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1 Zielsetzung 

Das konzeptionelle Modell war zum einen Grundlage für die Auswahl der Probestellen und der im 

Freiland aufzunehmenden hydromorphologischen und Wasserqualitäts-Parameter. Zum anderen 

wurden auf Grundlage des konzeptionellen Modells zentrale Ursache-Wirkungs-Beziehungen 

identifiziert, die mit Hilfe der im Freiland aufgenommenen Daten sowie weiterer Datensätze aus 

vergleichbaren Regionen in statistischen Modellen untersucht und quantifiziert wurden. Diese 

statistischen Modelle waren dann zusammen mit Literaturangaben wiederum Grundlage für die 

Erstellung des Bayesian Belief Networks (BBN), einem statistischen Modell zur Abschätzung der 

Wahrscheinlichkeit für verschiedene Zustände biologischer Variablen auf Grundlage der 

Wahrscheinlichkeit des Zustands abiotischen Variablen. Mit Hilfe dieses BBN wurden die 

Auswirkungen der in KliMaWerk untersuchten Klima- und Maßnahmenszenarien abgeschätzt. 

2 Konzeptionelles Modell 

2.1 Genereller Ansatz und Aufbau des konzeptionellen Modells 

Der Aufbau der konzeptionellen Modelle folgt folgenden grundsätzlichen Überlegungen (Abb. 1): Der 

Abfluss wird ganz überwiegend durch den Landschaftswasserhaushalt auf Einzugsgebietsebene 

bestimmt. Auf dieser Ebene wirken sich Belastungen wie etwa Bodenversiegelung oder 

Grundwasserentnahmen auf die Hydrologie aus, die sich durch entsprechende Maßnahmen in der 

Fläche verringern lassen. Neben dem Landschaftswasserhaushalt bestimmen aber auch 

Gewässereigenschaften bzw. Belastungen wie die fehlende Retention in Auen oder die Begradigung 

der Gewässer, wie diese Abflussmenge sich in Abflussganglinien umsetzt. Im KliMaWerk Projekt 

wurden diese Prozesse durch physikalische Modelle abgebildet, die für eine Vielzahl von 

Teileinzugsgebiete und damit Gewässerabschnitte tägliche Abflusswerte (m3/s) lieferten. Aus diesem 

Abfluss ergeben sich in Abhängigkeit von der konkreten Gewässermorphologie (d.h. 

Gewässereigenschaften wie der Querprofilform und dem Sohlgefälle) die hydraulischen 

Habitatbedingungen wie Fließgeschwindigkeit, benetzte Breit und Fließtiefe, die direkte 

Auswirkungen auf die Biologie haben. Aus diesen hydraulischen Bedingungen ergeben sich jedoch 

auch – wiederum in Abhängigkeit von der konkreten Gewässermorphologie – die physiko-chemischen 

Habitatbedingungen (z.B. Wassertemperatur) sowie die Quantität und Qualität der physischen 

Habitate wie Kolke und Schnellen. Am Ende sind es diese hydraulischen, physiko-chemischen und 

physischen Habitatbedingungen, die ursächlich auf die Biologie wirken. Die Maßnahmen in und am 

Gewässer beeinflussen i.d.R. nicht direkt diese Habitatbedingungen, sondern zielen darauf ab die 

Gewässermorphologie zu verbessern, um damit die Auswirkungen der hydrologischen Extreme auf 

die hydraulischen, physiko-chemischen und physischen Habitatbedingungen zu vermindern. 

 

Abb. 1: Genereller Aufbau des konzeptionellen Modells. 
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Im Gegensatz zu den Auswirkungen von Hochwasser und den Auswirkungen des Trockenfallens in 

natürlicherweise temporären Fließgewässern (Datry et al., 2017), sind die Auswirkungen von 

ungewöhnlich geringen sommerlichen Niedrigwasserabflüssen in bisher permanenten Fließgewässern 

weniger gut untersucht (Verdonschot et al., 2015). Da Hochwasser nur kurzzeitig auftreten und vor 

allem die Oberläufe kleiner Bäche gefährdet sind auszutrocknen, ist es für die Biozönosen 

vergleichsweise gut möglich Refugien aufzusuchen, dort zu überdauern und die betroffenen 

Gewässerabschnitte wieder zu besiedeln. Die Verringerung des sommerlichen Niedrigwassers betrifft 

jedoch das gesamte Gewässernetz, weshalb die Resilienz der Biozönosen gegenüber dieser Art von 

hydrologischem Extrem potenziell deutlich geringer ist. Daher lag der Fokus der im Folgenden 

beschriebenen Untersuchungen auf Niedrigwasser-Auswirkungen. 

Das konzeptionelle Modell mit Fokus auf Niedrigwasser-Auswirkungen wurde in zwei Bereiche 

unterteilt: (i) ein erster Bereich, der die Ursache-Wirkungs-Beziehungen für die Entstehung der 

hydrologischen Extreme auf Einzugsgebietsebne (Landschaftswasserhaushalt) darstellt, die in 

KliMaWerk durch physikalische hydrologische Modelle modelliert werden konnten und (ii) einen 

zweiten Bereich zu den Auswirkungen der hydrologischen Extreme auf Biologie und 

Ökosystemfunktionen auf Gewässerebene, die in KliMaWerk durch statistische Modelle abgeschätzt 

wurden (Abb. 2). 

Das gut untersuchte Wirkungsgefüge zum Landschaftswasserhaushalt auf Einzugsgebietsebene wurde 

auf Grundlage von Lehrbuchwissen und in Abstimmung mit den Partnern erstellt. Für die Entwicklung 

des konzeptionellen Modells zu den Auswirkungen auf Gewässerebene wurden auf Grundlage einer 

systematischen Literaturstudie alle potenziell in Fließgewässern relevanten Auswirkungen 

hydrologischer Extreme auf die Abiotik (Hydraulik, Gewässermorphologie, Wasserchemie, physischen 

Habitate) und damit auf die Biologie und Ökosystemfunktionen zusammengestellt und als Ursache-

Wirkungs-Beziehungen dargestellt. Darüber hinaus wurden aus dem in KliMaWerk entwickelten 

Maßnahmenkatalog relevante Maßnahmen und assoziierte Stressoren ausgewählt, die einen 

substanziellen Einfluss auf zentrale Variablen im konzeptionellen Modell haben und in dieses 

integriert. 
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2.2 Konzeptionelles Modell zur Entstehung hydrolog. Extreme auf Einzugsgebietsebene  

2.2.1 Erläuterungen zu den einzelnen Ursache-Wirkungs-Beziehungen 

Der oberirdische Abfluss im Gewässer setzt sich aus drei Abflusskomponenten zusammen: 
Grundwasserabfluss, Zwischenabfluss und Oberflächenabfluss. Durch die Entnahme von 
Oberflächenwasser, die i.d.R. im Sommer erfolgt, verringert sich der oberirdische Abfluss im Gewässer 
natürlich. Durch die Regenwassereinleitung, die bei Starkregenereignissen erfolgt, erhöht sich der 
oberirdische Abfluss kurzfristig. 

Der Grundwasserabfluss stammt aus den Grundwasserleitern (Aquifere) und bildet in 
grundwassergeprägten Fließgewässern den dem Fließgewässer kontinuierlich zufließenden 
Basisabfluss (Exfiltration aus dem Grundwasser). Sinkt der Grundwasserstand saisonal oder langfristig 
deutlich unter die Gewässersohle kommt es zu Infiltration vom Fließgewässer ins Grundwasser. Der 
Grundwasserabfluss hängt langfristig von der Grundwasserneubildung ab, die durch die langfristig 
fallende Niederschlagsmenge, die Verringerung des infiltrierenden Niederschlagswassers durch 
Evapotranspiration, und die Infiltrationskapazität des Bodens bestimmt wird. Der Grundwasserabfluss 
unterliegt daher weniger saisonalen Schwankungen, sondern ändert sich eher langfristig mit dem sich 
verändernden Klima. Durch die Entnahme von Grundwasser verringert sich der Grundwasserabfluss 
natürlich. Durch Entwässerungsmanagement und den Rückhalt von Wasser in der Fläche wie z.B. 
durch den Verschluss/Rückbau von Drainagen lässt sich die Grundwasserneubildung, der 
Grundwasserabfluss und dadurch des Basisabfluss erhöhen, was vor allem für die Stützung des 
Niedrigwasserabflusses im Sommer von Bedeutung ist. 

Der Zwischenabfluss entsteht durch die im Vergleich zum Grundwasserstrom raschere laterale 
Entwässerung oberflächennaher, ungesättigter Bodenschichten hin zum Fließgewässer und ist 
deutlich stärker von den letzten, zurückliegenden Niederschlagsereignissen, d.h. den 
Witterungsbedingungen abhängig. Im Gegensatz zum Grundwasserabfluss unterliegt der 
Zwischenabfluss also nicht nur langfristigen, sondern vor allem mittelfristigen, sub-saisonalen 
Schwankungen. Auch der Zwischenabfluss wird durch Evapotranspiration verringert und hängt von 
der Infiltrationskapazität des Bodens ab. Durch Entwässerungsmanagement und den Rückhalt von 
Wasser in der Fläche wie z.B. durch den Verschluss/Rückbau von Drainagen verringert sich der durch 
diese Drainagen künstlich erhöhte Zwischenabfluss. 

Der Oberflächenabfluss ergibt sich aus dem bei Starkregenereignissen direkt auf dem Boden 
abfließenden Wasser und unterliegt damit sehr kurzfristigen Schwankungen. Oberflächenabfluss 
kommt in den gemäßigten Breiten natürlicherweise unter Wald kaum vor, sondern nur auf Böden mit 
geringer Infiltrationskapazität, wie z.B. versiegelte Flächen sowie gefrorenen, nach Regen und 
Schneeschmelze gesättigten Böden, oder in lehmigen Böden mit geringer hydraulischer Leitfähigkeit 
nach langen Trockenperioden. 

Der Niederschlag (Art und Menge) wird kurzfristig durch die Wetterbedingungen, mittelfristig (sub-
saisonal bis saisonal) durch die Witterungsbedingungen und langfristig durch die Klimabedingungen 
bestimmt. Entsprechend lässt sich aus den Erläuterungen zu den drei Abflusskomponenten ableiten, 
dass die Wetterbedingungen vor allem den Oberflächenabfluss, die Witterungsbedingungen den 
Zwischenabfluss und das Klima den Grundwasserabfluss bestimmen, auch wenn dies eine stark 
vereinfachte Darstellung der Zusammenhänge zwischen Niederschlag und den Abflusskomponenten 
ist.  

Die Evapotranspiration, d.h. die Verdunstung von der Landoberfläche und Transpiration der 
Vegetation, nimmt mit der Lufttemperatur zu, vor allem da mit der Lufttemperatur auch die 
Sättigungsmenge von Wasserdampf in der Luft steigt, d.h. die Luft mehr Wasserdampf aufnehmen 
kann. Daneben hängt die Evapotranspiration auch von der Bodenbedeckung ab. Mit zunehmender 
Vegetationsbedeckung steigt die Transpiration (über die Spaltöffnungen der Pflanzen entweichender 
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Wasserdampf). Die Vegetation beschattet jedoch auch die Geländeoberfläche, verringert damit die 
direkte Sonneneinstrahlung und Oberflächentemperatur und damit die Verdunstung. 

Die Infiltrationskapazität des Bodens entspricht der Differenz zwischen dem aktuellen Wassergehalt 
und dem Wassergehalt bei Wassersättigung. Damit entspricht die Infiltrationskapazität der 
Niederschlagsmenge die infiltrieren kann, bevor Oberflächenabfluss einsetzt. Zum einen hängt die 
Infiltrationskapazität von Bodeneigenschaften ab. Je größer das Porenvolumen, desto größer ist in der 
Regel auch die Infiltrationskapazität. Das Porenvolumen setzt sich aus den Primärporen und 
Sekundärporen zusammen. Erstere hängen von der Korngrößenverteilung und damit der Bodenart ab 
und sind bei großen Korngrößen wie Sand größer als bei kleinen Korngrößen wie Ton. Zweitere 
ergeben sich aus dem Bodengefüge (Anordnung der Bodenbestandteile wie Einzelkörner und 
Bodenaggregate) und umfassen daneben die durch Pflanzen und Tiere gebildeten Wurzelröhren und 
Gänge. Böden mit einem hohen Anteil organischen Materials besitzen ein lockeres, porenreiches 
Krümelgefüge. Damit hängen insbesondere das Volumen der Sekundärporen von der Landnutzung ab 
und ist bei hoher biologischer Aktivität und hohem Anteil organischen Materials wie z.B. unter Wald 
besonders groß. Konventionelle landwirtschaftliche Nutzung führt durch Befahrung zu 
Bodenverdichtung, durch den Einsatz von Pestiziden zu einer geringeren biologischen Aktivität und 
einem geringen Anteil organischen Materials und beeinträchtigt damit die Infiltrationskapazität. Ob 
das infiltrierte Niederschlagswasser dann zur Grundwasserneubildung beiträgt oder als 
Zwischenabfluss direkt dem Gewässer zufließt hängt wesentlich vom Grad der Drainierung ab. Urbane 
Nutzung verringert die Infiltrationskapazität durch Bodenversieglung erheblich. 

Die Lufttemperatur wird zum einen maßgeblich von den Wetter- bzw. Witterungsbedingungen und 
damit vom Klima bestimmt. Darüber hinaus ist die Lufttemperatur kleinräumig auch von der 
Bodenbedeckung und damit der Landnutzung abhängig, da diese Einfluss auf das Mikroklima hat. 
Unter Wald ist aufgrund der Beschattung und geringeren Sonneneinstrahlung sowie der Kühlung 
durch Transpiration die Lufttemperatur und Bodentemperatur in der Größenordnung von 3-6°C bzw. 
10-15°C niedriger als im Offenland (Dan Moore et al., 2005). Im Rahmen des KliMaWerk Projektes ist 
dies relevant, da die Lufttemperatur damit Einfluss auf die Wassertemperatur im Gewässer haben 
kann. Die Wassertemperatur in Fließgewässern im Sommer hängt zwar vor allem von der direkten 
Sonneneinstrahlung ab und die Konvektion (Wärmeströmung fühlbarer Wärme von der Luft zum 
Wasser) spielt eine untergeordnete Rolle (Webb et al., 2008). Jedoch ist die Wassertemperatur in 
bewaldeten Einzugsgebieten, in denen Gehölze auch weiter vom Gewässer entfernt stehen, noch 
geringer, als in durch Ufergehölze beschatteten Gewässerabschnitten (Barton et al., 1985). Dies lässt 
vermuten, dass die Bodenbedeckung neben der Beschattung durch die direkt am Gewässer stehenden 
Ufergehölze noch über andere Prozesse Einfluss auf die Wassertemperatur hat. Möglicherweise führt 
die geringere Lufttemperatur unter Wald zu einer geringeren Wärmezufuhr über Konvektion und die 
geringere Bodentemperatur zu einer geringeren Bodenwassertemperatur des dem Gewässer 
zufließenden Zwischenabfluss bzw. oberflächennahen Grundwassers (Wenger, 1999). 

Unter Bodenbedeckung im hier verwendeten engeren Sinne wird die Art der den Boden bedeckenden 
Vegetation verstanden. Sie ist neben natürlichen Faktoren maßgeblich von der anthropogenen 
Landnutzung abhängig, d.h. von der Frage ob und wie die Fläche genutzt wird (z.B. Siedlungsfläche, 
landwirtschaftliche Nutzfläche, Forst, Wald).  

 

2.3 Konzeptionelles Modell zu den Auswirkungen hydrolog. Extreme auf Gewässerebene  

2.3.1 Unterscheidung verschiedener Niedrigwasserphasen bis zur Austrocknung  

Beim Niedrigwasser können mit abnehmendem Abfluss verschiedene Phasen unterschieden werden, 
in denen sich die Habitatbedingungen ändern, Schwellenwerte überschritten werden und sich diese 
Phasen daher hinsichtlich der Auswirkungen auf die Biologie und Ökosystemleistungen deutlich 
unterscheiden: Die Fließ-, Pool- und Trockenphase (Stubbington et al., 2017). 
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In der Fließphase nimmt mit abnehmendem Abfluss auch die Fließgeschwindigkeit und Fließtiefe 
sowie die benetzte Breite ab, was sich über verschieden Wirkpfade (Ursache-Wirkungs-Beziehungen) 
auf die Biologie wie z.B. das Makrozoobenthos und die Fische auswirkt (siehe Übersicht in Dewson et 
al., 2007; Lake, 2011).  

