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Abstract (English)

Integrated Sewage Management - ISM

Substudy: Impact of urban use on the mass balance and the biocenosis of
lowland rivers under special consideration of combined sewer overflows

Duration: 05/2006 — 12/2006

Volume substudy:  49.400 €

Contractor: Dr. Schumacher Ingenieurbiro fir Wasser und Umwelt
Contact at KWB: K. Schroeder

Urban water courses are considerably degraded in terms of their hydrology, riparian and
channel morphology, substrate heterogeneity and habitat features as well as water and
sediment quality. In addition, the combined sewer overflows and the ecotoxicological impacts
of its components lead to a change of the physical-chemical and microbial mass balance
affecting the biocenoses of higher trophic levels. Combined sewer overflows are therefore an
additional stress to the ecological status of the urban course of the River Spree and of its
channels, which is damaged already by both preload and background load of the aquatic
environment.

With regard to the assessment of the ecological water status, the European Water
Framework Directives gives priority to the aquatic biocenoses in their capacity as ecological
quality parameters. Against this background, an immission-oriented approach for the
assessment of combined sewer overflows has to describe also their impacts on the
biocenoses of the macrozoobenthos, the fish fauna, the macrophytes and the phytoplancton.

Initially, the most important factors, mechanisms and processes determining the mass
balance of a water course are described. Particular attention is given to the mass balance of
eutrophic lowland streams and rivers and of river-lake—systems. In this context, the abiotic
mass balance is discussed together with the biotic use of resources. After introducing the
basic processes of the mass balance, the impacts of the anthropogenic use on these
processes are subsequently described with regard to Berlin’s specific water resources
environment. The result is a compilation of the hydraulic, physical-chemical and ecological
parameters relevant to Berlin’'s water resources serving for water quality assessment
purposes.

Starting from the ecological processes disturbed by the anthropogenic use, the potential
effects of the combined sewer overflow are examined. The parameters selection is
concentrated on the essential processes connected to combined sewer overflow issues.
Based on the large number of stress factors and their interactive impact system, those
influences of the combined sewer discharge are worked out which have to be categorised as
particularly jeopardising and which are important target values for the future water quality
simulation.

Due to the high background load, the highest priority has to be given to the acute load
caused by nutrients and carbon load peaks resulting from combined sewer discharges, since
they overcharge the self-cleaning potential of the urban course of the River Spree and its



channels. Even if the organic substances and the chemical contaminants discharged lead to
chronic loads, the main objective is to avoid to the greatest possible extent the temporary but
extremely hypoxic conditions, since combined sewer overflows cause fish die-offs when the
water resources situation is already critical.

Primarily, the water quality modelling has to be concentrated on the realistic mapping of the
highly dissolved concentration charts of the target parameters oxygen and ammonia, since
the degree of the biocenoses’ damage is rather determined through discharge duration,
discharge intensity and frequency than through the medium rates of pollutant loads.



Abstrakt (German)

Integrated Sewage Management - ISM

Teilstudie: Auswirkungen urbaner Nutzungen auf den Stoffhaushalt und die
Biozonosen von Tieflandflissen unter besonderer Beriicksichtigung der
Mischwasserentlastung

Dauer: 05/2006 — 12/2006

Volumen Teilstudie: 49.400 €

Vertragspartner: Dr. Schumacher Ingenieurbiro fir Wasser und Umwelt
Kontakt im KWB: K. Schroeder

Urbane FlielRgewasser sind stark degradiert bezilglich ihrer Hydrologie, Ufer- und
Gerinnemorphologie, Substratheterogenitat und Habitatausstattung sowie Wasser- und
Sedimentqualitat. Zusatzlich bewirkt im urbanen Bereich Berlins die Mischwassereinleitung
neben den potentiellen dkotoxikologischen Auswirkungen enthaltener Inhaltsstoffe auch eine
Veranderung des physikalisch-chemischen und mikrobiellen Stoffhaushalts, mit
Auswirkungen auf die Biozdnosen hdherer trophischer Ebenen. Mischwassereinleitungen
stellen also eine zusatzliche Belastung des dkologischen Zustandes der Stadtspree und der
Kanale dar, der bereits durch die Vor- bzw. Hintergrundbelastung geschadigt ist.

Da die Europadische Wasserrahmenrichtlinie fordert, die aquatischen Biozdnosen als
Okologische Qualitdtskomponenten in den Focus der Bewertung des &kologischen
Gewasserzustandes zu stellen, missen flr einen immissionsorientierten Ansatz zur
Bewertung von Mischwassereinleitungen auch deren Auswirkungen auf die Biozénosen des
Makrozoobenthos, der Fischfauna, der Makrophyten und des Phytoplanktons beschrieben
werden.

Es werden zunachst die wichtigsten Faktoren, Mechanismen und Prozesse beschrieben, die
den Stoffhaushalt eines FlieRgewassers bestimmen. Besonderes Augenmerk wurde dabei
auf den Stoffhaushalt eutropher Bache und Flisse des Tieflandes und von Fluss-Seen-
Systemen gelegt. Der abiotische Stoffhaushalt wird dabei in Zusammenhang mit der
biotischen Ressourcennutzung diskutiert. Nach Einfiihrung der grundlegenden Prozesse des
Stoffhaushaltes werden im Folgenden die Auswirkungen der anthropogenen Nutzung auf
diese Prozesse beschrieben und explizit auf die Berlin-spezifische Gewassersituation
eingegangen. Hier erfolgt somit eine Zusammenstellung der fir die Berliner
Gewassersituation relevanten hydraulischen, physikalisch-chemischen und &kologischen
Parameter zu Beurteilung der Gewassergute.

Von den durch die anthropogene Nutzung Uberformten gewasserdkologischen Prozessen
ausgehend, werden die potentiellen Auswirkungen der Mischwasserentlastung diskutiert. Es
erfolgt eine Konzentration der Parameterauswahl auf die wesentlichen Prozesse im
Zusammenhang mit Mischwassereinleitungen. Aufgrund der Vielzahl auftretender
Belastungsfaktoren und ihrem interaktivem Wirkungsgefiiges wird herausgearbeitet, welche
Einflisse der Mischwasserentlastung unter BerlUcksichtigung der Hintergrundbelastung als



besonders gravierend eingestuft werden missen und flir eine spatere
Gewassergutesimulation die wesentlichen ZielgréRen darstellen.

Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung kommt der akuten Belastung der stolartigen
Erhéhung der Nahr- und Kohlenstofffrachten durch Mischwasserentlastung die héchste
Prioritat zu, da sie das Selbstreinigungspotential der Stadtspree und der Kanale stark
Uberlastet. Auch wenn die eingeleiteten organische Substanzen und chemischen
Kontaminanten zu chronischen Belastungen flihren, ist die mdglichst weitgehende
Vermeidung von Kkurzzeitigen, jedoch extremen hypoxischen Bedingungen die derzeit
wesentliche ZielgroRe, da Mischwassereinleitungen in kritischen Gewassersituationen
Fischsterben verursachen.

Die Gewassergutemodellierung muss sich vorrangig auf die moglichst realistische Abbildung
von zeitlich und raumlich hoch aufgelésten Konzentrationsganglinien der Zielparameter
Sauerstoff und Ammoniak konzentrieren, da das Ausmalf} der Schadigung der Biozénosen
insbesondere durch die Entlastungsdauer, —intensitdt und —frequenz und weniger durch
mittlere Stofffrachten bestimmt wird.



Abstract (French)

Integrated Sewage Management - ISM
Etude partielle: Impact d’utilisations urbaines sur le bilan massique et les
biocénoses de riviéeres de basses terres en tenant particulierement compte de

I’assainissement a égouts unitaires

Durée: 05/2006 — 12/2006
Volume de I'étude partielle: 49.400 €
Partie contractante: Dr. Schumacher Ingenieurbtiro fir Wasser und Umwelt

Contact au niveau du KWB : K. Schroeder

Les cours d’eaux urbains sont trés dégradés en ce qui concerne leur hydrologie, la
morphologie des berges et des canaux, I'hétérogénéité des substrats et leur habitat ainsi que
la qualité de l'eau et des sédiments. Par ailleurs, dans l'agglomération de Berlin, le
déversement des eaux d’égout unitaire et les effets éco-toxicologiques potentiels des
substances contenues par ces eaux d’égout unitaire, provoque un changement du bilan
massique physico-chimique et microbien avec un impact sur les biocénoses des niveaux
trophiques plus élevés. Les déversements des eaux d’égout unitaire constituent donc une
charge supplémentaire pour I'état écologique du fleuve Spree traversant la cité et des
canaux dont I'eau est déja altérée par les charges latentes regues en amont et en aval.

Etant donné que la directive européenne cadre sur I'eau exige de placer les biocénoses
aquatiques en tant qu’éléments de qualité écologique au centre de I'évaluation de I'état
écologique des eaux, une évaluation des déversements d’eaux d’égout unitaire poursuivant
une approche orientée sur les émissions demandera d’étudier également leurs effets sur les
biocénoses du macro-zoobenthos, de la faune poissonneuse, des macrophytes et du
phytoplancton.

La premiére phase consiste a décrire les facteurs, mécanismes et processus les plus
importants déterminant le bilan massique d'un cours d'eau. Dans ce cadre, un accent
particulier est mis sur le bilan massique des ruisseaux et rivieres eutrophiques des basses
terres et des systémes riviéres-lacs’. A ce niveau, le bilan de masse abiotique est discuté en
rapport avec l'utilisation biotique des ressources. Aprés une introduction dans les processus
globaux du bilan massique, le rapport présente la description de I'impact de l'utilisation
anthropogéne sur ces processus et met explicitement 'accent sur la situation spécifique des
eaux naturelles de Berlin. Pour élaborer un récapitulatif des paramétres hydrauliques,
physico-chimiques et écologiques pertinents permettant I'évaluation de la qualité des eaux
naturelles.

En partant des processus écologiques en cours dans les eaux naturelles du fait de leur
utilisation anthropogéne, les conséquences potentielles du déversement des eaux d’égout
unitaire sont discutées en détail. Les parameétres sélectionnés se concentrent sur les
processus essentiels liés au déversement des eaux d’égout unitaire. Il est montré, compte
tenu du grand nombre des facteurs de charge et de leur interaction, quelles sont les
influences de ce déversement des eaux d’égout unitaire qui, en prenant en considération les



charges latentes en amont et en aval, doivent étre évaluées comme étant particulierement
graves et qui, de ce fait, constituent les valeurs essentielles ciblées dans le cadre d’'une
future simulation de la qualité des eaux naturelles.

Compte tenu de la charge latente élevée, la premiére priorité est attribuée a I'augmentation
abrupte des charges de nutriments et de carbone liées au déversement des eaux d’égout
unitaire car celle-ci surcharge considérablement le potentiel auto-épurateur de la Spree de
cité et des canaux. Méme si les substances organiques et les contaminants installent des
charges chroniques, il est un but essentiel d’éviter les conditions extrémement hypoxiques,
méme de courtes durées, car les déversements d’eau d’égout unitaire provoquent la mort
des poissons dans des situations critiques des eaux.

En premier lieu, la modélisation de la qualité des eaux doit se concentrer sur un schéma le
plus réaliste possible du régime hydrographique des paramétres ciblés — I'oxygéne et
'ammoniaque — car I'étendue de la dégradation des biocénoses est surtout déterminée par
la durée, l'intensité et la fréquence de la décharge, et moins par les teneurs moyennes des
substances.
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1 Einleitung

Urbane Flieffgewdsser sind stark degradiert beziiglich ihrer Hydrologie, Ufer- und Gerinne-
morphologie, Substratheterogenitit und Habitatausstattung sowie Wasser- und Sedimentqualitét.

Um einen Katalog der hydraulischen, physikalisch-chemischen und 6kologischen Parameter
aufzustellen, die fir die Beurteilung des Gewdsserzustandes der Berliner Stadtspree und der
Kandle wichtig sind, ist die Kenntnis aller relevanten Gewdasserprozesse grundlegende Vorausset-

zung.

Da es sich bei den anthropogen stark verdnderten sowie kiinstlichen Gewassern um sehr komple-
xe Systeme eines dynamischen multivariaten Wirkungsgefiiges handelt, in dem sich nattrliche mit
anthropogen bedingten Prozessen (iberlagern, werden die natiirlichen Prozesse und deren
anthropogene Uberformung separat und insbesondere im Hinblick auf den Stoffhaushalt be-
schrieben. Der Stoffhaushalt wird grundsatzlich von der Interaktion physikalischer, biogeochemi-
scher und biozonotischer Prozesse bestimmt und ist somit die zentrale Grofle zur Bewertung der
6kologischen Funktionsfahigkeit eines anthropogen tberformten FlieSgewdssers.

Im urbanen Bereich Berlins bewirkt die Mischwasserentlastung neben den potentiellen 6kotoxiko-
logischen Auswirkungen enthaltener Inhaltsstoffe auch eine Verdnderung des physikalisch-
chemischen und mikrobiellen Stoffhaushalts, mit Auswirkungen auf die Biozénosen hdoherer
trophischer Ebenen. Da die Europdische Wasserrahmenrichtlinie fordert, die aquatischen Biozo-
nosen als Okologische Qualititskomponenten in den Focus der Bewertung des 6kologischen
Gewasserzustandes zu stellen (EG-WRRL, 2000), mussen fir einen immissionsorientierten Ansatz
auch die Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf die Biozonosen des Makrozoobenthos, der
Fischfauna, der Makrophyten und des Phytoplanktons beschrieben werden.

Mischwasserentlastungen stellen also eine zusdtzliche Belastung des 6kologischen Zustandes der
Stadtspree und der Kandle dar, der bereits durch die Vor- bzw. Hintergrundbelastung geschadigt
ist. Die kumulativen und synergistischen Wirkungen der wesentlichen Degradationsformen (s.o.)
auf die biotischen Qualitidtskomponenten stellt somit die ,Hintergrundbelastung” im Hinblick auf
die 6kologischen Auswirkungen der Mischwasserentlastung dar. Zur Beschreibung der Hinter-
grundbelastung wurden die Makrozoobenthos- und Fischzonosen herangezogen, da zum einen
davon ausgegangen wird, dass sie von den Effekten der Mischwasserentlastung starker betroffen
sind als die Phytoplanktonzénose. Zum anderen ist die Zusammensetzung der Phytoplanktonzo-
nose in den kanalisierten Abschnitten der Stadtspree vorrangig von dem aus den Flussseen ausge-
tragenen Phytoplankton abhdngig, da sie weniger von den Bedingungen der kanalisierten
FlieBabschnitte abhédngt, als von Charakteristika des stromauf gelegenen Fluss-Seen-Systems.
Submerse Makrophytenbestande konnen sich unter der derzeitigen Hintergrundbelastung nur an
sehr wenigen Abschnitten der Stadtspree entwickeln und kommen im Bereich der Mischwasser-
einleitung nicht vor.

Die Zusammenstellung der Gewdsserprozesse erfolgt tiber eine Synthese von Ergebnissen frei-
landdkologischer, experimenteller und modellierender Studien, die i.d.R. nur einen spezifischen
Ausschnitt des gesamten Prozesses beschreiben und auf Relevanz fiir die Berliner Gewassersituati-
on geprift werden.
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In den ersten, die grundlegenden gewdsserokologischen Prozesse umfassenden Kapiteln werden
zuerst die wichtigsten Faktoren, Mechanismen und Prozesse beschrieben, die den Stoffhaushalt
eines FlieRgewdssers bestimmen. Besonderes Augenmerk wurde dabei auf den Stoffhaushalt
eutropher Bache und Flisse des Tieflandes und von Fluss-Seen-Systemen gelegt.

Der abiotische Stoffhaushalt wird dabei in Zusammenhang mit der biotischen Ressourcennutzung
diskutiert. Nach Einfiihrung der grundlegenden Prozesse des Stoffhaushaltes in Kapitel 2, werden
im folgenden die Auswirkungen der anthropogenen Nutzung auf diese Prozesse beschrieben und
explizit auf die berlin-spezifische Gewadssersituation eingegangen (Kapitel 3). Hier erfolgt somit
eine Zusammenstellung der fur die Berliner Gewdssersituation relevanten hydraulischen, physika-
lisch-chemischen und 6kologischen Parameter zu Beurteilung der Gewdssergiite.

Kapitel 4 stellt die Auswirkungen der anthropogen verdnderten Prozesse und der verschiedenen
Degradationsformen auf die Makrozoobenthos- und Fischzonosen der Stadtspree dar und disku-
tiert die Hintergrundbelastung ohne den Einfluss der Mischwasserentlastung. Die generellen
Symptome, die mit der urbanen Degradation von Tieflandfliissen und Fluss-Seen-Systemen ver-
bunden sind, werden im Anschluss an Kapitel 4 in einer tabellarischen Ubersicht zusammenge-
fasst.

Von den durch die anthropogene Nutzung tberformten gewdsserdkologischen Prozessen ausge-
hend, werden im 5. Kapitel die potentiellen Auswirkungen der Mischwasserentlastung diskutiert.
Es erfolgt somit eine Konzentration der Parameterauswahl auf die wesentlichen Prozesse im Zu-
sammenhang mit Mischwasserentlastungen. Aufgrund der Vielzahl auftretender Belastungsfakto-
ren und ihrem interaktivem Wirkungsgefiiges wird in Kapitel 5 und 6 herausgearbeitet, welche
Einflisse der Mischwasserentlastung unter Bericksichtigung der Hintergrundbelastung als beson-
ders gravierend eingestuft werden missen und fiir die Gewadssergiitesimulation die wesentlichen
Zielgrollen darstellen.

Der Inhalt der vorliegenden Studie ist somit eine Synthese aus Standardwerken der FlieSgewdsser-
Limnologie und wissenschaftlicher Studien, die im Zeitraum 1954 bis Oktober 2006 verdffentlich
wurden. Dartber hinaus wurde ,Craue” Literatur (Berichte, Tagungsbeitrdge, etc.) mit einbezo-
gen, wenn sie zur Verfiigung stand und zum jeweiligen Sachverhalt beitragen konnte. Viele ge-
wadsserokologische Prozesse hdngen entscheidend von dem Fliefgewdssertyp und ihrer
Auspragungen im individuellen Gewadsser ab, so dass fur das 2. und 3. Kapitel vorrangig Studien
verwendet wurden, die an der unteren Spree durchgefiihrt wurden.

Bei der Recherche zu den anthropogenen Belastungen der gewdsserdkologischen Prozesse, der
Hintergrundbelastung der Stadtspree und den Kandlen sowie zu den Belastungen durch die
Mischwasserentlastungen wurde insbesondere die Datenbank ,Web of Science” (ISI — Web of
Knowledge, http://portal.isiknowledge.com) herangezogen. Insgesamt wurden 565 Literaturstellen
in die Studie einbezogen, von denen sich 123 mit Prozessen der urbanen Regenentwdsserung
beschaftigen.
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2 Grundlegende Prozesse des Stoffhaushaltes von FlieRgewassern

2.1 Kohlenstoffhaushalt

Die wichtigste Quelle von natiirlicher organischer Substanz in FlieBgewisser-Okosystemen ist die
Photosynthese, wahrend chemotrophen Lebensformen (die meisten nitrifizierenden Bakterien)
eine untergeordnete Bedeutung zukommt. Die Kohlenstoffkomponenten, in gel6ster und parti-
kuldrer Form vorliegend, werden nach dem Produktionsort unterteilt: autochthone organische
Substanz wurde im Gewasser selbst produziert, wahrend allochthone organische Substanz im
Einzugsgebiet produziert und zum Gewadsser transportiert wurde. Der relative Anteil, den diese
Quellen im Massenbudget einnehmen, hdngt ab von der Flussmorphologie, hydrologischen Be-
dingungen, der aquatisch-terrestrischen Konnektivitit und dem Trophiegrad in stromaufwarts
gelegenen Teilen des Einzugsgebietes (WEBSTER & MEYER, 1997). Generell nimmt der Einfluss der
allochthone Quellen im Langsverlauf eines Fliefgewdssers zunehmend ab und die autochthone
Produktion wird wichtiger (VANNOTE ET AL., 1980). Dies ist von besonderer Bedeutung, da auto-
chthon verglichen mit der allochthon produzierten organischen Substanz generell schneller meta-
bolisierbar ist.

Kohlenstoffverbindungen treten in geloster anorganischer (DIC, Dissolved Inorganic Carbon),
geloster organischer (DOC, Dissolved Organic Carbon) oder in partikuldrer organischer (POC,
Particulate Organic Carbon) Form auf, wobei der geloste Kohlenstoff den Gesamtkohlenstoffgehalt
dominiert (Verhdltnis DIC+DOC : POC ist ca. 10:1, WETZEL, 2001). Die Kohlenstoff-
verbindungen entstammen entweder der autochthonen Primarproduktion (Trophie), der Produk-
tion der heterotrophen Organismen (Saprobie) oder aus allochthonen Quellen. Die allochthonen
Quellen umfassen den seitlichen Zustrom gel6sten organischen Kohlenstoff enthaltenes Wasser,
den Eintrag von partikuldrer organischer Substanz der uferbegleitenden Vegetation und anthropo-
gene Eintrage wie bspw. aus der Mischwasserkanalisation.

Durch den DIC steht der aquatische Kohlenstoffhaushalt mit dem der Atmosphare in Verbindung,
wobei die Kohlenstoffdynamik im Gewdsser im wesentlichen durch das pH-abhédngige Karbonat-
Kohlensduresystem gesteuert wird, das mit den assimilativen und dissimilativen Prozessen der
Photosynthese bzw. Respiration in Wechselwirkung steht. Beim aeroben mikrobiellen Abbau
organischer Substanz wird der Kohlenstoff zu Kohlendioxid (CO,) mineralisiert, wahrend bei
anaerobem Abbau je etwa zur Halfte CO, und Methan entstehen. Das im Wasser geloste CO,
diffundiert teilweise in die Atmosphare und wird - abhdngig vom pH-Wert - teilweise zu Kohlen-
sdure (H,CO,) hydratisiert, die wiederum z.T. zu Hydrogenkarbonat (HCO;) dissoziiert wird. Bei
Anwesenheit von Calcium bildet sich je nach dem CO,-Gehalt des Wassers Calciumkarbonat
(CaCO;) oder Calciumhydrogenkarbonat (Ca(HCO,),). Ist weniger Kohlendioxid vorhanden als ftir
das Karbonat-Kohlensdure-Gleichgewicht benétigt wird, fallt Calciumkarbonat aus, ist mehr Koh-
lendioxid vorhanden, wird Calciumkarbonat wieder gelost. Die Dissoziation der Kohlensdure ist
pH-abhangig und bei pH-Werten zwischen 7 und 10 dominiert das Hydrogenkarbonat, das als
pH-Puffer eine wichtige 6kologische Funktion einnimmt.

Durch die Photosynthese der Primarproduzenten wird DIC in Form von Kohlendioxid dem Was-
ser entzogen und Kalzitfallung verursacht, die wiederum von anderen Formen des DIC (z.B.
Huminstoffe) gechemmt werden kann. Calciumhydrogenkarbonat bleibt also solange in Losung wie



eine bestimmte Menge an freiem Kohlendioxid vorhanden ist. Sinkt die CO,-Konzentration durch
Erwdrmung (gemaB des Henryschen Gesetzes zur Gasloslichkeit im Wasser) fallt Calciumkarbonat
aus. Dies hat in Seen eine verstarkte Sedimentation von Phytoplankton sowie von Phosphat, das
zuvor an Calciumkarbonat gebunden war, zur Folge (KOSCHEL, 1990, 1997).

Unabhdngig vom pH-Wert des Gewadssers ist das Wachstum von phototrophen Organismen
jedoch i.d.R. nicht kohlenstofflimitiert. Eine hohe Sauerstoffiiberséttigung deutet in diesem Zu-
sammenhang auf eine starke Photosynthese hin. Durch Respiration gebildetes Kohlendioxid kann
teilweise wieder von den phototrophen Organismen verbraucht werden, so dass die atmosphdri-
schen Verluste relativ gering sind. Die mit der Photosynthese einhergehende Erhohung des pH-
Wertes hat insbesondere Auswirkungen auf die Ammonium-Dissoziation und wird in Zusammen-
hang mit dem Stickstoffhaushalt diskutiert (siehe Kapitel 2.3).

Eine hohe Primarproduktion des Phytoplanktons und benthischer Algen erhoht auch die auto-
chthone DOC-Konzentration, da sie 2 —5 % des photoassimilierten Kohlenstoffs in geldster Form
in das Wasser abgeben. Die Substanzen des DOC werden ebenso schnell von Bakterien und
Pilzen aufgenommen, wie sie ins Wasser gelangen, zeichnen sich also durch einen hohen Meta-
bolismus aus. Das gilt auch, allerdings in weitaus geringerem Mal%e, fir die toxischen Stoffwech-
selprodukte der Cyanobakterien (Blaualgen), wie das Microcystin.

Den Hauptbestandteil an DOC liefern in erster Linie schwer abbaubare Fulvosduren (sog. Gelb-
stoffe), d.h. der wasserlésliche Anteil von Huminsduren. Diese bestehen meist aus hochpolymeren
Verbindungen, vor allem aus aromatischen und N- und O-haltigen heterozyklischen Ringsystemen
(Benzol, Napthalin bzw. Pyridin, Pyrrol, Indol und Furan) (STEINBERG & MELZER, 1985). Huminstof-
fe, die aus den Hauptgruppen Fulvosduren, Huminsauren und Humine bestehen, sind wichtige
Komplexbildner und Kationenaustauscher.

Die Konzentration von geldsten organischen Stoffen ist i.d.R. um eine GroRenordnung hoher als
die der partikuldren organischen Substanz einschliefSlich der lebenden Organismen (STEINBERG &
STABEL, 1978). Geloste organische Verbindungen, insbesondere Aminosduren, sind Nahrungs- und
Energiequelle fiir heterotrophe Mikroorganismen (CHROST & FAUST, 1983, RAI, 1984, JGRGENSEN
ET AL., 1983, FISCHER ET AL., 2002a) und Algen (JORGENSEN ET AL., 1983, RODHE, 1955). Hu-
minstoffe sind dartiber hinaus als Chelatbildner bedeutend, da sie z.B. die Ausféllung von Eisen
(essentielles Spurenelement fir Algen) verhindern, binden allerdings auch toxisch wirkende Metal-
lionen.

Der POC ist der Kohlenstoff in der partikuldren organischen Substanz (POM, Particulate Organic
Matter), die aus den lebenden und abgestorbenen Organismen sowie ihren Resten und Umwand-
lungsprodukten besteht. Das POM wird in die Fraktionen der feinen organischen Partikel
(< Tmm, FPOM, Fine Particulate Organic Matter) und der groben organischen Partikel (> Tmm,
CPOM, Coarse Particulate Organic Matter) unterschieden (z.B. JOCHEM & GERHARD, 2002). In der
folgenden Beschreibung von Prozessen, die alle Kohlenstoffquellen umfassen, wird von organi-
scher Substanz gesprochen.

Neben der autochthonen Produktion ist der allochthone Eintrag von terrestrischem CPOM wich-
tig, nimmt jedoch vom Oberlauf zum Unterlauf in seiner Bedeutung ab, wohingegen die Bedeu-
tung von FPOM zunimmt (VANNOTE ET AL., 1980). Dem suspendierten oder sedimentierten POM
kommt im Zusammenhang mit der Produktion der Primar- und Sekunddrkonsumenten eine



entscheidende Rolle als Nahrungsquelle und Lebensraum fiir viele benthische und pelagische
FlieRgewadsserorganismen zu.

Der Abbau von POM ist durch

1. die Abgabe I6slicher organischer Stoffe (leaching),
2. mikrobieller Besiedlung und

3. Zerfall in Kompartimente

gekennzeichnet. Leaching spielt beim Stofffluss lediglich eine untergeordnete Rolle (BARLOCHER,
1990, GESSNER, 1991) und vollzieht sich durch Autolyse, bei der Stoffe aus dem molekularen
Verband frei werden und ins Wasser diffundieren kénnen. Die physikalische Zersetzung von frisch
eingebrachtem POM wird durch ausreichende Versorgung mit geléstem Sauerstoff verbessert, was
zu einer schnelleren mikrobiellen Besiedlung fiihrt (MCDIFFETT & JORDAN, 1978). Am mikrobiellen
Abbau des CPOM sind in erster Linie zellulose- und pektinabbauende Fadenpilze (Hyphomyce-
ten) (GESSNER & SCHWOERBEL, 1991, WEYERS & SUBERKROPP, 1996, HIEBER & GESSNER, 2002), an
der des FPOM (iberwiegend heterotrophe Bakterien beteiligt (SAUNDERS, 1980). Durch die mikro-
bielle Besiedlung durch Hyphomyceten und heterotrophe Bakterien wird eine Konditionierung
des partikuldren organischen Materials erreicht, da der Proteingehalt durch die Immobilisierung
von im Wasser gelosten Stickstoff zunimmt (DAVIS & WINTERBORN, 1977, TRISKA ET AL., 1975) und
die Attraktivitat bzw. Nahrungsqualitét fir Zerkleinerer der Makrozoobenthoszénose steigt (KUNZE
& SCHUBERT, 1983, SUBERKROPP, 1998).

Die Nahrungsqualitdt von POM kann abnehmen aufgrund von Uberkonditionierung (ANDERSON &
SEDELL, 1979), oder aber durch Sedimentation von Sestonpartikeln, die zu einer Abnahme der
Sauerstoffkonzentration im Interstitial der organischen Substanz fithren. Die Zerkleinerer zerlegen
das grobpartikuldre zu feinpartikuldrer organischen Substanz und machen es somit auch fiir ande-
re funktionelle Erndhrungstypen des Makrozoobenthos wie Sedimentfresser und Filtrierer sowie
heterotrophen Bakterien verfligbar (GRAFIUS & ANDERSON, 1979, SHORT & MASLIN, 1977), bezie-
hen die Energie jedoch hauptséachlich aus der mikrobiellen Biomasse und weniger aus dem POM
selbst. Welche relativen Anteile Zerkleinerer, Pilze und Bakterien beim Abbau von CPOM ein-
nehmen und welche Faktoren die Dominanzverhdltnisse kontrollieren ist derzeit noch nicht
hinreichend geklart (HIEBER & GESSNER, 2002).

2.2 Der mikrobielle Kohlenstoffmetabolismus in Fliegewassern

Im Hinblick auf die Stoffstrome stellen das von stromauf gelegenen Abschnitten herantransportier-
te allochthone POM und die Primarproduktion die wichtigsten Energiequellen dar (VANNOTE ET
AL., 1980, NAIMAN ET AL., 1987). Der biogeochemische Stoffkreislauf vollzieht sich im FlieRgewas-
ser in Stoffspiralen, da der Stoffmetabolismus als Kreislauf tiber alle trophischen Ebenen ausge-
pragt ist und zusatzlich dem Transport der flieRenden Welle unterliegt (vgl. Kapitel 2.7).

Die einfache Vorstellung eines Kreislaufs (Recyclings) von Kohlenstoff und Néhrstoffen tber eine
lineare Nahrungskette wird durch das Konzept des Microbial Loop (mikrobielle Schleife) erwei-
tert (AZAM ET AL., 1983). Dieses Konzept beschreibt, dass die heterotrophen Bakterien nicht nur
POM mineralisieren und den Primdrproduzenten zuganglich machen, sondern dass sie dariiber
hinaus auch selbst geléste organische Kohlenstoffverbindungen in partikuldre organische Biomasse
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umwandeln und diese somit direkt oder indirekt allen heterotrophen Konsumenten nutzbar
machen (z.B. LOCK ET AL., 1984).

So werden Bakterienzellen insbesondere von Protozoen und spezialisierten Nematoden aufge-
nommen, von Radertierchen (Rotatoria, Rotifera) und Muscheln (Bivalvia) aktiv filtriert sowie auch
durch Biofilm (Periphyton) aufnehmende Weidegdnger und detritivoren Organismen wie Oligo-
chaeten konsumiert (FENCHEL, 1980, MONTAGNA, 1995).

Somit erhéht der Transfer der aus Detritus gewonnenen Energie in hohere trophische Ebenen die
Produktivitat des Makrozoobenthos- und der Fischzonose beachtlich. Die phototroph produzierte
Biomasse erhoht wiederum die zur Verfiigung stehende Menge an POM und beeinflusst die
heterotrophe Produktion eines Gewdssers. Die damit angesprochene wechselseitige Abhangigkeit
von Trophie und Saprobie wird unten ausfihrlicher behandelt (Kapitel 2.4). Abbau, Mineralisie-
rung und die tempordrer Retention in Biomasse eingetragener organischer Substanzen kénnen
eine effektive Selbstreinigung bewirken, also eine fliefgewdsserinterne Reduzierung der Stoff-
frachten. Da der Kohlenstofffluss im Wesentlichen von der bakteriellen Aktivitat initiiert wird, wird
die Rolle des Biofilms und der mikrobielle Kohlenstoffmetabolismus im Folgenden detailliert
beschrieben.

Die heterotrophen Mikroorganismen des Biofilms insbesondere Bakterien, sind quantitativ die
wichtigsten Primdrkonsumenten von organischem Kohlenstoff (DOC, POC). Der Biofilm besteht
neben Bakterien aus Pilzen und Algen, eingebettet in eine Polysaccharid-Matrix (LOCK, 1993), die
effektiv mit dem vorbeistromenden Wasser interagiert. Diese Matrix verbessert die Immobilisie-
rung von DOC und FPOM durch Adsorption und damit die Versorgung der Mikroorganismen
(WETZEL, 2001).

Weiterhin kann Bioturbation den Transfer organischen Kohlenstoffs in den Biofilm erhéhen (ALLER
& ALLER, 1992, BAK ET AL., 1995). Makromolekile des POM werden von extrazelluldren Enzym-
systemen hydrolysiert, bevor sie von den Mikroorganismen aufgenommen werden (z.B. FISCHER,
2002, WILCZEK ET AL., 2005). Neben dem Enzymsystem der Dehydrogenase, deren Enzyme orga-
nische Substanzen oxidiert, ist u.a. auch die Phosphatase am initialen Abbau beteiligt. Dieser
bakterielle Metabolismus ist ein sehr bedeutender Schritt zur Verzégerung des organischen Koh-
lenstoffexports (= tempordre Retention), verbessert damit folglich die Nahrstoffverfiigbarkeit im
FlieBgewdsser als Ganzes (MARXSEN, 1988, MEYER, 1990, HALL, 1995).

Daher ist der Groliteil der mikrobiellen Biomasse im epilithischen Biofilm benthischer, hyporhei-
scher und wasserfiihrender Sedimente lokalisiert (WUHRMANN, 1972, KASIMIR, 1990), wahrend im
Freiwasser nur eine geringe Produktion auftritt. Von Bedeutung ist insbesondere der Substratkon-
takt, wobei in durchstromten Sedimentkérpern der Kontakt zwischen festen Oberflichen und
freiem Wasser besonders ausgepragt ist. Daher kommt den Sedimenten und der Uferzone von
FlieBgewdssern eine tiberdurchschnittliche Bedeutung fiir den Stoffmetabolismus zu (PUSCH ET AL.,
1998).

Auch fiir die Miiggelspree konnte dies bestitigt werden: Die volumenspezifische Bakterienpro-
duktion an der Sedimentoberflaiche war 200 — 1000-fach hoher (1,9 - 8,1 pg C cm™) und in den
ersten 2 cm der Sohlsedimente 17 — 35 hoher (bei T m Wassertiefe) als die Produktion im Frei-
wasser (FISCHER & PUSCH, 2001). Die bakterielle Kohlenstoffproduktion im Freiwasser betrug 0,9 —
3,9 ng C ml" h™" und war damit vergleichbar mit denen der europdischen Tieflandflisse Meuse



und Seine (SERVAIS, 1989, SERVAIS & GARNIER, 1993). In gut durchstromten Sedimenten, die durch
eine hohe hydraulische Leitfahigkeit charakterisiert sind, setzte sich die hohe Produktion auch in
tieferen Sedimentschichten bis in 20 cm fort, wahrend in geschichtetem, festen Sand nur in den
obersten 2 cm eine nennenswerte Bakterienproduktion festgestellt werden konnte (FISCHER,
2000).

Zustrom von Wasser fordert also die bakterielle Aktivitit und den Kohlenstoffmetabolismus. Es ist
anzunehmen, dass das Grazing von Protozoen die Bakterienbiomasse nicht limitiert, jedoch
wesentlich zum Biomassenmetabolismus beitrdgt (FISCHER & PuUsCH, 2001). Die Verteilung der
Protozoen (Flagellaten, Ciliaten) in den Sedimenten der Spree war vor allem vom Sauerstoffgehalt
des Interstitialwassers, der Belichtung, den Gehalten an Feinsediment und partikuldrer organischer
Substanz sowie den Bakterienabundanzen (als Futterorganismen) abhangig (GUCKER, 2001). Des
Weiteren war die bakterielle Aktivitdt positiv mit der Gesamtmenge und der Qualitét (insbesonde-
re ein niedriges C/N-Verhdltnis) der partikuldren organischen Substanz korreliert (FISCHER &
PuscH, 2001).

Auf jeden Fall kann davon ausgegangen werden, dass die sedimentblirtige bakterielle Produktion
im Wesentlichen von der Temperatur, dem Sauerstoffangebot und der Menge und Qualitit der
organischen Substanz abhangt (SANDER & KALFF, 1993, FINDLAY & SOBCZAK, 2000, FISCHER, 2000).
Dariiber hinaus wird die Intensitit des mikrobiellen Metabolismus (Produktion und Respiration)
direkt von dem Grad der Substrat- bzw. Habitatheterogenitdt gesteuert (CARDINALE ET AL., 2002,
WILCZEK ET AL., 2004). Die Substratheterogenitdt und Flussmorphologie sind in diesem Zusam-
menhang von herausragender Bedeutung, da sie das Verhdltnis der durch Biofilm besiedelbaren
Substratoberfliche zum Wasservolumen bestimmen (FISCHER ET AL., 2003, 2005).

Die in den Sedimenten der Miiggelspree festgestellte Bakterienproduktion war hoch (10 — 20-mal
hoher) im Vergleich zum Fluss Ogeechee in Georgia (USA), einem charakteristischen Schwarzwas-
serfluss mit hohen Huminstoffkonzentrationen (FINDLAY ET AL., 1986, MEYER, 1988, FISCHER ET AL.,
2002b). Die Bakterienproduktion ist i.d.R. rdumlich und zeitlich sehr variabel und war im Fluss
Ogeechee primdr von dem Sedimentgehalt an organischen Kohlenstoff abhdngig und tibertraf
sogar die Primdrproduktion (FINDLAY ET AL., 1986). Kurzfristige extreme Schwankungen in der
Gesamtbakteriendichte konnen relativ haufig auftreten, was auch fiir unbelastete FlieRgewasser
(MARXEN, 1980) gilt. Die wesentlich hohere Bakterienproduktion in der Miiggelspree weist dem-
zufolge auf die Bedeutung der hohen autochthonen Primarproduktion hin, die das Angebot an
allochthoner organischer Substanz stark vergrofSert.

FISCHER & PUSCH (2001) kalkulierten unter der Annahme einer Kohlenstoffassimilationseffizienz
von 30 % (BENNER ET AL., 1988) die bakterielle Gesamtrespirationsrate, um diese einer gemesse-
nen Gesamtrespiration der Biozonose (BOHME, 1994) und den geschatzten Kohlenstofffliissen aus
Studien anderer Autoren gegeniiberzustellen. Diese Zusammenstellung gibt Einblicke in das
Kohlenstoffbudget der 6,6 km langen untersuchten FlieRstrecke der Miiggelspree. Es wurde keine
Netto-Akkumulation von organischer Substanz beobachtet (FISCHER & PUSCH, 2001), obwohl eine
effektive Retention des organischen Kohlenstoffs fiir die Muggelspree dokumentiert ist (WANNER &
PUSCH, 2001).

Da die kumulierten Kohlenstoffquellen in derselben GréBenordnung liegen wie die gemessene
(BOHME, 1994) oder kalkulierte (FISCHER & PUSCH, 2001) bakterielle Respiration, lasst sich daraus
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schlussfolgern, dass die organische Substanz effizient umgesetzt wird und deren jahrliches Ange-
bot im Gleichgewicht mit dem bakteriellen Metabolismus steht. Somit Gberwogen sogar in der
phytoplankton-dominierten Spree heterotrophe Stoffumsetzungen, die dominiert waren von der
Aktivitdt benthischer heterotropher Bakterien.

Die Respiration benthischer Organismen hoéherer trophischer Ebenen (z.B. das Makrozoobenthos)
ist in diesem Zusammenhang zu vernachlassigen (PUSCH & SCHWOERBEL, 1994).

Die beteiligten Prozesse, die die Selbstreinigungskapazitit des Gewdssers bestimmen, variieren
dabei im Jahresverlauf, da das Angebot an organischer Substanz schwankt und die bakterielle
Aktivitat (WOLF ET AL., 1991), die Bakterien-Ingestionsrate der Protozoen, die Autolyse von Bakte-
rien und Pilzen (RHEINHEIMER, 1985) sowie die Stoffmetabolismusraten von Organismen hoherer
trophischer Ebenen (ALLAN, 1995) bei htheren Temperaturen zunehmen.

2.3  Nabhrstoffhaushalt

Unter den Nahrstoffen sind vor allem Phosphor (P) und Stickstoff (N) wichtig. Phosphor liegt stets
als anorganisch geldster reaktiver Phosphor (SRP, Soluble Reactive Phosphorus, PO,”, HPO,”,
H,PO,’, im Weiteren zusammengefasst als SRP), organisch geldstes und organisch gebundenes
Phosphat (Organismen, POM) vor. Stickstoff kommt in seiner anorganischen Form als Nitrat (NO;-
N), Nitrit (NO,-N) und Ammonium (NH,-N), organisch als Zwischenstufen des mikrobiellen Prote-
inabbaus, als Exkretionsprodukt tierischer Konsumenten sowie in freien Verbindungen (z.B. Ami-
nosauren, Enzyme etc.) vor.

Da anorganische Phosphorverbindungen natiirlicherweise nur sehr geringe Konzentrationen im
Gewasser aufweisen, wirkt Phosphor als essentieller Nahrstoff fiir Primarproduzenten haufiger als
Stickstoff produktionslimitierend. Die geogenen Hintergundkonzentrationen der Nahrstoffe wer-
den in Mitteleuropa vor allem durch atmospharische Deposition sowie diffuse und punktuelle
Eintrage aus landwirtschaftlicher, urbaner und industrieller Nutzung der Einzugsgebiete erhoht.

In den Zufliissen nach Berlin Gberwiegen die diffusen Eintrdge, die zum grofSten Teil Gber den
Grundwasserpfad in die Gewdsser gelangen. Da Nitrat im Gegensatz zum Phosphor und Ammo-
nium schlecht sorptiv gebunden wird, ist oftmals eine erhohte Nitratkonzentration bei relativ
konstanten Konzentrationen an geldéstem Phosphor (vor allem SRP) zu beobachten. Dies ist von
einer starken Phosphorretention durch Sedimentation und Bindung am aeroben Sediment verur-
sacht, wobei dessen Verbleib von Reduktions- und Oxidationsprozessen abhangt (MORTIMER,
1941, 1942), da Phosphat Verbindungen mit Eisen, Aluminium und Mangan eingeht.

So ist bspw. der Phosphor in den Sedimenten des Miiggelsees iberwiegend an Eisen- und Man-
ganoxiden und —hydroxiden gebunden (KOZERSKI ET AL., 1999). Anaerobe Verhdltnisse fiihren zu
einer verstdrkten Phosphorfreisetzung, wobei bereits Unterschreitungen von 2 mg | als kritisch
angesehen werden und die Phosphorfreisetzung mit dem Sulfatangebot steigt, da das an Eisen
(Fe’*) gebundene Phosphat durch mikrobielle Sulfatreduktion freigesetzt wird (OHLE, 1954,
CARACO ET AL., 1993). Dies betrifft im Wesentlichen nur den anorganischen Phosphor, wobei der
organisch gebundene Phosphor des Sediments eine sehr stabile Phosphorfraktion darstellt
(TESSENOW, 1975). Andererseits konnen hohe Konzentrationen an Nitrat der Phosphorfreisetzung
entgegenwirken, da es ein ausreichend hohes Redoxpotential bewirkt (KOZERSKI, ET AL., 1999).
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Die wesentlichen Prozesse der Phosphorbindung und -akkumulation im Sediment sind in Fluss-
Seen-Systemen des Tieflandes zwischen See und aufgestauten FlieRabschnitten vergleichbar (SELIG
& SCHLUNGBAUM, 2002).

Die wichtigsten Quellen fiir den Stickstoffhaushalt der FlieBgewasser sind der allochthone Eintrag,
meist als Nitrat, und das aus dem Proteinabbau stammende Ammonium. Der Metabolismus der
Stickstoffverbindungen hédngt zum einen von Mikroorganismen wie Nitrosomonas ab, die das
Ammonium zu Nitrit oxidieren, das von Nitratbakterien wie Nitrobacter winogradskyi weiter zu
Nitrat oxidiert wird (Nitrifikation). Da der Energiegewinn relativ gering ist, ist die Generationszeit
dieser Bakterien mit 10 — 20 Stunden relativ lang (KNOWLES ET AL., 1965). Im Vergleich zu hete-
rotrophen Bakterien haben Nitrifikanten kleinere Wachstumsraten (BILLEN, 1991).

Die Oxidation der Stickstoffverbindungen benétigt also eine viel langere Zeit als die der leicht
metabolisierbaren Kohlenstoffverbindungen, so dass Kohlenstoff- und Stickstoffoxidation zeitlich
wie rdumlich getrennt voneinander auftreten kénnen. Dennoch kann die Nitrifikation sogar bis zu
60 % des gesamten Sauerstoffbedarfs einnehmen (KARBE, 1972); sie ist deshalb nicht selten die
Ursache von Fischsterben.

Da das Wachstumsoptimum der nitrifizierenden Bakterien bei 30°C liegt und sich die Generati-
onszeiten mit abnehmender Temperatur stark verldngern, ist die potentielle Nitrifikationskapazitat
im Sommer maximal. Mangel an Sauerstoff setzt die Nitrifikation herblich herab, da diese Ammo-
nium- und Nitritoxidanten streng aerob sind. Die Nitrifikation verhindert die Anreicherung des
standig im Gewadsser beim Abbau freiwerdenden Ammoniums, wird aber bei einer Sauerstoffkon-
zentration unter 0,9 mg I'" gehemmt (SCHOBERL & ENGEL, 1964, KARBE, 1972).

Liegen anaerobe Bedingungen im Sediment vor, kommt es zur Nitratammonifikation von Nitrat
zu Ammonium (z.B. bei Bacillus, Stimmen von Aerobacter und Escherichia coli) oder zur Denitri-
fikation des Nitrats zu elementaren Stickstoff durch Pseudomonaceen wie z.B. Nitrococcus und
Thiobacillus denitrificans. Auch wenn die Denitrifikation hauptsachlich im anaeroben Bereich
stattfindet, ist nicht auszuschliefen, dass auch bei Anwesenheit von Sauerstoff in Mikrozonen
schon Denitrifikationsprozesse der fakultativ anaeroben Bakterien ablaufen. Bei hohem sediment-
birtigen Sauerstoffbedarf, kann Denitrifikation bereits bei Sauerstoffkonzentrationen im Freiwas-
ser von 6 — 8 mg I auftreten (KOIKE & HATTORI, 1978).

PAINTER (1970) schdtzte den Anteil an Sauerstoff, der durch Denitrifikation freigesetzt wird und —
wie in einigen Abschnitten der Themse — zur Oxidation der Kohlenstoffverbindungen dient, auf
25 %. Die Denitrifikation steigt nach Untersuchungen von NAKAJIMA (1981) mit der Temperatur
und den Nitratkonzentrationen an, erreichte aber bei 20 mg NO;-N | ein Plateau. Die Hauptver-
luste an Stickstoff im Flusssediment sind oft auf die Denitrifikation bzw. Nitratatmung zuriickzu-
fahren.

