten der im Labor ermittelten letalen Konzentrationen (LC50-Werte). Jedoch liegen 

die Werte bei einzelnen Gewässern und Messungen in Bereichen die, bei entsprechend niedrigem pH-

Wert und geringer Wasserhärte, letale Auswirkungen haben können. Sie liegen an diesen Stellen zudem 

über den nationalen und in anderen Nationen festgelegten Grenzwerten, sowie in Bereichen für die in 

verschiedenen Studien physiologische Auswirkungen auf bestimmte F ischarten und Artstadien nachge-

wiesen werden konnten (siehe Tabelle 5). 

Im Zuge der Datenauswertungen dieses Projekts konnten signifikante Unterschiede zwischen den Vertei-

lungen der Cadmiumkonzentrationen für Probestellen mit und Probestellen ohne Artnachweis im artspe-

zifisch zugeschnittenen Verbreitungsgebiet der Äsche (gel. & ges. Fraktion), Bachforelle (ges. Fraktion) 

und der Groppe (gel. & ges.) nachgewiesen werden. Es ist in diesem Zusammenhang davon auszugehen, 

dass Faktoren wie die Habitatqualität, Habitatverfügbarkeit und Durchgängigkeit in vielen Fällen aus-

schlaggebend für das Fehlen bestimmter Fisch- und Rundmaularten in einem Gewässerabschnitt sind, 

sodass eventuelle Effekte erhöhter Metallkonzentrationen in statistischen Betrachtungen eines größeren 

Datensatzes ggf. nicht sichtbar werden. 

In statistischen Untersuchungen des Einflusses einer Cadmiumbelastung auf die Abundanzen der be-

trachteten Fisch- und Rundmaularten konnte für die Schmerle (ges. Fraktion), das Bachneunauge (ges. & 

part. Fraktion) und die Elritze (ges. & part. Fraktion) ein negativer Zusammenhang zwischen der Cadmi-

umkonzentration und der Abundanz der Fokusarten nachgewiesen werden.  

Tabelle 5: Tabellarische Gegenüberstellung der Wertespannen der Literaturrecherche mit den Be-

lastungsspektren der sächsischen OWK. 

Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 
toxischer 

Wirkungen in 
speziellen 

Untersuchungen 
(Angaben zu 

Extremwerten 
der 

Spannbreite)* 

Spannbrei-
ten bei 

standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 

Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 
der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

Cad-
mium 

0,14 µg/l (NOEC 
bei Bachforellen-
Brütlingen) – 

1,23 µg/l – 
4.500 µg/l 

0,06 µg/l (Aust-
ralien & Neu-
seeland) – 1,5 

0,212 µg/l (0,062 µg/l) 
0,015 µg/l – 
22 µg/l 
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Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 

toxischer 
Wirkungen in 

speziellen 
Untersuchungen 

(Angaben zu 
Extremwerten 

der 
Spannbreite)* 

Spannbrei-

ten bei 
standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 

Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 
der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

4.400 µg/l (Ge-
webeschäden 
bei Bachforellen 
in Niere und Kie-
menepithel) 

µg/l (ZHK-
UQN | 
Deutschland & 
EU) 

* die dargestellten Spannbreiten umfassen Studien mit verschiedenen Expositionszeiten, Wasserhärten, 

pH-Werten und Fischarten. Genauere Informationen zu den einzelnen Werten sind den Steckbriefen zu 

entnehmen. 

** die dargestellten Spannbreiten umfassen Grenzwerte deren Gültigkeit an weitere wasserchemische 

Parameter gekoppelt ist bzw. sich teilweise nur auf bioverfügbare Teilfraktionen bezieht.  
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Tabelle 5: Metallfraktions-Fisch-Kombinationen, für die Abundanz- bzw. Gefährdungsklassen-

grenzwerte abgeleitet werden konnten zzgl. Angaben zu den Signifikanzniveaus (p -Werte) der zu-

grunde gelegten Regressionen über die oberen Whisker der fünf Fischabundanzklassen. 

Metall Fokusart Typ p < 0.05 p < 0.1 
Whisker-Re-

gression 

Cadmium 

Bachneunauge 
ges. X  Potenz 

part. X  Potenz 

Elritze 
ges. X  linear 

part. X  linear 

Schmerle ges.  X linear 

  

Anmerkungen zu den Kartendarstellungen der Steckbriefe: 

In den Karten der Steckbriefe sind für jede chemisch-physikalische Messstelle die dort zwischen 

2015 und 2019 gemessenen höchsten JD-Werte der verschiedenen Metallspezies und -fraktionen 

jeweils einer von fünf, im Rahmen des Projektes erarbeiteten fischartspezifischen Metallgefährdungs-

klassen zugeordnet. Die ihnen zugrundeliegenden Grenzwerte wurden in einem statistischen Verfah-

ren mithilfe von Perzentil-basierten Abundanzklassen und Regressionen über deren obere Whisker 

(2,5-facher Interquartilsabstand zur statistischen Ausreißerabgrenzung) ermittelt. Es wird davon aus-

gegangen, dass – bei Erfüllung der definierten statistischen Verfahrensvoraussetzungen (s. Kapitel 

4.6.1 und 4.9 im Bericht) – die oberen Whisker diejenigen Metallkonzentrationen der verschiedenen 

Abundanzklassen der jeweils betrachteten Fischarten beschreiben, die der Art gerade noch die Errei-

chung der Mindestpopulationsstärke der betreffenden Abundanzklasse ermöglicht, während jede wei-

tere Konzentrationssteigerung zu einer Verringerung der Abundanz unter die Klassengrenze führen 

würde. Auf diese Weise konnten für eine Reihe von Kombinationen der sechs Fokusarten mit den 

verschiedenen untersuchten Metallspezies und -fraktionen je vier Konzentrationsklassengrenzwerte 

zur Unterscheidung der fünf fischartspezifischen Gefährdungsklassen abgeleitet werden. Dabei ste-

hen die Abundanz- und Gefährdungsklassen in einem reziproken Verhältnis zueinander: Die ge-

ringste Gefährdungsklasse 1 ist durch eine so niedrige Konzentration definiert, dass diese die Er-

reichbarkeit der höchsten Abundanzklasse 5 nicht gefährdet. 
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Steckbrief 4 – Kupfer (Cu) 

Tabelle 1: Allgemeine Informationen 

Name: Kupfer (Cu) 

CAS-Nummer: 7440-50-8 

EG-Nummer: 231-159-6 

Elementkategorie: Übergangsmetalle 

Clarke-Wert7: 55 ppm 

JD-UQN 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 

160 mg/kg³ (Schwebstoff- oder Sedimenttrocken-
gewicht) 

ZHK-UQN 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
- 

Wassergefährdungsklasse nwg (Korngröße ≥ 1mm) 

 

Tabelle 2: Einstufung der Wassergefährdungsklasse verschiedener Kupfer -Verbindungen gemäß 

Umweltbundesamt (Fachgebiet IV 2.6 - Wassergefährdende Stoffe). Abgerufen über die Informati-

onsseite Rigoletto (http://webrigoletto.uba.de/rigoletto) – Stand 22.02.2022. 

Kupfer-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

Kupferphthalocyanin (1339), Schlacken - Kupferschmelzen (9427) nwg 

- awg 

Kupfer Komplexe mit den CAS Nummern: 28802-09-7 (7690), 1328-
53-6 (8147), 16040-69-0 (8324), 68987-63-3 (8347), 27614-71-7 (8358), 
14302-13-7 (8379), 68512-13-0 (8442), 81457-65-0 (8626),  75247-18-
6 (8938), 28654-73-1 (9037), 15680-42-9 (9252), Iod(triphenylphos-
phino)kupfer (5939), Iodbis(triphenylphosphino)kupfer (7130), Io-
dtris(triphenyl-phosphino)kupfer (7140), Kupferchlorophthalocyaonin 
(8380), Polychlor-kupferphthalocyanin (8147) 

WGK 1 

Diphosphorsäure, Kupfersalz (7619), 

Kupfer - Korngröße < 0,074 mm (9696), 

Kupfer - Korngröße 0,074 - 1,0 mm (9697), 

Tetrakupfer(II)hexahydroxynitrat (7174), 

Trikupferbis(orthophosphat) (9809), 

Zinksulfid (ZnS) - Kupferchlorid-dotiert (3403) 

WGK 2 

                                              

7  Gemäß Taylor, S.R. (1964). Abundance of chemical elements in the continental crust; a new table. 

Geochimica et Cosmochimica Acta 28(8): 1,273-1,285. doi:10.1016/0016-7037(64)90129-2. 

http://webrigoletto.uba.de/rigoletto
https://de.wikipedia.org/wiki/Digital_Object_Identifier
https://doi.org/10.1016/0016-7037%2864%2990129-2
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Kupfer-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

(Bis-(N-Cyclohexyldiazeniumdioxy))-Kupfer (759), Dikupfer-hydro-
xidphosphat (7620), Dikupferoxid (7116), Kupfer(I)-chlorid (358), Kupfer(II)-
arsenit (355), Kupfer(II)-arsenitacetat (356), Kupfer(II)carbonat--Kup-
fer(II)hydroxid (1:1) (6805), Kupfer(II)-chlorat (357), Kupfer(II)-chlorid 
(359), Kupfer(II)-nitrat (1347), Kupfer(II)-oxid (1401), Kupfer(II)-sulfat (141), 
Kupferdihydroxid (6804), Kupferiodid (7154), Kupferron (858), 

WGK 3 

Allgemeine Informationen 

Kupfer ist ein lebenswichtiges Spurenelement und spielt eine wichtige Rolle im Stoffwechsel und als Be-

standteil von Enzymen (Kamunde & Wood 2004, Sabullah 2014, Padrilah et al. 2018). Dies umfasst u.a. die 

Bereiche betreffend Wachstum, Verdauungssystem, Nervensystem, kardiovaskuläres System und Immun-

funktionen (Sabry et al. 2021). Des Weiteren hat Kupfer antioxidative Eigenschaften (Sabry et al. 2021).  

Mit einer Produktion von 21 Millionen Tonnen im Jahr 2021 gehört Kupfer zu den wichtigsten Metallen für 

die Weltwirtschaft und wird insbesondere in der Elektroindustrie eingesetzt, ist jedoch auch in vielen an-

deren Industriezweigen unentbehrlich. Der Eintrag von Kupfer in Gewässer erfolgt Großteils über atmo-

sphärische Deposition sowie kommunale und industrielle Abwassereinleitungen (Köck 2014).  Zusätzlich 

kann auch der Eintrag aus historischem Bergbau (alte Stollen) einen maßgeblichen Anteil am Gesamtein-

trag ausmachen (Umweltbundesamt 2017). Diese Mobilisierung aus dem Altbergbau in Teilen der Erzge-

birgsregion stellt einen wichtigen Eintragspfad in sächsische Fließgewässer dar (LfULG 2021).  

