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1. Allgemeines zum Thema Invasive Neophyten 

Als Neophyten werden Pflanzen verstanden, die in einem bestimmten Gebiet nicht 

einheimisch sind und die nach 1492 unter direkter oder indirekter Mithilfe des Menschen in 

dieses Gebiet gelangt sind und dort wild leben oder gelebt haben. Anthropogene 

Veränderungen der heimischen Flora reichen zwar bis in das Neolithikum zurück, das Ausmaß 

der Veränderung hat jedoch seit der Entdeckung Amerikas durch Christoph Kolumbus 1492 

eine völlig neue Dimension erreicht. Fernhandelsbeziehungen und der transkontinentale 

Waren- und Personenverkehr nahmen seitdem deutlich zu, wodurch die Anzahl der absichtlich 

oder unabsichtlich transportierten Pflanzen sehr stark anstieg (ESSL & RABITSCH 2002). 

Von den vielen Tausend eingeführten oder eingeschleppten Pflanzen verursacht nur ein 

geringer Anteil erhebliche Konflikte mit Zielen des Naturschutzes und der Landnutzung, oder 

gefährdet die menschliche Gesundheit (KOWARIK 2003). Diese wenigen gebietsfremden Arten 

werden als invasiv bezeichnet, da deren Einbringung oder Ausbreitung die Biodiversität und 

die damit verbundenen Ökosystemdienstleistungen (etwa Schutz vor Naturgefahren) 

gefährden oder nachteilig beeinflussen. Solche Beeinträchtigungen sind zum Beispiel die 

Verdrängung einheimischer Arten bis hin zu deren Aussterben, die Übertragung von 

Krankheiten oder die Beeinträchtigung von Lebensräumen. Die Schäden, die durch invasive 

gebietsfremde Arten in Europa verursacht werden, werden in einer EU-Studie mit 12 

Milliarden Euro pro Jahr beziffert (https://www.bmk.gv.at). 

In der Verordnung (EU) Nr. 1143/2014 des Europäischen Parlaments und des Rates vom 22. 

Oktober 2014 wurden Bestimmungen für die Prävention, die Minimierung und die 

Abschwächung der nachteiligen Auswirkungen sowohl der vorsätzlichen wie der nicht 

vorsätzlichen Einbringung und Ausbreitung invasiver gebietsfremder Arten auf die 

Biodiversität in der Europäischen Union festgelegt. Anhand der festgelegten Kriterien wurde 

erstmals 2016 eine EU-Liste invasiver Tier-und Pflanzenarten erstellt. Diese wurde 2017, 2019 

und 2022 erweitert.  

Gelistete Arten dürfen gemäß der Verordnung  

• nicht vorsätzlich in das Gebiet der Union verbracht werden 

• gehalten oder gezüchtet werden, in die, aus der und innerhalb der Union befördert 

werden 

• in Verkehr gebracht, verwendet oder getauscht werden 

• zur Fortpflanzung, Aufzucht oder Veredelung gebracht werden  

• oder in die Umwelt freigesetzt werden.  

16 invasive Neophyten von unionsweiter Bedeutung kommen in Österreich vor. Dies sind 

folgende (https://www.neobiota-austria.at/ias-unionsliste/neophyten): 

• Ailanthus altissima (Götterbaum) 

• Asclepias syriaca (Gewöhnliche Seidenpflanze) 

• Cabomba caroliniana (Karolina-Haarnixe) 

• Celastrum orbicularis (Baumwürger) 

• Elodea nuttallii (Schmalblättrige Wasserpest) 



4 
 

• Heracleum mantegazzianum (Riesen-Bärenklau) 

• Humulus scandens (Japanischer Hopfen) 

• Impatiens glandulifera (Drüsen-Springkraut) 

• Koenigia polystachya (Vielähriger Knöterich) 

• Lagarosiphon major (Wechselblatt-Wasserpest) 

• Ludwigia grandiflora (Großblütiges Heusenkraut) 

• Lysichiton americanus (Gelbe Scheinkalla) 

• Myriophyllum aquaticum (Brasilianisches Tausendblatt) 

• Myriophyllum heterophyllum (Verschiedenblättriges Tausenblatt) 

• Pistia stratiotes (Wassersalat) 

• Salvinia molesta (Büschelfarn) 

Von diesen gelisteten invasiven Neophyten finden sich „nur“ Impatiens glandulifera, das 

Drüsen-Springkraut im Gemeindegebiet von Thalheim bei Wels. Zusätzlich kommen noch 

folgende problematische, invasive Pflanzenarten vor, bei denen akuter Handlungsbedarf 

besteht: 

• Kanada- und Riesen Goldrute (Solidago canadensis und gigantea) 

• Staudenknöterich-Arten (Fallopia japonica, F. sachalinensis, F. x bohemica) 

• Robinie (Robinia pseudoacacia) 

• Essigbaum (Rhus typhina) 

• Aleppohirse (Sorghum halepense) 

Diese sechs Pflanzenarten werden hier beschrieben, ihre jeweilige Problematik wird genannt 

(Kapitel 3) und auch insbesondere die Eindämmungs- und Bekämpfungsmöglichkeiten werden 

in Kapitel 4 dargestellt.  
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2. Invasive Neophyten in der Gemeinde Thalheim bei Wels 

Eine grobe Kartierung im Sommer 2022 wurde zur Erfassung der Neophytenbestände in 

Thalheim bei Wels durchgeführt. Die folgenden Ergebnisse stellen nur einen Überblick aus 

dieser groben Kartierung dar und erheben keinen Anspruch auf Vollständigkeit.  

Grundsätzlich ist zur Verbreitung von invasiven Neophyten in der Gemeinde Thalbach bei 

Wels festzuhalten, dass diese sich auf einige Bereiche konzentrieren.  

Ein relativ großes Vorkommen des Essigbaums (Rhus typhina) kommt entlang des Thalbaches 

südlich der Abfahrt zur Trauneggsiedlung (Sipbachzeller Straße) vor.  

Vorkommen des Japan-Staudenknöterichs (Fallopia japonica) befinden sich mehrfach entlang 

der Traun, südöstlich des Pfarrzentrums, südlich von Schloss Traunegg und entlang des 

Thalbaches, wo dieser unter der Pater-Bernhard-Rodlberger-Straße durchfließt. Auch in 

mehreren Privatgärten am Reinberg sowie am Kirchenplateau konnte die Art gesichtet 

werden. 

Im Ortsteil Edtholz gibt es vor allem in den Schlägen große Bestände von Goldruten (Solidago 

sp.) und des Drüsen-Springkrauts (Impatiens glandulifera). Goldruten-Bestände wurden auch 

aus mehreren Privatgärten im gesamten Gemeindegebiet gesehen. 

Robinien (Robinia pseudacorus) finden sich am Waldrand entlang der Straße Edtholz 

(Abzweigung von der Sipbachzeller Straße). 

Ein einzelnes Exemplar der Aleppo-Hirse (Sorghum halepense) konnte im Sommer 2022 im 

südlichen Gemeindegebiet 520m südlich des Gehöfts Lindinger gefunden werden. 
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3. Steckbriefe invasiver Neophyten in der Gemeinde Thalheim bei 
Wels 

 

3.1 Drüsen-Springkraut (Impatiens glandulifera) 

Herkunft und Einfuhr in Europa: Das Drüsen-Springkraut stammt aus dem westlichen 

Himalaya und wurde im 19. Jahrhundert als Zierpflanze und Bienentrachtpflanze nach Europa 

eingeführt und verbreitet. Die großflächige Verwilderung in Europa setzte etwa in der Mitte 

des 20. Jahrhunderts ein und hält bis heute an (HELSEN et al. 2021). 

Beschreibung: Das Drüsen-Springkraut ist eine einjährige, bis 3 m hoch werdende Pflanze mit 

verzweigtem Stängel und lanzettlichen Blättern. Die auffallenden weißlich-rosa bis 

dunkelroten Blüten (siehe Abb. 01) erscheinen Anfang Juni. Die Blütezeit kann sich bis in den 

Herbst erstrecken. Die Bestäubung erfolgt durch Bienen, Hummeln und Schwebfliegen 

(STARFINGER & KOWARIK 2003, ÖWAV 2016). 

