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Lassen sich Grundwasserbiotope klassifizieren? 
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Einleitung

Die Klassifizierung bzw. Typisierung von Lebensräumen und ihrer Gemeinschaften als Grundlage 
einer Leitbildentwicklung ist eine wesentliche Voraussetzung für die Bewertung. Als Grundlage der 
Typisierung sind abiotische (z.B. Bioregion, Geologie, Gewässergröße, Trophie usw.) und biologi-
sche Schlüsselparameter (typische Gemeinschaften, Charakterarten, funktionale Aspekte) zu be-
rücksichtigen. Diese Vorgehensweise hat sich für die Bewertung der Oberflächengewässer recht gut 
bewährt.

Obwohl Husmann bereits 1964 wesentliche abiotische Schlüsselparameter für die Grundwasserfau-
na, nämlich Struktur des Grundwasserleiters, Hydrologie, Sauerstoff- und Nährstoffversorgung, 
erkannte, gibt es bisher nur eine grobe Einteilung der subterranaquatilen Biotope. Zwar schlug 
Husmann bereits zwei Jahre später (Husmann 1966) eine Gliederung der Grundwasserbiotope vor 
(Abbildung 1), doch orientierte sich diese an der Längsgliederung der Fließgewässer und erwies 
sich auch sonst als wenig praktikabel. 

Abb. 1: Gliederung der Grundwasserbiotope nach Husmann (1966) 
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Am verbreitetsten ist derzeit das Gliederungskonzept von Gibert et al. (1997), die eine Einteilung 
der Grundwasserbiotope nach der hydraulischen Leitfähigkeit (Lockergesteinsleiter, Kluftleiter, 
Karstleiter) vorschlugen und dabei auch Ökotone verschiedenster Art sowie Höhlengewässer mit-
einbezogen (Abbildung 2). 

Abb. 2: Gliederung der Grundwasserbiotope nach Gibert et al. (1997) 

Allerdings berücksichtigen weder Husmann (1966) noch Gibert et al. (1997) die standörtlichen, 
kleinräumigen Verhältnisse – genausowenig wie biogeographische Aspekte. Gerade die standörtli-
chen Verhältnisse scheinen jedoch von entscheidender Bedeutung für die Besiedlung zu sein (Hahn, 
eingereicht). Schon allein aus diesen Gründen sind die Ansätze von Husmann (1966) und Gibert et 
al. (1997) für die Klassifizierung - und damit auch für die Bewertung - von Grundwasserbiotopen 
nur sehr bedingt geeignet. 

Das Grundwasser ist ein äußerst vielfältiger Lebensraum. Je nach Geologie, Landnutzung, Böden, 
Klima und Landschaftsmorphologie, aber auch in Abhängigkeit von der Tiefe des Grundwasser-
spiegels und der Verweildauer des Wasser, unterscheiden sich die verschiedenen Grundwässer in 
ihrem Chemismus und ihrer Dynamik ganz erheblich. Hinzu kommen noch die unterschiedlich 
großen Porenräume der grundwasserführenden Schichten und eine Vielzahl von Ökotonen. Die 
Vielfalt potentieller Grundwasserbiotope erscheint auf den ersten Blick schier unübersehbar. 

Lassen sich Grundwasserbiotope dann überhaupt sinnvoll und in einer für die Bewertungspraxis 
handhabbaren Weise gliedern? Mit diesem Beitrag soll der Versuch gemacht werden, Grundwas-
serbiotope nach verschiedenen Kriterien und unter Berücksichtigung der ökologischen Schlüsselpa-
rameter zu klassifizieren.  
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Gliederungskriterien für Grundwasserbiotope 

Für die Gliederung von Grundwasserbiotopen bieten sich drei Kriterien an: Biogeographie, Typ des 
Grundwasserleiters/Biotoptyp und Standorteigenschaften 

Biogeographie

Die Zugehörigkeit eines Standortes zu einer bestimmten biogeographischen Region ist ein wichti-
ges Kriterium für die Typisierung von Oberflächengewässern. Auch für das Vorkommen der 
Grundwasserfauna scheint die Biogeographie eine große Rolle zu spielen. Bereits 1950 wies Thie-
nemann auf die Bedeutung der glazialen Vereisung und der Hydrographie für die europäische Lim-
nofauna, insbesondere auch für die Tierwelt des Grundwassers, hin. Aktuelle Ergebnisse (Hahn & 
Fuchs 2005) lassen für zahlreiche Grundwasserarten ein Verbreitungsbild erkennen, das die pliozä-
nen Flußsysteme widerspiegelt (Abbildung 3) 

Abb. 3: Verbreitung ausgewählter Grundwasserarten in Baden-Württemberg. A: Arten des pliozänen 
Rheinsystems: Nitocrella omega, Parastenocaris germanica, Parastenocaris psammica. B: 
Arten des pliozänen Donausystems Acanthocyclops sensitivus, Niphargopsis casparyi,
Proasellus slavus. Die schwarzen Linien kennzeichnen die pliozänen Wasserscheide zwischen 
Rhein und Donau: Grau: Rezentes Rheineinzugsgebiet, Schraffur: Rezentes Donaueinzugsge-
biet. Aus Hahn & Fuchs (2005) 

Typ des Grundwasserleiters/Ökotop+ 

Gibert et al. (1997) nahmen eine Einteilung der Grundwasserbiotope nach der hydraulischen Leitfä-
higkeit (Lockergesteinsleiter, Kluftleiter, Karstleiter) vor und berücksichtigten dabei auch verschie-
dene Grundwasser-Oberflächen(wasser)-Ökotone. Obwohl diese Einteilung eher intuitiv erfolgte 
und nicht durch entsprechende faunistische Daten belegt ist, erscheint sie auf größerer räumlicher 

BA
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Skala (Landschaftsebene) durchaus sinnvoll. So belegen die Ergebnisse von Hahn & Fuchs (in 
Vorber., 2005) und Fuchs & Hahn (2006) auf Landschaftsebene die große Bedeutung des Grund-
wasserleitertyps für die Zusammensetzung der Lebensgemeinschaften. Ergänzend zu Gibert et al. 
(1997) schlagen sie jedoch noch einen weiteren Typ, die Geringleiter (Kompaktleiter), vor (Abbil-
dung 4). Diese vier Leitertypen lassen sich faunistisch klar voneinander trennen. 

Abb. 4: Multidimensionale Skalierung (MDS) der Grundwasserlandschaften Baden-Württembergs, 
aufgeteilt auf die verschiedenen Naturraumgruppen (Beispiel: 10 = eiszeitliche Sande und 
Kiese der Naturraumgruppe Nördlicher Oberrhein). Grundlage sind die aggregierten Meta-
zoen-Abundanzen auf Artniveau von 336 Grundwasserproben. Verändert nach Hahn & 
Fuchs (in Vorber.) 

Nicht berücksichtigt sind hierbei ökotonale Standorte wie Quellen, hyporheisches Interstitial, ober-
flächenahes Grundwasser oder Übergangsbereiche zwischen verschiedenen Grundwasserleitern. 
Auch wenn deren Besiedlung ebenfalls durch Biogeographie und Hydrogeologie beeinflußt zu sein 
scheint (Schindler 2005), so ist im Augenblick noch ungeklärt, ob und inwieweit eine ökologische 
Gliederung tatsächlich dem gleichen Schema wie die Grundwasserstandorte entspricht.

Standorteigenschaften

Zahlreiche Arbeiten weisen auf die zentrale Bedeutung des hydrologischen Austauschs, d. h. hier 
vor allem Wechselwirkungen mit Oberflächenwasser, für die Lebensgemeinschaften des Grundwas-
sers hin (s. a. Hahn, eingereicht). Dieser hängt in hohem Maße von den kleinräumigen Gegebenhei-
ten des Standortes ab. Der hydrologische Austausch regelt die Versorgung der heterotrophen 
Grundwassergemeinschaften mit Sauerstoff und organischem Material. Je stärker der Oberflächen-
wassereinfluß desto besser auch die Versorgung mit Sauerstoff und organischem Material. Während 
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Sauerstoff vor allem bei Konzentration < 1 mg/l als limitierender Faktor die Grundwasserfauna 
beeinflußt, besteht offensichtlich eine direkte Korrelation zwischen Nahrungsangebot und Besied-
lung: Mit steigendem Nahrungsangebot nehmen Arten- und Individuenzahl zu, und das Artenspekt-
rum verschiebt sich immer mehr von stygobionten zu stygophilen und stygoxenen Arten. Hahn 
(eingereicht) unterscheidet deshalb aufgrund des Nährstoffangebotes drei trophische Typen von 
Grundwasserbiotopen (Tabelle 1). Hier sollte man eigentlich eher von Konsumententrophie oder 
Alimonie (von lat. Alimonium = Nahrung, Versorgung) sprechen, da Trophie per definitionem das 
anorganische Nährstoffangebot als Grundlage der Primärproduktion bezeichnet. Primärproduktion 
spielt im Grundwasser jedoch keine Rolle. 

Tab. 1: Trophische bzw. alimonische Gliederung von Grundwasserbiotopen. SD Temp. = Standard-
abweichung der Temperatur. Verändert nach Hahn (eingereicht). 

Unabhängig von den Begrifflichkeiten wird allerdings deutlich, daß sich zunehmender hydrologi-
scher Austausch, d. h. Oberflächenwassereinfluß, sowohl in der Besiedlungsdichte als auch in der 
Zusammensetzung der Gemeinschaften niederschlägt. Echte Grundwasserorganismen (Stygobion-
ten) sind wesentlich toleranter gegenüber einem ungünstigen Nahrungsangebot als oberflächenbe-
wohnende Arten (Stygophile und Stygoxene). Deswegen nimmt der Anteil der Stygobionten mit 
zunehmender Nährstoffversorgung zugunsten der Stygophilen und Stygoxenen ab, während sich 
gleichzeitig Keimzahl, Artenzahl und Besiedlungsdichte erhöhen. 

Schlussfolgerungen  

Trotz der eingangs dargestellten Vielfalt möglicher Grundwasserbiotope lassen sich auf unter-
schiedlichen räumlichen Ebenen deutliche Verteilungsmuster der Fauna erkennen: Großräumig, im 
europäischen Kontext, lassen sich diese vor allem auf die jeweiligen landschaftsgeschichtlichen und 
hydrographischen und damit biogeographischen Gegebenheiten zurückführen. Nach welchen Krite-
rien eine Einteilung der europäischen bzw. mitteleuropäischen Grundwasserfauna bzw. ihrer Bioto-
pe erfolgen könnte, nach Naturräumen, Bioregionen oder Flußgebieten, läßt sich wegen der ungüns-
tigen Datenlage allerdings noch nicht festlegen. Mit Sicherheit aber ist die Biogeographie dabei zu 
berücksichtigen.

Hydrolog. 
Austausch 

SD Temp. 
(°C) 

Keimzahl 
(Kol./ml) 

Taxazahl Abundanz
(Ind./l) 

Fauna 

Typ I, 
oligotroph 

Gering < 2,0  < 150 < 1 < 3 Meist fehlend, 
sonst GW-Fauna

Typ II, 
mesotroph 

Moderat 1,0 – 3,0 100 - 1000 1 - 4 < 50 Meist GW-Fauna

Typ III, 
eutroph 

Hoch > 3,0 > 1000 > 3 > 50 Meist Ubiquisten 
& GW-fremd 

Hydrolog. 
Austausch 

SD Temp. 
(°C) 

Keimzahl 
(Kol./ml) 

Taxazahl Abundanz
(Ind./l) 

Fauna 

Typ I, 
oligotroph 

Gering < 2,0  < 150 < 1 < 3 Meist fehlend, 
sonst GW-Fauna

Typ II, 
mesotroph 

Moderat 1,0 – 3,0 100 - 1000 1 - 4 < 50 Meist GW-Fauna

Typ III, 
eutroph 

Hoch > 3,0 > 1000 > 3 > 50 Meist Ubiquisten 
& GW-fremd 
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Auch auf Landschaftsebene ergeben sich Muster, die sich vor allem auf die unterschiedlichen Ty-
pen von Grundwasserleitern zurückführen lassen. Dabei ist allerdings nicht die spezifische Geologie 
des Grundwasserleiters die entscheidende Größe, sondern seine hydraulische Leitfähigkeit.

Kleinräumig werden die Gemeinschaften des Grundwasser sehr stark durch die Versorgung mit 
Nahrung und Sauerstoff als Folge des hydrologischen Austauschs, insbesondere mit Oberflächen-
wasser, beeinflußt. Nach der Stärke des hydrologischen Austauschs lassen sich deshalb möglicher-
weise drei Gruppen von Grundwasserbiotopen unterscheiden. 

Dies macht es sehr wahrscheinlich, daß die Klassifizierung von Grundwasserbiotopen möglich ist, 
wobei vor allem die Stellung der Grundwasserökotone noch zu klären ist. Abbildung 5 zeigt, als 
Einstieg in diese Diskussion, ein mögliches Gliederungsschema. Ob dieser Ansatz tatsächlich den 
natürlichen Verhältnissen entspricht, müssen spätere Untersuchungen zeigen. 

Abb. 5: Vorschlag für eine Typologie der Grundwasserbiotope. Verändert, aus Hahn & Fuchs (in 
Vorber.).

Zusammenfassung 

Das Grundwasser ist ein äußerst vielfältiger Lebensraum. Eine Typologisierung seiner Biotope 
erscheint deswegen sehr schwierig, und in der Praxis anwendbare Gliederungskonzepte gibt es 
derzeit nicht. 

Die Auswertung der Literatur und die Arbeiten des Verfassers lassen jedoch auf verschiedenen 
räumlichen Ebenen Verteilungsmuster im Auftreten der Grundwasserfauna erkennen, die sich ver-
mutlich auf die biogeographischen, hydrogeologischen und trophischen Verhältnisse zurückführen 
lassen. Darauf aufbauend wird ein Vorschlag zur Klassifizierung von Grundwasserbiotopen ge-
macht.  
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Einleitung

Das Grundwasser ist der größte zusammenhängende kontinentale Lebensraum der Erde und durch 
seine Funktion als Trinkwasserreservoir von großer Bedeutung. Dennoch ist unser Wissen über die 
ökosytemaren Zusammenhänge im Grundwasser, über Ökologie und Verbreitung der Fauna, und 
regionale Charakteristika der Gemeinschaften unzureichend.  

Im Rahmen einer Promotion wurde erstmalig die Grundwasserfauna eines Flächenlandes erfaßt und 
auch die Umweltfaktoren bewertet, die das Auftreten der Arten beeinflussen. 

Material und Methoden

Das Untersuchungsgebiet

Abb. 1: Das Untersuchungsgebiet. A: Naturraumgruppen und Flußeinzugsgebiete (Donaugebiet weiß 
umrandet). B: Grundwasserlandschaften und Lage der Meßstellen. 
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Baden-Württemberg hat eine Fläche von 35.750 km2. Für die Studie war es notwendig, das Unter-
suchungsgebiet in sinnvolle Teilgebiete zu untergliedern.

Die erste Möglichkeit ist die Unterteilung nach Naturräume und Naturraumgruppen. In Baden-
Württemberg unterscheidet man 66 Naturräume, die zu 13 großen Naturraumgruppen zusammenge-
faßt werden (Abb. 1 A). 

Die Hydrographie teilt Baden-Württemberg in zwei große europäische Flußeinzugsgebiete: das der 
Donau und das des Rheins (Abb. 1 A). Der Neckar und Main sind zwei Teileinzugsgebiete des 
Rheins, die ebenfalls unterschieden werden können. 

Eine weitere Untergliederung ist die Einteilung nach den hydrogeologischen Einheiten, den sog. 
Grundwasserlandschaften. Dabei werden die Art des Aquifers (Poren-, Kluft-, Karstgrundwasser-
leiter) und die geohydraulischen und hydrochemischen Gegebenheiten berücksichtigt. Stark verein-
facht kann man 13 oberflächennahe Grundwasserlandschaften im Untersuchungsgebiet unterschei-
den (Abb. 1 B). Für die Auswertung wurden einheitliche, quartäre Lockergesteinsleiter, wie die 
eiszeitlichen Kiese und Sande oder die quartären Talfüllungen, noch nach Flußeinzugsgebiet und 
nach der die Leiter umgebenden geologischen Formationen unterschieden. 

Methode

Für diese Studie wurden 304 Grundwassermeßstellen und Beobachtungsrohre zweimal innerhalb 
eines Jahres (2001/2002) beprobt. Bei der Auswahl der Standorte wurde auf eine möglichst flächen-
deckende Verteilung und eine repräsentative Erfassung der Teilgebiete geachtet (Abb. 1 B). 

Die Tierproben wurden mit Hilfe eines Netzsammlers gewonnen. Mit Bleigewichten beschwert 
wurde der Sammler zehn Mal mit Schwung auf den Grund der Grundwassermeßstellen abgesenkt. 
Durch die Wucht des Aufpralls wurden das Sediment und die Tiere in die Wassersäule der Meßstel-
le verdrängt und mit dem Netztrichter durch das rasche Auf- und Abbewegen eingefangen. 

Statistische Auswertung 

Für die folgenden Auswertungen wurden die faunistischen Daten (alle sicher bestimmten Arten 
inklusive Exuvien und die Gruppe der nicht aus Artniveau bestimmten Nematoda) von Meßstellen 
bis zu einer Tiefe von 20 m nach Zugehörigkeit zu einem der möglichen Teilgebiete über den Mit-
telwert aggregiert. Um den Einfluß dominanter Arten zu reduzieren und die heterogenen Daten 
vergleichbar zu machen, wurden diese Daten quadrattwurzeltranformiert und mit dem Bray-Curtis-
Unähnlichkeitskoeffizienten eine Ähnlichkeitsmatrix erstellt, die mit Hilfe einer multidimensiona-
len Skalierung (MDS) dargestellt wurde. Hierbei gilt, je ähnlicher sich zwei Teilgebiete anhand 
ihrer Besiedlung sind, desto näher liegen sie in der MDS beieinander. 

Mit einer BVSTEP-Analyse wurde zusätzlich überprüft, welche abiotischen Faktoren am besten mit 
der auf rein faunistischen Daten beruhenden MDS korrelieren. Für diesen Abgleich wurden alle 
erhobenen Feldparameter, die durch Schätzung erhobene Sedimentzusammensetzung sowie die 
wichtigsten Parameter der chemischen Untersuchungen der LUBW (Landesanstalt für Umwelt, 
Messungen und Naturschutz Baden-Württemberg) vom Herbst 2002 verwendet. 

Ergebnisse und Diskussion 

Von den 304 beprobten Standorten waren 67 (22 %) ohne jede Besiedlung. Die durchschnittliche
Artenzahl der Standorte lag bei 2,3. Es konnten 106 Tierarten im Untersuchungsgebiet erfaßt wer-
den (insgesamt 9813 Tiere), von denen 74 als stygophil bzw. stygobiont einzustufen sind.
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Naturräumliche Gliederung: Naturraumgruppen 

Abbildung 2 zeigt die MDS aus den faunistischen Daten aggregiert auf die einzelnen Naturraum-
gruppen. Zusätzlich wurde in der Abbildung eine Karte des Untersuchungsgebietes eingefügt. Be-
merkenswert ist hier die Deckung der Lage der Teilgebiete in der MDS mit der tatsächlichen topo-
graphischen Lage. Dies bedeutet, daß die Verteilung der Grundwasserfauna die naturräumlichen 
Gegebenheiten widerspiegelt. 

Abb. 2: Ergebnisse der MDS-Analyse der Naturraumgruppen mit Zuordnung zu einem Flußeinzugs-
gebiet bzw. einer Region, Zusätzlich sind diese Ergebnisse auf eine Karte übertragen.  

Die BVSTEP-Analyse brachte die besten Korrelationen mit den Parametern pH-Wert, Nitrat und 
Nitrit, sowie den Sedimentkategorien Schluff, Detritus, Tierreste (Aas), Ocker und „sonstiges Se-
diment“ (hauptsächliche Fäces von größeren Tieren wie Amphipoden und Isopoden). Alle Parame-
ter, außer pH-Wert und Schluff, spiegeln die Nährstoffversorgung der Standorte wider und zeigen 
mehr oder weniger auch anthropogenen Eintrag an. Der pH-Wert ergibt sich hauptsächlich aus der 
Geologie, die Anordnung in der MDS zeigt die carbonatischen Mittelgebirge in der Mitte, während 
silikatische Gebiete mit niedrigen pH-Wert wie der Schwarzwald und Odenwald am Rand liegen. 
Es ist zumindest möglich, daß es sich hierbei um eine Scheinkorrelation aufgrund der Lage handelt, 
aus anderen Habitaten ist jedoch der Einfluß des pH-Wertes auf die Biota bekannt. 

Die Sedimentkategorie Schluff hingegen gibt Auskunft über die hydraulischen Begebenheiten, die, 
wie sich weiter unten zeigt, einen maßgebenden Einfluß hat. 

Hydrographische Gliederung: Flußeinzugsgebiete 

Ein möglicher, jedoch nicht der einzige Faktor, der hinter der guten Deckung der faunistischen 
Daten mit der tatsächlichen topographischen Lage steht, ist die Hydrographie des Untersuchungs-
gebietes.

Dazu wurden in Abbildung 2 die einzelnen Naturraumgruppen je nach Zugehörigkeit zu einem 
Einzugsgebiet zusammengefaßt und in unterschiedlichen Symbolen und Farben dargestellt. Unter-
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schieden wurden hierbei die Teilgebiete des Rheins (Rheingraben, Hochrheingebiet und Bodensee-
gebiet), und das Donau- und Neckargebiet. Als eigenständige Gruppe wurde der

Abb. 3: Verbreitung ausgewählter Arten (A: MDS aus Abb. 2.; B: Parastenocaris germanica;
C: Bathynella freiburgiensis; D: Proasellus slavus ssp.; E: Acanthocyclops sensitivus).

Odenwald (Teile gehören zum Neckar- und zum Maineinzugsgebiet) und ebenso der Schwarzwald 
(Donau-, Necker- und Rheineinzugsgebiet) betrachtet. Eine Überprüfung der Gruppeneinteilung mit 
einer ANOSIM-Analyse bestätigt diese Einteilung, der R-Wert von 0,724 (p=0,007) zeigt eine gute 
Unterscheidbarkeit mit nur geringen Überlappungen.

Abbildung 3 zeigt oben links die MDS der Abbildung 2, zusätzlich sind noch exemplarisch 4 in 
ihrer Verteilung regional begrenzt vorkommender Arten mit Kreisen dargestellt. Die Lage des 
Kreises gibt die Naturraumgruppe an, die Größe die absolute Häufigkeit der Art im entsprechenden 
Gebiet.

Die beiden oberen Grafiken im rechten Teil der Abbildung zeigen das Vorkommen und die Häufig-
keit von Parastenocaris germanica (Harpacticoida) und Bathynella freiburgiensis, beides Beispiele 
für ein auf den Rhein und seine Teileinzugsgebiete beschränktes Vorkommen. Darunter befinden 
sich Beispiele für eine Donauverbreitung: Die Graphik links zeigt das Vorkommen von Proasellus
slavus ssp. (Isopoda), eine typische Donauart, die jedoch auch relativ häufig im Hochrheingebiet 
und seltener in angrenzenden Naturraumgruppen vorkommt. Die Verbreitung von Acanthocyclops 
sensitivus (Cyclopoida) zeigt noch deutlicher diese Ballung im Donaugebiet und dem Hochrheinge-
biet.

Die plausible Erklärung dafür ist die Veränderung der Einzugsgebiete seit dem Pliozän. Im Pliozän 
gehörten große Teile des Rheineinzugsgebietes (Bodenseegebiet, Hochrhein, südlicher Rheingraben 
und auch große Teile des Neckars und des Mains) zur Donau, der Rhein entsprang nördlich des 
Kaiserstuhls in den Vogesen. Genau diese Situation zeigen einige Grundwasserarten in ihrer 
Verbreitung noch heute an. 

Geologische Gliederung: Grundwasserlandschaften 

Abbildung 4 zeigt die Auswertung der faunistischen Daten auf Niveau der einzelnen Grundwasser-
landschaften. Es bestehen keine Zusammenhänge zwischen den Verhältnissen des Untersuchungs-
gebietes oder den chemischen Eigenschaften der geologischen Formationen. Sehr wohl bestehen 
jedoch Zusammenhänge zwischen den Eigenschaften wie Grundwasserführung, Wasserzügigkeit 
und Wasserwegsamkeit (hydraulische Leitfähigkeit) der Grundwasserlandschaften.
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Abb. 4: Ergebnisse der MDS-Analyse der Grundwasserlandschaften.  

In der MDS mit unterschiedlichen Symbolen unterschieden sind die Kategorien (in Reihenfolge des 
zunehmenden Porenvolumens) Geringleiter, Lockergestein, Kluftgestein und Karst. Es zeigte sich, 
daß alle, zuvor nach umliegender Geologie und Einzugsgebiet getrennten Lockergesteinsaquifere 
nahe beieinander liegen, ebenso die Grundwasserlandschaften des Karstes. Links davon die in sich 
noch geschlossenen Gruppe der Kluftleiter, und rechts die schon weiter streuenden Geringleiter. 

Die BVSTEP-Analyse bestätigt dieses Ergebnis. Beste Korrelationen (r=0,764) werden mit den 
Parametern hydraulische Leitfähigkeit, Sauerstoffsättigung, und der Sedimentkategorien Feinsand, 
Schluff, Detritus, Tierreste und „sonstiges Sediment“ erreicht. 

Feinsand und Schluff spiegeln die hydraulische Situation und Leitfähigkeit wider, Sauerstoff und 
Detritus den Einfluß von Oberflächenhabitaten. Dieser Einfluß ist naturgemäß in Fließgewässern 
begleitende Grundwasserleiter wie den Talfüllungen und den gegen die Oberfläche kaum geschütz-
ten Karstleiter am größten, sie liegen in der MDS aus diesem Grund sehr nahe beieinander. 

Zusammenfassung 

Die landesweite Kartierung der Grundwasserfauna in Baden-Württemberg zeigt, daß die großräu-
mige Verteilung der Arten die naturräumliche Begebenheiten und die rezente bzw. pliozäne Hydro-
graphie des Untersuchungsgebietes widerspiegelt. Die Hydrogeologie hat keinen wesentlichen 
Einfluß auf die Verteilung, sehr wohl jedoch die hydraulische Leitfähigkeit und die Struktur des 
Grundwasserleiters.

Danksagung

Wir danken der Landesanstalt für Umwelt, Messungen und Naturschutz Baden-Württemberg 
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Cyclopoida) 

Andreas Jochim1, Jochen Scholz2, Hans Jürgen Hahn3

Universität Koblenz-Landau, Campus Landau, Abt. Biologie. Im Fort 7, 76829 Landau,  
Email: 1 andreas-jochim@web.de, 2 j_scholz@gmx.de, 3 hjhahn@uni-landau.de

Keywords: Fließgewässer, Hyporheisches Interstitial, Grundwasser, Ostracoda, Copepoda, Cyclopoida, 
Bienwald

Einleitung

Im Rahmen dieser Arbeit sollte untersucht werden, inwieweit sich die Besonderheiten ausgewählter 
Bäche im Bienwald in ihrer Ostracoden- und Cyclopidenfauna widerspiegeln. Im Zeitraum von 
November 2004 bis Januar 2005 wurden aus dem hyporheischen Interstitial von vier Bienwaldbä-
chen (Lauter, Heilbach, Aschbach und Otterbach) Proben entnommen, um die räumliche Verteilung 
von Ostracoden  und Cyclopiden in Abhängigkeit vom jeweiligen Bachtyp zu untersuchen. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsgebiet Bienwald befindet sich im Südosten von Rheinland Pfalz und erstreckt 
sich von 48° 58’ N bis 49° 07’ N und 8° 00’ E bis 8° 19’ E (ROESLER 1982) (Abb. 1). Der Bien-
wald, ein typischer Rheinniederungswald in der Südpfalz, ist eine der letzten ausgedehnten, natur-
nahen Waldflächen in der Oberrheinischen Tiefebene. Die zahlreichen Fließgewässer in dem Gebiet 
weisen ganz unterschiedliche Charakteristika auf.
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Abb. 1: Der Bienwald mit den Untersuchungsstandorten (Quelle: Landesamt für Umweltschutz und 
Gewerbeaufsicht 2002, verändert) 

Material und Methoden 

Jeder Bachabschnitt wurde zweimal beprobt. Die erste Probe wurde mit einem Stechkasten 
(Abb. 2A) genommen. Die zweite Beprobung erfolgte mit Hilfe von Fallen (Abb. 2B). Diese wur-
den im Sediment vergraben und nach einer Woche abgepumpt. 

Die Auswertung ergab, dass zwischen beiden Sammelmethoden kein Unterschied im Bezug auf 
Individuenzahl und Artenzahl besteht (U-Test: p > 0,5; n = 35), so dass die Daten zusammengefasst 
wurden.

Abb. 2: Material: Stechkasten (A) und Fallen (B) 

A B
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Abb. 4: Verteilung der Ostracoden

Abb. 3: Gliederung der Bachabschnitte anhand der 
Muschelkrebsfauna 

Ergebnisse Ostracoda 

Mit Hilfe der gefundenen Ostracodenarten und der Individuenzahl lässt sich eine deutliche Unter-
scheidung zwischen den Bienwaldrandbächen Lauter und Otterbach und den Bienwaldbächen 
Heilbach und Aschbach feststellen (Abb. 3). In beiden Lauterabschnitten und im Otterbach wurden 
keine oder sehr wenige Ostracoden 
gefunden (Abb. 4). Im Heilbach und 
Aschbach dagegen wurden wesentlich 
mehr Ostracoden erfasst. Die Lauter 
und der Otterbach sind stellenweise 
Offenlandbäche, wohingegen der 
Heilbach und der Aschbach reine 
Waldbäche sind. Zudem sind die 
Fließgeschwindigkeit und die Ab-
flussrate der Lauter und des Otterba-
ches deutlich höher als bei Heilbach 
und Aschbach. Daraus könnte man 
schließen, das Ostracoden langsam 
fließendes Wasser bevorzugen. 

Die Probestellen des Heilbaches und 
Aschbaches lassen sich nach der 
Fließgeschwindigkeit in lotische (903 und 904) und lenitische Bereiche (905, 906 und 907) diffe-
renzieren. In den Probestellen 903 und 904 wurden alle sechs während der Untersuchung erfassten 
Arten gefunden, wogegen 
bei den Probestellen 905, 
906, und 907 nur zwei Arten
(Candona neglecta und 
Cypria ophtalmica) entdeckt 
wurden.

Da die Arten Candona can-
dida, ein grabender Benthal-
bewohner, (NÜCHTERLEIN
1969), und Eucypris spec.
jeweils nur einmal im sandi-
gen Substrat gefunden wur-
den, kann man nicht ablei-
ten, dass sie eine Vorliebe 
für Sand haben. Bei Cando-
na neglecta lässt sich gleich-
falls keine Substratspezifität 
erkennen, da sie in allen 
Substraten gefunden wurde. 
Cypria ophtalmica wurde 
vermehrt in kiesigem Sub-
strat entdeckt, woraus man 
auf eine Vorliebe dieser Art 
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Abb. 5: Gliederung der Bachabschnitte anhand der
Cyclopidenfauna

für das Akal schließen kann. An den Probenstellen mit kiesigem Substrat war die Fließgeschwin-
digkeit erhöht, was eine erhöhte Sauerstoffsättigung bewirkt. Zudem ist im Kies ein größeres Lü-
ckensystem vorhanden als in den anderen Substraten. Die Arten Cypria reptans und Prionocypris 
zenkeri wurden vermehrt im Detritus und Sand gefunden, so dass man eine Präferenz dieser beiden 
Arten für diese Substrate vermuten kann. 

Die vorliegenden Ergebnisse erlauben anhand der Ostracodenfauna eine ökologische Gliederung 
der untersuchten Bäche und Bachabschnitte (Abb. 3). Die untersuchten Bäche lassen sich in Offen-
landbäche mit hoher Abflussrate, Lauter (901 und 902) und Otterbach (908) mit wenig Arten und in 
Waldbäche mit geringer Abflussrate, Heilbach (902, 903, 904, 905 und 906) und Aschbach (907) 
einteilen. Die Waldbäche lassen sich weiter unterteilen in lotische Bäche, Heilbach (903 und 904) 
mit hohem Artvorkommen und in lenitische Bäche, Heilbach (906) und Aschbach (907) mit wenige 
Arten.

Allerdings geht aus den vorliegenden Daten nicht hervor, ob nun der Typ des Einzugsgebietes 
(Wald oder Offenland) der entscheideinende Faktor ist oder der Abfluss der Bäche. Letzteres ist 
nicht unwahrscheinlich, da die Fließgeschwindigkeit maßgeblich die Art und die Stabilität der 
Substrate bestimmt. Beides, Art und Stabilität, sind offensichtlich von zentraler Bedeutung für die 
Ostracodenfauna (HAHN 1996). 

Ergebnisse Cyclopoida 

Auf Grund der gefundenen Cyclopidenarten kann man die beprobten Fließgewässer in Offenland- 
und Waldbäche einteilen (Abb. 5). Weiterhin lässt sich anhand der Fauna ein Bezug zur Quellent-
fernung herstellen. So war der Heilbachabschnitt 906 (Quellbereich) stark durch Grundwasserarten 
geprägt, während die quellnahen Abschnitte lotischen Charakter und die quellfernen Abschnitte 
(905) lenitischen Charakter hatten. 

Die gefundenen 755 Individuen 
verteilen sich auf acht Bachab-
schnitte.

Die meisten adulten Tiere wurden 
im Heilbach gefunden, was zum 
einen an der stärkeren Besiedlung 
des Heilbaches im Vergleich zu den 
übrigen Bächen (Abb. 6), und zum 
anderen an der deutlich höheren 
Probenzahl an diesem Gewässer 
liegt. Fünf der sechs gefundenen 
Gattungen waren durch die einzel-
nen Arten Acanthocyclops robustus,
Diacyclops bisetosus, Eucyclops 
serrulatus, Eucyclops speratus,

(*)

(*)
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Abb. 6: Verteilung der Cyclopoiden 

Macrocyclops albidus, Macrocyclops distinctus, Macrocyclops fuscus und Megacyclops viridis  im 
Heilbach vertreten (ausgenommen Paracyclops fimbriatus). Im Aschbach hingegen wurden nur 
Copepodide gefunden, die nicht bis zur Art bestimmt werden konnten. 

Unterteilt man den stark 
besiedelten Heilbach noch in 
die einzelnen, beprobten 
Bachabschnitte, so zeigt sich 
deutlich, dass vor allem in 
den letzten Heilbachprobe-
standorten (905, 906), insbe-
sondere an 906, die meisten 
Individuen erfasst wurden. 
Diese Stelle war die erste, die 
am Ende eines ausgetrockne-
ten Bachabschnittes wieder 
Wasser führte. Es ist davon 
auszugehen, dass der Großteil 
der Cyclopiden aus dem 
Grundwasser stammt und hier 
in das Oberflächenwasser 
strebt. Stygophil lebende 
Cyclopiden sind Eucyclops 
speratus und Macrocyclops
distinctus und Macrocyclops
fuscus. Arten, die zeitweilig 
ins Grundwasser ausweichen 
sind Acanthocyclops robus-
tus, Acanthocyclops vernalis, Diacyclops bisetosus, Eucyclops serrulatus, Macrocyclops albidus,
Megacyclops viridis und Paracyclops fimbriatus (HAHN 2004). Dies deckt sich mit den hydroche-
mischen Befunden, die gleichfalls auf einen starken Grundwasser-Einfluss hinweisen. 

Eine weitere Möglichkeit, Unterschiede in der Besiedlung zu erkennen, ergibt sich in der Auftei-
lung gemäß der einzelnen Substrattypen der Bäche. In laubigem Substrat sind bis auf die Gattung 
Megacyclops alle übrigen aufgefundenen Gattungen vertreten. Die Arten Eucyclops serrulatus,
Megacyclops viridis und Paracyclops fimbriatus sind sowohl in sandigem Substrat als auch in 
Detritus gefunden worden. Gemeinsame Funde gab es auch bei Acanthocyclops robustus und Eu-
cyclops serrulatus sowohl in Detritus als auch in kiesigem Substrat. Dass die Art Eucyclops serru-
latus in allen Substrattypen erfasst wurde, liegt an den bevorzugten sandigen, kiesigen und benthi-
schen und epiphytischen Habitaten (DOLE-OLIVIER et al. 2000). Eucyclops serrulatus ist substrat-
euryplastisch bzw. -euryök. 
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Zusammenfassung 

Ostracoden- und Cyclopidenfauna zeigten deutliche Unterschiede in der Besiedelung unterschied-
licher Fließgewässerabschnitte.

- Beide Tiergruppen erlaubten eine Unterscheidung zwischen Offenland- und Waldbächen 

- Bei den Ostracoden ergab sich eine weitere Untergliederung der Bachabschnitte aus den 
Strömungsverhältnissen und damit wohl auch aus der Substratausstattung der Bäche. 

- Bei den Cyclopiden scheint das wesentliche Kriterium für die Untergliederung der Wald-
bachabschnitte die Quellentfernung zu sein. Diese Beobachtung lässt sich möglicherweise 
durch starken Grundwassereinfluss in der Quelle (Heilbach 906) und den hohen Anteil sty-
gobionter Arten erklären. Bei den Bachabschnitten <10 km Quellentfernung handelt es sich 
um lenitische Bereiche (Heilbach 903, 904, während der Standort 905 mit >10 km Quellent-
fernung ausgesprochen strömungsarm ist. 
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Einleitung
Die Uferfiltration ist mit einem Anteil von 16 % ein wichtiger Bestandteil der Trinkwasser-
versorgung in Deutschland. Besonders das Uferfiltrat des Rheins spielt in Nordrhein-Westfalen eine 
entscheidende Rolle bei der Trinkwassergewinnung. Dabei wird die Qualität des Uferfiltrats durch 
hydrologische Reinigungs- und Austauschprozesse beeinflusst. Ziel dieser Studie ist der Versuch, 
hydrologische Wechselwirkungen zwischen Oberflächenwasser und Grundwasser im Bereich von 
Uferfiltrationsanlagen nicht nur hydrochemisch, sondern auch faunistisch nachzuweisen. Dabei soll 
der Frage nachgegangen werden, in welchem Maße die Stygofauna als Bioindikator zur Bewertung 
hydrologischer Interaktionen und als Werkzeug zum Langzeitmonitoring herangezogen werden 
kann. Die hydrochemischen und faunistischen Untersuchungen erfolgen in der Zeit von Februar 
2005 bis Januar 2006. 

Untersuchungsgebiet
Bei dem Untersuchungsgebiet handelt es sich um eine Uferfiltrationsanlage am Niederrhein. Abb. 1 
zeigt schematisch das Querprofil des Untersuchungsstandortes.

Abb. 1: Querprofil des Untersuchungsstandortes mit Untersuchungspegeln 

Rhein 
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Seit 1870 wird in dieser Anlage Rohwasser gewonnen, und hydrochemische Parameter werden seit 
mehreren Jahrzehnten erfasst. Das Messnetz besteht aus drei Pegelreihen (A, B und C) mit je drei 
unterschiedlich tiefen Pegeln (Abb. 1). Zwischen den Pegelreihen B und C befindet sich die 
Brunnengalerie der Uferfiltrationsanlage. Aufgrund der hydraulischen Eigenschaften des Aquifers 
und der Kolmation des rechtsrheinischen Ufers ergibt sich die theoretische Fließrichtung des 
Uferfiltrats, die über die Linien 1, 2 und 3 gekennzeichnet wird (Abb. 1). 

Material und Methoden
Die Erfassung der Grundwasserfauna erfolgt mittels eines Netzsammlers aus dem Sumpf der Pegel. 
Bei dem Netzsammler handelt es sich um ein modifiziertes Planktonnetz (74 μm)(Abb. 2a), das mit 
einem Tube (50 ml) und eine Bleigewicht versehen ist. Wie in Abb. 2b dargestellt, wird der 
Netzsammler an einer Schnur bis auf den Sumpf des Pegels herabgelassen. Nach dem Auftreffen 
wird der Netzsammler 15 mal ca. 1,5 m angehoben und wieder fallen gelassen. Diese Fangmethode 
erlaubt eine repräsentative Erfassung von Grundwasserlebensgemeinschaften (DUMAS & FONTANINI 
2001, HAHN 2001, MALARD et al. 1997, MATZKE & HAHN 2003).

Abb. 2: a: Netzsammler (Foto: BERKHOFF) b: Funktionsweise eines Netzsammlers (Skizze: FUCHS)

Die physikochemischen und faunistischen Ergebnisse wurden mit Hilfe der Statistikprogramme 
SPSS und Primer ausgewertet und in einer MDS (Multidimensionale Skalierung) dargestellt. Die 
MDS betrachtet die Ähnlichkeiten bzw. Unähnlichkeiten von Objekten, in diesem Fall aller 
gemessenen physikochemischen und faunistischen Daten der einzelnen Pegel. Je ähnlicher die 
Werte der Pegel sind, desto näher liegen die Pegel auf der MDS beieinander. 

Ergebnisse

Wasserchemie

Wie Abb. 3 zeigt, ist eine deutliche Dreiteilung der Wasserchemie vom Rhein über die Pegelreihen 
A und B, die sich im Wasserchemismus sehr ähnlich sind, hin zur Pegelreihe C erkennbar. Anhand 
der chemischen Datenlage lässt sich der hydrologische Gradient vom Rhein zum landseitigen 
Grundwasser deutlich ableiten. Durch die Reinigungsprozesse in der Untergrundpassage kommt es 
zu einer Angleichung des Rheinwassers hin zur natürlichen Grundwasserbeschaffenheit. Dabei 
erfolgt der größte Teil der Konzentrationsminderung bereits auf den ersten Metern des Fließweges. 
Dies wird auch in der MDS in Abb. 3 ersichtlich. 

ba
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Abb. 3: MDS physikochemischer Wasserparameter der Pegel und des Rheins im Vergleich 

Während der Abstand zwischen Rhein und Pegelreihe A relativ groß ist, liegen die Pegelreihen A 
und B sehr eng zusammen, d. h. bei der weiteren Fließstrecke von A nach B bleiben die Konzentra-
tionen konstant.

Durch eine schrittweise Regressionsanalyse wurden die Parameter ermittelt, die die MDS am 
stärksten prägen. Demnach sind die DOC-Konzentrationen sowie die Standardabweichung der 
Temperatur die entscheidenden Faktoren für die X-Achse. Auf der Y-Achse sind SAK, Chlorid und 
der negativ korrelierende Sauerstoffgehalt kennzeichnend (Abb. 3).

Anhand der Standardabweichung der Temperatur erkennt man deutlich einen Unterschied zwischen 
dem Rhein, den Peglreihen A und B sowie der Pegelreihe C (Abb. 4). Dies spricht dafür, dass die 
Pegelreihen A und B überwiegend durch Rheinuferfiltrat geprägt sind.

Abb. 4: Physikochemie-MDS prägende Parameter  

Beim DOC-Gehalt erkennt man eine Verminderung vom Rhein hin zu den Pegelreihen A und B. 
Pegelreihe C weist dagegen deutlich geringere DOC-Gehalte auf, die für landseitiges Grundwasser 
sprechen (Abb. 4). In Pegel C 1 konnten gegenüber den Pegeln C 2 und C 3 erhöhte Chloridwerte 
erfasst werden, woraus die Trennung dieser Pegel in der MDS u.a. resultiert. 
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Fauna

Wie Abb. 5 zeigt, lassen sich anhand der Stygofauna die Pegelreihen A und B weiter differenzieren.

Abb. 5: MDS faunistischer Daten der Pegel im Vergleich 

Die Verteilung der relativen Anteile stygobionter Arten zeigt, dass diese im gesamten 
Untersuchungsgebiet vertreten sind. Die Pegelreihen A, B und C haben somit grundsätzlich den 
Charakter von Grundwasserlebensräumen. Bei Betrachtung der relativen Anteile euryöker Arten, 
d.h. Oberflächenarten, die auch in Grundwasserlebensräume vordringen können, wird deutlich, dass 
diese nur in Pegelreihe A vorkommen, nicht aber in Pegelreihe B und C (Abb. 6). Dies spricht 
dafür, dass die Pegelreihe A stark von Rhein-Oberflächenwasser beeinflusst ist.  

Abb. 6: MDS Fauna: Besiedlung der Pegel im Vergleich; a: Verteilung relativer Anteile stygobionter 
Arten; b: Verteilung relativer Anteile euryöker Arten 

Das Auftreten bestimmter Arten, wie Chappuisius singeri (Copepoda, Harpacticoida) oder 
Graeteriella unisetigera (Copepoda, Cyclopoida) ist überwiegend auf die Pegelreihe B beschränkt 
(Abb. 7). Gleiches gilt für das Vorkommen der Syncaridenart Bathynella freiburgensis. Es handelt 
sich in Pegelreihe B um eine ökotonale Lebensgemeinschaft, die schon HUSMANN (1964) als eine 
typische, flussbegleitende Grundwasserbiozönose beschrieben hat. Offensichtlich handelt es sich 
bei Pegelreihe B um eine Übergangszone vom Hyporheal zum Wasser mit natürlichen Grund-
wassereigenschaften. 
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Abb. 7: MDS Fauna: Verteilung ausgewählter Arten; a: Chappuisius singeri, b: Graeteriella 
unisetigera

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen  
Anhand der hydrochemischen Parameter kann das Untersuchungsgebiet in drei Bereiche unterteilt 
werden: den Rhein, die Pegelreihen A und B, die primär durch das Rheinuferfiltrat geprägt sind und 
die Pegelreihe C, die durch landseitiges Grundwasser geprägt ist. Bei Betrachtung der Besied-
lungszusammensetzung wird deutlich, dass alle Messstellen durch Grundwasserfauna dominiert 
sind, aber das Vorkommen von euryöken Arten auf die Pegelreihe A beschränkt ist. Pegelreihe B ist 
durch das Auftreten von Chappuisius singeri, Graeteriella unisetigera und Bathynella freiburgensis
gekennzeichnet. In Pegelreihe C herrscht eine reine Grundwasserfauna vor, die von Diacyclops 
languidoides dominiert wird. Anhand der faunistischen Analyse lassen sich auch die Pegelreihen A 
und B weiter differenzieren. Der durch Rhein-Oberflächenwasser stärker beeinflussten Fauna der 
Pegelreihe A folgt landseitig eine ökotonale Fauna in Pegelreihe B. Danach schließt sich die 
Grundwasserfauna in Pegelreihe C an. Die vorläufigen Untersuchungsergebnisse weisen darauf hin, 
dass mit Hilfe der Meiofauna eine differenziertere Betrachtung der hydrologischen Verhältnisse 
möglich ist als mit hydrochemischen Daten. 
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Grundwasserschutz und Biotopvernetzung:
Das Dolinenschutzprogramm der Stadt Buchen (Odenwald) 
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Einleitung

Das Dolinenschutzprogramm (DSP) der Stadt Buchen stellt eine Schutzkonzeption dar, die Aspekte 
des Wasserschutzes und des Naturschutzes verbindet. Anlass für die Aufstellung des DSP war die 
Umstellung der Quellwassernutzung der südöstlich der Stadt Buchen, im Ortsteil Götzingen, gele-
genen Nächstquelle von Trinkwasser-Reservevorhaltung auf Notversorgung, was mit der Aufhe-
bung des zugehörigen Wasserschutzgebiets (WSG) verbunden war. 

Da sich das Einzugsgebiet der Nächstquelle in den verkarsteten Gesteinen des Muschelkalks befin-
det, haben sich hier zahlreiche Dolinen gebildet. Sie stellen Punkte besonders hoher Grund-
wasserverschmutzungsempfindlichkeit dar, da hier das Oberflächenwasser nahezu ungefiltert in den 
Untergrund gelangt. Das unterirdische Karsthöhlensystem leitet anschließend das Grundwasser 
innerhalb weniger Stunden bis Tage zur Nächstquelle, so dass auch bei der Passage im Untergrund 
keine ausreichende Filterung des Wassers erfolgt. Tracerversuche des Geologischen Landesamts im 
Norden des Einzugsgebiets der Nächstquelle ergaben Abstandsgeschwindigkeiten von bis zu 
348 m/h (GLA 1984), was einer Verweildauer des Wassers im Untergrund von lediglich 14 h ent-
spricht. Diese Zahlen belegen die potenziell hohe Gefährdung des Grund- und Quellwassers durch 
schädliche Einträge, wie bspw. Düngemittel, Pestizide und Bodenpartikel. 

Der frühere Status als WSG und die damit verbundenen Bewirtschaftungsauflagen gewährleisteten 
im Allgemeinen einen ausreichenden Schutz für das Wasser der Nächstquelle. Die Aufhebung des 
WSG hat den Wegfall der entsprechenden Auflagen zur Folge. Um dennoch das Grundwasser und 
das von der Quelle gespeiste Oberflächengewässer weiterhin vor schädlichen Einträgen zu schüt-
zen, wurde von der Stadt Buchen beschlossen, ein Dolinenschutzprogramm aufzustellen. Ziele 
dieses Programms, das über die Landschaftspflegerichtlinie gefördert wird, sind: 

Verhütung schädlichen Eintrags von Bodenpartikeln, Düngemitteln oder Pestiziden ins 
Karstgrundwasser durch die Sicherstellung einer extensiven Landnutzung im Umfeld der 
Dolinen,

Schutz der Dolinen als wertvolle Ökotope und darauf aufbauend die 

Durchführung einer Biotopvernetzung im Offenland, u.a. durch die Anlage von strukturrei-
chen Pufferstreifen um die Dolinen.  

Mit der Erfassung der im WSG „Nächstquelle“ vorhandenen Dolinen einschließlich einer Biotopty-
pen- und Nutzungsstrukturkartierung des Gebiets sowie der Erarbeitung entsprechender Schutzvor-
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schläge wurde Mailänder Geo Consult GmbH im April 2002 von den Stadtwerken Buchen GmbH 
& Co KG beauftragt. 

Untersuchungsgebiet

Die Stadt Buchen liegt im Norden Baden-Württembergs und befindet sich im Übergangsbereich 
zwischen dem Buntsandstein-Odenwald im Westen und dem vom Muschelkalk geprägten Natur-
raum Bauland im Osten. Die östlichen Ortsteile von Buchen sind daher im Muschelkalk gelegen, 
der hier eine deutliche Verkarstung aufweist, was u.a. an der großen Anzahl vorhandener Dolinen 
zu erkennen ist. Das Untersuchungsgebiet des DSP entspricht weitgehend dem ehemaligen WSG 
der Nächstquelle, besitzt eine Ausdehnung von ca. 8 km in Nord-Süd-Richtung und ca. 4,5 km in 
West-Ost-Richtung und weist sowohl Offenland als auch Waldflächen auf (s. Abb. 1). 

Abb. 1: Übersichtslageplan des Untersuchungsgebiets mit Dolinenvorkommen und Nächstquelle 

Ergebnisse der Dolinenkartierung 

Im Zuge der Dolinenkartierung wurden im Projektgebiet 180 Dolinen (auch als Erdfälle bezeichnet) 
erfasst, von denen sich 53 Dolinen im Offenland und 127 Dolinen im Wald befinden. 8 der Dolinen 
setzen sich aus mehreren Einzeltrichtern bzw. -mulden zusammen, so dass insgesamt im Projektge-
biet 188 Dolinenhohlformen vorhanden sind. 
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Die Dolinen des Offenlandes konzentrieren sich auf die landwirtschaftlich genutzten Flächen im 
Bereich nördlich von Hettingen. Ein weiteres, kleineres Dolinenfeld befindet sich nahe der Nächst-
quelle im Gewann Erdfall. Auf den landwirtschaftlich genutzten Flächen des Projektgebiets domi-
niert die ackerbauliche Nutzung, Grünland ist nur in geringem Umfang vorhanden. Dementspre-
chend befindet sich der Großteil der insgesamt 53 im Offenland vorhandenen Dolinen auf ackerbau-
lich genutzten Flächen, lediglich 7 Dolinen befinden sich vollständig auf Grünland. Ackerbauliche 
Nutzung im Umfeld der Dolinen bedeutet aufgrund des Einsatzes von Pestiziden sowie aufgrund 
der erhöhten Erosionsgefahr eine verstärkte Gefahr des Nähr- und Schadstoffeintrags in das Grund-
wasser.

Im Wald befindet sich ein großes Dolinenfeld mit über 50 Dolinen im Bereich „Sallenbusch“. Klei-
nere Dolinenfelder liegen südlich und nordöstlich des Rehbergs (s. Abb. 1). Kleinere Gruppen von 
Dolinen sowie in seltenen Fällen auch einzelne Dolinen treten zusätzlich nahe der östlichen Pro-
jektgebietsgrenze sowie in einem kleinen Waldstück westlich des Rehbergs auf. Sowohl im Wald 
als auch im Offenland fällt die Häufung von Dolinen entlang von Trockentälchen auf, zusätzlich 
sind mehrere Dolinen auf den Ackerflächen in einer abflusslosen Senke, der sog. „Zeilgrube“ west-
lich des Rehbergs, vorhanden. 

Die Dolinen im Offenland besitzen mit Durchmessern bis über 60 m eine wesentlich größere Aus-
dehnung als die Dolinen in den Waldgebieten. Dies hängt mit der Bearbeitung der Flächen zusam-
men, im Zuge derer die Dolinenränder abgeflacht und damit verbreitert werden. Bei fachgerecht 
verfüllten Dolinen kommt hinzu, dass für die Verfüllung die Doline zum Einbringen des Netzes 
sowie der Stein- und Bodenschichten aufgegraben und dadurch vergrößert wird. Die Bewirtschaf-
tung und Verfüllung der Dolinen haben auch eine in Relation zum Durchmesser geringe Dolinentie-
fe zur Folge. Häufig treten die Dolinen des Offenlandes nur als einige Dezimeter tiefe Hohlformen 
in Erscheinung. Die in den Waldgebieten befindlichen Dolinen wurden – von wenigen Ausnahmen 
abgesehen – nicht in ihrer natürlichen Gestalt verändert. Daher weisen sie deutlich größere Tiefen 
und gleichzeitig geringere Durchmesser als die Dolinen im Offenland auf. Aber auch sehr kleine 
Dolinen, die im Ackerland durch die Bewirtschaftung verwischt würden, bleiben im Wald erhalten. 
Die Spanne der Dolinengrößen reicht daher im Wald von einer Tiefe von wenigen Dezimetern bis 
zu 8 m und Durchmessern von 2 m bis 25 m. Einige der Walddolinen weisen als Besonderheit ein 
sog. „Schluckloch“ auf, d.h. im Dolinenboden befindet sich eine Öffnung, die direkt in das darun-
terliegende Karstsystem mündet. 

Schutzkonzeption 

Die Aufnahme von Flurstücken oder Waldgebieten ins DSP erfolgt entsprechend der Dolinendichte 
auf der betrachteten Fläche, der morphologischen Ausbildung der Dolinen sowie der Einschätzung 
der Gefahr von schädlichen Einträgen ins Grundwasser aufgrund von Dolinenaufbau und Nutzung 
des Umfelds. Bei der Dolinendichte werden auch verfüllte Dolinen berücksichtigt, da diese Dolinen 
als Indikatoren für eine erhöhte Wahrscheinlichkeit der Entstehung neuer Dolinen in ihrer Umge-
bung dienen können.

Schutzvorschläge für Dolinen im Offenland 

Da Dolinen äußerst selten als Einzelerscheinungen, sondern meist durch Geländemorphologie und 
Untergrundbeschaffenheit bedingt in Dolinenfeldern oder -reihen auftreten, zielt die Schutzkonzep-
tion darauf ab, diejenigen Offenlandbereiche, die eine Häufung von Dolinen aufweisen, aus der 
intensiven landwirtschaftlichen Nutzung herauszunehmen. Hierdurch wird die Gefahr von Dünger- 
und Pestizideinträgen ins Grundwasser erheblich reduziert. Zu den angrenzenden, weiterhin intensiv 
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landwirtschaftlich genutzten Flächen sollte ein mindestens 10 – 20 m breiter Pufferstreifen einge-
richtet werden. Hinsichtlich Bepflanzung, Nutzung und Pflege der Pufferstreifen gilt die Kombi-
nation aus Gehölzstreifen mit extensiv genutztem Dauergrünland als besonders wirkungsvoller 
Schutz gegen den Eintrag von Dünge- und Spritzmittel über den Luft- und Wasserweg. Das Grün-
land soll aus Gründen des regelmäßigen Stoffentzugs gemäht und das Mähgut abtransportiert wer-
den (BASTIAN & SCHREIBER 1994). Die Pflanzung von Feldhecken wird insbesondere zu hangauf-
wärts gelegenen Ackerflächen empfohlen. Die Gehölzstreifen dienen zugleich als Elemente der 
Biotopvernetzung in der Feldflur sowie als bereichernde Strukturelemente für das Landschaftsbild. 
In den Dolinen selbst wird als weiteres Element die Entwicklung einer Wiesenbrache empfohlen, in 
der auch aufkommende Hochstauden und Gehölze erhalten bleiben (s. Abb. 2). Da Hochstauden 
und überstehende Gräser als Futterpflanzen und Überwinterungsquartiere für zahlreiche Insekten 
dienen, kommt so auch kleinen Hohlformen ein hoher ökologischer Wert in der Agrarlandschaft zu.  

Abb. 2: Schutzvorschlag beispielhaft dargestellt für das Gewann Erdfall 

Schutzvorschläge für Dolinen in Waldgebieten 

Die im Wald gelegenen Dolinen weisen im Allgemeinen eine wenig vom Menschen beeinträchtigte 
Morphologie auf und wurden teilweise im Rahmen der Waldbiotopkartierung erfasst. Hier kommen 
schädliche Beeinträchtigungen vor allem in Form von Müllablagerungen vor. Für den Schutz der im 
Wald befindlichen Dolinen wird zum einen die Unterschutzstellung der großen und morphologisch 
besonders schön ausgebildeten Dolinen als Naturdenkmäler (ND) bzw. bei räumlich benachbarter 
Lage mehrerer solcher Dolinen als Flächenhaftes Naturdenkmal (FND) vorgeschlagen. Eine Aus-
weisung als ND bzw. FND, verbunden mit dem Aufstellen des entsprechenden Hinweisschildes, 
rückt den Wert der Dolinen als Ökotope verstärkt ins öffentliche Bewusstsein.  

Zum anderen sollen Bereiche unter Schutz gestellt werden, in denen zahlreiche, meist kleinere 
Dolinen vorhanden sind, für die als Einzelgebilde zwar nicht der Schutzstatus eines ND vorgeschla-
gen wird, die jedoch in ihrer Gesamtheit durchaus im Rahmen des DSP schutzwürdig sind. Hierfür 
kommen die im Bereich „Sallenbusch“ befindlichen Dolinen in Betracht. Hier sollte mittel- bis 
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langfristig eine Umwandlung des Fichtenforsts in einen naturraum- und standorttypischen Laub-
wald erfolgen, für den der Schutzstatus eines Bodenschutzwaldes oder ein ähnlicher Status empfoh-
len wird.

Zusammenfassung 

Bei der Dolinenkartierung im Rahmen des DSP wurden im ehemaligen WSG „Nächstquelle“ insge-
samt 180 Dolinen erfasst, von denen sich 53 Dolinen im Offenland und 127 Dolinen im Wald be-
finden. Da das WSG „Nächstquelle“ im Zuge der Umstellung von Trinkwasser-Reservevorhaltung 
auf Notversorgung aufgehoben wurde, werden in der Schutzkonzeption folgende Vorschläge zum 
weiteren Schutz des Grundwassers vor schädlichen Einträgen über die Dolinen sowie zum Schutz 
der Dolinen als wertvolle Ökotope im Rahmen einer Biotopvernetzung erarbeitet: 

1. Aufnahme von 8 Teilflächen im Offenland, auf denen Dolinen besonders gehäuft auftreten, ins 
DSP. Auf diesen Flächen mit zusammen 19,26 ha wird die Umwandlung des vorhandenen A-
ckerlands sowie des vorhandenen Grünlands in extensiv genutztes Grünland vorgeschlagen. 
Diese Maßnahmen sollen durch die Anlage von  Hecken am Rand der Flächen und Entwicklung 
von Brachflächen in den Dolinen selbst ergänzt werden. 

2. Die morphologisch weitgehend unbeeinträchtigten Dolinen der Waldgebiete sind im Gegensatz 
zu den intensiv landwirtschaftlich genutzten Dolinen des Offenlandes als § 24a-Biotope nach 
LNatSchG B.-W. geschützt. Teilweise wurden die Dolinen im Wald im Zuge der Waldbiotop-
kartierung erfasst. Um den ökologischen Wert der besonders charakteristisch ausgeprägten Do-
linen deutlicher ins Bewusstsein der Öffentlichkeit zu rücken, wird die Ausweisung von  

besonders wertvollen Einzeldolinen als Naturdenkmal, 

Dolinenfeldern mit besonders wertvollen Dolinen als Flächenhaftes Naturdenkmal vorge-
schlagen.

Für das im „Großen Wald“ im Bereich „Sallenbusch“ gelegene Dolinenfeld mit sehr zahl-
reichen, relativ kleinen Dolinen wird zusätzlich eine Unterschutzstellung beispielsweise mit 
dem Status eines Bodenschutzwaldes empfohlen, wobei hier mittel- bis langfristig eine na-
turraum- und standorttypische Bestockung angestrebt werden sollte. 

U.a. im Gewann „Erdfall“ hat die Umsetzung der Schutzkonzeption durch die Festlegung der Ex-
tensivierungsflächen bereits begonnen Damit ist der Grundstein für den Grundwasser- und Ökotop-
schutz im ehem. WSG „Nächstquelle“ gelegt. Durch das DSP ist nun die Möglichkeit gegeben, das 
Entwicklungspotenzial der Dolinen für den Grundwasser- und Biotopschutz zu nutzen.

Literatur
Bastian, O. & Schreiber, K.-F. (1994): Analyse und ökologische Bewertung der Landschaft. Jena, Stuttgart 

(G. Fischer Verlag). 
GLA (Geologisches Landesamt Baden-Württemberg) (1984): Hydrogeologisches Gutachten über die 

Ergebnisse eines Färbeversuchs zur Erweiterung des Standortübungsplatzes Walldürn, Neckar-
Odenwald-Kreis. Freiburg i. Br. 

29



Deutsche Gesellschaft für Limnologie (DGL) – Tagungsbericht 2005 (Karlsruhe), Werder 2006 
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Abstract
In der Schweiz sind Quellen trotz aller gegenläufiger Entwicklungen im ländlichen Raum im 
wesentlichen Trinkwasserspender und in ihrer Biotopfunktion als einzigartiger Lebensraum bis 
heute noch nicht genügend erforscht. Natürliche Quellhabitate sind äusserst selten und unzurei-
chend geschützt.

Das Projekt: „Quellen Trinkwasserspender und Lebensraum“ erfasst mit vier unterschiedlichen 
Teilprojekten (Hydrologie, Wahrnehmung der Quellen, Lebensraum und Revitalisierung) den Be-
deutungswandel der Quellen. Es wird dazu beitragen, Quellen nachhaltig in einer wichtigen Funk-
tion zu erhalten und gegebenenfalls sanieren oder revitalisieren.

Eines der Schwerpunktuntersuchungsgebiete des Quellenprojektes liegt in einem landwirtschaftlich 
genutzten Gebiet, zu welchem jetzt erste hydrologische, limnologische und sozio-kulturelle Daten 
vorliegen.

Anhand dieses Gebietes wird aufgezeigt, wie komplex die Problematik der Trinkwasserquellen und 
der naturnahen Quellen in landwirtschaftlichen Gebieten ist. An Fallbeispielen wird der Frage nach-
gegangen, ob und wie sich die Quellen und Teile ihrer Biozönosen in den letzten Jahrzehnten 
verändert haben und welches unter Umständen Gründe für diese Veränderung sein könnten. 

Mit den Daten wird zudem eine Basis für Umsetzungen geschaffen, zu denen Einzelmassnahmen 
zählen, die einen konkreten Biotopschutz der Quellen erlauben. Dieses Massnahmenpaket wird auf 
weitere ähnliche landwirtschaftlich genutzte Gebiete Basels übertragbar sein.  

Background 
Quellen sind Ressourcen für die menschliche Bevölkerung und damit eine wichtige Schnittstelle für 
unterschiedlichste Nutzungen. Erst im 20 Jahrhundert begann man Quellen als einzigartige Lebens-
räume zu erkunden (z.B. Bornhauser 1913). Parallel dazu wurden natürliche Quellhabitate durch 
Fassung für die Trinkwasserversorgung äusserst selten. Mittlerweile sind viele Quellen aus Qualitäts-
gründen vom Wasserversorgungsnetz wieder abgehängt. Die Bedeutung des Grundwassers als Trink-
wasserressource nahm zu. Überwachung und Schutz, der als Trinkwasser genutzten Quellen, sind in 
der Schweiz gesetzlich verankert. Dagegen sind Quellen als Lebensräume, ihre Entwicklung und 
Gefährdung schlecht erforscht.  

Das Mensch–Gesellschaft-Umwelt (MGU)-Projekt: „Quellen Trinkwasserspender und Lebens-
raum“ erfasst seit 2003 den Bedeutungswandel der Quellen. Es wird dazu beitragen sie nachhaltig 
in einer der Funktionen zu erhalten oder zu revitalisieren.
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Die Ziele werden in vier unterschiedlichen Teilprojekten (Hydrologie, Wahrnehmung der Quellen, 
Lebensraum und Revitalisierung) bearbeitet (s. Baltes et al. 2005). Im Teilprojekt Lebensraum 
werden hps. in Diplom- und Projektarbeiten sowie einer Dissertation 80 Quellen in der Basler 
Regio biologisch und chemisch untersucht. Als wichtige Auswahlkriterien wurden ein möglichst 
naturnaher Quellaustritt und eine ausreichende Schüttung bei den beteiligten Ämtern nachgefragt. 
Mit einem umfangreichen chemischen und biologischen Analyseprogramm (quantitative und 
qualitative Erhebungen) werden Daten zweimal pro Jahr erhoben (s. Baltes et al. 2005).

Untersuchungsgebiet
Ein Teil der ausgewählten Quellen liegt direkt in einem stadtnahen (19) zu Basel gehörenden und 
die übrigen Quellen in einem ländlich geprägten Gebiet. Alle Quellen sind sehr kalkhaltig und 
liegen in den Schwerpunktsuntersuchungsgebieten dem stadtnahen Dinkelberg und ländlich gepräg-
ten Röserental meist in Laubwald. In der übrigen Regio werden auch Quellen im Offenland be- 
probt.

Im Röserenbachtal bietet sich die seltene Möglichkeit eines historischen Vergleichs der Quell-
standorte durch die von 1935 stammende Dissertation von Geijskes (1935). Er hat eine im heutigen 
Sinn modern anmutende Arbeit verfasst, die neben qualitativen Larval-Erhebungen und Adult-
fängen, qualitative sowie quantitative Aufnahmen als auch ökologische Umweltparameter an den 
Quellen und dem Röserenbachtal beinhaltet. Vier seiner Quellstandorte eignen sich zum Vergleich 
mit den von uns durchgeführten Erhebungen. In der dargestellten Karte sind die Standorte von 1935 
mit einem G gekennzeichnet. Das Einzugsgebiet des Röserenbachtals ist mit Mischwald und 
abschnittsweise mit quellfremden Baumarten wie Thuja auch im Quellbereichen bestanden. Die 
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hellen Flächen sind meist landwirtschaftlich sehr extensiv, teilweise auch im unteren Abschnitt 
intensiver bewirtschaftet. 

Nutzung und heutige Einflüsse an den Quellen 

Die Quellen des Röserenbachtals wurden bereits sehr früh zur Trinkwasserversorgung zweier klei-
ner Gemeinden genutzt. Mehr als 50 % der von uns untersuchten Quellen dienen den Gemeinden 
noch heute zur Trinkwassernutzung.

Im unteren Röserental bewirtschaften einige Bauern noch Äcker mit Maisanbau. Extensive Weide-
wirtschaft findet sich im mittleren Talbereich und im höher gelegenen oberen Einzuggebiet. Der 
gesamte obere Talabschnitt wird forstwirtschaftlich genutzt und verfügt über ein gut ausgebautes 
Wegenetz mit Drainagen, oft zerschneiden die Wege Bach- oder auch Quellbereiche. 

Ergebnisse und Diskussion 
Das ländliche Umfeld spiegelt sich insbesondere in den noch unverbauten und nicht zur Trink-
wasserversorgung gefassten Quellen wieder (s. Fig. 1). Hier werden die Werte der Trinkwasserver-
ordnung häufig überschritten. Beim Nitrat wurden Werte bis zu 40 mg/l erreicht, bei den Phos-
phatwerten lagen die höchsten Werte zwischen 0,023-0,026 mg/l.  

Figur 1:  nMds (Chemie und Struktur), rechts Hinterlegung mit Faktor Phosphat, links mit Nitrat  

Weiteres Charakteristikum des Röserentals ist die Beeinträchtigung der Quellen in ihrer Struktur. 
Die Totalfassung der Quellen am Quellmund, mit Bau eines Überlaufs, der teilweise die Funktion 
des Quellbaches übernimmt, sind die häufigsten strukturellen Einflüsse. Weitere strukturelle Beein-
flussung an den Quellen erfolgt durch die Zerschneidung der Quellbiotope, die Drainagen und den 
Vertritt durch zu hohe Wildschweinpopulationen. Nur noch sehr wenige Quellen sind auch nach 
Ihrer Struktur relativ unbeeinflusst. 

Ein historischer Vergleich lässt sich mit der Wassertemperatur der Quellen durchführen. Hierbei 
kann man zwei unterschiedliche Tendenzen anhand der Entwicklung der Jahresamplitude der Was-
sertemperatur nachweisen. Es gibt im Röserental Quellen, die über keinerlei Temperaturkonstanz 
verfügen. Sie sind somit stärker von den Umgebungsfaktoren geprägt. Beispiel hierfür ist eine Allu-
vialquelle, die über einen Wechsel zwischen Grundwassereinfluss mit Bachwassereinfluss verfügt 
und vor 70 Jahren nachgewiesener Massen völlig überschwemmt wurde. 
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Eine weitere Quelle, eine ehemalige Wiesenhelokrene hat an Temperaturkonstanz zugenommen. 
Sie ist heute stärker Grundwasser betont, dies könnte unter anderem mit der Aufforstung des Quell-
bereichs mit Thuja zusammenhängen. 

Biologischer Vergleich 
Vergleicht man die Artenzahlen von 1935 mit 2005, so entsteht der Eindruck, dass insbesondere die 
EPT Arten zugenommen haben und die Turbellarien abgenommen haben. Mit Hilfe einer nMds der 
Biozönosen konnten die Daten von 1995 von 2003-2005 abgetrennt werden.

Interessant sind die Unterschiede innerhalb einzelner Quellen: Die Konstanz einer Biozönose mit 
Zunahme der Trichopteren wurde für eine vom Grundwasser und Bach beeinflusste Quelle festge-
stellt. Vollkommen anders verhält sich die Alluvialquelle. Wie bereits bei der Temperatur gezeigt, 
gibt es deutliche Unterschiede: es kommt zur Ablösung der Biozönose durch einwandernde Bach- 
und Quellfauna. 

Die heute im Thujaforst gelegene ehemalige Wiesenquelle zeigt eine positive Entwicklung. Die 
Biozönose wurde mit Grundwasserarten, Quellarten und Bacharten aufgestockt. Aufgrund  unserer 
quantitativen Makrozoobenthoserhebungen konnte ein Artenausfall nachgewiesen werden. Tatsäch-
lich sind Crenobia alpina, Proasselus cavaticus und Chloroperla tripunctata verschwunden, für 
weitere EPT-Arten müssen jedoch die Auswertungen der Emergenz abgewartet werden. Im Ver-
gleich zu Untersuchungen in den 90igern sind zwei Limnephiliden und Helodidae neu aufgetreten 
und drei Arten wieder nachweisbar. 