Des Weiteren stellt, neben der Denitrifikation die Anammox-Reaktion eine bedeutende Stick-
stoffsenke dar (z.B. JETTEN ET AL., 1998). Diese anaerobe Ammoniak-Oxidation wurde erstmals in
den 1980er Jahren in einer Abwasseraufbereitungsanlage in Delft (Niederlande) beobachtet.
Dabei wird Ammoniak mit Nitrit unter anaeroben Bedingungen von den Bakterien Brocadia
anammoxidans, Kuenenia stuttgartiensis und Scalindua sorokinii zu molekularem Stickstoff umge-
setzt. Wahrend erstere im Stilwasser der Binnengewadsser leben, ist Scalindua ein Meeresbewoh-
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ner. Die Forschungsergebnisse zur Anamoxidation widerlegen die bisherigen Vermutungen, dass
die Denitrifikation fiir die Freisetzung von Stickstoff alleine verantwortlich ist.

Die Entdeckung der anaeroben Ammoniak-Oxidation hat somit weit reichende Konsequenzen fir
das wissenschaftliche Verstandnis des Stickstoffkreislaufs (siehe Abbidung 1).

Nach einem vollstandigen Proteinabbau der organischen Substanz durch eine hohe Selbstreini-
gungsleistung liegt der Stickstoff vorwiegend als Nitrat-N vor. Auch wenn das Zwischenprodukt
Nitrit durch eine hohe mikrobielle Aktivitdt i.d.R. nur in geringen Konzentrationen vorliegt, kon-
nen bei stoRartig auftretenden allochthonen Eintrdgen zwei Nitrit-Maxima durch Nitrifikation und
Nitratammonifikation auftreten. Die beteiligten Bakterien verwenden die dabei gewonnene Ener-
gie fir die Assimilation von CO, als Kohlenstoffquelle. Optimale Bedingungen fiir die Nitrifikation
im Gewadsser sind daher eine ausreichende Versorgung mit geléstem Sauerstoff, gute Pufferung
durch Calciumhydrogenkarbonat und ausreichende Ammoniumversorgung.

Das Recycling des Stickstoffs findet wie oben fiir den Kohlenstoff beschrieben vornehmlich in der
Polysaccharid-Matrix des Biofilms statt, wobei die Polysaccharid-Matrix als wichtigste Kohlenstoff-
reserve wahrend niedriger Nahrstoffbedingungen fungieren kann (FREEMAN & LOCK, 1995). Die
durch die Ndhrstoffanreicherung geférderten Cyanobakterien sind dartber hinaus auch in der
Lage, atmosphdrischen molekularen Stickstoff in- Ammonium und Aminosauren umzuwandeln
(PETERSON & GRIMM, 1992). Der Biofilm kann auflerdem als Senke fir anorganische Nahrstoffe
wirken, da es die Abgabe ins Wasser verzogern (WETZEL, 1996).

Ist die Nitrifikationskapazitat des Gewdssers geringer als die Zufuhr und Konzentration an Ammo-
nium es erfordern, bleibt die Ammoniumkonzentration erhéht. Zusatzlich tragen organisch ange-
reicherte Sedimente als Ammoniumquelle zu erhéhten Ammoniumkonzentrationen bei (z.B.
KOIKE & HATTORI, 1978). Die 6kotoxikologische Wirkung erhthter Ammoniumkonzentrationen
ergibt sich hauptsachlich aus der Wirkung seiner toxischen nichtionisierten Form, dem Ammoniak
(NH,).

Dessen Anteil am Gesamtammonium ist sowohl stark vom pH-Wert als auch von der Wassertem-
peratur abhangig (EMERSON ET AL., 1975). Das Dissoziationsgleichgewicht zwischen Ammonium
und Ammoniak fiihrt bei einer Wassertemperatur von 25°C und einem pH-Wert von > 8,5 zu
einem Verhdltnis zwischen Ammoniak und Ammonium von ca. 25 : 75. Das Auftreten toxischer
Belastungen von Fischen und Makrozoobenthos durch erhohte Ammoniakkonzentrationen féllt
also oft zeitlich wie rdaumlich mit einem starken Sauerstoffdefizit zusammen, da der Bedarf an
gelostem Sauerstoff fiir die mikrobielle Nitrifikation und den Abbau der organischen Substanz
bereits erhoht ist.

In mallig ammoniumbelasteten Gewdssern hdngt die potentielle Ammoniumtoxizitdt insbesondere
mit der Eutrophierung zusammen, da erst mit einer verstarkten Photosyntheseleistung héhere pH-
Werte auftreten, die folglich den Anteil von Ammoniak am Gesamtammonium erh6hen. In Folge
starker Photosynthese nimmt insbesondere bei hohen Wassertemperaturen der Anteil des freien
Ammoniaks zu.
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Main N-cycle transforlifnations
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Abb. 1: Die wichtigsten Prozesse im Stickstoffkreislauf. Aus BORCHARDT (2001).

2.4  Trophie und Saprobie

Die Trophie beschreibt die Biomasseproduktion der autotrophen Organismen, vor allem Pflanzen
(z.B. ELSTER, 1958, OHLE, 1952), und die Saprobie den Biomasseabbau durch heterotrophe Orga-
nismen, also Bakterien, Pilze und Tiere (CASPERS, 1966). Beide Schlisselprozesse stehen lber die
Kohlenstoff- und Nahrstoffflisse in Wechselwirkung. Ob sich bei Stoffeintragen zuerst die Trophie
oder Saprobie erhéht, hiangt davon ab, ob die in das Gewadsser eingetragenen Néhrstoffe orga-
nisch gebunden oder in anorganischer Form vorliegen.

Erhohte Konzentrationen anorganischer Nahrstoffe steigern die Trophie, wobei aufgrund der
Komplementaritdit von Trophie und Saprobie im Verlauf der Eutrophierung spater auch die
Saprobie zunimmt (Sekundarverschmutzung) und sich wieder ein Gleichgewicht beider Grofen
einstellt, jedoch auf einem hoheren Niveau der Stoffumsetzungen. Die Zufuhr von organischen
Stoffen fordert zuerst die Saprobie, wobei bei der Mineralisierung der organischen Substanz
anorganische Nahrstoffe freigesetzt werden und somit wiederum die Primdrproduktion gefordert
wird.

Die an der Trophie eines Fliefgewdssers generell beteiligten Organismen sind das Phytoplankton,
die benthischen Algen des Biofilms und die Makrophyten, wobei deren relativer Anteil an der
Gesamtprimdrproduktion eines Gewdssers sehr unterschiedlich sein kann. Wie bereits angespro-
chen, ist die Primarproduktion i.d.R. nicht kohlenstofflimitiert. Dennoch kann die Primarproduk-
tion in leicht sauren Flussen, in denen vorrangig Kohlendioxid vorliegt, wesentlich héher sein, als
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in karbonatreichen Fliissen, da Kohlendioxid von Pflanzen leichter aufgenommen werden kann
(HILL & WEBSTER, 1982).

Bei ausreichender Phosphorversorgung ist die Produktion des Phytoplanktons daher eher durch
den Durchfluss und die Wasserverweilzeit, die Turbulenz und die Stdrke der euphotischen Zone
bzw. der Triibung abhdngig (Friedrich & Viehweg, 1984).

LOHR (1985) fasst diesen Faktorenkomplex fiir das Phytoplankton der Flusse in folgenden Punkten
zusammen:

1. Sichttiefe (Schweb- und Triibstofftransport, Extinktion),
2. Turbulenz in der Vertikalen/Verweilzeit der Algen in der euphotischen Zone,

3. Wasseraufenthaltszeit und Durchflusserhdhung durch Zuflisse.

Auch die Temperatur wirkt direkt auf die Primdrproduktion. Generell wird mit sinkender Tempe-
ratur die Lichtsdttigung der Photosynthese bereits bei geringeren Lichtintensititen erreicht. Im
Allgemeinen werden mit zunehmender Temperatur bei einzelligen Algen die Generationszeiten
kirzer. Beispielsweise betrugen die Generationszeiten von Kieselalgen (Diatomeen), Blau- und
Griinalgen (Chlorophyta) im Fluss Waikato (Neuseeland) bei 23°C 0,9 — 2 Tage, bei 16°C jedoch
3,6 Tage (LAM, 1979). Da die lonenaufnahme im flieBenden Wasser erleichtert ist, kbnnen Algen
eine grofere Menge an Nahrstoffen aufnehmen, wobei auch die Biomassenproduktion der Algen
steigt (SPERLING & GRUNEWALD, 1969). Erhohte Nitrat- und Ammoniumkonzentrationen bewirken
eine Produktionssteigerung nur in dem Fall, wenn Phosphor nicht limitierend vorliegt (STOCKNER
& SHORTREED, 1978).

Hinsichtlich der Algenphysiologie ist also das N/P-Verhdltnis entscheidend fiir die Primarprodukti-
on. Die Phosphoraufnahme unterliegt tageszeitlichen Schwankungen und ist mit dem Teilungs-
und Wachstumsrhythmus und der Lichteinstrahlung korreliert (CZERNIN-CHUDENITZ, 1966). Des
Weiteren kommen insbesondere in POM-Akkumulationen auch N-heterotrophe Algen vor, die
z.B. geléste Aminosduren aufnehmen kénnen (CHOLNOCKY, 1960). Fir die Produktionsleistung
der Kieselalgen ist dariiber hinaus die Siliziumkonzentration bedeutend. Primarproduzenten
nehmen auch Sulfate auf, was zu einer erheblichen Sulfateliminierung in Fliefgewdssern fiihren
kann (JORGA & WEISE, 1979b).

Viele Metalle fordern als essentielle Nahrstoffe (Calcium, Kalium, Magnesium, Eisen) die Photo-
synthese, konnen jedoch auch hemmend wirken (z.B. Cu, Zn). Verluste des Phytoplanktons
gehen neben der natiirlichen Mortalitat und der Sedimentation insbesondere auf Grazingverluste
durch das Zooplankton und das Makrozoobenthos zurtick. Die durch die Filtrationstatigkeit der
Makrozoobenthosorganismen verursachte benthisch-pelagische Kopplung wird im Kapitel 2.7
diskutiert.

Die Entwicklung des Zooplanktons ist in Flissen generell zeitlimitiert. Daher sind nur Zooplank-
tonarten mit hohen potentiellen Wachstumsraten und kurzen Generationszeiten in der Lage sich
zu entwickeln (WALz, 1995). Da Rédertierchen generell kiirzere Generationszeiten (ca. 3 Tage)
aufweisen als Blattfusskrebse (Cladocera) und RuderfuSkrebse (Copepoda) (mindestens 8 — 14
Tage) (PORTER ET AL., 1983), ist die Dominanz von Radertierchen und Protozoen typisch fiir viele
durchflossene Staubecken und grole Fliisse (PACE ET AL., 1992, VAN DIJK & VAN ZANTEN, 1995).
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Mit steigender Wasserverweilzeit kénnen sich die Dominanzverhdltnisse jedoch zu Gunsten des
Crustaceenplanktons verschieben (WALZ ET AL., 2002). Im Miiggelsee dezimiert das Grazing des
Zooplanktons insbesondere die Biomasse der Kieselalgenmassenentwicklung im Frihjahr (KOHLER
& WALz, 2002). Dabei ist zu beachten, dass das Crustaceenplankton, das das Phytoplankton
effektiv filtriert, einem groferen Frassdruck durch Friedfische unterliegt, als die Radertierchen
(ARNDT ET AL., 1993). In der Stadtspree unterhalb des Zusammenflusses von Dahme und Spree bis
zur Miindung in die Havel war jedoch die Zooplanktonzénose der oberhalb liegenden Durch-
flussseen auf wenige Arten reduziert. Grollere Blattfusskrebse traten nur noch vereinzelt auf, da
i.d.R. die Wasseraufenthaltszeit zu kurz war. Die Radertierchen dominierten hier wieder das
Zooplankton und wurden durch Massenentwicklungen weniger Arten (Keratella cochlearis,
Asplanchna priodonta) charakterisiert, deren Dominanz u.U. auf episodische Einleitungen von
Regenwasser zurtickzufiihren ist (WALZ ET AL., 2002). Da Rédertierchen im Vergleich zum Crusta-
ceenplankton weniger effektiv das Phytoplankton filtrieren und das Zooplankton generell einen
geringen Frassdruck auf filamentdse Algen ausiibt, sind die Frassverluste des Phytoplanktons der
Stadtspree wahrscheinlich gering. Neben dem Zooplankton tiben auch die pelagischen Larven der
Dreikantmuschel Dreissena polymorpha einen Frassdruck auf das Phytoplankton aus (MACISAAC ET
AL., 1992) und tragen wédhrend der Sommermonate zu Phytoplanktonverlusten bei.

Die an der Saprobie eines FlieSgewdssers generell beteiligten Organismen sind die heterotrophen
Mikroorganismen (Bakterien, Pilze), das Mikro-, Meio- und Makrozoobenthos sowie die Fischfau-
na. Wie bei der Primdrproduktion bestimmen, neben der Nahrstoffversorgung die Wachstumsra-
ten, Generationszeiten und die Mortalitit entscheidend die Sekundarproduktion. Durch die
Zufuhr von organischen Substanzen ins Gewdsser werden die Nahrungsverhdltnisse fiir die hete-
rotrophen Organismen verbessert und das Verhdltnis von Trophie zu Saprobie zugunsten der
Saprobie verschoben. Mit dieser Adaptation der Biozonose, die sich auf eine gesteigerte Abbau-
leistung einstellt, beginnt der Prozess der Selbstreinigung.

Mit zunehmender Anreicherung von mineralisierten anorganischen Nahrstoffen nimmt die Inten-
sitat der Primdrproduktion zu, so dass sich ein Gleichgewicht zwischen heterotrophen und au-
totrophen Prozessen einstellt. Diese Wechselwirkung von Saprobie und Trophie erginzt die
eigentliche Selbstreinigung, unter der man den mikrobiellen Abbau von organischer Substanz und
der resultierenden Elimination organischen Kohlenstoffs sowie die Freisetzung von Pflanzennéhr-
stoffen in organisch belasteten FlieSgewdssern versteht (HYNES, 1974). Das Ausmafs der Sapro-
biesteigerung hangt vom organischen Gehalt und der Abbaubarkeit der zugefiihrten Stoffe ab.

Die Selbstreinigung wird von zeitlich aufeinander folgenden Populationssukzessionen verschie-
dener Organismen getragen, deren Biomasse jeweils von den Nahrstoffen bzw. der Biomasse und
dem Metabolismus der vorausgehenden bestimmt wird. Die eigentliche Abbauleistung fiihren
Pilze und Bakterien durch, wobei zuerst kohlenhydratabbauende, folgend proteinzersetzende und
zuletzt, bei ausreichender Sauerstoffversorgung nitrifizierende Bakterien beteiligt sind. Die jeweili-
ge Biomasse und mikrobielle Produktion steht lokal betrachtet im stationdren Gleichgewicht zur
Nahrstoffsituation.

Das Verhiltnis von Trophie und Saprobie schwankt natirlicherweise im Jahresverlauf, zum
anderen aber in Abhdngigkeit von Abwassereinleitungen stark (COLE, 1973). Ist das Gewdsser mit
der Menge an zugefiihrten organischen Nahrstoffen tiberlastet, kann der aerobe bakterielle Abbau
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des Detritus zu einem vollstindigen Verbrauch des gelésten Sauerstoffs fithren, sodass der Detritus
nur noch von anaeroben heterotrophen Destruenten abgebaut werden kann.

Hierbei entstehen Ammoniak, Methan und Schwefelwasserstoff, welche Zellgifte darstellen. Die
bakterielle Methanproduktion ist in vielen Flissen sehr gering, kann jedoch in Stauhaltungen
beachtliche Grofenordnungen annehmen (z.B. in der Saar, ZAIss ET AL., 1979), wobei grol’e
Mengen bereits wieder im Sediment oxidiert werden (BERGER & HEYER, 1989).

Da der anaerobe Abbau wesentlich langsamer ablduft als der aerobe, kann es im Weiteren zur
Akkumulation von Faulschlamm kommen. Die Sauerstoffarmut im Sediment verursacht auferdem
eine Reduktion von dreiwertigem (Fe’*) zu zweiwertigem Eisen (Fe**). Vorher an Fe’* gebunde-
nes Phosphat (PO,*) wird dadurch freigesetzt und tragt als Nahrstoff zusitzlich zur Eutrophierung
bei.

In Flssen stellen weniger die benthischen Algen, als vielmehr das Phytoplankton oder Makrophy-
ten die wichtigsten Produzenten von autochthoner Biomasse dar und bestimmen somit die
Trophie. Ob die Biomasse des Phytoplanktons oder der benthischen Algen die Primarproduktion
dominiert, hangt entscheidend vom Lichtklima und damit von der Tribung und der Wassertiefe
ab, da beide Faktoren das AusmalS der euphotischen Zone bestimmen.

In der Miggelspree war in den vergangenen Jahren der Chlorophyll-a Gehalt pro Volumeneinheit
(genutzt als Biomassendquivalent) der benthischen Algen beinahe 4-mal so grol$, wie der des
Phytoplanktons im Freiwasser und demnach die benthischen Algen entscheidender fiir die
Trophie. Die saisonale Dynamik des benthischen Biofilms wurde in verschiedenen Substraten
durch verschiedene Faktoren gesteuert. So war die zeitliche Variabilitit der benthischen Algen-
biomasse auf lagestabilen Sand wahrscheinlich vom Lichtregime und dem Nitratangebot, auf
Treibsand und Schlamm vom Durchfluss und auf Hartsubstraten vom Grazing durch Makrozoo-
benthos abhédngig (WERNER & KOHLER, 2005).

Grazing des Biofilms durch héhere benthischen Organismen spielt bei den Abbauprozessen eine
unbedeutende Rolle, da ausschlieflich Protozoen die Bakteriendichte durch Frals geringfiigig
dezimieren konnen. Es sei jedoch darauf hingewiesen, dass insbesondere auf Hartsubstraten die
Grazing-Aktivitdt von Weidegdngern des Makrozoobenthos den Aufwuchs des epilithischen Bio-
film kontrollieren kann. Eine Untersuchung an einem schnellfliefenden kleinen TieflandflieRge-
wdsser mit intakter Ufervegetation in Danemark zeigte, dass der Biomassenaufbau vom Biofilm
nicht durch das Angebot an Phosphor, jedoch durch hohe Individuendichten (900 — 6000 Indivi-
duen m?) der Flussnapfschnecke Ancylus fluviatilis (Gastropoda) kontrolliert wurde (KELDSEN,
1996). Durch das Abweiden des Biofilms nimmt diese Schnecke auch die in ihm lebenden Bakte-
rien auf, und hat somit u.U. auch einen dezimierenden Einfluss auf heterotrophe Destruenten
und nitrifizierende Bakterienpopulationen.

Die Verbreitung einzelner sich als Weidegdnger erndhrender Makrozoobenthosarten kann von
der Verfuigbarkeit bestimmter Algenarten des Biofilms abhdngen, wie eine Studie von SHELDON &
WALKER (1997) am Tieflandfluss Murray (Stid-Australien) zeigte. So hing die Verbreitung von
Vorderkiemerschnecken (z.B. Notopala sp.) von der Zusammensetzung des Biofilms ab. Anderer-
seits reduzierte die selektive Nahrungsaufnahme des Flusskrebses Paratya australiensis (Decapoda)
die Biomasse von Cyanobakterien und Kieselalgen und férderte damit das Wachstum von Griinal-
gen.
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2.5 Sauerstoffhaushalt

Der Sauerstoffhaushalt eines Gewdssers wird durch den atmospharischen Gasaustausch und den
Grundwasseraustausch, durch die Photosynthese benthischer Algen und Makrophyten, pelagi-
schem Phytoplankton, sowie durch den Verbrauch durch Respiration, Abbau und Mineralisierung
der organischen Substanz und der Umwandlung des Stickstoffs gesteuert (ODUM, 1956, OWENS,
1974).

Die bedeutendste Sauerstoffquelle fiir einen Fluss, neben der biogenen Beliiftung ist die atmo-
spharische Beliiftung, die hauptsachlich von der Turbulenz abhdngt. Daher wird der Sauerstoff-
haushalt, neben der Temperatur und den Metabolismusprozessen des POM und der Nitrifikation
entscheidend durch die Hohe des Durchflusses und der Flussmorphologie gesteuert.

Die Wiederbeliiftungsrate wadchst sowohl mit zunehmenden Sauerstoffdefizit und als auch mit
steigender Temperatur durch die Erhohung der Diffusionsgeschwindigkeit. Dem steht entgegen,
dass mit steigender Temperatur die Sauerstoffloslichkeit abnimmt.

Die Menge loslichen Sauerstoffs ist abhdngig von der Wassertemperatur und dem Luftdruck.
Sattigungskonzentrationen betragen unter Normaldruck (1 at) in StiRwasser bei 0°C 14,5 mg I,
bei 20°C nur noch 8,9 mg I"". Treten Abweichungen von diesem Losungsgleichgewicht auf, erfolgt
ein relativ langsamer Austausch mit der Atmosphdre tber Diffusion. Die Intensitdt des Austausches
steigt mit zunehmender Abweichung vom Lésungsgleichgewicht, zunehmender Wasserbewegung
durch erhohten Durchfluss und abnehmender Wassertiefe, da dadurch die Turbulenz des stro-
menden Wassers zunimmt.

Die biogene Beliiftung, die oft als Sauerstoffproduktionspotential gemessen wird (KNOPP, 1960),
hangt wesentlich von der Intensitdt der jahreszeitlich variierenden Globalstrahlung ab. In grofReren
Flissen Gberwiegt tagsiiber die biogene Sauerstoffproduktion und ist fast ausschlieflich, im Ge-
gensatz zu kleineren Fliefgewdssern von der Photosynthese des Phytoplanktons und weniger von
der benthischer Algen abhangig (KNOPP, 1960). Ob benthische Algen einen nennenswerten Anteil
an der biogenen Beliiftung einnehmen, hangt hier im Wesentlichen von der Tiefe der euphoti-
schen Zone und der Wassertiefe ab.

Generell stellt die biogene Sauerstoffproduktion eine wichtige Stellgrole fiir die Selbstreinigung
dar (KNOPP, 1968). Infolge der Abhdngigkeit der Sauerstoffproduktion von der Globalstrahlung
und des ndchtlichen Sauerstoffverbrauchs durch Respiration kommt es zu einem Tag-Nacht-
Rhythmik des Sauerstoffgehalts. Des Weiteren kommt es zu einer chemischen Beliiftung durch die
Nutzung des in Nitraten oder Sulfaten gebundenen Sauerstoffs durch spezifische Bakteriengrup-
pen, die den Sauerstoff fiir den Abbau der organischen Stoffe nutzen.

Demzufolge ist die Sauerstoffbilanz eines Gewdssers umso schlechter, je geringer der Eintrag und
die Produktion an Sauerstoff ist, und je intensiver die Stoffwechselaktivitit der aeroben hete-
rotrophen Mikroorganismen ablduft, wobei letztere mit der Temperatur exponentiell steigt (WOLF,
1991).

Wie in Kapitel 2.2 dargelegt, spielt die Respiration des Makrozoobenthos lediglich eine unterge-
ordnete Rolle fiir den Sauerstoffhaushalt. Dennoch sei darauf hingewiesen, dass ebenfalls die
Respirationsraten von Organismen hoherer trophischer Ebenen generell mit steigender Tempera-
tur zunehmen (ALLAN, 1995). Folglich treten in eutrophen Gewadssern Sauerstoffminima i.d.R. in
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Zeiten auf, in denen auch der Sauerstoffbedarf von Makrozoobenthos und Fischen stark erh6ht
ist.

In der Muggelspree (bei Freienbrink, Brandenburg, 1993 —94) betrug der Anteil benthischer
Algen und Makrophyten an der Sauerstoffproduktion lediglich 25 %, der Grofteil wurde demnach
durch das Phytoplankton im Freiwasser produziert (KOHLER, 2002).

Der Abbau organischer Substanz unter Sauerstoffverbrauch (inkl. zurtickgehaltener und sedimen-
tierter Phytoplanktonbiomasse) erfolgte in diesem Spreeabschnitt iberwiegend an den Flusssedi-
menten, so dass lediglich 11 % des Sauerstoffs im Freiwasser verbraucht wurde. Dabei entwickelte
sich der respirative Sauerstoffverbrauch im Freiwasser parallel zur Produktion. Mit zunehmender
Wassertiefe fand der Abbau organischer Substanz zunehmend im Freiwasser statt. Kritische Sauer-
stoffkonzentrationen in der Miiggelspree sind also insbesondere an vertieften FlieBabschnitten, bei
geringem Durchfluss und hohen Wassertemperaturen zu erwarten.

Das ist im Wesentlichen auf einen verminderten atmosphdrischen Sauerstoffeintrag, eine erhéhte
Retention leicht abbaubarer organischer Substanz, die unter Sauerstoffverbrauch mineralisiert
wird, und die erhohte Stoffwechselaktivitit der Organismen zuriickzufiihren. Dariiber hinaus
kann sich bei geringem Durchfluss eine sauerstoffarme Schicht von wenigen Zentimetern an der
Sediment-Freiwasser-Grenzschicht ausbilden.

In Zusammenhang mit den Stoffflissen und dem Sauerstoffhaushalt sind langsam durchflossene
Flussseen (Wasseraufenthaltszeit des Miiggelsees ca. 60 Tage), die das FlieBkontinuum unterbre-
chen von zentraler Bedeutung.

Die Prasenz der Flussseen beeinflusst die Sauerstoffkonzentration der stromabwadrts gelegenen
FlieBabschnitte, da in den zwischengeschalteten Seen die photosynthetische Produktion den
Sauerstoffbedarf der Respiration tberstieg. Der erhdhten autotrophen Sauerstoffproduktion steht
entgegen, dass der Sauerstoffhaushalt der sich anschliefenden FlieBabschnitte durch den verstark-
ten Eintrag von See-Phytoplankton und dessen Retention und Abbau belastet wird (KOHLER,
2002).

Eine Einschdtzung des Sauerstoffhaushaltes ist Giber die Tagesgangkurven des Sauerstoffgehaltes
moglich. Der Sauerstofftagesgang dndert sich je nach Intensitdt der sauerstoffzehrenden Dissimila-
tionsprozesse und der biogenen Sauerstoffproduktion. Da in eutrophen FlieBgewdssern der Tages-
gang vorrangig von der Photosynthese bestimmt wird, steigt die Sauerstoffkonzentration also
wihrend der Lichtzeit des Tages bis zur Ubersittigung an, wihrend sie in der Dunkelzeit aufgrund
dissimilativer Prozesse sinkt. In eutrophen Gewdssern kann der Sauerstofftagesgang grolle Ampli-
tuden in der Sauerstoffkonzentration aufweisen, so dass am Ende der Dunkelzeit der geloste
Sauerstoff vollstindig aufgebraucht sein kann, wenn z.B. der Abbau von organischer Substanz und
die bakterielle Nitrifikation stark intensiviert sind.

2.6  Warmehaushalt

Die Wassertemperatur ist einer der wichtigsten Faktoren, da sie einerseits auf den Sauerstoffhaus-
halt einwirkt, andererseits auch fiir den Ablauf der meisten anderen physikalisch-chemischen und
biologischen Prozesse im Gewasser erhebliche Bedeutung besitzt.
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Der Warmeaustausch hdngt hauptsachlich von der Temperaturdifferenz zwischen Atmosphdre
und Wasser ab, wobei seine Intensitit mit Bewegung der Luft-Wasser-Grenzschicht zunimmt und
von der Luftfeuchte abhangt.

Die durch den Wirmeaustausch hervorgerufene Anderung der Wassertemperatur ist vom Volu-
men des Wasserkorpers abhangig und umso gréler, je geringer die Wassertiefen und je niedriger
die Ausgangstemperatur ist (ECKEL & REUTER, 1950). Der Warmehaushalt hdngt im Wesentlichen
von der Warmeleitung durch Warmestrahlung, Verdunstung und durch Konvektion ab, da diese
Prozesse fiir den Transport von thermischer Energie verantwortlich sind. Weitere eventuell beein-
flussende Komponenten, wie z.B. die Warmeeinleitung aus der Schifffahrt oder chemische bzw.
biologische Prozesse sind quantitativ meist nur von untergeordneter Bedeutung.

Die Warmestrahlung ist der Transport von Energie durch elektromagnetische Strahlung. Der
Einfluss von Strahlung auf den Warmehaushalt eines Gewassers wird in den Einfluss aus Global-
strahlung, aus atmospharischer Strahlung sowie aus der Ausstrahlung der Wasseroberfliche unter-
teilt. Unter der Globalstrahlung versteht man die Summe aus direkter Sonnenstrahlung und
diffuser Himmelsstrahlung. Allerdings wird nur ein Teil dieser Strahlung wirklich in Warme umge-
wandelt. Der Rest, im Allgemeinen ca. 15 %, wird an der Wasseroberfliche reflektiert. Die Glo-
balstrahlung hangt im Wesentlichen vom Stand der Sonne, dem Grad der Bewdlkung, dem
Wasserdampfgehalt der Luft und der Verteilung der Temperatur sowie der Horizontabschirmung
ab.

Als atmosphdrische Gegenstrahlung bezeichnet man die Strahlung, die aus der Reflexion an Was-
serdampf oder Kohlesdureteilchen in grollen Hohen resultiert. Sie ist daher im Wesentlichen
abhangig vom Wasserdampfgehalt der Luft, Stand der Sonne und Verteilung der Temperatur. Bei
bewélktem Himmel erhoht sich die atmosphdrische Gegenstrahlung durch die Reflexion an den
Wassertropfen und Eiskristallen der Wolkenunterseiten. Diese Erhéhung ist abhdngig vom Wol-
kenbedeckungsgrad, vom Wolkentyp und von der Héhe der Wolkenunterkante tiber der Erdober-
flache.

Obwohl ein Gewasser den groften Teil der anfallenden Strahlung absorbiert, wird eine gewisse
Menge an Strahlung wieder aus dem Wasserkoérper abgegeben. Diese Ausstrahlung der Wasser-
oberfldche ist proportional zur vierten Potenz der Temperatur des Wasserkorpers und geht mit
negativem Vorzeichen in die Gesamtstrahlungsbilanz ein. Die Warmestrahlung des Wassers wird
durch das Stefan-Boltzmann-Gesetz fiir einen grauen Korper erfasst und hdngt von der absoluten
Temperatur der Wasseroberflache und dem effektiven langwelligen Emissionsgrad ab.

Im Gegensatz zur Strahlungskomponente in der Warmehaushaltsbilanz, die zu einer Erhéhung der
Gewadssertemperatur fiihrt, tragt die Verdunstung i.d.R. nicht unwesentlich zur Abkihlung des
Wasserkorpers bei. Verdunstung entsteht beim Druckausgleich des Dampfdrucks zwischen Was-
seroberflache und der dariiber liegenden Luftschicht. Ist der Dampfdruck an der Wasseroberfla-
che groler als der der Luft, verdunstet Wasser aus dem Gewadsser. Da fir diesen Vorgang
abhéngig von der Wassertemperatur mehr oder weniger Verdampfungswarme benétigt wird, kiihlt
sich der Wasserkorper ab. Im umgekehrten Fall kondensiert Wasser aus der Luft ins Gewasser,
was eine Warmezufuhr bedeutet, aber nicht der Regelfall ist. In Abhédngigkeit von den Dampf-
druckverhdltnissen kann der Verdunstungsterm in der Warmehaushaltsbilanz also positive und
negative Werte annehmen. Fir die Quantifizierung des Terms sind die Sattigungsdampfdriicke an
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der Phasengrenze Wasser-Luft sowie nicht unwesentlich die Windgeschwindigkeit von Bedeu-
tung. Ist der Dampfdruck an der Wasseroberfldche geringer als in der dariiber liegenden Luft-
schicht, kondensiert Wasser anstatt zu verdunsten. In diesem eher selten auftretenden Fall ergibt
sich ein entsprechender Warmegewinn. In Abhdngigkeit der Dampfdruckverhdltnisse kann der
Verdunstungsterm daher negative oder positive Werte annehmen.

Konvektion ist der direkte Warmeaustausch zwischen Luft und Wasseroberflache, bei dem der
Austausch durch warmeinduzierte Wasser- oder Luftbewegungen erhoht wird. Sie findet nur bei
unterschiedlichen Temperaturen von Luft- und Wasseroberfldche statt und ist, wie auch die Ver-
dunstung, abhangig von der Windgeschwindigkeit. Der Einfluss der Konvektion auf die Warme-
haushaltsbilanz eines Gewdssers ist meist sehr viel geringer als der der Verdunstung.

Neben den o.g. mehr oder weniger natiirlichen Komponenten der Warmehaushaltsbilanz bildet
die anthropogen verursachte direkte Einleitung von Warme in Form von Kihlwasser den wichtigs-
ten Term in dieser Bilanz zur Beurteilung von Kithlwassereinleitungen in ein Gewdsser. Zu diesem
Term gehoren neben dem Warmeeintrag durch Kiihlwassereinleitung auch die Erwarmung durch
den Zufluss meist warmerer Nebengewdsser bzw. die Abkthlung durch Grundwasserzustrom.

Die Turbulenz des flieBenden Wassers bewirkt, dass im Flussquerschnitt im Allgemeinen Gberall
die gleiche Temperatur herrscht, jedoch kann es in gestauten Abschnitten zur Ausbildung vertika-
ler Temperaturgradienten kommen. Aber auch die unterschiedlichen Strukturen des Flussbettes
erzeugen Temperaturdifferenzen. So waren bspw. die Temperaturen in Cladophora-Bestinden
um 2 — 3°C niedriger als in dem umgebenden Wasser (MORRISSY, 1971). Demnach kénnen sich
auch die Temperaturschwankungen wahrend des Tages in verschiedenen Habitaten unterschei-
den und nehmen mit zunehmender Wassertiefe ab (vgl. WARD, 1985).

2.7  Retention, Sedimentation und Resuspension

FlieBgewdsserokosysteme sind durch einen konstanten Durchstrom von Wasser und den darin
transportierten Substanzen charakterisiert. Daher stellt die Retention von Kohlenstoff und Nahr-
stoffen eine Schlisselfunktion im Stoffhaushalt der FlieRgewdsser dar. Die Regeneration bzw. das
Recycling der organischen Substanz sowie der Nahrstoffe in FlieRgewdssern ist konzeptionell als
Stoffspirale beschrieben (NEWBOLD ET AL., 1981, ELWOOD ET AL., 1983). Die Stoffspirale entsteht
durch die Kreislaufnutzung der Stoffe tber alle trophischen Ebenen in Kombination mit dem
stromabwirts flielSlenden Wasser (WEBSTER, 1975).

Es sind dabei zwei wesentliche Stoffretentionsmechanismen zu unterscheiden:

1. Retention durch biologischen Abbau, Aufbau von Biomasse und Respiration sowie

2. der physikalische und chemische Riickhalt am Sediment und dessen hyporheischen In-
terstitial.

Die intrinsische Fahigkeit des Fliellgewdssers, anorganische Nahrstoffe zuriickzuhalten, wird als
Nahrstoffretention bezeichnet. Der Stoffkreislauf wird im Wesentlichen von den biologischen
Prozessen, Assimilation, Retention und Stoffabgabe beim Fluss durch das Nahrungsnetz bestimmt.
Unter natiirlichen Bedingungen wird die Nahrstoffretention hauptsdchlich von der Gerinne-
morphologie, den hydraulischen Interaktionen zwischen Oberflachen- und Interstitialwasser, der
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geologischen Herkunft und Korngrollenverteilung der Sedimente (MUNN & MEYER, 1990, VALETT
ET AL., 1996, GUCKER & BOECHAT, 2004) sowie der biologischen Produktivitit und den umgeben-
den Nahrstoffkonzentrationen (MARTI & SABATER, 1996, DODDS ET AL., 2002, HALL & TANK, 2003)
gesteuert.

Neuere Studien an anthropogen unbeeinflussten Fliefgewdsser Nordamerikas (PETERSON ET AL.,
2001) und an europdischen Flusssystemen (BEHRENDT & OPITZ, 1999) zeigten, dass die Nahrstoff-
retention zu reduzierten Nahrstofffrachten fiihrt und damit die Néhrstoffbelastung stromabwarts
gelegener Gewdsser und Gewadsserabschnitte erheblich vermindern kann.

Durch Flussseen gekennzeichneten Tieflandflisse stellen insofern eine besondere Situation im
Hinblick auf den Nahrstoffhaushalt dar, da die durchflossenen Seen zum einen als Nahrstoffsen-
ken fur Stickstoff und Phosphor, aber auch als Phosphorquellen wirken und zum anderen ent-
scheidend die Menge an longitudinal transportierter grobpartikuldrer Substanz vermindern
(HILLBRICHT-ILKOWSKA, 1999).

So weisen auch flache Seen i.d.R. ein hohes Denitrifikationspotential (JENSEN ET AL., 1992) auf,
was im durch die Spree durchflossenen Miiggelsee dazu fiihrte, dass jahrlich 24 % der Stickstoff-
fracht der Spree zurlickgehalten bzw. in die Atmosphare freigesetzt wurde (KOZERSKI ET AL., 1999).
Im Miggelsee wurde in den 1980er Jahren Phosphorfreisetzung als Folge mikrobieller Sulfatre-
duktion beobachtet (BEHRENDT ET AL., 1993). In den 1990er Jahren gewann der Miiggelsee die
Fahigkeit, Phosphor im Sediment zu speichern zuriick, nachdem die Phosphorfracht in der zuflie-
Renden Spree zuriickgegangen war. Eine Bilanzierung des Phosphor-Budgets ergab jedoch, dass
zwischen 1979 bis 1997 weniger als 1T % des zugefiihrten Phosphors im Miiggelsee zuriickgehal-
ten wurde (KOZERSKI, ET AL., 1999).

Zeitlich begrenzt konnen sich dennoch in windarmen Sommerperioden an der Sediment-
Freiwasser-Grenzschicht rasch anoxische Verhdltnisse einstellen, unter denen der eisengebundene
Phosphor schlagartig freigesetzt wird. Nach der niachsten Durchmischung des Wasserkérpers steht
dieser Phosphor dem Phytoplankton fiir ein verstarktes Wachstum zur Verfligung, was wiederum
zu Belastung des Sauerstoffhaushaltes der sich anschliefenden aufgestauten FlieBabschnitte fiihrt
(KOHLER, 2002). Ein hoheres Sulfatangebot konnte auch in der Spree Phosphorfreisetzung bewir-
ken, da trotz hoher Gehalte an Eisenoxiden in den untersuchten Sedimenten experimentelle
Sulfatzugaben eine Phosphormobilisierung bewirkten. Die Phosphormobilisierungsraten zeigten
sich temperaturabhédngig und waren bei 20°C am hochsten. Eine nennenswerte Phosphorfreiset-
zung ist jedoch erst mit einer Verdopplung der derzeitigen in-situ Sulfatkonzentrationen zu erwar-
ten (ZAKET AL., 2006).

Auch in nahrstoffbelasteten Flissen, beeinflusst durch Kldranlagenzuflisse, kann das Sediment im
Frihjahr und Sommer, vermittelt tiber Kalzitfallung, 16slichen reaktiven Phosphor im Sediment
binden (HOUSE & DENISON, 1997). Die Netto-Aufnahme von I6slichem reaktivem Phosphor war
jedoch mehr von der Aufnahme durch Phytoplankton und Makrophyten abhdngig, als durch die
Speicherung im Flusssediment. Daher wurde auch keine Phosphorakkumulation in durch Kldran-
lagenzufliisse belasteten Sedimenten festgestellt (ZAK ET AL., 2006).

Die Stoffspirale des Kohlenstoffs hangt vom direkten Austausch von anorganischem Kohlenstoff
tiber die Atmosphdre ab (vgl. Kapitel 2.1) (z.B. NEWBOLD ET AL., 1982). Eine kurze Kohlenstoffauf-
nahmeldnge und hohe Kohlenstoffmetabolismusrate indiziert effizientes Recycling von organi-
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schem Kohlenstoff, wobei sie als durchschnittliche Distanz bzw. Zeit definiert sind, die ein Koh-
lenstoffatom in einer organischen Form wahrend seinem Aufenthalt im Fliefgewdsser transportiert

wird.

Die bedeutsamsten Faktoren, die den Kohlenstoffmetabolismus beeinflussen sind Respiration
(NEWBOLD ET AL., 1982), Nahrungsaufnahme von Zerkleinerern, Sedimentfressern und Filtrieren
(NEwBOLD, 1992) und die Wechselwirkung zwischen Stromungsgeschwindigkeit und Retention
(MINSHALL ET AL., 1983).

Die Retentionseffizienz hédngt stark von der Flussmorphologie ab (PETERSEN & PETERSEN, 1991,
PUSCH ET AL., 1998, WANNER & PUSCH, 2001) und nimmt mit Oberflichenrauhigkeit und Komple-
xitdt des Substrates zu (WEBSTER ET AL., 1987, CARDINALE ET AL., 2002), da suspendierte Partikel
verstarkt an Hindernissen zurtickgehalten werden (YOUNG ET AL., 1978, WANNER ET AL., 2002).

Andererseits nimmt die Retention mit abnehmendem Durchfluss zu, da Partikel retendieren,
wenn die Stromungsgeschwindigkeit unter den benétigten Wert fdllt, den Partikel in Suspension
zu halten (SPEAKER ET AL., 1984). Weiterhin steigt auch die Retentionsleistung der meisten mor-
phologischen Retentionsstrukturen mit abnehmendem Durchfluss (YOUNG ET AL., 1978, PRO-
CHAZKA ET AL., 1991, SNADDON ET AL., 1992, MARIDET ET AL., 1995).

Das durch die Retention gebildete Reservoir an organischer Substanz an der Flusssohle (Benthal)
schwdcht aullerdem die jahreszeitliche Variabilitdt im Angebot an Algenbiomasse sowie an al-
lochthonem pflanzlichem Detritus fiir die heterotrophen Biozénosen ab.

In Flissen besteht das Benthal aus einem Mosaik verschiedener Sedimentstrukturen, die im Bezug
auf ihre organismische Besiedlung als Mesohabitate bezeichnet werden (CARLING, 1992, ARMITAGE
& CANNAN, 1998). Im Zusammenhang mit dem partikuldren Stofftransport ist wichtig, dass viele
Mechanismen des Retentionsprozesses von der Prasenz dieser Mesohabitate abhdngen (CARLING,
1992, WANNER & PUSCH, 2001), sie sich daher in ihrer Retentionseffizienz und der Menge und
Zusammensetzung des retendierten Detritus unterscheiden.

Die Retention von suspendierter partikuldrer Substanz in FlieBgewdssern und Flussseen wird
neben der physikalischen Retention und dem bakteriellen Metabolismus insbesondere durch die
benthisch-pelagische Kopplung gesteuert.

Filtrierende benthische Organismen der Makrozoobenthoszénose (z.B. Bivalvia, Amphipoda,
Porifera, Trichoptera) reduzieren die Konzentration der Sestonpartikel inklusive des Phytoplank-
tons und der Radertierchen im Freiwassers und scheiden deren physiologisch unverwertbaren
Bestandteile als Sinkstoffe aus, die ins Benthal transferiert werden (Biodeposition). Die durch die
filtrierenden Organismen induzierte benthisch-pelagische Kopplung kann ein so grofles Ausmafd
annehmen, dass das Grazing dieser Filtrierer die Biomasse des Phytoplanktons kontrolliert.

So wurde in der Krummen Spree unterhalb des Neuendorfer Sees das Phytoplanktonbiomasse
durch das Grazing von der Dreikantmuschel Dreissena polymorpha und den Flussmuscheln (Uni-
onidae) Anodonta anatina und Unio spp. kontrolliert (WALZ & WELKER, 1999, PUSCH ET AL.,
2001a).

Bei guter Habitatausstattung (BRETSCHKO, 1992; WOHL ET AL., 1995) kdnnen benthische Filtrierer
also die Seston- und Phytoplanktondynamik sowie Stoffstrome an N und P beeinflussen (JAMES ET
AL., 2000, HOLLAND ET AL., 1995).
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So kann die Dreikantmuschel durch ihre hohe Filtrationsleistung (WALZ, 1978, STANCZYKOWSKA,
1977) einerseits eine erhebliche Reduzierung der Sestonfracht bewirken, andererseits begiinstigt
sie eine starke Anreicherung von POM am Sediment durch Ausscheidung von nicht verdaulichen
Bestandteilen als Faeces und Pseudofaeces. (KLERKS ET AL., 1996, PUSCH ET AL., 2001b).

Das Geflle und das Abflussregime eines Fliefgewadssers bestimmt das Verhaltnis zwischen Erosion
(Seiten- und Tiefenerosion), Transport und Sedimentation. Die mitgefiihrte Feststofffracht wird
dabei in suspendierte Schwebstoffe (< 1T mm, LECHER, 1993) und dem auf der Sohle transpor-
tierten Geschiebe unterschieden. Diese Prozesse pragen nicht nur die Morphologie, sondern
auch entscheidend den Stoffhaushalt und die biologische Besiedlung und werden hauptsachlich
vom Abflussregime gesteuert.

Tieflandflisse weisen gegeniiber den Ober- und Mittellaufen generell einen hohen Anteil an
organischen Schwebstoffen (FPOM, planktonische Organismen) auf (z.B. VANNOTE ET AL., 1980),
wobei die Gesamtfracht der organischen Schwebstoffe am Seston mehr als 90 % betragen kann
(KERN, 1994).

Das Abflussregime, die Stromungsgeschwindigkeiten und Morphologie bestimmen im Wesentli-
chen welchen Anteil an der Flusssohle die hydrodynamischen Totzonen, in denen Schwebstoffe
sedimentieren und retendieren und die Zonen in denen Sedimente umgelagert werden, einneh-
men. Darlber hinaus fungiert das hyporheische Interstitial der Sohlsedimente als Filter fur feine
partikuldre Substanzen, die dort zuriickgehalten werden (BRUNKE, 1999) und sehr schnell in
mikrobiellen Abbauprozessen umgesetzt werden (PUSCH ET AL., 1998). Dabei nimmt der Einstrom
von Oberflachenwasser und mitgefiihrte Partikel mit abnehmender Korngrofle des Sediments ab,
da feinere Sedimente eine geringere hydraulische Leitféhigkeit aufweisen (WILCZEK ET AL., 2004).

Die Resuspension von organischen und mineralischen Sedimentpartikeln ist ein natirlicher
Prozess, der der Sedimentation und Akkumulation von suspendierten Partikeln entgegenwirkt und
beeinflusst, neben der Phytoplanktonproduktion den Sestongehalt des Freiwassers.

Sedimentpartikel werden resuspendiert, wenn die auf den Partikel einwirkende kinetische Energie
der stromungsinduzierten Sohlschubspannung die Kraft der Partikeladhdsion am Sediment tber-
steigt. Bezliglich der Sedimentmatrix entscheiden der Anteil der Trockensubstanz, die Lagerungs-
dichte sowie der organische Gehalt die Erosionsstabilitit des Sediments. Kritische Werte der
Sohlschubspannung sind eine Funktion der Partikeleigenschaften wie Wassergehalt, spezifische
Dichte und KorngroBe. Bei hohen Durchflissen ist die Transportkapazitdt der flieBenden Welle
erhdht und schwerere Partikel kdnnen transportiert werden. Suspendierte Partikel sedimentieren,
wenn mit abnehmendem Durchfluss oder abnehmender Turbulenz die Transportkapazitdt der
flieBenden Welle abnimmt. Mit abnehmendem Durchfluss sedimentieren dementsprechend erst
die Partikel hoherer spezifischer Dichte.

Die Sinkgeschwindigkeit eines Partikels hangt dabei zum einen von seinen physikalischen Eigen-
schaften, zum anderen von der Turbulenz des flieBenden Wassers ab. Generell weisen Partikel
hoherer Sinkgeschwindigkeiten héhere Sedimentationsraten auf als solche mit geringerer Sinkge-
schwindigkeit (THOMAS ET AL., 2001).