Aufnahme Kupfer 

Die Aufnahme von Kupfer erfolgt bei Fischen sowohl enteral über die Nahrung als auch perkutan über die 

Kiemen. Bei Versuchen zeigte sich, dass das Futter die Hauptbelastungsquelle darstellt, mit steigender 

Kupferkonzentration im Wasser erhöht sich aber die Bedeutung der Aufnahme über die Kiemen (Köck 

2014). Die Akkumulation von Kupfer erfolgt vorrangig in der Leber, gefolgt vom Kiemengewebe und an-

deren Organen (Al-Yousuf et al. 2000, Karayakar et al. 2010, Rajkowska & Protasowicki 2013). Laut Playle 

(1993) korreliert die Kupferkonzentration im Kiemengewebe von Amerikanischen Dickkopfelritzen mit der 

Konzentration des freien Kupfer-Ions und nicht mit der Gesamtmetallkonzentration im Wasser. Die Me-

chanismen mit denen Fische die Kupferhomöostase erreichen sind gegenwärtig noch nicht vollständig 

entschlüsselt (Kammunde & Wood 2004). Bei Regulation und Detoxifikation spielen jedoch Metallothion-

eine eine wichtige Rolle (Köck 2014). 

Toxische Wirkung 

Als essenzielles Element sind Fische auf Kupfer angewiesen. Die Unterschiede zwischen einer förderli-

chen und einer schädlichen Konzentration sind jedoch meist gering (Harrison 1986, Tarazona 1988). Im 

Vergleich zu Säugetieren reagieren Fische und Krustazeen 10 bis 100 mal empfindlicher auf die Toxizität 

von Kupfer (Solomon 2009). Die am leichtesten verfügbare und toxischste Form ist das Kupfer-Ion (Cu2+) 

(Eisler 1998, Solomon 2009).  

Mögliche Folgen durch eine erhöhte Kupferkonzentration bei Fischen sind Störungen der Osmoregulation 

(Hodson et al. 1979), des Calciumhaushalts sowie des Sauerstofftransports und Energiestoffwechsels (Eisler 
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1998). Sauerstoffmangel im Gewebe, in Folge reduzierter Aktivität von Enzymen im ATP-Syntheseweg sowie 

großflächige Nekrosen im Lebergewebe, in Folge der lytischen Wirkung von Kupfer auf Zellmembranen, sind 

potenzielle Todesursachen einer Kupfervergiftung (Hansen et al. 1992b, Roncero et al. 1992). 

Einflussfaktoren auf die Toxizität 

Die Toxizität von Kupfer wird vorrangig durch den pH-Wert, Temperatur, Wasserhärte sowie Größe und 

Konzentration von suspendierten organischen Partikeln bestimmt (Eisler 1998, Köck 2014). Ferner redu-

zieren Redoxbedingungen die Löslichkeit von Kupfersalzen (Eisler 1998). Im Süßwasser liegt der Anteil 

des freien Kupfer-Ions für gewöhnlich bei < 1 % (Eisler 1998) und nur in Gewässern mit niedrigem pH-

Wert und/oder geringer Wasserhärte liegt ein nennenswerter Teil der Gesamtkupferkonzentration als 

freies Kupfer-Ion vor (Köck 2014). Des Weiteren sind Organische Kupferkomplexe aufgrund ihrer hohen 

Stabilität deutlich weniger toxisch als das freie Kupfer-Ion (Kamunde & Wood 2004). 

Grenz- & Literaturwerte 

Tabelle 3: Übersicht über internationale Grenzwerte für Kupfer in limnischen Ökosystemen. (JD = 

Jahresdurchschnitt, EQS = UQN = Umweltqualitätsnorm, MAC = ZHK = Maximale akzeptable Kon-

zentration) 

Grenz-
wert 
[µg/l] 

Art des Grenzwerts Land Behörde / Quelle 

2 mg/l Maximale Konzentration Trinkwasser 
Internatio-
nal 

World Health Organisation 2017 

7,8 µg/l 
Vorschlag JD-UQN Fließgewässer und 
Seen (gelöst) 

EU 
European Copper Institute (EIC): Eu-
ropean Union risk assessment report 
2008. 

1 µg/l 
Grenzwert zum Schutz von 99% der Ar-
ten im Süßwasser 

Australien 
& Neusee-
land 

Australian and New Zealand Envi-
ronment and Conservation Council 
2000 

160 
mg/kg3 

JD-UQN oberirdische Gewässer ohne 
Übergangsgewässer (Schwebstoff oder 
Sediment) 

Deutsch-
land 

Oberflächengewässerverordnung 
(OGewV) 

 

Nicht-letale Effekte von Kupfer z.B. Beeinträchtigung des Verhaltens, Wachstums und Metabolismus tre-

ten bereits bei Konzentrationen zwischen 4 – 10 µg Cu/l auf und negative Auswirkungen auf die Fortpflan-

zung und das Überleben bei 10 – 20 µg Cu/l (Eisler 1998). Zum Schutz der Fischartengemeinschaft schlägt 

Wachs (1989) eine maximale Konzentration von gelöstem Kupfer für Salmonidengewässer von 0,2 – 3 µg 

Cu/l und für Cyprinidengewässer 2 – 15 µg Cu/l (<10 - > 300 mg CaCO3/l) vor. Köck (2014) empfiehlt für 

die Konzentration des gelösten Kupfers bei neutral bis basischem pH-Wert und mittlerer Wasserhärte 1 – 

3 µg Cu/l und bei hoher Wasserhärte 3 – 10 µg Cu/l, jedoch mit der Empfehlung die Werte bei sehr saurem 

pH-Wert oder weichem Wasser nach unten zu korrigieren. 
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Tabelle 4: Die Wirkung verschiedener Kupferkonzentrationen auf Fische (WH = Wasserhärte in 

mg CaCO3/l).  

St = Salmo trutta; Bbt = Barbatula barbatula; Ta = Thymallus arcticus 

Art pH WH 
Konzentration 

[Cu mg/l] 
Effekt Quelle 

St 6,4 14 0,04 LC50 21-d Grande 1967 

St  45 0,022 – 0,0432 MATC  USEPA 1980 

St   
0,103 - 0,148 

(0,091 - 0,165) 
LC50 48-h Jungfische Marr et al. 1995 

St 5  0,0051 

96-h. Kritische Schwimmgeschwin-

digkeit reduziert. Erhöhte Ammoniak-
Werte in Plasma und Muskel als 
mögliche Ursache. 

Beaumont et al. 
2000 

St 
6,97-
7,06 

15,8 0,055 
Jungfische. Grenzwert für Vermei-
dung. 

Baldigo & Bau-
danza 2001 

St 
6,97-
7,06 

15,8 

0,0535 

0,0615 

0,085 

Erste Mortalität 

LC50 96-h  

LC100 96-h  

Baldigo & Bau-
danza 2001 

St   0,10 

Störung des olfaktorischen Systems 
zur Registrierung von weiblichen 
Pheromonen. 

Weniger stromauf gerichtete 
Schwimmbewegungen als Kontrolle. 

Erhöhte Plasmawerte von 11-Keto-
teststeron. 

Jaensson & Ol-
sen 2009 

St 7,6 250 
 

 

0,2 

0,3 

Chronischer Toxizitätstest. %-Morta-
lität: 

Augenpunktstadium (20-d); Larven 
(40-d) 

26,0; 70,3 

35,5; 94,6 

Kazlauskienë 
(2002) 

Ta   

 

0,00265 

0,0096 

0,023-0,131 

LC50 96-h  

Swimup fry 

Fry 

Alevins 

Buhl & Hamilton 
1990 

Bbt 8,2 249 0,76 LC50 96-h 
Solbé & Cooper 
1976 

Bbt  250 0,29 LC50 50-d 
Solbé & Cooper 
1976 

Artspezifische Betrachtung ausgewählter Fokusarten 

Bachforelle (Salmo trutta) 

Die vorliegenden Daten zeigen LC50-Werte für Bachforellen in Abhängigkeit von Wasserhärte, dem pH-

Wert, der Dauer des Tests sowie des Lebensstadiums von 0,04 - 0,3 mg Cu/l (Tabelle 4). Hatton-Ellis 
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(2005) berichtet, dass durch die Belastung einer Kupfermine der gesamte Bachforellenbestand im Fluss 

Llyn Llydaw zu Tode gekommen ist, gibt jedoch keine konkreten Schwermetallkonzentrationen an. Das 

Schwimmverhalten ist bereits ab 0,005 mg Cu/l gestört (Beaumont et al. 2000). Olsvik et al. (2000) berich-

tet von einer akuten Belastungsspitze. In Folge eines erhöhten Abflusses nach Niederschlag stieg die 

Kupferkonzentration im Fluss Rugla von 0,015 auf 0,041 mg Cu/l. Dies führte zu einer Anreicherung von 

Kupfer in Kiemen, Leber und Niere sowie einer erhöhten Konzentration von Metallothioneinen. Jaensson 

und Olsen (2009) konnten zeigen, dass 0,10 mg Cu/l das Paarungsverhalten von adulten Bachforellen 

verändern, indem das olfaktorische System zur Registrierung von weiblichen Pheromonen gestört wird. In 

Folge verbrachten männliche Bachforellen weniger Zeit in der Nähe weiblicher Forellen und die Häufigkeit 

von Balzverhalten war reduziert. Eine Ausweichreaktion bei juvenilen Bachforellen gegenüber einer Kup-

fersulfatlösung zeigte sich bei neutralem pH-Wert ab einer Konzentration von 0,055 mg Cu/l (Baldigo & 

Baudanza 2001). Im natürlichen Habitat könnte dies bei lokalen Einleitungen die Trennung einer Popula-

tion zur Folge haben oder eine chemische Wanderbarriere darstellen. 

Insbesondere mit Regenbogenforellen (Oncorhynchus mykiss) wurden in der Vergangenheit umfangrei-

che Studien zur Ermittlung von letalen Grenzwerten als auch nicht-letalen Effekten bei verschiedenen 

Wasserhärten unternommen. Entsprechende Datentabellen finden sich in den Reviews von Köck (2014) 

und Eisler (1998). In beiden Datensätzen finden sich Studien die für den LC50 96 -h Test in weichem 

Wasser (<30 mg CaCO3/l) Werte von 0,015 - 0,05 mg Cu/l angeben. Für mittelhartes Wasser finden sich 

Werte von 0,08 – 0,2 mg Cu/l und für hartes Wasser (>250 mg CaCO3/l) wurden Werte bis 0,94 mg Cu/l 

ermittelt. Zu den nicht-letalen Effekten die bei Konzentrationen von 0,025 – 0,41 mg Cu/l festgestellt wur-

den gehören eine Reduktion des Wachstums und der Schwimmleistung, Vermeidungsreaktionen, Störung 

des Ionenhaushalts und Olfaktorischen Apparates, Gewichtsabnahme sowie erhöhte Cortisolkonzentrati-

onen im Plasma. Inwieweit sich diese Daten auf die Bachforelle übertragen lassen, ist nicht eindeutig klar. 

Der Bachforelle wird im Vergleich zur Regenbogenforelle jedoch zumeist eine höhere Empfindlichkeit zu-

geschrieben. 

Äsche (Thymallus thymallus) 

Es konnten keine aussagekräftigen Studien mit Bezug zu Auswirkungen von Kupfervergiftungen auf die 

Äsche gefunden werden. Eine Studie zur verwandten Arktischen Äsche (Thymallus arcticus) gibt für LC50 

96-h Tests mit frisch aufgeschwommenen Larven und Jungfischen Werte von 0,00265 – 0,131 mg Cu/l 

an, wobei die Konzentration mit dem Alter der Fische zunimmt (Buhl & Hamilton 1990). In derselben Studie 

wurde auch die Toxizität eines Gemisches aus Arsen, Kupfer, Blei und Zink, in einem Verhältnis wie es 

für durch Seifenbergbau belastete Gewässer typisch ist, getestet. Hierbei zeigte sich, dass Kupfer die 

primäre toxische Komponente für Salmoniden war und die Anwesenheit der anderen Metalle die Kupferto-

xizität nicht beeinflusst. 

