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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 Ingenieurbüro für 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 
Biozönosen von Tieflandflüssen unter besonderer Berücksichtigung der 
Mischwasserentlastung 
 

Dauer:   05/2006 – 12/2006 

Volumen Teilstudie: 49.400 €

Vertragspartner: Dr. Schumacher Ingenieurbüro für Wasser und Umwelt 

Kontakt im KWB: K. Schroeder 

 

Urbane Fließgewässer sind stark degradiert bezüglich ihrer Hydrologie, Ufer- und 
Gerinnemorphologie, Substratheterogenität und Habitatausstattung sowie Wasser- und 
Sedimentqualität. Zusätzlich bewirkt im urbanen Bereich Berlins die Mischwassereinleitung 
neben den potentiellen ökotoxikologischen Auswirkungen enthaltener Inhaltsstoffe auch eine 
Veränderung des physikalisch-chemischen und mikrobiellen Stoffhaushalts, mit 
Auswirkungen auf die Biozönosen höherer trophischer Ebenen. Mischwassereinleitungen 
stellen also eine zusätzliche Belastung des ökologischen Zustandes der Stadtspree und der 
Kanäle dar, der bereits durch die Vor- bzw. Hintergrundbelastung geschädigt ist. 

Da die Europäische Wasserrahmenrichtlinie fordert, die aquatischen Biozönosen als 
ökologische Qualitätskomponenten in den Focus der Bewertung des ökologischen 
Gewässerzustandes zu stellen, müssen für einen immissionsorientierten Ansatz zur 
Bewertung von Mischwassereinleitungen auch deren Auswirkungen auf die Biozönosen des 
Makrozoobenthos, der Fischfauna, der Makrophyten und des Phytoplanktons beschrieben 
werden. 

Es werden zunächst die wichtigsten Faktoren, Mechanismen und Prozesse beschrieben, die 
den Stoffhaushalt eines Fließgewässers bestimmen. Besonderes Augenmerk wurde dabei 
auf den Stoffhaushalt eutropher Bäche und Flüsse des Tieflandes und von Fluss-Seen-
Systemen gelegt. Der abiotische Stoffhaushalt wird dabei in Zusammenhang mit der 
biotischen Ressourcennutzung diskutiert. Nach Einführung der grundlegenden Prozesse des 
Stoffhaushaltes werden im Folgenden die Auswirkungen der anthropogenen Nutzung auf 
diese Prozesse beschrieben und explizit auf die Berlin-spezifische Gewässersituation 
eingegangen. Hier erfolgt somit eine Zusammenstellung der für die Berliner 
Gewässersituation relevanten hydraulischen, physikalisch-chemischen und ökologischen 
Parameter zu Beurteilung der Gewässergüte. 

Von den durch die anthropogene Nutzung überformten gewässerökologischen 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 Wirkungsgefüges wird herausgearbeitet, welche 
Einflüsse der Mischwasserentlastung unter Berücksichtigung der Hintergrundbelastung als 



  

besonders gravierend eingestuft werden müssen und für eine spätere 
Gewässergütesimulation die wesentlichen Zielgrößen darstellen. 

Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung kommt der akuten Belastung der stoßartigen 
Erhöhung der Nähr- und Kohlenstofffrachten durch Mischwasserentlastung die höchste 
Priorität zu, da sie das Selbstreinigungspotential der Stadtspree und der Kanäle stark 
überlastet. Auch wenn die eingeleiteten organische Substanzen und chemischen 
Kontaminanten zu chronischen Belastungen führen, ist die möglichst weitgehende 
Vermeidung von kurzzeitigen, jedoch extremen hypoxischen Bedingungen die derzeit 
wesentliche Zielgröße, da Mischwassereinleitungen in kritischen Gewässersituationen 
Fischsterben verursachen. 

Die Gewässergütemodellierung muss sich vorrangig auf die möglichst realistische Abbildung 
von zeitlich und räumlich hoch aufgelösten Konzentrationsganglinien der Zielparameter 
Sauerstoff und Ammoniak konzentrieren, da das Ausmaß der Schädigung der Biozönosen 
insbesondere durch die Entlastungsdauer, –intensität 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 rivières de basses terres en tenant particulièrement compte de 
l’assainissement à égouts unitaires 
 

Durée:    05/2006 – 12/2006 

Volume de l’étude partielle: 49.400 €

Partie contractante:  Dr. Schumacher Ingenieurbüro für Wasser und Umwelt 

Contact au niveau du KWB : K. Schroeder 

 

Les cours d’eaux urbains sont très dégradés en ce qui concerne leur hydrologie, la 
morphologie des berges et des canaux, l’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 l’état écologique du fleuve Spree traversant la cité et des 
canaux dont l’eau est déjà altérée par les charges latentes reçues en amont et en aval.  

Etant donné que la directive européenne cadre sur l’eau exige de placer les biocénoses 
aquatiques en tant qu’éléments de qualité écologique au centre de l’évaluation de l’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 première phase consiste à 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 rivières eutrophiques des basses 
terres et des systèmes ‚rivières-lacs’. A ce niveau, le bilan de masse abiotique est discuté en 
rapport avec l’utilisation biotique des ressources. Après une introduction dans les processus 
globaux du bilan massique, le rapport présente la description de l’impact de l’utilisation 
anthropogène sur ces processus et met explicitement l’accent sur la situation spécifique des 
eaux naturelles de Berlin. Pour élaborer un récapitulatif des paramètres hydrauliques, 
physico-chimiques et écologiques pertinents permettant l’évaluation de la qualité des eaux 
naturelles. 

En partant des processus écologiques en cours dans les eaux naturelles du fait de leur 
utilisation anthropogène, les conséquences potentielles du déversement des eaux d’égout 
unitaire sont discutées en détail. Les paramètres 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 être évaluées comme étant particulièrement 
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 première priorité est attribuée à l’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. Même si les substances organiques et les contaminants installent des 
charges chroniques, il est un but essentiel d’éviter les conditions extrêmement hypoxiques, 
même 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 paramètres ciblés – l’oxygène et 
l’ammoniaque – car l’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 Fließgewässer sind stark degradiert bezüglich ihrer Hydrologie, Ufer- und Gerinne-
morphologie, Substratheterogenität und Habitatausstattung sowie Wasser- und Sedimentqualität. 

Um einen Katalog der hydraulischen, physikalisch-chemischen und ökologischen Parameter 
aufzustellen, die für die Beurteilung des Gewässerzustandes der Berliner Stadtspree und der 
Kanäle wichtig sind, ist die Kenntnis aller relevanten Gewässerprozesse grundlegende Vorausset-
zung. 

Da es sich bei den anthropogen stark veränderten sowie künstlichen Gewässern um sehr komple-
xe Systeme eines dynamischen multivariaten Wirkungsgefüges handelt, in dem sich natürliche mit 
anthropogen bedingten Prozessen überlagern, werden die natürlichen Prozesse und deren 
anthropogene Überformung separat und insbesondere im Hinblick auf den Stoffhaushalt be-
schrieben. Der Stoffhaushalt wird grundsätzlich von der Interaktion physikalischer, biogeochemi-
scher und biozönotischer Prozesse bestimmt und ist somit die zentrale Größe zur Bewertung der 
ökologischen Funktionsfähigkeit eines anthropogen überformten Fließgewässers. 

Im urbanen Bereich Berlins bewirkt die Mischwasserentlastung neben den potentiellen ökotoxiko-
logischen Auswirkungen enthaltener Inhaltsstoffe auch eine Veränderung des physikalisch-
chemischen und mikrobiellen Stoffhaushalts, mit Auswirkungen auf die Biozönosen höherer 
trophischer Ebenen. Da die Europäische Wasserrahmenrichtlinie fordert, die aquatischen Biozö-
nosen als ökologische Qualitätskomponenten in den Focus der Bewertung des ökologischen 
Gewässerzustandes zu stellen (EG-WRRL, 2000), müssen für einen immissionsorientierten Ansatz 
auch die Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf die Biozönosen des Makrozoobenthos, der 
Fischfauna, der Makrophyten und des Phytoplanktons beschrieben werden. 

Mischwasserentlastungen stellen also eine zusätzliche Belastung des ökologischen Zustandes der 
Stadtspree und der Kanäle dar, der bereits durch die Vor- bzw. Hintergrundbelastung geschädigt 
ist. Die kumulativen und synergistischen Wirkungen der wesentlichen Degradationsformen (s.o.) 
auf die biotischen Qualitätskomponenten stellt somit die „Hintergrundbelastung“ im Hinblick auf 
die ökologischen Auswirkungen der Mischwasserentlastung dar. Zur Beschreibung der Hinter-
grundbelastung wurden die Makrozoobenthos- und Fischzönosen herangezogen, da zum einen 
davon ausgegangen wird, dass sie von den Effekten der Mischwasserentlastung stärker betroffen 
sind als die Phytoplanktonzönose. Zum anderen ist die Zusammensetzung der Phytoplanktonzö-
nose in den kanalisierten Abschnitten der Stadtspree vorrangig von dem aus den Flussseen ausge-
tragenen Phytoplankton abhängig, da sie weniger von den Bedingungen der kanalisierten 
Fließabschnitte abhängt, als von Charakteristika des stromauf gelegenen Fluss-Seen-Systems. 
Submerse Makrophytenbestände können 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 Gewässerprozesse erfolgt über eine Synthese von Ergebnissen frei-
landökologischer, experimenteller und modellierender Studien, die i.d.R. nur einen spezifischen 
Ausschnitt des gesamten Prozesses beschreiben und auf Relevanz für die Berliner Gewässersituati-
on geprüft werden. 
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In den ersten, die grundlegenden gewässerökologischen Prozesse umfassenden Kapiteln werden 
zuerst die wichtigsten Faktoren, Mechanismen und Prozesse beschrieben, die den Stoffhaushalt 
eines Fließgewässers bestimmen. Besonderes Augenmerk wurde dabei auf den Stoffhaushalt 
eutropher Bäche und Flüsse des Tieflandes und von Fluss-Seen-Systemen gelegt. 

Der abiotische Stoffhaushalt wird dabei in Zusammenhang mit der biotischen Ressourcennutzung 
diskutiert. Nach Einführung 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 Gewässersituation eingegangen (Kapitel 3). Hier erfolgt somit 
eine Zusammenstellung der für die Berliner Gewässersituation relevanten hydraulischen, physika-
lisch-chemischen und ökologischen Parameter zu Beurteilung der Gewässergüte. 

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

Von den durch die anthropogene Nutzung überformten gewässerökologischen 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 Wirkungsgefüges wird in Kapitel 5 und 6 herausgearbeitet, welche 
Einflüsse der Mischwasserentlastung unter Berücksichtigung der Hintergrundbelastung als beson-
ders gravierend eingestuft werden müssen und für die Gewässergütesimulation die wesentlichen 
Zielgrößen darstellen. 

Der Inhalt der vorliegenden Studie ist somit eine Synthese aus Standardwerken der Fließgewässer-
Limnologie und wissenschaftlicher Studien, die im Zeitraum 1954 bis Oktober 2006 veröffentlich 
wurden. Darüber hinaus wurde „Graue“ Literatur (Berichte, Tagungsbeiträge, etc.) mit einbezo-
gen, wenn sie zur Verfügung stand und zum jeweiligen Sachverhalt beitragen konnte. Viele ge-
wässerökologische Prozesse hängen entscheidend von dem Fließgewässertyp und ihrer 
Ausprägungen im individuellen Gewässer ab, so dass für das 2. und 3. Kapitel vorrangig Studien 
verwendet wurden, die an der unteren Spree durchgeführt wurden. 

Bei der Recherche zu den anthropogenen Belastungen der gewässerökologischen Prozesse, der 
Hintergrundbelastung der Stadtspree und den Kanälen 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 Regenentwässerung 
beschäftigen. 
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2 Grundlegende Prozesse des Stoffhaushaltes von Fließgewässern 

2.1 Kohlenstoffhaushalt 

Die wichtigste Quelle von natürlicher organischer Substanz in Fließgewässer-Ökosystemen ist die 
Photosynthese, während chemotrophen Lebensformen (die meisten nitrifizierenden Bakterien) 
eine untergeordnete Bedeutung zukommt. Die Kohlenstoffkomponenten, in gelöster und parti-
kulärer Form vorliegend, werden nach dem Produktionsort unterteilt: autochthone organische 
Substanz wurde im Gewässer selbst produziert, während allochthone organische Substanz im 
Einzugsgebiet produziert und zum Gewässer transportiert wurde. Der relative Anteil, den diese 
Quellen im Massenbudget einnehmen, hängt ab von der Flussmorphologie, hydrologischen Be-
dingungen, der aquatisch-terrestrischen Konnektivität und dem Trophiegrad in stromaufwärts 
gelegenen Teilen des Einzugsgebietes (WEBSTER & MEYER, 1997). Generell nimmt der Einfluss der 
allochthone Quellen im Längsverlauf eines Fließgewässers 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 gelöster anorganischer (DIC, Dissolved Inorganic Carbon), 
gelöster organischer (DOC, Dissolved Organic Carbon) oder in partikulärer organischer (POC, 
Particulate Organic Carbon) Form auf, wobei der gelöste Kohlenstoff den Gesamtkohlenstoffgehalt 
dominiert (Verhältnis DIC+DOC : POC ist ca. 10 : 1, WETZEL, 2001). Die Kohlenstoff-
verbindungen entstammen entweder der autochthonen Primärproduktion (Trophie), der Produk-
tion der heterotrophen Organismen (Saprobie) oder aus allochthonen Quellen. Die allochthonen 
Quellen umfassen den seitlichen Zustrom gelösten organischen Kohlenstoff enthaltenes Wasser, 
den Eintrag von partikulärer organischer Substanz der uferbegleitenden Vegetation und anthropo-
gene Einträge wie bspw. aus der Mischwasserkanalisation. 

Durch den DIC steht der aquatische Kohlenstoffhaushalt mit dem der Atmosphäre in Verbindung, 
wobei die Kohlenstoffdynamik im Gewässer im wesentlichen durch das pH-abhängige Karbonat-
Kohlensäuresystem 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 (CO2) mineralisiert, während bei 
anaerobem Abbau je etwa zur Hälfte CO2 und Methan entstehen. Das im Wasser gelöste CO2 
diffundiert teilweise in die Atmosphäre und wird - abhängig vom pH-Wert - teilweise zu Kohlen-
säure (H2CO3) hydratisiert, die wiederum z.T. zu Hydrogenkarbonat (HCO3

-) dissoziiert wird. Bei 
Anwesenheit von Calcium bildet sich je nach dem CO2-Gehalt des Wassers Calciumkarbonat 
(CaCO3) oder Calciumhydrogenkarbonat (Ca(HCO3)2). Ist weniger Kohlendioxid vorhanden als für 
das Karbonat-Kohlensäure-Gleichgewicht benötigt wird, fällt Calciumkarbonat aus, ist mehr Koh-
lendioxid vorhanden, wird Calciumkarbonat wieder gelöst. Die Dissoziation der Kohlensäure ist 
pH-abhängig und bei pH-Werten zwischen 7 und 10 dominiert das Hydrogenkarbonat, das als 
pH-Puffer eine wichtige ökologische Funktion einnimmt. 

Durch die Photosynthese der Primärproduzenten wird DIC in Form von Kohlendioxid dem Was-
ser entzogen und Kalzitfällung verursacht, die wiederum von anderen Formen des DIC (z.B. 
Huminstoffe) gehemmt werden kann. Calciumhydrogenkarbonat bleibt also solange in Lösung wie 
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eine bestimmte Menge an freiem Kohlendioxid vorhanden ist. Sinkt die CO2-Konzentration durch 
Erwärmung (gemäß des Henryschen Gesetzes zur Gaslöslichkeit im Wasser) fällt Calciumkarbonat 
aus. Dies hat in Seen eine verstärkte Sedimentation von Phytoplankton sowie von Phosphat, das 
zuvor an Calciumkarbonat gebunden war, zur Folge (KOSCHEL, 1990, 1997). 

Unabhängig vom pH-Wert des Gewässers ist das Wachstum von phototrophen Organismen 
jedoch i.d.R. nicht kohlenstofflimitiert. Eine hohe Sauerstoffübersättigung 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 atmosphäri-
schen Verluste relativ gering sind. Die mit der Photosynthese einhergehende Erhöhung 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 Primärproduktion des Phytoplanktons und benthischer Algen erhöht auch die auto-
chthone DOC-Konzentration, da sie 2 – 5 % des photoassimilierten Kohlenstoffs in gelöster 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 Maße, für die toxischen Stoffwech-
selprodukte der Cyanobakterien (Blaualgen), wie das Microcystin. 

Den Hauptbestandteil an DOC liefern in erster Linie schwer abbaubare Fulvosäuren (sog. Gelb-
stoffe), d.h. der wasserlösliche Anteil von Huminsäuren. 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 Fulvosäuren, Huminsäuren und Humine bestehen, sind wichtige 
Komplexbildner und Kationenaustauscher. 

Die Konzentration von gelösten organischen Stoffen ist i.d.R. um eine Größenordnung höher als 
die der partikulären organischen Substanz einschließlich der lebenden Organismen (STEINBERG & 
STABEL, 1978). Gelöste organische Verbindungen, insbesondere Aminosäuren, sind Nahrungs- und 
Energiequelle für heterotrophe Mikroorganismen (CHRÓST & FAUST, 1983, RAI, 1984, JØRGENSEN 

ET AL., 1983, FISCHER ET AL., 2002a) und Algen (JØRGENSEN ET AL., 1983, RODHE, 1955). Hu-
minstoffe sind darüber hinaus als Chelatbildner bedeutend, da sie z.B. die Ausfällung von Eisen 
(essentielles Spurenelement für Algen) verhindern, binden allerdings auch toxisch wirkende Metal-
lionen. 

Der POC ist der Kohlenstoff in der partikulären 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 
(< 1mm, FPOM, Fine Particulate Organic Matter) und der groben organischen Partikel (> 1mm, 
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 Primär- und Sekundärkonsumenten eine 
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entscheidende Rolle als Nahrungsquelle und Lebensraum für viele benthische und pelagische 
Fließgewässerorganismen zu. 

Der Abbau von POM ist durch 

1. die Abgabe löslicher organischer Stoffe (leaching), 
2. mikrobieller Besiedlung und 
3. Zerfall in Kompartimente 

gekennzeichnet. Leaching spielt beim Stofffluss lediglich eine untergeordnete Rolle (BÄRLOCHER, 
1990, GESSNER, 1991) und vollzieht sich durch Autolyse, bei der Stoffe aus dem molekularen 
Verband frei werden und ins Wasser diffundieren können. Die physikalische Zersetzung von frisch 
eingebrachtem POM wird durch ausreichende Versorgung mit gelöstem Sauerstoff verbessert, was 
zu einer schnelleren mikrobiellen Besiedlung führt (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 überwiegend heterotrophe Bakterien beteiligt (SAUNDERS, 1980). Durch die mikro-
bielle Besiedlung durch Hyphomyceten und heterotrophe Bakterien wird eine Konditionierung 
des partikulären organischen Materials erreicht, da der Proteingehalt durch die Immobilisierung 
von im Wasser gelösten Stickstoff zunimmt (DAVIS & WINTERBORN, 1977, TRISKA ET AL., 1975) und 
die Attraktivität bzw. Nahrungsqualität für Zerkleinerer der Makrozoobenthoszönose steigt (KUNZE 

& SCHUBERT, 1983, SUBERKROPP, 1998). 

Die Nahrungsqualität von POM kann abnehmen aufgrund von Überkonditionierung (ANDERSON & 
SEDELL, 1979), oder aber durch Sedimentation von Sestonpartikeln, die zu einer Abnahme der 
Sauerstoffkonzentration im Interstitial der organischen Substanz führen. Die Zerkleinerer zerlegen 
das grobpartikuläre zu feinpartikulärer organischen Substanz und machen es somit auch für ande-
re funktionelle Ernährungstypen des Makrozoobenthos wie Sedimentfresser und Filtrierer sowie 
heterotrophen Bakterien verfügbar (GRAFIUS & ANDERSON, 1979, SHORT & MASLIN, 1977), bezie-
hen die Energie jedoch hauptsächlich 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 Dominanzverhältnisse kontrollieren ist derzeit noch nicht 
hinreichend geklärt (HIEBER & GESSNER, 2002). 

2.2 Der mikrobielle Kohlenstoffmetabolismus in Fließgewässern 

Im Hinblick auf die Stoffströme stellen das von stromauf gelegenen Abschnitten herantransportier-
te allochthone POM und die Primärproduktion die wichtigsten Energiequellen dar (VANNOTE ET 

AL., 1980, NAIMAN ET AL., 1987). Der biogeochemische Stoffkreislauf vollzieht sich im Fließgewäs-
ser in Stoffspiralen, da der Stoffmetabolismus als Kreislauf über alle trophischen Ebenen ausge-
prägt ist und zusätzlich dem Transport der fließenden Welle unterliegt (vgl. Kapitel 2.7). 

Die einfache Vorstellung eines Kreislaufs (Recyclings) von Kohlenstoff und Nährstoffen über 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 Primärproduzenten zugänglich machen, sondern dass sie darüber 
hinaus auch selbst gelöste organische Kohlenstoffverbindungen in partikuläre 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 Rädertierchen (Rotatoria, Rotifera) und Muscheln (Bivalvia) aktiv filtriert sowie auch 
durch Biofilm (Periphyton) aufnehmende Weidegänger und detritivoren Organismen wie Oligo-
chaeten konsumiert (FENCHEL, 1980, MONTAGNA, 1995). 

Somit erhöht der Transfer der aus Detritus gewonnenen Energie in höhere trophische Ebenen die 
Produktivität des Makrozoobenthos- und der Fischzönose beachtlich. Die phototroph produzierte 
Biomasse erhöht wiederum die zur Verfügung stehende Menge an POM und beeinflusst die 
heterotrophe Produktion eines Gewässers. Die damit angesprochene wechselseitige Abhängigkeit 
von Trophie und Saprobie wird unten ausführlicher behandelt (Kapitel 2.4). Abbau, Mineralisie-
rung und die temporärer Retention in Biomasse eingetragener organischer Substanzen können 
eine effektive Selbstreinigung bewirken, also eine fließgewässerinterne Reduzierung der Stoff-
frachten. Da der Kohlenstofffluss im Wesentlichen von der bakteriellen Aktivität 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 Primärkonsumenten 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 vorbeiströmenden 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 erhöhen (ALLER 

& ALLER, 1992, BAK ET AL., 1995). Makromoleküle des POM werden von extrazellulären 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 Verzögerung des organischen Koh-
lenstoffexports (= temporäre Retention), verbessert damit folglich die Nährstoffverfügbarkeit im 
Fließgewässer als Ganzes (MARXSEN, 1988, MEYER, 1990, HALL, 1995). 

Daher ist der Großteil der mikrobiellen Biomasse im epilithischen Biofilm benthischer, hyporhei-
scher und wasserführender Sedimente lokalisiert (WUHRMANN, 1972, KASIMIR, 1990), während im 
Freiwasser nur eine geringe Produktion auftritt. Von Bedeutung ist insbesondere der Substratkon-
takt, wobei in durchströmten Sedimentkörpern der Kontakt zwischen festen Oberflächen und 
freiem Wasser besonders ausgeprägt ist. Daher kommt den Sedimenten und der Uferzone von 
Fließgewässern eine überdurchschnittliche Bedeutung für den Stoffmetabolismus zu (PUSCH ET AL., 
1998). 

Auch für die Müggelspree konnte dies bestätigt werden: Die volumenspezifische Bakterienpro-
duktion an der Sedimentoberfläche war 200 – 1000-fach höher (1,9 – 8,1 μg C cm-3) und in den 
ersten 2 cm der Sohlsedimente 17 – 35 höher (bei 1 m Wassertiefe) als die Produktion im Frei-
wasser (FISCHER & PUSCH, 2001). Die bakterielle Kohlenstoffproduktion im Freiwasser betrug 0,9 –
 3,9 ng C ml-1 h-1 und war damit vergleichbar mit denen der europäischen Tieflandflüsse Meuse 
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und Seine (SERVAIS, 1989, SERVAIS & GARNIER, 1993). In gut durchströmten Sedimenten, die durch 
eine hohe hydraulische Leitfähigkeit charakterisiert sind, setzte sich die hohe Produktion auch in 
tieferen Sedimentschichten bis in 20 cm fort, während in geschichtetem, festen Sand nur in den 
obersten 2 cm eine nennenswerte Bakterienproduktion festgestellt werden konnte (FISCHER, 
2000). 

Zustrom von Wasser fördert also die bakterielle Aktivität und den Kohlenstoffmetabolismus. Es ist 
anzunehmen, dass das Grazing von Protozoen die Bakterienbiomasse nicht limitiert, jedoch 
wesentlich zum Biomassenmetabolismus beiträgt (FISCHER & PUSCH, 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 partikulärer organischer 
Substanz sowie den Bakterienabundanzen (als Futterorganismen) abhängig (GÜCKER, 2001). Des 
Weiteren war die bakterielle Aktivität positiv mit der Gesamtmenge und der Qualität (insbesonde-
re ein niedriges C/N-Verhältnis) der partikulären organischen Substanz korreliert (FISCHER & 
PUSCH, 2001). 

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

Die in den Sedimenten der Müggelspree festgestellte Bakterienproduktion war hoch (10 – 20-mal 
höher) 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. räumlich und zeitlich sehr variabel und war im Fluss 
Ogeechee primär von dem Sedimentgehalt an organischen Kohlenstoff abhängig und übertraf 
sogar die Primärproduktion (FINDLAY ET AL., 1986). Kurzfristige extreme Schwankungen in der 
Gesamtbakteriendichte können relativ häufig auftreten, was auch für unbelastete Fließgewässer 
(MARXEN, 1980) gilt. Die wesentlich höhere Bakterienproduktion in der Müggelspree weist dem-
zufolge auf die Bedeutung der hohen autochthonen Primärproduktion hin, die das Angebot an 
allochthoner organischer Substanz stark vergrößert. 

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 Biozönose (BÖHME, 1994) und den geschätzten Kohlenstoffflüssen aus 
Studien anderer Autoren gegenüberzustellen. Diese Zusammenstellung gibt Einblicke in das 
Kohlenstoffbudget der 6,6 km langen untersuchten Fließstrecke der Müggelspree. Es wurde keine 
Netto-Akkumulation von organischer Substanz beobachtet (FISCHER & PUSCH, 2001), obwohl eine 
effektive Retention des organischen Kohlenstoffs für die Müggelspree dokumentiert ist (WANNER & 
PUSCH, 2001). 

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

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

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

2.3 Nährstoffhaushalt 

Unter den Nährstoffen sind vor allem Phosphor (P) und Stickstoff (N) wichtig. Phosphor liegt stets 
als anorganisch gelöster reaktiver Phosphor (SRP, Soluble Reactive Phosphorus, PO4

3-, HPO4
2-, 

H2PO4
-, im Weiteren zusammengefasst als SRP), organisch gelöstes und organisch gebundenes 

Phosphat (Organismen, POM) vor. Stickstoff kommt in seiner anorganischen Form als Nitrat (NO3-
N), Nitrit (NO2-N) und Ammonium (NH4-N), organisch als Zwischenstufen des mikrobiellen Prote-
inabbaus, als Exkretionsprodukt tierischer Konsumenten sowie in freien Verbindungen (z.B. Ami-
nosäuren, Enzyme etc.) vor. 

Da anorganische Phosphorverbindungen natürlicherweise nur sehr geringe Konzentrationen im 
Gewässer aufweisen, wirkt Phosphor als essentieller Nährstoff für Primärproduzenten häufiger als 
Stickstoff produktionslimitierend. Die geogenen Hintergundkonzentrationen der Nährstoffe wer-
den in Mitteleuropa vor allem durch atmosphärische Deposition sowie diffuse und punktuelle 
Einträge aus landwirtschaftlicher, urbaner und industrieller Nutzung der Einzugsgebiete erhöht. 

In den Zuflüssen nach Berlin überwiegen die diffusen Einträge, die zum größten Teil über den 
Grundwasserpfad in die Gewässer gelangen. Da Nitrat im Gegensatz zum Phosphor und Ammo-
nium schlecht sorptiv gebunden wird, ist oftmals eine erhöhte Nitratkonzentration bei relativ 
konstanten Konzentrationen an gelöstem 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 abhängt (MORTIMER, 
1941, 1942), da Phosphat Verbindungen mit Eisen, Aluminium und Mangan eingeht. 

So ist bspw. der Phosphor in den Sedimenten des Müggelsees überwiegend an Eisen- und Man-
ganoxiden und –hydroxiden gebunden (KOZERSKI ET AL., 1999). Anaerobe Verhältnisse führen zu 
einer verstärkten Phosphorfreisetzung, wobei bereits Unterschreitungen von 2 mg l-1 als kritisch 
angesehen werden und die Phosphorfreisetzung mit dem Sulfatangebot steigt, da das an Eisen 
(Fe3+) 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 können 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 Fließabschnitten vergleichbar (SELIG 

& SCHLUNGBAUM, 2002). 

Die wichtigsten Quellen für den Stickstoffhaushalt der Fließgewässer sind der allochthone Eintrag, 
meist als Nitrat, und das aus dem Proteinabbau stammende Ammonium. Der Metabolismus der 
Stickstoffverbindungen hängt 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 benötigt also eine viel längere Zeit als die der leicht 
metabolisierbaren Kohlenstoffverbindungen, so dass Kohlenstoff- und Stickstoffoxidation zeitlich 
wie räumlich getrennt voneinander auftreten können. 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 verlängern, ist die potentielle Nitrifikationskapazität 
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 
ständig im Gewässer beim Abbau freiwerdenden Ammoniums, wird aber bei einer Sauerstoffkon-
zentration unter 0,9 mg l-1 gehemmt (SCHOBERL & ENGEL, 1964, KARBE, 1972). 

Liegen anaerobe Bedingungen im Sediment vor, kommt es zur Nitratammonifikation von Nitrat 
zu Ammonium (z.B. bei Bacillus, Stämmen 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 hauptsächlich im anaeroben Bereich 
stattfindet, ist nicht auszuschließen, dass auch bei Anwesenheit von Sauerstoff in Mikrozonen 
schon Denitrifikationsprozesse der fakultativ anaeroben Bakterien ablaufen. Bei hohem sediment-
bürtigen Sauerstoffbedarf, kann Denitrifikation bereits bei Sauerstoffkonzentrationen im Freiwas-
ser von 6 – 8 mg l-1 auftreten (KOIKE & HATTORI, 1978). 

PAINTER (1970) schätzte 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 NO3-N l-1 ein Plateau. Die Hauptver-
luste an Stickstoff im Flusssediment sind oft auf die Denitrifikation bzw. Nitratatmung zurückzu-
führen. 

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. Während erstere im Süßwasser der Binnengewässer leben, ist Scalindua ein Meeresbewoh-
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ner. Die Forschungsergebnisse zur Anamoxidation widerlegen die bisherigen Vermutungen, dass 
die Denitrifikation für die Freisetzung von Stickstoff alleine verantwortlich ist. 

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

Nach einem vollständigen 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 Aktivität i.d.R. nur in geringen Konzentrationen vorliegt, kön-
nen bei stoßartig auftretenden allochthonen Einträgen zwei Nitrit-Maxima durch Nitrifikation und 
Nitratammonifikation auftreten. Die beteiligten Bakterien verwenden die dabei gewonnene Ener-
gie für die Assimilation von CO2 als Kohlenstoffquelle. Optimale Bedingungen für die Nitrifikation 
im Gewässer sind daher eine ausreichende Versorgung mit gelöstem Sauerstoff, gute Pufferung 
durch Calciumhydrogenkarbonat und ausreichende Ammoniumversorgung. 

Das Recycling des Stickstoffs findet wie oben für den Kohlenstoff beschrieben vornehmlich in der 
Polysaccharid-Matrix des Biofilms statt, wobei die Polysaccharid-Matrix als wichtigste Kohlenstoff-
reserve während niedriger Nährstoffbedingungen fungieren kann (FREEMAN & LOCK, 1995). Die 
durch die Nährstoffanreicherung geförderten Cyanobakterien sind darüber hinaus auch in der 
Lage, atmosphärischen molekularen Stickstoff in Ammonium und Aminosäuren umzuwandeln 
(PETERSON & GRIMM, 1992). Der Biofilm kann außerdem als Senke für anorganische Nährstoffe 
wirken, da es die Abgabe ins Wasser verzögern (WETZEL, 1996). 

Ist die Nitrifikationskapazität des Gewässers geringer als die Zufuhr und Konzentration an Ammo-
nium es erfordern, bleibt die Ammoniumkonzentration erhöht. Zusätzlich tragen organisch ange-
reicherte Sedimente als Ammoniumquelle zu erhöhten Ammoniumkonzentrationen bei (z.B. 
KOIKE & HATTORI, 1978). Die ökotoxikologische Wirkung erhöhter Ammoniumkonzentrationen 
ergibt sich hauptsächlich aus der Wirkung seiner toxischen nichtionisierten Form, dem Ammoniak 
(NH3). 

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

In mäßig ammoniumbelasteten Gewässern hängt die potentielle Ammoniumtoxizität insbesondere 
mit der Eutrophierung zusammen, da erst mit einer verstärkten Photosyntheseleistung höhere pH-
Werte auftreten, die folglich den Anteil von Ammoniak am Gesamtammonium erhöhen. In Folge 
starker Photosynthese nimmt insbesondere bei hohen Wassertemperaturen der Anteil des freien 
Ammoniaks zu. 
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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 Schlüsselprozesse stehen über die 
Kohlenstoff- und Nährstoffflüsse in Wechselwirkung. Ob sich bei Stoffeinträgen zuerst die Trophie 
oder Saprobie erhöht, hängt davon ab, ob die in das Gewässer eingetragenen Nährstoffe orga-
nisch gebunden oder in anorganischer Form vorliegen. 

Erhöhte Konzentrationen anorganischer Nährstoffe steigern die Trophie, wobei aufgrund der 
Komplementarität von Trophie und Saprobie im Verlauf der Eutrophierung später auch die 
Saprobie zunimmt (Sekundärverschmutzung) und sich wieder ein Gleichgewicht beider Größen 
einstellt, jedoch auf einem höheren Niveau der Stoffumsetzungen. Die Zufuhr von organischen 
Stoffen fördert zuerst die Saprobie, wobei bei der Mineralisierung der organischen Substanz 
anorganische Nährstoffe freigesetzt werden und somit wiederum die Primärproduktion gefördert 
wird. 