Fazit und Ausblick 
Die ersten Ergebnisse dieser Untersuchungen werden noch vertieft. Dennoch kann man bereits jetzt 
feststellen, dass:  

Quellen und ihre Biozönosen einer starken Eigendynamik unterliegen. Diese kann auf dynamischen 
Prozessen wie episodischem und periodisches Austrocknen und/oder Überschwemmen der Quellen 
beruhen und ist häufig gekoppelt mit einem mehr oder weniger hohem Belastungsbackground, 
wobei chemische Unterschiede scheinbar nur indirekt auf die Besiedlung der Quellen wirken.

Die Quellbiozönosen haben sich seit 1935 individuell verschieden entwickelt, je nachdem ob es 
alluviale-austrocknende oder grundwasserbetonte Quellen sind. Dynamische Prozesse (Austrock-
nung, Überschwemmen, Anteile am Grundwasser, Interflow, Bachnähe, …) scheinen bei der Be-
siedlung eine wesentliche Rolle zu spielen. 

Geringe organische Belastung und Strukturdefizite, sowie eine standortfremde Bestockung scheinen 
geringere direkte Effekte auf Quellbiozönosen zu besitzen. Viele anthropogene Einflüsse auf die 
Quellen haben seit 1935 deutlich zugenommen. Wesentlich ist der Wegfall von Quellen durch 
Fassung und durch das Wegenetz und Strukturdefizite infolge zu hohen Wildbesatzes. Einige Quell- 
(Proasellus cavaticus, Crenobia alpina,) und Rhitralarten sind seid 1935 ausgefallen. Hier besteht 
noch Erklärungsbedarf: ob multifaktorielle Faktoren oder Einzelfaktoren wie interspezifische Kon-
kurrenz mit paralleler erhöhter organischer Belastung oder forstwirtschaftliche Einflüsse oder/und 
die Fassung der Hälfte Quellen dafür verantwortlich sind. 

Bythiospeum spp. und Crunoecia irrorata waren bis 1990 extrem dezimiert oder fast verschwunden, 
sind jedoch seit 2003 wieder nachgewiesen. 
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Die Unterschiede bzgl. Besiedlung (1935) sind für jede Quelle sehr individuell und multifaktoriell 
geprägt und werfen neue Forschungfragen auf. Mit dem historischen Vergleich konnte die Eigen-
dynamik der Quellen und  Ausfall von Arten verfolgt werden. Die Abtrennung von Bach- und 
Quellbach sowie Quelle und als auch die Identifizierung von regionalen Quellspezialisten ist für ein 
Verständnis der Quellbiozönosen notwendig.

Mit dem historischen Vergleich können wertvolle Vorschläge zum Schutz der „naturnahen Quel-
len“ und zur Revitalisierung von Quellen vorbereitet werden. 
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Einleitung

Klassischerweise werden Quellen in der 
Limnologie nach der Art ihres Wasser-
austrittes in Sturz- (Rheokrenen), 
Sumpf- (Helokrenen) und Teichquellen 
(Limnokrenen) eingeteilt. Die Rheokre-
nen besitzen einen sturzartigen Wasser-
austritt und einen grobsandigen oder 
steinigen Untergrund. In den Helokrenen 
tritt das Grundwasser diffus zu Tage und 
bildet sumpfige Bereiche. Die Limno-
krenen bestehen aus einem Quelltopf, 
der von unten her mit Grundwasser ge-
füllt wird. Ihr Untergrund ist sandig oder 
schlammig und weist meist Pflanzen-
bewuchs auf. Anhand dreier dicht be-
nachbarter Quellen im ostholsteinischen 
Hügelland bei Plön (Abb. 1), die recht 
gut den drei klassischen Quelltypen zu-
zuordnen sind, wurde untersucht, wie 
sich deren tierische Besiedlung anhand 
von Emergenzfängen unterscheidet.

Material und Methoden 

Im Zeitraum von April bis September 2004 wurde die Emergenz der drei untersuchten Quellen 
einmal wöchentlich mit einem Exhaustor aus einer Falle pro Quelltyp abgesammelt und vor Ort 
fixiert. Im Labor wurden die Imagines der Plecoptera, Trichoptera und Coleoptera sowie einige 
Familien der Diptera auf Artniveau bestimmt und ihre Quellbindung aus der Literatur eingeschätzt. 
Anschließend sind die Abundanzen, Dominanzen und Phänologien v.a. der quellgebundenen Arten 

Abb. 1: Das Untersuchungsgebiet und die Lage der 
Quellen (X).
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zwischen den drei Quelltypen verglichen worden. Die vorliegende Untersuchung war Teil einer 
Diplomarbeit (Rückert 2005); für Details zur Methodik und den Ergebnissen siehe dort. 

Ergebnisse und Diskussion 

Abundanz

Die nachgewiesenen Taxa weisen in den drei Emergenzquellen deutlich unterschiedliche Anteile 
auf (Abb. 2). In der Limnokrenen waren die Limoniidae und die Chironomidae die häufigsten Taxa 
und machten fast die Hälfte der Emergenz dieser Quelle aus. In der Rheokrenen erreichten die 
Chironomidae knapp 50% der Emergenz und bildeten mit den ebenfalls häufigen Plecoptera nahezu 
drei Viertel der insgesamt gefangenen Insekten. In der Helokrenen waren die Plecoptera und die 
Psychodidae die häufigsten Taxa.

Von insgesamt 62 nachgewiesen Arten in der Untersuchung wurden die meisten (45) in der Lim-
nokrenen und etwas weniger (39) in der Rheokrenen ermittelt. Demgegenüber traten in der Rhe-
okrenen insgesamt 1.439 Individuen auf; fast dreimal so viele Tiere wie in der Limnokrenen mit 
insgesamt 505 Individuen. In der Helokrenen sind die geringsten Arten- (30) und Individuenzahlen 
(302) registriert worden. 

Quellbindung

Eine Einstufung der erbeuteten Arten und Individuen entsprechend ihrer Ökologie zeigte einen 
hohen Anteil der quellgebundenen Tiere (Krenobionte bzw. Krenophile) in jedem der Quelltypen 
(Abb. 3). Die krenoxenen Arten wiesen einen eher geringen Anteil in den untersuchten Quellen auf. 
Auffällig ist der etwas höhere Anteil der Fließgewässerarten gegenüber den quellgebundenen Arten 
in der Limnokrenen. Dies könnte vielleicht durch den gemeinsamen abfließenden Quellbach der 
Limnokrenen und Rheokrenen erklärt werden, der eine Einwanderung der Fließgewässerarten er-
möglicht.

Abb. 2: Anteile der nachgewiesenen Taxa in der Emergenz der  
Limnokrenen, Rheokrenen und Helokrenen. 

0%
10%
20%
30%
40%
50%
60%
70%
80%
90%

100%

Limnokrene Rheokrene Helokrene

Em
er

ge
nz

Limoniidae Chironomidae Psychodidae Dixidae
Plecoptera Ptychopteridae Pediciidae Empididae
Trichoptera Andere (< 3%)

36



Dominanz

In einem Vergleich der in Dominanzklassen eingestuften quellgebundenen häufigsten Arten konn-
ten einige Unterschiede herausgearbeitet werden. So war Dixa maculata (Diptera, Dixidae) in der 
Limnokrenen eudominant, in der Rheokrenen dominant und in der Helokrenen subdominant vor-
handen (Tab. 1). Die Plecoptere Leuctra nigra wurde in der Rheokrenen als eudominant, in der 
Helokrenen als dominant und in der Limnokrenen als subdominant eingestuft. In der Helokrenen 
konnte keine eudominante Art nachgewiesen werden. Viele der häufigsten Arten waren jedoch in 
mehr als einem Quelltyp regelmäßig vorhanden.  

Phänologie

Die Phänologie sowohl der höheren Taxa als auch der häufigen Arten zeigte klare Unterschiede 
zwischen den Quelltypen. Die Maxima des Insektenschlupfes der untersuchten Quelltypen lagen zu 
verschiedenen Zeiten im Jahresverlauf (Abb. 4). Bedingt sind diese Unterschiede primär durch die 
Phänologie der in den drei Quellen als dominant eingestuften Arten Nemurella pictetii (Plecoptera) 
und Ulomyia fuliginosa (Diptera, Psychodidae). Nemurella pictetii, die in ihrer Flugzeit vom Früh-
jahr bis Herbst ein bis drei Schlupfmaxima durch Aufspaltung der Population in verschiedene Ge-
nerationen aus uni-, bi- und trivoltinen Kohorten aufweisen kann (Lieske 2005), zeigte in der Rheo-
krenen und Limnokrenen zwei Schlupfmaxima und in der Helokrenen ein Schlupfmaximum (Abb. 
5). Die Flugzeit von U. fuliginosa wurde bereits von Kohmann (1976) an Quellen im östlichen 
Hügelland Schleswig-Holsteins von Mitte April bis Ende Juli angegeben. Dies konnte somit auch in 
der jetzigen Untersuchung mit Ausnahme einer zweiten späteren Schlupfperiode in der Limnokre-
nen bestätigt werden( Abb. 5).
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Abb. 3: Darstellung der Anteile unterschiedlicher ökologischer Gruppen  
unter den Arten und Individuen an den untersuchten Quelltypen.
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Dominanzklassen Limnokrene (LO) Rheokrene (RO) Helokrene (HO) 

eudominant ( 15%) Dixa maculata Leuctra nigra   

dominant (<15-5%) Nemurella pictetii Nemurella pictetii Nemurella pictetii 

Ulomyia fuliginosa Ulomyia fuliginosa Ulomyia fuliginosa 

Ptychoptera albimana Dixa maculata Ptychoptera albimana 

  Paradelphomyia senilis Leuctra nigra 

Clytocerus ocellaris     

subdominant ( 5-2%) Leuctra hippopus Leuctra hippopus Leuctra hippopus 

  Lonchoptera tristis Cruneocia irrorata Lonchoptera tristis 

  Ellipteroides lateralis Satchelliella pilularia Satchelliella pilularia 

Telmatoscopus britteni Eloeophila maculata Eloeophila maculata 

Leuctra nigra Paradelphomyia senilis 

   Scleroprocta pentagonalis 

   Dicranota subtilis 

   Satchelliella trivialis 

   Dixa maculata 

    Clinocera wesmaeli 
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Tab. 1: Einteilung der häufigsten Arten in die Dominanzklassen nach Schwerdtfeger (1978).  
Fett: Arten die in den drei Quelltypen in unterschiedlichen Dominanzklassen auftraten, 
grau: Arten die in den drei Quelltypen in einer gemeinsamen Dominanzklasse auftraten, 
schwarz: Arten die in höchstens zwei der drei Quelltypen in einer gemeinsamen Domi-
nanzklasse auftraten. 

Abb. 4: Darstellung der wöchentlichen Gesamtemergenz  
von März bis September 2004. 
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Schlussfolgerungen 

Die Auswertung der Ergebnisse zeigte lediglich geringe Unterschiede in der Abundanz, Dominanz 
und Phänologie und es konnten nur bedingt Charakterarten für die drei untersuchten Quelltypen 
ermittelt werden. Eine Auswertung früherer Quelluntersuchungen aus Schleswig-Holstein zeigte 
ebenso geringe Besiedlungsunterschiede wie eine zusätzlich erfolgte benthische Beprobung weitere 
Quellen entsprechender Typologie (Rückert 2005). Der Hauptgrund hierfür ist vermutlich die Dis-
krepanz zwischen den nur sehr seltenen klassisch ausgeprägten Quelltypen und der Gestalt der 
tatsächlich im Land auftretenden Quellen mit ihrem Übergangsformen. Besonders in der Literatur-
auswertung fiel auf, dass in der Vergangenheit oftmals Mischformen zwischen den "reinen" Quell-
typen recht großzügig in eine der drei Formen eingeordnet wurden. Daher muss in Zukunft durch 
eine regionale Quelltypologie für Schleswig-Holstein den hier faktisch vorhandenen und zu definie-
renden Quelltypen eine charakteristische Zönose zugeordnet werden, mit deren Hilfe Schutz- und 
Renaturierungskonzepte erarbeitet werden können.  
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Abb. 5: Darstellung der wöchentlichen Anteile des Insektenschlupfs von Nemutella pictetii und
Ulomyia fuliginosa von März bis September 2004.  
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Einleitung

Die Quellforschung konzentrierte sich in Deutschland in der Vergangenheit auf Mittel- und Hoch-
gebirgsgewässer. Tieflandquellen, insbesondere im nordwestlichen Niedersachsen, waren bisher 
selten Gegenstand vergleichender gewässerökologischer Analysen.

Die hier präsentierten Ergebnisse sind Teilaspekte einer Diplomarbeit (Batmer 2005). Ziele dieser 
und weiterer Arbeiten sind u. a. die großflächige Inventarisierung von Tieflandquellen, ihre karto-
graphische Erfassung sowie die vergleichende Auswertung historischer und aktueller topographi-
scher Karten. Darauf aufbauend werden Untersuchungen zur Gewässerstruktur und –fauna (Makro-
zoobenthos) durchgeführt, die zukünftig zu einer Typisierung, ökologischen Charakterisierung bzw. 
naturschutzfachlichen Bewertung führen sollen. 

Die aktuelle Untersuchung liefert entsprechende Daten für ausgewählte Quellen in einem Teilein-
zugsgebiet der Hunte (Niedersachsen, Ems-Hunte- und Dümmer-Geestniederung). Die Ergebnisse 
der gewässerökologischen Untersuchungen werden exemplarisch für zwei Quellbereiche vorge-
stellt.

Untersuchungsgebiet

Untersucht wurde ein Teileinzugsgebiet der Hunte in der Ems-Hunte- und Dümmer-Geestniederung 
(Abb.1). Das ca. 1250 km² große Gebiet ist von geesttypischen Saale-Moränen, Flugsandern, Tal-
sandebenen und Mooren geprägt. Die Hunte ist in diesem Bereich als Sandfluss typisiert. Sie durch-
fließt heute ein von Landwirtschaft (63%) geprägtes Gebiet. 

40

mailto:wschroeder@iuw.uni-vechta.de
mailto:ellen.kiel@uni-oldenburg.de


Abb. 1: Lage des Untersuchungsgebietes (links, Top 50, LGN 2003) und der Quellbereiche Dammer 
Mühlenbach (rechts unten, TK 25 3415‚Damme) und Aasbruch (rechts oben, TK 25 3217‚ 
Barnstorf’)

Gewässerökologische Aspekte  

An 18 ausgewählten Quellen wurden im Mai und Juni 2005 Untersuchungen der Gewässerstruktur 
vorgenommen und Probenentnahmen zur Erfassung der physikalisch-chemischen Wasserbeschaf-
fenheit sowie der Besiedlung durch Makroinvertebraten durchgeführt. Ausgewählt wurden ganzjäh-
rig schüttende Quellen mit einer freien Wassersäule von mindestens 1 cm zum Probezeitpunkt.    

Physikalisch-chemische Messgrößen

Vor Ort wurden die Luft- und Wassertemperatur, der pH-Wert (WTW-pH 330), der Sauerstoffge-
halt und die Sauerstoffsättigung (WTW-Oxi 330) sowie die elektrische Leitfähigkeit (WTW Multi-
line P4) gemessen. Wasserproben zur Laboranalyse wurden direkt entnommen, bei ca. 16 °C trans-
portiert und bis zur Untersuchung bei -18 °C eingefroren und nach Standardvorgaben analysiert (Cl: 
DIN 38405-D1, ges. P: 38405-D11, NH4-N: 38406-E5, NO2-N: EN 2677, ges. N, und NO3-N: UV-
Methode, Dr. Lange, ges. Fe: 1998 DIN 38406). 

Makrozoobenthos

Die Probenentnahmen erfolgten substratspezifisch mit einem modifizierten Surber-Sampler (Kan-
tenlänge 15 cm) nach vorheriger Kartierung der Art und Flächenanteile vorhandener Substrattypen. 
Insgesamt wurden je Quellbereich zehn Proben entnommen, gesiebt (Analysesieb 1 mm) und an-
schließend mit 80 % Ethanol fixiert. Große Bestandteile (Äste, Stubben etc.) wurden per Hand 
verlesen. Die gesamte Probe wurde im Labor unter dem Binokular aussortiert. Innerhalb der Dipte-
ra, Coleoptera und Odonata wurde bis auf das Familienniveau bestimmt, sonst - so weit möglich - 
bis auf das Artniveau.

 Legende
                Quellbereich     Untersuchungsgebiet 
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Ergebnisse

Kartographische Auswertung

Typische Quellenveränderungen

Die grundsätzlichen Veränderungen der historischen Quellen ließen sich in vier Kategorien ein-
teilen:
1. Graben: statt Quellgebiet heute Entwässerungsgraben ohne konkreten Quellbereich (Ursprung 
des Grabens oft oberhalb des historischen Gewässerursprungs, Abb. 2, C1). 2. Quelle verschwun-
den: aktuell weder Gewässer noch Feuchtstelle verzeichnet (Abb. 2, C2). 3. Quellbereich: vorhan-
den: aktueller Gewässerverlauf beginnt im Bereich der historischen Quellbe (Abb. 2, C3). 4. Ge-
wässer ohne Abfluss: kein Quellbach, aktuell Gewässer ohne Abfluss verzeichnet (Abb. 2, C4). 

Ein typisches Resultat der kartographischen Analyse ist hier am Beispiel des Aldorfer Bachs im 
Vergleich der Karten nach Lecoq (1805) und der TK 25 Blatt 3217 (1997) dargestellt (Abb. 2).  

Abb. 2: Beispiel Aasbruch/Aldorfer Bach. Auswertung historischer und aktueller Karten zur Erfas-
sung der Gewässerursprünge und Vergleich mit der aktuellen Situation. a: Karte nach Lecoq, 
Blatt 6, historischer Gewässerverlauf; b: TK 25 Blatt 3217 desselben Gewässerbereiches, gestrichelt 
= aktueller Gewässerverlauf; c: Überlagerung des historischen und aktuellen Gewässerverlaufs (ge-
kürzt), 1 = Graben, 2 = Quelle verschwunden, 3 = vorhanden, 4 = Gewässer ohne Abfluss 

Bilanz des ‚Quellschwundes’ - Quellen zwischen 1764 und 2005 

Ende des 18. Jahrhunderts (Kurhannoversche Landesaufnahme & Karte nach Lecoq) waren im 
Untersuchungsgebiet insgesamt 137 Gewässerursprünge verzeichnet. 73 % dieser Quellen wurden 
seither eliminiert. In der Preußischen Landesaufnahme sind hundert Jahre später nur noch die Hälfte 
(68) der Quellen verzeichnet. Zwölf dieser Relikte stellen schon zu diesem Zeitpunkt keinen Quell-
bereich mehr dar, sondern bilden den Anfang eines zwischenzeitlich angelegten Grabensystems. In 
den aktuellen Karten sind von den historisch bekannten Quellen nur noch 35 verzeichnet.

Ursachen des ‚Quellschwundes’

Ursache der im Verlauf von knapp 250 Jahren festzustellenden Veränderungen der Quelloberläufe 
ist im Untersuchungsgebiet der Wandel von einer Heidelandschaft hin zur heutigen Intensivland-
wirtschaft. Dieser Wandel ging einher mit einer großräumigen Entwässerung zur Urbarmachung 
bzw. verbesserten Nutzung von Feldern und Wiesen. Entwässerungsgräben wurden dabei i. d.R. an 
Fließgewässer angeschlossen, oftmals direkt an den zum Graben modifizierten Quellbereich. 

33 % der noch um 1800 vorhandenen 137 Quellbereiche sind inzwischen vollständig unter land-
wirtschaftlicher Nutzfläche verschwunden, 38 % der vor zweihundert Jahren in Karten verzeichne-
ten Quellbereiche sind heute in Entwässerungsgräben integriert und als Quellbereiche nicht weiter 
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erkennbar. Von 7 historischen Krenalbereichen sind nur noch Restgewässer vorhanden (Teiche), die 
Oberläufe der Bäche sind nicht mehr vorhanden.   

Gewässerökologische Aspekte 

Von den 35 ursprünglichen Quellstandorten, die aktuell noch vorhanden sind, liegt die Mehrzahl in 
Waldgebieten und wird meist durch das Vorkommen von nichtstandortgerechten bzw. nichtheimi-
schen Gehölzarten beeinflusst.

Ein Teil der noch vorhandenen Quellen weist eine relativ hohe strukturelle Vielfalt und quelltypi-
sche, abiotische Faktoren auf. Wenige dieser ‚besten’ Quellen im Untersuchungsgebiet werden von 
quelltypischer Fauna besiedelt. Die aktuelle Situation wird nachfolgend am Beispiel der Quellen 
des Dammer Mühlenbaches und des Aasbruch/Aldorfer Bach dargestellt. 

Dammer Mühlenbach 

Der Dammer Mühlenbach entspringt am Rand eines saalezeitlichen Stauchendmoränengebiets 
westlich des Dümmer Sees. Das in einem Erlenbestand austretende Quellsystem besteht aus zwei 
Rheokrenen, die von einer durchsickerten Eisenockerzone getrennt werden.  

Die Austritte und Quellbäche sind durch Totholz, Grob- und Feindetritus geprägt. Makrophyten 
(primär Chrysoplenium alternifolium) finden sich in den Quellaustritten in geringer Deckung. 
Feinmaterial und Totholz gestalten die Eisenockerzone. Die physikalisch-chemischen Messwerte 
zeigen keine Auffälligkeiten (Tab. 1). 

Die Fauna umfasste 14 Arten bzw. Taxa höherer Ordnung (Tab. 2). Diese waren überwiegend in 
mittleren Abundanzklassen präsent. Kennzeichnend war das Auftreten von vier Quellpräferenden 
unter den Plecoptera und Trichoptera (Schmedtje & Colling 1996). 

Tab. 1: Physikalisch-chemische Kennwerte 

Parameter Luft Wasser pH O2 O2 LF Cl NO3-N No2-N NH4-N PO4-P Ges-Fe 

Einheit °C °C  mg/l % μS/cm mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l mg/l 

Dammer Mühlenbach 13,8 11,3 6,2 4,00 35,00 350,00 98,00 2,00 0,00 0,00 0,03 0,30 

Aasbruch 17,5 11,2 5,6 8,00 72,00 212,80 22,80 3,80 0,11 0,20 0,01 0,90 

Tab. 2: Taxa der Auswahlgewässer im Mai 2005 und Abundanzklassen gemäß v. Tümpling & Fried-
rich (1999); fett: Arten mit Quellpräferenz nach Schmedtje & Colling (1996) 

Oligochaeta
Gen. sp. 

Ostracoda Gammarus pulex Proasellus sp. Proasellus
coxalis

Collembola 

Dammer Mühlenbach 3 2 5 - - 2 

Aasbruch 6 2 - 3 2 2 

Nemurella 
pictetii 

Bivalvia Stagnicola sp. Leuctra nigra Coleoptera Chironomidae 

Dammer Mühlenbach 3 2 1 2 2 2 

Aasbruch - 2 2 - 3 2 
Tipulidae Ceratopo-

gonidae
Crunoecia 
irrorata 

Sericostoma
personatum 

Arachnida

Gesamtzahl 

Dammer Mühlenbach 1 - 2 2 2 14

Aasbruch - 4 - - 2 11

43



Aasbruch/Aldorfer Bach

Der Aasbruch ist ein Quellarm des Aldorfer Bachs im Landkreis Diepholz. Die Helokrene bildet 
einen großen Quellsumpf in einem nassen Erlenbruch. Dieser wird gekennzeichnet durch große mit 
Sumpf- und Wasserpflanzen bewachsene sowie offene Wasserbereiche. Relativ hohe Totholzmen-
gen, Detritus und feinsandige Substrate prägen diesen Quellbereich. Von relativ hohen Eisenghalten 
(0,9 mg/l) abgesehen, ergaben die Wasseranalysen keine weiteren Auffälligkeiten (Tab. 1). 

Die Makrozoobenthosfauna umfasste 11 Arten bzw. Taxa höherer Ordnung. Einige Gruppen (Oli-
gochaeta, Ceratopogonidae) traten in relativ hohen Abundanzen auf, die übrigen vorwiegend in 
geringen Häufigkeiten (Tab. 2). Innerhalb des Makrozoobenthos traten keine Arten mit besonderer 
Quellpräferenz auf.  
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Einleitung

Quellen und Grundwasser gehören zu den bisher am wenigsten untersuchten limnischen Lebens-
räumen. Über die Verbreitung und Zusammensetzung der Meiofauna in Quellbiotopen gibt es nur 
vereinzelte Untersuchungen (CREMA et al. 1996, NOTENBOOM et al. 1996, SÄRKKÄ et al. 1997, 
GERECKE et al. 2005). Dabei können gerade an dieser Tiergruppe besonders gut Veränderungen in 
der Besiedlung der verschiedenen, jedoch eng miteinander verbundenen Biotope Grundwasser, 
Quelle, Hyporheisches Interstitial untersucht werden, da sie in allen drei Lebensräumen in oft hohen 
Dichten vorkommen. Durch ihre geringe Mobilität und starke Habitatbindung sind sie den Umwelt-
bedingungen ihrer Lebensräume direkt ausgesetzt. Während chemische Untersuchungen immer nur 
eine Momentaufnahme darstellen, zeigt die Fauna der Quellen recht genau ob und inwieweit 
Quellwasser z.B. durch Oberflächenwasser beeinflusst ist. Im Gegensatz zur chemischen „Moment-
aufnahme“ liefert die Fauna ein mittelfristiges Bild der Verhältnisse. Im vergangenen Jahr wurden 
bereits erste Ergebnisse dieser Arbeit vorgestellt, wobei die Auswertung der Fauna auf dem Niveau 
der Großgruppen erfolgt war. Mittlerweile sind sämtliche Crustaceen auf Artniveau bestimmt. 
Dadurch ergibt sich ein wesentlich schärferes Bild der Verhältnisse. Der Grund dafür liegt in den 
unterschiedlichen ökologischen Ansprüchen der verschiedenen Arten an ihre Umgebung.  

Material und Methoden

Untersuchungsgebiet

Im Rahmen dieser Arbeit wurden zwei Quellen im Pfälzerwald untersucht, die Hichtenbachquelle 
bei Hirschthal und die Meisenbachquelle bei Hermersbergerhof (Abb. 1). Der Pfälzerwald ist als 
Untersuchungsgebiet besonders gut geeignet, da es hier neben anthropogen beeinflussten auch noch 
zahlreiche naturnahe Quellen gibt. Der Pfälzerwald hat eine relativ einheitliche geologische Struk-
tur. Sie wird vom Buntsandstein geprägt. Wegen der Nährstoffarmut der Böden gibt es im Pfälzer-
wald nur wenig Landwirtschaft, viele Quellen sind jedoch wegen der geringen Pufferkapazität des 
Gesteins von Versauerung betroffen (HAHN & SCHINDLER 2001).
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Abb. 1: Karte des Untersuchungsgebietes und Lage der untersuchten Quellen.  

Methodik

Für die Besammlung der Meiofauna wurde eine von HAHN (2003, 2005) entwickelte Sammelme-
thodik verwendet. Es wurden pro Quelle jeweils 5, bzw. 6 Pegel angelegt, welche einen Quer- und 
einen Längstransekt ergeben. Die Pegel bestehen aus handelsüblichen Filterrohren (  100 mm = 
4“). In diesen werden in zwei Tiefen Sedimentfallen installiert (Abb. 2). In den Sedimentfallen 
sammelt sich die Meiofauna und kann aus den entsprechenden Tiefen über die ableitenden Schläu-
che abgepumpt werden. An der Hichtenbachquelle sind die Pegel folgendermaßen angeordnet: 
Pegel 1 befindet sich im Grundwasserleiter oberhalb des Quellmundes, Pegel 2 im Interstitial neben 
dem Quellmund, Pegel 3 im Sturzquell-, Pegel 4 im Tümpelquellaustritt des Quellmundes und 
Pegel 5 im Hyporheischen Interstitial bachabwärts (Abb. 2). 

Die Pegel wurden im Abstand von 14 Tagen von März 2003 bis März 2004 beprobt. Hierbei wur-
den neben der Besammlung der Meiofauna auch physikochemische Parameter wie pH-Wert, Leit-
fähigkeit, Temperatur und Sauerstoffgehalt sowie Nitrat-, Eisen-, Phosphatgehalt, Säurebindungs-
vermögen und CSB bestimmt. Außerdem wurden hydrologische Parameter wie Grundwasserstände 
in den Pegeln und der Abfluss der Quellbäche erfasst. 
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Abb. 2: Lage der Pegel (1 – 5) an der Hichtenbachquelle, der Pfeil zeigt die Fließrichtung (links) und 
Darstellung eines Filterrohres und der darin installierten Sedimentfallen A & B (rechts). 

Ergebnisse

Im Folgenden werden einige Ergebnisse der Untersuchungen an der Hichtenbachquelle vorgestellt.

Die Darstellung der Daten erfolgte durch die Multidimensionale Skalierung (MDS), eine Methode, 
die Objekte aufgrund ihrer Ähnlichkeit zueinander räumlich darstellt. 

Die MDS der mittelwert-aggregierten faunistischen Daten (Abb. 3) zeigt, dass die Besiedlung der 
einzelnen Fallen deren Zugehörigkeit zu den Pegeln und die räumliche Lage der Pegel an der Hich-
tenbachquelle widerspiegelt. Die räumliche Lage der Fallen der Pegel 3, 4 und 5 (Abb. 3, Markie-
rung) in der MDS entspricht der Fließrichtung (Abb. 3) des Wassers. Von den tiefen, grundwasser-
geprägten Fallen 3B und 4B, über die Fallen 3A und 4A im Quellaustritt, hin zu den Fallen 5A und 
5B im Hyporheischen Interstitial bachabwärts.   

Stellt man die Besiedlung der Fallen mit den unterschiedlichen ökologischen Typen mittels einer 
MDS dar (Abb. 4), dann können die Fallen ganz klar den Biotopen Grundwasser, Quelle und In-
terstitial zugeordnet werden, wobei die Quell-Fallen (3A und 4A) zwischen den Grundwasser- (1A, 
3B und 4B) und Interstitial-Fallen (Pegel 2 und 5) angeordnet sind. In den Fallen 3A und 4A fanden 
sich die meisten krenobionten Arten, in den Fallen 3B und 4B kamen überwiegend stygobionte 
Arten vor. Die Fallen der Pegel 2 und 5 waren vor allem von euryöken, bzw. stygoxenen Arten 
besiedelt. 
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Neben den räumlichen Verteilungsmustern wurden auch zeitliche Muster an beiden Quellen gefun-
den. Die Besiedlung der Fallen spiegelt das hydrologische Jahr wider (ohne Abbildung).

Abb. 3: Multidimensionale Skalierung (MDS), faunistischer Vergleich der Einzelfallen. 
Der Pfeil markiert die Fließrichtung des Wassers. 
(Die Falle 1B wurde aus der Auswertung ausgeschlossen.) 
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Abb. 4: Mulidimensionale Skalierung (MDS), Zugehörigkeit der Einzelfallen zu den Biotopen  
aufgrund der Besiedlung durch verschiedene Ökotypen. 

Diskussion
Quellen sind Ökotone und somit äußerst komplexe Lebensräume (GERECKE et al. 1998). Sie zeich-
nen sich durch oft komplizierte hydrologische und physikochemische Verhältnisse aus. Auch die 
Besiedlung von Quelllebensräumen durch makro- und meiobenthische Lebensgemeinschaften ist 
äußerst vielfältig. Neben dem Strukturreichtum, zumindest von naturnahen Quellen (HAHN &
SCHINDLER 2001) ist vor allem die Hydrologie für die Verteilung der makro- und meiobenthischen 
Lebensgemeinschaften von Bedeutung (SMITH & WOOD 2002, SMITH et al. 2003), was sich auch in 
den hier vorgestellten Ergebnissen widerspiegelt. Es kommt zu geklumptem Auftreten der Meio-
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fauna in bestimmten Bereichen, wie dies auch für Grundwasserlebensräume beschrieben ist (DOLE-
OLIVIER & MARMONIER 1992). 

Die Ergebnisse dieser Arbeit zeigen, dass die Meiofauna geeignet ist, die komplexe Struktur des 
Lebensraums Quelle zu erfassen und beschreiben. Anhand der Besiedlung der Pegel können deren 
Biotopeigenschaften, wie z.B. die hydrologischen Verhältnisse, und sogar die räumliche Lage be-
schrieben werden. Dies ist anhand physikochemischer und hydrologischer Parameter alleine nicht, 
oder nur mit erheblichem Aufwand, möglich. 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen  

In diesem Beitrag konnte nur ein sehr kleiner Ausschnitt der Arbeit vorgestellt werden. Die bisheri-
ge Auswertung der Daten lässt weitere Erkenntnisse hinsichtlich der zeit-räumlichen Dynamiken in 
Quelllebensräumen erwarten. Es zeigt sich jedoch auch immer wieder, dass gerade auf diesem 
Gebiet noch erheblicher Forschungsbedarf besteht und weitere Untersuchungen nötig sind, um den 
äußerst komplexen Lebensraum Quelle verstehen und bewerten zu können. 
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Einleitung

Die Lippe (Länge 220 km, Einzugsgebiet 4880 km²) ist ein silikatisch geprägter Flachlandfluss und 
mündet rechtsseitig, südlich von Wesel, in den Rhein. Sie ist stark durch bergbauliche Aktivitäten 
sowie Abwasser- und Kühlwassereinleitungen geprägt. Für die Unterhaltung der Lippe von der 
Mündung in den Rhein bis Fliess-km 144 ist der Lippeverband zuständig. 

Im Rahmen des Lippeauenprogramms des Landes NRW plant der Lippeverband auf einem ca. 
11 km langen Fliessabschnitt der Lippe zwischen den Wehranlagen Werne (km 110,14) und  
Beckinghausen (km 99,30) eine Umgestaltungsmaßnahme zur Entwicklung einer durch fließdyna-
mische Prozesse geprägten naturnahen Flussauenlandschaft durchzuführen. Es ist vorgesehen, das 
unterstromliegende Wehr Beckinghausen zurück zubauen und durch eine “Raue Rampe“ zu erset-
zen. Zusätzlich sollen die Profile erheblich aufgeweitet, Flutrinnen angelegt und die Sohle angeho-
ben werden. 

Zur Abschätzung der komplexen Auswirkungen der Umgestaltung auf die Gewässergüte der Lippe 
wurde ein Gewässergütemodell eingesetzt. Es kam das in Deutschland etablierte ATV-Fliess-
gewässer-Güte-Simulations-Modell (FGSM) der Deutschen Vereinigung für Wasserwirtschaft, 
Abwasser und Abfall e.V. (DWA) zum Einsatz. Das Modell ist ein deterministisches Gewässergü-
temodell, welches auf einer 1D-Abflußsimulation nach der Saint-Venant-Gleichung aufsetzt. 

Methodik

Simulationen wurden für unterschiedliche Jahreszeiten des Ist-Zustandes und des zukünftigen Um-
gestaltungs-Zustandes durchgeführt und gegenübergestellt.

Neben der Hydraulik wurden die Güteparameter Temperatur, Sauerstoff, Kohlenstoff und Stickstoff 
betrachtet. Das Modell wurde vorab kalibriert und validiert. 

Auf Grundlage der gewonnenen Simulationsergebnisse wurde eine Beurteilung der zukünftigen 
Gewässergüte sowie deren Auswirkungen auf den Fischbestand der Lippe durchgeführt.
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Die Lippe ist als Fischgewässer gemäß der Richtlinie 78/659/EWG für Süßwasser ausgewiesen. Die 
Richtlinie wurde in NRW durch die Fischgewässerqualitätsverordnung umgesetzt. Der betrachtete 
Gewässerabschnitt der Lippe ist als Cyprinidengewässer ausgewiesen. Die Lippe weist in NRW das 
größte Vorkommen der stark gefährdeten Fischart Quappe (Lota lota) auf. Die Quappe (Abb. 1) ist 
als Winterlaicher auf niedrige Temperaturen zur Gonadenreifung angewiesen. Es sind daher zur 
Laichzeit der Quappe (Dezember bis März) Wassertemperaturen von unter 10 °C in der Lippe 
erforderlich. Gleichzeitig stellt diese Art besondere Ansprüche an die Beschaffenheit des Habitats. 
Die jungen Larven benötigen ruhige, flache, nahrungsreiche und räuberarme Gewässer (Bunzel-
Drüke et al., 2004). Die Quappe stellt damit die anspruchsvollste Art der in der Lippe im Untersu-
chungsabschnitt vorkommenden Arten dar und wurde für die Bewertung der Umgestaltungsmaß-
nahmen im Hinblick auf die Fischpopulation verwendet. 

Abb. 1: Die Quappe stellt die anspruchsvollste Art der in der Lippe im Untersuchungsabschnitt vor-
kommenden Arten dar und wurde für die Bewertung der Umgestaltungsmaßnahmen im Hin-
blick auf die Fischpopulation verwendet. (Foto: MURL-NRW 1986)

Ergebnisse

Die Gewässergüte der Lippe im betrachteten Untersuchungsabschnitt wird sich durch die Umbau-
maßnahme nur geringfügig verändern. Es wird bedingt durch den Rückbau des unterstromliegenden 
Wehrs und der Aufweitung der Profile zu mehr Dynamik im Gewässer kommen. So wird es im 
Sommer zu einer leichten Erhöhung und im Winter zu niedrigeren Durchschnittstemperaturen im 
Gewässer kommen. Der Tagesgang der Wassertemperatur unterliegt einer stärker ausgeprägten 
Schwankung (Abb. 2). Diese wird durch die größere Wasseroberfläche und dem damit einherge-
henden größeren Strahlungseinfall in das Gewässer verursacht.  
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Abb. 2: Die tageszeitlichen Temperaturschwankungen im Untersuchungsabschnitt. 

Der Sauerstoffgehalt wird sich vor allem im heute stauregulierten unteren Gewässerabschnitt 
verbessern. Diese Erhöhung stellt die wesentlichste Qualitätssteigerung der physikalischen Quali-
tätsparameter für die Umgestaltungsmaßnahme dar (Abb.3 ). 

Abb. 3: Verlauf des Sauerstoffkonzentration im Gewässerabschnitt.

Die Werte für die Zehrstoffe BSB5/CSB (Abb. 4) und die Nährstoff Nitrat und Ammonium sind in 
der Umgestaltungsvariante nahezu unverändert gegenüber dem Ist-Zustand. Die Werte des BSB5

liegen am Wehr Beckinghausen unterhalb der Nachweisgrenze. Die erhöhten CSB Konzentrationen 
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stammen vom hohen Anteil an gereinigtem Abwasser in der Lippe. Im Gewässer kommt es auch 
innerhalb der Umgestaltungsmaßnahme zu einem vergleichbaren Abbau der Nährstoffe. Dies ist im 
wesentlichen auf eine geringe Belastung der Lippe mit Nährstoffen zurückzuführen. 

Abb. 4: BSB5 und CSB Konzentrationen im betrachteten Gewässerabschnitt.

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

Die Bedingungen für die Biozönose der Lippe werden sich nach der Umgestaltung deutlich positi-
ver darstellen. Die Veränderung der Gewässermorphologie wird die Bedingungen für die Fischpo-
pulation deutlich verbessern.

Durch die Ausbildung einer insgesamt flacheren, strukturreicheren Uferzone und der durch die 
Aufhöhung der Sohle besseren Anbindung der Lippe an die Aue bei Hochwasser werden sich sehr 
gute Bedingungen einstellen. Es kann daher erwartet werden, dass die Fischpopulation sich in der 
Häufigkeit und Artzusammensetzung deutlich positiv entwickeln wird. 

Mit dem ATV-Gütemodell konnten die maßgeblichen, qualitätsbestimmenden Einflussgrößen für 
die Lippe beschrieben werden. Aufbauend auf einem realen System erlaubte das Modell neben 
Aussagen zur aktuellen Gewässerbeschaffenheit die Prognose der sich zukünftig einstellenden 
Verhältnisse. 

Das Gewässergütemodell hat seine Eignung als wichtige Entscheidungs- und Bewertungshilfe für 
Umgestaltungsmaßnahmen bewiesen und wird auch für zukünftige Planungen des Lippeverbandes 
eingesetzt. 

Literatur
Bunzel-Drüke, et al, (2004), Die Quappe in Nordrhein-Westfalen, LÖBF-Mitteilungen 3/04  
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Tab. 1: Flusszonen 

aquatisch semiaquatisch
Hauptarm Ufer 
Nebenarm Uferbank 
Angeschlossener Seitenarm Inselbank 
Seitenarm ohne Anschluss terrestrisch 
temporäres Auengewässer Insel 
permanentes Auengewässer Böschung 
 Aue 

Vergleich der Hydromorphologie an verzweigten (naturnahen) und 
unverzweigten (überprägten) voralpinen Fließgewässern im 
Piemont/Italien; Aufbereitung der Daten mittels eines geographischen 
Informationssystems (GIS) 

Jörn Gutzeit, Sonja Jähnig & Armin Lorenz 

Universität Duisburg-Essen; Fachbereich Biologie und Geografie, Abt. Hydrobiologie; 45117 Essen,  
joern.gutzeit@uni-essen.de, sonja.jaehnig@uni-essen.de, armin.lorenz@uni-essen.de

Keywords: Hydromorphologie, Vergleich, verzweigte Gewässer, GIS 

Einleitung

Das von der World Meteorological Organization (WMO) und dem United Nations Environment 
Programme (UNEP) initiierte Intergovernmental Panel on Climate Change (IPCC) trägt Informatio-
nen zur beschleunigten Veränderung des Weltklimas zusammen und wertet diese aus. Für Mitteleu-
ropa wird als mögliche Folge eines globalen Klimawandels regional ein höheres Niederschlagsvo-
lumen postuliert (Folland et al. 2001). Die als Folge der höheren Niederschläge vermehrt 
auftretenden Hochwasserereignisse können bei entsprechenden fluvialmorphologischen Verhältnis-
sen eines Gewässers (Abflussregime, Sedimentverfügbarkeit, Vorhandensein von Aueflächen, 
niedriges Ufer, etc.) zu einer Verzweigung desselben führen. Mit diesen Verzweigungen entstehen 
Bereiche unterschiedlicher Fließgeschwindigkeiten die durch Ablagerung unterschiedlicher Sedi-
ment-Fraktionen eine höhere Substratvielfalt mit sich bringen. Dementsprechend ist eine Verände-
rung der Hydromorphologie, hin zu einer höheren Strukturdiversität durch den Klimawandel vor-
stellbar. Um diese These zu testen, bedarf es zunächst eines Beurteilungssystems um verzweigte 
und unverzweigte Gewässerabschnitte von einander abzugrenzen. Für ein solches System benötigt 
man Parameter, mit deren Hilfe die Unterschiede qualitativ und quantitativ erfassbar sind. In dieser 
Arbeit sollen die Parameter Fließgeschwindigkeit, Tiefe und Substratdiversität auf diese Aussage-
fähigkeit hin überprüft werden. Hierzu werden zum einen statistische Methoden herangezogen, zum 
anderen eine kartographische Darstellung mittels eines geographischen Informationssystems (GIS). 

Material und Methoden 

Untersucht wurden sechs Gewässerabschnitte 
im Piemont/Italien, die zu drei Paaren zusam-
mengefasst sind, welches je einen unverzweig-
ten und einen verzweigten Abschnitt enthält. 
Hierbei werden die unverzweigten Abschnitte 
als anthropogen überprägt und die verzweigten 
als naturnah angesehen (Kern 1994). Zunächst 
wurden an jedem Flussabschnitt entlang von 20 
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Transekten die verschiedenen Flusszonen unter Verwendung von standardisierten Bezeichnungen 
erfasst, hierbei wurden sechs aquatische, drei semiaquatische und drei terrestrische Zonen unter-
schieden (siehe Tab. 1). In einem zweiten Schritt wurden innerhalb der aquatischen Zonen 20 
Messpunkte verteilt, woraus sich eine Anzahl von 400 Messpunkten in jedem untersuchten Ab-
schnitt ergibt. An jedem Messpunkt wurden die Parameter Tiefe, Fließgeschwindigkeit und Substrat 
aufgenommen.

Ergebnisse

Die Abbildungen 1a bis 3b zeigen die Daten des Probenstellenpaars Italien I, dargestellt mit Hilfe 
eines Geografischen Informationssystems (GIS). Die Werte der Tiefe (Abb. 1a und b) und der 
Fließgeschwindigkeit (Abb. 2a und b) sind jeweils in sieben Kategorien zusammengefasst. 

Abb. 1a: Tiefe Probestelle Italien I unverzweigt 

Abb. 1b: Tiefe Probestelle Italien I verzweigt 
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Die Werte der Tiefe für die unverzweigte Stelle zeigen ein homogenes Bild, wobei die Werte am 
Rand niedrig sind, zur Mitte hin ansteigen, um dann über einen weiten Mittelbereich weitgehend 
gleichbleibend zu verlaufen, was den Rückschluss auf den typischen Trapezquerschnitt eines über-
prägten Flusslaufs zulässt. An der verzweigten Stelle sind die Tiefenklassen heterogener über die 
Transekte verteilt und somit zum Beispiel auch geringere Tiefen in der Flussmitte zu finden. 

Ähnlich verhält es sich bei den Fließgeschwindigkeiten. An der unverzweigten Stelle sind die Fließ-
geschwindigkeiten in Ufernähe gering und verlaufen in weiten Teilen gleichbleibend über die Tran-
sekte. Bei der verzweigten Abschnitten hingegen unterliegen die Klassen einem stärkeren Wechsel 
und es treten immer wieder auch niedrigerer Werte innerhalb der Transekte auf. 

Abb. 2a: Fließgeschwindigkeit Probestelle Italien 1 unverzweigt 

Abb. 2b: Fließgeschwindigkeit Probestelle Italien 1 verzweigt 
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Die Substratverteilung zeigt ein anderes Bild. Beide Stellen weisen zwar unterschiedliche Substrate 
auf, die Verteilungen zeigen jedoch ein ähnliches, heterogenes Muster. 

Tab. 2 fasst Tiefen- und Fließgeschwindigkeitsvarianz, sowie die Substratdiversität als Shannon-
Wiener-Index von allen drei italienischen Stellenpaare zusammen. Bei den unverzweigten Stellen 
weisen die Varianzen von Tiefe und Fließgeschwindigkeit einen geringeren Wert auf als bei den 
verzweigten Stellen. Der Wert des Shannon-Wiener-Index hingegen zeigt, ebenso wie die Evenness 
ein uneinheitliches Bild. Für Italien 1 und 3 liegen die Werte bei der verzweigten Stelle höher, bei 
Italien 2 jedoch bei der unverzweigten. 

Abb. 3a: Substrat Probestelle Italien 1 unverzweigt 

Abb. 3b: Substrat Probestelle Italien 1 verzweigt 
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Tab. 2: Werte italienischer Untersuchungsstellen (Vk = Varianzkoeffizient = Standardabweichung/Mittelwert)

Italien I Italien II Italien III Stelle
Parameter unverzw. verzweigt unverzw. verzweigt unverzw. verzweigt 
Tiefe Vk 0,77 0,86 0,77 0,94 0,68 0,80
Fließgeschw. Vk 0,81 0,86 0,69 0,96 0,63 0,89
Shannon-Wiener
Index 1,55 2,07 1,79 1,53 1,23 1,66

Evenness 0,60 0,78 0,86 0,79 0,77 0,76

Diskussion und Ausblick 

Die Parameter Tiefe und Fließgeschwindigkeit lassen sowohl bei der kartografischen Darstellung 
mittels GIS, als auch bei der statistischen Auswertung durch den Varianzkoeffizienten eine Unter-
scheidung zwischen unverzweigten und verzweigten Flussabschnitten erkennen. Um ein Beurtei-
lungssystem zu installieren können sie somit in Betracht gezogen werden. Der Shannon-Wiener-
Index, sowie die Evenness der Substratdiversität hingegen zeigen kein einheitliches Verhalten. Hier 
können noch andere statistische Methoden getestet werden, ob sich mit ihnen ein Unterschied zwi-
schen unverzweigten und verzweigten Stellen aufzeigen lässt.

Die Karten des GIS stützen die Aussagen der statistischen Methoden. Neben der reinen Daten lie-
fern die Karten zudem einen Übersicht über die Geomorphologie/Gestalt des untersuchten Gewäs-
serabschnitts. Das GIS scheint somit ein geeignetes Mittel zu sein, derartige Daten zu visualisieren. 

Wenn Parameter und Methoden zu ihrer Auswertung gefunden sind, die eine klare Abgrenzung von 
verzweigten und unverzweigten Flussabschnitten ermöglichen, kann ein solches Beurteilungssys-
tem auch an anderer Stelle genutzt werden. Von den gefundenen Substraten können Makrozoo-
benthosproben genommen und ausgewertet werden. Anhand dieser Daten ist eine Aussage möglich 
ob mit der Strukturveränderung auch eine Biodiversitätsveränderung einher geht. Ein solch erwei-
tertes System lässt sich zum Beispiel im Rahmen einer Renaturierung einsetzen. Die Veränderun-
gen, die bei einer solchen Maßnahme hervorgerufen werden, können damit erfasst und beurteilt 
werden.
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Eintrag von CPOM in einen sandgeprägten Tieflandbach des 
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Einleitung

Sandgeprägte Tieflandbäche

Tieflandbäche mit ausgeprägter Beschattung sind aufgrund der daraus resultierenden geringen 
autochthonen Produktion auf den Eintrag von organischem Kohlenstoff von außen, z.B. in Form 
von Falllaub und Totholz angewiesen. Sie zeichnen sich zudem durch ein geringes Gefälle aus. 
Daher spielt der Eintrag nicht nur für den Stoffhaushalt und die Energiebilanz eine entscheidende 
Rolle (z.B. CUMMINS et al.,  1983, BRETSCHO, 1990), sondern ist auch aufgrund des Retentionsver-
mögens von großer Bedeutung. Durch Ansammlungen von CPOM entsteht ein vielfältiges Strö-
mungsmosaik und somit ein komplexer Lebensraum (SCHUMACHER & SOMMERHÄUSER, 2003). 

Untersucht wurden zwei Abschnitte eines sandgeprägten Tieflandbaches hinsichtlich ihres Eintrags 
an CPOM. Trotz der enormen Bedeutung dieser Einträge für solche Fließgewässer wurde dies in 
bisherigen Untersuchungen kaum berücksichtigt. 

Material und Methoden

Untersuchungsgebiet

Bei dem Untersuchungsgewässer handelt 
es sich um den Gellenbach, ein Fließ-
gewässer 2. Ordnung, das 15 km nörd-
lich von Münster in die Ems mündet. 
Der Gellenbach hat eine Länge von 
10,5 km. Im Oberlauf durchquert er vor 
allem landwirtschaftlich intensiv genutzte Flächen, im 
unteren Teil fließt er durch zwei Naturschutzgebiete, das 
NSG „Bockholter Berge“ und, nahe der Mündung in die 
Ems, das NSG „Emsaue Süd“. Das Einzugsgebiet erstreckt 
sich über 21,67 km², das Gefälle liegt bei durchschnittlich 
1 ‰.
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Abb. 2: Vertikaler Eintrag „Bockholter Berge“ (BB) vs. 
„Emsaue“(EA) 

Untersucht wurde je ein Abschnitt in den beiden Naturschutzgebieten, die sich hinsichtlich der sie 
umgebenden Vegetation unterscheiden. Hierbei handelt es sich um einen Eichen-Buchenwald 
(„Bockholter Berge“) und eine von landwirtschaftlichen Flächen umgebene Galerie aus auetypi-
schen Gehölzen („Emsaue“). Neben den dominierenden Fagus sylvatica und Quercus robur des 
Eichen-Buchenwaldes tragen hauptsächlich Alnus glutinosa und Fraxinus excelsior zum Eintrag 
bei. Die Krautschicht ist nur schwach ausgebildet. In der Galerie auwaldtypischer Gehölze bilden 
Alnus glutinosa, Salix spp., Quercus robur und Fraxinus excelsior die Hauptbaumarten, daneben 
finden sich mit geringerer Häufigkeit Prunus avium, Corylus avellana, Viburnum lantana und
Crataegus sp.. Der Abschnitt „Bockholter Berge“ ist 87 m lang und hat bei mittlerem Abfluss 
(~0,05 m³/s) eine Fläche von 320 m², die Länge des Abschnitts „Emsaue“ beträgt 74 m, die Bach-
fläche bei mittlerem Abfluss 170 m². 

Die Erfassung des Eintrags erfolgte von Ende Oktober 2004 bis Anfang Mai 2005. Untersucht 
wurde u.a., inwieweit sich die lateralen und vertikalen Einträge beider Abschnitte quantitativ und 
qualitativ (Laub vs. Früchte/Zweige) unterscheiden. 

In jedem Untersuchungsabschnitt wurden 5 Netzfallen mit einer Fläche von 0,61 m² zur Ermittlung 
des vertikalen Eintrags sowie 20 Kastenfallen mit einer Seitenlänge von 40 cm für die Ermittlung 
des lateralen Eintrag angebracht. Die Probenahmen erfolgten je nach Witterung (Hochwasser, 
Schnee, Frost etc.) in Abständen von 7 bis 21 Tagen. Die Proben jeder Falle wurden im Labor in 
verschiedene Kategorien sortiert. Neben dem Laub der Hauptbaumarten erfolgte eine Unterschei-
dung zwischen „Früchten“ (von Buche und Erle), „Zweigen“ und „Sonstiges“. In der Kategorie 
„Sonstiges“ wurden u.a. nicht bestimmbare Blattfragmente, Hüllblätter und Bestandteile der krauti-
gen Ufervegetation erfasst. Nach der Sortierung wurden die einzelnen Kategorien jeder Probe bei 
60 °C für 48 h getrocknet und die Trockenmasse bestimmt. Diese wurde für 4 h bei 560°C verascht 
und die aschfreie Trockenmasse ermittelt. 

Ergebnisse

In beiden Untersuchungsabschnitten 
ist der vertikale Eintrag höher als der 
laterale. Zudem findet der vertikale 
Eintrag saisonal statt, d.h., im Herbst 
erfolgt ein 3- bis 4-fach höherer Ein-
trag als im weiteren Verlauf des Unter-
suchungszeitraumes (Abb. 2). Der 
Anstieg des Eintrags im Januar ist auf 
ein Sturmereignis zurückzuführen. 
Laterale Einträge erfolgen über den 
gesamten untersuchten Zeitraum 
relativ gleichmäßig. Vergleicht man 
die beiden Untersuchungsabschnitte
„Bockholter Berge“ und „Emsaue“ 
hinsichtlich der vertikalen Einträge untereinander, lässt sich kein statistisch signifikanter Unter-
schied feststellen (Abb. 2).

Wie bei den vertikalen Einträgen bereits festgestellt, macht sich auch bei den lateralen Einträgen im 
Januar ein Sturmereignis durch höheren Eintrag bemerkbar. Auch bei den lateralen Einträgen 
(Abb. 3) zeigt sich zunächst kein statistisch signifikanter Unterschied zwischen den beiden Un-
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Abb. 3: Lateraler Eintrag „Bockholter Berge“(BB) vs.   
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Abb. 4: Zusammensetzung und Menge des vertikalen (oben) und 
lateralen (unten) Eintrags im NSG „Bockholter Berge“ 

tersuchungsabschnitten. Erst Anfang 
April stellt sich ein statistisch 
signifikanter Unterschied ein, da mit 
stärkerer Ausbildung der krautigen 
Ufervegetation im Untersuchungs-
abschnitt „Emsaue“ die Nachlieferung 
organischen Materials aus der Umge-
bung nur noch eingeschränkt statt-
finden kann. Im Untersuchungs-
abschnitt „Bockholter Berge“ hin-
gegen ist die Krautschicht natür-
licherweise nur schwach ausgebildet. 
Auch sind hier das Ufergefälle und die 
Fläche, aus der CPOM geliefert wer-
den kann, viel größer. 

Bei der qualitativen Betrachtung der Einträge (Abb. 4 und 5) fällt auf, dass die Groß-Kategorie 
„Laub“ (Zusammenfassung aller Laub-Kategorien) mit Ausnahme der vertikalen Einträge ab Januar 
durchweg den größten Anteil ausmacht. Früchte und Zweige werden überwiegend in den Vertikal-
fallen festgestellt. Bei den im Untersuchungsabschnitt „Bockholter Berge“ eingetragenen Früchten 
handelt es sich überwiegend um Bucheckern, genauer gesagt um die holzige Außenhülle, die die 
eigentlichen Früchte umschließt. In der „Emsaue“ finden sich dagegen fast ausschließlich Früchte 
der Erle. 
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Abb. 5: Zusammensetzung und Menge des vertikalen (oben) und   
lateralen (unten) Eintrags im NSG „Emsaue“ 
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Abb. 6: Vertikale und laterale Einträge 
der Untersuchungsabschnitte 
„Bockholter Berge“ und „Ems-
aue“ in Bezug auf die jeweilige 
Bachfläche bei mittlerem Abfluss 
und über den gesamten Untersu-
chungszeitraum von 6 Monaten 
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Bezieht man die vertikalen und lateralen Einträge 
beider Untersuchungsabschnitte auf die bei mittlerem 
Abfluss ermittelte Bachfläche bzw. die Länge der 
Abschnitte sowie den gesamten Untersuchungszeit-
raum von 6 Monaten, ist ein deutlicher Unterschied 
zwischen den vertikalen und den lateralen Einträgen zu 
erkennen (Abb. 6). Die Ursache für die große Diffe-
renz zwischen den vertikalen Einträgen beider Ab-
schnitte („Emsaue“ 56,42*10³g vs. „Bockholter 
Berge“ 96,21*10³g) liegt darin, dass sich die beiden 
Bachflächen in ihrer Größe stark unterscheiden (s. 
Material und Methoden). Bei den lateralen Einträgen 
ist der Unterschied nicht so groß („Emsaue“ 
19,31*10³g vs. „Bockholter Berge“ 26,27*10³g), da 
sich die Längen beider Abschnitte nur um wenige 
Meter unterscheiden. 
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Schlussfolgerungen 

Es konnten keine statistisch signifikanten Unterschiede hinsichtlich des vertikalen Eintrags zwi-
schen den beiden Vegetationsformen festgestellt werden. Bei den lateralen Einträgen zeigte sich 
erst ab Anfang April ein statistisch signifikanter Unterschied zwischen den beiden Untersuchungs-
abschnitten. Wie zu erwarten, fanden die höchsten Einträge im Herbst statt. Dabei stellt „Laub“ den 
höchsten Anteil in beiden Untersuchungsabschnitten dar. Zudem konnte festgestellt werden, dass 
die vertikalen Einträge infolge des hohen herbstlichen Laubeintrags in beiden Gebieten den höchs-
ten Anteil ausmachen. Die vertikalen Einträge liegen zwischen durchschnittlich ~300 g/m² („Ems-
aue“) und ~330 g/m² („BockholterBerge“) für das gesamte beprobte Halbjahr. Die Erträge der 
Lateralfallen liegen im Mittel zwischen ~130 g/m und ~150 g/m  Bachlänge und  Uferseite, eben-
falls für den gesamten Beprobungszeitraum von 6 Monaten. 
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Einleitung
Gegenwärtig gibt es keine allgemeingültige Theorie, die das Resuspensionsverhalten kohäsiver 
Sedimente beschreibt (El Ganaoui et al. 2004), so dass die damit verbundenen Eigenschaften aus 
Experimenten in Fließrinnen (z. B. Witt & Westrich 2003) oder von in situ Messungen abgeleitet 
werden müssen (z. B. Black et al. 2002). Letztere werden nur selten durchgeführt und sind nicht 
ganz unproblematisch, da in Abhängigkeit der hydraulischen Bedingungen ein feinkörniges flocki-
ges Material meistens nur vorübergehend auf der Flusssohle vorkommt. Jedoch der Austrag 
(entrainment) präferentiell von flockigem Material („fluff“) ist mit dem Transport von Phosphor (P) 
verbunden, dessen Umlagerung sowohl die Planktonproduktion des Flusses selbst als auch der 
nachfolgender Gewässer stimulieren kann und damit zur Verlagerung von Eutrophierungspotentia-
len beiträgt. 

Der vorliegende Beitrag beschreibt ein in situ Experiment zur Resuspension in der Spree im Ver-
gleich zu einer Wiederholung im Labor mit einer hydrodynamisch kalibrierten Erosionskammer, 
welche bislang nur in der marinen Forschung eingesetzt wurde. Ziel ist es, das Resuspensions-
verhalten des Sedimentes zu beurteilen und Austragsraten für abgelagertes Material und P in Ver-
bindung mit den Sedimenteigenschaften zu bestimmen und die Probleme der Vergleich- bzw. Über-
tragbarkeit von Laborexperimenten auf in situ Bedingungen zu diskutieren. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Die Spree (Sachsen, Brandenburg) ist ein mittelgroßer Flachlandfluss mit einem Einzugsgebiet von 
ca. 10.000 km2. Der mehrfach stauregulierte Fluss entspringt in einer Höhe von 580 m und fließt 
über 400 km, wobei er verschiedene Flachseen passiert, nach Berlin (z. B. Köhler et al. 2002, Bun-
gartz & Wanner 2004). Die Probenahmestelle bei Kossenblatt (14° E, 52° 07’ N) ist Teil eines 
21,1 km langen Flussabschnittes welcher zwei Seen verbindet und repräsentiert einen langsam 
fließenden (0,1-0,3 m s-1) Abschnitt der Krummen Spree. Das Gefälle des trapezoiden Profils be-
trägt 0,01% und der Abfluss variiert gewöhnlich zwischen 12 und 16 m3 s-1. Bei einem mittleren 
Abfluss beträgt die mittlere Wassertiefe 1,5-2,5 m (Bungartz & Wanner 2004). 
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Resuspensionsexperimente 

Die Experimente wurden mit einer kalibrierten Erosionskammer (Gust 1990), im folgenden Mikro-
kosmos (Mk) genannt durchgeführt. Im Mk, einem Plexiglaszylinder (Ø 20 cm) wird die räumliche 
und zeitliche Verteilung der aufgebrachten Bodenschubspannung, ausgedrückt als Schergeschwin-
digkeit (u*), mit Hilfe der Drehgeschwindigkeit einer Rührscheibe 8 cm über dem Sediment und 
über den, mit zunehmender Umdrehungszahl der Scheibe proportional zunehmenden Wasserstrom, 
über eine Pumpe durch den Schaft dieser Scheibe kontrolliert (Thomsen & Gust 2000). Für das in 
situ Experiment (19.05.2005) wurde der Mk langsam abgesenkt und von einem Taucher positio-
niert. Für das Laborexperiment (31.05.2005) wurden 20 ungestörte Sedimentkerne genommen, vor 
Ort geschnitten (0-3, 3-8 cm), vereinigt und in den Mk eingeschichtet. Selbiger wurde vorsichtig 
mit ca. 4 L Spreewasser gefüllt und für 12 Tage im Dunkeln bei Raumtemperatur konsolidiert. Das 
Flusswasser wurde kontinuierlich (245 ± 1 ml Min-1) mit Hilfe einer Peristaltikpumpe durch den 
Mk gepumpt. U* wurde in je zwei Läufen stufenweise alle 20 Min. erhöht. Die Trübung wurde 
kontinuierlich (0,1 Min-1) mit einem „Forward Scatter Turbidimeter TF 10-512“ (Optek-Danulat, 
Essen 1) mit ADC-Win aufgezeichnet. Über die 20 Min. je u* Stufe wurde eine integrierte Wasser-
probe entnommen. 

Wasser- und Sedimentanalytik 

Die Konzentration des suspendierten partikulären Materials (SPM) wurde dreifach über Filtration 
(vorgewogene Zelluloseacetat-Filter 0,45 μm, Sartorius, Göttingen), Trocknung (105 °C) und Wie-
gung bestimmt. Die SPM-Konzentration für den gesamten Lauf wurde aus einer Kalibrierkurve für 
jeden Lauf (lineare Regression, R2 = 0,87-0,98) aus den Mittelwerten der Trübung (n = 10) und des 
SPM (n = 3) berechnet. 

Die Konzentration des gelösten reaktiven P (SRP) wurde photometrisch bestimmt (Murphy & Riley 
1962). Die Konzentration des Gesamt-P (TP) in der Wasserprobe wurde als SRP nach Nassauf-
schluss mit Peroxidisulfat (2 h, 121 °C, 0,12 MPa) bestimmt. Die Sedimenttrockensubstanz wurde 
durch Trocknung bei 105 °C und der Anteil des organischen Materials durch Glühen bei 450°C 
bestimmt. Die mittlere Korngröße wurde durch Nasssiebung ermittelt. Der TP des Sedimentes 
wurde als SRP nach einem Schwefelsäure-Aufschluss (12 h) bestimmt. 

Berechnungen

Da der Mikrokosmos in beiden Ansätzen als offenes System betrieben wurde, berechnen sich die 
Austrags (entrainment) Raten (E) für die jeweilige Komponente (x) aus einer Massebilanz: 

n

i

xx
x A

LL
E inout

1
  [mg m-2 h-1].         (1) 

Lx ist die Last an x im Abfluss (out) und Zufluss (in) [mg h-1] und A ist die Fläche des Mikrokosmos 
[0,037 m2]. Die jeweilige Last (Lx) ist das Produkt der Konzentration von x [mg m-3] und des Was-
serdurchflusses über die peristaltische Pumpe [m3 h-1]. Die Zeit in der sich die Menge des resuspen-
dierbaren Materials bei der jeweiligen u* erschöpft hat, wurde aus der Differenz der Konzentration 
des SPM zum Maximum und zum Beginn des jeweiligen u* Schrittes berechnet.  

Ergebnisse und Diskussion 
Das untersuchte Sediment ist wasserreich (82 %), feinkörnig (mittlere Korngröße 0,168 mm) und 
weist für Flusssedimente hohe Gehalte an organischer Sbstanz (16 %) und Gesamt-P (3,95 mg g-1)
auf und repräsentiert damit ein muddeähnliches Sediment einer Depositionsstrecke.  
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Abbildung 1 vergleicht den Verlauf der Trübung und des TP der beiden in situ- (INS, links) und der 
beiden Laborläufe (LAB, rechts). Obgleich nur 1 m Abstand zwsichen dem Ort des ersten Laufs 
(INS 1) und dem zweiten Lauf (INS 2) lag, zeigen sich deutliche Unterschiede sowohl in der Trü-
bung als auch im TP.  

Abb. 1: Zeitlicher Verlauf der Trübung und des TP bei stufenweiser Erhöhung der Schergeschwin-
digkeit (u*) für das Spreesediment bei Kossenblatt im in situ Experiment (INS, links) und im 
Laborexperiment (LAB, rechts). 

Beide Parameter zeigen jedoch einen ähnlichen Verlauf. In INS 1 gab es ein deutliches Maximum 
in der Trübung bereits bei der geringsten Stufe von u* (0,57 cm s-1). Mit einer Rate von  
1.18 mg m-2 h-1 wurde dieselbe Menge an SPM (9,2 % des gesamten SPM dieses Laufs) wie in der 
fünften Stufe von u* (1,19 cm s-1) mit 11,3% resuspendiert. Identisch, aber mit deutlicher geringerer 
Rate (251 mg m-2 h-1) wurde in INS 2 bei u* = 0,57 cm s-1 dieselbe Menge SPM (12,3 %) wie im 
fünften Schritt von u* (1,19 cm s-1) mit 10,1 % resuspendiert. Der Vorrat dieses leicht resuspen-
dierbaren Materials von der Sedimentoberfläche war bereits nach 9 Min. (INS 2) bzw. 11 Min. 
(INS 1) erschöpft. Im Gegensatz dazu fehlte im Laborexperiment ein Trübungsmaximum bei der 
geringsten u* (Abb. 1, rechts), d. h. die flockige, leicht resuspendierbare Schicht fehlte. Der folgen-
de Verlauf beider Durchgänge war mit Ausnahme des Maximums von LAB 1 bei u* 1,44 cm s-1

sehr ähnlich. Die Trübungsmaxima fielen stets mit hohen TP-Konzentrationen zusammen.  

Es wurde eine signifikante Beziehung zwischen dem Austrag (entrainment) von SPM und u* fest-
gestellt (Abb. 2) die veranschaulicht, dass sich mit der Erhöhung von u* der Austrag von Partikeln 
aus dem Sediment erhöht. Die Austragsraten von INS 1 sind ca. 10 mal höher als die von INS 2 was 
den sehr unterschiedlichen Anteil an leicht resuspendierbarem Material innerhalb kleiner Sediment-
flächen (Heterogenität) verdeutlicht. Die Austragsraten von LAB 1 waren rund zweimal größer als 
die von LAB 2. Dies zeigt, dass man mit der Vereinigung von Teilproben einer Sedimentmischpro-
be eine geringere Heterogenität erreicht. Die fast lineare Beziehungen zwischen den Austragsraten 
(SPM, TP) und u* zeigen allerdings die geringen bzw. fehlenden Anteile resuspendierbaren Materi-
als an der Sedimentoberfläche.  
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y = 388.9x2 - 744.6x + 418.6
R2 = 0.929
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Abb. 2: 
Austragsraten (entrainment) für 
SPM (Trockengewicht) vs. Scher-
geschwindigkeit (u*) für das in situ 
Experiment (INS, oben) und das 
Laborexeriment (LAB, unten).  

Die P-Austragsraten erhöhten sich 
gleichfalls mit der zunehmenden 
u* (Abb. 3) wobei sich die von 
INS 1 und INS 2 um einen Faktor 
von ca. 6 und die von LAB 1 und 
LAB 2 um 1,5 unterschieden. 
Beides zeigt, dass Parallelläufe 
unter in situ Bedingungen auf-
grund der Sedimentheterogenität 
sicher jeder für sich betrachtet 
realistisch, jedoch nur schwer re-
produzierbar sind. 

Abb. 3: 
P-Austragsraten (entrainment) 
vs. Schergeschwindigkeit (u*) 
für das in situ Experiment 
(INS, oben) und das Laborex-
periment (LAB, unten).

Neben der Variabilität in 
Verlauf und Raten der beiden 
Läufe der in situ and Labor-
experimente (Abb. 1) zeigt 
der Vergleich zwischen bei-
den Ansätzen, dass der Aus-
trag von Partikeln und assozi-
iertem P bei reproduzierbarer 
u* den gleichen Trend auf-
weist,   die   Intensität   jedoch 
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stark von der Sedimentheterogenität und insbesondere von der Quantität und Qualität der flockenar-
tigen Oberflächenschicht abhängt. 

Schlussfolgerungen 
Der verwendete Mikrokosmos, der bislang ausschließlich in der marinen Forschung genutzt wurde, 
ist geeignet, das Resuspensionsverhalten von Flusssedimenten unter in situ Bedigungen zu untersu-
chen und zugleich das der „fluff“ Schicht abzubilden. Da die Laborexperimente gezeigt haben, dass 
Bestandteile dieser Schicht bereits fehlten bzw. die Schicht nicht ausreichend genug nachgestellt 
werden kann, sind in situ Experimente vorzuziehen. Offensichtlich ist die Bergung und Einbringung 
des flockenartigen und P-reichen Materials in Laborexperimenten wichtiger als der Grad der Sedi-
mentkonsolidierung. Laborexperimente, selbst mit verschiedenen Sedimentschichten und Zeiten der 
Konsolidierung, unterschätzen folglich den tatsächlichen resuspensionsvermittelten P-Austrag, 
insbesondere bei geringen Änderungen der Fließ- bzw. Schergeschwindigkeit im Fluss. Jedoch 
könnten gerade diese kurzzeitigen stoßartigen P-Belastungen Unterschiede in der Produktivität von 
Fließstrecken erklären. Darüber hinaus könnte das verzögerte und selektive Aussinken von SPM 
nach einem Resuspensionsereignis, bei dem P und Bakterien länger in der Wassersäule verbleiben 
können, zu zeitweilig erhöhter P-Verfügbarkeit und -Umwandlung führen. 
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Die Problematik einer Bewertung von Auen

Aus einer limnologisch-ganzheitlichen Sicht sind Auengewässer vom Hauptstrom untrennbare Teile 
eines gesamten aquatischen und semiaquatischen Ökosystems, die vor allem durch den Faktor 
Hydrologie miteinander verbunden sind. Durch die formende Kraft von Hochwässern wird die Aue 
morphologisch gestaltet, topographisch modelliert und ein Stoff- und Organismenaustausch findet 
statt. In Abhängigkeit von der Nähe zum Hauptstrom entstehen aus dem Wechselspiel von Erosi-
ons- und Sedimentationsprozessen unterschiedliche und für Auen charakteristische Gewässertypen 
in meist unmittelbarer Nähe zueinander. 