Da Salmoniden allgemein und Äschen im speziellen als anfällig für Schadstoffbelastungen gelten (Billard 

1997) ist nach dem Vorsorgeprinzip davon auszugehen, dass Äschen auch auf Kupferbelastungen emp-

findlich reagieren. 
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Bachschmerle (Barbatula barbatula) 

Zu den Auswirkungen von Kupfer auf die Bachschmerle konnte nur eine aussagekräftige Studie gefunden 

werden. Bei einem akuten und einem chronischen Toxizitätsversuch in hartem Wasser bestimmten Solbé 

& Cooper (1976) den LC50 96-h mit 0,76 mg Cu/l und den LC50 50-d mit 0,29 mg Cu/l. Große Fische 

überlebten den Versuch tendenziell länger. Des Weiteren wurde festgestell t, dass Kupfer sich auf das 

Verhalten der Schmerlen auswirkt. Während Schmerlen für gewöhnlich am Tag eine versteckte Lebens-

weise aufweisen, zeigten mit Kupfer exponierte Individuen dieses Schutzverhalten nicht, so wie es zuvor 

schon für Versuche mit Cadmium beobachtet wurde. 

Elritze (Phoxinus phoxinus) 

Für die Elritze konnten keine aussagekräftigen Studien mit Bezug zu Auswirkungen von Kupfervergiftun-

gen gefunden werden. Für die Verwandte Amerikanische Dickkopfelritze (Pimephales promelas) findet 

sich bei Eisler (1998) eine Testreihe von LC50 Versuchen. Die Spannbreite der LC50 96 -h Tests reicht 

von 0,015 mg Cu/l in weichem Wasser bis 0,470 mg Cu/l in hartem Wasser. Diese Daten deuten auf eine 

ähnliche Empfindlichkeit wie bei Salmoniden hin. Inwiefern sich jedoch die Ergebnisse der P. promelas 

auf P. phoxinus übertragen lassen, ist nicht bekannt. 

Bachneunauge (Lampetra planeri) und Groppe (Cottus gobio) 

Für das Bachneunauge und die Groppe sind nach aktuellem Kenntnisstand in der Literatur keine verläss-

lichen Werte für die toxische Wirkung von Kupfer verfügbar. Nach Dokker (2015) gibt es keine Hinweise 

darauf, dass Neunaugen im Allgemeinen sensibler auf chemische Verunreinigungen reagieren als andere 

Fische. Die Autorin weist jedoch daraufhin, dass juvenile Neunaugen durch ihre Lebensweise als langle-

bige Filtrierer im direkten Kontakt mit kontaminierten Sedimenten potenziell einer höheren Schadstoff-

menge als andere Fische ausgesetzt sind und diese auch anreichern. Über die Auswirkungen verschie-

dener Schadstoffe auf Neunaugen ist jedoch nur sehr wenig bekannt (Dokker 2015). 

Zusammenfassung & Vergleiche mit sächsischem Belastungsspektrum 

Die toxische Wirkung von Kupfer auf Fische ist in der Literatur in verschiedenen Publikationen dokumen-

tiert. Die Toxizität von Kupfer wird vorrangig durch den pH-Wert, Temperatur, Wasserhärte sowie Größe 

und Konzentration von suspendierten organischen Partikeln beeinflusst. Erhöhte Kupferkonzentrationen 

können bei Fischen Störungen der Osmoregulation, des Calciumhaushalts sowie des Sauerstofftransports 

und Energiestoffwechsels bewirken. 

Die Kupfer-Konzentrationen in sächsischen Fließgewässern liegen in Bereichen die deutlich niedriger sind 

als die meisten der im Labor ermittelten letalen Konzentrationen (LC50-Werte). Jedoch liegen die Werte 

bei einzelnen Gewässern und Messungen in Bereichen die, bei entsprechend niedrigem pH-Wert und 

geringer Wasserhärte, letale Auswirkungen haben können. Sie liegen an diesen Stellen zudem über den 

nationalen und in anderen Nationen festgelegten Grenzwerten, sowie in Bereichen für die in verschiede-

nen Studien physiologische Auswirkungen auf bestimmte Fischarten und Artstadien nachgewiesen wer-

den konnten (siehe Tabelle 5). 

Im Zuge der Datenauswertungen dieses Projekts konnten signifikante Unterschiede zwischen den Vertei-

lungen der Kupferkonzentrationen für Probestellen mit und Probestellen ohne Artnachweis im artspezifisch 
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zugeschnittenen Verbreitungsgebiet der Bachforelle (gel. Fraktion) und der Groppe (ges. Fraktion) nachge-

wiesen werden. Es ist in diesem Zusammenhang davon auszugehen, dass Faktoren wie die Habitatqualität, 

Habitatverfügbarkeit und Durchgängigkeit in vielen Fällen ausschlaggebend für das Fehlen bestimmter 

Fisch- und Rundmaularten in einem Gewässerabschnitt sind, sodass eventuelle Effekte erhöhter Metallkon-

zentrationen in statistischen Betrachtungen eines größeren Datensatzes ggf. nicht sichtbar werden.  

In statistischen Untersuchungen des Einflusses einer Kupferbelastung auf die Abundanzen der betrach-

teten Fisch- und Rundmaularten konnte für die Elritze (ges. & biov. Fraktion), das Bachneunauge (part. 

Fraktion) und die Bachforelle (gel. & part. Fraktion) ein negativer Zusammenhang zwischen der Kupfer-

konzentration und der Abundanz der Fokusarten nachgewiesen werden. 

Tabelle 5: Tabellarische Gegenüberstellung der Wertespannen der Literaturrecherche mit den Be-

lastungsspektren der sächsischen OWK. 

Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 

toxischer 
Wirkungen in 
speziellen 
Untersuchungen 
(Angaben zu 
Extremwerten 
der 
Spannbreite)* 

Spannbrei-

ten bei 
standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-
talen Effek-
ten bei 
adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 
Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 
der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

Kup-
fer 

5,1 µg/l (Kriti-
sche Schwimm-
geschwindigkeit 
bei Bachforellen 
reduziert) – 300 
µg/l (94,6 % 
Bachforellen-
Larven-Mortali-
tät nach 40 Ta-
gen) 

2,65 µg/l – 
760 µg/l 

1 µg/l (Austra-
lien & Neusee-
land) - 160 
mg/kg³ (JD-
UQN | 
Deutschland & 
EU) 

3,839 µg/l (3,3 µg/l) 
1 µg/l – 110 
µg/l 

* die dargestellten Spannbreiten umfassen Studien mit verschiedenen Expositionszeiten, Wasserhärten, 

pH-Werten und Fischarten. Genauere Informationen zu den einzelnen Werten sind den Steckbriefen zu 

entnehmen. 

** die dargestellten Spannbreiten umfassen Grenzwerte deren Gültigkeit an weitere wasserchemische 

Parameter gekoppelt ist bzw. sich teilweise nur auf bioverfügbare Teilfraktionen bezieht. 
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Tabelle 5: Metallfraktions-Fisch-Kombinationen, für die Abundanz- bzw. Gefährdungsklassengrenz-

werte abgeleitet werden konnten zzgl. Angaben zu den Signifikanzniveaus (p-Werte) der zugrunde 

gelegten Regressionen über die oberen Whisker der fünf Fischabundanzklassen. 

Metall Fokusart Typ p < 0.05 p < 0.1 
Whisker-Re-

gression 

Kupfer 

Bachneunauge part.  X Potenz 

Bachforelle gel. X  linear 

 part. X  Potenz 

Elritze ges. X  linear 

  

Anmerkungen zu den Kartendarstellungen der Steckbriefe: 

In den Karten der Steckbriefe sind für jede chemisch-physikalische Messstelle die dort zwischen 

2015 und 2019 gemessenen höchsten JD-Werte der verschiedenen Metallspezies und -fraktionen 

jeweils einer von fünf, im Rahmen des Projektes erarbeiteten fischartspezifischen Metallgefähr-

dungsklassen zugeordnet. Die ihnen zugrundeliegenden Grenzwerte wurden in einem statistischen 

Verfahren mithilfe von Perzentil-basierten Abundanzklassen und Regressionen über deren obere 

Whisker (2,5-facher Interquartilsabstand zur statistischen Ausreißerabgrenzung) ermittelt. Es wird 

davon ausgegangen, dass – bei Erfüllung der definierten statistischen Verfahrensvoraussetzungen 

(s. Kapitel 4.6.1 und 4.9 im Bericht) – die oberen Whisker diejenigen Metallkonzentrationen der ver-

schiedenen Abundanzklassen der jeweils betrachteten Fischarten beschreiben, die der Art gerade 

noch die Erreichung der Mindestpopulationsstärke der betreffenden Abundanzklasse ermöglicht, 

während jede weitere Konzentrationssteigerung zu einer Verringerung der Abundanz unter die 

Klassengrenze führen würde. Auf diese Weise konnten für eine Reihe von Kombinationen der 

sechs Fokusarten mit den verschiedenen untersuchten Metallspezies und -fraktionen je vier Kon-

zentrationsklassengrenzwerte zur Unterscheidung der fünf fischartspezifischen Gefährdungsklas-

sen abgeleitet werden. Dabei stehen die Abundanz- und Gefährdungsklassen in einem reziproken 

Verhältnis zueinander: Die geringste Gefährdungsklasse 1 ist durch eine so niedrige Konzentration 

definiert, dass diese die Erreichbarkeit der höchsten Abundanzklasse 5 nicht gefährdet.  
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Steckbrief 5 – Nickel (Ni) 

Tabelle 1: Allgemeine Informationen 

Name: Nickel (Ni) 

CAS-Nummer: 7440-02-0 

EG-Nummer: 231-111-4 

Elementkategorie: Übergangsmetalle 

Clarke-Wert8: 75 ppm 

JD-UQN (chemischer Zustand)9 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
4 µg/l (Nickel und Nickelverbindungen) 

ZHK-UQN (chemischer Zustand)9 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
8,6 µg/l (Nickel und Nickelverbindungen) 

Wassergefährdungsklasse 
WGK 1 (Korngröße ≥ 1 mm) 

WGK 2 (Korngröße < 1 mm) 

Tabelle 2: Einstufung der Wassergefährdungsklasse verschiedener Nickel-Verbindungen gemäß 

Umweltbundesamt (Fachgebiet IV 2.6 - Wassergefährdende Stoffe). Abgerufen über die Informati-

onsseite Rigoletto (http://webrigoletto.uba.de/rigoletto) – Stand 22.02.2022. 