Vermehrung und Ausbreitung: Keimung und Etablierung des Drüsen-Springkrauts sind an 

gestörten, z.B. infolge von Substratumlagerung entstandenen vegetationsfreien Bereichen, 

stark begünstigt. Die einjährigen Pflanzen keimen ab April aus und wachsen anschließend auf 

bis zu 3 m Höhe heran. Nach der Blühphase (Juni bis Oktober) entwickeln sich 3 bis 5 cm lange 

Schleuderkapseln, die bei Samenreife explosionsartig aufspringen und die zahlreich 

produzierten Samen über Distanzen von mehreren Metern im Umfeld ausstreuen (bis zu 4000 

Samen pro Pflanze, Keimfähigkeit 80 %). In Reinbeständen werden bis zu 32.000 Samen pro 

Quadratmeter gebildet (STARFINGER & KOWARIK 2003). 

Da die Samen bis zu 6 Jahre keimfähig bleiben, kommt es bei etablierten Beständen zur 

Ausbildung eines großen Samenreservoirs im Boden (SCHULDES 1995), sodass während der 

gesamten Vegetationsperiode Jungpflanzen nachkeimen können, wodurch etwaige Ausfälle 

(z.B. durch Spätfröste im Frühling) kompensiert werden. 

Die Verbreitung von Samen über größere Distanzen erfolgt durch Verdriftung im Wasser oder 

über den Transport von samenhältigem Material. Auch an Fahrzeugen, Arbeitsgeräten oder 

Kleidung haftende Samen tragen zur Ausbreitung des Drüsen-Springkrauts bei (HELSEN et al. 

2021). 

Standorte: Das Drüsen-Springkraut besiedelt vorwiegend feuchte bis nasse, lichtreiche bis 

halbschattige Standorte und tritt hierzulande v. a. entlang von Fließ- und Stillgewässern, in 

Ufergehölzbeständen und Auwäldern sowie an diversen anthropogen geprägten Standorten 

(u. a. Waldschläge, Weg- und Straßenränder, Lagerplätze und Ruderalflächen) bis in 1200 m 

Seehöhe auf (HELSEN et al. 2021). 

Gefährdungspotenzial: Durch das rasche Wachstum werden mehr oder minder dichte 

Bestände gebildet, die eine Verschiebung der Dominanzverhältnisse bzw. einen 

Verdrängungseffekt auf die ansässige Vegetation ausüben können (STARFINGER & KOWARIK 

2003).  
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Böschungen und Ufer mit Reinbeständen haben wegen der geringen Durchwurzelung und vor 

allem nach dem Absterben der Pflanzen im Herbst keinen Schutz gegen 

Uferabschwemmungen und -anbrüche (ÖWAV 2016). 

 

Abb. 01: Das Drüsen-Springkraut (Impatiens glandulifera) in Vollblüte (© C. Wolkerstorfer, 8.8.2019). 

 

3.2 Kanada- und Riesen-Goldrute (Solidago canadensis und gigantea) 

Herkunft und Einfuhr in Europa: Die beiden aus Nordamerika stammenden Goldruten-Arten 

wurden im 17. Jahrhundert als Zier- bzw. Bienenweidepflanzen aus Nordamerika eingeführt 

(ÖWAV 2016).  

Beschreibung: Die beiden Arten sehen einander sehr ähnlich und kommen auch gemeinsam 

auf Standorten vor, da sie dieselben ökologischen Ansprüche stellen. Die mehrjährigen 

Goldruten werden bis zu 2,5 m hoch und bilden krautige, unverzweigte Triebe mit 

lanzettlichen Blättern. Die Triebe tragen an den Enden verzweigte, kleinblütige, goldgelbe 

Blütenrispen (AGIN 2014, ÖWAV 2016). 

Vermehrung und Ausbreitung: Goldruten bilden, ausgehend von einem verzweigten, sehr 

regenerationsfähigen Rhizomsystem, zahlreiche klonale Triebe mit einer Wuchshöhe bis zu 

150 cm. In dichten Dominanzbeständen treten bis zu 300 Triebe pro Quadratmeter auf (AGIN 

2014).  

Die Ausbreitung der Goldruten erfolgt sowohl vegetativ mittels verbreiteter Rhizomstücke 

(z.B. durch Gartenabfälle oder Erdtransporte) als auch generativ über Samen. Die Blühphase 
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erstreckt sich von Juli bis Oktober, wobei die leuchtend gelben Blüten von einer Vielzahl 

verschiedener Insektengruppen besucht bzw. bestäubt werden (vgl. Abb. 02). Pro Blütentrieb 

reifen bis zu 20.000 Samen heran, die mit dem Wind fernverbreitet werden (vgl. AGIN 2014). 

Die Keimfähigkeit der Samen nimmt allerdings rasant ab, sodass im Folgejahr nur noch ein 

Bruchteil der gebildeten Samen auskeimen kann.  

Standorte: Die licht- und wärmebedürftigen Pflanzen besiedeln offene, von Störungen 

betroffene Lebensräume wie siedlungsnahe Ruderalstandorte, Straßen- und 

Bahnböschungen, Schlagflächen oder treten in lichten Auwäldern auf. Goldruten dringen auch 

erfolgreich in ökologisch besonders wertvolle Feucht- und Magerwiesen sowie in 

Röhrichtbestände ein. Eine Abnahme der Nutzungsintensität bzw. eine Verbrachung fördert 

die Ausbreitung der beiden Arten (vgl. HASEKE & REMSCHAK 2010, KOWARIK 2003). 

Gefährdungspotenzial: Durch horizontales Rhizomwachstum vergrößert sich die 

Bestandesfläche im Laufe der Zeit. Der mit Überschattung und Wurzelkonkurrenz 

einhergehende Verdrängungseffekt auf die übrige Vegetation führt schließlich zu einer 

Abnahme der Artenvielfalt und zur Bildung von Monodominanzbeständen (HARTMANN & 

KONOLD 1995). 

 

Abb. 02: Die Riesen-Goldrute (Solidago gigantea) in Vollblüte (© C. Wolkerstorfer, 19.8.2020). 
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3.3 Staudenknöterich-Arten (Fallopia japonica, F. sachalinensis, F. x 
bohemica) 

Taxonomische Anmerkungen: In Österreich sind zwei Staudenknöterich-Arten (auch als 

Flügelknöterich bezeichnet) und ein Hybride vertreten. Am Häufigsten kommt der Japan-

Staudenknöterich (Fallopia japonica) vor, deutlich seltener ist der Sachalin-Staudenknöterich 

(F. sachalinensis). Beide Arten sind zweihäusig getrenntgeschlechtlich, d.h. es gibt männliche 

und weibliche Pflanzen. Die männlichen Pflanzen des Japan-Staudenknöterichs dürften in 

Europa weitgehend steril sein, weshalb er sich primär vegetativ vermehrt. Weibliche Pflanzen 

können jedoch vom verwandten Sachalin-Staudenknöterich bestäubt werden. Dieser Hybride 

wird als Bastard-Staudenknöterich (F. x bohemica) bezeichnet, der fertile Samen produziert 

und als besonders aggressiv eingestuft wird. Eine sichere Bestimmung der Hybriden ist 

üblicherweise nur mithilfe molekulargenetischer Methoden möglich. Neuere Studien 

kommen jedenfalls zu dem Schluss, dass der Bastard-Staudenknöterich in Europa (bzw. in 

Österreich) weit häufiger verbreitet ist als bislang angenommen (TIÉBRÉ et al. 2007, KREBS et 

al. 2010, PFEIFFENSCHNEIDER et al. 2014, FUCHS et al., 2021). 

Herkunft und Einfuhr in Europa: Japan- und Sachalin-Staudenknöterich stammen aus Asien 

und wurden im 19. Jahrhundert als Zier- und Futterpflanze nach Europa gebracht. Der Bastard-

Staudenknöterich entstand erst in Europa (ÖWAV 2013, FUCHS et al., 2021). Im Folgenden 

wird der Begriff „Staudenknöterich“ für alle drei Taxa verwendet. 

Beschreibung: Der mehrjährige Staudenknöterich bildet 4 - 6 m hohe rutenförmige, wenig 

verzweigte rötliche Stängel. Diese sind hohl und besitzen Knoten. An den Stängelknoten 

erscheinen herzförmige, wechselständig angeordnete Blätter. Es werden kleine weiße Blüten 

in aufrecht stehenden Trauben gebildet (vgl. Abb. 03). Die Blütezeit erstreckt sich von Juli bis 

Oktober. Der Staudenknöterich ist getrenntgeschlechtlich zweihäusig, d.h. es gibt männliche 

und weibliche Pflanzen (ÖWAV 2016). 