Vormals resuspendierte und wieder sedimentierte Partikel werden i.d.R. erst bei hoheren Sohl-
schubspannungen wieder resuspendiert und weisen wiederum héhere Sinkgeschwindigkeiten auf,
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da insbesondere organische Partikel der Flockulation unterliegen und Aggregate bilden (HAAG ET
AL., 2001).

In FlieBgewdssern hdngt es neben den vorherrschenden Partikelkorngrofen, der Sedimentzusam-
mensetzung und der Sohlrauhigkeit also insbesondere vom Durchfluss ab, ob Sedimentation oder
Resuspension lberwiegen. Steigt der Durchfluss nach einer Periode niedriger Durchfliisse, in
denen Schwebstoffen sedimentierten, wieder an, kommt es zur Resuspension der abgelagerten
Partikel.

Das Wechselspiel von beiden Prozessen bestimmt den Gehalt an Feinpartikeln im Sediment und
des Freiwassers, beeinflusst also auch die Wassertrilbung. Dabei alternieren Sedimentation und
Resuspension in freiflieBenden sanddominierten TieflandflieBgewdssern in relativ kurzen Zeitin-
terwallen (HUNKEN, 2006).

Die Partikeltransportkapazitit ist eine Funktion der Dichte, Form und Sinkgeschwindigkeit der
suspendierten Partikel und nimmt mit zunehmendem Durchfluss zu und bestimmt dariiber hinaus
auch den Einfluss der organischen Partikel auf den Sauerstoffhaushalt.

Neben der Remobilisierung von mineralischen und organischen Partikeln tritt bei der Resuspensi-
on auch eine verstdrkte Freisetzung von partikuldren und gelosten Nahrstoffen des Porenwassers
auf. Fir die eisenhaltigen Sedimente der Miiggelspree wurde mittels in-situ Experimenten gezeigt,
dass der resuspensionsvermittelt freigesetzte losliche reaktive Phosphor durch gleichzeitig freige-
setzte oxidierte Fe’*-Verbindungen zu einem Teil wieder ausgefillt wird, da das Verhaltnis zwi-
schen Eisen und Phosphor relativ hoch ist (KLEEBERG, personl. Mitt., 2006).

Neben den physikalisch gesteuerten Prozessen spielt wie bereits erwdhnt die biologische Retenti-
on durch die mikrobielle Aktivitdit und den Aufbau von Biomasse eine wesentliche Rolle. Daher
lasst sich z.B. die geringe Menge an Detritus in Treibsandbereichen des Stromstrichs nicht nur
durch eine niedrige Depositionsrate und haufige Resuspension (WANNER & PUSCH, 2001), son-
dern auch durch einen hohen mikrobiellen Metabolismus erklaren (FISCHER & PUSCH, 2001).

In FlieBgewdssern kénnen der hydraulische Austausch zwischen hyporheischen Interstitial und
Freiwasser und die Retention des Biofilms bedeutender fiir die Deposition von Partikeln sein, als
Charakteristika des Freiwassers und der Partikel (THOMAS ET AL., 2001).
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3 Stoffhaushalt von ausgebauten, riickgestauten Fliissen im urbanen Raum

3.1 Auswirkungen der Stauregulierung und Kanalisierung

Eine Stauregulierung dndert den hydrologischen Charakter eines freifliefenden Flusses von Grund
auf. Mit der Stauregulierung ist die urspriingliche Dynamik durchflussabhéngiger, hydrologischer
Grollen wie z.B. die Wasserstinde mehr oder weniger stark von der Durchflussdynamik entkop-
pelt (BUSCH, 2006).

Diese anthropogene Abschwachung der flusseigenen Wasserstandsdynamik hat in der Stadtspree
konstant ausreichende Wassertiefen fiir die Schiffbarkeit zum Ziel. Die Stauwirkung der Berliner
Schleusen kombiniert sich mit der natirlichen Retention der Flussseen und fiihrt zeitweise wah-
rend niedriger Durchflisse im Sommer zu vorherrschend lenitischen Bedingungen (KADEN ET AL.,
2002). Diese verlangerte Wasseraufenthaltszeit hat weitreichende Folgen fir den Sauerstoff- und
Nahrstoffhaushalt (KALWEIT ET AL., 1981), die Retentionsleistungen von Kohlenstoff organischer
Substanz und von Nahrstoffen, die Primadrproduktion und Saprobie, die Substratausstattung und
Korngrolenzusammensetzung des Sediments sowie die qualitative und quantitative Zusammen-
setzung der pelagischen und benthischen Biozonosen.

Veranderungen in der Zusammensetzung und Quantitdt organischer Substanz in Flissen kann die
trophische Struktur, die Gesamtbiomasse und Diversitdt des aquatischen Nahrungsnetzes beein-
flussen (ODUM, 1956, ROBERTSON ET AL., 1999). Die reduzierte Substratheterogenitdt des Flussbet-
tes und der nahezu vollstindige Verlust der Uferbereiche verringern gravierend die
Selbstreinigungskapazitit (CARDINALE ET AL., 2002, PUSCH ET AL., 1998, WANNER ET AL., 2002)
sowie die Diversitat der Makrozoobenthos- (SAMWAYS & STEWARD, 1997, LESZINSKI ET AL., einge-
reicht) und der Fischzonose (JUNGWIRTH, ET AL., 1993, WOLTER & VILCINSKAS, 1997, WOLTER ET
AL., 2003) eines kanalisierten und ausgebauten Flusses (vgl. ZALEWSKI ET AL., 1998).

Da die Auswirkungen des Uferverbaus und der degradierten Morphologie der Stadtspree und
Kanéle sich mit denen der Stauregulierung tiberlagern, erscheint die Simulation einzelner Teilpro-
zesse sinnvoll, um deren Effekte auf den Stoffhaushalt von einander zu separieren.

KIRCHESCH ET AL. (2006) fuhrten derartige Analysen mit dem Gewadssergiitemodell QSim der Bun-
desanstalt fiir Gewasserkunde (BfG, 1997, SCHOL ET AL., 1999) fiir einige Flisse Deutschlands
(inkl. der Stadtspree) durch und schlussfolgerten, dass die starksten Auswirkungen der Stauregulie-
rung auf den Stoffhaushalt bei durchflussarmen Flissen, deren Morphologie durch Ausbau und
Ufersicherung stark degradiert ist, festzustellen sind. Die Kombination von Stauregulierung und
Ausbau (Sohleintiefung, erhohte Wasserspiegelbreite) verandert Prozesse des Warmehaushalts,
der Sedimentation, des Gasaustauschs, des mikrobiellen Abbaus organischer Substanz, sowie die
Nitrifikation und Denitrifikation.

Da das Wasservolumen mit dem Aufstau ansteigt, verringerte sich in staugeregelten Flissen die
Tagesamplitude der Temperatur; ob jedoch die mittlere Wassertemperatur durch die Stauregulie-
rung steigt, hangt insbesondere von der Differenz zwischen Wasser- und Ausgleichstemperatur ab
(KIRCHESCH ET AL., 2006). Der atmospharische Sauerstoffeintrag wurde durch Aufstau und die
Zunahme der Wassertiefe und der Querschnittsflichen verringert, kann jedoch mit vergroflerten
Wasserspiegelbreiten wieder zunehmen.
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Die Primdrproduktion des Phytoplanktons wird zum einen durch die htheren Wasserverweilzei-
ten geférdert, zum anderen durch die erh6hten Wassertiefen eingeschrankt, da sich das Verhaltnis
zwischen der Tiefe der euphotischer Zone und der Wassertiefe verkleinert (KIRCHESCH ET AL.,
2006).

Die QSim-Modellrechnungen zeigten weiterhin, dass Stauregulierung die Nitrifikation und den
heterotrophen Kohlenstoffmetabolismus vermindert. Durch erhdhte Wassertiefen und der herab-
gesetzten FlielSgeschwindigkeit erhohte sich der Einfluss der suspendierten Nitrifikanten und
heterotrophen Mikroorganismen im Freiwasser. Dennoch dominierte weiterhin der Anteil der
benthischen Nitrifikanten (90 %) und heterotrophe Bakterien (70 %) am Gesamtmetabolismus
(KIRCHESCH ET AL., 2006).

Insgesamt fithrten die anthropogenen Verdnderungen zum verringerten Metabolismus von Am-
monium und dem der leicht abbaubaren organischen Substanz durch heterotrophe Bakterien.
Die reduzierte Nitrifikationskapazitat war auf die schlechtere Substratversorgung des benthischen
Biofilms durch verringerte FlieBgeschwindigkeiten zuriickzufiihren (KIRCHESCH ET AL., 2006). Dies
bestédtigen auch Freilanduntersuchungen in der Muggelspree (KOHLER, 2002). Verringerte Flielige-
schwindigkeit und hohere Wassertiefen fiihrten zu einem verstarkten Kohlenstoffmetabolismus im
Freiwasser. Auch Laboruntersuchungen belegen, dass durch erhdhte Wasseraufenthaltszeiten im
Freiwasser suspendierte Nitrifikanten hohe Metabolismusaktivititen erreichen (WOLF ET AL.,
1991).

UHLMANN & HORN (2001) weisen auf ein herabgesetztes Nitrifikationspotenial von aufgestauten
und kanalisierten Flissen hin, vorrangig verursacht durch ein viel ungtinstigeres Verhdltnis zwi-
schen der vom Biofilm besiedelbaren Substratoberfliche und dem Wasservolumen als in weniger
stark degradierten Flussabschnitten. Da sich durch den Aufstau sowie durch den Ausbau auch die
morphologische Komplexitit und die Substratheterogenitdt der Flusssohle reduziert, verringert
sich der Einfluss der benthischen Umsatzprozesse im Verhaltnis zum Metabolismus im Freiwasser.
Aufgrund des starker in das Freiwasser verlagerten Kohlenstoffmetabolismus wirkt sich die mit der
Stauregulierung verbundene Verschlechterung der Versorgung der benthischen heterotrophen
Bakterien des Biofilms weniger aus als fir die Nitrifikanten (KIRCHESCH ET AL., 2006).

Nicht nur durch die Einleitung von Misch- oder behandeltem Abwasser kann sich die Bakterien-
zahl im Freiwasser erhéhen, sondern auch durch die Resuspension von bakterienbesiedelten
Sedimentpartikel. MANCZAK & SZUFLICKA (1974) haben diesen Zusammenhang fiir verschiedene
Bakteriengruppen in Abhangigkeit vom Durchfluss fiir den Fluss Oder dargestellt. Dabei kénnen
bis zu 70 % der suspendierten Bakterien an Partikel gebunden sein (PALUMBO ET AL., 1987a).

SAND-JENSEN & PEDERSEN (2005) untersuchten die Einflussfaktoren auf die Temperaturabhangigkeit
vom Metabolismus organischen Kohlenstoffs und der Sauerstoffverbrauchsraten in kleineren
Tieflandflissen (aufgestaut, freiflieBend) in North Zealand (Danemark) und fanden eine 7-fach
hohere Sauerstoffverbrauchrate im aufgestauten Gewdsser. In allen untersuchten Gewdasserab-
schnitten war die Sauerstoffverbrauchsrate signifikant mit der Konzentration an POC und Chloro-
phyll-a korreliert, was auf eine hohe Abbaubarkeit dieser organischen Kohlenstoffquellen
zuriickzufithren war (SONDERGAARD, 1997). Ein Aufstau bewirkte im Vergleich zu freifliefenden
Gewadssern zum einen Akkumulation durch erhohte Sedimentationsraten und folglich hoéhere
Konzentrationen leicht abbaubarer organischer Substanz, zum anderen war der mikrobielle Ab-
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bau aufgrund erhohter Temperaturen beschleunigt. Es ist demzufolge anzunehmen, dass in klei-
neren und morphologisch weniger degradierten Fliefgewassern die Stauregulierung nicht zwangs-
laufig zu einer verringerten Selbstreinigungskapazitat fiihren muss.

Fir die Muggelspree wurde gezeigt, dass die Aktivitdt des bakteriellen Kohlenstoffmetabolismus
vom Wasserzustrom und der Lagerung des Sediments abhing (FISCHER & PUSCH, 2001, FISCHER ET
AL., 2003).

Kolmation des Sohlsediments kann demzufolge die Retention von organischer Substanz sowie
dessen Abbau nachhaltig verringern, da kolmatierte Sedimente sich durch eine reduzierte Porosi-
tat, verminderter hydraulischer Leitfahigkeit und einer verfestigte Struktur auszeichnen (BRUNKE,
1999). Im Vergleich zu den Sedimenten der Miggelspree dicht gelagerte Sedimente sind auch in
der Stadtspree oberhalb der Miihlendammschleuse anzutreffen (LESZINSKI, pers. Beobacht. 2003),
so dass davon ausgehende zusétzliche Belastungen fiir die Stoffmetabolismusprozesse anzuneh-
men sind. Diese Vermutung wird gestiitzt durch Ergebnisse von am Fluss Rhone (Frankreich)
durchgefiihrten Untersuchungen zu den Effekten der Sohleintiefung auf die Nahrstoffretention
und den Stoffmetabolismus.

So deuteten die Ergebnisse darauf hin, dass die Eintiefung der Flusssohle

1. eine schwache Biofilmentwicklung und reduzierte Bakterienaktivitat,
2. starke zeitliche Schwankungen in der Bakterienaktivitat und

3. eine Abnahme der Sedimenteffizienz Sauerstoff aufzunehmen, DOC zu immobilisieren
und Nitrat zu produzieren,

verursacht (CLARET ET AL., 1998).

Untersuchungen an einem freiflieBenden und einem aufgestauten Abschnitt der Krummen Spree
durch WANNER ET AL. (2002) zur Verteilung und Metabolismus von benthischem POM zeigten,
dass die Retention von organischer Substanz durch das hydrologische Regime innerhalb der
Mesohabitate, integriert iber ldngere Zeitperioden, gesteuert wird. Dariiber hinaus lassen sich die
relativ hohen Mengen an partikuldrer Substanz innerhalb von Schilf- und Muschelbestinden
neben den abiotischen Faktoren insbesondere auf biotische Prozesse wie z.B. Biodeposition
zurlickfiihren (CARPENTER & LODGE, 1986, PETTICREW & KALFF, 1992, SAND-JENSEN, 1998).

Die Retentionseffizienz der Spree war Uber alle untersuchten POM-Kompartimente (FPOM,
CPOM, Proteine, Chlorophyll-a) vergleichsweise grol$ und unterschied sich zwischen der unter-
suchten freiflieBenden und der aufgestauten Flussstrecke. In ersterer betrug die berechnete Um-
satzlange fiir organischen partikularen Kohlenstoff 59,7 km und die Umsatzzeit 731 Tage. Die
aufgestaute Strecke zeichnete sich durch eine groflerer Mengen an POC aus, dementsprechend
war die Umsatzldnge auf 39,0 km reduziert, die Umsatzzeit jedoch auf 1446 Tage verlangert.
Wenn auch der Kohlenstoffmetabolismus durch eine tiberdurchschnittliche Respiration der Bio-
zonosen sehr hoch war, fithrte der Aufstau zu einer Halbierung der jahrlichen Recyclingraten des
partikuldren organischen Kohlenstoffs (freiflieBend: 50 %, aufgestaut: 25 %) (WANNER ET AL.,
2002).

Mit der Kanalisierung und der weitgehenden Degradation des Ufers wird auch der Eintrag von
allochthoner partikuldrer organischer Substanz und im Besonderen von Totholz der uferbegelei-
tenden Geholze stark vermindert (FINKENBINE ET AL., 2000; ROY ET AL., 2003). Dies fiihrt neben der
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Reduzierung verfligbarer Habitate zu einer verminderten Substratheterogenitit (z.B. MILNER &
GLOYNE-PHILLIPS, 2005) und reduziert somit zusatzlich die Retentionskapazitdt fiir partikuldre
Kohlenstoffquellen (WANNER & PUSCH, 2001).

Zusammengefasst haben Eintiefung des Flussbettes, Verbau des Ufers und Stauregulierung
daher gravierende Auswirkungen auf die Funktionsfahigkeit des Gewassers, im Besonderen
auf die Selbstreinigungskapazitit vermittelt durch Mikroorganismen (VERVIER ET AL., 1993,
PUSCH ET AL., 1998, CLARET ET AL., 1998). Dabei bewirken Stauregulierung und Kanalisierung
einen verdnderten Sediment-, Sauerstoff- und Nahrstoffhaushalt, einhergehend mit der Re-
duktion der Retentionsleistung fiir Kohlenstoff und der Nitrifikationskapazitit. Die verander-
ten physikalisch-chemischen Bedingungen und die Reduktion der Habitatheterogenitat
wirken sich wiederum direkt aufdie Zusammensetzung der Biozénosen aus.

Aulerdem wurde gezeigt, dass Totholz wesentlich zu einer hoheren Habitatkomplexitit betragt
und die Etablierung einer diversen und hochproduktiven Makrozoobenthoszénose fordert (BENKE
ET AL., 1984, SMOCK ET AL., 1985). Die hohe Produktivitit des totholzassozierten Makrozoo-
benthos kann u.U. auf das wesentlich produktivere epixylische Biofilm, gemessen an der bakteri-
ellen extrazellularer Enzymaktivitat zuriickgefiihrt werden. Die enzymatische Aktivitdt des Biofilms
auf Totholz kann bis zu 50-mal so grof sein wie auf mineralischen Hartsubstraten und weist auf
die Bedeutung als zusatzliche Kohlenstoffquelle hin (SINSABAUGH ET AL., 1991). Das Totholz hat
insbesondere in grolleren Fliissen weltweit einen wesentlichen Stellenwert als organisches Substrat
fur den Biofilm und das Makrozoobenthos (HAX & GOLLADAY, 1993, SCHOLZ & BOON, 1993,
SHELDON & WALKER, 1997, BURNS & WALKER, 2000, BRUNKE ET AL., 2006), da es oft das einzige
nattrlicherweise vorkommende Hartsubstrat darstellt (Brunke et al., 2002). Reduzierte Abundanz
von Totholz kann somit negative Folgen fiir den mikrobiellen Stoffmetabolismus sowie auf die
Populationsgrofien von filtrierenden Makrozoobenthosarten mit sich bringen.

Licht ist jedoch der wesentliche Faktor, der bestimmt, ob der Biofilm eher durch autotrophe
(benthische Algen und Cyanobakterien) oder durch heterotrophe Organismen (Pilze und Bakteri-
en) dominiert ist.

Wie fiir die Miggelspree dargelegt (siehe Kapitel 2.5, WERNER & KOHLER, 2005), war in 1996 die
Produktion benthischer Algen 4-mal so grol wie die des Phytoplanktons, was darauf hindeutet,
dass Algen eine bedeutende Stellung in den Biofilmen der Miiggelspree einnahmen.

Da das Lichtklima in der Stadtspree und den Kandlen jedoch wesentlich ungtinstiger fir die Bio-
masseproduktion von benthischen autotrophen Organismen ist, ist ein zu Gunsten der hete-
rotrophen Organismen verschobenes Verhdltnis im Biofilm anzunehmen.

Die Zusammensetzung vom Biofilm unter verdndertem Lichtregime ist wenig untersucht (BURNS &
RYDER, 2001), die Fahigkeit unter suboptimalen Lichtdargebot zu bestehen, erscheint jedoch
artenspezifisch zu sein (PETERSON, 1996). Eine flache euphotische Zone, korrespondierend zu
niedrigen Sichttiefen, fordert die Biomassenproduktion von heterotrophen Mikroorganismen
(FINDLAY ET AL., 1986). Auf der anderen Seite reduziert die Stauregulierung das Ausmafd der Was-
serstandsschwankungen, stabilisiert die euphotische Zone und fordert in den obersten, durchlich-
teten Tiefenbereichen die autotrophen Organismen des Biofilms (SHELDON & WALKER, 1997).

Eine umfassende Studie zum ufernahen Biofilm im stark regulierten Fluss Murray zeigte, dass die
Durchflussregulierung eine umfassende Homogenisierung der Biofilmzusammensetzung zur Folge
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hatte (BURNS, 1997). Die aus der Regulierung resultierte Abschwachung des Lichtangebots war
wesentlich fir die verdnderte Zusammensetzung verantwortlich (BURNS & WALKER 2000).

Da die Phosphorkonzentrationen bereits in den Flussseen (Miiggelsee und die Seen der Dahme)
hoch ist und groffe Mengen an Phytoplankton in die stromabwarts gelegenen FlieBabschnitte
ausgetragen werden, hdngt die Biomasse und Artenzusammensetzung des Phytoplanktons der
Stadtspree jedoch vorrangig von der Primarproduktion dieser Flussseen ab.

Abweichend von den Modellrechnungen von KIRCHESCH ET AL. (2006) ist in Berlin die Verweilzeit
in den kanalisierten FlieRabschnitten eventuell weniger entscheidend fiir die Primdrproduktion,
da in der Stadtspree und den Kandlen, neben den grundlegend verdnderten hydrologischen
Rahmenbedingungen im Einzugsgebiet der Spree und Dahme, der anthropogene Aufstau mit der
Stauwirkung der Flussseen zusammenfallt.

Aufgrund dessen scheint der Aufstau in der Stadtspree und der Kandle das Phytoplankton-
wachstum nicht zusétzlich zu begtinstigen. Im Gegenteil sind stark eingetiefte und durchstromte
Schifffahrtswege unglinstige Lebensrdume fiir Phytoplankton. Solche Gewadsser sind infolge haufi-
ger Sedimentaufwirbelung durch Schiffe meist trib, und die Algen befinden sich in diesen voll
durchmischten Gewdssern somit wahrend eines erheblichen Zeitanteils in Tiefenbereichen unter-
halb der Kompensationsebene, d.h. dort, wo die Respirationsverluste groler sind als der Energie-
gewinn durch Photosynthese.

Daher verdndert sich auch entlang der Berliner Stadtspree unterhalb des Zusammenflusses von
Spree und Dahme die Gesamtbiomasse des Phytoplanktons nur unwesentlich.

Wahrend in den Flussseen im Frithjahr die einzelligen Kieselalgen dominieren, erreichen im
Sommer vorrangig filamentose Blaualgen (Cyanobakterien, z.B. Planktotrix sp.) hohe Biomassen.
Entlang der kanalisierten FlieBabschnitte nimmt der Dominanzanteil der Kieselalgen gegentiber
den Cyanobakterien etwas zu (KOHLER ET AL., 2002), da die Kieselalgen Schwachlicht besser
nutzen kénnen und daher die standige vertikale Durchmischung des triiben Wasserkérpers (s.o.)
besser ertragen.

Vergleichbare Entwicklung zeigt z.B. das Phytoplankton des stark regulierten Tieflandflusses Ouse
(England), in dem Massenentwicklungen von Cyanobakterien vorrangig in durchflussarmen Tro-
ckenjahren auftraten (MARKER & COLLET, 1997a). Die filamentésen Cyanobakterien konnen aktiv
die Wassertiefen glinstigen Lichtangebots aufsuchen, verschlechtern jedoch gleichzeitig das Licht-
klima, da sie in der Spree vornehmlich als Einzelfiden auftreten und damit die Triibung wesent-
lich erhohen (KOHLER ET AL., 2002).

Durch die hohe Primédrproduktion und dem hohen Anteil filamentoser Algen ist die Triibung
erhoht bzw. die Sichttiefen reduziert. Das dadurch verschlechterte Lichtklima stellt in Zusam-
menhang mit der Sohleintiefung und dem Aufstau in der Stadtspree und den Kandlen den wich-
tigsten Faktor dar, der eine Besiedlung von submersen Makrophyten weitestgehend verhindert.

Lediglich unterhalb des Miiggelsees sowie in Kdpenick und der Alten Spree in Treptow weist die
Stadtspree an wenigen Stellen flache Uferbereiche auf, an denen sich rudimentdre Bestiande des
Kamm-Laichkrautes (Potamogeton pectinatus) bzw. der Gelben Teichrose (Nuphar lutea) finden
(KORNER & PuscH, 2002). Wahrend die Bestinde des Kamme-Laichkrautes, wie im Miggelsee
durch herbivore Wasservogel und Fische geschadigt werden, stellt insbesondere fiir die Gelbe
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Teichrose die Schrauben- und Wellenwirkung der Sportboote und Giiterschiffe einen entschei-
denden limitierenden Faktor dar, so dass deren Bestdnde auf hydrodynamisch weniger belastete
Nebengewadsser beschrankt ist (KORNER & PUSCH, 2002).

Ahnliche Restriktionen erfihrt die Besiedlung submerser Makrophyten im Tieflandfluss Vecht
(Niederlande), in dem durch eine hohe Triibung das potentielle Vorkommen der Makrophyten
auf Flachwasserzonen mit Wassertiefen > 1 m beschrankt ist und der wesentliche verbreitungsbe-
stimmende Faktor die durch anthropogenen Wellenschlag verursachte physikalische Beschadi-
gung darstellt (VERMAAT & DE BRUYNE, 1993), (vgl. Kapitel 3.3).

3.2 Auswirkungen erh6hter Nahrstoffkonzentrationen

Beim Abbau von partikuldrer organischer Substanz (POM) wird allochthones, oft grobpartikula-
res organisches Material (CPOM), oder autochthon produziertes POM durch die Aktivitdt von
Mikroorganismen (Bakterien, Hyphomyceten) und Makrozoobenthos mechanisch zerkleinert,
biochemisch gespalten, assimiliert oder respiriert, wobei alle Teilprozesse von der Prasenz der sie
tragenden Organismen, sowie von den physikalischen und chemischen Bedingungen abhdngen
(BENFIELD, 1996, GESSNER ET AL., 1999).

Viele Studien zeigen, dass Nahrstoffanreicherung den Abbau von CPOM stimulieren kann (z.B.
ROBINSON & GESSNER, 2000, PASCOAL ET AL., 2001), wahrend in wenigen Fllen kein Effekt erhoh-
ter Nahrstoffkonzentrationen festgestellt werden konnte (RAVIRAJA ET AL., 1998). In einer Studie am
sehr ndhrstoffeichen Tieflandfluss Ave in Nord-West Portugal fithrten hohere Nahrstoffkonzentra-
tionen zu erhdhten Abbauraten (PASCOAL ET AL., 2001), was in Ubereinstimmung zu den Ergebnis-
sen der meisten Studien steht (z.B. MEYER & JOHNSON, 1983, PEARSON & CONNOLLY, 2000).

Da im Fluss Ave nur sehr geringe Dichten bzw. keine Zerkleinerer vorhanden waren, war die
erhdhte Abbaurate auf die ndhrstoffinduzierte hohere Produktion der Hyphomyceten zuriickzu-
fuhren, wobei deren erhohte Produktion mit erhdhten Individuendichten und Gesamtbiomasse
der Makrozoobenthoszdénose verbunden war (PASCOAL ET AL., 2001).

In Fliefgewdssern, die zusdtzlich mit Schwermetallen belastet sind, kann sich die stimulierende
Auswirkung der Nahrstoffanreicherung mit den Effekten der Schwermetallbelastung tiberlagern,
da sich gelostes Zink negativ auf die Abbaurate auswirken kann (NIYOGI ET AL., 2001). Andererseits
wurden hohe Abbauraten auch in einem moderat mit Schwermetallen verschmutzten FlielSgewds-
ser nachgewiesen, was durch eine adaptierte Hyphomyceten-Gemeinschaft and hohen Konzent-
rationen an Stickstoff und Phosphor erklart wurde (SRIDHAR ET AL., 2001). Die Diversitdt
aquatischer Hyphomyceten nimmt mit zunehmenden Néhrstoffkonzentrationen tendenziell ab,
wdhrend die Konidienproduktion erhoht ist (AU, 1992, RAVIRAJA ET AL., 1998). In schwermetallbe-
lasteten FlieRgewdssern hingegen, wurde beides, eine Abnahme der Hyphomyceten-Artenzahl
(BERMINGHAM ET AL., 1996) und eine Reduzierung der Konidienproduktion (SRIDHAR ET AL., 2001),
beobachtet.

In nattirlichen, unbelasteten Fliefgewdssern kann die Nahrstoffretention zu reduzierten Nahr-
stofffrachten fiihren (PETERSON ET AL., 2001). Jedoch kénnen sehr hohe Nahrstofffrachten als Folge
von Abwassereinleitung die frachtspezifische Nahrstoffretentionseffizienz stark herabsetzen
(HAGGARD ET AL., 2001, MARTI ET AL., 2004, GUCKER & PUSCH, 2006).
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Untersuchungen am Fliefgewdsser Erpe (3. Ordnung, nach Strahler) zur Nahrstoffretention unter
Nahrstoffbelastung zeigten, dass die Mechanismen der Nahrstoffretention qualitativ vergleichbar
mit denen an natirlichen Fliefgewdssern sind (GUCKER & PUSCH, 2006). Bei hohen absoluten
Nahrstoffaufnahmeraten war allerdings der Massentransfer, also die Aufnahmeraten in Bezug auf
die Nahrstoffkonzentrationen sehr gering. Demzufolge waren die Aufnahmeldngen im Bereich
von Kilometern, was darauf hinweist, das die Aufnahmeprozesse die hohen Nahrstofffrachten
nicht effektiv kompensieren kénnen und das System tberlastet ist (HAGGARD ET AL., 2001, MARTI
ET AL., 2004, GUCKER & PUSCH, 2006). Die Aufnahmeldnge flir Ammonium war in der Studie von
GUCKER & PUSCH (2006) wesentlich kiirzer als die fir Nitrat. Die relativ schnelle Aufnahme von
Ammonium war zum einen auf Nitrifikationsraten von bis zu 89 % zurtickzufiihren, die durch
gute Sauerstoffbedingungen ermdglicht wurden, zum anderen stellt es auch die praferierte assimi-
lierte Nitratkomponente dar.

Der Kldranlagenablauf kann aullerdem eine bedeutende Quelle fiir nitrifizierende Bakterien in
urbanen Fliefgewdssern darstellen (BRION & BILLEN, 2000) und zu einer hohen Nitrifikantenaktivi-
tat unterhalb der Klaranlage beitragen (JANCARKOVA ET AL., 1997). So war die Nitrifikationsrate im
Ablauf einer Klaranlage 6-mal so hoch wie im aufnehmenden Fluss Seine (Frankreich) (BRION &
BILLEN, 2000).

Da in der Erpe die Nitrataufnahme die Gesamtaufnahme von geléstem anorganischem  Stickstoff
dominierte, ist anzunehmen, dass Denitrifikation einer der wichtigsten Aufnahmemechanismen
darstellte. Die unter Abwassereinfluss zu beobachtende Zunahme der frachtspezifischen Nitrat-
aufnahmeeffizienz war Folge einer durch die Zulieferung von DOC stimulierten Denitrifikation,
bei der moglicherweise auch denitrifizierende Bakterien aus dem Klarwerksabfluss beteiligt waren.
Auch INWOOD ET AL. (2005) fand héhere Denitrifizierungsraten in FlieBgewdssern urbaner Ein-
zugsgebiete als in Fliefgewdssern mit bewaldeten Einzugsgebieten, bei gleichzeitig geringerer
frachtspezifischer Nitrataufnahme im urbanisierten Raum.

Des Weiteren zeichnete sich der durch die Klarwerkszuflisse beeinflusste Bereich der Erpe im
Vergleich zur Referenzstrecke durch hohere Konzentration an organischen Gesamtkohlenstoff,
Gesamtstickstoff und Gesamtphosphor aus. Die Inkorporierung organischer Substanz und sedi-
mentbiirtige mikrobielle Produktion waren die wichtigsten Prozesse bei der Konzentrationserho-
hung von Nahrstoffen und organischem Kohlenstoff im Sediment. Dies ist in Ubereinstimmung
mit der Beobachtung, dass beinahe der gesamte 16sliche reaktive Phosphor in einem abwasserbe-
lasteten Feuchtgebiet organisch gebunden vorlag und adsorptive Prozesse fiir die Phosphorreten-
tion eher unbedeutend waren (COOKE ET AL., 1992).

Adsorption von Stickstoff und Phosphor am Sediment stellt einen bedeutenden Mechanismus fiir
oligotrophe FlieBgewdsser dar (MULHOLLAND ET AL., 1990, TRISKA, ET AL., 1994), spielt an ndhr-
stoffbelasteten FlieRgewdssern jedoch nur eine untergeordnete Rolle. Sedimentadsorption von
Phosphor ist auch fiir die untere Spree vernachldssigbar, wahrscheinlich weil partikuldres Eisen als
hauptsdchliche Sorptionsstelle aufgrund der konstant hohen Phosphorkonzentrationen bereits
besetzt ist (SCHULZ & HERZOG, 2004). Eine modellierende Studie zur Nahrstoffretention des Fluss-
seensystems der Havel (KNEIS ET AL., 2006) zeigte Ubereinstimmende Ergebnisse insofern, dass der
sedimentblirtige Phosphor eher wieder freigesetzt wird, als geléster adsorptiv gebunden. Wahrend
in dieser Studie sommerliche Phosphorfreisetzungsraten von 20 mg P m2d™ fiir die Havelseen
kalkuliert wurden, wurden ca. 30 % des eingetragenen Gesamtstickstoffs in der untersuchten
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Flussstrecke zurtickgehalten. Unter eutrophen Bedingungen scheint insbesondere der assimilative
biotische Stickstoffbedarf die Aufnahme von geléstem anorganischen Stickstoff zu steuern, wenn
zum einen die hydromorphologische Variabilitdt durch Sohleintiefung und Kanalisierung nivelliert
ist, oder zum anderen die morphologische Variabilitit zwischen den betrachteten FlieRabschnit-
ten gering ist (GUCKER & PUSCH, 2006, WEBSTER ET AL., 2003).

In der durch die Kldranlage Miinchehofe néhrstoffbelasteten Erpe war die Aufnahme von Ammo-
nium und Nitrat vom Angebot an gelostem Sauerstoff und gelosten organischen Kohlenstoff ab-
hangig, was auf die besondere Bedeutung des Sauerstoffhaushaltes bei der
Selbstreinigungseffizienz von anthropogen veranderten FlieRgewdssersystemen hindeutet. Die an
der Erpe gewonnen Einblicke in den Nahrstoffhaushalt lassen sich insofern auf die Stadtspree und
Kandle Gbertragen, da alle erwdhnten Gewdsser kanalisiert sind und eine degradierte Morphologie
aufweisen. Dariiber hinaus stellt eine reduzierte Nahrstoffretentionseffizienz bzw. Nahrstoffauf-
nahmeraten eines der wesentlichen Charakteristika urbaner Fliefgewdsser dar (MEYER ET AL.,
2005, GRIMM ET AL., 2005).

MEYER ET AL. (2005) untersuchten FlieBgewdsser in Atlanta (USA) und fiihrten verringerte Nahr-
stoffaufnahmeraten auf reduzierte Konzentrationen von FPOM am Sediment zuriick. In den
urbanen Fliefgewdssern New Mexikos (USA) (GRIMM ET AL., 2005) waren hingegen eine reduzier-
te morphologische Komplexitit der Gewdasser und eine reduzierte Primdrproduktion die malfigeb-
liche Ursachen.

Die Zufiihrung organischen Materials, z.B. aus Abwdssern in Fliisse und Kandle, beeinflusst die
Zusammensetzung des Biofilms in starker Weise. HYNES (1963) entwickelte ein generelles Modell
zu den biologischen Auswirkungen erhéhter Néhrstoffkonzentrationen in Flussen. Direkt unter-
halb der Einleitung nimmt die bakterielle Produktion zu, nimmt jedoch weiter unterhalb mit
Abbau und Verbrauch des organischen Materials wieder ab. Bei ausreichender sedimentnaher
Sauerstoffversorgung nehmen als Sekundarfolge die Protozoen-Populationen zu und dezimieren
wiederum die Bakteriendichte.

Durch den bakteriellen Abbauprozess kommt es zur Freisetzung anorganischer Néhrstoffe aus der
mineralisierten organischen Substanz. Dieses generelle Modell korrespondiert mit der beschriebe-
nen Wechselwirkung zwischen Saprobie und Trophie (Kapitel 2.4) und beschreibt insbesondere
die heterotrophen Metabolismusprozesse nach einer kurzfristig bzw. punktuell auftretenden
Nahrstoffbelastung. Daher trifft es weniger auf die Prozesse des Stoffumsatzes in diffus oder mehr-
fach belasteten Fliefgewdsser zu (vgl. GUCKER ET AL., 2006).

Moderate organische Verschmutzung kann zundchst die Artenzahl von Protozoen erh6hen
(HENEBRY & CHAINS, 1980), wahrend eine starke Verschmutzung zu einer Artenverarmung und zur
Dominanz weniger Arten fithrt (HYNES, 1963, HENEBRY & CHAINS, 1980). Die Struktur der au-
totrophen Kieselalgen-Zonose reagiert generell mit abnehmender Artenzahl, Diversitat und Even-
ness (PATRICK, 1969), wobei die Produktivitit i.d.R. zunimmt.

Hingegen fanden KELLY & WHITTON (1995) nur eine geringfiigig veranderte Artenzusammenset-
zung der Kieselalgenzonose unter- und oberhalb eines Kldranlagenabflusses und fiihrten es auf die
hohe Grundbelastung an anorganischen Nahrstoffen zuriick, da der Fluss (R. Browney, Nord-
Osten Englands) bereits oberhalb des Klaranlageneinflusses eutrophe Bedingungen aufwies. Es
zeigte sich jedoch weiterhin, dass zusitzliche Nahrstoffkonzentrationen die Kieselalgenzénose
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insofern belasteten, dass unterhalb der Kldranlage die Kieselalgenzénose durch einen stark erh6h-
ten Dominanzanteil organische Belastung tolerierender Arten charakterisiert war.

Organische Anreicherung beeinflusst alle Formen von Biofilm (STEINMAN & MCINTIRE, 1990) mit
abnehmender Artenzahl der benthischen Algen und fordert filamentose Algenarten wenn Licht
ausreichend vorhanden ist (ROSEMUND, 1993). Hohe Nahrstofffrachten verdandern also die Zu-
sammensetzung und Dominanzstruktur der Biofilmzonose, wobei Cyanobakterien gegentber
anderen Algengruppen i.d.R. geférdert werden (CATTANEO, 1983, PETERSON & GRIMM, 1992).

Diese Verdnderung konnen héhere trophische Ebenen beeinflussen, da Cyanobakterien weniger
von Weidegdngern aufgenommen werden (REINIKAINEN ET AL., 1994, ROELKE ET AL., 2004,
GHADIUANI ET AL., 2003). Die Dominanz von Cyanobakterien kann demzufolge die Effizienz des
Nahrstoffflusses durch hohere trophische Ebenen reduzieren. Dariiber hinaus produzieren Cya-
nobakterien Toxine wie z.B. das Microcystin, die andere Nahrungsnetzkomponenten schadigen
kénnen (HAY & KUBANEK, 2002, LEHTINIEMI ET AL., 2002).

Hohe Nahrstoffkonzentrationen unter relativ stabilen Durchflussbedingungen kénnen dariiber
hinaus durch ein verdndertes Lichtregime die trophische Interaktion zwischen Biofilm und Wei-
degdngern des Makrozoobenthos verdndern und somit indirekt die Akkumulation von Biofilm-
biomasse verhindern. Dies zeigte eine Untersuchung zur relativen Bedeutung physikalisch-
chemische Umweltbedingungen und dem Grazing-Druck durch Zuckmicken (Chironomidae) fiir
die Biomassenzunahme epiphytischer Algen im langsam flieRenden Fluss Moscow, Russland
(RUSANOV & KHROMOV, 2005). Bei gutem Lichtangebot zeichneten sich die Algen durch eine
hohe Produktivitat aus, wodurch die Zuckmiicken in ihren Abundanzen geférdert wurden, jedoch
durch das Grazing eine Biomassenzunahme nicht verhinderten. Unter schlechten Lichtbedingun-
gen war dagegen die Produktivitit der epiphytischen Algen stark herabgesetzt und das Grazing
limitierte stark die Algenbiomasse.

In kleinen urbanen Fliefgewdssern im Tiefland der Region in und um Melbourne, Australien war
die Produktion benthischer Algen (iiberwiegend Kieselalgen, bewertet anhand der Chlorophyll-a
Konzentration) weniger vom Lichtregime (photosynthetisch-aktive Strahlung, 3 — 11 % der erklar-
ten Varianz) und dem Substrattyp (3 — 13 %) abhangig, als vielmehr von der versiegelten und an
das Entwasserungssystem angeschlossenen Flache in den einzelnen Einzugsgebieten (A4 = 39 —
54 %) (TAYLOR ET AL., 2004). Die Produktion benthischer Algen wurde demzufolge vorrangig vom
Urbanisierungsgrad gesteuert. Es wurde geschlussfolgert, dass der Oberfldchenabfluss der ange-
schlossenen versiegelten Flichen durch Erhdhung der Phosphorkonzentrationen die Produktion
benthischer Algen steuerte, eventuell in Zusammenhang mit weiteren negativen Auswirkungen
des urbanen Oberflichenabflusses auf die Weidegdnger des Makrozoobenthos (TAYLOR ET AL.,
2004). Dartiber hinaus hing auch die qualitative und quantitative Zusammensetzung der Kieselal-
genzonose Uberwiegend von erhohten Konzentrationen an Phosphor, Gesamtstickstoff und Am-
monium ab. Die erhohten Nahrstoffkonzentrationen gingen nicht nur auf den Einfluss des
Oberflachenabflusses, sondern auch auf Eintrdge aus Kldranlagen und Landwirtschaft zurtick
(SONNEMAN ET AL., 2001).

Die Nahrstoffanreicherung in urbanen Fliefgewdssern kann also wichtige funktionelle Zusam-
menhdnge (iberlagern, so dass z.B. Substrateigenschaften ihre Bedeutung fiir die benthische
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Primarproduktion verlieren, die sie in weniger belasteten FlieBgewdssern jedoch einnehmen (vgl.
WERNER & KOHLER, 2005, Kap. 2.5).

Eintrag organischer Substanz resultiert gewohnlich in einer Zunahme der Biomasse heterotropher
Organismen des Biofilms. Ebenso werden die autotrophen Organismen des Biofilms stimuliert,
erfahren jedoch eine wesentlich geringere Biomassenzunahme (PONTASCH & BRUSVEN, 1987).

Auch experimentelle Untersuchungen zur Entwicklung von Biofilm unter erhéhten Ammonium-
konzentrationen in rotierenden Reaktoren zeigten eine erhdhte Produktion im Vergleich zu Kon-
trolle (EITNER, 2004). Eine Ammoniumzugabe von 4 mgl'd" (Hintergrundkonzentration der
Kontrolle: ca. 0,20 mg|") bewirkte ein mindestens doppelt so hohes Volumen an Bakterien,
Glykokonjugaten, benthischer Algen sowie Cyanobakterien. Mit der erhthten Biomasse stieg auch
die Sauerstoffproduktion um das 2 — 3-fache an. Ob die ammoniuminduzierte Produktionserhd-
hung mit einer verdnderten Zusammensetzung verbunden war, wurde nicht untersucht, jedoch
zeigte sich keine Anderung in der mikroskopischen Struktur des Biofilms (EITNER, 2004).

Bei der Erh6éhung der Biofilmbiomasse durch zugefiihrte organischer Verbindungen sind nach
LOCK ET AL. (1981) zusammengefasst folgende Mechanismen beteiligt:
1. Partikuldres organisches Material fungiert als Kohlenstoffquelle fiir heterotrophe Organis-

men, die wiederum zu einer erhéhten Produktion und Regenerierung von Néhrstoffen im
Biofilm fuhren,

erhdhtes Angebot an anorganischen Néhrstoffen stimuliert die autotrophe Produktion,

Stimulation von Stickstoff-fixierenden Bakterien, die das Stickstoffangebot im Biofilm er-

hohen und enthaltene Spurenelemente, die das Biofilmwachstum stimulieren.
Erhohte Nahrstoffkonzentrationen fithren also id.R. einerseits zu einem erhohten Abbau
organischer Substanz und einer erhohten Produktion von heterotrophen Mikroorganismen,
wdhrend andererseits die Artendiversitit des Biofilms verringert ist. Bei hohen Nahrstoffauf-
nahmeraten ist allerdings der Massentransfer, also die Aufnahmeraten in Bezug auf die
Nadhrstoffkonzentrationen sehr gering, so dass eine reduzierte Nahrstoffretentionseffizienz
ein der typischen Eigenschaften urbaner FlieRgewasser darstellt.

Die Urbanisierung von Fliefgewdssern fiihrt generell zu einer Zunahme der Nahrstoffkonzentra-
tionen (PAUL & MEYER, 2001), die die Eutrophierung fordern. Die urbane Erhohung der Phos-
phorkonzentrationen hdngt dabei wesentlich vom Eintrag partikuldaren Phosphors ab, jedoch
steigen auch die Konzentrationen an geldstem Phosphor (SMART ET AL., 1985). Obwohl Phosphor-
konzentrationen in urbanen Fliefgewdssern generell erhoht sind, ist der effektive Anstieg nicht so
grol’ wie fur Stickstoff (PAUL & MEYER, 2001).

Die durch erhéhte Nahrstoffkonzentrationen und verldngerte Wasseraufenthaltszeiten ermdoglichte
hohe Produktion von Phytoplankton fiihrt zu einem verschlechtertem Lichtklima, das ein Wachs-
tum des benthischen Biofilms und von Makrophyten limitiert. Eine hohe pelagische Primarpro-
duktion resultiert in einem vergroBerten Angebot an autochthoner partikuldrer organischer
Substanz, die stark den Nahrstoff- und Kohlenstoffhaushalt groerer Fliisse beeinflusst (z.B. Rhein,
ADMIRAAL ET AL., 1992). Der Anteil des autochthonen Kohlenstoffs des Phytoplanktons an der
Gesamtheit der organischen Kohlenstoffverbindungen, die dem aquatischen Nahrungsnetz zur
Verfligung steht, ist insofern wichtig, da er entscheidend den mikrobiellen Abbau mitbestimmt
(OLIVER & MERRICK, 2006).
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Im belgischen FlieBabschnitten der Meuse war im Jahresdurchschnitt 58 % des partikuldren Koh-
lenstoffs in Phytoplanktonbiomasse gebunden, vergleichbar mit dem Kohlenstoffbudget der Fliisse
Rhein (Niederlanden), St. Lorenzstrom (Kanada), Ebro (Spanien) und Loire (Frankreich) (DESCY &
GOSSELAIN, 1994).

Da die Stauregulierung die Produktion benthischer Algen des Biofilms und der Makrophyten
reduziert bzw. eliminiert, stellt in stauregulierten FlieBabschnitten das Phytoplankton meist die
wichtigste autochthone Kohlenstoffquelle dar.

Das Phytoplankton ist durch Aufstau einer verstdrkten Sedimentation ausgesetzt, da sich die
Schleppkraft der fliekenden Welle verringert. Die Sedimentation von Phytoplankton fiihrt somit,
neben den Verlusten durch Mortalitdt und Grazing durch Zooplankton und filtrierenden Makro-
zoobenthosarten (vgl. Kapitel 2.7, benthisch-pelagische Kopplung) zu einem erhéhten Anteil an
POM im Sediment. Unter stickstoffgesattigten Bedingungen liegt das C/N-Verhdltnis des Phy-
toplanktons bei ca. 6,3 (DESCY & GOSSELAIN, 1994, sog. Redfield-Verhiltnis); die Abbaubarkeit des
erhdhten Angebots an POM ist dementsprechend hoch, da die mikrobielle Aktivitdt mit verbesser-
ter Stickstoffversorgung steigt (FISCHER & PUSCH, 2002).

Aus der hohen Trophie resultiert dementsprechend die sogenannte Sekundarverschmutzung, da
sedimentierte und abgestorbene Phytoplanktonzellen unter zusétzlicher Belastung des Sauerstoff-
haushalts abgebaut werden (UHLMANN & HORN, 2001).