Nickel-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

Cobaltnickelgrauperiklas (2798), Nickel-diniob-hexaoxid (7361) nwg 

- awg 

(Butylamin)((2,2'-thiobis(4-(1,1,3,3-tetramethylbutyl)-phenolato))(2-
)-O,O',S)nickel (4472), Dialuminiumnickel-tetraoxid (7893), Nickeloxid 
(5368) 

WGK 1 

Cobalt-lithium-nickel-oxid (7358) WGK 2 

[Carbonato(2-)]tetrahydroxytrinickel (8319), Aluminium Cobalt Li-
thium Nickel Oxide (10185), Cobalt Lithium Mangan Nickel Oxide 
(10186), Molybdaennickeltetraoxid (7930), Nickel(2+)hydrogencitrat 
(7879), Nickel(2+)propionat (8462), Nickel(II)-chlorid (159), Nickel(II)-nit-
rat (387), Nickel(II)-nitrit (388), Nickeldihydroxid (7099), Trinickeldisulfid 
(8381) 

WGK 3 

Allgemeine Informationen 

Das Metall Nickel kommt in der Erdkruste mit einem Anteil von 0.008% vor, wenngleich der Erdkern nach 

aktuellen Berechnungen zu ca. 5,4% aus Nickel besteht. Obwohl verschiedene Mikroorgansimen und 

Pflanzen obligat auf Nickel als Spurenelement angewiesen sind, wurde für den Menschen bisher noch 

                                              

8 Gemäß Taylor, S.R. (1964). Abundance of chemical elements in the continental crust; a new table. Ge-

ochimica et Cosmochimica Acta 28(8): 1,273-1,285. doi:10.1016/0016-7037(64)90129-2. 

9  Diese UQN bezieht sich auf bioverfügbare Konzentrationen. Siehe Anlage 8 der OGewV. 

http://webrigoletto.uba.de/rigoletto
https://de.wikipedia.org/wiki/Digital_Object_Identifier
https://doi.org/10.1016/0016-7037%2864%2990129-2
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kein Mangelzustand beschrieben, es ist daher davon auszugehen, dass die von zweiwertigen Nickelka-

thionen im Körper übernommenen Funktionen auch durch andere, ähnliche Ionen erfüll t werden können 

(Denkhaus und Salnikow 2002).  Nickel kommt in der Natur nur selten in gediegener Form vor, weshalb 

für den Abbau vor allem die über 100 bekannten Nickelminerale von Bedeutung sind. Der hieraus resul-

tierende, aufwändige Aufreinigungsprozess kann im Umfeld von Minen und verarbeitender Anlagen zu 

massiven Umweltbelastungen mit Nickelverbindungen führen (Cempel und Nikel 2006; Bartzas et al. 

2021). Das gewonnene Nickel wird hauptsächlich in verschiedenen Legierungen verwendet und verhindert 

unter anderem die Korrosion von Stahl. Aufgrund seiner vielfältigen Anwendungsmöglichkeiten und dem, 

insbesondere im Zuge der globalen Energiewende, steigenden Bedarf ist künftig mit größeren Abfall- und 

Abraummengen zu rechnen, welche ein potenzielles Risiko für weitere Umweltbelastungen bergen 

(Bartzas et al. 2021). In Sachsen stellen Einträge aus dem Altbergbau in Teilen der Erzgebirgsregion einen 

wichtigen Eintragspfad in sächsische Fließgewässer dar (LfULG 2021). 

Aufnahme von Nickel 

In aquatischen Ökosystemen spielt die perkutane Aufnahme von Nickel die dominierende Rolle, wohinge-

gen die enterale Aufnahme über die Verdauungsorgane zweitrangig ist (Javed 2013). Für die Aufnahme 

von Nickelverbindungen in den Organismus scheint vorrangig Phagocytose verantwor tlich zu sein. Mitt-

lerweile wurden jedoch, wie bei anderen Metallionen auch, ein Transport über verschiedene Transport-

proteine postuliert (Begum et al. 2022; Blewett und Leonard 2017). Abhängig davon, ob Nickel über die 

Nahrung oder aus dem Umgebungswasser aufgenommen wird (in der Natur in der Regel eine Mischung 

beider Expositionswege) erfolgt die Aufnahme primär perkutan über die Kiemen oder enteral über den 

Darm. Eine zeitgleiche Exposition über beide Aufnahmewege, wie sie in der Natur aufgrund der Sättigung 

des Ökosystems mit Metallverbindungen in der Regel auftritt, fördert die Bioakkumulation und damit ein-

hergehend auch die potenzielle toxische Wirkung (Lapointe und Couture 2009).  Nach der Aufnahme rei-

chert sich Nickel verstärkt in den Aufnahmeorganen sowie in den Exkretionsorganen Leber und Niere an.  

Toxische Wirkung 

Im Allgemeinen gleicht die toxische Wirkung von Nickel auf zellulärer Ebene der anderen Schwermetalle: 

Aufgrund der Analogie zu essenziellen zweiwertigen Kationen wie Natrium und Calcium können die als 

toxisch bewerteten, zweiwertigen Nickelkationen in Konkurrenz zu diesen treten und hierdurch nicht nur 

zelluläre Transportsysteme stören, sondern auch Einfluss auf verschiedene andere biochemische Pro-

zesse nehmen welchen auf katalytische Metallionen angewiesen sind. Zu den beobachteten physiologi-

schen Folgen einer akuten Nickelintoxikation bei Fischen gehört unter anderem ein Mangel an Magne-

sium. Der durch eine Blockade von Magnesiumtransportproteinen innerhalb der Nieren erklärt wird. In der 

Folge wird weniger Magnesium aus dem Primärharn resorbiert und es kommt zu einer vermehrten Aus-

schwemmung. Infolge einer chronischen Vorexposition verschwindet dieser Effekt jedoch, was auf eine 

mögliche Gegenregulation in Form vermehrt gebildeter Mg2+-Transporter hinweist (Pane et al. 2005). Als 

weitere Folge akuter Nickelvergiftungen kann es auch zu Verhaltensänderungen kommen (Alkahem 

1994). Zu den bei Fischen beobachteten, chronischen, toxikologischen Effekten gehört eine Beeinträchti-

gung des Immunsytems durch Leukopenie und Wachstumssupressionen (Athikesavan et al. 2006).  
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Einflussfaktoren auf die Toxizität 

Zu den Faktoren, welche die toxische Wirkung von Nickel in aquatischen Ökosystemen beeinflussen, gehö-

ren vor allem Wasserhärte, Salinität, pH-Wert sowie gelöster organischer Kohlenstoff (Pourkhabbaz et al. 

2011; Hoang et al. 2004; Karthikeyan et al. 2007; Everall et al. 1989). Neben diesen natürlicherweise auftre-

tenden Chelatoren können auch anthropogen in Umlauf gebrachte Substanzen denselben Effekt  haben 

(Gottofrey et al. 1988). Für die Schutzfunktion der Wasserhärte und Salinität scheint nicht der Gehalt an 

zweiwertigen, kompetitiv antagonistisch wirkenden Kationen, sondern die Konzentration von reaktiven An-

ionen bzw. komplexbildenden, organische Verbindungen zu sein, welche in der Lage sind Ni2+-Ionen zu 

binden (Bielmyer et al. 2013; Hoang et al. 2004). Was den pH-Wert betrifft, so finden sich hierzu unterschied-

liche Aussagen: Während die gängige Ionentheorie davon ausgeht, dass bei niedrigem pH-Werten die 

höchste Konzentration toxischer Ni2+-Ionen vorliegt, so postulieren andere Autoren das Auftreten von NiOH+-

Ionen, welche bei mittleren pH-Werten zu adversen Effekten führen (Pyle und Couture 2011).  

Neben abiotischen spielen auch biotische Faktoren eine entscheidende Rolle bei der Bewertung der Gif-

tigkeit von Nickel für Fische. Einerseits zeigen mehrere Studien deutliche Untersch iede in der Sensitivität 

verschiedener Arten und Familien für Nickelintoxikationen (Bielmyer et al. 2013; Alam und Maugha n 1992; 

Rehwoldt et al. 1971; Svecevičius 2010). Andererseits ist auch das jeweilige Entwicklungsstadium zum 

Zeitpunkt der Exposition von Bedeutung (Nebeker et al. 1985). Hierbei scheinen die Individuen empfindli-

cher für adverse Effekte zu sein je jünger sie sind. Eier und die darin befindlichen Embryonen wurden 

folgerichtig als empfindlichstes Stadium identifiziert. 

Grenz- & Literaturwerte 

Tabelle 3: Übersicht über internationale Grenzwerte für Nickel in limnischen Ökosystemen. (JD = 

Jahresdurchschnitt, EQS = UQN = Umweltqualitätsnorm, MAC = ZHK = Maximale akzeptable Kon-

zentration) 

Gren
zwert 
[µg/l] 

Art des Grenzwerts Land Behörde / Quelle 

70 µg/l Maximale Konzentration Trinkwasser 
Internatio-
nal 

World Health Organisation 
2003 

8 µg/l 
Grenzwert zum Schutz von 99% der Arten im Süß-
wasser 

Australien 
& Neu-
seeland 

Australian and New Zealand 
Environment and Conserva-
tion Council 2000 

34 µg/l 
ZHK-UQN oberirdische Gewässer ohne Übergangs-
gewässer (Schwebstoff oder Sediment) 

Deutsch-
land & 

EU 

Oberflächengewässerver-
ordnung (OGewV) & 

Richtlinie 2013/39/EU des 
Europäischen Parlaments 

4 µg/l 
JD-UQN oberirdische Gewässer ohne Übergangsge-
wässer (Schwebstoff oder Sediment) mit Bezug auf 
die bioverfügbare Konzentration 

Deutsch-
land & 

EU 

Oberflächengewässerver-
ordnung (OGewV) & 

Richtlinie 2013/39/EU des 
Europäischen Parlaments 
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Tabelle 4: Die Wirkung verschiedener Nickelkonzentrationen auf Fische. 

Konzentra-
tion 

[Ni mg/l] 

Art des Grenz-
werts 

Organismus Quelle 

27.2 LC-50 96h Orechromis nilotecus  Alkahem 1994 

46.4 LC-50 48h Oncorhynchus mykiss Svecevičius 2010 

28 LC-50 72h Oncorhynchus mykiss Svecevičius 2010 

19.3 LC-50 96h Oncorhynchus mykiss Svecevičius 2010 

45.7 LC-50 48h Gasterosteus aculeatus Svecevičius 2010 

37.7 LC-50 72h Gasterosteus aculeatus Svecevičius 2010 

33.7 LC-50 96h Gasterosteus aculeatus Svecevičius 2010 

64.8 LC-50 24h Perca fluviatilis Svecevičius 2010 

56.2 LC-50 48h Perca fluviatilis Svecevičius 2010 

52.4 LC-50 72h Perca fluviatilis Svecevičius 2010 

48.1 LC-50 96h Perca fluviatilis Svecevičius 2010 

67.6 LC-50 48h Rutilus rutilus  Svecevičius 2010 

56.1 LC-50 72h Rutilus rutilus  Svecevičius 2010 

48.7 LC-50 96h Rutilus rutilus  Svecevičius 2010 

77.2 LC-50 48h Leuciscus leuciscus  Svecevičius 2010 

68.7 LC-50 72h Leuciscus leuciscus  Svecevičius 2010 

61.2 LC-50 96h Leuciscus leuciscus  Svecevičius 2010 

95.0 LC-50 24h Poecilia reticulata Khangarot und Ray 1990 

63 LC-50 48h Poecilia reticulata Khangarot und Ray 1990 

50.12 LC-50 72h Poecilia reticulata Khangarot und Ray 1990 

36 LC-50 96h Poecilia reticulata Khangarot und Ray 1990 

10 LC-50 96h Oncorhynchus mykiss (3 Monate alt) Nebeker et al. 1985 

10.9 LC-50 96h Oncorhynchus mykiss (3 Monate alt) Nebeker et al. 1985 

8.9 LC-50 96h Oncorhynchus mykiss (12 Monate alt) Nebeker et al. 1985 

8.1 LC-50 96h Oncorhynchus mykiss (12 Monate alt) Nebeker et al. 1985 

0.035 NOEC  
Oncorhynchus mykiss (befruchtete 
Eier) 

Nebeker et al. 1985 

0.134 NOEC 
Oncorhynchus mykiss (Eier mit Au-
gen)  

Nebeker et al. 1985 

0.134 NOEC 
Oncorhynchus mykiss (Dottersacksta-
dium)  

Nebeker et al. 1985 

9.75 LC-50 24h Rasbora sumatrana 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

3.49 LC-50 48h Rasbora sumatrana 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

1.1 LC-50 72h Rasbora sumatrana 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

0.83 LC-50 96h Rasbora sumatrana 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 
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Konzentra-
tion 