Vermehrung und Ausbreitung: Die meist dichten Bestände gehen von einem 

regenerationsfähigen unterirdischen Rhizomsystem aus. Neue Bestände können vegetativ 

sowohl aus Rhizom- als auch aus Sprossfragmenten entstehen (STARFINGER & KOWARIK 

2006). Eine Vermehrung durch Samen ist bei Japan- und Sachalin-Staudenknöterich zwar 

belegt, in Europa dürften sich beide Arten aber in erster Linie vegetativ vermehren. Der 

Hybride Bastard-Staudenknöterich produziert hingegen häufig fertile Samen (TIÉBRÉ et al. 

2007, KREBS et al. 2010, FUCHS et al., 2021). Dies ist insofern brisant, als die Samen durch 

Wassertransport (z. B. entlang von Fließgewässern durch die Strömung) leicht verbreitet 

werden können (LAMBERTI-RAVEROT et al. 2017). 

Standorte: Anfangs war der Staudenknöterich bevorzugt an Standorten entlang von 

Fließgewässern zu finden (STARFINGER & KOWARIK 2006). Daneben werden anthropogene 

Lebensräume wie Parks und Gärten sowie ruderale Bereiche besiedelt. Als Ubiquist ist er auf 

feuchten, grundwassernahen Standorten entlang von Flüssen oder 

Hochwasserrückhaltebecken ebenso zu finden wie auf Trockenstandorten, etwa in 

Steinmauern oder auf Blockwürfen. Überschwemmungen werden gut vertragen (ÖWAV 

2013). 
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Gefährdungspotenzial: Der großblättrige Staudenknöterich bildet ein dichtes Blätterdach aus. 

Durch die starke Überschattung wird ein massiver Verdrängungseffekt auf die ansässige 

Vegetation ausgeübt, was zur Ausbildung von mehr oder weniger großflächigen 

Dominanzbeständen führen kann (STARFINGER & KOWARIK 2003). 

Auch massive Schäden an Gebäuden, Uferbefestigungen oder Straßen sind möglich. Da die 

Pflanze im Spätherbst oberirdisch abstirbt sowie deren Rhizome und Stängel leicht brechen, 

stellt sie keinen Erosionsschutz etwa gegen Abschwemmung oder Unterspülung dar. Durch 

das enorme Dickenwachstum der Rhizome und Stängel können Mauern, Blockwürfe und 

Steinschlichtungen gesprengt werden. Die große, im Herbst anfallende abgestorbene und sehr 

langsam verrottende Stängel- und Blattmasse kann in Hochwasserrückhaltebecken zu einer 

erhöhten Verlandungstendenz führen. Dichte Pflanzenbestände in Rückhaltebecken und in 

Gerinnen verringern die Fließgeschwindigkeit und erhöhen die Sedimentation bei 

Hochwasserereignissen (ÖWAV 2016). 

 

Abb. 03: Der Japan-Staudenknöterich (Fallopia japonica) in Vollblüte (© C. Wolkerstorfer, 21.09.2022; 

Thalheim bei Wels). 
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3.4 Robinie (Robinia pseudoacacia) 

Herkunft und Einfuhr in Europa: Die Robinie, auch Falsche Akazie oder Scheinakazie genannt, 

war ursprünglich im östlichen Nordamerika beheimatet und wurde zu Beginn des 17. 

Jahrhunderts als Zierbaum in Europa eingeführt. Ab dem 18./19. Jahrhundert wurde sie 

verstärkt als Nutzbaum angepflanzt (MEYER-MÜNZER 2020). Heute besitzt die Robinie 

weltweit einen hohen Stellenwert. Sie ist neben Eukalyptus- und Pappelarten die am 

häufigsten in Plantagen kultivierte Laubbaumart (VITKOVÀ et al. 2018). Dieser globale 

Anbauerfolg beruht einerseits auf den ökologischen Eigenschaften der Robinie 

(Anspruchslosigkeit, Raschwüchsigkeit, Fähigkeit zur Fixierung und Anreicherung von 

Stickstoff im Boden), andererseits auf deren Holzeigenschaften. Das harte, dauerhafte Holz ist 

sehr geschätzt, besonders im Außenbereich, etwa für Zäune, Pfähle oder Gartenmöbel (RISSE 

& RICHTER 2020). Für die Imkerei stellen die nektarreichen Blüten der Robinie eine wertvolle 

Bienenweide dar. Der sortenrein gewonnene Honig wird als Robinienhonig oder Akazienhonig 

vermarktet. 

Im Naturschutz wird die als hochgradig invasiv eingestufte Robinie hingegen sehr kritisch 

gesehen, da diese anspruchslose Pionierbaumart rasch neue Lebensräume besiedeln kann 

und diese nachhaltig verändert, was sich in sensiblen Ökosystemen auf die heimische Flora 

und Fauna dramatisch auswirkt (SÁDLO et al. 2017, VITKOVÀ et al. 2018). Erste 

Verwilderungen wurden bereits in der ersten Hälfte des 19. Jahrhunderts dokumentiert und 

seit den 1950er Jahren breitet sich diese Art in Europa beständig aus (VITKOVÀ et al. 2017). 

Beschreibung: Die Robinie ist ein wärmeliebender, raschwüchsiger Baum mit lockerer Krone, 

gefiederten Blättern und weißen, nektarreichen Blütentrauben, die von Mai bis Juni 

erscheinen (vgl. Abb. 04). Sie besitzt am Stamm und an den Ästen lange, starke Dornen (ÖWAV 

2016). 

Vermehrung und Ausbreitung: Die Ausbreitung erfolgt sowohl über Samen als auch vegetativ 

durch die Bildung von Wurzelsprossen. Die Fruchtbildung setzt bei der Robinie bereits sehr 

früh, nach etwa 6 Jahren, ein. In Reinbeständen werden bis zu 12.000 Samen pro 

Quadratmeter produziert, die über 10 Jahre lang keimfähig bleiben (VITKOVÀ et al. 2018), 

wodurch sich im Boden ein umfangreiches Samenreservoir bilden kann. Die Keimlinge 

benötigen für ihre Entwicklung ausreichend Licht, weshalb eine erfolgreiche Etablierung nur 

auf vegetationsarmen Böden möglich ist (INTERNET 01). Die schweren Samen werden nur 

über vergleichsweise kurze Distanzen verbreitet. Für die Fernverbreitung der Robinie sorgt 

der Mensch, insbesondere durch Pflanzung, unbeabsichtigten Transport von Wurzeln oder 

Samen oder durch Verbringung von belastetem Erdaushub (VITKOVÀ et al. 2018).  

Die vegetative Vermehrung durch Wurzelsprosse stellt die weitaus größte Gefahr von 

Invasionen dar. Die Bildung von Wurzelsprossen wird durch mechanische Verletzungen von 

Wurzeln, Stämmen oder der Krone gefördert, am Stärksten nach der Fällung eines Baumes. 

Durch die Bildung dieser Sprosse aus bodennah horizontal streichenden Seitenwurzeln kann 

sich die Robinie in Offenlandgesellschaften 1-2 m pro Jahr flächig ausbreiten (SÁDLO et al. 

2017). Zusätzlich kann sich die Robinie gut durch Stockausschläge regenerieren (INTERNET 

01). 
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Standorte: Das große Ausbreitungs- und Regenerierungspotenzial, die ökologische Toleranz 

und die Fähigkeit, Stickstoff im Boden zu fixieren bzw. anzureichern, verleihen dieser 

Pionierbaumart eine enorme Vitalität, weshalb sie Störungsflächen, Brachen, Trocken- und 

Magerstandorte rasch besiedeln kann. Unter diesen Standorten befinden sich zahlreiche 

sensible Ökosysteme, beispielsweise Trocken- und Magerwiesen, Trockenrasen, Felsfluren 

sowie lichte und trockene Waldstandorte (SÁDLO et al. 2017, VITKOVÀ et al. 2018).  