Somit ist in eutrophierten Fliefgewdssern die Sauerstoffkonzentration wahrend des Tages stark
erhodht, nimmt jedoch in der Nacht durch Respiration der Primdrproduzenten und den erhéhten
sedimentbdrtigen Sauerstoffbedarf wieder stark ab, so dass im Tagesverlauf sowohl eine ausge-
pragte Sauerstoffiibersattigung als auch -untersattigung auftritt (DEMARS & HARPER, 1998, MASON,
2002).

Im durchflussregulierten, eutrophen Tieflandfluss Ouse (England) folgte eine tiberdurchschnittlich
starke Sauerstoffzerrung bereits im Anschluss an die Phytoplanktonmassenentwicklung im Friih-
jahr, wahrscheinlich ausgelost vom Abbau groler Mengen sedimentierter organischer Substanz
(MARKER & COLLET, 1997b). Die Akkumulation von FPOM spielt an stark vertieften und ein Kas-
tenprofil aufweisenden Flielabschnitten der Stadtspree jedenfalls eine wesentliche Rolle fiir das
Auftreten kritischer Sauerstoffkonzentrationen unter 4 mg I (LESZINSKI ET AL., eingereicht).

3.3  Hydrodynamische Storungen durch die Schifffahrt

In der Stadtspree und den Kandlen ist durch die Stauregulierung zum einen die gewdssereigene
Hydrodynamik stark reduziert, zum anderen verdndert die Nutzung durch den Freizeitboots- und
Giterschiffsverkehr grundlegend die hydrodynamische Bedingungen mit weitreichenden Folgen
fur die Gewdsserprozesse.

Jedes fahrende Schiff verursacht verschiedenartige Stromungen, die auf unterschiedliche Wellen-
systeme zurlickgehen. Zu unterscheiden sind die vom Propellerstrahl der Schiffsschraube verur-
sachte Stromungen sowie die Heckwelle, das transversale Wellensystem und die Bug- oder
Stauwelle, wobei sich die beiden letzteren in ihren Effekten tberlagern (PUSCH & FISCHER 2006).
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Die durch den Propellerstrahl induzierte Stromung ist insbesondere bei grofen Schiffen stark
ausgepragt und induziert Sohlschubspannungen, die direkt auf das Sediment unterhalb der
Schiffsroute einwirken (BHOWMIK & MAZUMDER, 1990, MAZUMDER ET AL., 1993, FUEHRER, 1998,
LINKE ET AL., 2002).

Die propellerinduzierte Stromung in kanalisierten Fliissen kann Geschwindigkeiten von 33,5 —
570 cm s erreichen und fiihrt zur Resuspension von Feinpartikeln aus dem zentralen Sedi-
mentbereich der WasserstralRen (LIOU & HERBICH, 1977); somit hat die Schifffahrt auch an der
Sohlerosion vieler Flisse einen direkten Anteil (ECKHOLDT, 1998).

Die GroBe und Fahrgeschwindigkeit des Schiffes im Verhaltnis zum Wasservolumen des befahre-
nen Flusses bzw. Kanals bestimmt das Ausmal} der hydraulischen Belastung. Die Bewegung des
Schiffskorpers durch das Wasser verdrangt Wasser aufgrund des Formwiderstandes und verursacht
eine Stauwelle am Schiffsbug (BHOWMIK & MAZUMDER, 1990, SORENSEN, 1997, OEBIUS, 2000).

Das durch die Stauwelle entstehende Druckpotenzial des angestauten Wasserkorpers fihrt zu
relativ schnellen Ausgleichstromungen entlang des Schiffskérpers und verursacht somit den soge-
nannten Sunk, ein Absinken des Wasserspiegels entlang der Ufer (BHOWMIK & MAZUMDER, 1990,
SOONG & BHOWMIK, 1992, SORENSEN, 1997, OEBIUS, 2000, STOCKSTILL & BERGER, 2001).

Die Umwandlung des Drucks in kinetische Energie resultiert also in zunehmenden Geschwindig-
keiten der Ausgleichsstromung und ist direkt von der Hohe der Stauwelle abhangig (OEBIUS,
2000b). Mit abnehmendem Verhdltnis zwischen der Wasserspiegelbreite und dem vom Schiffs-
kérper verdrangten Wassermassen nimmt die Ausgleichstromung entlang des Schiffkérpers zu
(BHOWMIK & MAZUMDER, 1990, SORENSEN, 1997, MAYNORD & SIEMSEN, 1991). Dabei tritt die
hochste Wasserspiegeldifferenz zusammen mit der hoéchsten Stromungsgeschwindigkeit auf
(PUSCH & FISCHER 2006).

Der sogenannte Schwall am Cewadsserufer entsteht durch die Ausgleichstromung der zuriickkeh-
renden Wassermassen und iberlagert sich mit dem ans Ufer laufenden transversalen Wellensys-
tem des passierenden Schiffes. Wahrend der Sunk vor der eigentlichen Schiffspassage eintritt, tritt
der Schwall zeitlich verzogert auf.

Auch in der Stadtspree hangt die Intensitit der hydrodynamischen Belastung am Gewdsserufer
neben der Hydromorphologie entscheidend von den beteiligten Schiffstypen und der Fahrge-
schwindigkeit ab. So nimmt Wellenhohe, Sohlschubspannung und Dauer des Wellenereignisses
mit zunehmender Fahrgeschwindigkeit zu, variieren aber stark zwischen GroéBe der Schiffe und
Beschaffenheit der Schiffskdrper (FRANKE, 2006).

Die Intensitdt des Sunkeffekts ist daher insbesondere bei Schubverbanden und bei den Booten
der Fahrgastschifffahrt stark ausgepragt, bei kleineren Booten sind insbesondere die transversal
zum Ufer laufenden Wellen von Bedeutung (FRANKE, 2006).

Die damit verbundenen Wechsel der Stromungsrichtung sowie das plotzliche Auftreten der hyd-
rodynamischen Belastung ist im Hinblick auf die faunistische Besiedung von Ubergeordneter
Bedeutung, da es in freifliefenden wie auch aufgestauten Gewadssern ein absolut unnatiirliches
Storungsregime darstellt. Die stromungsinduzierten physikalischen Kréfte dauern wahrend einer
Schiffspassage im allgemeinen zwischen 10 — 60 Sekunden an, kénnen aber in Abhangigkeit von
der Lange des Schiffskorpers bis zu 3 Minuten lang andauern (HOLLAND, 1986, 1987, NIELSEN ET
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AL., 1986, BHOWMIK & MAZUMBER, 1990, JAHN ET AL., 1993, HUSIG ET AL., 2000, OEBIUS, 2000Db,
ARLINGHAUS ET AL., 2002, BRUNKE ET AL., 2002).

Da die starksten Veranderungen in den Stromungsverhaltnissen in einer Uferzone festzustellen
sind, die 10 % der Wasserspiegelbreite ausmacht (MAZUMBER ET AL., 1993), reprdsentieren diese
schiffsinduzierten physikalischen Krafte eine bedeutende Stérung der organismischen Besiedlung
der Uferhabitate. Neben der Intensitdt der hydraulischen Belastung ist vor allem die Dauer und
Frequenz entscheidend fiir das Ausmafs der Stérung aquatischer Biozénosen.

Die Triibung des Freiwassers ist eine wichtige Grole fir die Qualitdt des Gewdssers, aufgrund
ihrer Beziehung zum Lichtregime, dem Einfluss auf die biogene Beliftung und den biologischen
Sauerstoffbedarf, sedimentassoziierten Transport von Kontaminanten und den Effekten hoherer
Konzentrationen an suspendierten Sediment auf Biota und Habitate (LAWLER ET AL., 2006).

Die Stauregulierung resultiert in herabgesetzten FlieBgeschwindigkeiten und abnehmender Trans-
portkapazitit der flieBenden Welle, so dass sich in solchen Gewdssern durch Sedimentation im
Allgemeinen eine Schicht an Feinsedimenten ansammelt.

Die Nutzung durch den Freizeitboots- und Giterschiffsverkehr fiihrt zur Resuspension dieser
Feinpartikel. Dabei wird Resuspension durch den Propellerstrahl (YOUSEF ET AL., 1974) und den
schiffsinduzierten Sunk- und Schwalleffekt (ANDERSON, 1974) ausgeldst. Auch wenn die schiffsin-
duzierte Partikelresuspension die Triibung des Freiwassers von Flissen im Jahresdurchschnitt nur
geringfligig beeinflusst (MOSS, ET AL., 1982), wurde z.B. fiir den schiffbaren Tieflandfluss Bure
(England) gezeigt, dass der taglichen Konzentrationsverlauf von suspendierten Sediment mit der
Frequenz der Schiffspassagen korrelierte und nicht durch Anderungen im Durchfluss zu erklaren
war (GARRAD & HEY, 1987).

Die Kombination von reduzierter, gerichteter Strémung (durch die Stauhaltung) und erhohter
Resuspension (durch die Schifffahrt) beeinflusst demnach tiber die Konzentration suspendierter
Partikel das Lichtklima und die Primarproduktion, die mikrobielle Metabolismusaktivitat im Frei-
wasser und an der Gewadssersohle.

Damit beeinflusst die Schifffahrt auch den Sauerstoffhaushalt, da durch Schiffspassagen

1. der Sauerstoffbedarf fiir den Abbau feiner organischer Substanz im Freiwasser erhoht,
2. das Sauerstoffangebot durch eine verminderte Photosyntheseleistung reduziert und

3. der atmospharische Sauerstoffeintrag erhoht

sein kann.

Messungen zu der Intensitit der schiffsinduzierten hydrodynamischen Belastungen und deren
Auswirkung auf die Partikelresuspension in der Stadtspree und dem Langen See wurden von
FRANKE (2006) durchgefiihrt. Passierende Schubverbande und Fahrgastschiffe induzierten Stro-
mungsgeschwindigkeiten von 20 bis 324 cms™ parallel und 47 bis 318 cm's™ transversal zum
Ufer.

Die aus den hohen Stromungsgeschwindigkeiten resultierenden Sohlschubspannungen bewirkten
eine starke Resuspension von Sedimentpartikeln. Die starke Resuspension fithrte zu einer kurzzei-
tig sehr stark erhohten Tribung des ufernahen Freiwassers von 5 — 10 NTU (Nephelometric Tur-
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bidity Units) auf bis zu 160 NTU. Die schiffsinduzierte hydrodynamische Belastung kann also die
Tribung in Extremfdllen kurzfristig um das 30-fache anheben.

Eine vergleichbare Studie zu den Auswirkungen von Schiffspassagen fiihrten SMART ET AL. (1985a)
im Hauptstrom und Nebengewdssern des Flusses Mississippi (USA) durch. In den Nebengewads-
sern, deren hydrologische Situation am ehesten auf die Berliner Gewdssersituation tibertragbar
scheint, fihrten alle der 66 untersuchten Schiffspassagen zu einer signifikanten Erhéhung der
Trabung und der durchschnittlichen Korngrélle der suspendierten Sedimente. Die Triibung war
um mehr als 8-mal so hoch wie vor der Schiffspassage. Die wichtigsten, das Ausmalfs der Triibung
bestimmenden Faktoren, waren die Zusammensetzung der Sohlsedimente, die Uferentfernung
und die Fahrgeschwindigkeit des passierenden Schiffs, die Flussmorphologie sowie die Frequenz
der Passagen.

Das zeigt unter anderem, dass in der Stadtspree und den Kanilen insbesondere im Sommer bei
hoher Frequenz der Schiffspassagen mit langerfristigen Effekten beziglich der Konzentration
suspendierter organischer Partikel und der Wassertriibung zu rechnen ist und kumulierende
Effekte der hydrodynamischen Belastung zu beriicksichtigen sind.

Nicht unerwdhnt soll in diesem Zusammenhang das Risiko bleiben, dass auch kontaminierte
Sedimente resuspendiert und dadurch Kontaminanten transportiert und bioverfiigbar werden (vgl.
HAAG ET AL., 2001). Der Transfer von partikelgebundenen Kontaminanten in das sauerstoffreiche
Freiwasser erhoht generell die Bioverfligbarkeit und Toxizitdt von Kontaminanten (z.B. CALMANO
ET AL., 1993, SIMPSON ET AL., 1998).

Neben den hydraulischen Belastungen und deren Folgen fihrt die Schifffahrt zu weiteren Belas-
tungen des befahrenen Gewadssers. Im Wesentlichen umfassen diese die Emission von gewdsserge-
fahrdenden Stoffen aus Anstrichfarben, Fetten und Olen sowie die Abgas- und Lirmemissionen.

Die biologischen Auswirkungen der hydrodynamischen Belastung einschlieSlich der Sekundar-
effekte diskutierten POTT & REMY (2000) fiir die Besiedlung durch emerse und submerse
Makrophyten. Die Komplexitdt der Zusammenhange zeigt bspw. die Untersuchung von BROOKES
& HANBURY (1990), die feststellten, dass das durch die erh6hte Triibung verschlechterte Lichtklima
zu einer herabgesetzten Vitalitdit von submersen Makrophyten und verringerten Toleranz der
Wasserpflanzen gegeniiber héheren Sohlschubspannungen fiihren kann. Die durch die Sohl-
schubspannungen bewirkte erhthte Resuspension bewirkt demnach eine Abnahme der
Makrophytenresistenz gegentiber dem hydrodynamischen Stress, was zeigt, dass die kumulativen
okologischen Auswirkungen des schiffsinduzierten Wellenschlags stirker sein konnen als die
direkten Effekte der einzelnen Belastungen.

SUKOPP & MARKSTEIN (1989) untersuchten die Ursachen fiir die Abnahme der Rohrichtbestande
an der Berliner Havel und fiihrte sie auf die hydrodynamische Belastung durch den schiffinduzier-
ten Wellenschlag zurtick.

Schifffahrtsinduzierte Wellen bewirken insbesondere im Uferbereich kritische Stromungsin-
tensititen, ein sich plotzlich verinderendes Stromungsregime und kurzfristig erhohte Parti-
kelresuspension und Triibung des Freiwassers. Durch die hohe Sohlschubspannung wird die
Besiedlung insbesondere im Uferbereich direkt und iiber Verinderungen in der Habitat-
ausstattung und —qualitit indirekt geschadigt. Das pulsartige hydraulische Storungsregime,
welches durch die Passage von Schiffen verursacht wird, hat also eine limitierende Wirkung
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auf die Besiedlung durch Makrozoobenthos und Fische in den befahrenen Gewissern und
wahrscheinlich auch auf das Wiederbesiedlungspotenzial nach Erreichen einer verbesserten
Wasserqualitit.

Die Auswirkungen schiffsinduzierter hydrodynamischer Belastungen auf die Zonosen des Makro-
zoobenthos und der Fische in der Stadtspree werden in den Kapiteln 4.2.2 und 4.3.3 diskutiert.
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4 Auswirkungen der in Berlin auftretenden Gewasserbelastungen auf die
Besiedlung der Gewasser durch das Makrozoobenthos und die Fische

Dieses Kapitel beschéftigt sich zum einen mit allgemeinen Betrachtungen zur Stérung von aquati-
schen Biozonosen und soll dazu beitragen, wesentliche Mechanismen zwischen anthropogenen
Stressoren und den Reaktionen der Zénosen darzustellen (Kapitel 4.1). Zum anderen wird die
Hintergrundbelastung der Makrozoobenthos- (Kapitel 4.2) und der Fischzonose (Kapitel 4.3) in
der Stadtspree dargestellt. Unter Hintergrundbelastung wird an dieser Stelle die Wirkung der
anthropogenen Stressoren auf die Zoénosen oberhalb des Mischsystems verstanden.

4.1  Allgemeine Betrachtung zu Stérung von Biozonosen

4.1.1 Akut und chronisch wirkende Stressoren

Haufige akute Storungen konnen je nach Frequenz, Intensitiat und Dauer der Belastungen chro-
nische Verdnderungen in der Struktur der Zénosen verursachen. Zum Verstandnis dieses Zusam-
menhangs ist die artspezifische Reaktion auf den Stressor bzw. Stressorenkomplex einzubeziehen.
Wie grof8 die Auswirkungen auf eine spezielle Art sind, hdngt hierbei von der Belastbarkeit der
Population ab. Populationen von Arten, die eine groBe Toleranz hinsichtlich des Schwankungsbe-
reichs in den physikalisch-chemischen Umweltbedingungen aufweisen (euryoke Arten) und sich
durch kurze Generationszyklen auszeichnen (r-Strategen), konnen sich von haufig auftretenden
Storungen wesentlich schneller erholen als die von anspruchsvolleren Arten mit langen Entwick-
lungszyklen (z.B. COOK & MOORE, 1969, CUFFNEY ET AL., 1984).

In natirlichen FlieRgewdssern sind die Biozonosen vor allem durch immer wiederkehrende
Hochwasser- und Niedrigwasser- bzw. Austrocknungsereignisse einem charakteristischen Sto-
rungsregime ausgesetzt. An dieses Regime ist die dort siedelnde Biozonose hinsichtlich der Aus-
pragung ihrer r- und k-Strategien angepasst. Im Allgemeinen sind die Biozonosen am
artenreichsten, die einem mittelschweren Stérungsregime ausgesetzt sind (Intermediate disturban-
ce hypothesis, CONNELL, 1978). Bei anthropogener Anderung bzw. Verstirkung des Stérungsre-
gimes werden sich die Artenzusammensetzung und die Dominanzstruktur der Zénose gegentber
einer unbelasteten Zénose grundlegend verdandern.

In Gewdssern der gemdligten Breiten zeichnet sich das Grof8 der aquatischen Insekten durch
einen uni-voltinen Lebenszyklus aus. Die Studie von IDE (1967) ist eine der ersten, die zeigte dass
die Erholung von aquatischen Insekten nach Stérungen von den artspezifischen Generationszyklen
abhéngt, also im wesentlich von saisonalen Restriktionen der Reproduktion.

Storungen, wie z.B. die Belastung durch Kontaminanten, konnen einen wesentlich groleren Effekt
verursachen, wenn sie zeitlich mit kritischen Lebenssituationen (Eier und friihe Larvenstadien)
zusammenfallt (z.B. NEBEKER ET AL., 1984a, 1984b, GAUSS ET AL., 1985). Im Vergleich zu hololim-
nischen Makrozoobenthosarten, deren Reproduktion sich (iber einen lingeren Zeitraum erstreckt
bzw. mehrere Generationen hervorbringen, sind die aquatischen Insekten von sommerlichen
Storungen tiberdurchschnittlich betroffen (PAUL & MEYER, 2001).
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Die Schwere von kumulativen Auswirkungen der Belastung durch stoRartige Storungen (z.B.
Mischwasserentlastung) ist dariiber hinaus vom Rekolonisationspotenzial der betroffenen Arten
abhangig. Erholung von Insektenpopulationen der Makrozoobenthoszonose nach mehrfacher
experimenteller Anwendung des Insektizids Methoxychlor, das eine geringe Persistenz aufweist,
war im wesentlich von der Entfernung zu unbeeinflussten Quellen (Refugien) an rekolonisieren-
den Organismen abhangig (CUFFNEY ET AL., 1984, WALLACE ET AL., 1986). Dabei ist die Erholung
der Makrozoobenthoszénose im Wesentlichen von der organismischen Drift und von Oviposition
der nicht-aquatischen, adulten Insektenstadien abhangig (KREUTZWEISER & KINGSBURY, 1982)

Im Zusammenhang mit dem Storungsregime stellt insbesondere bei der Fischfauna und dem
Makrozoobenthos die Bioakkumulation von Kontaminanten, in Verbindung mit chronischen
Auswirkungen auf die Vitalitdit und Fruchtbarkeit des Organismus, eine entscheidende Steue-
rungsgrofSe dar.

Durch den Prozess der Bioakkumulation kénnen geringfligige, jedoch haufige auftretende Stérun-
gen die keinen akuten Einfluss haben, langfristige chronische Stérungen der einzelnen Populatio-
nen oder der Zonose zur Folge haben. Die Effekte der Bioakkumulation von Kontaminanten
kénnen umso gravierender sein, wenn Rekolonisationsquellen limitiert, der betroffene Gewdsser-
bereich von Refugialrdumen raumlich isoliert (Wehre, Sohlabstiirze, etc.) oder gdnzlich nicht
vorhanden sind (wie z.B. in kanalisierten Gewdssern, fiir Makrozoobenthos und Fische).

Da mit sinkenden Wassertemperaturen im Herbst verstdrkt Fettreserven metabolisiert werden,
kann es zur Remobilisierung der in ihnen akkumulierten organischen Kontaminanten und zu einer
sekundar stark erhohten Toxizitit kommen (SCHOENTHAL, 1963, GRAHAM, 1959). Ursache und
Wirkung koénnen also zeitlich und raumlich getrennt auftreten. Viele Fallstudien zu den Auswir-
kungen von chemischen Belastungen (organische Schadstoffe) haben eher Migration und Rekolo-
nisation als eine Zunahme der Rest-Population als den wichtigsten Mechanismus der Erholung
identifiziert (s. Review von NIEMI ET AL., 1990).

Stérungen kénnen unter Umstdnden die Populationen der vorhandenen Pradatoren und Beutetie-
ren unterschiedlich stark belasten und greifen somit auch in trophische Wechselwirkungen ein.
Diese Sekundareffekte einer Storung sind oftmals die Folge einer Degradation des Habitats und
der Nahrstoffpfade. In ihrer Besprechung von Fallstudien zur Erholung (i.S.v. Wiedergesundung,
Wiederherstellung) von lotischen Okosystemen folgerten YOUNT & NIEMI (1990), dass die Kanali-
sierung, einschlieflich Laufverkirzung und Verbau der Ufer, einer der schwerwiegendsten chroni-
schen Stérungen des FlieBgewdsserokosystems darstellt.

Storungen durch Umweltveranderungen, die stark vom gewéhnlichen und/oder natiirlichen
Schwankungsbereich abweichen, kénnen akute Belastungen der Biozénose hervorrufen.
Treten akute Stérungen haufig auf, kénnen sie je nach Frequenz, Intensitit und Dauer der
Belastung chronische biozonotische Veranderungen verursachen, wenn das Regenerations-
vermdgen der Biozonose iiberlastet wird. Dabei bestehen weitreichende Interferenzen zwi-
schen akuter (z.B. Mischwasseentlastung, Wellenschlag) und chronischer Belastung
(Kanalisierung) und deren Folgen fiir den 6kologischen Zustand des Gewassers.
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4.1.2 Interferenzen zwischen multiplen Stressoren

CAIRNS & DICKSON (1977) schlussfolgerten aus der Synthese einiger Fallstudien zur Erholung von
Fisch- und Makrozoobenthoszénosen nach Stérungen durch organische Schadstoffe, dass der
Prozess der Erholung im Wesentlichen folgende Faktoren beinhaltet:

1. Schwere und Dauer der Stressoren,
2. Anzahl verschiedener Arten von Stressoren,

3. zuriickbleibende Veranderungen der physischen Umwelt (Habitatmodifikation, Schad-
stoffakkumulation im Sediment und Biota),

Verfuigbarkeit von unbelasteten Refugialraumen,
system-immanente Schadanfalligkeit,

Tragheit des Systems und

Belastbarkeit (Widerstandsfahigkeit) des Systems.

N vos

Dabei kann die Wirkung von toxischen Stoffen im Gewadsser nicht als eine einfache Dosis-
Wirkungsbeziehung betrachtet werden, da i.d.R mehrere 6kotoxikologisch relevante Verbindun-
gen vorliegen. Somit liegen bei der Manifestation einer toxischen Wirkung Multifaktorenkomplexe
vor, die auch mit multivariater Statistik nur schwer zu quantifizieren sind. Jedoch ist das Zusam-
menwirken zweier Toxine oder zweier unterschiedlicher Stressoren (z.B. Kontaminant und hyd-
raulischer Stress) experimentell und analytisch zugdnglich (z.B. EIFAC, 1983). Beziiglich des
gleichzeitigen Auftretens verschiedener Stressoren sind die Interferenzen der schadigenden Wir-
kung der einzelnen Komponenten zu berticksichtigen.

Hierbei sind folgende Interferenzen theoretisch moglich:
1. Antagonistische Wirkung; Die Gesamtwirkung zweier oder mehrerer Komponenten ist
geringer als die Summe der Einzelwirkungen.

2. Additive Wirkung; Die Gesamtwirkung zweier oder mehrerer Komponenten ergibt sich
aus der Addition der Einzelwirkungen.

3. Synergistische Wirkung; Die Gesamtwirkung zweier oder mehrerer Komponenten ist ho-
her als die Summe der Einzelwirkungen.

Bezogen auf Schwermetalle und organische Kontaminanten liegt eine antagonistische Wirkung
vor, wenn die toxische Einheit eines Stoffgemisches kleiner ist als die Summer der toxischen
Einheiten der Einzelkomponenten. Ist die Summe der toxischen Einheiten der Einzelkomponenten
kleiner als die toxische Wirkung des Stoffgemischs liegt Synergismus vor. Bei einer additiven
Wirkung ist die toxische Einheit des Stoffgemischs gleich der Summe der toxischen Einheiten der
Einzelkomponenten.

Synergistische und antagonistische Effekte treten nicht nur bei der toxischen Wirkung auf, sondern
auch bei der Bioakkumulation von Kontaminanten. Es liegen prinzipiell nur Untersuchungen vor,
die die Bedeutung dieses Aspekts zeigen, ohne dass die zugrundeliegenden Prozesse im Detail
erklart werden konnen (GUNKEL, 1994). SCHUTZ (1985) untersuchten die Bioakkumulation von
Lindan, Hexachlorbenzol (HCB) und Pentachlorphenol (PCB) als Stoffgemisch an Goldorfen
(Leuciscus idus) und stellte eine Verringerung der Lindan-Akkumulation unter dem Einfluss von
PCB sowie PCB und HCB fest.
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Zusammenfassend liegt in einer Belastungssituation oftmals ein Multifaktorenkomplex vor,
wobei die Wirkung der einzelnen Stressoren auf den betreffenden Orgnismus antagonistisch,
additiv und synergistisch sein kann.

4.2 Auswirkungen der multiplen Belastungen auf die Makrozoobenthoszénose

4.2.1 Relative Bedeutung der Degradationsformen

Im Rahmen der Dissertation des Verfassers dieser Studie wurde erstmalig seit 1904 (MARSSON,
1905) die Besiedlung der Stadtspree durch das Makrozoobenthos systematisch erhoben. Anfang
des 20. Jhd. hatten die qualitativen Makrozoobenthosuntersuchungen zum Ziel, die Auswirkun-
gen der in die Berliner Spree eingeleiteten Abwadsser der Textilbetriebe im Industriekomplex
Ober- und Niederschéneweide zu untersuchen (WINKLHOFER ET AL., 2006).

In kiirzlich vom Autor durchgefiihrten Untersuchungen (LESZINSKI ET AL., eingereicht) wurde u.a.
die Makrozoobenthoszénose und abiotische Parameter entlang eines 23 km langen Gradienten
zunehmender Urbanisierung quantitativ erfasst. Im Vergleich zu einer Referenzzénose an zwei
Probestellen der Miiggelspree bei Neu Zittau, Brandenburg zeichnete sich das Makrozoobenthos
der Stadtspree durch eine durchschnittlich 4-fach erhohte Gesamtabundanz, ein stark reduziertes
Arteninventar (durchschnittliche Artenzahl 34,7 % der Referenz) und zunehmende Dominanz
weniger Taxa aus. Dabei ist zu beriicksichtigen, dass auch der Referenzabschnitt bereits eine
anthropogen stark reduzierte Hydrodynamik aufweist.

So trugen in der Stadtspree lediglich 11,5 % der insgesamt 97 an den Sedimenten der Flusssohle
nachgewiesenen Arten zu 95 % der Gesamtabundanz bei (52,5 % der Arten an der Referenz).
Diese Effekte der Urbanisierung der Stadtspree auf die Besiedlung durch das Makrozoobenthos
zeigen weitrechende Ubereinstimmung mit anderen urbanisierten FlieBgewdssern weltweit (PAUL
& MEYER, 2001).

Daher zielten intensive Untersuchungen darauf ab, die relative Bedeutung der anthropogen
veranderten Umweltbedingungen auf die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose zu
identifizieren und nach Méglichkeit zu quantifizieren. Bisherige Forschungsarbeiten zu der relati-
ven Bedeutung der auf FlieRgewdsser wirkenden anthropogenen Stressoren konzentrierten sich
auf kleine urbane Flielgewdsser (< 5. Ordnung), urbanisierte Fliisse waren bis dato hinsichtlich
dieser Fragestellung nicht untersucht worden (PAUL & MEYER, 2001, SUREN, 2000).

Beim Entwurf dieser Forschungsarbeit war tiber das grundlagenwissenschaftliche Anliegen hinaus-
gehend von besonderer Bedeutung, die wesentlichen Stressoren zu identifizieren, deren Beseiti-
gung bzw. Abschwachung mafgeblich zu einer Aufwertung der faunistischen Besiedlung und des
okologischen Zustandes der Stadtspree beitragen kann. Erst dadurch wird es moglich, Revitalisie-
rungsmalinahmen im Vorfeld nach ihrer 6kologischen Effizienz zu bewerten.

Fir die Bewertung der Mischwasserentlastung in der Stadtspree geben die Ergebnisse dieser
Forschungsarbeit wesentliche Hinweise hinsichtlich der multiplen Hintergrundbelastung des
Makrozoobenthos unter dem Einfluss der Trennwasserkanalisation.

Der Cradient zunehmender Urbanisierung erstreckte sich von Berlin-Rahnsdorf bis kurz oberhalb
der Mithlendammschleuse und umfasste sechs Flussabschnitte, in denen jeweils zwei Probestellen
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am linken und rechten Ufer etabliert wurden. In den insgesamt zwolf Probestellen wurden im
Oktober 2002 und April 2003 mittels eines Sedimentgreifers (modifizierter Donau-Greifer, Fa.
Uwitec) das ufernahe Makrozoobenthos quantitativ erfasst (beprobte Flache: 0,54 m2) und Um-
weltvariablen zu den wesentlichen Degradationsformen erhoben.

Die unterschiedenen Degradationsformen umfassten die physikalisch-chemische Wasserqualitit
(Nahrstoffe, Chl-a, Sichttiefe, Temperatur, Sauerstoff, Anzahl Tage mit Sauerstoffkonzentrationen
< 4 mgl" O, elektrische Leitfihigkeit, pH und AOX), die Sedimentqualitit (Schwermetalle: Cd,
Cu, Cr, Pb, Ni, Zn), die Hydromorphologie (Wassertiefe, Flussbreite, Tiefenvarianz, Fliege-
schwindigkeit) und das benthische Habitat (Substratheterogenitat, Anteile von Kies, Sand, Schluff,
FPOM, CPOM).

Zusatzlich wurde die an das Kanalsystem (Trennsystem) angeschlossene versiegelte Fliche des
Einzugsgebietes (ISC, Impervious Surface Cover) als Mal fiir potentielle Eintrdge an Kontaminan-
ten (Schwermetalle, PAKs, PCBs, etc.) mit in die Untersuchung integriert.

Aufgrund der hohen Trophie hdngen die Tagesamplituden des Sauerstoffgehaltes, neben den
Mikroorganismen entscheidend von der Photosynthese und Respiration des Phytoplanktons ab
und sind insbesondere bei Algenmassenentwicklungen stark ausgepragt (vgl. Kapitel 2.5). Daher
wurde nicht nur der durchschnittliche Sauerstoffgehalt sondern auch die Anzahl der Tage mit
Sauerstoffkonzentrationen < 4 mg | O, (Durchschnitt von 2002 — 2003) berechnet.

Die erhobenen Umweltvariablen, die zur Parametrisierung der einzelnen Degradationsformen
genutzt wurden, zeigten Multi-Kollinearitdt aufgrund des multifaktoriellen Gefiiges und der ten-
denziell zunehmenden allgemeinen Belastung entlang des urbanen Gradienten. Daher wurden
tiber Korrelationsanalysen stellvertretende Variablen ausgewdhlt, die die Degradationsformen am
besten reprdsentierten und nicht oder nur schwach miteinander korreliert waren (Minimierung
der Multi-Kollinearitat).

Zur Charakterisierung der Makrozoobenthoszénose wurden die probestellenspezifische Artenzahl,
Diversitdt, relative Abundanzen von Kocherfliegen (Trichoptera) und invasiven Arten (Amphipoda,
Gastropoda, Hirudinea) berechnet. Die Zusammensetzung der Z6nose wurde mittels eines Ordi-
nationsverfahren (nichtmetrische Multidimensionale Skalierung einschlieflich Varimax Rotation,
NMS) auf 3 Ordinationsachsen abgebildet, die mehr als 90 % der urspriinglichen Variabilitit der
Makrozoobenthoszusammensetzung zwischen den Probestellen abbildeten.

Die Ordination wurde der Verwendung von Indices (sensu Aquem, HERING ET AL., 2004) vorgezo-
gen, da Studien gezeigt haben, dass multivariate Analysen detaillierter als Indices die Auswirkun-
gen von Umweltvariablen auf die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszonose identifizieren
konnen (z.B. PARR & MASON, 2003).

Die einzelnen Zdnosen-Parameter gingen als abhdngige (zu erkldrende) Variable, die stellvertre-
tenden Umweltvariable als unabhéngige (erklarende) Variablen in eine multiple lineare Regressi-
onsanalyse (schrittweise) ein. Synthetisiert man die Ergebnisse der Regression mit Ergebnissen von
Korrelationsanalysen zwischen den einzelnen Makrozoobenthosarten und den Scores der Ordina-
tionsachsen ist es moglich, die Wirkung der einzelnen Degradationsformen und deren wesentli-
chen Parameter auf die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose zu quantifizieren.
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Die wesentlichen Ergebnisse werden im Folgenden diskutiert und sind im Einzelnen dem einge-
reichten Publikationsmanuskript zu entnehmen (LESZINSKI ET AL., eingereicht).

Insgesamt waren 60 % der 78 in die Analysen angegangenen Arten, die iber 90 % der Variabilitat
der Zénosenzusammensetzung erkldrten, signifikant mit den untersuchten Degradationsformen
bzw. stellvertretenden Umweltvariablen korreliert. Fir 40 % der Arten wurden keine Zusammen-
hange gefunden, da ein Groliteil der Arten lediglich in sehr geringen Individuendichten und an
wenigen Probestellen nachgewiesen wurde.

Die Analyse zeigte, dass die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose vorrangig durch die
Degradation des benthischen Habitats negativ beeinflusst war. Die Substratheterogenitat der
Flusssohle erklarte exklusiv die probestellenspezifische Artenzahl und die Abundanzen der Koé-
cherfliegen (Trichoptera) und korrelierte mit keiner der anderen Variablen, die das benthische
Habitat reprasentierten.

Dieser Zusammenhang wird weiterhin belegt durch die Abundanzverteilung der die Zoénose
dominierenden invasiven Arten wie der Schlickréhrenkrebs Chelicorophium curvispinum (Amphi-
poda) und die Zebramuschel sowie der einheimischen Kécherfliege Athripsodes cinereus, die alle
starkere Korrelationen zur Substratheterogenitdt, als zu anderen Umweltvariablen zeigten.

Die Abundanzunterschiede der Kécherfliegen und invasiven Flohkrebse zwischen den Probestel-
len (NMS-Achse) waren ebenfalls am besten durch die Substratheterogenitat erklart. Daraus kann
geschlossen werden, dass invasive Arten des Makrozoobenthos, die generell als tolerant gelten,
sowie auch die einheimischen Kécherfliegen, die generell als sensitiv gelten, hauptsachlich durch
die Degradation des benthischen Habitats beeintrachtigt werden, insbesondere gesteuert durch
die Homogenisierung der Substratausstattung.

Diese starke Kontrolle der Substratheterogenitat auf die Makrozoobenthoszonose ist ein in natirli-
chen Fliefgewdssern oft beobachteter Zusammenhang (e.g. MINSHALL, 1984; MINSHALL &
ROBINSON, 1998, TANIGUCHI & TOKESHI, 2004), wurde jedoch von relativ wenigen urbanen Flief3-
gewassern berichtet (ROGERS ET AL., 2002).

ROGERS ET AL. (2002) fanden, dass die Habitatausstattung relativ bedeutender fiir die Z6nosenzu-
sammensetzung war als die habitatspezifische Schwermetallbelastung. Im Gegensatz identifizier-
ten BEAVAN ET AL. (2001) nach ihrer vergleichenden Analyse der Auswirkungen des degradierten
benthischen Habitats und der Wasserqualitdt in urbanisierten Abschnitten des Flusses Tame (Eng-
land) die Wasserqualitdt als Schlisselfaktor verantwortlich fiir die Auspragung der Makrozoo-
benthoszoénose.

Jedoch wurde fir nicht urbanisierte eutrophe Tieflandflisse Englands gezeigt, dass die Zusam-
mensetzung des Makrozoobenthos (analysierte Daten zu Makrozoobenthosfamilien ab 1985)
vorrangig durch die Substratausstattung bestimmt war (PARR & MARSON, 2003).

Die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose der Stadtspree war weiterhin durch den
Grad der morphologischen Degradation beeintrachtigt. Der Grad der Eintiefung der Flusssohle,
parametrisiert als durchschnittliche Wassertiefe war mit einer Abnahme der Abundanzen von
Insekten (Kocherfliegen, Eintagsfliegen (Ephemeroptera)) und der Erbsenmuscheln Pisidium supi-
num und Pisidium henslowanum sowie einer Zunahme der Abundanzen von Egeln (Hirudinea)
und Strudelwiirmern (Turbellaria) verbunden. Diese Verdnderung in der Zénosenzusammenset-
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zung war sehr wahrscheinlich auf synergistische Effekte der Sohleintiefung und der hohen Trophie
zuriickzufiihren. Die hohe Trophie erhéht zum einen das Angebot an Phytoplankton, das auf-
grund des Aufstaus und der Eintiefung des Flussbettes verstarkter Sedimentation ausgesetzt ist.
Dazu ist auch die Sedimentation anderer suspendierter Partikel an starker vertieften Flussabschnit-
ten gefordert, so dass sich verstarkt organische Substanz akkumuliert, die wiederum den sedi-
mentbdirtigen Sauerstoffbedarf erhoht.

Diese Erklarung wird durch den hoch signifikanten Zusammenhang zwischen dem Massenanteil
FPOM am Sediment und der Auftretenshaufigkeit von Sauerstoffdefiziten unterstiitzt. Weiterhin
war die Wassertiefe mit der Haufigkeit des Sauerstoffdefizits positiv korreliert. Es ist anzunehmen,
dass kritische Sauerstoffdefizite die unmittelbare Ursache fiir den beobachteten Wechsel in der
Zdnosenzusammensetzung war, da Arten hoherer Toleranz gegentiber Sauerstoffmangel, wie die
nachgewiesenen Arten der Egel und Strudelwirmer (HYNES, 1974) hohere Abundanzen an stark
vertieften Spreeabschnitten erreichten.

Die Eutrophierung wirkt demzufolge primdr tGber den Sauerstoffhaushalt auf die heterotrophen
Zo6nosen, so dass niedrige Sauerstoffkonzentrationen tolerierende Makrozoobenthos- und Fischar-
ten durch das erhohte Nahrstoffangebot indirekt gefordert werden (vgl. SKINNER ET AL., 1997,
DEBILLY ET AL., 2000).

Im Cegensatz zeigten Arten, die sensitiver hinsichtlich der von ihnen tolerierten Sauerstoffminima
sind, wie z.B. die Kocherfliege Atripsodes cinereus, abnehmende Abundanzen mit zunehmenden
Eintiefungsgrad und traten an den am stdrksten eingetieften Abschnitten berhaupt nicht mehr
auf, erreichten jedoch an vergleichsweise flachen Spreeufern Individuendichten von bis zu 287
Ind. m2.

Als ein weiteres Beispiel soll auf die Erbsenmuschel Pisidium supinum hingewiesen sein, die als
eine charakteristische Art der Tieflandflisse (KUIPER & WOLFF, 1970, PIECHOCKI, 1986) auf Was-
serbewegung angewiesen ist, relativ hohe Sauerstoffanspriiche hat und sandig-kiesiges Substrat
bevorzugt (PIECHOCKI, 1989). Demzufolge lasst sich der negative Einfluss zunehmender Eintiefung
auf P. supinum auf einen Komplex von Ursachen zuriickfiihren, da mit der Sohleintiefung die
Wasserbewegung abnimmt, die Sedimentzusammensetzung sich zu Gunsten des organischen
Anteils verschiebt und die Frequenz kritischer Sauerstoffkonzentrationen zunimmt.

Diese ursachlich herleitbaren, indirekt wirkenden Zusammenhdnge zwischen Sohleintiefung und
der verdnderten Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose wurde auch z.B. in einer For-
schungsarbeit zu den Effekten der Landnutzung auf die hyporheische Zone kleiner FlieBgewasser
in Neuseeland nachgewiesen (BOULTON ET AL., 2005).

Dariiber hinaus ist die Sohleintiefung oft mit Verdnderungen des benthischen Biofilms (CLARET ET
AL., 1998) und des benthischen Habitats verbunden (BRAVARD ET AL., 1997). Letzteres trifft auch
auf die untersuchten Abschnitte der Spree zu, wobei aber die am stdrksten eingetieften Probestel-
len nicht die geringste Substratheterogenitdt aufwiesen. BRAVARD ET AL. (1997) untersuchten die
okologischen Effekte der Sohleintiefung an Fliissen der alluvialen Ebene in Frankreich und fanden,
dass die Sohleintiefung die Makrozoobenthos- und Fischzonosen weniger direkt als aber indirekt
iber Verdnderungen in den Habitatbedingungen schadigte. Die generelle Auswirkung von Soh-
leintiefung ist demnach die Reduktion der Habitatheterogenitat, die eine Abnahme der Biodiversi-
tat bewirkt.
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Mit der Situation in der Stadtspree vergleichbar Auswirkungen der Eutrophierung fanden PARR &
MARSON (2003) in Tieflandfliissen in Essex und Sulffolk (England). Kritische Sauerstoffkonzentrati-
onen traten in diesen Flissen insbesondere in durchflussarmen Jahren auf und wurden durch
verdnderte Querprofile stark begtinstigt, so dass in Extremsituationen Fischsterben auftraten.

Auch wenn wesentliche, ursdchlich begriindbare, auf die Makrozoobenthoszénose einwirkende
Prozesse entlang des Stadtspree-Gradienten identifiziert werden konnten, war der Effekt der
hydromorphologischen Degradation von zusétzlichen Effekten der Nahrstoffeinreicherung und der
Substratheterogenitdt der Flusssohle tiberlagert. Daher konnte die relative Bedeutung dieser De-
gradationsformen nicht vollstindig voneinander separiert werden. Jedoch waren die Konzentrati-
onen an Ammonium und Phosphor, die die Wasserqualitdt indizierten, nur von sekundarer
Bedeutung fiir die Makrozoobenthoszénose, verglichen mit der Degradation des benthischen
Habitats und der Morphologie.

Die mit zunehmender Urbanisierung zunehmende Nahrstoffkonzentration ist nicht die direkte
Ursache fiir die beobachtete Veranderung in der Zénose, da Phosphor das Makrozoobenthos
nicht direkt schadigt und die vorliegenden Konzentrationen an Ammonium nicht im Konzentrati-
onsbereich liegen, in dem toxische Effekte auf Makrozoobenthosarten festgestellt wurden (MULLISS
ET AL., 1996, WILLIAMS ET AL., 1984, ARTHUR ET AL., 1987).

Daher missen Ammonium und Phosphor moglicherweise als Indikatoren fiir organische Kontami-
nanten, vornehmlich eingetragen durch die Regenentwdsserung der versiegelten Flachen angese-
hen werden. Diese Annahme wird unterstiitzt durch die Korrelationen zwischen Ammonium und
ISC sowie zwischen Gesamtphosphor und AOX. Die Toxizitdt von organischen Kontaminanten ist
hinreichend bekannt und kann auch bei weniger anspruchvollen und ubiquitir vorkommenden
Makrozoobenthos-Generalisten subletale Effekte wie eine verminderte Reproduktionsfahigkeit
verursachen (BETTINETTI ET AL., 2003, BINELLI ET AL., 2004).

Folglich war die Makrozoobenthoszénose sehr wahrscheinlich auch durch die kombinierten
Auswirkungen von Sauerstoffdefiziten und organischen Kontaminanten beeinflusst, wobei die
letztgenannten nicht Schwerpunkt der Studie waren. Die mit steigenden Nahrstoffkonzentratio-
nen zu vermutende Konzentrationserhdhung toxisch wirkender Stoffe erklart, warum die beiden
dominierenden Arten, der Schlickréhrenkrebs und die Dreikantmuschel, die beide Phytoplankton
und suspendierte Partikel filtrieren, durch hohere Phosphorkonzentration beeintrachtigt zu sein
scheinen, obwohl sie eher durch das erhohte Nahrstoffangebot in ihren Abundanzen gefordert
werden sollten. Dariiber hinaus kann angenommen werden, dass die Mortalitdt von Dreikantmu-
schel in der Stadtspree relativ hoch ist, da nahezu ausschlieflich Individuen angetroffen wurden,
die sich im ersten Lebensjahr befanden.

Die Korrelation zwischen den stellvertretenden Umweltvariablen, die die vier Degradationsfor-
men parametrisierten und die Distanz der Probestellen zur Stadtmitte, zeigte, dass Wasserqualitdt
und ISC stark vom Grad der Urbanisierung abhdngen, nicht aber das benthische Habitat und die
Morphologie.

Da vorrangig der Grad der Sohleintiefung das Auftreten kritischer Sauerstoffkonzentrationen
< 4 mg " bestimmte, wurden dhnliche Auswirkungen auf das Makrozoobenthos an suburbanen
(Rahnsdorf) sowie an innerstadtischen Probestellen beobachtet. Da die Degradation des benthi-
schen Habitats und der Morphologie hauptsachlich die Verarmung der Makrozoobenthoszénose
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bestimmte, zeigte die Zusammensetzung der Zénose keinen fortlaufenden Gradienten, obwohl
mit zunehmender urbaner Belastung unterhalb des Zuflusses der Dahme die Artenzahl abnahm.
Auch die mittels des Saprobienindex (DIN 38410) berechnete Saprobie zeigt Ubereinstimung
insofern, dass an allen Probestellen 8-mesosaprobe Verhaltnisse vorlagen und zeigt Parallelen zu
anderen Untersuchungen. So war z.B. in einem kleinen Mittelgebirgsfliefgewdsser in Dortmund
der Saprobienindex nach Mischwasserentlastungen leicht erhoht, zeigte jedoch stets [-
mesosaprobe Verhaltnisse an (PODRAZA, 1991).

Die Analysen entlang des urbanen Gradienten der Stadtspree zeigten aufSerdem, dass ISC signifi-
kant zur Pb- (r = 0.84, p < 0,01) und der Gesamtschwermetallbelastung (Summe an Cu, Cd, Pb,
Zn; r=0,75, p <0,01) des Flusssediments beitrug, sich also die Belastung des eingeleiteten
Regenwassers lber ldngere Zeitspannen integriert im Sediment widerspiegelt. Jedoch konnte
gezeigt werden, dass die Sedimentqualitdt hinsichtlich der Schwermetallbelastung keine Effekte
auf die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose entlang des urbanen Gradienten hatte,
obwohl vor allem in Trockenwetterperioden oder wahrend geringer Abfliisse die Toxizitat eher
von sedimentbdrtigen als von suspendierten Kontaminanten ausgeht (z.B. MEDEIROS ET AL., 1983,
PRATT ET AL., 1981) und die Schwermetallbelastung der innerstadtischen Probestellen sehr hoch
ist. Gemessen an den Hintergrundkonzentrationen der sehr gering belasteten Sedimente der
ruralen Muggelspree waren Cr und Ni nicht oder nur unwesentlich erhoht, die Konzentrationen
an Cu, Cd, Pb und Zn jedoch sehr hoch. Uberschreitungen des mindestens 4-fachen Wertes der
Zielvorgaben (LAWA, 1997) sind fir Cu an 8 Probestellen, fir Cd und Pb an 4 und fiir Zn an 5
Probestellen gemessen worden (s.a. HOELZMANN & ZELLMER, 1999). Vergleichbar zu unseren
Ergebnissen, wurden keine Korrelationen zwischen der Schwermetallbelastung und der Kolonisa-
tion von Makrozoobenthos-Generalisten im Fluss Wolf, Memphis (USA) beobachtet (LEPPANEN ET
AL., 1998).