Die an der Trophie eines Fließgewässers generell beteiligten Organismen sind das Phytoplankton, 
die benthischen Algen des Biofilms und die Makrophyten, wobei deren relativer Anteil an der 
Gesamtprimärproduktion eines Gewässers sehr unterschiedlich sein kann. Wie bereits angespro-
chen, ist die Primärproduktion i.d.R. nicht kohlenstofflimitiert. Dennoch kann die Primärproduk-
tion in leicht sauren Flüssen, in denen vorrangig Kohlendioxid vorliegt, wesentlich höher sein, als 
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in karbonatreichen Flüssen, 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 Stärke der euphotischen Zone 
bzw. der Trübung abhängig (Friedrich & Viehweg, 1984). 

LÖHR (1985) fasst diesen Faktorenkomplex für das Phytoplankton der Flüsse in folgenden Punkten 
zusammen: 

1. Sichttiefe (Schweb- und Trübstofftransport, Extinktion), 
2. Turbulenz in der Vertikalen/Verweilzeit der Algen in der euphotischen Zone, 
3. Wasseraufenthaltszeit und Durchflusserhöhung durch Zuflüsse. 

Auch die Temperatur wirkt direkt auf die Primärproduktion. Generell wird mit sinkender Tempe-
ratur die Lichtsättigung der Photosynthese bereits bei geringeren Lichtintensitäten erreicht. Im 
Allgemeinen werden mit zunehmender Temperatur bei einzelligen Algen die Generationszeiten 
kürzer. Beispielsweise betrugen die Generationszeiten von Kieselalgen (Diatomeen), Blau- und 
Grünalgen (Chlorophyta) im Fluss Waikato (Neuseeland) bei 23°C 0,9 – 2 Tage, bei 16°C jedoch 
3,6 Tage (LAM, 1979). Da die Ionenaufnahme im fließenden Wasser erleichtert ist, können Algen 
eine größere Menge an Nährstoffen aufnehmen, wobei auch die Biomassenproduktion der Algen 
steigt (SPERLING & GRUNEWALD, 1969). Erhöhte 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-Verhältnis entscheidend für die Primärprodukti-
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. gelöste Aminosäuren aufnehmen können (CHOLNOCKY, 1960). Für die Produktionsleistung 
der Kieselalgen ist darüber hinaus die Siliziumkonzentration bedeutend. Primärproduzenten 
nehmen auch Sulfate auf, was zu einer erheblichen Sulfateliminierung in Fließgewässern führen 
kann (JORGA & WEISE, 1979b). 

Viele Metalle fördern als essentielle Nährstoffe (Calcium, Kalium, Magnesium, Eisen) die Photo-
synthese, können jedoch auch hemmend wirken (z.B. Cu, Zn). Verluste des Phytoplanktons 
gehen neben der natürlichen Mortalität und der Sedimentation insbesondere auf Grazingverluste 
durch das Zooplankton und das Makrozoobenthos zurück. Die durch die Filtrationstätigkeit der 
Makrozoobenthosorganismen verursachte benthisch-pelagische Kopplung wird im Kapitel 2.7 
diskutiert.  

Die Entwicklung des Zooplanktons ist in Flüssen generell zeitlimitiert. Daher sind nur Zooplank-
tonarten mit hohen potentiellen Wachstumsraten und kurzen Generationszeiten in der Lage sich 
zu entwickeln (WALZ, 1995). Da Rädertierchen generell kürzere Generationszeiten (ca. 3 Tage) 
aufweisen als Blattfusskrebse (Cladocera) und Ruderfußkrebse (Copepoda) (mindestens 8 – 14 
Tage) (PORTER ET AL., 1983), ist die Dominanz von Rädertierchen und Protozoen typisch für viele 
durchflossene Staubecken und große Flüsse (PACE ET AL., 1992, VAN DIJK & VAN ZANTEN, 1995). 
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Mit steigender Wasserverweilzeit können sich die Dominanzverhältnisse jedoch zu Gunsten des 
Crustaceenplanktons verschieben (WALZ ET AL., 2002). Im Müggelsee dezimiert das Grazing des 
Zooplanktons insbesondere die Biomasse der Kieselalgenmassenentwicklung im Frühjahr (KÖHLER 

& WALZ, 2002). Dabei ist zu beachten, dass das Crustaceenplankton, das das Phytoplankton 
effektiv filtriert, einem größeren Frassdruck durch Friedfische unterliegt, als die Rädertierchen 
(ARNDT ET AL., 1993). In der Stadtspree unterhalb des Zusammenflusses von Dahme und Spree bis 
zur Mündung in die Havel war jedoch die Zooplanktonzönose der oberhalb liegenden Durch-
flussseen auf wenige Arten reduziert. Größere Blattfusskrebse traten nur noch vereinzelt auf, da 
i.d.R. die Wasseraufenthaltszeit zu kurz war. Die Rädertierchen 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 zurückzuführen ist (WALZ ET AL., 2002). Da Rädertierchen im Vergleich zum Crusta-
ceenplankton weniger effektiv das Phytoplankton filtrieren und das Zooplankton generell einen 
geringen Frassdruck auf filamentöse Algen ausübt, sind die Frassverluste des Phytoplanktons der 
Stadtspree wahrscheinlich gering. Neben dem Zooplankton üben auch die pelagischen Larven der 
Dreikantmuschel Dreissena polymorpha einen Frassdruck auf das Phytoplankton aus (MACISAAC ET 

AL., 1992) und tragen während der Sommermonate zu Phytoplanktonverlusten bei. 

Die an der Saprobie eines Fließgewässers generell beteiligten Organismen sind die heterotrophen 
Mikroorganismen (Bakterien, Pilze), das Mikro-, Meio- und Makrozoobenthos sowie die Fischfau-
na. Wie bei der Primärproduktion bestimmen, neben der Nährstoffversorgung die Wachstumsra-
ten, Generationszeiten und die Mortalität entscheidend die Sekundärproduktion. Durch die 
Zufuhr von organischen Substanzen ins Gewässer werden die Nahrungsverhältnisse für die hete-
rotrophen Organismen verbessert und das Verhältnis von Trophie zu Saprobie zugunsten der 
Saprobie verschoben. Mit dieser Adaptation der Biozönose, die sich auf eine gesteigerte Abbau-
leistung einstellt, beginnt der Prozess der Selbstreinigung. 

Mit zunehmender Anreicherung von mineralisierten anorganischen Nährstoffen nimmt die Inten-
sität der Primärproduktion zu, so dass sich ein Gleichgewicht zwischen heterotrophen und au-
totrophen Prozessen einstellt. Diese Wechselwirkung von Saprobie und Trophie ergänzt die 
eigentliche Selbstreinigung, unter der man den mikrobiellen Abbau von organischer Substanz und 
der resultierenden Elimination organischen Kohlenstoffs sowie die Freisetzung von Pflanzennähr-
stoffen in organisch belasteten Fließgewässern versteht (HYNES, 1974). Das Ausmaß der Sapro-
biesteigerung hängt vom organischen Gehalt und der Abbaubarkeit der zugeführten Stoffe ab.  

Die Selbstreinigung wird von zeitlich aufeinander folgenden Populationssukzessionen verschie-
dener Organismen getragen, deren Biomasse jeweils von den Nährstoffen bzw. der Biomasse und 
dem Metabolismus der vorausgehenden bestimmt wird. Die eigentliche Abbauleistung führen 
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 stationären Gleichgewicht zur 
Nährstoffsituation. 

Das Verhältnis von Trophie und Saprobie schwankt natürlicherweise im Jahresverlauf, zum 
anderen aber in Abhängigkeit von Abwassereinleitungen stark (COLE, 1973). Ist das Gewässer mit 
der Menge an zugeführten organischen Nährstoffen überlastet, kann der aerobe bakterielle Abbau 
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des Detritus zu einem vollständigen Verbrauch des gelösten Sauerstoffs führen, 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 Flüssen sehr gering, kann jedoch in Stauhaltungen 
beachtliche Größenordnungen annehmen (z.B. in der Saar, ZAISS ET AL., 1979), wobei große 
Mengen bereits wieder im Sediment oxidiert werden (BERGER & HEYER, 1989). 

Da der anaerobe Abbau wesentlich langsamer abläuft als der aerobe, kann es im Weiteren zur 
Akkumulation von Faulschlamm kommen. Die Sauerstoffarmut im Sediment verursacht außerdem 
eine Reduktion von dreiwertigem (Fe3+) zu zweiwertigem Eisen (Fe2+). Vorher an Fe3+ gebunde-
nes Phosphat (PO4

3-) wird dadurch freigesetzt und trägt als Nährstoff zusätzlich zur Eutrophierung 
bei. 

In Flüssen 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 Primärproduktion 
dominiert, hängt entscheidend vom Lichtklima und damit von der Trübung und der Wassertiefe 
ab, da beide Faktoren das Ausmaß der euphotischen Zone bestimmen. 

In der Müggelspree war in den vergangenen Jahren der Chlorophyll-a Gehalt pro Volumeneinheit 
(genutzt als Biomassenäquivalent) der benthischen Algen beinahe 4-mal so groß, wie der des 
Phytoplanktons im Freiwasser und demnach die benthischen Algen entscheidender für die 
Trophie. Die saisonale Dynamik des benthischen Biofilms wurde in verschiedenen Substraten 
durch verschiedene Faktoren gesteuert. So war die zeitliche Variabilität 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 abhängig (WERNER & KÖHLER, 2005). 

Grazing des Biofilms durch höhere benthischen Organismen spielt bei den Abbauprozessen eine 
unbedeutende Rolle, da ausschließlich Protozoen die Bakteriendichte durch Fraß geringfügig 
dezimieren können. Es sei jedoch darauf hingewiesen, dass insbesondere auf Hartsubstraten die 
Grazing-Aktivität von Weidegängern des Makrozoobenthos den Aufwuchs des epilithischen Bio-
film kontrollieren kann. Eine Untersuchung an einem schnellfließenden kleinen Tieflandfließge-
wässer mit intakter Ufervegetation in Dänemark zeigte, dass der Biomassenaufbau vom Biofilm 
nicht durch das Angebot an Phosphor, jedoch durch hohe Individuendichten (900 – 6000 Indivi-
duen m-2) 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 Weidegänger ernährender Makrozoobenthosarten kann von 
der Verfügbarkeit bestimmter Algenarten des Biofilms abhängen, wie eine Studie von SHELDON & 
WALKER (1997) am Tieflandfluss Murray (Süd-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 förderte damit das Wachstum von Grünal-
gen. 
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2.5 Sauerstoffhaushalt 

Der Sauerstoffhaushalt eines Gewässers wird durch den atmosphärischen 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 für einen Fluss, neben der biogenen Belüftung ist die atmo-
sphärische Belüftung, die hauptsächlich von der Turbulenz abhängt. Daher wird der Sauerstoff-
haushalt, neben der Temperatur und den Metabolismusprozessen des POM und der Nitrifikation 
entscheidend durch die Höhe des Durchflusses und der Flussmorphologie gesteuert. 

Die Wiederbelüftungsrate wächst sowohl mit zunehmenden Sauerstoffdefizit und als auch mit 
steigender Temperatur durch die Erhöhung der Diffusionsgeschwindigkeit. Dem steht entgegen, 
dass mit steigender Temperatur die Sauerstofflöslichkeit abnimmt. 

Die Menge löslichen Sauerstoffs ist abhängig von der Wassertemperatur und dem Luftdruck. 
Sättigungskonzentrationen betragen unter Normaldruck (1 at) in Süßwasser bei 0°C 14,5 mg l-1, 
bei 20°C nur noch 8,9 mg l-1. Treten Abweichungen von diesem Lösungsgleichgewicht auf, erfolgt 
ein relativ langsamer Austausch mit der Atmosphäre über Diffusion. Die Intensität des Austausches 
steigt mit zunehmender Abweichung vom Lösungsgleichgewicht, zunehmender Wasserbewegung 
durch erhöhten Durchfluss und abnehmender Wassertiefe, da dadurch die Turbulenz des strö-
menden Wassers zunimmt. 

Die biogene Belüftung, die oft als Sauerstoffproduktionspotential gemessen wird (KNÖPP, 1960), 
hängt wesentlich von der Intensität der jahreszeitlich variierenden Globalstrahlung ab. In größeren 
Flüssen überwiegt tagsüber die biogene Sauerstoffproduktion und ist fast ausschließlich, im Ge-
gensatz zu kleineren Fließgewässern von der Photosynthese des Phytoplanktons und weniger von 
der benthischer Algen abhängig (KNÖPP, 1960). Ob benthische Algen einen nennenswerten Anteil 
an der biogenen Belüftung einnehmen, hängt hier im Wesentlichen von der Tiefe der euphoti-
schen Zone und der Wassertiefe ab. 

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

Demzufolge ist die Sauerstoffbilanz eines Gewässers umso schlechter, je geringer der Eintrag und 
die Produktion an Sauerstoff ist, und je intensiver die Stoffwechselaktivität der aeroben hete-
rotrophen Mikroorganismen abläuft, 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 für den Sauerstoffhaushalt. Dennoch sei darauf hingewiesen, dass ebenfalls die 
Respirationsraten von Organismen höherer trophischer Ebenen generell mit steigender Tempera-
tur zunehmen (ALLAN, 1995). Folglich treten in eutrophen Gewässern Sauerstoffminima i.d.R. in 
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Zeiten auf, in denen auch der Sauerstoffbedarf von Makrozoobenthos und Fischen stark erhöht 
ist. 

In der Müggelspree (bei Freienbrink, Brandenburg, 1993 – 94) betrug der Anteil benthischer 
Algen und Makrophyten an der Sauerstoffproduktion lediglich 25 %, der Großteil wurde demnach 
durch das Phytoplankton im Freiwasser produziert (KÖHLER, 2002). 

Der Abbau organischer Substanz unter Sauerstoffverbrauch (inkl. zurückgehaltener und sedimen-
tierter Phytoplanktonbiomasse) erfolgte in diesem Spreeabschnitt überwiegend 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 Müggelspree sind also insbesondere an vertieften Fließabschnitten, bei 
geringem Durchfluss und hohen Wassertemperaturen zu erwarten. 

Das ist im Wesentlichen auf einen verminderten atmosphärischen Sauerstoffeintrag, eine erhöhte 
Retention leicht abbaubarer organischer Substanz, die unter Sauerstoffverbrauch mineralisiert 
wird, und die erhöhte Stoffwechselaktivität der Organismen zurückzuführen. Darüber hinaus 
kann sich bei geringem Durchfluss eine sauerstoffarme Schicht von wenigen Zentimetern an der 
Sediment-Freiwasser-Grenzschicht ausbilden. 

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

Die Präsenz der Flussseen beeinflusst die Sauerstoffkonzentration der stromabwärts gelegenen 
Fließabschnitte, da in den zwischengeschalteten Seen die photosynthetische Produktion den 
Sauerstoffbedarf der Respiration überstieg. Der erhöhten autotrophen Sauerstoffproduktion steht 
entgegen, dass der Sauerstoffhaushalt der sich anschließenden Fließabschnitte durch den verstärk-
ten Eintrag von See-Phytoplankton und dessen Retention und Abbau belastet wird (KÖHLER, 
2002). 

Eine Einschätzung des Sauerstoffhaushaltes ist über die Tagesgangkurven des Sauerstoffgehaltes 
möglich. Der Sauerstofftagesgang ändert sich je nach Intensität der sauerstoffzehrenden Dissimila-
tionsprozesse und der biogenen Sauerstoffproduktion. Da in eutrophen Fließgewässern der Tages-
gang vorrangig von der Photosynthese bestimmt wird, steigt die Sauerstoffkonzentration also 
während der Lichtzeit des Tages bis zur Übersättigung an, während sie in der Dunkelzeit aufgrund 
dissimilativer Prozesse sinkt. In eutrophen Gewässern kann der Sauerstofftagesgang große Ampli-
tuden in der Sauerstoffkonzentration aufweisen, so dass am Ende der Dunkelzeit der gelöste 
Sauerstoff vollständig aufgebraucht sein kann, wenn z.B. der Abbau von organischer Substanz und 
die bakterielle Nitrifikation stark intensiviert sind. 

2.6 Wärmehaushalt 

Die Wassertemperatur ist einer der wichtigsten Faktoren, da sie einerseits auf den Sauerstoffhaus-
halt einwirkt, andererseits auch für den Ablauf der meisten anderen physikalisch-chemischen und 
biologischen Prozesse im Gewässer erhebliche Bedeutung besitzt. 
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Der Wärmeaustausch hängt hauptsächlich von der Temperaturdifferenz zwischen Atmosphäre 
und Wasser ab, wobei seine Intensität mit Bewegung der Luft-Wasser-Grenzschicht zunimmt und 
von der Luftfeuchte abhängt. 

Die durch den Wärmeaustausch hervorgerufene Änderung der Wassertemperatur ist vom Volu-
men des Wasserkörpers abhängig und umso größer, je geringer die Wassertiefen und je niedriger 
die Ausgangstemperatur ist (ECKEL & REUTER, 1950). Der Wärmehaushalt hängt im Wesentlichen 
von der Wärmeleitung durch Wärmestrahlung, Verdunstung und durch Konvektion ab, da diese 
Prozesse für den Transport von thermischer Energie verantwortlich sind. Weitere eventuell beein-
flussende Komponenten, wie z.B. die Wärmeeinleitung aus der Schifffahrt oder chemische bzw. 
biologische Prozesse sind quantitativ meist nur von untergeordneter Bedeutung. 

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

Als atmosphärische Gegenstrahlung bezeichnet man die Strahlung, die aus der Reflexion an Was-
serdampf oder Kohlesäureteilchen in großen Höhen resultiert. Sie ist daher im Wesentlichen 
abhängig vom Wasserdampfgehalt der Luft, Stand der Sonne und Verteilung der Temperatur. Bei 
bewölktem Himmel erhöht sich die atmosphärische Gegenstrahlung durch die Reflexion an den 
Wassertropfen und Eiskristallen der Wolkenunterseiten. Diese Erhöhung ist abhängig vom Wol-
kenbedeckungsgrad, vom Wolkentyp und von der Höhe der Wolkenunterkante über der Erdober-
fläche. 

Obwohl ein Gewässer den größten Teil der anfallenden Strahlung absorbiert, wird eine gewisse 
Menge an Strahlung wieder aus dem Wasserkörper abgegeben. Diese Ausstrahlung der Wasser-
oberfläche ist proportional zur vierten Potenz der Temperatur des Wasserkörpers und geht mit 
negativem Vorzeichen in die Gesamtstrahlungsbilanz ein. Die Wärmestrahlung des Wassers wird 
durch das Stefan-Boltzmann-Gesetz für einen grauen Körper erfasst und hängt von der absoluten 
Temperatur der Wasseroberfläche und dem effektiven langwelligen Emissionsgrad ab. 

Im Gegensatz zur Strahlungskomponente in der Wärmehaushaltsbilanz, die zu einer Erhöhung der 
Gewässertemperatur führt, trägt die Verdunstung i.d.R. nicht unwesentlich zur Abkühlung des 
Wasserkörpers bei. Verdunstung entsteht beim Druckausgleich des Dampfdrucks zwischen Was-
seroberfläche und der darüber liegenden Luftschicht. Ist der Dampfdruck an der Wasseroberflä-
che größer als der der Luft, verdunstet Wasser aus dem Gewässer. Da für diesen Vorgang 
abhängig von der Wassertemperatur mehr oder weniger Verdampfungswärme benötigt wird, kühlt 
sich der Wasserkörper ab. Im umgekehrten Fall kondensiert Wasser aus der Luft ins Gewässer, 
was eine Wärmezufuhr bedeutet, aber nicht der Regelfall ist. In Abhängigkeit von den Dampf-
druckverhältnissen kann der Verdunstungsterm in der Wärmehaushaltsbilanz also positive und 
negative Werte annehmen. Für die Quantifizierung des Terms sind die Sättigungsdampfdrücke an 
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der Phasengrenze Wasser-Luft sowie nicht unwesentlich die Windgeschwindigkeit von Bedeu-
tung. Ist der Dampfdruck an der Wasseroberfläche geringer als in der darüber liegenden Luft-
schicht, kondensiert Wasser anstatt zu verdunsten. In diesem eher selten auftretenden Fall ergibt 
sich ein entsprechender Wärmegewinn. In Abhängigkeit der Dampfdruckverhältnisse kann der 
Verdunstungsterm daher negative oder positive Werte annehmen.  

Konvektion ist der direkte Wärmeaustausch zwischen Luft und Wasseroberfläche, bei dem der 
Austausch durch wärmeinduzierte Wasser- oder Luftbewegungen erhöht wird. Sie findet nur bei 
unterschiedlichen Temperaturen von Luft- und Wasseroberfläche statt und ist, wie auch die Ver-
dunstung, abhängig von der Windgeschwindigkeit. Der Einfluss der Konvektion auf die Wärme-
haushaltsbilanz eines Gewässers ist meist sehr viel geringer als der der Verdunstung.  

Neben den o.g. mehr oder weniger natürlichen Komponenten der Wärmehaushaltsbilanz bildet 
die anthropogen verursachte direkte Einleitung von Wärme in Form von Kühlwasser den wichtigs-
ten Term in dieser Bilanz zur Beurteilung von Kühlwassereinleitungen in ein Gewässer. Zu diesem 
Term gehören neben dem Wärmeeintrag durch Kühlwassereinleitung auch die Erwärmung durch 
den Zufluss meist wärmerer Nebengewässer bzw. die Abkühlung durch Grundwasserzustrom. 

Die Turbulenz des fließenden Wassers bewirkt, dass im Flussquerschnitt im Allgemeinen überall 
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-Beständen 
um 2 – 3°C niedriger als in dem umgebenden Wasser (MORRISSY, 1971). Demnach können sich 
auch die Temperaturschwankungen während des Tages in verschiedenen Habitaten unterschei-
den und nehmen mit zunehmender Wassertiefe ab (vgl. WARD, 1985). 

2.7 Retention, Sedimentation und Resuspension 

Fließgewässerökosysteme sind durch einen konstanten Durchstrom von Wasser und den darin 
transportierten Substanzen charakterisiert. Daher stellt die Retention von Kohlenstoff und Nähr-
stoffen eine Schlüsselfunktion im Stoffhaushalt der Fließgewässer dar. Die Regeneration bzw. das 
Recycling der organischen Substanz sowie der Nährstoffe in Fließgewässern ist konzeptionell als 
Stoffspirale beschrieben (NEWBOLD ET AL., 1981, ELWOOD ET AL., 1983). Die Stoffspirale entsteht 
durch die Kreislaufnutzung der Stoffe über alle trophischen Ebenen in Kombination mit dem 
stromabwärts fließenden 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 Rückhalt am Sediment und dessen hyporheischen In-

terstitial. 

Die intrinsische Fähigkeit des Fließgewässers, anorganische Nährstoffe zurückzuhalten, wird als 
Nährstoffretention bezeichnet. Der Stoffkreislauf wird im Wesentlichen von den biologischen 
Prozessen, Assimilation, Retention und Stoffabgabe beim Fluss durch das Nahrungsnetz bestimmt. 
Unter natürlichen Bedingungen wird die Nährstoffretention hauptsächlich von der Gerinne-
morphologie, den hydraulischen Interaktionen zwischen Oberflächen- und Interstitialwasser, der 



- 19 - 

 

geologischen Herkunft und Korngrößenverteilung der Sedimente (MUNN & MEYER, 1990, VALETT 

ET AL., 1996, GÜCKER & BOECHAT, 2004) sowie der biologischen Produktivität und den umgeben-
den Nährstoffkonzentrationen (MARTI & SABATER, 1996, DODDS ET AL., 2002, HALL & TANK, 2003) 
gesteuert. 

Neuere Studien an anthropogen unbeeinflussten Fließgewässer Nordamerikas (PETERSON ET AL., 
2001) und an europäischen Flusssystemen (BEHRENDT & OPITZ, 1999) zeigten, dass die Nährstoff-
retention zu reduzierten Nährstofffrachten führt und damit die Nährstoffbelastung stromabwärts 
gelegener Gewässer und Gewässerabschnitte erheblich vermindern kann. 

Durch Flussseen gekennzeichneten Tieflandflüsse stellen insofern eine besondere Situation im 
Hinblick auf den Nährstoffhaushalt dar, da die durchflossenen Seen zum einen als Nährstoffsen-
ken für Stickstoff und Phosphor, aber auch als Phosphorquellen wirken und zum anderen ent-
scheidend die Menge an longitudinal transportierter grobpartikulärer 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 Müggelsee dazu führte, dass jährlich 24 % der Stickstoff-
fracht der Spree zurückgehalten bzw. in die Atmosphäre freigesetzt wurde (KOZERSKI ET AL., 1999). 
Im Müggelsee wurde in den 1980er Jahren Phosphorfreisetzung als Folge mikrobieller Sulfatre-
duktion beobachtet (BEHRENDT ET AL., 1993). In den 1990er Jahren gewann der Müggelsee die 
Fähigkeit, Phosphor im Sediment zu speichern zurück, nachdem die Phosphorfracht in der zuflie-
ßenden Spree zurückgegangen war. Eine Bilanzierung des Phosphor-Budgets ergab jedoch, dass 
zwischen 1979 bis 1997 weniger als 1 % des zugeführten Phosphors im Müggelsee zurückgehal-
ten wurde (KOZERSKI, ET AL., 1999). 

Zeitlich begrenzt können sich dennoch in windarmen Sommerperioden an der Sediment-
Freiwasser-Grenzschicht rasch anoxische Verhältnisse einstellen, unter denen der eisengebundene 
Phosphor schlagartig freigesetzt wird. Nach der nächsten Durchmischung des Wasserkörpers steht 
dieser Phosphor dem Phytoplankton für ein verstärktes Wachstum zur Verfügung, was wiederum 
zu Belastung des Sauerstoffhaushaltes der sich anschließenden aufgestauten Fließabschnitte führt 
(KÖHLER, 2002). Ein höheres Sulfatangebot könnte 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 temperaturabhängig und waren bei 20°C am höchsten. Eine nennenswerte Phosphorfreiset-
zung ist jedoch erst mit einer Verdopplung der derzeitigen in-situ Sulfatkonzentrationen zu erwar-
ten (ZAK ET AL., 2006). 

Auch in nährstoffbelasteten Flüssen, beeinflusst durch Kläranlagenzuflüsse, kann das Sediment im 
Frühjahr und Sommer, vermittelt über Kalzitfällung, löslichen reaktiven Phosphor im Sediment 
binden (HOUSE & DENISON, 1997). Die Netto-Aufnahme von löslichem reaktivem Phosphor war 
jedoch mehr von der Aufnahme durch Phytoplankton und Makrophyten abhängig, als durch die 
Speicherung im Flusssediment. Daher wurde auch keine Phosphorakkumulation in durch Kläran-
lagenzuflüsse belasteten Sedimenten festgestellt (ZAK ET AL., 2006). 

Die Stoffspirale des Kohlenstoffs hängt vom direkten Austausch von anorganischem Kohlenstoff 
über die Atmosphäre ab (vgl. Kapitel 2.1) (z.B. NEWBOLD ET AL., 1982). Eine kurze Kohlenstoffauf-
nahmelänge 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 während seinem Aufenthalt im Fließgewässer 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 Strömungsgeschwindigkeit und Retention 
(MINSHALL ET AL., 1983). 

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

Andererseits nimmt die Retention mit abnehmendem Durchfluss zu, da Partikel retendieren, 
wenn die Strömungsgeschwindigkeit unter den benötigten Wert fällt, 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) 
schwächt außerdem die jahreszeitliche Variabilität im Angebot an Algenbiomasse sowie an al-
lochthonem pflanzlichem Detritus für die heterotrophen Biozönosen ab. 

In Flüssen 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 partikulären Stofftransport ist wichtig, dass viele 
Mechanismen des Retentionsprozesses von der Präsenz dieser Mesohabitate abhängen (CARLING, 
1992, WANNER & PUSCH, 2001), sie sich daher in ihrer Retentionseffizienz und der Menge und 
Zusammensetzung des retendierten Detritus unterscheiden. 

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

Filtrierende benthische Organismen der Makrozoobenthoszönose (z.B. Bivalvia, Amphipoda, 
Porifera, Trichoptera) reduzieren die Konzentration der Sestonpartikel inklusive des Phytoplank-
tons und der Rädertierchen 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 großes Ausmaß 
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) können benthische Filtrierer 
also die Seston- und Phytoplanktondynamik sowie Stoffströme 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 begünstigt 
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 Gefälle und das Abflussregime eines Fließgewässers bestimmt das Verhältnis zwischen Erosion 
(Seiten- und Tiefenerosion), Transport und Sedimentation. Die mitgeführte Feststofffracht wird 
dabei in suspendierte Schwebstoffe (< 1 mm, LECHER, 1993) und dem auf der Sohle transpor-
tierten Geschiebe unterschieden. Diese Prozesse prägen nicht nur die Morphologie, sondern 
auch entscheidend den Stoffhaushalt und die biologische Besiedlung und werden hauptsächlich 
vom Abflussregime gesteuert. 

Tieflandflüsse weisen gegenüber den Ober- und Mittelläufen 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 Strömungsgeschwindigkeiten 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. Darüber hinaus fungiert das hyporheische Interstitial der Sohlsedimente als Filter für feine 
partikuläre Substanzen, die dort zurückgehalten werden (BRUNKE, 1999) und sehr schnell in 
mikrobiellen Abbauprozessen umgesetzt werden (PUSCH ET AL., 1998). Dabei nimmt der Einstrom 
von Oberflächenwasser und mitgeführte Partikel mit abnehmender Korngröße des Sediments ab, 
da feinere Sedimente eine geringere hydraulische Leitfähigkeit aufweisen (WILCZEK ET AL., 2004). 

Die Resuspension von organischen und mineralischen Sedimentpartikeln ist ein natürlicher 
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 strömungsinduzierten Sohlschubspannung die Kraft der Partikeladhäsion am Sediment über-
steigt. Bezüglich der Sedimentmatrix entscheiden der Anteil der Trockensubstanz, die Lagerungs-
dichte sowie der organische Gehalt die Erosionsstabilität des Sediments. Kritische Werte der 
Sohlschubspannung sind eine Funktion der Partikeleigenschaften wie Wassergehalt, spezifische 
Dichte und Korngröße. Bei hohen Durchflüssen ist die Transportkapazität der fließenden Welle 
erhöht und schwerere Partikel können transportiert werden. Suspendierte Partikel sedimentieren, 
wenn mit abnehmendem Durchfluss oder abnehmender Turbulenz die Transportkapazität der 
fließenden Welle abnimmt. Mit abnehmendem Durchfluss sedimentieren dementsprechend erst 
die Partikel höherer spezifischer Dichte. 

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

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

AL., 2001). 

In Fließgewässern hängt es neben den vorherrschenden Partikelkorngrößen, der Sedimentzusam-
mensetzung und der Sohlrauhigkeit also insbesondere vom Durchfluss ab, ob Sedimentation oder 
Resuspension überwiegen. Steigt der Durchfluss nach einer Periode niedriger Durchflüsse, 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 Wassertrübung. Dabei alternieren Sedimentation und 
Resuspension in freifließenden sanddominierten Tieflandfließgewässern in relativ kurzen Zeitin-
terwallen (HUNKEN, 2006). 

Die Partikeltransportkapazität ist eine Funktion der Dichte, Form und Sinkgeschwindigkeit der 
suspendierten Partikel und nimmt mit zunehmendem Durchfluss zu und bestimmt darüber 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 verstärkte Freisetzung von partikulären und gelösten Nährstoffen des Porenwassers 
auf. Für die eisenhaltigen Sedimente der Müggelspree wurde mittels in-situ Experimenten gezeigt, 
dass der resuspensionsvermittelt freigesetzte lösliche reaktive Phosphor durch gleichzeitig freige-
setzte oxidierte Fe3+-Verbindungen zu einem Teil wieder ausgefällt wird, da das Verhältnis zwi-
schen Eisen und Phosphor relativ hoch ist (KLEEBERG, persönl. Mitt., 2006). 

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

In Fließgewässern können der hydraulische Austausch zwischen hyporheischen Interstitial und 
Freiwasser und die Retention des Biofilms bedeutender für die Deposition von Partikeln sein, als 
Charakteristika des Freiwassers und der Partikel (THOMAS ET AL., 2001). 
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3 Stoffhaushalt von ausgebauten, rückgestauten Flüssen im urbanen Raum 

3.1 Auswirkungen der Stauregulierung und Kanalisierung 

Eine Stauregulierung ändert den hydrologischen Charakter eines freifließenden Flusses von Grund 
auf. Mit der Stauregulierung ist die ursprüngliche Dynamik durchflussabhängiger, hydrologischer 
Größen wie z.B. die Wasserstände mehr oder weniger stark von der Durchflussdynamik entkop-
pelt (BUSCH, 2006). 

Diese anthropogene Abschwächung der flusseigenen Wasserstandsdynamik hat in der Stadtspree 
konstant ausreichende Wassertiefen für die Schiffbarkeit zum Ziel. Die Stauwirkung der Berliner 
Schleusen kombiniert sich mit der natürlichen Retention der Flussseen und führt zeitweise wäh-
rend niedriger Durchflüsse im Sommer zu vorherrschend lenitischen Bedingungen (KADEN ET AL., 
2002). Diese verlängerte Wasseraufenthaltszeit hat weitreichende Folgen für den Sauerstoff- und 
Nährstoffhaushalt (KALWEIT ET AL., 1981), die Retentionsleistungen von Kohlenstoff organischer 
Substanz und von Nährstoffen, die Primärproduktion und Saprobie, die Substratausstattung und 
Korngrößenzusammensetzung des Sediments sowie die qualitative und quantitative Zusammen-
setzung der pelagischen und benthischen Biozönosen. 

Veränderungen in der Zusammensetzung und Quantität organischer Substanz in Flüssen kann die 
trophische Struktur, die Gesamtbiomasse und Diversität des aquatischen Nahrungsnetzes beein-
flussen (ODUM, 1956, ROBERTSON ET AL., 1999). Die reduzierte Substratheterogenität des Flussbet-
tes und der nahezu vollständige Verlust der Uferbereiche verringern gravierend die 
Selbstreinigungskapazität (CARDINALE ET AL., 2002, PUSCH ET AL., 1998, WANNER ET AL., 2002) 
sowie die Diversität der Makrozoobenthos- (SAMWAYS & STEWARD, 1997, LESZINSKI ET AL., einge-
reicht) und der Fischzönose (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 
Kanäle sich mit denen der Stauregulierung überlagern, erscheint die Simulation einzelner Teilpro-
zesse sinnvoll, um deren Effekte auf den Stoffhaushalt von einander zu separieren. 