Gefährdungspotenzial: Das Eindringen der Robinie wirkt sich auf hochwertigen Flächen fatal 

aus. Durch die Beschattung ändern sich Lichtangebot, Mikroklima, Vegetations- und 

Bodenzusammensetzung, wodurch beispielsweise gefährdete lichtliebende Pflanzen- und 

Tierarten verdrängt werden. Die Anreicherung des Bodens mit Stickstoff fördert 

stickstoffliebende Arten, während hochwertige Arten der Magerstandorte langfristig 

aussterben (SÁDLO et al. 2017, VITKOVÀ et al. 2018). Durch den Klimawandel dürfte die 

Ausbreitung der wärmeliebenden, gegenüber Früh- und Spätfrösten empfindlichen Robinie 

zusätzlich gefördert werden. Dadurch nimmt der Druck auf sensible Habitate weiter zu, vor 

allem auch in Bereichen, die aufgrund der klimatischen Verhältnisse von dieser Baumart 

bislang nicht besiedelt werden konnten, etwa in der montanen Region (KLEINBAUER et al. 

2010). 

Rinde, Samen und Blätter der Robinie sind für den Menschen giftig (ÖWAV 2016). 

 

Abb. 04: Robinienbestand (Robinia pseudacacia) (© C. Wolkerstorfer, 21.09.2022; Thalheim bei Wels). 
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3.5 Essigbaum (Rhus typhina) 

Herkunft und Einfuhr in Europa: Der Essigbaum, auch Hirschkolbensumach genannt, stammt 

aus dem östlichen Nordamerika und wurde um 1620 als Zierpflanze in Europa eingeführt. 

Wegen ihrer dekorativen Wirkung wird die Art in vielen Gärten der gemäßigten Breiten 

weltweit kultiviert, wobei es häufig zu Verwilderungen kommt (EBERWEIN 2015). 

Beschreibung: Es handelt sich um einen anspruchslosen Baum oder Strauch, der ca. 3 – 4 m 

hoch werden kann. Junge Triebe sind dicht braunfilzig behaart, später verkahlen sie. Die Borke 

älterer Stämme ist grau und rissig. Die Blätter sind wechselständig gefiedert (sieh Abb. 05), die 

Blütenstände endständig. Auffallend sind die leuchtend roten Samenkolben (ÖWAV 2016). 

Vermehrung und Ausbreitung: Durch die starke Bildung von Wurzelsprossen kann sich der 

Essigbaum in einem Radius von bis zu 10 m um den Mutterbaum ausbreiten. 

Samenausbreitung ist hingegen in Europa selten (AGIN 2014). Aufgrund der mit den 

Wurzelsprossen erfolgenden klonalen Vermehrung bildet der Essigbaum meist dichte 

Gebüsche. Als weiterer die Ausbreitung begünstigender Faktor gilt die Verschleppung von 

Pflanzenteilen mit Erdaushub (ESSL 2008). 

Standorte: Der Essigbaum besitzt eine hohe ökologische Toleranz und besiedelt 

dementsprechend eine Vielzahl unterschiedlicher Habitate. Typische Standorte sind etwa 

Ruderalflächen, Offenland oder die Flächen entlang von Straßen und Bahnstrecken. Wie 

Untersuchungen in Luxemburg gezeigt haben, stellen beispielsweise Bahndämme aufgrund 

ihrer Bewirtschaftung und des ruderalen Charakters ideale Lebensräume dar 

(PFEIFFENSCHNEIDER et al. 2014). 

Gefährdungspotenzial: Durch seine Konkurrenzstärke, sein klonales Wachstum und die 

Ausbildung von Reinbeständen kann er die heimischen, standorttypischen 

Pflanzengesellschaften verdrängen (ÖWAV 2016, vgl. ZHANG et al. 2009). 

Als Flachwurzler bietet er an Fließgewässern keinen Erosionsschutz, wodurch es bei 

Unterspülung zu flächigen Uferanbrüchen kommen kann (ÖWAV 2016).  
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Abb. 05: Massiver Bestand des Essigbaumes (Rhus typhina) (© C. Wolkerstorfer, 21.09.2022; Thalheim 

bei Wels). 

 

3.6 Aleppohirse (Sorghum halepense) 

Herkunft und Einfuhr in Europa: Das ursprüngliche Verbreitungsgebiet der Aleppohirse (auch 

als Falsche Mohrenhirse oder Wild-Sorghum bezeichnet) ist nicht abschließend geklärt. 

Wahrscheinlich stammt die Art aus Südwestasien, während andere Autoren eine Herkunft aus 

dem tropischen Afrika annehmen (ESSL 2005). PEERZADA et al. (2023) geben den 

mediterranen Raum Afrikas, Asiens und Europas als ursprüngliches Verbreitungsgebiet an. 

Heute ist die Aleppohirse ein Kosmopolit. Die weltweite Verbreitung wird vor allem auf den 

Anbau als mögliche Futterpflanze Mitte der 1950er Jahre und auf die Verschleppung durch 

mit Aleppohirse kontaminiertes Saatgut bzw. mit Aleppohirse kontaminierten Boden 

zurückgeführt (PEERZADA et al. 2023). 

Beschreibung: Die Aleppo-Hirse ist ein wärmeliebendes, horstbildendes, ausdauerndes 

Süßgras, das unter günstigen Bedingungen eine Höhe von bis zu 150 cm erreichen kann (Abb. 

06). Als Blütenstand wird eine lockere Rispe gebildet (CESESKI et al. 2017). 

Vermehrung und Ausbreitung: Die Vermehrung erfolgt sowohl über Samen als auch vegetativ 
durch die Bildung von Rhizomen. Ein einzelner Fruchtstand (Rispe) enthält bis zu 400 Samen. 
Die Samen bleiben im Boden bis zu 6 Jahre lang keimfähig, wodurch ein enormes 
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Samenresavoir entstehen kann (CESESKI et al. 2017). Die Aleppohirse kann sich vegetativ 
extrem schnell ausbreiten. Eine einzelne Mutterpflanze bildet unter günstigen Bedingungen 
60-90 Tochterrhizome pro Quadratmeter (PEERZADA et al. 2023). Bleibt sie ungestört, kann 
sie sich innerhalb von zwei Jahren auf einer Fläche von über 50 m2 ausbreiten (CESESKI et al. 
2017). Die Rhizome sind frostempfindlich, überstehen aber den Winter, wenn sie in tiefere 
Bodenschichten eindringen, die vom Frost nicht erreicht werden. Der Austrieb setzt bei 
Temperaturen von 15 °C ein, während Samen erst bei höheren Temperaturen (20 °C) keimen 
(PEERZADA et al. 2023).  

Standorte: In Österreich wird seit 1990 eine zunehmende Verbreitung in den Mais- und 
Ölkürbisfeldern der südlichen Steiermark beobachtet, auch in Nieder- und Oberösterreich 
sowie im Burgenland gibt es verstreute Populationen in Ackerflächen, zum Teil aber auch 
bereits größere Cluster. Darüber hinaus tritt die Art österreichweit entlang von Straßen und 
Wegen, auf Bahngelände sowie in Deponien auf. In den kühleren Regionen Österreichs ist 
diese wärmeliebende Grasart derzeit noch vergleichsweise selten belegt, eine weitere 
Ausbreitung infolge des Klimawandels ist jedoch sehr wahrscheinlich (ESSL 2005, KLEINBAUER 
et al. 2010, FOLLAK & ESSL 2012). 

Gefährdungspotenzial: Die Aleppohirse zählt zu den weltweit bedeutendsten Unkräutern, da 

sie Kulturpflanzen überwachsen und unterdrücken kann und in der Landwirtschaft zu 

enormen Ertragseinbußen führt (FOLLAK & ESSL 2012, PEERZADA et al. 2023). Zudem werden 

von der Aleppohirse zahlreiche Schädlinge und Krankheiten auf die Kulturpflanzen 

übertragen. Darüber hinaus kann diese Art als Futtergras für das Weidevieh gefährlich 

werden, da die Blätter unter Stressbedingungen (Frostperioden, Trockenheit, Verletzungen…) 

einen toxischen, mitunter sogar tödlichen Cyanidgehalt aufweisen (CESESKI et al. 2017, 

PEERZADA et al. 2023). 
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Abb. 06: Einzelnes Exemplar der Aleppohirse (Sorghum halepense) (© C. Wolkerstorfer, 21.10.2022; 

Thalheim bei Wels). 
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4. Bekämpfungsmöglichkeiten der in der Gemeinde Thalheim von 
Wels vorkommenden invasiven Neophytenarten 

 

4.1 Drüsen-Springkraut (Impatiens glandulifera) 

Für die Bekämpfung des Drüsen-Springkrauts ist die Verhinderung der Samenbildung von 

entscheidender Bedeutung und somit der Zeitpunkt der Umsetzung einer Maßnahme für 

deren Erfolg maßgeblich. Bekämpfungsaktionen sollten möglichst spät, jedoch unbedingt 

noch vor der Samenreife erfolgen. Bei zu frühen Aktionen können erneut Keimlinge aus der 

vorhandenen Diasporenbank nachtreiben, welche später wiederum zur Blüte gelangen. Zur 

Verhinderung einer weiteren Ausbreitung infolge des Managements ist auf eine sorgfältige 

Reinigung von Arbeitsgeräten und Fahrzeugen sowie auf ordnungsgemäßen Abtransport und 

fachgerechte Entsorgung des Pflanzenmaterials zu achten. Auch bei Forstarbeiten, die vielfach 

zur Ausbreitung des Drüsen-Springkrauts beitragen, ist eine unbeabsichtigte 

Samenausbreitung zu vermeiden (vgl. HELSEN et al. 2021). 