Erstens geht mit abnehmender Fließtiefe die laterale Vernetzung verloren, Ufer- und Randhabitate 
wie Baumwurzeln und Wasserpflanzen fallen zuerst trocken, und die auf diese Habitate spezialisierten 
Arten gehen verloren (Lake, 2011; Stubbington et al., 2017). Darüber hinaus nimmt generell die 
Ausdehnung aquatischer Habitate ab, da die benetzte Breite typischerweise mit dem Abfluss und der 
Fließtiefe abnimmt, was jedoch stark von der Gewässermorphologie und der Querprofilform abhängt 
(Dewson et al., 2007; Rosenfeld, 2017). Dabei dienen Kolke insbesondere für Fische als Rückzugsort 
(Lake, 2011) und insbesondere die auf Schnellen (Riffle) angewiesene Fischarten sind in der Pool-
Phase vom Verlust der Riffle-Habitate betroffen (Bradford et al., 2008). Neben der Fließtiefe nimmt 
auch die Fließgeschwindigkeit ab, was die Habitatbedingungen für rheophile Arten verschlechtert 
(Lake, 2011) und lenitische Arten begünstigt (Lake, 2003).  

Zweitens kann die Ablagerung von Feinsediment entweder abnehmen (verringerter Eintrag von 
Feinsediment durch den geringeren Oberflächenabfluss und Erosion während meteorologischer 
Trockenphasen) oder zunehmen (aufgrund der geringeren Fließgeschwindigkeit). In landwirtschaftlich 
geprägten Einzugsgebieten scheint der zweite Prozess zu überwiegen und der saisonale Rückgang der 
Fließgeschwindigkeit bei Niedrigwasser zu einer Zunahme der Feinsubstratablagerung zu führen 
(Davis et al., 2024).  

Drittens ändert sich die Wasserchemie. Je nachdem ob der Nährstoffeintrag aus Punktquellen oder 
diffusen Quellen überwiegt, erhöht sich die Nährstoffkonzentration durch die geringere Verdünnung, 
d.h. Aufkonzentration des Eintrags aus Punktquellen bzw. erniedrigt sich die Nährstoffkonzentration 
durch den verringerten Oberflächenabfluss und den damit verbundenen geringeren Eintrag aus 
diffusen Quellen (z.B. landwirtschaftliche Flächen, Mosley, 2015; Graham et al., 2024). Die 
Pestizidkonzentration nimmt bei Niedrigwasser generell ab, vermutlich aufgrund des überwiegenden 
Eintrags aus diffusen, landwirtschaftlichen Quellen, der sich bei Niedrigwasser und damit 
verbundenem geringen Oberflächenabfluss verringert (Graham et al., 2024). 

Viertens erhöht sich die Wassertemperatur, da extreme Niedrigwasserereignisse in der Regel von 
meteorologischen Trockenphasen verursacht werden, die neben dem geringen Niederschlag mit 
hoher Lufttemperatur und besonders sonnigem Wetter mit hoher direkter Sonneneinstrahlung 
verbunden sind; beides Faktoren, welche die Wassertemperatur im Sommer maßgeblich bestimmen 
(Webb & Zhang, 2004). Darüber hinaus erhöht sich aufgrund der geringeren Fließgeschwindigkeit die 
Verweilzeit und damit die Zeit, in der der Wasserkörper der direkten Sonneneinstrahlung ausgesetzt 
ist (White et al., 2023). Nicht zuletzt hat die Gewässermorphologie potenziell Einfluss auf die 
Wassertemperatur, da in kastenförmigen, rechteckigen Querprofilen mit flacher Sohle mit 
abnehmendem Abfluss zwar das zu erwärmende Wasservolumen abnimmt, die Wasseroberfläche, 
welche der direkten Sonneneinstrahlung ausgesetzt ist und als Heizfläche fungiert, jedoch annähernd 
gleich bleibt. Damit sollte sich in solchen rechteckigen, breiten Querprofilen das kleinere 
Wasservolumen schneller erwärmen (White et al., 2023). In Fließgewässern mit hohem 
Grundwasserzufluss kann die Wassertemperatur jedoch aufgrund des hohen Anteils an kaltem 
Grundwasser im Vergleich zum abnehmenden Volumen des Oberflächenabflusses sogar geringer sein 
als bei höheren Abflüssen (Wilbanks et al., 2023). Höhere Wassertemperaturen führen vor allem über 
eine Erhöhung der Stoffwechselrate und damit des Sauerstoffbedarfs zu einer schlechteren 
Sauerstoffversorgung des Makrozoobenthos und der Fische. 

In der Poolphase fallen die Schnellen (Riffle) trocken und es verbleiben nur noch isolierte Kolke (Pools) 
als aquatische Habitate. Anders ausgedrückt geht die longitudinale Konnektivität verloren und das frei 
fließende Gewässer verändert sich in eine Kette von Stillgewässern, die nur noch über das 
Interstitialwasser bzw. das Grundwasser miteinander verbunden sind. Damit fallen alle Arten aus, die 
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auf Strömung angewiesen sind wie beim Makrozoobenthos z.B. die Filtrierer (Stubbington et al., 
2017), biotische Interaktionen wie z.B. der Fraßdruck durch terrestrische Räuber oder die 
intraspezifische Konkurrenz werden verstärkt und lenitische Arten begünstigt, insbesondere Räuber 
(Lake, 2011). Noch bedeutender sind die mit dem Verlust der Strömung einhergehenden erheblichen 
Veränderungen der physikalisch-chemischen Bedingungen (Lake, 2011), wie einem weiteren Anstieg 
der Wassertemperatur, dem Rückgang der Sauerstoffkonzentration (Lake, 2003) und damit Verlust 
vieler Arten mit hohem Sauerstoffbedarf wie viele Eintagsfliegen, Steinfliegen und Köcherfliegen (EPT) 
(Acuña et al., 2005). 

In der Trockenphase kommt es zu einem vollständigen Verlust von Oberflächenwasser, auch die Pools 
fallen trocken und es verbleibt nur noch das Interstitialwasser, bevor auch das Interstitial mit dem 
Rückgang des Grundwassers trockenfällt. Dies führt zum Verlust aller austrocknungsempfindlichen 
Arten und damit einem drastischen Rückgang der Artenzahl, da nur wenige Arten des 
Makrozoobenthos und der Fische resistent gegen saisonale Austrocknung sind (Stubbington et al., 
2017; Lake, 2011).  

Die langfristigen Auswirkungen von Niedrigwasser (Fließ-, Pool, Trockenphase) auf die Biologie 
(Makrozoobenthos und Fische) hängt wesentlich davon ab, wie gut die Lebensgemeinschaften an 
extremes Niedrigwasser (Fließphase) und das Trockenfallen (Pool- und Trockenphase) angepasst sind. 
Sowohl beim Makrozoobenthos als auch bei den Fischen ist die wichtigste Anpassungsstrategie an das 
Trockenfallen von Fließgewässern nicht die Resistenz, sondern die Resilienz, d.h. die Arten suchen 
Refugien auf (z.B. nicht trockengefallene Ober- oder Unterläufe) und besiedeln den 
Gewässerabschnitt nach Ende der Trockenphase wieder (Acuña et al., 2005). Die langfristigen 
Auswirkungen von Niedrigwasser hängen daher wesentlich von der Verfügbarkeit von Refugien ab 
(Leigh et al., 2016; Stubbington et al., 2017). Auch in permanenten Gewässern – deren 
Lebensgemeinschaften (noch) nicht an extremes Niedrigwasser angepasst sind - kann sich die 
Besiedlung durch das Makrozoobenthos schon innerhalb eines Jahres erholen, wenn der 
Fließgewässerabschnitt nicht austrocknet und Refugien vorhanden sind (Verdonschot et al., 2015), 
wohingegen die Auswirkungen von Pool- und Trockenphase deutlich länger nachwirken (mehrere 
Jahre) und sich die Besiedlung nicht mehr vollständig erholt (Lake, 2011). Treten solche extremen 
Niedrigwasserphasen häufiger und auf längeren Strecken auf (d.h. fehlen entsprechende Refugien), 
ist jedoch anzunehmen, dass sich die Artzusammensetzung auch dann langfristig ändert, wenn die 
Fließgewässer nicht trockenfallen. In solchen Fällen gibt die Artgemeinschaft direkt nach dem 
extremen Niedrigwasser einen guten Hinweis auf die erwartbaren Veränderungen. Die Auswirkungen 
auf Lebensgemeinschaften heute permanenter Fließgewässer die zukünftig trockenfallen (Pool- und 
Trockenphase) lassen sich aus der Besiedlung heute bereits temporärer Fließgewässer ableiten 
(Stappert et al, 2025). 

Während die Auswirkungen der Pool- und Trockenphase in heute bereits temporären Gewässern 
recht gut untersucht ist (Datry et al., 2017; Lake, 2011), gibt es wenige Untersuchungen zu den 
Auswirkungen von extremem Niedrigwasser (Fließphase) auf permanente Gewässer. Daher lag der 
Fokus bei der Entwicklung des konzeptionellen Modells auf den Ursache-Wirkungs-Beziehungen 
extremen Niedrigwassers in der Fließphase. Damit soll sichergestellt werden, dass in KliMaWerk nicht 
nur die offensichtlich deutlichen Veränderungen berücksichtigt werden, die durch das zukünftige 
Trockenfallen derzeit permanenter Gewässer zu erwarten sind, sondern auch die mit weniger 
deutlichen Veränderungen verbundene, aber längere Gewässerabschnitte betreffende Zunahme 
extremen Niedrigwassers (Fließphase). Die möglichen Auswirkungen extremen Niedrigwassers 
(Fließphase) wurden auf Grundlage einer umfassenden Literaturrecherche in dem in Abb. 2 
dargestellten konzeptionellen Modell zusammengefasst. 

2.3.2 Erläuterungen zu den einzelnen Ursache-Wirkungs-Beziehungen  

Auf das Makrozoobenthos hat Niedrigwasser sehr wahrscheinlich vor allem Einfluss über (i) die 
Verschlechterung der Sauerstoffversorgung, (ii) die Verringerung des Umfangs der aquatischen 
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Habitate und eventuell auch über (iii) eine Veränderung des Feinsediment- und Pestizideintrags , (iv) 
eine Erhöhung der Dekomposition (Laubabbau) sowie (v) eine veränderte Besiedlung durch 
Makrophyten und das Periphyton (Aufwuchs). 

• (i) Die Sauerstoffversorgung hängt von der Sauerstoffverfügbarkeit und dem Sauerstoffbedarf ab.  

o Die Sauerstoffverfügbarkeit hängt wiederum u.a. – aber nicht nur - von der 
Sauerstoffkonzentration ab (siehe Abschnitt Sauerstoffverfügbarkeit). Eine 
Sauerstoffkonzentration von < 2-3 mg/l wird als letal für viele aquatische Arten angesehen 
(Pardo & García, 2016; Galic et al., 2019; Diamond et al., 2023). Jedoch fallen auch schon 
bei höheren Sauerstoffkonzentrationen viele Makrozoobenthos Arten aus und treten sub-
letale negative Effekte auf. So verringerte sich die Anzahl sensitiver Arten in zwei 
Tieflandbächen in West-Spanien mit abnehmender Sauerstoffkonzentration aufgrund 
geringer Fließgeschwindigkeit im Sommer von allen sensitiven Arten (>8 mg/l) auf viele 
(8-6 mg/l), wenige (6-4 mg/l) und fast keine(4-2 mg/l) (Pardo & García, 2016). Der Anteil 
an allen Makrozoobenthos-Arten (sensitive und tolerante), die akut geschädigt werden 
steigt mit abnehmender Sauerstoffkonzentration (8, 5, 4, 3 mg/l) von 7%, 15%, 20% auf 
26% (umfangreichen Analyse von Daten aus Nordamerika in Saari et al., 2018). Ähnliche 
Grenzwerte von 4 und 2 mg/l nennen Galic et al. (2019) in ihrer Meta-Analyse für den 
Rückgang der Reproduktion und des Wachstums um 50% (jedoch auch unter 
Berücksichtigung mariner Arten). Die in der oben aufgeführten Literatur als unbedenklich 
eingestufte Sauerstoffkonzentration von 8 mg/l entspricht recht gut den 7 mg/l 
(Jahresminimalwert), die von der LAWA als Mindestanforderung zur Erreichung des guten 
ökologischen Zustands für die in KliMaWerk untersuchten Tieflandgewässern angegeben 
wird (LAWA, 2021). 

o Der Sauerstoffbedarf hängt maßgeblich von der Wassertemperatur und der damit 
verbundenen Erhöhung der Stoffwechselrate ab (siehe Abschnitt Sauerstoffbedarf). In 
vielen Fällen wird die Sauerstoffversorgung sogar noch stärker vom Sauerstoffbedarf als 
von der Sauerstoffverfügbarkeit beeinflusst und daher werden in der Literatur neben 
Grenzwerten für die Sauerstoffkonzentration ebenso Grenzwerte für die 
Wassertemperatur genannt. Die überwiegend in Laborexperimenten bestimmte letale 
Wassertemperatur (bei der 50% der Individuen sterben) liegt für Eintags-, Stein- und 
Köcherfliegen im Mittel bei ca. 22°C, 27°C und 30°C und für kalt-stenotherme Arten bei 
ca. 21°C, 25°C und 28°C (Stewart et al., 2013). Da in dieser Review Daten aus diversen 
Studien der warmgemäßigten, zum Teil aber auch subtropischen Zone berücksichtigt 
wurden, liegen die letalen Temperaturen der Arten des relativ nördlich gelegene 
Mitteleuropas sehr wahrscheinlich am unteren Ende dieser Spannen, d.h. eher im Bereich 
der in Stewart et al. (2023) als kalt-stenotherm eingestuften Arten. In den meisten Studien 
wird als letale Wassertemperatur für sensitive kaltstenotherme Arten in der gemäßigten 
Zone ein Schwellenwert von 21°C angegeben (De Kowzlowski & Bunting, 1981; Quinn et 
al., 1994; Cox & Rutherford, 2000; Stewart et al., 2013). Durch zusätzliche Stressfaktoren 
verringert sich die Toleranz gegenüber hohen Wassertemperaturen jedoch. Zum einen 
konnte in Laborstudien nachgewiesen werden, dass mit zunehmender Tagesamplitude 
schon bei geringerer mittlerer Wassertemperatur negative Effekte auftreten, d.h. große 
Temperaturschwankungen einen zusätzlichen Temperaturstress verursachen (Cox & 
Rutherford, 2000). Zum anderen haben bei geringer Sauerstoffkonzentration bereits 
geringere Wassertemperaturen eine letale Wirkung. So verringerte sich in 
Laborexperimenten die letale Wassertemperatur für zwei Eintagsfliegen bzw. einen 
Flohkrebs bei hypoxischen Bedingungen (ca. 2 mg/l) im Vergleich zu normoxischen 
Bedingungen (ca. 8 mg/l) um etwa 5-10 °C bzw. 3°C (Verberk et al., 2016; Verberk et al., 
2022). Jedoch können sich die Arten auch bis zu einem gewissen Maß an wärmere 
Wassertemperaturen bzw. niedrigere Sauerstoffkonzentrationen akklimatisieren 
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(phänotypische Plastizität) (Verberk et al., 2022). Die in der oben aufgeführten Literatur 
genannte, für sensitive kaltstenotherme Arten letale und generell kritische 
Wassertemperatur von > 21°C entspricht recht gut den von der LAWA als 
Mindestanforderung zur Erreichung des guten ökologischen Zustands für die in 
KliMaWerk untersuchten Tieflandgewässer angegebenen maximalen Sommertemperatur 
von 20 - 23°C, die sich jedoch auf die Fischfaune bezieht (LAWA, 2021). 