KIRCHESCH ET AL. (2006) führten derartige Analysen mit dem Gewässergütemodell QSim der Bun-
desanstalt für Gewässerkunde (BfG, 1997, SCHÖL ET AL., 1999) für einige Flüsse Deutschlands 
(inkl. der Stadtspree) durch und schlussfolgerten, dass die stärksten Auswirkungen der Stauregulie-
rung auf den Stoffhaushalt bei durchflussarmen Flüssen, deren Morphologie durch Ausbau und 
Ufersicherung stark degradiert ist, festzustellen sind. Die Kombination von Stauregulierung und 
Ausbau (Sohleintiefung, erhöhte Wasserspiegelbreite) verändert Prozesse des Wärmehaushalts, 
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 Flüssen die 
Tagesamplitude der Temperatur; ob jedoch die mittlere Wassertemperatur durch die Stauregulie-
rung steigt, hängt insbesondere von der Differenz zwischen Wasser- und Ausgleichstemperatur ab 
(KIRCHESCH ET AL., 2006). Der atmosphärische Sauerstoffeintrag wurde durch Aufstau und die 
Zunahme der Wassertiefe und der Querschnittsflächen verringert, kann jedoch mit vergrößerten 
Wasserspiegelbreiten wieder zunehmen. 
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Die Primärproduktion des Phytoplanktons wird zum einen durch die höheren Wasserverweilzei-
ten gefördert, zum anderen durch die erhöhten Wassertiefen eingeschränkt, da sich das Verhältnis 
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 erhöhte Wassertiefen und der herab-
gesetzten Fließgeschwindigkeit erhöhte 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 führten die anthropogenen Veränderungen zum verringerten Metabolismus von Am-
monium und dem der leicht abbaubaren organischen Substanz durch heterotrophe Bakterien. 
Die reduzierte Nitrifikationskapazität war auf die schlechtere Substratversorgung des benthischen 
Biofilms durch verringerte Fließgeschwindigkeiten zurückzuführen (KIRCHESCH ET AL., 2006). Dies 
bestätigen auch Freilanduntersuchungen in der Müggelspree (KÖHLER, 2002). Verringerte Fließge-
schwindigkeit und höhere Wassertiefen führten zu einem verstärkten Kohlenstoffmetabolismus im 
Freiwasser. Auch Laboruntersuchungen belegen, dass durch erhöhte Wasseraufenthaltszeiten im 
Freiwasser suspendierte Nitrifikanten hohe Metabolismusaktivitäten erreichen (WOLF ET AL., 
1991). 

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

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

SAND-JENSEN & PEDERSEN (2005) untersuchten die Einflussfaktoren auf die Temperaturabhängigkeit 
vom Metabolismus organischen Kohlenstoffs und der Sauerstoffverbrauchsraten in kleineren 
Tieflandflüssen (aufgestaut, freifließend) in North Zealand (Dänemark) und fanden eine 7-fach 
höhere Sauerstoffverbrauchrate im aufgestauten Gewässer. In allen untersuchten Gewässerab-
schnitten war die Sauerstoffverbrauchsrate signifikant mit der Konzentration an POC und Chloro-
phyll-a korreliert, was auf eine hohe Abbaubarkeit dieser organischen Kohlenstoffquellen 
zurückzuführen war (SØNDERGAARD, 1997). Ein Aufstau bewirkte im Vergleich zu freifließenden 
Gewässern zum einen Akkumulation durch erhöhte Sedimentationsraten und folglich höhere 
Konzentrationen leicht abbaubarer organischer Substanz, zum anderen war der mikrobielle Ab-
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bau aufgrund erhöhter Temperaturen beschleunigt. Es ist demzufolge anzunehmen, dass in klei-
neren und morphologisch weniger degradierten Fließgewässern die Stauregulierung nicht zwangs-
läufig zu einer verringerten Selbstreinigungskapazität führen muss. 

Für die Müggelspree wurde gezeigt, dass die Aktivität 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-
tät, verminderter hydraulischer Leitfähigkeit und einer verfestigte Struktur auszeichnen (BRUNKE, 
1999). Im Vergleich zu den Sedimenten der Müggelspree dicht gelagerte Sedimente sind auch in 
der Stadtspree oberhalb der Mühlendammschleuse anzutreffen (LESZINSKI, pers. Beobacht. 2003), 
so dass davon ausgehende zusätzliche Belastungen für die Stoffmetabolismusprozesse anzuneh-
men sind. Diese Vermutung wird gestützt durch Ergebnisse von am Fluss Rhone (Frankreich) 
durchgeführten Untersuchungen zu den Effekten der Sohleintiefung auf die Nährstoffretention 
und den Stoffmetabolismus. 

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

1. eine schwache Biofilmentwicklung und reduzierte Bakterienaktivität, 
2. starke zeitliche Schwankungen in der Bakterienaktivität und 
3. eine Abnahme der Sedimenteffizienz Sauerstoff aufzunehmen, DOC zu immobilisieren 

und Nitrat zu produzieren, 

verursacht (CLARET ET AL., 1998). 

Untersuchungen an einem freifließenden 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 über längere Zeitperioden, gesteuert wird. Darüber hinaus lassen sich die 
relativ hohen Mengen an partikulärer Substanz innerhalb von Schilf- und Muschelbeständen 
neben den abiotischen Faktoren insbesondere auf biotische Prozesse wie z.B. Biodeposition 
zurückführen (CARPENTER & LODGE, 1986, PETTICREW & KALFF, 1992, SAND-JENSEN, 1998). 

Die Retentionseffizienz der Spree war über alle untersuchten POM-Kompartimente (FPOM, 
CPOM, Proteine, Chlorophyll-a) vergleichsweise groß und unterschied sich zwischen der unter-
suchten freifließenden und der aufgestauten Flussstrecke. In ersterer betrug die berechnete Um-
satzlänge für organischen partikulären Kohlenstoff 59,7 km und die Umsatzzeit 731 Tage. Die 
aufgestaute Strecke zeichnete sich durch eine größerer Mengen an POC aus, dementsprechend 
war die Umsatzlänge auf 39,0 km reduziert, die Umsatzzeit jedoch auf 1446 Tage verlängert. 
Wenn auch der Kohlenstoffmetabolismus durch eine überdurchschnittliche Respiration der Bio-
zönosen sehr hoch war, führte der Aufstau zu einer Halbierung der jährlichen Recyclingraten des 
partikulären organischen Kohlenstoffs (freifließend: 50 %, aufgestaut: 25 %) (WANNER ET AL., 
2002). 

Mit der Kanalisierung und der weitgehenden Degradation des Ufers wird auch der Eintrag von 
allochthoner partikulärer organischer Substanz und im Besonderen von Totholz der uferbegelei-
tenden Gehölze stark vermindert (FINKENBINE ET AL., 2000; ROY ET AL., 2003). Dies führt neben der 
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Reduzierung verfügbarer Habitate zu einer verminderten Substratheterogenität (z.B. MILNER & 
GLOYNE-PHILLIPS, 2005) und reduziert somit zusätzlich die Retentionskapazität für partikuläre 
Kohlenstoffquellen (WANNER & PUSCH, 2001). 

Zusammengefasst haben Eintiefung des Flussbettes, Verbau des Ufers und Stauregulierung 
daher gravierende Auswirkungen auf die Funktionsfähigkeit des Gewässers, im Besonderen 
auf die Selbstreinigungskapazität vermittelt durch Mikroorganismen (VERVIER ET AL., 1993, 
PUSCH ET AL., 1998, CLARET ET AL., 1998). Dabei bewirken Stauregulierung und Kanalisierung 
einen veränderten Sediment-, Sauerstoff- und Nährstoffhaushalt, einhergehend mit der Re-
duktion der Retentionsleistung für Kohlenstoff und der Nitrifikationskapazität. Die veränder-
ten physikalisch-chemischen Bedingungen und die Reduktion der Habitatheterogenität 
wirken sich wiederum direkt aufdie Zusammensetzung der Biozönosen aus. 

Außerdem wurde gezeigt, dass Totholz wesentlich zu einer höheren Habitatkomplexität beträgt 
und die Etablierung einer diversen und hochproduktiven Makrozoobenthoszönose fördert (BENKE 

ET AL., 1984, SMOCK ET AL., 1985). Die hohe Produktivität des totholzassozierten Makrozoo-
benthos kann u.U. auf das wesentlich produktivere epixylische Biofilm, gemessen an der bakteri-
ellen extrazellulärer Enzymaktivität zurückgeführt werden. Die enzymatische Aktivität des Biofilms 
auf Totholz kann bis zu 50-mal so groß sein wie auf mineralischen Hartsubstraten und weist auf 
die Bedeutung als zusätzliche Kohlenstoffquelle hin (SINSABAUGH ET AL., 1991). Das Totholz hat 
insbesondere in größeren Flüssen weltweit einen wesentlichen Stellenwert als organisches Substrat 
für 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 
natürlicherweise vorkommende Hartsubstrat darstellt (Brunke et al., 2002). Reduzierte Abundanz 
von Totholz kann somit negative Folgen für den mikrobiellen Stoffmetabolismus sowie auf die 
Populationsgrößen 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 für die Müggelspree dargelegt (siehe Kapitel 2.5, WERNER & KÖHLER, 2005), war in 1996 die 
Produktion benthischer Algen 4-mal so groß wie die des Phytoplanktons, was darauf hindeutet, 
dass Algen eine bedeutende Stellung in den Biofilmen der Müggelspree einnahmen. 

Da das Lichtklima in der Stadtspree und den Kanälen jedoch wesentlich ungünstiger für die Bio-
masseproduktion von benthischen autotrophen Organismen ist, ist ein zu Gunsten der hete-
rotrophen Organismen verschobenes Verhältnis im Biofilm anzunehmen. 

Die Zusammensetzung vom Biofilm unter verändertem Lichtregime ist wenig untersucht (BURNS & 
RYDER, 2001), die Fähigkeit unter suboptimalen Lichtdargebot zu bestehen, erscheint jedoch 
artenspezifisch zu sein (PETERSON, 1996). Eine flache euphotische Zone, korrespondierend zu 
niedrigen Sichttiefen, fördert die Biomassenproduktion von heterotrophen Mikroorganismen 
(FINDLAY ET AL., 1986). Auf der anderen Seite reduziert die Stauregulierung das Ausmaß der Was-
serstandsschwankungen, stabilisiert die euphotische Zone und fördert 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 Abschwächung des Lichtangebots war 
wesentlich für die veränderte Zusammensetzung verantwortlich (BURNS & WALKER 2000). 

Da die Phosphorkonzentrationen bereits in den Flussseen (Müggelsee und die Seen der Dahme) 
hoch ist und große Mengen an Phytoplankton in die stromabwärts gelegenen Fließabschnitte 
ausgetragen werden, hängt die Biomasse und Artenzusammensetzung des Phytoplanktons der 
Stadtspree jedoch vorrangig von der Primärproduktion dieser Flussseen ab. 

Abweichend von den Modellrechnungen von KIRCHESCH ET AL. (2006) ist in Berlin die Verweilzeit 
in den kanalisierten Fließabschnitten eventuell weniger entscheidend für die Primärproduktion, 
da in der Stadtspree und den Kanälen, neben den grundlegend veränderten hydrologischen 
Rahmenbedingungen im Einzugsgebiet der Spree und Dahme, der anthropogene Aufstau mit der 
Stauwirkung der Flussseen zusammenfällt. 

Aufgrund dessen scheint der Aufstau in der Stadtspree und der Kanäle das Phytoplankton-
wachstum nicht zusätzlich zu begünstigen. Im Gegenteil sind stark eingetiefte und durchströmte 
Schifffahrtswege ungünstige Lebensräume für Phytoplankton. Solche Gewässer sind infolge häufi-
ger Sedimentaufwirbelung durch Schiffe meist trüb, und die Algen befinden sich in diesen voll 
durchmischten Gewässern somit während eines erheblichen Zeitanteils in Tiefenbereichen unter-
halb der Kompensationsebene, d.h. dort, wo die Respirationsverluste größer sind als der Energie-
gewinn durch Photosynthese. 

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

Während in den Flussseen im Frühjahr die einzelligen Kieselalgen dominieren, erreichen im 
Sommer vorrangig filamentöse Blaualgen (Cyanobakterien, z.B. Planktotrix sp.) hohe Biomassen. 
Entlang der kanalisierten Fließabschnitte nimmt der Dominanzanteil der Kieselalgen gegenüber 
den Cyanobakterien etwas zu (KÖHLER ET AL., 2002), da die Kieselalgen Schwachlicht besser 
nutzen können und daher die ständige vertikale Durchmischung des trüben Wasserkörpers (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 filamentösen Cyanobakterien können aktiv 
die Wassertiefen günstigen Lichtangebots aufsuchen, verschlechtern jedoch gleichzeitig das Licht-
klima, da sie in der Spree vornehmlich als Einzelfäden auftreten und damit die Trübung wesent-
lich erhöhen (KÖHLER ET AL., 2002). 

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

Lediglich unterhalb des Müggelsees sowie in Köpenick und der Alten Spree in Treptow weist die 
Stadtspree an wenigen Stellen flache Uferbereiche auf, an denen sich rudimentäre Bestände des 
Kamm-Laichkrautes (Potamogeton pectinatus) bzw. der Gelben Teichrose (Nuphar lutea) finden 
(KÖRNER & PUSCH, 2002). Während die Bestände des Kamm-Laichkrautes, wie im Müggelsee 
durch herbivore Wasservögel und Fische geschädigt werden, stellt insbesondere für die Gelbe 
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Teichrose die Schrauben- und Wellenwirkung der Sportboote und Güterschiffe einen entschei-
denden limitierenden Faktor dar, so dass deren Bestände auf hydrodynamisch weniger belastete 
Nebengewässer beschränkt ist (KÖRNER & PUSCH, 2002). 

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

3.2 Auswirkungen erhöhter Nährstoffkonzentrationen 

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

Viele Studien zeigen, dass Nährstoffanreicherung den Abbau von CPOM stimulieren kann (z.B. 
ROBINSON & GESSNER, 2000, PASCOAL ET AL., 2001), während in wenigen Fällen kein Effekt erhöh-
ter Nährstoffkonzentrationen festgestellt werden konnte (RAVIRAJA ET AL., 1998). In einer Studie am 
sehr nährstoffeichen Tieflandfluss Ave in Nord-West Portugal führten höhere Nährstoffkonzentra-
tionen zu erhöhten Abbauraten (PASCOAL ET AL., 2001), was in Übereinstimmung 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 
erhöhte Abbaurate auf die nährstoffinduzierte höhere Produktion der Hyphomyceten zurückzu-
führen, wobei deren erhöhte Produktion mit erhöhten Individuendichten und Gesamtbiomasse 
der Makrozoobenthoszönose verbunden war (PASCOAL ET AL., 2001). 

In Fließgewässern, die zusätzlich mit Schwermetallen belastet sind, kann sich die stimulierende 
Auswirkung der Nährstoffanreicherung mit den Effekten der Schwermetallbelastung überlagern, 
da sich gelöstes Zink negativ auf die Abbaurate auswirken kann (NIYOGI ET AL., 2001). Andererseits 
wurden hohe Abbauraten auch in einem moderat mit Schwermetallen verschmutzten Fließgewäs-
ser nachgewiesen, was durch eine adaptierte Hyphomyceten-Gemeinschaft and hohen Konzent-
rationen an Stickstoff und Phosphor erklärt wurde (SRIDHAR ET AL., 2001). Die Diversität 
aquatischer Hyphomyceten nimmt mit zunehmenden Nährstoffkonzentrationen tendenziell ab, 
während die Konidienproduktion erhöht ist (AU, 1992, RAVIRAJA ET AL., 1998). In schwermetallbe-
lasteten Fließgewässern hingegen, wurde beides, eine Abnahme der Hyphomyceten-Artenzahl 
(BERMINGHAM ET AL., 1996) und eine Reduzierung der Konidienproduktion (SRIDHAR ET AL., 2001), 
beobachtet. 

In natürlichen, unbelasteten Fließgewässern kann die Nährstoffretention zu reduzierten Nähr-
stofffrachten führen (PETERSON ET AL., 2001). Jedoch können sehr hohe Nährstofffrachten als Folge 
von Abwassereinleitung die frachtspezifische Nährstoffretentionseffizienz stark herabsetzen 
(HAGGARD ET AL., 2001, MARTI ET AL., 2004, GÜCKER & PUSCH, 2006). 
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Untersuchungen am Fließgewässer Erpe (3. Ordnung, nach Strahler) zur Nährstoffretention unter 
Nährstoffbelastung zeigten, dass die Mechanismen der Nährstoffretention qualitativ vergleichbar 
mit denen an natürlichen Fließgewässern sind (GÜCKER & PUSCH, 2006). Bei hohen absoluten 
Nährstoffaufnahmeraten war allerdings der Massentransfer, also die Aufnahmeraten in Bezug auf 
die Nährstoffkonzentrationen sehr gering. Demzufolge waren die Aufnahmelängen im Bereich 
von Kilometern, was darauf hinweist, das die Aufnahmeprozesse die hohen Nährstofffrachten 
nicht effektiv kompensieren können und das System überlastet ist (HAGGARD ET AL., 2001, MARTÍ 

ET AL., 2004, GÜCKER & PUSCH, 2006). Die Aufnahmelänge für Ammonium war in der Studie von 
GÜCKER & PUSCH (2006) wesentlich kürzer als die für Nitrat. Die relativ schnelle Aufnahme von 
Ammonium war zum einen auf Nitrifikationsraten von bis zu 89 % zurückzuführen, die durch 
gute Sauerstoffbedingungen ermöglicht wurden, zum anderen stellt es auch die präferierte assimi-
lierte Nitratkomponente dar. 

Der Kläranlagenablauf kann außerdem eine bedeutende Quelle für nitrifizierende Bakterien in 
urbanen Fließgewässern darstellen (BRION & BILLEN, 2000) und zu einer hohen Nitrifikantenaktivi-
tät unterhalb der Kläranlage beitragen (JANCARKOVA ET AL., 1997). So war die Nitrifikationsrate im 
Ablauf einer Kläranlage 6-mal so hoch wie im aufnehmenden Fluss Seine (Frankreich) (BRION & 
BILLEN, 2000). 

Da in der Erpe die Nitrataufnahme die Gesamtaufnahme von gelöstem 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 möglicherweise auch denitrifizierende Bakterien aus dem Klärwerksabfluss beteiligt waren. 
Auch INWOOD ET AL. (2005) fand höhere Denitrifizierungsraten in Fließgewässern urbaner Ein-
zugsgebiete als in Fließgewässern mit bewaldeten Einzugsgebieten, bei gleichzeitig geringerer 
frachtspezifischer Nitrataufnahme im urbanisierten Raum. 

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

Adsorption von Stickstoff und Phosphor am Sediment stellt einen bedeutenden Mechanismus für 
oligotrophe Fließgewässer dar (MULHOLLAND ET AL., 1990, TRISKA, ET AL., 1994), spielt an nähr-
stoffbelasteten Fließgewässern jedoch nur eine untergeordnete Rolle. Sedimentadsorption von 
Phosphor ist auch für die untere Spree vernachlässigbar, wahrscheinlich weil partikuläres Eisen als 
hauptsächliche Sorptionsstelle aufgrund der konstant hohen Phosphorkonzentrationen bereits 
besetzt ist (SCHULZ & HERZOG, 2004). Eine modellierende Studie zur Nährstoffretention des Fluss-
seensystems der Havel (KNEIS ET AL., 2006) zeigte übereinstimmende Ergebnisse insofern, dass der 
sedimentbürtige Phosphor eher wieder freigesetzt wird, als gelöster adsorptiv gebunden. Während 
in dieser Studie sommerliche Phosphorfreisetzungsraten von 20 mg P m² d-1 für die Havelseen 
kalkuliert wurden, wurden ca. 30 % des eingetragenen Gesamtstickstoffs in der untersuchten 
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Flussstrecke zurückgehalten. Unter eutrophen Bedingungen scheint insbesondere der assimilative 
biotische Stickstoffbedarf die Aufnahme von gelöstem anorganischen Stickstoff zu steuern, wenn 
zum einen die hydromorphologische Variabilität durch Sohleintiefung und Kanalisierung nivelliert 
ist, oder zum anderen die morphologische Variabilität zwischen den betrachteten Fließabschnit-
ten gering ist (GÜCKER & PUSCH, 2006, WEBSTER ET AL., 2003). 

In der durch die Kläranlage Münchehofe nährstoffbelasteten Erpe war die Aufnahme von Ammo-
nium und Nitrat vom Angebot an gelöstem Sauerstoff und gelösten organischen Kohlenstoff ab-
hängig, was auf die besondere Bedeutung des Sauerstoffhaushaltes bei der 
Selbstreinigungseffizienz von anthropogen veränderten Fließgewässersystemen hindeutet. Die an 
der Erpe gewonnen Einblicke in den Nährstoffhaushalt lassen sich insofern auf die Stadtspree und 
Kanäle übertragen, da alle erwähnten Gewässer kanalisiert sind und eine degradierte Morphologie 
aufweisen. Darüber hinaus stellt eine reduzierte Nährstoffretentionseffizienz bzw. Nährstoffauf-
nahmeraten eines der wesentlichen Charakteristika urbaner Fließgewässer dar (MEYER ET AL., 
2005, GRIMM ET AL., 2005). 

MEYER ET AL. (2005) untersuchten Fließgewässer in Atlanta (USA) und führten verringerte Nähr-
stoffaufnahmeraten auf reduzierte Konzentrationen von FPOM am Sediment zurück. In den 
urbanen Fließgewässern New Mexikos (USA) (GRIMM ET AL., 2005) waren hingegen eine reduzier-
te morphologische Komplexität der Gewässer und eine reduzierte Primärproduktion die maßgeb-
liche Ursachen. 

Die Zuführung organischen Materials, z.B. aus Abwässern in Flüsse und Kanäle, beeinflusst die 
Zusammensetzung des Biofilms in starker Weise. HYNES (1963) entwickelte ein generelles Modell 
zu den biologischen Auswirkungen erhöhter Nährstoffkonzentrationen in Flüssen. 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 Sekundärfolge die Protozoen-Populationen zu und dezimieren 
wiederum die Bakteriendichte. 

Durch den bakteriellen Abbauprozess kommt es zur Freisetzung anorganischer Nährstoffe 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 
Nährstoffbelastung. Daher trifft es weniger auf die Prozesse des Stoffumsatzes in diffus oder mehr-
fach belasteten Fließgewässer zu (vgl. GÜCKER ET AL., 2006). 

Moderate organische Verschmutzung kann zunächst die Artenzahl von Protozoen erhöhen 
(HENEBRY & CHAINS, 1980), während eine starke Verschmutzung zu einer Artenverarmung und zur 
Dominanz weniger Arten führt (HYNES, 1963, HENEBRY & CHAINS, 1980). Die Struktur der au-
totrophen Kieselalgen-Zönose reagiert generell mit abnehmender Artenzahl, Diversität und Even-
ness (PATRICK, 1969), wobei die Produktivität i.d.R. zunimmt. 

Hingegen fanden KELLY & WHITTON (1995) nur eine geringfügig veränderte Artenzusammenset-
zung der Kieselalgenzönose unter- und oberhalb eines Kläranlagenabflusses und führten es auf die 
hohe Grundbelastung an anorganischen Nährstoffen zurück, da der Fluss (R. Browney, Nord-
Osten Englands) bereits oberhalb des Kläranlageneinflusses eutrophe Bedingungen aufwies. Es 
zeigte sich jedoch weiterhin, dass zusätzliche Nährstoffkonzentrationen die Kieselalgenzönose 
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insofern belasteten, dass unterhalb der Kläranlage die Kieselalgenzönose durch einen stark erhöh-
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 fördert filamentöse Algenarten wenn Licht 
ausreichend vorhanden ist (ROSEMUND, 1993). Hohe Nährstofffrachten verändern also die Zu-
sammensetzung und Dominanzstruktur der Biofilmzönose, wobei Cyanobakterien gegenüber 
anderen Algengruppen i.d.R. gefördert werden (CATTANEO, 1983, PETERSON & GRIMM, 1992). 

Diese Veränderung können höhere trophische Ebenen beeinflussen, da Cyanobakterien weniger 
von Weidegängern aufgenommen werden (REINIKAINEN ET AL., 1994, ROELKE ET AL., 2004, 
GHADIUANI ET AL., 2003). Die Dominanz von Cyanobakterien kann demzufolge die Effizienz des 
Nährstoffflusses durch höhere trophische Ebenen reduzieren. Darüber hinaus produzieren Cya-
nobakterien Toxine wie z.B. das Microcystin, die andere Nahrungsnetzkomponenten schädigen 
können (HAY & KUBANEK, 2002, LEHTINIEMI ET AL., 2002). 

Hohe Nährstoffkonzentrationen unter relativ stabilen Durchflussbedingungen können darüber 
hinaus durch ein verändertes Lichtregime die trophische Interaktion zwischen Biofilm und Wei-
degängern des Makrozoobenthos verändern und somit indirekt die Akkumulation von Biofilm-
biomasse verhindern. Dies zeigte eine Untersuchung zur relativen Bedeutung physikalisch-
chemische Umweltbedingungen und dem Grazing-Druck durch Zuckmücken (Chironomidae) für 
die Biomassenzunahme epiphytischer Algen im langsam fließenden Fluss Moscow, Russland 
(RUSANOV & KHROMOV, 2005). Bei gutem Lichtangebot zeichneten sich die Algen durch eine 
hohe Produktivität aus, wodurch die Zuckmücken in ihren Abundanzen gefördert wurden, jedoch 
durch das Grazing eine Biomassenzunahme nicht verhinderten. Unter schlechten Lichtbedingun-
gen war dagegen die Produktivität der epiphytischen Algen stark herabgesetzt und das Grazing 
limitierte stark die Algenbiomasse. 

In kleinen urbanen Fließgewässern im Tiefland der Region in und um Melbourne, Australien war 
die Produktion benthischer Algen (überwiegend Kieselalgen, bewertet anhand der Chlorophyll-a 
Konzentration) weniger vom Lichtregime (photosynthetisch-aktive Strahlung, 3 – 11 % der erklär-
ten Varianz) und dem Substrattyp (3 – 13 %) abhängig, als vielmehr von der versiegelten und an 
das Entwässerungssystem angeschlossenen Fläche in den einzelnen Einzugsgebieten (Ared = 39 –
 54 %) (TAYLOR ET AL., 2004). Die Produktion benthischer Algen wurde demzufolge vorrangig vom 
Urbanisierungsgrad gesteuert. Es wurde geschlussfolgert, dass der Oberflächenabfluss der ange-
schlossenen versiegelten Flächen durch Erhöhung der Phosphorkonzentrationen die Produktion 
benthischer Algen steuerte, eventuell in Zusammenhang mit weiteren negativen Auswirkungen 
des urbanen Oberflächenabflusses auf die Weidegänger des Makrozoobenthos (TAYLOR ET AL., 
2004). Darüber hinaus hing auch die qualitative und quantitative Zusammensetzung der Kieselal-
genzönose überwiegend von erhöhten Konzentrationen an Phosphor, Gesamtstickstoff und Am-
monium ab. Die erhöhten Nährstoffkonzentrationen gingen nicht nur auf den Einfluss des 
Oberflächenabflusses, sondern auch auf Einträge aus Kläranlagen und Landwirtschaft zurück 
(SONNEMAN ET AL., 2001). 

Die Nährstoffanreicherung in urbanen Fließgewässern kann also wichtige funktionelle Zusam-
menhänge überlagern, so dass z.B. Substrateigenschaften ihre Bedeutung für die benthische 
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Primärproduktion verlieren, die sie in weniger belasteten Fließgewässern jedoch einnehmen (vgl. 
WERNER & KÖHLER, 2005, Kap. 2.5). 

Eintrag organischer Substanz resultiert gewöhnlich 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 erhöhten Ammonium-
konzentrationen in rotierenden Reaktoren zeigten eine erhöhte Produktion im Vergleich zu Kon-
trolle (EITNER, 2004). Eine Ammoniumzugabe von 4 mg l-1 d-1 (Hintergrundkonzentration der 
Kontrolle: ca. 0,20 mg l-1) bewirkte ein mindestens doppelt so hohes Volumen an Bakterien, 
Glykokonjugaten, benthischer Algen sowie Cyanobakterien. Mit der erhöhten Biomasse stieg auch 
die Sauerstoffproduktion um das 2 – 3-fache an. Ob die ammoniuminduzierte Produktionserhö-
hung mit einer veränderten Zusammensetzung verbunden war, wurde nicht untersucht, jedoch 
zeigte sich keine Änderung in der mikroskopischen Struktur des Biofilms (EITNER, 2004). 

Bei der Erhöhung der Biofilmbiomasse durch zugeführte organischer Verbindungen sind nach 
LOCK ET AL. (1981) zusammengefasst folgende Mechanismen beteiligt: 

1. Partikuläres organisches Material fungiert als Kohlenstoffquelle für heterotrophe Organis-
men, die wiederum zu einer erhöhten Produktion und Regenerierung von Nährstoffen im 
Biofilm führen, 

2. erhöhtes Angebot an anorganischen Nährstoffen stimuliert die autotrophe Produktion, 
3. Stimulation von Stickstoff-fixierenden Bakterien, die das Stickstoffangebot im Biofilm er-

höhen und enthaltene Spurenelemente, die das Biofilmwachstum stimulieren. 

Erhöhte Nährstoffkonzentrationen führen also id.R. einerseits zu einem erhöhten Abbau 
organischer Substanz und einer erhöhten Produktion von heterotrophen Mikroorganismen, 
während andererseits die Artendiversität des Biofilms verringert ist. Bei hohen Nährstoffauf-
nahmeraten ist allerdings der Massentransfer, also die Aufnahmeraten in Bezug auf die 
Nährstoffkonzentrationen sehr gering, so dass eine reduzierte Nährstoffretentionseffizienz 
ein der typischen Eigenschaften urbaner Fließgewässer darstellt. 

Die Urbanisierung von Fließgewässern führt generell zu einer Zunahme der Nährstoffkonzentra-
tionen (PAUL & MEYER, 2001), die die Eutrophierung fördern. Die urbane Erhöhung der Phos-
phorkonzentrationen hängt dabei wesentlich vom Eintrag partikulären Phosphors ab, jedoch 
steigen auch die Konzentrationen an gelöstem Phosphor (SMART ET AL., 1985). Obwohl Phosphor-
konzentrationen in urbanen Fließgewässern generell erhöht sind, ist der effektive Anstieg nicht so 
groß wie für Stickstoff (PAUL & MEYER, 2001). 

Die durch erhöhte Nährstoffkonzentrationen und verlängerte Wasseraufenthaltszeiten ermöglichte 
hohe Produktion von Phytoplankton führt zu einem verschlechtertem Lichtklima, das ein Wachs-
tum des benthischen Biofilms und von Makrophyten limitiert. Eine hohe pelagische Primärpro-
duktion resultiert in einem vergrößerten Angebot an autochthoner partikulärer organischer 
Substanz, die stark den Nährstoff- und Kohlenstoffhaushalt größerer Flüsse 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 
Verfügung steht, ist insofern wichtig, da er entscheidend den mikrobiellen Abbau mitbestimmt 
(OLIVER & MERRICK, 2006). 
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Im belgischen Fließabschnitten der Meuse war im Jahresdurchschnitt 58 % des partikulären Koh-
lenstoffs in Phytoplanktonbiomasse gebunden, vergleichbar mit dem Kohlenstoffbudget der Flüsse 
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 Fließabschnitten das Phytoplankton meist die 
wichtigste autochthone Kohlenstoffquelle dar. 

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

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

Somit ist in eutrophierten Fließgewässern die Sauerstoffkonzentration während des Tages stark 
erhöht, nimmt jedoch in der Nacht durch Respiration der Primärproduzenten und den erhöhten 
sedimentbürtigen Sauerstoffbedarf wieder stark ab, so dass im Tagesverlauf sowohl eine ausge-
prägte Sauerstoffübersättigung als auch -untersättigung auftritt (DEMARS & HARPER, 1998, MASON, 
2002). 

Im durchflussregulierten, eutrophen Tieflandfluss Ouse (England) folgte eine überdurchschnittlich 
starke Sauerstoffzerrung bereits im Anschluss an die Phytoplanktonmassenentwicklung im Früh-
jahr, wahrscheinlich ausgelöst vom Abbau großer Mengen sedimentierter organischer Substanz 
(MARKER & COLLET, 1997b). Die Akkumulation von FPOM spielt an stark vertieften und ein Kas-
tenprofil aufweisenden Fließabschnitten der Stadtspree jedenfalls eine wesentliche Rolle für das 
Auftreten kritischer Sauerstoffkonzentrationen unter 4 mg l-1 (LESZINSKI ET AL., eingereicht). 

3.3 Hydrodynamische Störungen durch die Schifffahrt 

In der Stadtspree und den Kanälen ist durch die Stauregulierung zum einen die gewässereigene 
Hydrodynamik stark reduziert, zum anderen verändert die Nutzung durch den Freizeitboots- und 
Güterschiffsverkehr grundlegend die hydrodynamische Bedingungen mit weitreichenden Folgen 
für die Gewässerprozesse. 

Jedes fahrende Schiff verursacht verschiedenartige Strömungen, die auf unterschiedliche Wellen-
systeme zurückgehen. Zu unterscheiden sind die vom Propellerstrahl der Schiffsschraube verur-
sachte Strömungen sowie die Heckwelle, das transversale Wellensystem und die Bug- oder 
Stauwelle, wobei sich die beiden letzteren in ihren Effekten überlagern (PUSCH & FISCHER 2006). 
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Die durch den Propellerstrahl induzierte Strömung ist insbesondere bei großen Schiffen stark 
ausgeprägt 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 Strömung in kanalisierten Flüssen kann Geschwindigkeiten von 33,5 –
 570 cm s-1 erreichen und führt zur Resuspension von Feinpartikeln aus dem zentralen Sedi-
mentbereich der Wasserstraßen (LIOU & HERBICH, 1977); somit hat die Schifffahrt auch an der 
Sohlerosion vieler Flüsse einen direkten Anteil (ECKHOLDT, 1998). 

Die Größe und Fahrgeschwindigkeit des Schiffes im Verhältnis zum Wasservolumen des befahre-
nen Flusses bzw. Kanals bestimmt das Ausmaß der hydraulischen Belastung. Die Bewegung des 
Schiffskörpers durch das Wasser verdrängt 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 Wasserkörpers führt zu 
relativ schnellen Ausgleichströmungen entlang des Schiffskörpers 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 Ausgleichsströmung und ist direkt von der Höhe der Stauwelle abhängig (OEBIUS, 
2000b). Mit abnehmendem Verhältnis zwischen der Wasserspiegelbreite und dem vom Schiffs-
körper verdrängten Wassermassen nimmt die Ausgleichströmung entlang des Schiffkörpers zu 
(BHOWMIK & MAZUMDER, 1990, SORENSEN, 1997, MAYNORD & SIEMSEN, 1991). Dabei tritt die 
höchste Wasserspiegeldifferenz zusammen mit der höchsten Strömungsgeschwindigkeit auf 
(PUSCH & FISCHER 2006). 