[Ni mg/l] 

Art des Grenz-
werts 

Organismus Quelle 

54.43 LC-50 24h Poecilia reticulata 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

29.66 LC-50 48h Poecilia reticulata 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

18.72 LC-50 72h Poecilia reticulata 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

15.62 LC-50 96h Poecilia reticulata 
Shuhaimi-Othman et al. 
2013 

 

Artspezifische Betrachtung ausgewählter Fokusarten 

Bachforelle (Salmo trutta) 

Nickel entfaltet bei Bachforellen, wie auch bei anderen Fischarten, eine toxische Wirkung, wenngleich 

diese im Vergleich schwächer ausfällt bzw. erst bei höheren Konzentrationen auft ritt. Neben dem Tod 

durch Sauerstoffmangel infolge von Kiemenschädigungen bei hohen Nickelkonzentrationen beeinträchtigt 

das Metall bei chronischer Exposition vor allem die Aufnahme anderer essenzieller  Kationen wie Calcium 

und Magnesium, was in der Folge zu Wachstumsstörungen des Skeletts führt (Reader et al. 1989). Neben 

diesen im Bestand sichtbaren Effekten führt die Aufnahme von Metallkationen inklusive Nickel zu einer 

Erhöhung des oxidativen Stresslevels in den Körperzellen. Die primären physiologischen Effekte können 

hierbei vom Organismus durch Gegenregulation eingedämmt werden, die induzierte Stressantwort ver-

braucht aber auch einige Zeit nach der akuten Intoxikation bzw. während der Dauer der chronischen Ex-

position Energie, was langfristig ebenfalls zu einer geringeren biologischen Fitness und zu Wachstumsde-

pressionen führt (Meland et al. 2010). Die toxische Wirkung von Nickel und auch anderen Kationen kann 

durch das Vorhandensein von Chelatoren im Umgebungsmedium verstärkt werden, da diese die Lipop hilie 

des Ions erhöhen und dadurch eine schnellere Aufnahme durch die Zellemembranen in den Organismus 

ermöglichen (Gottofrey et al. 1988). Wie auch bei anderen Organsimen tritt auch bei Bachforellen eine 

Bioakkumulation von Nickel aus dem Umgebungsmedium auf, wobei die Exkretion primär renal über die 

Nieren stattfindet (Tjälve et al. 1988). Bachforellen scheinen ebenso wie Lachse in der Lage zu sein akut 

toxische Bereiche eines Gewässers zu meiden (Åtland und Barlaup 1995).  

Äsche (Thymallus thymallus) 

Zur europäischen Äsche liegen im Allgemeinen wenige toxikologische Daten in Bezug auf Belastungen 

mit Nickel vor. Eine komparative amerikanische Studie legt jedoch den Schluss nahe, dass europäische 

Äschen mit großer Wahrscheinlichkeit ähnlich wie adulte arktische Äschen (Thymallus arcticus) empfind-

licher auf Belastungen mit verschiedenen Metallverbindungen, darunter auch Nickel-kationen, reagieren 

als andere Salmoniden, in diesem Fall Regenbogenforelle und Silberlachs (Buhl und Hamilton 1991).  
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Groppe (Cottus gobio) 

Über eine artspezifische Toxizität von Nickel und die indirekten Auswirkungen chronischer Exposition mit 

Nickel auf Populationen der Groppe liegen nach aktuellem Kenntnisstand keine verlässlichen, öffentlich 

publizierten Literaturquellen vor. Dennoch ist wie bei anderen Fischspezies von einer allgemeinen Beein-

trächtigung der Bestände bei hohen Nickelkonzentrationen auszugehen, wenngleich die Empfindlichkeit 

im Vergleich zu anderen Arten nicht eingeschätzt werden kann.  

Bachschmerle (Barbatula barbatula) 

Auch zur Bachschmerle sind aktuell keine verlässlichen Literaturwerte in Bezug auf die Toxizität von Nickel 

vorhanden. Lediglich eine britische Studie beschäftigt sich mit dem Einfluss von gefiltertem Abwasser, 

welches, neben einer ganzen Reihe anderer Schadstoffe, auch Nickel enthält (Clark und Eraser 1983). 

Diese Angaben sind jedoch auf aufgrund der konfundierenden Toxizität der übrigen Schadstoffe als nicht 

gesichert zu betrachten.  

Elritze (Phoxinus phoxinus) 

Für die Elritze wurde zwar, wie für andere Arten auch, der Nachweis geführt (Hofer et al. 2001), dass 

sie Nickel aus der Umgebung akkumuliert, jedoch liegen darüber hinaus keine spezifischen Toxizitäts-

daten vor. Der allgemeine Mechanismus nach dem eine erhöhte Wasserhärte den Organismus von 

aquatischen Lebewesen vor der Aufnahme und Akkumulation von Nickel schütz ist jedoch auch hier 

wirksam (Hofer et al. 2001).  

Bachneunauge (Lampetra planeri) 

Wie bei den meisten der oben genannten Arten sind auch für das Bachneunage keine expliziten Toxizi-

tätsdaten verfügbar. Ein Grund hierfür ist möglicherweise die sehr komplexe Haltung im Labor und die 

Lebensweise der Art: Adulte Tiere nehmen keine Nahrung auf und sterben nach dem Laichvorgang ab, 

was lediglich Versuche an den relativ empfindlichen, im Sediment lebenden Larven, Querder genannt, 

zulässt. Generell gilt die Art als gefährdet durch Gewässerbelastungen, nicht nur mit Schwermetallen, 

sondern auch mit organischen Belastungen und anderen Schadstoffen, eine Schädigung durch hohe Ni-

ckelkonzentrationen kann also angenommen werden. 

Zusammenfassung & Vergleiche mit sächsischem Belastungsspektrum 

Die toxische Wirkung von Nickel auf Fische ist in der Literatur in verschiedenen Publikationen dokumen-

tiert. Die Toxizität wird maßgeblich durch den pH-Wert, die Wasserhärte und die Konzentration anderer 

Salze beeinflusst. 

Die Nickel-Konzentrationen in sächsischen Fließgewässern liegen in Bereichen die um ein Vielfaches 

niedriger sind als die meisten der im Labor ermittelten letalen Konzentrationen (LC50-Werte). Jedoch liegen 

die Werte bei einzelnen Gewässern und Messungen in Bereichen, für die bei entsprechend niedrigem pH-

Wert und geringer Wasserhärte, in verschiedenen Studien physiologische Auswirkungen auf bestimmte 

Fischarten und Artstadien nachgewiesen werden konnten und die zudem die nationalen und in anderen 

Nationen festgelegten Grenzwerte überschreiten (siehe Tabelle 5). 

Im Zuge der Datenauswertungen dieses Projekts konnten signifikante Unterschiede zwischen den Vertei-

lungen der Nickelkonzentrationen für Probestellen mit und Probestellen ohne Artnachweis im artspezifisch 

zugeschnittenen Verbreitungsgebiet der Äsche (gel. Fraktion), Bachforelle (ge l. Fraktion), Bachneunauge 
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(gel. Fraktion), Elritze (gel. Fraktion), Schmerle (gel. & ges. Fraktion) und der Groppe (gel. & ges. Fraktion) 

nachgewiesen werden. Es ist in diesem Zusammenhang davon auszugehen, dass Faktoren wie die Ha-

bitatqualität, Habitatverfügbarkeit und Durchgängigkeit in vielen Fällen ausschlaggebend für das Fehlen 

bestimmter Fisch- und Rundmaularten in einem Gewässerabschnitt sind, sodass eventuelle Effekte er-

höhter Metallkonzentrationen in statistischen Betrachtungen eines größeren Datensatzes ggf. nicht sicht-

bar werden. 

In statistischen Untersuchungen des Einflusses einer Nickelbelastung auf die Abundanzen der betrachte-

ten Fisch- und Rundmaularten konnte für die Groppe (part. Fraktion), das Bachneunauge (ges. Fraktion) 

und die Elritze (ges. Fraktion) ein negativer Zusammenhang zwischen der Nickelkonzentration und der 

Abundanz der Fokusarten nachgewiesen werden. 

Tabelle 5: Tabellarische Gegenüberstellung der Wertespannen der Literaturrecherche mit den Be-

lastungsspektren der sächsischen OWK. 

Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 
toxischer 

Wirkungen in 
speziellen 

Untersuchungen 
(Angaben zu 

Extremwerten 
der 

Spannbreite)* 

Spannbrei-
ten bei 

standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 

(Median) über den 
Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 
der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

Nickel 

35 µg/l (NOEC 
bei Eiern der Re-
genbogenfo-
relle) – keine ge-
eigneten Quel-
len für Ober-
grenze der 
Spannbreite vor-
handen 

830 µg/l – 
95.000 µg/l 

4 µg/l (JD-UQN 
| Deutschland 
& EU) – 34 µg/l 
(ZHK-UQN | 
Deutschland & 
EU) 

5,217 µg/l (3,7 µg/l) 
0,25 µg/l – 
220 µg/l 

* die dargestellten Spannbreiten umfassen Studien mit verschiedenen Expositionszeiten, Wasserhärten, 

pH-Werten und Fischarten. Genauere Informationen zu den einzelnen Werten sind den Steckbriefen zu 

entnehmen. 

** die dargestellten Spannbreiten umfassen Grenzwerte deren Gültigkeit an weitere wasserchemische 

Parameter gekoppelt ist bzw. sich teilweise nur auf bioverfügbare Teilfraktionen bezieht.  
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Tabelle 5: Metallfraktions-Fisch-Kombinationen, für die Abundanz- bzw. Gefährdungsklassengrenz-

werte abgeleitet werden konnten zzgl. Angaben zu den Signifikanzniveaus (p-Werte) der zugrunde 

gelegten Regressionen über die oberen Whisker der fünf Fischabundanzklassen. 