• (ii) Die Verringerung des Umfangs und Qualität der aquatischen Habitate ergibt sich aus den im 
Abschnitt zu den Habitaten genannten Gründen und hat für das Makrozoobenthos folgende 
Auswirkungen: Zum einen geht mit abnehmender Fließtiefe die laterale Vernetzung verloren, 
Ufer- und Randhabitate wie Baumwurzeln und Wasserpflanzen fallen zuerst trocken, und die auf 
diese Habitate spezialisierten Arten gehen verloren (Lake, 2011; Stubbington et al., 2017). Darüber 
hinaus nimmt generell die Ausdehnung aquatischer Habitate ab. Dies führt kurzfristig zu einer 
Konzentration der Individuen und damit höheren auf die Fläche bezogenen Abundanz (Individuen 
pro m2), jedoch auch größeren intra- und interspezifischen Konkurrenz wie z.B. Fraßdruck. Neben 
der Fließtiefe nimmt auch die Fließgeschwindigkeit ab, was die Habitatbedingungen für rheophile 
Arten verschlechtert (Lake, 2011) und lenitische Arten begünstigt (Lake, 2003). 

•  (iii) Durch den geringen Oberflächenabfluss während Niedrigwasserereignissen kommt es 
potenziell zu einer Verringerung des Feinsediment- und Pestizideintrags, wobei es 
unterschiedliche Einschätzungen dazu gibt, ob sich damit die Konzentrationen im Gewässer 
tatsächlich verringern oder aus anderen Gründen erhöhen (siehe Abschnitt zu stofflichen 
Einträgen aus diffusen Quellen). Beides sind Umweltvariablen, die großen Einfluss auf das 
Makrozoobenthos haben können.  

o Eine Ablagerung des Feinsediments im Interstitial führt potenziell zum Verlust des Kies-
Lückensystems als wichtiger Lebensraum für das Makrozoobenthos. Die alleinige 
Zunahme der Feinsedimentbelastung wirkt sich insbesondere auf die sensitiven Arten 
auch ohne Nährstoffbelastung immer negativ und stärker als eine übliche 
Nährstoffbelastung aus (Wagenhoff et al., 2012; Lange et al., 2014; Elbrecht et al., 2016). 
In mehreren Studien wurde eine abrupte Abnahme des Anteils der sensitiven Eintags,- 
Stein- und Köcherfliegen (%EPT) beobachtet, wenn mehr als 10-20% der Sohle mit 
Feinsediment bedeckt sind (Burdon et al., 2013). In Verbindung mit einem hohen 
Nährstoffgehalt durch den partikulär gebundenen Phosphor, einer erhöhten 
Primärproduktion und einem erhöhten biologischen Sauerstoffbedarf beim Abbau dieser 
organischen Substanz kann es zu Sauerstoffmangel im Interstitial kommen (siehe Review 
in Kemp et al., 2011). Bei gleichzeitig hohen Nährstoffkonzentrationen ergibt sich eine 
synergistische Wirkung und noch stärkere Abnahme der sensitiven Arten (Matthaei et al., 
2010; Piggott et al., 2015). Die kurzfristige Erhöhung der Feinsubstratablagerungen bei 
Niedrigwasser führen jedoch nicht unmittelbar innerhalb weniger Wochen zu 
Veränderungen der Besiedlung durch das Makrozoobenthos. Vielmehr ist wohl eher die 
durchschnittliche und langfristige Belastung durch Feinsediment von Bedeutung (Davis et 
al., 2024).  

o Höhere Pestizidkonzentrationen haben potenziell gravierende Auswirkungen auf das 
Makrozoobenthos Viele Wasserinsekten sind besonders anfällig für die mittlerweile 
verbotenen Neonicotinoide (Anderson et al., 2014), z.B. bestimmte Arten aus den 
Gruppen der Stechmücken (Culicidae), Zuckmücken (Chironomidae), Eintagsfliegen 
(Ephemeroptera) und Köcherfliegen (Trichoptera), während Steinfliegen (Plecoptera) und 
Schnaken (Tipulidae) etwas weniger empfindlich sind (Roessink et al., 2013; Anderson et 
al., 2014; Morrissey et al., 2015; Williams & Sweetman, 2019). Aber auch andere 
Insektizide wirken auf Wasserinsekten. Permethrin, ein Pyrethroid das als Kontakt- und 
Fraßgift wirkt, hat im Gewässer erhebliche Auswirkungen auf Insekten. Der Eintrag von 
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Pestiziden in Fließgewässer erfolgt nicht nur aus der Landwirtschaft sondern ein 
substanzieller Anteil stammt auch aus urbanen Gebieten (Tauchnitz et al., 2020), wo sie 
in Privatgärten und als Biozide zur Unkrautbekämpfung auf öffentlichen Grünflächen, 
entlang von Straßen und Bahnanlagen Anwendung finden sowie aus Fassadenfarben 
ausgewaschen werden (Gerecke et al., 2002). Einige Indikatorsubstanzen für Biozide wie 
Mecoprop und Carbendazim stammen zu einem größeren Teil bzw. Indikatorsubstanzen 
wie Carbendazim überwiegend aus nicht-landwirtschaftlichen Quellen (IKSR, 2010). Nicht 
nur in Deutschland, sondern europaweit wird der Anteil des Eintrags aus Punktquellen auf 
40-90% geschätzt (Jaeken & Debaer, 2005 in Reichenberger et al., 2007). In den von 
Neumann et al. (2002) untersuchten Gewässern stammte ein größerer Teil der Herbizide 
und der ganz überwiegende Teil der Insektizide und Fungizide von Hofflächen 
landwirtschaftlicher Betriebe. Auch in der Studie von Gerecke et al. (2002) stammte der 
größte Teil der in der Landwirtschaft eingesetzten Pestizide Atrazin, Metolachlor und 
Isoproturon sowie die überwiegend aus nicht-landwirtschaftlichen Anwendungen 
eingetragenen Biozide wie Mecoprop aus Kläranlagen.  

• (iv) Durch Niedrigwasser kommt es potenziell zu einer Erhöhung der Dekomposition (Laubabbau), 
da diese stark von der mikrobiellen Aktivität und damit der Wassertemperatur abhängig ist (Tiegs 
et al., 2019), die sich wiederum bei Niedrigwasser stark erhöht (siehe Abschnitt zu 
Wassertemperatur). Daneben hängt die Dekomposition aber auch noch von anderen Faktoren wie 
der Nährstoffkonzentration, Sauerstoffkonzentration, Fließgeschwindigkeit und Pestizideinträge 
ab (siehe Literatur in Dewson et al., 2007; Martínez et al., 2015), die alle durch Niedrigwasser 
verändert werden. Daher ist es schwierig generelle Aussagen darüber zu treffen, wie sich 
Niedrigwasser auf die Dekomposition auswirkt (Dewson et al., 2007). Wie sich eine potenziell 
erhöhte Dekomposition wiederum auf das Makrozoobenthos auswirkt ist nach derzeitigem 
Kenntnisstand bisher nicht explizit untersucht worden.  

• (v) Eine veränderte Besiedlung durch Makrophyten und das Periphyton (Aufwuchs) hat potenziell 
Einfluss auf die auf Wasserpflanzen spezialisierten phytophilen Arten des Makrozoobenthos und 
die sich vom Aufwuchs ernährenden Weidegänger. Nach derzeitigem Kenntnisstand wurde die 
Auswirkung von Niedrigwasser über diese Primärproduzenten auf das Makrozoobenthos bisher 
nicht explizit untersucht.  

Die Sauerstoffversorgung hängt zum einen von der Sauerstoffverfügbarkeit (bioverfügbarer 
Sauerstoff) und zum anderen vom Sauerstoffbedarf (Stoffwechselrate) ab. Sinkt die 
Sauerstoffverfügbarkeit unter den aktuellen Sauerstoffbedarf kann zuerst die Aktivität und damit die 
Stoffwechselrate und der Sauerstoffbedarf gesenkt werden, bis die Sauerstoffverfügbarkeit unter den 
Sauerstoffbedarf im Ruhezustand sinkt und das Tier stirbt. 

Die Sauerstoffverfügbarkeit (bioverfügbarer Sauerstoff) sinkt natürlich mit der 
Sauerstoffkonzentration im Wasser, hängt aber auch von Faktoren ab, die beeinflussen wie das 
sauerstoffreiche Wasser an die Atmungsorgane herangeführt wird und wie der Sauerstoff dann vom 
Wasser über die Atmungsorgane in die Hämolymphe gelangt. Mit zunehmender Wassertemperatur 
verringert sich zwar die Löslichkeit und damit die Sauerstoffkonzentration im Wasser. Auf der anderen 
Seite nimmt jedoch auch die Viskosität des Wassers ab und die Diffusions-Konstante von Sauerstoff 
zu, was das Heranführen des Wassers an die Atmungsorgane und die Aufnahme des Sauerstoffs aus 
dem Wasser erleichtert. Aus den entsprechenden physikalischen Gleichungen lässt sich ableiten, dass 
die Erhöhung der Wassertemperatur insgesamt zu einer leichten Erhöhung der 
Sauerstoffverfügbarkeit führt, in der Größenordnung eines Faktors von 1,11 (Verberk et al., 2011) bis 
1,24 (Atkinson et al., 2022) je 10°C Temperaturerhöhung. Das Niedrigwasser wirkt sich also nicht 
primär über die Wassertemperatur, sondern über andere Ursache-Wirkungs Beziehungen negativ auf 
die Sauerstoffverfügbarkeit aus. Zum Ersten sinkt die Sauerstoffverfügbarkeit mit abnehmender 
Fließgeschwindigkeit. Ähnlich wie eine geringere Viskosität erleichtert auch eine höhere 
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Fließgeschwindigkeit das Heranführen des sauerstoffreichen Wassers an die Atmungsorgane und 
erhöht damit die Sauerstoffverfügbarkeit (Atkinson et al., 2022). So tolerierten in der Studie von 
Frakes et al. (2021) Steinfliegenlarven der Art Pteronarcys californica in fließendem Wasser (10 cm s-

1) etwa 4°C höhere Wassertemperaturen und den damit erhöhten Sauerstoffbedarf als in stehendem 
Wasser. Zum Zweiten erhöhen die Primärproduzenten zwar tagsüber die Sauerstoffkonzentration, 
erniedrigen diese aber nachtsüber bzw. durch den Abbau des organischen Materials (Verberg et al., 
2016) sodass nicht die mittlere Sauerstoffkonzentration, sondern die i.d.R. in der Nacht auftretenden 
Tagesminima entscheidend sind (Pardo & García, 2016). Zum Dritten sinkt die Sauerstoffkonzentration 
in dem mit Feinsediment kolmatierten Interstitial (Porenraum der Sohle) aufgrund des geringen 
Wasseraustauschs und der Sauerstoffzehrung durch den Abbau organischen Materials (Piggott et al., 
2015). Für aquatische Organismen letale Sauerstoffkonzentrationen von < 2-3 mg/l treten 
insbesondere in kleinen Fließgewässern vor allem verursacht durch Niedrigwasser und Austrocknung 
deutlich häufiger auf als bisher vermutet (ca. 4% der Tage im Zeitraum März-Oktober, Diamond et al., 
2023)  

Der Sauerstoffbedarf erhöht sich mit der Stoffwechselrate (metabolic rate), die bei wechselwarmen 
(ektothermen) Tieren wie dem Makrozoobenthos und Fischen wiederum zwingend mit der 
Wassertemperatur ansteigt. Dabei ist zu berücksichtigen, dass sich die Stoffwechselrate mit höherer 
Wassertemperatur auch dadurch erhöht, dass die Löslichkeit und damit Sauerstoffkonzentration im 
Wasser sinkt und die Tiere die Ventilation erhöhen müssen, um ausreichend Sauerstoff an die 
Atmungsorgane heranzuführen, was einen substanziellen Teil der Stoffwechselrate im Ruhezustand 
ausmachen kann (siehe Literatur in Atkinson et al., 2022). Da die Sauerstoffverfügbarkeit mit der 
Wassertemperatur leicht ansteigt, die Sauerstoffversorgung wechselwarmer Tiere mit zunehmender 
Temperatur aber schlechter wird, lässt sich schlussfolgern, dass diese Verschlechterung der 
Sauerstoffversorgung mit steigender Temperatur auf die Erhöhung des Sauerstoffbedarfs aufgrund 
der höheren Stoffwechselrate zurückzuführen ist (Verberk et al., 2011). Die durch das Niedrigwasser 
erhöhte Wassertemperatur wirkt sich also über die Erhöhung der Stoffwechselrate und damit des 
Sauerstoffbedarfs negativ auf die Sauerstoffversorgung und Biologie aus, aber nicht über die 
Sauerstoffverfügbarkeit (diese nimmt wie oben beschrieben mit zunehmender Wassertemperatur 
tendenziell eher zu).  

Temperaturstress: Jedoch gibt es kaum quantitative Studien zum Einfluss der Wassertemperatur in 
Fließgewässern auf die Stoffwechselrate und damit den Sauerstoffbedarf für eine größere Zahl von 
Makrozoobenthos- und Fischarten. Dieser Einfluss lässt sich über den Q10 quantifizieren (Faktor, um 
den sich der Sauerstoffbedarf bei 10°C Temperaturerhöhung erhöht). Der Q10 betrug in Laborstudien 
zu Süßwassermuscheln 1,25 (Ganser et al., 2016) und für warm-adaptierte Individuen von Gammarus 
fossarum 1,47 (Semsar-kazerouni & Verberk, 2018).  Daher lässt sich die Ursache-Wirkungs Beziehung 
zwischen Wassertemperatur – Sauerstoffbedarf – Sauerstoffversorgung nur konzeptionell und nicht 
quantitativ darstellen, wie es für das in KliMaWerk geplanten Bayesian Belief Network notwendig 
wäre. Darüber hinaus wäre es schwierig den Sauerstoffbedarf in O2 L-1 h-1 g Trockengewicht-1 mit dem 
bioverfügbaren Sauerstoff in mg/l in Verbindung zu bringen. Vermutlich ist dies auch der Grund, 
warum sich in der Literatur keine qualitativen Angaben zu dem Ursache-Wirkungs-Gefüge von 
Sauerstoffverfügbarkeit, -bedarf, und -versorgung finden und vielmehr generell zum 
Temperaturstress bzw. zur unter verschiedenen Rahmenbedingungen (z.B. Fließgeschwindigkeit, BSB, 
Feinsediment) noch tolerierbaren Wassertemperatur (z.B. in Verberk et al., 2016; Frakes et al., 2021, 
siehe auch Abschnitt zur Sauerstoffverfügbarkeit sowie Abschnitt zum Makrozoobenthos Punkt (i) 
Sauerstoffbedarf und den dort aufgeführten Grenzwerten für die Wassertemperatur).  

Wassertemperatur: Konzeptionell ergibt sich die Wassertemperatur in einem Fließgewässerabschnitt 
aus  (i) der Temperatur des Wassers, welches dem Gewässer als Grundwasser, Zwischenabfluss und 
Oberflächenabfluss zufließt sowie (ii) der Zufuhr und Abgabe von Wärme Hw im Gewässer, die mit 
Hilfe der sogenannten Wärmehaushaltsgleichung bilanziert werden kann und (iii) unter anderem von 
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der Gewässermorphologie, genauer der Querprofilform, und dem zu erwärmenden Wasservolumen 
sowie (iv) der Fließgeschwindigkeit und damit Verweilzeit abhängig ist (White et al., 2023). 

• (i) Bei Niedrigwasser stammt der ganz überwiegende Teil des dem Gewässer zufließenden 
Wassers natürlicherweise aus dem Grundwasser. Aus diesem Grund kann die Wassertemperatur 
in Fließgewässern mit sehr hohem Grundwasserzufluss aufgrund des hohen Anteils an kaltem 
Grundwasser im Vergleich zum abnehmenden Volumen des Zwischen- und Oberflächenabflusses 
sogar geringer sein als bei höheren Abflüssen (Wilbanks et al., 2023). Die Temperatur des 
zufließenden Wassers kann aber auch anthropogen erhöht sein, z.B. in kleinen Fließgewässern 
durch den dann relativ großen Abfluss aus Kläranlagen und in großen Fließgewässern durch die 
Einleitung von Kühlwasser (wobei diese Form der Durchlaufkühlung nur noch selten und meist das 
Prinzip der Ablaufkühlung, d.h. Kühltürme eingesetzt werden). Der Einfluss der Temperatur des 
zufließenden (Grund-)Wassers auf die Wassertemperatur im Gewässerabschnitt ist aus Gründen 
der Übersichtlichkeit im konzeptionellen Modell nicht explizit dargestellt. 