Der sogenannte Schwall am Gewässerufer entsteht durch die Ausgleichströmung der zurückkeh-
renden Wassermassen und überlagert sich mit dem ans Ufer laufenden transversalen Wellensys-
tem des passierenden Schiffes. Während der Sunk vor der eigentlichen Schiffspassage eintritt, tritt 
der Schwall zeitlich verzögert auf. 

Auch in der Stadtspree hängt die Intensität der hydrodynamischen Belastung am Gewässerufer 
neben der Hydromorphologie entscheidend von den beteiligten Schiffstypen und der Fahrge-
schwindigkeit ab. So nimmt Wellenhöhe, Sohlschubspannung und Dauer des Wellenereignisses 
mit zunehmender Fahrgeschwindigkeit zu, variieren aber stark zwischen Größe der Schiffe und 
Beschaffenheit der Schiffskörper (FRANKE, 2006). 

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

Die damit verbundenen Wechsel der Strömungsrichtung sowie das plötzliche Auftreten der hyd-
rodynamischen Belastung ist im Hinblick auf die faunistische Besiedung von übergeordneter 
Bedeutung, da es in freifließenden wie auch aufgestauten Gewässern ein absolut unnatürliches 
Störungsregime darstellt. Die strömungsinduzierten physikalischen Kräfte dauern während einer 
Schiffspassage im allgemeinen zwischen 10 – 60 Sekunden an, können aber in Abhängigkeit von 
der Länge des Schiffskörpers bis zu 3 Minuten lang andauern (HOLLAND, 1986, 1987, NIELSEN ET 



- 35 - 

 

AL., 1986, BHOWMIK & MAZUMBER, 1990, JÄHN ET AL., 1993, HÜSIG ET AL., 2000, OEBIUS, 2000b, 
ARLINGHAUS ET AL., 2002, BRUNKE ET AL., 2002). 

Da die stärksten Veränderungen in den Strömungsverhältnissen in einer Uferzone festzustellen 
sind, die 10 % der Wasserspiegelbreite ausmacht (MAZUMBER ET AL., 1993), repräsentieren diese 
schiffsinduzierten physikalischen Kräfte eine bedeutende Störung der organismischen Besiedlung 
der Uferhabitate. Neben der Intensität der hydraulischen Belastung ist vor allem die Dauer und 
Frequenz entscheidend für das Ausmaß der Störung aquatischer Biozönosen. 

Die Trübung des Freiwassers ist eine wichtige Größe für die Qualität des Gewässers, aufgrund 
ihrer Beziehung zum Lichtregime, dem Einfluss auf die biogene Belüftung und den biologischen 
Sauerstoffbedarf, sedimentassoziierten Transport von Kontaminanten und den Effekten höherer 
Konzentrationen an suspendierten Sediment auf Biota und Habitate (LAWLER ET AL., 2006). 

Die Stauregulierung resultiert in herabgesetzten Fließgeschwindigkeiten und abnehmender Trans-
portkapazität der fließenden Welle, so dass sich in solchen Gewässern durch Sedimentation im 
Allgemeinen eine Schicht an Feinsedimenten ansammelt. 

Die Nutzung durch den Freizeitboots- und Güterschiffsverkehr führt zur Resuspension dieser 
Feinpartikel. Dabei wird Resuspension durch den Propellerstrahl (YOUSEF ET AL., 1974) und den 
schiffsinduzierten Sunk- und Schwalleffekt (ANDERSON, 1974) ausgelöst. Auch wenn die schiffsin-
duzierte Partikelresuspension die Trübung des Freiwassers von Flüssen im Jahresdurchschnitt nur 
geringfügig beeinflusst (MOSS, ET AL., 1982), wurde z.B. für den schiffbaren Tieflandfluss Bure 
(England) gezeigt, dass der täglichen Konzentrationsverlauf von suspendierten Sediment mit der 
Frequenz der Schiffspassagen korrelierte und nicht durch Änderungen im Durchfluss zu erklären 
war (GARRAD & HEY, 1987). 

Die Kombination von reduzierter, gerichteter Strömung (durch die Stauhaltung) und erhöhter 
Resuspension (durch die Schifffahrt) beeinflusst demnach über die Konzentration suspendierter 
Partikel das Lichtklima und die Primärproduktion, die mikrobielle Metabolismusaktivität im Frei-
wasser und an der Gewässersohle. 

Damit beeinflusst die Schifffahrt auch den Sauerstoffhaushalt, da durch Schiffspassagen 

1. der Sauerstoffbedarf für den Abbau feiner organischer Substanz im Freiwasser erhöht, 
2. das Sauerstoffangebot durch eine verminderte Photosyntheseleistung reduziert und 
3. der atmosphärische Sauerstoffeintrag erhöht 

sein kann. 

Messungen zu der Intensität der schiffsinduzierten hydrodynamischen Belastungen und deren 
Auswirkung auf die Partikelresuspension in der Stadtspree und dem Langen See wurden von 
FRANKE (2006) durchgeführt. Passierende Schubverbände und Fahrgastschiffe induzierten Strö-
mungsgeschwindigkeiten von 20 bis 324 cm s-1 parallel und 47 bis 318 cm s-1 transversal zum 
Ufer. 

Die aus den hohen Strömungsgeschwindigkeiten resultierenden Sohlschubspannungen bewirkten 
eine starke Resuspension von Sedimentpartikeln. Die starke Resuspension führte zu einer kurzzei-
tig sehr stark erhöhten Trübung 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 
Trübung in Extremfällen kurzfristig um das 30-fache anheben. 

Eine vergleichbare Studie zu den Auswirkungen von Schiffspassagen führten SMART ET AL. (1985a) 
im Hauptstrom und Nebengewässern des Flusses Mississippi (USA) durch. In den Nebengewäs-
sern, deren hydrologische Situation am ehesten auf die Berliner Gewässersituation übertragbar 
scheint, führten alle der 66 untersuchten Schiffspassagen zu einer signifikanten Erhöhung der 
Trübung und der durchschnittlichen Korngröße der suspendierten Sedimente. Die Trübung war 
um mehr als 8-mal so hoch wie vor der Schiffspassage. Die wichtigsten, das Ausmaß der Trübung 
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 Kanälen insbesondere im Sommer bei 
hoher Frequenz der Schiffspassagen mit längerfristigen Effekten bezüglich der Konzentration 
suspendierter organischer Partikel und der Wassertrübung zu rechnen ist und kumulierende 
Effekte der hydrodynamischen Belastung zu berücksichtigen sind. 

Nicht unerwähnt soll in diesem Zusammenhang das Risiko bleiben, dass auch kontaminierte 
Sedimente resuspendiert und dadurch Kontaminanten transportiert und bioverfügbar werden (vgl. 
HAAG ET AL., 2001). Der Transfer von partikelgebundenen Kontaminanten in das sauerstoffreiche 
Freiwasser erhöht generell die Bioverfügbarkeit und Toxizität von Kontaminanten (z.B. CALMANO 

ET AL., 1993, SIMPSON ET AL., 1998). 

Neben den hydraulischen Belastungen und deren Folgen führt die Schifffahrt zu weiteren Belas-
tungen des befahrenen Gewässers. Im Wesentlichen umfassen diese die Emission von gewässerge-
fährdenden Stoffen aus Anstrichfarben, Fetten und Ölen sowie die Abgas- und Lärmemissionen. 

Die biologischen Auswirkungen der hydrodynamischen Belastung einschließlich der Sekundär-
effekte diskutierten POTT & REMY (2000) für die Besiedlung durch emerse und submerse 
Makrophyten. Die Komplexität der Zusammenhänge zeigt bspw. die Untersuchung von BROOKES 

& HANBURY (1990), die feststellten, dass das durch die erhöhte Trübung verschlechterte Lichtklima 
zu einer herabgesetzten Vitalität von submersen Makrophyten und verringerten Toleranz der 
Wasserpflanzen gegenüber höheren Sohlschubspannungen führen kann. Die durch die Sohl-
schubspannungen bewirkte erhöhte Resuspension bewirkt demnach eine Abnahme der 
Makrophytenresistenz gegenüber dem hydrodynamischen Stress, was zeigt, dass die kumulativen 
ökologischen Auswirkungen des schiffsinduzierten Wellenschlags stärker sein können als die 
direkten Effekte der einzelnen Belastungen. 

SUKOPP & MARKSTEIN (1989) untersuchten die Ursachen für die Abnahme der Röhrichtbestände 
an der Berliner Havel und führte sie auf die hydrodynamische Belastung durch den schiffinduzier-
ten Wellenschlag zurück.  

Schifffahrtsinduzierte Wellen bewirken insbesondere im Uferbereich kritische Strömungsin-
tensitäten, ein sich plötzlich veränderendes Strömungsregime und kurzfristig erhöhte Parti-
kelresuspension und Trübung des Freiwassers. Durch die hohe Sohlschubspannung wird die 
Besiedlung insbesondere im Uferbereich direkt und über Veränderungen in der Habitat-
ausstattung und –qualität indirekt geschädigt. Das pulsartige hydraulische Störungsregime, 
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 Gewässern und 
wahrscheinlich auch auf das Wiederbesiedlungspotenzial nach Erreichen einer verbesserten 
Wasserqualität. 

Die Auswirkungen schiffsinduzierter hydrodynamischer Belastungen auf die Zönosen 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 Gewässerbelastungen auf die 
Besiedlung der Gewässer durch das Makrozoobenthos und die Fische 

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

4.1 Allgemeine Betrachtung zu Störung von Biozönosen 

4.1.1 Akut und chronisch wirkende Stressoren 

Häufige akute Störungen können je nach Frequenz, Intensität und Dauer der Belastungen chro-
nische Veränderungen in der Struktur der Zönosen verursachen. Zum Verständnis dieses Zusam-
menhangs ist die artspezifische Reaktion auf den Stressor bzw. Stressorenkomplex einzubeziehen. 
Wie groß die Auswirkungen auf eine spezielle Art sind, hängt hierbei von der Belastbarkeit der 
Population ab. Populationen von Arten, die eine große Toleranz hinsichtlich des Schwankungsbe-
reichs in den physikalisch-chemischen Umweltbedingungen aufweisen (euryöke Arten) und sich 
durch kurze Generationszyklen auszeichnen (r-Strategen), können sich von häufig auftretenden 
Störungen wesentlich schneller erholen als die von anspruchsvolleren Arten mit langen Entwick-
lungszyklen (z.B. COOK & MOORE, 1969, CUFFNEY ET AL., 1984). 

In natürlichen Fließgewässern sind die Biozönosen vor allem durch immer wiederkehrende 
Hochwasser- und Niedrigwasser- bzw. Austrocknungsereignisse einem charakteristischen Stö-
rungsregime ausgesetzt. An dieses Regime ist die dort siedelnde Biozönose hinsichtlich der Aus-
prägung ihrer r- und k-Strategien angepasst. Im Allgemeinen sind die Biozönosen am 
artenreichsten, die einem mittelschweren Störungsregime ausgesetzt sind (Intermediate disturban-
ce hypothesis, CONNELL, 1978). Bei anthropogener Änderung bzw. Verstärkung des Störungsre-
gimes werden sich die Artenzusammensetzung und die Dominanzstruktur der Zönose gegenüber 
einer unbelasteten Zönose grundlegend verändern. 

In Gewässern der gemäßigten Breiten zeichnet sich das Groß 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 Störungen von den artspezifischen Generationszyklen 
abhängt, also im wesentlich von saisonalen Restriktionen der Reproduktion. 

Störungen, wie z.B. die Belastung durch Kontaminanten, können einen wesentlich größeren Effekt 
verursachen, wenn sie zeitlich mit kritischen Lebenssituationen (Eier und frühe Larvenstadien) 
zusammenfällt (z.B. NEBEKER ET AL., 1984a, 1984b, GAUSS ET AL., 1985). Im Vergleich zu hololim-
nischen Makrozoobenthosarten, deren Reproduktion sich über einen längeren Zeitraum erstreckt 
bzw. mehrere Generationen hervorbringen, sind die aquatischen Insekten von sommerlichen 
Störungen überdurchschnittlich betroffen (PAUL & MEYER, 2001). 
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Die Schwere von kumulativen Auswirkungen der Belastung durch stoßartige Störungen (z.B. 
Mischwasserentlastung) ist darüber hinaus vom Rekolonisationspotenzial der betroffenen Arten 
abhängig. Erholung von Insektenpopulationen der Makrozoobenthoszönose 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 abhängig (CUFFNEY ET AL., 1984, WALLACE ET AL., 1986). Dabei ist die Erholung 
der Makrozoobenthoszönose im Wesentlichen von der organismischen Drift und von Oviposition 
der nicht-aquatischen, adulten Insektenstadien abhängig (KREUTZWEISER & KINGSBURY, 1982) 

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

Durch den Prozess der Bioakkumulation können geringfügige, jedoch häufige auftretende Störun-
gen die keinen akuten Einfluss haben, langfristige chronische Störungen der einzelnen Populatio-
nen oder der Zönose zur Folge haben. Die Effekte der Bioakkumulation von Kontaminanten 
können umso gravierender sein, wenn Rekolonisationsquellen limitiert, der betroffene Gewässer-
bereich von Refugialräumen räumlich isoliert (Wehre, Sohlabstürze, etc.) oder gänzlich nicht 
vorhanden sind (wie z.B. in kanalisierten Gewässern, für Makrozoobenthos und Fische). 

Da mit sinkenden Wassertemperaturen im Herbst verstärkt Fettreserven metabolisiert werden, 
kann es zur Remobilisierung der in ihnen akkumulierten organischen Kontaminanten und zu einer 
sekundär stark erhöhten Toxizität kommen (SCHOENTHAL, 1963, GRAHAM, 1959). Ursache und 
Wirkung können also zeitlich und räumlich 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). 

Störungen können unter Umständen die Populationen der vorhandenen Prädatoren und Beutetie-
ren unterschiedlich stark belasten und greifen somit auch in trophische Wechselwirkungen ein. 
Diese Sekundäreffekte einer Störung sind oftmals die Folge einer Degradation des Habitats und 
der Nährstoffpfade. In ihrer Besprechung von Fallstudien zur Erholung (i.S.v. Wiedergesundung, 
Wiederherstellung) von lotischen Ökosystemen folgerten YOUNT & NIEMI (1990), dass die Kanali-
sierung, einschließlich Laufverkürzung und Verbau der Ufer, einer der schwerwiegendsten chroni-
schen Störungen des Fließgewässerökosystems darstellt. 

Störungen durch Umweltveränderungen, die stark vom gewöhnlichen und/oder natürlichen 
Schwankungsbereich abweichen, können akute Belastungen der Biozönose hervorrufen. 
Treten akute Störungen häufig auf, können sie je nach Frequenz, Intensität und Dauer der 
Belastung chronische biozönotische Veränderungen verursachen, wenn das Regenerations-
vermögen der Biozönose überlastet wird. Dabei bestehen weitreichende Interferenzen zwi-
schen akuter (z.B. Mischwasseentlastung, Wellenschlag) und chronischer Belastung 
(Kanalisierung) und deren Folgen für den ökologischen Zustand des Gewässers. 
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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 Makrozoobenthoszönosen nach Störungen 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. zurückbleibende Veränderungen der physischen Umwelt (Habitatmodifikation, Schad-

stoffakkumulation im Sediment und Biota), 
4. Verfügbarkeit von unbelasteten Refugialräumen, 
5. system-immanente Schadanfälligkeit, 
6. Trägheit des Systems und 
7. Belastbarkeit (Widerstandsfähigkeit) des Systems. 

Dabei kann die Wirkung von toxischen Stoffen im Gewässer nicht als eine einfache Dosis-
Wirkungsbeziehung betrachtet werden, da i.d.R mehrere ökotoxikologisch 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 zugänglich (z.B. EIFAC, 1983). Bezüglich des 
gleichzeitigen Auftretens verschiedener Stressoren sind die Interferenzen der schädigenden Wir-
kung der einzelnen Komponenten zu berücksichtigen. 

Hierbei sind folgende Interferenzen theoretisch möglich: 

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 hö-
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 
erklärt werden können (GUNKEL, 1994). SCHÜTZ (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 Makrozoobenthoszönose 

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 Abwässer der Textilbetriebe im Industriekomplex 
Ober- und Niederschöneweide zu untersuchen (WINKLHÖFER ET AL., 2006). 

In kürzlich vom Autor durchgeführten Untersuchungen (LESZINSKI ET AL., eingereicht) wurde u.a. 
die Makrozoobenthoszönose und abiotische Parameter entlang eines 23 km langen Gradienten 
zunehmender Urbanisierung quantitativ erfasst. Im Vergleich zu einer Referenzzönose an zwei 
Probestellen der Müggelspree bei Neu Zittau, Brandenburg zeichnete sich das Makrozoobenthos 
der Stadtspree durch eine durchschnittlich 4-fach erhöhte Gesamtabundanz, ein stark reduziertes 
Arteninventar (durchschnittliche Artenzahl 34,7 % der Referenz) und zunehmende Dominanz 
weniger Taxa aus. Dabei ist zu berücksichtigen, 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 Übereinstimmung mit anderen urbanisierten Fließgewässern weltweit (PAUL 

& MEYER, 2001). 

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

Beim Entwurf dieser Forschungsarbeit war über das grundlagenwissenschaftliche Anliegen hinaus-
gehend von besonderer Bedeutung, die wesentlichen Stressoren zu identifizieren, deren Beseiti-
gung bzw. Abschwächung maßgeblich zu einer Aufwertung der faunistischen Besiedlung und des 
ökologischen Zustandes der Stadtspree beitragen kann. Erst dadurch wird es möglich, Revitalisie-
rungsmaßnahmen im Vorfeld nach ihrer ökologischen Effizienz zu bewerten. 

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

Die unterschiedenen Degradationsformen umfassten die physikalisch-chemische Wasserqualität 
(Nährstoffe, Chl-a, Sichttiefe, Temperatur, Sauerstoff, Anzahl Tage mit Sauerstoffkonzentrationen 
< 4 mg l-1 O2, elektrische Leitfähigkeit, pH und AOX), die Sedimentqualität (Schwermetalle: Cd, 
Cu, Cr, Pb, Ni, Zn), die Hydromorphologie (Wassertiefe, Flussbreite, Tiefenvarianz, Fließge-
schwindigkeit) und das benthische Habitat (Substratheterogenität, Anteile von Kies, Sand, Schluff, 
FPOM, CPOM). 

Zusätzlich wurde die an das Kanalsystem (Trennsystem) angeschlossene versiegelte Fläche des 
Einzugsgebietes (ISC, Impervious Surface Cover) als Maß für potentielle Einträge an Kontaminan-
ten (Schwermetalle, PAKs, PCBs, etc.) mit in die Untersuchung integriert. 

Aufgrund der hohen Trophie hängen die Tagesamplituden des Sauerstoffgehaltes, neben den 
Mikroorganismen entscheidend von der Photosynthese und Respiration des Phytoplanktons ab 
und sind insbesondere bei Algenmassenentwicklungen stark ausgeprägt (vgl. Kapitel 2.5). Daher 
wurde nicht nur der durchschnittliche Sauerstoffgehalt sondern auch die Anzahl der Tage mit 
Sauerstoffkonzentrationen < 4 mg l-1 O2 (Durchschnitt von 2002 – 2003) berechnet. 

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

Zur Charakterisierung der Makrozoobenthoszönose wurden die probestellenspezifische Artenzahl, 
Diversität, relative Abundanzen von Köcherfliegen (Trichoptera) und invasiven Arten (Amphipoda, 
Gastropoda, Hirudinea) berechnet. Die Zusammensetzung der Zönose wurde mittels eines Ordi-
nationsverfahren (nichtmetrische Multidimensionale Skalierung einschließlich Varimax Rotation, 
NMS) auf 3 Ordinationsachsen abgebildet, die mehr als 90 % der ursprünglichen Variabilität 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 Makrozoobenthoszönose identifizieren 
können (z.B. PARR & MASON, 2003). 

Die einzelnen Zönosen-Parameter gingen als abhängige (zu erklärende) Variable, die stellvertre-
tenden Umweltvariable als unabhängige (erklärende) 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 möglich, die Wirkung der einzelnen Degradationsformen und deren wesentli-
chen Parameter auf die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose 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 über 90 % der Variabilität 
der Zönosenzusammensetzung erklärten, signifikant mit den untersuchten Degradationsformen 
bzw. stellvertretenden Umweltvariablen korreliert. Für 40 % der Arten wurden keine Zusammen-
hänge gefunden, da ein Großteil der Arten lediglich in sehr geringen Individuendichten und an 
wenigen Probestellen nachgewiesen wurde. 

Die Analyse zeigte, dass die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose vorrangig durch die 
Degradation des benthischen Habitats negativ beeinflusst war. Die Substratheterogenität der 
Flusssohle erklärte exklusiv die probestellenspezifische Artenzahl und die Abundanzen der Kö-
cherfliegen (Trichoptera) und korrelierte mit keiner der anderen Variablen, die das benthische 
Habitat repräsentierten. 

Dieser Zusammenhang wird weiterhin belegt durch die Abundanzverteilung der die Zönose 
dominierenden invasiven Arten wie der Schlickröhrenkrebs Chelicorophium curvispinum (Amphi-
poda) und die Zebramuschel sowie der einheimischen Köcherfliege Athripsodes cinereus, die alle 
stärkere Korrelationen zur Substratheterogenität, als zu anderen Umweltvariablen zeigten. 

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

Diese starke Kontrolle der Substratheterogenität auf die Makrozoobenthoszönose ist ein in natürli-
chen Fließgewässern oft beobachteter Zusammenhang (e.g. MINSHALL, 1984; MINSHALL & 
ROBINSON, 1998, TANIGUCHI & TOKESHI, 2004), wurde jedoch von relativ wenigen urbanen Fließ-
gewässern berichtet (ROGERS ET AL., 2002). 

ROGERS ET AL. (2002) fanden, dass die Habitatausstattung relativ bedeutender für die Zönosenzu-
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 Wasserqualität in urbanisierten Abschnitten des Flusses Tame (Eng-
land) die Wasserqualität als Schlüsselfaktor verantwortlich für die Ausprägung der Makrozoo-
benthoszönose. 

Jedoch wurde für nicht urbanisierte eutrophe Tieflandflüsse 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 Makrozoobenthoszönose der Stadtspree war weiterhin durch den 
Grad der morphologischen Degradation beeinträchtigt. Der Grad der Eintiefung der Flusssohle, 
parametrisiert als durchschnittliche Wassertiefe war mit einer Abnahme der Abundanzen von 
Insekten (Köcherfliegen, Eintagsfliegen (Ephemeroptera)) und der Erbsenmuscheln Pisidium supi-
num und Pisidium henslowanum sowie einer Zunahme der Abundanzen von Egeln (Hirudinea) 
und Strudelwürmern (Turbellaria) verbunden. Diese Veränderung in der Zönosenzusammenset-
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zung war sehr wahrscheinlich auf synergistische Effekte der Sohleintiefung und der hohen Trophie 
zurückzuführen. Die hohe Trophie erhöht zum einen das Angebot an Phytoplankton, das auf-
grund des Aufstaus und der Eintiefung des Flussbettes verstärkter Sedimentation ausgesetzt ist. 
Dazu ist auch die Sedimentation anderer suspendierter Partikel an stärker vertieften Flussabschnit-
ten gefördert, so dass sich verstärkt organische Substanz akkumuliert, die wiederum den sedi-
mentbürtigen Sauerstoffbedarf erhöht. 

Diese Erklärung wird durch den hoch signifikanten Zusammenhang zwischen dem Massenanteil 
FPOM am Sediment und der Auftretenshäufigkeit von Sauerstoffdefiziten unterstützt. Weiterhin 
war die Wassertiefe mit der Häufigkeit des Sauerstoffdefizits positiv korreliert. Es ist anzunehmen, 
dass kritische Sauerstoffdefizite die unmittelbare Ursache für den beobachteten Wechsel in der 
Zönosenzusammensetzung war, da Arten höherer Toleranz gegenüber Sauerstoffmangel, wie die 
nachgewiesenen Arten der Egel und Strudelwürmer (HYNES, 1974) höhere Abundanzen an stark 
vertieften Spreeabschnitten erreichten. 

Die Eutrophierung wirkt demzufolge primär über den Sauerstoffhaushalt auf die heterotrophen 
Zönosen, so dass niedrige Sauerstoffkonzentrationen tolerierende Makrozoobenthos- und Fischar-
ten durch das erhöhte Nährstoffangebot indirekt gefördert werden (vgl. SKINNER ET AL., 1997, 
DEBILLY ET AL., 2000). 

Im Gegensatz zeigten Arten, die sensitiver hinsichtlich der von ihnen tolerierten Sauerstoffminima 
sind, wie z.B. die Köcherfliege Atripsodes cinereus, abnehmende Abundanzen mit zunehmenden 
Eintiefungsgrad und traten an den am stärksten eingetieften Abschnitten überhaupt nicht mehr 
auf, erreichten jedoch an vergleichsweise flachen Spreeufern Individuendichten von bis zu 287 
Ind. m-². 

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

Diese ursächlich herleitbaren, indirekt wirkenden Zusammenhänge zwischen Sohleintiefung und 
der veränderten Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose wurde auch z.B. in einer For-
schungsarbeit zu den Effekten der Landnutzung auf die hyporheische Zone kleiner Fließgewässer 
in Neuseeland nachgewiesen (BOULTON ET AL., 2005). 

Darüber hinaus ist die Sohleintiefung oft mit Veränderungen 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 stärksten eingetieften Probestel-
len nicht die geringste Substratheterogenität aufwiesen. BRAVARD ET AL. (1997) untersuchten die 
ökologischen Effekte der Sohleintiefung an Flüssen der alluvialen Ebene in Frankreich und fanden, 
dass die Sohleintiefung die Makrozoobenthos- und Fischzönosen weniger direkt als aber indirekt 
über Veränderungen in den Habitatbedingungen schädigte. Die generelle Auswirkung von Soh-
leintiefung ist demnach die Reduktion der Habitatheterogenität, die eine Abnahme der Biodiversi-
tät bewirkt. 
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Mit der Situation in der Stadtspree vergleichbar Auswirkungen der Eutrophierung fanden PARR & 
MARSON (2003) in Tieflandflüssen in Essex und Sulffolk (England). Kritische Sauerstoffkonzentrati-
onen traten in diesen Flüssen insbesondere in durchflussarmen Jahren auf und wurden durch 
veränderte Querprofile stark begünstigt, so dass in Extremsituationen Fischsterben auftraten. 

Auch wenn wesentliche, ursächlich begründbare, auf die Makrozoobenthoszönose einwirkende 
Prozesse entlang des Stadtspree-Gradienten identifiziert werden konnten, war der Effekt der 
hydromorphologischen Degradation von zusätzlichen Effekten der Nährstoffeinreicherung und der 
Substratheterogenität der Flusssohle überlagert. Daher konnte die relative Bedeutung dieser De-
gradationsformen nicht vollständig voneinander separiert werden. Jedoch waren die Konzentrati-
onen an Ammonium und Phosphor, die die Wasserqualität indizierten, nur von sekundärer 
Bedeutung für die Makrozoobenthoszönose, verglichen mit der Degradation des benthischen 
Habitats und der Morphologie. 

Die mit zunehmender Urbanisierung zunehmende Nährstoffkonzentration ist nicht die direkte 
Ursache für die beobachtete Veränderung in der Zönose, da Phosphor das Makrozoobenthos 
nicht direkt schädigt 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 müssen Ammonium und Phosphor möglicherweise als Indikatoren für organische Kontami-
nanten, vornehmlich eingetragen durch die Regenentwässerung der versiegelten Flächen angese-
hen werden. Diese Annahme wird unterstützt durch die Korrelationen zwischen Ammonium und 
ISC sowie zwischen Gesamtphosphor und AOX. Die Toxizität von organischen Kontaminanten ist 
hinreichend bekannt und kann auch bei weniger anspruchvollen und ubiquitär vorkommenden 
Makrozoobenthos-Generalisten subletale Effekte wie eine verminderte Reproduktionsfähigkeit 
verursachen (BETTINETTI ET AL., 2003, BINELLI ET AL., 2004). 

Folglich war die Makrozoobenthoszönose sehr wahrscheinlich auch durch die kombinierten 
Auswirkungen von Sauerstoffdefiziten und organischen Kontaminanten beeinflusst, wobei die 
letztgenannten nicht Schwerpunkt der Studie waren. Die mit steigenden Nährstoffkonzentratio-
nen zu vermutende Konzentrationserhöhung toxisch wirkender Stoffe erklärt, warum die beiden 
dominierenden Arten, der Schlickröhrenkrebs und die Dreikantmuschel, die beide Phytoplankton 
und suspendierte Partikel filtrieren, durch höhere Phosphorkonzentration beeinträchtigt zu sein 
scheinen, obwohl sie eher durch das erhöhte Nährstoffangebot in ihren Abundanzen gefördert 
werden sollten. Darüber hinaus kann angenommen werden, dass die Mortalität von Dreikantmu-
schel in der Stadtspree relativ hoch ist, da nahezu ausschließlich 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 Wasserqualität 
und ISC stark vom Grad der Urbanisierung abhängen, nicht aber das benthische Habitat und die 
Morphologie. 

Da vorrangig der Grad der Sohleintiefung das Auftreten kritischer Sauerstoffkonzentrationen 
< 4 mg l-1 bestimmte, wurden ähnliche Auswirkungen auf das Makrozoobenthos an suburbanen 
(Rahnsdorf) sowie an innerstädtischen Probestellen beobachtet. Da die Degradation des benthi-
schen Habitats und der Morphologie hauptsächlich die Verarmung der Makrozoobenthoszönose 
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bestimmte, zeigte die Zusammensetzung der Zönose 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 Übereinstimung 
insofern, dass an allen Probestellen ß-mesosaprobe Verhältnisse vorlagen und zeigt Parallelen zu 
anderen Untersuchungen. So war z.B. in einem kleinen Mittelgebirgsfließgewässer in Dortmund 
der Saprobienindex nach Mischwasserentlastungen leicht erhöht, zeigte jedoch stets ß-
mesosaprobe Verhältnisse an (PODRAZA, 1991). 

Die Analysen entlang des urbanen Gradienten der Stadtspree zeigten außerdem, 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 über längere Zeitspannen integriert im Sediment widerspiegelt. Jedoch konnte 
gezeigt werden, dass die Sedimentqualität hinsichtlich der Schwermetallbelastung keine Effekte 
auf die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose entlang des urbanen Gradienten hatte, 
obwohl vor allem in Trockenwetterperioden oder während geringer Abflüsse die Toxizität eher 
von sedimentbürtigen als von suspendierten Kontaminanten ausgeht (z.B. MEDEIROS ET AL., 1983, 
PRATT ET AL., 1981) und die Schwermetallbelastung der innerstädtischen Probestellen sehr hoch 
ist. Gemessen an den Hintergrundkonzentrationen der sehr gering belasteten Sedimente der 
ruralen Müggelspree waren Cr und Ni nicht oder nur unwesentlich erhöht, die Konzentrationen 
an Cu, Cd, Pb und Zn jedoch sehr hoch. Überschreitungen des mindestens 4-fachen Wertes der 
Zielvorgaben (LAWA, 1997) sind für Cu an 8 Probestellen, für Cd und Pb an 4 und für 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 Schädigungen der Biozönosen (siehe Review von BEASLEY & 
KNEALE, 2002). So fand z.B. CLEMENTS (1994) im Fluss Arkansas, Colorado (USA) einen derartigen 
Zusammenhang, der artspezifisch variierte und für Köcherfliegen von geringerer relativer Bedeu-
tung war als die Nahrungsverfügbarkeit. 

Während die Dominanzverhältnisse der Köcherfliegen annähernd eine Größenordnung geringer 
waren, waren die Dominanzen der invasiven Arten um das 3-fache gegenüber der Makrozoo-
benthoszönose der Referenzprobestellen erhöht. 

Die Nutzung der Stadtspree als Wasserstrasse hat sehr wahrscheinlich die Etablierung der invasi-
ven Arten generell begünstigt (DEN HARTOG ET AL., 2004, VAN DEN BRINK ET AL., 1993). Die Analyse 
zur ihrer räumlichen Verteilung hat gezeigt, dass die relativen Abundanz invasiver Arten haupt-
sächlich von Massenanteil der Kiesfraktion des Sediments abhängt, jedoch zusätzlich von zuneh-
menden Wassertiefen und ISC beeinträchtigt wurde. Auch einige andere Studien haben die 
übergeordnete Bedeutung der Menge an gröberen Substraten und der Variabilität der Sediment-
partikelgrößen 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 erhöht, vergli-
chen mit den Referenzbedingungen. Dies ist u.a. auf die ca. 100 Jahre zurückliegende Verklap-
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pung von Bauschutt in die Stadtspree zurückzuführen, was klar den Etablierungserfolg der beiden 
invasiven Arten Schlickröhrenkrebs und Dreikantmuschel begünstigt hat. 

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

Die mit zunehmender Urbanisierung erhöhten Nährstoffkonzentrationen haben keine direkten 
Einflüsse, sondern erlangen ihre Bedeutung für das Makrozoobenthos über ihre Kopplung zur 
erhöhten Trophie, deren Sekundärfolgen (Substratveränderungen, Sauerstoffhaushalt) mit zuneh-
mender morphologischer Degradation verstärkt ausgeprägt sind. Darüber hinaus konnte auch 
aufgezeigt werden, dass lokale Faktoren bedeutender sind als Faktoren größerer Skalen, wie z.B. 
die versiegelte Fläche des Einzugsgebiets, wenn auch letztere signifikant zur Belastung der Was-
serqualität und Sedimentqualität beiträgt. 

Diese Ergebnisse stehen in Widerspruch zu den Beobachtungen an kleineren urbanen Fließge-
wässer (< 5. Ordnung, z.B. LARSON ET AL., 2001, SUREN & MCMURTRIE, 2005, WALSH ET AL., 
2005a), in denen die Effekte der veränderten Hydrodynamik, häufige Hochwasserwellen und 
hohe Konzentrationen an Kontaminanten und suspendierten Feststoffen die Auswirkungen des 
benthischen Habitats übertrafen. Jedoch kann auch an kleinen schwermetall- und abwasserbelas-
teten Fließgewässern, die Habitatverfügbarkeit entscheidender für die Zusammensetzung der 
Makrozoobenthoszönose sein, als die Sediment- bzw. Wasserqualität (ROGERS ET AL., 2002, 
GÜCKER ET AL., 2006). 