Bei Beständen entlang von Fließgewässern muss die Situation im Oberlauf abgeklärt werden, 

sodass die Management-Bemühungen nicht durch Samen-Nachschub zunichte gemacht 

werden (vgl. HASEKE & REMSCHAK 2010). So sind bei Flächen mit stetigem Sameneintrag 

alljährliche Maßnahmen notwendig. 

Insbesondere bei großflächigen Beständen ist eine dauerhafte Entfernung des Drüsen-

Springkrautes mit hohem Zeit- und Kostenaufwand verbunden. Bei jeglicher Maßnahme sollte 

eine Ausbreitung bzw. ein Austreiben abgemähter, geknickter oder ausgerissener 

Pflanzen(teile) verhindert werden. Nachkontrollen werden jeweils im Abstand von 3 - 4 

Wochen nach einer Maßnahme angeraten (vgl. HELSEN et al. 2021). 

Mechanische Bekämpfung: Die Bekämpfung von Springkrautbeständen erfolgt durch Mahd, 

Mulchen (auf großen befahrbaren Flächen) oder durch händisches Ausreißen der Pflanzen 

(AGIN 2016). Eine Eliminierung kleinflächiger oder Individuenarmer Bestände ist durch 

wiederholtes händisches Entfernen der Pflanzen bzw. durch bodennahe Mahd vor der 

Samenbildung im Abstand von 4 - 5 Wochen (Juni-September) möglich.  

Biologische Bekämpfung: Auch Beweidung wird als Bekämpfungsmaßnahme empfohlen 

(HELMISAARI 2010). Springkraut wird von Ziegen und Rindern gerne gefressen (ZAHN 2014). 

Thermische Bekämpfung: Gute Erfolge wurden mit speziellen Heißwassergeräten erzielt, bei 

denen fast kochendes Wasser mit geringem Druck auf die Pflanzenoberfläche gespritzt wird 

(OLIVER et al. 2020). 
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4.2 Goldrutenarten (Solidago canadensis und gigantea) 

Bei beiden invasiven Goldruten-Arten zielen Managementmaßnahmen einerseits auf die 

Schwächung des Rhizomsystems, andererseits auf die Verhinderung der Samenbildung bzw. -

ausbreitung ab. Generell richtet sich die Wahl der Bekämpfungsmethodik nach der 

Beschaffenheit des Standortes und der Größe des Bestandes. Die Methode der Bekämpfung 

der beiden neophytischen Goldruten-Arten unterscheidet sich nicht. 

Mechanische Bekämpfung: Als mechanische Maßnahmen kommen Mahd, Mulchen, und 

händisches Entfernen der Triebe, sowie das Ausgraben des Rhizoms in Frage. 

Für eine langfristige Reduktion oder Eliminierung von Goldruten-Beständen ist mindestens 

eine zweimalige Mahd bzw. ein Ausreißen vor der Blüte erforderlich (Ende Mai/ Anfang Juni 

und im August; Internet 3, BATTISTI 2014), die über mehrere Jahre hinweg beibehalten wird. 

Durch Neuaustrieb aus Rhizom- und Stängelknospen erhöht sich hierbei zunächst die Anzahl 

der Triebe (AGIN 2014). Eine einmalige Mahd bzw. ein Ausreißen kann zwar die 

Samenentwicklung verhindern, schädigt die Pflanze jedoch nicht nachhaltig. Durch Ausreißen 

der Triebe wird ein größerer Effekt erzielt als bei einer Mahd, wobei bei feuchter Witterung 

eine bessere Wirkung erzielt wird (durch stärkere Schädigung des Rhizoms beim Abreißen). 

Das Material des ersten Bekämpfungsdurchgangs kann bei kleineren Vorkommen im Gelände 

deponiert werden, da hier noch kein Samenmaterial vorhanden ist (AGIN 2014, ÖWAV 2016). 

Material von Beständen in hochwertigen Lebensräumen oder großen Beständen sowie das 

Material des zweiten Durchgangs müssen entfernt und sachgerecht entsorgt werden. 

Bodenverletzungen infolge der Management-Maßnahmen sind bestmöglich zu verhindern, 

um die Keimung der Goldrute nicht zu fördern. An sehr feuchten bis nassen Standorten sollte 

nur bei trockenem Wetter gearbeitet werden (AGIN 2014). 

Auch ein Abtragen der obersten Bodenschicht (30 cm) wird als Bekämpfungsmaßnahme 

empfohlen. Dadurch werden Rhizome und Samen entfernt. Das Bodenmaterial ist in einem 

Radius von ca. 1 m um den Bestand und in einer Tiefe von 30 cm biologisch belastet und muss 

korrekt entsorgt werden! Bei dieser Maßnahme ist zu beachten, dass offener Boden ideale 

Keimbedingungen für die Samen der Goldrute bietet. Deshalb ist ein Abtrag nur sinnvoll, wenn 

kein Samendruck aus der Umgebung vorhanden ist und anschließend rasch begrünt wird 

(AGIN 2014). 

Biologische Bekämpfung: Eine Beweidung mit Rindern kann ebenfalls zur Schwächung der 

Bestände beitragen (AGIN 2014). Goldruten werden auch von Ziegen gerne gefressen. Manche 

Schafrassen fressen zwar junge Goldruten, bei älteren Pflanzen werden hingegen allenfalls die 

Blätter gefressen (ZAHN 2014). 

Chemische Bekämpfung: Wo gestattet, ist auch der Einsatz von Herbiziden möglich. Die 

Anwendung von Glyphosat führte beispielsweise in Wiesen zu einer deutlich rascheren 

Schwächung der Goldrute als eine Bekämpfung durch Mahd (ŚWIERSZCZ et al. 2017). Am 

effektivsten hat sich eine Kombination aus Mahd vor der Blüte und anschließender 

Behandlung der nachsprießenden Triebe mit Herbiziden erwiesen, wobei Erfahrungen zur 

Langzeitwirkung noch fehlen (RAJDUS et al. 2020). 
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4.3 Staudenknöterich-Arten (Fallopia japonica, F. sachalinensis, F. x 
bohemica) 

Die große Regenerationsfähigkeit und Wuchskraft des Staudenknöterichs machen die 

nachhaltige Bekämpfung etablierter Bestände zu einer langfristigen Herausforderung mit 

hohem Zeit-, Arbeits- und Kostenaufwand. Eine vollständige Eliminierung solcher Bestände ist 

mit realistischem Aufwand ohne Herbizideinsatz kaum zu bewirken. Daher zielen 

Managementmaßnahmen zumeist auf eine Eindämmung oder Reduktion der Bestände und 

ihrer Konkurrenzkraft durch die Schwächung (Aushungern) bzw. Schädigung des 

unterirdischen Rhizomsystems ab. Weiterer Fokus ist auf die Prävention einer weiteren 

Ausbreitung und einer Neu-Etablierung von Beständen gerichtet (BERINGEN et al. 2019). 

Der kürzlich erbrachte Nachweis einer starken Hybridisierung in Österreich stellt die 

Bekämpfung vor neue Herausforderungen, da sich der Hybride F. x bohemica auch häufig über 

Samen verbreitet, ein aggressiveres Ausbreitungsverhalten und eine bessere 

Regenerationsfähigkeit zeigt und geringere Ansprüche an den Standort stellt als die beiden 

Elternarten (FUCHS et al. 2021). 