• (ii) Der Wärmehaushalt von Fließgewässern wird im Sommer maßgeblich von der Zufuhr durch die 
direkte Sonneneinstrahlung und die Abgabe durch Verdunstung (Evaporation) bestimmt. Anders 
als im Winter ist die Wärmezufuhr fühlbarer Wärme von der Luft zum Wasser (Konvektion) im 
Vergleich zur direkten Sonneneinstrahlung gering (Webb et al., 2008; White et al., 2023).  

o Die Lufttemperatur / Konvektion bestimmt neben der direkten Sonneneinstrahlung die 
mittlere Wassertemperatur und deren jahreszeitliche Schwankungen. Daher lässt sich die 
jährliche, saisonale, monatliche und sogar wöchentliche mittlere Wassertemperatur recht 
gut über die Korrelation zwischen Luft- und Wassertemperatur abschätzen (Caissie, 2006; 
Kelleher et al., 2012). Damit kann auch die langfristige Erhöhung der mittleren 
Wassertemperatur durch die Zunahme der mittleren Lufttemperatur in Klimaszenarien 
abgeschätzt werden. Jedoch ist diese Korrelation mit der Lufttemperatur nur ein Proxy für 
den Wärmehaushalt, insbesondere für die direkte Sonneneinstrahlung und beschreibt 
nicht die zugrundeliegenden Prozesse und kausalen Zusammenhänge (Caissie, 2006; 
White et al., 2023). 

o  Die direkte Sonneneinstrahlung hingegen steht in direktem kausalem Zusammenhang mit 
der Wassertemperatur und bestimmt insbesondere die kurzfristigen tageszeitlichen 
Schwankungen und maximale Wassertemperatur. Die Wärmezufuhr aus der im 
Tagesverlauf wärmer werdenden Luft ist aufgrund der geringen spezifischen 
Wärmekapazität von Luft und des damit geringen Wärmeübergangskoeffizienten zu 
gering, damit zu langsam und nicht für die kurzfristigen täglichen Wassertemperatur-
Schwankungen verantwortlich. 

• (iii) Das Oberflächen/Volumen Verhältnis des Wasserkörpers hat aufgrund folgender 
konzeptioneller Überlegungen vermutlich Einfluss darauf, wie stark sich die Wassertemperatur 
durch die direkte Sonneneinstrahlung erhöht. Die benetzte Oberfläche fungiert als Heizfläche, 
welche der direkten Sonneneinstrahlung in W/m2 ausgesetzt ist. Das Volumen ist ein Maß für die 
zu erwärmende Wassermenge. Das Oberflächen/Volumen Verhältnis gibt damit an, welches 
Wasservolumen die eingehende direkte Sonneneinstrahlung erwärmt. Multipliziert man die 
eingehende direkte Sonneneinstrahlung in W/m2 mit diesem Verhältnis in m2/m3 bzw. 1/m ergibt 
sich die für die Erwärmung des Wasservolumens zur Verfügung stehende Strahlungsleistung in 
W/m3. 

• (iii) Aus der Fließgeschwindigkeit ergibt sich die Verweilzeit des Wassers und damit die Zeitspanne, 
während der der Wasserkörper der im Gewässerabschnitt vorherrschenden direkten 
Sonneneinstrahlung ausgesetzt ist (White et al., 2023). Multipliziert man die oben beschriebene 
Strahlungsleistung in W/m3 mit der Verweilzeit ergibt sich die für die Erwärmung des 
Wasserkörpers zur Verfügung stehende Wärmeenergie in Ws/m3 bzw. J/m3. Auch wenn für eine 
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genau Betrachtung bzw. Modellierung des Wärmehaushalts unter anderem die Wärmeabgabe 
durch Verdunstung (Evaporation) berücksichtigt werden müsste, lässt sich aus den obigen 
Überlegungen doch ableiten, dass die Erwärmung des Wassers in einem Gewässerabschnitt in 
etwa proportional zum Oberflächen/Volumen Verhältnis und der Verweilzeit sein sollte.  

Das Oberflächen/Volumen Verhältnis eines Wasserkörpers lässt sich gemäß hydromorphologischen 
und hydraulischen Grundlagenwissens wie folgt abschätzen. Die Oberfläche des Wasserkörpers in m2, 
der einen repräsentativen Querprofil in einer Sekunde durchfließt errechnet sich aus der benetzten 
Breite in Meter und der mittleren Fließgeschwindigkeit in m/s. Das Volumen dieses Wasserkörpers 
entspricht dem Abfluss an diesem Querprofil in m3/s, der sich aus dem Produkt von mittlerer 
Fließgeschwindigkeit und durchflossenen Querprofilsfläche ergibt (die aus benetzter Breite und 
mittlerer Fließtiefe berechnet werden kann). Damit hängt das Oberflächen/Volumen Verhältnis 
maßgeblich von der absoluten benetzten Breite ab, da mit zunehmender benetzter Breite die 
besonnte Oberfläche im Vergleich zum Wasservolumen zunimmt. Wie sich das Oberflächen/Volumen 
Verhältnis bei abnehmendem Abfluss und damit Niedrigwasser verändert wird auch als hydraulische 
Geometrie bezeichnet und hängt von der Querprofilform ab (White et al., 2023). In kastenförmigen, 
rechteckigen Querprofilen mit flacher Sohle nimmt mit abnehmendem Abfluss zwar das zu 
erwärmende Wasservolumen ab, die Wasseroberfläche, welche der direkten Sonneneinstrahlung 
ausgesetzt ist und als Heizfläche fungiert, bleibt jedoch annähernd gleich groß. In dreiecksförmigen 
Querprofilen (z.B. mit ausgeprägter Tiefrinne / Talweg) nimmt hingegen mit abnehmendem Abfluss 
sowohl das Volumen als auch die Oberfläche ab und deren Verhältnis im Gegensatz zu kastenförmigen 
Querprofilen nicht zu. Anders ausgedrückt ist bei gleichem Niedrigwasserabfluss in einem 
kastenförmigen Querprofil mit flacher Sohle die benetzte Breite größer und die Fließtiefe geringer als 
in einem Querprofil mit ausgeprägter Tiefrinne. Damit ist im kastenförmigen Querprofil mit flacher 
Sohle die von der benetzten Breite abhängige Oberfläche größer, wohingegen die durchflossene 
Querprofilsfläche als Produkt aus benetzter Breite und mittlerer Fließtiefe annähernd gleichgroß ist 
(unter Vernachlässigung der durch den größeren benetzten Umfang geringeren Fließgeschwindigkeit 
und damit leicht erhöhten mittleren Fließtiefe).  

Die Verweilzeit dieses Wasserkörpers in einem Fließgewässerabschnitt ergibt sich gemäß 
hydraulischen Grundlagenwissens aus dem Quotienten der Länge des Abschnitts in Metern und der 
mittleren Fließgeschwindigkeit in m/s. Damit ist die Verweilzeit proportional zur Fließgeschwindigkeit  

Benetzte Breite: Mit abnehmendem Abfluss fallen Ufer- und Randhabitate wie Baumwurzeln und 
Wasserpflanzen zuerst trocken und die benetzte Breite wird prinzipiell kleiner, was jedoch stark von 
der Gewässermorphologie und insbesondere der Querprofilform abhängt (Dewson et al., 2007; 
Rosenfeld, 2017). Wie im Abschnitt zum Oberflächen/Volumen Verhältnis bereits beschrieben geht 
die benetzte Breite in kastenförmigen, rechteckigen Querprofilen mit flacher Sohle mit abnehmendem 
Abfluss kaum zurück. Im Gegensatz dazu nimmt die benetzte Breite in dreiecksförmigen Querprofilen 
mit ausgeprägter Tiefrinne (Talweg) mit dem Abfluss ab. Maßnahmenseitig wird die benetzte Breite 
potenziell durch Querprofilaufweitung erhöht (d.h. es ist bei der Maßnahmenplanung kritisch zu 
prüfen, ob eine Querprofilaufweitung, größere benetzte Breite und Oberflächen/Volumen Verhältnis 
zu einer höheren Wassertemperatur führen kann und damit die Auswirkung von Niedrigwasser 
möglicherweise eher erhöht als erniedrigt). 

Fließtiefe: Ähnlich wie die benetzte Breite nimmt auch die mittlere Fließtiefe mit dem Abfluss ab, was 
jedoch stark von der Gewässermorphologie und insbesondere der Querprofilform abhängt (Dewson 
et al., 2007; Rosenfeld, 2017, siehe auch Abschnitt zum Oberflächen/Volumen Verhältnis). 
Maßnahmenseitig wird die Fließtiefe potenziell durch Querprofilaufweitung erhöht (d.h. es ist bei der 
Maßnahmenplanung kritisch zu prüfen, ob eine Querprofilaufweitung, kleinere Fließtiefe und 
größeres Oberflächen/Volumen Verhältnis zu einer höheren Wassertemperatur führen kann und 
damit die Auswirkung von Niedrigwasser möglicherweise eher erhöht als erniedrigt). 
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Die Fließgeschwindigkeit hängt gemäß hydraulischen Grundlagenwissens vom Sohlgefälle, der 
Rauheit des Gerinnes und dem hydraulischen Radius ab. Der hydraulische Radius als Quotient aus 
durchflossener Querprofilsfläche und benetztem Umfang nimmt mit der benetzten Breite ab (da der 
benetzte Umfang zunimmt), d.h. je breiter der durchflossene Querprofil, desto größer ist der benetze 
Umfang und kleiner der hydraulische Radius und damit die Fließgeschwindigkeit. Da Niedrigwasser 
kaum Einfluss auf das Sohlgefälle und die Rauheit des Gerinnes hat, wirkt es sich vor allem über die 
Veränderung der hydraulischen Radius auf die Fließgeschwindigkeit aus, d.h. durch die Veränderung 
der benetzten Breite und mittleren Wassertiefe, aus denen sich die durchflossene Querprofilsfläche 
und schlussendlich der hydraulische Radius berechnen lässt. Wie sich das Verhältnis von 
durchflossener Querprofilsfläche und benetzter Breite bzw. benetztem Umfang bei abnehmendem 
Abfluss verändert, wird auch als hydraulische Geometrie bezeichnet und hängt von der 
Querprofilform ab (Dewson et al., 2007; Rosenfeld, 2017, siehe auch Abschnitt zum 
Oberflächen/Volumen Verhältnis). Maßnahmenseitig wird die Fließgeschwindigkeit potenziell durch 
die Verringerung des Sohlgefälles in remäandrierten Gewässerabschnitten verringert (d.h. es ist bei 
der Maßnahmenplanung kritisch zu prüfen, ob eine Remäandrierung zu einer Erhöhung der 
Verweilzeit und Wassertemperatur führen kann und damit die Auswirkung von Niedrigwasser 
möglicherweise eher erhöht als erniedrigt). 

Hydraulik: Der Einfluss der Querprofilform auf die hydraulischen Bedingungen (Fließtiefe, benetzte 
Breite, Fließgeschwindigkeit) und die Wassertemperatur bei Niedrigwasser wird in der Literatur häufig 
konzeptionell beschrieben (White et al., 2023). Die hydraulischen Bedingungen werden teilweise auch 
in physikalischen Modellen zur Wassertemperatur berücksichtigt; eine solche hydraulische 
Modellierung ist jedoch aufwändig, erfordert Daten z.B. zur Querprofilform (Dugdale et al., 2017) und 
ist daher zur Modellierung größerer Einzugsgebiete kaum geeignet. Darüber hinaus gibt es einige 
wenige empirische Studien, vor allem im Vergleich zur gut untersuchten Wirkung der Beschattung 
durch Ufergehölzen auf die Wassertemperatur (White et al., 2023). Die wenigen empirischen Studien 
zum Einfluss der Querprofilform zeigen, dass insbesondere eine größere benetzte Querprofilsbreite 
und damit verbundene Verringerung der Fließtiefe zu einer höheren mittleren maximalen 

Tagestemperatur im Sommer führen können (O'Briain et al., 2017).  

Direkte Sonneneinstrahlung: Die direkte Sonneneinstrahlung hängt zum einen vom Bewölkungsgrad 
und damit von Wetter und Klima ab (im konzeptionellen Modell nicht berücksichtigt) und zum 
anderen von der Beschattung durch Ufergehölze und der Topographie (z.B. Talhänge, 
Uferböschungen).  

• Die Beschattung von Gewässern durch Ufergehölze ist gut untersucht und verringert die 
Wärmezufuhr durch kurzwellige direkte Sonneneinstrahlung um etwa 70-90% (Dan Moore et al., 
2005).  

o Breite: Den größten Einfluss auf die Beschattung und die Wassertemperatur haben die 
direkt am Gewässer stehenden Ufergehölze in einem Puffer von jeweils ca. 10 m (Kail et 
al., 2021), wobei ab einer Breite von ca. 15 m auch der größte Teil der seitlich einfallenden 
Strahlung zurückhalten wird (Sweeney & Newbold, 2014). Ab einer durchgängigen Breite 
von 30 m kann eine mit bewaldeten Einzugsgebieten vergleichbare Wassertemperatur 
erreicht werden (Broadmeadow & Nisbet, 2004). Aber auch weit über diese Breite von 
30 m hinaus verringern Wälder im Umfeld die Wassertemperatur noch weiter (Barton et 
al., 1985), was offensichtlich nicht mehr auf der Beschattung beruht, sondern auf andere 
Prozesse zurückzuführen ist. So ist beispielsweise die Luft- und Bodentemperatur in 
Wäldern in der Größenordnung von 3-6°C bzw. 10-15°C niedriger als im Offenland (Dan 
Moore et al., 2005). Dies kann sich potenziell auf die Wärmezufuhr über Konvektion bzw. 
auf die Bodenwassertemperatur und damit die Temperatur des dem Gewässer 
zufließenden Zwischenabfluss bzw. oberflächennahen Grundwassers auswirken (Wenger, 
1999).  
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o Länge: Fließt ein Gewässer in einen beschatten Bereich verringert sich die Wärmezufuhr 
und damit die Gleichgewichtstemperatur. Die Wassertemperatur nimmt im weiteren 
Gewässerverlauf ab und nähert sich asymptotisch der neuen Gleichgewichtstemperatur 
an (Barton et al., 1985; Kail et al., 2021). Entscheidend für die Wassertemperatur ist dabei 
die Verweilzeit, während der das Wasser sich der neuen Gleichgewichtstemperatur 
annähern kann (Rutherford et al., 2004). Daher kann die Länge des Gewässerabschnitts 
bis zur Annäherung an die Gleichgewichtstemperatur und damit zur Erreichung des 
maximalen Effekts der Beschattung zwischen wenigen hundert Metern in Tieflandbächen 
(Kail et al., 2021) bis mehrere Kilometer in schnell fließenden Gebirgsbächen (Barton et 
al., 1985) betragen. 

o Mittlere Wassertemperatur: In der von Bowler et al. (2012) zusammengestellten Literatur 
zur Wirkung von Ufergehölzen und bewaldeten Einzugsgebieten war die mittlere 
Wassertemperatur im Mittel um 0,4°C bzw. 1,5°C geringer als in Gewässerabschnitten 
bzw. Einzugsgebieten ohne Gehölze. Neuere Modellierungsstudien legen nahe, dass die 
mittlere Wassertemperatur im Sommer durch Ufergehölze im direkten Gewässerumfeld 
(10 m Puffer) im Mittel um ca. 1,6°C verringert werden kann (Beaufourt et al., 2016). 

o Maximale Wassertemperatur: Im Vergleich zur mittleren Wassertemperatur hat die 
gewässerbegleitende Vegetation eine deutlich größere Wirkung auf die 
Tageshöchsttemperatur (Hickey & Doran, 2004). In der von Bowler et al. (2012) 
zusammengestellten Literatur war die maximale Wassertemperatur im Mittel um 3,2°C 
bzw. 5,0°C geringer als in Gewässerabschnitten bzw. Einzugsgebieten ohne Gehölze. Dies 
stimmt sehr gut mit der in neueren empirischen Studien beobachteten Verringerung der 
Tageshöchsttemperatur an sonnigen Tagen um im Mittel 3,8°C bzw. 4,6°C überein 
(Turschwell et al., 2018; Kail et al., 2021); sowie mit der modellierten Verringerung von 
ca. 3,5°C durch die vorhandenen Ufergehölze im Oberlauf der Loire (Loicq et al., 2018). 