Bisherige Bewertungsansätze konzentrieren sich auf die Bewertung von einzelnen Gewässern, 
meist auf der Grundlage folgender Kriterien:  

• Ursprünglichkeit und Vollständigkeit des Arteninventars 
• Diversität
• Biotopbindung und Habitatansprüche 
• Seltenheit 
• Dominanz- und Konstanzstrukturen. 

Eine Bewertung der Aue als Gesamtsystem auf der Grundlage der hydrologischen Verzahnung von 
Hauptstrom und Aue erfolgt meist nicht; es existierten dafür bislang auch keine geeigneten Instru-
mentarien. 

Der  Floodplain-Index 

Natürliche Flussauensysteme zeichnen sich durch das Vorhandensein verschiedener Gewässer- 
bzw. Habitatstypen aus, die sich in Abhängigkeit von der Intensität einer hydrologischen Verzah-
nung zwischen Hauptstrom und Neben- bzw. Randgewässern herausbilden (s.a. Schmidt-Kloiber, 
Moog & Graf 1999). Nach Chovanec, Schindler & Waringer (2002) decken folgende fünf Habitats-
typen  das Spektrum von Auengewässern entlang eines auentypischen Konnektivitätsgradienten im 
Sinne von Amoros & Roux (1988) ab und sind folgendermaßen gekennzeichnet: 

H1: Eupotamale, perennierende Gewässer (Hauptgerinne sowie ständig mit dem 
Hauptgerinne verbundene Nebenarme); hohe hydrologische Dynamik; starke 
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Hochwasserwirkung; (nahezu) keine Verlandung; offene Ufer oder Phalaridetum-
Bestände und Ufergehölze; Sediment: Schotter und Sand dominieren 

H2: Uferbereiche eupotamaler, zumeist strömungsfreier parapotamaler Gewässer 
(Offene Altarme mit Verbindung zum Hauptstrom) oder plesiopotamaler Ge-
wässer (abgeschlossene Altarme) sowie Uferbereiche von in der Aue gelegenen 
Schottergruben; herabgesetzte hydrologische Dynamik; Verlandungsintensität 
gering; Ufer offen; Makrophytenbestände schwach ausgebildet; Sediment: hoher 
Anteil an Schotter und Sand 

H3: Freiwasserbereiche perennierender plesiopotamaler und paleopotamaler strö-
mungsfreier Altwässer und Schottergruben mit Schwimmblattpflanzen und / oder 
flutenden Makrophyten; reduzierte hydrologische Dynamik; starke Verlandungs-
intensität; dominierende Makrophytenbestände: Myriophyllo-Nupharetum 

H4: Uferbereiche perennierender plesio- und paleopotamaler Gewässer mit dichten 
Röhrichtbeständen; deutlich reduzierte hydrologische Dynamik; starke Verlan-
dungsintensität und Sedimentation; schlammige Substrate herrschen vor; domi-
nierende Makrophytenbestände Phragmitetum, Typhetum, Sagittario-Sparga-
nietum 

H5: Temporäre (zumeist kleinere) Gewässer mit zumindest einer Austrocknungspha-
se im Jahresverlauf; deutlich reduzierte hydrologische Dynamik; starke Verlan-
dungsintensität; dominierende Makrophytenbestände Phragmitetum, Typhetum, 
Sagittario-Sparganietum, Magnocaricetum, terrestrische Vegetation 

Mit Hilfe des Floodplain-Index (FI) lassen sich Gewässer von Flussauensystemen hinsichtlich ihrer 
Hydrodynamik bzw. hydrologischen Abhängigkeit vom Hauptstrom bewerten. Im Falle des FI 
handelt es sich um einen „multi-spezies-Ansatz“ unter Einbeziehung verschiedener Indikatorgrup-
pen (z. Zt. Mollusken, Köcherfliegen, Libellen Amphibien und Fische). Dieser Index zeigt die 
Habitatpräferenzen einer Artengemeinschaft gegenüber einer Probestelle an und kann Werte von  
1-5 annehmen. Ein niedriger Wert induziert dabei einen hydrologisch dynamischen, vom Fließge-
wässer geprägten Lebensraum, ein hoher Wert ein von Verlandungsprozessen und geringer hydro-
logischer Dynamik geprägtes Habitat an (s.a. Chovanec, Schindler & Waringer, 2002). Dieses 
Bewertungssystem kennzeichnet also auf der Grundlage vorgefundener Arten die hydrologischen 
Gewässertypen des Untersuchungsgebietes als wesentliches Charakteristikum einer Flussaue. Das 
Bewertungssystem wurde auf der Grundlage von Daten aus der Donau in Österreich entwickelt und 
getestet.

Der Floodplain-Index basiert auf der Summe von Habitatwerten und Indikationsgewichten aller in 
der Probe vorkommenden Arten und wird nach folgender Gleichung berechnet: 

FI =  ( HV * IW) /  IW 

HV – Habitatwert; IW – artspezifisches Indikationsgewicht 

Für die Ermittlung der artspezifischen Habitatwerte und Indikationsgewichte s. Chovanec & Warin-
ger (2001), Waringer & Graf (2002) und Waringer et al. (2005). 

Was kann der FI – Bewertungsergebnisse zweier Flussauensysteme 

Im Zeitraum 2003 / 2004 wurden Gewässer zweier Flussauensysteme, der Flussaue an der mittleren 
Elbe bei Dessau und der Flussaue im Bereich des Nationalparks Unteres Odertal, mittel FI-Index 
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bewertet. Grundlage waren jeweils Erhebungen zum Makrozoobenthos; im Falle der mittleren Elbe 
standen darüber hinaus Daten zu Fischen und Amphibien zur Verfügung. Im Rahmen der Erarbei-
tung eines Pflege- und Entwicklungsplanes für das Naturschutzgroßprojekt Mittlere Elbe wurden 
insgesamt 15 ausnahmslos stehende Gewässer mit unterschiedlicher Lage sowie Anbindung an die 
Vorflut untersucht (s.a. Michels, U. & U. Zuppke  2005), im Polder 10 des Nationalparks Unteres 
Odertal konnten insgesamt 14 meist stehende Gewässer in die Untersuchungen bzw. Auswertungen 
einbezogen werden. Aktuelle Erhebungen erfolgten im Polder 10 im Rahmen einer wasserwirt-
schaftlichen Machbarkeitsstudie, zusätzlich wurden Daten des entsprechenden Pflege- und Entwick-
lungsplanes einbezogen (Scheurlen, 1998) . 

Das Verfahren brachte auf den ersten Blick ähnliche Resultate: Die Ergebnisse zeigen generell 
einen mittleren bis hohen FI-Index. Im Falle der untersuchten Gewässer handelt es sich somit aus-
nahmslos um Altwässer, die nur noch geringfügig vom hydrologischen Regime der jeweiligen 
Vorfluter abhängen. Ein durchschnittlicher FI von 3,5 bzw. 3,3 belegt eine Dominanz von strö-
mungsfreien, makrophytenreichen Auengewässern mit starker Verlandungstendenz in den Untersu-
chungsgebieten. Darüber hinaus ist die Spannbreite des Floodplain-Index mit 1,4 oder sogar 1,0 
gering, was auf ein eingeschränktes Habitatangebot und auf das Fehlen mehrerer Habitattypen hin-
weist (Tabelle 1). 

Tabelle 1:  FI-Indizes verschiedener Flussauensysteme (NschGP – Naturschutzgroßprojekt) 

 NschGP Mittlere Elbe Polder 10 Unteres Odertal 

Durchschnitt 3,5 3,3 

FI-Bereich 1,4 1,0 

Minimum 2,8 2,8 

Maximum 4,3 3,8 

Abbildung 1:  Verteilung der Habitattypen in verschiedenen Flussauensystemen 

Für das Auensystem an der mittleren Elbe weisen der höhere mittlere FI vor allem aber der höhere 
Maximalwert sowie die Verteilung der Habitattypen auf eine fortgeschrittene Verlandung der meis-
ten Gewässer hin. Zur Pflege und Entwicklung sind daher Maßnahmen zur stärkeren Vernetzung 
von Gewässern mit der Elbe und Maßnahmen zur Verjüngung von Gewässern angezeigt. Im Polder 
10 des Nationalparks Unteres Odertal existiert dagegen überwiegend der plesiopotamale Habitattyp 
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(H3). Infolge des Polderregimes (Überflutung der Polderflächen im Winterhalbjahr) wird eine 
weitergehende Verlandung der Gewässer verhindert, so dass die Habitattypen 4 und 5 kaum vor-
handen sind. Auf der anderen Seite führt eine zeitlich und räumlich (durch Einlassbauwerke gere-
gelt) begrenzte Überflutung nicht zur Entwicklung auentypischer dynamischer Gewässer- bzw. 
Habitattypen, wie sie parapotamale Gewässer (H2) darstellen (Tabelle 1, Abbildung 1).

Insgesamt war es mit Hilfe des Floodplain-Index möglich, die unterschiedliche Problematik der 
untersuchten Auensysteme abzubilden und auf dieser Grundlage Maßnahmen abzuleiten. 

Prognose von Bewirtschaftungsmaßnahmen 

Im Rahmen einer wasserwirtschaftlichen Machbarkeitsstudie sollte u.a. geprüft werden, welche 
Auswirkungen ein ständiges Offenhalten der Einlassbauwerke auf die Gewässerlebensräume im 
Polder 10 des Unteren Odertals haben wird. Zu diesem Zweck war es möglich, einige Gewässer des 
sog. Zwischenoderlandes im polnischen Teil des Nationalparks zu untersuchen und mit denen im 
Polder 10 zu vergleichen. Nach dem Krieg wurde hier die landwirtschaftliche Nutzung aufgegeben; 
die Ein- und Auslassbauwerke verfielen, so dass die Wasserstände in den Poldern vom Pegel der 
Oder unmittelbar beeinflusst werden. Durch die Existenz dieses Gebietes bestand also die einmalige 
Gelegenheit, den naturräumlichen Zustand, der mit den geplanten Maßnahmen im Polder 10 er-
reicht werden kann, zu beobachten und zu bewerten. 

Da sich die Untersuchungen im Zwischenoderland auf insgesamt 6 Untersuchungsbereiche be-
schränken mussten, wurden Gewässer mit ständiger Anbindung an die Oder ausgewählt. Der durch-
schnittliche Floodplain-Index der analysierten Gewässerabschnitte liegt mit 3,0 deutlich aber nicht 
erheblich unter dem Index für die Gewässer im Polder 10. Insbesondere die Entwicklung bzw. 
Etablierung des bislang im Polder 10 fehlenden parapotamalen Gewässertyps (FI-Index <2,5) konn-
te großflächig auf der Grundlage dieser stichprobenartigen Untersuchungen (noch) nicht festgestellt 
werden. Es ist jedoch wahrscheinlich, dass beispielsweise in Odernähe befindliche Gewässerab-
schnitte diesem Typ entsprechen werden (für den Untersuchungsbereich 4 im Zwischenoderland 
wurde bereits ein Index von 2,5 ermittelt). Damit entspricht zwar die Verteilung der Habitattypen 
noch nicht der einer natürlichen Aue, das Habitatangebot bzw. die –vielfalt wird jedoch erhöht. 

Mit Hilfe des FI-Index konnte somit der Effekt für die im Polder 10 des Nationalparks geplanten 
Maßnahmen bewertet werden; die Vielfalt der Gewässerlebensräume im Gebiet wird zwar erhöht, 
die Vernetzung von Fluss und Aue über kleinräumige Bauwerke ist jedoch nach wie vor hinderlich 
bezüglich der Ausbildung natürlicher Gewässerstrukturen. 

Fazit 

Der Floodplain-Index ist ein wichtiger methodischer Ansatz zur Bewertung der hydrologischen 
Vernetzung von Auengewässern. 

Er liefert quantifizierte Hinweise auf die differenzierten Habitatbedingungen im Gewässersystem 
von Flussauen. 

Die Ergebnisse können Grundlage sein für Bewertungen im Rahmen der WRRL sowie für daraus 
abzuleitende Bewirtschaftungspläne. 
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Einleitung

Im Rahmen der Umweltverträglichkeitsstudie im Planfeststellungsverfahren zum geplanten Hoch-
wasserretentionsraum Bellenkopf/Rappenwört des Integrierten Rheinprogramms Baden-Württem-
berg (IRP) bei Karlsruhe wurde zu Beginn des Jahres 2005 eine morphologische Zustandskartierung 
der Rheinauengewässer durch das WWF-Auen-Institut der Universität Karlsruhe durchgeführt. 

Ziel der Kartierung war die Feststellung und Dokumentation des morphologischen Ist-Zustandes
der Auengewässer, um eine Ausgangsbasis („Nullaufnahme“) für zukünftige Dokumentationen von 
gewässermorphologischen Veränderungen (Verbesserungen wie Verschlechterungen) zu schaffen. 
Hauptaugenmerk besaß die Entwicklung einer Methodik für die Bestandsaufnahme von Auenge-
wässerstrukturen. Unter besonderer Berücksichtigung der Parameter Sohl- und Uferstruktur und der 
zu erwartenden projektbedingten standörtlichen Veränderungen der Strukturmerkmale musste ein 
speziell an die Aufgabenstellung angepasstes Parametersystem ausgewiesen werden. Da bisher 
keine „genormte“ Typisierung von Auengewässern existiert, musste ferner anhand der Auengewäs-
ser im Projektgebiet eine Auengewässertypisierung vorgenommen werden. Auengewässertypen 
sind in relativ homogene Gruppen zusammengefasste Auengewässer oder auch Auengewässerab-
schnitte, die eine typologisch gleichartige Ausbildung besitzen. Grundlegende, im Rahmen der 
Untersuchungen überwiegend gewässermorphologische, für eine ganzheitliche Betrachtung aber 
ebenso gewässerhydrologische, -physikalische, -chemische und -ökologische Eigenschaften eines 
Typus werden herausgesucht, zusammengeführt und generalisiert dargestellt. Darüber hinaus galt 
es, Unterschiede zwischen Rheinauengewässern der rezenten Aue vor dem Hauptdeich und Rhein-
auengewässern der ausgedeichten Altaue zu belegen.

Das Untersuchungsgebiet am Oberrhein entspricht dem geplanten Hochwasserretentionsraum Bel-
lenkopf/Rappenwört (s. Günther-Diringer & Payrer 2004; IRP BW 2005; Payrer 2004). Das Areal 
erstreckt sich rechtsrheinisch zwischen Neuburgweier und Karlsruhe von Rh-km 354,5 bis Rh-km 
359,3. Es setzt sich zusammen aus einer schmalen rezenten Aue und aus der seit 1934/35 ausge-
deichten jüngeren Altaue, welche sich zwischen aktuellem Hochwasserschutzdeich und ehemaligem 
Tulla-Deich erstreckt. Die sich bis zum Hochgestade ausdehnende ältere Altaue gehört nicht zu 
dem Betrachtungsraum – sie wird bereits seit ca. 1838 von dem Überflutungsgeschehen durch den 
Tulla-Deich isoliert (WWF-Auen-Institut 2005). Bei den Untersuchungsgewässern handelt es sich 
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im Einzelnen um den Salmengrund im rezenten Überschwemmungsgebiet des Rheins, den Rap-
penwörter Altrhein, den Hedel, den Auslaufbereich des Fermasees, den Mündungsbereich des 
Federbaches in den Rappenwörter Altrhein und das Grünenwasser in der jüngeren Altaue.

Kartierung der Auengewässerstrukturen

In der rezenten Aue wurden Auengewässer von ca. 2,7 km Länge und in der jüngeren Altaue von 
5,7 km Länge kartiert. Abb. 1 veranschaulicht das Konzept. Die Kartierung selbst wurde bei einem 
Wasserstand deutlich unter Mittelwasser im Gelände mit dem Boot und zu Fuß durchgeführt.  

Quelle:    QUICK (2005).

Abb. 1: Konzept zur Kartierung der Auengewässerstrukturen  

Im Folgenden sollen kurz beispielhaft die beiden Arbeitsschritte Aufstellung eines Parameterkata-
loges sowie Erstellung einer Auengewässer,typologie’ vorgestellt werden:

Es wurden an die Verhältnisse von Auengewässern angepasste und i.d.R. direkt im Gelände zu er-
fassende Haupt- und Einzelparameter ausgewählt. Zu kartieren waren 100 m-Abschnitte, die zuvor 
auf einer Arbeitskarte festgelegt wurden (DGK5). Das Parametersystem (s. Tab. 1) findet sich auf 
den erstellten Erhebungsbögen wieder, die sich pro Kartierabschnitt aus vier DIN-A4-Seiten zu-
sammensetzen; die erste Seite ist ein Stammbogen mit Angaben zum Gewässernamen, Wasserstand 
am Pegel Maxau/Karlsruhe zum Zeitpunkt der Kartierung, zur Abschnittsnummerierung, Typzu-
ordnung etc., die weiteren drei Seiten dienen der Dokumentation der einzelnen Parameter mit ihren 
Merkmalslisten. 

Die ausgewiesenen natürlichen Auengewässer(abschnitts)typen zeigt Tab. 2. Es handelt sich zwar 
um natürlich vorkommende Typen, deren Entstehung jedoch in Anbetracht der umfangreichen 
anthropogenen Eingriffe in der heutigen Kulturlandschaft nicht unbedingt natürlich erfolgt ist 
(Durchstiche, Verlandungsförderungen etc.). Darüber hinaus bestehen auch ausschließlich künstlich 
geschaffene Auengewässer, zu denen tiefe Baggerseen, relativ flache Abgrabungen wie der Hedel 
oder die früher von Ziegeleien abgegrabenen „Lettenlöcher“ bei Neuburgweier, Gräben und Kanäle 
gehören. Mit Hilfe der Auengewässer,typologie’ und der erfassten Parameter lassen sich typspezifi-
sche hydromorphologische Eigenschaften zuweisen (s. Fleischhacker, Kern & Quick 2005; vgl. 
auch Fischer 2005). 

• Ermittlung der Aufgabenstellung 
• Sichtung verschiedener Daten (z.B. historische und aktuelle Karten, DGM) 
• Aufstellung eines Parameterkataloges 
• Erarbeitung eines Erhebungsbogens / Kartierbogens, Vervielfältigung 
• Erstellung einer Auengewässer,typologie’ 
• Ausweisung von zu kartierenden Abschnittslängen 
• Vorbereitung entsprechender Arbeitskarten 

• Kartierung der Gewässerstrukturen im Gelände per Boot und zu Fuß  
 unter besonderer Berücksichtigung der Sohl- und Uferstruktur  

• Fotodokumentation 
• Analyse von Bodenkarten, historischen Karten, terrestrischer Vegetation etc. 

• Auswertung der Geländeerhebungen / der Erhebungsbögen 
• Erstellung von schriftlichen Zusammenfassungen der kartierten Gewässer 
• Ausblick

Vorbereitung 

Kartierung

Auswertung
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Tab. 1: Parametersystem 

Abschnittsübergreifende Merkmale 
Hauptparameter Einzelparameter Merkmalsliste 

Art / Verbau der  
Ingestion / Egestion 

offen (kein Verbau, kein Leinpfad) / (Natürlich) verlandete Ingestion bzw. Egestion 
(Flutmulde) / Verschlossen mit Damm, Leinpfad, Straße o.Ä., mit Einlauf- bzw. 
Auslassbauwerk / Komplett verschlossen

Größe der Ingestion / 
Egestion (MQ) 

< 2,5 m / 2,5 – 5 m / 5 – 7,5 m / 7,5 – 10 m / > 10 m

Längsprofil

Durchgängigkeit (MQ) keine Bauwerke / Durchlass ohne nennenswerte Laufverengung (Brücke) / Durchlass 
mit nennenswerter Laufverengung (Brücke) / Rohr, Verrohrung / Damm mit Durchlass 
/ Damm ohne Durchlass / Fischaufstiegsanlage, Umgehungsgerinne / Rampe, Gleite / 
Rückstau

Abschnittsbezogene Merkmale 
Hauptparameter Einzelparameter Merkmalsliste 

Profiltiefe < 0,5 m = sehr flach / 0,5 - 1 m = flach / 1 - 4 m = flach bis tief / 4 - 10 m = tief /  
> 10 m = sehr tief 

Tiefenvarianz einheitliche Tiefe / uneinheitliche Tiefe / sehr uneinheitliche Tiefe 

Profiltyp Gleithang-Prallhang / Furtprofil / Künstliches Profil (Trapez o.Ä.) 

Einschnittstiefe  < 0,5 m / 0,5 - 1 m / 1 - 2 m / 2 - 3 m / > 3 m  

Querprofil

Strömung deutlich / erkennbar / keine 

Sohlsubstrat Steine / Schotter / Kies / Sand / Schlick, Schlamm Sohle
Besondere  
Sohlstrukturen

Schlammbänke / Sandbänke / Kiesbänke / Inseln / Gründe / Querbänke 

Ausbaggerungen Ausbaggerung im Hauptschluss 

Uferbewuchs Wald, auentypisch / Galerie, auentypisch / Einzelgehölz, auentypisch / Wald oder 
Galerie, standortfremd / Einzelgehölz, standortfremd / Schotter- u. Pionierfluren / 
Röhricht / Wiese, Hochstd. / Rasen / kein Uferbewuchs (natürlicherweise) / kein 
Uferbewuchs (Verbau) 

Uferverbau kein Verbau / sehr geringer Verbau (bis 5%) / Böschungsrasen / Steinschüttung / 
Steinpflaster / massiver Verbau (Mauer, Beton etc.) 

Uferform Gleithang / Prallhang / Steilufer / Flachufer   

Ufer

Besondere Uferstruktu-
ren

Flachwasserzone / Uferabbruch / Uferunterschneidung / Uferbucht / Holzansammlun-
gen, Totholz, Sturzbäume / Wurzelufer / Baumumlauf / Flutrinne / Uferwall   

Umfeld Schädliche Umfeld-
strukturen

Damm, Deich / Aufschüttung / Ausbaggerung / Haus / Straße / Weg, unversiegelt / 
Bahn / Leitungen / Freizeitanlage / Kläranlage / Ackerflächen / Forstflächen / Siedlung 
/ Gewerbeflächen / Kleingärten / Deponien / Hafen, Werft / Ausleitung / Einleitung 

Quelle: QUICK (2005) in Anlehnung an z.B. BfG (1996, 1999), DVWK & DGL (1996), DVWK (1997), LAWA (1999, 2000, 
2001), LUA NRW (1998, 2001), QUICK (2004).  

Tab. 2: Natürliche Auengewässer(abschnitts)typen der Rheinauen  

Auengewässer(abschnitts)typ Anbindung an das Hauptgerinne* Wasserführend*

Nebenarm Ingestion und Egestion Permanent 
Altarm Egestion Permanent 
Altwasser Ohne Anbindung Permanent 
Nebengewässer (-mündungen) Einmündung in Altlauf oder Hauptstrom Permanent 
Stark verlandetes Altwasser Ohne Anbindung Permanent 
Reliktäres Altwasser Ohne Anbindung Temporär 
Flutrinne, Flutmulde (Schlute) Ohne Anbindung Temporär 
Randsenke Ohne Anbindung Temporär 
Grundwassergespeiste Gewässer 
(Gießen)

Häufig in Verbindung  
zu Altläufen oder Schluten 

Temporär

Strudellöcher Ohne Anbindung Temporär 

*= vorherrschend bei MQ 
Quelle: QUICK (2005), in Anlehnung an Ihben (2001), IUS (1996), Quick (2004), Scherle, Harms & Krohmer (1996).  
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Schlussfolgerungen 

Das angewendete Konzept besitzt einen Pilotcharakter für Bestandsaufnahmen in vergleichbaren 
Auengebieten, da es bisher kein standardisiertes Verfahren gibt, das speziell auf die Erfassung (und 
später auch Bewertung) von Auengewässerstrukturen ausgerichtet ist. Die Konzeption stellt einen 
wichtigen Baustein in Richtung möglicher Auengewässerstrukturgütebewertungen und für neue 
Instrumente einer nachhaltigen Sicherung und Entwicklung von Auen dar. Zukünftig muss das 
Konzept einem Vergleich mit weiteren Auengebieten des Rheins sowie anderer Fließgewässer zur 
Evaluierung und Fortentwicklung der Methodik v.a. in Hinblick auf das Parametersystem und die 
Auengewässertypisierung unterzogen werden.

Anzustreben ist letztendlich ein bundesweit einheitliches Vor-Ort-Verfahren. Auch nach einer im 
Auftrag des BfN (2005 a) erstellten Machbarkeitsstudie sollte ein bundeseinheitliches Vor-Ort-
Verfahren für die Auenbewertung entwickelt werden, für das eine Kompatibilität zur ökologischen 
Zustandsbewertung der Fließgewässer nach EU-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) anzustreben 
wäre. Für ein solches Vor-Ort-Verfahren sind detaillierte gewässertypspezifische Leitbilder bzw. 
Referenzzustände entsprechend der Auentypen sowie Auengewässertypen bzw. Auenlebensräume 
erforderlich (Leitbild im Sinne nach LAWA 1995, 1998, 1999 und z.B. Quick 2004; vgl. Fischer
2005 und s. BfN 2005 b). Leitbilder bzw. Referenzzustände können mittels eines eigens für Auen-
gewässer entwickelten Parametersystems hergeleitet und beschrieben werden. Im Zuge der Kartie-
rung der Auengewässerstrukturen im Gebiet Bellenkopf/Rappenwört wurde ein adäquater morpho-
logischer Parametersystementwurf aufgestellt, der beispielsweise Parameter wie Laufentwicklung, 
Breitenvarianz, Ausuferungsvermögen oder Besondere Umfeldstrukturen der Auengewässer bein-
haltet und sich für eine Herleitung typspezifischer Referenzbedingungen eignet.

Es existieren bisher einige Methodenansätze, exemplarisch seien hier z.B. Spang, Fischer & 
Natzschka (2003) bzw. Fischer (2005) mit einem Verfahren zur Erfassung der ökologischen Aus-
wirkungen von Maßnahmen zur Verbesserung der Abflussverhältnisse im Rheinvorland zwischen 
Iffezheim und Mannheim im Auftrag der LfU Baden-Württemberg, das Monitoring am Polder 
Erstein (Frankreich, 2005 Inbetriebnahme), das sog. „Rahmenkonzept Rhein – Beweissicherungs-
programm“ des RP Freiburg (2005) oder Arbeiten wie z.B. DVWK (1997) oder Kern & Fleischha-
cker (1999) genannt. Interessant sind auch die ausgewiesenen Auwaldstufen für den Raum Iffez-
heim bis Karlsruhe des IRP BW: Durch die Auwaldstufen Tiefe Weichholzaue, Weichholz/Hart-
holzübergangsaue, Tiefe, Mittlere, Hohe und Oberste Hartholzaue und die ihnen jeweils zugeord-
neten Überflutungsdauern und -höhen wird das Relief der Auen gut nachgezeichnet und typisiert.  

Auf Bundesebene sind das aktuell abgeschlossene Forschungs- und Entwicklungsvorhaben (F+E) 
des BfN (2005 b) „Typologie und Leitbildentwicklung für Flussauen in der BRD“ (FKZ:80382100) 
sowie das kürzlich initiierte F+E-Vorhaben „Bilanzierung der Auen und Überschwemmungsgebiete
an Flüssen in Deutschland“ (BfN 2005 c) hervorhebenswert (FKZ:80582010). Beide Studien tragen 
dem Ansatz eines bundesweiten Auenschutzes Rechnung, der eine einheitliche Erfassung der Auen 
zum Ziel hat und somit eine Grundlage für eine übersichtsartige Bewertung darstellen wird. Auf 
regionaler Ebene sind notwendige Differenzierungen zu erwarten, da in Analogie zum jeweiligen 
Skalenbereich entsprechend andere Kriterien und Parameter zum Tragen kommen.  

Eine Bestandsaufnahme u.a. hydromorphologischer Qualitätskomponenten ist auch nach EU-
WRRL erforderlich. Die WRRL bezieht sich jedoch bisher auf das Hauptgerinne und ,mißachtet’ 
speziell die Auen bei der Einstufung und Überwachung des ökologischen Zustandes. Eine Ausdeh-
nung der ökologischen Zustandserfassung und -bewertung der Fließgewässer auf den Auenraum 
muss zukünftig Ziel sein: Auengewässer sind ebenso wie Uferbereiche Bestandteil der Oberflächen-
wasserkörper; sie haben als landseitiger Teil des Wasserkörpers i.d.R. eine direkte Bedeutung für 
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die biologischen Qualitätskomponenten, zudem sind sie direkt vom Grundwasser abhängige Land-
ökosysteme und müssen daher verstärkt in die Betrachtungen der Gewässer und in den Blickpunkt 
des Interesses miteinbezogen werden.  

Auen sind zudem meist Schutzgebiete auf Grundlage von Gemeinschaftsrecht: Bei dem Untersu-
chungsgebiet handelt es sich um ein Areal des „Flora-Fauna-Habitat (FFH) - Gebietes 7015-341 
Rheinniederung zwischen Wintersdorf und Karlsruhe“. Hier gilt ebenso wie nach WRRL eine Ver-
meidung einer weiteren Verschlechterung. Somit besteht eine wasserwirtschaftliche (WRRL) wie 
naturschutzfachliche (NATURA2000) Handlungsparallelität. Auch die gesetzliche „Umweltbe-
obachtung“ in Deutschland (§ 12 BNatSchG) hat u.a. den Zustand des Naturhaushaltes, seine Ver-
änderungen und Folgen dieser Veränderungen zum Gegenstand. In dem Untersuchungsgebiet wer-
den ebenso LIFE – Maßnahmen durchgeführt, die eine gewisse Wiederbelebung der Morpho-
dynamik zum Ziel haben (RP Karlsruhe 2005).  

Abschließend läßt sich festhalten, dass Modifikationen hydromorphologischer Komponenten mit-
tels einer speziellen Kartierung der Auengewässerstrukturen nachweisbar und bewertbar werden 
und diese daher als unverzichtbar anzusehen ist. Auen wie Auengewässer benötigen ein eigenes 
Erhebungs- und Bewertungsverfahren, das nicht isoliert vom auebildenden Gewässer zu sehen ist 
und mit dem den entsprechenden Gegebenheiten in der Aue und deren Bedeutung für das Ökosys-
tem Gewässer Rechnung getragen wird.  
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Untersuchung der Kopplung chemischer, biologischer und 
hydrometeorologischer Parameter mittels statistischer Analyse 
langzeitiger Datenreihen zum Bodensee 

Bernd Wahl

GKSS Forschungszentrum Geesthacht, c/o Institut für Seenforschung (ISF) der Landesanstalt für Umweltschutz  
Baden-Württemberg, Argenweg 50/1, D 88085 Langenargen, bernd.wahl@lfula.lfu.bwl.de

Keywords: Bodensee, Trendanalyse, Klimaeinfluss, Trophie, winterliche vertikale Durchmischung 

Einleitung

Eine umfangreiche Datenbasis langjähriger Messreihen aus Untersuchungsprogrammen zum Bo-
densee wurde mit statistischen Mitteln auf langzeitige Veränderungen chemischer, biologischer 
sowie hydrophysikalischer Parameter und deren gegenseitige Kopplungen untersucht.

Die gemessenen Parameter im Bodensee spiegeln viele Entwicklungen im und um den See herum 
wieder. Insbesondere hinterließ die Trophieentwicklung während der vergangenen Jahrzehnte deut-
liche Signale in den Zeitreihen vieler Messgrößen (Güde et al. 1998, IGKB 1998). Klimatische 
Veränderungen, wie z.B. ein ansteigender Temperaturtrend, wirken sich auf die Seen in Europa aus 
(Straile et al. 2003a, 2003b; Livingston 1997, 2003) und dürften im Bodensee u.a. für eine Ände-
rungen in der Dynamik der winterlichen vertikalen Durchmischung verantwortlich sein. Dieser für 
die Tiefenwassererneuerung wichtige Schlüsselprozess, der viele biologische und chemische Para-
meter und Prozesse beeinflusst, sollte im Hinblick auf die in den nächsten Jahrzehnten erwartete 
weitere Klimaerwärmung besser verstanden werden. Einen Beitrag hierzu liefern die Analysen zur 
langjährigen Entwicklung er winterlichen vertikalen Durchmischung sowie deren Abhängigkeit von 
verschiedenen Einflussfaktoren. 

Datengrundlage und Methoden 

Der Hauptanteil der analysierten Seenparameter wurde von der der Internationalen Gewässerschutz-
kommission für den Bodensee (IGKB) bereitgestellt. Die Messwerte von der Seemitte-Messstation 
(vgl. Abb. 1) liegen für viele Parameter kontinuierlich seit den 1960iger Jahren vor, und wurden 
i.d.R. entweder monatlich oder 2-wöchentlich erfasst. Wenngleich die Morphologie sowie die Lage 
der Zuflüsse eine gewisse Heterogenität des Bodensees bedingen, sind die an der Seemitte-Mess-
station gemessenen Zeitreihen für einen großen Teil des Bodensee-Obersees repräsentativ und 
erscheinen geeignet, langjährige Entwicklungen zu untersuchen. Tab. 1 gibt einen groben Überblick 
über die untersuchten Parameter. 

Teilweise waren die Daten hinsichtlich der Datenstruktur, der Qualität, der Systematik oder der an-
gewandten Messmethodik uneinheitlich und wurden, soweit möglich, verifiziert und homogenisiert. 
Die Zeitreihen wurden durch einfache statistische Kenngrößen und Graphiken charakterisiert. Die 
Ergebnisse wurden über eine Browser-Oberfläche dem Nutzer leicht zugängig gemacht. Darauf auf-
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bauend wurden die Zeitreihen auf langjährige Veränderungen analysiert, wobei neben den Trends 
der Jahresmittel auch langjährige Veränderungen im Jahresverlauf betrachtet wurden. Mittels Kor-
relations- und Regressionsrechnungen wurde nach möglichen Zusammenhängen zwischen den 
Messparametern gesucht. Einen Schwerpunkt bildete die Analyse auf Einflüsse hydrometeorologi-
scher Parameter. 
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Daten zum Bodensee/Obersee: 

Mittelwasserstand:  395 m ü NN 
maximale Tiefe:  254 m 
mittlere Tiefe:  101 m 
Volumen:  48 km³ 
Oberfläche:  473 km² 
Einzugsgebiet:  10932 km² 
theoretische Austauschzeit: 
 4.3 Jahre 
Datenquelle (IGKB 1996, 2004, 
2005)  

Abb. 1:
Der Bodensee und 
die Lage der „See-
mitte-Messtation“ 

Tab. 1: Übersicht über die untersuchten Parameter: 

Seeparameter
• Chemische Wasserinhaltsstoffe 
• Hydrophysikalische Daten (Wassertemperatur, Wasserstand, Abflussmenge, Sichttiefe) 
• Zooplankton 
• Phytoplankton 
• Bakterien 
• Chlorophyll-a und andere Pigmente 
• Fischdaten (Felchen-Jahrgangstärken, -Laichzeit) 

Zuflussparameter 
• Zuflussmengen 
• Temperatur 
• Schwebstoffe, gelöste Stoffe 

Meteorologische Parameter
• Windstärke/-richtung, Lufttemperatur, Sonnenscheindauer, Bedeckungsgrad, Niederschlag, Luftdruck

Ergebnisse

Trends und langjährige Veränderungen 

Hinsichtlich der trendartigen Veränderungen werden hier beispielhaft Ergebnisse dargestellt, die 
einerseits Signale der Trophieentwicklung zeigen, andererseits auch Hinweise auf Auswirkungen 
klimatischer Veränderungen geben. 

Für die trophischen Verhältnisse im Bodensee ist die Zeitreihe der Gesamtphosphorwerte bezeich-
nend (Abb. 2), in welcher nach einem Anstieg in den 1960/70iger Jahren ein Rückgang ab den 
1980iger Jahren folgt. Chlorophyll-a als Maß für die Algenentwicklung zeigt bei den Jahresmittel-
werten zwar einen Rückgang, der jedoch auf Grund der hohen Variabilität nicht signifikant ist. 
Getestet wurde die Signifikanz der hier angegebenen Trendwerte nach der parameterfreien rang-
basierten Methode nach Kendall entsprechend der Implementierung in der cor.test-Routine der 
statistischen Software R (R, 2005). Einen signifikanten Rückgang der Chlorophyll-a-Konzentration 
erkennt man jedoch im Jahresverlauf (Abb. 3) im Monat Mai, also zur Zeit der ersten Frühjahrs-
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blüte. Andererseits liefert ein deutlicher, signifikanter Anstieg in den Monaten März und April 
einen Hinweis auf klimatische Einflüsse: Der Trend zu wärmeren Wintern ist begleitet mit einer 
früheren Ausbildung der thermischen Schichtung, welche in tiefen Seen, wie dem Bodensee-
Obersee, eine Voraussetzung für ein gutes Algenwachstums ist. 
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Abb. 2: Jahresmittelwertzeitreihen mit Glättungskurve bzw. Trendgeraden zum Gesamtphosphor in 
0,5m Tiefe, sowie der Chlorphyll-a-Konzentration in 0-20m Tiefe. Der abnehmende Trend 
von Chlorophyll-a ist jedoch nicht signifikant (p>0.1). 
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8.7* 4.3* -4.3* -5.9* -3.4*
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Abb. 3: Chlororphyll-a-Trendwerte in [ % / Jahr ] bezogen auf den Zeitreihenmittelwert der jeweili-
gen Monatwerte bzw. des Jahresmittewertes (Zeitraum 1984 bis 2002). Positive Trendwerte 
sind eingekreist. (Angabe der Signifikanz: *: p<0.1) 
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Abb. 4:   
Trends der Jahresmittel-
werte der Lufttemperatur 
bei Konstanz (dunkle  
Kurve) und der ober-
flächennahen Wassertem-
peratur in ca. 0.5 m Tiefe 
(helle Kurve) (p<0.05).

In Abb. 4 sind die Lufttemperaturen der Klimastation in Konstanz und die an der Seemittestation 
gemessenen oberflächennahen Wassertemperaturen als Jahresmittelwerte gegenübergestellt. Im 
gemeinsamen Zeitbereich von 1962 bis 2002 weisen beiden Zeitreihen einen signifikanten (p<0.05) 
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ansteigenden Trend auf. Der Anstieg der Lufttemperatur ist jedoch mit etwa 0.5°C in 10 Jahren 
mehr als doppelt so stark wie bei der oberflächennahen Wassertemperatur (ca. 0.2°C in 10 Jahren). 

Die nach Monaten aufgelöste Analyse der Temperaturtrends (Abb. 5) lässt einen starken Anstieg 
der mittleren Lufttemperatur insbesondere in den Wintermonaten Dezember bis März sowie im Mai 
und im August erkennen. Bei den Wassertemperaturen sind die Trendwerte merklich ausgegliche-
ner und werden zur Tiefe hin geringer. Vor allem in den wärmeren Monaten erlaubt die hohe Vari-
abilität der Zeitreihen häufig keine Angabe signifikanter Trendwerte.

Die Kopplung von Luft- und Wassertemperatur ist offensichtlich in komplexer Form von den Aus-
tauschprozessen an der Seeoberfläche sowie den Transport- und Vermischungs-Prozesse im See 
abhängig und wird mit einfachen linearen Ansätzen nicht hinreichend beschrieben. 
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Abb. 5: Trendwerte in [°C / 10 Jahre] der Monats- und der Jahresmittelwerte für die Luft- und  
Wassertemperaturen. (Signifikanz: grau unterlegt: p < 0.1, weiß unterlegt: p < 0.2) 

Untersuchungen zur winterlichen vertikalen Durchmischung 

Abb. 6:  
Schema zur winter-
lichen vertikalen  
Durchmischung 

Für die Erneuerung des Tiefenwassers im monomiktischen Bodensee ist die winterliche vertikale 
Durchmischung von größter Bedeutung. Sie hängt von einer hinreichenden Auskühlung der oberen 
Wasserschichten ab, wird aber auch durch Wind und Flusswasser beeinflusst (Abb. 6). Der Beitrag 
des Flusswassers ist vergleichsweise gering (Roßknecht 2003). 

Eine spezielle Form konvektiver vertikaler Strömungen sind seitliche „Dichteströmungen“, welche 
durch die Auskühlung des Wassers in den flacheren Seebereichen entstehen und bis in die Tiefe des 
Sees vordringen können (Hollan et. al. 1992; Hollan 1999, 2000; Eurolakes 2003).

Als Maß für die winterliche vertikale Durchmischung, wurde ein Durchmischungsindex definiert, 
der sich den Auf- und Abbau chemischer vertikaler Gradienten zu Nutzen macht, wenn der Abbau-
prozess hauptsächlich der winterlichen Durchmischung zugeschrieben werden kann. Die Inhomo-
genität der vertikalen Messprofile wurde durch deren jeweilige Standardabweichung quantifiziert.  

84



Die Definititon des Durchmischungsindex lautet: 

Z = 1 -
minimale der Standardabweichung ( Messprofile Jan. - April)

maximale Standardabweichung ( Messprofile im Sept. – Dez.)
Z = 1 -

minimale der Standardabweichung ( Messprofile Jan. - April)

maximale Standardabweichung ( Messprofile im Sept. – Dez.)
Z = 1 -

minimale der Standardabweichung ( Messprofile Jan. - April)

maximale Standardabweichung ( Messprofile im Sept. – Dez.)

Hohe Index-Werte nahe 1 stehen für eine gute Durchmischung, während niedrigere Werte (z.B. 0.6) 
eine schlechte Durchmischung anzeigen. Die Brauchbarkeit eines ähnlichen Ansatzes wurde bereits 
bei Roßknecht (2003) gezeigt. Für die Berechnung gut geeignet sind z.B. Orthophosphat sowie 
Silikat (Abb. 7). 

Der Zeitpunkt der besten Durchmischung im Spätwinter/Frühjahr hat sich von 1962 bis 2002 im 
mittleren Verlauf von Anfang April auf Anfang März verschoben. Dies kann mit einer früher ein-
setzende thermischen Schichtung zusammenhängen oder mit Änderungen in der Dynamik der 
Durchmischungsprozesse. 

Abb. 7 stellt die Zeitreihe des Durchmischungsindex sowie die grundnahen Sauerstoffwerte dar und 
lässt erkennen, dass in der Zeit hoher Trophie eine schlechte Durchmischung mit stark erniedrigten 
Sauerstoffwerten über Grund einherging (1972/1973 und 1988 bis 1990). In späteren Jahren waren 
die sauerstoffzehrenden Prozesse soweit abgeschwächt, dass trotz häufigerer schlechter winterlicher 
Durchmischung die Sauerstoffwerte nicht mehr so tief absanken. Die Ursache für die häufigere 
schlechte vertikale Durchmischung dürfte im ansteigenden Trend der winterlichen Temperaturen 
liegen. Vermutlich reicht die Auskühlung oftmals nicht mehr für eine gute vertikale Durchmischung 
aus. Zudem verkürzt eine früher einsetzende Schichtung die Zeit in dem dieser Prozess stattfinden 
kann.
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Abb. 7:  
Durchmischungsindexwerte, 
berechnet für Orthophosphat 
(dunkle Balken) und Silikat 
(helle Balken). Die Jahresmit-
tel der Sauerstoffwerte über 
Grund sind mit der durchgezo-
gene Kurve und der Skala auf 
der rechten Seite dargestellt.

Der Fragestellung, wie verschiedene Einflussfaktoren zur winterlichen Durchmischung beitragen, 
wurde mittels Hauptkomponentenanalyse nachgegangen. Die Ergebnisse zeigen: 

Die Stärke der winterlichen Auskühlung liefert den Hauptbeitrag. 
Der Einfluss des Windes zeigt sich in einer Hauptkomponente als behindernd für die winter-
liche, vertikale Durchmischung, was damit zusammenhängen könnte, dass windige Witte-
rungsverhältnissen die Ausbildung kalter Wasserkörper in den Flachwasserzonen stören. In 
einer anderen Hauptkomponente ist der Windeinfluss jedoch positiv zur Durchmischungs-
stärke orientiert und dürfte die durch den Wind erhöhte Turbulenz widerspiegeln. 
Hinsichtlich der Tiefenwassertemperatur würde man erwarten, dass höhere Werte die win-
terliche Durchmischung begünstigen. Dies war den Ergebnissen nicht zu entnehmen. 
Auch die Variabilität der Zuflusswassermenge hinterließ in den Analyse-Mustern keine kla-
ren Signale und spiegelt vermutlich dessen untergeordnete Rolle wieder. 

Fallstudien, wie in Roßknecht (2003), Hollan (2000) und Eurolakes (2003), oder deterministische 
Modellansätze, wie in Eurolakes (2003), liefern weitere Erkenntnisse zu den Prozessabläufen und 
den kausalen Zusammenhängen. 
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Zusammenfassung 
Die gewonnenen Ergebnisse, die hier nur ausschnittsweise dargestellt werden konnten, zeigen 
zahlreiche Veränderungen im Bodensee und in den auf ihn einwirkenden Parametern auf. Viele der 
gefundenen Signale hängen mit den trophischen Veränderungen zusammen. Weiter lassen sich 
deutliche Hinweise auf Auswirkungen klimatischer Veränderungen erkennen, wie etwa eine früher 
einsetzende thermische Schichtung und Vegetationsphase oder eine geänderte Charakteristik der 
winterlichen vertikalen Durchmischung. Die Ergebnisse lassen vermuten, dass wärmere Winter 
häufiger zu Jahren mit schlechter winterlicher vertikaler Durchmischung führen. Eine solche Ent-
wicklung hätte Konsequenzen für den Stoffhaushalt und für biologische Prozesse im See, wie z.B. 
die Sauerstoffversorgung des Hypolimnions. Eine bessere Kenntnis dieses Schlüsselprozesses und 
eine Abschätzung möglicher zukünftiger Entwicklungen sind daher erforderlich. 
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Abstract

Im Solbad Leopoldshall bei Staßfurt in Sachsen-Anhalt stabilisiert stark salziges Grundwasser ein 
meromiktisches Schichtungssystem. Durch die hohe Salinität des Mixolimnionwassers kommt es zu 
einer Verschiebung der Temperatur der höchsten Dichte zu tieferen Temperaturen. Es kann daher 
eine ganzjährige Absenkung der Hypolimniontemperatur auf unter 4 °C beobachtet werden. 

Material und Methoden

Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsobjekt ist das ca. 30 km südlich von Magdeburg am Südrand von Staßfurt gele-
gene Solbad Leopoldshall (Abb. 1). Als durch Bergsturz im Jahr 1899/1900 entstandene Senke, 
wird es seit den 30er Jahren des 20. Jhd. als Solbad genutzt. Die ursprüngliche Tiefe von ~40 m 
(Bahr, 1988 & Busch, 2002) ist durch Verkippungen auf eine heutige Maximaltiefe von 21 m redu-
ziert. Die mittlere Tiefe beträgt 9,6 m (Abb. 2). Die vorgestellten Messungen erreichen eine Teufe 
von knapp 20 m. Das Volumen des kleinen Sees wird von Bahr (1988) mit 124000 m³ angegeben 
und bezieht sich auf eine Seeoberfläche von 13900 m².

bb. 1 (links): Anfahrtskizze Staßfurt (Sachsen-Anhalt) Abb. 1 (links): Anfahrtskizze Staßfurt (Sachsen-Anhalt)  

Abb. 2 (rechts): Batimetrie Solbad Leopoldshall bei Staßfurt 
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Geologischer Überblick und Entstehung 

Das Solbad Staßfurt verdankt seine Entstehung dem Kaliabbau in der Region. Regionalgeologisch 
gliedert es sich in der Einheit des Staßfurt-Egelner-Sattels, als Teil des Bruchschollengebirges der 
Subherzynen Senke, ein. Durch tektonisch bedingte Halokinese innerhalb des mesozoischen Deck-
gebirges bildete sich im Kern des Sattels der Staßfurter Salzstock. Mit seiner typischen Zechstein-
abfolge erreicht er Salzmächtigkeiten von bis 1000 m (Abb. 3).  

Um 1852 begann ein intensiver Abbau des begehrten Kalisalzes (Busch, 2002). Starke Nachfrage 
und ungenügende Abbauerfahrung führten zu risikovoller Abbauführung und unzweckmäßigen 
Abbaumethoden (Schönberg, 1999). Die Anordnung der Kammern in den flach bis halbsteil einfal-
lenden Kaliflözen und deren mangelhafte Stabilisierung verursachten ab 1878 in Leopoldshall 
untertägige Brucherscheinungen, welche später auch auf Staßfurt übergingen. Einer der größten Ta-
gesbrüche mit 140 m Durchmesser und einer Absenkung von 40 m bildete sich im Jahre 1899/1900 
in Leopoldshall. Die Grube füllte sich unter weiterer Hohlraumbildung infolge von Subrosion sehr 
schnell mit Sole und zwang zur Aufgabe der Schachtanlagen. Die Flutung setzte sich über die Ver-
bundkammern fort und führte letztendlich zur vollständigen Einstellung des Kalibergbaus an der 
SW-Flanke des Sattels im Jahr 1912 (Schönberg, 1999). An der NE-Flanke wurde der Abbau bis 
1972 fortgesetzt (Busch, 2002). 

Abb. 3: 
Geologie Staßfurt, 
nach GÜK400d, 
Landesamt für 
Geologie und Berg-
wesen Sachsen- 
Anhalt, ohne Maß-
stab mit Verände-
rungen

Abb. 4: 
Schichtung im Solbad 
Leopoldshall bei Staßfurt 
während der sommerlichen 
Stagnationsphase am 09. 
August 2005 (Die Sauer-
stoffkonzentrationen wur-
den numerisch korrigiert 
für die Einstellzeit des Sen-
sors von 7,5 s.) 
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Abb. 6: 
Konturdarstellung der Dichte von Mischungen aus Meerwasser 
und reinem Wasser in [kg/m³] bei Atmosphärendruck gegen Tem-
peratur und Salinität. Die vertikale Linie beginnend bei 0 °C mar-
kiert den Gefrierpunkt, die stärker geneigte Linie beginnend bei 
4 °C die Temperatur der maximalen Dichte bei gegebener Salinität. 

Ergebnisse & Diskussion

Das Solbad Leopoldshall in Staßfurt zählt zu den meromiktischen Seen. Klar kann zwischen drei 
Schichten – dem Epilimnion, dem Hypolimnion und dem Monimolinion – unterschieden werden 
(Abb. 4).

Das Epilimnion steht in direktem Kontakt mit der Atmosphäre. Über die sommerliche Stagnations-
phase wird durch zunehmende Temperaturen, die Thermokline, aufgebaut. Der Dichteunterschied 
des wärmeren Oberflächenwassers (Epilimnion) hält die Schichtung aufrecht (Abb. 8). Salini-
tätsgradienten durch Verdunstung oder Verdünnung (Niederschlag) können das System zusätzlich 
stabilisieren. Nur während der winterlichen Abkühlung des Epilimnions findet ein Dichteausgleich 
statt und beide Wasserkörper mischen sich (Abb. 5 & 8). Das Hypolimnion ist von den sommerli-
chen Temperaturen nicht direkt betroffen und konserviert über die Sommerstagnation eine Tempe-
ratur leicht oberhalb der Temperatur der maximalen Dichte.  

Durch die hohe Salinität um 20 psu kommt es zu einer Verschie-
bung der Temperatur der höchsten Dichte zu tieferen Temperatu-
ren (Abb. 6 & 7). Dadurch ergibt sich eine ganzjährige Absenkung 
der Hypolimniontemperatur (Abb. 5) auf unter 4 °C. Diffusive 
Wärmeeinträge erhöhen kontinuierlich die Hypolimniontempe-
ratur über die sommerliche Schichtungsphase, bis die winterliche 
Zirkulationsphase wieder zu niedrigeren Temperaturen im Hypo-
limnion führt. 

Der Bodenwasserkörper, oder Monimolimnion (Abb. 4), im Solbad nimmt an diesen Vorgängen 
nicht teil. Es handelt sich um eine abgeschlossene Wassermasse, die sich durch ihre hohe Salinität 
deutlich unterscheidet. Das chemische Milieu ist anoxisch und auf Grund fehlender Tiefenzirkulati-
on kommt es zur Gasanreicherung. 

Abb. 5: 
Temperaturprofile im Sol-
bad Leopoldshall bei Staß-
furt vom 10. Oktober 2004, 
17. Februar, 03. Mai und 
am 09. August 2005 
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Abb. 7: 
Dichte in [kg/m³] von Mixolimnionwasser vom 
09. August 2005 (obere Kurve) aus dem Solbad 
Leopoldshall gegen die Temperatur im Vergleich 
zu reinem Wasser (untere Kurve)

Die Dichte des Monimolimnions ist salinitätsbedingt größer (Abb. 8). Der Temperaturanstieg im 
Monimolimnion (Abb. 5) ist auf eine Anbindung an Bodenwärme und einströmendes Grundwasser 
zurückzuführen. Dies läuft einer stabilen Schichtung entgegen, wird aber durch den Salinitätsgra-
dienten stabilisiert.
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Baggerseen mit Rheinanbindung in Baden-Württemberg
Der Oberrheingraben in Baden-Württemberg zählt zu den wichtigsten Kiesabbaugebieten Europas. 
Hier sind im Zuge der Industrialisierung mehr als 330 Baggerseen mit bis zu 80 m Tiefe und bis zu 
130 ha Seefläche entstanden. Eine Besonderheit stellen die Baggerseen mit Anbindung an ein gro-
ßes Fließgewässer dar, die so genannten „rheinangebundenen Baggerseen“. Sie liegen direkt in den 
Auenbereichen und haben meist ganzjährig Verbindung zum Rhein. Bei Hochwasser werden sie 
regelmäßig mehrmals im Jahr überflutet. In der dicht besiedelten Kulturlandschaft werden diese 
Seen intensiv und vielfältig genutzt: zur Rohstoffgewinnung und als Erholungs- und Freizeitgewäs-
ser (Angeln, Segeln, Surfen, Sportbootverkehr). Sie sind gleichzeitig Lebensraum für selten gewor-
dene Tier- und Pflanzenarten und liegen zudem meistens in FFH-Schutzgebieten der nördlichen 
Oberrheinebene.

Die Baggerseen mit Rheinanbindung sind in der Regel planktondominierte, nährstoffreiche Gewäs-
ser mit geringen Sichttiefen. Weiterhin sind hohe Schwebstoffgehalte, eine schwache thermische 
Schichtung, geringe Sauerstoffgehalte, kurze Wasserverweilzeiten und sommerliche Blaualgenbil-
dung charakteristisch. Die LfU untersucht seit 1998 regelmäßig mehrmals im Jahr folgende fünf 
rheinangebundene Baggerseen: 

Ketscher Altrhein (RNK188)
Gemeinde Ketsch (23 ha, 10 m tief, stillgelegt) 

Insel Korsika (KA13)
Gemeinden Oberhausen-Rheinhausen und Philippsburg (55 ha, 20 m tief, stillgelegt) 

Rußheimer Altrhein, Minthesee (KA25)
Gemeinde Philippsburg (64 ha, 16 m tief, stillgelegt) 

Insel Rott, Nordteil (KA42-1)
Gemeinde Linkenheim-Hochstetten (14 ha, 13 m tief, stillgelegt) 

Goldkanal (RA114)
Gemeinden Elchesheim-Illingen, und Steinmauern, (132 ha, 34 m tief, aktive Kiesgewinnung) 
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Die limnologischen Untersuchungen finden mit Hilfe des Messschiffes „Max Honsell“ statt, das mit 
umfangreichen Geräten und Messelektroden ausgestattet ist. Das Untersuchungsprogramm umfasst 
Tiefenprofilmessungen, chemische Wasseranalytik, biologische Bestimmungen (Chlorophyll a, 
Zoo- und Phytoplankton, Makrophyten) und Sedimentanalysen.  

Routine-Untersuchungsprogramm:

3-5 Untersuchungen pro Jahr 

Tiefenprofil an der tiefsten Seestelle (Messung von Temperatur, 

Sauerstoff, pH-Wert, Leitfähigkeit) 

 Entnahme von 3 Wasserproben für die chemische Analytik und 

die Bestimmung von Chlorophyll a 

 Entnahme von Phytoplanktonproben 

 Netzzug zur Erfassung des Zooplanktons 

 Bestimmung von Sichttiefe, Schwefelwasserstoffgehalt 

 Entnahme einer Sedimentprobe für makroskopische Bewertung 
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Kiesgewinnung und Baggerseen in Baden-Württemberg 

In Baden-Württemberg sind im Zuge der Industriealisierung mehr als 600 Baggerseen entstanden, 
die meisten Baggerseen im Ortenaukreis und im Landkreis Karlsruhe. Die größten Seeflächen, mit 
durchschnittlich 20 Hektar, befinden sich in der Region „Mittlerer Oberrhein“ mit den Landkreisen 
Karlsruhe und Rastatt sowie den Stadtkreisen Karlsruhe und Baden-Baden. Die im Land durch 
Nassabbau von Kiesen und Sanden entstandene Seefläche beträgt in der Summe etwa 5200 ha (= 
52 km2). Große Seetiefen bis zu 85 Meter werden eher in den südlichen Landesteilen, so etwa in der 
Markgräfler Rheinebene,  erreicht. Im übrigen Baden-Württemberg konzentrieren sich die Abbau-
stätten vorwiegend auf die Regionen Bodensee-Oberschwaben, Schwarzwald-Baar-Heuberg,
Neckar-Alb und Donau-Iller. Aufgrund der geringen Kiesmächtigkeiten sind hier meist kleine und 
flache Abgrabungsseen entstanden.

Die künstlich geschaffenen Baggerseen werden schon mit der Grundwasserfreilegung und dem 
Beginn der Kiesentnahme durch das Entfernen der Deckschicht und dem Einfluss äußerer Faktoren, 
wie z. B. Licht, zu wertvollen limnischen Systemen. Vergleichbar den natürlichen Seen, unterliegen 
die entstandenen Baggerseen nunmehr zahlreichen physikalischen, chemischen und biologischen 
Prozessen. Mit zunehmendem Alter vergrößert sich der Unterschied in der Wasserbeschaffenheit 
zwischen dem ursprünglichen Grundwasser und dem nun atmosphärisch beeinflussten Seewasser. 
Allerdings wird der Baggersee weiterhin durch mehr oder minder starken Zufluss des umgebenden 
Grundwassers geprägt und fungiert meist als Stoffsenke.  

Baggerseen können daher als vom Grundwasser durchströmte künstlich geschaffene Gewässer 
bezeichnet werden. Im Gegensatz zu natürlichen Seen haben sie nur in Ausnahmefällen einen ober-
irdischen Zu- oder Abfluss und sind in aller Regel durch steil abfallende Ufer und große Seetiefen 
charakterisiert.  

Untersuchung, Bewertung und Zustand von Baggerseen 

Aufgrund zunehmender Güteprobleme bei bestehenden Baggerseen und zahlreichen offenen Fragen 
im Zusammenhang mit Auskiesungsvorhaben hat die LfU im Jahr 1994 ein Projekt „Baggerseen“ 
initiiert. In der Oberrheinebene wurden insgesamt 337 Baggerseen und in der Donau-Bodensee-
Region 282 Baggerseen katalogisiert. Etwa 520 der insgesamt 621 registrierten Seen sind im Rah-
men der Zustandserfassung mindestens einmal einem intensiven limnologischen Untersuchungs-
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programm unterzogen worden, das neben der chemischen Wasseranalytik auch biologische Be-
stimmungen, Tiefenprofilmessungen und Sedimentanalysen umfasst (s. Abbildung 1). Das Mess-
programm sieht in der Regel für jeden Baggersee zwei Untersuchungen vor: 

im Frühjahr, in der Zeit der Volldurchmischung, um das Nährstoffpotenzial zu erfassen. 

im Sommer, gegen Ende der Stagnationsphase, um die Biomasse und die Sauerstoffverhält-
nisse zu erfassen. 

Die Zustandserhebung am Oberrhein und in der Donau-Bodensee-Region wurde zum Jahresende 
2002 flächendeckend abgeschlossen.

Meteorologie
Wassergeruch u. -farbe
sonst. Auffälligkeiten

wie z.B. Schaumbildung

„Äußere Faktoren“
bzw.örtliche Gegebenheiten

NH4-N
NO2-N
NO3-N
PO4-P

TP
SO4
Cl

HCO3
Ca
Mg
Na
K
Fe
Si
Mn

DOC
SAK254

H2S

Wasser-
analytik

Temperatur
Sauerstoff
pH-Wert

Leitfähigkeit

Tiefenprofil

Chlorophyll a
Sichttiefe

Phytoplankton
Zooplankton

Biologische
Produktion

Makroskopische Bewertung
Sedimentanalytik

Sedimentbeschaffenheit

Abb. 1: Bestandteile der Baggerseeuntersuchung 

Eine Seebewertung erfolgt in drei Klassen anhand des Trophiepotenzials (Gesamt-Phosphor im 
Frühjahr), der biologischen Produktivität (Chlorophyll a im Sommer) und der Sauerstoffverhältnis-
se (Sauerstoffdefizit im Sommer). Das dreistufiges (Schnell-) Bewertungssystem für die baden-
württembergischen Baggerseen basiert auf gängigen Klassifizierungssystemen natürlicher Seen. Die 
Erweiterung besteht im Wesentlichen in der Berücksichtigung der Mächtigkeit der sauerstoffarmen 
Wasserschicht (s. Abbildung 2). Zur Ersteinschätzung des Zustandes genügt die analytische Be-
stimmung weniger wichtiger Leitparameter. Insgesamt hat sich dieser ”reduktionistische Ansatz” 
ausgezeichnet bewährt.

Die bisher durchgeführten Untersuchungen zeigen, dass die häufig unbefriedigenden Sauerstoffver-
hältnisse im Tiefenbereich der Baggerseen bei gleichzeitig guten Trophieverhältnissen wesentlich 
durch den Grundwasserzufluss (und -austausch) beeinflusst werden (s. Abbildung 3). Dies trifft 
insbesondere auf die meist tiefen Baggerseen der Oberrheinebene zu. Die Qualität des Grundwas-
sers mit seiner geogenen und hydrochemischen Hintergrundbelastung (z. B. hohe Sulfatkonzentrati-
onen, sauerstoffarme Verhältnisse) bestimmt neben den anthropogen bedingten Einflussfaktoren 
maßgeblich den Zustand der Baggerseen. Ferner sind für die limnologische Situation dieser Seen 
natürlich auch sauerstoffverbrauchende seeinterne Prozesse, die charakteristische morphologische 
Ausgestaltung der Seen sowie deren Lage (z. B. Auenlage, Grundwasserlandschaft) von Bedeutung. 
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Abb. 2: Dreistufiges Bewertungssystem für die Baggerseen in Baden-Württemberg 

Eutrophierungs-
potenzial

(Gesamtphosphor)

Biologische
Produktion

(Chlorophyll a)

Sauerstoff-
verhältnisse

(Sauerstoffsättigung)

Oberrheinebene

(n=331)

%

hoch

mäßig

gering
12

48
40

y

%

hoch gering

mäßig

27
37

36

%

ungünstig

akzeptabel

günstig
37 39

24

Abb. 3: Zustandsbewertung der untersuchten Baggerseen in der Oberrheinebene von BW  

Im Hinblick auf die teilweise besorgniserregende Entwicklung der Gewässergüte wurde zudem eine 
dauerhafte und regelmäßige Seenüberwachung in Form eines Baggersee-Messnetzes notwendig. 
Dieses seit dem Jahr 2005 aktive Messnetz liefert zukünftig Grundlagen, die eine Charakterisierung 
von Veränderungen (Trendentwicklung) ermöglichen. Mit dem Instrument „Baggerseeüberwa-
chung“ können somit frühzeitig die aktuellen Probleme an unseren Baggerseen aufgezeigt, Ent-
wicklungstendenzen erkannt und Handlungsempfehlungen für die Anlage, den Betrieb und die 
Folgenutzung von Baggerseen abgeleitet werden. 

ZeBIS - Zentrales BaggerseeInformationsSystem 

Seit 1994 werden die im Rahmen der Untersuchungskampagnen anfallenden Messdaten sowie 
umfangreiche Informationen zu den baden-württembergischen Baggerseen erfasst. Inzwischen 
liegen flächendeckend Datenmengen zu fast allen dieser Seen vor. Insgesamt wurden bis zum Jah-
resende 2004 mehr als 2000 Baggerseeuntersuchungen durchgeführt.

Um diese und die laufend hinzukommenden Informationen für die eigene Arbeit und für die Fach-
verwaltungen des Landes besser zugänglich und nutzbar zu machen, wurde in den vergangenen 

Nährstoffkonzentration 
gemessen als 

Gesamtphosphor

0 - 15 μg/L gering
15 - 45 μg/L mäßig

> 45 μg/L hoch

0 - 15 μg/L gering
15 - 45 μg/L mäßig

> 45 μg/L hoch

Gesamt-Phosphor im Frühjahr 
(Zirkulation)

Eutrophierungspotenzial

0 - 4 μg/L gering

Algen-Biomasse 
gemessen als 
Chlorophyll a

4 - 12 μg/L mäßig
> 12 μg/L hoch

Chlorophyll a im Sommer 
(Stagnation)

Biomasse

0 - 10 % günstig

Mächtigkeit der O2-
armen Wasserschicht 
über dem Seeboden

10 - 30 % akzeptabel
> 30 % ungünstig

O2 > 2mg/L

O2 < 2mg/L
Anteil 
der O2-
armen 
Schicht

100 
%

Mächtigkeit der sauerstoffarmen 
Wasserschicht im Sommer (Stagnation)

Sauerstoff
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Jahren das Zentrale BaggerseeInformationsSystem (ZeBIS) entwickelt. Die Datenbank stellt zum 
einen die vernünftige Handhabbarkeit der vorhandenen Baggerseedaten sicher und zum anderen 
wird dadurch ein wertvoller Daten- und Informationspool bereitgestellt. Umweltverwaltungen, 
Forschungseinrichtungen und Planungsbüros nutzen die umfangreichen Beobachtungsdaten als 
Arbeitsgrundlage. Die Beschaffenheit unserer Baggerseen interessiert darüber hinaus in breitem 
Maße die Öffentlichkeit, der diese Daten aufgrund des Umweltinformationsgesetzes bereitgestellt 
werden. Im ZeBIS können z. B. über Filterfunktionen oder manuelle Auswahl zahlreiche limnologi-
sche Daten und Seeinformationen abgerufen werden. Die CD-Version beinhaltet in der 1. Auflage 
als Datenbasis ausschließlich die Baggerseen der Oberrheinebene. Zukünftig sind neben der Erwei-
terung durch die Seen der Donau-Bodensee-Region auch weitere Funktionalitäten wie Dateneinga-
beroutine sowie die Möglichkeiten einer zentralen Pflege geplant. Die vorliegende Version kann als 
reines Informationssystem verstanden werden. Folgende Daten und Informationen stehen zur Ver-
fügung:

Stammdaten (s. Abbildung 4): Auflistung der wesentlichen Stammdaten (z. B. Code, Seename, 
Gemeinde), Angaben zum Schutzstatus (NSG, LSG, FFH, WSG, §24a-NatSchG-Biotope), Nutzun-
gen, Badegewässer nach EG-Badegewässerrichtlinie, Angaben zu Eigentümern, Betreibern und An-
sprechpartnern (in CD-Version aus datenschutzrechtlichen Gründen nur eingeschränkt verfügbar) 

Abb. 4: ZeBIS-Formularseite: Stammdaten für den Baggersee KA28 

Geographische Lage des Baggersees (s. Abbildung 5): Kartographische Darstellung und Be-
schreibung der Lage des Baggersees, Angaben zum unmittelbaren Umfeld, Einzugsgebiet, Vegeta-
tion, regionale Besonderheiten, Naturraum, Bezug zu Städten, Orten, größeren Gewässern, etc., 
Bilddokument des Baggersees,  Integration der GW-Messpegel 
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Abb. 5: ZeBIS-Formularseite: Lageinformation für den Baggersee KA28 

Informationen zum See: Allgemeine  Angaben zu speziellen Nutzungen (z. B. Wasserski), histori-
scher Entwicklung, bekannten Gutachten und Veröffentlichungen zu diesem See, Angaben zu hy-
gienischen Faktoren (Badegewässer), ökologischen Beeinträchtigungen und Besonderheiten (Fisch-
sterben, Schadstoffbelastung, Salzbelastung etc.), wasserrechtlichen Besonderheiten (Planfeststel-
lungs- und Plangenehmigungsverfahren, Schutzzonen, Restaurierungsmaßnahmen, Verordnungen) 

Topographische und morphometrische Kenndaten: Auflistung und Berechnung von wichtigen 
topographischen und morphometrischen Kenngrößen, Definitionen u. Bsp.  

Hygienische Daten: Information zur Badegewässerqualität nach EU-Kriterien; Verknüpfung zur 
Badegewässerkarte des Sozialministeriums 

Grundwasserdaten: Chem.- physik. Parameter (tabellarisch) jeweils einer Grundwassermessstelle 
im unmittelbaren Umfeld (im Zustrom) des Baggersees; Angaben zur Messstelle, Lattenpegel 

Limnologische Untersuchungen: Auflistung der durchgeführten Beprobungskampagnen, Abfrage 
der jeweiligen Untersuchung, Ausgabe aller Untersuchungsdaten in Form von standardisierten 
Datenblättern (Druckformat) 

Limnologische Bewertung: Automatisierter 3-stufiger Bewertungsschlüssel zu Eutrophierungs-
potenzial, Biologische Produktion, Sauerstoffverhältnisse, wählbarer Bewertungszeitraum 

Kataster: Zusammenfassende seespezifische Ausgabe der im ZeBIS vorhandenen relevanten See-
daten und Informationen in Form von standardisierten Katasterblättern (Druckformat) 

Über die Startseite im ZeBIS sind zudem „Allgemeine Informationen“ zur Datenbank,  zu den Bag-
gerseen in Baden-Württemberg und zu limnologischen Aspekten abrufbar. 
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Das Pilotprojekt „KaBa“ 

Seit Beginn der 90-er Jahre wurden durch Untersuchungen der Fischerei Sauerstoffprobleme an 
ca.  der Baggerseen aufgezeigt. Zeitgleich wurde die EWG-Richtlinie über die Umweltverträg-
lichkeitsprüfung wirksam. Dabei zeigte sich die Notwendigkeit, bei Neuanträgen auf Abbaggerung 
von Kies und Sand Auswirkungen auf die Schutzgüter näher zu betrachten, insbesondere auf die 
Folgen des Eingriffs für Grundwasser, Limnologie und Ökologie einzugehen. 

Es hat sich auch gezeigt, dass sowohl Planer als auch Fachleute zu verschiedenen relevanten Fragen 
keine oder keine ausreichende Antwort geben konnten. Die Haltung der Genehmigungsbehörden, 
aus Gründen der Besorgnis heraus auf die „sichere Seite“ zu gehen, z.B. bei der zulässigen Bagger-
seetiefe, war letztlich für Planer und Antragsteller, aber auch für die Behörden nicht zufrieden 
stellend.