Metall Fokusart Typ p < 0.05 p < 0.1 
Whisker-Re-

gression 

Nickel 

Groppe part.  X Potenz 

Bachneunauge ges. X  Potenz 

Elritze ges. X  linear 

 

  

Anmerkungen zu den Kartendarstellungen der Steckbriefe: 

In den Karten der Steckbriefe sind für jede chemisch-physikalische Messstelle die dort zwischen 2015 

und 2019 gemessenen höchsten JD-Werte der verschiedenen Metallspezies und -fraktionen jeweils 

einer von fünf, im Rahmen des Projektes erarbeiteten fischartspezifischen Metallgefährdungsklassen  

zugeordnet. Die ihnen zugrundeliegenden Grenzwerte wurden in einem statistischen Verfahren mithilfe 

von Perzentil-basierten Abundanzklassen und Regressionen über deren obere Whisker (2,5-facher In-

terquartilsabstand zur statistischen Ausreißerabgrenzung) ermittelt. Es wird davon ausgegangen, dass 

– bei Erfüllung der definierten statistischen Verfahrensvoraussetzungen (s. Kapitel 4.6.1 und 4.9 im 

Bericht) – die oberen Whisker diejenigen Metallkonzentrationen der verschiedenen Abundanzklassen 

der jeweils betrachteten Fischarten beschreiben, die der Art gerade noch die Er reichung der Mindest-

populationsstärke der betreffenden Abundanzklasse ermöglicht, während jede weitere Konzentrations-

steigerung zu einer Verringerung der Abundanz unter die Klassengrenze führen würde. Auf diese 

Weise konnten für eine Reihe von Kombinationen der sechs Fokusarten mit den verschiedenen unter-

suchten Metallspezies und -fraktionen je vier Konzentrationsklassengrenzwerte zur Unterscheidung 

der fünf fischartspezifischen Gefährdungsklassen abgeleitet werden. Dabei stehen die Abundanz- und 

Gefährdungsklassen in einem reziproken Verhältnis zueinander: Die geringste Gefährdungsklasse 1 ist 

durch eine so niedrige Konzentration definiert, dass diese die Erreichbarkeit der höchsten Abundanz-

klasse 5 nicht gefährdet. 
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Steckbrief 6 – Zink (Zn) 

Tabelle 1: Allgemeine Informationen 

Name: Zink (Zn) 

CAS-Nummer: 7440-66-6 

EG-Nummer: 231-175-3 

Elementkategorie: Übergangsmetalle 

Clarke-Wert10: 70 ppm 

JD-UQN 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 

800 mg/kg (Schwebstoff- oder Sedimenttrocken-
masse) 

ZHK-UQN 

oberirdische Gewässer ohne Übergangsgewässer 
- 

Wassergefährdungsklasse 
nwg (Korngröße > 1 mm) 

WGK 2 (Korngröße ≤ 1 mm) 

 

Tabelle 2: Einstufung der Wassergefährdungsklasse verschiedener Zink-Verbindungen gemäß Um-

weltbundesamt (Fachgebiet IV 2.6 - Wassergefährdende Stoffe). Abgerufen über die Informations-

seite Rigoletto (http://webrigoletto.uba.de/rigoletto) – Stand 22.02.2022. 

Zink-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

Dialuminiumzinktetraoxid (Gehalt an löslichem Zink kleiner als 
0,07 mg/l) (8244), Zinksulfid (5229) 

nwg 

- awg 

[29H,31H-Phthalocyaninato(2-)-N29,N30,N31,N32]zink (7738), 1,3,5-
Triazin-2,4,6(1H,3H,5H)-trion – Zinksalz (2200), Aluminium-Magne-
sium-Zink-Carbonat-Hydroxid und Hydrat (9577), Bis(pentan-2,4-dio-
nato-O,O')zink (7065), Cadmiumzinksulfidgelb (4451), Cobaltzinksilicat-
blauphenacid (3058), Fettsäuren C16-C18, Zinksalze (5943), Harzsäu-
ren und Kolophoniumsäuren, Zinksalze (7186), Naphthensäuren - 
Zinksalze – basisch (7649), Zink-5-nitroisophthalat (2550), Zinkbis(12-
hydroxyoctadecanoat) (6439), Zinkbis(N-ethyl-N-phenyldithio-
carbamat) (6622), Zinkdiethyldifumarat (4424), Zinkdiricinoleat (9155), 
Zinkhydroxymethansulfinat (2166), Zinkstearat (5173) 

WGK 1 

                                              

10 Gemäß Taylor, S.R. (1964). Abundance of chemical elements in the continental crust; a new table. 

Geochimica et Cosmochimica Acta 28(8): 1,273-1,285. doi:10.1016/0016-7037(64)90129-2. 

http://webrigoletto.uba.de/rigoletto
https://de.wikipedia.org/wiki/Digital_Object_Identifier
https://doi.org/10.1016/0016-7037%2864%2990129-2
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Zink-Verbindungen (Kennnummer) Wassergefährdungsklasse 

Di[carbonato(2-)]hexahydroxypentazink (8317), Diethylphosphin-
säure - Zinksalz (10455), Dizinkpyrophosphat (7196), Fettsäuren C18-
C24- Zinksalze (4108), Naphthensäuren - Zinksalze (3665), Phos-
phorodithionsäure - gemischte O,O-Bis(2-Ethylhexyl und Isobutyl 
und Isoproypl)ester - Zinksalze (9781), Tetraammin-zink(2+)carbonat 
(10298), Zink bis(dipentyldithiocarbamat) (3662), Zink(II)isooctanoat 
(4902), Zinkbis(dibenzyl-dithiocarbamat) (6623), Zinkbis(dibutyldithio-
carbamat) (6611), Zinkbis(dihydrogenphosphat) (6771), Zinkbis(iso-
nonanoat) (4417), Zinkcarbonat (4186), Zinkdecanoat (4118), Zink-di(al-
kyl(C7-C12)phenyl)-dithiophosphat (1949), Zinkdi(benzo-thiazol-2-
yl)disulfid (6613), Zink-dialkyl(C3-C10)dithio-phosphat (1948), Zinkdi-
benzoat (5793), Zinkdilaurat (4109), Zinkdioleat (4123), Zinkdipropionat 
(4120), Zinkdisalicylat (4492), Zinkdodecylbenzolsulfonat (4493), Zinkglu-
conat (9860), Zinkhexacyanocobaltat(III) - tert.- Butanol/Polypropyl-
englycol-Komplex (9938), Zinkhydroxymethansulfonat (2163), Zinkme-
thacrylat (7410), Zinkneodecanoat (4314), Zinkoxid (2187), Zinkphosphat 
(5067), Zinkselenit (1839), Zinksulfid (ZnS) - Kupferchlorid-dotiert (3403) 

WGK 2 

Borsäure - Zinksalz (5553), Hexabordizinkundecaoxid (9723), Pen-
tazinkchromatoctahydroxid (8222), Pyrithionzink (7636), Trizinkdicitrat 
(6772), Zinkammoniumnitrat (424), Zinkarsenat (425), Zinkarsenit (426), 
Zinkbis(diethyldithiocarbamat) (6621), Zink-Blei-Mischoxid (gelaugt) 
(2304), Zinkbromid (9181), Zinkchlorat (427), Zinkchlorid (207), Zinkchro-
mat (6773), Zinkcyanid (428), Zinkdi(acetat) (3831), Zinknitrat (429), Zink-
peroxid (430), Zinkphosphid (431), Zinksulfat (432), 

WGK 3 

 

Allgemeine Informationen 

Zink ist ein lebenswichtiges Spurenelement und als struktureller bzw. katalytischer Bestandteil von mehr 

als 300 Proteinen in praktisch allen Stoffwechselbereichen vertreten. Bei Fischen umfasst dies u.a. 

Wachstum, Reproduktion, Entwicklung, Sehvermögen und Immunfunktionen (Watanabe et al. 1997). Des 

Weiteren bildet Zink im Gegensatz zu anderen Übergangsmetallen keine freien Radikalen Ionen und ver-

fügt stattdessen über antioxidative Eigenschaften (Powell 2000). Der Eintrag von Zink in Gewässer erfolgt 

Großteils über Oberflächenentwässerung, Niederschlag (Eisler 1993) sowie kommunale und industrielle 

Abwassereinleitungen (Svecevičius 1999). In Sachsen stellt Gruben- und Sickerwasser aus dem Erzberg-

bau einen Eintragspfad für Zink in Gewässer dar (Martin 2017). 

Aufnahme von Zink 

Bei Fischen erfolgt die Aufnahme von Zink sowohl über die Nahrung als auch das Wasser selbst. Gemäß 

allgemeiner Auffassung erfolgt die Hauptaufnahme von Zink bei Fischen über den Darm und in geringerem 

Umfang über die Kiemen (Hogstrand & Wood 1996, Bury et al. 2003). Bei erhöhter Zinkkonzentration im 

Wasser kann eine gesteigerte Aufnahme über die Kiemen beobachtet werden (Spry et al. 1988). Die Ein-

haltung der Zinkhomöostase wird durch gezielte Kontrolle von Aufnahme- und Ausscheidungsmechanis-

men gesteuert (Watanabe et al. 1997). Die Exkretion erfolgt über die Galle, Darm (Handy 1996) und Kie-

men (Hardy et al. 1987). Bei hohen Zinkkonzentrationen in der Nahrung kann auch die Resorption von 

Zink aus der Nahrung limitiert werden (Shears & Fletcher, 1983; Hardy et al., 1987).  
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Toxische Wirkung 

Für die tödliche Wirkung von Zink gibt es zwei Hauptmechanismen (Hogstrand & Wood 1996). Bei sehr 

hohen Zinkkonzentrationen führt eine akute Zinkvergiftung durch Sauerstoffunterversorgung  zum Tod, da 

Gewebeschäden an den Kiemen z. B. Ödeme, Entzündungen oder Zellablösungen den Gasaustausch 

verhindern (Skidmore, 1970; Spry & Wood, 1984). Bei geringeren Konzentrationen kommt es zu einer 

Beeinträchtigung der Calciumaufnahme über die Kiemen, hierbei wird die Calciumhomöostase gestört 

(Spry & Wood 1985, Hogstrand & Wood 1996) was zu einer potenziell tödlichen Hypokalzämie führt (Spry 

& Wood, 1985). 

Da Zink an vielen Stoffwechselvorgängen beteiligt ist ergibt sich durch eine übermäßige Belastung eine 

hohe Vielfalt an verschiedenartigen Schädigungen. Dies beinhaltet unter anderem: Lähmungen, Krämpfe 

und Wirbelsäulendeformationen (Bengtsson 1974b); eingeschränktes Wachstum (Bengtsson 1974a); Ver-

änderungen der Blutchemie (Hilmy et al. 1987) und verringerter reproduktiver Erfolg (Bengtsson 1974b). 

Einflussfaktoren auf die Toxizität 

Die Effekte von übermäßigem Zinkeintrag in Gewässer sind abhängig von verschiedenen Variablen und 

wird insbesondere durch Interaktionen mit anderen Chemikalien beeinflusst (Eisler 1993). Gelösten che-

mischen Zinkverbindungen wird die höchste Bioverfügbarkeit und Toxizität zugeschrieben (Eisler 1993). 