o Gewässergröße: Die überwiegende Zahl der empirischen und Modellierungsstudien 
wurde an kleinen Fließgewässern durchgeführt, die sich aufgrund des geringen 
Wasservolumens und der geringen Fließtiefe im Tagesverlauf schnell erwärmen, eine 
hohe Übertemperatur erreichen und daher die Beschattung durch Ufergehölze potenziell 
eine große Wirkung auf die Tageshöchsttemperatur haben kann (Dan Moore et al., 2005; 
Lind et al., 2019). Bei höheren Abflüssen oder in größeren Gewässern dämpft das größere 
Wasservolumen im Vergleich zur Wasseroberfläche die täglichen 
Temperaturschwankungen (Sweeney & Newbold, 2014). Die Tagesamplituden und damit 
die Tageshöchsttemperatur nehmen daher mit dem Abfluss und der Größe des Gewässers 
ab. Die Wirkung der Beschattung durch die gewässerbegleitende Vegetation auf die 
Tageshöchsttemperatur ist daher sehr wahrscheinlich in sommerlichen 
Niedrigwasserphasen am größten. Darüber hinaus müsste die Wirkung mit zunehmender 
Gewässergröße abnehmen, was neuere Modellierungsstudien belegen (Loicq et al., 
2018). So verringerte sich der Effekt der Beschattung auf die Tageshöchsttemperatur in 
der Loire von einer Abnahme um 3,5°C im Oberlauf auf eine Abnahme um ca. 1°C 300 km 
weiter im Unterlauf. Neben den gedämpften Tagesschwankungen aufgrund des größeren 
Wasservolumens ist dies vermutlich auch Folge des breiteren Querprofils, das bei 
größeren Gewässern nicht mehr vollständig von den Baumkronen beschattet wird. 

o Quantifizierung: Für die Berechnung der Beschattung von Bäumen verschiedener 
Wuchsformen und Größe stehen entsprechende Berechnungsverfahren zur Verfügung 
(z.B. Rutherford et al., 2018, 2023; Savoy et al., 2021), deren Anwendung jedoch 
aufwändig und datenintensiv ist und für größere Einzugsgebiete nicht praktikabel. 
Insbesondere fehlen i.d.R. hochaufgelöste Daten zum Vorkommen und der Größe der 
Ufergehölze, die in den gängigen Landnutzungsdaten (z.B. LBM, Corine) nicht erfasst sind. 
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• Die Beschattung von Gewässern durch die Uferböschungen – d.h. in Abhängigkeit von der 
Querprofilform und Einschnittstiefe - ist weniger gut untersucht, hat aber vermutlich vor allem in 
kleinen Fließgewässern einen großen Einfluss auf die direkte Sonneneinstrahlung. Sofern 
hochaufgelöste digitale Geländemodelle (DGM) verfügbar sind, die auch die Uferböschung und 
Einschnittstiefe der kleinen Fließgewässer erfassen, lässt sich die Beschattung durch die 
Uferböschungen in Geografischen Informations Systemen (GIS) modellieren. Maßnahmenseitig 
wird die direkte Sonneneinstrahlung also durch die Entwicklung naturnaher, flacher Querprofile 
mit geringer Einschnittstiefe potenziell erhöht (d.h. es ist bei der Maßnahmenplanung kritisch zu 
prüfen, ob die geringere Einschnittstiefe zu einer höheren direkten Sonneneinstrahlung und 
Wassertemperatur führen kann und damit die Auswirkung von Niedrigwasser möglicherweise 
eher erhöht als erniedrigt). 

Stofflicher Eintrag aus diffusen Quellen (Feinsediment, Nährstoffe, Pestizide): Durch den geringen 
Oberflächenabfluss während Niedrigwasserereignissen kommt es potenziell zu einer Verringerung des 
Feinsediment- Nährstoff und Pestizideintrags, wobei es unterschiedliche Einschätzungen dazu gibt, ob 
sich damit die Konzentrationen im Gewässer tatsächlich verringern oder aus anderen Gründen 
erhöhen. Der stoffliche Eintrag von Feinsediment, Nährstoffen und Pestiziden nimmt einerseits 
aufgrund des geringeren Oberflächenabflusses und Erosion während meteorologischer 
Trockenphasen sowie des größeren Anteils nährstoff- und pestizidarmen Grundwassers in der Regel 
ab (Dewson et al., 2007). Andererseits nimmt die Sedimentation von Feinsediment aufgrund der 
geringeren Fließgeschwindigkeit zu und die gelösten Stoffe aus Punktquellen (Nährstoffe, Biozide) wie 
Kläranlagen werden aufkonzentriert bzw. weniger verdünnt (Lake, 2011). Je nachdem welcher dieser 
Prozesse bei Niedrigwasser überwiegt, kommt es zu einer Verringerung oder Erhöhung der stofflichen 
Belastungen. So führt eine Abnahme des Abflusses bei überwiegendem Nährstoffeintrag aus 
Punktquellen generell zu einer Erhöhung (Aufkonzentration) und bei überwiegendem Eintrag aus 
diffusen Quellen zu einer Verringerung (geringer Eintrag aus Oberflächenabfluss) der 
Nährstoffkonzentrationen (Mosley, 2015; Graham et al., 2024). Dies trifft vor allem für Phosphor zu, 
jedoch nicht für die Stickstoff-Konzentration, die auch in urbanen Einzugsgebieten bei 
überwiegendem Nährstoffeintrag aus Punktquellen generell eher abnimmt, da die Stickstoff-
Belastung in urbanen Gebieten vermutlich vor allem aus dem bei Niedrigwasser geringen 
Oberflächenabfluss stammt (Graham et al., 2024). Die Pestizidkonzentration nimmt bei Niedrigwasser 
generell ab, vermutlich aufgrund des überwiegenden Anteils aus diffusen, landwirtschaftlichen 
Quellen (Graham et al., 2024). Die Feinsubstrat-Ablagerungen nahmen in einer Studie aus Neuseeland 
in landwirtschaftlich geprägten Einzugsgebieten in Niedrigwasserphasen kurzfristig zu (Davis et al., 
2024). Dies deutet darauf hin, dass kurzfristige Veränderungen der Feinsubstratbelastung während 
Niedrigwasserphasen weniger vom Eintrag von Feinsubstrat abhängen (der in Niedrigwasserphasen 
aufgrund des geringen Oberflächenabflusses gering ist) und es eher durch die geringe 
Fließgeschwindigkeit zu einer vermehrten Sedimentation des vorhandenen Feinsubstrates kommt. 

Habitate (Umfang und Qualität aquatischer Habitate): Die Verringerung des Umfangs der 
aquatischen Habitate ergibt sich wie in Kapitel 5.1 bereits erläutert aus folgenden Gründen: Zum einen 
geht mit abnehmender Fließtiefe die laterale Vernetzung verloren, Ufer- und Randhabitate wie 
Baumwurzeln und Wasserpflanzen fallen zuerst trocken. Darüber hinaus nimmt generell die 
Ausdehnung aquatischer Habitate ab, da die benetzte Breite typischerweise mit dem Abfluss und der 
Fließtiefe abnimmt, was jedoch stark von der Gewässermorphologie und der Querprofilform abhängt 
(Dewson et al., 2007; Rosenfeld, 2017). Wie im Abschnitt zum Oberflächen/Volumen Verhältnis 
bereits beschrieben geht die benetzte Breite in kastenförmigen, rechteckigen Querprofilen mit flacher 
Sohle mit abnehmendem Abfluss kaum zurück. Im Gegensatz dazu nimmt die benetzte Breite in 
dreiecksförmigen Querprofilen mit ausgeprägter Tiefrinne (Talweg) mit dem Abfluss deutlich ab. 
Daraus könnte man schlussfolgern, dass die Auswirkungen von Niedrigwasser in kastenförmigen, 
rechteckigen Querprofilen mit flacher Sohle geringer sind. Jedoch ist nicht nur die absolute 
Ausdehnung der aquatischen Habitat sondern auch deren Qualität von Bedeutung. Nur in 
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Gewässerabschnitten mit ausgeprägter Tiefenvariabilität gibt es Kolke (Pools), die bei Niedrigwasser 
noch eine ausreichende Wassertiefe aufweisen und als Refugien dienen können. Neben der Fließtiefe 
nimmt auch die Fließgeschwindigkeit ab, was die Habitatbedingungen für rheophile Arten 
verschlechtert (Lake, 2011) und lenitische Arten begünstigt (Lake, 2003). 

Auf die Fische hat Niedrigwasser sehr wahrscheinlich vor allem Einfluss über (i) die Verschlechterung 
der Sauerstoffversorgung bzw. Erhöhung der Wassertemperatur, (ii) die Verringerung des Umfangs 
der aquatischen Habitate und eventuell auch über (iii) eine Veränderung des Feinsedimenteintrags 
sowie (iv) eine veränderte Besiedlung durch das Makrozoobenthos. Die Auswirkung von Niedrigwasser 
und lokalem Trockenfallen auf die Fischfauna ist aufgrund der höheren Mobilität und damit 
Möglichkeit Refugien aufzusuchen i.d.R. geringer als die Auswirkungen auf das Makrozoobenthos 
(Lake et al., 2011). 

• (i) Wassertemperatur: Die Sauerstoffversorgung hängt von der Sauerstoffverfügbarkeit und dem 
Sauerstoffbedarf ab. Wie bereits in den Abschnitten zur Sauerstoffverfügbarkeit und 
Sauerstoffbedarf beschrieben, wirkt sich die durch das Niedrigwasser erhöhte Wassertemperatur 
vor allem über die Erhöhung der Stoffwechselrate und damit des Sauerstoffbedarfs negativ auf 
die Sauerstoffversorgung und Biologie aus, und weniger über die Sauerstoffverfügbarkeit 
(Sauerstoffkonzentration). Daher erscheint es sinnvoller hier auf die in der Literatur genannten 
Orientierungswerte für die Wassertemperatur einzugehen, auch weil dort neben den 
Orientierungswerten für den Sommer auch Orientierungswerte für die Überganszeiten in Frühjahr 
und Winter genannt werden. In van Treeck & Wolter (2021) wurden diese Orientierungswerte auf 
Grundlage einer umfangreichen Literaturstudie zur Überarbeitung der Orientierungswerte des 
RaKon Arbeitspapiers II (LAWA, 2021) abgeleitet. Für die kleinen Tiefland-Bäche im Lippe 
Einzugsgebiet sind die folgenden dort aufgeführten Orientierungswerte des Salmoniden 
Epirhithrals bis Hyporhithrals sowie des Cypriniden Rhithrals relevant. Diese gelten nur für 
ansonsten unbelastete Gewässer. Treten gleichzeitig weitere Belastungen auf, sind negative 
Auswirkungen bereits bei geringeren Wassertemperaturen zu erwarten (z.B. bei saprobieller 
Belastung und der damit einhergehenden Verschlechterung der Sauerstoffverfügbarkeit). 

o Sommer (Juni bis September) maximale Wassertemperatur Tmax: Die in LAWA (2021) 
aufgeführten Orientierungswerte von ≤ 20°C für das Salmoniden Epirthithral bis zu den 
≤ 23°C für das Cypriniden Rhithral wurden von van Treeck & Wolter (2021) übernommen. 

o Überganszeiten: van Treeck & Wolter (2021) halten die sub-letalen Auswirkungen dieser 
sommerlichen maximalen Wassertemperatur für weniger relevant und sehen eher den 
Bedarf spezifische Orientierungswerte für die Letaltemperatur im Sommern und die 
Wassertemperatur in den Übergangszeiten zu definieren, in denen die 
temperatursensitiven Lebensstadien vorkommen: Insbesondere während und nach der 
Eiablage der Herbstlaicher (z.B. Bachforelle als Schirmart der im Lippe-Einzugsgebiet 
vorkommenden Bäche) und der Frühjahrslaicher (z.B. Hasel). 

▪ Letaltemperatur im Sommer: Die Letaltemperatur für adulte Bachforellen – als 
Schirmart der relevanten Bachtypen - liegt bei ca. 27°C (van Treeck & Wolter, 
2021, Tabelle 3), wobei sich diese unter nicht-optimalen Bedingungen auf 25°C 
oder darunter verringert (persönliche Mitteilung C.Wolter, S. Döbbelt-Grüne). 

▪ Eiablage der Herbstlaicher: Die obere Präferenztemperatur der Bachforelle zur 
Laichzeit im Oktober bis November beträgt 11 °C und die obere Letaltemperatur 
der Eier 14 °C (van Treek & Wolter, 2021, Abbildung 19). Wenn im Zeitraum 
Oktober bis November die mittlere Wassertemperatur mehrere Tage unter 11°C 
fällt und die Bachforelle damit potenziell mit dem Laichen beginnt, dann aber 
wieder auf über 14°C ansteigt, kann man vermutlich davon ausgehen, dass die 
Eier des entsprechenden Laichjahrgangs aus dieser Laichperiode überwiegend 
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absterben. Damit fällt jedoch nicht zwingend der ganze Laichjahrgang aus, da 
gerade im Tiefland einige Forellenpopulationen erst oder nochmals im Januar 
laichen. In vielen Fällen wird es daher nicht zu einem Totalausfall des 
Laichjahrgangs kommen. 

▪ Entwicklungszeit der Eier der Herbstlaicher: van Treeck & Wolter (2021) weisen 
darauf hin, dass im Winter nicht nur die Vorzugstemperatur für die Entwicklung 
der Bachforelleneier von 10°C nicht überschritten werden sollte, sondern auch 
der Einfluss einer zu hohen Wassertemperatur im Winter auf die Entwicklungszeit 
der Eier berücksichtigt werden sollte. Diese Entwicklungszeit der Bachforelleneier 
liegt bei ca. 460 Tagesgraden. Je höher die Wassertemperatur und damit 
Tagesgrade im Winter, desto früher schlüpft die Bachforellenbrut. Ist der Schlupf 
bereits Anfang Januar anstatt wie natürlicherweise im März, steht aufgrund der 
kurzen Tageslängen und damit Fotoperioden noch keine hinreichende 
Nahrungsgrundlage durch Primärproduktion zur Verfügung und die 
Überlebenschancen sind gering. 

▪ Eiablage der Frühjahrlaicher: Die Laichzeit der Hasel liegt im März-April mit einer 
oberen Präferenztemperatur von 11 °C. Die Letaltemperatur der Eier für die 
Eientwicklung im Mai liegt zwischen 19-20°C (van Treek & Wolter, 2021, 
Abbildung 20). Wenn im Zeitraum März-April die mittlere Wassertemperatur 
nicht mehrere Tage unter 11°C liegt oder im Mai auf über 19-20°C steigt, kann 
man vermutlich davon ausgehen, dass die Hasel nicht ablaicht und/oder die Eier 
des entsprechenden Laichjahrgangs absterben. 