Andere Studien zu den Auswirkungen von Schwermetallen und auch PAKs auf das Makrozoo-
benthos, berichteten jedoch oft von Schadigungen der Biozénosen (siehe Review von BEASLEY &
KNEALE, 2002). So fand z.B. CLEMENTS (1994) im Fluss Arkansas, Colorado (USA) einen derartigen
Zusammenhang, der artspezifisch variierte und fiir Kdcherfliegen von geringerer relativer Bedeu-
tung war als die Nahrungsverfiigbarkeit.

Wahrend die Dominanzverhdltnisse der Kocherfliegen anndhernd eine Gréllenordnung geringer
waren, waren die Dominanzen der invasiven Arten um das 3-fache gegeniiber der Makrozoo-
benthoszonose der Referenzprobestellen erhoht.

Die Nutzung der Stadtspree als Wasserstrasse hat sehr wahrscheinlich die Etablierung der invasi-
ven Arten generell begiinstigt (DEN HARTOG ET AL., 2004, VAN DEN BRINK ET AL., 1993). Die Analyse
zur ihrer raumlichen Verteilung hat gezeigt, dass die relativen Abundanz invasiver Arten haupt-
sachlich von Massenanteil der Kiesfraktion des Sediments abhangt, jedoch zusétzlich von zuneh-
menden Wassertiefen und ISC beeintrachtigt wurde. Auch einige andere Studien haben die
tibergeordnete Bedeutung der Menge an groberen Substraten und der Variabilitdt der Sediment-
partikelgroen als wichtigsten verbreitungsbestimmenden Faktor invasiver Arten aufgezeigt (z.B.
DEVIN ET AL., 2003, MELLINA & RASMUSSEN, 1994).

In der Stadtspree war die Menge an kiesigen Substraten an 9 von 12 Probestellen erhoht, vergli-
chen mit den Referenzbedingungen. Dies ist u.a. auf die ca. 100 Jahre zuriickliegende Verklap-
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pung von Bauschutt in die Stadtspree zurlickzufiihren, was klar den Etablierungserfolg der beiden
invasiven Arten Schlickréhrenkrebs und Dreikantmuschel beginstigt hat.

Auflerdem erhoht Urbanisierung von Fliissen als Folge des Uferverbaus generell die Menge an
Hartsubstraten. Daher muss angenommen werden, dass dem Erfolg der invasiven Arten synergisti-
sche Effekte der anthropogenen Habitatverdnderung und der Schifffahrtsnutzung zugrunde liegen.
Auf der anderen Seite werden deren Populationen wahrscheinlich von Faktoren (Sohleintiefung,
Kontaminanteneintrag) reduziert, die ebenso die einheimische Fauna beeintrachtigen.

Die mit zunehmender Urbanisierung erhthten Néhrstoffkonzentrationen haben keine direkten
Einflisse, sondern erlangen ihre Bedeutung fiir das Makrozoobenthos tiber ihre Kopplung zur
erhdhten Trophie, deren Sekundéarfolgen (Substratveranderungen, Sauerstoffhaushalt) mit zuneh-
mender morphologischer Degradation verstarkt ausgeprdgt sind. Darliber hinaus konnte auch
aufgezeigt werden, dass lokale Faktoren bedeutender sind als Faktoren groBerer Skalen, wie z.B.
die versiegelte Fliche des Einzugsgebiets, wenn auch letztere signifikant zur Belastung der Was-
serqualitdt und Sedimentqualitdt beitragt.

Diese Ergebnisse stehen in Widerspruch zu den Beobachtungen an kleineren urbanen Flielige-
wdsser (< 5. Ordnung, z.B. LARSON ET AL., 2001, SUREN & MCMURTRIE, 2005, WALSH ET AL.,
2005a), in denen die Effekte der verdnderten Hydrodynamik, haufige Hochwasserwellen und
hohe Konzentrationen an Kontaminanten und suspendierten Feststoffen die Auswirkungen des
benthischen Habitats tGibertrafen. Jedoch kann auch an kleinen schwermetall- und abwasserbelas-
teten FlieBgewdssern, die Habitatverfligharkeit entscheidender fiir die Zusammensetzung der
Makrozoobenthoszénose sein, als die Sediment- bzw. Wasserqualitit (ROGERS ET AL., 2002,
GUCKER ET AL., 2006).

Das wesentliche Ergebnis spiegelt auch die groen Fortschritte in der Berliner Abwasserbehand-
lung der letzten Jahrzehnte wider (SENSTADT, 2001), die die relative Bedeutung der Substrataus-
stattung und Morphologie erhohte. Diese Entwicklung ist auch in anderen hoch-industrialisierten
Landern anzunehmen. So schlossen auch PINDER ET AL. (1997) aus dem Vergleich der biologischen
Besiedelung des Hauptflusses mit der einiger Altarme des eutrophen regulierten Flusses Ouse,
(England), dass die Diversitat des Makrozoobenthos und der Fische eher von der Habitatdegrada-
tion als von der Wasserqualitdt bestimmt wurde.

Aufgrund der umfassend verdnderten Hydrologie im ganzen Spreeeinzugsgebiet und der Staure-
gulierung der Stadtspree, hatten die sehr geringen Stromungsgeschwindigkeiten keine Relevanz
fir die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose entlang des untersuchten urbanen Gra-
dienten. Eine durch Stauregulierung verursachte sukzessive Verschiebung der Makrozoobenthos-
zonose durch Zunahme limnophiler und Abnahme rheophilen Arten wie z.B. in den
Stauhaltungen der Donau (BANNING, 1998) kann nicht beobachtet werden, da die FlieBgeschwin-
digkeiten in potamalen Bereichen von Tieflandflissen schon nattirlicherweise sehr viel niedriger
liegen. Rheophile Arten, die eine andauernde gerichtete Stromung benétigen, sind daher bereits
in den suburbanen Abschnitten der Stadtspree nicht mehr anzutreffen.

Zusammengefasst kann fiir die Makrozoobenthoszénose also festgestellt werden, dass sie
moglicherweise von toxikologischen Effekten beeinflusst wird, die nicht von anderen Um-
weltvariablen mit hoher Kovarianz separiert werden konnten. Jedoch deutet die Erklarungs-
kraft der hohe funktionelle Bedeutung aufweisenden Habitatvariablen darauf hin, dass die
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Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose hauptsachlich von der Degradation des
benthischen Habitats, besonders durch die lokale Substratheterogenitit und von der Mor-
phologie bestimmt wird, als von der Kontamination des Wassers und des Sediments.

4.2.2 Auswirkungen der schifffahrtsinduzierten hydrodynamischen Stérungen

Die Auswirkungen der Schifffahrt auf das Makrozoobenthos der Stadtspree wurden bereits im
Hinblick auf die dominante Stellung der invasiven Arten diskutiert. Weitere schiffsinduzierte
Belastungen sind vor allem hydrodynamischer Natur. Generell muss zwischen der hydrodynami-
schen Belastung durch den Propellerstrahl in der Fahrrinne und dem Sunk- und Schwalleffekt am
Ufer der Stadtspree unterschieden werden (vgl. Kapitel 3.3). Der Propellerstrahl der Giiter- und
Fahrgastschiffe fihrt zu einer starken Verarmung der Makrozoobenthosbesiedlung am Sediment
der Fahrrinne. Diese Beeintrdchtigung macht sich in stark reduzierten Artenzahlen und Individu-
endichten bemerkbar (s.a. SENSTADT, 2006). Weiterhin ist es sehr wahrscheinlich, dass die propel-
lerstrahlinduzierte Resuspension von FPOM wesentlich zu den Sauerstoffdefiziten an stark
eingetieften Flussabschnitten beitrdgt.

Die durch die Schifffahrt eingetragenen hydrodynamischen Stérungen am Ufer wirken sich insbe-
sondere an verhaltnismalig flachen Uferzonen gravierend auf die benthische Besiedlung aus. Da
mit abnehmender Wassertiefe und zunehmender Wasserbewegung der atmospharische Sauer-
stoffeintrag zunimmt, ist vor allem die Besiedlung der flachen Ufer durch den Wellenschlag zu-
satzlich geschadigt.

Im Hinblick auf das faunistische Potential der hohen Substratheterogenitit weisen diese Bereiche
daher einen besonders hohen Artenfehlbetrag auf. Weiterhin ist auch die Intensitat des Sunk- und
Schwalleffekts, gemessen an den induzierten Stromungsgeschwindigkeiten und Sohlschubspan-
nungen, an flachen Ufern weitaus starker als an eingetieften Uferbereichen. Nur einzelne Makro-
zoobenthosarten werden durch dieses extrem unnatirliche Stromungsregime gefordert. So wurde
an zwei maximal wellenschlagexponierten Probestellen die an stromungsberuhigte Bereiche
angepasste Teichnapfschnecke Acroloxus lacustris von der rheophilen Flussnapfschnecke Ancylus
fluviatilis ersetzt.

Von wenigen Ausnahmen abgesehen ist das Makrozoobenthos der Stadtspree an lenitische Ver-
haltnisse angepasst und setzt sich vornehmlich aus limnophilen oder hinsichtlich der Strémung
indifferenten Arten zusammen. Sehr starke hydrodynamische Belastung mit Stromungsgeschwin-
digkeiten > 1 ms" fihren z.B. zum vollstindigen Populationsverlust der Eintagsfliege Caenis
horaria, die an weniger wellenschlagsexponierten Probestellen immerhin durchschnittliche Indivi-
duendichte von 6,9 — 87,4 Ind. m™? erreichte.

Ein moglicher indirekter Effekt des Wellenschlags auf die Makrozoobenthosbesiedlung kénnte
auch durch die Beeinflussung der KorngréBenzusammensetzung und dem verdnderten Angebot
an Nahrungsressourcen auftreten (PUSCH & FISCHER 2006).

Signifikante schifffahrtsinduzierte hydrodynamische Beeintrachtigungen des Makrozoobenthosbe-
siedlung von Steinschiittungen und insbesondere schluffigem Substrat fanden auch TITTIZER &
BANNING (1992) bei einem Vergleich von befahrenen und fiir die Schifffahrt gesperrten Abschnit-
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ten des Main-Donau-Kanals und wurden z.B. auch vom Dortmund-Ems-Kanal berichtet (RUTTEN,
1994).

Das Ausmald der Auswirkungen des schiffsinduzierten Wellenschlags hangt entscheidend von der
Habitatheterogenitit und -komplexitit ab. So war der stromungsinduzierte Populationsverlust
durch Drift vom Bachflohkrebs Gammarus pulex und der Eintagsfliege Ephemerella ignita in
experimentellen Fliefrinnen von den auftretenden Sohlschubspannungen abhangig. Jedoch wur-
de das Ausmall der hydrodynamischen Stérung von einer zunehmenden Habitatkomplexitdt
abgeschwdcht, da eine hohere Komplexitdt die auftretenden Sohlschubspannungen reduziert und
dem Makrozoobenthos Refugien geringerer Stromungsexposition bietet (BORCHARDT, 1993).

Insgesamt betrachtet tragt insbesondere der Wellenschlag am Ufer zu einer starken Redukti-
on des Besiedlungspotentials der Stadtspree bei, da auch besser strukturierte Ufer hoherer
Habitatheterogenitat in ihrer Habitatqualitit entwertet werden.

4.3  Auswirkungen der multiplen Belastungen auf die Fischzonose

4.3.1 Wesentliche Degradationsformen und deren historische Entwicklung

Die Datenlage zu Fischfauna der Berliner Gewasser ist wesentlich besser als die zur Besiedlung
durch das Makrozoobenthos und geht neben den wissenschaftlichen Untersuchungen auf die
Dokumentation der Fange der Fischwirtschaft zuriick, so dass auch historische Nachweise der
ehemals vorkommenden Fischarten vorliegen.

Stauhaltungen haben bereits in historischen Zeiten zum Aussterben vieler Fischarten der
Stadtspree gefiihrt, u.a. Barbe (Barbus barbus), Zéhrte (Vimba vimba), Schmerle (Barbatula barba-
tula), und insbesondere auch der anadromen Wanderfische Stor (Acipenser sturio), Lachs (Sa/lmo
salan, und Neunaugen (Lampetra sp., Petromyzon sp.). Ebenso der katadrome Aal (Anguila angui-
la) ware daher bereits verschollen oder ausgestorben, wenn er nicht aufgrund seiner wirtschaftli-
chen Bedeutung durch umfangreiche BesatzmafSnahmen erhalten wiirde.

So wurden die letzten dokumentierten Individuen des Flussneunauges (Lampetra fluviatilis) letzt-
malig 1875 (WITTMACK, 1875), des Meerneunauges (Petromyzon marinus) 1868 (FRIEDEL, 1869)
und des Stores 1868 in Berlin nachgewiesen (FRIEDEL, 1886). Urkundlich belegt sind Miihlenstaue
in der Stadtspree seit dem 13. Jhd. (UHLEMANN, 1994), jedoch sind Stauhaltungen bereits vor den
urkundlich belegten zu vermuten. Darliber hinaus bewirkte die Wehrfischerei vermutlich einen
zusatzlichen Rickstau und erhohte den Crad der Habitatfragmentierung durch eingeschrankte
Durchwanderbarkeit des Flusses, und einen enormen Befischungsdruck insbesondere fiir a-
nadrome und potamodrome Fischarten (s. ARAND, 1932).

Zur Forderung der Schifffahrt wurden in Spree und Havel die Fischwehre stark verringert, und
dafiir Stauanlagen und Schleusen errichtet. Bereits im 17. Jhd. begann die Begradigung einzelner
Flussabschnitte und von 1845 - 1859 erfolgten erste umfangreiche Kanalisierungen der
Stadtspree in Berlin (Natzschka, 1971). Ab dieser Zeit war es Wanderfischen selbst bei Hochwas-
ser nicht mehr moglich, die hohen Wehranlagen zu tiberwinden und das Berliner Stadtgebiet zu
erreichen. Mit den Stauhaltungen gingen wertvolle Lebensraumstrukturen des Fliefgewdssers und
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die fir viele Fischarten als Laichhabitate notwendigen Uberschwemmungsflichen verloren. Die
Stauregulierung fir den Hochwasserschutz und der damit verbundene Verlust von Uberschwem-
mungsflichen war z.B. auch in der Seine (Frankreich) fiir den Riickgang der Population des Hech-
tes (£sox lucius) verantwortlich (BOET ET AL., 1999). Die durch die Stauhaltung verursachte
Anderung des Stromungsregimes fiihrte zu verdnderten Sedimentations- und Substratbedingungen
sowie zu reduzierten Sauerstoffkonzentrationen insbesondere am Sediment und im hyporhei-
schen Interstitial. Fir kieslaichende Arten fehlten seitdem zunehmend sowohl geeignete Laich-
und Lebensrdume als auch die Maglichkeit, Ausgleichswanderungen durchzufiihren, weshalb die
einstige Leitfischart, die Barbe — ein typischer Flussfisch, ausstarb.

Der Gewadssercharakter wandelte sich von der klassischen Barben- zur Bleiregion (VILCINSKAS &
WOLTER, 1994). Daneben fihrte der Uferverbau der Stadtspree zum nahezu vollstindig Verlust
der Flachwasserbereiche, die als Laichpldtze und Brutaufwuchsgebiete fiir nahezu alle flussbe-
wohnenden Fischarten von besonderer Bedeutung sind (FLOYD ET AL., 1984).

Besonders wahrend der friihen Industrialisierung Berlins im 19. Jhd. war auch die Wasserqualitat
ein stark limitierender Faktor fir die verbliebenen Arten der Fischzonose (LEHMANN, 1925,
WATOLLA, 1943). Diese erfuhr in den 1960er und 1970er Jahren durch die zunehmende
Eutrophierung starke Verdnderungen in der Zusammensetzung. Generell war die Fischfauna
durch zunehmende eurytope, abnehmenden rheophilen und stabilen limnophilen Arten gekenn-
zeichnet (WOLTER ET AL., 2000).

Die Eutrophierung fiihrte zu stark reduzierten Sichttiefen und zum vollstindigen Verlust der sub-
mersen Makrophyten im Miiggelsee, so dass phytophile Arten beeintrachtigt, andere an eine hohe
Wassertriibung angepasste Arten wie der Zander (Sander lucioperca) jedoch tiberproportional
gefordert wurden (WOLTER ET AL., 2000).

Als Folge der Sekundarverschmutzung verdoppelte sich von 1950 bis 1976/1977 der Fischertrag
(BARTHELMES & WALDOW, 1978), da eurydke Cypriniden-Arten durch die Eutrophierung begtins-
tigt wurden und wesentlich gréRerer Populationen aufbauen konnten (WOLTER ET AL., 2000). Als
eine Folge vergroBerter Populationen nahmen die Wachstumsraten vom Blei (Abramis brama),
Gister (Abramis bjoerkna) und der Plotze (Rutilus rutilus) ab (BARTHELMES ET AL., 1995).

Wihrend die Berliner Stadtspree im 19. Jhd. vornehmlich durch eine stark verminderte Was-
serqualitat als Lebensraum fiir Fische entwertet wurde, wurde die Zusammensetzung der
Fischzonose ab den 1960er Jahren vornehmlich durch die Eutrophierung und die Sekundar-
verschmutzung gesteuert.

4.3.2 Rezente Belastungen und deren Auswirkungen auf die Fischzénose

Die seit den 1990er Jahren verringerten Eintrage von Nahrstoffen (vgl. Heinzmann, 1998,
SENSTADT, 2001) leitete eine Oligotrophierung ein. Demzufolge ist eine gegenldufige Entwicklung
der Fischzonose zu erwarten. Im gesamten Berliner Stadtgebiet wurden rezent insgesamt 29
autochthone und 7 neueingeblirgerte Arten nachgewiesen, von denen 23 in der innerstadtischen
Spree und den Kandlen festgestellt wurden (WOLTER ET AL., 2003). Neueingeblirgerte Fischarten
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sind dhnlich wie beim Makrozoobenthos ein Charakteristikum von urbanisierten FlieBgewdssern
(PAUL & MEYER, 2001).

In anderen europdischen Flissen wie z.B. der Seine um Paris wurden sogar 19 gebietsfremde
Fischarten eingefiihrt, wahrend 7 der insgesamt 27 autochthonen Arten ausgestorben sind. Die
erhdhte Artenzahl neueingebiirgerter Arten lasst sich in der Seine noch 100 km unterhalb von
Paris nachweisen (BOET ET AL., 1999).

Eutrophe Bedingungen fordern generell die Karpfenfische (Cyprinidae) und von denen insbeson-
dere die Plotze (PERSSON, 1991, 1994, PERSSON ET AL., 1991). Auch im eutrophen Fluss Seine war
die Plotze dominierender Bestandteil der Fischzonose (OBERDORFF & HUGHES, 1992).

Dem gegeniber ist in der Stadtspree und den Kanalen der Flussbarsch (Perca fluviatilis) gegeniiber
der Plétze konkurrenzstarker und dominiert die Fischzénose. Dies ldsst sich hauptsachlich auf die
starke Habitatdegradation durch den Uferverbau durch Spundwande zurtckfihren (WOLTER &
VILCINSKAS, 1997a).

Es ist zu vermuten, dass der Flussbarsch dadurch gefordert wird, dass er als postlarvaler Jungfisch
relativ frihzeitig tiefere Wasserzonen aufsucht (z.B. THORPE, 1977) und dadurch weniger vom
schiffsinduzierten Wellenschlag am Ufer beeintrachtigt ist, als das fiir die Plotze der Fall ist, die
lenitische Flachwasserzonen bevorzugt (COPP ET AL., 1994, GARNER, 1996).

Die hdufigste Arten der Stadtspree und der Kandle sind also der Flussbarsch und die Plotze, die
ihren Verbreitungsschwerpunkt in den Flussseen haben, gefolgt von Blei, Kaulbarsch (Gymno-
cephalus cernua), Aal, Ukelei (Alburnus alburnus), Guster und Aland (Leuciscus idus) und stellen
Charakterarten fir die Wasserstralsen dar.

Neben den Bestinden des Aals werden auch die des Hechts durch Besatz stabilisiert. Die Domi-
nanz von Flussbarsch und Plotze ist ein Charakteristikum der Fischzonosen der Wasserstralen des
Nordostdeutschen Tieflandes, in denen beide Arten im Durchschnitt > 70 % der Gesamtabun-
danz ausmachten (WOLTER & VILCINSKAS, 1997b). Dem entsprechend trugen mehr als die Halfte
der in Berliner Gewdsser erbrachten 29 Nachweise autochthoner Arten lediglich mit < 1 % zur
Gesamtabundanz bei (WOLTER ET AL., 2003).

Die Fischzonose ist also, vergleichbar mit der Makrozoobenthosbesiedlung, durch euryéke Arten
dominiert und weist eine extrem linksschiefe Dominanzverteilung auf. Da infolge des naturfernen
Ausbaus fur Fische wichtige Strukturen, wie Laichpldtze, Unterstinde und Weidegriinde fehlen,
dienen ihnen die Stadtspree und Kandle vornehmlich saisonal als Aufenthaltsorte oder Wander-
wege. So nutzt z.B. der Stint (Osmerus eperlanus) die Stadtspree und Kandle fir Laich- und/oder
Kompensationswanderungen, da er in den umliegenden Seen vorkommt. So ist auch fir den
Rummelsburger See anzunehmen, dass die 14 vorgefundenen Arten den ehemaligen Spreealtarm
lediglich als Nahrungs- oder Riickzugsrefugium nutzen, da er fast vollstindig mit Spundwénden
versehen ist, was zu einem weitgehenden Fehlen hoherer Wasserpflanzen und einer dufRerst
monotonen Uferstruktur fiihrte (WOLTER ET AL., 2003).

Der Uferverbau durch senkrechte Spundwédnde ist im Gegensatz zu den Steinschiittungen an
anderen Kanalufern, nicht einmal mehr fiir Hartsubstratlaicher, wie z. B. den Kaulbarsch nutzbar
(WOLTER, pers. Mitt., 2006). Die Zahl der Fischarten in der Stadtspree und den Kandlen ist daher
von der Fauna der mit ihnen in Verbindung stehenden Gewdsser abhdngig.
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Bei einigen fir die Flussseen und Flussunterldufen typischen stromungsliebenden Arten wurde in
den vergangenen zehn Jahren eine positive Bestandsentwicklung beobachtet, die sich in zuneh-
menden Nachweiszahlen und gestiegenen Dominanzanteilen von Aland, Rapfen (Aspius aspius),
Quappe (Lota lota) und Steinbeiler (Cobitis taenia) widerspiegelt und sehr wahrscheinlich auf
eine verbesserte Wasserqualitat zurtickzufiihren ist (WOLTER ET AL., 2003).

Ein Hauptlaichgebiet fiir diese Arten ist der Muggelsee, was auf die besondere Bedeutung der
Flussseen fiir die in den kanalisierten Spreeabschnitten vorkommenden Arten hindeutet. Im Ver-
gleich zu den kanalisierten Flussabschnitten zeichnet sich der Miiggelsee durch ausgedehnte
Zonen mit Schwimmblattpflanzen und grofraumig unverbaute, naturnahe Ufer aus, so dass die
Habitatdiversitdt wesentlich hoéher ist. Durchflossene Seen verfligen sowohl tber stromende als
auch dber nichtstromende Bereiche. Sie bieten damit rheophilen und limnophilen Fischarten
geeignete Lebensbedingungen und beherbergen daher i.d.R. ein vielfdltiges Fischartenspektrum.

Da die Uferstrukturen der Stadtspree und Kanale wahrend der letzten zehn Jahre keine fischoko-
logisch aufwertende Anderungen erfuhren, muss die beobachtete Zunahme der genannten fluss-
typischen Arten auf die reduzierte Néahrstoffbelastung und einer verminderten Eutrophierung
zurtickzufiihren sein (WOLTER ET AL., 2003).

Da hohe Dominanzanteile des Flussbarsches an der Fischgemeinschaft im Nordostdeutschen
Tiefland deutlich auf strukturelle Defizite hinweisen (WOLTER & VILCINSKAS, 1997a), und der
Flussbarsch eine der dominanten Arten der Fischzénose der Stadtspree darstellt, ist mit grofSer
Sicherheit anzunehmen, dass der derzeit limitierende Faktor die strukturelle und morphologische
Degradation des Flussbettes und der Ufer ist.

Die grundsatzliche funktionelle Bedeutung der Habitatheterogenitét fir die Ausbildung der Fisch-
zoénose ist seit langem bekannt (SHELDON, 1968, KARR & SCHLOSSER, 1978), und durch die verbes-
serte Wasserqualitdt auch in der Stadtspree der wesentliche limitierende Faktor. Ein weiterer
Beleg der tbergeordneten relativen Bedeutung struktureller Heterogenitdt fiir die Zusammenset-
zung der Fischzénose ist der Riickgang des Dobels (Leuciscus cephalus).

Trotz verbesserter Wasserqualitdt gingen die Abundanzen dieser rheophilen Art zurtick, da starker
tiberstromte kiesige Laichhabitate in der Stadtspree weitgehend fehlen und die der Nebengewads-
ser nicht erreichbar sind (WOLTER ET AL., 2003). Aus denselben Griinden war z.B. auch der Fort-
pflanzungserfolg anadromer Fischarten im Hudson River in New York (USA) begrenzt (LIMBURG &
SCHMIDT, 1990). Das weist auf die hohen Anspriiche lithophiler Arten hin, die kiesiges gut mit
Sauerstoff versorgtes Laichsubstrat bendtigen und auch als Larven benthisch orientiert sind.

Da Laich- und Brutaufwuchsrefugien in den stark urbanisierten, innerstadtischen Spreeabschnitte
fehlen, kommt der Durchgdngigkeit und der rdumlichen Vernetzung der Nebengewdssern eine
besondere Bedeutung zu.

Der Karpfen (Cyprinus carpio) ist die hdufigste eingeblrgerte Fischart, was sich vor allem aus
seiner fischereilichen und anglerischen Bedeutung erkldrt. Weitere gebietsfremde, durch Besatz in
Berlin vorkommende Arten, die die autochthone Fischfauna verfalschen, sind die Regenbogenfo-
relle (Oncorhynchus mykiss), der Goldfisch (Carassius auratus auratus), Silber- (Hypophthalmichtys
molitrix), Marmor- (Hypophthalmichtys nobilis) und Graskarpfen (Ctenopharyngodon idella), der
Zwergwels (Amejurus nebulosus) und der Schwarze Zwergwels (Ameiurus melas).
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Insbesondere beide letztgenannten kénnen Laich- und Fischbrutrduber und alle vorkommenden
Neozoa Nahrungskonkurrenten und Fressfeinde der einheimischen Arten sein, zeigen jedoch
ricklaufige Bestdnde, da sie sich unter den norddeutschen klimatischen Bedingungen im Freiland
nicht reproduzieren kénnen oder, wie im Falle der Regenbogenforelle, in den Berliner Gewdssern
keine geeigneten Lebensbedingungen vorfinden und somit z.T. nur noch in Einzelindividuen
nachgewiesen werden (WOLTER ET AL., 2003).

Zusammengefasst lasst sich also feststellen, dass neben der Prasenz von invasiven Fischarten
und dem Fischbesatz die Zusammensetzung der Fischzénose derzeit vornehmlich von der
Habitatausstattung und dem Wellenschlag am Ufer bestimmt wird.

4.3.3 Auswirkungen der schifffahrtsinduzierten hydrodynamischen Stérungen

Wie bereits bei der Darstellung der Dominanzverhdltnisse zwischen Flussbarsch und Plotze ange-
sprochen, stellt die schifffahrtsinduzierte hydrodynamische Belastung der Ufer ein bedeutender
Faktor fir die Zusammensetzung der Fischzénose dar.

Es ist bekannt, dass 0+ Jungfische (Jungfische desselben Jahres) in FlieBgewdssern stromungsberu-
higte Uferbereiche praferieren (FLOYD ET AL., 1984). Dies trifft insbesondere auf die ersten Tage
nach dem Schlupf zu, da die Schwimmleistung und Strémungsresistenz nicht nur artspezifisch
(GARNER, 1999), sondern auch ldngenspezifisch ist (MANN & BASS, 1997).

So meideten in der Themse 0+ Jungfische Bereiche mit Fliegeschwindigkeiten > 20 cm s’
(DUNCAN ET AL., 2001). Generell sind éltere und grofSere 0+ Jungfische in Abhdngigkeit zur Sub-
stratrauhigkeit resistenter gegen hydrodynamische Belastungen und kdnnen Stromungsgeschwin-
digkeiten von bis zu 60 cm s widerstehen (MANN, 1996).

Im Oder-Havel-Kanal war in Buchten, die schiffsinduzierte Stromungsgeschwindigkeiten von
< 20 cm s™ ausgesetzt waren, die Dicht an 0+ Jungfischen signifikant hoher als in langgestreckten
Kanalabschnitten, an den Stromungsgeschwindigkeiten von bis zu 80 cm s gemessen wurden
(ARLINGHAUS ET AL., 2002). Diese Dichteunterschiede kénnten auf eine Préferenz der 0+ Jungfi-
sche fiir Buchten mit flachen Uferzonen, passive Drift der Larven oder eine erhdhte schifffahrtsin-
duzierte Mortalitdt in den langgestreckten Kanalabschnitten zurtickzufiihren sein.

Flussregulierungen, Kanalisierung, Uferverbau und reduzierte Habitatheterogenitit des Ufers
vergrofern die negativen Effekte von hydrodynamischen Stérungen wie Hochwasserwellen auf
die Fischfauna in regulierten Fliissen (PEARSONS ET AL., 1992, SCHIEMER ET AL., 2001) oder schiffs-
induzierten Stromungen und Wellen in Wasserstralen (WOLTER & VILCINSKAS, 1997b). Synergeti-
sche Effekte zwischen einer stark reduzierten Habitatheterogenitit des Ufers, das keine
Refugialrdume bereitstellt und dem Wellenschlag verursachen eine hohe Mortalitat der Fischbrut
und der Jungfische. Die wellenschlagsinduzierte Beeintrachtigung der Fischzonose ist dement-
sprechend vom Grad der Kanalisierung und dem Grad der Homogenisierung der Uferstrukturen
abhangig und ist maximal und driickt sich in einer stark reduzierten Fischartendiversitit aus, wenn
keinerlei Refugien vorhanden sind (WOLTER & VILCINSKAS, 2000, WOLTER, 2001).

Andererseits wird das Ausmald der hydraulischen Stérungen auf die Fischzénose durch den Grad
der Habitatheterogenitit bestimmt und nimmt mit zunehmender Komplexitdt ab (PEARSON ET AL.,
1992). Da der Ausbaugrad in urbanen Gewdssern besonders hoch ist, ist die durch die verringerte
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Habitatverfligbarkeit verursachte hydrodynamische Beeintrachtigung in diesen Gewdssern beson-
ders grofs (WOLTER & VILCINSKAS 2000, WOLTER ET AL., 2003).

WOLTER & VILCINSKAS (1997b) beobachteten in den WasserstralRen des Norddeutschen Tieflandes,
dass insbesondere Larven der Plétze aber auch anderer Cypriniden durch starken Wellenschlag
am Ufer strandeten. Nach der Passage von Schiffen wurden an der Elbe bis zu 100 tote und
gestrandete Jungfische pro 200 m Ufer gezahlt (PUSCH & FISCHER 2006). Das Gefahr des Strandens
von Jungfischen ist insbesondere in den ersten 10 — 14 Tagen nach dem Schlupf besonders hoch
(HOLLAND, 1987, ADAMS ET AL., 1999). Erst ab einer Larvenldnge von 25 mm scheinen Cyprini-
denlarven nicht mehr von schiffsinduzierten Strémungen geféhrdet zu sein, so dass z.B. keine
Beeintrachtigung von Flussbarschlarven im uferentfernten Freiwasser feststellbar war (WOLTER &
VILCINSKAS, 1997a).

In ihrem Review zu den Effekten schiffsinduzierter hydrodynamischer Belastungen schlussfolger-
ten WOLTER & ARLINGHAUS (2003), dass die Stromungsgeschwindigkeit die hochste Erklarungskraft
fir eine limitierte Habitatverfligbarkeit durch Fische hat. Unter der Annahme von schiffsinduzier-
ten Stromungsgeschwindigkeiten von 0,7 — 1,0 m s ist das Uberleben der Fische unter 14,7 cm
Korperldange aufgrund ihrer zu geringen Schwimmleistung stark eingeschrankt.

Larven der Plotze werden bei einer Grofke von 7,5 mm bereits von einer Strémung von 6,9 cm s
verdriftet, da sie nur eine sehr geringe Stromungsresistenz aufweist. Diese geringe Toleranz ge-
genliber hoherer hydraulischer Belastung erklarte die Individuenverteilung der Plétze im Oder-
Havel-Kanal. So beobachteten ARLINGHAUS ET AL. (2002) eine starke Abundanzabnahme der
Pl6tze im Mai und Juni, die wahrscheinlich auf eine erhdhte stromungsinduzierte Mortalitit zu-
riickzufihren war, wihrend die Abundanzen des Flussbarsches zunahmen.

Im deutschen Tiefland laicht der Flussbarsch typischerweise im Marz oder frithen April (WOLTER ET
AL., 1999). Wie oben bereits kurz angesprochen, zeigt der larvale Flussbarsch ontogenetische
Habitatwechsel vom ufernahen Brutplatz ins Freiwasser um einige Zeit spater wieder in flache
Uferzonen zurlickzukehren (URHO, 1996). Diese Rickkehr in die Uferzone war im Oder-Havel-
Kanal wahrscheinlich im Juli abgeschlossen, da im Freiwasser keine Flussbarsche mehr nachgewie-
sen werden konnten (ARLINGHAUS ET AL., 2002). In frithen Entwicklungsstadien, in denen der
Flussbarsch nur eine geringe Resistenz gegeniiber hydraulischem Stress aufweist, halt er sich also
im weniger exponierten Freiwasser auf. Zu der Zeit in der er spater wieder die starker stromungs-
exponierten Flachwasserzonen aufsucht, weist er eine wesentlich gréBere Schwimmleistung und
Stromungsresistenz auf als in friiheren Entwicklungsstadien.

Generell zeigen die Jungfische aller in Berlin vorkommenden Fischarten, mit Ausnahme von
Ukelei, Flussbarsch und Zander eine Praferenz fir flache Uferzonen (< 1T m Wassertiefe) in einem
ca. 6 m breiten makrophytenbestandenen Uferstreifen (GARNER, 1996). Diese Flachwasserzonen
sind auch die am starksten durch den schifffahrtsinduzierten Wellenschlag belasteten Bereiche im
Querprofil und werden folglich hinsichtlich ihrer Funktion als Brut- und Aufwuchshabitat fir
Fische stark entwertet.

Die negativen Auswirkungen der schifffahrtsinduzierten hydrodynamischen Belastungen
lassen sich also in direkt und indirekt wirkende Stressoren unterteilen. Der direkte Effekt ist
eine erhohte Mortalitit insbesondere der Jungfische und der Fischeier, verursacht durch die
physikalischen Krifte, die ein passierendes Schiff auslost, wie Absenkung des Wasserspie-
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gels, Riickstromung, Wellenschlag und Sohlschubspannung (MORGAN Il ET AL, 1976,
HOLLAND, 1986, KILLGORE ET AL., 1987, ADAMS ET AL., 1999, ODOM ET AL., 1992, GUTREUTER ET
AL., 2003).

Indirekte Effekte der Schifffahrt auf Fische sind schiffsinduzierte Stérungen, die die Brutpfle-
ge (MUELLER, 1980) oder die Nahrungsaufnahme (BARRETT ET AL., 1992) unterbinden, Eier und
Jungfische in weniger geeignete Habitate verdriften (HOFBAUER, 1965, JUDE ET AL., 1998), die
Nahrungsverfiigbarkeit reduzieren (BRUNKE ET AL., 2002), erh6hte Resuspension und Triibung
verursachen (GARRAD & HEY, 1987, BROOKES & HANBURY, 1990, BARRETT ET AL., 1992) oder zum
Verlust von submersen Makrophyten als Habitat fiihren (BROOKES & HANBURY, 1990, WILLBY &
EATON, 1996).

Zunehmender Schiffsverkehr fiihrt demzufolge zu einer reduzierten Diversitit und einer
veranderten Zusammensetzung der Fischzonose und kann zu reduzierten Gesamtbiomassen
fithren (LINFIELD, 1985, PYGOTT ET AL., 1990).

Zusammenfassend zeigt sich, dass alle wesentlichen Kompartimente des Fluss6kosystems
der Stadtspree durch die anthropogene Nutzung des Flusses selbst und seines Einzugsgebie-
tes mehr oder weniger stark degradiert und in ihrer Funktionsfihigkeit eingeschrankt und
teilweise iiberlastet werden.

Die generellen Symptome dieser Degradationen sind in Tabelle 1 zusammengefasst. Die einzel-
nen Verdnderungen und Reaktionen des Flussokosystems resultieren aus den anthropogenen
Stressoren oder deren Sekunddrfolgen (Hintergrundbelastung). Der zusétzliche Einfluss von
Mischwasserentlastungen ist ebenfalls dargestellt.
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Tabelle 1:  Symptome assoziiert mit urbaner Degradation des Flussokosystems unter besonderer
Beriicksichtigung der Berliner Stadtspree. (MWE = Mischwasserentlastung). Pfeile

indizieren die Richtung der Veranderung: T = Zunahme, { = Abnahme.

Okosystemkompartimente

Anthropogene Veranderungen

Hintergrundbelastung

MWE

Hydrologie

Wasserchemismus

Morphologie

POM, POC

Fische

Makrozoobenthos

Algen

Okosystemprozesse

T Wasserverweilzeit

1 Abflussvariabilitit

1 Amplitude der Wasserstinde
T Nahrstoffe (N, P)

T Kontaminanten (Schwermetalle, PCBs, PAKSs, etc.)
T Temperatur

T Suspendierte Partikel

T Amplituden des Tagesganges des Sauerstoffgehalts
T Flussbettbreite

T Wassertiefe

T Sedimentation

T Resuspension

{ Strukturelle Komplexitat

{ Habitatheterogenitit

T Umsatzzeit

1 Umsatzstrecke

{ Recyclingrate

{ Retentionseffizienz

T Sekundarproduktion

T Dominanz weniger Arten

T Invasive Arten

T Tolerante (euryoke) Arten

d Sensitive (stenoke) Arten

T Gesamtabundanz'

T Dominanz weniger Arten

T Zahl invasiver Arten

T Tolerante (eurydke) Arten

{ Sensitive (stendke) Arten

T Primarproduktion

T Dominanz filamentéser Algen
T Cyanobakterien

T Abbau POM?

T Denitrifikation

{ Nitrifikation

1 Nihrstoffretention (frachtspezifisch)

=z > >

"1 (9 Sekundarproduktion ,” ¥ (2) Abbau POM durch Schwermetall- und insbesondere Zinkkontamination gehemmt
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5 Auswirkung der Mischwasserentlastung auf den Stoffhaushalt und die
Biozonosen

Die Urbanisierung des Einzugsgebietes eines Gewadssers resultiert in einem erhéhten Volumen
und erhohter Intensitit von Oberflichenabfluss von versiegelten Flichen. Wahrend Nieder-
schlagsereignissen wird der Oberflachenabfluss des Regenwassers angereichert mit suspendierten
partikuldren organischen und mineralischen Substanzen, assoziiert mit chemischen Kontaminan-
ten und Nahrstoffen.

Uber die Trennkanalisation wird der Oberflichenabfluss direkt in die Vorflut eingeleitet; im Sys-
tem der Mischwasserkanalisation vermischt sich das oberfldchig abflieBende Regenwasser mit dem
Schmutzwasser und gelangt bei Uberschreitung der Kliranlagen- und Speicherkapazititen des
Kanalsystems unbehandelt bzw. mechanisch vorgereinigt als Mischwasser in das aufnehmende
Gewadsser. Dariiber hinaus werden die im Kanal sedimentierten Feststoffe durch eine rasche
Erhohung der FlieBgeschwindigkeiten resuspendiert (GROMAIRE ET AL., 2001) und reprdsentieren
eine zusatzliche Quelle kontaminierender Stoffe.

In den hoch industrialisierten Landern wurde in den letzten Jahrzehnten die stoffliche Belastung
der Gewdsser aus Punktquellen durch den umfangreichen Ausbau von Klaranlagen und einem
erhohtem Anschlussgrad stark reduziert. Dies fiihrte zu einer erhéhten relativen Bedeutung von
nicht-kontinuierlichen diffusen Stoffeintragen, so dass die episodischen Einleitungen aus der
Misch- und Trennkanalisation weltweit die bedeutendeste Ursache einer herabgesetzten Wasser-
und Sedimentqualitdt und das wichtigste Managementproblem in urbanen FlieBgewdssern darstel-
len (HOUSE ET AL., 1993).

Generell sind mit der Einleitung von urbanem Oberflachenabfluss gravierende Stérungen aquati-
scher Okosysteme verbunden (MARSALEK ET AL., 2001, U.S. EPA, 2002, ATV-ARBEITSBERICHTE,
2003). Mit Ausnahme der Feststoffe, Schwermetalle und Kohlenwasserstoffe konnen die durch die
Mischwasserkanalisation eingetragenen Stoffkonzentrationen die der Trennkanalisation um eine
GroBenordnung tbertreffen (HOUSE ET AL., 1993).

Jedoch ist es oft der Fall, dass die flaichenspezifische, jahrlich eingetragene Fracht des Trennsys-
tems, unabhangig welche Stoffe bertcksichtigt werden, in derselben GroRRenordnung liegt, wie die
des Mischsystems (ELLIS, 1986, VAN SLUIS ET AL., 1991).

Das Trennsystem kann bzgl. der Nahrstoffe und dem BSB dem Mischsystem tiberlegen sein. Fiir
Feststoffe, fir weniger leicht abbaubare organische Stoffe (z.B. CSB) und vor allem aber fir
Schwermetalle zeigt das klassische Mischsystem deutlich geringere Emissionen als ein Trennsystem
ohne Regenwasserbehandlungsanlagen (WEIR & BROMBACH, 2004).

Fiir Berlin wurde am Pegel Sophienwerder eine Frachtabschatzung auf der Basis von Phosphor-
messungen an den Klarwerksabldufen in 2005 und den Werten des Abwasserbeseitigungsplanes
sowie der Mischwasserkonzeption (hochgerechnet auf das Jahr 2005) angestellt. Es zeigt sich, dass
die Mischwassereinleitungen an diesem Pegel zu einem Anteil von ca. 21 %, die Regenwasserein-
leitungen des Trennsystems ca. 27 % zu den Frachten des Gesamtphosphoreintrags beitrugen. Der
Beitrag der Kldaranlagen Miinchehofe und Ruhleben (25 % des gesamten Abwasseranfalls der
Berliner Klarwerke) an diesem Pegel betrug 52 %.
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Durch verbesserte Klartechnik und Umsetzung von RegenwasserbehandlungsmafSnahmen werden
sich die Frachten in Zukunft weiter reduzieren, wobei sich die Bedeutung der Mischwassereinlei-
tungen und Regenwassereinleitung erhhen wird.

Die Mischwasserentlastung stellt aufgrund ihres episodischen Auftretens eine besondere Belastung
von FlieBgewdsserokosystemen dar, die nicht mit kontinuierlicher Néhrstoffbelastung vergleichbar
ist (SEAGER & MALTBY, 1989).

So trugen z.B. in England Einleitungen durch Mischwasserentlastung und aus dem Trennsystem
mit 35 % zu den jdhrlich eingeleiteten Gesamtfrachten aus Punkt- und diffusen Quellen bei,
wobei diese Einleitungsereignisse lediglich 3 % der gesamten Einleitungsdauer einnahmen
(HEANEY & HUBER, 1984).

YODER & RANKIN (1998) berichteten von den Auswirkungen einer verbesserten Wasserqualitdt
durch die Verringerung der Belastungen aus Punktquellen (als Folge des Clean Water Act, USA)
auf die biologische Besiedlung der Fliisse Great Miami und Mahoning, Ohio. Wahrend im Great
Miami River die Reduktion der Nahrstofffrachten wesentlich zur Revitalisierung der aquatischen
Biozonosen beitrug, war mit ihr im Mahoning River keine Aufwertung der biologischen Besiedlung
verbunden, da die Belastung durch Mischwasserentlastungen weiterhin limitierend wirkte.

Die Mehrzahl der publizierten wissenschaftlichen Studien zu den 6kologischen Auswirkungen des
Oberflachenabflusses (Misch- und Regenwasser) im aufnehmenden Gewasser wurden an kleine-
ren FlieBgewdssern (< 5. Ordnung) durchgefihrt (vgl. Kapitel 4.2).

Durch den urbanen Oberflachenabfluss von versiegelten Flichen im Einzugsgebiet sind die Hyd-
rographen dieser urbanen FlieRgewdsser nachhaltig verandert. Generell zeichnet sich das Abfluss-
regime durch einen stark reduzierten Basisabfluss und stark erhohte Spitzenabflisse (,flashy
flows”) aus (BOOTH, 2005, PAUL & MEYER, 2001, WALSH ET AL., 2005b). Die auftretenden Hoch-
wasserwellen in urbanen Bachen kénnen dabei um mehr als eine Groéenordnung hoéher liegen
als in ruralen Fliefgewdssern gleichen Typs (NOVOTNY & WITTE, 1997).

Daher wurden der hydrodynamische Stress, die durch die erhdhte Sohlschubspannung verursach-
te Habitatdegradation sowie die Konzentrationserhohungen von Néhrstoffen, chemischen Konta-
minanten und suspendierten Feststoffen als die wesentlichen ursachlichen Faktoren identifiziert,
die die biologische Besiedlung des durch urbanen Oberflichenabfluss belasteten Flielgewdssers
bestimmen.

Die Degradation der Biozonosen durch Einleitung urbaner Oberflichenabflisse ist also auf eine
Vielzahl ursdchlich wirkender Faktoren zuriickzufiihren und deren relative Bedeutung variiert sehr
stark zwischen einzelnen Flielgewdssertypen, individuellen Gewdssern und Einzugsgebieten (PITT,
2003).

Generell hdngen die 6kologischen Auswirkungen mit den Eigenschaften des Einzugsgebietes und
des aufnehmenden Gewadssers ab (ELLIS & MARSALEK, 1996). Da in Flissen (> 5. Ordnung) das
Verhdltnis zwischen Durchfluss und eingeleitetem Oberflichenabfluss wesentlich groler ist, sind
hydraulische Auswirkungen geringer ausgeprdgt, als die Effekte der zugefiihrten Stoffe auf die
kurz- und langfristige Wasser- und Sedimentqualitdt sowie auf die Substratzusammensetzung.
Weiterhin ist anzunehmen, dass die akuten Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf den
Stoffhaushalt stauregulierter Flisse ldnger als in freiflieBenden andauern und intensiver verlaufen.
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In grofen wie kleinen FlieSgewdssers reprdsentiert der eingeleitete Oberflichenabfluss jedoch
eine Gruppe von Stressoren, die zu einer erhohten Intensitdt und Frequenz von Stérungen sowie
langfristigen Veranderungen des 6kologischen Gewasserzustandes fiihren (PITT, 2003).

BORCHARDT & SPERLING (1997) (s.a. ATV-ARBEITSBERICHTE, 1993) geben eine Ubersicht zu ver-
schiedenen Flielfigewdssertypen in Kombination mit der relativen Bedeutung der einzelnen Fakto-
ren bzw. Faktorenkomplexe der Mischwasserentlastung. Generalisiert bestdtigen die Erfahrungen
der ATV-Arbeitsgruppe den beschriebenen Trend, dass kleinere Flieligewasser physikalisch (hyd-
raulisch) und chemisch (z.B. durch Sauerstoffzehrung, Nahrstoffkonzentrationserh6hung, Konta-
minanten, Sedimentation suspendierter Partikel etc.), grofere Flisse jedoch vornehmlich
chemisch durch Mischwasserentlastung belastet werden.