Mechanische Bekämpfung: Als mechanische Bekämpfungsmaßnahmen kommen Mahd, ein 

Abdecken der Bodenoberfläche oder das Ausgraben des Rhizomsystems in Frage. Von einem 

Mulchen des Materials wird wegen der enormen Regenerationsfähigkeit von Sprossstücken 

generell abgeraten (BOLLENS 2005). Aus Rhizomfragmenten von nur 0,7 g Frischgewicht 

können beim Staudenknöterich neue Schosse sprießen (BROCK & WADE 1992). In den 

Untersuchungen von BOLLENS & FISCHER 2013 wird bezweifelt ob eine Tilgung von 

Staudenknöterich-Beständen durch mechanische Maßnahmen überhaupt möglich ist. 

Die Eindämmung von Staudenknöterich-Beständen erfordert pro Jahr mindestens eine 

dreimalige Mahd oder einmaliges Ausreißen. Hierdurch wird die Bestandesgröße lediglich auf 

konstantem Niveau gehalten, jedoch keine Zurückdrängung bewirkt (AGIN 2017). 

Zur effektiven, langfristigen Reduktion durch Mahd oder Ausreißen der Triebe sind in den 

ersten Jahren mindestens 6 Schnitte notwendig (ab Mai alle 3 bis 6 Wochen bzw. sobald die 

Triebe eine Wuchshöhe von ca. 40 cm erreichen) (vgl. AGIN 2017, Internet 2, KRETZ 1995). In 

der Regel zeigt sich erst im 3. Jahr eine beginnende Schwächung (SCHNEIDER 2013). Ab dem 

fünften Jahr stellt sich eine Mischvegetation aus Staudenknöterich- und Begleitarten ein (AGIN 

2017). Danach kann die Mahdfrequenz auf zwei- bis dreimalige Mahd reduziert werden. 

Ein Abdecken der Bodenoberfläche mit Geotextilien ist arbeitsaufwändig, kann aber bei 

sorgfältiger Durchführung eine wirkungsvolle Bekämpfungsmaßnahme darstellen. Die 

Arbeiten müssen vor dem Vegetationsaustrieb erfolgen. Nach sorgfältiger Abdeckung muss 

die Geotextilie mit einer 30-50 cm hohen Schicht Erdmaterial überdeckt werden. Nach vier 

Vegetationsperioden kann das Rhizomsystem zum Absterben gebracht werden. Eine 

Bekämpfung durch Abdecken ist allerdings nur dann möglich, wenn sich auf der Fläche keine 

Bodenhindernisse, wie Felsblöcke oder Bäume befinden (BERINGEN et al. 2019). 

Auch ein Ausgraben der Rhizome ist möglich. Diese Methode bietet sich bei sandigen Böden 

an, die von Bäumen wenig durchwurzelt sind oder keine Erdkabel bzw. Leitungen aufweisen 
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(BERINGEN et al. 2019). Es erfordert sehr sorgfältiges Vorgehen, da alle Rhizomteile 

vollständig entfernt werden müssen. Die Entfernung des von Rhizomen durchzogenen 

Bodenmaterials kann bis zu mehreren Metern Tiefe notwendig sein. Eine derartige 

tiefgreifende Bekämpfungsmaßnahme birgt allerdings Probleme bei der weiteren 

Verarbeitung der in dem ausgehobenen Erdmaterial enthaltenen austriebsfähigen 

Pflanzenteile (AGIN 2017). Man kann sich beim Ausgraben aber auch nur auf die 

oberflächennahen Bodenschichten (ca. 20 cm Tiefe) beschränken, in denen etwa 80 % des 

Rhizomsystems lokalisiert sind. Dadurch wird bereits eine erhebliche Schwächung des 

Bestandes erzielt. Im Anschluss wird der Bestand durch eine Kombination von Einsaat mit 

einheimischen Pflanzen (zusätzliche Beschattung, Konkurrenz) und der konsequenten 

Entfernung nachtreibender Sprosse allmählich ausgehungert (BERINGEN et al. 2019). 

Biologische Bekämpfung: Durch Beweidung kann der Staudenknöterich ebenfalls geschwächt 

werden. Junge Triebe werden von Schafen, Ziegen, Kühen oder Pferden gerne gefressen 

(BERINGEN et al. 2019). Pro Jahr ist für eine erfolgreiche Bestandskontrolle ein drei- bis 

viermaliger Weidegang mit mindestens 20 Tieren/ha notwendig. Auch eine Mahd mit 

anschließender regelmäßiger Beweidung ist möglich. Wichtig ist, dass die Beweidung zeitig 

erfolgt, da später im Jahr die harten Stängel nur noch ungern gefressen werden (ZAHN 2014). 

Auch eine Bestandskontrolle durch Schweine ist vielversprechend, da diese nicht nur Blätter 

und Sprosse fressen, sondern ebenso oberflächennahe Rhizome und Wurzeln (BERINGEN et 

al. 2019). 

Chemische Bekämpfung: Eine chemische Bekämpfung des Staudenknöterichs mit Herbiziden 

wurde vielfach erprobt (beispielsweise mit dem Wirkstoff Glyphosat). Eine Übersicht 

unterschiedlicher praktischer Versuche zur chemischen Bekämpfung gibt BOLLENS (2005), 

auch STARFINGER & KOWARIK (2003) verweisen auf diese Möglichkeit abseits von 

Fließgewässern. Von Stängelinjektionen wird aufgrund der großen Menge an notwendigem 

Herbizid abgeraten, empfohlen wird ein zweimaliges flächiges Spritzen (Juni und August) mit 

einer 10- bis 30 %igen Glyphosatlösung mittels Rückenspritze. Eine Tilgung durch 

Herbizideinsatz dauert 4 bis 5 Jahre (BOLLENS & FISCHER 2013). In Bereichen in denen ein 

Herbizideinsatz nicht möglich ist, wird trotz der hohen Kosten ein Ausbaggern und Entsorgen 

des rhizomhaltigen Erdmaterials empfohlen (BOLLENS & FISCHER 2013). 

Bei den Versuchen von BOLLENS & FISCHER (2013) wurde ebenso mit Salz gearbeitet und 

hiermit wurden deutliche Effekte erzielt, wobei es zu negativen Auswirkungen auf die 

umliegende Vegetation, insbesondere auf Bäume, kommt. 

Thermische Bekämpfung: Auch thermische Verfahren stehen zur Verfügung. Hierbei wird 

versucht, die Pflanzen entweder bei sehr hohen oder bei sehr niederen Temperaturen zu 

zerstören. Zum Einsatz kommen spezielle Geräte, wie etwa Elektrolanzen, die Starkstrom in 

die Pflanze leiten, oder Heißwasser-Sprühgeräte. Auch mit flüssigem Stickstoff wurde 

experimentiert. Neben hohen Anschaffungskosten sind viele dieser relativ neuen Verfahren 

noch unzureichend auf deren Wirksamkeit und Praxistauglichkeit getestet (BERINGEN et al. 

2019). 
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4.4 Robinie (Robinia pseudacacia) 

Die Bekämpfung der Robinie erweist sich als schwierig und zeitaufwendig, insbesondere bei 

etablierten Beständen. Da die Robinie unterirdische Kontaktzonen zwischen den 

Einzelbäumen bildet, ist die Entnahme nur einzelner Stämme sinnlos. Die große 

Regenerationsfähigkeit und Wuchskraft erschweren zudem wirkungsvolle Maßnahmen 

erheblich. Größere Vorkommen lassen sich mit vernünftigem Aufwand praktisch nicht mehr 

eliminieren. Angesichts der weiten Verbreitung in Europa, vor allem aber auch aufgrund der 

gezielten wirtschaftlichen Nutzung, ist ein standortspezifisches Management erforderlich, 

welches darüber entscheidet, ob die Robinie gefördert, toleriert, reduziert oder eliminiert 

werden soll (SÁDLO et al. 2017, VITKOVÀ et al. 2018). Dabei kommt auch der Prävention 

entscheidende Bedeutung zu. Beim Management vorhandener Bestände sollte primär 

verhindert werden, dass Robinien in für den Naturschutz hochwertige Lebensräume 

eindringen können. 