Abb. 1: KaBa-Projekte 

Projektphase 1 (1994-1996)
1 Literaturstudie Nähr- und Schadstoffeinträge in BGL 

Baggerseen
2 Untersuchung des Nährstoffeintrages und der Schadstoff- LaBÖ

gehalte im Sediment an 3 ausgewählten Baggerseen
3 Limnologische Bestandaufnahme unter Berücksichtigung TABERG

der Folgenutzung an 5 ausgewählten Baggerseen AGL
4a Baggerseeuntersuchungen (Oberrhein) LfU
5a Seenphysikalische Modellrechnung Hydromod

Projektphase 2 (1995-2002)
4b Baggerseeuntersuchungen (Donau-Oberschwaben) LfU
5b Seenphysikalische Modellrechnung - Optimierung Hydromod
6 Wechselwirkungen Baggersee-Grundwasser

- Seenauswahl, Untersuchungsumfang LGRB/GSF
- Literaturstudie BGL
- Isotopenhydrologische, hydrochemische Untersuchungen LGRB/GSF 
- Hydraulische Untersuchungen, Grundwassermodell Geldner/LfU
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Auf Anregung des Landratsamtes Karlsruhe wurde 1994 das Projekt „Konfliktarme Baggerseen“ 
(KaBa) begonnen, in dem unter Federführung der Landesanstalt für Umweltschutz in Karlsruhe 
(LfU) und des Umweltministeriums Baden-Württemberg (UM) sowie unter Beteiligung der Regie-
rungspräsidien, der Landratsämter, des Landesamtes für Geologie, Rohstoffe und Bergbau und des 
Industrieverbandes Steine und Erden verschiedene wasserwirtschaftliche Fragestellungen (z.B. 
Wechselwirkungen zwischen Grundwasser und Baggerseen, Einflussgrößen für die ökologische 
Entwicklung der Seen, Optimale Standortwahl und Gestaltung der Seen) untersucht wurden (Abb. 
1). Ferner wurden von der LfU alle Baggerseen chemisch-physikalisch untersucht und ein Kataster 
angelegt, um die Entwicklung verschiedener Seetypen abschätzen zu können. Einige Seen sind noch 
in Auskiesung, bei anderen Seen des gleichen Typs liegt das Auskiesungsende unterschiedlich weit 
in der Vergangenheit. Letztlich mündeten die Ergebnisse dieser Untersuchungen in den Leitfaden 
„Kiesgewinnung und Wasserwirtschaft“, der Ende 2004 von der LfU herausgegeben wurde. 

Veranlassung und Ziele 

Der Leitfaden fasst neben Bekanntem aus Geologie, Hydrogeologie, Hydraulik und Limnologie 
insbesondere die Ergebnisse der Teilprojekte zusammen und stellt die Konsequenzen daraus dar. So 
wird z.B. unter „Seenphysik“ und „Beschaffenheit des Seewassers“ das Thema „Seenvertiefung“ 
behandelt. Wichtig für die Zustandsbewertung von Baggerseen war auch die Berücksichtigung der 
„Sauerstoffverhältnisse“ zusätzlich zum „Eutrophierungspotential“ (Gesamtphosphor) und zur 
„Biologischen Produktion“ (Algenbiomasse gemessen als Chlorophyll a). 

Wesentliches Ziel des Leitfadens ist, allen an der Planung und Genehmigung von Kies- und Sand-
abbauvorhaben und deren Folgenutzungen Beteiligten eine Entscheidungshilfe, vornehmlich aus der 
Sicht der Wasserwirtschaft, zu geben und eine Vereinheitlichung der Verwaltungspraxis zu fördern. 
Aus diesem Grunde wird im Leitfaden auch auf die rechtlichen Grundlagen sowie auf das Thema 
„Antragsunterlagen“ eingegangen. Letzteres bietet insbesondere für Planer und Unternehmer die 
Gewähr, dass sie bei den zuständigen Behörden gleich behandelt werden. 

Anforderungen und Zielvorgaben 

Bei der Aufstellung der Anforderungen und Zielvorgaben für die Neuanlage und Erweiterung von 
Baggerseen waren neben den limnologischen Kriterien vor allen Dingen die gegebenen hydrogeo-
logischen Verhältnisse sowie die Lage in Wasserschutzgebieten oder Grundwasserschonbereichen
entscheidend.

A Anforderungen 

Die in Abbildung 2 dargestellten Anforderungen sind für alle Vorhaben einzuhalten und gelten 
unabhängig von der Seetiefe. Sie dienen dem Schutz getrennter Grundwasserhorizonte. Das Verbot 
des Anschneidens salzhaltiger Grundwässer soll der Gefahr der Meromixis entgegenwirken sowie 
bisher nicht salzbeeinflusste Grundwasserbereiche schützen. Eine jährliche Durchmischung verhin-
dert meromiktische Zustände sowie Sauerstoffprobleme und bewirkt ein „Durchatmen“ des Sees. 
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Abb. 2: Anforderungen 

Abb. 3: Zielvorgaben 

Kein Anschnitt salzhaltiger Grundwässer
Salzdifferenz 1) l   Sl < 300 μS/cm (Elektr. Leitfähigkeit bei 25 °C)

[Vertikalverteilung  l   Sl = Sunten - Soben]

persistente haline Schichtung,
Meromixisgefahr, Versalzung 
oberflächennaher o. tiefer GW

1) Messwerte aus seenahem oberstromigen GW-Pegel

Mögliche Auswirkungen bei 
Missachtung der Anforderungen

A

Erhaltung hydraulisch weitgehend getrennter 
Stockwerke durch vollständiges Belassen der 
Trennschicht

Aufhebung des Schutzes ge-
trennter Grundwasservorkommen, 
Störung der hydraulischen 
Verhältnisse, Mischung 
unterschiedlicher Grundwässer

Kap. 3.2.1

Grundsätzlich keine Neuanlagen von Baggerseen in 
Wasserschutzgebieten und Grundwasser-
schonbereichen. 

Schadstoffeintrag, Gefährdung der 
Trinkwassernutzung

Kap. 3.1, 3.2.1

Kap. 2.3, 2.4, 3.2.1

Mindestens einmal jährliche bis zum Seeboden 
reichende Durchmischung des Wasserkörpers

persistente haline Schichtung,
Meromixisgefahr, Störung des 
Sauerstoffhaushaltes

Kap. 2.3, 2.4, 3.2.1

AnforderungenAnforderungen

Prüfung der Auswirkungen in Gebieten mit höheren 
GW-Fließgeschwindigkeiten (ab ca. 2 m/d) 

großräumigeres 
GW-Gefährdungspotential

1) Messwerte aus seenahem oberstromigen GW-Pegel

Mögliche Auswirkungen bei 
Missachtung der Zielvorgaben

B

Sulfatgehalt 1)       < 100 mg/Liter SO4

verstärkte seeinterne Bildung
von toxischem Schwefel-
wasserstoff (H2S)

Kap. 2.2, 2.4, 3.2.1

Phosphorkonzentration 1) < 15 μg/Liter P
schnellere Eutrophierung

Kap. 2.2, 3.2.1

Kap. 2.2, 3.2.1

Erhaltung von vertikalen 
Stoffkonzentrationsunterschieden (in ausgeprägten 
hydrochemisch unterschiedlichen Tiefenbereichen)

Belastung bisher unbelasteter 
Grundwasserbereiche

Kap. 2.6.5, 3.2.1

ZielvorgabenZielvorgaben
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B Zielvorgaben 

Für Phosphor und Sulfat sind für das oberstromige Grundwasser Konzentrationen vorgegeben. Sie 
sind überwiegend geogenen Ursprungs, können jedoch auch von anthropogenen Einflüssen herrüh-
ren. Die Konzentrationen sind Grenzwerte für Baggerseetiefen über 60 m. Für die Neuanlage von 
Baggerseen sowie Seenerweiterungen mit Tiefen bis zu 60 m sollten diese Werte eingehalten wer-
den (Zielvorgabe). In diesem Falle bedarf es einer eingehenden Begutachtung. Dies gilt auch, wenn 
erhebliche Unterschiede im Chemismus zwischen Wasseroberfläche und geplanter Seetiefe vorhan-
den sind (Abb. 3). 

C Planungsempfehlungen 

Darüber hinaus werden im Leitfaden eine Reihe von Planungsempfehlungen für Gestaltung und 
Lage eines zu erweiterten Sees gegeben. Die Empfehlungen dienen als Bausteine zur Gewährleis-
tung einer jährlichen vollständigen Durchmischung des Seekörpers sowie langfristig ökologisch 
intakte Seen. Damit lassen sich auch Gefährdungen des Grundwassers minimieren. 

Betriebliche Untersuchungen und Nachweise 

Die Einführung einer Eigenkontrolle für die Zeit der Auskiesung ist neu. Neben der Führung eines 
Betriebstagebuches und vermessungstechnischer Nachweise sind vor allen Dingen Baggersee- und 
Grundwasseruntersuchungen von Bedeutung. Alle 2 Jahre sind an den Seen und im Grundwasser 
Profilmessungen und Analysen von Wasserproben in begrenzten Umfang durchzuführen. Alle 6 
Jahre werden die Untersuchungen bei erheblich erweitertem Parameterumfang einschließlich Sedi-
mentuntersuchungen durchgeführt (Abb. 4).  

Abb. 4: Schematischer Ablauf der betrieblichen Untersuchungen 

Bis max. 10 Jahre nach Abbauende

- 2 - - 2 - - 2 - - 2 - - 2 -

A1 2 Jahre
a) Profilmessung
b) Wasserproben

Temp., Sauerstoff, pH-Wert, Leitfähigkeit in 1m-Schritten an der tiefsten Seestelle
nur Gesamtphosphor, Ammonium, Chlorophyll a, ggf. H2S   (nur Baggerseen)

- 2 - - 2 - - 2 - - 2 - - 2 -

A1 2 Jahre
a) Profilmessung
b) Wasserproben

Temp., Sauerstoff, pH-Wert, Leitfähigkeit in 1m-Schritten an der tiefsten Seestelle
nur Gesamtphosphor, Ammonium, Chlorophyll a, ggf. H2S   (nur Baggerseen)

- 6 - - 6 - - 6 - - 6 -- 6 -

A2 6 Jahre

a) Profilmessung
b) Wasserproben
c) Sedimentproben

Temp., Sauerstoff, pH-Wert, Leitfähigkeit in 1m-Schritten an der tiefsten Seestelle
u.a. Stickstoff- und Phosphorverbindungen, Ionen, DOC, Härte, Chlorophyll a
u.a. Farbe, Geruch, Oxidationszustand, Gesamt-P und N, Glühverlust   (nur Bag.)

- 6 - - 6 - - 6 - - 6 -- 6 -

A2 6 Jahre

a) Profilmessung
b) Wasserproben
c) Sedimentproben

Temp., Sauerstoff, pH-Wert, Leitfähigkeit in 1m-Schritten an der tiefsten Seestelle
u.a. Stickstoff- und Phosphorverbindungen, Ionen, DOC, Härte, Chlorophyll a
u.a. Farbe, Geruch, Oxidationszustand, Gesamt-P und N, Glühverlust   (nur Bag.)
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Wird bei den Untersuchungen mehr als ein bestimmter Schwellenwert überschritten, so sind im 
Rahmen eines Fachgutachtens ergänzende Detailuntersuchungen durchzuführen (z.B. Phytoplank-
ton, Zooplanktion, Fischbestand) und Vorschläge für das weitere Vorgehen zu unterbreiten. 

Die Profilmessungen sind jeweils an der tiefsten Seestelle sowie an der Grundwassermessstelle im 
Zustrom des Grundwassers durchzuführen. Die Wasserproben, die im 6-Jahres-Rhythmus entnom-
men werden, sind bis auf das Chlorophyll a auch an der Grundwassermessstelle zu entnehmen. Die 
Untersuchungen laufen 10 Jahre nach Beendigung der Auskiesung aus. 

Was bleibt nach Einführung des Leitfadens zu tun 

Praxistauglichkeit

Zunächst muss sich der Leitfaden in der Praxis bewähren. Allerdings haben einige Behörden schon 
vielfältige Erfahrungen sammeln können; für andere werden die sicher aufwändigen Untersuchun-
gen im Vorfeld der Antragstellung zur Erweiterung von Baggerseen oder auch die kostenintensiven 
Begleituntersuchungen (Eigenkontrollen) noch zu Kontroversen Diskussionen, insbesondere mit 
den Kiesunternehmern führen. Für einige Aspekte, wie die „Tiefenbaggerung“ werden sich die 
Folgen erst in einigen Jahren nach Ende der Ausbaggerungen zeigen. 

Offene Fragen

Zu einigen wichtigen Aspekten kennen wir auch heute noch keine bzw. keine ausreichende Ant-
worten.

Dies sind: 
- Auswirkungen von Flachwasserzonen auf die Seenphysik 
- Auswirkung von Düngestoffen (N, P) im Zustrom zum Baggersee 
- Probleme bei Abbaggerungen in Wasserschutzgebieten 
- Restaurierung stillgelegter Baggerseen 
- Zusammenarbeit von verschiedenen Nutzergruppen. 

Anpassung - Fortschreibung

Nach der Beantwortung der offenen Fragen wären die Folgerungen in den Leitfaden zu integrieren. 
Zur Zeit ist die LfU mit einer kleinen Arbeitsgruppe dabei, einen als Ergänzung gedachten Leit-
faden „Baggerseen und Naturschutz“ zu erstellen. Darin soll für bestimmte Seentypen jeweils ein 
limnologisches-ökologisches Leitbild erstellt werden. Darüber hinaus sollen Maßnahmen zum Er-
reichen dieses Leitbildes vorgeschlagen werden. 
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Einleitung
Der Flückiger Baggersee wurde mit Ende der Auskiesung im Jahr 1983 zu einem zentralen 
Stadtgewässer Freiburgs, das vielfältiger Freizeitnutzung (Baden, Angeln, Tauchen, Tretboote) 
unterliegt. Gleichzeitig verschlechterte sich mit dem Ende der Auskiesung die Wasserqualität 
zunehmend. Von der Stadt Freiburg/Umweltschutzamt wurde daher ein Gutachten in Auftrag 
gegeben, welches herausfinden sollte, inwieweit die Möglichkeit einer Restaurierung des Sees 
durch geeignete Verfahren bestehen. Die dafür erforderliche limnologische Gesamtuntersuchung 
wurde von der Arbeitsgemeinschaft LBH-GmbH & Limnofisch in den Jahren 2002/2003 
durchgeführt (LBH & Limnofisch 2004). Sie umfasste alle erforderlichen Teilbereiche, welche für 
eine fachgerechte Sanierungsplanung zu untersuchen sind (u.a. Limnochemie und Nährstoffe im 
See und Grundwasser, Sedimentuntersuchungen, Plankton- und Makrozoobenthosuntersuchungen
sowie fischereibiologische Untersuchungen). Dabei ermöglichte das vorhandene Datenmaterial die 
Anwendung der dreiteiligen Entscheidungshilfe SIMPL (Schauser et al. 2003), welche die Auswahl 
geeigneter Restaurierungsmaßnahmen unterstützen soll. 

Die Untersuchungsergebnisse legten nahe, dass hohe Nährstoffeinträge aus einer ehemaligen 
Trümmerschuttdeponie im Zustrombereich auf den ehemaligen Baggersee einwirken (AHK 2004). 
Dieser Einfluss besteht wahrscheinlich bereits seit Entstehung des Sees (1950-er Jahre) und dauert 
nunmehr seit mehr als 40 Jahren an. Das Ende der Kiesförderung (1983) hatte dann die zunehmende 
Eutrophierung des Gewässers zur Folge. Mit dieser Erkenntnis wurde offensichtlich, dass eine echte 
Sanierung dieser Eutrophierungsursachen mit großen Schwierigkeiten verbunden sein wird, da die 
Trümmerschuttdeponie inzwischen teilweise überbaut ist und ein Aushub dieser Deponie darüber 
hinaus enorme Kosten verursachen würde.  

Material und Methoden 
Das vom IGB (Schauser et al. 2003) entwickelte dreiteilige Modellierungsprogramm SIMPL 
(SeeInterne Maßnahmen zur Phosphor-Limitierung) soll die Auswahl eines geeigneten Verfahrens 
zur Seensanierung unterstützen. Der erste Teil, das Expertenmodell, ermöglicht es auf der 
Grundlage seespezifischer Parameter eine geeignete Maßnahme zu finden. Im Einbox-Modell 
können verschiedene Parameter, welche den P-Haushalt beeinflussen, simuliert werden und das 
PIEL-Modell ermöglicht die Simulation konkreter Restaurierungsmaßnahmen. Bei der Anwendung 
der verschiedenen SIMPL-Programme auf den Flückiger See liegen im wesentlichen die im Jahr 

104

mailto:lbh@gewaesserfragen.de


2002/03 gewonnen Daten zugrunde (Tabellen 1-3). Für Werte, die nicht direkt gemessen wurden, 
wurden nach Rücksprache mit dem IGB typische Werte für eutrophierte Seen angenommen.  

Tab. 1: Datengrundlage für das Expertensystem. 

Kriterium Wert im 
Flückiger 

See 

Kriterium Wert im 
Flückiger 

See 
Seelänge [m]  620 Anpassungszeit [a]  1,4 
Seebreite [m]  225 Wirkungsdauer [a]  1,1 
Seefläche [m2] 125.872 P-Konz. im See [g P/m3] 0,05 
Windlauflänge [m] 225 Gesamte externe P-Last[g P/m2/a] 0,89 
Resuspensionstiefe [m] 0,5 P-Konz. im Ausfluss [g P/m3] 0,05 
theoretische Epilimniontiefe [m] 4,6 Abflussfaktor 1,10 
Mischungsverhalten monomiktisch Nettosedimentationskoeffizent [a] 1,14 
mittlere Seetiefe[m] 8,9 P-Rücklösungsrate [g P/m2/a] 0,92 
Hypolimnionfläche [m2] 60.500 P-Rücklösungspotential [g P/m2] 0,43 
mittlere Zuflussmenge [m3/d] 2.856 P-Schwellenwert [g P/m3] 0,03 
Verweilzeit [a] 1,08 kritische externe Last [g P/m2/a] 0,28 

Tab. 2: Datengrundlage für das Einbox-Modell. 

Kriterium Wert im 
Flückiger 

See 

Kriterium Wert im 
Flückiger 

See 
zuflussunabhängige P-Last [g P/m2/a]  0,0096   
P-Konz. im Zufluss [g P/m3]  0,112   
Parametervariation Tiefenwasserableitung (TWA)  Parametervariation Phosphorelimienerungsanalage (PEA)  
Verweilzeit [a]  1,08 Mittlerer Zufluss [m³/d]  5712 
Ges. externe P-Last [g P/m² * a]  0,94 Verweilzeit [a]  0,54 
Abflussfaktor [-]  4,35 P im Zufluss [g P/m³]  0,06 
Start der Maßnahme [a]  1 Ges. externe P-Last [g P/m² * a]  1,02 
P im See (im Gleichgewicht) [g P/m³]  0,02 Abflussfaktor [-]  4,35 
Anpassungszeit [a]  0,58 Start der Maßnahme [a]  1 
  P im See (im Gleichgewicht) [g P/m³]  0,012 
  Anpassungszeit [a]  0,33 

Tab. 3: Datengrundlage für das PIEL-Modell. 

Kriterium Wert im 
Flückiger 

See 

Kriterium Wert im 
Flückiger 

See 
1. Prozessparameter im Wasserkörper  pH-Wert  6,6 
tatsächliche Epilimniontiefe [m]  5,84 Temperatur über Grund [°C]  5,4 
Anteil partikulärer P im Epilimnion  0,45 labiler organischer P [g P/kg]  0,13 
Anteil partikulärer P im Hypolimnion  0,1 austauschbarer gebundener P [g P/kg]  0,1 
Eddy-Diffusionskoeffizent [1m2/d]  1 stabiler gebundener anorganischer P [g P/kg]  0,59 
Umsatzkoeffizient im Hypolimnion [1/d]  0 gelöster P [g P/m3]  1,89 
2. Sedimentationsprozesse   gelöster P (tief) [g P/m3]  1,8 
Anteil organischer P  0,16 Mineralisationskoeffizent [1/d]  0,01 
Anteil stabil gebundener anorganischer P  0,77 Bioirrigationsfaktor  0 
Anteil refraktärer organischer P  0,11 4. Sorptionsthermen nach Langmuir  
P-Anteil an der natürlichen   maximale aerobe P-Sorptionskapazität [g P/kg]  9,56 
Sedimentationsrate  0,000981 Konstante der aeroben P-Sorption [g P/m3]  0,52 
3. Prozessparameter im Sediment  max. anaerobe  P-Sorptionskapazität [g P/kg]  4,48 
Mächtigkeit der diffusen Grenzschicht [m]  0,001 Konstante der anaeroben P-Sorption [g P/m3]  0,96 
trockene Dichte des Sediments [kg/m3]  2256,2   
Wassergehalt  0,89   
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Für die Parametervariationen im Einbox-Modell wurde die Annahme getroffen, dass bei einer 
Tiefenwasserableitung (TWA) die entnommene Wassermenge und der natürlicher Abstrom gleich 
groß sind, also jeweils dem halben Zustrom entsprechen. Hingegen sollten bei einer Phospho-
reliminierung mit anschließender Rückleitung des entnommenen Tiefenwassers die natürliche und 
die entnommene Wassermenge jeweils dem gesamten Zustrom entsprechen. 

Ergebnisse

Trophielage des Flückiger Sees 

Nach Auswertung verschiedener biotischer (Chl-a, Phytoplanktonbiomasse) und abiotischer Para-
meter (P-Konzentration) befindet sich der Flückiger See nach OECD (1982) sowie nach 
unterschiedlichen Verfahren, welche die Entwicklung der Phytoplanktonbiomasse berücksichtigen 
(Brettum 1989, Heinonen 1980, Vollenweider 1968) in einem stark eutrophierten Zustand 
(Tabelle 4). Nach LAWA (2001) ist der Flückiger noch mesotroph (Tabelle 5), hierbei wird jedoch 
die hohe Phosphorkonzentration im Hypolimnion nicht berücksichtigt.

Tab. 4: Konzentration des Gesamtphosphats und der Phytoplanktonbiomasse im Flückiger See in den 
Jahren 2002-2004. 

Parameter Wert 
Ges.P im Frühjahr [μg/L]  18-27 (2002) 
 25-38 (2003); 40-48 (2004) 
Ges.P im Jahresmittel (SVM) [μg/L]  49 (2002) 
Ges.-P im Zustrom [μg/L]  109 (2002) 
Ges.-P im Abstrom [μg/L]  53 (2002) 
Chlorophyll-a [μg/L] euphot. Zone  13,7 (2002) 
Jahresmittel [μg/L] Epilimnion  13,4 (2004) 
Phytoplanktonbiomasse Jahresmittelwert [μg/L]  4.900 (2002); 6.157 (2004) 
Phytoplanktonbiomasse Spitzenwert [μg/L]  15.036 (2002); 17.568 (2004) 

Tab. 5: Trophiebewertung nach LAWA (2001) für den Flückiger See (2002). 
Chl-a (Mai-September), Sichttiefe (Mai-September) Gesamtphosphorkonzentration im Epilimnion 
im Frühjahr (Januar und Februar) und Sommer (Mai-September).

Jahr Trophie Trophie-Index Chl-a 
[μg/L]

Sommer 

Sichttiefe 
[m]

Pges. Frühjahr 
(PF)

[μg/L (P)] 

Pges.
Sommer 

(PS)
[μg/L (P)] 

2002 mesotroph 1,73 3,97 5,07 17,45 16,83 

Phosphoreinträge

Die größte Menge an Phosphor (80%, Tabelle 6) gelangt mit dem Grundwasserzustrom in den 
Flückiger See. Mit jeweils 8% am gesamten Phosphoreintrag haben noch die Nettofreisetzung von 
Phosphaten aus den Sedimenten und die Einträge über Wasservögel eine gewisse Bedeutung. Der 
P-Eintrag über Niederschlag, Runoff und Badegäste ist hingegen gering. 

Tab. 6: Gesamter Phosphoreintrag aller internen und externen Eintragswege und deren relativer 
Anteil am Gesamteintrag für den Flückiger See im Jahr 2002. 

Eintragsquelle/ Parameter Grundwasser Sediment Runoff Niederschlag Wasservögel Badegäste 
Ges.-P [kg/a] 109,19 11,2 2,8 0,19 10,6 1,2 
ortho-P [gk/a]  37,67 10,0 2,1 0,19 - - 
Anteil aller P-Einträge[%]  80,8 8,3 2,1 0,1 7,8 0,9 
Anteil der externen P-Einträge [%]  88,1 - 2,3 0,2 8,6 1,0 
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Ergebnisse SIMPL 

Expertensystem

Als entscheidend bei der Auswahl geeigneter Restaurierungsverfahren stellten sich für den 
Flückiger See die relative kurze Wasseraufenthaltszeit von etwa einem Jahr, die hohe externe 
P-Belastung und das relativ niedrige Rücklösungspotential aus den Sedimenten heraus. Einmalige 
Maßnahmen wie Sedimentoxidation, Fällung, Sedimentabdeckung, Entschlammung sind daher nur 
von kurzer Wirkungsdauer. Hingegen erscheinen kontinuierliche Maßnahmen wie Tiefenwasser-
ableitung oder kontinuierliche Fällung als bedingt geeignet. 

Einbox-Modell

Die Simulation mit dem Einbox-Modell zeigte, dass selbst bei vollständiger Einschränkung der 
zuflussunabhängigen Last (Wasservögel, Badegäste) es zu keiner merklichen Abnahme der Ges-P-
Konzentration im See kommen würde. Bei einer Variation der Parameter, wie sie einer TWA bzw. 
dem Einsatz einer PEA entsprechen würden, ließe sich die P-Konzentration auf etwa 10-20 μg/L 
verringern (Abbildung 1). Allerdings wird bei dem Einbox-Modell prinzipiell die P-Mobilisierung 
und die P-Sedimentation unterschätzt.  
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Abb. 1: Simulation zweier Restaurierungsmaßnahmen im Flückiger See nach dem Einbox-Modell 
(Tiefenwasserableitung, Phosphoreliminierungsanlage). 

PIEL-Modell

Die Simulation mit dem PIEL-Modell zeigt, dass die Wirkung einer einmaligen Fällung kaum 
länger als ein Jahr an hält (Abbildung 2). Mit einer TWA wird der TP-Zielwert von 30 μg/L nicht 
erreicht (42 μg/L), während mit einer PEA die Konzentration an Gesamtphosphat minimal bis auf 
37 μg/L zurückgehen würde. 
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Abb. 2: Simulation von drei Restaurierungsmaßnahmen im Flückiger See nach dem PIEL-Modell. 
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Diskussion
Die hohe Phosphorbelastung des Flückiger Sees mit einer Konzentration von 50 μg/L sollte durch 
mögliche Restaurierungsmaßnahmen auf etwa 30 μg/L verringert werden. Dies entspricht einem 
mesotrophen bis leicht eutrophen Zustand, welcher für Badegewässer als anstrebenswert erscheint 
(Bernhardt & Clasen 1982, Boos 2004). Zur Vermeidung der zeitweise auftretenden Massen-
entwicklungen von Planktothrix rubescens (in den Jahren 1998 und 2004) müsste der Gesamt-P im 
See jedoch auf ein Jahresmittel < 15 μg/L gesenkt werden (Steinberg & Hartmann 1987).  

Bei der Anwendung von SIMPL auf den Flückiger See war zu bedenken, dass das Programm nicht 
die spezielle Hydrologie von Baggerseen (Grundwasserdurchstrom ohne Zu- und Ablauf) 
berücksichtigt. Als am besten geeignete Maßnahme wurde daher eine TWA vorgeschlagen, welche 
sich jedoch kaum realisieren lässt, da sich kein geeigneter Vorfluter im Umfeld des Sees befindet. 
Eine TWA mit anschließender Phosphoreliminierung und Rückleitung des Wassers (mittels einer 
PEA) erscheint hingegen nur bei Seen mit langer Aufenthaltszeit angemessen. Eine PEA wäre 
jedoch am Flückiger See die einzige Möglichkeit eine Restaurierung mittels Tiefenwasserableitung 
durchzuführen. Das Ziel, einen tatsächlich deutlichen Rückgang der TP-Konzentration im See zu 
erreichen, ist dadurch jedoch mit einem großen technischen Aufwand und sehr hohen Kosten 
verbunden. Eine Aluminiumfällung würde zwar kurzfristig einen deutlichen Rückgang der 
P-Konzentration herbeiführen, aufgrund der kurzen Wasseraufenthaltszeit wären aber kontinuier-
liche Fällung erforderlich, so dass mit einer Versauerung des Gewässers zu rechnen wäre. Im Falle 
des Flückiger Sees (hohe externe Last, kurze Wasseraufenthaltszeit, kein Vorfluter für eine TWA) 
wäre demzufolge eine P-Immobilisierung auf der Zustromseite (Trümmerschuttdeponie) 
wahrscheinlich die am besten geeignetste Maßnahme. 
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Einleitung

Der Tiefwarensee (Waren/Müritz), ein dimiktischer Hartwassersee in Mecklenburg-Vorpommern, 
wurde aufgrund übermäßiger Nährstoffeinträge in den 1970er Jahren sehr stark eutrophiert. Algen-
massenentwicklungen, starker hypolimnischer O2-Schwund und Fischsterben waren die Folge. Ver-
schiedene Sanierungsmaßnahmen konnten die Nährstoffeinträge und den P-Gehalt des Sees senken, 
führten jedoch noch nicht zur Veränderung des hocheutrophen Zustandes, da die P-Konzentrationen 
während der Zirkulationsperioden immer noch > 170 μg L-1 (Gesamtphosphor TP) und die interne 
Mobilisierung von gelöstem P (SRP) aus dem Sediment etwa 10 mg m-2 d-1 waren (Abarchaline et 
al. 2000, Gonsiorczyk et al. 2000).

Um diese fortdauernde interne Düngung einzudämmen, wurde der Tiefwarensee in den Jahren 2001 
bis 2005 mittels einer internen Nährstofffällung restauriert (Koschel et al. 2005, Wauer et al. 2005). 

Im folgenden sollen wesentliche, durch die Fällmittelzugabe bewirkte, Veränderungen in den 
Profundalsedimenten des Tiefwarensees diskutiert und ihre Auswirkungen auf die P-Bilanz des 
Sees dargestellt werden. 

Restaurierungstechnologie und Untersuchungsmethoden 
Am Tiefwarensee wurde eine neuartige Fällmittel-Kombination von NaAl(OH)4-Lösung (HTFIX 
alkalisch 10 % der Fa. Brenntag) und Ca(OH)2 (Rüdersdorfer Zement GmbH) angewandt. Die 
Fällmittelzugabe erfolgte mit Hilfe einer an der tiefsten Stelle des Sees installierten Tiefenwasser-
belüftungsanlage (TIBEAN) direkt ins Hypolimnion (Gonsiorczyk et al. 2003, Koschel et al. 2005). 
Die Gesamtmengen der applizierten Chemikalien sind in Tabelle 1 zusammengestellt. Sie wurden 
in alternierenden Zyklen ausschließlich während der Sommerstagnation zugegeben. 

Tab. 1: Insgesamt zwischen 2001 und 2005 zugegebene Fällmittelmengen im Tiefwarensee 

 Al3+ Ca2+

g m-2 (Sedimentfläche unterhalb 10 m) 137 154 

g m-3 (See) 6 7 

g m-3 (Hypolimnion) 27 30 
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Im Rahmen des limnologischen Monitorings wurden dreimal jährlich an der Probenahmestelle P1 
(50 m entfernt von der TIBEAN) mit einem Jenkin-Sedimentstecher Sedimentkerne entnommen 
und in 1- bzw. 2-cm-Schichten geschnitten. In den einzelnen Schichten erfolgte die Bestimmung 
des Wassergehaltes (Trocknung bei 105 °C), der Anteile organischer Substanzen (Glühverlust bei 
550 °C) und CaCO3 (Glühverlust bei 900 °C), sowie der P-Bindungsformen (Psenner-Extraktions-
verfahren analog zu Hupfer et al. 1995). Das Porenwasser wurde durch Zentrifugation (5 min, 
13’000 g, 4 °C) und anschließende Filtration (Cellulosenitratfilter, 0,45 μm) gewonnen. 

Die SRP-Konzentrationen wurden photometrisch nach der Molybdänblau-Methode (Nanocolor, 
Macherey-Nagel) analysiert. TP in Porenwasser, Extrakten bzw. geglühtem Sediment (550 °C) 
wurde nach Aufschluss mit K2S2O8 (Autoklav, 0,5 h, 134 °C) als SRP gemessen. 

Ergebnisse und Diskussion 

Entwicklung der Sedimentbeschaffenheit 

Bei der Zugabe von Al-haltigen Fällmitteln bilden sich Hydroxidflocken mit hohem Wassergehalt, 
die als Auflage auf den Sedimenten eine Verringerung der relativen Trockenmasse in den oberen 
Sedimentschichten erwarten lassen (Cooke et al. 1993). Durch die Zugabe von Kalkmilch wird die 
Sedimentauflage hingegen verfestigt (Dittrich et al. 2000).  

Abb. 1: Relative Anteile an Trockenmasse (TM), organischer Substanz (OS), Calciumcarbonat 
(CaCO3) und mineralischen Restbestandteilen im Profundalsediment des Tiefwarensees, 
Mittelwerte ausgewählter Jahre. 

Als Resultat der Kombination beider Fällmittel am Tiefwarensee wurde in den oberen Sediment-
schichten eine schwache Tendenz zu verringerten Trockenmasseanteilen registriert, also eine ge-
ringfügige Zunahme des Wassergehaltes (Abbildung 1). 
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Die Gehalte an organischer Substanz sowie an CaCO3 zeigten in den oberen Sedimentschichten 
einen leicht abnehmenden Trend infolge der Fällmittelzugabe, während der Anteil an mineralischen 
Bestandteilen unverändert blieb. 

Phosphor im Sediment 

Im P-Gehalt der Profundalsedimente zeigten sich gravierende Unterschiede (Abbildung 2). 

Abb. 2:  Mittlere Konzentrationen an TP im Trockensediment und an SRP im Interstitialwasser des 
Tiefwarensees vor (1998-2001) und während der Fällmittelzugabe. 

Die TP-Konzentration in der Trockenmasse stieg in den oberen Sedimentschichten von 2 auf  
6 g kg-1 an. Dabei lag der Horizont mit der Maximalkonzentration zunächst unmittelbar an der 
Sedimentoberfläche (Abbildung 2, 2002) und verschob sich im Verlauf der Restaurierung in den 
Bereich zwischen 6 und 8 cm Tiefe (2005).  

Parallel dazu sanken die SRP-Konzentrationen im Interstitialwasser. Wurde vor der Restaurierung 
ein starker Konzentrationsgradient an der Sediment-Wasser-Grenzschicht beobachtet, der zu mitt-
leren P-Diffusionsraten von 9,0 ± 9,9 mg m-2 d-1 (n=11) führte, so bildeten die Fällmittel eine 
Sediment-Deckschicht mit SRP-Konzentrationen unter 100 μg L-1 aus. Im Jahr 2005 erreichte diese 
Schicht eine Mächtigkeit von ca. 8 cm, die mittlere P-Diffusion sank auf 0,01 ± 0,05 mg m-2 d-1

(n=3).

Es ist anzunehmen, dass die P-Sorptionskapazität der Fällmittel noch nicht erschöpft ist und die 
Auflage auch SRP bindet, der diffusiv aus tieferen Sedimentschichten kommt. Indiz dafür ist der 
hohe TP-Gehalt der genannten Deckschicht, der den aus dem Wasserkörper ausgefällten P-Anteil 
weit überschreitet. Der Schlüssel zum Verständnis der P-Retention im Sediment sind die  
P-Bindungsformen (Hupfer & Steinberg 1997). 
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P-Bindungsformen im Sediment 

Anhand der P-Bindungsverhältnisse kann die Stabilität der festgelegten P-Verbindungen ermittelt 
werden. Generell wird zwischen temporären und permanenten P-Formen unterschieden (Hupfer 
1995). Die permanenten P-Formen sind dauerhaft partikulär im Sediment gebunden, während die 
temporären P-Formen biogeochemischen Umsetzungen unterliegen und zur Freisetzung von ge-
löstem P beitragen. 

Abb. 3: Entwicklung der P-Bindungsformen in den oberen Schichten der Profundalsedimente des 
Tiefwarensees. 

Abbildung 3 verdeutlicht, dass die TP-Erhöhung im Sediment eindeutig zugunsten permanenter  
P-Bindungsformen erfolgte. Dabei ist Al offensichtlich der bevorzugte P-Bindungspartner, während 
der Anteil an Ca-gebundenem (an Carbonat bzw. als Apatit) nahezu konstant blieb. 

P-Bilanz des Tiefwarensees 

Die oben beschriebene erfolgreiche Erhöhung der P-Retention der Sedimente infolge der Fällmittel-
zugabe beeinflusste die P-Bilanz des Sees entscheidend (Tabelle 2).  

Tab. 2:  Kenndaten zur P-Bilanz  und Sichttiefen des Tiefwarensees 

 1981/83 1998 2004 

Externe P-Fracht [t a-1] 9 0,8 0,5 

Interne P-Fracht [t a-1] 1,4 1,4 0,1 

P-Inhalt See [t] 10,3 2,2 0,14 

TP [mg L-1] (Frühjahrszirkulation) 0,8 0,2 0,01 

Mittlere Sommersichttiefe [m]  1 3,6 1,9 5,3 1,6

112



Durch die Verminderung der internen P-Fracht um mehr als eine Zehnerpotenz verminderte sich der 
P-Inhalt des Wasserkörpers von 2,2 t auf 0,14 t. TP-Konzentrationen von ganzjährig unter 
0,03 mg L-1 führten zu einer starken P-Limitation des Phytoplanktons, das sich in einer erhöhten 
Transparenz widerspiegelt. 

Zusammenfassung 

Die Behandlung des Tiefwarensees mit der Fällmittelkombination NaAl(OH)4 und Ca(OH)2 be-
wirkte eine Erhöhung der P-Retention der Sedimente. Dadurch wurde der P-Inhalt des Sees soweit 
abgesenkt, dass sowohl bezüglich des TP wie auch der Sichttiefen ein Übergang vom ehemals 
hocheutrophen zum mesotrophen Zustand erfolgte. 
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Einleitung

Das Land Mecklenburg-Vorpommern gehört mit seinen ca. 600 Seen mit einer Wasserfläche 
> 10 ha zu den seenreichsten Bundesländern Deutschlands. Seen und ihre Einzugsgebiete sind 
naturraumprägende Landschaftselemente des nordostdeutschen Flachlandes, besitzen eine hohe 
biozönotische Lebensraumfunktion und unterliegen komplexen Nutzungsansprüchen. Aufgrund des 
kontinuierlichen Ausbaus der öffentlichen Abwasserentsorgung in kleinen Gemeinden, der fortge-
schrittenen Sanierung und Erweiterung von Kanalisationsnetzen und der Verbesserung der Abwas-
serbeseitigung im ländlichen Raum spielen punktuelle Stoffeinträge durch Kommunalabwässer als 
Belastungsgröße in der Nährstoffbilanz von Gewässereinzugsgebieten in Mecklenburg-Vorpom-
mern gegenwärtig nur noch eine untergeordnete Rolle. Dagegen stellen Stoffeinträge von landwirt-
schaftlich genutzten Flächen (diffusen Quellen) nach wie vor einen Belastungsschwerpunkt für 
Gewässer dar. 

Aufgrund der gestiegenen Anforderungen der nationalen und europäischen Umwelt- und Gewässer-
schutzgesetzgebung an die Umweltqualität in Gewässereinzugsgebieten rücken Strategien zur 
standortgerechten, emissionsverminderten Landnutzung verstärkt in den Mittelpunkt des Gewässer-
schutzes. Ziel des hier dargestellten Projektes ist die Überprüfung der Ergebnisse des bisherigen 
Forschungsstandes zur Reduzierung diffuser Stoffemissionen und ihrer Anwendbarkeit bzw. Um-
setzung in nordostdeutschen Seeeinzugsgebieten. Am Beispiel eines naturräumlich und landschafts-
ökologisch repräsentativen Seeneinzugsgebietes im Warnowsystem (Sumpfsee bei Güstrow) wer-
den die potenziell natürliche und anthropogene Nährstoffemissionsbelastung bewertet, Maßnahmen 
zur Reduzierung diffuser Stoffeinträge zusammengestellt und deren Anwendbarkeit bzw. Umset-
zung im Rahmen der landwirtschaftlichen Praxis diskutiert.  

Untersuchungsgebiet

Der Sumpfsee entstand als glazialerosives Rinnenbecken während des pommerschen Stadiums der 
Weichselkaltzeit. Der polymiktische Flachsee weist eine Wasserfläche von ca. 1,3 km2 und eine 
mittlere Tiefe von 1,6 m auf. Mit einem Flächenquotienten von 13 und einem Volumenquotienten 
von 8 können die potenziell natürlichen Beschaffenheitsverhältnisse hydromorphometrisch als 
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mesotroph bis schwach eutroph eingestuft werden. Aufgrund des pedogenen Vorherrschens kalkrei-
cher Geschiebemergel im Einzugsgebiet unterliegt das Gewässer hohen Einträgen kalkreichen 
Wassers und verfügt damit über ein gutes Puffervermögen. Im Frühsommer werden regelmäßig pH-
Werte > 9,0 ermittelt, die bei hoher Wasserhärte zu Kalzitfällungen im Wasserkörper führen. 

Die wechselvolle Nutzungshistorie des Sumpfsees während der letzten 50 Jahre führte zum gegen-
wärtig polytrophen Gewässerzustand mit Phytoplanktondominanz, mittleren Sichttiefen von 0,2 m, 
ganzjährig hohen Stickstoff- und Phosphorkonzentrationen und einer hohen Schlickakkumulations-
rate in strömungsberuhigten Gewässersenken (Höbelt & Siegemund 1996; Seenprojekt M-V 1996). 
Dabei war das Gewässer noch bis zum Anfang der 60er Jahre von flächendeckenden Armleuchter-
algen- und Laichkrautbeständen und einer hohen Transparanz des Wasserkörpers gekennzeichnet 
(Schmidt 1981). Für die negative Entwicklung des ökologischen Zustandes werden primär die 
langjährige fischereiwirtschaftliche Nutzung als Karpfenzuchtgewässer, die Absenkung des See-
spiegels, die Entwässerung der vermoorten Niederung zur verbesserten Grünlandbewirtschaftung
und die Intensivierung des Ackerbaus auf Mineralstandorten verantwortlich gemacht. 

Tab. 1: Geomorphogenese, Hydromorphometrie und Bioproduktionsverhältnisse des Sumpfsees   

Geographische Lage und Entstehung 
Lage Landkreis Güstrow, nördlich Gutow 

Entstehung glazialerosiv 
Seetyp Rinnensee der Grundmoräne 
Mixis polymiktisch 

Hydrographie und Morphometrie 
Oberfläche 1,28 km2

Volumen 2,04 106 m3

Uferlänge 7,13 km 
eff. Länge 2.500 m 
eff. Breite 650 m 

Einzugsgebiet 16,5 km2

mittlere Tiefe 1,6 m 
maximale Tiefe 2,9 m 
Flächenquotient 13 

Volumenquotient 8 
eff. Länge 2.500 m 
eff. Breite 650 m 

Trophie und Bioproduktion 
Schwankung des SSI 97-122 % 

mittlere Sichttiefe 0,2 m 
Chlorophyll a 28,83 mg/m3

Phytoplanktonvolumen 25,44 cm3/m3

potenziell natürlicher Zustand mesotroph – schwach eutroph 
Trophieindex (LAWA 1998) 3,92 
Trophieklasse (LAWA 1998) polytroph 1 

Flächennutzung im Einzugsgebiet 
Wald/Gehölze 5,5 % 

Landwirtschaftliche Nutzfläche / davon Acker 85,5 % / 77,6 % 
Urbane Flächen (ohne Verkehrsflächen) 4,4 % 

Standgewässer 5,1 % 
Sonstige 0,8 % 

115



Standortverhältnisse und potenziell natürliche Nährstoff-Emissionspotenziale

Die Bodenverhältnisse im Einzugsgebiet des Sumpfsees sind standorttypisch heterogen. Neben den 
sicker- und grundwasserbestimmten, sandigen Lehmböden der Moränenplatten dominieren in der 
Seeniederung grundwassernahe Moorböden (s. Abbildung 1). Die starke Hangneigung im Über-
gangsbereich zwischen den Moränenplatten und der vermoorten Niederung verursacht ein hohes 
natürliches Erosions- und Abschwemmungspotenzial. Das Emissionspotenzial aus dem Oberboden 
wird durch die Kenngrößen: Nitratauswaschung, potenzielle Wasser- und Winderosionsgefährdung 
sowie die potenziell natürliche Abflussmenge über Dränagen gekennzeichnet. 

Eine Bewertung dieser Kenngrößen ergab, dass z.B. das Wassererosionspotenzial aufgrund der 
relativ homogenen Substratverhältnisse im Einzugsgebiet primär von den Reliefverhältnissen be-
stimmt wird. Insgesamt weisen aber nur ca. 10 % der Fläche aufgrund stärkerer Hangneigung er-
höhte potenziell natürliche Wassererosionsgefährdungen auf. Die potenziell natürliche Nitrataus-
waschung aus dem Oberboden wurde auf Basis der Bodenform einschließlich Hydromorphie 
(Bodenschätzung) und der nutzbaren Feldkapazität bei einer klimatischen Wasserbilanz < 100 mm 
bewertet. Da im Einzugsgebiet sandige bis lehmige Braunerden vorherrschen, ist das natürliche 
Stickstoffemissionspotenzial gering. Erhöhte Nitratauswaschung tritt nur lokal an sicker- und 
grundwasserbestimmten Sandstandorten auf. Vergleichbare Ansätze zur Bewertung der potenziell 
natürlichen Winderosionsgefährdung, des potenziellen Oberflächenwasserabflusses über Dränagen 
und des natürlichen Wasserrückhaltepotenzials liegen ebenfalls vor. 

Abb. 1: Standorttypen der Mittelmaßstäbigen Landwirtschaftlichen Kartierung (MMK) 
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Anthropogene Emissionsbelastungen 

Bei der Bewertung der anthropogenen Stoffeinträge wurde zwischen Nährstoffemissionen aus 
punktuellen und diffusen Quellen unterschieden. Analog zu Behrendt (1996) wurden die diffusen 
Quellen differenziert nach emissionsspezifischen Einzelpfaden betrachtet. Auf der Grundlage des 
Datenpools des Wasserwirtschaftlichen Informationssystems Warnow (WINWA 2001) wurden die 
Emissionseinzelpfade für Stickstoff und Phosphor im ca. 17 km² Einzugsgebiet des Sumpfsees 
quantifiziert. Die Nährstoffbilanzierung der Tabelle 2 macht deutlich, dass ca. 90 % der jährlichen 
Phosphor- und Stickstoffemissionen aus diffusen Quellen stammen. In diesem Zusammenhang 
stellen Einträge durch Wind- und Wassererosion und das oberflächennahe Grundwasser die diffu-
sen Hauptbelastungspfade für Phosphor dar (Abbildung 2). Stickstoffeinträge erfolgen primär durch 
Dränagen und das oberflächennahe Grundwasser.

Die Ermittlung der pfadspezifischen Jahresemissionen für Phosphor und Stickstoff aus Punktquel-
len erfolgte nach einer Methodik von Behrendt et al. (1999). Gegenüber den diffusen Nährstoff-
austrägen von landwirtschaftlichen Nutzflächen (u.a. Dränagen, Erosion) und entwässerten Nieder-
moorstandorten sind die Einträge von Stickstoff und Phosphor aus kommunalen Punktquellen für 
die Nährstoffbilanz des Sumpfsees von untergeordneter Bedeutung (Tabelle 2). Die Siedlungsab-
wässer der im Einzugsgebiet liegenden Gemeinden werden zu 70 % zentral in der Kläranlage Pa-
rum-Güstrow (mechanisch-biologische Reinigungsstufe mit weitergehender Nährstoffelimination) 
und zu 20 % dezentral über Kleinkläranlagen mit lokaler Versickerung (i.d.R. Dreikammerkläranla-
gen mit Sickersträngen) oder abflusslose Sammelgruben entsorgt. 

Tab. 2: Bilanzierung der anthropogenen Emissionsbelastungen 

Haupteintragspfade Phosphor Stickstoff 

 t a-1 P [%] t a-1 N [%] 

Gesamteinträge 1,03 100 19,60 100 

punktuelle Einträge 0,10 13 2,40 12 

diffuse Einträge 0,90 87 17,20 88 

Abb. 2: Prozentuale Anteile der Emissionseinzelpfade an der jährlichen Stickstoff- und Phosphor-
gesamtemission im Einzugsgebiet des Sumpfsees 
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Landnutzungsszenarien/Maßnahmen 

Am wirkungsvollsten kann der diffusen Emissionsbelastung von Gewässern durch eine austragsmi-
nimierte Landnutzung im Einzugsgebiet entgegnet werden (Prinzip des verursacherbezogenen 
Gewässerschutzes). In Anlehnung an die Bewertung von Standorttypen nach der MMK-Mittelmaß-
stäbigen Landwirtschaftlichen Kartierung (Typisierung der Boden-, Bodenwasser- und Reliefver-
hältnisse) und an die Bodennutzungskonzeption nach Köppen et al. (1995) wurden für die landwirt-
schaftlich genutzten Flächen im Einzugsgebiet des Sumpfsees Bodennutzungszonen (BNZ) im 
kleinen- bis mittleren Maßstab entwickelt. 

Diese auf BNZ beruhende Landnutzungskonzeption für das Einzugsgebiet des Sumpfsees umfasst 
schlag- bzw. auf landwirtschaftliche Bewirtschaftungseinheiten bezogene Bodennutzungs-Maß-
nahme-Komplexe (BMK), denen jeweils verschiedene Maßnahmen zur emissionsverminderten 
Bewirtschaftung zugeordnet sind. Dabei werden bezogen auf die Priorität der Gefährdungspotenzia-
le der Bewirtschaftungseinheiten entsprechende Maßnahmen einem BMK vom Haupt- oder Neben-
typ zugeordnet. Liegen in einer Bewirtschaftungseinheit mehrere maßgebende Gefährdungsrisiken 
vor (z.B. Flächen-Dränung und erhöhte Wassererosionsgefährdung), sind neben dem dominieren-
den BMK-Haupttyp weitere BMK-Nebentypen zu berücksichtigen, so dass sich aus der Kombinati-
on von Haupt- und Nebentypen Haupt-Maßnahmen und ergänzende Maßnahmen ergeben. 

Der Landwirt kann sich aus diesen Maßnahmenvorschlägen die Maßnahmen auswählen, die seinen 
individuellen Bewirtschaftungsanforderungen nicht entgegenstehen, aber dennoch eine ökologische 
Wirksamkeit zur Verbesserung des Stoff- und Wasserhaushaltes versprechen. In Abhängigkeit vom 
Gefährdungspotenzial zeigen Maßnahmen wie die N-austragsminimierte Düngepraxis, N-verlust-
minimierte Fruchtfolgegestaltung und Bodenbewirtschaftung, Polderrenaturierung und die Anlage 
funktionaler Gewässerrandstreifen die höchste ökologische Effizienz. 
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Einleitung

Nährstofffällungen mit Aluminiumverbindungen gehören seit etwa 30 Jahren zum verfügbaren 
Methodenspektrum bei der Restaurierung von eutrophierten Standgewässern. Am häufigsten einge-
setzt wird Aluminiumsulfat, aber auch –chloride und Natriumaluminate finden zunehmend Ver-
wendung. Die deeutrophierende Wirkung dieser Methode beruht auf der stabilen Anlagerung von 
Phosphationen an die sich im Wasser nach Applikation bildenden Aluminiumhydroxidflocken. Es 
gibt inzwischen zahlreiche gut dokumentierte Einzelfallbeispiele wie beispielsweise die Sanierung 
des Barleber Sees (RÖNICKE et al. 1995) oder des Tiefwarensees (WAUER et al, 2005) aber auch 
zusammenfassende und vergleichende Veröffentlichungen zur Anwendung von Fällmitteln in Seen 
(WELCH & COOKE, 1999; HUPFER & SCHARF, 2002). Bezogen auf die Senkung der Phos-
phorgehalte im Freiwasser handelt es sich bei fast allen beschriebenen Fallbeispielen um „Erfolgs-
geschichten“. Für die Entwicklung der Makrophytenvegetation ist dies nicht unbedingt so klar 
voraussehbar (WELCH & COOKE, 1999). Neben der zu erwartenden Förderung des Wachstums, 
die auf dem kausalen Zusammenhang Senkung P-Gehalt – Verringerung des Phytoplanktonbiomas-
se – Erhöhung der Transparenz – bessere Bedingungen am Grund für das Aufkommen von Makro-
phyten – beruht, sind theoretisch auch hemmende Effekte möglich. Als Auslöser hierfür kommt die 
auch für Makrophyten nach einer Fällung geringere P-Verfügbarkeit im Wasserkörper und auch im 
Sediment, direkte toxische Effekte (MOSS et al. 1996) oder auch die direkt bei der Fällung auftre-
tende pH-Absenkung (PENZ und DOLGNER, 1983) in Frage. In den Jahren 2002/2003 wurden im 
Rahmen von Seerestaurierungen in 3 kleinen bis mittelgroßen Seen Fällungen mit Aluminiumsulfat 
vorgenommen. Initiiert durch das Staatliche Amt für Umwelt und Natur Neubrandenburg konnte 
die Entwicklung in den Folgejahren dokumentiert werden, wobei die Schwerpunkte in der Doku-
mentation der Trophie (entsprechend LAWA, 1998), der Benthosentwicklung und der hier zu doku-
mentierenden Beschreibung der submersen Makrophyten in den auf die Maßnahme folgenden 3 
bzw. 4 Jahren lagen (SCHARF & SANDROCK, 2002, 2003, 2004, 2005 in Vorbereitung). 

Untersuchungsgebiet

Die 3 Seen, der Weiße See, der Pragsdorfer See und der Schwandter See befinden sich in der süd-
östlichen Mecklenburger Seenplatte. Lage ist aus Abb. 1 ersichtlich. Der zur Gemeinde Wesenberg 
gehörende Große Weiße See besitzt ein 2 km² großes, überwiegend bewaldetes Einzugsgebiet. Bei 
einer maximalen Tiefe von 12,2 m (mittlere Tiefe 6,1 m) weist der 27,4 ha große See im Sommer 
eine stabile Schichtung auf (Seenkataster M-V). Im Jahr vor der Fällung wurde der Weiße See als 
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eutroph e1 klassifiziert und war damit um 1 Stufe schlechter als sein berechneter Referenzzustand 
(m). Geringe sommerliche Sichttiefen und damit verbundene Einschränkungen in der Badenutzung 
des traditionell sehr intensiv als Badegewässer genutzten Gewässers gaben den Ausschlag für die 
Entscheidung, eine Nährstofffällung vorzunehmen. 

Der direkt in der dörflichen Gemeinde Pragsdorf liegende Pragsdorfer See weist eine deutliche 
Teilung in einen größeren, tiefen, dimiktische Hauptsee mit einer Tiefe von maximal 14,8 m und 
einem kleineren, über eine Durchfahrt zu erreichenden, ganzjährig durchmischten Seeteil von nur 
1,3 ha Größe und einer mittleren Tiefe von 2,1 m auf. Der Auslöser für eine Restaurierung, die 
neben der Fällung auch andere Maßnahmen im See und im Einzugsgebiet beinhaltete (SCHARF & 
SANDROCK, 2000), lag auch hier im drohenden Verlust eines Badegewässers, hinzu kamen im 
Sommer häufig auftretende aufrahmende Blaualgenblüten (Aphanotece stagnina, Anabaena spiroi-
des), die zusätzlich zu hygienischen Problemen für die Anwohner führten. Zwischen vorhandener 
Trophiesituation (p2) und potentiell erreichbarem Zustand (m) lagen 2002 4 Klassenstufen. 

Auch im Schwandter See gab die gefährdete Nutzung als Badesee den Anstoß für die Planung von 
Restaurierungsmaßnahmen. Die Besonderheit liegt darin, dass es sich um einen 18,6 ha großen 
Flachsee (max. Tiefe 2,6 m, mittlere Tiefe 1,6 m) handelt und in sofern nach einer Fällung beson-
ders deutliche Effekte in Bezug auf die Makrophyten zu erwarten waren. Tab.1 fasst die wichtigsten 
Angaben zum Ausgangszustand, Referenzzustand und zur Aufwandsmenge an Fällmittel zusam-
men. In allen 3 Seen wurde als Fällmittel im Winter auf dem Eis ausgebrachtes kristallines Alumi-
niumsulfat verwendet, wobei als Besonderheit anzumerken ist, dass am Wesenberger See die Aus-
bringung per Flugzeug erfolgte.

Tab.1: Übersichtstabelle zum Ausgangszustand und zur Behandlung der untersuchten Seen 

Gewässer Ausgangszust. Referenzzustand Therapie Wirksubstanz 
Großer Weißer See eutroph e1 mesotroph m 45 t Al2(SO4)3 auf Eis Jan.2002 3,1 g Al3+/m³ 
Schwandter See polytroph p2 eutroph e2 33 t Al2(SO4)3 auf Eis Jan. 2002 12,8 g Al3+/m³ 
Pragsdorfer See polytroph p2 mesotroph m 33 t Al2(SO4)3 auf Eis Feb. 2003 8,0 g Al3+/m³ 

Material/Methoden  

Zur Beschreibung der Makrophytenentwicklung wurden die Seen jeweils Mitte Juli kartiert, wobei 
2 Methoden Verwendung fanden. Zum einen wurde entlang der Ufer flächendeckend per Teleskop-
harke, Echolot und dGPS (Positionsbestimmung) die Makrophytenflora vom Boot aus aufgenom-
men, zum anderen wurden in den beiden tiefen Seen per Leine Schnitte ausgelegt (Wesenberger See 
3 Schnitte, Pragsdorfer See 1 Schnitt) und von einem Taucher abgeschwommen. Letztere Methode 
ermöglicht genauere Einschätzung der Bedeckungsgrade und zudem auch per Tiefenmesser im 
Tauchcomputer eine exakte Bestimmung der unteren Verbreitungsgrenze der Makrophyten. Bei der 
Festlegung der unteren Verbreitungsgrenze wurde nochmals zwischen der Grenze des dichten Be-
wuchses (Bedeckungsgrad > 50 %) und dem Vorkommen der letzten Einzelpflanzen unterschieden.

Ergebnisse

Weißer See 

Im Jahr vor der Fällung dominierten im See Mischbestände aus Ährigem und Quirlblättrigem Tau-
sendblatt (Myriophyllum spicatum und M. verticillatum). Als 3. Art wurde im Nordteil das 
Schwimmende Laichkraut (Potamogeton natans) gefunden. Die untere Verbreitungsgrenze des 
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dichten Bewuchses lag bei 1,8 m. Im Sommer nach der Fällung änderte sich zunächst nichts an der 
Artenzusammensetzung, es kam allerdings zu einer Verlagerung der unteren Verbreitungsgrenze 
von ursprünglich 1,8 m auf 2,5 m. Im folgenden Sommer (2003) wurden neben den genannten 
Arten mit Potamogeton crispus und P. pectinatus 2 weitere Laichkräuter gefunden. Die untere 
Verbreitungsgrenze fiel auf 4 m was insgesamt zu deutlichen Flächenausdehnungen des Makrophy-
tenbestandes führte. In 2004 und 2005 änderte sich an der unteren Verbreitungsgrenze wenig, das 
Artenspektrum erweiterte sich alledings um das Kleine Nixkraut (Najas minor) und 4 Armleuchter-
algen (Chara contraria, C. globularis, C. tomentosa und Nitella spec.). Tab.2 enthält eine Zusam-
menstellung der wichtigsten Kenngrößen.  

Tab.2: Entwicklung im Weißen See nach der Nährstofffällung im Winter 2002 

nach
Fällung 

Trophie
(Klassifizierung) 

Arten-
anzahl 

Verbreitungsgrenze dichter Be-
wuchs (über 50 % Bed.) 

untere
Verbreitungsgrenze 

1. Jahr 
(2002) 

Referenzzustand erreicht (m) 
mittl. somm. ST 3,8 m, 
Chl a,6,6 μg/l, TP 0,025 mg/l 

3 von 1,8 m auf 2,5 m von 2,5 m auf 2,8 m 

2. Jahr 
(2003) 

Referenzzustand erhalten (m) 
mittl. somm. ST 3,8 m, 
Chla 6,6 μg/l, TP 0,020 mg/l 

4 4,0 m 6,0 m 

3. Jahr 
(2004) 

Referenzzustand erhalten (m) 
mittl. somm. ST 4,0 m, 
Chla 6,6 μg/l, TP 0,030 mg/l 

7 4,0 m 5,7 m 

4. Jahr 
(2005) 

Daten liegen noch nicht vor 
(behördliche Überwachung) 

10 4,1 m 5,7 m 

Pragsdorfer See 

Im Pragsdorfer See kam, bedingt durch die äußerst geringen sommerlichen Sichttiefen in den Jahren 
vor der Fällung mit Ausnahme von Potamogeton crispus, das im Großen Seeteil in einem aus weni-
gen Pflanzen bestehenden Rest noch vorhanden war, keine submersen Makrophyten vor. Die spär-
lich vorhandene Schwimmblattvegetation setzte sich aus Gelber Teichrose (Nuphar lutea) und 
Wasserknöterich (Polygonum amphibium) zusammen. Im Sommer nach der Fällung, in dem bezo-
gen auf die Trophie der Referenzzustand erreicht wurde, war sofort eine Ausbreitung der Laich-
kräuter zu beobachten, wobei neben Potamogeton crispus an den sandigen Ufern auch Potamogeton
pectinatus zu finden war. Die untere Verbreitungsgrenze lag bereits bei 2,5 bzw. 3,1 m (siehe 
Tab.3). In den Folgejahren vollzog sich eine Artenverschiebung hin zu einer Dominanz des Sprei-
zenden Hahnenfußes Ranunculs circinatus. Die untere Verbreitungsgrenze lag 2005 bei 2,5 bzw. 
3,6 m. Im flachen, kleineren Seeteil gab es während der ersten beiden Jahren zunächst keine auffal-
lenden Veränderungen. Im Sommer 2005 lag die Sichttiefe dann aber doch zeitweise über 3,0 m 
und am Grund hatten sich dichte Matten fädiger Jochalgen (Gattung Spirogyra) etabliert. Ansonsten 
war dieser Seeteil bis 2005 nach wie vor frei von submersen Makrophyten. 

Tab.3: Entwicklung im Pragsdorfer See nach der Nährstofffällung im Winter 2003 

nach 
Fällung 

Trophie (Klassifizierung) Arten-
anzahl 

Verbreitungsgrenze dichter Be-
wuchs (über 50 % Bed.) 

Untere 
Verbreitungsgrenze 

1. Jahr 
(2003) 

Referenzzustand erreicht (m)  
mittl. somm. ST 2,13 m, 
Chla 10,65 μg/l, TP 0,048 mg/l 

2 von 0 auf 2,5 m von 0 auf 3,1 m 
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Fortsetzung Tab.3 
2. Jahr 
(2004) 

Referenzzustand erhalten (m) 
mittl. somm. ST 2,03 m, 
Chla 9,3 μg/l, TP 0,034 mg/l 

3 2,5 m 4,3 m 

3. Jahr 
(2005) 

Daten liegen noch nicht vor 
(behördliche Überwachung) 

4 2,5 m 3,6 m 

Schwandter See 

Der Schwandter See war vor der Fällung durch breite Seerosenfelder (Nuphea alba) gekennzeich-
net. Im nordwestlichen Seeteil, in der Nähe des Zulaufes, wuchs in spärlichem Bestand Rauhes 
Hornblatt (Ceratophyllum demersum), im südlichen Teil wurden abgestorbene Reste des Quellmoo-
ses Fontinalis antipyretica gefunden. Ansonsten war der See im Jahr vor der Restaurierungsmass-
nahme frei von submersen Makrophyten. Im Winter 2002 fand die Fällung statt, im Sommer des 
gleichen Jahres breitete sich der spärliche Ceratophyllum –Bestand vor allem in der Nord- und 
Südbucht deutlich aus, neue Arten kamen allerdings nicht hinzu. Die Ausbreitungstendenz des 
Rauhen Hornblattes verstärkte sich im Folgejahr dahingehend, dass nahezu alle ufernahen Bereiche 
des Sees, wenn auch nicht flächendeckend, in Anspruch genommen wurden. 2004, im 3. Sommer 
nach der Fällung, kam es dann zu einem Rückgang des Rauhen Hornblattes und 2005 entsprach der 
Makrophytenbestand in etwa wieder dem im Jahr 2003, wobei allerdings unerwartet an 2 Stellen 
uferfern, annähernd in Seemitte als neue Art das Krause Laichkraut (Potamogeton crispus) gefun-
den wurde. Tab.4 enthält eine Übersicht zur Entwicklung am Schwandter See. 

Tab.4: Entwicklung im Schwandter See nach der Nährstofffällung im Winter 2003 

Trophie (Klassifizierung) Makrophyten

1. Jahr 
(2002) 

keine gezielte Klassifizie-rung aber sehr 
gute Verhältnisse, Grundsicht während 
der Sommermonate  

Ceratophyllum demersum beginnt am Süd- und Nordufer nen-
nenswerte Bestände zu bilden, Seerosenbestand hat etwas 
zugenommen 

2. Jahr 
(2003) 

Referenzzustand erreicht (e2)  
mittl. somm. ST 0,68 m, 
Chla 32,08 μg/l, TP 0,067 mg/l 

Ceratophyllum demersum hat sich im gesamten Uferbereich 
ausgebreitet 

3. Jahr 
(2004) 

See muss wieder als polytroph (p1) 
eingestuft werden, mittl. somm. ST 0,51 
m, Chla 35,20 μg/l, TP 0,066 mg/l 

Leichter Rückgang der Makrophytenbestände vor allem im 
Südteil wieder weitgehend verschwunden 

4. Jahr 
(2005) nicht untersucht 

weiterer Rückzug der Makrophyten im Südteil, im Nordteil etwa 
Erhaltung der Bestände von 2004 aber aufgelockertes Wachs-
tum, es hat sich zusätzlich Krauses Laichkraut angesiedelt 

Diskussion

Obwohl sich die 3 Seen im trophischen Ausgangszustand und auch in der Morphologie erheblich 
voneinander unterscheiden, bewirkte die winterliche Fällung mit Aluminiumsulfat, bezogen auf die 
submersen Makrophyten zunächst ähnliche Entwicklungsmuster. Es kam noch im gleichen Jahr zu 
einer Erhöhung der Vegetationsdichte, die durch die bereits vorhandenen Arten getragen wurde. Die 
höhere Transparenz bewirkte zudem ein Absinken der unteren Verbreitungsgrenze. In den beiden 
tieferen, im Sommer stabil geschichteten Seen (Weißer See, Pragsdorfer See) kam es in den Folge-
jahren bei Beibehaltung der unteren Verbreitungsgrenze zu einer Ansiedlung weiterer Arten. Ob es 
sich hierbei um Arten handelt, die auch schon vor der Eutrophierung im See waren, muss aufgrund 
fehlender Informationen zunächst offen bleiben, wird aber Gegenstand weiterer Untersuchungen 
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sein. In einem Fall – am Pragsdorfer See – kann man von einer „Massenentwicklung“ sprechen. Der 
bis an die Oberfläche wachsende Spreizende Hahnenfuß hat sich in dem vormals nahezu makrophy-
tenfreien See unerwartet stark etabliert. Da der See aber auf dem Großteil der Fläche ausreichend 
tief ist und die Badestelle im Sommerhalbjahr so stark frequentiert ist, dass Wasserpflanzen dort 
keine Chance haben, ist die Situation relativ konfliktfrei – im Gegenteil, die neue Situation wird 
von den Anwohner dankend akzeptiert.Auch in dem sehr flachen Schwandter See kam es zunächst 
zu einer deutlichen Zunahme des Makrophytenwachstums, die allerdings im 3. und 4. Jahr nach der 
Maßnahme wieder einen rückläufigen Trend zeigte. Die Ursachen liegen allerdings mit großer 
Wahrscheinlichkeit in der fortgesetzten Nährstoffbelastung aus dem Einzugsgebiet (intensive 
Landwirtschaft im EZG, bis vor 2 Jahren „abfußlose“ Gruben in Gartensiedlung am Seeufer) und 
fehlenden begleitenden Maßnahmen wie z. B. Biomanipulation des Fischbestandes. Der Gesamtzu-
stand des Sees hat sich aber auch hier gebessert. 

Zusammenfassung  

In 3 mit Aluminiumsulfat gefällten Seen Mecklenburgs wurde die Entwicklung der submersen 
Makrophytenbestände in den darauf folgenden 3 bzw. 4 Jahren beschrieben. Insgesamt hat sich die 
Vermutung einer fördernden Wirkung auf die Makrophytenentwicklung bestätigt. An keinem der 3 
Seen wurden hemmenden Effekte in Bezug auf die Makrophyten beobachtet. Die Entwicklung 
ähnelt der bereits für andere Reoligophierungsprozesse beschrieben Abfolge: 

1. Erhöhung der Vegetationsdichte 

2. Absinken der unteren Verbreitungsgrenze 

3. Wiederbesiedlung mit gewässertypspezifischen Arten 

4. Etablierung der Referenzartengemeinschaft. 
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Introduction
Submerged macrophytes have been very useful in indicating the nutrient load of lakes and rivers for 
many years. Furthermore they have been successfully used as bioindicators for heavy metal con-
tamination (Greger and Kautsky 1993; Heisey and Damman 1982). In shallow lakes the absence of 
macrophytes may indicate water quality problems as a result of excessive turbidity or herbicides 
(Crowder and Painter 1991). As well oligotrophication exerts marked influence on species compo-
sition and distribution of submerged macrophytes (Schmieder 1997). 

Lake Qattieneh which is one of the largest lake in Syria receives different kind of pollutants that 
affect water quality due to human activities, which add excessive amount of plant nutrient primarily 
phosphorus and nitrogen (Anonymus, 2001) to the lake. This research focuses on distribution of 
macrophytes of Lake Qattieneh in relation to limnological and sedimentological factors as 
indicators of water quality. From the distribution patterns in relation to the patterns of site and 
pollution factors it was tried to find out indicative species for nutrient load and heavy metal, and if 
these species have the ability to accumulate such elements with relation to the aquatic environment 
of Lake Qattieneh.  

Materials and Methods 

Study area 

Lake Qattieneh is a large, shallow, calcareous lake located in northwestern Syria with a mean 
surface area of 57.3 km2 (Fig. 1). Major anions include chloride and bicarbonate, with relatively 
low amounts of sulfate; major cations include Calcium and Magnesium with a relatively low 
concentration of sodium and potassium. The total water amount in Lake Qattieneh is estimated 200 
million m3, with a maximum depth of 10 m in winter and 7 m in summer. The geological formation 
in the west and northwest of the lake reservoir is mainly metamorphic (basaltic), with many large 
blocks spreaded on the land mostly used as pastures. In the east, northeast and south of the reservoir 
limestone rocks and marl-like deposits dominate. Consequently, land at margins of the reservoir 
here is mostly under irrigated farming. Al-Ase river, which is the main supplyer of the Lake 
Qattieneh, enter the reservoir from the south between 38°-39°5’ longitude and 38°40’-38°30’ 
latitude. Al-Ase basin and Lake Qattieneh receive high nutrient input from the surrounding catch-
ment area in particular in the northern part of the lake due to the human impacts, i.e. disposal of a 
factory of phosphate fertilizer and a paintings factory. Furthermore the untreated sewage water from 
the villages on the lakeshore as point sources and agricultural leaching from irrigation as nonpoint 
sources enter the lake. Sometimes, soil erosion in the watershed of Lake Qattieneh is extensive due 
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to a few severe rainstorms of the hot Mediterranean climate, which mobilize uncovered soil in the 
barely vegetated catchment. 

Sampling and Identification of Macrophytes 

Plants were sampled and mapped in September 2003 and April 2004 (Fig. 1) in respect to the pro-
posed sources of pollution and site factors in the study area. Simultaneously, water and sediments 
samples were taken from the lake sediments and the shoreline marshes and wetlands by using an 
Ekman grab for the sediment samples. Field water sampling and measurements of some physical 
parameters of the lake’s water followed the Standard Methods (APA 1985). Data were recorded in a 
field protocol including additional data on site factors, in particular those that affect aquatic species 
(e.g. turbidity, depth, dissolved oxygen DO, temperature, and land use type).  