• (ii) Die Verringerung des Umfangs und Qualität der aquatischen Habitate ergibt sich aus den im 
Abschnitt zu den Habitaten genannten Gründen und hat auf die Fischfauna folgende 
Auswirkungen: Generell nimmt mit zurückgehendem Abfluss die Ausdehnung aquatischer 
Habitate ab.  

o In der Fließphase betrifft dies zuerst die Riffle-Habitate, in denen die Fließtiefe abnimmt 
(Lake et al., 2011; Matthews & Matthews, 2003). Daher wirkt sich Niedrigwasser auf Riffle-
Spezialisten potenziell stärker aus, als auf Fisch-Arten, die sich überwiegend in Pools 
aufhalten und im Sommer weniger auf Riffle-Habitate angewiesen sind (Bredford & 
Heinonen, 2008).  

o In der Poolphase konzentrieren sich die Fisch-Individuen dann auf kleinem Raum, was zu 
einer größeren intra- und interspezifischen Konkurrenz (Matthews & Matthews 2003) und 
einem größeren Fraßdruck durch terrestrische Prädatoren wie Kormorane führt (Lake et 
al., 2011). In isolierten Pools ist die Sterblichkeit von Riffle-Spezialisten besonders groß 
(Avery-Gomm et al., 2014), wohingegen Pool-Bewohner wie die Bachforelle erst bei 
extremem Niedrigwasser stärker betroffen sind (Bredford & Heinonen, 2008). Aber auch 
die Lebensbedingungen von Pool-Bewohnern verschlechtern sich in isolierten Pools 
schnell (Lennox et al., 2019), insbesondere, wenn sie nicht mehr mit dem lateral 
durchströmten Interstitial und dem kühlenden Grundwasser verbunden sind (Woelfle-
Erskine et al., 2017; Hopper et al., 2020). Bei Anschluss ans hyporheische Interstitial 
können auch Salmoniden mehrere Wochen überleben. Das gilt jedoch nur bei einer 
ausreichenden Größe der Pools, vermutlich weil dort dann lokale Sauerstoff- und 
Temperaturrefugien existieren (Hopper et al., 2020). In kleinen Pools mit einer maximalen 
Tiefe von < 60 cm in Nord-England war die Überlebenswahrscheinlichkeit im Vergleich zu 
größeren Pools mit >70 – 150 cm deutlich geringer (Elliott, 2000). Auch außerhalb der 
Niedrigwasser- oder Austrocknungsphase wird für isolierte Pools, die für adulte Forellen 
geeignet sind, eine Mindesttiefe von 70 cm und Oberfläche von 4 m2 angegeben (Becker 
& Ortlepp, 2022). Besonders Pools mit überhängender Vegetation sind als Refugien 



   

 

20 

 

geeignet, da dort der Fraßdruck reduziert, die Pools beschattet und Nahrung wie 
terrestrische Insekten bereitgestellt werden (Lake et al., 2011).  

• (iii) Durch den geringen Oberflächenabfluss während Niedrigwasserereignissen kommt es 
potenziell zu einer Verringerung des Feinsedimenteintrags, jedoch auch zu einer verstärkten 
Sedimentation des vorhandenen Feinsubstrats. Die Kolmation des Interstitials durch Feinsediment 
wirkt sich vor allem auf die Überlebenswahrscheinlichkeit der Fischeier aus (Soulsby et al., 2001; 
Sternecker & Geist, 2010). Die Zeiten des sommerlichen Niedrigwassers und der Sedimentation 
des Feinsubstrats fallen jedoch außerhalb der Laichzeit und sind daher vermutlich weniger 
relevant für die Fische als für das Makrozoobenthos  

• (v) Eine veränderte Besiedlung durch das Makrozoobenthos hat potenziell Einfluss auf die 
Fischfauna, vor allem durch die Verringerung der Biomasse des Makrozoobenthos als 
Fischnährtiere. Nach derzeitigem Kenntnisstand wurde die Auswirkung von Niedrigwasser über 
die Verringerung der Biomasse des Makrozoobenthos auf die Fischfauna bisher nicht explizit 
untersucht bzw. sind die Ergebnisse der Studien zum Teil widersprüchlich (Lake et al., 2011; 
Bredford & Heinonen, 2008). Generell wird aber angenommen, dass die Verfügbarkeit des 
Makrozoobenthos als Fischnährtiere abnimmt (Rosenfeld, 2017). Das wird unter anderem mit der 
Reduktion der Fließgeschwindigkeit und damit der Makrozoobenthos-Drift begründet, wobei 
jedoch durch die geringere Fließgeschwindigkeit sich auch die energetischen Kosten bei der 
Nahrungssuche für die Fische reduzieren (Bredford & Heinonen, 2008). 

Auf die Makrophyten hat Niedrigwasser bzw. Hochwasser und die zentralen in Abb. 2 aufgeführten 
Maßnahmen vermutlich Auswirkungen über folgende Veränderungen: (i) die Beschattung durch 
Ufergehölze sowie (ii) die Verringerung der mittleren und Erhöhung der maximalen 
Fließgeschwindigkeit im Sommer. Anders als oft vermutet, hatte in einer eigenen Untersuchung die 
Nährstoffkonzentration im Wasser, insbesondere die Nitrat-Konzentration, in dem entsprechenden 
Teil-Datensatz von Tieflandbächen aus Kaijser et al. (2022) keinen signifikanten Einfluss auf die 
Makrophyten-Deckung. Dies ist insofern plausibel, als dass Nitrat ab einer Konzentration von 1 mg/l 
in vielen Fällen das Wachstum der Makrophyten nicht mehr limitiert (Hilton et al., 2006), d.h. Nitrat 
in diesen landwirtschaftlich geprägten Tieflandbächen vergleichsweise hoch ist und an keinem der 
Probestellen das Wachstum limitiert. 

• (i) Beschattung durch Ufergehölze: Aquatische Makrophyten sind als autotrophe Organismen auf 
Sonnenlicht angewiesen und ihr Wachstum wird durch Beschattung reduziert. So reduziert die 
Beschattung durch Ufergehölze die gesamte Primärproduktion um ca. 50-90% (Nebgen et al., 
2019). Schon eine geringe Beschattung von 30% führt zu einer starken Reduktion der 
Makrophyten-Deckung und wird als wichtigster, das Vorkommen von Makrophyten bestimmende 
Faktor angesehen (Mebane et al., 2014).  

• (ii) Fließgeschwindigkeit im Sommer: Das Wachstum und damit die Deckung der Makrophyten ist 
bei mittleren Fließgeschwindigkeiten von etwa 0,2 – 0,4 m/s am größten (Riis & Biggs, 2003; 
Franklin et al., 2008). Grund für das geringere Wachstum bei geringerer Fließgeschwindigkeit bzw. 
stagnierender Strömung sind vermutlich die dickere diffusive Grenzschicht, die den Gasaustausch 
behindert (Riis & Biggs, 2003) sowie der zunehmende Aufwuchs epiphytischer Algen, die nicht 
mehr so stark von den Makrophyten abgespült werden (Wade et al., 2002). Beides behindert die 
Photosynthese. Grund für die geringere Makrophyten-Deckung bei höheren 
Fließgeschwindigkeiten ist die zunehmende mechanische Belastung sowie Mobilität des 
Sohlsubrates, Sohlerosion und final der Entwurzelung und Abdrift der Makrophyten bei 
Fließgeschwindigkeiten von ca. > 1 m/s (Franklin et al., 2008; Mebane et al., 2014). 
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3 Statistische Modelle zur Quantifizierung zentraler Ursache-Wirkungs-Beziehungen 

Auf Grundlage des oben beschriebenen konzeptionellen Modells wurden zentrale Ursache-Wirkungs-

Beziehungen identifiziert, die mit Hilfe der im Freiland aufgenommenen Daten sowie weiteren 

Datensätzen aus vergleichbaren Regionen in statistischen Modellen untersucht und quantifiziert 

wurden (siehe Tabelle 1). Diese statistischen Modelle werden im Folgenden kurz beschrieben und 

waren dann zusammen mit Literaturangaben wiederum Grundlage für die Erstellung des Baysian 

Belief Networks (BBN), einem statistischen Modell zur Abschätzung der Wahrscheinlichkeit für 

verschiedene Zustände biologischer Variablen auf Grundlage der Wahrscheinlichkeit des Zustands 

abiotischen Variablen (siehe Abbb. 3). 

Wassertemperatur: Im Gegensatz zu den Tageswerten für den Abfluss und Grundwasseranteil wurde 

die Wassertemperatur vom physikalischen hydrologischen Modell SWAT nicht bereitgestellt. Daher 

wurden auf Grundlage der kontinuierlichen Wassertemperaturmessungen an den Probestellen von 

Juli 2022 bis Dezember 2023 statistische Modelle zur Abschätzung der Tageswerte der mittleren und 

maximalen Wassertemperatur im Sommer entwickelt. Die mittlere Wassertemperatur (TWatSumMean) 

war vor allem mit der Lufttemperatur korreliert, hing darüber hinaus aber auch vom 

Grundwasseranteil und dem Anteil urbaner Landnutzung im Einzugsgebiet ab. Die täglichen 

Schwankungen (Tagesamplitude) und die sich daraus ergebende maximale Tagestemperatur 

(TWatSumMax) wurde darüber hinaus maßgeblich von der Beschattung und Bewölkung 

(Globalstrahlung) und der daraus resultierenden Sonneneinstrahlung beeinflusst sowie in geringerem 

Maße von der Abfluss(spende) und dem benetzten Querschnitt (Verhältnis benetzter Breite zur 

Fläche). Die Erhöhung der Wassertemperatur durch die in den Klimaszenarien zunehmende 

Lufttemperatur lässt sich also potenziell vor allem durch die Stützung des Grundwasserzustroms und 

die Beschattung durch Ufergehölze kompensieren, in geringerem Maße auch durch eine Erhöhung des 

sommerlichen Niedrigwasserabflusses und indem unbeschattete, sehr breite und flache Querprofile 

mit einer großen besonnten benetzten Breite vermieden werden. 

Bis auf den Einfluss der Beschattung durch Ufergehölze auf die Sonneneinstrahlung und den benetzten 

Querschnitt konnten alle Prädiktoren zur Abschätzung der Wassertemperatur aus den Klimaszenarien 

übernommen (Lufttemperatur, Globalstrahlung), modelliert (Abflussspende, Grundwasseranteil) oder 

berechnet (Anteil urbaner Landnutzung) werden. 

Beschattung durch Ufergehölze: Die Sonneneinstrahlung auf die Wasseroberfläche unter 

Berücksichtigung der Beschattung durch Ufergehölze (SolRadLoc) war sehr gut mit dem Anteil an 

Ufergehölzen in dem 10 m breiten Uferstreifen entlang der Probestellen korreliert. 

Ufergehölze in Puffer: Der Anteil an Ufergehölzen in dem 10 m breiten Uferstreifen (WoodCover) ließ 

sich wiederum gut durch zwei Gewässerstruktur Parameter erklären (EP51 Ufergehölze, EP61 

Umfeldnutzung), die für das gesamte Lippe-Einzugsgebiet vorlagen und für deren Ausprägung in den 

Szenarien begründete Annahmen getroffen werden konnten. 
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Tabelle 1: Übersicht über die statistischen Modelle, die für die Entwicklung und Anwendung des BBN aufgestellt wurden. 

Zielgröße Prädiktoren (grau = nicht signifikant) Modelleigenschaften Modellgleichung 

TWatMean (°C) 

tägliche mittlere 
Wassertemperatur 
im Winter und 
Übergangszeiten 

− TAirMA9 Lufttemperatur (9-Tage gleit. Mittel, °C) 

− q Abflussspende (l/s km2) 

− GWAnteil Grundwasseranteil am Abfluss (-) 

− CLC1 Urbaner-Anteil in EZG (%) 

− CLC3 Wald-Anteil im EZG (%) 

− GLMM (Gaussian, identity) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− Zeitliche Autokorrelationsstruktur 

− Varianzstruktur 

− Erklärungsanteil (marginal) = 0,79 

TWatMean = 4,717512 

+ 0,595979 * TAirMA9 

TWatSumMean (°C) 

tägliche mittlere 
Wassertemperatur 
im Sommer 01.05-
31.10.  

− TAirMA14 Lufttemperatur (14-Tage gleit. Mittel, °C)) 

− GWAnteilMA14 Grundwasseranteil (14-Tage gleit. Mittel)  

− CLC1 Urbaner-Anteil im EZG (%) 

− q Abflussspende (l/s km2) 

− CLC3 Wald-Anteil im EZG (%) 

− SolRadUp Sonneneinstrahlung nach Beschattung im Oberlauf 
(kWh/m2 Tag) 

− Wm2 Globalstrahlung nach Bewölkung (Tagesmittel W/m2) 

− GLMM (Gaussian, identity) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− Zeitliche Autokorrelationsstruktur 

− Varianzstruktur 

− Erklärungsanteil (marginal) = 0,64 

TWatSumMean = 4,477011 

+ 0,573429* TAirMA14 

- 3,141769* GWShareMA14  

+ 0,038049 * CLC1 

TWatSumRange (°C) 

tägliche 
Tagesamplitude 
Wassertemperatur 
im Sommer 01.05.-
31.10. 

− SolRadLoc Sonneneinstrahlung nach Beschattung lokal 
(kWh/m2 Tag) 

− GWAnteil Grundwasseranteil (-) 

− q Abflussspende (l/s km2) 

− Wm2 Globalstrahlung nach Bewölkung (Tagesmittel W/m2) 

− WARatioWet Querschnitt benetzte Breite/Fläche Verhältnis (-) 

− SolRadUp Sonneneinstrahlung nach Beschattung im Oberlauf 
(kWh/m2 Tag) 

− CLC1 Urbaner-Anteil im EZG (%) 

− CLC3 Wald-Anteil im EZG (%) 

− GLMM (Gamma, log) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− Zeitliche Autokorrelationsstruktur 

− Erklärungsanteil (cond.) = 0,89 

TWatSumRange = exp(-0,098  

+ 0,1689 * SolRadLoc - 0,5451 * GWAnteil  

+ 3,553*10^-3 * q  

+ 4,515*10^-3 * WARatio  

+ 4,515*10^-3 * Wm2  

- 3,995*10^-3 * SolRadLoc * q  

- 2,593*10^-5 * q * Wm2) 

TWatSumMax (°C) 

Tägliche maximale 
Wassertemperatur 
im Sommer 01.05.-
31.10. 

− TAirMA14 Lufttemperatur (14-Tage gleit. Mittel, °C)) 

− CLC1 Urbaner-Anteil im EZG (%) 

− GWAnteil Grundwasseranteil (-) 

− SolRadLoc Sonneneinstrahlung nach Beschattung lokal 
(kWh/m2 Tag) 

− Wm2 Globalstrahlung nach Bewölkung (Tagesmittel W/m2) 

− q Abflussspende (l/s km2) 

− WARatioWet Querschnitt benetzte Breite/Fläche Verhältnis (-) 

− GLMM (Gaussian, identity) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− Zeitliche Autokorrelationsstruktur 

− Varianzstruktur 

− Erklärungsanteil (marginal) = 0,63 

TWatSumMax = 4.737457  

+ 0.543326 * TAirMA14  

+ 0.041108 * CLC1  

+ 0.192681 * SolRadLoc  

- 1.742009 * GWAnteil  

+ 0.036828 * q  

+ 0.002903 * Wm2  

+ 0.013642 * WARatioWet  

- 0.011441 * SolRadLoc * q  

-0.000115 * Wm2 * q 

+ 0.001993 * SolRadLoc * Wm2 

SolRadLoc (kWh/m2 
Tag) 

Sonneneinstrahlung 
nach Beschattung 

− WoodCover100x10 Anteil Gehölze in 100x10m Puffer (%) − GLM (Gamma, log) 

− Erklärungsanteil = 0.91 
SolRadLoc = exp(1,233121 

-0,018247* WoodCover100x10) 

WoodCover100x10 
(%)  

Anteil Gehölze in 
100x10m Puffer 

− GSGEP51 Gewässerstruktur Einzelparameter Uferbewuchs 

− GSGEP61 Gewässerstruktur Einzelparameter Umfeldnutzung 

− Indexwerte von 0-1 von geringer bis hoher Beschattung für die 
Ausprägungen vergeben => GSGEP51I, GSGEP61I  

− Beta-Regression 

− Erklärungsanteil = 0.63 
WoodCover100x10 = 100 * exp(-2,5344 
+2,8093*GSG51I+1,8068*GSG61) / 

(1+exp(-2,5344+2,8093*GSG51I+1,8068 
*GSG61)) 

WARatioWet (-) 

Querschnitt 
benetzte 
Breite/Fläche 
Verhältnis 

− q Abflussspende (l/s km2) 

− WDRatioBankf Querschnitt bordvoll Breite/Tiefe Verhältnis 

− GLMM (Gamma, log) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− Erklärungsanteil (cond.) = 0,69 

WARatioWet = exp(3,0093378 

- 0,5811009 * log(q)  

- 0,0029444 * WDRatioBankf  

+ 0,0065754 * log(q) * WDRatioBankf 

WDRatioBankf (-) 

Querschnitt 
bordvoll 
Breite/Tiefe 
Verhältnis 

− GSGEP42 Gewässerstruktur Einzelparameter Profiltiefe in 
verschiedenen Ausprägungen 

− GLMM (Gamma, log) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− GSGEP42 als unordered factor => ein 
Modell für jede Ausprägung mit 
Angabe mittlere WDRatioBankf 

EP42 Sehr flach => 42,1 

EP 42 Flach: => 10,5 

EP 42 Mäßig tief => 11,2 

EP 42 Tief => 9,1 

FG (m/s)  

tägliche mittlere 
Fließgeschwindigk. 