Das wesentliche Ergebnis spiegelt auch die großen Fortschritte in der Berliner Abwasserbehand-
lung der letzten Jahrzehnte wider (SENSTADT, 2001), die die relative Bedeutung der Substrataus-
stattung und Morphologie erhöhte. Diese Entwicklung ist auch in anderen hoch-industrialisierten 
Ländern 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 Diversität des Makrozoobenthos und der Fische eher von der Habitatdegrada-
tion als von der Wasserqualität bestimmt wurde. 

Aufgrund der umfassend veränderten Hydrologie im ganzen Spreeeinzugsgebiet und der Staure-
gulierung der Stadtspree, hatten die sehr geringen Strömungsgeschwindigkeiten keine Relevanz 
für die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose entlang des untersuchten urbanen Gra-
dienten. Eine durch Stauregulierung verursachte sukzessive Verschiebung der Makrozoobenthos-
zönose durch Zunahme limnophiler und Abnahme rheophilen Arten wie z.B. in den 
Stauhaltungen der Donau (BANNING, 1998) kann nicht beobachtet werden, da die Fließgeschwin-
digkeiten in potamalen Bereichen von Tieflandflüssen schon natürlicherweise sehr viel niedriger 
liegen. Rheophile Arten, die eine andauernde gerichtete Strömung benötigen, sind daher bereits 
in den suburbanen Abschnitten der Stadtspree nicht mehr anzutreffen. 

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

4.2.2 Auswirkungen der schifffahrtsinduzierten hydrodynamischen Störungen 

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 Güter- und 
Fahrgastschiffe führt zu einer starken Verarmung der Makrozoobenthosbesiedlung am Sediment 
der Fahrrinne. Diese Beeinträchtigung 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 beiträgt. 

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

Im Hinblick auf das faunistische Potential der hohen Substratheterogenität weisen diese Bereiche 
daher einen besonders hohen Artenfehlbetrag auf. Weiterhin ist auch die Intensität des Sunk- und 
Schwalleffekts, gemessen an den induzierten Strömungsgeschwindigkeiten und Sohlschubspan-
nungen, an flachen Ufern weitaus stärker als an eingetieften Uferbereichen. Nur einzelne Makro-
zoobenthosarten werden durch dieses extrem unnatürliche Strömungsregime gefördert. So wurde 
an zwei maximal wellenschlagexponierten Probestellen die an strömungsberuhigte Bereiche 
angepasste Teichnapfschnecke Acroloxus lacustris von der rheophilen Flussnapfschnecke Ancylus 
fluviatilis ersetzt. 

Von wenigen Ausnahmen abgesehen ist das Makrozoobenthos der Stadtspree an lenitische Ver-
hältnisse angepasst und setzt sich vornehmlich aus limnophilen oder hinsichtlich der Strömung 
indifferenten Arten zusammen. Sehr starke hydrodynamische Belastung mit Strömungsgeschwin-
digkeiten > 1 m s-1 führen z.B. zum vollständigen Populationsverlust der Eintagsfliege Caenis 
horaria, die an weniger wellenschlagsexponierten Probestellen immerhin durchschnittliche Indivi-
duendichte von 6,9 – 87,4 Ind. m-2 erreichte. 

Ein möglicher indirekter Effekt des Wellenschlags auf die Makrozoobenthosbesiedlung könnte 
auch durch die Beeinflussung der Korngrößenzusammensetzung und dem veränderten Angebot 
an Nahrungsressourcen auftreten (PUSCH & FISCHER 2006). 

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

Das Ausmaß der Auswirkungen des schiffsinduzierten Wellenschlags hängt entscheidend von der 
Habitatheterogenität und -komplexität ab. So war der strömungsinduzierte Populationsverlust 
durch Drift vom Bachflohkrebs Gammarus pulex und der Eintagsfliege Ephemerella ignita in 
experimentellen Fließrinnen von den auftretenden Sohlschubspannungen abhängig. Jedoch wur-
de das Ausmaß der hydrodynamischen Störung von einer zunehmenden Habitatkomplexität 
abgeschwächt, da eine höhere Komplexität die auftretenden Sohlschubspannungen reduziert und 
dem Makrozoobenthos Refugien geringerer Strömungsexposition bietet (BORCHARDT, 1993). 

Insgesamt betrachtet trägt insbesondere der Wellenschlag am Ufer zu einer starken Redukti-
on des Besiedlungspotentials der Stadtspree bei, da auch besser strukturierte Ufer höherer 
Habitatheterogenität in ihrer Habitatqualität entwertet werden. 

4.3 Auswirkungen der multiplen Belastungen auf die Fischzönose 

4.3.1 Wesentliche Degradationsformen und deren historische Entwicklung 

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

Stauhaltungen haben bereits in historischen Zeiten zum Aussterben vieler Fischarten der 
Stadtspree geführt, u.a. Barbe (Barbus barbus), Zährte (Vimba vimba), Schmerle (Barbatula barba-
tula), und insbesondere auch der anadromen Wanderfische Stör (Acipenser sturio), Lachs (Salmo 
salar), und Neunaugen (Lampetra sp., Petromyzon sp.). Ebenso der katadrome Aal (Anguila angui-
la) wäre daher bereits verschollen oder ausgestorben, wenn er nicht aufgrund seiner wirtschaftli-
chen Bedeutung durch umfangreiche Besatzmaßnahmen erhalten würde. 

So wurden die letzten dokumentierten Individuen des Flussneunauges (Lampetra fluviatilis) letzt-
malig 1875 (WITTMACK, 1875), des Meerneunauges (Petromyzon marinus) 1868 (FRIEDEL, 1869) 
und des Störes 1868 in Berlin nachgewiesen (FRIEDEL, 1886). Urkundlich belegt sind Mühlenstaue 
in der Stadtspree seit dem 13. Jhd. (UHLEMANN, 1994), jedoch sind Stauhaltungen bereits vor den 
urkundlich belegten zu vermuten. Darüber hinaus bewirkte die Wehrfischerei vermutlich einen 
zusätzlichen Rückstau und erhöhte den Grad der Habitatfragmentierung durch eingeschränkte 
Durchwanderbarkeit des Flusses, und einen enormen Befischungsdruck insbesondere für a-
nadrome und potamodrome Fischarten (s. ARAND, 1932). 

Zur Förderung der Schifffahrt wurden in Spree und Havel die Fischwehre stark verringert, und 
dafür 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 möglich, die hohen Wehranlagen zu überwinden und das Berliner Stadtgebiet zu 
erreichen. Mit den Stauhaltungen gingen wertvolle Lebensraumstrukturen des Fließgewässers und 
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die für viele Fischarten als Laichhabitate notwendigen Überschwemmungsflächen verloren. Die 
Stauregulierung für den Hochwasserschutz und der damit verbundene Verlust von Überschwem-
mungsflächen war z.B. auch in der Seine (Frankreich) für den Rückgang der Population des Hech-
tes (Esox lucius) verantwortlich (BOET ET AL., 1999). Die durch die Stauhaltung verursachte 
Änderung des Strömungsregimes führte zu veränderten Sedimentations- und Substratbedingungen 
sowie zu reduzierten Sauerstoffkonzentrationen insbesondere am Sediment und im hyporhei-
schen Interstitial. Für kieslaichende Arten fehlten seitdem zunehmend sowohl geeignete Laich- 
und Lebensräume als auch die Möglichkeit, Ausgleichswanderungen durchzuführen, weshalb die 
einstige Leitfischart, die Barbe – ein typischer Flussfisch, ausstarb. 

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

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

Die Eutrophierung führte zu stark reduzierten Sichttiefen und zum vollständigen Verlust der sub-
mersen Makrophyten im Müggelsee, so dass phytophile Arten beeinträchtigt, andere an eine hohe 
Wassertrübung angepasste Arten wie der Zander (Sander lucioperca) jedoch überproportional 
gefördert wurden (WOLTER ET AL., 2000). 

Als Folge der Sekundärverschmutzung verdoppelte sich von 1950 bis 1976/1977 der Fischertrag 
(BARTHELMES & WALDOW, 1978), da euryöke Cypriniden-Arten durch die Eutrophierung begüns-
tigt wurden und wesentlich größerer Populationen aufbauen konnten (WOLTER ET AL., 2000). Als 
eine Folge vergrößerter Populationen nahmen die Wachstumsraten vom Blei (Abramis brama), 
Güster (Abramis bjoerkna) und der Plötze (Rutilus rutilus) ab (BARTHELMES ET AL., 1995). 

Während die Berliner Stadtspree im 19. Jhd. vornehmlich durch eine stark verminderte Was-
serqualität als Lebensraum für Fische entwertet wurde, wurde die Zusammensetzung der 
Fischzönose ab den 1960er Jahren vornehmlich durch die Eutrophierung und die Sekundär-
verschmutzung gesteuert. 

4.3.2 Rezente Belastungen und deren Auswirkungen auf die Fischzönose 

Die seit den 1990er Jahren verringerten Einträge von Nährstoffen (vgl. Heinzmann, 1998, 
SENSTADT, 2001) leitete eine Oligotrophierung ein. Demzufolge ist eine gegenläufige Entwicklung 
der Fischzönose zu erwarten. Im gesamten Berliner Stadtgebiet wurden rezent insgesamt 29 
autochthone und 7 neueingebürgerte Arten nachgewiesen, von denen 23 in der innerstädtischen 
Spree und den Kanälen festgestellt wurden (WOLTER ET AL., 2003). Neueingebürgerte Fischarten 
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sind ähnlich wie beim Makrozoobenthos ein Charakteristikum von urbanisierten Fließgewässern 
(PAUL & MEYER, 2001). 

In anderen europäischen Flüssen wie z.B. der Seine um Paris wurden sogar 19 gebietsfremde 
Fischarten eingeführt, während 7 der insgesamt 27 autochthonen Arten ausgestorben sind. Die 
erhöhte Artenzahl neueingebürgerter Arten lässt sich in der Seine noch 100 km unterhalb von 
Paris nachweisen (BOET ET AL., 1999). 

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

Dem gegenüber ist in der Stadtspree und den Kanälen der Flussbarsch (Perca fluviatilis) gegenüber 
der Plötze konkurrenzstärker und dominiert die Fischzönose. Dies lässt sich hauptsächlich auf die 
starke Habitatdegradation durch den Uferverbau durch Spundwände zurückführen (WOLTER & 
VILCINSKAS, 1997a). 

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

Die häufigste Arten der Stadtspree und der Kanäle sind also der Flussbarsch und die Plötze, die 
ihren Verbreitungsschwerpunkt in den Flussseen haben, gefolgt von Blei, Kaulbarsch (Gymno-
cephalus cernua), Aal, Ukelei (Alburnus alburnus), Güster und Aland (Leuciscus idus) und stellen 
Charakterarten für die Wasserstraßen dar. 

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

Die Fischzönose ist also, vergleichbar mit der Makrozoobenthosbesiedlung, durch euryöke Arten 
dominiert und weist eine extrem linksschiefe Dominanzverteilung auf. Da infolge des naturfernen 
Ausbaus für Fische wichtige Strukturen, wie Laichplätze, Unterstände und Weidegründe fehlen, 
dienen ihnen die Stadtspree und Kanäle vornehmlich saisonal als Aufenthaltsorte oder Wander-
wege. So nutzt z.B. der Stint (Osmerus eperlanus) die Stadtspree und Kanäle für Laich- und/oder 
Kompensationswanderungen, da er in den umliegenden Seen vorkommt. So ist auch für den 
Rummelsburger See anzunehmen, dass die 14 vorgefundenen Arten den ehemaligen Spreealtarm 
lediglich als Nahrungs- oder Rückzugsrefugium nutzen, da er fast vollständig mit Spundwänden 
versehen ist, was zu einem weitgehenden Fehlen höherer Wasserpflanzen und einer äußerst 
monotonen Uferstruktur führte (WOLTER ET AL., 2003). 

Der Uferverbau durch senkrechte Spundwände ist im Gegensatz zu den Steinschüttungen an 
anderen Kanalufern, nicht einmal mehr für Hartsubstratlaicher, wie z. B. den Kaulbarsch nutzbar 
(WOLTER, pers. Mitt., 2006). Die Zahl der Fischarten in der Stadtspree und den Kanälen ist daher 
von der Fauna der mit ihnen in Verbindung stehenden Gewässer abhängig.  
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Bei einigen für die Flussseen und Flussunterläufen typischen strömungsliebenden 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 Steinbeißer (Cobitis taenia) widerspiegelt und sehr wahrscheinlich auf 
eine verbesserte Wasserqualität zurückzuführen ist (WOLTER ET AL., 2003). 

Ein Hauptlaichgebiet für diese Arten ist der Müggelsee, was auf die besondere Bedeutung der 
Flussseen für die in den kanalisierten Spreeabschnitten vorkommenden Arten hindeutet. Im Ver-
gleich zu den kanalisierten Flussabschnitten zeichnet sich der Müggelsee durch ausgedehnte 
Zonen mit Schwimmblattpflanzen und großräumig unverbaute, naturnahe Ufer aus, so dass die 
Habitatdiversität wesentlich höher ist. Durchflossene Seen verfügen sowohl über strömende als 
auch über nichtströmende Bereiche. Sie bieten damit rheophilen und limnophilen Fischarten 
geeignete Lebensbedingungen und beherbergen daher i.d.R. ein vielfältiges Fischartenspektrum. 

Da die Uferstrukturen der Stadtspree und Kanäle während der letzten zehn Jahre keine fischöko-
logisch aufwertende Änderungen erfuhren, muss die beobachtete Zunahme der genannten fluss-
typischen Arten auf die reduzierte Nährstoffbelastung und einer verminderten Eutrophierung 
zurückzuführen 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 Fischzönose der Stadtspree darstellt, ist mit großer 
Sicherheit anzunehmen, dass der derzeit limitierende Faktor die strukturelle und morphologische 
Degradation des Flussbettes und der Ufer ist. 

Die grundsätzliche funktionelle Bedeutung der Habitatheterogenität für die Ausbildung der Fisch-
zönose ist seit langem bekannt (SHELDON, 1968, KARR & SCHLOSSER, 1978), und durch die verbes-
serte Wasserqualität auch in der Stadtspree der wesentliche limitierende Faktor. Ein weiterer 
Beleg der übergeordneten relativen Bedeutung struktureller Heterogenität für die Zusammenset-
zung der Fischzönose ist der Rückgang des Döbels (Leuciscus cephalus). 

Trotz verbesserter Wasserqualität gingen die Abundanzen dieser rheophilen Art zurück, da stärker 
überströmte kiesige Laichhabitate in der Stadtspree weitgehend fehlen und die der Nebengewäs-
ser nicht erreichbar sind (WOLTER ET AL., 2003). Aus denselben Gründen 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 Ansprüche lithophiler Arten hin, die kiesiges gut mit 
Sauerstoff versorgtes Laichsubstrat benötigen und auch als Larven benthisch orientiert sind. 

Da Laich- und Brutaufwuchsrefugien in den stark urbanisierten, innerstädtischen Spreeabschnitte 
fehlen, kommt der Durchgängigkeit und der räumlichen Vernetzung der Nebengewässern eine 
besondere Bedeutung zu. 

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

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

4.3.3 Auswirkungen der schifffahrtsinduzierten hydrodynamischen Störungen 

Wie bereits bei der Darstellung der Dominanzverhältnisse zwischen Flussbarsch und Plötze ange-
sprochen, stellt die schifffahrtsinduzierte hydrodynamische Belastung der Ufer ein bedeutender 
Faktor für die Zusammensetzung der Fischzönose dar. 

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

So meideten in der Themse 0+ Jungfische Bereiche mit Fließgeschwindigkeiten > 20 cm s-1 
(DUNCAN ET AL., 2001). Generell sind ältere und größere 0+ Jungfische in Abhängigkeit zur Sub-
stratrauhigkeit resistenter gegen hydrodynamische Belastungen und können Strömungsgeschwin-
digkeiten von bis zu 60 cm s-1 widerstehen (MANN, 1996).  

Im Oder-Havel-Kanal war in Buchten, die schiffsinduzierte Strömungsgeschwindigkeiten von 
< 20 cm s-1 ausgesetzt waren, die Dicht an 0+ Jungfischen signifikant höher als in langgestreckten 
Kanalabschnitten, an den Strömungsgeschwindigkeiten von bis zu 80 cm s-1 gemessen wurden 
(ARLINGHAUS ET AL., 2002). Diese Dichteunterschiede könnten auf eine Präferenz der 0+ Jungfi-
sche für Buchten mit flachen Uferzonen, passive Drift der Larven oder eine erhöhte schifffahrtsin-
duzierte Mortalität in den langgestreckten Kanalabschnitten zurückzuführen sein. 

Flussregulierungen, Kanalisierung, Uferverbau und reduzierte Habitatheterogenität des Ufers 
vergrößern die negativen Effekte von hydrodynamischen Störungen wie Hochwasserwellen auf 
die Fischfauna in regulierten Flüssen (PEARSONS ET AL., 1992, SCHIEMER ET AL., 2001) oder schiffs-
induzierten Strömungen und Wellen in Wasserstraßen (WOLTER & VILCINSKAS, 1997b). Synergeti-
sche Effekte zwischen einer stark reduzierten Habitatheterogenität des Ufers, das keine 
Refugialräume bereitstellt und dem Wellenschlag verursachen eine hohe Mortalität der Fischbrut 
und der Jungfische. Die wellenschlagsinduzierte Beeinträchtigung der Fischzönose ist dement-
sprechend vom Grad der Kanalisierung und dem Grad der Homogenisierung der Uferstrukturen 
abhängig und ist maximal und drückt sich in einer stark reduzierten Fischartendiversität aus, wenn 
keinerlei Refugien vorhanden sind (WOLTER & VILCINSKAS, 2000, WOLTER, 2001). 

Andererseits wird das Ausmaß der hydraulischen Störungen auf die Fischzönose durch den Grad 
der Habitatheterogenität bestimmt und nimmt mit zunehmender Komplexität ab (PEARSON ET AL., 
1992). Da der Ausbaugrad in urbanen Gewässern besonders hoch ist, ist die durch die verringerte 
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Habitatverfügbarkeit verursachte hydrodynamische Beeinträchtigung in diesen Gewässern beson-
ders groß (WOLTER & VILCINSKAS 2000, WOLTER ET AL., 2003). 

WOLTER & VILCINSKAS (1997b) beobachteten in den Wasserstraßen des Norddeutschen Tieflandes, 
dass insbesondere Larven der Plötze 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 gezählt (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 Larvenlänge von 25 mm scheinen Cyprini-
denlarven nicht mehr von schiffsinduzierten Strömungen gefährdet zu sein, so dass z.B. keine 
Beeinträchtigung 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 Strömungsgeschwindigkeit die höchste Erklärungskraft 
für eine limitierte Habitatverfügbarkeit durch Fische hat. Unter der Annahme von schiffsinduzier-
ten Strömungsgeschwindigkeiten von 0,7 – 1,0 m s-1 ist das Überleben der Fische unter 14,7 cm 
Körperlänge aufgrund ihrer zu geringen Schwimmleistung stark eingeschränkt. 

Larven der Plötze werden bei einer Größe von 7,5 mm bereits von einer Strömung von 6,9 cm s-1 
verdriftet, da sie nur eine sehr geringe Strömungsresistenz aufweist. Diese geringe Toleranz ge-
genüber höherer hydraulischer Belastung erklärte die Individuenverteilung der Plötze im Oder-
Havel-Kanal. So beobachteten ARLINGHAUS ET AL. (2002) eine starke Abundanzabnahme der 
Plötze im Mai und Juni, die wahrscheinlich auf eine erhöhte strömungsinduzierte Mortalität zu-
rückzuführen war, während die Abundanzen des Flussbarsches zunahmen. 

Im deutschen Tiefland laicht der Flussbarsch typischerweise im März oder frühen April (WOLTER ET 

AL., 1999). Wie oben bereits kurz angesprochen, zeigt der larvale Flussbarsch ontogenetische 
Habitatwechsel vom ufernahen Brutplatz ins Freiwasser um einige Zeit später wieder in flache 
Uferzonen zurückzukehren (URHO, 1996). Diese Rückkehr 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 frühen Entwicklungsstadien, in denen der 
Flussbarsch nur eine geringe Resistenz gegenüber hydraulischem Stress aufweist, hält er sich also 
im weniger exponierten Freiwasser auf. Zu der Zeit in der er später wieder die stärker strömungs-
exponierten Flachwasserzonen aufsucht, weist er eine wesentlich größere Schwimmleistung und 
Strömungsresistenz auf als in früheren Entwicklungsstadien. 

Generell zeigen die Jungfische aller in Berlin vorkommenden Fischarten, mit Ausnahme von 
Ukelei, Flussbarsch und Zander eine Präferenz für flache Uferzonen (< 1 m Wassertiefe) in einem 
ca. 6 m breiten makrophytenbestandenen Uferstreifen (GARNER, 1996). Diese Flachwasserzonen 
sind auch die am stärksten durch den schifffahrtsinduzierten Wellenschlag belasteten Bereiche im 
Querprofil und werden folglich hinsichtlich ihrer Funktion als Brut- und Aufwuchshabitat für 
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 erhöhte Mortalität insbesondere der Jungfische und der Fischeier, verursacht durch die 
physikalischen Kräfte, die ein passierendes Schiff auslöst, wie Absenkung des Wasserspie-
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gels, Rückströmung, Wellenschlag und Sohlschubspannung (MORGAN II 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 Störungen, 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 
Nahrungsverfügbarkeit reduzieren (BRUNKE ET AL., 2002), erhöhte Resuspension und Trübung 
verursachen (GARRAD & HEY, 1987, BROOKES & HANBURY, 1990, BARRETT ET AL., 1992) oder zum 
Verlust von submersen Makrophyten als Habitat führen (BROOKES & HANBURY, 1990, WILLBY & 
EATON, 1996). 

Zunehmender Schiffsverkehr führt demzufolge zu einer reduzierten Diversität und einer 
veränderten Zusammensetzung der Fischzönose und kann zu reduzierten Gesamtbiomassen 
führen (LINFIELD, 1985, PYGOTT ET AL., 1990). 

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

Die generellen Symptome dieser Degradationen sind in Tabelle 1 zusammengefasst. Die einzel-
nen Veränderungen und Reaktionen des Flussökosystems resultieren aus den anthropogenen 
Stressoren oder deren Sekundärfolgen (Hintergrundbelastung). Der zusätzliche Einfluss von 
Mischwasserentlastungen ist ebenfalls dargestellt. 
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Tabelle 1: Symptome assoziiert mit urbaner Degradation des Flussökosystems unter besonderer 
Berücksichtigung der Berliner Stadtspree. (MWE = Mischwasserentlastung). Pfeile 
indizieren die Richtung der Veränderung: ↑ = Zunahme, ↓ = Abnahme. 

 Anthropogene Veränderungen 

Ökosystemkompartimente Hintergrundbelastung MWE 
Hydrologie ↑ Wasserverweilzeit  

 ↓ Abflussvariabilität  

 ↓ Amplitude der Wasserstände  

Wasserchemismus ↑ Nährstoffe (N, P) ↑ 

 ↑ Kontaminanten (Schwermetalle, PCBs, PAKs, etc.) ↑ 

 ↑ Temperatur (?) 

 ↑ Suspendierte Partikel ↑ 

 ↑ Amplituden des Tagesganges des Sauerstoffgehalts ↑ 

Morphologie ↑ Flussbettbreite  

 ↑ Wassertiefe  

 ↑ Sedimentation  

 ↑ Resuspension  

 ↓ Strukturelle Komplexität  

 ↓ Habitatheterogenität ↓ 

POM, POC ↑ Umsatzzeit  

 ↓ Umsatzstrecke  

 ↓ Recyclingrate  

 ↓ Retentionseffizienz  

Fische ↑ Sekundärproduktion  

 ↑ Dominanz weniger Arten ↑ 

 ↑ Invasive Arten  

 ↑ Tolerante (euryöke) Arten ↓ 

 ↓ Sensitive (stenöke) Arten ↓ 

Makrozoobenthos ↑ Gesamtabundanz1  

 ↑ Dominanz weniger Arten  

 ↑ Zahl invasiver Arten  

 ↑ Tolerante (euryöke) Arten ↑ 

 ↓ Sensitive (stenöke) Arten ↓ 

Algen ↑ Primärproduktion  

 ↑ Dominanz filamentöser Algen  

 ↑ Cyanobakterien  

Ökosystemprozesse ↑ Abbau POM2  

 ↑ Denitrifikation  

 ↓ Nitrifikation  

 ↓ Nährstoffretention (frachtspezifisch)  
1 ↑ (?) Sekundärproduktion ,2 ↓ (?) Abbau POM durch Schwermetall- und insbesondere Zinkkontamination gehemmt 
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5 Auswirkung der Mischwasserentlastung auf den Stoffhaushalt und die 
Biozönosen 

Die Urbanisierung des Einzugsgebietes eines Gewässers resultiert in einem erhöhten Volumen 
und erhöhter Intensität von Oberflächenabfluss von versiegelten Flächen. Während Nieder-
schlagsereignissen wird der Oberflächenabfluss des Regenwassers angereichert mit suspendierten 
partikulären organischen und mineralischen Substanzen, assoziiert mit chemischen Kontaminan-
ten und Nährstoffen. 

Über die Trennkanalisation wird der Oberflächenabfluss direkt in die Vorflut eingeleitet; im Sys-
tem der Mischwasserkanalisation vermischt sich das oberflächig abfließende Regenwasser mit dem 
Schmutzwasser und gelangt bei Überschreitung der Kläranlagen- und Speicherkapazitäten des 
Kanalsystems unbehandelt bzw. mechanisch vorgereinigt als Mischwasser in das aufnehmende 
Gewässer. Darüber hinaus werden die im Kanal sedimentierten Feststoffe durch eine rasche 
Erhöhung der Fließgeschwindigkeiten resuspendiert (GROMAIRE ET AL., 2001) und repräsentieren 
eine zusätzliche Quelle kontaminierender Stoffe. 

In den hoch industrialisierten Ländern wurde in den letzten Jahrzehnten die stoffliche Belastung 
der Gewässer aus Punktquellen durch den umfangreichen Ausbau von Kläranlagen und einem 
erhöhtem Anschlussgrad stark reduziert. Dies führte zu einer erhöhten relativen Bedeutung von 
nicht-kontinuierlichen diffusen Stoffeinträgen, so dass die episodischen Einleitungen aus der 
Misch- und Trennkanalisation weltweit die bedeutendeste Ursache einer herabgesetzten Wasser- 
und Sedimentqualität und das wichtigste Managementproblem in urbanen Fließgewässern darstel-
len (HOUSE ET AL., 1993). 

Generell sind mit der Einleitung von urbanem Oberflächenabfluss gravierende Störungen aquati-
scher Ökosysteme verbunden (MARSALEK ET AL., 2001, U.S. EPA, 2002, ATV-ARBEITSBERICHTE, 
2003). Mit Ausnahme der Feststoffe, Schwermetalle und Kohlenwasserstoffe können die durch die 
Mischwasserkanalisation eingetragenen Stoffkonzentrationen die der Trennkanalisation um eine 
Größenordnung übertreffen (HOUSE ET AL., 1993). 

Jedoch ist es oft der Fall, dass die flächenspezifische, jährlich eingetragene Fracht des Trennsys-
tems, unabhängig welche Stoffe berücksichtigt werden, in derselben Größenordnung liegt, wie die 
des Mischsystems (ELLIS, 1986, VAN SLUIS ET AL., 1991). 

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

Für Berlin wurde am Pegel Sophienwerder eine Frachtabschätzung auf der Basis von Phosphor-
messungen an den Klärwerksabläufen 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 Kläranlagen Münchehofe und Ruhleben (25 % des gesamten Abwasseranfalls der 
Berliner Klärwerke) an diesem Pegel betrug 52 %. 
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Durch verbesserte Klärtechnik und Umsetzung von Regenwasserbehandlungsmaßnahmen werden 
sich die Frachten in Zukunft weiter reduzieren, wobei sich die Bedeutung der Mischwassereinlei-
tungen und Regenwassereinleitung erhöhen wird. 

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

So trugen z.B. in England Einleitungen durch Mischwasserentlastung und aus dem Trennsystem 
mit 35 % zu den jährlich 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 Wasserqualität 
durch die Verringerung der Belastungen aus Punktquellen (als Folge des Clean Water Act, USA) 
auf die biologische Besiedlung der Flüsse Great Miami und Mahoning, Ohio. Während im Great 
Miami River die Reduktion der Nährstofffrachten wesentlich zur Revitalisierung der aquatischen 
Biozönosen 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 ökologischen Auswirkungen des 
Oberflächenabflusses (Misch- und Regenwasser) im aufnehmenden Gewässer wurden an kleine-
ren Fließgewässern (< 5. Ordnung) durchgeführt (vgl. Kapitel 4.2). 

Durch den urbanen Oberflächenabfluss von versiegelten Flächen im Einzugsgebiet sind die Hyd-
rographen dieser urbanen Fließgewässer nachhaltig verändert. Generell zeichnet sich das Abfluss-
regime durch einen stark reduzierten Basisabfluss und stark erhöhte Spitzenabflüsse („flashy 
flows“) aus (BOOTH, 2005, PAUL & MEYER, 2001, WALSH ET AL., 2005b). Die auftretenden Hoch-
wasserwellen in urbanen Bächen können dabei um mehr als eine Größenordnung höher liegen 
als in ruralen Fließgewässern gleichen Typs (NOVOTNY & WITTE, 1997). 

Daher wurden der hydrodynamische Stress, die durch die erhöhte Sohlschubspannung verursach-
te Habitatdegradation sowie die Konzentrationserhöhungen von Nährstoffen, chemischen Konta-
minanten und suspendierten Feststoffen als die wesentlichen ursächlichen Faktoren identifiziert, 
die die biologische Besiedlung des durch urbanen Oberflächenabfluss belasteten Fließgewässers 
bestimmen. 

Die Degradation der Biozönosen durch Einleitung urbaner Oberflächenabflüsse ist also auf eine 
Vielzahl ursächlich wirkender Faktoren zurückzuführen und deren relative Bedeutung variiert sehr 
stark zwischen einzelnen Fließgewässertypen, individuellen Gewässern und Einzugsgebieten (PITT, 
2003). 

Generell hängen die ökologischen Auswirkungen mit den Eigenschaften des Einzugsgebietes und 
des aufnehmenden Gewässers ab (ELLIS & MARSALEK, 1996). Da in Flüssen (≥ 5. Ordnung) das 
Verhältnis zwischen Durchfluss und eingeleitetem Oberflächenabfluss wesentlich größer ist, sind 
hydraulische Auswirkungen geringer ausgeprägt, als die Effekte der zugeführten Stoffe auf die 
kurz- und langfristige Wasser- und Sedimentqualität sowie auf die Substratzusammensetzung. 
Weiterhin ist anzunehmen, dass die akuten Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf den 
Stoffhaushalt stauregulierter Flüsse länger als in freifließenden andauern und intensiver verlaufen. 
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In großen wie kleinen Fließgewässers repräsentiert der eingeleitete Oberflächenabfluss jedoch 
eine Gruppe von Stressoren, die zu einer erhöhten Intensität und Frequenz von Störungen sowie 
langfristigen Veränderungen des ökologischen Gewässerzustandes führen (PITT, 2003). 

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

In Flüssen, die darüber hinaus staureguliert und eutrophiert sind, nimmt die Bedeutung von mög-
lichen Sauerstoffdefiziten und von erhöhten Ammoniakkonzentrationen zu. Unabhängig von der 
Ordnung des Fließgewässers kann die Einleitung von Oberflächenabfluss in allen Fließgewässerty-
pen zu Veränderungen in der Substratzusammensetzung führen. In der Stadtspree und den Kanä-
len treten direkte hydraulische Effekte der Mischwasserentlastung auf die Biozönosen lediglich 
lokal auf, so dass sie auf den unmittelbaren Einflussbereich der Mischwasserentlastung beschränkt 
bleiben. Daher konzentriert sich die Diskussion der Effekte der Mischwasserentlastung auf die 
physikalisch-chemischen Stoffe und deren ökologischen Auswirkungen im Gewässer. 

Prinzipiell sind akute und chronische Auswirkungen von Mischwasserentlastungen auf den ökolo-
gischen Zustandes des aufnehmenden Gewässers zu unterscheiden (s.a. Kap. 4.1). Die akuten 
Auswirkungen schließen generell die Änderungen der Wasserqualität (Sauerstoffzehrung, Ammo-
niaktoxizität) und des benthischen Habitats, sowie den Einfluss von mineralischen und organi-
schen Feststoffen, toxischen Kontaminanten und die Beeinträchtigung der Biozönosen ein (ELLIS & 
HVITVED-JACOBSEN, 1997). Die Einleitung von fäkalen Bakterien stellt insbesondere während und 
unmittelbar nach einer Mischwasserentlastung ein öffentliches Gesundheitsrisiko dar und wird 
daher in Kapitel 5.5 behandelt. In der Stadtspree und den Kanälen umfassen die akuten Auswir-
kungen aufgrund der hohen Trophie und des hohen Ausbaugrades vornehmlich die stoßartige 
Belastung des Stoffhaushaltes mit negativen Folgen für die Wasserqualität. 

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

Tritt in relativer kurzer Zeit eine stoßartige Belastung durch organische Substanzen auf, ist das 
Selbstreinigungspotential durch das kurzfristige Angebot an gelöstem Sauerstoff limitiert und 
hypoxische Verhältnisse stellen sich ein. Suspendierte Partikel des Mischwassers und resuspen-
dierte Partikel des Sohlsediments geringer Sinkgeschwindigkeiten können die Trübung des Frei-
wassers stark erhöhen und die Photosyntheseaktivität und den biogenen Sauerstoffeintrag 
hemmen. Bei extremer Belastung mit auftretender Anoxie spielen Nährstoffe und auch chemische 
Kontaminanten jedoch keine Rolle mehr, da unter den in Berlin vorkommen Fischarten lediglich 
die Karausche (Carassius carassius) ohne gelösten Sauerstoff auskommt. 
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Bei plötzlich auftretender Anoxie ist jedoch auch die Karausche gefährdet, da sie in Sauerstoff-
mangelsituationen ihren Stoffwechsel nur langsam auf Gärungsprozesse umstellen kann (WOLTER 

ET AL., 2003). 

Innerhalb der Makrozoobenthoszönose sind lediglich wenige Arten der Zuckmücken (z.B. Chiro-
nomus sp.) und Wenigborster (Oligochaeta; z.B. Tubifex) an das vorübergehende Auftreten von 
sauerstofffreien Bedingungen angepasst. Weiterhin ist zu berücksichtigen, dass die eingetragenen 
chemischen Kontaminanten akute toxische Wirkungen verursachen können. 