Cartographic representation and distribution mapping of most important macrophyte species were 
done during the field surveys on a georeferenced Ikonos image (2001) of the study area by using a 
field notebook (ITRONIX, Eschborn, Germany ) with Arc-Pad software (ESRI, Redlands, USA) 
combined with a GPS (Garmin, Olathe, USA). GIS techniques (Arc GIS software, ESRI, Redlands, 
USA) were used to setup a lake specific GIS from the field mappings (Arc-Pad data) and to display 
spatial distribution maps of the nutrients contents and macrophyte species of Lake Qattieneh 

Statistical Analysis 

Pearson correlation coefficients were calculated to examine the relationships between the con-
centrations of elements in water, sediments and in plants. Also General Linear Models (GLM) pro-
cedure of SAS for unbalanced data sets was used to find out, if there is a significant difference in 
heavy metals accumulation within different species.  

Results and Discussion 
The range of values for all the nutrients in Lake Qattieneh is large as is clearly seen by the values 
for standard deviations (Fig. 2) in particular PO4

-3 with a mean of 1.61 mg/l and they confirm that 
Lake Qattieneh is hypertrophic lake (Wetzel 1983). Normal level of PO4

-3 in fresh water typically 
ranges from 0.01 to 0.1 mg/l (Wetzel 1983). The highest concentration were found in the eastern 
part of the lake (Fig. 1) and were ascribed to the discharge of untreated and partially treated 
industrial waste water from disposal of the phosphate fertilizer manufactory which sometimes 
exceeded 100 mg/l in the effluents of this manufactory as recorded in 1998 (Anonymus 2001). 
Origin of high NH4

+ values was ascribed to the input of untreated domestic sewage from the 
villages around the lake shore in these sites. The lake contains two opposite gradients of basic 
nutrients, an east-west gradient of PO4

-3 and a west east-gradient of NO3
- according to the location 

of the respective sources.  

Submerged vegetation of Lake Qattieneh reveals low species richness mainly restricted to rather 
few tolerant species Myriophyllum spicatum, Potamogeton pectinatus and Potamogeton lucens. All 
species can grow in a high trophy (Melzer et al. 1986). These communities mostly rooted in richer 
sediment from which they derive most of their phosphorus (Barko et al. 1980; Denny 1980). 
However, high phosphorus concentration in open water of Lake Qattieneh does not require such 
behavior. The spatial distribution of aquatic plants reflects the spatial patterns in site conditions. 
Offshore regions in the western part of the lake are dominated by P. lucens and M. spicatum,
whereas eastern part patches of P. pectinatus dominate. Shore regions of the western part are 
dominated by amphibious plants such as Polygonum amphibium, Butomus umbellatus and Alisma
plantago-lanceolata, well adapted to the water level fluctuations by forming terrestrial growth 
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forms in case of water level drop down (Partridge 2001). All plants seem to be well adapted to high 
turbid conditions caused by phytoplankton blooms and sediment relocation by wave action. The 
water pondweed is adapted to low light intensities (Blindow 1992) and can survive adverse 
conditions due to underground tubers.

In particular the wind induced wave action seems to maintain the system by physical oxygen input 
and prevent it from anaerobic metabolism. Fish kills were observed occasionally, when wind 
calmed down for some days (Anonymus 2001). However, coexistence of submersed plants with 
high densities of phytoplankton in a shallow lake is inconsistent with the theory of alternative stable 
states (Scheffer et al. 1993; Scheffer, 1998).  

Analysis of heavy metals of the lake water reveals that the lake is contaminated by certain heavy 
metals according to the criteria of US-EPA (1986). Cr and Ni were not within acceptable water 
quality limits, whereas the highest values of Cr and Ni were registered in the eastern part of the lake 
due to the input of the batteries manufacture. Sediment samples taken in the littoral zone as well as 
the wetlands of most studied location were relatively characterized by high concentrations of Cr, 
Cu, and Ni partly exceeding the criteria of NY-SDEC (1998). The investigated aquatic macrophytes 
of Lake Qattieneh contained increased levels of Cr, Co, Cu, Ni, Fe but Pb and Zn for parts of them 
comparing with the available background values in plants growing in uncontaminated environments 
(Kabata-Pendias & Pendias 1984). 

A significant difference in heavy metal bioaccumulation occurred within different species of Lake 
Qattieneh, i.e. P. amphibium demonstrated significantly the higher concentration of Cd, Zn than all 
investigated species and significantly higher Pb concentration than Potamogeton spp.. Thus the 
statistical analysis suggested that a significant portion of these elements Cu, and Ni in the plants 
was probably derived from the sediments, whereas the Pb content of the plant originated also from 
the water column (Atri, R. 1983). 

Conclusion
In general, the different distribution of heavy metals in the different sites is due to the differences of 
the environmental factors which characterize every studied site. The highest values were found in 
the eastern part of the lake, which also correspond to high concentration of some heavy metals in 
submerged plants.  

Furthermore the strong positive significant correlation between Co, Ni, and Cu in sediments and 
Co, Ni, and Cu in the existent submerged plants indicate that these species may be used in the 
chemical qualification of the environment of Lake Qattieneh and seem to be a better biomonitors 
for these elements than other investigated species. Whereas P. amphibium seems to be better bio-
monitor for Pb and Cd of Lake Qattieneh. Macrophytes heavy metal contents reflect clearly the 
environmental conditions such as nutrient load and heavy metal contents in water and sediment, 
thus confirm their applicability as bioindicators in this context. 

Acknowledgement:
We would like to thank Dr. M. Rukieh (general manager of GORS, Damascus/ Syria). Also Dr. 
Joern Breuer, laboratory of Landesanstatt für Landwirtschaftliche Chemie, University of 
Hohenheim for help in doing chemical analysis of the samples. This work is a Ph. D. research 
financed by Deutscher Akademiescher Austausch Dienst (DAAD). 

127



Fig. 1: Study area of Lake Quattieneh with location of the sampling sites 
and concentrations of PO4
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Fig. 2: Seasonal changes in nutrients level of Lake Qattieneh. 
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Table 1: Correlation coefficient (Pearson) between heavy metal contents in sediments and plants of 
Lake Qattieneh. 
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Relations R P -Value 

Ni in Myriophyllum spicatum and Ni in sediments 0.9996 0.0181 

Cu in Myriophyllum spicatum and Cu in sediments 0.9509 0.0491 

Co in  Myriophyllum  spicatum   and Co in sediments 0.901 0.036 

Cu in Myriophyllum  spicatum  and Co in sediments 0.888 0.044 

Ni in Potamogeton  pectinatus   and Ni in sediments 0.950 0.0495 

Cu in Potamogeton  pectinatus  and Cu in sediments 0.999 0.0163 
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Einleitung

Als Folge der Eutrophierung sind submerse Makrophyten in Deutschland in flachen, stehenden 
Gewässern deutlich zurückgegangen (Körner, 2002). Dies beeinflusst u.a. die Biodiversität der Ge-
wässer und führt zu Habitatverlusten und Änderungen im Nahrungsnetz, Kohlenstoff- sowie Nähr-
stoffkreislauf (Carpenter & Lodge, 1986; De Nie, 1987). Bei einer Reduktion der externen Nähr-
stofffracht ist ein Rückübergang vom trüben, Phytoplankton-dominierten zum Makrophyten-
dominierten Zustand durch gewässerinterne Stabilisierungsmechanismen verzögert (Scheffer et al., 
1993).

In den letzten Jahren wurde eine Vielzahl an externen und internen Maßnahmen zur Sanierung und 
Restaurierung von flachen Gewässern durchgeführt. Eine Besiedlung mit submersen Makrophyten 
wird als Grundvoraussetzung für einen langfristigen Erfolg solcher Maßnahmen angesehen, eine 
natürliche Wiederbesiedlung bleibt jedoch oft aus. Andererseits treten bei spontanen Wiederbesie-
delungen oft Massenentwicklungen von hochwüchsigen Makrophyten auf, die zu erheblichen Kon-
flikten mit den Nutzern der Gewässer führen können. Beide Fälle werden in der Planung von Res-
taurierungsmaßnahmen an Flachseen in der Regel nicht berücksichtigt, da übersichtliche Planungs-
grundlagen und Entscheidungshilfen zur Entwicklung von submersen Makrophyten in Deutschland 
weitgehend fehlen. 

Der DGL-AK Flachseen hat daher auf der Grundlage eines Workshops und Literaturstudien eine 
Entscheidungshilfe erarbeitet, die eine Abschätzung der Wahrscheinlichkeit und Menge von 
Makrophyten-Wiederbesiedlungen in Flachseen ermöglicht, Methoden und Möglichkeiten der 
künstlichen Wiederbesiedlung aufzeigt und aktuelle Fallbeispiele aus dem deutschen Raum vorstellt 
(Hilt et al., eingereicht). Der Focus lag auf  

(1) dem Einfluss unterschiedlicher interner Gewässersanierungsmethoden auf die Entwicklung 
submerser Makrophyten,  

(2) Methoden zur Abschätzung einer natürlichen Wiederbesiedlung,  
(3) Voraussetzungen und Methoden für eine künstliche Unterstützung der Entwicklung submerser 

Makrophyten und
(4) Steuerungsoptionen für Artenzusammensetzung und -dichte in Flachseen Deutschlands.
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Inhalt der Handlungsanleitung 

Die Handlungsanleitung soll Hilfestellung bei der Restaurierung von Flachseen in Deutschland leis-
ten. Zentrales Thema sind die Möglichkeiten zur Vorhersage und Förderung der Entwicklung sub-
merser Vegetation unter Berücksichtigung komplexer Faktoren, die das Auftreten, die Dichte und 
die Artenzusammensetzung bestimmen. Die erarbeite Handlungsanleitung behandelt folgende 
Punkte (s. auch Abb. 1): 

(1) Auswirkungen häufiger Restaurationsmethoden zur Verringerung der Trübung in degra-
dierten Flachseen auf die Entwicklung submerser Vegetation 

(2) Abschätzung der durch submerse Makrophyten besiedelten Fläche nach Reduktion der Trü-
bung

(3) Natürliche Entwicklung von submersen Makrophyten 

(4) Methoden zur gezielten Unterstützung der Makrophytenentwicklung

(5) Förderung von gewünschten Arten (Besonders berücksichtigt werden hier Characeen, weiter-
hin wird auf invasive Arten eingegangen, sowie Arten mit einer Tendenz zur Massenausbrei-
tung vorgestellt und bewertet)

(7) Konflikte mit Nutzern 

(8) Management-Möglichkeiten bei Massenentwicklungen 

Ein Ablaufschema (Abb.1) zeigt die Reihenfolge der Entscheidungen, die getroffen werden müssen, 
um die potentielle Entwicklung submerser Makrophyten in trüben Flachseen nach Restaurierungs-
maßnahmen abzuschätzen.  

Die ersten und wichtigsten Schritte bei der Gewässerrestaurierung sind die Festlegung des ge-
wünschten Zielzustandes und die Identifikation der wesentlichen beeinträchtigenden Faktoren. Vor-
untersuchungen müssen klären, ob primär externe Maßnahmen zur Nährstoffreduktion erforderlich 
sind, oder ob interne Maßnahmen einen wesentlichen Beitrag leisten können. An dieser Stelle setzt 
der Themenbereich der Veröffentlichung an, beginnend mit einer bisher unüblichen Bewertung 
möglicher interner Verfahren (1) hinsichtlich ihrer Konsequenzen für die Entwicklung von submer-
sen Makrophyten. Es wurden die wenigen bisher bekannten Wechselwirkungen und Fallbeispiele 
zusammengetragen, aus denen ein großer  Forschungsbedarf auf diesem Gebiet deutlich wird. 

Hauptziel der Restaurierungsverfahren im Hinblick auf eine Etablierung submerser Makrophyten ist 
zunächst meist eine zumindest temporäre Erhöhung der Sichttiefe im Gewässer, da die geringe 
Lichtverfügbarkeit meist die Hauptursache fehlender Unterwasservegetation ist. Die grundlegende 
Frage ist hierbei, wie weit die Sichttiefe im Gewässer erhöht werden muss, damit sich eine für die 
langfristige Stabilisierung des Klarwasserzustandes ausreichende Besiedlung mit submersen 
Makrophyten einstellt. Hierzu werden konkrete Angaben zur Abschätzung der potentiell bewachse-
nen Fläche (2) mit Hilfe der Sichttiefe gegeben, ebenso wie Literaturangaben zur Einbeziehung der 
Resuspension und des Windeinflusses. Letztendlich können solche Abschätzungen nur grobe An-
haltswerte liefern, da die tatsächliche Entwicklung von vielen Faktoren abhängt. 

Lässt sich abschätzen, dass die geplanten Maßnahmen zu einer ausreichenden Erhöhung der Sicht-
tiefe führen, muss anschließend eine Abschätzung des natürlichen Entwicklungspotentials der Un-
terwasserpflanzen vorgenommen werden (3). Dieses hängt z.B. von der Zeitspanne ab, in der das 
Gewässer unbesiedelt geblieben ist. Notwendig ist dafür eine Begutachtung der vorhandenen Sa-
menbank im Sediment. Lässt sich abschätzen, dass eine natürliche Wiederbesiedlung aufgrund feh-
lender keimungsfähiger Samen bzw. fehlender Besiedlung von benachbarten Gewässern nicht in-
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nerhalb der durch die Restaurierungsmaßnahmen geschaffenen Zeitspanne mit günstigen Lichtbe-
dingungen erfolgen wird, ist eine Entscheidung darüber notwendig, ob ein Initialbesatz eine sinn-
volle Maßnahme für eine beschleunigte oder gezielte Makrophytenansiedlung sein kann. 

Bei Überlegungen zu einer künstlichen Wiederansiedelung von submersen Makrophyten (4) steht 
die Prüfung der prinzipiellen Eignung des Gewässers an erster Stelle. Hierzu gibt es in Deutschland 
bisher nur wenig Erfahrung, so dass weitgehend auf die internationale Literatur verwiesen wird. 
Neben der direkten Pflanzung kommen je nach Pflanzenart verschiedene Verfahren wie Sediment-, 
Samen- oder Sprosseinbringung in Frage. Diese wurden mit Hilfe von Literaturangaben und einer 
Tabelle zusammengefasst und bewertet. Zusätzlich gibt eine Tabelle von in Deutschland geeigneten 
Pflanzenarten und eine Sammlung von Fallbeispielen aus Deutschland ergänzende Informationen. 
Die Tabelle ersetzt auf keinen Fall die Expertise vor Ort, da in Frage kommende Pflanzenarten mit 
großem Sachverstand individuell und regional angepasst ausgewählt werden müssen. 

Bei Verbesserung der Lichtbedingungen in trüben Flachseen durch Verringerung der Nährstoffein-
träge oder gezielte Restaurierungsmaßnahmen kommt es oft zu unerwünschten Massenentwicklun-
gen submerser Makrophyten. Die häufigsten beteiligten Arten und ausgewählte Fallbeispiele aus  
Deutschland wurden in einer Tabelle zusammengetragen. Es wird deutlich, dass in Deutschland 
sowohl einheimische Arten (z.T. Rote-Liste-Arten) als auch nichteinheimische Arten zu Massen-
entwicklungen führen können. Neben Möglichkeiten zur Abschätzung des sich entwickelnden Ar-
tenspektrums (5) wird auf die gezielte Einflussnahme eingegangen (6). Erwünschte Zielarten für 
Gewässer, die einer starken Freizeitnutzung unterliegen, sind niedrigwüchsige Arten, wie z.B. viele 
Characeen-Arten. Über die Möglichkeit der Einflussnahme bei Neubesiedlung bzw. Verdrängung 
vorhandener Bestände liegen nur wenige Erfahrungen vor, hier besteht ein großer Forschungsbe-
darf. Diskussionsbedarf besteht z.B. bei den Kriterien für eine künstliche Einflussnahme auf einen 
natürlichen Makrophytenbestand und den Folgen einer künstlichen Makrophytenbesiedlung für die 
Bewertung eines Gewässers im Hinblick auf die EU-WRRL. 

Da nicht alle Massenentwicklungen submerser Makrophyten automatisch Nutzungskonflikte zur 
Folge haben, muss letztendlich die Frage nach potentiellen Konflikten (7) sowie Management-
Optionen (8) beantwortet werden. Besonders wichtig beim Management ist, dass eine ausreichende 
Besiedlung für die Stabilisierung des Klarwasserzustandes erhalten bleibt, um einen Rückumschlag 
in den trüben, Phytoplankton-dominierten Zustand zu verhindern. Es bedarf insbesondere großer 
Anstrengungen bei der Aufklärung der Nutzer über die Tatsache, dass innerhalb des Bereichs an 
Nährstoffkonzentrationen, in dem sich die meisten unserer Flachseen befinden, ein klarer Zustand 
ohne Unterwasservegetation nicht möglich ist bzw. deren Anwesenheit notwendig für den Erhalt 
des klaren Zustandes ist. Mit Verringerung der Nährstoffeinträge wird die Anzahl von Gewässern 
mit Massenentwicklungen submerser Makrophyten in Zukunft möglicherweise noch ansteigen.  
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Abb. 1: Schema der Handlungsanleitung. Die Ziffern in den Textkästen entsprechen der Kapitel-
nummerierung des Textes. Schwarze Pfeile bedeuten „ja“, gestrichelte Pfeile „nein“  
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Einleitung

Teiche und flache Seen sind nach einer Phase der Eutrophierung trotz inzwischen durchgeführter 
Sanierungsmaßnahmen und einer moderaten Nährstoffbelastung häufig trüb und/oder weisen eine 
starke Produktion planktischer Algenbiomasse bei fehlenden Beständen submerser Makrophyten 
auf. Der Grund für das Verharren in einem algentrüben Zustand sind seeinterne Stabilisierungsme-
chanismen, die dazu führen, dass innerhalb eines bestimmten Trophiebereiches sowohl ein algen-
trüber als auch ein makrophytendominierter klarer Zustand auftreten kann (Scheffer, 1998). Einer 
der wichtigsten Stabilisierungsmechanismen ist die hohe Trübung der algendominierten Gewässer, 
die ein Anwachsen von submerse Makrophyten, die auf einen belichteten Grund angewiesen sind, 
verhindert. Externen Maßnahmen, die im Wesentlichen auf eine Reduktion der Nährstoffzufuhr 
(Phosphat) ins Gewässer abzielen, zeigen auf Grund der hohen Phosphor-Speicherkapazität von Se-
dimenten bei Flachseen häufig keine oder nur über einen sehr langen Zeitraum (>9 Jahre) sichtbare 
Effekte (Chorus, 1996; Petterson, 1998). Eine Besiedelung mit submerse Makrophyten wird jedoch 
als Grundvoraussetzung für einen langfristigen Erfolg von Sanierungsmaßnahmen angesehen (Hilt 
et al., eingereicht). In langjährig algendominierten Gewässern sind oft keine Vermehrungseinheiten 
von Makrophyten mehr vorhanden. Die Setzung einer Initialpflanzung kann das Wachstum von 
Makrophyten (schneller) ermöglichen, da bereits entwickelte Bestände die Sichttiefe im Umfeld 
erhöhen. Andererseits treten bei Wiederbesiedelungen oft Massenentwicklungen von hochwüchsi-
gen Makrophyten auf, die zu erheblichen Nutzungskonflikten führen (Hilt et al., eingereicht). Auf 
der Grundlage eines verrottbaren (Ziel ca. 5 Jahre) textilen Vegetationstragsystems wurden Mög-
lichkeiten untersucht (vorkultivierte) submerse Makrophyten (wieder) anzusiedeln. In einem weite-
ren Schritt wurde versucht, mit Hilfe vorkultivierter Matten eine gezielte Veränderung eines vor-
handenen hochwüchsigen Makrophytenbestandes herbeizuführen. 

Material und Methoden 

Als verrottbarer Vegetationsträger wurde ein grobes Kettengewirke mit Holzwolle-Seil (Fichte, 
Durchmesser ca. 20 mm) als Schussmaterial eingesetzt. Für das Grundfadensystem wurde Papierfa-
den (2 mm, 3.111 tex = g km-1), verstärkt durch Hanfgarn (Nm 0,45 = m g-1) verwendet. Der Vege-
tationsträger wurde als gitterartige Variante mit Rechteckmaschen von etwa 20x50 mm (aussetzen-
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der Umkehrschuss, 38 Schuss/m; Flächenmasse: 3.300 g m-2), die eine Belüftung des Bodens zu-
lässt und als lichtdichte Matte (Vollschuss; 55 Schuss/m; Flächenmasse: 4.500 g m-2) zur Bestands-
steuerung hergestellt (Abb. 1). Die Aufmachung war 5x1 m x 1 m (gitterartig) bzw. 2x 1 m x 3 m 
(lichtdicht). Die Wirkversuche fanden auf einer Rechts-Rechts Kettenwirkmaschine (GWM1200, 
Fa. Müller, Frick/CH) mit extrem groben Nadeln statt. 

Abb. 1: Probemuster der textilen Vegetationsträger aus Holzwolle (Grundfadensystem Papier-  
und Hanffaden). Links die gitterartige, rechts die lichtdichte Variante.  

Als Experimentalgewässer wurden der Bachtelweiher bei Kempten sowie ein Vorstreckteich auf 
dem Gelände des Bayerischen Landesamts für Umwelt (LFU) in Wielenbach ausgewählt. Beim 
„Bachtelweiher“ handelt es sich um ein Gewässer im Stadtgebiet Kempten mit einer mittleren Tie-
fe von 2,5 m, das nach einer erfolgreichen Biomanipulation mit lang anhaltender Klarwasserphase 
(bei weiterhin eutrophen Bedingungen) mit einer starken Makrophytenentwicklung dominiert von 
hochwachsenden Laichkräutern reagierte. In Flachwasserbereichen wurden Grünalgen, ab 1,5-2 m 
benthische Cyanobakterien beobachtet. Durch seine Nutzung als Bade- und Angelgewässer bestand 
hier die Forderung nach einer Steuerung des Makrophytenbestandes. Zur Bestandssteuerung wur-
den Vegetationsträger-Module ausgebracht. Die Bepflanzung erfolgte in Wielenbach im Mai 2004 
mit Chara contraria und C. fragilis ab. Die Pflanzdichte betrug zwischen 4 bis 40 l  m-2. Zur Über-
führung ins Zielgewässer wurden die Matten zusammengerollt und abgedeckt auf Pritschenwagen 
über ca. 2 h transportiert. Die Matten wurden im knietiefen Wasser entrollt und mit Sisal-Garn zu 
zwei etwa 30 m² großen Modulen zusammengeheftet. Im Vorstreckteich des LFU in Wielenbach,
wurde ab Mai 2004 die Pflanzenentwicklung von Chara contraria  auf 12 lichtdichten und 10 git-
terartigen Vegetationsträgern beobachtet. In dem Teich waren im vorangegangenen Jahr vor einer 
Winterung Charabestände nachgewiesen worden, während zum Versuchsbeginn der ca. 80 cm tiefe, 
klare Teich von Potamogeton pusillus L., P. lucens und P. pectinatus L. sowie Polygonum amphi-
bium L. dominiert wurde. In unregelmäßigen Abständen wurden während des Versuchszeitraums 
die Gewässerparameter Ammonium-Stickstoff, Nitrat-Stickstoff, gelöster reaktiver Phosphat-
Phosphor und Gesamt Phosphor analysiert sowie pH-Wert und Leitfähigkeit mittels einer Kombi-
sonde (Hydrolab H-20, Fa. eco-TecH Umweltmeßsysteme GmbH) erfasst. 

Für Beständigkeitsuntersuchungen wurden Streifen (Breite 50 mm, Länge 360 mm) aus Baumwoll-
gewebe (112 g/m²), einer biologisch abbaubaren Folie auf Maisstärkebasis mit synthetischen Stabi-
lisatoren (Mater-Bi, 33 g/m², Novamont GmbH/I), eines aliphatisch-aromatischen Copolyester-
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Vliesstoff (PTAT-Vlies, Eastar Bio(R) GP; 120g/m², Eastman Chemical B.V./USA) sowie Ab-
schnitte von Papierfaden (Durchmesser 2 mm, 3.111 tex, extra Nassfest; Fa. Ecofil, Fernitz/A) und 
Sisal (2.263 tex) in Taschen aus Putzgittergewebe (Maschenweite 10 mm) im Vorstreckteich des 
LFU bodennah exponiert. Als Kriterien zur Beurteilung der (biologischen) Beständigkeit wurden 
die visuelle Beurteilung, die Änderung der Reißkraft nach DIN EN 29073-3 und DIN EN ISO 2062 
(unter Normklima 20°C, 65 % relative Luftfeuchtigkeit sowie als Nasszugversuch nach 24 h Lage-
rung in Leitungswasser) herangezogen. 

Ergebnisse

Die für den Bachtelweiher durchgeführte Bepflanzung (C. fragilis und C. contraria) von jeweils 
30 m² gitterartiger und lichtdichter Vegetationstragmatte lies sich mit 6 Personen innerhalb von 2 
Tagen gut durchführen. Das Einschwimmen der im knietiefen Wasser zusammengefügten Matten-
module sowie die Lagefixierung an den Steckstangen und das Versenken mittels einiger faustgroßer 
Steine erwies sich als unproblematisch. Die eingesetzten Characeen wuchsen auf den Matten an, 
wurden jedoch wie auch die Matten und das umgebende Sediment von fädigen Algen überwuchert. 
Characeen wurden anschließend noch sehr vereinzelt entdeckt (Deckungsgrad, DG ca. < 5 %). Bei 
einer Kontrolle Mitte September konnten jedoch keine Characeen in den Versuchsarealen nachge-
wiesen werden. Im Gegensatz zum vorangehenden Jahr entwickelten sich bis zum Herbst im Ver-
suchsjahr im gesamten Seeabschnitt, in dem das Versuchsareal lag, nur vereinzelte submerse 
Makrophyten Für eine Bergung der Matten nach drei Monaten Expositionsdauer reichte die Nass-
festigkeit des eingesetzten maschenbildenden Grundfadensystems (Papier- und Hanffaden) nicht 
mehr aus. Bei den eingesetzten Holzwollefäden konnte keine Veränderung festgestellt werden. Auf 
den im Vorsteckteich in Wielenbach im Mai bepflanzten Matten (Deckungsgrad 10-15 %) war 
nach anfänglich deutlichem Rückgang bereits nach 2 Monaten ein guter bis sehr guter Anwuchser-
folg der Characeen zu beobachten (DG 1-5 % gitterartige; 5-15 % lichtdichte). Alle Matten wurden 
nach Aufnahme der Bonitur von höherwüchsigen Blütenpflanzen (DG 80 % gitterartige; <1 % 
lichtdichte) befreit. Die lichtdichten Matten ermöglichten den Characeen einen Konkurrenzvorteil 
gegenüber im Teich wachsenden Potamogeton-Arten. Insbesondere an den Mattenrändern zeigte 
sich eine scharfe Abgrenzung der gut entwickelten Characeen von den höherwüchsigen Potamoge-
ton-Arten. Weiterhin konnte ein Ausbreiten der Characeen auf den Matten beobachtet werden. Ein 
Überwuchern mit fädigen Algen wurde im gesamten Versuchszeitraum nicht beobachtet. Ende Juni 
entsprach die Gesamtdeckung und Artenverteilung der Makrophyten auf den gitterartigen Matten 
weitgehend der Vegetation außerhalb der Matten. Hier wurden die Characeen von den durch die 
Matten wachsenden Blütenpflanzen überwachsen. Auf den lichtdichten Matten blühten die nieder-
wüchsigigen (5 -10 cm) Characeen größtenteils. Die lichtdichten Matten unterdrückten die vorherr-
schende Vegetation zu fast 100 %. Im September lag der Deckungsgrad für Characeen auf den git-
terartigen Matten bei 50 % (Blühpflanzen 50 %) und auf den lichtdichten bei 60-80 % (Elodea 5-
20 %). 

Beständigkeit ausgewählter Werkstoffe unter aquatischen Bedingungen 

Nach einer anfänglich vierfachen feinheitsbezogenen Reißfestigkeit des Sisalfadens mit 26 cN tex-1

im Vergleich zum Papierfaden mit 7 cN tex-1 wurde bereits nach 56 Tagen Exposition ein hoher 
Reißkraftverlust auf unter 60 % der Ausgangsreißkraft beobachtet. Im weiteren Versuchsverlauf 
nahm die Reißfestigkeit beider Fäden schnell auf Festigkeiten von unter 5 cN tex-1  ab. Nach 168 
Tagen Exposition war kaum mehr ein Unterschied feststellbar. Der in Wielenbach parallel expo-
nierte Polypropylenfaden (26 cN tex-1 ) wies nach 168 Tagen noch immer eine Reißfestigkeit von 
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19 cN tex-1 auf, was einer Abnahme der Reißfestigkeit um 28 % entsprach. Nach 120 Tagen Exposi-
tionsdauer wurde bei dem eingesetzten PTAT-Vliesstoff eine Zunahme der Reißkraft bis auf 150 % 
festgestellt. Nach 168 Tagen wurde immer noch eine auf die Ausgangsreißkraft bezogene unverän-
derte Festigkeit ermittelt. Bodennah exponierte Proben aus dem Unteren Inselsee wiesen nach 365 
Tagen Expositionsdauer immer noch eine Restfestigkeit von über 60 % auf Bei den Steifen aus 
Baumwollgewebe zeigte sich nach etwa 46 Tagen ein erheblicher Festigkeitsverlust bis auf 50 % 
Restfestigkeit. Nach 91 Tagen wies die biologisch abbaubare Folie eine Restfestigkeit von 40 % 
gegenüber dem Baumwollgewebe mit 20 % auf. Nach 168 Tagen lagen von der biologisch abbau-
baren Folie nur noch Fragmente vor, während bei dem Baumwollgewebe eine leichte Zunahme auf 
30 % Restfestigkeit beobachtbar war. Die Nährstoffsituation stellte sich im Versuchzeitraum wie 
folgt dar (Angaben als Minimum, Median, Maximum) NO3-N <0,05-(0,12)-0,14 mg l-1; NH4-N
<25-(<25)-30 μg l-1; gelöster reaktiver Phosphor unter der Nachweisgrenze von 5 μg l-1; Gesamt-
phosphor (filtriert) <5-(<5)-7 μg l-1; (unfiltriert) <5-(5)-8 μg l-1; pH 8,9-(9,9)-10,2; Leitfähigkeit 
188-(238,5)-265 μS cm-1; Sauerstoff 11,1-(11,85)-15 mg l-1 bei einer Sättigung von 120-(127,5)-
190 % Die Wassertemperatur betrug im Mittel 18,3°C (Standardabweichung: 3,96°C). 

Diskussion

Während der Bepflanzung erwies sich die dichte, steife Struktur der lichtdichten Holzwollematten 
als sehr hinderlich, um die filigranen Pflanzenabschnitte der Characeen einzusetzen. Hier mussten 
mittels Pflanzhölzern zuvor Löcher vorgebohrt werden oder es wurden die Pflanzen mittels der 
Pflanzhölzer in die Maschenstruktur der Matten eingesteckt. Bei den brüchigen und fragilen Chara-
ceen ist bei einer solch rauen Behandlungsweise eine starke Schädigung der Pflanze zu befürchten. 
Die guten Wuchserfolge unter offenbar optimalen Bedingungen, mit einer geringen Pflanztiefe und 
hoher Transparenz des Wasserkörpers in Wielenbach, deuten jedoch darauf hin, dass genügend un-
geschädigtes Material zur Verfügung stand, so dass sich die Pflanzen etablieren konnten. Somit 
wird die eingeschränkte Vitalität der Characeen im Bachtelweiher auf den Überzug mit Grünalgen 
und die insgesamt verringerte Sichttiefe zurückgeführt, da auch die wenig geschädigten Characeen 
auf den dort eingesetzten gitterartigen Matten nicht überlebt haben. Die Versuche in der Wielenba-
cher Anlage gaben deutliche Hinweise darauf, dass zumindest frisch „eingepflanzte“ Characeen 
ähnlich den Landpflanzen einen „Pflanzschock“ erleiden und sich erst wieder an die neuen Bedin-
gungen anpassen müssen. Dies führt in der Zeit von etwa einem Monat zu einem anfänglichen Ver-
lust an Pflanzen. Hier scheinen optimale Bedingungen für das Anwachsen und weitere Aufkommen 
entscheidend zu sein. Eine Trübungssteuerung über das Einbringen von submersen Makrophyten 
kann nur erfolgreich sein, wenn das Gewässer einen für die Entwicklung von submersen Wasser-
pflanzen geeigneten Trophiegrad aufweist, wühlende benthische Fische weitgehend reduziert sind 
und zumindest nach Einbringen der Pflanzen in deren Umfeld geeignete Aufwuchsbedingungen 
herrschen. Daher kann die Maßnahme oft erst nach einer vorhergehenden weitgehenden Senkung 
der externen und u. U. internen Belastungsquellen erfolgreich sein. In Verbindung mit der Bioma-
nipulation (Nahrungsnetzsteuerung) hat die Ansiedlung von nutzungskonformen, makrophytenrei-
chen Bereichen im Gewässer insbesondere aus fischereiwirtschaftlicher Sicht eine hohe Bedeutung, 
da die Pflanzengürtel wertvolle Habitate sind und eine wichtige Aufzuchtsstätte für Fischbrut dar-
stellen. Darüber hinaus stellt sich (bei natürlichen Gewässern) die Frage, in wie weit für Sanie-
rungszwecke das Einbringen von (standorttypischen aber kultivierten) Pflanzen zulässig ist. Hier 
könnte man auch an eine gezielte, fragwürdige Einflussnahme denken, um durch eine Auswahl von 
ggf. sogar nicht standorttypischen Pflanzen die aber einen „guten Index“ aufweisen den ökologi-
schen Wert eines Gewässers zu steigern. Der als maschenbildendes Grundfadensystem eingesetzte 
Papierfaden erwies sich als ungeeignet über längere Zeitdauer eine hinreichende Festigkeit für die 
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textile Trägerstruktur bei einem Einsatz unter Wasser zu garantieren, zumal die Nassfestigkeit des 
unbehandelten Materials ebenfalls sehr gering ist. Sisalfaden stellt hier jedoch keine Alternative dar. 
Nicht zu erklären ist die beobachtete leichte Zunahme der Reißfestigkeit des Baumwollgewebes 
nach 168 Tagen. Eine anfängliche Zunahme der Reißfestigkeit, insbesondere bei Vliesstoffen, wird 
auch bei Geotextilien beobachtet. Möglicherweise führen mineralische Ein- oder Ablagerungen, wie 
z.B. Diatomeenschalen, durch eine Klemmwirkung der Einzelfasern zu einer Zunahme der Festig-
keit des Faserverbunds, bis schließlich die Schädigung der Fasern selber zu einem raschen Festig-
keitsverlust der Gesamtstruktur führt. Der Festigkeitsverlust im aquatischen System vollzieht sich 
jedoch langsamer als im terrestrischen System. Für Baumwollgewebe wird im Erdeingrabungstest 
eine Verrottungsdauer von 8 bis 13 Tagen angegeben (Mägel & Fuchs 1994). Für den PTAT-
Vliesstoff geben Blechschmidt et al. (2004) 28 Tage (Kompost, 26°C) bis zur vollständigen Struk-
turauflösung durch Verrottung an. Die niedrigeren Abbaugeschwindigkeiten in Oberflächengewäs-
sern sind durch die im Vergleich zum Kompost geringere Bakteriendichten bei i.d.R. weitaus nied-
rigeren Temperaturen, soweit es sich hier um einen biologischen Prozess handelt, erklärbar. Bei pe-
lagisch exponierten Proben überwiegen vermutlich oxidative Prozesse sowie photochemischer Ab-
bau durch UV-Strahlung und überdecken einen langsameren biologischen Abbau. Ein erheblicher 
Forschungsbedarf besteht noch in der Beständigkeit der eingesetzten Materialien. Zum einen müs-
sen die Vegetationsträger nach 1 bis 2 Jahren Vorkultur hinreichende Stabilität für Transport und 
Ausbringung aufweisen und sollen bis zur Etablierung des Makrophytenbestandes noch weitere 2 
Jahre eine (Sediment-)stabilisierende und strukturbildende Funktion übernehmen. Zum anderen sol-
len die Materialien nach etwa 5 Jahren vollständig verrotten. 
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Einführung 

Der Goitschesee entstand im Zuge von Restaurierungsmaßnahmen ehemaliger Tagebaue im Mittel-
deutschen Bergbaurevier durch die Einleitung von Flusswasser aus der Mulde von Mai 1999 bis 
April 2002. Mit einer Fläche von über 13,3 km2, einem Volumen von 216 Mio m3 und einer Maxi-
maltiefe von fast 50 m gehört er zu den größten Seen Deutschlands. Die stabilen, oligo- bis meso-
trophen, chemisch-neutralen Gewässerverhältnisse bieten optimale Voraussetzungen für eine zügige 
Etablierung komplexer Biozönosen (Duffek & Schultze 2002; Rönicke et al. 2001, 2002).

Abb. 1: Lage des Goitschesees und der Transekte Pouch (T1), Bärenhof (T2) und Niemegk (T3) in 
dem von E. nuttallii besiedelten Litoralbereich (Fläche 70 – 75 m ü NN). 

So konnten bereits 2003 die ersten submersen Makrophyten beobachtet werden. 2004 eroberte die 
bereits im Vorjahr dominante Art Elodea nuttallii (Planchon) H. St. Johns den gesamten Litoralbe-
reich des Goitschesees. Die dichten Einartenbestände im Uferbereich führten zu erheblichen Ein-
schränkungen in der fischereilichen und touristischen Nutzung. Auf längere Sicht muss durch das 
Massenaufkommen auch mit einer nachhaltigen Verschlechterung der bis dato sehr guten Wasser-
qualität gerechnet werden. Vor allem durch die Remineralisierung der abgestorbenen Elodea-
Fragmente kann es bei den anfallenden Biomassen zur Erhöhung der Nährstoffkonzentrationen im 
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Freiwasser kommen, was eine zunehmende Eutrophierung begünstigen würde (Nino et al. 2005; 
Ozimek et al. 1993; Thiébaut et al. 1997).  

Deshalb wurde bereits 2004, als Grundlage für weitere Untersuchungen, die Elodea-Biomasse an  3 
ausgewählten Transekten im besiedelten Litoralbereich erfasst und auf ihren internen P-Gehalt 
untersucht. Darauf aufbauend wurde 2005 ab dem Beginn der Makrophytenentwicklung ein monat-
liches Messprogramm durchgeführt, das von ersten Laborversuchen zur Sedimentabhängigkeit des 
Neophyten und Untersuchungen zu möglichen Auswirkungen von Schnitt (Mahd) begleitet wurde.  

Erfassung des Elodea-Bestandes 2004 

Im November 2004 wurden im Rahmen eines Sondermessprogrammes in den Teilbecken des Goit-
schesees (Abb. 1) entlang von 3 Transekten der gesamte Elodea-Bestand pro m2 aus Wassertiefen 
von 1, 2, 3, 4 und 5 m durch Tauchbeprobungen entnommen und die jeweiligen Biomassefrischge-
wichte bestimmt. Die geernteten Biomassen schwankten am Transekt Pouch zwischen 0,8 und 7,1 
kg/m2, am Transekt Bärenhof zwischen 3,1 und 5,7 kg/m2 sowie am Transekt Niemegk zwischen 
2,2 und 17,6 kg/m2 (Abb. 2).

Abb. 2: Biomassefrischgewichte von E. nuttallii pro m² Litoralfläche aus verschiedenen Wassertiefen 
an den Transekten Pouch, Bärenhof und Niemegk (November 2004); WT = Wassertiefe. 

Die Entwicklung von E. nuttallii 2005

Um eine erneute  Massenentwicklung der E. nuttallii 2005 rechtzeitig erkennen zu können, wurde 
ab dem Beginn der Makrophytenentwicklung im Juni 2005 eine monatliche Makrophytenbeprobung 
entlang eines festen Transekts im Teilbecken Pouch vorgenommen (vgl. Abb. 1). Analog zur Ent-
nahmetechnik im Vorjahr wurde die gesamte Biomasse pro m2 aus den gleichen Wassertiefen ge-
erntet. In allen 4 Untersuchungsmonaten wurden die höchsten Biomassen in 3 m erfasst (Abb. 3). 
Bis September konnte ein beständiges Wachstum von E. nuttallii beobachtet werden. Die höchste 
Biomasse wurde am 13.09.2005 mit fast 2 kg Frischmasse in 3 m ermittelt. Insgesamt gesehen blieb 
die Entwicklung 2005 deutlich hinter der des Vorjahres zurück. Diese Beobachtung kann auf die 
Baggerarbeiten zurückgeführt werden, die vom Spätsommer 2004 bis zum Frühjahr 2005 im Ufer-
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bereich des Goitschesees durchgeführt wurden und durch die Verspülung des Baggergutes im See 
zu einer erheblichen Verringerung der Secchitiefe beitrugen.  

Abb. 3: Entwicklung der Biomasse von E. nuttallii am Transekt Pouch im Jahresverlauf 2005. 

Bilanzierung des Elodea-Bestandes 2004 

Eine erste Bilanzierung des Bestandes an E. nuttallii wurde anhand der Ergebnisse vom November 
2004 vorgenommen: 

Tab.1: Eckdaten zur Bilanzierung des Elodea-Aufkommens im Goitschesee 

Fläche des bewachsenen Litoralbereiches (0-5 m): 3,99 km2

Mittlerer Bewuchs im See pro m2:   6,5 kg 
Mittlere Trockenmasse im See pro m²:  8,23 % 
Mittlere Trockenmasse im See pro m2:  0,535 kg 
Elodea-Biomasse (FM) im See:   26.000 t 
Elodea-Trockenmasse (TM) im See:  2.100 t 
Interner P-Gehalt in dem Elodea-Bestand:  4,8 t 

Da der interne P-Gehalt der Elodea-Biomasse von ca. 4,8 t im Goitschesee 2004 bei weitem den im 
Pelagial vorhandenen P-Gehalt von ca. 1,3 t übersteigt, muss angenommen werden, dass Elodea die
benötigten Nährstoffe zu einem großen Teil aus dem Sediment bezieht (Carignan & Kalff 1980).

Wachstumsexperimente

Die für die Laborexperimente benötigten Spermatophyten wurden aus dem Goitschesee entnom-
men, in das Labor überführt und entsprechend der experimentellen Anforderungen vorbereitet. 
Nach einer Inkubationszeit von  0, 5, 10, 15, 20, 25 und 30 Tagen wurden je 5 Pflanzen geerntet 
und Feuchtmasse, Trockenmasse sowie die Länge der Pflanzen bestimmt.
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Versuche zur Sedimentabhängigkeit 

Um die Sedimentabhängigkeit von E. nuttallii zu untersuchen, wurden im Frühjahr, Sommer und 
Herbst 2005 je 3 parallel laufende Experimentalansätze durchgeführt: 

1. E. nuttallii flottierend ohne Sedimentangebot, 

2. E. nuttallii flottierend mit Sedimentangebot, 

3. E. nuttallii im Sediment eingepflanzt. 

Dadurch konnte eine Sedimentabhängigkeit der E. nuttallii unter Standortbedingungen nachgewie-
sen werden (vgl. Abb. 4).

Abb. 4: Sedimentabhängigkeit 
von E. nuttallii. Vergleich des 
Sprosslängenwachstums von 
flottierenden Fragmenten mit ( )
und ohne Sedimentangebot ( )
sowie im Sediment eingepflanzten 
Fragmenten ( ).

Im Gegensatz zu den flottierenden Elodea-Fragmenten ohne Sedimentangebot konnten sowohl die 
eingepflanzten, als auch die flottierenden Fragmente mit Sedimentangebot eine Verdopplung der 
Sprosslänge in durchschnittlich 10 bis 15 Tagen erreichen. Ferner wiesen die flottierenden Frag-
mente mit Sedimentangebot nach Sedimentkontakt einen gleichen Wachstumsverlauf wie die ein-
gepflanzten Fragmente auf. Die flottierenden Fragmente stagnierten nach etwa 10 Tagen in ihrem 
Wachstum und starben ab oder zeigten Mangelerscheinungen. 

Versuche zur Wirkung von Schnitt 

Anhand erster Untersuchungen mit Hauptsprossen von E. nuttallii, deren apikale Spitzen künstlich 
entfernt wurden, konnte beobachtet werden, dass die beschnittenen Hauptsprosse zwar teilweise 
abstarben, gleichzeitig war jedoch eine erhöhte Verzweigung zu beobachten. So konnte im Ver-
gleich mit den nicht beschnittenen Sprossen kein deutlicher Nettoeffekt bezüglich der Biomassebil-
dung festgestellt werden (vgl. Abb. 5).

Abb. 5: Vergleich der Biomassezu-
wächse (TM) von Elodea-Sprossen
mit intakten apikalen Spitzen ( )
vs. künstlich entfernten apikalen 
Spitzen ( ).
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Es muss angenommen werden, dass nach einer anfänglichen Stagnation des Längenwachstums bei 
den beschnittenen Elodea-Sprossen, durch die zunehmende Verzweigung, eine positive Wachs-
tumsbilanz zu beobachten ist.  

Zusammenfassung 

Seit 2003 konnte im gefluteten Goitschesee die Invasion des gesamten Litoralbereiches durch Elo-
dea nuttallii beobachtet werden. Eine erste Bestandserfassung im Herbst 2004 ergab eine Biomasse 
von 26.000 t mit einem internen Phosphorgehalt von 4,8 t. Da der interne P-Gehalt der Elodea-
Biomasse bei weitem den im Pelagial vorhandenen P-Gehalt übersteigt, kann angenommen werden, 
dass E. nuttallii die Phosphorversorgung zu einem großen Teil aus dem Litoralsediment deckt. Die 
Sedimentabhängigkeit der E. nuttallii im Goitschesee konnte durch Laboruntersuchungen bereits 
nachgewiesen werden. Damit kann die Massenentwicklung des Makrophyten möglicherweise zu 
einer Remobilisierung der im Sediment festgelegten Nährstoffe beitragen, was eine zunehmende 
Eutrophierung des Gewässers begünstigen würde ((Nino et al. 2005; Ozimek et al. 1993; Thiébaut 
et al. 1997). Erste Laboruntersuchungen zu den Auswirkungen von Mahd als einer möglichen Ge-
genmaßnahme konnten noch keine belastbaren Ergebnisse liefern. 

In Zukunft wird der Trophieentwicklung im Goitschesee, den Mechanismen der Massenentwick-
lung und der sich anschließenden Reaktion der Planktongemeinschaften besondere Aufmerksamkeit 
gewidmet werden. Außerdem soll eine genauere Charakterisierung der E. nuttallii erfolgen, um 
mögliche Fehlschläge kostenintensiver Gegenmaßnahmen vermeiden zu können. 
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Einleitung

Die Tidehochwasserstände im Weser-Ästuar sind seit den 1950er Jahren angestiegen, die MThw-
Jahresmittelwerte haben sich je nach Örtlichkeit in diesem Zeitraum um etwa 15 bis 30 cm erhöht 
(Daten des WSA Bremerhaven). Der Anstieg ist zum Teil auf den säkularen Meeresspiegelanstieg 
zurückzuführen, zum Teil Folge von Wasserbaumaßnahmen wie Fahrrinnenvertiefungen und Ein-
deichungen. Mit Hilfe einer GIS-gestützten Luftbildinterpretation wurde der Frage nachgegangen, 
ob parallel zu den steigenden Tidehochwasserständen in den letzten Jahrzehnten ein Zurückweichen 
der Ufervegetation festzustellen ist. Dies war im Zuge einer Umweltverträglichkeitsuntersuchung 
als Folge steigender Tidehochwasserstände prognostiziert worden. 

Material und Methoden

Aus den Archiven der Wasser- und Schifffahrtsverwaltung sowie von Landesbehörden wurden 
geeignete Luftbilder, Stromkarten und Vermessungsunterlagen, mit denen große Teile des Bearbei-
tungsgebietes zu mehreren Zeitpunkten von etwa 1950 bis 2002 abgebildet werden konnten, zu-
sammengestellt. Aus dem Jahr 2002 lag eine digitale Biotoptypenkartierung auf Basis einer HRSC-
AX-Befliegung vor (High Resolution Stereo Camera) (Janowsky & Gähler 2004). 

Folgende Arbeitsschritte wurden vorgenommen: 

Digitalisierung der Unterlagen (Einscannen) 

Georeferenzierung von Karten und Luftbildern (Vorlagen Maßstab 1:5.000 bis 1:12.000) 

digitale Abgrenzung der Vegetationstypen (höchstmögliche Auflösung, > 1:1.000) 

Verifizierung durch Vermessungsunterlagen (Feldbücher, Uferprofile) 

Bilanzierung der Flächenverteilung der Vegetationstypen in den einzelnen Bearbeitungs-
jahren
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Weiterhin wurden vorhandene Arbeiten zu ähnlichen Fragestellungen ausgewertet (Heinrich & 
Mühlner 1979, Grotjahn 1982, Bunje & Ringot 2003, Meyer & Stephan 2003). 

Untersuchungsgebiet

Bei der Bilanzierung wurden Deichvor-
land und Ufer in diverse Teilgebiete 
untergliedert, um eine differenzierte 
Analyse zu ermöglichen, bei der Flä-
chenveränderungen infolge von Bau-
maßnahmen wie z.B. Hafenanlagen oder 
Sielverlegungen ausgeblendet werden 
konnten.

Es wurden mehrere Teilgebiete an Un-
ter- und Außenweser bearbeitet mit einer 
Gesamtfläche von deutlich über 50 km² 
(Abb. 1). Damit sind alle größeren Vege-
tationsflächen im Tidegebiet der Weser 
mit ihren unterschiedlichen Charakteris-
tiken (Außenweser Ost- und Westufer, 
Ufer Hauptstrom Unterweser, Neben-
arme der Unterweser, Nebenfluss Wüm-
me) umfassend abgebildet. Die unbear-
beiteten Bereiche sind weitgehend Sied-
lungsgebiete, Hafenanlagen oder mit 
Deckwerken befestigt, und somit für die 
Fragestellung nicht relevant. 

     
              Abb. 1: Untersuchungsgebiete 

Ergebnisse

Die Analyse zeigt, dass je nach örtlicher Lage unterschiedliche Entwicklungen eingetreten sind. 

Außenweser

Während an der windexponierten Wurster Küste sowie bei der Insel Langlütjen II außerhalb von 
Lahnungsfeldern ein stetiger Verlust an Ufervegetation festzustellen war (KÜFOG 2005a, 2005b), 
dem durch zunehmende Uferbefestigung begegnet wird,  haben sich die Röhrichte im Bereich der 
Tettenser Plate bis Mitte der 1990er Jahre stetig in die Wattflächen hinein ausgedehnt. Im letztge-
nannten Gebiet wurden die dem Schilf-Röhricht (Scirpo-Phragmitetum) vorgelagerten Bestände der 
Gewöhnlichen Strandsimse (Bolboschoenus maritimus) durch Vorwachsen des Schilfs verdrängt. 
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Ab Mitte der 1990er Jahre hat an der Tettenser Plate seeseitig eine Trendumkehr eingesetzt, seitdem 
ist auch dort ein seeseitiges Zurückweichen der Ufervegetation zu bilanzieren (KÜFOG 2005b). 

Unterweser mit Nebenarmen 

Entlang der Unterweser und ihrer Nebenarme haben sich die Uferröhrichte stabil verhalten und 
insbesondere in den Nebenarmen bereichsweise auch deutlich ausgedehnt (Abb. 2 u. 3). Diese 
Zuwächse sind durch parallel zum 
Anstieg der Tidehochwasserstände 
abgelaufene Sedimentation in Buh-
nenfeldern und Nebenarmen zu 
erklären, was durch Vermessungs-
profile belegt wurde. Am Ufer der 
Unterweser wurden zudem durch 
Buschlahnungen längs der Uferlinie 
und Ufervorspülungen Vegetations-
flächen regeneriert (BIOS 2005a, 
2005b, 2005c, KÜFOG 2005c). 

Die Gesamtfläche von Röhrichten im 
Deichvorland der Unterweser hat 
sich seit 1950 deutlich vergrößert 
(Abb. 4). Neben den uferseitigen Zu-
wächsen ist diese Entwicklung vor 
allem durch Nutzungsänderungen 
und Kompensationsmaßnahmen bedingt.  Abb. 2:  Ausschnitt aus dem Rechten Nebenarm der Weser

                                                                                          

Abb. 3: Röhricht-Zuwächse Rechter Nebenarm und Ostufer Unterweser zwischen Sandstedt und   
Bremerhaven 

Nebenfluss Untere Wümme 

An der Unteren Wümme sind im Deichvorland keine wasserstandsbedingten Verluste an Röhrich-
ten festzustellen. Im Zuge der Sukzession hat sich in den Röhrichtflächen der Anteil an Auengehöl-
zen vergrößert. Im direkten Uferbereich gab es kleinflächig Erosionstendenzen, die mit großer 
Wahrscheinlichkeit auf die Zunahme der Tidewassermengen und die damit verbundene Erhöhung 
der Uferbelastung zurückzuführen sind. Der mittlere Tidenhub im Mündungsbereich beträgt ca. 
3 m, er nimmt stromauf auf 16 km Flusslänge auf  ca. 1,1 m ab (BIOS 2005d). 
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Abb. 4: Gesamtflächen Röhrichte im Deichvorland, Teilgebiete Rechter Nebenarm und             
Ostufer Unterweser zwischen Sandstedt und Bremerhaven 

Diskussion/Schlussfolgerungen

Die durchgeführten Untersuchungen erlauben Rückschlüsse hinsichtlich der Auswirkungen zukünf-
tig geplanter Wasserbaumaßnahmen und des weiter ansteigenden Meeresspiegels. Es ergeben sich 
zu den einzelnen Teilgebieten folgende Einschätzungen: 

Am Ostufer der Außenweser (Wurster Küste) wachsen Watt und Vorländer nicht gleichlaufend mit 
den steigenden Tidehochwasserständen auf. Die bestehenden Tendenzen zu Uferabbrüchen werden 
durch höher auflaufende Tidehochwässer graduell verstärkt. Der ausbaubedingte Anteil am Anstieg 
der Tidehochwasserstände ist in der Außenweser aber vergleichsweise gering anzusetzen, es domi-
niert die Wirkung des Meeresspiegelanstiegs. Langfristig wird der Anteil der verbauten Uferberei-
che weiter zunehmen – unabhängig davon, ob weitere Fahrrinnenausbauten erfolgen.

Das am Westufer der Außenweser (Tettenser Plate) festgestellte Vorwachsen der Uferröhrichte ist 
vermutlich auf die in diesem Gebiet im Vergleich zum Ostufer windgeschütztere Lage sowie vor-
handene Buhnen, Grüppenarbeiten und ein Dammbauwerk zurückzuführen. Ob die ab Mitte der 
1990er Jahre festgestellte Trendumkehr zum Zurückweichen der Uferröhrichte längerfristig Bestand 
hat, und worin diese begründet ist, kann nur durch weitergehende Untersuchungen geklärt werden. 

Am Ufer der Unterweser ist zu erwarten, dass der Umfang der Röhrichtbestände weiterhin überwie-
gend stabil bleiben wird, da aus dem vorhandenen Schwebstoffpotenzial ein hoher Sedimentations-
druck im Uferbereich besteht, der im Zusammenwirken mit der wasserbaulichen Uferunterhaltung 
zu einem Mithochwachsen der Ufersedimente parallel zu steigenden Tidehochwasserständen führt. 
In den Nebenarmen, in denen der Sedimentationsdruck besonders hoch ist, werden sich die Röh-
richte weiterhin in die Watten hinein ausdehnen. 

In der Unteren Wümme ist bei weiterer Vergrößerung der Tidewassermengen mit einer Zunahme 
der Uferbelastung und damit einhergehenden Verlusten von Ufervegetation zu rechnen. 

Zusammenfassung 
Die Tidehochwasserstände im Weser-Ästuar sind seit den 1950er Jahren angestiegen, die MThw-
Jahresmittelwerte haben sich je nach Örtlichkeit in diesem Zeitraum um etwa 15 bis 30 cm erhöht.  
Der Anstieg ist zum Teil auf den säkularen Meeresspiegelanstieg zurückzuführen, zum Teil Folge 
von Wasserbaumaßnahmen. Mit Hilfe einer GIS-gestützten Luftbildinterpretation wurde der Frage 
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nachgegangen, ob parallel zu den steigenden Tidehochwasserständen in den letzten Jahrzehnten ein 
Zurückweichen der Ufervegetation festzustellen ist. Dies war im Zuge einer Umweltverträglich-
keitsuntersuchung als Folge steigender Tidehochwasserstände prognostiziert worden. 

Die Analyse zeigt, dass je nach örtlicher Lage unterschiedliche Entwicklungen eingetreten sind. 
Während an der windexponierten Wurster Küste der Außenweser ein stetiger Verlust an Ufervege-
tation festzustellen war, haben sich die Röhrichte entlang der Unterweser und ihrer Nebenarme 
stabil verhalten und bereichsweise auch deutlich ausgedehnt. Die Zuwächse sind durch parallel zum 
Anstieg der Tidehochwasserstände abgelaufene Sedimentationsprozesse in Buhnenfeldern und 
Nebenarmen zu erklären, was durch Vermessungsprofile belegt werden konnte. In anderen Berei-
chen wurden durch Ufervorspülungen Vegetationsflächen regeneriert. Am Nebenfluss „Untere 
Wümme“ wurden kleinflächig Erosionstendenzen festgestellt, die mit großer Wahrscheinlichkeit 
auf die Zunahme der Tidewassermengen und die damit verbundene Erhöhung der Uferbelastung 
zurückzuführen sind. 

Die durchgeführten Untersuchungen erlauben Rückschlüsse hinsichtlich der Auswirkungen zukünf-
tig geplanter Wasserbaumaßnahmen und des weiter ansteigenden Meeresspiegels. 
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Einleitung und Ziel der Untersuchung 

Intensive Raumnutzung und Hochwässer haben in Vorarlberg seit Jahrhunderten dazu geführt, dass 
die Morphologie der Fließgewässer durch Einengung, Begradigung und Verbauung oft stark verän-
dert wurde. Gleichzeitig erfuhr die hydrochemische Beschaffenheit der Fließgewässer durch die 
Beauffrachtung mit Substanzen anthropogenen Ursprungs ein zusätzliches, oft gravierendes Abwei-
chen vom natürlichen Zustand. Aufgrund dieses enormen Wandels der Habitatqualität stellt sich die 
Frage nach der Verbreitung und der Vorkommenshäufigkeit der einzelnen Makrophyten-Arten 
sowie nach der Gefährdung der Bestände. 

Daher war das Ziel dieser Arbeit neben der Schaffung einer Datengrundlage zur Beurteilung des 
ökologischen Zustands auch die Einschätzung der lokalen Gefährdung der Wasser- und Sumpf-
pflanzenarten in den Fließgewässern Vorarlbergs. Zu diesem Zweck wurde in den Jahren 2002 bis 
2005 in ausgesuchten Fließgewässern die Verbreitung sämtlicher im Wasser wurzelnden oder 
schwebenden Makrophyten erhoben. Der Umstand, dass Makrophyten-Biotope räumlich eindeutig 
umschrieben sind, ermöglicht bei der angewandten Methode nach KOHLER (1978), durch die die 
Fließgewässer im gesamten Verlauf erfasst werden können, eine vergleichsweise genaue Aussage 
über die Verbreitung der Arten in den Fließgewässern Vorarlbergs. 

Untersuchungsgebiet

Die Erhebung der Wasserpflanzen-Vegetation erfolgte in 45 Fließgewässern der Vorarlberger Tal-
schaften Rheintal, Bregenzer Wald, Walgau und Montafon mit einer Gesamtlänge von 124 km. 
Auswahlkriterien waren das Vorhandensein von Makrophytenbewuchs und eine Mindestbreite von 
einem Meter. Aufgrund der hohen Abfluss-Dynamik ist das Gedeihen von Wasserpflanzen in den 
Hauptflüssen Alpenrhein, Bregenzer Ach oder Ill sowie in den Bergbächen kaum möglich. Wasser-
pflanzen finden sich in den Gewässern der Talniederungen, wo neben wesentlich geringerem Gefäl-
le auch ein vergleichsweise gemäßigtes Abflussregime vorherrscht. Hier findet im relativ weiten 
Talboden sehr rasch ein Wechsel der Fließgewässereigenschaften über eine hyporhithrale Prägung 
im Bereich der Talränder hin zur epipotamalen Charakteristik im Nahbereich des Bodensees statt. 
Praktisch sämtliche Gewässer der Talniederungen sind heute stark anthropogen überformt und 
weisen kanalartige Trapezprofile auf. Obwohl es wie z. B. im Rheintal stellenweise Torfböden gibt, 
sind alle untersuchten Fließgewässer kalkgeprägt und daher hydrogenkarbonatreich. 
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Methodik

Sowohl bei den Kartierungsarbeiten im Gelände als auch bei der quantitativen Auswertung kam die 
Methodik nach KOHLER & JANAUER (1995) zur Anwendung, wobei die Makrophyten-Vegetation 
nahezu lückenlos auf der Gesamtlänge der Fließgewässer erfasst wurde. Dazu erfolgte eine Eintei-
lung der Gewässer nach ökologischen und floristischen Gesichtspunkten in Abschnitte von 20 bis 
mehrere hundert Meter Länge, in denen die Pflanzenmengen der einzelnen Makrophyten-Arten 
nach einer fünfstufigen Skala geschätzt wurden. Die Beziehung der Schätzstufen zueinander ent-
spricht nach empirischen Untersuchungen ausreichend genau der Funktion f(x) = x3 (s. Ordinate der 
Diagramme) (JANAUER & HEINDL 1998). Dies ermöglicht eine quantitative Auswertung und Dar-
stellung der Kartierungsergebnisse (Abb. 1 und 2). Die Ermittlung der lokalen Vorkommenshäuf-
igkeit als Grundlage zur Beurteilung des 
Gefährdungsgrades der Arten im Gebiet 
erfolgte anhand des „Mittleren Men-
genindex“ (MMT), der für jede einzelne 
Art für die gesamten k a r t i e r t e n  
Fließgewässerstrecken berechnet wurde 
(siehe nebenstehende Formel). Der 
MMT gibt die durchschnittliche Schätz-
stufe einer Makrophyten-Art berechnet 
für die Gesamtlänge a l l e r  untersuchten 
Abschnitte an. Die MMT-Werte der 
Arten – getrennt nach Hydrophyten (ständig untergetauchte Wasserpflanzen) und Amphiphyten 
(fakultativ untergetauchte Pflanzen) – dargestellt in Diagrammen, ergeben einen Überblick über die 
mengenmäßigen Vorkommen der Spezies im gesamten Untersuchungsgebiet (Abb. 1 und 2). Ent-
sprechend dieser MMT-Werte und den Felderfahrungen im Gebiet erfolgte die Einteilung in vier 
„Vorkommensklassen“: beträchtlich – mäßig – gering – sehr gering (Tab. 1).  

Die Angaben über die Gefährdungsgrade in Tabelle 1 stammen aus der „Roten Liste gefährdeter 
Pflanzen von Österreich“ (NIKLFELD 1999), der „Roten Liste der Farn- und Blütenpflanzen Baden-
Württembergs“ (BREUNIG & DEMUTH 1999), der „Roten Liste der gefährdeten Arten der Schweiz. 
Farn und Blütenpflanzen“ (MOSER et al. 2002) und „Lebensräume und Lebensgemeinschaften in 
Vorarlberg. Ökosysteme, Vegetation, Flora mit Roten Listen“ (GRABHERR & POLATSCHEK 1986).

Ergebnisse und Diskussion 

In allen untersuchten Fließgewässern konnten insgesamt 31 Hydrophyten- und 17 Amphiphyten-
Arten erfasst werden. Ihre MMT-Werte streuten von 0,1 bis 2,1 auf der fünfstufigen Skala nach 
KOHLER (1978). Die Grenzwerte der vier „Vorkommensklassen“ wurden empirisch wie folgt fest-
gelegt: MMT > 1,5 gilt als „beträchtlich“, MMT  1,5 und > 1,0 gilt als „mäßig“, MMT  1,0 und > 
0,5 gilt als „gering“ und MMT  0,5 gilt als „sehr gering“. Nach dieser Einteilung sind die Vor-
kommen von 6 Hydrophyten-Arten als „beträchtlich“, von 5 Arten als „mäßig“, von 11 Arten als 
„gering“ und von 9 Arten als „sehr gering“ zu bezeichnen (Abb. 1). Bei den Amphiphyten-Arten 
erweisen sich die Vorkommen von je 5 Arten als „beträchtlich“ bzw. „mäßig“, von 6 Arten als 
„gering“ und von 2 Arten als „sehr gering“ (Abb. 2). Da Amphiphyten auch zahllose sehr kleine, oft 
ephemere Fließgewässer wie Feldgräben besiedeln, bedeutet der Umfang der Untersuchung in erster 
Linie nur für die Hydrophyten-Arten einen hohen Vollständigkeitsgrad der erfassten Vorkommen 
Vorarlbergs.  

MMT = Mittlerer Mengenindex einer Art über alle Abschnitte 
Mi = Menge einer Art im Abschnitt i 
Li = Länge des Abschnitts i, in dem die Art auftritt 
L = Länge d. gesamten untersuchten Fließgewässerbereichs 

3 1

3

L

LM
MMT

n
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ii
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Zu den Hydrophyten-Arten mit „sehr geringen“ Vorkommen zählen Myriophyllum verticillatum,
Zannichellia palustris, Potamogeton gramineus, Ranunculus circinatus, Nymphaea alba, Utricula-
ria minor, Utricularia intermedia, Chara rudis und Nitella batrachosperma (Abb. 1). Außer Myri-
ophyllum verticillatum und Zannichellia palustris sind diese Arten auch im übrigen Österreich, in 

Abb. 1: Mittlerer Mengenindex (MMT) der Hydrophyten-Arten über die Gesamtlänge der untersuch-
ten Gewässer. Erklärung der Kategorien im Text. 

Abb. 2: Mittlerer Mengenindex (MMT) der Amphiphyten-Arten über die Gesamtlänge der unter-
suchten Gewässer. Erklärung der Kategorien im Text. 

Hydrophyten
Mittlerer Mengenindex (MMT) 

2,0

1,5

1,0

0,5
0,0

10,0

Fo
nt

in
al

is
 a

nt
ip

yr
et

ic
a

P
ot

am
og

et
on

 n
at

an
s

E
lo

de
a 

ca
na

de
ns

is

R
an

un
cu

lu
s 

tri
ch

op
hy

llu
s

P
ot

am
og

et
on

 p
ec

tin
at

us

C
al

lit
ric

he
 s

p.

Po
ta

m
og

et
on

 b
er

ch
to

ld
ii

M
yr

io
ph

yl
lu

m
 s

pi
ca

tu
m

G
ro

en
la

nd
ia

 d
en

sa

Po
ta

m
og

et
on

 c
ris

pu
s

E
lo

de
a 

nu
tta

llii

N
up

ha
r l

ut
ea

P
ot

am
og

et
on

 fi
lif

or
m

is

C
ha

ra
 g

lo
bu

la
ris

C
er

at
op

hy
llu

m
 d

em
er

su
m

C
ha

ra
 v

ul
ga

ris

B
at

ra
ch

os
pe

rm
um

 s
p.

Po
ta

m
og

et
on

 a
lp

in
us

Le
m

na
 m

in
or

U
tri

cu
la

ria
 a

us
tra

lis

P
ot

am
og

et
on

 c
ol

or
at

us

N
ite

lla
 s

yn
ca

rp
a

M
yr

io
ph

yl
lu

m
 v

er
tic

ill
at

um

Za
nn

ic
he

llia
 p

al
us

tri
s

P
ot

am
og

et
on

 g
ra

m
in

eu
s

R
an

un
cu

lu
s 

ci
rc

in
at

us

N
ym

ph
ae

a 
al

ba

C
ha

ra
 ru

di
s

U
tri

cu
la

ria
 m

in
or

U
tri

cu
la

ria
 in

te
rm

ed
ia

N
ite

lla
 b

at
ra

ch
os

pe
rm

a

M
M

T

beträchtlich mäßig gering sehr gering

Amphiphyten
Mittlerer Mengenindex (MMT)

0,5

1,0

1,5

2,0

S
pa

rg
an

iu
m

 e
m

e.

A
gr

os
tis

 s
to

.

N
as

tu
rti

um
 o

ff.

V
er

on
ic

a 
an

ag
.-a

.

G
ly

ce
ria

 m
ax

im
a

M
yo

so
tis

 s
co

.

B
er

ul
a 

er
ec

ta

Ve
ro

ni
ca

 b
ec

.

H
ip

pu
ris

 v
ul

ga
ris

P
ol

yg
on

um
 s

p.

Sp
ar

ga
ni

um
 e

re
.

M
en

th
a 

aq
ua

tic
a

A
lis

m
a 

p.
-a

.

G
ly

ce
ria

 fl
ui

ta
ns

G
ly

ce
ria

 n
ot

at
a

G
ly

ce
ria

 s
p.

S
ch

oe
no

pl
ec

tu
s 

l.

M
yo

so
tis

 la
xa

M
M

T

mäßigbeträchtlich gering sehr 
gering

151



Tab. 1: „Vorkommensklassen“ und die Gefährdung gefundener Arten nach den Roten Listen von 
Vorarlberg = VO (GRABHERR & POLATSCHEK 1986), Österreich = A (NIKLFELD 1999), Ba-
den-Württemberg = B-W (BREUNIG & DEMUTH 1999; SCHMIDT et al. 1996) und der Schweiz 
= CH (MOSER et al. 2002). Gefährdungsstufen: 0 = ausgerottet, 1 = vom Aussterben bedroht, 
2 = stark gefährdet, 3 = gefährdet, 4 = potentiell gefährdet, r = regional gefährdet, - = keine Gefähr-
dung, Alp = Alpengebiet, wAlp = westliches Ostalpengebiet, d = Daten ungenügend, V = Sippe der 
Vorwarnliste (B-W), ? = keine Literaturangaben bekannt.  

 „sehr geringe“ Vorkommen VO A B-W CH „mäßige“ Vorkommen VO A B-W CH

Hydrophytische Arten:     Hydrophytische Arten:     
Chara rudis (1 Fundort) d ? d ? Elodea nuttallii* d - - - 
Myriophyllum verticillatum (1 Fundort)* 4 3 V, r 4 Groenlandia densa* 2 3 2 4 
Nitella batrachosperma (1 Fundort) d ? 0 ? Myriophyllum spicatum* 3 rwAlp - 4 
Nymphaea alba (1 Fundort)* 3 3 3 4 Potamogeton crispus* 4 - - - 
Potamogeton gramineus (1 Fundort) 2 2 2 2 Potamogeton  berchtoldii* 2 3rwAlp - - 
Ranunculus circinatus (1 Fundort) 3 3 d 2 Amphiphytische Arten: 
Utricularia intermedia (1 Fundort) d 2 2 2 Berula erecta 2 3rwAlp - - 
Utricularia minor (1 Fundort) d 3 2 3 Hippuris vulgaris* 3 3 3 4 
Zannichellia palustris (3 Fundorte) d r Alp - 3 Myosotis scorpioides - - - - 

Amphiphytische Arten: Sparganium erectum 3 rwAlp - - 
Myosotis laxa (1 Fundort) - - - - Veronica beccabunga - - - - 
Schoenoplectus lacustris* 3 rwAlp - -     

         

„geringe“ Vorkommen      „beträchtliche“ Vorkommen     

Hydrophytische Arten:     Hydrophytische Arten:     
Batrachospermum sp. d 2 ? ? Callitriche sp. - - - - 
Ceratophyllum demersum* 1 r Alp - 3 Elodea canadensis* d - - - 
Chara globularis d 3 - ? Fontinalis antipyretica d - ? ? 
Chara vulgaris* d 3 - ? Potamogeton natans* - r - - 
Lemna minor - - - - Potamogeton pectinatus* - - - - 
Nitella syncarpa* d 3 2 ? Ranunculus trichophyllus* 3 rwAlp - - 
Nuphar lutea* 3 3 - - Amphiphytische Arten: 
Potamogeton alpinus  3 3 2 4 Agrostis stolonifera agg.* - - - - 
Potamogeton coloratus (5 Fundorte)* 1 1 0 2 Glyceria maxima* 3 r - 3 
Potamogeton filiformis (3 Fundorte)* d 2 0 3 Nasturtium officinale agg. 3 3r - - 
Utricularia australis* d 3 - 4 Sparganium emersum 3 3 - 3 

Amphiphytische Arten: Veronica anagallis-aquatica* 4 - - - 
Alisma plantago-aquatica* 3 rwAlp - -      
Glyceria notata d - - -     
Glyceria fluitans (2 Fundorte) 2 r - - * weitere Vorkommen in Stillgewässern 
Mentha aquatica* - - - - Vorarlbergs bekannt 
Sparganium erectum 3 rwAlp - -     

Baden-Württemberg und in der Schweiz überwiegend „gefährdet“ oder „stark gefährdet“ (Tab. 1). 
Nitella batrachosperma, in Vorarlberg erstmals 2001 nachgewiesen (JÄGER 2005), gilt nicht nur in 
Baden-Württemberg sondern auch im übrigen Deutschland als „ausgestorben“, „fehlend“ bzw. es 
sind „keine Angaben vorhanden“ (SCHMIDT et al. 1996).