In Flissen, die dartiber hinaus staureguliert und eutrophiert sind, nimmt die Bedeutung von mog-
lichen Sauerstoffdefiziten und von erhohten Ammoniakkonzentrationen zu. Unabhdngig von der
Ordnung des Flieligewdssers kann die Einleitung von Oberflachenabfluss in allen FlieBgewasserty-
pen zu Verdnderungen in der Substratzusammensetzung fiihren. In der Stadtspree und den Kana-
len treten direkte hydraulische Effekte der Mischwasserentlastung auf die Biozonosen lediglich
lokal auf, so dass sie auf den unmittelbaren Einflussbereich der Mischwasserentlastung beschrankt
bleiben. Daher konzentriert sich die Diskussion der Effekte der Mischwasserentlastung auf die
physikalisch-chemischen Stoffe und deren 6kologischen Auswirkungen im Gewadsser.

Prinzipiell sind akute und chronische Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf den 6kolo-
gischen Zustandes des aufnehmenden Gewadssers zu unterscheiden (s.a. Kap. 4.1). Die akuten
Auswirkungen schliefen generell die Anderungen der Wasserqualitit (Sauerstoffzehrung, Ammo-
niaktoxizitdt) und des benthischen Habitats, sowie den Einfluss von mineralischen und organi-
schen Feststoffen, toxischen Kontaminanten und die Beeintrdchtigung der Biozonosen ein (ELLIS &
HVITVED-JACOBSEN, 1997). Die Einleitung von fdkalen Bakterien stellt insbesondere wahrend und
unmittelbar nach einer Mischwasserentlastung ein offentliches Gesundheitsrisiko dar und wird
daher in Kapitel 5.5 behandelt. In der Stadtspree und den Kandlen umfassen die akuten Auswir-
kungen aufgrund der hohen Trophie und des hohen Ausbaugrades vornehmlich die stoRartige
Belastung des Stoffhaushaltes mit negativen Folgen fiir die Wasserqualitat.

Der kurzfristigen Belastung des Sauerstoffhaushaltes kommt in diesem Zusammenhang eine Gber-
geordnete Bedeutung zu und muss in Zusammenhang mit erhohten, akut toxisch wirkenden
Ammoniakkonzentrationen betrachtet werden. Eingeleitete organische Substanz erhéht sehr
schnell die mikrobielle Aktivitdt und somit die Saprobie sowie den Sauerstoffbedarf im Freiwasser
und am Sediment.

Tritt in relativer kurzer Zeit eine stofRartige Belastung durch organische Substanzen auf, ist das
Selbstreinigungspotential durch das kurzfristige Angebot an gelostem Sauerstoff limitiert und
hypoxische Verhdltnisse stellen sich ein. Suspendierte Partikel des Mischwassers und resuspen-
dierte Partikel des Sohlsediments geringer Sinkgeschwindigkeiten kénnen die Triibung des Frei-
wassers stark erhéhen und die Photosyntheseaktivitit und den biogenen Sauerstoffeintrag
hemmen. Bei extremer Belastung mit auftretender Anoxie spielen Néhrstoffe und auch chemische
Kontaminanten jedoch keine Rolle mehr, da unter den in Berlin vorkommen Fischarten lediglich
die Karausche (Carassius carassius) ohne geldsten Sauerstoff auskommt.
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Bei plotzlich auftretender Anoxie ist jedoch auch die Karausche gefdhrdet, da sie in Sauerstoff-
mangelsituationen ihren Stoffwechsel nur langsam auf Garungsprozesse umstellen kann (WOLTER
ET AL., 2003).

Innerhalb der Makrozoobenthoszénose sind lediglich wenige Arten der Zuckmicken (z.B. Chiro-
nomus sp.) und Wenigborster (Oligochaeta; z.B. 7Tubifex) an das voriibergehende Auftreten von
sauerstofffreien Bedingungen angepasst. Weiterhin ist zu beriicksichtigen, dass die eingetragenen
chemischen Kontaminanten akute toxische Wirkungen verursachen kénnen.

Chronische Auswirkungen von Mischwasserentlastungen sind assoziiert mit im Sediment akku-
mulierten Nahrstoffen, Schwermetallen, Pestiziden und Kohlenwasserstoffen und sind auch eine
Folge des erhéhten sedimentbiirtigen Sauerstoffbedarfs. Sie umfassen die langfristige Exposition
der Organismen durch toxische Kontaminanten hoher Persistenz und die Verdnderungen des
benthischen Habitats sowie der Morphologie (BURTON & PITT, 2002).

In der Stadtspree und den Kanalen umfassen die chronischen Auswirkungen im Wesentlichen die
Akkumulation von organischer Substanz und chemischen Kontaminanten am Sediment. Die mit
dem erhohten Angebot an organischer Substanz einhergehende Veranderung in der Habitataus-
stattung hat direkte Auswirkungen auf die Besiedlung des Makrozoobenthos und der Prasenz von
Laichsubstraten fiir Fische.

Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung der Makrozoobenthos- und Fischzondsen durch Se-
kundarfolgen der Eutrophierung, Degradation der Morphologie und Substratausstattung kommt
also den akuten Auswirkungen von Mischwasserentlastungen die grofSte Bedeutung zu. Die starks-
ten durch Mischwasserentlastung induzierten 6kologischen Belastungen der Stadtspree und der
Kandle hdangen demzufolge wesentlich von mehr oder weniger kurzfristig auftretenden ausgeprag-
ten Sauerstoffdefiziten und Konzentrationsspitzen von Ammonium bzw. Ammoniak ab.

Auch BORCHARDT & SPERLING (1997) schlossen auf Grundlage von Laborexperimenten, Modellkal-
kulationen und der Analyse von Feldstudien kumulative chronische ©kotoxikologische Effekte
nicht aus, schatzten jedoch deren relative Bedeutung als geringer ein als die der akuten Belastun-
gen durch Ammoniak und hydraulischen Stress. PITT (2003) kam in seinem Review zu den &kolo-
gischen Effekten von urbanen Oberflachenabfluss zu dem Schluss, dass die biologische
Degradation im wesentlichen aus Veranderungen im Habitat resultiert, und fand wenige Hinweise
auf kontaminanten-induzierte Belastungen. Andererseits hoben z.B. BURTON ET AL. (2000) und
WALSH (2000) hervor, dass toxische Effekte von Kontaminanten oft hauptsdchlich fiir die chroni-
sche Belastung der Biozonosen verantwortlich sind.

Die durch Mischwasserentlastung induzierten 6kotoxikologischen Effekte bilden nicht den Focus
dieser Studie, da wenig zur Modellierung 6kotoxikologischer Zusammenhange bekannt ist. Dazu
wdre ein hoher Entwicklungsaufwand notwendig, der insbesondere artspezifische Labor- und in-
situ Dosis-Reaktion-Zusammenhange miteinander vereinbaren und biotische Aufnahmeraten mit
den kontaminantenspezifischen Zielkonzentrationen und der Expositionsdauer und —frequenz in
Verbindung bringen muss (ELLIS & HVITVED-JACOBSEN, 1997). Dennoch werden potentielle toxi-
sche Belastungen des Makrozoobenthos diskutiert (Kapitel 5.2) und im Folgenden die Quellen
und der Verbleib der Kontaminanten kurz dargestellt.

Urbaner Oberflachenabfluss von versiegelten Flachen fiihrt neben der Einleitung von gelésten und
partikuldren Nahrstoffen und organischer Substanz zur Immission von Schwermetallen aus Dach-
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abdeckungen (Zn, Pb, Cu) und dem Kfz-Verkehr (Abrieb von Reifen und Bremsbeldgen, Kraftstof-
fe) (z.B. TORNO ET AL., 1985) sowie aliphatischen und polyzyklischen aromatischen Kohlenwasser-
stoffen (PAKs), Schwefeldioxid und Ol- und Kraftstoffriickstinde sowie polychlorierte Biphenyle
aus Altlen unterhalb der Notiberldufe der Trenn- sowie der Mischwasserkanalisation (z.B.
BERKAS, 1980, GUNKEL, 1991, LOGANATHAN ET AL., 1997).

Oberflachenabfliisse von Stralsen enthalten oft hohe Konzentrationen an Cu und Zn (z.B. BURTON
& PITT, 2002) und Pb (z.B. FORSTER, 1990) sowie PAKs (z.B. MALTBY ET AL., 1995). Darlber hinaus
kommt es im Winter auch zur Immission von Stralsensalzen, wie Natriumchlorid, das stark korro-
siv und toxisch auf viele Arten des Makrozoobenthos und der Fische wirkt (BROWN, 1994,
NATIONAL RESEARCH COUNCIL, 1991). Kalziummagnesiumacetat ist das effektivere Enteisungsmit-
tel, weniger korrosiv, biologisch abbaubar, weniger mobil in Béden und weniger toxisch fiir aqua-
tische Organismen (NATIONAL RESEARCH COUNCIL, 1991, OSTENDORF ET AL., 1993). Stralensalze
erhéhen die Mobilitdt von Schwermetallen in Béden (AMRHEIN ET AL., 1992) und haben folglich
potentiell einen Einfluss auf den Austrag von Kontaminanten aus Altlastenflichen ehemaliger
industrieller Nutzung.

Oberflachenabflussbiirtige suspendierte Partikel und Ablagerungen aus dem Kanalsystem der
Trenn- und Mischwasserkanalisation sind fiir die 6kotoxikologischen Zusammenhénge von beson-
derer Bedeutung, da ein sehr grofSer Anteil der Schwermetalle und organischen Kontaminanten
an Partikeln gebunden vorliegt (CHEBBO, 1992, EGANHOUSE & SHERBLOM, 2001).

Die Verteilung von Schwermetallen im Gewadsser ist hauptsdchlich eine Funktion des betrachteten
Metallions, dem pH-Wert und dem Redoxpotential des Sediments. Dementsprechend sind Kon-
taminanten in karbonatreichen Gewdssern zum Grof3teil im Sediment gebunden. So waren in
einem kleinen karbonatreichen Tieflandnebenfluss (River Wandle) der Themse im Stiden Londons
(England) die Schwermetallkonzentrationen im Freiwasser um 3 GroRenordnungen geringer als im
Sediment (SMITH ET AL., 1996).

Ob Kontaminanten in partikuldrer oder geloster Form vorliegen ist von entscheidender Bedeutung
fur deren Bioverfuigbarkeit und folglich deren potentiellen Auswirkungen auf aquatische Organis-
men. Daher ist in gut gepufferten Gewdssern die Bioverfligbarkeit von Kontaminanten gegeniiber
Gewdssern niedrigerer pH-Werte reduziert.

FLORES-RODRIGUEZ ET AL. (1994) untersuchten die Mobilitit von Zn, Cd und Pb an Trenn- und
Mischwassereinleitungen im Ballungsraum von Paris und beobachteten, dass insbesondere die
Mischwasserentlastung zur Erh6hung der Schwermetallkonzentrationen an Schwebstoffen und im
Sediment der Seine beitrug. Pb lag tiberwiegend in stabilen Formen an Partikeln gebunden vor,
wéhrend Zn und Cd dominierend bioverflighar auftraten. Das austauschbare Pb wurde wahrend
des Transportes im Kanalnetz zu stabileren partikuldr gebundenen Formen transformiert, so dass
dessen Bioverfiigbarkeit stark reduziert wurde. Weiterhin waren die Konzentrationen im Sediment
unterhalb von Paris signifikant erhoht (ESTEBE ET AL., 1993), also ein Verbreitungsbild der Kontami-
nanten, das mit der Belastungssituation von Sedimenten der Stadtspree und der Havel unterhalb
von Berlin vergleichbar ist (SENSTADT, 2001).

Hydraulische Belastungen durch den Spiilstol$ der Mischwasserentlastung selbst oder induziert
durch die Schifffahrt kdnnen zur Resuspension von Partikeln samt assoziierter Kontaminanten und
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zu einer Umverteilung im Gewadsser fiihren, so dass die Bioverfligbarkeit der Kontaminanten
zeitweise erhoht sein kann (HATCH & BURTON, 1999)

Die Bioverfiigbarkeit von sedimentbirtigen Schadstoffen wird ebenfalls durch den Gehalt an
organischer Substanz beeinflusst, die mit Schwermetallen Komplexe bildet, die die Bioverfiigbar-
keit herabsetzen (WATZIN ET AL., 1997). Des Weiteren stellt der kohlenstoffreiche Detritus aus
pflanzlichen Fragmenten den préaferierten Sorbent vom desorbierbaren Anteil polyzyklischer
aromatischer Kohlenwasserstoffe dar (ROCKNE ET AL., 2002, GHOSH ET AL., 2000).

Im Hinblick auf die wichtige Funktion, die pflanzlicher Detritus im benthischen Nahrungsnetz
einnimmt, kommt diesem Zusammenhang eine besondere Bedeutung fiir das Expositionspotential
von Organismen hoherer trophischer Ebenen zu. Insbesondere kleinere Partikel mit hohem orga-
nischem Gehalt sind wahrscheinlich die wichtigsten Vektoren fiir den Transport von Kontaminan-
ten im Mischwasser (ASHLEY & VERBANCK, 1997).

Das gemeinsames Auftreten vieler verschiedener Kontaminanten und deren Interferenzen er-
schwert die Abschdtzung der 6kotoxikologischen Bedeutung einzelner Stoffe. PITT & BOZEMAN
(1982) untersuchten die Gehalte an Pb und Zn in Fischen, benthischen Algen und Flusskrebsen
eines kleinen urbanen FlieBgewdssers in Kalifornien (USA) und fanden 6-mal so hohe Konzentra-
tionen in den Organismen als im Sediment. Die Konzentrationen in den Organismen waren 100 —
500-mal hoher als die des Freiwassers. Auch wenn sich Kontaminanten im Organismus akkumu-
lieren (Bioakkumulation), sagt die Konzentrationshéhe nichts tiber dartiber aus, ob und in wel-
chem Umfang physiologischer Wirkungen auf den Organismus damit verbunden sind (RAINBOW,
1996). Daher sind neben einer uniberschaubaren Anzahl von toxikologischen Laboruntersuchun-
gen insbesondere in-situ Experimente vielversprechend, die artspezifische Toxizitdt der durch
Mischwasserentlastung eingetragenen Kontaminanten zu untersuchen (s. Kap. 5.2).

5.1  Auswirkung auf den Stoffhaushalt

Die Mischwasserentlastung fiihrt zu einer stofSartigen Erhohung der Frachten an gelésten und
partikuldren organischen Substanzen und Nahrstoffen im aufnehmenden Gewasser.

So lag z.B. in Paris die in die Flisse Seine und Marne wihrend Regenperioden eingetragene
organische Belastung schatzungsweise in derselben Grélenordnung wie die jdhrliche Belastung
durch behandeltes Abwasser (MOUCHEL ET AL., 1998). Von stoSartiger extremer Erhéhung der
Stickstofffrachten berichteten bspw. LAWLER ET AL. (2006) in dem durch Mischwasserentlastung
belasteten Fluss Tame (England). Von den 15 untersuchten Mischwasserentlastungen fiihrten 10
zu Konzentrationsspitzen an Ammoniak von bis zu 6,25 mg 1.

Da in stauregulierten, eutrophen Flissen die stolRartige Frachterhhung an Nahr- und Kohlenstof-
fen insbesondere den Sauerstoffhaushalt belastet und zu extremen Konzentrationsspitzen von
Ammoniak fithren kann, sind in diesen bereits stark vorbelasteten Gewdssern die starksten Effekte
mit der akuten Belastung verbunden. Diese wird dadurch verstarkt, dass die maximalen Stoff-
frachten oft mit dem SpiilstoS zu Beginn des Mischwasserentlastung auftreten (sogenannter first
flush”) (z.B. HOLZER & KREBS, 1998, LARSEN ET AL., 1998, LEE & BANG, 2000, WADA ET AL., 1996).
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Ein bedeutender Anteil des biochemischen Stoffkreislaufs hangt mit dem Partikel- und Sediment-
transport zusammen, wobei die Transportkapazitdt insbesondere von Sedimentation- und Re-
suspensionsprozessen abhdngt. Da deren Raten von der Stauregulierung beeinflusst werden,
kommt diesen Prozessen eine besondere Bedeutung bei der Belastung des Stoffhaushaltes durch
Mischwasserentlastung zu (NWRW, 1991). Insbesondere wéhrend niedriger Abfliisse kann die
schifffahrtsinduzierte Sedimentresuspension den Partikeltransport erheblich erh6hen.

Die Resuspension und der Transport von Partikeln hdangen im Wesentlichen von den partikelspe-
zifischen Sinkgeschwindigkeiten ab (vgl. Kap. 2.7), die wiederum von Ausflockungs- und Entflo-
ckungsprozessen abhdngen. Dabei weisen die ausgeflockten eine hohere Sinkgeschwindigkeit auf
und werden tber kiirze FlieRabschnitten transportiert als nicht koagulierte Teilchen. Im der Seine
lag wéahrend niedriger Basisabfliisse die mittlere Sinkgeschwindigkeit von suspendiertem POC bei
ca. T m h™ (MEYBECK ET AL., 1998, MALDINEY, 1994).

Auch verschiedene heterotrophe Bakterien, die maligeblich am Kohlenstoffumsatz beteiligt sind,
kénnen aufgrund ihrer unterschiedlichen GroRe unterschiedliche Sinkgeschwindigkeiten aufwei-
sen (EVEN ET AL., 2004, WILCZEK ET AL., eingereicht).

Das durch die Mischwasserentlastung erhéhte Angebot an organischer Substanz und Nahrstoffen
beeinflusst insbesondere die biologischen Stoffumsétze der heterotrophen und nitrifizierenden
Bakterien sowie des Phytoplanktons. Die biologischen Prozesse bestimmen wiederum die Kreis-
laufe bzw. Stoffspiralen des Kohlenstoffs, Stickstoffs, Phosphors und des Sauerstoffs (vgl. Abb. 2).

Die akute Belastung durch die stoBartig erh6hten Stoffkonzentrationen macht sich in erster Linie
in einem belasteten Sauerstoffhaushalt bemerkbar. Verringerungen der Konzentration an gelos-
tem Sauerstoff auf weniger als 5 mg " sind eine oft beobachtete Folge von Misch- sowie Regen-
wassereinleitungen (KEEFER ET AL., 1979).

HEANEY ET AL. (1980) fassten die Ergebnisse von US-amerikanischen Studien aus Ohio zusammen,
die kontinuierliche Messungen des Sauerstoffgehaltes in FlieBgewdssern unterhalb von urbanisier-
ten Gebieten durchfiihrten. In einem Drittel der Studien traten die niedrigsten Sauerstoffkonzent-
rationen nach Niederschlagsereignissen auf. Der Sauerstoffhaushalt kann u.U. zusétzlich dadurch
belastet werden, dass sich das Wasser des Oberflichenabflusses auf versiegelten Flichen relativ
schnell erwarmt (SCHUELER, 1987) und somit die Sauerstoffloslichkeit reduziert, die mikrobielle
Aktivitat jedoch stimuliert sind.

Die Hauptbelastung wird durch den aeroben mikrobiellen Abbau organischer Substanz verur-
sacht. Weiter beteiligte sauerstoffverbrauchende Prozesse sind die Nitrifikation und die Sauer-
stoffzehrung des Sediments, wobei auch Pilze DOC aus dem Freiwasser absorbieren und den
Sauerstoffbedarf erhohen (WUHRMANN, 1974).

HARREMOES (1982) und HVITVED-JACOBSEN (1982) wiesen erstmalig auf die notige Unterscheidung
von DOC und POC im Hinblick auf die Auswirkungen von nicht-kontinuierlicher organischer
Belastung auf den Sauerstoffhaushalt von Flissen hin.

HARREMOES (1982) unterschied zwischen einem unmittelbaren und einem verzégerten Sauer-
stoffdefizit, wobei der unmittelbare (wahrend des Mischwasseriiberlaufs) durch den mikrobiellen
Abbau suspendierter organischer Substanz im Freiwasser und der verzogerte durch die Kohlen-
stoffoxidation der an der Flusssohle adsorbierten und sedimentierten Partikel verursacht wird.
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Wiederbeliiftung
Atmosphirischer|Sauerstoffeintrag

Atmosphire-Wasser-Grenzschicht
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Denitrifikation Aerobe Respiration Dekomposition
Abb. 2: Konzeptionelles Schema zu biogeochemischen Nahrstoffkreislaufen und deren wich-

tigsten Kompartimente und Parameter, ohne Berlcksichtigung hoherer trophischer
Ebenen der Konsumenten. Nach EVEN ET AL. (2004), verdndert.

Die Beseitigung der eingetragenen organischen Substanz im Freiwasser ist einerseits auf Absorpti-
on im benthischen Biofilm und die Aktivitdt der pelagischen Bakterien zurtickzufiihren, die DOC
und Sauerstoff gleichzeitig aufnehmen. Andererseits unterliegen die suspendierten partikuldren
Stoffe der Sedimentation und akkumulieren sich am Sediment, wobei angegeben wird, dass ca.
30 % der im hduslichen Abwasser enthaltenen Partikel schnell sedimentierbar sind.

Die sedimentierten partikuldren Kohlenstoffquellen tragen zu einem verzdgerten Sauerstoffdefizit
bei, da sie am Sediment adsorbiert und hydrolisiert werden, bevor sie dem mikrobiellen Abbau
zur Verfiigung stehen. In Abhdngigkeit vom Durchfluss, den Eigenschaften der eingetragenen
Stoffe sowie der Transportkapazitat der flieRenden Welle, treten das unmittelbare und das verzo-
gerte Sauerstoffdefizit mehr oder weniger vom Uberlauf entfernt und beide méglicherweise raum-
lich getrennt auf.

HVITVED-JACOBSEN (1982) untersuchte den kleinen, freiflieRenden, durch Mischwasser belasteten
Fluss Skravad (durchschnittlich 2,5 m breit, 0,25 m tief) in Jutland (Danemark). Der unmittelbare
Sauerstoffverbrauch trat wahrend der Passage des Mischwassers auf, wobei die maximale Erhé-
hung der Sauerstoffzehrung (ca. 2 mg ") gering war, obwohl der durchschnittliche flussinterne
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BSB; wahrend der Mischwasserentlastung ca. 30 mg I betrug. Dies liel8 sich im Wesentlichen auf
eine hohe atmosphirische Wiederbeliiftung zuriickfiihren.

Das durch den aeroben Abbau von adsorbierten DOC, kolloidaler und feiner partikuldrer organi-
scher Substanz verursachte verzogerte Sauerstoffdefizit fithrte annahernd zu einer Verdopplung
der Gesamtrespiration und dauerte 12 — 24 Stunden an. In Abhangigkeit zu der aktuellen Intensi-
tat der Adsorption, Sedimentation, Desorption und Resuspension wird aber der verzogerte Sauer-
stoffverbrauch zwischen verschiedenen Mischwasserentlastungen variieren.

Aulerdem werden sich in anderen Flusssystemen die relativen Beitrdge der Prozesse von denen
des Flusses Skravad unterscheiden. Insbesondere in groferen und tieferen Flissen ist die Sedi-
mentation eher als die Adsorption der wesentliche Prozess, der die verzdgerte Sauerstoffzehrung
verursacht (vgl. SEIDL ET AL., 1998a).

In groleren und stauregulierten Fliissen ist auferdem der atmosphdrische Sauerstoffeintrag we-
sentlich geringer, so dass die Wiederbeliftung tiberwiegend vom biogenen Sauerstoffeintrag
abhdngt. Daher kann die Mischwasserentlastung den Sauerstoffhaushalt dieser Fliisse wesentlich
starker und langer belasten als es von Hvitved-JACOBSEN (1982) dargestellt wurde. Da die Wieder-
beltiftung in der Stadtspree und den Kandlen im Wesentlichen von der Photosynthese des Phy-
toplanktons abhdngt, ist die Tageszeit entscheidend fiir den Grad der Belastung des
Sauerstoffhaushaltes durch schnell abbaubare Fraktionen der organischen Substanz (gelost, kolloi-
dial und FPOM).

EVEN ET AL. (2004) zeigten anhand der Modellierung des Sauerstoffhaushalts unter dem Einfluss
von Mischwasserentlastungen in Pariser Flussabschnitten der Seine, dass der Metabolismus der
heterotrophen Bakterien im Freiwasser und am Sediment den Grofteil der Reduktion des Sauer-
stoffgehalts auf 4 mg "' erklarte. Die Fracht an POC hatte lediglich einen geringen Einfluss auf das
unmittelbare Sauerstoffdefizit, da sie aufgrund hoher Sinkgeschwindigkeiten (1 m h”) einerseits
schnell sedimentierten, andererseits vergleichsweise langsame Hydrolyseraten aufwiesen.

Wahrend also ein relativ grofSer Anteil des DOC den heterotrophen Bakterien unmittelbar zur
Verfligung steht und deren Aktivitdit und Biomasseaufbau kontrolliert, muss POC erst durch die
Hydrolyse in fiir Mikroorganismen assimilierbare Form transformiert werden. Abgestorbenes
Phytoplankton und tote Bakterien werden zu POC und schlieflich zu DOC recycelt und stehen
somit den heterotrophen Bakterien wieder zur Verfigung. In Verbindung mit diesen autochtho-
nen Quellen bestimmt das durch die Mischwasserentlastung zugefiihrte POC daher den langfristi-
gen Sauerstoffbedarf des Sediments. Vergleichbare Prozesse wurden auch fiir die Ablagerungen in
der Mischwasserkanalisation beobachtet (VOLLERTSEN ET AL., 1999). So waren die kanalbirtigen,
schnell absinkenden organischen Partikel verglichen mit der langsam sedimentierenden organi-
schen Fraktion schlechter mikrobiell abbaubar.

Die Intensitiat des unmittelbaren und verzogerten Sauerstoffdefizits hangt also von der Art und
Zusammensetzung der eingetragenen suspendierten Partikel, ihren Sinkgeschwindigkeiten und
der Turbulenz des Wasserkorpers ab. Von besonderer Bedeutung ist hierbei das Verhdltnis zwi-
schen gelosten Stoffen (insbesondere DOC, Ammonium) und POC und der Adsorptionskapazitdt
des Biofilms und des Sediments. Im durch Trenn- und Mischkanalisation belasteten Chattahoo-
chee River unterhalb Atlanta (USA), in dem es in Phasen niedriger Abfliisse wahrend des Sommers
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zu einem ausgepragten Sauerstoffdefizit kam (3,5 mg " unter Sittigungslevel), nahm der Anteil
von DOC am gesamten organischen Kohlenstoff zwischen 45 — 65 % ein (MCCONNEL, 1980).

HVITVED-JACOBSEN (1982) erwdhnte mogliche Variation im verzogerten Sauerstoffbedarf und -
verbrauch verursacht durch Sedimentresuspension, die vom Abflussregime oder der schifffahrts-
induzierten Sohlschubspannungen abhdngt. Fir die Stadtspree und die Kandle muss angenom-
men werden, dass insbesondere das verzogerte Sauerstoffdefizit durch schiffsinduzierte Turbulenz
und Resuspension erhoht und verldngert werden kann, obwohl der Sauerstoffeintrag an der Luft-
Wasser-Grenzschicht durch den Schiffsverkehr etwas erhoht sein kann. Auch die hydrodynami-
schen Kréfte des eingeleitenden Mischwassers kdnnen zur Mobilisierung und Resuspension von
sauerstoffzehrenden Flusssedimenten fiihren.

So ergaben Untersuchungen zur Mischwasserentlastung in durch den Stauwurzelbereich des Sees
Michigan beeinflussten Flussabschnitten des Flusses Milwaukee, Wisconsin (USA), dass die durch
Mischwasserentlastung induzierte FlieRgeschwindigkeit zwischen 0,3 — 1,5 m's™, bei Maximalwer-
ten von 3,7 ms” Sedimentumlagerungen verursachte (KREUTZBERGER ET AL., 1980). Da die Sedi-
mentation wahrend niedriger Abflisse im Sommer (ca. 5,7 m®s™) und FlieBgeschwindigkeiten um
0,02 ms" die Akkumulation von Feststoffen férderte, war die sedimentbiirtige Sauerstoffzehrung
bereits wahrend Trockenwetterperioden sehr hoch und senkte den Sauerstoffgehalt im Freiwasser
auf ca. 4,4 mg|" ab.

Daher war die Erh6hung des Sauerstoffverbrauchs durch Resuspension und Sedimentumlagerung
die wesentliche Ursache fiir ein schnelles Absinken der Sauerstoffkonzentrationen und weniger
die organische Fracht des Mischwassers. Daher tbertrafen die Sauerstoffzehrungsraten die Raten,
die auf die Fracht an organischer Substanz zuriickgefiihrt werden konnten. Dementsprechend
erklarte das Wasservolumen der submers entlastenden Uberliufe 67 % (multiple, schrittweise
Regression) der innerhalb von 6 Stunden nach der Mischwasserentlastung auftretenden nahezu
vollstandigen Anoxie.

Auch im durch Mischwasserentlastung belasteten Manchester-Schiffskanal und den kanalisierten
Abschnitten des Flusses Irwell (England) wurde eine unmittelbare und verzogerte Belastung der
Wasserqualitat durch reduzierte Sauerstoffkonzentrationen festgestellt (RESS & WHITE, 1993). Der
Sauerstoffhaushalt wurde zum einen durch den Eintrag kanalisationsbiirtiger organischer Substanz
unmittelbar (,first flush”), zum anderen durch den verzégerten Abbau der erst kiirzlich sedimen-
tierten Substanzen verursacht, stimmt also mit den wesentlichen Ergebnissen von HARREMOES
(1982) tiberein. Das verzogert eintretende Sauerstoffdefizit dauerte ca. 12 — 24 Stunden an.

Eine vergleichbare Dauer der verzogerten hypoxischen Bedingungen nach Mischwasserentlastun-
gen fanden auch HVITVED-JACOBSEN (1982) und, wenn auch nicht explizit darauf hingewiesen,
KREUTZBERGER ET AL. (1980). Abweichend von der nahezu vollstandigen Sauerstoffzehrung, die der
Mischwasserentlastung im Fluss Milwaukee folgte (KREUTZBERGER ET AL., 1980), wurde der Sauer-
stoffgehalt im stark nahrstoffbelasteten (ca. 4 mg " NH;-N, 2 —4 mg " NOs-N, 1 -2 mg " PO,-
P) Manchester-Schiffskanal von 55 — 70 % auf lediglich 40 % Sattigung reduziert (RESS & WHITE,
1993).

Die Autoren fithrten dies auf eine hohe atmospharische Wiederbeliiftung durch hohe Abflisse
(Werte zum Durchfluss und der Stromungsgeschwindigkeit nicht angegeben) zurtick, die ausreich-
te, den erhohten Sauerstoffbedarf fiir den mikrobiellen Abbau der organischen Substanz und
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Nitrifikation des Ammonium auszugleichen. Dies ist insofern erstaunlich, da durch die hdufigen
Mischwasserentlastungen der Sedimentanteil organischer Substanz bis zu 75 % ausmachte und im
Wesentlichen resuspendierte Sedimentpartikel bzw. die eingetragenen Schwebstoffe an der Sau-
erstoffzehrung beteiligt waren (hohe Korrelation zwischen BSB; und Konzentrationen suspendier-
ter Partikel; RESS & WHITE, 1993).

Diese beobachteten Unterschiede weisen also explizit auf die Bedeutung des Abflussregimes bei
den Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf den Sauerstoffhaushalt hin. Wechselwirkun-
gen zwischen Sediment und Freiwasser kommen dabei eine besondere Bedeutung fiir die Beur-
teilung des Einflusses von Mischwasserentlastungen auf die Wasserqualitdt zu (z.B. TEAGUE ET AL.,
1988, CERCO, 1985, KUENZLER, 1982, KREUTZBERGER ET AL., 1980).

Nach HOUSE ET AL. (1993) liegt der typische Sauerstoffbedarf ungestérter Sedimente zwischen
0,15-2,75 g O, m? d™. Starke Resuspension wahrend Regenwetterbedingungen kann den sedi-
mentbiirtigen Sauerstoffbedarf extrem auf 240 — 1500 g O, m? d'anheben und die Sauerstoff-
konzentration im Freiwasser von Sattigung auf unter 2 mg I'" oder weniger absinken lassen.

Auch experimentelle Studien belegen die ibergeordnete Bedeutung der durch die Mischwasser-
entlastung zugefiihrten sauerstoffzehrenden Stoffe. PARENT-RAOULT ET AL. (2005) fiihrten eine
experimentelle Studie zu Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf die Biofilmzonose in
kinstlichen FlieBrinnen durch, und priften den Effekt der Einleitungs- bzw. Expositionsdauer (4
vs. 8 h).

Dabei wurden Algenbiomasse (Chlorophyll-a) und Bakterienabundanzen, sowie die bakterielle
extrazelluldre Enzymaktivitat (Leucine Aminopeptidase und beta-D-Glukosidase) direkt nach dem
Einleitungsereignis sowie 4 Tage spdter gemessen.

Die Mischwasserentlastung fiihrte an beiden Beprobungsterminen zu einer Zunahme der Produk-
tion sowie der Metabolismusaktivitdt der Bakterien, forderte jedoch nicht die Algenbiomasse. Da
die Einleitungsdauer zu keinen Verdnderungen hinsichtlich der erhobenen Parameter fiihrte,
schlossen die Autoren, dass die Differenz zwischen beiden untersuchten Expositionsldngen zu
gering gewdhlt war um einen Effekt der Entlastungsdauer auf den Biofilm auszutiben. Da sich zwar
die heterotrophe Bakterienaktivitdt und —produktion nicht aber die Produktion der autotrophen
Organismen des Biofilms erhohte, kann geschlussfolgert werden, dass der Sauerstoffhaushalt
durch den mikrobiellen Verbrauch stark belastet jedoch nur geringftigig durch die Photosynthese
entlastet wurde.

Wahrend HARREMOES (1982) und HVITVED-JACOBSEN (1982) die durch Mischwasserentlastung
induzierte unmittelbare und verzogerte Sauerstoffzehrung auf die unterschiedliche Abbaubarkeit
verschiedener Fraktionen der organischen Substanz zurtickfihrten, ist des Weiteren die in das
aufnehmende Gewadsser eingeleitete Bakterienbiomasse zu beriicksichtigen.

SEIDL ET AL. (1998a) untersuchten den Transport und die Metabolisierung der durch Mischwasser-
entlastungen eingetragene organische Substanz in kanalisierten Abschnitten der Seine unterhalb
von Paris und fanden, dass zwischen 40 — 80 % des DOC schnell bioverflighar vorlag, also der
Bakterienproduktion zur Verfligung stand.

Das Ausmals der heterotrophen Aktivitdt im organischen belasteten Freiwasser resultierte vor-
nehmlich aus dem Eintrag von allochthonen Bakterien. Als eines der wesentlichen Ergebnisse
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dieser Studie wurden demnach die autochthonen Bakterien nur geringfligig durch das erhohte
Angebot an leicht abbaubarer organischer Substanz geférdert. Dementsprechend war es im We-
sentlichen die Aktivitit der allochthonen Bakterien, die das AusmaR des Sauerstoffverbrauchs
bestimmten, obwohl sie hohe Sinkgeschwindigkeiten aufwiesen (GARNIER ET AL., 1992). Die durch
das Mischwasser in das Gewdsser eingetragen allochthonen Bakterien waren i.d.R. groRer (typi-
scherweise > 1 um Ldnge) als die autochthonen Bakterien (typischerweise < 1 um Lange) und
wiesen hohe spezifische Wachstumsraten auf (GARNIER ET AL., 1992).

SERVAIS ET AL. (1999) untersuchten die wesentlichen Kohlenstoffquellen, Néhrstoffgehalte und die
Gesamtbiomasse der Bakterien und Nitrifikanten im behandelten Abwasser und Schmutzwasser
Pariser Kldranlagen. Der gesamte organische Kohlenstoff des Schmutzwassers setzte sich zu 70 —
76 % aus POC zusammen, und 60 — 75 % waren in 1,5 Monaten mikrobiell abbaubar. Durch-
schnittlich 8 % des gesamten organischen Kohlenstoffs bestand aus Bakterienbiomasse, wovon
lediglich 0,3 — 2,5 % von nitrifizierenden Bakterien reprasentiert wurde. Der mikrobiell abbaubare
Anteil am gesamten organischen Kohlenstoff war signifikant mit dem BSB; korreliert, wobei das
Verhdltnis beider Groen durchschnittlich 0,35 betrug (Lineare Regression, R* = 0,91). Sie wiesen
ausdriicklich darauf hin, dass die Giite von Prognosen zum Einfluss des Abwassers in der Seine im
Wesentlichen von der Kenntnis des Anteils leicht abbaubarer und refraktarer Kohlenstoffquellen
abhangt.

Die Effekte des eingeleiteten Oberflichenabflusses konnen nach ldngeren niederschlagsfreien
Perioden deutlich starker ausfallen, da sich die Fracht an suspendierten sauerstoffzehrender Parti-
keln und Kontaminanten im Oberflichenabfluss von versiegelten Flachen nach Trockenzeiten
stark erhoht. So fanden MONTREJAUD-VIGNOLES ET AL. (1996) im mediterranen Frankreich, das
durch lange Trockenwetterperioden gekennzeichnet ist, dass der Oberflachenabfluss eines einzi-
gen Niederschlagsereignisses (12 mm) mehr als 12 % des jahrlichen CSB-Abflusses des Vorfluters
bewirkte. Die in der Trockenwetterperiode stattgefundene Akkumulation von sauerstoffzehrenden
Substanzen kann also eine verstdrkte Belastung des Sauerstoffhaushaltes des aufnehmenden
Gewadssers bewirken.

Die Sauerstoffzehrung durch mikrobiellen Abbau hdngt jedoch nicht ausschliel’lich von eingeleite-
ter organischer Substanz ab, sondern kann zusatzlich durch andere Kohlenstoffquellen erhoht
werden (SEIDL ET AL., 1998b). Die Autoren vermuteten eine erhohte Autolyse von Phytoplankton
durch mischwasserinduzierte Verschlechterung des Lichtklimas und teilweiser Entflockung von
partikuldren organischen Makromolekiilen, deren mikrobieller Abbau zur Sauerstoffzehrung
beitrug. Hohe Mengen an toter Phytoplanktonbiomasse konnen eine wesentliche zusatzliche
Quelle organischen Kohlenstoffs fiir die Bakterienaktivitdt darstellen (SERVAIS & GARNIER, 1993).
Weiterhin kénnen die Verlustraten an Phytoplankton z.B. von Flockulation, Turbulenz und der
Intensitdt der benthisch-pelagischen Kopplung abhédngen (siehe Kapitel. 2.7).

Mittel- bis langfristig konnen die Stoffeintrage durch die Mischwasserentlastung, je nach den
Hintergrundkonzentrationen der gel6sten Nahrstoffe im aufnehmenden Gewadsser, die Eutrophie-
rung potenziell beglinstigen. Da die Phytoplanktonproduktion der Stadtspree und der Kanile
jedoch nicht nahrstofflimitiert ist und die Generationszeit von Algen in der Gréenordnung von
mehreren Tagen bis einem Monat liegt, kann eine kurzfristige Erhdhung der Phosphorfrachten
keine Verstarkung der Eutrophierung bewirken. Eine zusitzliche nennenswerte Stimulierung der
Eutrophierung durch Mischwasserentlastung ist auch langerfristig nicht zu erwarten, da der Phos-



- 69 -

phoreintrag durch Mischwasserentlastung hinsichtlich der gesamten Phosphoreintrdge anderer
Quellen zu vernachldssigen ist (HEINZMANN, 1998, SENSTADT, 2001). Auch die kumulativen Stick-
stoffeintrdge von Kldranlagen konnen wesentlich hoher als die durch Mischwasserentlastung
verursachten Frachten sein (HARREMOES & RAUCH, 1997).

Wahrend die eingeleitete Fracht an organischer Substanz den Sauerstoffhaushalt belastet, stellt die
biogene Sauerstoffproduktion des Phytoplanktons den groften Anteil auf der Haben-Seite der
Sauerstoffbilanz. Jedoch sind die Photosyntheseleistung und damit der Grad der biogenen Beliif-
tung wahrend wolkigem und regnerischem Wetter reduziert (EVEN ET AL., 2004).

Zusatzlich kann die durch Mischwasserentlastung induzierte erh6hte Triibung die Photosyn-
these und Umsatzraten des Phytoplanktons hemmen (LIJKLEMA ET AL., 1987), war jedoch nur von
kurzfristiger Bedeutung in der Seine, da die Konzentration der suspendierten Partikel aufgrund
hoher Sinkgeschwindigkeiten (s.0.) schnell wieder abnahm (SEIDL ET AL., 1998a). Ob die 6kologi-
sche Situation der Seine mit den Auswirkungen der Mischwasserentlastung in der Stadtspree und
den Kanalen vergleichbar ist, bleibt zu priifen, da wédhrend niederschlagsreicher Perioden Misch-
wassereinleitungen ca. 30 % des Durchflusses der Seine ausmachten (ESTEBE ET AL., 1998).

Andere Rahmenbedingungen wie z.B. die hohe Trophie und der Ausbaugrad beider Flisse
scheint eine Ubertragbarkeit von Ergebnissen zu gewdhrleisten, auch wenn einzelne Prozesse
unterschiedlich stark ausgepragt sein konnen.

Darlber hinaus wurde gezeigt, dass eingeleitetes Mischwasser auch subletale toxische Effekte
auf das Phytoplankton (iiberwiegend Kieselalgen und Chlorophyta: Chlorophyceae) austibt und
die Photosyntheseleistung reduziert (LEGOVIC, 1997).

Dieser Zusammenhang konnte auch experimentell bestitigt werden (SEIDL ET AL., 1998¢). Sie
fanden bei einem Mischungsverhaltnis von 80 % Fluss- (Seine) zu 20 % Mischwasser eine Reduk-
tion der Photosyntheserate von 10 bis 30 %.

Obwohl auch eine leicht nicht signifikant erhdhte Toleranz des Phytoplanktons gegeniber freien
Schwermetallionen nachgewiesen wurde (um 5 % erhéhte Wachstumsrate der adaptierten Algen
im Vergleich zur Kontrolle), konnte die Toxizitit des Mischwassers auf freie und an kolloidale
Substanzen adsorbierte Schwermetallionen zurtickgefiihrt werden, mit einem geschatzten Anteil
von 50 % an der Gesamttoxizitdt. Insbesondere Zn verursachte fiir die Hemmung der Photosyn-
these des Phytoplanktons, wahrend Cu-lonen zwar potentiell toxisch wirken kénnen, aber vor-
nehmlich an natiirliche oder anthropogene Liganden gebunden vorlagen.

Blei hingegen wurde an wassrige Karbonatkomplexe gebunden und war daher nicht mehr biover-
fagbar. Das toxische Zn-lon lag vornehmlich in der gelosten Fraktion (definiert als < 0,4 um) vor,
woraus geschlossen wurde, dass die Toxizitdt stromabwarts zunehmen misste. Dieses grundsatzli-
che Verhalten der Schwermetalle wurde bspw. auch in einem kleinen durch Mischwasserentlas-
tung belasteten FlieRgewasser in London (England) beobachtet (MULLISS ET AL., 1997). Aufgrund
der neutralen pH-Werte lagen Cu, Cd und Pb vorwiegend partikuldr gebunden vor, wahrend Zn
zu 70 % in geloster Form auftrat. Jedoch erhohte sich der Anteil der gelésten Cd-lonen wdhrend
Mischwasserentlastungen auf ca. 80 % verglichen mit 20 % wahrend Trockenwetterabfliisse.

Auch MORISSON ET AL. (1989) und CHEBBO & BACHOC (1992) fanden extrem hohe Konzentratio-
nen an Kontaminanten gebunden an sehr feinen Partikeln aus der Mischwasserentlastung mit
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einem hohen Anteil an extrahierbaren Schwermetallen. Die Reduktion in der Sauerstoffprodukti-
on der Planktonalgen aufgrund toxischer Wirkungen von durch die Mischwasserentlastung einge-
tragenen Kontaminanten ist bedeutsam fir die Sauerstoffbilanz, da gleichzeitig sauerstoffzehrende
Abbauprozesse heterotropher Bakterien durch die organische Fracht stimuliert werden.

Wie oben bereits beschrieben (siehe Kapitel 2.7) stellt die hydrologische Interaktion zwischen
dem Freiwasser des Flusses und dem Porenwasser des hyporheischen Interstitials eine wichtige
Funktion fiir die 6kosystemaren Prozesse dar, da sie den Transport und die Retention von gelds-
ten und partikuldren Stoffen beeinflusst. Dariiber hinaus fungieren die oberen Sedimentschichten
einerseits als Reaktor fiir einen intensiven Stoffmetabolismus, andererseits als bedeutendes Habitat
fur die benthischen Biozonosen.

Als Konsequenz darf sich die Betrachtung des Sauerstoffregimes nicht auf das Freiwasser be-
schranken, sondern hat die oberen Schichten des Flusssediments zu integrieren. Dies ist von
besonderer Bedeutung fiir die Bewertung der Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf das
Makrozoobenthos und kieslaichende lithophile Fische.

Abhdngig vom Volumen des hyporheischen Porenraums und der Menge an sedimentierter organi-
scher Substanz kénnen die Sauerstoffkonzentrationen in den oberen Sedimentschichten wesent-
lich starker abnehmen als im Freiwasser. So resultierte aus der Mischwasserentlastung eine
gravierende Reduktion des Sauerstoffgehaltes im hyporheischen Interstitial (< 1 mgl' O,) eines
kleinen freifliefenden urbanen Fliefgewdssers, wahrend das Freiwasser nahezu sauerstoffgesattigt
war (KREJCI ET AL., 1994).

Weiterhin kann das Sauerstoffdefizit im Interstitial wesentlich linger andauern als im Freiwasser.
So traten im Interstitial eines kleinen FlieRgewadssers in Fehraltorf (Schweiz) Sauerstoffdefizite von
< 10 % auf, die fir 2 — 3 Tage nach einer Mischwasserentlastung andauerten (WIELAND ET AL.,
1993).

SCOTT ET AL. (1982) untersuchten die physikalisch-chemische Bedingungen im Interstitial und
Freiwasser eines durch Oberflichenabfluss belasteten urbanen Flielfgewdssers und verglichen
diese mit denen einer unbelasteten Referenz. Sie fanden signifikante héhere Konzentrationen an
Ammonium und Ammoniak im Freiwasser und wesentlich geringere Sauerstoffkonzentrationen im
Interstitial des urbanen Fliefgewdssers. Dariiber hinaus wies das Interstitialwasser des urbanen
FlieBgewdssers die doppelten Konzentrationen an Pb, Zn, Cu und Cr als das Referenzflielgewas-
sers auf. Pb lag vornehmlich an Partikel gebunden vor und war wahrend Niederschlagsperioden
im Vergleich zu Trockenwetterperioden von 1 auf 200 pg I erhéht.

Die z.B. von KREJCI ET AL. (1994) beobachteten Unterschiede in den Sauerstoffkonzentrationen
zwischen Freiwasser und Interstitial sind zwar in der Stadtspree nicht in der selben GréBenord-
nung zu erwarten, da tberwiegend sandige, organisch angereicherte Sedimente vorliegen, die
kein ausgepragtes Interstitial aufweisen (vgl. MORRICE ET AL., 1997).