Mechanische Bekämpfung: Bei der mechanischen Bekämpfung hat sich das Ringeln der 

Bäume bewährt. Dabei wird die Rinde rund um den Stamm auf mindestens 20 cm Länge bis 

zum Holz entfernt. Im Zuge dieser Arbeiten ist es wichtig, dass im ersten Jahr ein schmaler, 

etwa 5 cm breiter Steg stehen bleibt, damit der Saftstrom nicht gänzlich unterbunden wird. 

Ansonsten wird die Bildung von Wurzelsprossen oder Stockausschlägen stimuliert. Erst im 

zweiten Jahr wird der Steg entfernt und der geschwächte Baum soll dadurch zum völligen 

Absterben gebracht werden. Das Ringeln sollte im Spätsommer erfolgen, bevor die 

Rückverlagerung der Nährstoffe aus den Blättern in die Wurzeln erfolgt. Nur vollständig 

abgestorbene Bäume werden aus dem Bestand entfernt (ÖWAV 2013. VITKOVÀ et al. 2018). 

Gute Erfolge wurden mit einer in der Schweiz entwickelten Ringelungsmethode erzielt, bei der 

mit der Motorsäge rund um den Stamm drei schmale, vollständige Ringe geschnitten werden, 

die jedoch nur knapp oder kaum in den Splint eindringen (WUNDER et al. 2016). 

Nach der Entfernung der Bäume ist eine Nachsorge erforderlich, wobei eventuell entstandene 

Wurzelsprosse oder Stockausschläge sorgfältig entfernt werden müssen (ÖWAV 2016). 

Biologische Bekämpfung: Jungpflanzen können auch durch Beweidung mit Ziegen bekämpft 

und zum Absterben gebracht werden. Diese verbeißen sie intensiv und schälen Stämme bis 10 

cm Durchmesser. Die Wurzelsprosse müssen jedoch mehrmals und gegebenenfalls mehrere 

Jahre beweidet werden (ZAHN 2014). 

Chemische Bekämpfung: Wo der Einsatz von chemischen Mitteln gestattet ist, stellen das 

Ringeln/Fällen und die unmittelbar daran anschließende Behandlung der Schnittstellen mit 

Herbiziden (z. B. Glyphosat, Tricopyr) die effizienteste Bekämpfungsmethode dar (ÖWAV 

2016, VITKOVÀ et al. 2018). 
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4.5 Essigbaum (Rhus typhina) 

Eine Bekämpfung des Essigbaums ist zeitaufwändig. Von der Arbeitsgruppe Invasive Neobiota 

(AGIN) werden nachfolgende mechanische Verfahren empfohlen (AGIN 2014). 

Mechanische Bekämpfung: Eine Bekämpfung durch Fällung von Bäumen ist nur dann Erfolg 

versprechend, wenn anschließend Stockausschläge und Wurzelsprosse samt den Wurzeln 

konsequent ausgerissen werden. Diese Maßnahme ist mehrmals im Jahr durchzuführen und 

muss sich über einen Zeitraum von mindestens drei Jahren erstrecken.  

In einem ausgedehnten Reinbestand wird aufgrund des hohen Arbeitsaufwandes eine 

sukzessive Eingrenzung des Bestandes empfohlen, die sich über mehrere Jahre erstreckt. 

Zunächst werden nur die randlichen Bäume gefällt und die Wurzelsprosse mitsamt den 

Wurzeln so weit als möglich ausgerissen, während die Kernzone, die von Jahr zu Jahr kleiner 

wird, unbehandelt bleibt. Wenn möglich soll auch der Wurzelstock maschinell entfernt 

werden, um den Nährstoffspeicher für die Wurzelsprosse zu minimieren. Das Fällen muss 

immer in Kombination mit dem konsequenten Ausreißen der Stockausschläge und der 

Wurzelsprosse mitsamt den Wurzeln erfolgen. 

Als dritte Möglichkeit bieten sich das Ausgraben des Wurzelstocks und die schichtweise 

Abtragung des Bodens an, wobei auch hier eine entsprechende Nachsorge erforderlich ist. Das 

Aushub- und Bodenmaterial gilt in einem Radius von 10 m um den Mutterbaum und bis in 

eine Tiefe von 1 m als biologisch belastet und ist korrekt zu entsorgen. 

Eine Bekämpfung durch Ringeln, wie sie bei der Robinie beschrieben wurde, ist ebenfalls 

möglich (ÖWAV 2016), wird aber von der AGIN nicht empfohlen, da sehr unterschiedliche 

Erfahrungen gemacht wurden. 

Extrem schwierig gestaltet sich die Entfernung von Essigbäumen auf felsigem Untergrund. Da 

sich die Wurzeln durch Felsspalten zwängen, können sie nicht ausgerissen werden. Ein 

konsequentes Entfernen von Trieben stellt hier oft die einzig mögliche 

Bekämpfungsmaßnahme dar, deren Erfolg jedoch mäßig ist (EBERWEIN 2015). 

Chemische Bekämpfung: Wo gestattet, kann der Essigbaum auch mit Herbiziden bekämpft 

werden. Es wird ein mehrfaches Anbohren der Schnittstelle und Auffüllen der Löcher mit dem 

Präparat sowie ein mehrmaliges Einsprühen oder Betupfen der Blätter oder Schnittstellen 

empfohlen. Gute Erfolge wurden bei gleichzeitiger Behandlung der Wurzelsprosse erzielt 

(ÖWAV 2016). 

 

4.6 Aleppohirse (Sorghum halepense) 

Aus naturschutzfachlicher Sicht sind für die Aleppohirse derzeit Bekämpfungsmaßnahmen nur 

sehr eingeschränkt zu definieren, da diese Art in Österreich bislang keine gefährdeten Biotope 

besiedelt (vgl. ESSL 2005, FOLLAK & ESSL 2012). Da jedoch im Zuge des Klimawandels mit einer 

weiteren Ausbreitung zu rechnen ist, gelten grundsätzlich dieselben 

Bekämpfungsmaßnahmen, wie sie auch in der Landwirtschaft zum Einsatz kommen.  
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Mechanische Bekämpfung: Unter den mechanischen Verfahren verspricht ein Ausreißen per 

Hand lediglich beim ersten Auftreten einzelner Jungpflanzen und bei weichem Untergrund 

einigen Erfolg, die vollständige Entfernung des Rhizomsystems ist aber schwierig bis 

unmöglich. Auch durch wiederholte Mahd, ggf. auch durch Beweidung, lässt sich die 

Aleppohirse schwächen, jedoch kaum tilgen. Als weitere Möglichkeit der mechanischen 

Bekämpfung bietet sich die Bodenbearbeitung durch Pflügen oder mit Scheibeneggen an. Um 

die Rhizome zu zerstören, sind jedenfalls trockene Verhältnisse nötig, doch auch hier kann das 

große Regenerierungspotenzial der Aleppohirse den Erfolg in Frage stellen (CESESKI et al. 

2017).  

Chemische Bekämpfung: Da alle oben genannten Verfahren in ihrer Wirksamkeit oftmals 

nicht den gewünschten Erfolg bringen, stellt der Einsatz von Herbiziden in vielen Fällen das 

einzige effiziente Mittel zur Bekämpfung dar (CESESKI et al. 2017). Allerdings ist aufgrund des 

großen Regenerierungspotenzials, der raschen vegetativen Ausbreitung und zunehmender 

Resistenzen der Aleppohirse gegenüber Herbiziden die Erarbeitung bzw. Umsetzung von 

kombinierten Bekämpfungsstrategien dringend erforderlich (PEERZADA et al. 2023). 

Thermische Bekämpfung: Eine Schwächung von Rhizomen oder Sämlingen ist auch durch 

Abflämmen möglich. Diese Maßnahme muss allerdings in zweiwöchentlichem bis 

monatlichem Turnus wiederholt werden (CESESKI et al. 2017). 

 

 

  



24 
 

5. Literatur 

 

AGIN Arbeitsgruppe invasive Neobiota (2017): Bekämpfung Asiatische Staudenknöteriche inkl. Hyb- 
ride. 2 S. 

AGIN Arbeitsgruppe invasive Neobiota (2016): Bekämpfungsempfehlung Drüsiges Springkraut. 2 S. 

AGIN Arbeitsgruppe invasive Neobiota (2014): Bekämpfungsempfehlung Kanadische und Spätblü- 
hende Goldrute. 2 S. 