Unter den Hydrophyten-Arten mit „geringem“ Vorkommen sind besonders Potamogeton coloratus
und P. filiformis erwähnenswert, da sie in Baden-Württemberg bereits als ausgestorben verzeichnet 
sind. Allerdings konnte im Untersuchungsgebiet in der Vegetationsperiode 2005 P. coloratus an 
zwei der fünf Fundstellen nicht mehr nachgewiesen werden.   
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Die weiteste Verbreitung nach Fontinalis antipyretica zeigte der Gefäßhydrophyt Potamogeton
natans (Abb. 1). Eine gewisse Toleranz gegenüber Fließgeschwindigkeit, Nährstoffbelastung und 
Wassertrübung eröffnet ihm ein weites Spektrum an Lebensräumen. Ähnlich häufig und dieselben 
Lebensräume besiedelnd erwies sich der Amphiphyt Sparganium emersum (Abb. 2). Eine Vielzahl 
von rhithral geprägten Gewässer-Abschnitten bedingt das vergleichsweise beträchtliche Vorkom-
men der Artengruppe Fontinalis antipyretica, Ranunculus trichophyllus und Groenlandia densa in
den untersuchten Fließgewässern (vgl. SCHÜTZ 1992).

Schlussfolgerung 

Nach den vorliegenden Befunden sind die Arten Nitella batrachosperma, Utricularia minor, Utri-
cularia intermedia, Chara rudis, Ranunculus circinatus und Potamogeton gramineus in den Fließ-
gewässern Vorarlbergs als „vom Aussterben bedroht“ und Potamogeton coloratus und P. alpinus
als „stark gefährdet“ zu klassifizieren, da sie kleine bzw. sehr kleine MMT-Werte aufweisen (Abb. 
1). Von diesen Arten konnten nur Einzelvorkommen oder wenige, isolierte kleine bis sehr kleine 
Populationen vorgefunden werden. Ihr Bestehen hängt unmittelbar mit dem Fortbestand ihrer Le-
bensräume zusammen und kann durch unsachgemäße Gewässer-Pflegemaßnahmen schlagartig zum 
Erlöschen gebracht werden. Elf weitere Hydrophyten-Arten sind zumindest als „gefährdet“ zu 
bewerten. Eine weitere Verschlechterung der Gesamtsituation kann auch für sie rasch eine starke 
Gefährdung bedeuten. 
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Characeae (Armleuchteralgen) sind makrophytische grüne Algen, die in stehenden und fließenden 
Gewässern vorkommen. Sie sind die nächsten noch lebenden Verwandten der Landpflanzen 
(KAROL et al. 2001). Ihr Habitus zeigt ähnlich wie bei der Gattung Equisetum eine Gliederung in 
Nodien und Internodien. An den Nodien entspringen Quirläste, die ebenfalls wieder in Nodien und 
Internodien gegliedert sind. Diese Anordnung, die an einen Kronleuchter erinnert, gab Anlaß für die 
deutsche Bezeichnung „Armleuchteralgen“. Viele Characeae sind in der Ausprägung ihrer morpho-
logischen Merkmale hoch variabel.  

Characeae leben als Unterwasserpflanzen in süßen bis brackigen Gewässern. Sie kommen auch in 
ephemeren Gewässern vor, wie z.B. Tümpeln oder Wagenspuren. Sie bevorzugen jedoch in den 
meisten Fällen nährstoffarme Gewässer. Die mit der Industrialisierung einhergehenden Änderungen 
der Landnutzung wirkten sich auf die Characeae daher negativ aus. Ihre Empfindlichkeit gegenüber 
Belastungen führte in vielen Fällen zu einem Verbreitungssrückgang. Heute sind die meisten Arten 
der Characeae in Deutschland gefährdet (SCHMIDT et al. 1995). 

Am 6. und 7. März 2004 wurde auf Einladung von Prof. Dr. Hendrik Schubert erstmals eine Tagung 
„Characeen in Deutschland – Verbreitung und Schutzmaßnahmen“ an der Universität in Rostock 
durchgeführt. Wichtigstes Ergebnis war die Gründung einer „Arbeitsgruppe Characeen Deutsch-
lands“. Sie ist ein lockerer Zusammenschluss von Personen mit dem gemeinsamen Interesse, 
Kenntnisse über die Characeen Deutschlands zu sammeln und auszutauschen. Die konkreten Ziele 
der Arbeitsgruppe sind: 

Untersuchung und Dokumentation der rezenten und historischen Verbreitung von Characeen 
in Deutschland 

Ableitung von Maßnahmen, die dem Schutz der Characeenflora und ihrer Habitate dienen 

Sammlung von ökophysiologischen Daten zur Abschätzung von potentiellen Verbreitungs-
grenzen der Characeen 

Analyse von Oogonien- und Oosporenbanken bzw. Entwicklung der dafür notwendigen 
Wissensbasis 

Organisation von Workshops & Öffentlichkeitsarbeit in einem zur Erreichung der obigen 
Ziele erforderlichen Maß 

Langfristiges Ziel ist die Erstellung eines Verbreitungsatlas der Characeen in Deutschland. Für die 
einzelnen Bundesländer wurden Ansprechpartner/innen benannt bzw. vorgeschlagen, die als  
Länderverantwortliche fungieren sollen. Von Christian Blümel wurde eine Homepage der  
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Arbeitsgruppe eingerichtet. Sie ist im Internet unter der Adresse http://www.biologie.uni-
rostock.de/oekologie/agcd abrufbar. Resultate der 1. Tagung wurden in Heft 13 der Rostocker 
Meeresbiologischen Beiträgen veröffentlicht (SCHUBERT & KARSTEN 2004). Der Band enthält die 
folgenden Beiträge: 

Christian Blümel & Uwe Raabe: Vorläufige Checkliste der Characeen Deutschlands 

Irmgard Blindow, Evelyn Rost, Stefanie Jachner, Simone Frey & Michael Dilger: Entwick-
lung eines Schlüssels zur Bestimmung von Characeen-Oosporen – eine Projektbeschreibung 

Michael Dilger: Möglichkeiten des Nachweises von Characeen durch rezente Oosporen aus 
Sedimenten 

Michael Dilger: Neufunde von Characeen im Dubringer Moor 

Franziska Vedder: Morphologie und Taxonomie rezenter und subfossiler Characeen-
Oosporen aus der Ostsee 

Christian Blümel: Die Characeen in Mecklenburg-Vorpommern 

Hans-Jürgen Spieß: Ergebnisse der Untersuchungen submerser Makrophyten in mesotroph-
eutrophen Seen Mecklenburg-Vorpommerns 

Rüdiger Mauersberger: Zum Vorkommen von Armleuchtergewächsen (Characeae) im  
Norden Brandenburgs 

Sabine Hilt & Michael Dilger: An- und Abwesenheit von Characeen in Brandenburger 
Flachseen während der letzten Jahrtausende – lässt sich ein anthropogener Einfluss nach-
weisen? 

Timm Kabus: Bewertung mesotroph-alkalischer Seen in Brandenburg vor dem Hintergrund 
der EU-FFH-Richtlinie anhand von Armleuchteralgen (Characeae) 

Wolf-Henning Kusber, Uwe Raabe, Christian Blümel, Ursula Geissler & Regine Jahn:  
Mittel- und langfristige Trends der Characeen-Vorkommen in Berlin 

Lothar Täuscher: Neubearbeitung der Armleuchteralgen (Charales) als Bestandteil der  
Roten Liste der Algen des Landes Sachsen-Anhalt (Deutschland) 

Thomas Gregor: Characeen-Floristik in Hessen 

Klaus van de Weyer & Uwe Raabe: Die Erfassung der Armleuchteralgen-Gewächse (Chara-
ceae) in Nordrhein-Westfalen 

Angela Doege: Neue Kenntnisse über die Armleuchteralgen (Charophyceae) Sachsens 

Heiko Korsch: Neue Kenntnisse zur Characeen-Flora Thüringens 

Klaus Schmieder: Die Characeen des Bodensees 

Thomas Franke, Susanne Schneider, Arnulf Melzer, Anton Mayer & Oliver Dürhammer: 
Planung und Struktur der Bayernkartierung sowie eine Zusammenstellung aller in Bayern 
nachgewiesener Characeen-Arten (Checkliste) 

Das Heft ist mittlerweile leider bereits vergriffen. Wegen der starken Nachfrage ist aber eine 
2. Auflage geplant. Weitere Informationen über die Arbeitsgruppe Characeen Deutschlands finden 
sich auf der angegebenen Homepage im Internet. Hier ist auch die oben erwähnte „Vorläufige 
Checkliste der Characeen Deutschlands“ von Christian Blümel & Uwe Raabe abrufbar. 
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Die zweite Tagung der Arbeitsgruppe Characeen Deutschlands, deren Organisation Annemarie 
Radkowitsch übernahm, fand vom 27.-29. Mai 2005 an der Pädagogischen Hochschule in Karlsruhe 
statt. Sie beinhaltete u.a. 12 Vorträge und eine Exkursion unter Leitung von Annemarie Radko-
witsch und Frank Pätzold. Hierbei wurden zwei Baggerseen im Raum Karlsruhe aufgesucht, die 
sich durch einen außerordentlichen Reichtum an Characeen auszeichnen. So konnten z. B. Nitella 
confervacea (Brébisson 1849) A. Braun ex Leonhardi 1863, Tolypella glomerata und Tolypella 
intricata gefunden werden, die in Abgrabungsgewässern der Oberrheinischen Tiefebene gar nicht 
so selten sind. 

Auch zu dieser Tagung ist ein Band geplant, der verschiedene Beiträge zum Thema Characeae in 
Deutschland enthalten soll. Er soll als Beiheft zu den Berichten der Botanischen Arbeitsgemein-
schaft Südwestdeutschland erscheinen. 
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Anfang der 1990er Jahre wurde in Nordrhein-Westfalen mit der systematischen Erfassung der 
Armleuchteralgen-Gewächse (Characeae) begonnen. Die Rasterkartierung auf der Basis von Mess-
tischblatt-Viertelquadranten gleicht bezüglich der Methodik derjenigen der höheren Pflanzen. Z. Zt. 
liegen ca. 1900 aktuelle und historische Angaben vor, die in einer Datenbank erfasst sind. Von den 
insgesamt 21 nachgewiesenen Arten (s. Tab. 1) ist eine Art, Chara intermedia, ausgestorben. Die 
häufigsten Characeen sind in Nordrhein-Westfalen Chara vulgaris, Chara globularis, Chara virga-
ta, Chara contraria und Nitella flexilis. Zu den sehr seltenen Arten gehören Tolypella intricata und
Tolypella prolifera, Chara braunii, Nitella syncarpa und Tolypella glomerata wurden erst in den 
letzten Jahren im Zuge der systematischen Erfassung der Characeen für Nordrhein-Westfalen neu 
aufgefunden (vgl. VAN DE WEYER et al. 2004). Erste Ergebnisse der floristischen Erfassung der 
Armleuchteralgen-Gewächse in Nordrhein-Westfalen wurden z. T. bereits an anderer Stelle veröf-
fentlicht (RAABE & VAN DE WEYER 2002a, b, VAN DE WEYER & RAABE 2004, s.a. BLÜMEL & RAABE
2004).

Tab. 1: Liste der bisher in Nordrhein-Westfalen nachgewiesen Armleuchteralgen-Gewächse 

Chara aspera Chara polyacantha Nitella mucronata Tolypella glomerata 

Chara braunii Chara virgata Nitella opaca Tolypella intricata 

Chara contraria Chara vulgaris Nitella syncarpa Tolypella prolifera 

Chara globularis Nitella capillaris Nitella tenuissima  

Chara hispida Nitella flexilis Nitella translucens  

Chara intermedia Nitella gracilis Nitellopsis obtusa  

Im Rahmen der Kartierung erhobene Daten flossen bereits insbesondere in die Erarbeitung der 
landesweiten und der bundesweiten Roten Liste der Characeen ein (SCHMIDT et al. 1996, VAN DE 
WEYER & RAABE 2000). In Nordrhein-Westfalen sind bis auf Chara vulgaris und C. globularis alle 
Arten landesweit mehr oder weniger stark gefährdet oder ausgestorben. Die Erfassung der Arm-
leuchteralgen-Gewächse und die zugehörigen Roten Listen dienen als wichtiges Instrumentarium 
zur Bewertung von Kleingewässern aus botanischer Sicht (RAABE & VAN DE WEYER 1998). Für die 
Auswahl von Gebieten, die gemäß Anhang I der FFH-Richtlinie als Lebensraumtyp „Oligo- bis 
mesotrophe kalkhaltige Gewässer mit benthischer Vegetation mit Armleuchteralgenbeständen 
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(Characeae)“ gemeldet wurden (MUNLV NRW 2004, SSYMANK et al. 1998), bildete das Erfas-
sungsprogramm, z.T. ergänzt durch Tauchuntersuchungen eine wesentliche Grundlage. Auch für 
die Bewertung von Fließ- und Stillgewässern mit Makrophyten gemäß EG-Wasser-Rahmenricht-
linie liefert die floristische Kartierung wichtige Erkentnisse (VAN DE WEYER 2003, 2005). 
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Einleitung

Die Characeen (Armleuchteralgen) sind die einzige rezente Familie der phylogenetisch sehr alten 
Klasse der Charophyceae. Sie sind mit den heutigen Landpflanzen über einen gemeinsamen Vor-
fahren verbunden. Der Aufbau dieser makrophytischen Grünalgen ist hoch differenziert. Aufgrund 
der stark unterschiedlichen Ausprägung der morphologischen Merkmale wurden zahlreiche „Unter-
arten“, „Varietäten“ und „Formen“ abgegrenzt und in einer Reihe von älteren und modernen Arbei-
ten detailliert beschrieben (z.B. Migula 1897, Wood 1965, Krause 1997).  

Gleichzeitig sind diese Merkmale jedoch einer hohen Variabilität unterworfen. Dementsprechend 
wird die Systematik der Characeen von Anwendern, die mit dieser ganzen Bandbreite von Merk-
malsausprägungen im Freiland konfrontiert werden, als unzulänglich empfunden. Viele Individuen 
sind mit den nationalen Bestimmungsschlüsseln nicht eindeutig zuzuordnen. Diese Probleme poten-
zieren sich auf internationaler Ebene aufgrund unzureichend aufeinander abgestimmter Bestim-
mungsliteratur, so dass nicht davon ausgegangen werden kann, dass die Bestimmung von Chara-
ceen bei Verwendung von Bestimmungsschlüsseln verschiedener Länder zum selben Ergebnis 
führt.

Mit Hilfe genetischer Methoden lassen sich viele Bestimmungsprobleme lösen. Der Grad der Über-
einstimmung des Erbmaterials zweier Individuen gibt Auskunft über ihre Verwandschaft. Auf diese 
Weise kann z.B. herausgefunden werden, ob morphologisch ähnliche Individuen tatsächlich ver-
wandt sind oder ob ihre morphologische Ähnlichkeit lediglich auf Umwelteinflüssen beruht. Gene-
tische Analysen ermöglichen auch die Ermittlung derjenigen morphologischen Merkmale, die für 
die Determination der Arten relevant sind. 

Unter den Characeen lassen sich z.B. Chara baltica und Chara intermedia nach den aktuellen 
Bestimmungsschlüsseln (Krause 1997) aufgrund morphologischer Kriterien nur unzureichend 
unterscheiden. Als wichtigstes Bestimmungskriterium dient hier der Salzgehalt des Habitates. Wäh-
rend Chara intermedia bevorzugt im Süßwasser vorkommt, wächst Chara baltica ausschließlich im 
Brackwasser.

Chara aspera und Chara galioides unterscheiden sich ausschließlich im Durchmesser der männli-
chen Fortpflanzungsorgane (Antheridien). Da die Art zweihäusig ist, kann ihre Determination in der 
Praxis erhebliche Schwierigkeiten bereiten. 

Chara contraria unterscheidet sich von Chara vulgaris in erster Linie dadurch, dass sich bei erste-
rer die Stacheln auf den etwas erhaben erscheinenden Hauptrindenreihen befinden, während letztere 
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die Stacheln auf den eingesenkten Nebenreihen aufweist. Da bei manchen Exemplaren die Haupt-
reihen nicht von den Nebenreihen unterscheidbar sind, ist die Artdetermination auch hier nicht 
immer eindeutig möglich. 

Material und Methoden 

AFLP (amplified fragment length polymorphism) stellt eine bewährte Methode dar, um Unterschie-
de im Genom innerhalb und zwischen Arten von Characeen aufdecken zu können (Mannschreck et 
al. 2002). Die AFLP-Technik basiert auf der selektiven Vervielfältigung von spezifischen DNA-
Fragmenten mittels PCR. Die Fragmente entstehen durch den vollständigen Verdau genomischer 
DNA mit zwei verschiedenen Enzymen. Adaptoren werden mit Hilfe des Enzyms Ligase mit den 
Fragmenten verbunden. Anschließend erfolgt die erste Vervielfältigung (Präamplifikation) mit 
Primern, deren Sequenz sich aus den Adaptoren, der Restriktionsschnittstelle und einer zusätzlichen 
selektiven Base zusammensetzt. In einem zweiten Vervielfältigungsschritt (Hauptamplifikation) 
findet unter Anwendung von Primern mit zwei weiteren selektiven Basen eine erneute Auswahl von 
Fragmenten statt. Die Primer werden mit Fluoreszenz-Farbstoffen markiert und die Fragmente ihrer 
Länge nach auf einem Polyacrylamidgel elektrophoretisch aufgetrennt. Die Unterschiede im Ban-
denmuster werden ausgewertet, die Ähnlichkeit zwischen den Proben berechnet und daraus ein 
Baum erstellt. 

Ergebnisse und Diskussion 

Mittlerweile liegen AFLP-Ergebnisse von mehreren hundert Chara-Proben aus zahlreichen europä-
ischen Ländern vor. Exemplarisch vorgestellt werden an dieser Stelle die Ergebnisse zu den oben 
aufgeführten Determinationsproblemen. Die AFLP Ergebnisse wurden nach dem sog. Neighbor-
Joining-Verfahren ausgewertet. 

Trotz der Tatsache, dass sich C. aspera und C. galioides morphologisch ausschließlich im Durch-
messer der Antheridien unterscheiden, sind die beiden Arten im Neighbor-Joining Baum getrennt 
(Abb. 1). Bislang konnte noch kein zusätzliches morphologisches Unterscheidungsmerkmal gefun-
den werden. Die beiden Arten müssen jedoch trotz der Bestimmungsschwierigkeiten weiterhin 
getrennt behandelt werden, da sie genetisch eindeutig voneinander unterscheidbar sind. 

Auch C. contraria und C. vulgaris lassen sich mit Hilfe der AFLP eindeutig voneinander trennen 
(Abb. 1). Die Kombination der morphologischen Merkmale mit den AFLP-Ergebnisse zeigte, dass 
Individuen mit gleichförmigen Rindenzellen (isostich) als C. vulgaris bestimmt werden müssen. 

C. baltica und C. intermedia sind sich nicht nur morphologisch, sondern auch genetisch sehr ähn-
lich (Abb. 1). Die zusätzliche Analyse von insgesamt 162 Exemplaren der beiden Arten zeigt je-
doch, dass sie sich trotz ihrer Ähnlichkeit grundsätzlich voneinander abtrennen lassen (Abb. 2). Die 
Individuen von C. baltica werden auf der Grundlage der AFLP-Ergebnisse jedoch in zwei Unter-
gruppen getrennt (Abb. 2). Eine Untergruppe wird von den Individuen aus der Ostsee gebildet, 
während die Exemplare aus dem Mittelmeerraum als zweite Untergruppe abgetrennt werden kön-
nen. Mit einer einzigen Ausnahme spiegelt die Salinität des Habitates die genetische Auftrennung 
wider. Eine Verkomplizierung tritt jedoch dadurch ein, dass die Individuen von C. intermedia aus 
dem Salzigen See bei Halle, von wo der Typus dieser Art beschrieben wurde, zu C. baltica aus dem 
Mittelmeerraum sortiert werden. Dies würde bedeuten, dass die derzeitige Praxis der Determination 
von C. intermedia nicht mit der urprünglichen Artbeschreibung übereinstimmt. Weitere Untersu-
chungen sollen klären, ob dies tatsächlich der Fall ist. 
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Abb. 1: Neighbor-Joining Baum von 226 Individuen der Familie der Characeae; bootstrap-Werte aus 
1000 Wiederholungen 

Mit Hilfe der AFLP ist es möglich, auch Individuen mit unvollständig ausgeprägten Merkmalen 
zuzuordnen. Dies soll jedoch nicht dazu führen, dass eine Bestimmung von Characeen in Zukunft 
nur mit Hilfe genetischer Analysen möglich sein wird. Genetische Analysen dienen uns als ein 
Werkzeug, mit dem umweltbedingte Modifikationen von genetisch fixierten Merkmalen getrennt 
werden können. Auf der Grundlage der genetischen Analysen werden dann die Bestimmungsmerk-
male der Characeen ggf. angepasst.  
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Abb. 2: Ungewurzelter Neighbor-Joining Baum von Chara intermedia und Chara baltica; bootstrap-
Werte aus 2000 Wiederholungen 
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Einleitung

AlgaTerra ist eine Datenbank, die Informationen über Mikroalgen im Internet bereitstellt (Jahn & 
Kusber 2005). Ein wesentliches Ziel des AlgaTerra Projekts ist es, den Gebrauch von Namen zu 
klären und referenzierte Faktendaten mit taxonomischen Konzepten zu verbinden. 

Während der Pilotphase von AlgaTerra (bis Februar 2005) wurde eine Infrastruktur aufgebaut, die 
ganz explizit traditionelle Formen der Dokumentation (Fotografie, Zeichnung, Beschreibung), 
Sammlungsinformationen und moderne Daten (Sequenzdaten) verknüpft. Die Kooperation ver-
schiedener Forscherteams und die Einbeziehung von Forschungssammlungen u.a. Hustedt-
Sammlung Bremerhaven (BRM), Ehrenberg-Sammlung (BHUPM), Sammlung für Algenkulturen 
Göttingen (SAG) konnte breitgefächerte Datenbestände vereinen. 

Ergebnisse und Diskussion 

AlgaTerra [www.algaterra.org] ist eine Implementierung des konzeptorientierten “Berlin Taxono-
mic Information Model” (Berendsohn et al. 2003, Kusber et al. 2003), das am BGBM in Kooperati-
on mit anderen BfN- und EU-Projekten entwickelt wurde. 

Die AlgaTerra-Datenbank ist seit Dezember 2004 im Internet frei zugänglich und wird zunehmend 
national wie international nachgefragt. Bis August 2005 wurden, neben Zugriffen aus Deutschand 
und den U.S.A., Anfragen aus 52 weiteren Nationen registriert. 

Neben der Bereitstellung von Referenzfotos ist eine wichtige Aufgabe des BGBM die Bearbeitung 
von Ehrenbergs Originalmaterial (siehe Bixby & Jahn 2005, Cocquyt & Jahn 2005, Hamilton & 
Jahn 2005, Jahn & Kusber 2004; Kusber et al. 2004). Illustrierte Typusbelege dienen dabei als 
Kalibrierungswerkzeug für taxonomische Konzepte, die mit Faktendaten verknüpft werden. 

Beispiele für heterogene Faktendaten aus verschiedenen, meist originalen Datenquellen können 
beispielsweise über die Kieselalgennamen Cyclotella meneghiniana Kütz., Gomphonema augur
Ehrenb. und Gomphonema acuminatum Ehrenb. abgefragt werden. Dabei ist die Referenzierung der 
Datenherkünfte wichtig, um eine ausreichende Datentransparenz zu garantieren. 
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Anzahlen der Datensätze im AlgaTerra Informationssystem 

Als Gerüst des AlgaTerra-Informationssystems dienen 17929 Algennamen, die mit 26291 Taxon-
Konzepten verknüpft sind, d.h. mit Referenzen, in deren Sinne die jeweiligen Namen gebraucht 
werden (Abb. 1). Als geographisches Rückgrat des Systems wurde ein Gazetteer der Taxonomic 
Database Working Group (TDWG) übernommen, der mit 2176 Einträgen aus neun Kontinenten 
eine hinreichend genaue Lokalisierung von Belegherkünften sowie Beobachtungsdaten ermöglicht 
(Brummitt 2001). 

Abb. 1: Datensätze im AlgaTerra-Informationssystem (Stand: November 2005).

Morphologie und Bilddaten 

436 morphologische Datensätze zu Diatomeen und Grünalgen bieten beschreibende Information zu 
Algentaxa an, die teils aus Typusmaterial, teils aus Merkmalen klonaler Lebendkulturen gewonnen 
wurden. Dadurch wurde ein Grundstock geschaffen, der sich für Nachbestimmungen und für die 
Klärung von Detailproblemen eignet, insbesondere dort, wo der Text mit Belegfotos verglichen 
werden kann. Die Belegfotos beziehen sich meist auf Aufnahmen von lebenden Zellen, bei Kiesel-
algen auch auf licht- und rasterelektronenmikroskopische Aufnahmen von Kieselschalen. 

Videos als Belege wurden überall dort gewählt, wo Lebendansichten meist beweglicher Mikroalgen 
dokumentiert werden sollten. Mit Cryptomonas curvata Ehrenb. liegt ein Video vor, dass einerseits 
zelluläre Strukturen der Gattung darstellt (Trichocysten, pulsierende Vakuole, eines der beiden 
Flagellen), andererseits wird die Morphologie desselben Taxons gezeigt, das Ehrenberg in Berlin 
bei der Erstbeschreibung der Gattung vorlag (Kusber et al. 2004). Aufgrund der Unkenntnis der 
Ehrenbergschen Befunde wurde das Taxon in Forschung und Monitoring lange als Cryptomonas
rostratiformis Skuja angesprochen. Zweites Beispiel ist die Darstellung der Schwimmbewegung des 
Dinoflagellaten Kolkwitziella acuta (Apstein) Elbr. (Syn.: Diplosalis acuta (Apstein) Entz). Im 
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Gegensatz zu fotografischen oder gezeichneten Einzelansichten kann das Video einen guten Ein-
druck der räumlichen Verhältnisse vermitteln. 

Abb. 2: AlgaTerra-Ergebnisseite bei Anfrage nach "Gomphonema acuminatum".

Ökologie und Belegdaten 

Die Bearbeitung und Erstellung der inzwischen 291 ökologischen Faktendaten wurden bereits 
dargestellt (vgl. Kusber et al. 2004, Möllgaard et al. 2004). Bei der Modellierung der ökologischen 
Faktendaten stellte sich heraus, dass sich diese ökologischen Daten zu Belegdaten komplementär 
verhalten. Ökologische Daten, meist autökologische Einzeldaten oder Habitatinformation, sind 
wichtige Zusatzinformation zu in öffentlichen Sammlungen hinterlegten Belegen. Auf der anderen 
Seite erhöht sich der Wert ökologischer Daten, wenn sie gut dokumentiert und Daten verfügbar 
sind, ob und wo ein Beleg existiert. Diese Überlegungen haben dazu geführt, das in Kusber et al. 
(2005b) zur Diskussion gestellte Voucher-Modul nicht als eigenständige Lösung zu implementieren 
sondern in das Modell ökologischer Faktendaten zu integrieren. 

Suchbarkeit und Verfügbarkeit der Daten 

Eine Besonderheit von AlgaTerra ist die Vielfalt der Suchfunktionen: ökologische Faktendaten 
können über die Geographie gesucht werden, morphologische Daten zu Kieselalgen über die Scha-
lenmorphologie, Sequenzdaten können über eine Blast-Suche mit unpublizierten Sequenzen im 
System abgeglichen werden. Zentraler Zugang für alle Information ist der wissenschaftliche Name 
(Abb. 2). 
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Bis Sommer 2005 wurden die Datensätze ausschließlich über das AlgaTerra-Informationssystem 
bereitgestellt, seitdem konnten Videosequenzen als “AlgaTerra Movies” und Typus-Informationen 
unter “AlgaTerra Types” zusätzlich über das nationale [http://www.gbif.de/botanik/datenabfrage]
und internationale Portal [http://www.gbif.org/] von GBIF (Global Biodiversity Information Facili-
ty) bereitgestellt werden, um dadurch den Vernetzungsgrad sammlungsspezifischer Daten zu ver-
bessern.

Namensregistrierung und Datenbankerfassung 

Unter Zoologen wurde im Jahr 2005 ein Anlauf unternommen, neue Taxonnamen zu registrieren 
(Polaszek et al. 2005). Die Idee Organismennamen zu indexieren bzw. zu registrieren und elektro-
nisch verfügbar zu machen wurde in der Botanik bereits früher ausgearbeitet (Greuter 1986, Borge 
et al. 1997, 1998). Über die Fortschritte der Testphase, incl. Datenbankerfassung wurde mehrfach 
berichtet (Greuter & Raab-Straube 1998, Raab-Straube 1999) aber eine offizielle Registrierung 
konnte für die Botanik nicht durchgesetzt werden (Greuter et al. 2000). Während die Internet-
Verfügbarkeit der Namen von Gefäßpflanzen inzwischen gut ist (u.a. IPNI 2004) ist die Namensre-
gistrierung im Bereich Algen zur Zeit auf Einzelinitiativen beschränkt (Silva 1997-). Probleme 
entstehen immer wieder dadurch, dass es einerseits in Bezug auf ältere Namen Erfassungslücken 
gibt, die im Bereich der Algen bis zu einem Drittel beschriebener Taxa liegen könnten, es anderer-
seits viel zu lange dauert, bis neue Information beim Praktiker ankommt, bzw. geprüft und in der 
Praxis umgesetzt werden kann. 

In AlgaTerra wird daher ebenfalls an einer Registrierung von Mikroalgen gearbeitet, wobei einige 
neuere Bände von Algological Studies, Diatom Research, Diatom, Iconographia Diatomologica, 
Nova Hedwigia etc. indexiert und eine Reihe älterer Namen recherchiert wurden, die bei Silva 
(1997-) und Guiry & Nic Dhonncha (2005) fehlen. 

Die gegenwärtige AlgaTerra-Version soll jetzt weiterentwickelt werden, um Grundlagenforschung 
und limnologische Praxis zu bedienen: als Werkzeug für Gewässermonitoring (im Zusammenhang 
mit der EU-Wasserrahmenrichtlinie), als frei zugängliche Informationsquelle für Regionalfloren 
und als Forum zur Verbreitung von Originaldaten. Bei der weiteren Datenüberprüfung und Daten-
eingabe stehen Algennamen im Vordergrund, die in Deutschland und Mitteleuropa vorkommen und 
zu denen Sachdaten vorliegen, vor allem die Liste der Algen in Mauch et al. (2003), aber auch der 
Abgleich der Daten von Roten Listen (u.a. Gutowski & Mollenhauer 1996, Kusber et al. 2005a, 
Lange-Bertalot 1996) sowie der ersten Checklist der Algen Berlins (Geissler & Kies 2003). 
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Einleitung

Die Erfassung der Chlorophyll(Chlo)-Konzentrationen im Freiwasser wird oft als Ersatz für die 
zeitaufwendige, mikroskopische Phytoplanktonzählung genutzt. Dabei werden die früher angewen-
deten spektroskopischen Methoden heute zunehmend durch in situ-Messungen mittels Fluoreszenz-
sonden ersetzt, die es ermöglichen, innerhalb kurzer Zeit eine große Menge an Daten über die verti-
kale und horizontale Verteilung der Primärproduzenten zu erhalten und so ein schnelles 
Biomonitoring erlauben. Doch welche Phytoplanktonabundanzen verbergen sich tatsächlich hinter 
den gemessenen Chlorophyll-Konzentrationen und wie genau sind diese Messungen?  

Für die Beantwortung dieser Frage wurden die seit 1993 erstellten 249 Vertikalprofile der Chloro-
phyll-Fluoreszenz den parallel dazu erfaßten Phytoplanktonbiovolumina (Phy-Biov) gegenüberge-
stellt und ausgewertet. 

Gewässer und Methoden 
Die Talsperre Saidenbach (TS SB), ein (seit 1991) mesotropher Rinnenstausee mit einem vorwiegend landwirtschaft-
lich genutzten Einzugsgebiet, liegt im Mittleren Erzgebirge und wird seit 1975 regelmäßig untersucht (s. DGL-Berichte 
1997–2001, 2003, 2004).  Hauptschwerpunkte sind die Phyto- und Zooplanktondynamik, die Nährstoffe und die hydro-
physikalischen Bedingungen. Seit 1993 werden zusätzlich die Chlorophyll-Konzentrationen mit einer Sonde (“BackS-
cat” Fluorometer der Fa. Dr. Haardt/Kleinbarkau; Messung der prompten Fluoreszenz nach einem sättigenden Blitz; s. 
Gerhardt & Bodemer 1999) im Abstand von 14 Tagen erfaßt. Die Messungen erfolgen in 1 m Schritten zwischen 
Oberfläche und Grund. Für die Nährstoffe und das Phytoplankton wurden die Proben mittels Ruttner-Schöpfer je nach 
Jahreszeit aus 6 bis 10 Tiefen entnommen. Zur Ermittlung des Phytoplanktongehaltes wurden die im Umgekehrten 
Mikroskop ermittelten Zellkonzentrationen mit den spezifischen Biovolumina multipliziert. 

Ergebnisse

1. In der Mehrzahl der Untersuchungstage wurde eine sehr gute Beziehung zwischen der Chlo-
Konzentration und dem Phy-Biov festgestellt (Abb. 1). Weniger gute Korrelationskoeffizienten 
ergaben sich vor allem in Zeiten geringer und/oder gleichmäßíg über die ganze Wassersäule verteil-
ter Algendichten.
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Abb. 1: Chlorophyll-Gehalt und Phytoplankton-Biovolumen am 4.7. 94 in der TS Saidenbach 

2. Im Frühjahr und Frühsommer wurden häufig an der Oberfläche zu niedrige Chlo-Werte gemes-
sen (Abb. 2). Grund war die Photoinhibition des Photosyntheseapparates: Durch langanhaltende 
überschüssige Lichtenergie werden die PSII Zentren, die ausschließlich für die Entstehung der 
Fluoreszenz verantwortlich sind, direkt geschädigt (z.B. Schreiber et al. 1994, Uehlinger 1985). 
Dies wirkte sich vor allem bei hohen Algendichten aus, so daß die Null- bis 2 m-Werte für die 
Berechnung der mittleren Chlorophyll-Konzentration unberücksichtigt bleiben mußten. Ab Juli 
traten solche Effekte jedoch nur noch selten und im Herbst überhaupt nicht mehr auf, da die Algen 
dann offensichtlich an hohe Einstrahlungen adaptiert waren. 

Abb. 2: Chlorophyll-Gehalt und Phytoplankton-Biovolumen am 27.5. 02 in der TS Saidenbach 

Abb. 3: Chlorophyll-Gehalt und Phytoplankton-Biovolumen am 20.8. 01 während der Massenent-
wicklung von Cyanodictyon planktonicum
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3. Während stärkerer Cyanophyceen-Massenentwicklungen wurden (im Vergleich zu anderen 
Zeiten) zu geringe Chlorophyll-Werte gemessen (Abb. 3, 4). In der TS SB dominieren die Diato-
meen mit fast 80 % Biovolumenanteil im Jahresmittel, die Cyanophyceen folgen mit ca. 12 % (s. 
DGL-Beitrag 2004). Bei den meist 2 – 4 Wochen im Hochsommer andauernden Cyanophyceen-
Massenentwicklungen handelt es sich fast ausschließlich um große, gallertige Kolonien bildende 
Arten, wie Aphanothece bachmannii, Cyanodictyon planctonicum und Snowella lacustris. Bei der 
Zählung im Umgekehrten Mikroskop wird deren Biovolumen erfaßt, indem jede Kolonie vermessen 
wird. Das Verhältnis Chlorophyll-Gehalt zu Biovolumen ist bei diesen mit 1 : 9150 sehr viel gerin-
ger als bei den Diatomeen und anderen Phytoplanktongruppen mit 1 : 755. An solchen “Blaualgen-
Tagen” ergibt sich zwar immer eine gute Korrela-
tion zwischen den Einzelwerten der Tiefenserie, in 
der Gesamt-Jahreskorrelation liegen diese Punkte 
jedoch stets deutlich unterhalb der Punkteschar 
(Abb. 4).

Abb. 4: Chlorophyll-Gehalt und Phytoplankton-
Biovolumen im Jahre 2001. Am 6. und 20. 
August dominierte Cyanodictyon planktoni-
cum im Phytoplankton. 

4. Bleiben die durch Cyanophyceen dominierten Tage unberücksichtigt (1 – 2 Probenahmen im 
Jahr), ergaben sich für alle Messungen im Jahr sehr gute Beziehungen zwischen Chlo-Gehalt und 
Phy-Biov mit Korrelationskoeffizienten zwischen 0,7 und 0,92 (Abb. 5). Noch besser wurde die 
Korrelation (mit r² bis 0,97), wenn je Tag nur ein (tiefengewichteteter) Mittelwert benutzt wurde.

Abb. 5: Chlorophyll – Phytoplankton Beziehung in der TS Saidenbach im Jahr 2002 bei Nutzung aller 
Wertepaare und bei Verwendung der Tagesmittelwerte
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liegt im unteren Bereich der von anderen Autoren ermittelten Relationen (z.B. Übersicht in Nicholls 
& Dillon (1978) und Bailey-Watts (1978)). Weiterhin errechnete sich ein mittlerer Chlorophyll-
“Grundwert“ von 0,62 μg/l. Ursache dafür ist das Chlorophyll, das nicht über die Zählung erfaßt 
wird. Dazu gehören z.B. das APP, das im Jahresmittel in der TS SB ca. 1 – 2 % des Phy-
Biovolumens ausmacht (s. DGL 2001), die durch Ciliaten oder andere Grazer inkorporierten Phy-
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koeffizient und -gleichung sind nahezu die gleichen wie unter Nutzung der Tagesmittel (Abb. 6). 
Auch hier entsprechen 1 μg Chlorophyll einem Phy-Biov von 0,751 mm³. 

Abb. 6: Beziehung zwischen Chlorophyll und Phy-Biov in der TS Saidenbach für 1993 – 2002. 

6. Die Sichttiefen zeigten eine potentielle Abhängigkeit vom Chlorophyllgehalt, und die epilimni-
schen Sommerwerte bestätigten die Beziehung, wie sie im LAWA-Bericht für die tiefen, stabil 
geschichteten Talsperren dargestellt wird (Abb. 7). 
Allerdings wurden in der TS SB nur selten Chloro-
phyllwerte > 20 μg/l gemessen. Unberücksichtigt 
blieben die Tage nach dem Hochwasser 2002 mit 
ihren durchweg zu niedrigen Sichttiefen. 

Abb. 7: Beziehung zwischen den Sichttiefen und den 
epilimnischen Chlorophyll-Konzentrationen 
im Sommer für die Jahre 1993 bis 2002 in 
der TS Saidenbach 

Abb. 8: Beziehung zwischen den epilimnischen 
 Gesamtphosphor- und Chlorophyll- 
  Konzentrationen im Sommer für die  
  Jahre 1993 bis 2002 in der TS Saidenbach 

7. Trotz der geringen Spannbreite der TP-Konzentrationen, die in der TS SB seit 1990 auftraten, 
war auch vom TP-Gehalt eine deutliche Abhängigkeit erkennbar (Abb. 8). Werden entsprechend 
der LAWA-Klassifikation die epilimnischen Sommerwerte betrachtet, ergibt sich aus der Gleichung 
bei einem TP-Gehalt von 10 μg P/l ein “Ertragswert” von ca. 2,8 μg Chlo/l (die mittlere TP-
Konzentration im Epilimnion lag in diesen Jahren bei 12 μgP/l).  
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Zusammenfassung  

Es besteht eine gleichbleibende, sehr gute lineare Beziehung zwischen dem über die in situ-
Fluoreszenz gemessenen Chlorophyll-Gehalt und dem mikroskopisch ermittelten Phy-Biovolumen. 

Im Frühjahr und Frühsommer, wenn die Algen noch nicht lichtadaptiert sind, kann es bei zu 
hoher Sonneneinstrahlung zur Photoinhibition kommen. Dann werden (meist bis in 2 m Tiefe) zu 
niedrige Chlorophyll-Konzentrationen gemessen.  

Modifiziert wird die Beziehung vor allem durch den aktuellen physiologischen  Zustand und die 
Artenzusammensetzung des Phytoplanktons. In der Mehrzahl der Tage und bei fast allen Phy-
toplanktonarten lagen die dadurch verursachten Abweichungen aber im Rahmen der durch die 
Methodik bedingten Fehler. Nur beim Auftreten großer gallertiger Cyanophyceen-Kolonien wurde 
eine signifikant andere Chlorophyll : Biovolumen – Relation festgestellt.  

1 mm³ Phytoplankton-Biovolumen (ohne große gallertige Cyanophyceen) enthalten im Mittel 
1,32 μg Chlorophyll, d.h. das Verhältnis von Chlorophyll zu Phytoplanktonbiomasse beträgt 1 :
755. Das bedeutet, daß 0,13 % des Frischgewichtes  (bzw. ca. 1,3 % des Trockengewichtes) der 
Algenzellen aus Chlorophyll bestehen (Nicholls & Dillon (1978) geben 0,1 - 9,7 % des Frischge-
wichtes an, Bailey-Watts (1978) 0,3 - 1,96 % des Trockengewichtes). 

Auch zu den Sichttiefen und den epilimnischen TP-Gehalten zwischen Mai und September 
wurden signifikante Beziehungen festgestellt.

Seit 1993, dem Beginn der Chlorophyll-
Messungen, konnte in Übereinstimmung mit 
den Phytoplanktonzählungen kein signifi-
kanter Trend einer Veränderung beobachtet 
werden (Abb. 9). Der langjährige Mittelwert 
der Freiwasserkonzentration beträgt 3,4 μg 
Chlo /l, der des Epilimnions zwischen Mai 
und September 5,6 μg/l. Nach LAWA-
Klassifikation liegt die TS Saidenbach damit 
im unteren mesotrophen Bereich. 

Abb. 9: Langzeitentwicklung der Chlorophyll-und Phytoplanktonkonzentrationen in der TS Saiden-
bach seit 1993. 
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Einleitung

Seit jeher war es ein großes Anliegen innerhalb der Limnologie, die Primärproduzenten sowohl 
quantitativ als auch qualitativ sowie unter Berücksichtigung ökophysiologischer Aspekte zu erfas-
sen. Die Techniken, die hierfür genützt werden, sind mannigfaltig. Neben mikroskopischen Metho-
den zur Erfassung des Phytoplanktons wie etwa die der Umkehr-Mikroskopie oder modernen Tech-
niken wie die Flowcytometrie (Crosbie et al. 2003) haben sich Pigmentanalysen basierend auf 
HPLC etabliert (Wright et al. 1991, Jeffrey et al. 1997). Um von den mittels HPLC analysierten 
Pigmentkonzentrationen auf die Anteile der einzelnen Phytoplanktongruppen zu schließen, bedient 
man sich sogenannter Chla/Markerpigment-Verhältnisse. Unter Markerpigmenten versteht man 
solche Pigmente, die nur in einer Phytoplanktongruppe oder in einigen wenigen vorkommen. Eine 
gängige Methode hierfür war die der multiplen linearen Regressions-Analyse (z.B. Descy et al 
2000). Diese Versuche haben aber gezeigt, dass sich die Abschätzung des Anteils solcher Algen-
gruppen als schwierig gestaltet, die nicht über ein spezifisches Markerpigment verfügen (z.B. 
kommt das Pigment Fucoxanthin sowohl in den Bacillariophyceen als auch in den Chrysophyceen 
vor). Darüber hinaus basiert die multiple Regressions-Analyse auf der Annahme, dass die Verhält-
nisse der Markerpigmente zum Chla konstant sind, also unabhängig von der Artenzusammenset-
zung und physiologischen Bedingungen. Dies ist aber nicht immer der Fall. Wie in zahlreichen 
Studien nachgewiesen werden konnte, haben vor allem sehr variable Umweltbedingungen wie etwa 
Lichtklima oder Nährstoffversorgung einen starken Einfluss (Schlüter et al. 2000, Henriksen et al. 
2002). Darüber hinaus konnte gezeigt werden, dass der Chla Gehalt selbst sowie die Chla/Marker-
pigment-Verhältnisse keine statischen Größen sind, sondern sogar zwischen Arten einer Phyto-
planktongruppe variieren können (Woitke et al. 1996). Um diese Variabilität zu berücksichtigen, 
wurde das CHEMTAX Programm entwickelt (Mackey et al. 1996). Neben den bereits besproche-
nen Techniken, die auf der Extraktion der vorhanden Pigmente in einem organischen Lösungsmittel 
beruhen, kommen auch einige in-vivo Methoden zur Anwendung. Überwiegend beruhen diese auf 
Fluoreszenzeigenschaften der Algenzellen, wobei man hier zwischen der Autofluoreszenz und der 
Verzögerten Fluoreszenz („delayed fluorescence“, DF) unterscheidet. Aufgrund der charakteristi-
schen Anregungsspektren der einzelnen Phytoplanktongruppen kann die DF zur Ermittlung der 
Phytoplanktonzusammensetzung herangezogen werden (Bodemer 2002). Der Vorteil dieser Tech-
nik liegt in der Schnelligkeit der Erfassung, die sie besonders zum kontinuierlichen Monitoring 
geeignet macht. Ziel unserer Untersuchung war es, herauszufinden, welche der beiden Methoden 
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(DF oder CHEMTAX), im Vergleich zur mikroskopischen Biovolumsbestimmung, besser geeignet 
ist, sowohl die saisonale als auch die vertikale Entwicklung des Phytoplanktons im Mondsee darzu-
stellen.

Material und Methoden

Die Resultate dieser Arbeit basieren auf zwei Datensätzen von einem tiefen oligotrophen Alpensee 
(Mondsee, Österreich). Zum einen wurden 14tägig integrierte Proben (0-20 m) über einen Zeitraum 
von Februar bis Mitte Dezember 2000 genommen. Der zweite, äußerst umfangreiche Datensatz zur 
Erfassung der Vertikalverteilung der Phytoplanktongruppen wurde an 2 Tagen während der Strati-
fikationsperiode Mitte Juli 2002 erhoben. Die Probenentnahme erfolgte hier alle drei Stunden in den 
Tiefen 0/ 0,5/ 1/ 2/ 3,5/ 5,5/ 7,5/ 9,5/ 12,5/ und 14,5 m. Die Chla Bestimmung erfolgte nach der 
Ethanol-Methode (ISO 10260, 1992). Zusätzlich wurde der Chla Gehalt durch HPLC sowie mittels 
DF erfasst. Die übrigen lipophilen Pigmente wurden mit Hilfe der HPLC nach der Methode von 
Wright et al. (1991) analysiert. Die Kalibrierung erfolgte mit Hilfe eines Pigment-Standards, der ein 
definiertes Verhältnis von Carotenoiden zu Chla aufweist (Wilhelm et al. 1991). Um von den auf 
diese Weise ermittelten Pigmentkonzentrationen auf die Zusammensetzung des Phytoplanktons zu 
schließen, wurde das CHEMTAX Programm angewandt (Mackey et al. 1996). Folgende Phytoplank-
tongruppen wurden in die Berechnung miteingezogen: Cyanobakterien, Bacillariophyceen, Dino-
phyceen, Cryptophyceen, Chrysophyceen und Grünalgen sensu lato. Die für die Analyse benötigten 
Chla/Markerpigment-Verhältnisse wurden mit Hilfe multipler Regressions-Analyse errechnet, 
wobei die ermittelten Regressions-Koeffizienten (k-Werte) als Schätzwerte hierfür dienen. Als 
alternative Methode wurde die DF, eine in-vivo Methode, herangezogen. Sie ist ein Maßstab für die 
photosynthetische Aktivität und kommt nur in lebenden Zellen vor. Über die DF kann auch auf die 
Zusammensetzung des Phytoplanktons geschlossen werden, da die einzelnen Algengruppen unter-
schiedliche photosynthetisch aktive Chlorophylle und akzessorische Pigmente enthalten und diese 
bei Anregung durch monochromatisches Licht in den Wellenlängen von 400 bis 730 nm charakte-
ristische Spektren zeigen. Die Abschätzung der Zusammensetzung einer natürlichen Algengemein-
schaft erfolgt über den Vergleich sogenannter Kalibrationsspektren - das sind Spektren bekannter 
Algengruppen - mit dem gemessenen DF-Spektrum einer Algengemeinschaft in einer Wasserprobe 
(Bodemer 2002). Zusätzlich zu DF und CHEMTAX wurde das Phytoplankton nach der Methode 
von Utermöhl (1958) erfasst. Um einen direkten Vergleich der ermittelten Biovolumina mit den 
Resultaten von DF und CHEMTAX zu ermöglichen, wurde das Biovolumen in Chla Äquivalente 
umgerechnet. Da der Chla Gehalt zwischen den einzelnen Phytoplanktongruppen variiert, wurden 
folgende Umrechnungsfaktoren verwendet: Cyanobakterien – 0,44, Bacillariophyceae – 0,53, Dino-
phyceae – 0,99, Chryptophyceae – 1, Chrysophyceae – 0,54 und 1,2 für die Grünalgen (Donabaum 
1992). Detaillierte Informationen zur Methodik in Greisberger & Teubner (2005). 

Ergebnisse und Diskussion 

Die Rekonstruktion der saisonalen Entwicklung des Phytoplanktons im Mondsee wird in Abb.1 für 
die drei Methoden gezeigt. Mit Hilfe der CHEMTAX Methode ließ sich der Jahresverlauf aller 
Phytoplanktongruppen sehr gut modellieren (Greisberger & Teubner 2005).  
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Insbesondere die dominanten Gruppen, wie etwa die Bacillariophyceen (bis zu 85% Gesamtbiovo-
lumenanteil), oder die Cryptophyceen (bis zu 33% Anteil) zeigten die beste Übereinstimmung mit 
den aus dem Biovolumen errechneten Chla Äquivalenten, wie durch signifikante Korrelationen 
bestätigt wird (z.B. Kieselalgen: r = 0.89, p<0,001). Diese Methode ermöglichte auch die
getrennte Erfassung der Bacillariophyceen 
und Chrysophyceen. Sie teilen sich zwar das 
Markerpigment Fucoxanthin, aber durch zu-
sätzliche Einbeziehung des Pigments Viola-
xanthin, welches nicht in den Bacillariophy-
ceen vorkommt, ließen sie sich aufschlüsseln. 
Darüber hinaus konnte auch die Vertikalver-
teilung des Phytoplanktons (nicht graphisch 
gezeigt) mit Hilfe dieser Technik sehr gut dar-
gestellt werden, was wiederum durch signifi-
kant positive Korrelationen untermauert wur-
de (z.B. Cyanobakterien: r = 0,89, p<0,001; 
Chryptophyceen: r = 0,59, p<0,001). Im 
Gegensatz zur CHEMTAX Methode zeigten 
sich bei der Modellierung mit Hilfe der DF 
einige Abweichungen. Obwohl die saisonale 
Entwicklung als auch die Vertikalverteilung 
der dominanten Phytoplanktongruppen sehr 
gut rekonstruiert werden konnte (z.B. Jahres-
verlauf Bacillariophyceen: r = 0,90, p<0,001; 
Vertikalverteilung Cyanobakterien: r = 0.90, 
p<0,001; Vertikalverteilung Cryptophyceen:  
r = 0,61, p<0,001), zeigte sich, dass der Anteil 
bestimmter Gruppen, vor allem jener der 
Grünalgen, durch diese Technik stark über-
schätzt wurde. Eine derartige Überschätzung 
der Grünalgen konnte auch in anderen Stu-
dien festgestellt werden (Bodemer et al. 2002, 
Friedrich et al. 1998). Die Autoren sehen den 
Hauptgrund hierfür in der unterschiedlichen 
photosynthetischen Effizienz der einzelnen 
Phytoplanktongruppen. Diese sei vor allem 
bei den Grünalgen sehr hoch. Ein wohl eben-
so gewichtiger Faktor dürfte jedoch die Aus-
wahl repräsentativer Kalibrationsspektren 
sein. Für möglichst exakte Ergebnisse müss-
ten diese an die im Gewässer Mondsee vor-
herrschenden Grünalgenarten angepasst wer-
den, was allerdings, zumindest zu Beginn der 
Untersuchung, mit einigem Zeitaufwand ver-
bunden wäre.

Abbildung 1: Summative Darstellung der 
saisonalen Entwicklung des Phytoplank-
tons im Mondsee, dargestellt als Chla  
Äquivalente aus dem Biovolumen (Chla 
ÄquivBIOVOL), aus der DF (Chla ÄquivDF)
und basierend auf HPLC/CHEMTAX 
(Chla ÄquivHPLC CH). Die fehlende August-
Probe bei der DF wird durch den weißen 
Balken dargestellt. 
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Weitere Schwierigkeiten ergaben sich bei der Erfassung der Chrysophyceen (bis zu 35% Anteil am 
Gesamtbiovolumen), welche sich auf Ähnlichkeiten ihres Pigmentspektrums mit jenem der Bacilla-
riophyceen zurückführen lassen. Aus dem selben Grund, vor allem aufgrund der Ähnlichkeit der 
Pigmente Peridinin und Fucoxanthin, war es weiters nicht möglich, die Dinophyceen zu erfassen.  

Zusammenfassung  

In dieser Arbeit konnte gezeigt werden, dass beide auf Pigmentmustern basierende Methoden so-
wohl zur Rekonstruktion der saisonalen wie auch der vertikalen Phytoplanktonzusammensetzung 
geeignet sind. Unterschiede, die sich in der Güte der Bewertung der einzelnen Algengruppen erga-
ben, sind vor allem auf Ähnlichkeiten im Pigmentmuster mancher Gruppen zurückzuführen. Wäh-
rend sich die DF auf die Erfassung der photosynthetisch aktiven Pigmente konzentriert und zudem 
die Erfassung von Phycobilinen ermöglicht, wird mit Hilfe der HPLC das gesamte Spektrum an 
lipophilen Pigmenten erfasst und somit können hier auch Aussagen über Photoakklimations-Effekte 
getroffen werden. Darüber hinaus ist in Verbindung mit der CHEMTAX Methode auch die Ab-
schätzung der Größenstruktur des Phytoplanktons möglich. Da beide Methoden ihren Schwerpunkt 
in verschiedenen Bereichen haben, sind sie als eine sinnvolle Ergänzung zueinander zu sehen. 
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Einleitung

Primärproduzenten bilden die Grundlage der Nahrungsnetze in marinen und limnischen Ökosyste-
men. Im Süßwasser greift man zur Erfassung der Primärproduktion auf etablierte Methoden zurück, 
in denen entweder über die Freisetzung von Sauerstoff, oder über die Inkorporation von Kohlenstoff 
auf die Primärproduktion geschlossen wird. Beide Methoden bergen Unsicherheiten in Bezug auf 
Netto- und Bruttoprimärproduktion, die Isolation von Planktongesellschaften in Flaschen und die 
Expositionszeit (Eppley 1980). Im marinen Bereich wird mit aktiven Fluoreszenzmethoden (z.B. 
FRRF, Kolber et al. 1998) gearbeitet, welche den Vorteil haben, dass die Messungen im Nano- bis 
Mikrosekunden Bereich erfolgen, in situ angewendet werden, und dadurch Momentanwerte der 
Primärproduktion liefern (Falkowski 1995, Behrenfeld et al. 1996). 

In der vorliegenden Arbeit wurde die Eignung von FRRF (Fast Repetition Rate Fluorometry) für 
limnische Systeme anhand eines oligotrophen, holomiktischen Alpensees getestet. Hauptaugenmerk 
wurde auf Unterschiede der Photosyntheseparameter während der Durchmischung und der stabilen 
Schichtung gelegt. Während der vollständigen Durchmischung der Wassersäule sind auch die Phy-
toplanktongesellschaften homogen verteilt, wogegen sich unter geschichteten Verhältnissen  ein 
Tiefenchlorophyllmaximum ausbildet, welches hauptsächlich aus dem fädigen Cyanobakterium 
Planktothrix rubescens besteht (Dokulil & Skolaut 1986). Wir gehen davon aus, dass unmittelbar 
über Fluoreszenz gemessene Photosyntheseraten in Abhängigkeit von Mischung, thermischer 
Schichtung und saisonal mit der Artenzusammensetzung variieren. Außerdem wird erwartet, dass 
die auf FRRF basierenden Photosyntheseraten methodisch bedingt von konventionellen 14C-Daten 
abweichen, wie es auch aus dem marinen Bereich bekannt ist (Raateoja et al. 2004). 

Methoden

Die Datenaufnahme fand zwischen April 2003 und Dezember 2004 in 14-tägigen Intervallen im 
Mondsee, Österreich, statt (Details zum untersuchten See siehe Dokulil & Skolaut 1986). Während 
der 20-monatigen Beprobungszeit wurden Daten bei unterschiedlicher thermischer Schichtung, 
variierenden Lichtverhältnissen und mit unterschiedlicher Phytoplankton-Zusammensetzung aufge-
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nommen. Durchmischte und geschichtete Perioden wurden anhand von Temperaturprofilen und 
einhergehenden Dichteunterschieden definiert. 

In situ Photosyntheseraten wurden mittels der 14C- Inkorporationsmethode nach Steeman-Nielsen 
(1952) ermittelt. Jeweils eine Hell- und eine Dunkelflasche wurde mit radioaktiver  Bicarbonatlö-
sung (149 kBq = 4μC) versetzt, horizontal in Originaltiefe in situ ausgebracht und für 3 Stunden 
inkubiert. Während dieser 3 Stunden wurden aktive Fluoreszenzprofile mit einem kommerziell 
erhältlichen Fast Repetition Rate Fluorometer (Fasttracka , Chelsea Instruments UK) erfasst. Die 
geräteinterne Kalibrierung wurde gemäß dem Benutzerhandbuch durchgeführt. Die Hintergrundflu-
oreszenz in der Hell- und Dunkelkammer wurde mit GF/C-filtriertem Seewasser kalibriert. Pro 
Probennahme wurden 3 Fluoreszenzprofile aufgenommen. Minimale (F0) und maximale Fluores-
zenz (Fm) sowie der funktionelle Absorptionsquerschnitt von Photosystem II ( PSII) wurden anhand 
des biophysikalischen Modells nach Kolber et al. (1998) abgeleitet. Die auf Fluoreszenz basierende 
Produktivität wurde gemäß dem Modell nach Kolber & Falkowski (1993) errechnet, wobei Photo-
syntheseraten qualitativ durch Änderungen der Quanteneffizienz bestimmt werden: 

ChlaCPSIIepPSIIFRRF MMEP /)4/3600(

Abkürzungen und Notation siehe Tabelle.1. 

Lichtprofile wurden einerseits mit einem optischen LiCor 4 -Sensor, andererseits mit einem 3 nm 
intervallgenauen Spectroradiometer (RAMSES-SCC-VIS, TriOS) gemessen. Aufgrund der Emp-
findlichkeit des Photomultipliers am FRR- Fluorometer wurden ausschließlich Messungen < 200 
μmol Photonenflussdichte für die weiteren Berechnungen verwendet.

Abundanz und Biovolumen wurden anhand von Logol-fixierten Phytoplanktonproben nach Uter-
möhl (1958) bestimmt. 

Tab. 1. Notation zu Fluoreszenzparametern. 

F0 Minimale in vivo Fluoreszenz, gemessen in Dunkeladaptation, alle Reaktionszentren offen 

Fm Maximale in vivo Fluoreszenz nach Sättigungsblitzen, alle Reaktionszentren geschlossen 

Fv Variable Fluoreszenz (Fv = Fm – F0)

PSII Photosytem II 

PFRRF Auf Fluoreszenz basierende Produktivität [mgC(mgChl-a)-1h-1]

E Photonenflussdichte [mol Photonen m-2 s-1]

PSII Funktioneller Absorptionsquerschnitt von PSII [m² Quanten-1]

e Aktuelle Quantenausbeute des Elektronentransportes [dimensionslos zw. 0 – 1] 

p Quantenausbeute der Photosynthese [mol 0²(mol quanta)-1]

PSII Verhältnis der PSII Reaktionszentren zu Chl-a (=4nO2) [mol Elektronen (mol Chl-a)-1]

MC/MChla Verhältnis der Molekulargewichte von Kohlenstoff und Chl-a 
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Ergebnisse und Diskussion 

Der Mondsee ist ein tiefer oligo-mesotropher Alpensee, dessen Phytoplanktongesellschaft während 
der durchmischten Phase im Winter und Frühjahr von Diatomeen dominiert wird, und im Sommer 
ein Massenauftreten des Cyanobakteriums P. rubescens im Metalimnion aufweist (Dokulil & Sko-
laut 1986). Mit bis zu 95% der Frischgewichts-Biomasse bereitet P. rubescens bei aktiven Fluores-
zenzmessungen Schwierigkeiten in der Messgenauigkeit, da das Absorptionsmaximum von Cyano-
bakterien zum Großteil nicht mit dem Absorptionsspektrum des FRR-Fluorometers übereinstimmt 
(Raateoja et al. 2004). Klammert man diese Messwerte aus und vergleicht die auf Fluoreszenzmes-
sungen basierende Primärproduktion mit konventionellen, auf 14C-Inkorporation basierenden Pri-
märproduktionsdaten, wird eine Korrelation mit einem r²= 0.88 erreicht (Abbildung 1). Dieses 
Ergebnis ist beachtenswert, da die beiden Messmethoden auf unterschiedlichen Zeitskalen arbeiten. 

Abb. 1. Korrelation zwischen auf Fluoreszenz  
  basierenden (P*FRRF) und auf 14C-basie-
  renden (P*14C) Chlorophyll-spezifischen  
  Photosyntheseraten <200 μmol  (r² = 0.88,  
  n = 140, p < 0.001, Steigung = 1.15).  
  Die strichlierten Linien stellen den 95%  
  Vertrauensbereich  dar. 

Neben dem Abgleich der beiden Methoden stand die Analyse physiologischer Parameter im Vor-
dergrund. Da das FRR-Fluorometer direkt das PSII anregt, können sehr kleinräumige Messungen 
durchgeführt werden und physiologische Parame-
ter der unterschiedlichen Phytoplanktongemein-
schaften, z.B. während der Durchmischung und 
der stabilen Schichtung, erfasst werden. Am Bei-
spiel des funktionellen Absorptionsquerschnittes
von PSII ( PSII) wird dies veranschaulicht (Abbil-
dung 2).

Abb. 2. PSII in Abhängigkeit von den Mischungs-
verhältnissen. Beispiele von August ( )
und Dezember ( ) 2004. 
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Während der stabilen Schichtung ist PSII höher und folgt einem vertikalen Gradienten. Im Winter 
und Frühjahr wird das Phytoplankton schneller durch die Wassersäule transportiert, als eine Akkli-
mation erfolgen kann, und PSII ist in der gesamten Wassersäule gleich hoch (Moore et al. 2003). 

PSII hängt von den Lichtverhältnissen ab und ist unter hoher Einstrahlung niedriger (im Sommer 
Maximum bei ca. 6m). Außerdem sind die Werte auch Algengruppen-spezifisch: Diatomeen weisen 
geringere funktionelle Absorptionsquerschnitte auf (Moore et al. 2003), was durch niedrigere PSII

Werte während der Durchmischung ausgedrückt wird.  

Schlussfolgerungen 

FRR-Fluorometrie ist im Süßwasser erst seit relativ kurzer Zeit im Einsatz. Durch den Messbereich 
des Gerätes sind Messungen in Gewässern mit einer Dominanz von Cyanobakterien nicht zu emp-
fehlen (Kaiblinger et al. 2005, Raateoja et al. 2004). Zusätzlich zu konventionellen Methoden zur 
Bestimmung der Primärproduktion ist der Einsatz des Fluorometers sehr sinnvoll, da durch die 
hochauflösenden Messungen mit aktiver Fluoreszenz qualitativ hochwertige physiologische Infor-
mationen über die bestehenden Phytoplanktongesellschaften geliefert werden.
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Einleitung

Das Phytoplankton spielt in großen Flüssen eine umso bedeutendere Rolle im Stoffhaushalt, je 
stärker Verweilzeit und Durchlichtung ein Wachstum erlauben. Mit ihrem Gewässergütemodell 
QSim modelliert die BfG seit Jahrzehnten erfolgreich die Gewässergüte von Bundeswasserstraßen
(vgl. http://www.bafg.de/servlet/is/7455/). Im Modell wird das Phytoplankton in Form von drei 
Gruppen abgebildet, in der Regel sind dies Kieselalgen, Grünalgen und Blaualgen, als Summen-
Biomasseparameter wird Chlorophyll a verwendet. 

Methoden

Zur Bestimmung des Chlorophyll a Gehaltes und des Anteiles der Phytoplankton-Gruppen können 
verschiedenen Verfahren angewandt werden: als klassische Methoden können die mikroskopische 
Biovolumenbestimmung (Utermöhl, 1958) und die nasschemische Chlorophyll a Analyse (DIN 
381412 L 16) gelten. Die HPLC-gestützte Phytoplanktonanalyse (Wilhelm et al, 1995, Jeffrey et al, 
1997) ist ein chromatographisches Verfahren zur Auftrennung lipophiler Pigmente, während die 
Chlorphyllsonden von bbe-Moldaenke (Beutler et al, 2002) auf in vivo Fluoreszenz des Chloro-
phyll a bei verschiedenen Anregungswellenlängen beruhen. Unterschiedliche Analyseverfahren 
führen nicht immer zu vergleichbaren Ergebnissen, weshalb im Folgenden genauer auf die Grund-
lagen der Verfahren eingegangen wird. 

Ergebnisse und Diskussion 

Klassische Verfahren

Das mikroskopische Verfahren bietet für jede Probe detaillierte Informationen bezüglich der Arten-
zusammensetzung, die nicht nur im Sinne von Gruppenanteilen ausgewertet werden können, son-
dern auch zur weitergehenden Bewertung des Gewässers nach WRRL dienen können (Mischke et 
al., 2005). Bei der Chlorophyllbestimmung nach DIN wird durch photometrische Untersuchung 
eines ethanolischen Extraktes lediglich ein Chlorophyll a-Wert bestimmt. 
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Ein augenscheinlicher Nachteil der mikroskopischen Phytoplanktonanalyse ist der vergleichsweise 
hohe Zeitaufwand, die Notwendigkeit hoher Fachkompetenz bei der Bearbeitung und eine ver-
gleichsweise geringe Reproduzierbarkeit von Ergebnissen (Rott, 1981). Das quantitative Ergebnis 
besteht in dem Biovolumen bzw. der Zellzahl und nicht im Chlorophyll a, so dass Umrechnungen 
notwendig sind. Die Abbildung 1 zeigt exemplarisch das Verhältnis von Biovolumen und Chlo-
rophyll a in Rhein, Mosel und Havelproben. 

HPLC-Pigmentanalyse
Bei der HPLC-gestützten Phytoplanktonanalyse werden lipophile Pigmente (Chlorophylle und 
Carotinoide) quantifiziert. Unterschiede der Ausstattung verschiedener Phytoplanktonklassen wer-
den genutzt, um Aussagen über die Gruppen-Zusammensetzung der Algen abzuleiten (Mackey et 
al, 1997, Becker, 2001). Dabei werden vor allem solche Pigmente als Marker verwendet, die eine 
zentrale Rolle bei der Photosynthese spielen und deshalb in relativ konstanten Anteilen im Verhält-
nis zum Chl a vorkommen. In Freilandproben werden regelmäßig über 20 Pigmente gefunden, die 
nicht nur zur Unterscheidung von Gruppen (mind. 5), sondern auch zur weitergehenden Beurteilung 
des Zustandes des Phytoplanktons (Lichthemmung, Abbauprodukte) herangezogen werden können. 
Der Vergleich von Chl-Ergebnissen von HPLC und DIN-Methode  zeigt eine gute Übereinstim-
mung (Abb. 1 links).

Abb. 1:  links: Vergleich des Chlorophyll a 
HPLC- mit durch DIN-Methode bzw. Chloro-
phyll-Sonde bestimmten Werten, Rhein-km 
590 und Mosel-km 6, 2004; rechts: Biovolu-
men im Vergleich mit DIN Chlorophyll a für 
Rhein- und Mosel, 2000+2001 bzw. Havel 
(UHW-km 34),2003+2004 
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bbe-Moldaenke Chlorophyllsonde

Bei den Chl-Sonden von bbe-Moldaenke werden die unterschiedlichen in vivo Absorptionseigen-
schaften von 4 Gruppen des Phytoplanktons genutzt. So zeigen Kieselalgen im Bereich zwischen 
520 und 540 nm deutlich höhere Absorptionen als Grünalgen, was auf die Eigenschaften ihres 
akzessorischen Pigmentes Fucoxanthin (im Gegensatz zum Grünalgen-Lutein) zurückzuführen ist. 
Im Gegensatz zur HPLC-Methode spielen bei der in vivo Absorption auch die hydrophilen, protein-
gebundenen Phycobiline (PB), wie sie in Cyanobakterien, Cryptomonaden und Rhodophyceen (eher 

marin) auftreten, eine Rolle. 
Bei Cyanobakterien kommt 
regelmäßig Phycocyanin (PC, 
blau, um 620 nm), daneben 
unregelmäßig je nach Spezies 
Phycoerythrin (PE, rot, um 
560 nm) vor. In Cryptomona-
den  sind mindestens 7 ver-
schiedene PB-Formen be-
kannt, die aufgrund ihrer Fär-
bung entweder den PE oder 
den PC zugerechnet werden 
(Wedemayer et al, 1996). 

Abb. 2:   Exemplarischer Ver-
gleich von Algengruppenantei-
len: Biovolumen und Chloro-
phyll-Sonde, Havel-Proben 
(UHW-km 34, 2004)

Die Verhältnisse der proteingebundenen PB zum Chl a hängen stark vom physiologischen Zustand 
der Organismen, insbesondere ihrer Versorgung mit Stickstoff ab (Becker, 2001). Auch das Ver-
hältnis von Chl a-Gehalt zu in vivo-Fluoreszenz wird von den Licht- und Nährstoffbedingungen 

beeinflusst. An der Wasser-
oberfläche ist oft ein deutli-
cher Fluoreszenz-Abfall zu 
beobachten. Bei physiologisch 
inaktiven Algen kann die Chl 
a-Fluoreszenz im Verhältnis 
zum Chl-Gehalt stark sinken.  

Abb. 3:   Exemplarischer Ver-
gleich von Algengruppenantei-
len: HPLC Methode und Chlo-
rophyll-Sonde (PHv-km 0,5 
und Göttinsee, 2005), deutlichs-
te Abweichungen zwischen den 
Meth. treten bei hohen Antei-
len von Blaualgen und Cryp-
tomonaden auf 
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Aufgrund der prinzipiell hohen Variabilität der Verhältnisse von PB zu Chl a und des Verkommens 
verschiedener Pigmentausstattungen bei PB-haltigen Algen kommt es bei den Chl-Sonden wesent-
lich auf eine adäquate Eichung an. In der Regel wird davon ausgegangen, dass PC-Absorption 
Cyanobakterien und PE-Absorption Cryptomonaden zugeschrieben werden kann. 