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

In der Stadtspree und den Kanälen umfassen die chronischen Auswirkungen im Wesentlichen die 
Akkumulation von organischer Substanz und chemischen Kontaminanten am Sediment. Die mit 
dem erhöhten Angebot an organischer Substanz einhergehende Veränderung in der Habitataus-
stattung hat direkte Auswirkungen auf die Besiedlung des Makrozoobenthos und der Präsenz von 
Laichsubstraten für Fische.  

Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung der Makrozoobenthos- und Fischzonösen durch Se-
kundärfolgen der Eutrophierung, Degradation der Morphologie und Substratausstattung kommt 
also den akuten Auswirkungen von Mischwasserentlastungen die größte Bedeutung zu. Die stärks-
ten durch Mischwasserentlastung induzierten ökologischen Belastungen der Stadtspree und der 
Kanäle hängen demzufolge wesentlich von mehr oder weniger kurzfristig auftretenden ausgepräg-
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 ökotoxikologische Effekte 
nicht aus, schätzten 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 ökolo-
gischen Effekten von urbanen Oberflächenabfluss zu dem Schluss, dass die biologische 
Degradation im wesentlichen aus Veränderungen 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 hauptsächlich für die chroni-
sche Belastung der Biozönosen verantwortlich sind. 

Die durch Mischwasserentlastung induzierten ökotoxikologischen Effekte bilden nicht den Focus 
dieser Studie, da wenig zur Modellierung ökotoxikologischer Zusammenhänge bekannt ist. Dazu 
wäre ein hoher Entwicklungsaufwand notwendig, der insbesondere artspezifische Labor- und in-
situ Dosis-Reaktion-Zusammenhänge 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 Oberflächenabfluss von versiegelten Flächen führt neben der Einleitung von gelösten und 
partikulären Nährstoffen 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 Bremsbelägen, Kraftstof-
fe) (z.B. TORNO ET AL., 1985) sowie aliphatischen und polyzyklischen aromatischen Kohlenwasser-
stoffen (PAKs), Schwefeldioxid und Öl- und Kraftstoffrückstände sowie polychlorierte Biphenyle 
aus Altölen unterhalb der Notüberläufe der Trenn- sowie der Mischwasserkanalisation (z.B. 
BERKAS, 1980, GUNKEL, 1991, LOGANATHAN ET AL., 1997). 

Oberflächenabflüsse von Straßen enthalten oft hohe Konzentrationen an Cu und Zn (z.B. BURTON 

& PITT, 2002) und Pb (z.B. FÖRSTER, 1990) sowie PAKs (z.B. MALTBY ET AL., 1995). Darüber hinaus 
kommt es im Winter auch zur Immission von Straßensalzen, 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 Böden und weniger toxisch für aqua-
tische Organismen (NATIONAL RESEARCH COUNCIL, 1991, OSTENDORF ET AL., 1993). Straßensalze 
erhöhen die Mobilität von Schwermetallen in Böden (AMRHEIN ET AL., 1992) und haben folglich 
potentiell einen Einfluss auf den Austrag von Kontaminanten aus Altlastenflächen ehemaliger 
industrieller Nutzung. 

Oberflächenabflussbürtige suspendierte Partikel und Ablagerungen aus dem Kanalsystem der 
Trenn- und Mischwasserkanalisation sind für die ökotoxikologischen Zusammenhänge von beson-
derer Bedeutung, da ein sehr großer Anteil der Schwermetalle und organischen Kontaminanten 
an Partikeln gebunden vorliegt (CHEBBO, 1992, EGANHOUSE & SHERBLOM, 2001). 

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

Ob Kontaminanten in partikulärer oder gelöster Form vorliegen ist von entscheidender Bedeutung 
für deren Bioverfügbarkeit und folglich deren potentiellen Auswirkungen auf aquatische Organis-
men. Daher ist in gut gepufferten Gewässern die Bioverfügbarkeit von Kontaminanten gegenüber 
Gewässern niedrigerer pH-Werte reduziert. 

FLORES-RODRÍGUEZ ET AL. (1994) untersuchten die Mobilität von Zn, Cd und Pb an Trenn- und 
Mischwassereinleitungen im Ballungsraum von Paris und beobachteten, dass insbesondere die 
Mischwasserentlastung zur Erhöhung der Schwermetallkonzentrationen an Schwebstoffen und im 
Sediment der Seine beitrug. Pb lag überwiegend in stabilen Formen an Partikeln gebunden vor, 
während Zn und Cd dominierend bioverfügbar auftraten. Das austauschbare Pb wurde während 
des Transportes im Kanalnetz zu stabileren partikulär gebundenen Formen transformiert, so dass 
dessen Bioverfügbarkeit stark reduziert wurde. Weiterhin waren die Konzentrationen im Sediment 
unterhalb von Paris signifikant erhöht (ESTÉBE 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 Spülstoß der Mischwasserentlastung selbst oder induziert 
durch die Schifffahrt können zur Resuspension von Partikeln samt assoziierter Kontaminanten und 
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zu einer Umverteilung im Gewässer führen, so dass die Bioverfügbarkeit der Kontaminanten 
zeitweise erhöht sein kann (HATCH & BURTON, 1999) 

Die Bioverfügbarkeit von sedimentbürtigen Schadstoffen wird ebenfalls durch den Gehalt an 
organischer Substanz beeinflusst, die mit Schwermetallen Komplexe bildet, die die Bioverfügbar-
keit herabsetzen (WATZIN ET AL., 1997). Des Weiteren stellt der kohlenstoffreiche Detritus aus 
pflanzlichen Fragmenten den präferierten 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 für das Expositionspotential 
von Organismen höherer trophischer Ebenen zu. Insbesondere kleinere Partikel mit hohem orga-
nischem Gehalt sind wahrscheinlich die wichtigsten Vektoren für den Transport von Kontaminan-
ten im Mischwasser (ASHLEY & VERBANCK, 1997). 

Das gemeinsames Auftreten vieler verschiedener Kontaminanten und deren Interferenzen er-
schwert die Abschätzung der ökotoxikologischen Bedeutung einzelner Stoffe. PITT & BOZEMAN 

(1982) untersuchten die Gehalte an Pb und Zn in Fischen, benthischen Algen und Flusskrebsen 
eines kleinen urbanen Fließgewässers 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 höher als die des Freiwassers. Auch wenn sich Kontaminanten im Organismus akkumu-
lieren (Bioakkumulation), sagt die Konzentrationshöhe nichts über darüber aus, ob und in wel-
chem Umfang physiologischer Wirkungen auf den Organismus damit verbunden sind (RAINBOW, 
1996). Daher sind neben einer unüberschaubaren Anzahl von toxikologischen Laboruntersuchun-
gen insbesondere in-situ Experimente vielversprechend, die artspezifische Toxizität der durch 
Mischwasserentlastung eingetragenen Kontaminanten zu untersuchen (s. Kap. 5.2). 

5.1 Auswirkung auf den Stoffhaushalt 

Die Mischwasserentlastung führt zu einer stoßartigen Erhöhung der Frachten an gelösten und 
partikulären organischen Substanzen und Nährstoffen im aufnehmenden Gewässer. 

So lag z.B. in Paris die in die Flüsse Seine und Marne während Regenperioden eingetragene 
organische Belastung schätzungsweise in derselben Größenordnung wie die jährliche Belastung 
durch behandeltes Abwasser (MOUCHEL ET AL., 1998). Von stoßartiger extremer Erhöhung der 
Stickstofffrachten berichteten bspw. LAWLER ET AL. (2006) in dem durch Mischwasserentlastung 
belasteten Fluss Tame (England). Von den 15 untersuchten Mischwasserentlastungen führten 10 
zu Konzentrationsspitzen an Ammoniak von bis zu 6,25 mg l-1. 

Da in stauregulierten, eutrophen Flüssen die stoßartige Frachterhöhung an Nähr- und Kohlenstof-
fen insbesondere den Sauerstoffhaushalt belastet und zu extremen Konzentrationsspitzen von 
Ammoniak führen kann, sind in diesen bereits stark vorbelasteten Gewässern die stärksten Effekte 
mit der akuten Belastung verbunden. Diese wird dadurch verstärkt, dass die maximalen Stoff-
frachten oft mit dem Spülstoß 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 hängt mit dem Partikel- und Sediment-
transport zusammen, wobei die Transportkapazität insbesondere von Sedimentation- und Re-
suspensionsprozessen abhängt. 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 während niedriger Abflüsse kann die 
schifffahrtsinduzierte Sedimentresuspension den Partikeltransport erheblich erhöhen. 

Die Resuspension und der Transport von Partikeln hängen im Wesentlichen von den partikelspe-
zifischen Sinkgeschwindigkeiten ab (vgl. Kap. 2.7), die wiederum von Ausflockungs- und Entflo-
ckungsprozessen abhängen. Dabei weisen die ausgeflockten eine höhere Sinkgeschwindigkeit auf 
und werden über kürze Fließabschnitten transportiert als nicht koagulierte Teilchen. Im der Seine 
lag während niedriger Basisabflüsse die mittlere Sinkgeschwindigkeit von suspendiertem POC bei 
ca. 1 m h-1 (MEYBECK ET AL., 1998, MALDINEY, 1994). 

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

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

Die akute Belastung durch die stoßartig erhöhten Stoffkonzentrationen macht sich in erster Linie 
in einem belasteten Sauerstoffhaushalt bemerkbar. Verringerungen der Konzentration an gelös-
tem Sauerstoff auf weniger als 5 mg l-1 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 Fließgewässern unterhalb von urbanisier-
ten Gebieten durchführten. In einem Drittel der Studien traten die niedrigsten Sauerstoffkonzent-
rationen nach Niederschlagsereignissen auf. Der Sauerstoffhaushalt kann u.U. zusätzlich dadurch 
belastet werden, dass sich das Wasser des Oberflächenabflusses auf versiegelten Flächen relativ 
schnell erwärmt (SCHUELER, 1987) und somit die Sauerstofflöslichkeit reduziert, die mikrobielle 
Aktivität 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 erhöhen (WUHRMANN, 1974). 

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

HARREMOES (1982) unterschied zwischen einem unmittelbaren und einem verzögerten Sauer-
stoffdefizit, wobei der unmittelbare (während des Mischwasserüberlaufs) durch den mikrobiellen 
Abbau suspendierter organischer Substanz im Freiwasser und der verzögerte durch die Kohlen-
stoffoxidation der an der Flusssohle adsorbierten und sedimentierten Partikel verursacht wird. 
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Abb. 2: Konzeptionelles Schema zu biogeochemischen Nährstoffkreisläufen und deren wich-
tigsten Kompartimente und Parameter, ohne Berücksichtigung höherer trophischer 

Ebenen der Konsumenten. Nach EVEN ET AL. (2004), verändert. 

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

Die sedimentierten partikulären Kohlenstoffquellen tragen zu einem verzögerten Sauerstoffdefizit 
bei, da sie am Sediment adsorbiert und hydrolisiert werden, bevor sie dem mikrobiellen Abbau 
zur Verfügung stehen. In Abhängigkeit vom Durchfluss, den Eigenschaften der eingetragenen 
Stoffe sowie der Transportkapazität der fließenden Welle, treten das unmittelbare und das verzö-
gerte Sauerstoffdefizit mehr oder weniger vom Überlauf entfernt und beide möglicherweise räum-
lich getrennt auf. 

HVITVED-JACOBSEN (1982) untersuchte den kleinen, freifließenden, durch Mischwasser belasteten 
Fluss Skravad (durchschnittlich 2,5 m breit, 0,25 m tief) in Jütland (Dänemark). Der unmittelbare 
Sauerstoffverbrauch trat während der Passage des Mischwassers auf, wobei die maximale Erhö-
hung der Sauerstoffzehrung (ca. 2 mg l-1) gering war, obwohl der durchschnittliche flussinterne 
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BSB5 während der Mischwasserentlastung ca. 30 mg l-1 betrug. Dies ließ sich im Wesentlichen auf 
eine hohe atmosphärische Wiederbelüftung zurückführen. 

Das durch den aeroben Abbau von adsorbierten DOC, kolloidaler und feiner partikulärer organi-
scher Substanz verursachte verzögerte Sauerstoffdefizit führte annähernd zu einer Verdopplung 
der Gesamtrespiration und dauerte 12 – 24 Stunden an. In Abhängigkeit zu der aktuellen Intensi-
tät der Adsorption, Sedimentation, Desorption und Resuspension wird aber der verzögerte Sauer-
stoffverbrauch zwischen verschiedenen Mischwasserentlastungen variieren. 

Außerdem werden sich in anderen Flusssystemen die relativen Beiträge der Prozesse von denen 
des Flusses Skravad unterscheiden. Insbesondere in größeren und tieferen Flüssen ist die Sedi-
mentation eher als die Adsorption der wesentliche Prozess, der die verzögerte Sauerstoffzehrung 
verursacht (vgl. SEIDL ET AL., 1998a). 

In größeren und stauregulierten Flüssen ist außerdem der atmosphärische Sauerstoffeintrag we-
sentlich geringer, so dass die Wiederbelüftung überwiegend vom biogenen Sauerstoffeintrag 
abhängt. Daher kann die Mischwasserentlastung den Sauerstoffhaushalt dieser Flüsse wesentlich 
stärker und länger belasten als es von Hvitved-JACOBSEN (1982) dargestellt wurde. Da die Wieder-
belüftung in der Stadtspree und den Kanälen im Wesentlichen von der Photosynthese des Phy-
toplanktons abhängt, ist die Tageszeit entscheidend für den Grad der Belastung des 
Sauerstoffhaushaltes durch schnell abbaubare Fraktionen der organischen Substanz (gelöst, 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 Großteil der Reduktion des Sauer-
stoffgehalts auf 4 mg l-1 erklärte. Die Fracht an POC hatte lediglich einen geringen Einfluss auf das 
unmittelbare Sauerstoffdefizit, da sie aufgrund hoher Sinkgeschwindigkeiten (1 m h-1) einerseits 
schnell sedimentierten, andererseits vergleichsweise langsame Hydrolyseraten aufwiesen. 

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

Die Intensität des unmittelbaren und verzögerten Sauerstoffdefizits hängt also von der Art und 
Zusammensetzung der eingetragenen suspendierten Partikel, ihren Sinkgeschwindigkeiten und 
der Turbulenz des Wasserkörpers ab. Von besonderer Bedeutung ist hierbei das Verhältnis zwi-
schen gelösten Stoffen (insbesondere DOC, Ammonium) und POC und der Adsorptionskapazität 
des Biofilms und des Sediments. Im durch Trenn- und Mischkanalisation belasteten Chattahoo-
chee River unterhalb Atlanta (USA), in dem es in Phasen niedriger Abflüsse während des Sommers 
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zu einem ausgeprägten Sauerstoffdefizit kam (3,5 mg l-1 unter Sättigungslevel), nahm der Anteil 
von DOC am gesamten organischen Kohlenstoff zwischen 45 – 65 % ein (MCCONNEL, 1980).  

HVITVED-JACOBSEN (1982) erwähnte mögliche Variation im verzögerten Sauerstoffbedarf und -
verbrauch verursacht durch Sedimentresuspension, die vom Abflussregime oder der schifffahrts-
induzierten Sohlschubspannungen abhängt. Für die Stadtspree und die Kanäle muss angenom-
men werden, dass insbesondere das verzögerte Sauerstoffdefizit durch schiffsinduzierte Turbulenz 
und Resuspension erhöht und verlängert werden kann, obwohl der Sauerstoffeintrag an der Luft-
Wasser-Grenzschicht durch den Schiffsverkehr etwas erhöht sein kann. Auch die hydrodynami-
schen Kräfte des eingeleitenden Mischwassers können zur Mobilisierung und Resuspension von 
sauerstoffzehrenden Flusssedimenten führen. 

So ergaben Untersuchungen zur Mischwasserentlastung in durch den Stauwurzelbereich des Sees 
Michigan beeinflussten Flussabschnitten des Flusses Milwaukee, Wisconsin (USA), dass die durch 
Mischwasserentlastung induzierte Fließgeschwindigkeit zwischen 0,3 – 1,5 m s-1, bei Maximalwer-
ten von 3,7 m s-1 Sedimentumlagerungen verursachte (KREUTZBERGER ET AL., 1980). Da die Sedi-
mentation während niedriger Abflüsse im Sommer (ca. 5,7 m3 s-1) und Fließgeschwindigkeiten um 
0,02 m s-1 die Akkumulation von Feststoffen förderte, war die sedimentbürtige Sauerstoffzehrung 
bereits während Trockenwetterperioden sehr hoch und senkte den Sauerstoffgehalt im Freiwasser 
auf ca. 4,4 mg l-1 ab. 

Daher war die Erhöhung des Sauerstoffverbrauchs durch Resuspension und Sedimentumlagerung 
die wesentliche Ursache für ein schnelles Absinken der Sauerstoffkonzentrationen und weniger 
die organische Fracht des Mischwassers. Daher übertrafen die Sauerstoffzehrungsraten die Raten, 
die auf die Fracht an organischer Substanz zurückgeführt werden konnten. Dementsprechend 
erklärte das Wasservolumen der submers entlastenden Überläufe 67 % (multiple, schrittweise 
Regression) der innerhalb von 6 Stunden nach der Mischwasserentlastung auftretenden nahezu 
vollständigen Anoxie. 

Auch im durch Mischwasserentlastung belasteten Manchester-Schiffskanal und den kanalisierten 
Abschnitten des Flusses Irwell (England) wurde eine unmittelbare und verzögerte Belastung der 
Wasserqualität durch reduzierte Sauerstoffkonzentrationen festgestellt (RESS & WHITE, 1993). Der 
Sauerstoffhaushalt wurde zum einen durch den Eintrag kanalisationsbürtiger organischer Substanz 
unmittelbar („first flush“), zum anderen durch den verzögerten Abbau der erst kürzlich sedimen-
tierten Substanzen verursacht, stimmt also mit den wesentlichen Ergebnissen von HARREMOES 

(1982) überein. Das verzögert eintretende Sauerstoffdefizit dauerte ca. 12 – 24 Stunden an. 

Eine vergleichbare Dauer der verzögerten 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 vollständigen Sauerstoffzehrung, die der 
Mischwasserentlastung im Fluss Milwaukee folgte (KREUTZBERGER ET AL., 1980), wurde der Sauer-
stoffgehalt im stark nährstoffbelasteten (ca. 4 mg l-1 NH3-N, 2 – 4 mg l-1 NO3-N, 1 – 2 mg l-1 PO4-
P) Manchester-Schiffskanal von 55 – 70 % auf lediglich 40 % Sättigung reduziert (RESS & WHITE, 
1993). 

Die Autoren führten dies auf eine hohe atmosphärische Wiederbelüftung durch hohe Abflüsse 
(Werte zum Durchfluss und der Strömungsgeschwindigkeit nicht angegeben) zurück, die ausreich-
te, den erhöhten Sauerstoffbedarf für den mikrobiellen Abbau der organischen Substanz und 
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Nitrifikation des Ammonium auszugleichen. Dies ist insofern erstaunlich, da durch die häufigen 
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 BSB5 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 für die Beur-
teilung des Einflusses von Mischwasserentlastungen auf die Wasserqualität zu (z.B. TEAGUE ET AL., 
1988, CERCO, 1985, KUENZLER, 1982, KREUTZBERGER ET AL., 1980). 

Nach HOUSE ET AL. (1993) liegt der typische Sauerstoffbedarf ungestörter Sedimente zwischen 
0,15 – 2,75 g O2 m-2 d-1. Starke Resuspension während Regenwetterbedingungen kann den sedi-
mentbürtigen Sauerstoffbedarf extrem auf 240 – 1500 g O2 m-2 d-1anheben und die Sauerstoff-
konzentration im Freiwasser von Sättigung auf unter 2 mg l-1 oder weniger absinken lassen. 

Auch experimentelle Studien belegen die übergeordnete Bedeutung der durch die Mischwasser-
entlastung zugeführten sauerstoffzehrenden Stoffe. PARENT-RAOULT ET AL. (2005) führten eine 
experimentelle Studie zu Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf die Biofilmzönose in 
künstlichen Fließrinnen durch, und prüften den Effekt der Einleitungs- bzw. Expositionsdauer (4 
vs. 8 h). 

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

Die Mischwasserentlastung führte an beiden Beprobungsterminen zu einer Zunahme der Produk-
tion sowie der Metabolismusaktivität der Bakterien, förderte jedoch nicht die Algenbiomasse. Da 
die Einleitungsdauer zu keinen Veränderungen hinsichtlich der erhobenen Parameter führte, 
schlossen die Autoren, dass die Differenz zwischen beiden untersuchten Expositionslängen zu 
gering gewählt war um einen Effekt der Entlastungsdauer auf den Biofilm auszuüben. Da sich zwar 
die heterotrophe Bakterienaktivität und –produktion nicht aber die Produktion der autotrophen 
Organismen des Biofilms erhöhte, kann geschlussfolgert werden, dass der Sauerstoffhaushalt 
durch den mikrobiellen Verbrauch stark belastet jedoch nur geringfügig durch die Photosynthese 
entlastet wurde. 

Während HARREMOES (1982) und HVITVED-JACOBSEN (1982) die durch Mischwasserentlastung 
induzierte unmittelbare und verzögerte Sauerstoffzehrung auf die unterschiedliche Abbaubarkeit 
verschiedener Fraktionen der organischen Substanz zurückführten, ist des Weiteren die in das 
aufnehmende Gewässer eingeleitete Bakterienbiomasse zu berücksichtigen. 

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 bioverfügbar vorlag, also der 
Bakterienproduktion zur Verfügung stand. 

Das Ausmaß der heterotrophen Aktivität 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 geringfügig durch das erhöhte 
Angebot an leicht abbaubarer organischer Substanz gefördert. Dementsprechend war es im We-
sentlichen die Aktivität der allochthonen Bakterien, die das Ausmaß des Sauerstoffverbrauchs 
bestimmten, obwohl sie hohe Sinkgeschwindigkeiten aufwiesen (GARNIER ET AL., 1992). Die durch 
das Mischwasser in das Gewässer eingetragen allochthonen Bakterien waren i.d.R. größer (typi-
scherweise > 1 μm Länge) als die autochthonen Bakterien (typischerweise < 1 μm Länge) und 
wiesen hohe spezifische Wachstumsraten auf (GARNIER ET AL., 1992). 

SERVAIS ET AL. (1999) untersuchten die wesentlichen Kohlenstoffquellen, Nährstoffgehalte und die 
Gesamtbiomasse der Bakterien und Nitrifikanten im behandelten Abwasser und Schmutzwasser 
Pariser Kläranlagen. 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 repräsentiert wurde. Der mikrobiell abbaubare 
Anteil am gesamten organischen Kohlenstoff war signifikant mit dem BSB5 korreliert, wobei das 
Verhältnis beider Größen durchschnittlich 0,35 betrug (Lineare Regression, R2 = 0,91). Sie wiesen 
ausdrücklich darauf hin, dass die Güte von Prognosen zum Einfluss des Abwassers in der Seine im 
Wesentlichen von der Kenntnis des Anteils leicht abbaubarer und refraktärer Kohlenstoffquellen 
abhängt. 

Die Effekte des eingeleiteten Oberflächenabflusses können nach längeren niederschlagsfreien 
Perioden deutlich stärker ausfallen, da sich die Fracht an suspendierten sauerstoffzehrender Parti-
keln und Kontaminanten im Oberflächenabfluss von versiegelten Flächen nach Trockenzeiten 
stark erhöht. So fanden MONTREJAUD-VIGNOLES ET AL. (1996) im mediterranen Frankreich, das 
durch lange Trockenwetterperioden gekennzeichnet ist, dass der Oberflächenabfluss eines einzi-
gen Niederschlagsereignisses (12 mm) mehr als 12 % des jährlichen CSB-Abflusses des Vorfluters 
bewirkte. Die in der Trockenwetterperiode stattgefundene Akkumulation von sauerstoffzehrenden 
Substanzen kann also eine verstärkte Belastung des Sauerstoffhaushaltes des aufnehmenden 
Gewässers bewirken. 

Die Sauerstoffzehrung durch mikrobiellen Abbau hängt jedoch nicht ausschließlich von eingeleite-
ter organischer Substanz ab, sondern kann zusätzlich durch andere Kohlenstoffquellen erhöht 
werden (SEIDL ET AL., 1998b). Die Autoren vermuteten eine erhöhte Autolyse von Phytoplankton 
durch mischwasserinduzierte Verschlechterung des Lichtklimas und teilweiser Entflockung von 
partikulären organischen Makromolekülen, deren mikrobieller Abbau zur Sauerstoffzehrung 
beitrug. Hohe Mengen an toter Phytoplanktonbiomasse können eine wesentliche zusätzliche 
Quelle organischen Kohlenstoffs für die Bakterienaktivität darstellen (SERVAIS & GARNIER, 1993). 
Weiterhin können die Verlustraten an Phytoplankton z.B. von Flockulation, Turbulenz und der 
Intensität der benthisch-pelagischen Kopplung abhängen (siehe Kapitel. 2.7). 

Mittel- bis langfristig können die Stoffeinträge durch die Mischwasserentlastung, je nach den 
Hintergrundkonzentrationen der gelösten Nährstoffe im aufnehmenden Gewässer, die Eutrophie-
rung potenziell begünstigen. Da die Phytoplanktonproduktion der Stadtspree und der Kanäle 
jedoch nicht nährstofflimitiert ist und die Generationszeit von Algen in der Größenordnung von 
mehreren Tagen bis einem Monat liegt, kann eine kurzfristige Erhöhung der Phosphorfrachten 
keine Verstärkung der Eutrophierung bewirken. Eine zusätzliche nennenswerte Stimulierung der 
Eutrophierung durch Mischwasserentlastung ist auch längerfristig nicht zu erwarten, da der Phos-
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phoreintrag durch Mischwasserentlastung hinsichtlich der gesamten Phosphoreinträge anderer 
Quellen zu vernachlässigen ist (HEINZMANN, 1998, SENSTADT, 2001). Auch die kumulativen Stick-
stoffeinträge von Kläranlagen können wesentlich höher als die durch Mischwasserentlastung 
verursachten Frachten sein (HARREMOES & RAUCH, 1997). 

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

Zusätzlich kann die durch Mischwasserentlastung induzierte erhöhte Trübung 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.o.) schnell wieder abnahm (SEIDL ET AL., 1998a). Ob die ökologi-
sche Situation der Seine mit den Auswirkungen der Mischwasserentlastung in der Stadtspree und 
den Kanälen vergleichbar ist, bleibt zu prüfen, da während niederschlagsreicher Perioden Misch-
wassereinleitungen ca. 30 % des Durchflusses der Seine ausmachten (ESTÉBE ET AL., 1998). 

Andere Rahmenbedingungen wie z.B. die hohe Trophie und der Ausbaugrad beider Flüsse 
scheint eine Übertragbarkeit von Ergebnissen zu gewährleisten, auch wenn einzelne Prozesse 
unterschiedlich stark ausgeprägt sein können. 

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

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

Obwohl auch eine leicht nicht signifikant erhöhte Toleranz des Phytoplanktons gegenüber freien 
Schwermetallionen nachgewiesen wurde (um 5 % erhöhte Wachstumsrate der adaptierten Algen 
im Vergleich zur Kontrolle), konnte die Toxizität des Mischwassers auf freie und an kolloidale 
Substanzen adsorbierte Schwermetallionen zurückgeführt werden, mit einem geschätzten Anteil 
von 50 % an der Gesamttoxizität. Insbesondere Zn verursachte für die Hemmung der Photosyn-
these des Phytoplanktons, während Cu-Ionen zwar potentiell toxisch wirken können, aber vor-
nehmlich an natürliche oder anthropogene Liganden gebunden vorlagen. 

Blei hingegen wurde an wässrige Karbonatkomplexe gebunden und war daher nicht mehr biover-
fügbar. Das toxische Zn-Ion lag vornehmlich in der gelösten Fraktion (definiert als < 0,4 μm) vor, 
woraus geschlossen wurde, dass die Toxizität stromabwärts zunehmen müsste. Dieses grundsätzli-
che Verhalten der Schwermetalle wurde bspw. auch in einem kleinen durch Mischwasserentlas-
tung belasteten Fließgewässer in London (England) beobachtet (MULLISS ET AL., 1997). Aufgrund 
der neutralen pH-Werte lagen Cu, Cd und Pb vorwiegend partikulär gebunden vor, während Zn 
zu 70 % in gelöster Form auftrat. Jedoch erhöhte sich der Anteil der gelösten Cd-Ionen während 
Mischwasserentlastungen auf ca. 80 % verglichen mit 20 % während Trockenwetterabflüsse. 

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 für 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 für die ökosystemaren Prozesse dar, da sie den Transport und die Retention von gelös-
ten und partikulären Stoffen beeinflusst. Darüber hinaus fungieren die oberen Sedimentschichten 
einerseits als Reaktor für einen intensiven Stoffmetabolismus, andererseits als bedeutendes Habitat 
für die benthischen Biozönosen. 

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

Abhängig vom Volumen des hyporheischen Porenraums und der Menge an sedimentierter organi-
scher Substanz können die Sauerstoffkonzentrationen in den oberen Sedimentschichten wesent-
lich stärker abnehmen als im Freiwasser. So resultierte aus der Mischwasserentlastung eine 
gravierende Reduktion des Sauerstoffgehaltes im hyporheischen Interstitial (< 1 mg l-1 O2) eines 
kleinen freifließenden urbanen Fließgewässers, während das Freiwasser nahezu sauerstoffgesättigt 
war (KREJCI ET AL., 1994). 

Weiterhin kann das Sauerstoffdefizit im Interstitial wesentlich länger andauern als im Freiwasser. 
So traten im Interstitial eines kleinen Fließgewässers in Fehraltorf (Schweiz) Sauerstoffdefizite von 
< 10 % auf, die für 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 Oberflächenabfluss belasteten urbanen Fließgewässers und verglichen 
diese mit denen einer unbelasteten Referenz. Sie fanden signifikante höhere Konzentrationen an 
Ammonium und Ammoniak im Freiwasser und wesentlich geringere Sauerstoffkonzentrationen im 
Interstitial des urbanen Fließgewässers. Darüber hinaus wies das Interstitialwasser des urbanen 
Fließgewässers die doppelten Konzentrationen an Pb, Zn, Cu und Cr als das Referenzfließgewäs-
sers auf. Pb lag vornehmlich an Partikel gebunden vor und war während Niederschlagsperioden 
im Vergleich zu Trockenwetterperioden von 1 auf 200 μg l-1 erhöht.  

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 Größenord-
nung zu erwarten, da überwiegend sandige, organisch angereicherte Sedimente vorliegen, die 
kein ausgeprägtes Interstitial aufweisen (vgl. MORRICE ET AL., 1997). 

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

Als derzeit bedeutendste Einflussgröße der Mischwasserentlastung in der Stadtspree und den 
Kanälen muss daher die akute Belastung des Sauerstoffhaushaltes angesehen werden, sowie 
die langfristige Veränderung der Sedimentzusammensetzung. Letztere führt auch zu einem 
erhöhten Sauerstoffbedarf des Sediments und trägt zur chronischen Beeinträchtigung der 
Biozönosen bei, während das plötzliche Auftreten von extremen Sauerstoffdefiziten, mögli-
cherweise kombiniert mit Konzentrationsspitzen an Ammoniak, die wesentliche Ursache von 
akut erhöhter Mortalität der Organismen darstellt. 

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

Letztere sollte darüber hinaus auch den Beitrag von DOC und POC am erhöhten Sauerstoff-
verbrauch quantifizieren. Letztendlich ist anzunehmen, dass die gewässerinterne Frachterhö-
hung von DOC und Ammonium unmittelbare und verzögerte Sauerstoffdefizite verursacht, 
während POC in Verbindung mit den Sekundärfolgen der Eutrophierung zu einer längerfristi-
gen Belastung der Sauerstoffkonzentrationen am Sediment beiträgt. 

Auch wenn bereits erwähnt, soll explizit darauf hingewiesen werden, dass die stofflichen Belas-
tungen unterschiedliche räumliche sowie zeitliche Wirkungen auf das aufnehmende Gewässer 
ausüben. 

Diese unterschiedlichen Skalen der wesentlichen durch Mischwasserentlastung induzierten Ver-
änderungen sind in Abbildung 3 grafisch dargestellt. 
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Abb. 3: Zeitliche und räumliche Skalen der Auswirkungen stofflicher Belastungen im aufneh-
menden Fließgewässer. Nach LIJKLEMA ET AL. (1989), verändert. 
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5.2 Auswirkungen auf die Makrozoobenthoszönose 

Zur Einschätzung der Auswirkungen von Mischwasserentlastung ist zu beachten, wie PITT (2003) 
in seinem Review zu den ökologischen Auswirkungen von urbanem Oberflächenabfluss auf das 
aufnehmende Gewässer feststellte, dass der Großteil der Studien urbanisierte mit nicht-
urbanisierten Arealen des Einzugsgebietes eines oder mehrerer Fließgewässer vergleichend unter-
suchte. Daher lassen sich Effekte der Regen- und Mischwassereinleitung nur schwer von natürli-
chen und weiteren anthropogenen Umweltbedingungen abgrenzen. Lediglich sehr wenige 
Forschungsarbeiten haben spezifische Mechanismen untersucht, die die mit der Urbanisierung 
einhergehende Abnahme der Diversität und die veränderte Zusammensetzung der Biozönosen 
verursachen (PAUL & MEYER, 2001). 

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

Der akute Einfluss von Mischwasserentlastungen ist mittels Freilanduntersuchungen insbesondere 
über einen Vergleich der Makrozoobenthosbesiedlung ober- und unterhalb eines Überlaufs 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 lässt sich die Toxizität von spezifischen 
Kontaminanten lediglich mittels Laborexperimente erfassen, wobei die damit erzielten Ergebnisse 
eingeschränkt auf Freilandbedingungen übertragbar sind. Es wird daher im Weiteren eine Aus-
wahl von Studien diskutiert, die Prozesse und Belastungsformen untersuchten, die als relevant für 
die Berliner Gewässersituation erschienen, oder wesentlich zum Verständnis der speziellen Aus-
wirkungen von Mischwasserentlastungen betragen können. 

Eigene Forschungsarbeiten zur Makrozoobenthosbesiedlung der Stadtspree oberhalb der Mühlen-
dammschleuse haben gezeigt, dass die mit zunehmender Urbanisierung abnehmende Artenzahl 
und Diversität sowie die veränderte Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose zu einem 
großen Teil auf die Abnahme der Substratheterogenität und dem Grad der Sohleintiefung zurück-
zuführen war. Synergistische Effekte zwischen hoher Trophie und Akkumulation von FPOM an 
stark eingetieften Spreeabschnitte erklärte einen Großteil der biozönotischen Veränderungen. 
Wesentliche, die Besiedlung bestimmende Faktoren sind dabei das zeitweise Auftreten von Sauer-
stoffdefiziten am Sediment und die langfristig veränderte Substratzusammensetzung. Die durch 
die Mischwasserentlastung eingeleiteten Stoffe tragen entscheidend zu beiden Prozessen bei (vgl. 
Kapitel 5.1) und verschärfen diese hohe Hintergrundbelastung der Makrozoobenthoszönose. 