Dariber hinaus ist der Wasserkorper der Stadtspree wenigsten in den Sommermonaten durch die
schifffahrtsinduzierte Turbulenz gut durchmischt, so dass die Unterschiede in der Sauerstoffkon-
zentration zwischen Freiwasser und Sedimentoberflache wahrscheinlich weniger stark ausgepragt
sind. Dennoch tritt an stark eingetieften Abschnitten der Stadtspree ein vertikaler Gradient der
Sauerstoffkonzentrationen auf. Zumindest im Sommer wurden signifikante Unterschiede in den
oberflachen- und sedimentnahen Sauerstoffkonzentrationen festgestellt, wobei die absoluten
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Unterschiede relativ gering waren (ca. um 10 — 15 % reduzierte Sauerstoffkonzentrationen tiber
dem Sediment, eigene Messungen kurz nach Sonnenaufgang im August, September 2003, vgl.
Kapitel 3.2). Jedoch ist zu bericksichtigen, dass lediglich die Sauerstoffkonzentrationen tiber dem
Sediment und nicht im Porenwasser selbst gemessen wurden.

Als derzeit bedeutendste Einflussgrofle der Mischwasserentlastung in der Stadtspree und den
Kandlen muss daher die akute Belastung des Sauerstoffhaushaltes angesehen werden, sowie
die langfristige Veranderung der Sedimentzusammensetzung. Letztere fiihrt auch zu einem
erhohten Sauerstoffbedarf des Sediments und tragt zur chronischen Beeintrachtigung der
Biozonosen bei, wihrend das plétzliche Auftreten von extremen Sauerstoffdefiziten, mogli-
cherweise kombiniert mit Konzentrationsspitzen an Ammoniak, die wesentliche Ursache von
akut erh6hter Mortalitit der Organismen darstellt.

Welchen Anteil an der Verursachung des Sauerstoffdefizits dabei die erhéhten Frachten an
organischer Substanz und Ammonium einnehmen, muss die Gewaissergiitesimulation der
Prozesse zeigen.

Letztere sollte dariiber hinaus auch den Beitrag von DOC und POC am erh6hten Sauerstoff-
verbrauch quantifizieren. Letztendlich ist anzunehmen, dass die gewisserinterne Frachterho-
hung von DOC und Ammonium unmittelbare und verzégerte Sauerstoffdefizite verursacht,
wihrend POC in Verbindung mit den Sekundarfolgen der Eutrophierung zu einer langerfristi-
gen Belastung der Sauerstoffkonzentrationen am Sediment beitragt.

Auch wenn bereits erwdhnt, soll explizit darauf hingewiesen werden, dass die stofflichen Belas-
tungen unterschiedliche rdumliche sowie zeitliche Wirkungen auf das aufnehmende Gewadsser
austben.

Diese unterschiedlichen Skalen der wesentlichen durch Mischwasserentlastung induzierten Ver-
anderungen sind in Abbildung 3 grafisch dargestellt.
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. . . >
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Abb. 3: Zeitliche und rdaumliche Skalen der Auswirkungen stofflicher Belastungen im aufneh-

menden FlieBgewdsser. Nach LIJKLEMA ET AL. (1989), verdndert.
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5.2 Auswirkungen auf die Makrozoobenthoszénose

Zur Einschdtzung der Auswirkungen von Mischwasserentlastung ist zu beachten, wie PITT (2003)
in seinem Review zu den 6kologischen Auswirkungen von urbanem Oberflichenabfluss auf das
aufnehmende Gewisser feststellte, dass der GroBRteil der Studien urbanisierte mit nicht-
urbanisierten Arealen des Einzugsgebietes eines oder mehrerer Fliefgewdsser vergleichend unter-
suchte. Daher lassen sich Effekte der Regen- und Mischwassereinleitung nur schwer von natiirli-
chen und weiteren anthropogenen Umweltbedingungen abgrenzen. Lediglich sehr wenige
Forschungsarbeiten haben spezifische Mechanismen untersucht, die die mit der Urbanisierung
einhergehende Abnahme der Diversitit und die verdnderte Zusammensetzung der Biozénosen
verursachen (PAUL & MEYER, 2001).

Der stoffliche Einfluss des urbanen Oberflaichenabflusses des Trenn- und Mischsystems auf
Makrozoobenthoszénosen ist lediglich in einer begrenzten Anzahl von Studien im Detail unter-
sucht worden (HOUSE ET AL., 1993), und ldsst sich im Freiland nur begrenzt von der Vielzahl
vorliegender Stressoren isolieren. Da sich die Makrozoobenthoszénose zwischen den stoRartig
auftretenden Mischwasserentlastungen von der akuten Stérung mehr oder weniger zu erholen
vermag, spiegelt deren Zusammensetzung die rezente Storungsgeschichte aller relevanten Degra-
dationsformen sowie der akut und chronisch wirkenden Stressoren wider (vgl. Abb. 3).

Der akute Einfluss von Mischwasserentlastungen ist mittels Freilanduntersuchungen insbesondere
iiber einen Vergleich der Makrozoobenthosbesiedlung ober- und unterhalb eines Uberlaufs zu
dokumentieren, wenn alle anderen Umweltbedingungen (Substrat, Hydromorphologie, etc.)
relativ konstant sind. Zur Identifizierung kumulativ wirkender Faktoren sind insbesondere experi-
mentelle in-situ Freilanduntersuchungen hilfreich. Jedoch lasst sich die Toxizitdt von spezifischen
Kontaminanten lediglich mittels Laborexperimente erfassen, wobei die damit erzielten Ergebnisse
eingeschrankt auf Freilandbedingungen tbertragbar sind. Es wird daher im Weiteren eine Aus-
wahl von Studien diskutiert, die Prozesse und Belastungsformen untersuchten, die als relevant fir
die Berliner Gewadssersituation erschienen, oder wesentlich zum Verstandnis der speziellen Aus-
wirkungen von Mischwasserentlastungen betragen kénnen.

Eigene Forschungsarbeiten zur Makrozoobenthosbesiedlung der Stadtspree oberhalb der Mihlen-
dammschleuse haben gezeigt, dass die mit zunehmender Urbanisierung abnehmende Artenzahl
und Diversitdt sowie die verdnderte Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose zu einem
grollen Teil auf die Abnahme der Substratheterogenitdt und dem Grad der Sohleintiefung zurtick-
zuflihren war. Synergistische Effekte zwischen hoher Trophie und Akkumulation von FPOM an
stark eingetieften Spreeabschnitte erklarte einen Grofsteil der biozonotischen Verdanderungen.
Wesentliche, die Besiedlung bestimmende Faktoren sind dabei das zeitweise Auftreten von Sauer-
stoffdefiziten am Sediment und die langfristig verdnderte Substratzusammensetzung. Die durch
die Mischwasserentlastung eingeleiteten Stoffe tragen entscheidend zu beiden Prozessen bei (vgl.
Kapitel 5.1) und verschdrfen diese hohe Hintergrundbelastung der Makrozoobenthoszénose.

Demzufolge stellen Sauerstoffdefizite und u.U. auch stark erhdhte Ammoniakkonzentrationen die
starkste akute mischwasserinduzierte Belastung der bereits stark degradierten Makrozoobenthos-
zoénose der Stadtspree dar.
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Dennoch sind zusétzliche Belastungen durch akute und chronische Toxizitat durch Schwerme-
talle und organische Kontaminanten nicht auszuschliefen, da viele Studien konsistente Beein-
trachtigungen der Diversitdit und Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose unter dem
Einfluss von urbanem Oberflichenabfluss beobachtet haben (SHUTES, 1984; MALTBY ET AL.,
1995a; MOY ET AL., 2003).

Andere Studien konnten jedoch keine direkten 6kotoxikologischen Effekte erhdhter Konzentratio-
nen an toxischen Kontaminanten unter dem Einfluss von urbanem Oberfldchenabfluss feststellen
(BOXALL & MALTBY, 1997, MOY ET AL., 2003). Die 6kologischen Auswirkungen sind moglicherwei-
se nicht durch eine akut reduzierte Wasserqualitdt wahrend des Einleitungsereignisses, sondern
vielmehr auf die chronische Akkumulation toxischer Stoffe im Sediment zurlickzufiihren (MULLISS
ET AL., 1993, ELLIS & REVITT, 2001, MOY ET AL., 2003).

Die geringe akute Toxizitdt, die von vielen Studien beobachtet wurde, spiegelt wahrscheinlich
auch die Bindung der Kontaminanten am Sediment und durch organische Komplexe wider.
Genotoxizitdt und chronische Toxizitdt iben daher vermutlich die starkeren Auswirkungen auf die
Besiedlung urbaner Gewadsser aus, auch wenn die Verbreitung der relativ toleranten Arten der
rudimentdren Makrozoobenthoszoénose der Stadtspree nur sekunddr von Schadstoffeinflissen
bestimmt ist.

Die Effekte potentiell toxisch wirkender Kontaminanten hdngen von der Art ihrer Bindung und
Bioverfligharkeit ab. Die lokale Bioverfiigbarkeit hdngt vom Sedimentgehalt an organischen Koh-
lenstoff, dem pH-Wert und der Korngrofe ab, wobei das Interstitialwasser den bedeutendsten
Aufnahmepfad von sedimentassoziierten Kontaminanten darstellt. Daher sind es vermutlich ku-
mulative und interaktive Effekte zwischen Freiwasser- und Sedimentqualitit, die kollektiv zur
Degradation der Makrozoobenthoszénose in urbanen Gewdssern beitragen.

Akute Effekte potentiell toxischer im urbanen Oberflichenabfluss enthaltener Kontaminanten
wurden selten dokumentiert (PITT, 2003), lassen sich jedoch mittels in-situ Experimenten, welche
die Reaktion des Testorganismus untersuchen, feststellen. Akute Effekte sind dadurch charakteri-
siert, dass sie in relativ kurzer Zeit eine Reaktion hervorrufen, wobei als Reaktion i.d.R. Verhal-
tensanderungen, Wachstum, Reproduktion und Mortalitat verwendet werden.

Beispielsweise untersuchten SEAGER & MILNE (1990) die akute Mortalitdit vom Bachflohkrebs
Gammarus pulex mittels Kéfigen, die sie mit jeweils 40 Individuen und Nahrung bestiickten und
10 m oberhalb, 10 und 100 m unterhalb eines Uberlaufs sowie an einem unbelasteten Referenz-
abschnitt ausbrachten. Eine einmalige Mischwasserentlastung fiihrte zu keinen Unterschieden in
der Mortalitdt (10 — 20 %) von Gammarus pulex zwischen den Expositionsstandorten.

Eine darauf folgende Serie von mehreren Mischwasserentlastungen fiihrte zu einer signifikant
erhdhten Mortalitdt (60 %) direkt unterhalb der Einleitung, wéahrend die Mortalitdt oberhalb und
100 m unterhalb des Uberlaufs nur geringfiigig und nicht signifikant gegeniiber der Referenz
erhoht war. Mischwasserentlastungen konnen also die Populationsgroen bestimmter Arten dezi-
mieren und andere Arten wahrscheinlich ganzlich eliminieren, insbesondere wenn sie in hoher
Frequenz auftreten. Die akute Toxizitit von Oberflachenabfluss einer hochfrequentierten Auto-
bahn auf Gammarus pulex wurde ebenfalls im Bach Pigeon Bridge Brook (England), dessen Sedi-
ment sowie Freiwasser hohe Konzentrationen an Kohlenwasserstoffen und Schwermetallen
aufwies, untersucht (MALTBY, ET AL., 1995b).
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Wahrend das kontaminierte Wasser keine akute Toxizitdt ausiibte, bewirkte eine 14-tdgige Expo-
sition durch kontaminierte Sedimente eine zwischen den replizierten Tests konsistente jedoch nur
leicht erhohte Mortalitat von Gammarus pulex (10,3 %) gegentiber der Kontrolle (4,3 %). Dabei
akkumulierte Gammarus pulex PAKs im direkten Verhaltnis zur Expositionskonzentration, ein
Zusammenhang der auch fiir Schwermetalle beobachtete wurde und nicht artspezifisch ist (SMITH
ET AL., 1996). Die Netto-Akkumulation in Gammarus pulex variierte jedoch zwischen verschiede-
nen PAKs (MALTBY ET AL., 1995b), da Amphipoda einige organische Verbindungen wie z.B.
Anthrazen metabolisieren konnen (LANDRUM & SCAVIA, 1983). Uber Extraktions- und Fraktionie-
rungsverfahren wurde festgestellt, dass die beobachtete Sedimenttoxizitat hauptsachlich durch
PAKs verursacht war (MALTBY ET AL., 1995b), deren Bioverfiigbarkeit und Toxizitdt auf das Makro-
zoobenthos bereits in anderen Studien gezeigt wurde (z.B. SUEDEL ET AL., 1993) und Mortalitdtsra-
ten von bis zu 70 % verursachen kann (ELLIS & REVITT, 2001).

In urbanen Abschnitten des Fliefgewdssers Pymmes Brook (Nord-London) war die Mortalitdt von
der in Kdfigen gehdlterten Wasserassel Asellus aquaticus (Isopoda) hauptsdachlich von der Bioak-
kumulation von Cu abhangig (MULLISS ET AL., 1994). Mischwasserentlastungen geringerer Intensitdt
und langerer Dauer schienen eine erhéhte toxische Wirkung auf Ase/lus aquaticus auszutiben, da
dann gréllere Mengen des an organische Komplexe gebundenen Cu tber die Nahrung aufge-
nommen wurde. Die Gewichtsveranderung wahrend der Exposition, die als Mafs fiir chronische
Effekte herangezogen wurde, resultierte aus wechselseitigen Interferenzen verschiedener
Schwermetalle und weiterer, nicht gemessener Faktoren. Bioakkumuliertes Cd wies hierbei eine
hohe Erklarungskraft auf und wurde, da es tiberwiegend in geloster Form auftrat, eher Gber Diffu-
sion als durch die Nahrungsaufnahme aufgenommen.

Demgegeniiber waren die Auswirkungen von Mischwasserentlastung auf die Sedimenttoxizitdt fir
das Makrozoobenthos in urbanen Seen und FlieBgewdssern in Hamilton, Toronto, Oshawa und
Kingston (Ontario, Kanada) eher gering (GRAPENTINE ET AL., 2004). Obwohl unterhalb von Uber-
ldufen die Sedimentkonzentrationen an Schwermetallen und PAKs teilweise stark erh6ht waren,
konnte keine signifikante akute oder chronische Toxizitit und keine Zusammenhang zu den
Kontaminantenkonzentrationen festgestellt werden. Dementsprechend war die Uberlebensrate
der fiir 47 — 48 Tage in Kafigen exponierten Flohkrebsart Hyallela azteca sehr hoch (> 80 %) und
unterschied sich nicht zwischen den belasteten und unbelasteten Expositionsstandorten. Weiter-
hin wurde, vergleichbar mit den eigenen Ergebnissen zur Schwermetallbelastung der Stadtspree-
sedimente, keine Zusammenhdnge zwischen Artenzahl sowie Z&nosenzusammensetzung
(ausgedriickt als NMS-Achsen-Scores) und der Sedimentkontamination gefunden.

Dass Mischwassereinleitungen lediglich sehr geringe toxische Effekte austibten, bzw. die Auswir-
kungen nicht identifiziert werden konnten, fiihrten die Autoren im wesentlichen darauf zurtick,
dass Untersuchungen zeitlich hoher aufgelost werden sollten und multiple raumliche Skalen
berticksichtigt werden missten, um die Auswirkungen der Stressoren auf die Makrozoobenthos-
besiedlung besser quantifizieren zu kdnnen.

MEDEIROS ET AL. (1983) untersuchten mittels kiinstlichen Substraten die akute Toxizitat von urba-
nen Oberflichenabfluss im Fluss Green River (Q < 0,5 -4 m3s”) in Greenfield (Massachusetts,
USA). Durch Makrozoobenthos besiedelte Substrate wurden fiir 96 Stunden an belasteten Fluss-
abschnitten exponiert und hinsichtlich der Diversitit und der Bioakkumulation von Schwermetal-
len ausgewertet.
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Im Vergleich zur Kontrolle wiesen alle oberflachenabflussexponierten Substrate wahrend Nieder-
schlags- und Trockenwetterperioden eine wesentlich geringere Diversitdt auf, die auf die toxische
Wirkung von Schwermetallen und Pestiziden zurlickgefiihrt wurde. Einerseits wurde gezeigt, dass
wdhrend Niederschlagsperioden die toxische Wirkung gegentber Trockenwetterperioden redu-
ziert sein kann, andererseits die Bioakkumulation von Schwermetallen in filtrierenden Kocherflie-
gen (Hydropsyche sp.) um eine Groflenordnung erhoht war. Sie schlussfolgerten, dass die
Toxizitdt fiir das Makrozoobenthos eher von im Sediment akkumulierten Kontaminanten ausging
als vom Freiwasser. Da die Substrate ohne Kontakt zum Flusssediment exponiert wurden, muss
somit angenommen werden, dass die Sedimente Kontaminanten in geloster Form austrugen. Der
Oberflachenabfluss reduzierte somit wahrend des Einleitungsereignisses die akute Toxizitdt, er-
hoht sie jedoch langfristig durch Erhhung der Kontaminantenkonzentrationen im Sediment.

Aufgrund der multifaktoriellen Belastungen urbaner Fliefgewdsser und des simultanen Auftretens
von verschiedenen Stressoren kommt deren synergistische Auswirkungen eine besondere Be-
deutung fir die biologischen Effekte der Mischwasserentlastung zu (vgl. Kapitel 4.1.2). Da die
relative Bedeutung einzelner Stressoren, die auf unterschiedlichen zeitlichen Skalen ablaufen im
Freiland nur schwer nachzuvollziehen ist, werden an dieser Stelle einige der seltenen experimen-
tellen Studien zu den Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf das Makrozoobenthos
dargestellt.

BORCHARDT & STATZNER (1990) simulierten die Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf
den Bach-Flohkrebs Gammarus pulex in einer Experimental-Fliefrinne und untersuchten die
Unterschiede zwischen unbelasteten und ndhrstoffbelasteten Wassers. Diese experimentelle
Studie ist insofern von besonderer Bedeutung, da der durchgefiihrte Ansatz zwischen den hydrau-
lischen und stofflichen Auswirkungen der Mischwasserentlastung differenzieren und potentielle
Interferenzen der schadigenden Wirkung verschiedener Stressoren untersuchen konnte.

Eine erhohte Sohlschubspannung verursachte in Kombination mit der stofflichen Belastung des
Mischwassers einen groeren Populationsverlust von Gammarus pulex durch Drift als eine erhéh-
te Sohlschubspannung oder die stoffliche Belastung separat. Die Einleitung von Mischwasser
fihrte also zu synergistischen Effekten zwischen dem hydraulischen Stress und reduzierter Sauer-
stoffkonzentration sowie erhdhter Ammoniakkonzentrationen (1,5 mg NH;-N ).

GAMMETER & FRUTINGER (1990) berichteten von vergleichbaren, in experimentellen Fliefrinnen
beobachteten Effekten von reduzierten Sauerstoffkonzentrationen und erhéhten Ammoniakkon-
zentrationen auf die Drift und Mortalitdt von drei reophilen Eintagsfliegenarten und einer Stein-
fliegenart (Plecoptera). Niedrigere Sauerstoffgehalte (2,67 — 1,19 mg |"') erhohten die Drift, jedoch
nicht die Mortalitdt aller untersuchten Arten. Dagegen hatten die Konzentrationen an Ammoniak
(14,6 — 30,4 mg ") keine Auswirkungen auf die Drift, erhhte aber die Mortalitit. Die hochsten
Mortalitatsraten wurden in Kombination mit niedrigen Sauerstoffsattigungen und hohen Ammoni-
akkonzentrationen festgestellt. Diese Studie zeigt die Bedeutung synergistischer Wirkungszusam-
menhdngen bei der 6kologischen Beurteilung von Mischwasserentlastungen, auch wenn derart
hohe Ammoniakkonzentrationen unter Freilandbedingungen selten auftreten.

Da jedoch die Stofffrachten zu Beginn einer Mischwasserentlastung durch den Spiilstol$ extrem
hoch sein konnen, traten z.B. im Bach Pymmes Brock (London) Konzentrationsmaxima von
24 mg NH;-N I auf (MULLISS ET AL., 1997).
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Zur Toxizitdit von Ammoniak sei angemerkt, dass Laborexperimente mit der Kécherfliege Hydro-
psyche angustipennis zeigten, dass 50 % der Larven innerhalb von 150 Stunden bei einer Ammo-
niakkonzentration von 1,82 mgl' starben (WILLIAMS ET AL., 1986). Von den insgesamt 11
getesteten Arten in dieser Studie, das Spektrum reichte von der Spitz-Schlammschnecke £ymnaea
stagnalis bis zum Bach-Flohkrebs Gammarus pulex, erreichte nur noch die Wasserassel Ase//us
aquaticus (Isopoda) einen hoheren LCs, 150 h - Wert. Andere Arten weisen wesentliche geringere
Toleranzen gegeniiber Ammoniak auf, wie z.B. die Neuseeldndische Deckelschnecke Potamopyr-
gus antipodarum, die bei einer Temperatur von 25°C und einem pH-Wert von 8,2 einen
LCso 96 h — Wert von 0,41 mg NH;-N I aufweist (HICKEY & VICKERS, 1994). Zum Vergleich sei
angefligt, dass fir die Regenbogenforelle ein NOEC-Wert (No Observed Effect Concentration) (96
h) von lediglich 0,017 mg NH,-N | angegeben wird (HERMANUTZ ET AL., 1987).

WIELAND ET AL. (1993) untersuchten die Auswirkungen von Mischwasserentlastung auf die Makro-
zoobenthoszonose eines kleinen kiesgepragten Baches in der Schweiz und fanden lediglich in
Zeiten des Niedrigwasserdurchflusses kritische Konzentrationen an Ammoniak und Sauerstoff
verursacht durch ein ungiinstiges Mischungsverhdltnis zwischen Basisabfluss und Hoéhe der
Mischwasserentlastung. So bewirkte die Mischwasserentlastung eine Abnahme der Sauerstoffsatti-
gung von 80 auf 15 % im Freiwasser, jedoch eine Reduktion auf 5 % in tieferen Sedimentschich-
ten des hyporheischen Interstitials. Auch wenn das untersuchte Salmoniden-Gewadsser nicht mit
der Stadtspree zu vergleichen ist, zeigt diese Studie jedoch verallgemeinerbare Unterschiede
zwischen Freiwasser und Sediment auf. Die Autoren schlussfolgerten, dass die beobachteten
Unterschiede in der Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose zwischen mischwasserbelas-
tetem und einem Referenzabschnitt hauptsachlich auf chronische Auswirkungen der Kanalisierung
und Habitatdegradation zuriickzufithren waren und zusatzliche akute Auswirkungen der Misch-
wasserentlastung auf die bereits stark degradierte Z6nose eher gering waren.

Die chronische Toxizitat durch persistente sich in aquatischen Organismen akkumulierenden
Kontaminanten ist charakterisiert durch ihren Langzeiteffekt. Daher ist es nicht von Bedeutung ob
der Stoffeintrag durch kontinuierliche oder periodisch auftretende Einleitungen erfolgt. Dennoch
kann der stoRartige Kontaminanteneintrag durch Mischwasserentlastungen die Bioakkumulation
extrem beschleunigen. So haben ELLIS ET AL. (1990) gezeigt, dass die Konzentrationen von
Schwermetallen (Cu, Pb, Zn) im Kérper von Makrozoobenthosarten nach Mischwasserentlastun-
gen relativ schnell anstiegen um folgend auf relativ hohem Niveau nur wenig zu schwanken. Die
einzelnen Aufnahmepfade tiber Adsoption, Diffusion und Nahrungsaufnahme variierten wéhrend
des Akkumulationsprozesses in ihrer relativen Bedeutung. Die untersuchten Arten (Gammarus sp.,
Asellus sp., Lymnaea sp.) zeigten artspezifische Unterschiede in der Aufnahmerate fir das jeweili-
ge Metallion und in der Mortalitit. PETTIGROVE & HOFFMANN (2005) fiihrten umfangreiche Frei-
landexperimente mittels belasteten Sedimenten (Schwermetalle, PAKs, Phenole, etc.) aus urbanen
Gewissern in Melbourne (Australien) durch, die sie als Mikrokosmen in ein kleines unbelastetes
Feuchtgebiet fiir 49 — 52 Tage exponierten und hinsichtlich physikalisch-chemischer Parameter
und der sich angesiedelten Makrozoobenthosarten untersuchten.

Da dieses Experiment alle Entwicklungsstadien der untersuchten Zuckmiickentaxa (meist Gat-
tungslevel) einschloss, hat es eine besondere 6kologische Relevanz, da Eier und friihe Larvensta-
dien eine hohe Sensitivitat gegentiber Kontaminanten aufweisen (NEBEKER ET AL., 1984a, GAUSS ET
AL., 1985). Der Crad der Sedimentkontamination wurde durch Hauptkomponenten (Hauptkom-
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ponentenanalyse) beschrieben und resultierte in reduziertem Auftreten und reduzierten Abun-
danzen von 8 Taxa, wdhrend bei weiteren 5 Arten keine Effekte festgestellt wurden. Die Abwe-
senheit einer Art im Mikrokosmos kann durch Sedimenttoxizitat oder Vermeidung eierlegender
adulter Tiere verursacht worden sein. Aufgrund hoher Ubereinstimmung der experimentellen
Ergebnisse und der in anderen Erhebungen festgestellten Verteilung der untersuchten Taxa in
belasteten Gewadssern in der Region in und um Melbourne konnte geschlussfolgert werden, dass
Sedimentkontamination die Artenzusammensetzung in urbanen Okosystemen wesentlich beein-
flusst.

Experimentelle Toxizitdtstests mit Sedimenten des Houston Schifffahrtskanal zeigten, dass die
Toxizitdt des Sediments gegeniiber ausgewdhlten Makrozoobenthosarten vornehmlich durch den
hohen sedimentbiirtigen Sauerstoffbedarf und den resultierenden niedrigen absoluten Sauerstoff-
konzentrationen (< 3 mg|") verursacht wurde (ARHELGER ET AL., 1996). Auch wenn andere Quel-
len der BSB-Fracht seit den 1970er Jahren um mehr als 90 % reduziert worden waren, war somit
die Belastung des Sauerstoffhaushaltes weiterhin eine die Besiedlung steuernde GrolRRe.

LEE & JONES-LEE (1996) rezensierten die Bedeutung von chemisch kontaminierten Sedimenten
und assoziierten Beeintrachtigungen auf die biologische Besiedlung und schlussfolgerten, dass die
grofte Toxizitdt von geldsten Kontaminanten im Interstitialwasser ausgeht. Dabei hangt die Menge
der bioverfiigbaren 16slichen Form der organischen Kontaminanten wesentlich von POC ab,
wohingegen die der Schwermetalle vornehmlich durch die Metallsulfidfallung kontrolliert wiirde.
LEE & JONES-LEE (1996) schlussfolgerten weiterhin, dass die ndhrstoffinduzierte Sedimenttoxizitdt
(hoher sedimentbiirtiger Sauerstoffbedarf, niedrige Sauerstoffkonzentration, hohe Konzentratio-
nen an Ammoniak und Hydrogensulfid) in den meisten Untersuchungen die wichtigste Ursache
der Toxizitat darstellte.

Die Bioverfiigbarkeit von Kontaminanten im Sediment hangt u.a. auch von der Tribung des
Freiwassers bzw. der Ausdehnung der euphotischen Zone ab, da die Toxizitdt von organischen
Kontaminanten gegeniiber aquatischen Organismen durch die Einstrahlung ultravioletten (UV)
Lichts in ausreichender Intensitat erhdht wird.

In experimentellen Labor- und in-situ Untersuchungen zu den Auswirkungen durch PAKs konta-
minierter urbaner Oberflichenabfliisse zeigten IRELAND ET AL. (1996), dass die Toxizitdt von mit
PAKs belasteten Sediment fir den Blattfusskrebs Ceriodaphnia dubia unter UV-Strahlung erhoht
war. Die photoinduziert erhdhte chronische Toxizitat fiir Ceriodaphnia dubia verursachte eine
verringerte Reproduktion. Es wurde jedoch keine toxische Wirkung der Kohlenwasserstoffe auf
die Reproduktion beobachtet, wenn durch eine erhohte Tribung die UV-Strahlung das Freiwasser
nicht mehr durchdrang. Die Toxizitdt war trotz Einwirkens von UV-Strahlung aullerdem signifikant
reduziert, wenn die organische Fraktion der im Oberflachenabfluss suspendierten Partikel elimi-
niert wurde. Photoinduzierte Toxizitdt von PAKs wurde auch fiir Makrozoobenthosarten wie z.B.
fur die Zuckmiicke Chironomus tentans und dem Flohkrebs Hyalella azteca festgestellt (HATCH &
BURTON, 1999).

Letztere Ergebnisse deuteten weiterhin darauf hin, dass die photoinduzierte Toxizitdt von PAKs
vom besiedelten Substrattyp und dem Verhalten der Makrozoobenthosarten abhangt. Die zumin-
dest im Sommer vorherrschende hohe Triibung des Freiwassers und die Sohleintiefung der
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Stadtspree und der Kandle tragt demzufolge eventuell zu einer reduzierten 6kotoxikologischen
Relevanz vorliegender organischer Kontaminanten bei.

Fir die Stadtspree wurden keine Zusammenhidnge zwischen der Sedimentbelastung durch
Schwermetalle und der Degradation der Makrozoobenthoszénose nachgewiesen. Dagegen wur-
den jedoch Hinweise gefunden, dass potentiell toxische Kontaminanten eine zusatzliche Belas-
tung der Makrozoobenthoszonose darstellen (siehe Kapitel 4.2.1).

Auch wenn hauptsdchlich die abnehmende lokale Substratheterogenitdt und die negativen syner-
gistischen Effekte zwischen Sohleintiefung und Akkumulation von FPOM auf den Sauerstoffhaus-
halt die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszonose bestimmten (LESZINSKI ET AL.,
eingereicht), soll explizit darauf hingewiesen werden, dass die ausgesprochen geringen Individu-
endichten vieler Arten u. U. auch auf chronische und subletale Wirkungen von Kontaminanten
zuriickzufihren sind.

Subletale Effekte auf Individuen oder Populationen umfassen eine langsamere Entwicklung
(WENTSEL ET AL., 1978a, 1978b), geringere Reproduktionskapazitit (Reynoldson et al., 1991),
erhohte Mortalitat (DE BISTHOVEN ET AL., 1998) und morphologische Deformierungen (WARWICK,
1985). Dies bestdtigten Untersuchungen an durch Schwermetallen und hauslichen Abwdssern
belasteten Abschnitten des Flusses Dommel, einem Nebenfluss der Meuse und des Flusses ljse
(Belgien) (DE BISTHOVEN ET AL., 1998). Die Belastungen fiihrten im wesentlichen dazu, dass sich
die untersuchten Zuckmiickenlarven langsamer entwickelten, eine geringere Biomasse aufbauten,
einen geringeren Energiegehalt, erhdhte Mortalitit und eine reduzierte Emergenzrate aufwiesen,
als Zuckmiickenpopulationen von einer unbelasteten Referenz. Des Weiteren fanden sich jedoch
keine Unterschiede in den genannten Parametern zwischen einer schwermetalladaptierten Popu-
lation und der Referenzpopulation.

Die akuten Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf das Makrozoobenthos sind also
neben der hydraulischen Belastung in erster Linie auf das Auftreten toxischer Konzentratio-
nen an Sauerstoff und Kontaminanten zuriickzufiihren, die die Mortalitit fiir die betroffenen
Organismen erhoht.

Weiterhin ist zu beriicksichtigen, dass die mischwasserinduzierte Erh6hung der Sediment-
und Schwebstoffkontamination durch Schwermetalle, PAKs und PCBs sowie die langfristige
Erh6hung des Sauerstoffzehrungspotentials des Sediments chronische, subletale Auswirkun-
gen hat.

Des Weiteren kann die chronische Belastung an Kontaminanten auch das Wiederbesied-
lungspotential vermindern (PETTIGROVE & HOFFMANN, 2005).

5.3  Auswirkung auf die Fischzénose

Freilanddkologische Forschungsarbeiten zu den Auswirkungen von urbanem Oberflichenabfluss
(Trenn- und Mischwasserkanalisation) auf Fischzonosen sind ausgesprochen selten. Insbesondere
die stolRartige Erhohung der Frachten an Feststoffen, geloster organischer Substanz und Nahrstof-
fen durch Mischwasserentlastung stellt jedoch eine bekannte Quelle akuter und chronischer
Toxizitat dar, die zu Fischmortalitit filhren kann. So verursachten z.B. im Fluss Seine Mischwas-
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serentlastungen nach starken Niederschlagen betrachtliche akute Fischsterben. Die wéhrend
dieser Ereignisse gemessene Sauerstoffkonzentration betrug sehr oft lediglich < 1 mgl" (PIREN
SEINE, 1992). Dieses starke Defizit an gelostem Sauerstoff im aufnehmenden Gewdsser ist geringer
als fiir das Uberleben der meisten Fischarten nétig (DAVIS, 1975).

Auch wenn durch sporadisch auftretende Mischwasserentlastungen der Kohlenstoff- und Sauer-
stoffhaushalt nicht zwangsldufig langfristig belastetet wird (HVITVED-JACOBSEN, 1982), ist es in
erster Linie das kurzzeitig auftretende Sauerstoffdefizit, das je nach Intensitdt und Dauer eine akut
toxische Wirkung auf Fische verursachen kann. Fiir eine letale Wirkung hypoxischer Bedingun-
gen reicht es bereits aus, wenn die artspezifisch tolerierbare minimale Sauerstoffkonzentration fiir
eine halbe Stunde unterschritten wird (WOLTER, pers. Mitt., 2006) und die rdumliche Ausdehnung
des Sauerstoffdefizits grol$ genug ist, dass sich die Fische durch ihr Fluchtverhalten den lebensbe-
drohenden Bedingungen nicht entziehen kénnen. Die toxischen Auswirkungen reduzierter Sauer-
stoffkonzentrationen kénnen durch Konzentrationserh6hung an Ammonium stark erhéht werden.
Die eingetragenen Konzentrationen an Ammonium wirken (iber dessen nichtionisierte Form des
sehr toxisch wirkenden Ammoniaks (siehe Kapitel 2.3).

Experimentelle Untersuchungen zu stolartig erh6hten Ammoniakkonzentrationen und Sauerstoff-
defiziten in LaborflieBrinnen zeigten jedoch kein ausgepragtes Fluchtverhalten der untersuchten
Pl6tzen und Griindlinge (Gobio gobio) (BORCHARDT, 1991). Diese Untersuchungen beobachteten
in Ubereinstimmung mit anderen Studien (z. B. WUHRMANN & WOLKER, 1949), dass akute Am-
moniakintoxikationen nach Eintritt der Vergiftungserscheinung eine irreversible Schadigung dar-
stellt.

Die Laborstudien zeigten also, dass die wesentlichen ursachlichen letalen Faktoren fiir Fische die
Hypoxie und die Prasenz von Ammoniak darstellen. Beispielsweise betrdgt der 24 h-LCj, (letale
Konzentration fir 50 % der Individuen nach Exposition von 24 h) 1,2 mg O, I fiir die Schleie
(7inca tinca) (KRAIEM & PATTEE, 1980). Fir die Regenbogenforelle wird ein 96 h-LC,, von 1,75 mg
O, I'" angegeben (SHEPARD, 1955). Im Hinblick auf die Ammoniakkonzentration werden bspw.
ein 96 h-LCs, von 0,35 mg I fiir den Flussbarsch und 0,5 mg I'" fiir den Blei und die Regenbogen-
forelle angegeben (BALL, 1967).

Zwischen der toxischen Wirkung von reduzierten Sauerstoffkonzentrationen und erhéhten Am-
moniakkonzentrationen bestehen jedoch Wechselbeziehungen. Diesen Zusammenhang unter-
suchten THURSTON ET AL. (1981a) an jungen Regenbogenforellen. So stieg die durchschnittliche
letale Ammoniakkonzentration (LCs,) nach 24 Stunden in Abhdngigkeit zum Sauerstoffgehalt
(2,6 —8,6 mg O, ") von 0,32 auf > 1 mg NH;-N I an. Die synergistischen Effekte von Ammoni-
ak und Hypoxie auf die Fischmortalitdt sind dementsprechend wesentlich stirker, als die Summe
der individuellen Faktoren (MAGAUD ET AL., 1997) (vgl. Kap. 4.1.2).

Diese Beobachtung des gemeinsamen Effekts zwischen Ammoniak und Sauerstoffmangel lassen
sich durch physiologische Mechanismen erklaren. So fand BROCKWAY (1950), dass nach Exposition
mit Ammoniak der Sauerstoffgehalt von Lachsblut auf ca. 14 % des normalen Wertes zurtickging,
dass Ammoniak also die Fahigkeit des Hamoglobins, Sauerstoff zu transportieren, hemmte. Auch
die synergistischen Effekte zwischen niedrigen Sauerstoffkonzentrationen und erhéhter Fracht von
suspendierten Feststoffen bewirken eine stark erhohte Mortalitdt von Salmoniden (GARRIC ET AL.,
1990). Wesentlich fir die Ubertragbarkeit dieser in Laborexperimenten festgestellten Zusammen-
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hange ist jedoch die Tatsache, dass diese Grenzwerte mittels kontinuierlicher Exposition bestimmt
wurden.

Da Fische sich an veranderte Umweltbedingungen bis zu einem gewissen Mal% akklimatisieren
konnen (SHEPARD, 1955), muss angenommen werden, dass die Auswirkungen erhéhter Ammoni-
ak- und reduzierter Sauerstoffkonzentration unter stark schwankenden Konzentrationsverldufen
wesentlich gravierender sind, als bei einer konstanten Exposition mit vergleichbaren mittleren
Konzentrationen.

Vorrangig Laborexperimente konnten nachweisen, dass der toxische Effekt von Ammoniak nicht
nur von der durchschnittlichen Konzentration, sondern auch von der Expositionsfrequenz ab-
hangt. Generell ist die Toleranz gegeniiber konstanten hoher als gegentiber schwankenden Kon-
zentrationen.

THURSTON ET AL. (1981b) untersuchten den Effekt fluktuierender Ammoniakkonzentrationen auf
zwei Lachsarten (Sa/lmo gairdneri, Salmo clark) unter variierenden Expositionsregimes unterschied-
licher Dauer und Periodizitdt. Die Lachse konnten die kurzfristige Konzentrationserhthung leicht
tber die LCsy-Dosis fir 96 Stunden ohne langfristige Beeintrachtigungen tberstehen, wenn der
stofartigen Belastung eine Erholungsphase folgte. Jedoch war die Stressbelastung der Fische bei
einer konstanten Konzentration lber 96 Stunden erheblich geringer, als unter fluktuierenden
Konzentrationen des gleichen Mittelwerts.

Das Uberleben von Fischen (Sa/mo gairdneri) alternativ exponiert je 2 Stunden mit niedriger und
hoher Ammoniakdosis war signifikant geringer, verglichen mit Fischen, die kontinuierlich der
durchschnittlichen Konzentration ausgesetzt waren (BROWN ET AL., 1969). Auch MILNE ET AL.
(1992) beobachteten, dass variable Konzentrationen an Ammoniak toxischer als die dquivalente
konstante Konzentration waren. Zur Akklimatisierung von aquatischen Organismen gegeniiber
konstant erhdhter Konzentrationen an Kontaminanten sind zahlreiche Untersuchungen vorhanden
(vgl. HOUSE ET AL., 1993). Die Fahigkeit eines Organismus der kurzfristig sehr variablen Stressoren
ausgesetzt ist, sich an die schnell andernden Umweltbedingungen zu akklimatisieren ist unwahr-
scheinlich ebenso ausgepragt wie unter kontinuierlicher Belastung und erkldrt die Ergebnisse der
zitierten Forschungsarbeiten.

Neben den akuten Effekten (bt die Mischwasserentlastung auch chronische Auswirkungen auf
die Fischzonose aus. LIEBSCH ET AL. (1991) untersuchten die chronischen Auswirkungen von
Mischwasserentlastungen auf die Fischzénose in lenitischen und schwach strémenden Bereichen
des Grabensystem des Bremer Blocklandes. Die Fischzonose des Bremer Blocklandes ist hinsicht-
lich des Arteninventars und der Dominanz von Plotze, Guster, Flussbarsch und Aal relativ gut mit
der der Stadtspree zu vergleichen. So dominierten die Cypriniden mit 10 Arten und 86 % der
Gesamtabundanz die Fischzonose. Die Mischwasserentlastung fiihrte zu Sauerstoffminima von
< 1mgl" sowie hohe Ammoniumkonzentrationen von > 4 mgl”, die zu akuten Fischsterben
fahrten. Die chronischen Auswirkungen umfassen die extreme Reduktion der Artenzahl (durch-
schnittlich 6 Arten statt 16 an der Referenz) und der Abundanzen. Insbesondere Fischarten mit
geringen Populationsgroflen waren tiberdurchschnittlich betroffen oder fehlten in durch Misch-
wasserentlastung belasteten Abschnitten vollstandig (z.B. Griindling, Flussbarsch).

Einige wenige Arten (Plotze, Rotfeder (Scardinius erythrophthalmu), Guster und Aland) waren
weniger von den Auswirkungen der Mischwasserentlastung betroffen und zeichneten sich daher
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durch eine erhohte relative Abundanz in der degradierten Fischzonose aus. Auch DIGIANO ET AL.
(1975) beobachteten eine Abnahme der Diversitit und eine verdnderte Artenzusammensetzung
der Fischzonose unter dem Einfluss von urbanen Oberflichenabfluss im Fluss Green River, Massa-
chusetts (USA) und schlussfolgerten, dass die Fischzénosenzusammensetzung den Grad der Belas-
tung durch Kontaminanten widerspiegelte.

Zusammengefasst muss also bei der Bewertung der potentiellen Toxizitdt der durch die Mischwas-
serentlastung eingeleiteten Stoffkonzentrationen hauptsdchlich die Art und Weise der Einleitung
(Frequenz, Dauer, Konzentrationsverldufe im Gewadsser), die gewdsserinterne Konzentration an
Sauerstoff und Ammoniak, Temperatur, pH-Wert, Fischart und Akklimatisation und Erholung des
Fisches berticksichtigt werden.

Als weitere chronische Auswirkung kénnen organische Kontaminanten (Pestizide, Industriechemi-
kalien) und Arzneimittelriickstiande, die auch in Berlinern Gewassern nachweisbar sind (HANSEN
ET AL., 2005) und sich in Fischen akkumulieren (z.B. GUNKEL, 1993), endokrine Wirkungen auf
Fische austiben.

Anders als bei htheren Wirbeltieren ist bei Fischen das genetisch vorgegebene Geschlecht durch
die Aufnahme von 6strogenen oder androgenen Sexualsterioden zumindest wahrend der sensib-
len Phase der Larvalentwicklung beeinflussbar (KLOAS, 2001). Ostrogene kdnnen somit zu einem
erhohten Anteil an Weibchen und Androgene zu einem erhéhten Anteil an ménnlichen Individu-
en in der Nachkommenschaft fihren. Somit kénnen sich endokrine Effekte nicht nur negativ auf
die Differenzierung der Gonaden und die Fruchtbarkeit auswirken, sondern auch zu einer Ver-
schiebung der Geschlechterverhdltnisse fiihren (KLOAS, 2001).

Erste Untersuchungen an Fischen (Regenbogenforelle), die an Klaranlagenausldufen in England
gehdltert wurden, fanden Anzeichen einer Verweiblichung (PURDOM ET AL., 1994). Studien an
Fischen der Seine (Frankreich) bestétigten diesen Trend unter Verwendung anderer Biomarker
(MINIER, 2000), wobei dies kein artspezifisches Phdanomen darstellte, da mehrere Arten (Débel,
Griindling, Plotze) betroffen waren. In den Flissen Aire, Dearne, Don, Rother und Tees (England)
wurde ein verschobenes Geschlechterverhdltnis bei den Jungfischenbestinden der Plotze gefun-
den (BERESFORD ET AL., 2004). Untersuchungen fertiler Individuen der Fischarten Plétze, Fluss-
barsch, Blei und Guster in klarwerksbeeinflussten Gewdssern Berlins einschliel8lich der Unterhavel
stellten kein verschobenes Geschlechterverhaltnis fest (ULRICH, 2005).

Fasst man die Ergebnisse der Laborstudien zusammen, so lasst sich schlussfolgern, dass die
akuten Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf Fische in den meisten Fillen auf stark
reduzierte Sauerstoffkonzentrationen bzw. Hypoxie und erhéhte Ammoniumkonzentrationen
zuriickzufiihren sind.

Je nach Intensitit und Haufigkeit der Einzelereignisse macht sich die Mischwasserentlastung
auch in chronischen Veranderungen der Fischzonosenzusammensetzung bemerkbar. Diese
chronischen Belastungen schlieBen die Effekte einer verdnderten Habitatausstattung, der
Erhohung des Sauerstoffzehrungspotentials des Sedimentes sowie der Bioakkumulation an
Kontaminanten mit ein.
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5.4  Einflisse chemischer Kontaminanten auf den Biofilm

Auch wenn anzunehmen ist, dass Bakterien eine der tolerantesten aquatischen Organismengrup-
pen darstellt, ist nicht zu vernachldssigen, dass sie in urbanen Gewdssern potentiell toxisch wir-
kender Kontaminanten ausgesetzt sind. In der Donau wurde beobachtet, dass die Maxima der
Bakterienkonzentrationen nicht immer mit den Aktivititsmaxima Ubereinstimmen (DAUBNER &
TRIZLOVA, 1978). In grofSen und organisch belasteten Fliissen kann es zu einem deutlichen Som-
merminimum der Gesamtbakterienzahl kommen (RHEINHEIMER, 1981a,b).

Als wesentliche Ursache ist eine verstarkte Autolyse durch toxische Wirkungen von Kontaminan-
ten bei hohen Temperaturen anzunehmen. Andererseits wirkt aber auch das Tageslicht bakterizid.
Schwermetalle kommen im urbanen Oberflachenabfluss in geléster und partikuldar gebundener
Form vor (MORRISON ET AL., 1989), wobei sich insbesondere die an suspendierten Partikeln ge-
bunden Schwermetalle im Sediment akkumulieren und die bakterielle Enzymaktivitat in urbanen
FlieBgewdssern beeinflussen kénnen.

So fanden WEI & MORRISON (1992) die extrazelluldre Enzymaktivitdt unterhalb von Mischwasser-
tiberlaufen gechemmt und invers mit den erh6hten Konzentrationen an extrahierbaren Schwerme-
tallen korreliert. Dieser Zusammenhang fand sich in den untersuchten aufgestauten Flissen, aber
nicht in freiflieBenden in der Region um Goteburg (Schweden).

Die Verfligbarkeit der Schwermetalle Zn, Cu und Pb, bewertet anhand von Ammoniumacetat-
und EDTA-Extraktionen war in den am stdrksten belasteten Sedimenten am héchsten. So zeigten
auch WOOD ET AL. (1987), dass die extrazelluldre Enzymaktivitit der Dehydrogenase und
Phosphatase durch Schwermetallkontaminierung gehemmt sein kann. Da mit der Mischwasser-
entlastung auch hohe Mengen an gel6ster und partikuldrer organischer Substanz eingetragen
werden, ist es von besonderer Bedeutung fiir den Kohlenstoffhaushalt, ob die heterotrophen
Bakterien des Biofilms durch die Kontaminierungen in ihrer Metabolismusaktivitdt eingeschrankt
sind.

Die hemmende Wirkung von Kontaminanten auf die Metabolismusaktivitit des Biofilms hat
jedoch nur in extremen Fdllen Relevanz fiir den Stoffhaushalt, da die chronische Exposition von
benthischen Algen und Bakterien durch Schwermetalle und organische Kontaminanten zur Resis-
tenzbildung durch physiologische und genetische Adaptation fiihren kann.