− q Abflussspende (l/s km2) 

− WDRatioBankf Querschnitt bordvoll Breite/Tiefe Verhältnis 

− SlopePerc Sohlgefälle (%) 

− GLMM (Gamma, log) 

− Random Effect: biolog. Probestelle 

− Erklärungsanteil (cond.) = 0,79 

FG = exp(-1,624882  

+ 0,348211 * log(q)  

- 0,039337 * WDRatioBankf 
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Tabelle 1: Fortsetzung 

Zielgröße Prädiktoren (grau = nicht signifikant) Modelleigenschaften Modellgleichung 

Dekomposition (%) 

mittlerer täglicher 
Gewichtsverslust 
der 
Baumwollstreifen 

− TWatMax mittlere tägliche maximale Wassertemperatur (°C) 

− Nitrat mittlere Nitrat-Konzentration (mg/l) 

− Weide gewichtete Abundanz der Weidegänger 

− Zerkleinerer gewichtete Abundanz der Zerkleinerer 

− Beta-Regression 

− Erklärungsanteil = 0,33 
DekompWeight = 100 * exp(-6,7704041  

+ 0,1522237 * TWatMax 

+ 0,0163004 * Nitrat  

+ 0,0016318 * Weide) /  

(1+exp(-6,7704041 

+ 0,1522237 * TWatMax  

+ 0,0163004 * Nitrat 

 + 0.0016318 * Weide)) 

Nitrat (mg/l) 

mittlere Nitrat-
Konzentration im 
Sommer (Mai-Okt)  

− CLC2 Landwirtschaft-Anteil im Einzugsgebiet (%) 

− q Abflussspende (l/s km2), aber Schwellenwert ab q > 20 l/s 
km2 

− GLM (Gamma, log) 

− Erklärungsanteil = 0,52 
Nitrat = exp(0,948323 + 0,032143*CLC2) 

Ab q > 20 l/s km2 => Nitrat < 10 mg/l 

DFI-Index 

Makrozoobenthos 
Deutscher Fauna 
Index 

− TWatMaxMA7 Maximum 7-Tage gleit. Mittel der Wasser 
Tageshöchsttemperatur im Sommer (°C) 

− Beta-Regression 

− Erklärungsanteil = 0,23 
DFI = exp(2,64732 –0,10363* 
TWatMaxMA7) / (1+exp(2,64732 –0,10363* 
TWatMaxMA7)) 

RETI Index 

Makrozoobenthos 
Ernährungstypen 
Index 

− TWatMaxMA7 Maximum 7-Tage gleit. Mittel der Wasser 
Tageshöchsttemperatur im Sommer (°C) 

− Beta-Regression 

− Erklärungsanteil = 0,33 
RETI=exp(3,06095 -0,15314* 
TWatMaxMA7) / (1+exp(3,06095 -0,15314* 
TWatMaxMA7)) 

KLIWA Index 

Makrozoobenthos 
Wassertemperatur 
Index 

− TWatMaxMA7 Maximum 7-Tage gleit. Mittel der Wasser 
Tageshöchsttemperatur im Sommer (°C) 

− GLMM (Gaussian, identity) 

− Random Effect: Einzugsgebiete 

− Varianzstruktur 

− Erklärungsanteil (marginal) = 0,37 

KLIWA = 10,268481  

+ 0,272022 * TWatMaxMA7  

 

Benetzter Querschnitt: Das Verhältnis von benetzter Breite zur Querschnittsfläche (WARatio) war in 

den Querprofilen der untersuchten Tieflandbäche bei geringerer Abflussspende größer (geringere 

durchströmte Querschnittsfläche bei Niedrigwasser) und in naturnahen flachen Querprofilen mit 

großem bordvollen Breiten-Tiefen Verhältnis (WDRatioBankf) geringer. Letzteres war darauf 

zurückzuführen, dass diese naturnahen Querprofile strukturreicher waren und oft eine Tiefrinne 

aufwiesen, in der sich der Abfluss bei Niedrigwasser zurückzieht. Dadurch verringert sich nicht nur die 

durchströmte Querschnittsfläche sondern auch die benetzte Breite und die WARatio bleibt 

vergleichsweise klein. Dies stützt die Hypothese, dass bei Niedrigwasser die besonnte Oberfläche und 

damit die Wassertemperatur in naturnahen Querprofilen geringer ist als in strukturarmen, 

rechteckigen ausgebauten Kastenprofilen. Jedoch war dieser Effekt im statistischen Modell im 

Vergleich zur Verringerung der Wassertemperatur durch einen hohen Grundwasseranteil und 

insbesondere der Beschattung durch Ufergehölze sehr gering. 

Bordvolles Breiten-Tiefen Verhältnis: Das bordvollen Breiten-Tiefen Verhältnis (WDRatioBankf) ließ sich 

gut durch den Gewässerstruktur Parameter EP42 Profiltiefe erklären, der wie oben bereits erwähnt 

für das gesamte Lippe-Einzugsgebiet vorlag und für dessen Ausprägung in den Szenarien begründete 

Annahmen getroffen werden konnten. 

Fließgeschwindigkeit: Diese hydraulische Größe wurde zwar nicht im physikalischen hydrologischen 

Modell SWAT für das gesamte Lippe-Einzugsgebiet modelliert. Jedoch lagen für die Probestellen und 

den Untersuchungszeitraum 2022-2023 Tageswerte aus den hydraulischen Modellen der 

Projektpartner vor. Die Fließgeschwindigkeit in den hier untersuchten kleinen Tieflandbächen lässt 

sich auf Grundlage der Abflussspende und bordvollen Querprofilform sehr gut erklären 

(Erklärungsanteil 0,79). 

Dekomposition: Der Abbau der Baumwollstreifen im Dekompositionsexperiment konnte ausreichend 

gut durch die durchschnittliche Wassertemperatur, Abundanz des Ernährungstyps der Weidegänger 
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beim Makrozoobenthos und der durchschnittlichen Nitratkonzentration erklärt werden, ähnlich wie 

ein einer aktuellen globalen Studie von Tiegs et al. (2024). 

Nitrat: Die Nitratkonzentration korrelierte wiederum gut mit dem Anteil der landwirtschaftlichen 

Nutzung im Einzugsgebiet, die in den Landnutzungskarten der drei Maßnahmenszenarien 

unterschiedlich hoch war. 

Makrozoobenthos: Drei zentrale Makrozoobenthos Indices - der Deutsche Fauna Index des 

untersuchten Gewässertyps 14, der RETI-Ernährungstypen Index und der KLIWA Index - waren für 

biologische Daten gut mit der mittleren maximalen Wassertemperatur im Sommer korreliert 

(Maximum des 7 Tage gleitenden Mittels, siehe auch Stappert et al., 2025). Diese Auswirkungen einer 

höheren maximalen Wassertemperatur von bis ca. 22-24°C an den Probestellen in 2022 beruhten 

vermutlich eher auf nicht letalen Effekten. Dies ergab sich aus dem Vergleich mit den in Bayat (2024) 

zusammengestellten Grenzwerten.  

Um die letalen Effekte der Wassertemperatur auf das Makrozoobenthos abzuschätzen, wurden 

Artenlisten von 2144 vergleichbaren Probestellen von Typ 14 Tieflandbächen zusammenstellt, die 

nicht offensichtlich durch andere Stressoren wie eine saprobielle Belastung beeinträchtigt waren. Auf 

Grundlage der dort vorkommenden Makrozoobenthos Arten wurden Wassertemperatur Grenzwerte 

von 21, 23, 26, 29, 33 und 40°C bestimmt, bei denen jeweils eine größere Zahl der Arten gemäß der in 

Bayat (2024) zusammengestellten Grenzwerten potenziell ausfällt. Diese Arten wurden in den 

Artenlisten der 2144 Probestellen entsprechend entfernt und die Perlodes Bewertung neu berechnet. 

Anders als erwartet verschlechterte sich bei zunehmender angenommener Wassertemperatur weder 

der ökologische Zustand noch der Deutsche Fauna Index. Lediglich die Artenzahl (richness) zeigte 

einen deutlichen Rückgang ab dem Grenzwert von 30°C bzw. 35°C.  

Trockenfallen: Zur Abschätzung der Wahrscheinlichkeit eines Gewässerabschnitts bei einer 

bestimmten modellierten Abflussspende trocken zu fallen wurden die Feldprotokolle der monatlichen 

Wasserprobennahmen an den Probestellen herangezogen. Die am Datum der Wasserprobenahmen 

durch das hydrologische Modell modellierte Abflussspende wurde mit der Beobachtung verknüpft, ob 

das Gewässer fließend oder trocken gefallen war. Die Abflussspende wurde dann in vier Klassen 

eingeteilt und für jede Klasse die Anzahl und damit der Anteil der 567 Beobachtungen berechnet, bei 

denen ein trocken gefallener bzw. fließender Zustand beobachtet worden war. Daraus ergab sich dann 

die Tabelle der bedingten Wahrscheinlichkeiten (conditional probability table CPT) für das 

Trockenfallen in Abhängigkeit von der modellierten Abflussspende (Tabelle 2). 

Tabelle 2: CPT für die Wahrscheinlichkeit des Trockenfallens in Abhängigkeit von der modellierten Abflussspende in 

Prozent. 

Abflussspende (l/s km2) < 0,001 0,001 - 1 1 - 3 >3 

Trockenfallen Ja 66,7 15,4 5,75 0 

Trockenfallen Nein 33,3 84,6 94,3 100 
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4 Bayesian Belief Network (BBN) zur Abschätzung der Auswirkungen hydrolog. Extreme auf 

Biologie und Ökosystemfunktionen 

Das eigentliche BBN zur Abschätzung der Auswirkungen von extremen Niedrigwasserereignissen 

berechnet die Wahrscheinlichkeiten des Zustandes der biologischen Zielgrößen (ökologischer Zustand 

der Organismengruppen und Ökosystemfunktionen) auf Grundlage der physiko-chemischen Zustände 

und Habitatbedingungen des gesamten Sommers bzw. vorherigen Winters und Frühjahrs. Grund 

hierfür ist, dass die Ökosystemfunktionen und der Zustand der biologischen Zielgrößen sich nicht 

tagesaktuell ändern, sondern durch die Zustände eines längeren zurückliegenden Zeitraums 

beeinflusst werden und diesen integrieren. So hängt beispielsweise das Vorkommen und die 

Abundanz einer bestimmten Fisch- oder Wasserinsekten-Art nicht (nur) von den Zuständen des 

Vortages ab, sondern vielmehr von der Frage, wie günstig bzw. ungünstig die Habitatbedingungen 

während des gesamten Lebenszyklus waren. Dieses eigentliche BBN ist im rechten Block in Abbb. 3 

vereinfacht dargestellt.  

Die Eingangs-Variablen des BBN beschreiben die physiko-chemischen Zustände und Habitat-

bedingungen des gesamten Sommers bzw. vorherigen Winters und Frühjahrs und wurden wie folgt 

quantifiziert:  

• Über Daten zur Größe und Nutzung der Einzugsgebiete und den Habitatbedingungen 

(Gewässerstrukturdaten), die über den gesamten Zeitraum eines Szenarios konstant 

sind und durch die Maßnahmenplanung bestimmt werden (z.B. Anteil verschiedener 

Landnutzungen im Einzugsgebiet, linker Block in Abbb. 3).  

• Über Tageswerte klimatischer Kenngrößen und des Abflusses, die durch die 

Klimamodelle und das hydrologische Modell SWAT für das gesamte Lippe-

Einzugsgebiet für die Szenarien modelliert werden (linker Block in Abbb. 3).  

• Über Tageswerte der Wassertemperatur und Fließgeschwindigkeit, die mit Hilfe der 

oben aufgeführten statistischen Modelle berechnet wurden (mittlerer Block in 

Abbb. 3). 

Die in Abbb. 3 dargestellten Ursache-Wirkungs-Beziehung (Pfeile) wurden über zwei Ansätze 

quantifiziert:  

Spezifische empirische Daten aus dem Lippe-Einzugsgebiet (durchgehende Pfeile in Abbb. 3): 

Hierunter fallen zum einen GIS-Analysen wie z.B. die Berechnung des Anteils verschiedener 

Landnutzungen im Einzugsgebiet sowie die Auswertung der Gewässerstrukturdaten und der Daten 

der Klimamodelle und hydrologischen Modelle. Zum anderen wurden diese Ursache-Wirkungs-

Beziehungen über die oben aufgeführten statistischen Modelle quantifiziert.  

Literaturdaten (gestrichelte Pfeile in Abbb. 3): Die Conditional Probability Tables (CPTs) von Ursache-

Wirkungs-Beziehungen im BBN für die keine spezifischen empirischen Daten und/oder statistischen 

Modelle für das Lippe-Einzugsgebiet verfügbar waren, wurden über eigene Auswertungen größerer 

biologischer Datensätze aus anderen vergleichbaren Regionen bzw. Angaben aus der Literatur gefüllt. 

Diese werden im Folgenden kurz beschrieben und alle Teile des BBNs mit allen CPTs finden sich in den 

angefügten *.net Dateien. 
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Makrozoobenthos ökologischer Zustand: Zur Abschätzung der Wahrscheinlichkeit eines 

Gewässerabschnitts bei einem bestimmten Indexwert des Deutschen Fauna Index den guten 

ökologischen Zustand zu erreichen wurden die Perlodes-Bewertungsergebnisse von 1211 

vergleichbaren Probestellen von Typ 14 Tieflandbächen zusammenstellt, die nicht offensichtlich durch 

andere Stressoren wie eine saprobielle Belastung beeinträchtigt waren. Sowohl der Deutsche Fauna 

Index als auch das Bewertungsergebnis des Moduls allgemeine Degradation als Index für den 

ökologischen Zustand wurden in die fünf WRRL-Klassen von sehr gut bis schlecht eingeteilt und für 

jede GFI-Klasse die Anzahl und damit der Anteil der Probestellen berechnet, die den guten 

ökologischen Zustand erreichen bzw. verfehlen. Daraus ergab sich dann die Tabelle der bedingten 

Wahrscheinlichkeiten (conditional probability table CPT) für das Erreichen des guten ökologischen 

Zustands in Abhängigkeit vom Index-Wert des Deutschen Fauna Index. 

Zur Abschätzung der Wahrscheinlichkeit eines im vorherigen Jahr trockengefallenen 

Gewässerabschnitts den guten ökologischen Zustand zu erreichen wurden Daten von Feld & Lorenz 

(unveröffentlicht) verwendet. Aus diesem Datensatz wurden die mit den untersuchten 

Tieflandbächen des Typ 14 vergleichbare Probestellen ausgewählt. Auf Grundlage dieser Daten wurde 

analog zum oben beschriebenen Ansatz die Anzahl und damit der Anteil der Probestellen berechnet, 

die bei einer Beobachtung des Trockenfallens im Vorjahr den guten ökologischen Zustand erreichen 

(14,3%) bzw. nicht erreichen (85,7%). 

Die beiden CPTs zum Erreichen des ökologischen Zustands aufgrund des Deutschen Faun Index und 

der Beobachtung des Trockenfallens wurden nach dem Worst-Case-Prinzip kombiniert (Abb. 4). 

 

Abb. 4: BBN zum Einfluss hydrologischer Extreme (Fokus auf Niedrigwasser und Austrocknung) auf das Makrozoobenthos 
(Evidenz der Elternknoten beispielhaft für ein durchschnittlich feuchtes und warmes Jahr gewählt). 
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Fische ökologischer Zustand: Wie oben in der Dokumentation zum konzeptionellen Modell 

beschrieben, haben hydrologische Extreme und die in KliMaWerk untersuchten Maßnahmen im 

Wesentlichen über folgende Faktoren Einfluss auf den ökologischen Zustand der Fische: 

Wassertemperatur und Verfügbarkeit von Refugien in Trockenphasen.  