Die Wasserhärte ist hierbei der singulär wichtigste Faktor, welcher die Toxizität von Zink auf aquatische 

Lebewesen beeinflusst (Alabaster 1982, Eisler 1993). Generell reduziert eine hohe Wasserhärte die toxi-

sche Wirkung von Metallen, da Metallionen in Konkurrenz zu Ca2+ und Mg2+ Ionen um die Aufnahme in 

den Organismus konkurrieren (Ebrahimpour et al. 2010). Eine erhöhte Salinität und anorganische mine-

ralische Schwebepartikel, welche Metallionen binden, reduzieren ebenfalls die Toxizität von Zink (Alabas-

ter 1982). Eine gesteigerte toxische Wirkung liegt vor bei Bedingungen mit hohen Wassertemperaturen 

und wenig gelöstem Sauerstoff (Alabaster 1982, Eisler 1993, Hogstrand & Wood 1996). Die Rolle des pH-

Wertes auf die Toxizität lässt sich nicht pauschal bewerten, und hängt von der jeweilig vorliegenden Zink-

verbindung ab (vgl. Eisler 1993). 

Grenz - & Literaturwerte 

Bereits geringe Konzentrationen von unter 1 mg/L Zink sind für Fische toxisch (Watanabe et al. 1997). Am 

anfälligsten sind hierbei Embryonen und Larvenstadien (Eisler 1993). Da unterschiedliche Fischarten je-

doch verschieden sensibel gegenüber Zink reagieren (Svecevičius 1999) s ind allgemeine Aussagen 

schwierig. Im Review von Eisler (1993) wird für tödliche und nicht-tödliche Effekte auf Fische die Spanne 

von 0,05 – 0,235 mg Zn/l und für Bachforellen im speziellen 0,049 – 0,098 mg Zn/l angegeben. Verände-

rungen im Verhalten wie z.B. Vermeidungsreaktionen sind selbst bei sehr niedrigen Konzentrationen von 

0,053 mg Zn/l bzw. 0,056 mg Zn/l zu beobachten (Alabaster 1982, Eisler 1993). Köck (2014) empfiehlt als 

Grenzwerte für österreichische Gewässer bei mittlerem pH-Wert (7-8) und mittlerer Wasserhärte (~ 160 

mg CaCO3/l) 0,01 – 0,05 mg Zn/l. Bei niedrigem pH-Wert und geringer Wasserhärte ist die Empfehlung 

zu verringern, wobei eine hohe Feststofffracht und ein hoher Gehalt an gelösten organischen Substanzen 

auch höhere Grenzwerte akzeptabel machen. In der nicht mehr gültigen EG-Richtlinie 2006/44 war der 

zulässige Zinkgehalt in Salmonidengewässern mit 0,03; 0,2; 0,3 und 0,5 mg Zn/l bei zugehöriger Wasser-

härte von 10, 50, 100 bzw. 500 mg CaCO3/l festgelegt. 
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Tabelle 3: Übersicht über internationale Grenzwerte für Zink in limnischen Ökosystemen. (JD = 

Jahresdurchschnitt, EQS = UQN = Umweltqualitätsnorm, MAC = ZHK = Maximale akzeptable Kon-

zentration) 

Gren
zwert 
[µg/l] 

Art des Grenzwerts Land Behörde / Quelle 

Kein 

Grenz
wert 

Maximale Konzentration Trinkwasser 
Internati-
onal 

World Health Organisation 
2017 

2,4 
µg/l 

Grenzwert zum Schutz von 99% der Arten im Süß-
wasser 

Austra-
lien & 
Neusee-
land 

Australian and New Zealand 
Environment and Conservation 
Council 2000 

23,4 
µg/l 

MAC-EQS Süßwasser 
Internati-
onal 

Europäische Union 2010 

Hinter-
grund 

+7,8 
µg/l 

JD-UQN Fließgewässer und Seen (gelöst) 
Internati-
onal 

Internationale Kommission 
zum Schutze des Rheins / 
IKSR, Berichte Nr. 164 2009 

33 
µg/l 

MAC-EQS Süßwasser 
Großbri-
tannien 

UK Environmental Agency 
2010 

11,3 
µg/l 

Vorschlag für EQS zum Schutz von 95 % der Ge-
wässer in sensitiver französischer Region (mit Be-
zug auf die bioverfügbare Konzentration) 

Frank-
reich 

Merrington et al. 2020 

800 
mg/kg
3 

JD-UQN oberirdische Gewässer ohne Übergangs-
gewässer (Schwebstoff oder Sediment) 

Deutsch-
land 

Oberflächengewässerverord-
nung (OGewV) 

Tabelle 4: Die Wirkung verschiedener Zinkkonzentrationen auf Fische (WH = Wasserhärte in mg 

CaCO3/l).  

Art pH WH 
Konzentration 

[Zn mg/l] 
Effekt Quelle 

Tt   0,112 – 0,168 LC50 96-h, Gewicht 0,2-1,8g 
Buhl & Hamil-
ton 1990 

Tt   0,315 LC50 96-h, Brut 
Buhl & Hamil-
ton 1990 

Ta   1,58 – 2,92 LC50 96-h, Dottersackstadium 
Buhl & Hamil-
ton 1990 

St   0,049 

40% mit nicht-kalzifizierten Wir-
beln, 

100% Mortalität (18-d) Dotter-
sackstadium 

Sayer et al. 
1989 

St   0,098 – 0,196 
60 - 75% tot (20 – 30-d), 6 - 21% 
mit deformierten Wirbeln, Dotter-
sackstadium 

Sayer et al. 
1989 

St   0,57 LC17 14-d, Adult 
Nehring & 
Goettl 1974 
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Art pH WH 
Konzentration 

[Zn mg/l] 
Effekt Quelle 

St   0,64 LC50 14-d, Adult 
Nehring & 
Goettl 1974 

St  6,7 
0,056; 0,056; 

0,106 

NOEC: Brutdauer; Länge bei 
Schlupf; Gewicht  

Wasser für Versuch aus Store 
Sandungen (See) 

Kallqvist et. al. 
2003 

St  8,6 0,061 

NOEC: Brutdauer  

Wasser für Versuch aus Maridals-
vann (See) 

Kallqvist et. al. 
2003 

St  100 0,250; 0,496 

NOEC: Brutdauer; Länge bei 
Schlupf 

Wasser für Versuch aus Store 
Sandungen mit Calcium auf 100 
mg/l CaCO3 angereichert 

Kallqvist et. al. 
2003 

St  100 
0,057; 0,502; 

0,502 

NOEC: Brutdauer; Länge bei 
Schlupf; Gewicht  

Wasser für Versuch aus Maridals-
vann mit Calcium auf 100 mg/l 
CaCO3 angereichert 

Kallqvist et. al. 
2003 

St   11  mg Zn/kg 

Chronische Belastung. Das Futter 
von 30 St (1+, 15g) wurde 46 Wo-
chen lang mit 11 mg Zn/kg Kör-
pergewicht angereichert. Keine 
Auffälligkeiten im Verhalten ge-
genüber der Kontrolle und keine 
auf Zink zurückführbare Gewebe-
schäden. 

Besirovic et al. 
2010 

St 
7,12-
7,89 

30 0,367 Brütlinge: LC50 30-d 
Brinkman et al. 
2006 

St 
7,41-
7,76 

150 1,104 Brütlinge: LC50 30-d 
Brinkman et al. 
2006 

St 
7,60-
7,88 

400 6,259; 6,014 Brütlinge: LC50 96-h; 7-d 
Brinkman et al. 
2006 

St 

   4 

5 

6 

7 

8 

9 

10; 204  

1,07; 2,02 

2,31; 3,20 

1,41; 2,69 

0,60; 0,64 

<0,14; 1,00 

0,22; 0,46 

LC50 96-h  

Für verschiedene pH-Werte in 
weichem (10 mg CaCO3/l) und 
hartem (204 mg CaCO3/l) Wasser 

Everall et al. 
1989 

Bbt 7,44 297 1,90 – 2,00 LC50 25-d, Adult 
Solbe & Flook 
1975 

Bbt 7,44 297 3,50 LC50 96-h, Adult 
Solbe & Flook 
1975 

Pph   0,05 – 0,13 
Keine Mortalität, Alter 1+, redu-
ziertes Wachstum 

Bengtsson 
1974a 
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Art pH WH 
Konzentration 

[Zn mg/l] 
Effekt Quelle 

Pph   0,13 
Adult, Geringe Mortalität, reduzier-
tes Wachstum 

Bengtsson 
1974a 

Pph   0,20 
Adult Geringe Mortalität, reduzier-
tes Wachstum 

Bengtsson 
1974a 

Pph  70 3,20 LC50 96-h, Adult 
Bengtsson 
1974b 

Pph 

   

0,06; 0,33 

0,13; 1,30 

0,20; 3,70 

Erste Mortalität; 100% Mortalität 

Alter 0+ 

Alter 1+ 

Adult 

Bengtsson 
1974b 

Pph 

   

 

0,08; 0,13; 
0,26 

Mortalität 40-d 

Dottersacklarven 

37%; 63%; 100% 

Bengtsson 
1974b 

Pph 

   

0,02; 0,05; 
0,13; 0,20 

Eier: Mortalität über Brutdauer  

12%; 12%; 16%; 42%  
Bengtsson 
1974b 

Pph  „weich“ 0,1308 
142d. Chronische Belastung Er-
höhte Mortalität 24% gegenüber 
Kontrollgruppe 10%. 

Glynn et al. 
1992a 

St = Salmo trutta; Bbt = Barbatula barbatula; Pph = Phoxinus phoxinus; Tt = Thymallus thymallus;  

Ta = Thymallus arcticus 

Artspezifische Betrachtung ausgewählter Fokusarten 

Bachforelle (Salmo trutta) 

Bezüglich der Toxizität von Zink für Bachforellen ist eine Reihe von Literatur verfügbar (Tabelle 4). Die 

Versuche von Everall et al. (1989) zeigen, dass insbesondere weiches Wasser und hohe pH-Werte die 

Toxizität von Zink vergrößern. Köck (2014) berichtet, dass sowohl bei chronischen als auch akuten Toxi-

zitätsversuchen mit Zink die Kieme das primäre Zielorgan darstellt. Der Tod der Fische trat hierbei durch 

Zerstörung des respiratorischen Epithels auf. In geringerem Umfang fanden sich Schäden an der Niere, 

die Leber blieb bei den Versuchen unbeschadet. 

Äsche (Thymallus thymallus) 

Buhl & Hamilton (1990) geben den LC50 96-h für Äschen mit 0,315 mg Zn/l für frisch aufgeschwommene 

Brut und 0,112 – 0,168 mg Zn/l für Jungfische an. Für das Dottersackstadium der Arktischen Äsche geben 

die Autoren sogar einen LC50 96-h von 1,58 – 2,92 mg Zn/l an. Die jüngeren Lebensstadien scheinen 

hierbei robuster gegenüber Zink zu sein als ältere Stadien.  

Bachschmerle (Barbatula barbatula) 

Solbe & Flook (1975) geben den LC50 96-h Wert für Bachschmerlen in hartem Wasser mit 3,5 mg Zn/l und 

den LC50 25-d Wert mit 1,9 – 2,0 mg Zn/l an. Verglichen mit anderen britischen Arten schlussfolgern die 
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Autoren, dass Bachschmerlen empfindlicher auf eine Zinkbelastung reagieren, jedoch robuster sind als 

Regenbogenforellen.  