Demzufolge stellen Sauerstoffdefizite und u.U. auch stark erhöhte Ammoniakkonzentrationen die 
stärkste akute mischwasserinduzierte Belastung der bereits stark degradierten Makrozoobenthos-
zönose der Stadtspree dar. 
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Dennoch sind zusätzliche Belastungen durch akute und chronische Toxizität durch Schwerme-
talle und organische Kontaminanten nicht auszuschließen, da viele Studien konsistente Beein-
trächtigungen der Diversität und Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose unter dem 
Einfluss von urbanem Oberflächenabfluss beobachtet haben (SHUTES, 1984; MALTBY ET AL., 
1995a; MOY ET AL., 2003). 

Andere Studien konnten jedoch keine direkten ökotoxikologischen Effekte erhöhter Konzentratio-
nen an toxischen Kontaminanten unter dem Einfluss von urbanem Oberflächenabfluss feststellen 
(BOXALL & MALTBY, 1997, MOY ET AL., 2003). Die ökologischen Auswirkungen sind möglicherwei-
se nicht durch eine akut reduzierte Wasserqualität während des Einleitungsereignisses, sondern 
vielmehr auf die chronische Akkumulation toxischer Stoffe im Sediment zurückzuführen (MULLISS 

ET AL., 1993, ELLIS & REVITT, 2001, MOY ET AL., 2003). 

Die geringe akute Toxizität, die von vielen Studien beobachtet wurde, spiegelt wahrscheinlich 
auch die Bindung der Kontaminanten am Sediment und durch organische Komplexe wider. 
Genotoxizität und chronische Toxizität üben daher vermutlich die stärkeren Auswirkungen auf die 
Besiedlung urbaner Gewässer aus, auch wenn die Verbreitung der relativ toleranten Arten der 
rudimentären Makrozoobenthoszönose der Stadtspree nur sekundär von Schadstoffeinflüssen 
bestimmt ist. 

Die Effekte potentiell toxisch wirkender Kontaminanten hängen von der Art ihrer Bindung und 
Bioverfügbarkeit ab. Die lokale Bioverfügbarkeit hängt vom Sedimentgehalt an organischen Koh-
lenstoff, dem pH-Wert und der Korngröße ab, wobei das Interstitialwasser den bedeutendsten 
Aufnahmepfad von sedimentassoziierten Kontaminanten darstellt. Daher sind es vermutlich ku-
mulative und interaktive Effekte zwischen Freiwasser- und Sedimentqualität, die kollektiv zur 
Degradation der Makrozoobenthoszönose in urbanen Gewässern beitragen. 

Akute Effekte potentiell toxischer im urbanen Oberflächenabfluss 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-
tensänderungen, Wachstum, Reproduktion und Mortalität verwendet werden. 

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

Eine darauf folgende Serie von mehreren Mischwasserentlastungen führte zu einer signifikant 
erhöhten Mortalität (60 %) direkt unterhalb der Einleitung, während die Mortalität oberhalb und 
100 m unterhalb des Überlaufs nur geringfügig und nicht signifikant gegenüber der Referenz 
erhöht war. Mischwasserentlastungen können also die Populationsgrößen bestimmter Arten dezi-
mieren und andere Arten wahrscheinlich gänzlich eliminieren, insbesondere wenn sie in hoher 
Frequenz auftreten. Die akute Toxizität von Oberflächenabfluss 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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Während das kontaminierte Wasser keine akute Toxizität ausübte, bewirkte eine 14-tägige Expo-
sition durch kontaminierte Sedimente eine zwischen den replizierten Tests konsistente jedoch nur 
leicht erhöhte Mortalität von Gammarus pulex (10,3 %) gegenüber der Kontrolle (4,3 %). Dabei 
akkumulierte Gammarus pulex PAKs im direkten Verhältnis zur Expositionskonzentration, ein 
Zusammenhang der auch für 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 können (LANDRUM & SCAVIA, 1983). Über Extraktions- und Fraktionie-
rungsverfahren wurde festgestellt, dass die beobachtete Sedimenttoxizität hauptsächlich durch 
PAKs verursacht war (MALTBY ET AL., 1995b), deren Bioverfügbarkeit und Toxizität auf das Makro-
zoobenthos bereits in anderen Studien gezeigt wurde (z.B. SUEDEL ET AL., 1993) und Mortalitätsra-
ten von bis zu 70 % verursachen kann (ELLIS & REVITT, 2001). 

In urbanen Abschnitten des Fließgewässers Pymmes Brook (Nord-London) war die Mortalität von 
der in Käfigen gehälterten Wasserassel Asellus aquaticus (Isopoda) hauptsächlich von der Bioak-
kumulation von Cu abhängig (MULLISS ET AL., 1994). Mischwasserentlastungen geringerer Intensität 
und längerer Dauer schienen eine erhöhte toxische Wirkung auf Asellus aquaticus auszuüben, da 
dann größere Mengen des an organische Komplexe gebundenen Cu über die Nahrung aufge-
nommen wurde. Die Gewichtsveränderung während der Exposition, die als Maß für chronische 
Effekte herangezogen wurde, resultierte aus wechselseitigen Interferenzen verschiedener 
Schwermetalle und weiterer, nicht gemessener Faktoren. Bioakkumuliertes Cd wies hierbei eine 
hohe Erklärungskraft auf und wurde, da es überwiegend in gelöster Form auftrat, eher über Diffu-
sion als durch die Nahrungsaufnahme aufgenommen. 

Demgegenüber waren die Auswirkungen von Mischwasserentlastung auf die Sedimenttoxizität für 
das Makrozoobenthos in urbanen Seen und Fließgewässern in Hamilton, Toronto, Oshawa und 
Kingston (Ontario, Kanada) eher gering (GRAPENTINE ET AL., 2004). Obwohl unterhalb von Über-
läufen die Sedimentkonzentrationen an Schwermetallen und PAKs teilweise stark erhöht waren, 
konnte keine signifikante akute oder chronische Toxizität und keine Zusammenhang zu den 
Kontaminantenkonzentrationen festgestellt werden. Dementsprechend war die Überlebensrate 
der für 47 – 48 Tage in Käfigen 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 Zusammenhänge zwischen Artenzahl sowie Zönosenzusammensetzung 
(ausgedrückt als NMS-Achsen-Scores) und der Sedimentkontamination gefunden. 

Dass Mischwassereinleitungen lediglich sehr geringe toxische Effekte ausübten, bzw. die Auswir-
kungen nicht identifiziert werden konnten, führten die Autoren im wesentlichen darauf zurück, 
dass Untersuchungen zeitlich höher aufgelöst werden sollten und multiple räumliche Skalen 
berücksichtigt werden müssten, um die Auswirkungen der Stressoren auf die Makrozoobenthos-
besiedlung besser quantifizieren zu können. 

MEDEIROS ET AL. (1983) untersuchten mittels künstlichen Substraten die akute Toxizität von urba-
nen Oberflächenabfluss im Fluss Green River (Q < 0,5 – 4 m³ s-1) in Greenfield (Massachusetts, 
USA). Durch Makrozoobenthos besiedelte Substrate wurden für 96 Stunden an belasteten Fluss-
abschnitten exponiert und hinsichtlich der Diversität und der Bioakkumulation von Schwermetal-
len ausgewertet. 
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Im Vergleich zur Kontrolle wiesen alle oberflächenabflussexponierten Substrate während Nieder-
schlags- und Trockenwetterperioden eine wesentlich geringere Diversität auf, die auf die toxische 
Wirkung von Schwermetallen und Pestiziden zurückgeführt wurde. Einerseits wurde gezeigt, dass 
während Niederschlagsperioden die toxische Wirkung gegenüber Trockenwetterperioden redu-
ziert sein kann, andererseits die Bioakkumulation von Schwermetallen in filtrierenden Köcherflie-
gen (Hydropsyche sp.) um eine Größenordnung erhöht war. Sie schlussfolgerten, dass die 
Toxizität für 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 gelöster Form austrugen. Der 
Oberflächenabfluss reduzierte somit während des Einleitungsereignisses die akute Toxizität, er-
höht sie jedoch langfristig durch Erhöhung der Kontaminantenkonzentrationen im Sediment.  

Aufgrund der multifaktoriellen Belastungen urbaner Fließgewässer und des simultanen Auftretens 
von verschiedenen Stressoren kommt deren synergistische Auswirkungen eine besondere Be-
deutung für 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-Fließrinne und untersuchten die 
Unterschiede zwischen unbelasteten und nährstoffbelasteten Wassers. Diese experimentelle 
Studie ist insofern von besonderer Bedeutung, da der durchgeführte Ansatz zwischen den hydrau-
lischen und stofflichen Auswirkungen der Mischwasserentlastung differenzieren und potentielle 
Interferenzen der schädigenden Wirkung verschiedener Stressoren untersuchen konnte. 

Eine erhöhte Sohlschubspannung verursachte in Kombination mit der stofflichen Belastung des 
Mischwassers einen größeren Populationsverlust von Gammarus pulex durch Drift als eine erhöh-
te Sohlschubspannung oder die stoffliche Belastung separat. Die Einleitung von Mischwasser 
führte also zu synergistischen Effekten zwischen dem hydraulischen Stress und reduzierter Sauer-
stoffkonzentration sowie erhöhter Ammoniakkonzentrationen (1,5 mg NH3-N l-1). 

GAMMETER & FRUTINGER (1990) berichteten von vergleichbaren, in experimentellen Fließrinnen 
beobachteten Effekten von reduzierten Sauerstoffkonzentrationen und erhöhten Ammoniakkon-
zentrationen auf die Drift und Mortalität von drei reophilen Eintagsfliegenarten und einer Stein-
fliegenart (Plecoptera). Niedrigere Sauerstoffgehalte (2,67 – 1,19 mg l-1) erhöhten die Drift, jedoch 
nicht die Mortalität aller untersuchten Arten. Dagegen hatten die Konzentrationen an Ammoniak 
(14,6 – 30,4 mg l-1) keine Auswirkungen auf die Drift, erhöhte aber die Mortalität. Die höchsten 
Mortalitätsraten wurden in Kombination mit niedrigen Sauerstoffsättigungen und hohen Ammoni-
akkonzentrationen festgestellt. Diese Studie zeigt die Bedeutung synergistischer Wirkungszusam-
menhängen bei der ökologischen Beurteilung von Mischwasserentlastungen, auch wenn derart 
hohe Ammoniakkonzentrationen unter Freilandbedingungen selten auftreten. 

Da jedoch die Stofffrachten zu Beginn einer Mischwasserentlastung durch den Spülstoß extrem 
hoch sein können, traten z.B. im Bach Pymmes Brock (London) Konzentrationsmaxima von 
24 mg NH3-N l-1 auf (MULLISS ET AL., 1997). 



- 77 - 

 

Zur Toxizität von Ammoniak sei angemerkt, dass Laborexperimente mit der Köcherfliege Hydro-
psyche angustipennis zeigten, dass 50 % der Larven innerhalb von 150 Stunden bei einer Ammo-
niakkonzentration von 1,82 mg l-1 starben (WILLIAMS ET AL., 1986). Von den insgesamt 11 
getesteten Arten in dieser Studie, das Spektrum reichte von der Spitz-Schlammschnecke Lymnaea 
stagnalis bis zum Bach-Flohkrebs Gammarus pulex, erreichte nur noch die Wasserassel Asellus 
aquaticus (Isopoda) einen höheren LC50 150 h - Wert. Andere Arten weisen wesentliche geringere 
Toleranzen gegenüber Ammoniak auf, wie z.B. die Neuseeländische Deckelschnecke Potamopyr-
gus antipodarum, die bei einer Temperatur von 25°C und einem pH-Wert von 8,2 einen 
LC50 96 h – Wert von 0,41 mg NH3-N l-1 aufweist (HICKEY & VICKERS, 1994). Zum Vergleich sei 
angefügt, dass für die Regenbogenforelle ein NOEC-Wert (No Observed Effect Concentration) (96 
h) von lediglich 0,017 mg NH3-N l-1 angegeben wird (HERMANUTZ ET AL., 1987). 

WIELAND ET AL. (1993) untersuchten die Auswirkungen von Mischwasserentlastung auf die Makro-
zoobenthoszönose eines kleinen kiesgeprägten Baches in der Schweiz und fanden lediglich in 
Zeiten des Niedrigwasserdurchflusses kritische Konzentrationen an Ammoniak und Sauerstoff 
verursacht durch ein ungünstiges Mischungsverhältnis zwischen Basisabfluss und Höhe der 
Mischwasserentlastung. So bewirkte die Mischwasserentlastung eine Abnahme der Sauerstoffsätti-
gung von 80 auf 15 % im Freiwasser, jedoch eine Reduktion auf 5 % in tieferen Sedimentschich-
ten des hyporheischen Interstitials. Auch wenn das untersuchte Salmoniden-Gewässer 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 Makrozoobenthoszönose zwischen mischwasserbelas-
tetem und einem Referenzabschnitt hauptsächlich auf chronische Auswirkungen der Kanalisierung 
und Habitatdegradation zurückzuführen waren und zusätzliche akute Auswirkungen der Misch-
wasserentlastung auf die bereits stark degradierte Zönose eher gering waren. 

Die chronische Toxizität 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 stoßartige Kontaminanteneintrag durch Mischwasserentlastungen die Bioakkumulation 
extrem beschleunigen. So haben ELLIS ET AL. (1990) gezeigt, dass die Konzentrationen von 
Schwermetallen (Cu, Pb, Zn) im Körper von Makrozoobenthosarten nach Mischwasserentlastun-
gen relativ schnell anstiegen um folgend auf relativ hohem Niveau nur wenig zu schwanken. Die 
einzelnen Aufnahmepfade über Adsoption, Diffusion und Nahrungsaufnahme variierten während 
des Akkumulationsprozesses in ihrer relativen Bedeutung. Die untersuchten Arten (Gammarus sp., 
Asellus sp., Lymnaea sp.) zeigten artspezifische Unterschiede in der Aufnahmerate für das jeweili-
ge Metallion und in der Mortalität. PETTIGROVE & HOFFMANN (2005) führten umfangreiche Frei-
landexperimente mittels belasteten Sedimenten (Schwermetalle, PAKs, Phenole, etc.) aus urbanen 
Gewässern in Melbourne (Australien) durch, die sie als Mikrokosmen in ein kleines unbelastetes 
Feuchtgebiet für 49 – 52 Tage exponierten und hinsichtlich physikalisch-chemischer Parameter 
und der sich angesiedelten Makrozoobenthosarten untersuchten. 

Da dieses Experiment alle Entwicklungsstadien der untersuchten Zuckmückentaxa (meist Gat-
tungslevel) einschloss, hat es eine besondere ökologische Relevanz, da Eier und frühe Larvensta-
dien eine hohe Sensitivität gegenüber Kontaminanten aufweisen (NEBEKER ET AL., 1984a, GAUSS ET 

AL., 1985). Der Grad der Sedimentkontamination wurde durch Hauptkomponenten (Hauptkom-
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ponentenanalyse) beschrieben und resultierte in reduziertem Auftreten und reduzierten Abun-
danzen von 8 Taxa, während bei weiteren 5 Arten keine Effekte festgestellt wurden. Die Abwe-
senheit einer Art im Mikrokosmos kann durch Sedimenttoxizität oder Vermeidung eierlegender 
adulter Tiere verursacht worden sein. Aufgrund hoher Übereinstimmung der experimentellen 
Ergebnisse und der in anderen Erhebungen festgestellten Verteilung der untersuchten Taxa in 
belasteten Gewässern in der Region in und um Melbourne konnte geschlussfolgert werden, dass 
Sedimentkontamination die Artenzusammensetzung in urbanen Ökosystemen wesentlich beein-
flusst. 

Experimentelle Toxizitätstests mit Sedimenten des Houston Schifffahrtskanal zeigten, dass die 
Toxizität des Sediments gegenüber ausgewählten Makrozoobenthosarten vornehmlich durch den 
hohen sedimentbürtigen Sauerstoffbedarf und den resultierenden niedrigen absoluten Sauerstoff-
konzentrationen (< 3 mg l-1) 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 Größe. 

LEE & JONES-LEE (1996) rezensierten die Bedeutung von chemisch kontaminierten Sedimenten 
und assoziierten Beeinträchtigungen auf die biologische Besiedlung und schlussfolgerten, dass die 
größte Toxizität von gelösten Kontaminanten im Interstitialwasser ausgeht. Dabei hängt die Menge 
der bioverfügbaren löslichen Form der organischen Kontaminanten wesentlich von POC ab, 
wohingegen die der Schwermetalle vornehmlich durch die Metallsulfidfällung kontrolliert würde. 
LEE & JONES-LEE (1996) schlussfolgerten weiterhin, dass die nährstoffinduzierte Sedimenttoxizität 
(hoher sedimentbürtiger Sauerstoffbedarf, niedrige Sauerstoffkonzentration, hohe Konzentratio-
nen an Ammoniak und Hydrogensulfid) in den meisten Untersuchungen die wichtigste Ursache 
der Toxizität darstellte. 

Die Bioverfügbarkeit von Kontaminanten im Sediment hängt u.a. auch von der Trübung des 
Freiwassers bzw. der Ausdehnung der euphotischen Zone ab, da die Toxizität von organischen 
Kontaminanten gegenüber aquatischen Organismen durch die Einstrahlung ultravioletten (UV) 
Lichts in ausreichender Intensität erhöht wird. 

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

Letztere Ergebnisse deuteten weiterhin darauf hin, dass die photoinduzierte Toxizität von PAKs 
vom besiedelten Substrattyp und dem Verhalten der Makrozoobenthosarten abhängt. Die zumin-
dest im Sommer vorherrschende hohe Trübung des Freiwassers und die Sohleintiefung der 
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Stadtspree und der Kanäle trägt demzufolge eventuell zu einer reduzierten ökotoxikologischen 
Relevanz vorliegender organischer Kontaminanten bei. 

Für die Stadtspree wurden keine Zusammenhänge zwischen der Sedimentbelastung durch 
Schwermetalle und der Degradation der Makrozoobenthoszönose nachgewiesen. Dagegen wur-
den jedoch Hinweise gefunden, dass potentiell toxische Kontaminanten eine zusätzliche Belas-
tung der Makrozoobenthoszönose darstellen (siehe Kapitel 4.2.1). 

Auch wenn hauptsächlich die abnehmende lokale Substratheterogenität und die negativen syner-
gistischen Effekte zwischen Sohleintiefung und Akkumulation von FPOM auf den Sauerstoffhaus-
halt die Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose 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 
zurückzuführen sind. 

Subletale Effekte auf Individuen oder Populationen umfassen eine langsamere Entwicklung 
(WENTSEL ET AL., 1978a, 1978b), geringere Reproduktionskapazität (Reynoldson et al., 1991), 
erhöhte Mortalität (DE BISTHOVEN ET AL., 1998) und morphologische Deformierungen (WARWICK, 
1985). Dies bestätigten Untersuchungen an durch Schwermetallen und häuslichen Abwässern 
belasteten Abschnitten des Flusses Dommel, einem Nebenfluss der Meuse und des Flusses Ijse 
(Belgien) (DE BISTHOVEN ET AL., 1998). Die Belastungen führten im wesentlichen dazu, dass sich 
die untersuchten Zuckmückenlarven langsamer entwickelten, eine geringere Biomasse aufbauten, 
einen geringeren Energiegehalt, erhöhte Mortalität und eine reduzierte Emergenzrate aufwiesen, 
als Zuckmückenpopulationen 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 zurückzuführen, die die Mortalität für die betroffenen 
Organismen erhöht. 

Weiterhin ist zu berücksichtigen, dass die mischwasserinduzierte Erhöhung der Sediment- 
und Schwebstoffkontamination durch Schwermetalle, PAKs und PCBs sowie die langfristige 
Erhöhung 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 Fischzönose 

Freilandökologische Forschungsarbeiten zu den Auswirkungen von urbanem Oberflächenabfluss 
(Trenn- und Mischwasserkanalisation) auf Fischzönosen sind ausgesprochen selten. Insbesondere 
die stoßartige Erhöhung der Frachten an Feststoffen, gelöster organischer Substanz und Nährstof-
fen durch Mischwasserentlastung stellt jedoch eine bekannte Quelle akuter und chronischer 
Toxizität dar, die zu Fischmortalität führen kann. So verursachten z.B. im Fluss Seine Mischwas-
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serentlastungen nach starken Niederschlägen beträchtliche akute Fischsterben. Die während 
dieser Ereignisse gemessene Sauerstoffkonzentration betrug sehr oft lediglich < 1 mg l-1 (PIREN 

SEINE, 1992). Dieses starke Defizit an gelöstem Sauerstoff im aufnehmenden Gewässer ist geringer 
als für das Überleben der meisten Fischarten nötig (DAVIS, 1975). 

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

Experimentelle Untersuchungen zu stoßartig erhöhten Ammoniakkonzentrationen und Sauerstoff-
defiziten in Laborfließrinnen zeigten jedoch kein ausgeprägtes Fluchtverhalten der untersuchten 
Plötzen und Gründlinge (Gobio gobio) (BORCHARDT, 1991). Diese Untersuchungen beobachteten 
in Übereinstimmung mit anderen Studien (z. B. WUHRMANN & WOLKER, 1949), dass akute Am-
moniakintoxikationen nach Eintritt der Vergiftungserscheinung eine irreversible Schädigung dar-
stellt. 

Die Laborstudien zeigten also, dass die wesentlichen ursächlichen letalen Faktoren für Fische die 
Hypoxie und die Präsenz von Ammoniak darstellen. Beispielsweise beträgt der 24 h-LC50 (letale 
Konzentration für 50 % der Individuen nach Exposition von 24 h) 1,2 mg O2 l-1 für die Schleie 
(Tinca tinca) (KRAÍEM & PATTEE, 1980). Für die Regenbogenforelle wird ein 96 h-LC50 von 1,75 mg 
 O2 l-1 angegeben (SHEPARD, 1955). Im Hinblick auf die Ammoniakkonzentration werden bspw. 
ein 96 h-LC50 von 0,35 mg l-1 für den Flussbarsch und 0,5 mg l-1 für den Blei und die Regenbogen-
forelle angegeben (BALL, 1967). 

Zwischen der toxischen Wirkung von reduzierten Sauerstoffkonzentrationen und erhöhten Am-
moniakkonzentrationen bestehen jedoch Wechselbeziehungen. Diesen Zusammenhang unter-
suchten THURSTON ET AL. (1981a) an jungen Regenbogenforellen. So stieg die durchschnittliche 
letale Ammoniakkonzentration (LC50) nach 24 Stunden in Abhängigkeit zum Sauerstoffgehalt 
(2,6 – 8,6 mg O2 l-1) von 0,32 auf > 1 mg NH3-N l-1 an. Die synergistischen Effekte von Ammoni-
ak und Hypoxie auf die Fischmortalität sind dementsprechend wesentlich stärker, 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 erklären. So fand BROCKWAY (1950), dass nach Exposition 
mit Ammoniak der Sauerstoffgehalt von Lachsblut auf ca. 14 % des normalen Wertes zurückging, 
dass Ammoniak also die Fähigkeit des Hämoglobins, Sauerstoff zu transportieren, hemmte. Auch 
die synergistischen Effekte zwischen niedrigen Sauerstoffkonzentrationen und erhöhter Fracht von 
suspendierten Feststoffen bewirken eine stark erhöhte Mortalität von Salmoniden (GARRIC ET AL., 
1990). Wesentlich für die Übertragbarkeit dieser in Laborexperimenten festgestellten Zusammen-
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hänge ist jedoch die Tatsache, dass diese Grenzwerte mittels kontinuierlicher Exposition bestimmt 
wurden. 

Da Fische sich an veränderte Umweltbedingungen bis zu einem gewissen Maß akklimatisieren 
können (SHEPARD, 1955), muss angenommen werden, dass die Auswirkungen erhöhter Ammoni-
ak- und reduzierter Sauerstoffkonzentration unter stark schwankenden Konzentrationsverläufen 
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-
hängt. Generell ist die Toleranz gegenüber konstanten höher als gegenüber schwankenden Kon-
zentrationen. 

THURSTON ET AL. (1981b) untersuchten den Effekt fluktuierender Ammoniakkonzentrationen auf 
zwei Lachsarten (Salmo gairdneri, Salmo clark) unter variierenden Expositionsregimes unterschied-
licher Dauer und Periodizität. Die Lachse konnten die kurzfristige Konzentrationserhöhung leicht 
über die LC50-Dosis für 96 Stunden ohne langfristige Beeinträchtigungen überstehen, wenn der 
stoßartigen Belastung eine Erholungsphase folgte. Jedoch war die Stressbelastung der Fische bei 
einer konstanten Konzentration über 96 Stunden erheblich geringer, als unter fluktuierenden 
Konzentrationen des gleichen Mittelwerts. 

Das Überleben von Fischen (Salmo 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 äquivalente 
konstante Konzentration waren. Zur Akklimatisierung von aquatischen Organismen gegenüber 
konstant erhöhter Konzentrationen an Kontaminanten sind zahlreiche Untersuchungen vorhanden 
(vgl. HOUSE ET AL., 1993). Die Fähigkeit eines Organismus der kurzfristig sehr variablen Stressoren 
ausgesetzt ist, sich an die schnell ändernden Umweltbedingungen zu akklimatisieren ist unwahr-
scheinlich ebenso ausgeprägt wie unter kontinuierlicher Belastung und erklärt die Ergebnisse der 
zitierten Forschungsarbeiten. 

Neben den akuten Effekten übt die Mischwasserentlastung auch chronische Auswirkungen auf 
die Fischzönose aus. LIEBSCH ET AL. (1991) untersuchten die chronischen Auswirkungen von 
Mischwasserentlastungen auf die Fischzönose in lenitischen und schwach strömenden Bereichen 
des Grabensystem des Bremer Blocklandes. Die Fischzönose des Bremer Blocklandes ist hinsicht-
lich des Arteninventars und der Dominanz von Plötze, Güster, Flussbarsch und Aal relativ gut mit 
der der Stadtspree zu vergleichen. So dominierten die Cypriniden mit 10 Arten und 86 % der 
Gesamtabundanz die Fischzönose. Die Mischwasserentlastung führte zu Sauerstoffminima von 
< 1 mg l-1 sowie hohe Ammoniumkonzentrationen von > 4 mg l-1, die zu akuten Fischsterben 
führten. 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 Populationsgrößen waren überdurchschnittlich betroffen oder fehlten in durch Misch-
wasserentlastung belasteten Abschnitten vollständig (z.B. Gründling, Flussbarsch). 

Einige wenige Arten (Plötze, Rotfeder (Scardinius erythrophthalmu), Güster und Aland) waren 
weniger von den Auswirkungen der Mischwasserentlastung betroffen und zeichneten sich daher 
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durch eine erhöhte relative Abundanz in der degradierten Fischzönose aus. Auch DIGIANO ET AL. 
(1975) beobachteten eine Abnahme der Diversität und eine veränderte Artenzusammensetzung 
der Fischzönose unter dem Einfluss von urbanen Oberflächenabfluss im Fluss Green River, Massa-
chusetts (USA) und schlussfolgerten, dass die Fischzönosenzusammensetzung den Grad der Belas-
tung durch Kontaminanten widerspiegelte. 

Zusammengefasst muss also bei der Bewertung der potentiellen Toxizität der durch die Mischwas-
serentlastung eingeleiteten Stoffkonzentrationen hauptsächlich die Art und Weise der Einleitung 
(Frequenz, Dauer, Konzentrationsverläufe im Gewässer), die gewässerinterne Konzentration an 
Sauerstoff und Ammoniak, Temperatur, pH-Wert, Fischart und Akklimatisation und Erholung des 
Fisches berücksichtigt werden. 

Als weitere chronische Auswirkung können organische Kontaminanten (Pestizide, Industriechemi-
kalien) und Arzneimittelrückstände, die auch in Berlinern Gewässern nachweisbar sind (HANSEN 

ET AL., 2005) und sich in Fischen akkumulieren (z.B. GUNKEL, 1993), endokrine Wirkungen auf 
Fische ausüben. 

Anders als bei höheren Wirbeltieren ist bei Fischen das genetisch vorgegebene Geschlecht durch 
die Aufnahme von östrogenen oder androgenen Sexualsterioden zumindest während der sensib-
len Phase der Larvalentwicklung beeinflussbar (KLOAS, 2001). Östrogene können somit zu einem 
erhöhten Anteil an Weibchen und Androgene zu einem erhöhten Anteil an männlichen Individu-
en in der Nachkommenschaft führen. Somit können sich endokrine Effekte nicht nur negativ auf 
die Differenzierung der Gonaden und die Fruchtbarkeit auswirken, sondern auch zu einer Ver-
schiebung der Geschlechterverhältnisse führen (KLOAS, 2001). 

Erste Untersuchungen an Fischen (Regenbogenforelle), die an Kläranlagenausläufen in England 
gehältert wurden, fanden Anzeichen einer Verweiblichung (PURDOM ET AL., 1994). Studien an 
Fischen der Seine (Frankreich) bestätigten diesen Trend unter Verwendung anderer Biomarker 
(MINIER, 2000), wobei dies kein artspezifisches Phänomen darstellte, da mehrere Arten (Döbel, 
Gründling, Plötze) betroffen waren. In den Flüssen Aire, Dearne, Don, Rother und Tees (England) 
wurde ein verschobenes Geschlechterverhältnis bei den Jungfischenbeständen der Plötze gefun-
den (BERESFORD ET AL., 2004). Untersuchungen fertiler Individuen der Fischarten Plötze, Fluss-
barsch, Blei und Güster in klärwerksbeeinflussten Gewässern Berlins einschließlich der Unterhavel 
stellten kein verschobenes Geschlechterverhältnis fest (ULRICH, 2005). 

Fasst man die Ergebnisse der Laborstudien zusammen, so lässt sich schlussfolgern, dass die 
akuten Auswirkungen der Mischwasserentlastung auf Fische in den meisten Fällen auf stark 
reduzierte Sauerstoffkonzentrationen bzw. Hypoxie und erhöhte Ammoniumkonzentrationen 
zurückzuführen sind. 

Je nach Intensität und Häufigkeit der Einzelereignisse macht sich die Mischwasserentlastung 
auch in chronischen Veränderungen der Fischzönosenzusammensetzung bemerkbar. Diese 
chronischen Belastungen schließen die Effekte einer veränderten Habitatausstattung, der 
Erhöhung des Sauerstoffzehrungspotentials des Sedimentes sowie der Bioakkumulation an 
Kontaminanten mit ein. 
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5.4 Einflüsse chemischer Kontaminanten auf den Biofilm 

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

Als wesentliche Ursache ist eine verstärkte Autolyse durch toxische Wirkungen von Kontaminan-
ten bei hohen Temperaturen anzunehmen. Andererseits wirkt aber auch das Tageslicht bakterizid. 
Schwermetalle kommen im urbanen Oberflächenabfluss in gelöster und partikulär gebundener 
Form vor (MORRISON ET AL., 1989), wobei sich insbesondere die an suspendierten Partikeln ge-
bunden Schwermetalle im Sediment akkumulieren und die bakterielle Enzymaktivität in urbanen 
Fließgewässern beeinflussen können. 

So fanden WEI & MORRISON (1992) die extrazelluläre Enzymaktivität unterhalb von Mischwasser-
überläufen gehemmt und invers mit den erhöhten Konzentrationen an extrahierbaren Schwerme-
tallen korreliert. Dieser Zusammenhang fand sich in den untersuchten aufgestauten Flüssen, aber 
nicht in freifließenden in der Region um Göteburg (Schweden). 

Die Verfügbarkeit der Schwermetalle Zn, Cu und Pb, bewertet anhand von Ammoniumacetat- 
und EDTA-Extraktionen war in den am stärksten belasteten Sedimenten am höchsten. So zeigten 
auch WOOD ET AL. (1987), dass die extrazelluläre Enzymaktivität der Dehydrogenase und 
Phosphatase durch Schwermetallkontaminierung gehemmt sein kann. Da mit der Mischwasser-
entlastung auch hohe Mengen an gelöster und partikulärer organischer Substanz eingetragen 
werden, ist es von besonderer Bedeutung für den Kohlenstoffhaushalt, ob die heterotrophen 
Bakterien des Biofilms durch die Kontaminierungen in ihrer Metabolismusaktivität eingeschränkt 
sind. 

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

Die physiologische Adaptation erfolgt in der Lebensspanne des Organismus, während die geneti-
sche mehrere Generationen der Population benötigt (STEINMAN & MCINTIRE, 1990). Die Exposition 
von Biofilm durch Schwermetalle führt zu Adsorption des Metalls, wobei generell eine Komparti-
mentierung des Kontaminanten in der Zelle auftritt, die den physiologischen Schaden stark verrin-
gert. Die Grünalge 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 (Grünalge Chlorella saccharophila, Kieselalgen Navicula incerta, Nitz-
schia closterium) berichtet wurde (JENSEN ET AL., 1982). Genetische Adaptation, die die Sensitivität 
des Organismus gegenüber 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 Toxizität von Zn und Cd aufgrund erhöhter Metalltoleranz berichteten 
ADMIRAAL ET AL. (1999) für benthische Algen und Bakterien eines sandigen Tieflandbaches, ob-
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wohl eine starke Bindung der Metalle an ausgefälltem Eisenhydroxid und organischer Substanz 
vorlag. 

Des Weiteren können 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-
tät der Phenole. Dechlorination von Chlorphenolen resultierte in einer Abnahme der Toxizität, da 
dadurch die Hydrophobie abnahm. Hingegen erhöhte die Oxidation von Chlorphenolen deren 
Reaktivität und Toxizität (BRYANT & SCHULTZ, 1993). 

Die Entwicklung von Resistenzen gegenüber Antiobiotika stellt einen weiteren bedeutenden 
chronischen Effekt in urbanen Fließgewässern dar. So wurde unterhalb eines Kläranlagenablaufes 
eine erhöhte Resistenz gegenüber 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 Kläranlagenablauf ausgetragen werden und ihre 
Resistenz gegenüber Antibiotika durch Plasmidübertragung an autochthone Bakterien übertragen. 
Das potentielle Ausmaß der Antibiotikaresistenz verdeutlicht z.B. die Arbeit von STELZER & ZIEGERT 

(1985), die an 0,3 – 12,7 % der isolierten Bakterienstämme eines mäßig organisch belasteten 
Fließgewässers Resistenzen hinsichtlich der getesteten Antibiotika nachwiesen. 