BATTISTI C. (2014): Ökologische Untersuchungen zur Ausbreitung und zum Management des invasi- 
ven Neophyten Solidago gigantea an ausgewählten Standorten im Renaturierungsgebiet LIFE+ 
Traisen, Masterarbeit, Institut für Botanik, Department für Integrative Biologie und 
Biodiversitäts- forschung an der Universität für Bodenkultur, Wien, 76 S. 

BERINGEN R., LEUVEN R.S.E.W, ODÉ B., VERHOFSTAD M. &. VAN VALKENBURG J.L.C.H (2019): Risk 

assessment of four Asian knotweeds in Europe. FLORON report: 2018.049.e1  

BOLLENS U. (2005): Bekämpfung des Japanischen Staudenknöterichs (Reynoutria japonica Houtt.,Syn. 
Fallopia japonica (Houtt.) Ronse Decraene, Polygonum cuspidatum Sieb. et Zucc.). 
Literaturreview und Empfehlungen für Bahnanlagen. Umwelt- Materialien Nr. 192. Bundesamt 
für Umwelt, Wald und Landschaft, Bern, 44 S. 

BOLLENS U. & D. FISCHER (2013): Pilotversuch zur Bekämpfung des Japanknöterichs: Schlussbericht 
2012. Baudirektion Kanton Zürich, Zürich. 

BRAUN M., SCHINDLER S. & ESSL F. (2016): Distribution and management of invasive alien plant species 
in protected areas in Central Europe. Journal for Nature Conservation 33: 48-57. 

BRAUN-BLANQUET J. (1964): Pflanzensoziologie, Grundzüge der Vegetationskunde. 3. Auflage, Sprin- 
ger-Verlag, Berlin, 631 S. 

BROCK J. H. & WADE P. M. (1992): Regeneration of Japanese knotweed (Fallopia japonica) from 

rhizomes and stems: observations from greenhouse trials. Proceedings 9th International 

Symposium on the Biology of Weeds, Dijon, France, S. 85–94. 

BUNDESGESETZ ÜBER EINE NACHHALTIGE ABFALLWIRTSCHAFT (ABFALLWIRTSCHAFTSGESETZ 2002 – 
AWG 2002) STF: BGBl. I Nr. 102/2002 (NR: GP XXI RV 984 AB 1008 S. 94. BR: 6576 AB 6584 S. 
685.). 

CESESKI A., KASSIM AL-KHATIB & J. DAHLBERG (2017): Biology and Management of Johnsongrass 
(Sorghum halepense). ANR Publication 8569. University of California. 

EBERWEIN R., (2015): Pflanzen mit invasivem Potenzial in Botanischen Gärten XI: Rhus typhina 
(Anacardiaceae). Carinthia II. 205/125. 83-96. 

ESSL F. (2005): Invasionsgeschichte und pflanzensoziologischer Anschloss der Aleppohirse (Sorghum 
halepense) am Beispiel des östlichen Oberösterreich. Tuexenia 25: 251-268. 

ESSL F. & RABITSCH W. (2002): Neobiota in Österreich. Umweltbundesamt, Wien. 432 S. 

FOLLAK S. & F. ESSL (2012): Spread dynamics and agricultural impact of Sorghum halepense, an 
emerging invasive species in Central Europe. Weed research 

FUCHS A., JUNGMEIER M., MAYER R. & PICHLER-KOBAN, CH. 2021: Der Fallopia-Komplex (Fallopia 

japonica, F. sachalinensis, F.x bohemica): Ergebnisse ausgewählter Feldversuche eines Sparkling-

Science-Projekts zu Taxonomie, Wachstum und Management. Carinthia II, JG 211/131, p. 49-60. 



25 
 

HARTMANN, E. & KONOLD, W. (1995). Späte und kanadische Goldrute (Solidago gigantea et canaden- 
sis): Ursachen und Problematik ihrer Ausbreitung sowie Möglichkeiten ihrer Zurückdrängung. 
In: BÖCKER, R., GEBHARDT, H., KONOLD., W. & SCHMIDT- FISCHER, S. Gebietsfremde 
Pflanzenarten. Auswirkungen auf einheimische Arten, Lebensgemeinschaften und Biotope. 
Kontrollmöglichkeiten und Management. Böcker. 93-104 S. 

HASEKE H. & REMSCHAK C. (2010): Managementplan Neobiota. Life-Projekt-Gesäuse (LIFE 05 
NAT/A/00078). Nationalpark Gesäuse, Weng, 47 S. 

HELSEN K., DIEKMANN M., DECOCQ G., DE PAUW K., GOVAERT S., JESSEN GRAAE B., HAGENBLAD J., 

LIIRA J., ORCZEWSKA A., SANCZUK P., VAN MEERBEEK K. & DE FRENNE P. 2021: Biological Flora 

of Central Europe: Impatiens glandulifera Royle 

KLEINBAUER I., DULLINGER S., KLINGENSTEIN F., MAY R., NEHRING S. & F. ESSL (2010): 
Ausbreitungspotenzial ausgewählter neophytischer Gefäßpflanzen unter Klimawandel in 
Deutschland und Österreich. BfN-Skripten 275. 

KOWARIK I. (2003): Biologische Invasionen: Neophyten und Neozoen in Mitteleuropa. Verlag Eugen 
Ulmer, Stuttgart, 380 S. 

KREBS C., MAHY G., MATTHIES D., SCHAFFNER U., TIÉBRÉ M.-S. & BIZOUX J-P. 2009: Taxa distribution 

and RAPD markers indicate different origin and regional differentiation of hybrids in the invasive 

Fallopia complex in central-western Europe. Plant biology. 2009. 

KRETZ M. (1995): Praktische Bekämpfungsversuche des Japanknöterichs (Reynoutria japonica) in der 
Ortenau. In: BÖCKER R., GEBHARDT H., KONOLD W. & SCHMIDT-FISCHER S. (Hrsg.): 
Gebietsfremde Pflanzenarten. Auswirkungen auf einheimische Arten, Lebensgemeinschaften 
und Biotope. Kontrollmöglichkeiten und Management. Ecomed, Landsberg, S. 151-160. 

LAMBERTI-RAVEROT, B, PIOLA, F., THIEBAUT, M., GUILLARD, L., VALLIER, F. & PUIJALON, S., 2017: 

Water dispersal of the invasive complex Fallopia: The role of achene morphology. Flora 234. P. 

150-157. 

OLIVER B.W., BERGE T.W., SOLHAUG K.A. & FLØISTAD I.S. 2020: Hot water and cutting for control of 

Impatiens glandulifera. Invasive Plant Sci. Manag 13. 84-93. 

ÖWAV 2016: Neophytenmanagement, Behandlung invasiver, gebietsfremder Pflanzenarten. Wasser 

Abfall Regelwerk, Arbeitsbehelf 49, Wien. 

PEERZADA A. M. HAIDER ALI H., HANIF Z, BAJWA A. A., KEBASO L., FRIMPONG D., IQBAL N.,. NAMUBIRU 
H., HASHIM S., RASOOL G., MANALIL S.,VAN DER MEULEN A. & B. SINGH CHAUHAN (2017): 
Eco-biology, impact, and management of Sorghum halepense (L.) PERS. Invasion note. 

PFEIFFENSCHNEIDER M., GRÄSER P. & RIES C. (2014): Distribution of selected neophytes along the main 
river of Luxembourg. Bull. Soc. Nat. luxemb. 115. 

SCHNEIDER K. (2013): Handlungsempfehlungen zum Management der Staudenknöteriche in Schutz- 
gebieten und deren Einzugsgebieten in Sachsen-Anhalt. KORINA - Koordinationsstelle Invasive 
Neophyten in Sachsen-Anhalt, S. 9 

SCHULDES H. (1995): Das indische Springkraut (Impatiens glandulifera): Biologie, Verbreitung, Kon- 
trolle. In: BÖCKER R., GEBHARDT H., KONOLD W. & SCHMIDT-FISCHER S. (Hrsg.): 
Gebietsfremde Pflanzenarten. Auswirkungen auf einheimische Arten, Lebensgemeinschaften 
und Biotope. Kontrollmöglichkeiten und Management. Ecomed, Landsberg, S. 83-89. 

STARFINGER U. & KOWARIK U. (2003): Artensteckbriefe Neophyten, https://neobiota.bfn.de, abge- 
rufen am 12.11.2017 



26 
 

VERORDNUNG (EU) NR. 1143/2014 DES EUROPÄISCHEN PARLAMENTS UND DES RATES vom 22. 
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