Schlussfolgerungen 

Aufgrund der verschiedenen Bezugsgrößen und der extremen Unterschiede im Informationsgewinn 
können die verschiedenen Verfahren je nach Fragestellung angewandt bzw. strategisch kombiniert 
werden. Ein systematischer Vergleich mit größeren Datensätzen ist bei der BfG geplant. Für die 
Anwendung bei der Gütemodellierung bietet sich an, kontinuierliche Chlorophyll-Sonden Messun-
gen durch HPLC-Analysen zu ergänzen. 

Die methodischen Probleme (vgl. Abb. 2+3) mit bbe-Moldaenke-Chlorphyllsonden werden aufge-
wogen durch den Vorteil, mit ihnen schnell und einfach große Datenmengen erheben zu können. 
Insbesondere sind die Aufnahme von Längs- und Tiefenprofilen sowie kontinuierliche Messungen 
über lange Zeiträume nur mit dieser Methode effektiv möglich. Bei der Interpretation der Daten 
sollten jedoch regelmäßig Vergleiche mit anderen Verfahren erfolgen, um Fehlinterpretationen 
auszuschließen. 
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Abstract

The development of ecosystems as a whole as well as the development of fish populations within 
lakes are strongly dependent on the supply and the stocks of zooplankton available within a lake. 
Amount, spatial distribution and temporal variations of zooplankton biomass affect the fish-
zooplankton-interactions as well as the grazing pressure exerted by the zooplankton on organisms 
of the lower tropical levels. Measurements with an acoustic doppler current profiler (ADCP) veri-
fied distinct spatial structures of zooplankton within Lake Constance, a large, deep lake in southern 
Germany, covering an area of about 531 km2. Furthermore, spatial structures changed temporarily 
during the diurnal cycle. Results gathered so far, seem to indicate, that the patchiness and behaviour 
of the Zooplankton aggregations may be observed and quantified by means of ADCP measure-
ments. Several features governing the diurnal migration of Zooplankton could be manifested in-situ 
and determined for large areas of the lake, resulting in a more reliable picture about Zooplankton 
dynamics and it’s interactions for the whole lake. 

Introduction

Due to the convention of the International Commision for the Protection of Lake Constance (IGKB) 
zooplankton in Lake Constance is monitored for several decades starting with an extensive monitor-
ing program in the 60-ies of the last century. These classical records of zooplankton show the an-
nual development and the partitioning of the total zooplankton biomass into species. Up to now, 
only few is known about the patchiness e.g. the spatial distribution and the homogeneity of the 
spatial distribution of zooplankton within Lake Constance. Therefore we started a zooplankton 
monitoring campaign which was based on the usage of an acoustic doppler current profiler (ADCP - 
RDI “workhorse”) which is operating on a frequency of 614 KHz. 

Net hauls and calibration 

For calibrational purposes we carried out net hauls using quantitative closing nets (Hydro-Bios), 
with a mesh size of 100 μm. After the net hauls the samples were fixated using a 4% sugar-formol 
solution (Haney & Hall 1975). The zooplankton samples were split into sub samples and counted 
under a binocular microscope  with a magnification of 20 x.  
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Methodology of hydroacoustical zooplankton detection 

In order to test for zooplankton the detection ability of the hydroacoustical method within Lake 
Constance we had choosen several transects within the lake. The ADCP was mounted aside the RV 
„Komoran“ (fig.2). We deployed a so called „Workhorse“ acoustic doppler current profiler (ADCP) 
from RDI. The instrument is using a fixed monochromatic frequency of 614 kHz. The device was 
set up in such a way, that the effective profiling range was about 50 m with a vertical resolution of 
0.5 m and 128 depth cells giving alltogether a total profiling range of about 64 m. The ADCP was 
deployed along the transects using a ping repeating rate of 1 second. This means hat the ADCP was 
transmitting each second one acoustical ping.  
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Fig.1 Abundances of the main zooplankton groups within Lake Constance. 

Fig.2 Acoustic Doppler Current Profiler (ADCP) mounted aside the RV „Komoran“. 
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Data processing 

The data received by the ADCP were processed using a procedure described in Lorke et al. (2004). 
In a first step the backscatter date were retrieved from the WinRiver-software using the export 
facility of this software. Thereafter the calibration procedure was carried out as second step. During 
the post processing of the data we revised the recorded backscatter signals visually for distortions, 
which could be caused e.g. by the marine propeller or by resuspended sediment, which occured 
often in shallow areas of transects. Another strong source of erroneous calibration results are fish 
echoes which can be detected with the ADCP as well. As the swim bladder gives very strong acous-
tical backscatter fish echoes are a strong and always present source of error while deploying an 
ADCP in deep water. Single pings were revised for the appearance of fish echoes which were given 
extreme strong reflectivity and thus backscatter signals which would lead to erroneous calibration 
results. These fish signals were detected and ruled out by comparing the backscatter signal of the 
four single beams. This is easily done, as fish echoes normally are present only in one single beam 
and show a peak like structure along the vertical as well as along the horizontal axis. The backscat-
ter variations due to the appearance of zooplankton show a smooth signal development without 
strong differences between the single beams of the ADCP. These differences are used to identify 
and to „rule out“ the erroneous fish echoes.

For the calibration of the acoustical back scatter signal the exact time and depth limits of the ac-
companied net hauls is needed. Using these data characterising the net hauls we can apply a pro-
gram which cuts out the adequate part of the backscatter recording. The quality of the calibration 
procedure between acoustical backscatter signal and the zooplankton abundance strongly depends 
on the exact correspondence between the zooplankton net hauls and the appropriate segment in the 
ADCP recording. Since the zooplankton distributions often show distinct and sharp gradients even 
errors of the net haul depth, e.g. by drifting of the ship, may cause a significant bias in the calibrati-
on results, since the acoustical backscatter strength may vary by 5 .. 10 dB within a few meters. 

The success of the calibration also depends on the consideration and exact determination of the time 
period needed for the net hauls. The mesoscale patchiness of the zooplankton seems to be organised 
on scales in the order of O(10 m) ... O(100 m). Covering the strata between 0 m and 100m by 6 net 
hauls (catches in between 0..5..10..20..30..60..100 m) takes approximately 30 minutes. During this 
time course, the vertical distribution of the zooplankton in the investigated column may vary alrea-
dy. Another source of error might be the horizontal displacement of the ship. It becomes easily 
clear, that there is taking place a significant transversal movement of the water body and thus also 
between the ship and the ADCP on one side and the zooplankton patches beneath the water surface 
on the other side. 

Vertical diurnal migration 

The vertical diurnal migration of zooplankton is a well known phenomenon and for many lakes 
proven (e.g. Lampert et al 1988). In Lake Constance especially Cladocera exhibit a pronounced 
migration (Geller 1986, Stich 1989). In both studies DVM could be proven by “classical” means, 
periodically repeated zooplankton hauls along one vertical profile in the middle of the lake. Using 
the ADCP we could verify the DVM for the whole lake, with presumably changing environmental 
conditions e.g. the locally changing distribution of whitefish (Appenzeller 1998). 
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In fig.3 we can see the recording of the acoustic backscatter along the transect AB which starts at 
Point A at Langenargenand ends in the middle of the Lake at Point B. There can easily be detected 
three areas of increased backscatter strength. One upper layer ranging from 0 to 3 m water depth, a 
layer between 30 and 40 m water depth aproximately and increased backscatter intensity from 50 m 
to 70 m. The latter one indicates the limits of applicability of the ADCP-device, which is confined 
in it’s profiling range by the worsening of the signal - noise ratio. The two other layers correspond 
with an increased density of scattering particles in the water column – in this case zooplankton. 

Ambiquity

Since hydroacousticacl signals are scattered by different classes of particles there is no way to 
distinguish a-priori between the scattering of the acoustical signal by suspended sediment, high 
concentrations of algae or zooplankton agglomerations. As a consequence it is necessary to accom-
pany the hydroacoustical backscatter information by some calibration net hauls which are used to 
link the measured backscatter intensities with biomass or abundances of zooplankton species. More-
over it has to be ensured that the measured backscatter signal is not distorted by other sinks of 

Fig. 3 Acoustic backscatter measured along a transect from Langenargen (point A) until the 
middle of Lake Constance (point B) over a distance of  6 km during day time (upper  
picture) and night time (lower picture, reverse direction of the transect). The structures  
of the spatial distribution of the Zooplankton are clearly visible. 

Point  B Point A 
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hydroacoustical energy – e.g. due to sediment loads carried within the river plumes intruding the 
lake. This can only be accomplished by taking a number of calibration samples and by introduction 
of expertise with respect to the temporal and spatial variations of river plumes in the lake. 

Conclusions

It could be shown that the ADCP-surveys deliver a quasi-synoptical method for the determination 
of temporal and spatial distribution of Zooplankton in Lake Constance. Thus this hydroacoustical  
method allows for a more exact determination of the zooplankton “stock” enabling a better clarifi-
cation of the zooplankton-fish interactions in a lake. At present the ADCP-backscatter data can not 
replace totally classical net hauls which are still necessary for calibrational purposes. Nevertheless 
the hydroacoustical backscatter data allow to “close the gap” between spatially rarely sampled 
classical net haul sample points. Thus they can deliver a more complete picture about the three-
dimensional distribution pattern of zooplankton for the whole lake. We observed the diurnal vertical 
migration of zooplankton along lake wide surveys. At the same time surveys show that zooplankton 
shows some distinct patchiness within the lake. 
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Fig. 4 Calibration of backscatter strength against number of Cladocerans (left hand side) 
and total zooplankton (right hand side).  
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Einleitung

Die Talsperre Saidenbach wird seit den 70er Jahren regelmäßig umfassend untersucht (s. DGL, z.B. 
Horn, H. 2000 und Horn, W. 2001). Schwerpunkte der Untersuchungen sind die Phyto- und Zoo-
planktondynamik, die Nährstoffe und die hydrophysikalischen Bedingungen. 

Ziel der Zooplankton-Erforschung ist es, die Dynamik der wichtigsten planktischen Crustaceen-
gruppen längerfristig zu beschreiben, die kausalen Zusammenhänge der Veränderungen zu erken-
nen und ihren Einfluß auf den Stoffhaushalt abzuschätzen. Hintergrund ist, daß die planktischen 
Crustaceen eine zentrale Rolle im Stoff- und Energiehaushalt der Standgewässer einnehmen. Die 
wechselnden Verhältnisse von Temperatur, Schichtung (Phytoplankton, Sauerstoff usw.) sowie 
Nahrungssituation und Räubern, um nur die wichtigsten Einflußgrößen zu nennen, steuern ihre 
vertikale (und horizontale) Verteilung im Jahresverlauf und favorisieren oft ein tagesperiodisches 
vertikales Wanderungsverhalten (z.B. Stich & Lampert 1981, Gliwicz 2003, Winder et al. 2003). 
Von großem Interesse ist dabei vor allem auch der Fischbestand als eine der Haupteinflußgrößen, 
zu dem umfangreiche neuere Informationen von Kahl et al. (2002) vorliegen. Während die saisona-
le Tiefenverteilung der Crustaceen in der Talsperre Saidenbach gut bekannt ist (Horn 2005), fehlen 
aktuelle Untersuchungen zum diurnalen Verhalten. Um dieses aufzuklären wurden zu verschiede-
nen Tageszeiten mit Hilfe von Schließnetzfängen unterschiedliche Tiefenschichten beprobt, wobei 
die gesamte Wassersäule erfaßt wurde.  

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Die Talsperre Saidenbach befindet sich im Mittleren Erzgebirge im Flußgebiet der Flöha. Das 
relativ dicht besiedelte Einzugsgebiet wird landwirtschaftlich genutzt, die Wasserbeschaffenheit im 
vorgestellten Untersuchungszeitraum ist als mesotroph zu charakterisieren. Das Einzugsgebiet 
reicht bis in Höhen von 700 m, der Wasserspiegel des vollen Rinnenstausees liegt bei 439 m üNN. 

Methoden

Das Crustaceenplankton der mesotrophen Talsperre Saidenbach wird in der eisfreien Zeit alle 2 
Wochen mittels Schließnetzfängen am tiefsten Gewässerpunkt in der gesamten Wassersäule unter-
sucht. Es werden die Tiefenbereiche 0 - 5 Meter, 5 - 10 m, 10 - 15 m, 15 - 25 m und 25 m bis Grund 
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(meist ca. 40 m) beprobt:. Die Maschenweite des Netzes beträgt 175 μm, der Öffnungsdurchmesser 
30 cm. Die routinemäßige Probenentnahme erfolgt immer vormittags zwischen 8 und 9 Uhr. Als 
Maßstab für den Tiefenschwerpunkt der Population dient die Halbwertstiefe. Sie gibt die Tiefe an, 
in der sich die aufsummierten Tiermengen oberhalb und unterhalb gleichen. Die Lage der Sprung-
schicht wird durch Temperaturmessungen im Meter-Abstand bestimmt. 

Um eine eventuelle vertikale Migration des Crustaceenplanktons zu erfassen, wurden am 23.06. 
2003 die Tiefenverteilungen der Crustaceen einen ganzen Tag lang, beginnend um 8 Uhr bis zum 
nächsten Morgen, im Abstand von 6 Stunden untersucht. 

Ergebnisse und Diskussion 

Die Abbildung 1 zeigt den Jahres-
gang der in der Talsperre Saiden-
bach dominanten Crustaceen. Am 
23. Juni, dem Untersuchungstag, 
waren vor allem Eudiaptomus graci-
lis und Cyclops abyssorum in größe-
ren Abundanzen vorhanden. 

Abb. 1: Jahresgang der Biomasse der 
Crustaceen. 

Die exponentielle Darstellung in 
Abbildung 2 zeigt aber deutlich, daß 
sich die Cladoceren (Daphnia ga-
leata und Diaphanosoma brachyu-
rum) schon in der logarithmischen 
Wachstumsphase befinden. 

Abb. 2: Logarithmische Darstellung 
des Jahresganges der Bio-
masse der Crustaceen. 

Die vertikale Verteilung im Jah-
resverlauf verweist auf hohe 
Tierdichten im Bereich des Epi- 
und Metalimnions, nicht nur für 
die hier in der Abbildung 3 darge-
stellten Daphnien, sondern auch 
für alle anderen Arten. 

Abb. 3: Die vertikale Verteilung 
des Biovolumens von 
Daphnia galeata im Verlauf 
des Jahres 2003. 
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Die Halbwertstiefen (Abb. 4) der Cru-
staceen ergeben, daß sich etwa 50 % 
der Tiere aller Arten im Epilimnion 
aufhalten. Lediglich die Werte der 
Daphnien sind am Untersuchungstag 
etwas tiefer als üblich. 

Abb. 4: Die Halbwertstiefen wichtiger 
  Crustaceen im Jahresverlauf. 

Bei der Tag-Nacht-Untersuchung blei-
ben die Halbwertstiefen bei allen Arten 
annähernd gleich (Abb. 5). Auch für 
Daphnia galeata ist in der Nacht keine 
Migration nach oben feststellbar. Am 
Tage bevorzugen die Daphnien mit 
Eiern jedoch offensichtlich tiefere Be-
reiche (relativ geringe Tierzahlen und 
ein nächtlicher Anstieg der Eiabun-
danz pro Fläche lassen jedoch keine 
eindeutige Interpretation zu (s. unten). 

Abb. 5: Die Halbwertstiefen wichtiger  
  Crustaceen vom 23. zum 24.  
  Juni 2003. 

Dap_gal = Daphnia galeata, EE = Eier/Embryonen, Eg = Eudiaptomus gracilis, Ca = Cyclops abyssorum,
C1-C5 = Copepodide Stadien 1-5, Dia_bra = Diaphanosoma brachyurum, Lep_kin = Leptodora kindti.

Bei einer Untersuchung der vertikalen Migration darf man die einzelnen Tiefenstufen nicht allein 
betrachten. Es müssen immer auch die zeitlichen Veränderungen in ihnen mit der gesamten Tierzahl 
in der Wassersäule verglichen werden. Diese muß konstant bleiben, um eindeutige Aussagen über 
vertikale Bewegungen treffen zu können, denn ansonsten liegen seitliche Verschiebungen vor. 
Deshalb wurden neben den tageszeitlichen Veränderungen in der 0 - 5 m Schicht (die bei allen 
Arten die meisten Tiere enthielt) auch die in der gesamten Wassersäule dargestellt. Dabei ergab sich 
für die Individuenzahlen, also die absoluten Tierdichten (bei den Halbwertstiefen handelt es sich um 
relative Änderungen), der Arten bzw. Kategorien folgendes: 

-  Am deutlichsten zeigte 
sich bei Daphnia galeata,
daß die scheinbare nächtli-
che vertikale Wanderung 
an die Oberfläche (Zunah-
me der Individuendichten 
in der 0 bis 5 m Schicht; 
Abb. 6, links) offensicht-
lich nur auf seitlicher 
Zuwanderung beruht (Abb. 
6, rechts).

Abb. 6: Die Individuendichten von Daphnia galeata vom 23. zum 24. Juni 2003. 

0

10

20

30

40
1.1. 31.1. 2.3. 2.4. 2.5. 2.6. 2.7. 1.8. 1.9. 1.10. 1.11. 1.12.

Zmix
Dap_gal
Dap_gal_EE
Eud_gra
Cyc_aby
Dia_bra

2003

Tiefe
[m]

Grundlinie

0

10

20

30

40
23.6.
0:00

23.6.
6:00

23.6.
12:00

23.6.
18:00

24.6.
0:00

24.6.
6:00

24.6.
12:00

24.6.
18:00

Zmix
Dap_gal
Dap_gal_EE
EgC1-C5
CaC1-C5
Dia_bra
Dia_bra_EE
Lep_kin

2003

Tiefe
[m]

Grund
Nacht

0

1

2

3

4

23.6.
8:00

23.6.
13:00

23.6.
19:00

24.6.
0:00

24.6.
7:00

0 - 5 m[T/L]

2003 Nacht

Daphnia galeata

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

23.6.
8:00

23.6.
13:00

23.6.
19:00

24.6.
0:00

24.6.
7:00

0 - Grund[T/L]

195



Wären die Veränderungen von 0 bis 5 m lediglich auf eine vertikale Migration zurückzuführen, 
müßten die Tierdichten von der Oberfläche bis zum Grund die ganze Zeit über konstant bleiben. 

Hinweise gibt es jedoch darauf, daß Daphnien mit Eiern/Embryonen tagsüber tiefere Bereiche 
bevorzugen. Dies wird als Anpassung an den Fischfraßdruck verstanden, denn die besser sichtbaren 
nachwuchstragenden Muttertiere sind durch die zooplanktivoren Fische besonders starken Verlus-
ten ausgesetzt (z.B. Janßen et al. 2000). Auch die vertikalen Verteilungen der Fischdichte belegen 
das, die am höchsten in den oberen 10 m sind. Dabei bevorzugt die Plötze mehr oberflächennahe 
Bereiche, der Barsch eher die Zone bis 10 m (Radke et al. 2003a). 

-  Auch bei Leptodora kindti scheint die nächtliche Zunahme in den oberen 5 m hauptsächlich auf 
seitliche Zuwanderung zurückzuführen sein (Abb. 7). Allerdings sind hier die Tierzahlen sehr viel 
geringer.

Abb. 7: Die Individuendichten von Leptodora kindti vom 23. zum 24. Juni 2003. 

-  Die Unterschiede bei den Abundanzen von Diaphanosoma brachyurum sind dagegen vergleichs-
weise klein und auch bei den cyclopoiden Copepoden (Cyclops abyssorum) gibt es wenig Unter-
schiede. Am geringsten sind die Schwankungen über die gesamte Tiefe jedoch bei den calanoiden 
Copepoden (nur durch Eudiaptomus gracilis vertreten). 

Die vorgestellten Arten bevorzugen alle das warme, nahrungsreiche Epi- und Metalimnion. In 
diesen wachstumsförderlichen Bereichen leben aber auch viele der Fraßfeinde. Es handelt sich 
dabei vorrangig um zooplanktivore Fische (Plötze, Barsch: 2001 ca. 200 bzw. 60 kg/ha; Radke et al. 
2003b). In den oberen 5 Meter befinden sich im Sommer ca. 70 % des Plötzen- und in 5 bis 10 m 
Wassertiefe 69 % des Barsch-Bestandes (Radke et al. 2003a). Direkt unter der Oberfläche sind oft 
auch die zahlreichen alten Silberkarpfen zu beobachten. Ihre Bedeutung dürfte ebenso groß sein 
(geschätzt ca. 350 kg/ha). Eine Folge des starken Fischfraßdruckes ist die vergleichsweise geringe 
Besiedlung der obersten 5 Meterschicht mit nachwuchstragenden und damit besser sichtbaren Da-
phnia-Muttertieren (Horn, W. 2005). Ihre mittlere sommerliche Halbwertstiefe liegt bei 9,50 m, 
also 3,60 m unter der der Daphnien, das Hypolimnion wird jedoch gemieden. Der Aufenthalt der 
Muttertiere in diesen mittleren Tiefen ist sicherlich Ergebnis sowohl eines aktiven Ausweichverhal-
tens als auch Resultat von Elimination (Fischfraß, z.B. Janßen et al. 2000). 

Zusammenfassung 

Die saisonalen Vertikalverteilungsbilder der Crustaceen weisen bei Schichtung deutlich auf eine 
Bevorzugung der Oberflächenbereiche hin. Das wird auch durch die Halbwertstiefen (Populations-
schwerpunkt) angezeigt. Sie nehmen im Jahresverlauf ähnlich wie das Epilimnion zu. 
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Eine ausgeprägte (über mehr als 5 Meter reichende) vertikale tägliche Migration ist bei keiner der 
Arten nachweisbar, denn die berechneten Halbwertstiefen verändern sich im Tagesverlauf wenig. 
Lediglich die nachwuchstragenden Daphnien scheinen tagsüber deutlich tiefere Bereiche zu bevor-
zugen. Für die Prüfung auf tagesperiodische Wanderungen mit schwacher Amplitude (< 5 m) ist 
eine andere Entnahmemethode nötig. 

Deutliche Hinweise gibt es dagegen auf eine horizontale Einwanderung in den Nachtstunden so-
wohl bei Daphnia als auch bei Leptodora (dabei bleibt die absolute Dichte letzterer mit maximal 
0,3 Tieren pro Liter allerdings sehr gering). 

Einzelne signifikante Unterschiede im Tagesverlauf bei den übrigen Arten lassen sich nur durch 
horizontale Verschiebungen von Wassermassen oder „Wolken“ (patchiness, Seiches) erklären, denn 
sie verlaufen nicht parallel mit den Veränderungen von Daphnia und erreichen auch nicht das Aus-
maß deren nächtlicher Akkumulation. 

Somit ergeben diese Tag-Nacht-Untersuchungen keinen Nachweis für tagesperiodische Wanderun-
gen. Eine vertikal, horizontal und zeitlich noch dichtere synchrone Probenahme wäre erforderlich, 
was im Rahmen üblicher Untersuchungen aber nicht realisierbar ist. 
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Einleitung

Akustische Methoden zur Identifizierung von Zooplankton werden seit Ende der 70er Jahre im 
Ozean angewandt. Mit dem Einsatz von ADCP's (Acoustic Doppler Current Profiler) wurden seit 
Ende der 80er Jahre verschiedene Studien durchgeführt. Sie zeigen deren Potenzial zur Messung 
und Interpretation von Zooplankton-Häufigkeiten, der räumlichen und zeitlichen Verteilungsmuster 
und gleichzeitig aufgenommener physikalischer Parameter (Strömungsgeschwindigkeiten) auf (z.B. 
Flagg & Smith, 1989, Heywood et al., 1990). Erhebliches Augenmerk wurde dabei auf die Mög-
lichkeiten der quantitativen Bestimmung von Zooplankton-Dichten durch Kalibrierungen von Echo-
intensitäten mit Zählungen gerichtet, die auf Netzproben basieren.

Wenige Berichte gibt es bisher über entsprechende Untersuchungen in Seen. Miller (2003) zeigte 
Rückstreu-Daten eines nach unten gerichteten 300 kHz-ADCP (RDI Workhorse) am Michigansee. 
Er beschrieb qualitativ die zeitliche und räumliche Variabilität von biologischen Streuzentren sowie 
die tägliche Vertikalwanderung (DVM), insbesondere von Mysis relicta. Lorke et al. (2004) zeigten 
Messungen aus einem Schweizer See. Ein 600 kHz-ADCP (RDI Workhorse) wurde dafür in 
41 Metern Tiefe nach oben sehend auf dem Grund installiert. Sie fanden ausgeprägte Signale der 
Vertikalwanderung sowie gute Korrelationen zwischen Rückstreu-Intensität und den Konzentratio-
nen echointensiver Zooplankton-Arten. 

Es hat sich gezeigt, dass die Eignung von ADCP's fester Frequenz zur Beobachtung von Zooplank-
ton von dessen Größenspektrum und dessen örtlichen und zeitlichen Bewegungsskalen abhängt. 
Unsere Studie zeigt Rückstreudaten einer Reihe von akustischen Messungen in einem maximal 
20 m tiefen Baggersee in der Rheinebene (Willersinnweiher bei Ludwigshafen). Das Größenspekt-
rum des Zooplanktons liegt dort im Bereich von 1 mm und kleiner. Prinzipiell sind zur Messung 
von geeigneten Rückstreu-Intensitäten bei kleinen Streuzentren-Größen höhere Frequenzen erfor-
derlich. Damit verbunden ist eine höhere vertikale Auflösung auf Kosten der Reichweite in der 
Wassersäule. Ein 1200 kHz-ADCP (RDI Workhorse Sentinel) wurde für Messzeiträume von je-
weils einer Woche auf dem Grund in tiefen Bereichen des Sees verankert. 

Material und Methoden 

Die Messungen fanden während der Sommerstagnation im Willersinnweiher bei Ludwigsha-
fen/Rhein statt. Der Willersinnweiher ist ein ca. 800 m mal 250 m großer und maximal 20 m tiefer 
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ehemaliger Baggersee (Sandler, 2004). Der See ist eutroph, ohne oberflächlichen Abfluss und wird 
im Wesentlichen durch Grundwasser gespeist. 

Das ADCP wurde an ausgewählten Messstellen auf dem Seeboden installiert. Eine cardanische 
Aufhängung (Abb. 1) stellte bei Unebenheiten des Seebodens die senkrechte Ausrichtung nach 
oben sicher. Der Tiefenbereich, den das Rückstreu-Profil des ADCP überdeckt, reicht von typi-
scherweise 14 m Tiefe bis zur Wasseroberfläche. Das Gerät wurde vom Seeufer aus per Kabel mit 
Energie aus Akkus versorgt. Über das mehradrige Kabel erfolgten auch in etwa wöchentlichen Ab-
ständen das Auslesen der im Gerät gespeicherten Messdaten und das Aufsetzen neuer Messreihen. 

Ergebnisse und Diskussion 

Abb. 2 (mittleres Bild) zeigt exemplarisch den Konturplot der Echo-Intensitäten für einen 5-Tages-
Zeitraum Ende August 2004. Die vertikale Auflösung (Bin-Größe) betrug 0.5 m. Alle fünf Minuten 
wurden 800 Einzelmessungen (pings) zu einem Echo-Profil gemittelt und im ADCP abgespeichert. 
Die Echodaten sind entsprechend Deines (1999) mit der Transducer-Geometrie und der Schallab-
sorption im Wasser korrigiert, d.h. Intensitäten aus verschiedenen Tiefen sind direkt vergleichbar. 

Die Echointensität zeigt ein regelmäßiges, von der Tageszeit abhängiges Muster: tagsüber unterhalb 
ca. 8 m ein starkes Echo, am Abend einen aufsteigenden Streifen. Nachts ist eine erhöhte Intensität 
im Epilimnion (~5-6 m) sichtbar, während das Hypolimnion sehr echoarm ist. Am Morgen findet 
man absteigende Streifen. Diese zeitlichen und örtlichen Variationen des Echosignals sind im All-
gemeinen während der gesamten Schichtungsperiode zu beobachten. Sie können klar als Migrati-
onsbewegungen von Zooplankton identifiziert werden. 

Der zeitliche Verlauf der Muster ist mit der solaren Einstrahlung korreliert (Abb. 2, oberes Teil-
bild). Im unteren Teilbild sind die zeitlichen Verläufe der vom ADCP ausgegebenen vertikalen 
Geschwindikeitskomponente (schwarze Kurve) und die Rückstreuintensität in 7.5 m Tiefe gezeigt. 
In Abb. 3 ist stellvertretend für den gezeigten Messzeitraum ein Zyklus herausgeschnitten. Die 
Aufwärtsbewegung beginnt im Hypolimnion ungefähr beim Sonnenuntergang. Etwa 20 min nach 
Sonnenuntergang ist in 7.5 m Tiefe ein Peak in der Echointensität und in der Vertikalgeschwindig-
keit zu sehen (Abb. 2, unteres Teilbild). Die Abwärtsbewegung erzeugt in derselben Tiefe ähnliche 
Peaks ca. 35 min vor Sonnenaufgang. Der Beginn des Absinkens erfolgt etwas früher. Negative 
Peaks in den Vertikalgeschwindigkeiten sind vorhanden und korrelieren mit den Echo-Peaks, treten 

Abb. 1: Installation des ADCP (Seegrund) mit 
senkrechter Ausrichtung nach oben. 
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aber nicht deutlich hervor. Der Abstieg des Zooplanktons erscheint im Echobild diffuser im Ver-
gleich zum kollektiveren Aufstieg. 

Abb. 2: ADCP-Messungen im Zeitraum 26.08.2004-31.08.2004
oben: Einstrahlung (Univ. Heidelberg, ca. 22 km vom Messort entfernt) 
Mitte: Rückstreu-Intensität (heller = stärker) 
unten: Vertikalgeschwindigkeit (positiv = nach oben) und Echo-Intensität in 7.5 m 
Tiefe (im Temperatursprung , siehe Abb. 3) 
Die senkrechten Linien geben die Zeiten für den Sonnenaufgang (schwarz) und  
Sonnenuntergang (grau) an. 
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Abb. 3: Linkes Teilbild: Temperatur und elektrische Leitfähigkeit vom 25.08.2004 (CTD-Profil). 
Rechtes Teilbild: Ausschnitt aus den Daten aus Abb. 2 (27.9.04, 12:00 bis 28.9.04, 12:00). 
Die Strukturen der Echointensität steigen im Tagesgang mit einer Geschwindigkeit von 
ca. 1.4 mm/s auf (angedeutet mit den schrägen gestrichelten Linien). Die entsprechende  
Sinkgeschwindigkeit beträgt ~0.9 mm/s. 

Der Verlauf der gemessenen Vertikalgeschwindigkeiten zeigt im Mittel einen Wert, der größer als 
Null ist. Wenn man annimmt, dass die Messdaten vor allem vom Echo des Zooplanktons dominiert 
sind, legt dies die Vermutung nahe, dass das ADCP verschieden empfindlich auf die Signale bzw. 
auf die Art der Auf- und Abwärtsbewegung des Zooplanktons ist. In anderen Studien (z. B. Lorke et 
al, 2004) wird ebenfalls von einem undeutlicheren Signal für die Vertikalgeschwindigkeiten bei der 
Abwärtsbewegung berichtet. 

Die starke zeitliche Korrelation mit dem Tagesgang der Sonne lassen den Schluss auf eine tägliche 
Vertikalwanderung zu, die im Wesentlichen vom Sonnenlicht getriggert wird. Die Vertikalge-
schwindigkeiten stützen diese Aussage durch die zeitliche Korrelation mit den Echodaten sowie – 
zumindest im abendlichen Aufstiegspfad – die direkten Messwerte von zwischen 1 und 2 mm/s. 
Diese sind vergleichbar mit der aus Aufstiegsdauer und Aufstiegsweg (Abb. 3) berechneten Ge-
schwindigkeit von ~1.4 mm/s 

Zusammenfassung 

Die Untersuchungen haben gezeigt, dass mit einem 1200 kHz ADCP die Bewegungen von Zoo-
plankton im Größenbereich von 1 mm und kleiner identifiziert und die Aufenthaltstiefen bestimmt 
werden können. Die Aufstiegs- und Sinkgeschwindigkeiten können aus den regelmäßigen Verände-
rungen der Echokonturen abgeschätzt werden. Vertikale Migrationsgeschwindigkeiten größer 
~1 mm/s sind bei kollektiven Aufwärtsbewegung noch direkt auflösbar. 

Mit einer geeigneten, jedoch aufwändigen Kalibrierung der Echointensität wäre auch eine Abschät-
zung der absoluten Populationsdichte denkbar. 
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Einleitung

Die Flachwasserzone „Vor- und Hinterwerder“ wurde 1997 als Kompensationsmaßnahme für die 
Errichtung der Baggergutdeponie „Bremen-Seehausen“ angelegt. Sie liegt südlich der Ochtummün-
dung an der Unterweser (UW-km 12). Über eine Schwelle ist die Flachwasserzone tiderhythmisch 
an die Gezeiten der Unterweser angeschlossen. Bei Niedrigwasser verbleibt ein Permanentwasser-
körper von ca. 5 ha, der sich durch drei tiefe Zonen (Kolke) mit umgebenden flachen Bereichen 
auszeichnet (Abb. 1). Diese tiefen Kolke wurden als Sedimentfallen angelegt, um einer zu erwar-
tenden, fortschreitenden Verschlickung der Flachwasserzone vorzubeugen. 

Abb. 1: Flachwasserzone „Vor- und Hinterwerder“ mit Tiefenprofil. Die Tiefenangaben beziehen sich 
auf das Schwellenniveau (NN + 1,70 m). Kartengrundlage des Tiefenprofils - Biotoptypenkar-
te des Landes Bremen, verändert. 
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Die 2004 durchgeführte Untersuchung beinhaltet die Erfassung der tiderhythmischen Plankton- und 
Schwebstoffdynamik, die Erstellung eines Nivellements der Flachwasserzone sowie die Erhebung 
der abiotischen Parameter. 

Methode

Die Plankton-Probenahmen erfolgten am 21.05., 19.07. und 28.09.2004. Hierfür wurden im Zeit-
raum von 120 Minuten vor Tidehochwasser (=Einstrom) bis 120 Minuten nach Tidehochwasser  
(= Ausstrom) alle 30 Minuten 50 l Probenwasser von der Schwelle durch ein Planktonnetz (55 μm 
Maschenweite) filtriert. Im Labor wurden die Organismen zur besseren Bestimmbarkeit durch 
Begasung mit CO2 narkotisiert und anschließend mit Formaldehyd fixiert. 

Ergebnisse und Diskussion 

Im ein- und ausströmenden Wasser konnten während der drei Untersuchungsphasen insgesamt 81 
Zooplanktontaxa nachgewiesen werden. Im Frühjahr und im Sommer wurde das Zooplankton von 
Rotatorien und Naupliuslarven geprägt, wogegen im Herbst die Testacea neben den Naupliuslarven 
aspektbestimmend waren (Abb. 2).  

Abb. 2: Gesamtindividuendichte der Zooplanktongruppen an den drei Probenahmeterminen 2004 im 
Vergleich vor, während und nach Tidehochwasser. 

Innerhalb der Rotatorienzönose dominierten Keratella cochlearis, Keratella ticinensis und Synchae-
ta spp. (Tab. 1). Daneben kamen auch Asplanchna priodonta und im Sommer Keratella quadrata
und Brachionus calyciflorus in nennenswerten Dichten vor. Die hohen Individuendichten von Kera-
tella spp. und Brachionus spp. deuten nach FEIBICKE (1994) auf ein großes Nahrungsangebot hin. 
Dies konnte durch die Auswertung der Phytoplanktonproben aus der Untersuchungskampagne 2004 
bestätigt werden (HANEG unveröff.). Infolge des rückläufigen Nahrungsangebotes und der sinken-
den Wassertemperaturen konnten im September 2004 weniger Rotatorienarten in geringeren Indivi-
duendichten nachgewiesen werden, die von Keratella cochlearis und Asplanchna priodonta domi-
niert wurden. 
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Tab. 1: Mittelwerte der Individuendichte (Ind./l) von den einzelnen Zooplanktontaxa an den drei 
Probenahmeterminen 2004 

  21.05.2004 19.07.2004 28.09.2004   21.05.2004 19.07.2004 28.09.2004
Rotatoria Ind./l Ind./l Ind./l Copepoda Ind./l Ind./l Ind./l
Anuraeopsis fissa 0,1 0,0 0,0 Naupliuslarven 31,3 68,5 21,3

Ascomorpha ecaudis 0,9 0,3 0,0 Copepodidstadium I 0,5 8,0 0,6

Asplanchna priodonta 3,5 6,5 0,6 Copepodidstadium II 0,9 10,9 0,3

Brachionus angularis 0,9 5,2 0,2 Copepodidstadium III 0,6 11,4 1,4

Brachionus bennini 0,0 0,1 0,0 Copepodidstadium IV 1,0 11,9 3,4

Brachionus calyciflorus 0,4 13,6 0,0 Diacyclops bicuspidatus 0,0 0,1 0,0
Brachionus quadridenta-
tus 0,0 1,0 0,0 Eucyclops macrurus 0,0 0,0 0,2
Brachionus spp. indet. 0,1 0,0 0,0 Eurytemora affinis 0,8 2,7 1,4

Brachionus urceolaris 0,1 0,0 0,0 Eurytemora lacustris 0,6 7,1 2,2

Cephalodella cf. catellina 0,0 0,1 0,0 Eurytemora velox 0,0 0,1 0,0

Cephalodella gibba 0,1 0,0 0,1 Onychocamptus mohammed 0,1 0,0 0,0

Cephalodella longiseta 0,0 0,1 0,0 Cladocera 
Collotheca pelagica 0,0 0,1 0,0 Bosmina juv. 0,1 0,1 0,0

Colurella adriatica 0,4 0,2 0,0 Bosmina longirostris 1,6 0,6 0,6

Epiphanes brachionus 0,1 0,7 0,0 Bosmina sp. indet. 0,1 0,0 0,0

Euchlanis dilatata 0,1 0,3 0,0 Chydorus spp. indet. 0,0 0,3 0,0

Filinia terminalis 0,1 0,1 0,0 Chydorus latus 0,0 0,0 0,2

Gastropus hyptopus 0,1 0,0 0,2 Chydorus sphaericus 0,0 0,0 0,1
Harringia eupoda 0,1 0,6 0,0 Dahpnia ambigua 0,0 0,0 0,1

Hexarthra mira 0,1 0,1 0,0 Daphnia cucullata 0,1 0,0 0,1

Kellicottia longispina 0,1 0,1 0,3 Diaphanosoma brachyurum 0,0 0,1 0,0

Keratella cochlearis 11,0 35,0 2,7 Eubosmina longispina 0,1 0,0 0,0

Keratella quadrata 1,1 8,8 0,3 Dinophyceae 
Keratella ticinensis 2,8 20,3 0,5 Ceratium hirundinella 0,2 2,5 1,3
Lecane lunaris 0,0 0,1 0,0 Peridinium tabulatum 0,1 0,0 0,0
Lecane spp. indet. 0,0 0,1 0,1 Peridinium willei 0,0 0,0 0,2

Lepadella patella 0,1 0,3 0,0 Testacea 
Mytilina cf. ventralis  0,0 0,1 0,0 Arcella discoides 7,3 12,3 19,6
Mytilina sp. indet. 0,0 0,1 0,0 cf. Arcella dentata 0,0 0,0 0,0

Notholca acuminata 0,0 0,1 0,0 Cyphoderia margaritacea 0,5 1,5 2,0
Notholca labis 0,2 0,0 0,0 Insecta (Diptera) 
Notholca squamula 0,1 0,0 0,0 Chiromonidae (Larve) 0,1 0,0 0,0

Notommata cyrtopus  0,0 0,0 0,0 Ostracoda 
Polyarthra dolichoptera 0,0 0,3 0,0 Cyprididae indet. 0,0 0,0 0,0

Polyarthra minor 0,5 0,7 0,1 Notodromas monacha 0,0 0,1 0,0

Polyarthra remata 0,2 3,5 0,0 Foraminifera 0,0 0,0 1,5
Polyarthra vulgaris 0,1 0,7 0,1 Hydrozoa 
Pompholyx complanata 0,0 0,0 0,0 Süßwasserpolyp 0,1 0,0 0,0

Pompholyx sulcata 0,4 0,1 0,0 Tardigrada 
Proales theodora 0,0 0,1 0,0 Macrobiotus sp. indet. 0,1 0,0 0,0

Rhinoglena frontalis 0,1 0,0 0,0 Nematoda 0,0 0,0 0,2

Squatinella tridentata 0,0 0,1 0,0      
Synchaeta spp. indet. 5,7 21,2 0,3      
Trichocera spp. indet. 0,0 0,2 0,0      
Trichocerca brachyura 0,0 0,0 0,0      
Trichocerca rattus 0,0 0,0 0,1      
Trichocerca rousseleti 0,0 0,1 0,0      
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Bei den planktischen Crustaceen waren Bosmina longirostris, Eurytemora lacustris und Eurytemo-
ra affinis am häufigsten in den Proben anzutreffen. Eurytemora affinis, Bosmina longirostris und
Chydorus sphaericus, die im September ebenfalls in der Flachwasserzone auftrat, wurden im Ge-
gensatz zu der aktuellen Untersuchung von KÜHL & MANN (1969) ganzjährig und zum Teil in 
größeren Vorkommen in der Unterweser nachgewiesen. FIEDLER (1991) weist auch auf Massen-
entwicklungen von Eurytemora affinis in der Unterelbe hin, die als euryhaline Art bis in die Brack-
wasserzone vordringt. Viele der euryhalinen Zooplanktonarten, die durch die aktuelle Untersuchung 
für den limnischen Bereich der Unterweser dokumentiert wurden (v.a. Eurytemora affinis, Keratella 
cochlearis und Synchaeta spp.), konnten in früheren Untersuchungen auch in der Brackwasserzone 
der Unterweser nachgewiesen werden (KÜHL & MANN 1969, LANGE & SCHIRMER 2003). Die meis-
ten der Zooplanktonarten, u.a. Bosmina longirostris, Chydorus sphaericus oder Keratella quadrata,
sind jedoch überwiegend limnische Still- und Flachwasserarten, die die Randbereiche der Unterwe-
ser und damit auch die Flachwasserzone besiedeln.  

Im Vergleich zu einer 1998 durchgeführten Untersuchung (SCHIRMER 1998) konnte 2004 eine Ver-
änderung des Artenspektrums der Flachwasserzone festgestellt werden. Bei der aktuellen Untersu-
chung konnten von insgesamt 23 Rotatorienarten aus der Untersuchung von 1998 nur noch 14 Arten 
erneut nachgewiesen werden, während 9 Rotatorienarten sowie 2 Cladocerenarten und 3 Copepode-
narten, u.a. Paracyclops fimbriatus und Diacyclops bicuspidatus, nicht mehr auftraten. Hinsichtlich 
der dominierenden Arten in den Fängen ergaben sich 2004 im Vergleich zu 1998 nur geringfügige 
Veränderungen. Die Gründe für diese Veränderungen in der Zooplanktonzönose können an dieser 
Stelle jedoch nicht geklärt werden, weil dafür die Datengrundlage nicht ausreichend ist. 

Die einzelnen Zooplanktontaxa zeigten in der aktuellen Untersuchung (Abb. 2) im Gegensatz zu 
früheren Untersuchungen des „Vor- und Hinterwerders“ und der Unterweser (KÜHL & MANN 1969, 
SCHIRMER 1998) recht niedrige Abundanzen im Frühjahr und im Herbst sowie ein Maximum im  

Abb. 3: Vergleich der Individuendichten im aus- und einströmenden Wasser (Export/Import) an den 
drei Probenahmeterminen. Ein Export der Individuen liegt bei einem Verhältnis Ex-
port/Import > 1 vor (Import < 1). 
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Sommer. Das in der Literatur als charakteristisch bezeichnete Frühjahrsmaximum konnte bei dieser 
Untersuchungskampagne nicht dokumentiert werden. Die vergleichsweise geringen Copepoden-
Abundanzen, die normalerweise für die Ausprägung des Frühjahrsmaximums maßgeblich sind (vgl. 
LANGE & SCHIRMER 2003), weisen in Anbetracht der Jahreszeit auf einen erhöhten Fraßdruck durch 
Invertebraten und Fische hin, wie es FEIBICKE (1994) für die Innere Schlei beschreibt. Auch durch 
eine ausbleibende Frühjahrs- oder Sommerentwicklung von Larvalstadien können nach GIERE
(1968) solche annuellen Fluktuationen in der Zooplanktondichte entstehen.

Ein Vergleich der Individuendichten im ein- und ausströmenden Wasser (Abb. 3) ergab einen Ex-
port von Copepoden zum Zeitpunkt des Sommer-Maximums (Abb. 2). Im Zusammenhang mit dem 
stetigen Export von Copepoden-Naupliuslarven ist von einer starken Reproduktion der Copepoden 
in der Flachwasserzone auszugehen. Der Export von Rotatorien zu allen drei Untersuchungstermi-
nen weist ebenfalls auf eine erhebliche Reproduktion dieser Klasse hin.

Bei den Testaceen ist aufgrund des stetigen Imports in die Flachwasserzone davon auszugehen, dass 
es sich bei dieser Gruppe höchstwahrscheinlich um Unterweser-Arten handelt, die nur mit dem 
einströmenden Wasser in die Flachwasserzone transportiert wurden. 

Die vor allem im Sommer hohen Exportraten an Zooplankton aus der Flachwasserzone spiegeln 
sich auch in der Schwebstoffbilanzierung über eine Tidephase im Juli 2004 wider, die einen Aus-
trag von Schwebstoffen ergab. Der insgesamt sehr hohe Gehalt an organischem Kohlenstoff weist 
auf die biologische Produktivität der Flachwasserzone (Plankton, Detritus) während der Sommer-
monate hin. 

Zusammenfassung 

Die Zooplanktonzönose der Flachwasserzone wird vorwiegend von Still- und Flachwasserarten 
sowie euryhalinen Arten geprägt. Die Bilanzierung der Individuendichten und der Schwebstoffe im 
ein- und ausströmenden Wasser weisen auf eine Reproduktion des Zooplanktons während der Som-
mermonate hin. Die Flachwasserzone „Vor- und Hinterwerder“ bietet insgesamt einer artenreichen, 
hochproduktiven Zooplanktonzönose einen strömungsberuhigten Raum als Nahrungs- und Repro-
duktionsbiotop, wie sie im Weserästuar durch den Ausbau der Unterweser zur Seeschifffahrtsstraße 
seit 1887 stetig verloren gegangen sind. 
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Einleitung

Die Beschäftigung mit räumlichen Verteilungsmustern von Zooplanktern beschert dem Limnologen 
ein Dilemma. Zum einen beruht die klassische limnologische Probenahme in Standgewässern 
(punktförmige Beprobung der Wassersäule) auf der Annahme einer horizontalen Gleichverteilung 
der Organismen. Zum anderen ist die Patchiness von Zooplankton in vielen Feldstudien gut doku-
mentiert worden (Pinel-Alloul et al. 1999, Pinel-Alloul et al. 2004). Eine repräsentative Probenah-
me würde in diesem Fall folglich die Beprobung der Wassersäule an mehreren Orten verlangen. 

Die Ursachen der Patchiness sind vielseitig und im Detail noch unzureichend bekannt. Insbesondere 
die Bedeutung von gerichteten, aktiven Bewegungen des Zooplanktons für die Entstehung von 
Patchiness bedarf weiterer Untersuchungen. Bisherige Studien haben aber bereits zeigen können, 
dass Daphnien diurnale Horizontalmigrationen durchführen und Schwarmverhalten aufweisen 
(Kvam & Kleiven 1995). Demgegenüber stehen externe Faktoren der Entstehung von Patchiness, 
wie z.B. windgetriebene (Thackeray et al. 2004) oder gewässerinterne Strömungen (Easton & 
Gophen 2003). Letztere können bei entsprechender Gewässermorphologie großen Einfluss auf die 
flächenbezogenen Zooplanktonabundanzen haben.

Die Untersuchung von Patchiness ist sehr arbeitsaufwendig, weil Probennahme und -auswertung 
zeitintensive Arbeiten beinhalten. Aus diesem Grunde sind alternative, zeitsparende Beprobungs-
verfahren von großem Interesse, wie z.B. die Verwendung von Tauchsonden zur Chlorophyllmes-
sung. Für das Zooplankton fehlen derartige Verfahren bisher. Einen möglichen Ausweg bieten hier 
hydroakustische Verfahren (Hembre & Megard 2003, Lorke et al. 2004). 

Ziel dieser Studie war die Erfassung von Verteilungsmustern des Zooplanktons als Teil einer um-
fangreichen zeitlich hochauflösenden Intensivmesskampagne zur Messung der Dynamik physikali-
scher und biologischer Größen in der Wassersäule. Neben klassischen Probenahmen wurden eben-
falls hydroakustische Verfahren eingesetzt. Ein Schwerpunkt der Untersuchungen bestand in der 
Quantifizierung des Einflusses windgetriebener Strömungen auf die Verteilung des Zooplanktons. 
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Material und Methoden 

Die Untersuchungen fanden vom 5. bis 8. Mai 2003 in der Talsperre Bautzen, einem relativ flachen 
(mittlere Tiefe: 7m), großflächigen (533 ha) und windexponierten Gewässer, statt. Das Zooplankton 
wurde mit einem Friedinger-Schöpfer in 5 Tiefen (0, 3, 5, 8, 10m) viermal täglich (01, 05, 13, 20h) 
beprobt. Die Anreicherung der Schöpfproben erfolgte mit einem 250μm-Planktonnetz. Alle Proben 
wurden in Zuckerformol fixiert und anschließend hinsichtlich Abundanz und Biomasse von Clado-
ceren und Copepoden ausgewertet. Weiterführende Details zum Untersuchungsgewässer und des 
betriebenen Messprogramms finden sich bei König et al. (2005). 

Parallel zum limnologischen Untersuchungsprogramm wurde ein ADCP (Acoustic Doppler Current 
Profiler), welches üblicherweise zur Strömungsmessung eingesetzt wird, zur hydroakustischen 
Erfassung des Zooplanktons verwendet. Das ADCP (RDI Instruments, 600kHz) wurde in unmittel-
barer Nähe der Probenahme auf dem Seegrund verankert. Als Messsignal wurde die Backscattering 
Intensity (Rückstreuintensität) ausgewertet, wobei folgende technische Einstellungen am Gerät 
vorgenommen wurden: bin size: 0.5 m; pings per value: 600; averaging intervall: 30 Minuten. Eine 
detaillierte Beschreibung der Methodik zur Datenauswertung ist in Lorke et al. (2004) gegeben. 

Ergebnisse

Im Untersuchungszeitraum kam es am Vormittag des 06. Mai zu einem Starkwindereignis mit 
Windstärken über 10 m s-1. Infolge dieses Windereignisses wurde das Epilimnion des Gewässers 
stark in nördliche Richtungen geschoben, sodass es zu einem ausgeprägten Windschub kam. Tem-
peraturmessungen an der Probenahmestelle, die sich im nördlichen Teil der Talsperre befindet, 
dokumentieren diesen Windschub (Abb 1). Zu diesem Zeitpunkt (06.05.2003, ca. 8 bis 9 Uhr) 
bestand nahezu die gesamte Wassersäule aus epilimnischen Wasser. Mit nachlassendem Wind 
gegen Mittag kehrte das kühlere hypolimnische Wasser wieder zurück. Anschließend kam es zu 
mehr oder weniger starken internen Wellen.  

Abb. 1: Temperaturschichtung in der Talsperre Bautzen im Untersuchungszeitraum. 
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Abb. 2: Vertikale Verteilung des Zooplanktons (Cladoceren und Copepoden) in der Talsperre
Bautzen im Untersuchungszeitraum. 

Im Zuge dieser horizontalen Verfrachtungen wurden auch die Planktonorganismen transportiert. 
Dies äußerte sich deutlich in der vertikalen Verteilung des Zooplanktons, denn im Untersuchungs-
zeitraum hielten sich Cladoceren und Copepoden überwiegend im Epilimnion auf. Zu Zeitpunkten 
mit großer vertikaler Ausdehnung des Epilimnions, z.B. am Vormittag des 06.05. infolge des Wind-
schubes, sind auch hohe Abundanzen des Zooplanktons bis in tiefere Wasserschichten zu beobach-
ten (Abb. 2). Die fluktuierenden vertikalen Verteilungsmuster äußerten sich auch in einer enormen 
zeitlichen Dynamik der flächenbezogenen Zooplanktonabundanz (NA), welche im Untersuchungs-
zeitraum zwischen 5 und 22  105 Ind. m-2 schwankte. Es besteht ein signifikanter Zusammenhang 
zwischen der Variabilität der flächenbezogenen Zooplanktonabundanz und der Schichtungsdynamik 
des Wasserkörpers. Als Indikator für die jeweiligen Schichtungsverhältnisse wurde die Tiefe der 
14°C-Isotherme benutzt (T14°C), welche signifikant mit der flächenbezogenen Zooplanktonabundanz 
korreliert (NA = 2.1 T14°C + 3.6, r2 = 0.55, n = 12, p < 0.01). Eine entsprechende Korrelation konnte 
auch für die Abundanz von Daphnia galeata  hyalina, die im Untersuchungszeitraum etwa 60% 
der Abundanz ausmachte, gefunden werden (NA = 1.1 T14°C + 3.0, r2 = 0.42, n = 12, p < 0.05). 

Die Ergebnisse der hydroakustischen Untersuchungen haben eine signifikante Korrelation zwischen 
der Abundanz des Zooplanktons und der Backscattering Intensity (Iback) ergeben. Dies bezog sich 
sowohl auf das Gesamtzooplankton, als auch auf die Abundanz von Daphnia galeata  hyalina
(Abb. 3). Dementsprechend spiegelte sich in den Werten für die Backscattering Intensity auch die 
Dynamik des Wasserkörpers wider, insbesondere das Windschubereignis am Vormittag des 
06.05.2003 ist deutlich zu erkennen (Abb. 4).

Diskussion

In dieser Studie haben wir gezeigt, dass Wind-induzierte interne Wellen enorme horizontale Ver-
frachtungen im Wasserkörper bewirken können. Mit dem verfrachteten Wasser werden auch Plank-
tonorganismen transportiert. Werden Beprobungen nur an einer Stelle im Gewässer durchgeführt, 
erzeugen diese horizontalen Verfrachtungen eine beachtliche Variabilität, sowohl in der vertikalen 
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Verteilung der Organismen, als auch bezüglich der Abundanzabschätzung. Bei flächenbezogenen 
Abundanzen konnte eine Schwankung der Werte um den Faktor vier festgestellt werden. Ohne 
Kenntnis der hydrophysikalischen Randbedingungen können demzufolge limnologische Probenah-
men unrealistische Ergebnisse liefern. Dies ist insbesondere dann zu erwarten, wenn es sich um ein 
windexponiertes Gewässer handelt und wenn sich die Probenahmestelle in einer Randlage befindet.  

Abb. 3: Korrelation zwischen Backscattering Intensity aus dem ADCP und der Abundanz des Zoo-
planktons (links: y=0.06x-89.0; r2=0.61, n=36, p<0.001), bzw. der Abundanz von Daphnia
(rechts: y=0.09x-88.3; r2=0.58, n=36, p<0.001). 

Abb. 4: Vertikale Muster der Backscattering Intensity (ADCP-Messung) im Untersuchungszeitraum; 
für oberflächen- und bodennahe Gewässerschichten ist das Signal nicht auswertbar (weiße 
Bereiche). 

Eine valide limnologische Probenahme würde in diesem Fall die Beprobung mehrer Stellen des 
Gewässers verlangen. Diese zeit- und arbeitsaufwändige Maßnahme kann in Zukunft möglicher-
weise durch den Einsatz hydroakustischer Verfahren ergänzt werden, denn die Backscattering 

211



Intensity eines 600kHz-Signals zeigte eine signifikante Korrelation mit der Abundanz des Gesamt-
zooplankton bzw. mit der Abundanz von Daphnia.

Die Verwendung hydroakustischer Methoden eröffnet weiterhin neue Möglichkeiten, das Phäno-
men Patchiness wissenschaftlich zu charakterisieren und hinsichtlich der beteiligten Entstehungs-
prozesse eingehender zu untersuchen. Bisherigen Untersuchungen waren aufgrund ihres hohen 
methodischen Aufwandes in der Regel auf kurze Untersuchungszeiten beschränkt (z.B. Masson et 
al. 2001). Mittels hydroakustischer Verfahren werden aber auch längerfristige Kampagnen mit 
vertretbarem Aufwand durchführbar. Hierbei darf aber nicht vergessen werden, dass die Signale des 
ADCPs durch simultane Vergleichsfänge mit herkömmlichen Methoden kalibriert werden müssen. 
Die Hydroakustik kann also keineswegs die klassischen Verfahren der Probenahme ersetzen. 

Schlussfolgerungen 

Windgetriebene interne Wellen können einen großen Einfluss auf die vertikale Verteilung des 
Zooplanktons ausüben. Sie führen je nach Lage und Zeitpunkt der Probenahme zu großen Schwan-
kungen der Abundanz. Die Erfassung räumlicher Verteilungsmuster des Zooplanktons kann durch 
den Einsatz hydroakustischer Verfahren mit einem geringeren Arbeitsaufwand durchgeführt wer-
den.
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Einleitung

In der Revision der holarktischen Mysis relicta-Artengruppe durch Audzijonytè & Väinölä (2005) 
kommt die neu beschriebene Art Mysis relicta Lovén, 1862 ausschließlich im Süß- und Brack-
wasser Nord- und Mitteleuropas vor. Schwerpunkt der Verbreitung stellt das Ostseeeinzugsgebiet 
dar. Als glazial-marine Reliktart (Thienemann, 1950) gelangte sie in der Spätphase des Pommer-
schen Stadiums zusammen mit anderen Arten (Pallasiola quadrispinosa Sars 1867, Pontoporeia
affinis Lindström 1855, Cottus poecilopus Heckel 1836 in die Seen des Südbaltikums (Köhn & 
Waterstraat, 1988). In den letzten 50 Jahren kam es durch die Eutrophierung ihrer Wohngewässer 
zur Gefährdung der Populationen in vielen Seen. Auch die Bestände von Mysis relicta, Cottus 
poecilopus und Coregonus lucinenis im Breiten und Schmalen Luzin und im Zansen innerhalb der 
Feldberger Seenlandschaft (Mecklenburg-Vorpommern) waren davon betroffen (Waterstraat 1988, 
Richter 1982, Scharf & Koschel 2004). Im Schmalen Luzin starben die Populationen aller drei 
Arten zwischenzeitlich aus. Durch die Verschlechterung der Sauerstoffbedingungen im Hypolimni-
on während der Stagnationsphasen und die Veränderung der Sedimente war mit einer negativen 
Beeinflussung der Habitatnutzung zu rechnen. 

Ziel der Untersuchung war es daher, neue Informationen über die Habitat- und Raumnutzung von 
M. relicta am Tage und in der Nacht zu sammeln und die Kenntnis über die Dichte und Verteilung 
der Populationen im Breiten und Schmalen Luzin zu verbessern. Wenn nötig, sollten daraus wissen-
schaftliche begründete Schutzstrategien abgeleitet werden.

Die Erhaltung der Bestände von M. relicta und die Wiederbesiedlung ehemals besiedelter Seen ist 
eine gemeinsame Aufgabe der Fachleute aus Wasserwirtschaft und Naturschutz. In Mecklenburg-
Vorpommern gehört die Art zu den am meisten gefährdeten Arten unserer glazialen Seen. 

Material und Methoden

Untersuchungsgebiet

Das Feldberger Seengebiet liegt im Landkreis Mecklenburg-Strelitz in Mecklenburg-Vorpommern.
Der Breite Luzin ist der tiefste See der Region mit einer maximalen Tiefe von 58,3 m und einer 
Fläche von 345 ha. Der ehemals oligotrophe See ist gegenwärtig im Übergangsbereich zwischen 
mesotrophen und schwach eutrophen Status. Der Schmale Luzin wurde erst im Mittelalter teilweise 
durch einen Damm mit Brücke vom Breiten Luzin getrennt. Er hat eine Maximaltiefe von 34 m und 
eine Oberfläche von 145 ha. Auch dieser See war ehemals oligotroph. Die starke Nährstoff-

213

mailto:waterstraat@gnl-kratzeburg.de


belastung führte jedoch zu einer erheblichen Eutrophierung. In den Jahren 1999 bis 2001 erfolgte 
eine seeinterne Seerestauration mit hypolimnischer Calcitfällung (Koschel et al. 2001), was zu einer 
deutlichen Verbesserung der limnologischen Situation von eutrophen zum schwach mesotrophen 
Niveau und zu stabilen Sauerstoffbedingungen im Hypolimnion zur Sommerstagnation führte. 

Methoden

Am Tage wurden die Mysidaceen mit einer epibenthischen Dredge (0,6 x 1 m; Maschenweite 
0,5 mm) gefangen. Zwischen April und Oktober 2001 wurden insgesamt 73 Hols mit einer Länge 
von 50-80 m Länge (beprobte Fläche-40-50 m²) durchgeführt. Die Proben wurden in 70% Alkohol 
konserviert und vollständig ausgezählt. Bei allen Tieren ermittelten wir die Körperlänge und das 
Geschlecht.  

Zwischen 2001 und 2001 untersuchten Taucher das Vorkommen von Mysis am Tage und nachts. Im 
Oktober 2004 wurden 5 standardisierte Transekte bis in 30 m Tiefe betaucht. Die Individuenzahl 
pro Quadratmeter und die Habitatqualität der einzelnen Tiefenstufen wurde ermittelt. Im Juli 2001, 
April und Juli 2002 fanden nachts bei Neumond horizontale Bongo-Netzzüge auf dem Breiten 
Luzin statt. Zwei Bongo-Netze (Maschenweite 0,5 mm) mit einem Durchmesser von je 0,6 m wur-
den in unterschiedlichen Tiefen mit 2 km/h über 1000 m Länge gezogen. Wassertemperatur und 
Sauerstoff wurden in situ mit dem Oxi 197 S der Firma WTW in 1 m-Intervallen gemessen. 

Ergebnisse und Diskussion 

Vertikal- und Horzontalverteilung von M. relicta am Tage 

Weder mit der epibenthischen Dredge noch durch Taucher wurde M. relicta am Tag oberhalb 9 m 
Wassertiefe nachgewiesen. Mit beiden Methoden wurden mehr Nachweise im oberen Profundal 
(14-26 m) als im Sublitoral (9-14 m) erbracht. Der tiefste Hol mit M. relicta fand im Oktober 2001 
zwischen 35 und 43,2 m Tiefe bei 4 mg /L Sauerstoff statt. Damit bestätigen die Untersuchungen 
die bereits festgestellte Lichtmeidung der Art (Rudstam et. al. 1989). Gal et al. (1999) beobachteten 
für die nah verwandte nordamerikanische Art M. diluviana einen noch tolerierten Grenzwert von 
3,4x10-7 bis 2,1x10-6 mylux (1 mylux = 157 lux bzw. 0,46W/m²).  

Die Sauerstoffverhältnisse stellen gegenwärtig in den Feldberger Seen im Hypolimnion für 
M. relicta nur in den größten Tiefen des Breiten Luzins ein Problem dar. Sherman et al. (1987) 
stellten einen Sauerstoff-Grenzwert von 1 mg/l fest. Dieser Wert wird nur im Breiten Luzin zwi-
schen September und Dezember unterhalb einer Wassertiefe von 40 m unterschritten. 

Die Individuendichte stieg im Breiten Luzin mit zunehmender Tiefe an. In den Tauchtransekten im 
Oktober 2004 stieg die Dichte von 13 m (erste Individuen) bis 22 m Tiefe kontinuierlich auf 
ca. 1000 Ind./m² und bleib dann bis 30 m Tiefe relativ konstant (Abb. 1). Im Vergleich zu Ergebnis-
sen mit epibenthischen Dredgen (Bagge et al. 1996; Morgan & Beeton 1978) und unseren eigenen 
Untersuchungen wurden mit den Tauchuntersuchungen höhere Dichten gefunden, die jedoch mit 
den Pelagialuntersuchungen besser in Übereinstimmung stehen. Dies dürfte an den methodischen 
Vorteilen der Tauchuntersuchungen liegen. 
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Abb. 1: Mittlere Dichte von Mysis relicta in 5 Tauchtransekten zwischen 0 und 30 m Tiefe am 
13. Oktober 2004 in der Schloßbergbucht des Breiten Luzins 

Am Tag wurden alle Tiere direkt auf dem Sediment gefunden. Im Freiwasser konnten keine Tiere 
nachgewiesen werden. Eine Bevorzugung bestimmte Sedimente konnte nicht festgestellt werden. In 
den Tauchuntersuchungen wurden in 20 m keine signifikanten Unterschiede der Dichten auf Sand 
oder Mudde gefunden. Die Hartsedimente beschränkten sich in beiden Seen überwiegend auf das 
Epi- und Metalitoral. Bereits im oberen Profundal dominiert im Breiten Luzin die Mudde mit über 
70% Flächenanteil (Waterstraat et al. 2005). Dies führt effektiv dazu, dass sich in den Seen der 
Großteil der Tiere über Mudde aufhielt. 

Abb. 2: Vertikale Verteilung unterschiedlicher Längengruppen Mysis relicta in Dredgeproben vom 
Frühjahr und Herbst 2001 im Breiten Luzin (Frühling: n=2631 Ind.; Herbst: n=3746 Ind.) 
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Größere Individuen hielten sich häufiger im Seeprofundal auf, während der Anteil der Jungtiere im 
Sublitoral und oberen Profundal am höchsten war (Abb. 2). Unter den adulten Tieren konzentrierten 
sich besonders die Weibchen im unteren Profundal. 

Tiefenverteilung nachts 

Unsere Tauchuntersuchungen zeigten, dass sich Mysis nachts nicht auf dem Sediment aufhält. Dies 
wurde auch durch vertikale Netzfänge (Scharf & Koschel 2004) bestätigt. Im Freiwasser traten 
große große saisonale Unterschiede in der Dichte auf. In der Nacht vom 03. zum 04. Juli 2001 
ermittelten wir eine Dichte von 466,03 Ind./m², während zwischen dem 18. und 19. April 2002 
lediglich 5,27 Ind./m² gefunden wurden. Die gleichen Schwankungen wurden in den Vertikalhols 
von Scharf & Koschel (2004) in den Luzinseen gefunden. Die geringe Dichte im Frühjahr erklärt 
sich zum Teil aus der starken Prädation von Mysis im Winterhalbjahr durch die Bestände der Klei-
nen und Luzinmaräne Coregonus albula und C. lucinensis. 

In den Sommerproben vom Juli 2001 und 2002 wurden trotz Neumonds im Epilimnion nur verein-
zelte Mysidaceen nachgewiesen. Die höchsten Dichten wurden unmittelbar unter der Sprungschicht 
festgestellt. Dagegen waren im April 2002 die Tiere gleichmäßiger verteilt. Auch das Epilimnion 
wurde genutzt (Abb. 3). Die Meidung des Epipelagials im Sommer kann mit der Temperaturpräfe-
renz der Art erklärt werden, die nur kurzzeitig Temperaturen oberhalb 17°C ertragen kann (Chipps 
1998; Rudstam et al. 1999). Eine Wiederbesiedlung des Schmalen Luzins nach der erfolgreichen 
Restauration aus dem Breiten Luzin war daher über das Epipelagial außerhalb des Sommers mög-
lich.

Abb.3: Verteilung von Mysis relicta in den Bongonetzhols nachts im Juli 2001 und April 2002 

Kleine Jungtiere wurden überwiegend in tieferen Wasserschichten gefunden, während große Jung-
tiere und besonders adulte Tiere sich nachts vorwiegend im Metalimnion aufhielten. Damit wurden 
bei den adulten Tieren umgekehrte Verhältnisse als am Tage gefunden. Dies bestätigt, dass diese 
Tiere eine ausgeprägte vertikale Tag-Nacht-Wanderung vornehmen. 

Durch seine wichtige Rolle in der Nahrungskette und seinen hohen naturschutzwert sollten künftig 
weitere Anstrengungen zum Schutz und zur Erforschung von M. relicta unternommen werden. 
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Einleitung

Planktonorganismen können auf eine Vielzahl natürlicher chemischer Signale anderer Organismen 
mit Veränderungen ihrer Morphologie, ihres Verhaltens oder ihrer Lebensdaten reagieren (Review 
siehe Larsson & Dodson 1993). Diese sog. Infochemikalien können dazu genutzt werden, um Beute 
zu finden, Prädation zu vermeiden oder zu verringern, Artgenossen zu warnen und Konkurrenz zu 
beeinflussen. Die Reaktion auf chemische Signalstoffe von Räubern oder Artgenossen stellt für die 
Planktonorganismen eine wichtige Anpassung dar, die die Fitness der Populationen erhöht.

Die chemische Kommunikation kann durch eine anthropogene Belastung der Gewässer gestört 
werden, indem Xenobiotika eine gleichgerichtete Reaktion auslösen oder dieser Reaktion auf Info-
chemikalien entgegenwirken. Es ist bekannt, dass bestimmte Insektizide bei Daphnien morphologi-
sche Veränderungen (Bildung von Helmen oder Nackenzähnchen) und Lebensdatenänderungen 
auslösen wie sie auch durch Kairomone von Chaoborus-Larven induziert werden (Tab. 1).

Wir untersuchten den Kombinationseffekt von Chaoborus-Kairomonen und einem Xenobiotikum 
mit entgegengesetzter Wirkung auf die Lebensdaten von Daphnia magna.

Material und Methoden

In diesem Versuch wurden zylinderförmige, oben offene Netze aus Nylongaze als sog. „net enclo-
sures“ eingesetzt, um die Daphnien vor dem Fraß durch die Chaoborus-Larven zu schützen, gleich-
zeitig aber eine permanente chemische Beeinflussung über das Medium zu ermöglichen. Diese 
zylinderförnigen „net enclosures“ (Volumen ca. 100 ml) aus Nylongaze (Maschenweite 250 μm, 
Hydro-Bios, Kiel) wurden zentral in 1L-Glasgefäße, welche mit 950 ml M4-Medium gefüllt waren, 
eingehängt. Innerhalb dieser „net enclosures“ wurden in den Chaoborus-Ansätzen fünf Chaoborus-
Larven (4. Larvenstadium) eingesetzt. In die Kontroll-Gefäße wurden ebenfalls Netze eingesetzt, 
diese blieben jedoch leer. Die Chaoborus-Larven in den Enclosures wurden täglich mit 25 Daphnia
magna (< 24 h alt) pro Gefäß gefüttert. Verpuppte oder verstorbene Chaoborus-Larven wurden bei 
der täglichen Tierkontrolle ersetzt, so dass stets eine Chaoborus-Dichte von 5 Larven pro Gefäß 
eingehalten wurde.

Die eigentlichen Testtiere wurden außerhalb der „net enclosures“ in die Gefäße eingesetzt, und 
zwar jeweils fünf Daphnia magna, die beim Versuchsbeginn zwischen 2 und 24 h alt waren. Für die 
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Ansätze mit Chaoborus wurden zwei Parallelen getestet, für die Dispersogen A- und Kontroll-
Ansätze ohne Chaoborus wurden jeweils drei Gefäße angesetzt.
Die Kontrolle der Testtiere erfolgte täglich, dabei wurde die Mortalität, die Anzahl von Eiern im 
Brutraum sowie von Aborten und entlassenen Jungtieren (lebenden und toten) protokolliert. Zusätz-
lich wurden die Körperlänge der Muttertiere (nach jeder Häutung) und die Körperlänge der Nach-
kommen ermittelt. Täglich wurden die Netze ausgespült, um eventuelle Reste der Futterdaphnien zu 
entfernen und ein bakterielles Wachstum zu minimieren, gleichzeitig wurden entlassene Jungtiere 
abgesiebt. Der Mediumwechsel erfolgte alle zwei Tage. Die Versuchstiere wurden täglich mit 
Desmodesmus subspicatus in einer Menge von 1,0 mg C/Gefäß gefüttert, somit standen jeder 
Daphnie durchschnittlich 0,2 mg C/Tag zur Verfügung. Das Dispergiermittel Dispersogen A 
(Dispergiermittel auf der Basis eines Kondensationsproduktes aus Naphthalinsulfonsäure und For-
maldehyd; eingesetzt in der Textilindustrie) wurde in einer Konzentration von 1,64 mg/L eingesetzt 
– der höchsten Konzentration, die im Reproduktionstest Reproduktionsförderungen ohne letale 
Effekte zeigte (Hammers-Wirtz & Ratte 2000). 