Bei der Abschätzung des Einflusses der Wassertemperatur auf die Fische wurde in Anlehnung an 

van Treek & Wolter (2021) zwischen den nicht letalen bzw. letalen Effekten der mittleren bzw. 

maximalen sommerlichen Wassertemperatur sowie den Auswirkungen der Wassertemperatur in 

den Übergangszeiten (Herbst, Frühjahr) auf die Reproduktion unterschieden (Abb. 5). 

Wassertemperatur im Sommer nicht-letale Effekte: Als Orientierungswerte für die maximale 

Temperatur Tmax im Sommer (Juni-September) zur Erreichung des guten ökologischen Zustands 

werden für die vier Fisch-Gewässertypen in van Treek & Wolter (2021) folgende Temperaturen 

angegeben: Salominden Epirhithral 20°C, Metarithral 20°C, Hyporhithral 21,5°C, Cypriniden Rhithral 

23°C. Da die adulte Lebensphase im Sommer am wenigsten temperatursensitiv ist und die 

Orientierungswerte sich nicht an letalen Wassertemperaturen orientieren, erscheint die Annahme 

des Verfehlens des guten ökologischen Zustands bei nur einem Überschreitungstag nicht plausibel. 

Zum Einfluss der Überschreitungshäufigkeiten der maximalen Sommertemperatur auf die Erreichung 

des guten ökologischen Zustands gibt es weder in van Treek & Wolter (2021) noch in der Literatur 

belastbare Angaben. Gemäß der OGewV beträgt die Untersuchungsfrequenz der 

Wärmebedingungen (Wassertemperatur) 4-13 mal pro Jahr, d.h. i.d.R. liegen monatliche Messwerte 

vor. Unter der Annahme, dass die im Rakon Arbeitspapier II genannten und von van Treek & Wolter 

(2021) übernommenen Orientierungswerte auf Experteneinschätzungen zu solchen monatlichen 

Messwerten beruhen, lässt sich die Wahrscheinlichkeit abschätzen, mit der bei einer bestimmten 

Anzahl an r Überschreitungstagen im Sommer (r von 122 Tagen) bei k = 4 monatlichen Messungen 

(Juni-September) diese Überschreitung beobachtet wird. Auf Grundlage dieser Annahmen ergab sich 

dann die Tabelle der bedingten Wahrscheinlichkeiten (conditional probability table CPT) für die 

Beobachtung der Überschreitung der Orientierungswerte und damit dem Verfehlen des guten 

ökologischen Zustands in Abhängigkeit der Anzahl der Tage mit einer maximalen Wassertemperatur 

> dem Orientierungswert. 

Wassertemperatur im Sommer letale Effekte: Die Letaltemperatur für adulte Bachforellen – als 

Schirmart der relevanten Bachtypen - liegt bei ca. 27°C (van Treeck & Wolter, 2021, Tabelle 3), wobei 

sich diese unter nicht-optimalen Bedingungen auf 25°C oder darunter verringert (persönliche 

Mitteilung C.Wolter, S. Döbbelt-Grüne).Ohne die Bachforelle kann der gute ökologische Zustand (GÖZ) 

in den untersuchten Gewässertypen nur schwer erreicht werden. Daher wurde in dem CPT für eine 

maximale Wassertemperatur von >27°C eine Wahrscheinlichkeit für die Verfehlung des GÖZ von 

100%, im Übergangsbereich von 25-27°C von 50% und bei <25°C von 0% angenommen.  

Wassertemperatur in den Übergangszeiten: Der Reproduktionserfolg der Bachforelle wurde über zwei 

Kriterien abgeschätzt. Erstens über die Eiablage im Herbst. Wenn im Zeitraum Oktober bis November 

die mittlere Wassertemperatur mehrere Tage unter 11°C fällt und die Bachforelle damit potenziell mit 

dem Laichen beginnt, dann aber wieder auf über 14°C ansteigt, wurde in Anlehnung an van Treek & 

Wolter (2021) davon ausgegangen, dass die Eier absterben. Da gerade im Tiefland einige 

Forellenpopulationen erst oder nochmals im Januar laichen ist ein Totalausfall des Laichjahrgangs aber 

nicht wahrscheinlich. Daher wurde für die oben beschriebene Wassertemperatur im Herbst eine 

Wahrscheinlichkeit für den Reproduktionserfolg der Bachforelle und damit das Erreichen des GÖZ von 

50% angenommen.  
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Zweitens über die Entwicklungszeit der Bachforelleneier. Diese liegt bei ca. 460 Tagesgraden (van 

Treek & Wolter, 2021). Daher wurden die Tagesgrade im Winter nach Ende der Laichperiode (31.11) 

aufsummiert und so der Zeitpunkt bzw. Monat des Schlupfs abgeschätzt. Ist der Schlupf bereits Anfang 

Januar anstatt wie natürlicherweise im März, steht aufgrund der kurzen Tageslängen und damit 

Fotoperioden noch keine hinreichende Nahrungsgrundlage durch Primärproduktion zur Verfügung 

und die Überlebenschancen sind gering (van Treek & Wolter, 2021). Im entsprechenden CPT des BBN 

wurde angenommen, dass die Überlebensrate der Bachforellen Larven und damit der 

Reproduktionserfolg von 100% Ende März linear auf 0% bei einem Schlupf Anfang Januar abnimmt. 

Der Reproduktionserfolg der Hasel - als zweite wichtige Fischart im Cypriniden Rhithral – wurde 

ebenfalls über zwei Kriterien abgeschätzt. Gemäß der in van Treek & Wolter (2021) aufgeführten 

Präferenz- und Letaltemperaturen ist davon auszugehen, dass wenn im Zeitraum März-April die 

mittlere Wassertemperatur nicht mehrere Tage unter 11°C liegt oder im Mai auf über 19-20°C steigt, 

die Hasel nicht ablaicht und/oder die Eier des entsprechenden Laichjahrgangs absterben und damit 

die Erreichung des GÖZ im Cypriniden Rhithral unwahrscheinlich ist. 

 

Abb. 5: BBN zum Einfluss hydrologischer Extreme (Fokus auf Niedrigwasser und Austrocknung) über die Wassertemperatur 
auf die Fische (Evidenz der Elternknoten beispielhaft für ein Jahr mit einem warmen Sommer und insbesondere erhöhter 
Wassertemperatur im vorherigen Winter im Salmoniden Metarhitrhal gewählt). 

 

Trockenfallen in Abhängigkeit vom Vorhandensein von Refugien: In Anlehnung an die Angaben aus der 

Literatur wurde davon ausgegangen, dass beim Trockenfallen über einen längeren Zeitraum (hier 5 

Tage) die Fische nur dann überleben und der GÖZ erreicht werden kann, wenn entsprechend tiefe und 

große Kolke (Tiefe >70 cm, Fläche mehrere Quadratmeter) bzw. nicht ausgetrocknete 

Gewässerabschnitte ober- oder unterstrom als Refugien zur Verfügung stehen. Die 

Austrocknungswahrscheinlichkeit wurde über den CPT in Tabelle 2 abgeschätzt. In Anlehnung an die 
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Angaben in der Gewässerstruktur-Kartieranleitung wurden ausreichend tiefe und große Kolke wie 

folgt definiert: Einzelparameter 2.6 Tiefenvarianz sehr groß und Einzelparameter 3.4. Sohlstrukturen 

Kolke vorhanden (Abb. 6). 

 

Abb. 6: BBN zum Einfluss hydrologischer Extreme (Fokus auf Niedrigwasser und Austrocknung) über das Trockenfallen auf 
die Fische (Evidenz der Elternknoten beispielhaft für ein sehr trockenes Jahr mit einer gewissen Wahrscheinlichkeit des 
Trockenfallens, in dem der gute ökologische Zustand aufgrund des Vorhandenseins von ausreichend großen Kolken trotzdem 
mit sehr hoher Wahrscheinlichkeit erreicht wird). 

 

Die vier CPTs zur Auswirkung der nicht-letalen und letalen Wassertemperatur, dem 

Reproduktionserfolg und dem Trockenfallen auf das Erreichen des guten ökologischen Zustands der 

Fische wurden nach dem Worst-Case-Prinzip kombiniert. 

Makrophyten Abundanz: Wie oben in der Dokumentation zum konzeptionellen Modell beschrieben, 

hat Niedrigwasser und die in KliMaWerk untersuchten Maßnahmen im Wesentlichen über folgende 

Faktoren Einfluss auf die Abundanz der Makrophyten: Beschattung, Fließgeschwindigkeit und 

Trockenfallen. 

Der Einfluss der Beschattung auf die Abundanz der Makrophyten wurde auf Grundlage des 

Teildatensatzes von Kaijser et al. (2022) zu sandgeprägten Tieflandbächen in Nordrhein-Westfalen 

quantifiziert. Die 166 Probestellen wurden entsprechend der in Kaijser et al. (2022) verwendeten fünf 

Beschattungs-Klassen eingeteilt. Die Probestellen in der Klasse mit der geringsten Beschattung 

wurden entsprechend der Quantile der Abundanz (0-25, 25-50, 50-75, 75-100) in vier Zustands-

Klassen eingeteilt (d.h. in jede Abundanz-Klassen von sehr gering, gering, mittel, hoch fallen 25% der 

Probestellen mit der geringsten Beschattung). Die Probestellen in jeder der vier höheren 

Beschattungs-Klassen wurden entsprechend den vier Abundanz-Klassen zugeordnet. Daraus ergab 

sich dann die Tabelle der bedingten Wahrscheinlichkeiten (conditional probability table CPT) für den 

Anteil der Probestellen in den vier Abundanz-Klassen in Abhängigkeit von der Beschattung. 
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Die Fließgeschwindigkeit und Makrophyten-Abundanz wurde in Anlehnung an die Datenpunkte und 

Regressionskurve in Abb. 4 in Riis & Biggs (2003) in vier Zustands-Klassen eingeteilt (< 0,1, 0,1-0,6, 0,6-

0,8, >0,8 m/s bzw. Makrophyten-Deckung 0-10, 10-30, 30-60, 60-100%). Aus der Anzahl und damit 

Anteil der Datenpunkte ergab sich dann die Tabelle der bedingten Wahrscheinlichkeiten (conditional 

probability table CPT) für den Anteil der Datenpunkte in den vier Abundanz-Klassen in Abhängigkeit 

von der Fließgeschwindigkeit. Ab einer maximalen Fließgeschwindigkeit im Sommer von > 1 m/s 

wurde in Anlehnung an Mebane et al. (2014), Franklin et al. (2008) davon ausgegangen, dass die 

Makrophyten mechanisch geschädigt bzw. entwurzelt werden und der Gewässerabschnitt mit einer 

Wahrscheinlichkeit von 100% in die kleinste Klasse für die Makropyhten-Deckung von 0-10% fällt.  

Der Einfluss des Trockenfallens auf die Abundanz der Makrophyten wurde auf Grundlage des 

Austrocknungs-Versuchs von Daumal et al. (2024) abgeschätzt. In dieser Studie finden sich Angaben 

zur Überlebens-Wahrscheinlichkeit von Makrophyten nach einer Trockenphase von 1, 5 und 15 Tage, 

getrennt für emerse und submerse Makrophyten. Die Überlebens-Wahrscheinlichkeit und damit 

Abundanz der Makropyhten in Abhängigkeit von der Länge der Austrocknungsphase wurde ebenfalls 

in vier Abundanz-Klassen eingeteilt. 

Die drei CPTs zur Abundanz der Makrophyten mit jeweils vier Abundanz-Klassen wurden nach dem 

Worst-Case-Prinzip kombiniert (Abb. 7). 

 

Abb. 7: BBN zum Einfluss hydrologischer Extreme (Fokus auf Niedrigwasser und Austrocknung) auf die Makrophyten (Evidenz 
der Elternknoten beispielhaft für ein sehr trockenes Jahr mit einer gewissen Wahrscheinlichkeit des Trockenfallens, einer 
aber immer noch mittleren Fließgeschwindigkeit, die den Maximalwert von 1 m/s nicht überschreitet in einem halb 
beschatteten Gewässerabschnitt). 

 

Dekomposition: Das BBN zur Dekomposition beruht auf den statistischen Modellen des 

Baumwollstreifenexperiments sowie der Nitratkonzentration (Abb. 8). 
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Abb. 7: BBN zum Einfluss hydrologischer Extreme (Fokus auf Niedrigwasser und Austrocknung) auf die Dekompositionsrate 
(Prozent pro Tag, Evidenz der Elternknoten beispielhaft für ein warmes Jahr in einem überwiegend landwirtschaftlich 
geprägten Einzugsgebiet ohne Wissen über die Abundanz des Ernährungstyps der Weidegänger beim Makrozoobenthos). 

  



   

 

33 

 

5 Black-Box Ansatz zur Abschätzung der Auswirkungen hydrolog. Extreme auf die Biologie 

Im oben beschriebenen konzeptionellen Modell und dem daraus abgeleiteten Bayesian Belief 

Network wurden die Auswirkungen hydrologischer Extreme entlang von vergleichsweise komplexen 

Ursache-Wirkungs-Beziehungen von der Hydrologie über die Hydraulik, Gewässermorphologie, 

Wasserchemie, physischen Habitate auf die Biologie und Ökosystemfunktionen abgeschätzt. Auf der 

einen Seite erlaubt dieser Ansatz die komplexen Ursache-Wirkungs-Beziehungen zu berücksichtigen. 

Auf der anderen Seite hängen die Ergebnisse dieser statistischen Modellierung von vielen 

(begründeten) Annahmen ab.  

Daher wurden ergänzend zum BBN in einem „Black-Box“ Ansatz die Auswirkungen der hydrologischen 

Extreme auf die Biologie abgeschätzt, ohne die komplexen Ursache-Wirkungs-Beziehungen zu 

berücksichtigen. Dafür wurden hydrologische Kenngrößen ausgewählt und berechnet, die gemäß der 

Angaben in der Literatur gut mit dem biologischen Zustand (Makrozoobenthos und Fische) 

korrelieren. Damit lässt sich abschätzen, ob sich diese biologisch relevante hydrologischen 

Kenngrößen in den Klima- und Maßnahmenszenarien substanziell verändern und damit potenziell 

Auswirkungen auf die Biologie haben 

Für das Makrozoobenthos sind drei hydrologische Kenngrößen besonders relevant: Erstens die Anzahl 

der Tage, an denen ein Gewässer trockenfällt. Dies ist mit einer massiven Veränderung der 

Habitatbedingungen und Verlust an Arten verbunden (Stubbington et al., 2017). Zweitens der 

Niedrigwasser-Index ML17 (Olden & Poff, 2003), der sich aus dem Verhältnis zwischen dem Minimum 

des 7-Tage gleitenden Mittels im Betrachtungszeitraum (DL 3) und dem langjährigen mittleren Abfluss 

berechnet (Monk et al., 2012; Worrall et al., 2014; Kakouei et al., 2017). Drittens der Hochwasser-

Index dh4 (Olden & Poff, 2003), der sich als jährliches Maximum des 30-Tage gleitenden Mittels 

berechnen und analog zum Niedrigwasser Index über den langjährigen mittlerer Abfluss normieren 

und dann zwischen Gewässern mit unterschiedlich großen absoluten Abflusswerten vergleichen lässt 

(Kakouei et al., 2017). 

Für die Fische wurden erst kürzlich die relevantesten hydrologischen Kenngrößen identifiziert und 

Regressionsgleichungen zur Abschätzung der Abundanz verschiedener Fischarten in Abhängigkeit von 

diesen hydrologischen Kenngrößen entwickelt (Mignien & Stoll, 2023). Da als Datengrundlage für 

diese Studie Befischungsdaten aus kleinen bis mittelgroßen Fließgewässern in Nordrhein-Westfalen 

verwendet wurden, waren diese Regressionsgleichungen sehr gut auf die in KliMaWerk untersuchten 

Bäche im Lippe-Einzugsgebiet übertragbar. Die Regressionsgleichungen wurden im November 2024 

bei den Autoren angefragt und freundlicherweise zur Verfügung gestellt. 
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