Die physiologische Adaptation erfolgt in der Lebensspanne des Organismus, wéahrend die geneti-
sche mehrere Generationen der Population benétigt (STEINMAN & MCINTIRE, 1990). Die Exposition
von Biofilm durch Schwermetalle fiihrt zu Adsorption des Metalls, wobei generell eine Komparti-
mentierung des Kontaminanten in der Zelle auftritt, die den physiologischen Schaden stark verrin-
gert. Die Grinalge Stigeoclonium tenue akkumuliert Pb in der Zellwand und den Vakuolen
(SILVERBERG, 1975), eine physiologische Adaption, die ebenso von anderen Schwermetallen (insb.
Zn) und Arten des Biofilms (Grinalge Chlorella saccharophila, Kieselalgen Navicula incerta, Nitz-
schia closterium) berichtet wurde (JENSEN ET AL., 1982). Genetische Adaptation, die die Sensitivitdt
des Organismus gegeniiber des Metalls (Zn, Cu, Ni) verringert, wurde von einer Vielzahl von
Biofilm-Algenarten berichtet (STOKES ET AL., 1973, FOSTER, 1977, SAY ET AL., 1977).

Von einer reduzierten Toxizitdt von Zn und Cd aufgrund erhohter Metalltoleranz berichteten
ADMIRAAL ET AL. (1999) fiir benthische Algen und Bakterien eines sandigen Tieflandbaches, ob-
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wohl eine starke Bindung der Metalle an ausgefélltem Eisenhydroxid und organischer Substanz
vorlag.

Des Weiteren konnen Bakterien organische Schadstoffe wie z.B. Pentachlorphenol (PCB) unter
aeroben und anaeroben Bedingungen abbauen. Der mikrobielle Abbau wird generell durch
Dechlorination, Methylierung und Oxidation erreicht und bestimmt den Verbleib und die Toxizi-
tat der Phenole. Dechlorination von Chlorphenolen resultierte in einer Abnahme der Toxizitét, da
dadurch die Hydrophobie abnahm. Hingegen erhohte die Oxidation von Chlorphenolen deren
Reaktivitdt und Toxizitat (BRYANT & SCHULTZ, 1993).

Die Entwicklung von Resistenzen gegeniiber Antiobiotika stellt einen weiteren bedeutenden
chronischen Effekt in urbanen Fliefgewdssern dar. So wurde unterhalb eines Klaranlagenablaufes
eine erhohte Resistenz gegeniiber verschiedenen Antibiotika von allochthonen sowie von auto-
chthonen Bakterien beobachtet (GONI-URRIZA ET AL., 2000). Es muss demzufolge angenommen
werden, dass resistente Bakterien durch den Kldranlagenablauf ausgetragen werden und ihre
Resistenz gegeniiber Antibiotika durch Plasmidiibertragung an autochthone Bakterien tbertragen.
Das potentielle Ausmafs der Antibiotikaresistenz verdeutlicht z.B. die Arbeit von STELZER & ZIEGERT
(1985), die an 0,3 - 12,7 % der isolierten Bakterienstimme eines mafig organisch belasteten
FlieBgewadssers Resistenzen hinsichtlich der getesteten Antibiotika nachwiesen.

Zusammengefasst ldsst sich feststellen, dass die durch Mischwasserentlastung erhéhte Kon-
tamination durch Schwermetalle und andere Kontaminanten die bakterielle Enzymaktivitit in
urbanen FlieBgewdssern hemmen kann. Diese hemmende Wirkung hat jedoch nur in extre-
men Fillen Relevanz fiir den Stoffhaushalt, da die chronische Exposition von benthischen
Algen und Bakterien durch Schwermetalle und organische Kontaminanten zur Resistenzbil-
dung durch physiologische und genetische Adaptation fiihren kann, auch wenn dies i.d.R. mit
einer reduzierten Diversitdt des Biofilms einhergeht.

5.5  Hygienische Qualitit und humanpathologische Relevanz von Mischwasserent-
lastungen

Mischwasserentlastungen tiben eine Vielzahl von negativen Auswirkungen auf die Wasserqualitat
des aufnehmenden Gewadssers aus. Daher sollen nicht nur physikalisch-chemische und biologi-
sche Einflissen angesprochen werden, sondern auch das o6ffentliche Gesundheitsrisiko, welches
die Nutzung des aufnehmenden und stromabwarts gelegenen FlieBgewdsserabschnitts beeinflusst.

Eine erhohte Bakteriendichte ist fir urbane FlieRgewdssern ein generelles Charakteristikum (PAUL
& MEYER, 2001) und nimmt nach starken Regenereignissen zu (PORCELLA & SORENSON, 1980,
DUDA ET AL., 1982). So beobachteten IRVINE & PETTIBONE (1993), dass die sedimentbdirtige Bakte-
riendichte 2 Wochen lang nach einer Mischwasserentlastung erh6ht war.

Diese generell fiir urbane Fliefgewdsser festzustellende Erhéhung der Bakteriendichte ist zu ei-
nem grollen Teil auf eine Zunahme von Colibakterien zurlickzufiihren, insbesondere wenn Ein-
flisse von Kldranlagen und Mischwasserentlastung vorliegen (GIBSON ET AL., 1998, YOUNG &
THACKSTON, 1999). Weiterhin kann jedoch auch das Trennsystem eine bedeutende Quelle fakaler
Colibakterien humanen sowie nicht-humanen Ursprungs sein (NIX ET AL., 1994).
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Eine Vielzahl an Studien hat gezeigt, dass sich in den Ablagerungen und Sedimenten der Kanalisa-
tion allochthone fakale Colibakterien und Streptococci konzentrieren kénnen (z.B. ELLIS & YU,
1995, OLIVIERI ET AL., 1989, JACOBS & ELLIS, 1991), die bei erhohten Abflissen mit den sedimen-
tierten Partikeln resuspendiert und Gber die Mischwasserentlastung auch ins aufnehmende Ge-
wadsser ausgetragen werden (z.B. BURTON ET AL., 1987, KIM ET AL., 2005, MARINO & GANNON,
1991). So beobachteten BOLSTAD & SWANK (1997) in einer dreijdhrigen Studie an einem kleineren
urbanen Fliefgewdsser in North Carolina (USA), dass in Regenperioden die Dichte fikaler Coli-
bakterien und Streptococci durchschnittlich um das 3-fache anstieg.

Der Eintrag von pathogenen Keimen kann auch auftreten, ohne dass sich an Standardparametern
der Gewdsserglitetiberwachung ein Effekt des abgeschlagenen Mischwassers zeigt. So berichteten
GIBSON ET AL. (1996) von einer allgemeinen Konzentrationserhthung fékaler Colibakterien nach
Mischwasserentlastungen in den Fluss Ohio (USA), wahrend sich physikalische Parameter wie pH,
Temperatur und elektrische Leitfahigkeit nicht verdnderten. In einem urbanen FlieRgewdsser bei
Pittsburgh, Pennsylvania (USA) fiihrten Mischwasserentlastungen zu einer maximalen Erhéhung
der fakalen Coliformen um den Faktor 10, im Vergleich der Bakteriendichten zwischen Trocken-
und Regenwetter (GIBSON ET AL., 1998).

Da sich fdkale Bakterien am Flusssediment durch die Deposition von bakterienbesiedelten Parti-
keln akkumulieren (MATSON ET AL., 1978), kann die Distanz von einem Mischwassertberlauf oder
Kldranlagezufluss einen dominanten Faktor darstellen, der die raumliche Verteilung der Bakterien
im Sediment erklart (SHAIRIS ET AL., 1987, LOUTIT & LEwIS, 1985). Dartiber hinaus unterliegen die
an Partikel gebundenen fékalen Bakterien der Resuspension, so dass auch die Konzentrationen im
Freiwasser stark erhoht sein konnen und ihr Eintrag nicht auf die unmittelbare Umgebung des
Uberlaufs beschrankt bleibt (MAR, 1991).

So wurde vom Fluss Buffalo, New York (USA) berichtet, dass mit der Mischwasserentlastung nicht
nur fakale Bakterien eingetragen wurden, sondern die induzierte Stromung und Sohlschubspan-
nung zusatzlich zur Resuspension von allochthonen Bakterien fiihrten (IRVINE & PETTIBONE, 1993).

Der Resuspension von bakterienbesiedelten Sedimenten kommt bei der Risikoabschatzung eine
besondere Bedeutung zu, da der Grofteil der Bakterienbiomasse sedimentbiirtig vorliegt. Das
Verhiltnis von fdkalen Coliformen zu fdkalen Streptococci wird auch genutzt, die durch
Schmutzwasser belasteten Abschnitte zu identifizieren (IRVINE & PETTIBONE, 1996).

Diese Bakterien waren auch in der Lage, sich an den Flusssedimenten zu vermehren, da der
organische Gehalt kanalbirtiger Sedimente gentigend Nahrstoffe bereitstellte, wenn auch der
Anteil der Populationszunahme durch Biomasseaufbau nicht eindeutig von der weiteren Bakteri-
enzulieferung durch Mischwasserentlastungen separiert werden konnte.

Auch ELLIS & YU (1995) zeigten, dass fakale Coliforme und Streptococci am Sediment des auf-
nehmenden Gewdssers iberdauern und sich vermehren, wobei jedoch Bakteriophage langer als
fakale Formen Uberleben (ELLIS & YU, 1995) und bestdtigten somit friherer Ergebnisse (z.B.
MARINO & GANNON, 1991).

Der Zusammenhang zwischen fakalen Coliformen und Streptococci und dem Anteil an Sand und
organischer Substanz war kurz nach einer Mischwasserentlastung starker ausgepragt als nach einer
langeren Zeitperiode (IRVINE & PETTIBONE, 1993). Mdglicherweise weil Sedimentresuspension ein
bedeutender Faktor darstellte, wurden lediglich schwache Zusammenhange zwischen Bakterien-
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dichten und Sedimenteigenschaften wie Korngréllenverteilung und organischen Gehalt festge-
stellt. Zudem spielten im untersuchten Fluss Buffalo (USA) neben Mischwasserentlastung auch
stromaufwarts gelegene Quellen eine wesentliche Rolle fir die Dichte fakaler Bakterien
(PETTIBONE & IRVINE, 1996).

Auch SHAIRIS ET AL. (1987) fanden lediglich schwache positive Korrelationen zwischen Korngréfsen
und Sedimentanteil organischer Substanz und fdkalen Coliformen. Es ist weiterhin moglich, dass
Protozoen auch allochthone fakale Bakterien aufnehmen und somit die Dichte der Coliformen
und Streptococci beeinflussen (MARINO & GANNON, 1991).

In den Ablagerungen der Kanalisation konnen sich allochthone fikale Colibakterien und
Streptococci konzentrieren, die bei erh6hten Abfliissen wihrend Regenperioden mit den
Partikeln resuspendiert und durch die Mischwasserentlastung auch ins aufnehmende Gewas-
ser ausgetragen werden. Da diese allochthonen Bakterien mehrere Wochen im Gewasser
iiberdauern und sich z.T. auch dort vermehren kénnen, nimmt dieser Zusammenhang einen
hohen Stellenwert bei der humanpathologischen Beurteilung der Mischwasserentlastungs-
praxis ein.
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6 Katalog der hydraulischen, chemisch-physikalischen und 6kologischen
Parameter

6.1  Parameter zur Beschreibung der Gewassergiite im Hinblick auf die Hinter-
grundbelastung

Eine umfassende Zusammenstellung und Beschreibung der fir die Berliner Stadtspree und der
Kandle relevanten hydraulischen, physikalisch-chemischen und 6kologischen Parameter zu Beur-
teilung der Gewissergiite erfolgte bereits in den Kapiteln 2 bis 4, wobei die beteiligten Oko-
systemkompartimente und —prozesse sowie die Auswirkungen der Hintergrundbelastungen in
tabellarischer Form zusammengefasst wurden (siehe Tabelle 1). Das Wirkungsgefiige wesentlicher
Kompartimente und Parameter von anthropogen belasteten FlieBgewdssern wird in Abbildung 4

grafisch zusammengefasst.
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Abb. 4: Beispielhaftes Wirkungsgeflige ausgewahlter Kompartimente und Parameter in

anthropogen belasteten FlieBgewdssern. Aus BORCHARDT (2001), verandert.
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Nutzt man die Fisch- und Makrozoobenthoszonose als Indikatoren fiir die Hintergrundbelastung
der Stadtspree ohne den Einfluss der Mischwasserentlastung, so zeigt sich, dass beide Organis-
mengruppen vorrangig die morphologische Degradation widerspiegeln. Im Hinblick auf den
Fortpflanzungserfolg der Fische wirken in den kanalisierten Abschnitten insbesondere das Fehlen
von ufernahen Flachwasserzonen und geeigneten Laichhabitaten sowie der schifffahrtsinduzierte
Wellenschlag stark limitierend.

Des Weiteren ist die Durchwanderbarkeit der Stadtspree und einiger Nebengewdsser durch
Schleusen und Sohlabstiirze eingeschrankt. Auch wenn Belastungen durch Kontaminanten zu
verzeichnen sind (z.B. GROSCH, 2000), sind Wasserqualitit und Sedimentkontamination von
untergeordneter Bedeutung fir die rezente Zusammensetzung der Fischzonose. Die Verbreitung
eines Grofteils der Makrozoobenthosarten wird vorrangig von der Substratheterogenitdt und dem
Grad der Sohleintiefung gesteuert. Der schiffsinduzierte hydrodynamische Stress bewirkt insbe-
sondere an flachen, stark exponierten Uferabschnitten einen hohen Artenfehlbetrag.

Die Auswirkungen der degradierten Morphologie sind in erster Linie auf die Akkumulation von
FPOM zuriickzufiihren, die den Sauerstoffbedarf und die Hohe von Sauerstoffdefiziten in einge-
tieften Spreeabschnitten stark erhoht. Demzufolge hdngt die Zusammensetzung der Makrozoo-
benthoszonose zu einem grollen Teil auch von der Sekunddrverschmutzung ab. Dariiber hinaus
wurden Hinweise gefunden, dass auch organische Kontaminanten zu der Degradation des
Makrozoobenthos beitragen.

6.2  Parameter zu Beschreibung der durch Mischwasserentlastung beeinflussten
Gewasserprozesse

Auch wenn potentiell toxisch wirkende Stoffe und deren Akkumulation im Sediment und Orga-
nismen eine nicht zu vernachldssigende Grofse darstellt, nehmen sie eine untergeordnete Bedeu-
tung fur die rezente faunistische Besiedlung der Stadtspree ein. Dennoch ist es nicht
auszuschlielfen, dass die Sedimentkontamination das Rekolonisationspotential von Makrozoo-
benthosarten, die die Stadtspree derzeit nicht besiedeln, vermindert. Daher wurden im Kapitel 5
die Quellen und der Verbleib sowie die potentiellen Wirkungen von Kontaminanten auf das
Makrozoobenthos diskutiert. Dennoch kommen beim derzeitigen Bearbeitungsstand der immissi-
onsbasierten Bewertung der Mischwasserentlastung den akuten Auswirkungen auf den Stoffhaus-
halt des aufnehmenden Cewdssers eine hohere Prioritdt zu als den chronischen Belastungen
durch chemische Kontaminanten, da die akute Belastung des Stoffhaushaltes ursachlich fir Fisch-
sterben ist.

Die multiple urbane Degradation des Flussokosystems fiihrt bereits ohne den Einfluss der Misch-
wasserentlastung zu einem stark verdnderten Stoffhaushalt (siehe Kapitel 3.1 und 3.2). Diese
Verdnderungen machen sich in einer reduzierten, frachtspezifischen Nahrstoffretention (chemisch
und biologisch) und einer reduzierten Retentionseffizienz und Recyclingrate fir partikuldren
organischen Kohlenstoff bemerkbar (siehe auch Tabelle 1, S. 54). Es ist also insgesamt von einem
belasteten Selbstreinigungspotential auszugehen, das durch zusatzliche durch Mischwasserentlas-
tung induzierte Stoffeintrage kurzfristig stark tiberlastet wird. In Verbindung mit der stark veran-
derten Gewdssermorphologie wirkt sich die Belastung des Selbstreinigungspotentials insbesondere
tiber den Sauerstoffhaushalt auf die Biozénosen aus.
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Aufgrund des vorbelasteten Selbstreinigungspotentials und dem stolRartigen Auftreten der misch-
wasserinduzierten Frachterhdhung an Nahrstoffen und organischer Substanz bewirkt die Misch-
wasserentlastung eine kurzfristige tibermafige Belastung des Sauerstoffhaushaltes. Diese Belastung
stellt somit die wichtigste zu vermindernde Stérung der 6kologischen Funktionsfahigkeit der
Stadtspree und der Kandle dar.

Jedoch muss beachtet werden, dass das stofartig erhthte Angebot an organischer Substanz zu
akuten und chronischen Beeintrdchtigungen des Mischwassers aufnehmenden Gewadssers fiihrt.
Diese chronischen Belastungen umfassen die verdnderte Habitatausstattung und ein erhéhtes
Sauerstoffzehrungspotential des mit organischer Substanz angereicherten Sediments.

Geloster Sauerstoff ist essentiell fir das Uberleben aller Fisch- und Makrozoobenthosarten und vor
allem an stofartige Belastungen kdnnen sich die Organismen nicht adaptieren. Wesentliche
Zielparameter, deren gewadsserinterne Konzentrationsverldufe durch die Gewadssergltesimulation
berechnet werden missen, sind daher der geloste Sauerstoff und der Gehalt an Ammonium bzw.
Ammoniak.

Der Sauerstoffhaushalt muss den Focus der Modellierung einnehmen, da die akute Mortalitdt von
Fischen, die derzeit das grofite Problem der Mischwasserentlastung darstellt, sehr wahrscheinlich
hauptsdchlich auf hypoxische Bedingungen zuriickzufiihren ist.

In diesem Zusammenhang muss weiterhin geprift werden, ob die Ammonium- bzw. Ammoniak-
gehalte insbesondere wdhrend des SpiilstofSes (,first flush”) fischtoxische Konzentrationen errei-
chen. Kritische Konzentrationen hdngen vom Mischungsverhdltnis zwischen Misch- und
Flusswasser ab und sind wahrend einer durch Hypoxie verursachten Hemmung der Nitrifizierung
nicht vollig auszuschlieBen. Die Bewertung von Mischwasserentlastungszenarien wird sich auf die
Fischfauna bzw. ausgewahlte Fischarten konzentrieren kénnen, da eine verminderte akute Beein-
trachtigung der Fischfauna ebenso zu einer wesentlichen Verminderung der akuten Effekte auf das
Makrozoobenthos fihrt.

Fir die Beschreibung der durch Mischwasserentlastung veranderten gewdsserinternen Prozesse,
sind neben den grundlegenden Rahmenbedingungen (Morphologie, Meteorologie, Physikoche-
mie und Biologie) unter besonderer Beriicksichtigung des Sauerstoffhaushaltes und den im Kapi-
tel 5.1 diskutierten Forschungsergebnissen im Wesentlichen folgende Parameter besonders
relevant:

Sauerstoff
e  Geloster Sauerstoff
e  BSB; (biochemischer Sauerstoffbedarf in 5 Tagen)

C-BSB (kohlenstoffbiirtiger BSB)
N-BSB (stickstoffburtiger BSB)

e (CSB (chemischer Sauerstoffbedarf)

o Sauerstoffverbrauch zehrungsfahiger Sedimente
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Kohlenstoff
e DOC (geloster organischer Kohlenstoff)
— abbaubarer und refraktarer Anteil
e  POC (partikular organischer Kohlenstoff)

— abbaubarer und refraktirer Anteil

Stickstoff
e  Ammonium (NH,-N)

Phosphor

e Anorganisch geloster reaktiver Phosphor (PO,-P)

Die BSB-Messungen werden zur Charakterisierung des Gehaltes an leicht abbaubaren organi-
schen Substanzen im Freiwasser herangezogen (C-BSB) und konnen als potentielle Belastungsgro-
Ben des Sauerstoffhaushaltes betrachtet werden. Da der Sauerstoffverbrauch dariiber hinaus von
der Aktivitdt nitrifizierender Bakterien abhdngt (N-BSB) und die Nitrifikanten geringere Produkti-
onsraten als die heterotrophen kohlenstoffoxidierenden Bakterien aufweisen, ist es ratsam, beide
Sauerstoffsenken separat zu betrachten.

Zu beachten ist, dass die unter standardisierten Laborbedingungen durchgefiihrte Inkubation bei
20°C je nach der aktuellen Wassertemperatur im Gewdsser mehr oder weniger stark von den
Freilandbedingungen abweicht.

Bei weitergehenden Auswertungen kann aus dem C-BSB; der C-BSB,, als Maf fiir den biotisch
abbaubaren Anteil der Kohlenstoffverbindungen am CSB berechnet werden. Die Differenz zwi-
schen CSB und C-BSB.. stellt somit den biologisch nicht abbaubaren Anteil des CSB dar, ein
Parameter, der nicht direkt messbar ist.

Der C-BSB., kann hierfiir nur herangezogen werden, wenn die Nitrifizierung wahrend der Inkuba-
tionszeit gehemmt wird. Mit den BSB-Messungen kénnen nur die durch im Freiwasser suspen-
dierte Mirkoorganismen ablaufenden Selbstreinigungsprozesse, nicht aber die am Sediment
stattfindenden Stoffumsetzungen erfasst werden. Aus diesem Grund ist weiterhin der sediment-
birtige Sauerstoffbedarf zu beriicksichtigen, der in erster Linie vom Gehalt an sedimentierter
leicht abbaubarer organischer Substanz abhangt.

Die akute Belastung des Sauerstoffhaushaltes ist in erster Linie auf den biotisch abbaubaren Anteil
des gelosten (DOC) und kolloidalen sowie feinen partikularen (POC des FPOM) organischen
Kohlenstoffs sowie auf die Nitrifizierung des Ammoniums zuriickzufiihren, wahrend der Kohlen-
stoff der groben partikuldren Substanz (POC des CPOM) insbesondere den sedimentbdirtigen
Sauerstoffbedarf erhoht und zu einer langerfristigen Belastung des Sauerstoffhaushaltes beitragt.
Die Anteile des abbaubaren und refraktdaren Kohlenstoffs lassen sich anhand von Literaturwerten
abschatzen, da statistisch abgesicherte Beziehungen zwischen BSB und dem abbaubaren Kohlen-
stoffanteil vorliegen (vgl. Kapitel 6.3).
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Neben der mikrobiellen Ammoniumoxidation, die den Sauerstoffhaushalt belastet, ist die Gangli-
nie der Ammoniumkonzentration aufgrund der Toxizitdt des nichtionisierten Ammoniaks von
Bedeutung. Da Regenwasser i.d.R. niedrige pH-Werte aufweist, ist zu prifen, ob die Mischwas-
serentlastung zu einer Absenkung des pH-Wertes fiihrt und somit moglicherweise die Konzentra-
tionserh6hung an Ammoniak abschwacht.

Weiterhin kann die mikrobielle Nitratammonifikation wahrend anoxischer Bedingungen die
Ammoniumkonzentration erhohen. Organisch gebundener Stickstoff stammt tberwiegend aus
biogenen Quellen (Bakterien, Plankton, Proteine und Abbauzwischenprodukte), die beim Abbau
Ammonium freisetzen, das unter Sauerstoffverbrauch zu Nitrat oxidiert wird. Da durch Mischwas-
ser eingetragenes Nitrat sowie organisch gebundener Stickstoff nicht die akute Belastung erhoht,
sondern eher langerfristig zu einer Nahrstoffanreicherung fiihrt, kommt ihnen in Zusammenhang
mit akut erhohten Ammoniakkonzentrationen eine untergeordnete Bedeutung zu.

Die Erhohung der Fracht an anorganisch geldstem reaktivem Phosphor und an Ammonium sowie
an Nitrat ist im Hinblick auf Férderung der Eutrophierung wahrscheinlich zu vernachldssigen, da
die Phytoplanktonproduktion in den eingetieften Abschnitten der Stadtspree und in den Kanélen
nicht nahrstoff- sondern eher lichtlimitiert ist und somit erhthte Néhrstoffkonzentrationen keine
Produktionssteigerung verursachen.

Vielmehr muss angenommen werden, dass die Mischwasserentlastung die Triibung erh6ht und
dadurch, neben moglichen toxischen Effekten (vgl. Kapitel 5.1), zumindest kurzfristig die Photo-
syntheseleistung des Phytoplanktons hemmt. Da die erhdhte Triibung von der Frachterhthung an
Schwebstoffen abhéngt, sollten die abfiltrierbaren Stoffe beriicksichtigt werden.

Da der mikrobielle Sauerstoffverbrauch durch die Sauerstoffproduktion der Primdrproduzenten
tuberlagert wird, muss die biogene Beliiftung tber eine Abschatzung der Primarproduktion einbe-
zogen werden. In der Stadtspree und der Kandlen hangt die biogene Beltftung hauptsachlich von
der Photosyntheseleistung des Phytoplanktons ab, so dass tiber die Konzentration an Chlorophyll-
a als Biomassendquivalent fiir die Abschatzung der Phytoplanktonbiomasse die biogene Beliiftung
und die Respiration der Algen berechnet werden kann.

6.3  Abgleich zwischen den fiir die Beurteilung der Mischwasserentlastung relevan-
ten Gewasserprozessen und Parametern und dem Gewassergiitemodel QSim

Im Gewdsserglitemodell QSim der Bundesanstalt fir Gewdsserkunde, Koblenz (BfG) sind die in
Abbildung 4 dargestellten Prozesse integriert. Das Modell umfasst somit die wesentlichen physika-
lisch-chemischen und biologischen Prozesse des Sauerstoff- und Nahrstoffhaushaltes, die Entwick-
lung der Phytoplankton- und Zooplanktonproduktion sowie die physikalischen und ausgewdhlte
biologische Prozesse an der Flusssohle (KIRCHESCH & SCHOL, 1999) und ist damit im Wesentlichen
gut geeignet, die durch Mischwasserentlastung verdnderten Gewdsserprozesse zu simulieren.

Eine detaillierte Einschatzung der Anwendbarkeit von QSim wurde jedoch dadurch erschwert,
dass keine aktuelle Dokumentation zu den zur Verfiigung stehenden Modellmodulen und deren
Voraussetzungen hinsichtlich der Eingangsparameter existiert. Riicksprachen mit dem Programm-
entwickler, Herrn Kirchesch (BfG), konnten einzelne Sachverhalte kliren, eine umfassende Mo-
delldokumentation jedoch vorerst nicht ersetzen.
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Nach der derzeit moglichen Einschiatzung der Anwendbarkeit von QSim existieren jedoch nur
wenige Einschrankungen. Diese und die Anwendungspramissen werden im Folgenden erldutert.

Die Kalibrierung der Kohlenstoffkompartimente hinsichtlich des schnell biotisch abbaubaren und
refraktdren Anteils des DOC und POC wurde bei der Entwicklung von QSim anhand von Unter-
suchungen an Klarwerksabflissen und Flusswasser (z.B. Lahn) durch die BfG durchgefiihrt (KIR-
CHESCH, pers. Mitt., 2006) und werden tiber den C-BSB;, C-BSB.. und den CSB berechnet.

Die realen Anteile der einzelnen Kohlenstoffkompartimente missen also nicht bekannt sein, um
den Kohlenstoffabbau simulieren zu kénnen. Jedoch haben die Forschungsarbeiten an der Seine
in Paris gezeigt, dass die Gute von Prognosen zum Einfluss des Mischwasserentlastung auf den
Stoffhaushalt im Wesentlichen von der Kenntnis des leicht abbaubaren und refraktaren Anteils der
Kohlenstoffquellen abhdngt (SERVAIS ET AL., 1999).

Eine Anpassung auf die lokalen Bedingungen wiirde die erreichbare Simulationsgiite also erho-
hen. Jedoch ist der daftir zu betreibende Aufwand recht grol$ und der hoch signifikante Zusam-
menhang zwischen dem schnell abbaubaren Anteil am Gesamtkohlenstoff und BSB; (R? = 0,91)
in unbehandeltem Abwasser (SERVAIS ET AL., 1999) spricht fiir die Zuverlassigkeit der Einschatzung
des abbaubaren Anteil iber die BSB-Messung (vgl. Kapitel 6.2). Dabei kann man aufgrund des
Verhiltnisses zwischen abbaubaren Gesamtkohlenstoff und BSB; davon ausgehen, dass 2,86 mg
BSB; ca. 1 mg abbaubaren Gesamtkohlenstoff entspricht (SERVAIS ET AL., 1999). Aufgrund der
generell hohen Aktivitdt heterotropher Bakterien betrdgt das Verhaltnis zwischen BSB; und BSB,,
ca. 0,8 bis 0,89 (HAMMER, 1986, SERVAIS ET AL., 1999).

Die schifffahrtsinduzierte Resuspension von sauerstoffzehrenden Sedimentpartikeln ist in der
Stadtspree und den Kandlen vermutlich stark an der Intensitit und Dauer von durch Mischwas-
serentlastung induzierten Sauerstoffdefiziten beteiligt (vgl. Kapitel 3.3 und 5.1). Die rdumliche
Verteilung von sauerstoffzehrenden Sedimenten wird in QSim lediglich tiber die Sohlschubspan-
nung des mittleren Durchflusses (MQ) berticksichtigt.

Dabei nimmt das Sedimentzehrungspotential mit sinkender Sohlschubspannung bis zu einem
Maximalwert zu. Schifffahrtsinduzierte Resuspension ist in QSim jedoch nicht abgebildet. Damit
scheint die Gefahr einer Unterschatzung des Sauerstoffdefizits gegeben. Des Weiteren sollte bei
der Modellierung beriicksichtigt werden, ob die Mischwasseriiberlaufe submers oder emers ent-
lasten, da beim ersten Fall die Resuspension von Feinpartikel und damit die Sauerstoffzehrung
erhoht, im zweiten moglicherweise ein Sauerstoffeintrag erfolgt, der u.U. die kritischen Bedingun-
gen verzogert oder abschwacht.

Zwischen autochthonen und allochthonen Bakterien, wobei letztere durch das eingeleitete
Mischwasser in das aufnehmende Gewadsser verfrachtet werden und mafigeblich am unmittelba-
ren heterotrophen Sauerstoffverbrauch des Freiwassers beteiligt sein kdnnen (SEIDL ET AL., 1998b),
muss bei der Modellierung nicht unbedingt unterschieden werden.

Die Bakterienproduktion wird im Modell QSim anhand der Michaelis-Menten-Beziehung zwi-
schen Substratkonzentration (enzymatisch abbaubarer Anteil des organischen Kohlenstoffs) und
Reaktionsgeschwindigkeit der kohlenstoffoxidierenden Prozesse beschrieben (vgl. SCHWOERBEL,
1993). Bei konstanter Enzymkonzentration besteht bei einer geringen Substratkonzentration eine
lineare Beziehung zwischen der Substratkonzentration und der Reaktionsgeschwindigkeit. Mit
steigender Substratkonzentration nimmt die Reaktionsgeschwindigkeit zu und erreicht ein Plateau
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(Maximalwert). Aus diesen Beziehungen kann der Sauerstoffverbrauch durch Kohlenstoffoxidation
berechnet werden, ohne dass autochthone und allochthone Bakterien unterschieden werden
mussen.

Die potentiellen Effekte der durch Mischwasserentlastung eingetragenen Stoffe hingen sowohl
von der Dynamik des aufnehmenden Gewadssers als auch von den Frachten und den sich erge-
benden Mischungsverhdltnissen zwischen entlastetem Misch- und Flusswasser ab. Das bedeutet
auch, dass die gingige Praxis der emissionsbasierten Betrachtung mit mittleren jahrlichen Frachten
zu rechnen, bei einer immissionsbasierten Beurteilung von Mischwasserentlastungen nicht zielftih-
rend sein kann, da die starksten akuten Belastungen der Mischwasserentlastung durch extreme
oder haufig wiederkehrenden Einzelereignis verursacht werden.

Die Bioztnosen der Stadtspree und der Kanale kénnen vor den Auswirkungen der Mischwasser-
entlastung nicht addquat geschiitzt werden, wenn die durchschnittlichen Jahresfrachten stark
reduziert werden, sich der Stoffeintrag jedoch auf extreme Entlastungsereignisse konzentriert.

Daraus ergibt sich, dass die fiir eine Evaluierung der 6kologischen Effekte die Mischwasserentlas-
tung wichtigen Prozesse Gberlaufbauwerks- und gewdsserabschnittsspezifisch betrachtet werden
mussen. Die wesentlichen Kriterien, die dabei zu bericksichtigen sind, sind die zeitlichen Verlau-
fe der Stofffrachten sowie die Dauer und Frequenz der Mischwasserentlastung.

Die Auswirkungen des Entlastungsereignisses auf den Stoffhaushalt des Gewdssers stellen sich sehr
schnell ein und vollziehen sich hochdynamisch, so dass die Gewassergiitesimulationen mit einer
hohen zeitlichen und rdumlichen Auflésung durchzufiihren sind. Die zeitliche Auflésung ist von
besonderer Bedeutung fir die realistische Abbildung von potentiell toxischen Konzentrationsspit-
zen an Ammoniak und der Intensitdt und Dauer der hypoxischen Bedingungen, von denen we-
sentlich die akute Belastung der Zoozénosen abhéngt.

Daher ist eine Berechnungszeitschrittweite mit maximal 15 Minuten zu verwenden, da z.B. hypo-
xische Bedingungen mit Sauerstoffkonzentrationen < 1 mg | bereits nach 30 Minuten zu Mortali-
tat der meisten in Berlin vorkommenden Fischarten fiihren kénnen. Auch wenn QSim bisher
vornehmlich fiir Simulationen wie z.B. Jahresgiange der Sauerstoffkonzentration eingesetzt wurde,
lasst sich die Berechnungszeitschrittweite von (blicherweise 1 Stunde auf bis zu 10 Minuten
reduzieren (KIRCHESCH, pers. Mitt., 2006).

Viele Einzelprozesse werden in QSim aufgrund von Literaturangaben und Untersuchungen der
BfG programmintern berechnet, ohne das gewdssertypische Rahmenbedingungen eingegeben
werden missen. Um eine moglichst realistische Abbildung der Gewadssergliteprozesse zu errei-
chen, sollten die zur Verfligung stehenden Daten zur Simulation verwendet werden.

Eines der wesentlichen Ziele der Gewadssergtitesimulation ist die Berechnung von Konzentrations-
ganglinien kritischer Stoffe (Sauerstoff, Ammonium bzw. Ammoniak) bei Trockenwetter und
wdhrend und nach Mischwasserentlastungen. Zum einen ist es also zwingend notwendig, die
Gewadsserprozesse in einer moglichst hohen zeitlichen Auflésung zu simulieren. Zum anderen
muss die spezifische Entlastungsttigkeit der Uberlaufe vordefinierter Gewésserabschnitte in einem
moglichst lokalen Malstab abgebildet werden. Die Erfahrungen eines im Jahre 1997 am Land-
wehrkanal und Neukoéllner Schifffahrtskanal durchgefiihrten Pilotprojektes zur Gewassergutesimu-
lation des Einflusses der Michwasserentlastung auf den Sauerstoffhaushalt sollten dabei
berticksichtigt werden (SENSTADT, 1998). Der Vergleich der Simulationsergebnisse mit den Ergeb-
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nissen eines umfangreichen Messprogramms in den Gewadssern zeigte, dass mittels Simulation der
Gewdsserprozesse eine relativ gute Anpassung an die tatsdchlichen Bedingungen erreicht werden
kann.

In diesem Zusammenhang sollten insbesondere die Fluss- und Kanalabschnitte identifiziert wer-
den, in denen hdufige bzw. intensive Mischwasserentlastungen auftreten.

Im Berliner Gewdssergiitemonitoring sind die wesentlichen Parameter zur Beschreibung der
physikalisch-chemischen Prozesse, die durch Mischwasserentlastung belastet werden, integriert.
Unzureichend fiir die Abbildung der Effekte der Mischwasserentlastung sind jedoch die zeitliche
und rdumliche Auflésung.

Daher sollten zur Validierung der Ergebnisse der Gewadssergtitesimulation zumindest die Zielpa-
rameter Sauerstoff und Ammonium wahrend Mischwasserentlastungen kontinuierlich gemessen
werden. Falls sich durch die Gewassergttesimulation lediglich eine als unzureichend zu bewer-
tende Abbildung der gewdsserinternen Prozesse erreichen lassen sollte, werden weitergehende
Messprogramme zur Kalibrierung von Modellbausteinen erforderlich.



-95 -

7 Zusammenfassung

Mit dieser Studie liegt eine umfassende Literaturrecherche und -auswertung zu natiirlichen am
Stoffhaushalt beteiligten Gewdasserprozessen und deren Veranderung durch die urbanen Nutzun-
gen unter besonderer Berlcksichtigung von Tieflandfltissen und deren Belastung durch die
Mischwasserentlastung vor.

Die kumulativen Belastungen durch eine stark degradierte Flussmorphologie, Habitatausstattung
und die Stauregulierung sowie die Nihrstoffbelastung schrinken das Okosystem in seinem Selbst-
reinigungspotential ein. Wahrend die Zusammensetzung der Fischzonose der Stadtspree und der
Kandle durch die in den letzten Jahrzehnten verbesserte Wasserqualitit nunmehr hauptsachlich
vom Uferverbau und schifffahrtsinduziertem hydrodynamischen Stress bestimmt wird, hangt die
Zusammensetzung der Makrozoobenthoszénose wesentlich von der Substratheterogenitat der
Flusssohle sowie den synergistischen Effekten zwischen dem Grad der Sohleintiefung und der aus
der Eutrophierung resultierenden Sekundarverschmutzung ab. Dartiber hinaus ist anzunehmen,
dass das Makrozoobenthos zusdtzlich durch chemische Kontaminanten geschadigt wird, wobei
die relative Bedeutung der morphologischen Degradation wesentlich hoher ist.

Von dieser Hintergrundbelastung ausgehend wurden im speziellen die zusétzlichen Auswirkungen
der Mischwasserentlastung auf den Stoffhaushalt und die Fisch- und Makrozoobenthoszénosen
dargestellt. Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung kommt der akuten Belastung der stofarti-
gen Erhéhung der Nahr- und Kohlenstofffrachten durch Mischwasserentlastung die hochste Priori-
tat zu, da sie das Selbstreinigungspotential der Stadtspree und der Kandle stark tiberlastet.

Auch wenn die eingeleiteten organische Substanzen und chemischen Kontaminanten zu chroni-
schen Belastungen fihren, ist die moglichst weitgehende Vermeidung von kurzzeitigen, jedoch
extremen hypoxischen Bedingungen die derzeit wesentliche ZielgroRe, da die rezente Mischwas-
serentlastungspraxis in kritischen Gewdssersituationen Fischsterben verursacht.

Daher muss sich die Gewasserglitemodellierung vorrangig auf die moglichst realistische Abbildung
von zeitlich und raumlich hoch aufgel6sten Konzentrationsganglinien der Zielparameter Sauerstoff
und Ammoniak konzentrieren, da das Ausmall der Schadigung der Biozonosen insbesondere
durch die Entlastungsdauer, —intensitit und —frequenz und weniger durch mittlere Stofffrachten
bestimmt wird. Erste Simulationen sollten fir Gberdurchschnittlich stark durch die Mischwasser-
entlastung belastete Gewdsserabschnitte durchgefiihrt werden und durch kontinuierliche in-situ
Messungen der Zielparameter wahrend Mischwasserentlastungsereignisse validiert werden.



8 Glossar

Abundanz
Allochthon

Anadrom

Assimilation

Autochthon
Benthal

Benthos

Bioturbation

Biozonose
C/N-Verhltnis
Cypriniden
Dehydrogenase

Detritivore

Detritus

Dissimilation

Emers
Epilithisch
Epixylisch

Euphotische Zone
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Anzahl von Organismen pro Flacheneinheit

An einer anderen Stelle als dem Ort des Vorkommens entstanden,
orts- oder bodenfremd

Verhalten von Meeresfischen, die zum Laichen in ihr Geburtsgebiet
der Binnengewadsser zurlickkehren

Umwandlung korperfremder Stoffe (bzw. Energie) in korpereigene
Substanzen

Am Ort des Vorkommens entstanden, bodenstandig, einheimisch
Lebensraum der Bodenzone eines Gewdssers

Gesamtheit der freien und festsitzenden Lebewesen des Gewdasser-
und Meeresgrundes

Durchwiihlen und Durchmischen von Bdden oder (aquatischen)
Sedimenten durch Organismen, die zur Homogenisierung des
Feinbodenmaterials fihren, einhergehend mit einer Mischung or-
ganischer und mineralischer Substanz.

Gesamtheit der Lebewesen eines Biotops, Lebensgemeinschaft
Kohlenstoff-Stickstoffverhaltnis
Ordnung der karpfenartigen Fischarten

Enzym, das sein Substrat durch Abspaltung von Wasserstoffatomen
oxidiert

Detritusfresser, saprophage Tiere, umfasst die Tiere, die sedimen-
tiertes Material aufnehmen, als auch solche, die das Seston abfilt-

rieren

Gesamtheit der toten organischen Substanzen, die im Wasser
schweben oder am Grund des Gewadssers abgelagert sind

Gesamtheit der Stoffwechselvorgdnge, bei denen organische Stoffe
in den Zellen unter Energiegewinnung zerlegt werden

Uber der Wasseroberfliche
Auf der Oberflache von Steinen wachsend
Auf der Oberflache von Totholz wachsend

Die obere, durchleuchtete Schicht des Wassers, in der effektive
Photosynthese moglich ist und somit Pflanzen wachsen und Sauer-
stoff produzieren kénnen. Mit der Tiefe nimmt das Licht so stark
ab, dass mehr Energie durch die Pflanzenatmung verbraucht wird,
als durch Photosynthese produziert werden kann, daher ist Pflan-



Euryok

Filamentose Algen

Gonaden

Grazing
Hyphomyceten

Hyporheisches Interstitial

Inkorporierung

Katadrom

Konidien

k-Strategen

Lenitisch

Limnophil
Lithophil

Makrozoobenthos

Meiozoobenthos

Mesohabitat

Metabolismus
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zenwachstum in relativ geringer Tiefe bereits nicht mehr moglich,
obwohl noch Restlicht vorhanden ist

Organismen, die allgemein groSe Schwankungen von fiir sie wich-
tigen 6kologischen Randbedingungen tolerieren kénnen

In fadenférmigen Zellverbdnden auftretende Algen

Keim- oder Geschlechtsdriise. Geschlechtsorgan, in dem Sexual-
hormone und die Keimzellen gebildet werden

Aktivitdt der Nahrungsaufnahme wie z.B. das Abweiden
Fadenpilze

Hohlraumsystem in den fluviatilen Lockergesteinen und Sedimen-
ten unter und dicht neben einem frei flielenden Gewadsser: CGrenz-
raum zwischen FlieBgewdsser und Grundwasserbereich

Aufnahme in den Koérper, Einverleibung

Verhalten von Stlkwasserfischen, die zum Laichen in ihr Geburts-
gebiet des Meeres zurtickkehren

Bestimmte Form von Sporen von Hyphomyceten

Organismen mit langsamer Entwicklung, niedriger Nachkommen-
zahl und relativ hoher Lebenserwartung aufgrund der hohen Inves-
tition in den Nachwuchs Ebenfalls findet sich bei K-Strategen die
Fahigkeit gegebene Ressourcen unter starken Konkurrenzbedin-
gungen noch besser zu nutzen, als dies bei anderen Strategietypen
der Fall ist. Mit diesen Eigenschaften erhalten K-Strategen die Indi-
viduenzahl nahe der Umweltkapazitdt bzw. der 6kologischen Ka-
pazitdt (K)

Bereich des ruhigen bzw. sehr langsam flieRenden Wassers des
FlieRgewdssers

Stehendes Wasser als Lebensraum bevorzugend
Die Eiablage erfolgt an kiesig bis steinigen Substraten

Wirbellose Tiere der Gewadssersohle, die im Allgemeinen von
bloRem Auge oder mit der Stereolupe erkennbar sind und fir die
kein Mikroskop benétigt wird

Grolenklassenbegriff der Tierwelt im Bereich aquatischer und
terrestrischer Boden, Benthos mit einer Korpergrofle zwischen ca.
0,2-2 mm, die gerade noch mit dem blofen Auge sichtbar sind

Sedimentstrukturen der Gewdssersohle im Hinblick auf deren
organismische Besiedlung

Stoffwechsel bzw. Umsatz von Stoffen in Organismen oder Okosys-
temen



Mikrozoobenthos

Multi-Kollinearitat

Neozoa

Ontogenese

Ordination

Oviposition
Pelagial

Phosphatase

pH-Wert

Phytophil

Potamodrom

Pradator

Retention
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Mikroskopisch sichtbare Tiere (Ciliaten, Rotatorien, Bakterien) des
Benthos

Phanomen der Regressionsanalyse, dass vorliegt wenn die Annah-
me (ber die Unabhangigkeit der unabhéngigen Variable verletzt
wird, was Ineffizienzen der verwendeten statistischen Methoden
nach sich zieht.

Tierarten, die seit Beginn der Neuzeit (1492) vorsitzlich oder
unbeabsichtigt unter direkter oder indirekter Mitwirkung des Men-
schen in ein ihnen zuvor nicht zugdngliches Faunengebiet gelangt
sind und dort potentiell neue Populationen aufbauen kénnen oder
solche {ber mindestens drei Generationen im Freiland erfolgreich
aufgebaut haben

Die Entwicklung eines Individuums von der Eizelle bis zum Tod

Ordination leitet sich aus dem lateinischen ordinatio (deutsch:
Ordnung) ab. Der Sinn einer Ordination ist es, eine Reihe von Ob-
jekten oder Variablen einer Liste (oder Matrix) in einer sinnvollen
Weise zu ordnen. Die daraus resultierende Grafik (Ordinationsdia-
gramm) zeigt diese Objekte bzw. Variablen geordnet entlang von
Ordinationsachsen. Verkirzt gesagt werden Arten, Aufnahmefla-
chen, Umweltparameter etc. mit einer Vielzahl von Variablen (und
damit multivariaten Dimensionen) auf wenige Dimensionen (meist
bis zu vier) eingeschrankt, wobei die erklarbare Variabilitit fiir die-
se wenigen Dimensionen maximiert wird. Komplexe Datensdtze
konnen also vereinfacht abgebildet werden.

Eiablage
Freiwasserbereich eines Gewadssers

Gruppen von Enzymen, die durch Wassereinlagerung (Hydrolyse)
aus Phosphorsdureestern oder Polyphosphaten Phosphorsdure ab-
spalten.

Logarithmische Mafzahl fir die Wasserstoffionenkonzentration in
Losungen. Er kennzeichnet die basische, neutrale oder saure Reak-
tion von Bodenlésungen oder Wassern

Die Eiablage erfolgt an submersen Pflanzenteilen

Verhalten von SitBwasserfischen, die innerhalb des StRwasserbe-
reiches des Flieflgewassers ihre flussaufgerichteten Laichwanderun-
gen ausfiihren

Ein Organismus, der einen anderen, noch lebenden Organismus
oder Teile von diesem konsumiert

Zurlckhaltung von Wasser, Partikel oder Nahrstoffen



Rheophil

r-Strategen

Salmoniden

Seston

Stenok

Submers
Taxon

Uberkonditionierung

Uni-voltin

-99 -

fliefendes Wasser als Lebensraum bevorzugend

Organismen mit schneller Entwicklung, hoher Nachkommenzahl,
relativ kurzer Lebenserwartung und starken Schwankungen der Po-
pulationsgrofBen, die in der Lage sind, Lebensrdume mit kurzfristig
wechselnden Umweltbedingungen rasch zu besiedeln

Familie der Forellenfische

Gesamtheit aller im Wasser schwebenden belebten und toten
Partikel

Organismen, die keine grofSe Schwankungsbreite der Umweltfakto-
ren tolerieren, sondern auf ganz bestimmte Ausprdgungen der
Umweltbedingungen angewiesen sind

Untergetaucht, unter der Wasseroberflache lebend
Systematische Einheit innerhalb der Taxonomie (Kategoriensystem)

Abbau von organischer Substanz durch Bakterien und Pilze, der
mit zunehmender Intensitdt die Nahrungsqualitit der organischen
Substanz fiir hdhere Konsumenten reduziert

Eine vollendete Generationen einer Art pro Jahr
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