Elritze (Phoxinus phoxinus) 

In einem 150 Tage dauernden Versuch mit Zinknitrat-Tetrahydrat konnte Bengtsson (1974a) zeigen, dass 

das Wachstum von Elritzen (Phoxinus phoxinus) ab einer Konzentration von 0,05 - 0,13 mg/L für 1+ Elrit-

zen und 0,13 – 0,20 mg/L für adulte Tiere verlangsamt wird. Bei einer Konzentration von 0,02 – 0,05 mg/L 

für 1+ und <0,02 – 0,13 mg/L für adulte Tiere konnte über den gesamten Untersuchungszeitraum keine 

Mortalität beobachtet werden. Die höchste Konzentration von 0,30 mg/L führ te in beiden Versuchsgruppen 

zu einer Mortalität ≥ 50%. 

Bengtsson (1974b) zeigte in Mortalitätsversuchen mit Zinknitrat-Tetrahydrat eine Beziehung zwischen 

Größe bzw. Alter von Elritzen (Phoxinus phoxinus) und der Robustheit gegenüber dem Toxin. Adulte El-

ritzen waren robuster als 1+ Elritzen und diese ihrerseits robuster als 0+ Elritzen. Der 96 -h LC50 lag bei 

3,2 mg/L für adulte Elritzen. Erste Mortalität wurde beobachtet für: 0+ ab 0,06 mg/L, 1+ ab 0,13 mg/L und 

für adulte ab 0,20 mg/L. 100% Mortalität ergab sich für: 0+ ab 0,33 mg/L, 1+ ab 1,3 mg/L und adulte ab 

3,7 mg/L. 

Auswirkungen auf adulte Elritzen waren u.a. gekrümmte Wirbelsäulen, Lähmungen und Krämpfe, wobei 

auch zwei stark verkrümmte Weibchen noch am Laichgeschäft teilnahmen. 

Bezogen auf die Anzahl der gelegten Eier wird als MATC (maximum acceptable toxic concentration) 0,05 

– 0,13 mg/L Zink vorgeschlagen. Eine Reduktion in der Anzahl der gelegten Eier erfolgte ab einer Kon-

zentration von 0,13 – 0,20 mg/L. Eier die in einer Konzentration von 0,20 mg/L erbrütet wurden hatten 

eine signifikant erhöhte Mortalität (42%) gegenüber der Kontrolle in 0,02 mg/L sowie Konzentrationen von 

0,05 mg/L und 0,13 mg/L (12%, 12% und 16%). Bei frisch geschlüpften Elritzen lag die Mortalität über 40 

Tage bei 0,08 mg/L, 0,13 mg/L und 0,26 mg/L bei 37%, 63% und 100%. 

Bei Laborversuchen mit der Amerikanischen Dickkopfelritze (Pimephales promelas) zeigten Männchen 

ein Ausweichsverhalten gegenüber einer Zinklösung bei 0,284 mg Zn/l, hatten sie jedoch die Möglichkeit 

unter einem Versteck ein Revier auszubilden war der Schwellenpunkt zur Vermeidung um das 6,4 -Fache 

höher bei 1,83 mg Zn/l (Korver und Sprague 1989). 

Bachneunauge (Lampetra planeri) und Groppe (Cottus gobio) 

Für das Bachneunauge und die Groppe sind nach aktuellem Kenntnisstand in der Literatur keine verläss-

lichen Werte für die toxische Wirkung von Zink verfügbar. Nach Dokker (2015) gibt es keine Hinweise 

darauf, dass Neunaugen im Allgemeinen sensibler auf chemische Verunreinigungen reagieren als andere 

Fische. Die Autorin weist jedoch daraufhin, dass juvenile Neunaugen durch ihre Lebensweise als langle-

bige Filtrierer im direkten Kontakt mit kontaminierten Sedimenten potenziell einer höheren Schadstoff-

menge als andere Fische ausgesetzt sind und diese auch anreichern. Über die Auswirkungen verschie-

dener Schadstoffe auf Neunaugen ist jedoch nur sehr wenig bekannt (Dokker 2015).  
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Zusammenfassung & Vergleiche mit sächsischem Belastungsspektrum 

Die toxische Wirkung von Zink auf Fische ist in der Literatur in zahlreichen Publikationen dokumentiert. 

Die Toxizität wird maßgeblich durch den pH-Wert, die Wasserhärte, Temperatur, Sauerstoffkonzentration, 

die Konzentration anderer Salze und die Konzentration suspendierter Feststoffe  beeinflusst. Die Einhal-

tung der Zinkhomöostase kann bei Fischen durch gezielte Kontrolle von Aufnahme- und Ausscheidungs-

mechanismen gesteuert werden. Da Zink als essentielles Spurenelement an zahlreichen Stoffwechselvor-

gängen beteiligt ist, kann es im Falle besonders hoher Zinkkonzentrationen zu einer Vielzahl an verschie-

denartigen Schädigungen kommen. 

Die Zink-Konzentrationen in sächsischen Fließgewässern liegt meist in Bereichen die um ein Vielfaches 

niedriger sind als die im Labor ermittelten letalen Konzentrationen (LC50-Werte). Jedoch liegen die Werte 

bei einzelnen Gewässern und Messungen in Bereichen, die letale Auswirkungen haben können. Sie liegen 

an diesen Stellen zudem über den nationalen und in anderen Nationen festgelegten Grenzwerten, sowie 

in Bereichen für die in verschiedenen Studien physiologische Auswirkungen auf bestimmte Fischarten und 

Artstadien nachgewiesen werden konnten (siehe Tabelle 5). 

Im Zuge der Datenauswertungen dieses Projekts konnten signifikante Unterschiede zwischen den Vertei-

lungen der Zinkkonzentrationen für Probestellen mit und Probestellen ohne Artnachweis im artspezifisch 

zugeschnittenen Verbreitungsgebiet des Bachneunauges (ges. Fraktion), der Bachforelle (gel. Fraktion) 

und der Groppe (ges.) nachgewiesen werden. Es ist in diesem Zusammenhang davon auszugehen, dass 

Faktoren wie die Habitatqualität, Habitatverfügbarkeit und Durchgängigkeit in vielen Fällen ausschlagge-

bend für das Fehlen bestimmter Fisch- und Rundmaularten in einem Gewässerabschnitt sind, sodass 

eventuelle Effekte erhöhter Metallkonzentrationen in statistischen Betrachtungen eines größeren Daten-

satzes ggf. nicht sichtbar werden. 

In statistischen Untersuchungen des Einflusses einer Zinkbelastung auf die Abundanzen der betrachteten 

Fisch- und Rundmaularten konnte für die Schmerle (ges. & biov. Fraktion), das Bachneunauge (ges. & part. 

Fraktion), die Bachforelle (part. Fraktion) und die Elritze (ges., part. & biov. Fraktion) ein negativer Zusam-

menhang zwischen der Zinkkonzentration und der Abundanz der Fokusarten nachgewiesen werden. 
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Tabelle 5: Tabellarische Gegenüberstellung der Wertespannen der Literaturrecherche mit den Be-

lastungsspektren der sächsischen OWK. 

Metall 

Spannbreite der Literaturwerte 

Konzentrationen (ges.) in sächsi-
schen OWK 

(Betrachtungszeitraum: 2015-2019) 

Spannbreite 
toxischer 

Wirkungen in 
speziellen 

Untersuchungen 
(Angaben zu 

Extremwerten 
der 

Spannbreite)* 

Spannbrei-
ten bei 

standardi-
sierten Un-
tersuchun-
gen zu le-

talen Effek-
ten bei 

adulten In-
dividuen 

(LC50-
Werte)* 

Spannbreite 
recherchierter 
Grenzwerte** 
(Herkunft des 
Grenzwertes) 

Mittleres Jahresmittel 
(Median) über den 

Betrachtungszeitraum 

Spannbreite 

der Einzel-
messungen 

(min. – max.) 

Zink 

20 µg/l (12 % 
Mortalität bei Ei-
ern der Elritze) – 
260 µg/l (100 % 
Mortalität bei 
Dottersacklar-
ven der Elritze 
nach 40 Tagen) 

112 µg/l – 
3.200 µg/l 

2,4 µg/l (Aust-
ralien & Neu-
seeland) – 33 
µg/l (ZHK | 
Großbritan-
nien) 

32,374 µg/l 
(13,467µg/l) 

1,5 µg/l – 
3000 µg/l 

* die dargestellten Spannbreiten umfassen Studien mit verschiedenen Expositionszeiten, Wasserhärten, 

pH-Werten und Fischarten. Genauere Informationen zu den einzelnen Werten sind den Steckbriefen zu 

entnehmen. 

** die dargestellten Spannbreiten umfassen Grenzwerte deren Gültigkeit an weitere wasserchemische 

Parameter gekoppelt ist bzw. sich teilweise nur auf bioverfügbare Teilfraktionen bezieht. 
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Tabelle 5: Metallfraktions-Fisch-Kombinationen, für die Abundanz- bzw. Gefährdungsklassengrenz-

werte abgeleitet werden konnten zzgl. Angaben zu den Signifikanzniveaus (p-Werte) der zugrunde 

gelegten Regressionen über die oberen Whisker der fünf Fischabundanzklassen. 

Metall Fokusart Typ p < 0.05 p < 0.1 
Whisker-Re-

gression 

Zink 

Bachneunauge 
ges. X  Potenz 

part. X  Potenz 

Bachforelle part. X  Potenz 

Schmerle ges. X  linear 

Elritze 
ges. X  Potenz 

part.  X Potenz 

 

  

Anmerkungen zu den Kartendarstellungen der Steckbriefe: 

In den Karten der Steckbriefe sind für jede chemisch-physikalische Messstelle die dort zwischen 2015 

und 2019 gemessenen höchsten JD-Werte der verschiedenen Metallspezies und -fraktionen jeweils 

einer von fünf, im Rahmen des Projektes erarbeiteten fischartspezifischen Metallgefährdungsklassen 

zugeordnet. Die ihnen zugrundeliegenden Grenzwerte wurden in einem statistischen Verfahren mit-

hilfe von Perzentil-basierten Abundanzklassen und Regressionen über deren obere Whisker (2,5-fa-

cher Interquartilsabstand zur statistischen Ausreißerabgrenzung) ermittelt. Es wird davon ausgegan-

gen, dass – bei Erfüllung der definierten statistischen Verfahrensvoraussetzungen (s. Kapitel 4.6.1 

und 4.9 im Bericht) – die oberen Whisker diejenigen Metallkonzentrationen der verschiedenen A-

bundanzklassen der jeweils betrachteten Fischarten beschreiben, die der Art gerade noch die Errei-

chung der Mindestpopulationsstärke der betreffenden Abundanzklasse ermöglicht, während jede wei-

tere Konzentrationssteigerung zu einer Verringerung der Abundanz unter die Klassengrenze führen 

würde. Auf diese Weise konnten für eine Reihe von Kombinationen der sechs Fokusarten mit den ver-

schiedenen untersuchten Metallspezies und -fraktionen je vier Konzentrationsklassengrenzwerte zur 

Unterscheidung der fünf fischartspezifischen Gefährdungsklassen abgeleitet werden. Dabei stehen die 

Abundanz- und Gefährdungsklassen in einem reziproken Verhältnis zueinander: Die geringste Gefähr-

dungsklasse 1 ist durch eine so niedrige Konzentration definiert, dass diese die Erreichbarkeit der 

höchsten Abundanzklasse 5 nicht gefährdet. 
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