Zusammengefasst lässt sich feststellen, dass die durch Mischwasserentlastung erhöhte Kon-
tamination durch Schwermetalle und andere Kontaminanten die bakterielle Enzymaktivität in 
urbanen Fließgewässern hemmen kann. Diese hemmende Wirkung hat jedoch nur in extre-
men Fällen Relevanz für den Stoffhaushalt, da die chronische Exposition von benthischen 
Algen und Bakterien durch Schwermetalle und organische Kontaminanten zur Resistenzbil-
dung durch physiologische und genetische Adaptation führen kann, auch wenn dies i.d.R. mit 
einer reduzierten Diversität des Biofilms einhergeht. 

5.5 Hygienische Qualität und humanpathologische Relevanz von Mischwasserent-
lastungen 

Mischwasserentlastungen üben eine Vielzahl von negativen Auswirkungen auf die Wasserqualität 
des aufnehmenden Gewässers aus. Daher sollen nicht nur physikalisch-chemische und biologi-
sche Einflüssen angesprochen werden, sondern auch das öffentliche Gesundheitsrisiko, welches 
die Nutzung des aufnehmenden und stromabwärts gelegenen Fließgewässerabschnitts beeinflusst. 

Eine erhöhte Bakteriendichte ist für urbane Fließgewässern 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 sedimentbürtige Bakte-
riendichte 2 Wochen lang nach einer Mischwasserentlastung erhöht war. 

Diese generell für urbane Fließgewässer festzustellende Erhöhung der Bakteriendichte ist zu ei-
nem großen Teil auf eine Zunahme von Colibakterien zurückzuführen, insbesondere wenn Ein-
flüsse von Kläranlagen und Mischwasserentlastung vorliegen (GIBSON ET AL., 1998, YOUNG & 
THACKSTON, 1999). Weiterhin kann jedoch auch das Trennsystem eine bedeutende Quelle fäkaler 
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 fäkale Colibakterien und Streptococci konzentrieren können (z.B. ELLIS & YU, 
1995, OLIVIERI ET AL., 1989, JACOBS & ELLIS, 1991), die bei erhöhten Abflüssen mit den sedimen-
tierten Partikeln resuspendiert und über die Mischwasserentlastung auch ins aufnehmende Ge-
wässer ausgetragen werden (z.B. BURTON ET AL., 1987, KIM ET AL., 2005, MARINO & GANNON, 
1991). So beobachteten BOLSTAD & SWANK (1997) in einer dreijährigen Studie an einem kleineren 
urbanen Fließgewässer in North Carolina (USA), dass in Regenperioden die Dichte fäkaler Coli-
bakterien und Streptococci durchschnittlich um das 3-fache anstieg. 

Der Eintrag von pathogenen Keimen kann auch auftreten, ohne dass sich an Standardparametern 
der Gewässergüteüberwachung ein Effekt des abgeschlagenen Mischwassers zeigt. So berichteten 
GIBSON ET AL. (1996) von einer allgemeinen Konzentrationserhöhung fäkaler Colibakterien nach 
Mischwasserentlastungen in den Fluss Ohio (USA), während sich physikalische Parameter wie pH, 
Temperatur und elektrische Leitfähigkeit nicht veränderten. In einem urbanen Fließgewässer bei 
Pittsburgh, Pennsylvania (USA) führten Mischwasserentlastungen zu einer maximalen Erhöhung 
der fäkalen Coliformen um den Faktor 10, im Vergleich der Bakteriendichten zwischen Trocken- 
und Regenwetter (GIBSON ET AL., 1998). 

Da sich fäkale Bakterien am Flusssediment durch die Deposition von bakterienbesiedelten Parti-
keln akkumulieren (MATSON ET AL., 1978), kann die Distanz von einem Mischwasserüberlauf oder 
Kläranlagezufluss einen dominanten Faktor darstellen, der die räumliche Verteilung der Bakterien 
im Sediment erklärt (SHAIRIS ET AL., 1987, LOUTIT & LEWIS, 1985). Darüber hinaus unterliegen die 
an Partikel gebundenen fäkalen Bakterien der Resuspension, so dass auch die Konzentrationen im 
Freiwasser stark erhöht sein können und ihr Eintrag nicht auf die unmittelbare Umgebung des 
Überlaufs beschränkt bleibt (MAR, 1991). 

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

Der Resuspension von bakterienbesiedelten Sedimenten kommt bei der Risikoabschätzung eine 
besondere Bedeutung zu, da der Großteil der Bakterienbiomasse sedimentbürtig vorliegt. Das 
Verhältnis von fäkalen Coliformen zu fäkalen 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 kanalbürtiger Sedimente genügend Nährstoffe 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 fäkale Coliforme und Streptococci am Sediment des auf-
nehmenden Gewässers überdauern und sich vermehren, wobei jedoch Bakteriophage länger als 
fäkale Formen überleben (ELLIS & YU, 1995) und bestätigten somit früherer Ergebnisse (z.B. 
MARINO & GANNON, 1991). 

Der Zusammenhang zwischen fäkalen Coliformen und Streptococci und dem Anteil an Sand und 
organischer Substanz war kurz nach einer Mischwasserentlastung stärker ausgeprägt als nach einer 
längeren Zeitperiode (IRVINE & PETTIBONE, 1993). Möglicherweise weil Sedimentresuspension ein 
bedeutender Faktor darstellte, wurden lediglich schwache Zusammenhänge zwischen Bakterien-
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dichten und Sedimenteigenschaften wie Korngrößenverteilung und organischen Gehalt festge-
stellt. Zudem spielten im untersuchten Fluss Buffalo (USA) neben Mischwasserentlastung auch 
stromaufwärts gelegene Quellen eine wesentliche Rolle für die Dichte fäkaler Bakterien 
(PETTIBONE & IRVINE, 1996). 

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

In den Ablagerungen der Kanalisation können sich allochthone fäkale Colibakterien und 
Streptococci konzentrieren, die bei erhöhten Abflüssen während Regenperioden mit den 
Partikeln resuspendiert und durch die Mischwasserentlastung auch ins aufnehmende Gewäs-
ser ausgetragen werden. Da diese allochthonen Bakterien mehrere Wochen im Gewässer 
überdauern und sich z.T. auch dort vermehren können, 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 ökologischen 
Parameter 

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

Eine umfassende Zusammenstellung und Beschreibung der für die Berliner Stadtspree und der 
Kanäle relevanten hydraulischen, physikalisch-chemischen und ökologischen Parameter zu Beur-
teilung der Gewässergüte erfolgte bereits in den Kapiteln 2 bis 4, wobei die beteiligten Öko-
systemkompartimente und –prozesse sowie die Auswirkungen der Hintergrundbelastungen in 
tabellarischer Form zusammengefasst wurden (siehe Tabelle 1). Das Wirkungsgefüge wesentlicher 
Kompartimente und Parameter von anthropogen belasteten Fließgewässern wird in Abbildung 4 
grafisch zusammengefasst. 

 

Abwassereinleitungen aus 
Kanalisation und Kläranlage

Wasserqualität 
(Stoffhaushalt) 

 

Sauerstoffgehalt 
pH-Wert 
Leitfähigkeit 
Wassertemperatur 
BSB5 
CSB 
NH4-N 
NH3-N 
NO2-N 

Gewässerstruktur 
(Morphologie) 

 

Laufentwicklung 
Längsprofil 
Querprofil 
Tiefe / Breite 
Profiltiefe 
Sohlstruktur 
Uferstruktur 
Gewässerumfeld 

 
Abflussregime

Biozönosen – Biotische Prozesse 

Wetter 
Lufttemperatur 
Globalstrahlung  Niederschlag

Einzugsgebiet 

 

Abb. 4: Beispielhaftes Wirkungsgefüge ausgewählter Kompartimente und Parameter in 
anthropogen belasteten Fließgewässern. Aus BORCHARDT (2001), verändert. 
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Nutzt man die Fisch- und Makrozoobenthoszönose als Indikatoren für 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 Nebengewässer durch 
Schleusen und Sohlabstürze eingeschränkt. Auch wenn Belastungen durch Kontaminanten zu 
verzeichnen sind (z.B. GROSCH, 2000), sind Wasserqualität und Sedimentkontamination von 
untergeordneter Bedeutung für die rezente Zusammensetzung der Fischzönose. Die Verbreitung 
eines Großteils der Makrozoobenthosarten wird vorrangig von der Substratheterogenität 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 zurückzuführen, die den Sauerstoffbedarf und die Höhe von Sauerstoffdefiziten in einge-
tieften Spreeabschnitten stark erhöht. Demzufolge hängt die Zusammensetzung der Makrozoo-
benthoszönose zu einem großen Teil auch von der Sekundärverschmutzung ab. Darüber hinaus 
wurden Hinweise gefunden, dass auch organische Kontaminanten zu der Degradation des 
Makrozoobenthos beitragen. 

6.2 Parameter zu Beschreibung der durch Mischwasserentlastung beeinflussten 
Gewässerprozesse 

Auch wenn potentiell toxisch wirkende Stoffe und deren Akkumulation im Sediment und Orga-
nismen eine nicht zu vernachlässigende Größe darstellt, nehmen sie eine untergeordnete Bedeu-
tung für die rezente faunistische Besiedlung der Stadtspree ein. Dennoch ist es nicht 
auszuschließen, 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 Gewässers eine höhere Priorität zu als den chronischen Belastungen 
durch chemische Kontaminanten, da die akute Belastung des Stoffhaushaltes ursächlich für Fisch-
sterben ist. 

Die multiple urbane Degradation des Flussökosystems führt bereits ohne den Einfluss der Misch-
wasserentlastung zu einem stark veränderten Stoffhaushalt (siehe Kapitel 3.1 und 3.2). Diese 
Veränderungen machen sich in einer reduzierten, frachtspezifischen Nährstoffretention (chemisch 
und biologisch) und einer reduzierten Retentionseffizienz und Recyclingrate für partikulären 
organischen Kohlenstoff bemerkbar (siehe auch Tabelle 1, S. 54). Es ist also insgesamt von einem 
belasteten Selbstreinigungspotential auszugehen, das durch zusätzliche durch Mischwasserentlas-
tung induzierte Stoffeinträge kurzfristig stark überlastet wird. In Verbindung mit der stark verän-
derten Gewässermorphologie wirkt sich die Belastung des Selbstreinigungspotentials insbesondere 
über den Sauerstoffhaushalt auf die Biozönosen aus. 
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Aufgrund des vorbelasteten Selbstreinigungspotentials und dem stoßartigen Auftreten der misch-
wasserinduzierten Frachterhöhung an Nährstoffen und organischer Substanz bewirkt die Misch-
wasserentlastung eine kurzfristige übermäßige Belastung des Sauerstoffhaushaltes. Diese Belastung 
stellt somit die wichtigste zu vermindernde Störung der ökologischen Funktionsfähigkeit der 
Stadtspree und der Kanäle dar. 

Jedoch muss beachtet werden, dass das stoßartig erhöhte Angebot an organischer Substanz zu 
akuten und chronischen Beeinträchtigungen des Mischwassers aufnehmenden Gewässers führt. 
Diese chronischen Belastungen umfassen die veränderte Habitatausstattung und ein erhöhtes 
Sauerstoffzehrungspotential des mit organischer Substanz angereicherten Sediments. 

Gelöster Sauerstoff ist essentiell für das Überleben aller Fisch- und Makrozoobenthosarten und vor 
allem an stoßartige Belastungen können sich die Organismen nicht adaptieren. Wesentliche 
Zielparameter, deren gewässerinterne Konzentrationsverläufe durch die Gewässergütesimulation 
berechnet werden müssen, sind daher der gelöste Sauerstoff und der Gehalt an Ammonium bzw. 
Ammoniak. 

Der Sauerstoffhaushalt muss den Focus der Modellierung einnehmen, da die akute Mortalität von 
Fischen, die derzeit das größte Problem der Mischwasserentlastung darstellt, sehr wahrscheinlich 
hauptsächlich auf hypoxische Bedingungen zurückzuführen ist. 

In diesem Zusammenhang muss weiterhin geprüft werden, ob die Ammonium- bzw. Ammoniak-
gehalte insbesondere während des Spülstoßes („first flush“) fischtoxische Konzentrationen errei-
chen. Kritische Konzentrationen hängen vom Mischungsverhältnis zwischen Misch- und 
Flusswasser ab und sind während einer durch Hypoxie verursachten Hemmung der Nitrifizierung 
nicht völlig auszuschließen. Die Bewertung von Mischwasserentlastungszenarien wird sich auf die 
Fischfauna bzw. ausgewählte Fischarten konzentrieren können, da eine verminderte akute Beein-
trächtigung der Fischfauna ebenso zu einer wesentlichen Verminderung der akuten Effekte auf das 
Makrozoobenthos führt. 

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

 

Sauerstoff 

• Gelöster Sauerstoff 

• BSB5 (biochemischer Sauerstoffbedarf in 5 Tagen) 

- C-BSB (kohlenstoffbürtiger BSB) 
- N-BSB (stickstoffbürtiger BSB) 

• CSB (chemischer Sauerstoffbedarf) 

• Sauerstoffverbrauch zehrungsfähiger Sedimente 
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Kohlenstoff 

• DOC (gelöster organischer Kohlenstoff) 

- – abbaubarer und refraktärer Anteil 

• POC (partikulär organischer Kohlenstoff) 

- – abbaubarer und refraktärer Anteil 

 

Stickstoff 

• Ammonium (NH4-N) 

 

Phosphor 

• Anorganisch gelöster reaktiver Phosphor (PO4-P) 

 

Die BSB-Messungen werden zur Charakterisierung des Gehaltes an leicht abbaubaren organi-
schen Substanzen im Freiwasser herangezogen (C-BSB) und können als potentielle Belastungsgrö-
ßen des Sauerstoffhaushaltes betrachtet werden. Da der Sauerstoffverbrauch darüber hinaus von 
der Aktivität nitrifizierender Bakterien abhängt (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 durchgeführte Inkubation bei 
20°C je nach der aktuellen Wassertemperatur im Gewässer mehr oder weniger stark von den 
Freilandbedingungen abweicht. 

Bei weitergehenden Auswertungen kann aus dem C-BSB5 der C-BSB∞ als Maß für 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 hierfür nur herangezogen werden, wenn die Nitrifizierung während der Inkuba-
tionszeit gehemmt wird. Mit den BSB-Messungen können 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-
bürtige Sauerstoffbedarf zu berücksichtigen, der in erster Linie vom Gehalt an sedimentierter 
leicht abbaubarer organischer Substanz abhängt. 

Die akute Belastung des Sauerstoffhaushaltes ist in erster Linie auf den biotisch abbaubaren Anteil 
des gelösten (DOC) und kolloidalen sowie feinen partikulären (POC des FPOM) organischen 
Kohlenstoffs sowie auf die Nitrifizierung des Ammoniums zurückzuführen, während der Kohlen-
stoff der groben partikulären Substanz (POC des CPOM) insbesondere den sedimentbürtigen 
Sauerstoffbedarf erhöht und zu einer längerfristigen Belastung des Sauerstoffhaushaltes beiträgt. 
Die Anteile des abbaubaren und refraktären Kohlenstoffs lassen sich anhand von Literaturwerten 
abschätzen, 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 Toxizität des nichtionisierten Ammoniaks von 
Bedeutung. Da Regenwasser i.d.R. niedrige pH-Werte aufweist, ist zu prüfen, ob die Mischwas-
serentlastung zu einer Absenkung des pH-Wertes führt und somit möglicherweise die Konzentra-
tionserhöhung an Ammoniak abschwächt. 

Weiterhin kann die mikrobielle Nitratammonifikation während anoxischer Bedingungen die 
Ammoniumkonzentration erhöhen. Organisch gebundener Stickstoff stammt überwiegend 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 erhöht, 
sondern eher längerfristig zu einer Nährstoffanreicherung führt, kommt ihnen in Zusammenhang 
mit akut erhöhten Ammoniakkonzentrationen eine untergeordnete Bedeutung zu. 

Die Erhöhung der Fracht an anorganisch gelöstem reaktivem Phosphor und an Ammonium sowie 
an Nitrat ist im Hinblick auf Förderung der Eutrophierung wahrscheinlich zu vernachlässigen, da 
die Phytoplanktonproduktion in den eingetieften Abschnitten der Stadtspree und in den Kanälen 
nicht nährstoff- sondern eher lichtlimitiert ist und somit erhöhte Nährstoffkonzentrationen keine 
Produktionssteigerung verursachen. 

Vielmehr muss angenommen werden, dass die Mischwasserentlastung die Trübung erhöht und 
dadurch, neben möglichen toxischen Effekten (vgl. Kapitel 5.1), zumindest kurzfristig die Photo-
syntheseleistung des Phytoplanktons hemmt. Da die erhöhte Trübung von der Frachterhöhung an 
Schwebstoffen abhängt, sollten die abfiltrierbaren Stoffe berücksichtigt werden. 

Da der mikrobielle Sauerstoffverbrauch durch die Sauerstoffproduktion der Primärproduzenten 
überlagert wird, muss die biogene Belüftung über eine Abschätzung der Primärproduktion einbe-
zogen werden. In der Stadtspree und der Kanälen hängt die biogene Belüftung hauptsächlich von 
der Photosyntheseleistung des Phytoplanktons ab, so dass über die Konzentration an Chlorophyll-
a als Biomassenäquivalent für die Abschätzung der Phytoplanktonbiomasse die biogene Belüftung 
und die Respiration der Algen berechnet werden kann. 

6.3 Abgleich zwischen den für die Beurteilung der Mischwasserentlastung relevan-
ten Gewässerprozessen und Parametern und dem Gewässergütemodel QSim 

Im Gewässergütemodell QSim der Bundesanstalt für Gewässerkunde, 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 Nährstoffhaushaltes, die Entwick-
lung der Phytoplankton- und Zooplanktonproduktion sowie die physikalischen und ausgewählte 
biologische Prozesse an der Flusssohle (KIRCHESCH & SCHÖL, 1999) und ist damit im Wesentlichen 
gut geeignet, die durch Mischwasserentlastung veränderten Gewässerprozesse zu simulieren. 

Eine detaillierte Einschätzung der Anwendbarkeit von QSim wurde jedoch dadurch erschwert, 
dass keine aktuelle Dokumentation zu den zur Verfügung stehenden Modellmodulen und deren 
Voraussetzungen hinsichtlich der Eingangsparameter existiert. Rücksprachen mit dem Programm-
entwickler, Herrn Kirchesch (BfG), konnten einzelne Sachverhalte klären, eine umfassende Mo-
delldokumentation jedoch vorerst nicht ersetzen. 
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Nach der derzeit möglichen Einschätzung der Anwendbarkeit von QSim existieren jedoch nur 
wenige Einschränkungen. Diese und die Anwendungsprämissen werden im Folgenden erläutert. 

Die Kalibrierung der Kohlenstoffkompartimente hinsichtlich des schnell biotisch abbaubaren und 
refraktären Anteils des DOC und POC wurde bei der Entwicklung von QSim anhand von Unter-
suchungen an Klärwerksabflüssen und Flusswasser (z.B. Lahn) durch die BfG durchgeführt (KIR-

CHESCH, pers. Mitt., 2006) und werden über den C-BSB5, C-BSB∞ und den CSB berechnet. 

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

Eine Anpassung auf die lokalen Bedingungen würde die erreichbare Simulationsgüte also erhö-
hen. Jedoch ist der dafür zu betreibende Aufwand recht groß und der hoch signifikante Zusam-
menhang zwischen dem schnell abbaubaren Anteil am Gesamtkohlenstoff und BSB5 (R² = 0,91) 
in unbehandeltem Abwasser (SERVAIS ET AL., 1999) spricht für die Zuverlässigkeit der Einschätzung 
des abbaubaren Anteil über die BSB-Messung (vgl. Kapitel 6.2). Dabei kann man aufgrund des 
Verhältnisses zwischen abbaubaren Gesamtkohlenstoff und BSB5 davon ausgehen, dass 2,86 mg 
BSB5 ca. 1 mg abbaubaren Gesamtkohlenstoff entspricht (SERVAIS ET AL., 1999). Aufgrund der 
generell hohen Aktivität heterotropher Bakterien beträgt das Verhältnis zwischen BSB5 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 Kanälen vermutlich stark an der Intensität und Dauer von durch Mischwas-
serentlastung induzierten Sauerstoffdefiziten beteiligt (vgl. Kapitel 3.3 und 5.1). Die räumliche 
Verteilung von sauerstoffzehrenden Sedimenten wird in QSim lediglich über die Sohlschubspan-
nung des mittleren Durchflusses (MQ) berücksichtigt. 

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 Unterschätzung des Sauerstoffdefizits gegeben. Des Weiteren sollte bei 
der Modellierung berücksichtigt werden, ob die Mischwasserüberläufe submers oder emers ent-
lasten, da beim ersten Fall die Resuspension von Feinpartikel und damit die Sauerstoffzehrung 
erhöht, im zweiten möglicherweise ein Sauerstoffeintrag erfolgt, der u.U. die kritischen Bedingun-
gen verzögert oder abschwächt. 

Zwischen autochthonen und allochthonen Bakterien, wobei letztere durch das eingeleitete 
Mischwasser in das aufnehmende Gewässer verfrachtet werden und maßgeblich am unmittelba-
ren heterotrophen Sauerstoffverbrauch des Freiwassers beteiligt sein können (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 
müssen. 

Die potentiellen Effekte der durch Mischwasserentlastung eingetragenen Stoffe hängen sowohl 
von der Dynamik des aufnehmenden Gewässers als auch von den Frachten und den sich erge-
benden Mischungsverhältnissen zwischen entlastetem Misch- und Flusswasser ab. Das bedeutet 
auch, dass die gängige Praxis der emissionsbasierten Betrachtung mit mittleren jährlichen Frachten 
zu rechnen, bei einer immissionsbasierten Beurteilung von Mischwasserentlastungen nicht zielfüh-
rend sein kann, da die stärksten akuten Belastungen der Mischwasserentlastung durch extreme 
oder häufig wiederkehrenden Einzelereignis verursacht werden. 

Die Biozönosen der Stadtspree und der Kanäle können vor den Auswirkungen der Mischwasser-
entlastung nicht adäquat geschützt werden, wenn die durchschnittlichen Jahresfrachten stark 
reduziert werden, sich der Stoffeintrag jedoch auf extreme Entlastungsereignisse konzentriert. 

Daraus ergibt sich, dass die für eine Evaluierung der ökologischen Effekte die Mischwasserentlas-
tung wichtigen Prozesse überlaufbauwerks- und gewässerabschnittsspezifisch betrachtet werden 
müssen. Die wesentlichen Kriterien, die dabei zu berücksichtigen sind, sind die zeitlichen Verläu-
fe der Stofffrachten sowie die Dauer und Frequenz der Mischwasserentlastung. 

Die Auswirkungen des Entlastungsereignisses auf den Stoffhaushalt des Gewässers stellen sich sehr 
schnell ein und vollziehen sich hochdynamisch, so dass die Gewässergütesimulationen mit einer 
hohen zeitlichen und räumlichen Auflösung durchzuführen sind. Die zeitliche Auflösung ist von 
besonderer Bedeutung für die realistische Abbildung von potentiell toxischen Konzentrationsspit-
zen an Ammoniak und der Intensität und Dauer der hypoxischen Bedingungen, von denen we-
sentlich die akute Belastung der Zoozönosen abhängt. 

Daher ist eine Berechnungszeitschrittweite mit maximal 15 Minuten zu verwenden, da z.B. hypo-
xische Bedingungen mit Sauerstoffkonzentrationen < 1 mg l-1 bereits nach 30 Minuten zu Mortali-
tät der meisten in Berlin vorkommenden Fischarten führen können. Auch wenn QSim bisher 
vornehmlich für Simulationen wie z.B. Jahresgänge der Sauerstoffkonzentration eingesetzt wurde, 
lässt sich die Berechnungszeitschrittweite von üblicherweise 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 gewässertypische Rahmenbedingungen eingegeben 
werden müssen. Um eine möglichst realistische Abbildung der Gewässergüteprozesse zu errei-
chen, sollten die zur Verfügung stehenden Daten zur Simulation verwendet werden. 

Eines der wesentlichen Ziele der Gewässergütesimulation ist die Berechnung von Konzentrations-
ganglinien kritischer Stoffe (Sauerstoff, Ammonium bzw. Ammoniak) bei Trockenwetter und 
während und nach Mischwasserentlastungen. Zum einen ist es also zwingend notwendig, die 
Gewässerprozesse in einer möglichst hohen zeitlichen Auflösung zu simulieren. Zum anderen 
muss die spezifische Entlastungstätigkeit der Überläufe vordefinierter Gewässerabschnitte in einem 
möglichst lokalen Maßstab abgebildet werden. Die Erfahrungen eines im Jahre 1997 am Land-
wehrkanal und Neuköllner Schifffahrtskanal durchgeführten Pilotprojektes zur Gewässergutesimu-
lation des Einflusses der Michwasserentlastung auf den Sauerstoffhaushalt sollten dabei 
berücksichtigt werden (SENSTADT, 1998). Der Vergleich der Simulationsergebnisse mit den Ergeb-
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nissen eines umfangreichen Messprogramms in den Gewässern zeigte, dass mittels Simulation der 
Gewässerprozesse eine relativ gute Anpassung an die tatsächlichen Bedingungen erreicht werden 
kann. 

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

Im Berliner Gewässergütemonitoring sind die wesentlichen Parameter zur Beschreibung der 
physikalisch-chemischen Prozesse, die durch Mischwasserentlastung belastet werden, integriert. 
Unzureichend für die Abbildung der Effekte der Mischwasserentlastung sind jedoch die zeitliche 
und räumliche Auflösung. 

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

Mit dieser Studie liegt eine umfassende Literaturrecherche und -auswertung zu natürlichen am 
Stoffhaushalt beteiligten Gewässerprozessen und deren Veränderung durch die urbanen Nutzun-
gen unter besonderer Berücksichtigung von Tieflandflüssen und deren Belastung durch die 
Mischwasserentlastung vor. 

Die kumulativen Belastungen durch eine stark degradierte Flussmorphologie, Habitatausstattung 
und die Stauregulierung sowie die Nährstoffbelastung schränken das Ökosystem in seinem Selbst-
reinigungspotential ein. Während die Zusammensetzung der Fischzönose der Stadtspree und der 
Kanäle durch die in den letzten Jahrzehnten verbesserte Wasserqualität nunmehr hauptsächlich 
vom Uferverbau und schifffahrtsinduziertem hydrodynamischen Stress bestimmt wird, hängt die 
Zusammensetzung der Makrozoobenthoszönose wesentlich von der Substratheterogenität der 
Flusssohle sowie den synergistischen Effekten zwischen dem Grad der Sohleintiefung und der aus 
der Eutrophierung resultierenden Sekundärverschmutzung ab. Darüber hinaus ist anzunehmen, 
dass das Makrozoobenthos zusätzlich durch chemische Kontaminanten geschädigt wird, wobei 
die relative Bedeutung der morphologischen Degradation wesentlich höher ist. 

Von dieser Hintergrundbelastung ausgehend wurden im speziellen die zusätzlichen Auswirkungen 
der Mischwasserentlastung auf den Stoffhaushalt und die Fisch- und Makrozoobenthoszönosen 
dargestellt. Aufgrund der hohen Hintergrundbelastung kommt der akuten Belastung der stoßarti-
gen Erhöhung der Nähr- und Kohlenstofffrachten durch Mischwasserentlastung die höchste Priori-
tät zu, da sie das Selbstreinigungspotential der Stadtspree und der Kanäle stark überlastet. 

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

Daher muss sich die Gewässergütemodellierung vorrangig auf die möglichst realistische Abbildung 
von zeitlich und räumlich hoch aufgelösten Konzentrationsganglinien der Zielparameter Sauerstoff 
und Ammoniak konzentrieren, da das Ausmaß der Schädigung der Biozönosen insbesondere 
durch die Entlastungsdauer, –intensität und –frequenz und weniger durch mittlere Stofffrachten 
bestimmt wird. Erste Simulationen sollten für überdurchschnittlich stark durch die Mischwasser-
entlastung belastete Gewässerabschnitte durchgeführt werden und durch kontinuierliche in-situ 
Messungen der Zielparameter während Mischwasserentlastungsereignisse validiert werden. 
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8 Glossar 

Abundanz Anzahl von Organismen pro Flächeneinheit 

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

Anadrom Verhalten von Meeresfischen, die zum Laichen in ihr Geburtsgebiet 
der Binnengewässer zurückkehren 

Assimilation Umwandlung körperfremder Stoffe (bzw. Energie) in körpereigene 
Substanzen 

Autochthon Am Ort des Vorkommens entstanden, bodenständig, einheimisch 

Benthal Lebensraum der Bodenzone eines Gewässers 

Benthos Gesamtheit der freien und festsitzenden Lebewesen des Gewässer- 
und Meeresgrundes 

Bioturbation Durchwühlen und Durchmischen von Böden oder (aquatischen) 
Sedimenten durch Organismen, die zur Homogenisierung des 
Feinbodenmaterials führen, einhergehend mit einer Mischung or-
ganischer und mineralischer Substanz. 

Biozönose Gesamtheit der Lebewesen eines Biotops, Lebensgemeinschaft 

C/N-Verhältnis Kohlenstoff-Stickstoffverhältnis 

Cypriniden Ordnung der karpfenartigen Fischarten 

Dehydrogenase Enzym, das sein Substrat durch Abspaltung von Wasserstoffatomen 
oxidiert 

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

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

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

Emers Über der Wasseroberfläche 

Epilithisch Auf der Oberfläche von Steinen wachsend 

Epixylisch Auf der Oberfläche von Totholz wachsend 

Euphotische Zone Die obere, durchleuchtete Schicht des Wassers, in der effektive 
Photosynthese möglich ist und somit Pflanzen wachsen und Sauer-
stoff produzieren können. 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-
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zenwachstum in relativ geringer Tiefe bereits nicht mehr möglich, 
obwohl noch Restlicht vorhanden ist 

Euryök Organismen, die allgemein große Schwankungen von für sie wich-
tigen ökologischen Randbedingungen tolerieren können 

Filamentöse Algen In fadenförmigen Zellverbänden auftretende Algen 

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

Grazing Aktivität der Nahrungsaufnahme wie z.B. das Abweiden 

Hyphomyceten Fadenpilze 

Hyporheisches Interstitial Hohlraumsystem in den fluviatilen Lockergesteinen und Sedimen-
ten unter und dicht neben einem frei fließenden Gewässer: Grenz-
raum zwischen Fließgewässer und Grundwasserbereich 

Inkorporierung Aufnahme in den Körper, Einverleibung 

Katadrom Verhalten von Süßwasserfischen, die zum Laichen in ihr Geburts-
gebiet des Meeres zurückkehren 

Konidien Bestimmte Form von Sporen von Hyphomyceten 

k-Strategen 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 
Fähigkeit 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 Umweltkapazität bzw. der ökologischen Ka-
pazität (K) 

Lenitisch Bereich des ruhigen bzw. sehr langsam fließenden Wassers des 
Fließgewässers 

Limnophil Stehendes Wasser als Lebensraum bevorzugend 

Lithophil Die Eiablage erfolgt an kiesig bis steinigen Substraten 

Makrozoobenthos Wirbellose Tiere der Gewässersohle, die im Allgemeinen von 
bloßem Auge oder mit der Stereolupe erkennbar sind und für die 
kein Mikroskop benötigt wird 

Meiozoobenthos Größenklassenbegriff der Tierwelt im Bereich aquatischer und 
terrestrischer Böden, Benthos mit einer Körpergröße zwischen ca. 
0,2-2 mm, die gerade noch mit dem bloßen Auge sichtbar sind 

Mesohabitat Sedimentstrukturen der Gewässersohle im Hinblick auf deren 
organismische Besiedlung 

Metabolismus Stoffwechsel bzw. Umsatz von Stoffen in Organismen oder Ökosys-
temen 
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Mikrozoobenthos Mikroskopisch sichtbare Tiere (Ciliaten, Rotatorien, Bakterien) des 
Benthos 

Multi-Kollinearität Phänomen der Regressionsanalyse, dass vorliegt wenn die Annah-
me über die Unabhängigkeit der unabhängigen Variable verletzt 
wird, was Ineffizienzen der verwendeten statistischen Methoden 
nach sich zieht. 

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

Ontogenese Die Entwicklung eines Individuums von der Eizelle bis zum Tod 

Ordination 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. Verkürzt gesagt werden Arten, Aufnahmeflä-
chen, Umweltparameter etc. mit einer Vielzahl von Variablen (und 
damit multivariaten Dimensionen) auf wenige Dimensionen (meist 
bis zu vier) eingeschränkt, wobei die erklärbare Variabilität für die-
se wenigen Dimensionen maximiert wird. Komplexe Datensätze 
können also vereinfacht abgebildet werden. 

Oviposition Eiablage 

Pelagial Freiwasserbereich eines Gewässers 

Phosphatase Gruppen von Enzymen, die durch Wassereinlagerung (Hydrolyse) 
aus Phosphorsäureestern oder Polyphosphaten Phosphorsäure ab-
spalten. 

pH-Wert Logarithmische Maßzahl für die Wasserstoffionenkonzentration in 
Lösungen. Er kennzeichnet die basische, neutrale oder saure Reak-
tion von Bodenlösungen oder Wässern 

Phytophil Die Eiablage erfolgt an submersen Pflanzenteilen 

Potamodrom Verhalten von Süßwasserfischen, die innerhalb des Süßwasserbe-
reiches des Fließgewässers ihre flussaufgerichteten Laichwanderun-
gen ausführen 

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

Retention Zurückhaltung von Wasser, Partikel oder Nährstoffen 
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Rheophil fließendes Wasser als Lebensraum bevorzugend 

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

Salmoniden Familie der Forellenfische 

Seston Gesamtheit aller im Wasser schwebenden belebten und toten 
Partikel 

Stenök Organismen, die keine große Schwankungsbreite der Umweltfakto-
ren tolerieren, sondern auf ganz bestimmte Ausprägungen der 
Umweltbedingungen angewiesen sind 

Submers Untergetaucht, unter der Wasseroberfläche lebend 

Taxon Systematische Einheit innerhalb der Taxonomie (Kategoriensystem) 

Überkonditionierung Abbau von organischer Substanz durch Bakterien und Pilze, der 
mit zunehmender Intensität die Nahrungsqualität der organischen 
Substanz für höhere Konsumenten reduziert 

Uni-voltin Eine vollendete Generationen einer Art pro Jahr 
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