Ergebnisse

In allen Ansätzen traten im Versuchsverlauf nur geringe Mortalitätsraten auf. Lediglich in einem 
Kontrollansatz mit Chaoborus starb ein Muttertier. 

Unter Einfluss von Dispersogen A war die Länge der Daphnien sowohl in den Ansätzen mit Chao-
borus als auch in den Ansätzen ohne Chaoborus ab dem fünften Versuchstag gegenüber den Kon-
trolltieren leicht erhöht (signifikant für das 5. Häutungsstadium). Die Anwesenheit von Chaoborus
führte in allen adulten Stadien zu signifikant größeren Muttertieren, obwohl die Länge der Daph-
nien gleichen Alters durch Chaoborus nicht signifikant erhöht war (Details siehe Coors et al. 2004). 

Die Anwesenheit der Chaoborus-Larven induzierte bei Daphnia magna eine Verzögerung der 
ersten Reproduktion, d.h. eine verlängerte Juvenilentwicklung (Abb. 1A). Somit waren die Primi-
parae unter Chaoborus-Einfluss älter als die Kontrolldaphnien, was auch die erhöhten Körperlängen 
der adulten Häutungsstadien in den Chaoborus-Ansätzen erklärt. Unter Dispersogenexposition war 
die Juvenilentwicklung der Daphnien bereits etwas früher abgeschlossen als in den jeweiligen Kon-
trollansätzen (Abb. 1A).

Dispersogenexponierte Tiere legten mehr Eier im Brutraum ab als die Kontrolltiere in unbelastetem 
Medium. Die Erhöhung der Eizahl trat sowohl in den Ansätzen ohne Chaoborus als auch in den 
Ansätzen mit Chaoborus auf (Abb. 1B). Da die Körperlänge der Muttertiere unter Dispersogen-
einfluss ebenfalls erhöht war, wurde die Brutgröße in einer Varianzanalyse mit der Muttertierlänge 
als Kovariable getestet. Dabei ergab sich eine signifikante Erhöhung der Brutgröße durch Disper-
sogen A trotz der erhöhten Körperlänge der Muttertiere. Die Anzahl angelegter Eier pro Brut wurde 
durch die Anwesenheit von Chaoborus nur geringfügig beeinflusst (Abb. 1B). Wird die Größe der 
Muttertiere berücksichtigt, so ergibt sich eine reduzierte Brutgröße in den Chaoborus-Ansätzen 
bezogen auf die Muttertierlänge, d.h. die Brutgröße in den Chaoborus-Ansätzen war signifikant 
geringer als aufgrund der größeren Muttertiere zu erwarten war. Eine Interaktion der Faktoren 
„Dispersogen A“ und „Chaoborus“ konnte für die Brutgröße nicht nachgewiesen werden. 
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Abb. 1: Effekte auf die Lebensdaten von Daphnia magna in Abhängigkeit von der An- bzw. Abwesen-
heit von Chaoborus-Larven und der Dispersogenexposition (1,64 mg/L Dispersogen A). (Mit-
telwerte, Standardabweichungen)

Die kumulative Anzahl lebender Nachkommen war in den Dispersogen-Ansätzen sowohl mit als 
auch ohne Chaoborus signifikant höher als in den entsprechenden Kontrollansätzen (Abb. 1C). 
Unter Dispersogenexposition war die kumulative Nachkommenzahl in den Ansätzen ohne Chao-
borus um 30 % erhöht, in den Ansätzen mit Chaoborus sogar um 55 %, d.h. beide Faktoren zusam-
men führten zu einer stärkeren Förderung der Nachkommenzahl als der Faktor Dispersogen A 
alleine. 

Ab der ersten Brut war die Länge der Nachkommen durch die Anwesenheit von Chaoborus signi-
fikant erhöht (Abb. 1D), und zwar stärker als durch die erhöhte Muttertiergröße zu erwarten war. 
Dispersogen A führte dagegen zu signifikant kleineren Nachkommen (Abb. 1D). 

B

K ohne Chaoborus
K mit Chaoborus 

D ohne Chaoborus 
D mit Chaoborus

Kontrolle Dispersogen A

A

C D

220



Diskussion

Daphnia magna reagiert auf die Anwesenheit von Chaoborus mit der Bildung signifikant größerer 
Neonatae, wodurch das Predationsrisiko für die Neonatae deutlich reduziert wird. Chaoborus-
Larven fressen größenselektiv bevorzugt kleine Daphnien bis 1,5 mm (Swift & Fedorenko 1975, 
Parejko 1991). Jungtiere mit einer Länge von 0,9 mm werden von Chaoborus crystallinus mit einer 
Effizienz von über 50% gefressen (Swift 1992). Eine Zunahme der Neonatengröße verringert die 
Mortalität durch Chaoborus-Prädation und größere Neonaten sind dem Räuberdruck nur über einen 
kürzeren Zeitraum ausgesetzt, da sie schneller eine Größe erreichen, bei der sie von Chaoborus
nicht mehr gefressen werden können.  

Das Xenobiotikum Dispersogen A stört die Anpassung von Daphnia magna an die Anwesenheit 
von Chaoborus zur Verringerung des Fraßdrucks, da es den wichtigen Anpassungsvorteil der Bil-
dung größerer Nachkommen unter Räuberdruck nahezu aufhebt. Dies sind ökologisch relevante 
Effekte, die die Fitness der Daphnienpopulation reduzieren können. Die beobachteten Effekte traten 
bereits bei deutlich niedrigeren Konzentrationen auf als die toxischen Effekte dieser Substanz 
(Hammers-Wirtz 2002). Solche Störungen der chemischen Kommunikation können bei der Chemi-
kalienbewertung aufgrund der verwendeten Einzelart-Tests nicht erfasst werden und auch eine 
Erhöhung der Reproduktionsleistung wird bisher nicht beachtet oder hinterfragt. Eine Identi-
fizierung von Störstoffen der chemischen Kommunikation ist bisher zufällig. Trotzdem wurden 
bereits für eine Reihe von Xenobiotika Störungen der sog. chemischen Kommunikation zwischen 
Daphnia und Chaoborus nachgewiesen (siehe Tab. 1).  

Tab. 1: Störung der chemischen Kommunikation zwischen Daphnia und Chaoborus – Literaturüber-
sicht.

Art Xenobiotikum Störung bzw. Wirkung durch das Xenobiotikum  Literaturzitat 
Daphnia pulex Endosulfan reduzierte Anzahl von Nackenzähnchen induziert durch Chaobo-

rus-Kairomone (F1: 3. + 4. Instar, F2: 2. Instar) 
Barry (2000) 

Daphnia
longicephala

Endosulfan Induktion der Helmbildung Barry (1998) 

Daphnia
ambigua

Carbaryl Induktion der Helmbildung im 2. - 4. Instar  Hanazato (1992) 

Daphnia
ambigua

Carbamate 
Organophosphate

Induktion der Helmbildung Hanazato (1999) 

Daphnia pulex Carbaryl zusätzliche Induktion von Nackenzähnchen im 3. + 4. Instar 
zusammen mit dem Chaoborus-Kairomon
Verstärkung der Lebensdatenänderungen durch das Chaoborus-
Kairomon

Hanazato (1999) 

Daphnia pulex Kupfer bei gleichzeitiger Exposition mit Chaoborus-Kairomonen:
Anzahl an Nackenzähnchen reduziert 
Länge der Nackenzähnchen signifikant erhöht 

Hunter & Pyle (2004) 

Daphnia pulex Nickel bei gleichzeitiger Exposition mit Chaoborus-Kairomonen:
Anzahl an Nackenzähnchen reduziert bei 40μg/L, bei 160 und 200 
μg/L kein Unterschied zur Kontrolle 

Hunter & Pyle (2004) 

Hanazato (1992, 1999) und Barry (1998, 2000) konnten nachweisen, dass die chemische Kommu-
nikation zwischen Daphnien und Chaoborus-Larven durch verschiedene Insektizide gestört wurde, 
und zwar bei Konzentrationen, die im Toxizitätstest als unkritisch bewertet wurden. In den meisten 
Fällen lösten die Insektizide (Carbamate und Organophosphorverbindungen) bei Daphnien morpho-
logische Veränderungen (Helm- oder Nackenzähnchenbildung) und Lebensdatenänderungen aus, 
wie sie auch durch Kairomone von Chaoborus-Larven induziert werden (Tab. 1). Bei Daphnia
pulex dagegen schwächte Endosulfan die Reaktion auf Chaoborus-Kairomone ab (Barry 2000). 
Desweiteren zeigten die Insektizide in Kombination mit Chaoborus-Kairomonen synergistische 
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Effekte (Hanzato 1999). Hunter & Pyle (2004) wiesen nach, dass Kupfer und Nickel die Bildung 
von Nackenzähnchen bei Daphnia pulex als Reaktion auf Chaoborus-Kairomone stört (Tab. 1). Die 
Anzahl der Nackenzähnchen war verringert, die Länge der Nackenzähnchen dagegen wurde durch 
Kupfer erhöht.

Schlussfolgerungen 

Die chemische Kommunikation zwischen Daphnia und Chaoborus wird nachweislich durch ver-
schiedene Xenobiotika gestört, was in den meisten Fällen zur Folge hat, dass der Predationsdruck 
auf die Daphnien steigt. Diese ökologisch relevanten Effekte traten bereits bei deutlich niedrigeren 
Konzentrationen auf als die toxischen Effekte. Eine Identifizierung von Störstoffen der chemischen 
Kommunikation ist bisher zufällig und wird durch das Risk Assessment von Chemikalien nicht 
abgedeckt.

Bisher ist die Struktur der vielen chemischen Signalstoffe im aquatischen Ökosystem nicht aufge-
klärt. Daher stellt jedes Xenobiotikum einen potentiellen Störfaktor für die chemische Kommuni-
kation dar. Eine genauere Untersuchung der chemischen Kommunikation und der Struktur der 
Signalstoffe ist notwendig, um mögliche Wechselwirkungen zwischen Xenobiotika und Signal-
stoffen vorhersagen zu können.

Förderungen der Reproduktionsleistung von Daphnien durch Xenobiotika sollten im Hinblick auf 
eine mögliche Störung der chemischen Kommunikation stets kritisch hinterfragt werden. Darüber 
hinaus sollte bei der Chemikalienprüfung die Qualität der Nachkommen im Hinblick auf das eigent-
liche Schutzgut, die Population, untersucht werden.
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Einleitung

Eine Bewertung von Fließgewässern, wie sie auch im Zusammenhang mit der Wasserrahmen-
richtlinie der Europäischen Union gefordert wird, basiert auf biologischen Indikatoren, die durch 
hydromorphologische sowie chemisch-physikalische Qualitätskomponenten begleitet werden (Pöp-
perl & Meyer 2004). In der vorliegenden Studie wird die Makrozoobenthos-Besiedlung sandgepräg-
ter Bäche des Norddeutschen Tieflandes unter Heranziehung verschiedener Bioindices vergleichend 
untersucht. Der Rheo-Index sowie das Verhältnis der Zerkleinerer zu den Sedimentfressern und 
Filtrierern werden exemplarisch für einen Vergleich der Untersuchungs-gewässer herangezogen. 
Die Makrozoobenthosgemeinschaften der verschiedenen Tieflandbäche werden durch eine hierar-
chische Clusteranalyse zueinander in Beziehung gesetzt. 

Material und Methoden

Untersuchungsgewässer

Die zehn untersuchten sandgeprägten Fließgewässer liegen im Norddeutschen Tiefland. Jeweils 
zwei befinden sich in Schleswig-Holstein (Treene, Osterau) und Mecklenburg-Vorpommern (Kraa-
ker Mühlbach, Wabeler Bach) und jeweils drei in Nordrhein-Westfalen (Ladberger Mühlenbach, 
Wienbach, Kalter Bach) und Niedersachsen (Lethe, Lachte, Wümme). Wichtigstes Auswahlkriteri-
um war eine von Sand dominierte Gewässersohle. Des Weiteren wurden limnologisch bereits gut 
untersuchte Bäche ausgewählt, um auf einen größeren Datenbestand zurückgreifen zu können. 

Methoden

Es erfolgte eine halb-quantitative Beprobung aller vorhandenen Habitate. Als Hauptsubstrat wurde 
der Sand quantitativ mittels Stechzylinder beprobt. Der Rheo-Index wurde als Beschreibung der 
Strömungstypen und das Verhältnis der Zerkleinerer zu den Sedimentfressern und Filtrierern zur 
Beschreibung der Ernährungstypen herangezogen. In einer hierarchischen Clusteranalyse wurden 
die Makrozoobenthosgemeinschaften basierend auf den Individuendichten verglichen. 
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Ergebnisse und Diskussion 

Rheo-Index

Der Rheo-Index (Banning 1990), das Verhältnis der rheophilen und rheobionten Taxa eines Fließ-
gewässers zu den Stillwasserarten und Ubiquisten, liegt zwischen 0,60 (Wabeler Bach) und 0,85 
(Lachte). Je höher der Rheo-Index ist, desto größer ist der Anteil der Fließgewässerarten. Den größ-
ten Anteil an rheophilen und rheobionten Taxa haben neben der Lachte der Kraaker Mühlbach 
(0,83), der Kalter Bach (0,82) und die Osterau (0,80; s. Abb. 1).

Abb. 1: Rheo-Index der untersuchten Tieflandbäche.  
Tre: Treene, Ost: Osterau, Kra: Kraaker Mühlbach, Wab: Wabeler Bach, Wüm: Wümme, 
Let: Lethe, Lac: Lachte, Lad: Ladberger Mühlenbach, Kal: Kalter Bach, Wie: Wienbach. 

Durch den Index können Störungen der Biozönose durch eine Veränderung des Strömungsmusters 
aufgezeigt werden. Zur Bewertung ist daher ein Referenzwert einer vergleichbaren naturnahen 
Stelle nötig (Böhmer et al. 2000). Da die Probestellen der Untersuchungsgewässer aufgrund ihrer 
Naturnähe ausgewählt wurden, kommen sie einem möglichen Referenzwert nahe. 

Funktionelle Ernährungstypen 

Die berechneten Verhältnisse der Zerkleinerer zu den Sedimentfressern und Filtrierern (Merrit & 
Cummins 1996) liegen zwischen 0,13 im Wienbach und 0,86 in der Treene (s. Abb.2). Demnach 
kann bei fast allen untersuchten Tieflandbächen von einer normalen Zerkleinerer-Gesellschaft eines 
funktionierenden Fließgewässersystems gesprochen werden. Nur die Lachte und der Wienbach 
unterschreiten den Grenzwert von 0,25 für diese Einstufung. Im Wienbach ist der sonst in allen 
Bächen mit großen Häufigkeiten auftretende Zerkleinerer Gammarus pulex (Linnaeus) nicht vor-
handen. Die Art wird hier von Echinogammarus berilloni Catta in einer geringeren Abundanz 
ersetzt, was sich auf das Verhältnis der Zerkleinerer zu den anderen Ernährungstypen auswirkt. 
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Abb. 2: Verhältnis der Zerkleinerer zu den Sedimentfressern und Filtrierern der untersuchten Tief-
landbäche. Abkürzungen s. Abb.1. 

Ähnlichkeit der Makrozoobenthosgemeinschaften 

Die hierarchische Clusteranalyse führt zu Gruppierungen bestimmter Bäche miteinander (s. Abb. 3), 
die zum Teil auf ähnliche abiotische Faktoren zurückgeführt werden können.

Abb. 3: Faunistische Ähnlichkeit zwischen den Untersuchungsgewässern unter Berücksichtigung der 
Taxa und ihrer Häufigkeiten, bezogen auf sämtliche vorkommende Substrate. Angabe der 
Distanz in % (Ward´s Method, Euclidean Square). Abkürzungen s. Abb. 1.
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Der Kalter Bach und der Wienbach weisen nur eine geringe Distanz zueinander auf. Die Organis-
men finden in diesen beiden, nur wenige Kilometer voneinander entfernt gelegenen Bächen ver-
gleichbare Lebensbedingungen, wobei der Kalter Bach eine geringere Taxazahl aufweist als der 
Wienbach.  

Die Ähnlichkeit von Ladberger Mühlenbach und Treene ergibt sich u.a. aus den Gastropoda, von 
denen beide Bäche mehrere Taxa aufweisen. In den anderen Gewässern wurden hingegen weniger 
Vertreter dieser Klasse gefunden. Starke Ähnlichkeiten im Arteninventar weist die Lethe mit der 
Wümme und der Osterau auf, obwohl sie sich morphologisch von allen anderen Gewässern unter-
scheidet. Die unterschiedliche Abiotik wirkt sich auf die Besiedlung mit Makroinvertebraten aus. 
Der Bach weist die geringste Taxazahl auf und ist eines der Gewässer mit den geringsten mittleren 
Individuendichten in den Sedimentproben. Dennoch gleicht das Arteninventar der Lethe dem Inven-
tar typischer sandgeprägter Fließgewässer. 

Die Lachte setzt sich aufgrund ihrer anderen Taxazusammensetzung von allen anderen Bächen ab. 
Die ursprüngliche Prägung dieses Fließgewässers durch eine kiesige Sohle, wie sie in einigen Ge-
wässerabschnitten noch vorzufinden ist, bewirkt die Ausbildung einer Biozönose, die sich von 
denen der rein sandgeprägten Bäche abhebt. 

Zusammenfassung  

Im Sommer 2003 wurden zehn sandgeprägte Bäche des Norddeutschen Tieflandes hinsichtlich ihrer 
Besiedlung mit Makroinvertebraten untersucht. Neben einer Übersichtsbesammlung aller vorhan-
denen Substrate erfolgte eine quantitative Beprobung der Sandsubstrate mittels Stechzylinder. Zur 
Beschreibung der Makrozoobenthosgemeinschaften wurden verschiedene biologische Indices er-
mittelt. 

Der Rheo-Index der Untersuchungsgewässer nimmt Werte zwischen 0,60 und 0,85 ein. Das ermit-
telte Verhältnis der Zerkleinerer zu den Sedimentfressern und Filtrierern liegt zwischen 0,13 und 
0,86. Die hierarchische Clusteranalyse führt zu Gruppierungen bestimmter Bäche miteinander, die 
auf ähnliche abiotische Faktoren zurückgeführt werden können.
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Einleitung

Bei degradierten Bachbereichen im norddeutschen Tiefland ist Sand oft das einzig vorhandene 
Substrat, weitere Strukturen sind kaum vorhanden. Viele Autoren haben bereits den geringen Arten-
reichtum in feinkörnigem mineralischem Substrat, vor allem von Sand festgestellt (Chutter, 1969; 
Cummins, 1969). Weitere Merkmale degradierter Bäche sind Ufer- bzw. Sohlenverbau, Be-
gradigungen und erhöhte sowie einförmige Fließgeschwindigkeit. Die untersuchten naturnahen 
bzw. renaturierten Probestellen weisen hingegen eine deutlich größere Strukturvielfalt auf, z. B. 
hervorgerufen durch das Vorkommen von Totholz oder Kiesbänken. Solch eine Habitatheterogeni-
tät erhöht die Taxazahl einer Makrozoobenthoszönose (Beisel et al., 1998). Substrate mit einer 
hohen Intra- Habitat Heterogenität wie z. B. Wurzeln spielen u. a. eine bedeutende Rolle für die 
Wiederbesiedlung nach Hochwasserspitzen, da sie wichtige Rückzugsmöglichkeiten bieten (Bour-
naud & Cogérino, 1986). Des Weiteren besteht an den naturnahen Stellen ein Mosaik unterschiedli-
cher Fließgeschwindigkeiten, von Stillwassercharakter bis zum plätscherndem Strömen.

Aufgrund dieser Tatsachen liegt die Vermutung nahe, dass sich Hochwassersituationen auf de-
gradierte Bäche, die aufgrund der Strukturarmut ohnehin eine niedrigere Artenvielfalt aufweisen 
tief greifender auswirken d.h. mehr Tiere werden abgedriftet und eine Wiederbesiedlung dauert 
länger.

Anhand vergleichender Untersuchungen der Fauna und der Gewässermorphologie von natur-
nahen/renaturierten und degradierten Bachabschnitten werden die Auswirkungen von Hochwasser-
ereignissen hergeleitet. Es wird dargestellt, welchen Einfluss die Strukturierung der Bachsohle auf 
die Artenvielfalt und die Wiederbesiedlung nach einem Hochwasserereignis hat. 

Material und Methoden

Untersucht wurden zwei kleine sandgeprägte Tieflandbäche (Rotbach, Gartroper Mühlenbach) in 
NRW (Raum Dinslaken) mit einem Einzugsgebiet zwischen 10 und 20 km2. Von den drei dar-
gestellten Probestellen ist eine als naturnah einzustufen, eine ist stark degradiert und eine wurde 
renaturiert. 
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Im Zeitraum von März bis September 2005 wurde nach Hochwasserereignissen das Substrat mit 
Hilfe eines Rahmens an festgelegten Stellen kartiert. Die Substratumlagerung wurde im Vergleich 
zur jeweils vorherigen Kartierung prozentual erfasst und anhand eines vierstufigen Bewertungs-
systems eingeteilt. Hierbei wurde sowohl das zugrundeliegende mineralische abiotische Substrat 
(Sand, Kies, Lehm) als auch das darüber liegende biotische Substrat (z.B. CPOM; FPOM, Phytal, 
Totholz) erfasst. Um die Habitatpräferenzen der Arten und ihre Abundanzen zu bestimmen er-
folgten je vorhandenem Substrat drei Makrozoobenthosbeprobungen mit Hilfe eines Shovel-
samplers (25 x 25 cm, 500 μm). 

Ergebnisse

Substratveränderung

Die Auswertungen der Substratkartierungen machen deutlich, dass sich die naturnahe Probestelle 
am stärksten verändert (Abb. 1), während sich bei dem degradierten Bachabschnitt der Hauptanteil 
des Substrats nicht verändert hat. Die Kategorie „stark verändert“ kommt hier nicht vor (Abb. 2), 
die Substratvariabilität im Jahresverlauf ist sehr gering. Die renaturierte Probestelle nimmt eine 
Zwischenstellung ein (Abb. 3), der Anteil des stark veränderten Substrates ist nicht so hoch wie an 
dem naturnahen Bachabschnitt. Der Hauptprozentsatz hat sich nicht verändert. 
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Abb. 1: Substratveränderung an der naturnahen Probestelle; dargestellt sind die Mittelwerte im 
Jahresverlauf
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Abb. 2: Substratveränderung an der degradierten Probestelle; dargestellt sind die Mittelwerte im 
Jahresverlauf
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Abb. 3: Substratveränderung an der renaturierten Probestelle; dargestellt sind die Mittelwerte im 
Jahresverlauf

Auch die Anzahl der Substrattypen ist an dem naturnahen Bachabschnitt am höchsten und am de-
gradierten am geringsten. Es wird deutlich, dass naturnahe/renaturierte Bachabschnitte eine größere 
Strukturvielfalt aufweisen (vor allem durch das Vorkommen kiesiger Abschnitte). Die Streuung ist 
an der degradierten Probestelle am größten (Abb. 4). 

Abb. 4: Box- Whisker- Plots für den mittleren Anteil der Substrattypen im Jahresverlauf; dargestellt 
sind der Median (auch als Zahl), das 25-75% Intervall sowie der Minimal- und Maximalwert  

Makrozoobenthosbeprobung

Die Ergebnisse der Makrozoobenthosbeprobung zeigen, dass die Artendiversität an der naturnahen 
Probestelle am höchsten ist (Abb. 5). Der degradierte Teilabschnitt weist die geringste mittlere 
Diversität und die größte Variationsbreite auf. Die renaturierte Probestelle nimmt eine Zwischen-
stellung ein. 

Abb. 5: Box- Whisker- Plots für den 
mittleren Shannon- Wiener- 
Index im Jahresverlauf; 
dargestellt sind der Median 
(auch als Zahl), das 25-75% 
Intervall sowie der Minimal- 
und Maximalwert
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Betrachtet man die Individuendichten der gefunden Taxa in Bezug auf die unterschiedlichen Sub-
strate, werden die höchsten Dichten fast aller Taxa im Kies oder im Detritus erreicht. In der Sand-
fraktion sind die Abundanzen meist sehr gering. An der degradierten Probestelle finden sich in allen 
Substratfraktionen die geringsten Individuendichten (ohne Abbildung).

Einige Taxa präferieren die naturnahe Probestelle wie Ephemera danica (Abb. 6A) und dort be-
sonders Kies und nur wenn dieser ausfällt wird auch Sand verstärkt besiedelt. Andere Taxa wie 
z. B. Nemoura sp. (Abb. 6B) kommen an der renaturierter Stelle am häufigsten vor.  

Abb. 6: Mikrohabitatpräferenzen von Ephemera danica (A) und Nemoura sp. (B); dargestellt ist die 
mittlere Individuendichte der jeweils drei Shovelsamplerproben über alle Probenahmen 

Diskussion

Die Substratveränderung im Jahresverlauf ist an der naturnahen Stelle durch die höhere Substrat-
diversität am stärksten. Diese ist korreliert mit der Diversität des Makrozoobenthos: an der natur-
nahen/renaturierten Stelle findet sich eine höhere Diversität als an den degradierten Stellen d.h. es 
kommen mehr Arten vor und die Wiederbesiedlung nach einem Hochwasser erfolgt schneller. Die 
große Variationsbreite des Shannon- Wiener- Index an der degradierten Probestelle zeigt, dass die 
Auswirkungen eines Hochwassers je nach dessen Stärke unterschiedlich sind. Die Artendiversität 
an der naturnahen Stelle ist dagegen stabiler. 

Viele Arten sind besonders an Kies gebunden, der bei Hochwasser mehr Rückzugsmöglichkeit 
bietet als Sand. Kies fehlt an der degradierten Probestelle, einige Arten wie Ephemera danica
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(Abb. 6A) kommen dann häufiger in der Sandfraktion vor, die Gesamtanzahl bleibt trotzdem deut-
lich geringer als an naturnahen Stellen. Dies verdeutlicht wie wichtig andere Substrate außer Sand 
sind, der ein besiedlungsfeindliches Substrat ist. Einige Arten kommen verstärkt an der renaturier-
ten Probestelle vor (Abb. 6B), dies bedeutet, dass noch andere Faktoren bei der Besiedlung eine 
Rolle spielen. Bei Nemoura sp. ist dies z.B. die erhöhte Nahrungsverfügbarkeit durch das Absinken 
von CPOM in Stillwasserpools. 

Zusammenfassung 

Im Vergleich zu degradierten Bereichen besteht an den naturnahen/renaturierten Bachabschnitten 
eine höhere Substratvielfalt. Diese bewirkt, dass sich die naturnahen/degradierten Probestellen nach 
einem Hochwasser stärker verändern können. Die Habitatvielfalt hat eine höhere Artendiversität des 
Makrozoobenthos zur Folge, da mehr Rückzugsmöglichkeiten bei Hochwassersituationen bestehen 
und das Abdriften verhindert wird. Im Sand kommen die meisten Makrozoobenthosarten mit sehr 
geringen Abundanzen vor, hingegen sind Detritus und vor allem Kies wichtige Mikrohabitate. Dies 
weist darauf hin, welch eine wichtige Rolle weitere Substratstrukturen besonders in Sandbächen 
spielen. Renaturierungen in Form von Remäandrierungen und die damit verbundene Erhöhung der 
Substratvielfalt vermindern die negativen Auswirkungen von Hochwasserereignissen auf das 
Makrozoobenthos.
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Einleitung

Die Weiße Elster bei Gera (Thüringen) war bis Mitte der 90er Jahre ein stark belasteter Fliessge-
wässerabschnitt. Abwassereinleitungen aus Industriestandorten (Textilindustrie, Chemische Indust-
rie) sowie unzureichend geklärte kommunale Abwässer verursachten eine extrem verarmte benthi-
schen Biozönose. Im Folgenden wird die Regeneration des Makrozoobenthos über die Zeit anhand 
der EPT-Arten, untermauert mit Angaben zu ausgewählten chemischen Parametern, dargestellt.  

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Die Weiße Elster entspringt im Elstergebirge südöstlich von As (Tschechische Republik), durch-
quert das Vogtland (Plauen), Ostthüringen (Greiz und Gera), die Leipziger Tieflandbucht (Zeitz und 
Leipzig) und mündet schließlich südlich von Halle in die Saale. Im Raum Gera besteht die Weiße 
Elster aus einem begradigten Flusslauf (Hochwasserschutz) mit einem MQ von 15,4 m3/s. Eine 
hohe Strömungsgeschwindigkeit von ca. 1,3 m/s sowie kiesiger, überwiegend steiniger Untergrund 
(Mesolithal) bieten der Benthosgemeinschaft dennoch potentiell günstige Lebensbedingungen. Die 
Fischregion entspricht dem Epipotamal. Die Probestellen befinden sich oberhalb (Wünschendorf) 
und unterhalb der Stadt Gera (Bad Köstritz). 

Datenerhebung

Die Ergebnisse der Makrozoobenthosaufsammlungen 1989-2002 sowie die Werte chemischen Para-
meter wurden für die beiden Probestellen vom Staatlichen Umweltamt Gera zur Verfügung gestellt. 
2004 erfolgten Beprobungen nach DIN 38410 Anfang April, Mitte Juni und Ende August. In die 
Auswertung wurden alle vorgefundenen Taxa sowie der berechnete Saprobienindex der Juniprobe 
einbezogen. 2005  wurden Anfang Mai und Ende Juni die Aufsammlung und Bewertung nach dem 
„Handbuch Fliessgewässerbewertung“ und AQEM-Programm Version 2.5 vorgenommen, wobei 
hier die Bewertung des zweiten Termins vorgestellt wird. 
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Ergebnisse und Diskussion 

Die zeitliche Entwicklung des Makrozoobenthos 

Bis 1992 war das Makrozoobenthos mit 0 bis 2 Taxa in beiden Fließgewässerabschnitten verödet.  
Eine Verringerung der externen Belastung durch den Niedergang der gesamten Industrie im Ein-
zugsgebiet bewirkte 1993 unterhalb Wünschendorf  eine Zunahme der Taxazahlen (Tab. 1). 

Tab. 1: Taxaliste EPT-Arten in der Weißen Elster unterhalb Wünschendorf 1989-2005 

Taxon/Jahr 1989 1990 1992 1993 1994 1995 1996 1997 2000 2002 2004 2005
Ephemeroptera             
Baetis alpinus        x     
Baetis fuscatus     x   x  x x x 
Baetis rhodani   x x  x  x   x x 
Baetis vardarensis           x x 
Baetis vernus       x x    x 
Caenis beskidensis            x 
Caenis macrura            x 
Cloeon dipterum       x    x  
Ecdyonurus sp.          x   
Ephemera danica          x x x 
Heptagenia sulphurea      x   x  x x 
Potamanthus luteus           x x 
Procloeon bifidum           x  
Serratella ignita           x x 
Plecoptera             
Isogenus sp.            x 
Leuctra sp.           x x 
Trichoptera             
Agapetus fuscipes            x 
Athripsodes cinereus           x x 
Cheumatopsyche lepida            x 
Glossosoma spp.          x   
Goera pilosa    x      x  x 
Halesus digitatus            x 
Hydropsyche spec.    x x x       
Hydropsyche contubernalis       x     x 
Hydropsyche incognita        x x x x x 
Hydropsyche instabilis       x      
Hydropsyche pellucidula       x x x  x x 
Hydropsyche siltalai   x         x 
Lepidostoma hirtum            x 
Mystacides azurea         x    
Polycentropus flavomaculatus         x  x x 
Psychomyia pusilla        x     
Rhyacophila fasciata        x     
Rhyacophila nubila           x x 
Vorkommen Sphaerotilus natans x x ? ? ? ? x      
             
MZB-Taxazahl gesamt 2 0 6 10 7 9 12 24 22 15 29 36 
             
Saprobienindex nach DIN 38410    2,32 2,59 2,38 2,44 2,11 2,18 2,01 2,03 1,93
(alte Version)             
Jahr 1989 1990 1992 1993 1994 1995 1996 1997 2000 2002 2004 2005
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Ein weiterer sprunghafter Anstieg erfolgte 1997 durch die Inbetriebnahme von Kläranlagen bzw. 
deren Modernisierung. Seitdem entspricht dieser Gewässerabschnitt der biologischen Güteklasse II. 
2005 ist der Anteil der nachgewiesenen EPT-Arten mit 67 % sehr hoch. 

Die Probestelle Bad Köstritz war bis zum Jahre 1996 durch das Abwasserbakterium Sphaerotilus 
natans, z.T, flächendeckend vorkommend, geprägt. Durch die Inbetriebnahme einer modernisierten, 
dreistufigen Kläranlage unterhalb der Großstadt Gera im Jahre 1997 erfolgte auch hier ein soforti-
ger Anstieg der Gesamtartenzahl des Makrozoobenthos. Die biologische Gewässergüte (Saprobie) 
verbesserte sich 2002 um eine Güteklasse (Tab. 2). 

Tab. 2: Taxaliste EPT-Arten in der Weißen Elster bei Bad Köstritz 1989-2005 

Taxon/Jahr 1889 1990 1992 1993 1994 1995 1996 1997 2000 2002 2004 2005
Ephemeroptera                         
Baetis fuscatus               x     x x 
Baetis rhodani             x x   x   x 
Baetis vardarensis                     x x 
Baetis vernus               x   x   x 
Caenis beskidensis                       x 
Caenis macrura                     x x 
Cloeon dipterum                     x   
Heptagenia sulphurea                     x   
Potamanthus luteus                     x x 
Serratella ignita                     x x 
Trichoptera                         
Athripsodes bilineatus                     x x 
Cheumatopsyche lepida                       x 
Hydropsyche angustipennis                 x       
Hydropsyche contubernalis               x     x x 
Hydropsyche incognita               x     x x 
Hydropsyche instabilis                         
Hydropsyche pellucidula               x x x x   
Hydropsyche siltalai                     x x 
Hydroptila sp.                       x 
Polycentropus flavomaculatus                     x x 
Psychomyia pusilla                 x       
Rhyacophila nubila                   x x x 
Sericostoma spp.                   x     
                          
Vorkommen Sphaerotilus natans x x x x x x x           
                          
MZB-Taxazahl gesamt 0 0 1 1 2 3 8 22 13 10 25 26 
                          
Saprobienindex nach DIN 38410             2,58 2,34 2,38 2,08 2,17 2,03
(alte Version)                         
Jahr 1989 1990 1992 1993 1994 1995 1996 1997 2000 2002 2004 2005

Ausgewählte chemische Parameter 

Die Veränderung der chemischen Güteeinstufung für die Parameter AOX, O2 und NH4-N auf 
Grundlage des 90-Perzentils der jeweiligen Stoffkonzentration sind in Tab. 3 für Wünschendorf 
bzw. in Tab. 4 für Bad Köstritz dargestellt. Die Sauerstoffkonzentrationen liegen gegenwärtig bei 
stabilen 8 mg/l (90-Perzentil). Es werden seit 1991 (Wünschendorf) bzw. 1995 (Bad Köstritz) keine 
kritischen Sauerstoffkonzentrationen unter 5 mg/l gemessen. Die Ammonium-N-Konzentrationen 
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betrugen im Jahr 1990 6,7 mg/l (Wünschendorf) bzw. 7,85 mg/l (Bad Köstritz) und liegen 2004 
unter 0,6 mg/l (90-Perzentil). Anfang der 90er Jahre wurden an adsorbierbaren organischen Halo-
genverbindungen (AOX) in Wünschendorf über 200 μg/l und in Bad Köstritz über 160 μg/l als 90-
Perzentil ermittelt. Auch hier erfolgte ein starker Rückgang auf ca. 30 μg/l AOX. 

Tiefgreifenden abwassertechnischen Sanierungsmaßnahmen im Einzugsgebiet sind abgeschlossen, 
so dass eine sprunghafte Verbesserung der Wasserqualität in den nächsten Jahren nicht zu erwarten 
ist.

Tab. 3: Chemische Güteklassifizierung ausgewählter Parameter, Weiße Elster Wünschendorf 

AOX (μg/l) III-IV IV IV III-IV III-IV III-IV III-IV III III II-III II-III II-III II-III 
O2 (mg/l) III-IV III-IV II II-III II II II II II-III II-III II-III II I I II I
NH4-N (mg/l) IV IV IV III-IV III-IV III III-IV III-IV III-IV III-IV III II-III III II-III II-III II-III 
Jahr 1989 1990 1991 1992 1993 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 2004

Tab. 4: Chemische Güteklassifizierung ausgewählter Parameter, Weiße Elster Bad Köstritz 

AOX (μg/l) III-IV III-IV III-IV III III-IV III-IV III-IV III II-III III II-III II-III II-III 
O2 (mg/l) IV III-IV III-IV IV III-IV II-III II II-III III IV II-III II II II II I
NH4-N (mg/l) IV IV IV IV IV III III-IV III-IV IV III-IV III III III II-III II-III II-III 
Jahr 1989 1990 1991 1992 1993 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002 2003 2004

Längszonierung und Taxa-Abundanz 

Anhand der vorgefundenen Benthosorganismen befindet sich die Weiße Elster bei Gera im Über-
gangsbereich zwischen Rhithral und Potamal. Die dominanten Arten Baetis fuscatus, B. vardarensis
und Serratella ignita (Ephemeroptera), Hydropsyche contubernalis (Trichoptera) und Simulium
ornatum (Diptera) haben eine Affinität sowohl zum Rhithral als auch zum Potamal. Daneben finden 
sich sowohl typische rhitrale Bewohner wie Baetis rhodani (Ephemeroptera), Hydropsyche incogni-
ta und Rhyacophila nubila (Trichoptera) als auch potamale Vertreter wie Potamanthus luteus
(Ephemeroptera), Cheumatopsyche lepida (Trichoptera) und Aphelocheirus aestivalis (Heteroptera) 
in höheren Abundanzen. 

Durch den Rückgang der externen Belastung entwickelte sich aus einer verarmten Restbiozönose 
eine artenreiche Fauna mit Organismen, die höhere Ansprüche an die Wasserqualität stellen.

Die aktuellen Untersuchungen lassen eine weitere Zunahme der Taxazahlen vermuten. Insbesonde-
re die Zunahme der EPT-Arten zeigt, dass sich die Weiße Elster bei Gera am Anfang einer Regene-
rationsphase befindet. 

Fliessgewässerbewertung mittels AQEM-Programm 
Beprobung am 25. Juni 2005  

Typologie:
- beide Abschnitte Typ 9.2 (Große Flüsse des Mittelgebirges) 

Ergebnisebene 1 (Ökologische Zustandsklasse):
- Weiße Elster Wünschendorf mäßig  Handlungsbedarf nach WRRL 
- Weiße Elster Bad Köstritz  mäßig  Handlungsbedarf nach WRRL 

Ergebnisebene 2 (Qualitätsklassen der Module):
     Saprobie  Allgemeine Degradation 
- Weiße Elster Wünschendorf gut   mäßig 
- Weiße Elster Bad Köstritz  mäßig   mäßig 
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Ergebnisebene 3 (Core Metrics): für Weiße Elster Wünschendorf
- SW-Diversität:  schlecht 
- Fauna-Index:   gut 
- Metarhithral-Besiedler: gut 
- Rheoindex:   sehr gut
- Anteil Pelal-Besiedler: schlecht 
- Anteil EPT-Taxa:  sehr gut

Ergebnisebene 4 (übrige Metrics; Auswahl): für Weiße Elster Wünschendorf
- Taxazahl: 24;  Indikatororganismen: 17; Abundanz (Ind./m2): 3244 

Interpretation der Bewertungsergebnisse
- Die Qualitätsklasse des Moduls „Allgemeine Degradation“ ist für die Gesamtbewertung „mäßig“ verantwortlich.  
- SW-Diversität schlecht weist auf Artendefizit bzw. Massenentwicklung weniger Arten hin. Die Ende Juni 2005 

ermittelte Taxazahl von 24 ist für einen Mittelgebirgsfluss vergleichsweise gering. 
- Anteil Pelal-Besiedler schlecht heißt zu geringer Anteil an Sand- und Schlammbewohner. 
- Hoher Anteil an Metarhithral-Besiedlern weist auf gute Verknüpfung mit den Nebenbächen hin. 
- Guter Fauna-Index und sehr guter Anteil EPT-Arten bedeuten eine diverse Fauna mit typspezifischen, charakte-

ristischen Arten.  
- Ein sehr guter Rheoindex indiziert einen hohen Anteil strömungsliebender Arten. 

Die Aussagen der Core Metrics sind widersprüchlich und zeigen Extreme. Der untersuchte Fliess-
gewässerabschnitt ist in seiner Struktur recht gleichförmig (Mesolithal), da auf Grund des Ausbaues 
und des Gefälles beruhigte Randzonen weitestgehend fehlen. Rein optisch und aus Erfahrung macht 
die Weiße Elster bei Wünschendorf aber einen guten Eindruck. 

Kurzeinschätzung Methode AQEM

Aufsammlung und Bearbeitung der Teilproben vor Ort ist weniger aufwendig als erwartet. Zart-
gliedrige Organismen wie Baetis spp. werden in mesolithalen Bereichen durch die Prozedur zerteilt! 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

Die Makrozoobenthosgemeinschaft in der Weißen Elster bei Gera befindet sich gegenwärtig am 
Anfang einer Regenerationsphase. Die Wiederbesiedlung nach belastungsbedingter Verödung be-
nötigt eine wesentlich längere Zeitspanne als die sprunghafte Verbesserung der Wasserqualität. 
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Einleitung
Das Erprobungs- und Entwicklungsvorhaben „Revitalisierung in der Ise-Niederung“ hatte zum Ziel, 
übertragbare Methoden und Strategien für die Umsetzung von Naturschutzmaßnahmen in der inten-
siv genutzten Agrarlandschaft des niedersächsischen Tieflands, außerhalb von Schutzgebieten, zu 
entwickeln und zu erproben. In den Jahren 1990 bis 1995 wurden diese Maßnahmen umgesetzt 
(LUCKER 1998) und von 1990 bis 2000 wurde das Projekt wissenschaftlich begleitet (BORGGRÄFE et
al. 2001; LUCKER 2000). Die Fortsetzung der wissenschaftlichen Begleitung in der Ise-Niederung 
bis 2005 eröffnete die Möglichkeit, eine ökologische Langzeituntersuchung fortzuführen, wie sie 
beispielsweise von GRUTTKE & DRÖSCHMEISTER (1998) für Naturschutzprojekte empfohlen wurde.

Naturschutzfachliche Ziele des Ise-Projektes waren die Initiierung einer eigendynamischen Ent-
wicklung und die Erhöhung der defizitären, naturraumtypischen Eigenschaften Retention (für Was-
ser und Stoffe) und Dynamik (in Raum und Zeit), damit sich die an die speziellen Habitattypen 
angepassten Lebensgemeinschaften von selbst einstellen bzw. entwickeln (Vielfalt). Abgezielt 
wurde weiterhin auf eine großflächige Biotopvernetzung für die isolierten Fischottervorkommen in 
der östlich gelegenen Dumme-Niederung und dem Drömling sowie in den angrenzenden Niederun-
gen der Lutter, Lachte und Örtze (PRAUSER et al. 1990). 

Um die notwendige Akzeptanz für Naturschutzmaßnahmen in der Ise-Niederung zu erlangen  
wurden kooperative und diskursive Handlungsstrategien erprobt (BORGGRÄFE & KÖLSCH 1997). 
Die in der Niederung lebenden Menschen, ihre sozialen, ökonomischen und kulturellen Ansprüche 
und Wertehaltungen sind letztendlich für den Zustand der Kulturlandschaften verantwortlich. Es  
ist deshalb wichtig, neben den Erhebungen zum Zustand von Flora und Fauna, auch die Bedürfnisse 
der örtlichen Bevölkerung in Landschafts- und Naturschutzplanungsprozesse einzubeziehen  
(OPPERMANN & LUZ 1996).

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet  
Die Ise-Niederung liegt im östlichen Niedersachsen (Naturraum Südheide), im Landkreis Gifhorn, und gehört zum 
Einzugsgebiet der Aller. Sie ist 42 km lang und besitzt ein Einzugsgebiet von 420 km². Der mittlere jährliche Nieder-
schlag beträgt 688 mm und das langjährige Temperatur-Jahresmittel liegt bei 8,1 °C. Die Ise ist ein durch sandig-
kiesige Substrate geprägter silikatischer Tieflandbach und weist ein Gefälle von 0,5 ‰ auf. Nach POTTGIESSER &
SOMMERHÄUSER (2004) gehört sie zum Typ 14, sandgeprägter Tieflandbach. Die mittlere Wasserführung (MQ) im 
Mittellauf beträgt 1,64 m³/s, das NQ1 0,97 m³/s und das HQ5 11,3 m³/s. Großflächige Überschwemmungen des Umlan-
des treten erst bei HQ3 (8,5 m³/s) auf.  
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Probenahme und Auswertung  
Die aquatische Makrofauna wurde an jeder Probestelle, differenziert nach den Standorten Bachsohle, Uferbereich 
(Böschungsfuß) und Wasserpflanzen im Frühjahr entnommen. Das vorhandene Substrat bzw. Pflanzen und unterhöhlte 
Ufer mit Wurzelgeflecht wurden mit einem Sieb (Durchmesser 23 cm, Maschenweite 1 mm) mit jeweils 5 Doppelzügen 
(à 50 cm) durchgekäschert. So betrug die pro Strukturelement durchgekäscherte Fläche in der Regel 0,75 m². Für die 
Bewertung der Revitalisierungsmaßnahmen wurden die fließgewässertypischen (rheobionten und rheophilen) Arten mit 
ihren spezifischen Lebensraumansprüchen in den Mittelpunkt der ökologisch-faunistischen Analyse gerückt. Die 
Einstufung der in der Ise erfassten Arten als strömungstypisch, limnotypisch und strömungsindifferent erfolgte mit dem 
Auswerteprogramm AQEM 2.5 (AQEM CONSORTIUM 2005). Die Bewertung der Makrozoobenthosgemeinschaft 
berücksichtigt nur die Individuen, die bis zur Art determiniert werden konnten, außer den Diptera, Oligochaeta und 
Coleoptera. Zusätzlich wurden alle 4 Wochen physikalisch-chemische Parameter analysiert und Jahresmittelwerte 
gebildet. Die Daten für 2005 umfassen die Monate Januar bis Oktober. 

Ergebnisse

Chemisch-physikalische Parameter 

Aus Platzgründen werden die Jahresmittelwerte der chemisch-physikalischen Parameter nur exem-
plarisch für eine Probestelle dargestellt. Diese Probestelle liegt im Mittellauf der Ise. Das gereinigte 
Abwasser von zwei Kläranlagen und einigen Klärteichen wird oberhalb dieser Probestelle einge-
leitet. Zu erkennen sind gleichbleibende Werte der Sauerstoffsättigung und leicht fallende Nitrat-N-
Konzentrationen. Sie bewegen sich mit Durchschnittswerten zwischen 6–8 mg/l in einem Bereich 
der Wassergüteklasse III (Abb. 1). Aufgrund der Verbesserung von Kläranlagen sind für Ammoni-
um-N und Phosphat-P seit 1989 fallende Mittelwerte zu beobachten (Abb. 2).  

Abb. 1: Entwicklung der Sauerstoffsättigung Abb. 2: Entwicklung der Ammonium-N- und 
 und der Konzentrationen von Nitrat-N  Ortho-Phosphat-P-Konzentrationen 
 in den Jahren von 1989 bis 2005  in den Jahren von 1989 bis 2005 

Artenzahlen und Abundanzen 

Werden die Ausgangssituationen 1991 (bzw. 1994) mit den Ergebnissen im Jahr 2005 verglichen, 
so sind sowohl Zunahmen der Individuenhäufigkeiten als auch der Artenzahlen an allen Stationen 
zu beobachten. Im Gegensatz zum Mittel- und Unterlauf konnten am Oberlauf Randstreifen und 
Nutzungsextensivierungen nur in geringem Umfang realisiert werden. Zusätzlich wird der Oberlauf 
einmal im Jahr vom Unterhaltungsverband geräumt (vor Projektbeginn zweimal!). An den Stationen 
3 (Abb. 3) und 23 (Abb. 5) im Oberlauf sind Schwankungen der Häufigkeiten und Artenzahlen 
erkennbar. Aber auch andere Stationen, die seit mehreren Jahren nicht mehr geräumt werden, wie 
83 (Abb. 6), weisen Schwankungen auf. Diese scheinen durch interne Faktoren (Hochwasser bei 
gleichzeitiger Substratdegradation) bedingt zu sein. 
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Abb. 3: Entwicklung der Artenzahlen und Abb. 4: Entwicklung der Artenzahlen und 
Abundanzen des Makrozoobenthos an  Abundanzen des Makrozoobenthos-
der Probestelle 3 (Oberlauf)  an der Probestelle 61 (Mittellauf) 

Abb. 5: Entwicklung der Artenzahlen und Abb. 6: Entwicklung der Artenzahlen und 
Abundanzen des Makrozoobenthos an  Abundanzen des Makrozoobenthos 
der Probestelle 23 (Oberlauf)  an der Probestelle 83 (Mittellauf) 

Strömungspräferenzen 

Durch die Gruppierung der einzelnen Makrozoobenthos-Arten und höheren Gruppen zu Anspruchs-
typen oder Gilden werden Arten zusammengefasst, die sich in ihren autökologischen Ansprüchen 
stark überlappen (BÖHMER et al. 1999). Für die Ise wurden die Arten nach ihren Strömungspräfe-
renzen sortiert und die Veränderung dieser Gilde von 1991 (bzw. 1994) bis 2005 beobachtet.

Abb. 7: Strömungspräferenzen der Makrofauna Abb. 8: Strömungspräferenzen der Makro- 
  an der Probestelle 3 (Oberlauf)  fauna Probestelle 61 (Mittellauf) 

0
5

10
15
20
25
30
35
40

91 94 96 98 00 01 03 05
0
100
200
300
400
500
600
700
800

Artenzahl Abundanz

Artenzahl Abundanz

0
5

10
15
20
25
30
35
40

91 94 96 98 00 01 03 05
0

100

200

300
400

500

600

700

800

Artenzahl Abundanz

Artenzahl Abundanz

0

20

40

60

80

100

91 94 96 98 00 01 03 05

Rheotypisch Limnotypisch Indifferent

%

0

20

40

60

80

100

91 94 96 98 00 01 03 05

Rheotypisch Limnotypisch Indifferent

%

0
5

10
15
20
25
30
35
40

91 94 96 98 00 01 03 05
0

100

200

300
400

500

600

700

800

Artenzahl Abundanz

Artenzahl Abundanz

0
5

10
15
20
25
30
35
40

91 94 96 98 00 01 03 05
0

100

200

300
400

500

600

700

800

Artenzahl Abundanz

Artenzahl Abundanz

241



An der Probestelle 3 (Abb. 7) ist zunächst ein Anstieg der strömungstypischen Arten zu erkennen. 
Ab 2001 gehen die Anteile leicht zurück und entsprechen in 2005 auch den hydraulischen Bedin-
gungen im Rückstaubereich einer Sohlgleite. Der Anteil der strömungstypischen Arten an der Pro-
bestelle 23 (Abb. 9) geht im Verlauf der Untersuchung von 80 % auf 60 % zurück während er an 
den Stationen 61 (Abb. 8) und 83 (Abb. 10) von 40 % bzw. 60 % auf über 80 % ansteigt. Auch an 
anderen Untersuchungspunkten des Mittel- und Unterlaufs ist diese Entwicklung zu beobachten. 

Abb. 9:  Strömungspräferenzen der Makrofauna Abb. 10: Strömungspräferenzen der Makro- 
  an der Probestelle 23 (Oberlauf)  fauna Probestelle 83 (Mittellauf 

Diskussion
Die Langzeituntersuchung unterschiedlicher Parameter und Lebensgemeinschaften in der Ise-Nie-
derung erbrachte zahlreiche Ergebnisse, die ein besseres Verständnis dynamischer Prozesse förder-
ten. Nicht erwartet wurde die Wiederbesiedlung durch Fischotter schon 14 Jahre nach Beginn des 
Projektes. Die Fischotternachweise erhöhten sich in den Jahren 1998 bis 2004 von 1 auf 15 pro 
Jahr. Auch die Akzeptanz für Naturschutzmaßnahmen und für die Reduzierung der Gewässerunter-
haltung ist in der Bevölkerung angestiegen. Trotz sinkender Ammonium-N- und Nitrat-N-
Konzentrationen ergab sich in den letzten 15 Jahren keine Verbesserung der Sauerstoffsättigung der 
Ise, die nach wie vor bei 80 % liegt. Da die BSB-Werte und die des Kaliumpermanganatverbrauchs 
leicht anstiegen, müssen sauerstoffzehrende Substanzen, die nicht über die Stickstoffmessungen 
erfassbar sind, hierfür verantwortlich sein.

Die Untersuchungen des Makrozoobenthos der Ise zeigen, dass Zunahmen der Artenvielfalt und der 
Abundanzen durch Modifikation der Gewässerunterhaltung relativ schnell auftreten (LUCKER 
2000). In den Bereichen, in denen der Bagger nach wie vor das Profil der Ise räumt, scheint die 
Entwicklung der Makroinvertebraten stärkeren Schwankungen unterworfen zu sein als in nicht 
geräumten Bereichen. In diesen nicht gestörten Abschnitten streben Artenzahlen und Abundanzen 
einer Sättigungskurve entgegen (Probestelle 61). In weiten Teilen erhöhte sich die Strukturvielfalt 
durch die dauerhafte Ansiedlung aquatischer Makrophyten wie Wasserstern (Callitriche sp.) und 
Wasserhahnenfuß (Ranunculus sp.). Die Wasserpflanzen erzeugen ein Strömungs- und damit auch 
ein Substratmosaik, das von strömungstypischen Arten wie Ancylus fluviatilis, Heptagenia sulphu-
rea, Kageronia fuscogrisea, Hydropsyche angustipennis, H. siltalai, Paraleptophlebia sub-
marginata, Isoperla sp., Calopteryx splendens, C. virgo, Gomphus vulgatissimus, Ophiogomphus
cecilia und Cordulegaster boltonii genutzt wird. Nach wie vor fehlt jedoch Hartsubstrat (Totholz, 
Kies) in ansehnlicher Menge, so dass auf diese Strukturen angewiesene Arten wie Rhyacophila sp.,
Sericostoma sp., Lype phaeopa, L. reducta, Leuctra sp., Perla sp. oder Perlodes sp. sehr selten sind 
bzw. gar nicht auftraten. 
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Nach 15 Jahren Monitoring zeigt sich, dass viele ökologische Verbesserungen durch die Initiierung 
von Eigendynamik erreicht werden konnten, die Weiterentwicklung der Ise jedoch niemals abge-
schlossen sein wird. Auch konnte eine gesteigerte Akzeptanz für Naturschutzmaßnahmen in der 
Bevölkerung beobachtet werden. Die Maßnahmen konnten aufgrund intensiver landwirtschaftlicher 
Nutzung im Oberlauf nicht auf ganzer Lauflänge der Ise in gleicher Quantität und Qualität umge-
setzt werden. Entsprechend unterschiedlich stellt sich auch die Entwicklung der Lebensgemein-
schaften dar. In vielen Bereichen dominieren die strömungstypischen Taxa. Interne Effekte wie 
Hochwasser in Kombination mit strukturellen Defiziten und saisonale Entwicklungen führen an 
einigen Stationen zu Schwankungen in der Lebensgemeinschaft, die von Eingriffen durch Unterhal-
tungsmaßnahmen kaum zu unterscheiden sind. Fließgewässerdynamik zu initiieren, ohne bauliche 
Veränderung des Gewässerprofils vorzunehmen braucht sehr lange Zeiträume und ist noch nicht in 
allen Abschnitten der Ise zu beobachten. Naturnahe Gewässerentwicklung im Zeichen der EG-
Wasserrahmenrichtlinie sollte immer eine weitgehende Einbeziehung der Bevölkerung, die starke 
Reduzierung der Gewässerunterhaltung, eine Extensivierung der Umlandnutzung sowie die Initiie-
rung von möglichst viel Eigendynamik mit bettbildenden Abflüssen und viel Raum für Entfaltung 
anstreben.
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Einleitung
Die Bundeswasserstraße Untere Havel (UHW) soll künftig von Frachtschiffen der „Europa“-Klasse 
befahren werden. Durch die größere Verdrängung dieser Schiffe wird in der Nähe der Fahrrinne mit 
verstärktem Wellenschlag gerechnet. Um die möglichen Auswirkungen auf das Makrozoobenthos 
zu prognostizieren, erfolgte im Spätsommer bis Herbst 2004 die bislang umfangreichste Unter-
suchung der aquatischen Wirbellosenfauna in diesem Flussabschnitt. Die Arbeiten wurden im Auf-
trag der Bundesanstalt für Gewässerkunde (BfG) Koblenz durch das Planungsbüro Hydrobiologie 
Berlin ausgeführt. Zeitgleich erfolgte eine Untersuchung und Modellierung der Höhen der Schiffs- 
und Windwellen durch die Bundesanstalt für Wasserbau (BAW) in Karlsruhe.

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsgebiet liegt westlich von Potsdam und erstreckt sich zwischen der Ortschaft 
Ketzin und der Stadt Brandenburg (UHW-km 37,5-54,0). Durch das, von Stauhaltungen beein-
flusste, extrem geringe Gefälle besitzt die Untere Havel überwiegend Stillgewässercharakter, 
zwischen Berlin und Premnitz haben sich zahlreiche Flussseen ausgebildet. In weiten Teilen besitzt 
der Fluss noch unbefestigte Sandufer, an einigen Stellen sind dem Ufer ausgedehnte Sandbänke im 
Flachwasser vorgelagert. Die Ufer der Seiten- und Altarme werden von mächtigen Röhrichten 
gesäumt, die zumeist von Typha spp. oder Phragmites australis dominiert werden und häufig mit 
Hochstauden, Sumpffarn und Gräsern durchsetzt sind. Das Gebiet ist als ausgesprochen naturnah zu 
bezeichnen und große Teile sind als FFH-Gebiet ausgewiesen. Eine Beeinträchtigung stellt neben 
der Berufsschifffahrt auch der intensive Sportbootverkehr dar.

Probenahme

Die Probenahme erfolgte August-September 2004. Im Verlauf der Untersuchung wurden die vier 
hauptsächlich vorkommenden Substrate (Typha- und Phragmites-Röhrichte, Gewässergrund und 
Steinschüttung) an jeweils 60 Punkten in unterschiedlicher Entfernung zur Hauptschifffahrtsrinne 
bis zu einer maximalen Tiefe von 0,5 m quantitativ und qualitativ beprobt. Die Methodik der quan-
titativen Probenahme wurde den verschiedenen Substraten angepasst. Die Röhrichte wurden nach 
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der Zeitsammelmethode (1 min intensives Keschern) beprobt, während der Gewässergrund durch 
Kicksampling flächenhaft (ca. 3 m2) untersucht wurde. Steine der Ufersicherung (ca. 0,125 m2)
wurden in einer wassergefüllten Schale abgebürstet, das suspendierte Material wurde anschließend 
gesiebt. Die zusätzliche qualitative Probenahme diente dem Zweck, Arten nachzuweisen, die nur in 
geringer Dichte vorkommen.  

Ergebnisse

Insgesamt konnten 171 Arten bzw. höhere Taxa des Makrozoobenthos nachgewiesen werden (s. 
Tab. 1). Die artenreichsten Gruppen sind die Wasserkäfer (Coleoptera), Schnecken (Gastropoda), 
Köcherfliegen (Trichoptera) und Egel (Hirudinea). Während das Artenspektrum bei vielen Gruppen 
überwiegend aus weit verbreiteten und ungefährdeten Vertretern besteht, konnten insbesondere bei 
den Schnecken und Muscheln (Bivalvia), Libellen (Odonata) und Egeln naturschutzfachlich 
bedeutsame Arten gefunden werden. Besonders erwähnenswert sind hier die Vorkommen der Dick-
schaligen Kugelmuschel Sphaerium solidum (NORMAND, 1844), der Erbsenmuscheln Pisidium 
amnicum (O.F. MUELLER, 1774) und P. moitessierianum PALADILHE, 1866, des Flusssteinklebers 
Lithoglyphus naticoides (C. PFEIFFER, 1828), der Schöngesichtigen Zwergdeckelschnecke 
Marstoniopsis scholtzi (A. SCHMIDT, 1856), der Keilflecklibelle Aeshna isosceles (O.F. MUELLER,
1767), des Spitzenflecks Libellula fulva (O.F. MUELLER, 1764) sowie der Egel Glossiphonia
concolor APATHY, 1888, Placobdella costata (FR. MUELLER, 1846), Erpobdella monostriata
LINDENFELD & PIETRUSZYNSKI, 1890 und Erpobdella vilnensis (LISKIEWIZCZ, 1925). Über die Ver-
breitung der nachgewiesenen Fischegel Cystobranchus cf. pawlowskii SKET, 1968, Piscicola
borowieci BIELECKI, 1997 und Piscicola pojmanskae BIELECKI, 1994 ist zur Zeit noch wenig 
bekannt. Für die Weichtiere und Egel besitzt der untersuchte Havelabschnitt als Lebensraum eine 
bundesweite Bedeutung.

Tab. 1: Artenzahlen der untersuchten Gruppen und Anzahl der Rote-Liste-Arten der Kategorien 1-3.
Rote-Liste-Kat.: 1 = vom Aussterben bedroht, 2 = stark gefährdet, 3 = gefährdet.  
* = Familienniveau 

Rote Liste Brandenburg Rote Liste Deutschland  Artenzahl 
Kat. 1 Kat. 2 Kat. 3 Kat. 1 Kat. 2 Kat. 3 

Gastropoda 26 1 - 2 1 3 3 
Bivalvia 14 1 - 3 1 2 3 
Hirudinea 18 
Oligochaeta 6 
Turbellaria 3 
Porifera 2 
Crustacea 11 

keine Rote Liste vorhanden keine Rote Liste vorhanden 

Ephemeroptera 5 - 1 - - - 1 
Megaloptera 1 - - - 
Neuroptera 1 

keine Rote Liste vorhanden 
- - - 

Trichoptera 20 - - - - - - 
Odonata 13 - - 1 - 3 2 
Coleoptera 31 - - 1 - - 1 
Heteroptera 14 - 1 - - - - 
Arachnida 1 - 1 - - 1 - 
Diptera * 3 keine Rote Liste vorhanden - - - 
Gesamt 171 2 3 7 2 9 11 
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Die Gesamtzahl der erfassten Tiere liegt bei über 150.000 Individuen. Nur fünf Arten erreichten 
eine Dominanz von >1%, dabei handelt es sich um die Neozoen Wandermuschel Dreissena 
polymorpha (PALLAS, 1771) (28,6%), Schlickkrebs Chelicorophium curvispinum SARS, 1895
(19,1%), Neuseeländische Deckelschnecke Potamopyrgus antipodarum (J.E.GRAY, 1843) (2,7%) 
und den Flohkrebs Dikerogammarus villosus (SOVINSKIJ, 1894) (2,2%) sowie die einheimische 
Schnecke Bithynia tentaculata (LINNAEUS, 1758) (1,7%). Die Larvalstadien der Zuckmücken (Chi-
ronomidae) wurden nicht bis zur Art bestimmt, sie erreichten insgesamt einen Anteil von 11,2%. 
Auch andere eingeschleppte Flohkrebsarten wie Dikerogammarus haemobaphes (EICHWALD,
1841), Obesogammarus crassus (SARS, 1894) und Pontogammarus robustoides (SARS, 1894) 
dürften zu den subdominanten Taxa gehören. Bei Massenvorkommen von Flohkrebsen konnten 
nicht alle Tiere bis zur Art determiniert werden, ihr Anteil an der Gesamtbesiedlung beträgt 19,2%.

In den Röhrichten wurden weitaus höhere mittlere Artenzahlen als auf der Steinschüttung oder dem 
Gewässergrund nachgewiesen. Röhrichtbestände mit Unterwuchs aus Hochstauden, Sumpffarn oder 
Gräsern waren deutlich artenreicher als Reinbestände. Die Mischbestände sind typisch für die Alt- 
und Nebenarme und fehlen in der Nähe der Fahrrinne fast gänzlich. 

Mit Ausnahme der Grundproben ist bei allen Substraten mit steigender Wellenhöhe eine Abnahme 
der Artenzahl zu beobachten (s. Abb. 1). Am deutlichsten ist dies bei den Röhrichtproben der Fall, 
an den Probestellen mit Wellenhöhen < 0,1 m wurden hier im Mittel doppelt so viele Arten nach-
gewiesen wie an den Probestellen mit Wellenhöhen > 0,19 m. Fast alle wertgebenden gefährdeten 
Arten bevorzugen Bereiche mit geringem Wellenschlag, die einzigen Ausnahmen sind die rheo-
philen Arten Gomphus vulgatissimus (LINNAEUS, 1758) und Sphaerium solidum sowie die rheo-
limnophilen Arten Viviparus viviparus (LINNAEUS, 1758) und Pisidium moitessierianum, die vor 
allem an Probestellen mit mittlerem Wellenschlag gefunden wurden. 

Abb. 1: Mittlere Artenzahl/Probenserie 
   in Abhängigkeit der Höhe der 
  Schiffswellen (cm) 

Bei ausschließlicher Betrachtung der Dominanzverhältnisse sind hinsichtlich der Wellenschlags-
höhen keine deutlichen Unterschiede in der Besiedlung feststellbar, weil es sich bei den dominanten 
Arten zumeist um strömungstolerante Neozoen handelt, die in naturnahen limnischen Systemen als 
Störzeiger betrachtet werden müssen. Deutliche Unterschiede zeigen sich bei der Analyse der 
Stetigkeiten der Arten. Vor allem stagnophile Mollusken, Insektenlarven und Egel traten bei zu-
nehmendem Wellenschlag mit deutlich geringerer Konstanz auf. Der potenzielle Rückgang der 
stagnophilen Arten bei einer Erhöhung des Wellenschlags hängt dabei stark von der Entwicklung 
der Röhrichtstruktur ab.
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Diskussion

Eine Prognose, auf welche Standorte bzw. welche Arten sich eine Zulassung der Frachter der 
„Europa-Klasse“ besonders stark auswirken würde, ist zu diesem Zeitpunkt noch nicht machbar. 
Von einer Erhöhung des Wellenschlags würden nach den Ergebnissen der vorliegenden Unter-
suchung vor allem neozoische Flohkrebse und Mollusken profitieren (s. Abb. 2). Nur eine neozo-
ische Art, der Flohkrebs Dikerogammarus haemobaphes, reagiert offenbar empfindlich auf Wellen-
schlag. Ein positiver Aspekt könnte die potenzielle Verringerung der durch den Havelaufstau be-
dingten Verschlammung der Sandbänke und -ufer durch die stärkere Wasserbewegung sein. Da-
durch könnten flusstypische rheophile Arten wie die Kleinmuscheln Pisidium moitessierianum und 
Sphaerium solidum möglicherweise gefördert werden.  

   Abb. 2: Dominanz der Neozoen in 
  Abhängigkeit der Höhe der  
  Schiffswellen (cm) 

Um verlässliche Aussagen über eine langfristige Entwicklung der Zönosen des Makrozoobenthos in 
Abhängigkeit von der Entwicklung der Berufsschifffahrt machen zu können, sollte für ausgewählte 
Standorte ein mehrjähriges Monitoring des Makrozoobenthos, evtl. auch nur ausgewählter wert-
gebender Arten, konzipiert werden. 
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Einleitung

Im Bereich des Truppenübungsplatzes Senne bei Paderborn im östlichen Münsterland wurden sechs 
Nebengewässer der Lippe und Ems sowie ein Lippeseitenkanal auf ihre Molluskenbesiedlung un-
tersucht. Die Bäche entsprechen auf dem militärischen Gelände im Oberlauf dem Leitbild des sand-
geprägten Tieflandbaches für NRW, während die Unterläufe außerhalb des Übungsplatzes anthro-
pogen überformt sind. Hinsichtlich der Geologie der Einzugsgebiete unterscheiden sich die 
Gewässer leicht. Die Weichtierfauna des militärischen Sperrgebietes ist aufgrund seiner einge-
schränkten Zugänglichkeit bisher unzureichend untersucht worden. Ziel der Untersuchung war es, 
eine Bestandsaufnahme zu machen und Unterschiede der Molluskenzönosen vom naturnahen Ober- 
zum anthropogen überformten Unterlauf zu ermitteln und ggf. deren Ursache zu hinterfragen. Ein 
besonderes Augenmerk dieser Studie wurde auf das Vorkommen der Kleinen Bachmuschel, Unio 
crassus, einer Charakterart fließender Gewässer mit sandigem oder feinkiesigem Sediment mit 
relativ hohen Ansprüchen an den Wasserchemismus (HOCHWALD 1997) gelegt. Darüber hinaus 
wurde die Gattung Pisidium näher betrachtet. Diese macht, wie sich bei ersten Voruntersuchungen 
herausstellte, den größten Anteil am Molluskenspektrum in den Sennegewässern aus. Aus dem 
deutschen Verbreitungsgebiet sind zur Zeit 17 Arten der Gattung der Erbsenmuscheln bekannt 
(WESENBERG-LUND 1939, GLÖER & MEIER-BROOK 2003), die von Sand über Ton bis hin zu organi-
schem Material und Schlamm auf einer großen Breite von Substrattypen vorkommen und artspezi-
fisch unterschiedlich hohe Ansprüche an die Wasserqualität stellen (KILLEEN et al. 2004). 

Material und Methoden

Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsgebiet liegt im südlichen Ostwestfalen, zwischen den Städten Bielefeld, Güters-
loh und Paderborn. Die östliche Begrenzung stellt das Mittelgebirge Teutoburger Wald dar. Der 
Charakter des Landschaftsraums Senne wurde v.a. während der Saaleeiszeit geprägt, als durch 
Gletschertätigkeiten Endmoränen und Vor- und Nachschüttsande im Gebiet abgelagert wurden. Auf 
diese Weise ist hier eine der nährstoffärmsten Sandlandschaften Nordrhein-Westfalens entstanden, 
die Quellregion für zahlreiche parallel fließende kleine Gewässer des Typs „Fließgewässer der 
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Sander und sandigen Aufschüttungen“ (LANDESUMWELTAMT NORDRHEIN-WESTFALEN, 1999) ist. 
Einige Sennebäche schneiden mit ihren Bachtälern karbonathaltiges Moränenmaterial an, so dass 
bei diesen Gewässern ein gewisser Kalkeinfluss zu verzeichnen ist. Ein bereits im Jahre 1890 ge-
gründeter Truppenübungsplatz nimmt mit 120 km² einen Großteil des Landschaftsraums Senne ein, 
ist mittlerweile unter Britischer Verwaltung und für die Öffentlichkeit gesperrt. Bereits Anfang des 
20. Jahrhunderts wurde in dem Gebiet die landwirtschaftliche Nutzung eingestellt und von was-
serbaulichen Maßnahmen größtenteils Abstand genommen. Auf diese Weise konnten sich die von 
Natur aus nährstoffarmen Sandbäche in ihrer ursprünglichen Form erhalten. Die Fließgewässer 
weisen innerhalb des Truppenübungsplatzes eine durchgehend sehr gute Wasserqualität der Güte-
klassen I und I-II auf und sind in der fischereilichen Zonierung der Forellenregion zuzuordnen 
(SPÄH & BEISENHERZ 1986). Auch verfügen sie über eine sehr hohe Strukturvielfalt mit ausgepräg-
ten Mäandern und Pool-/Rifflestrukturen und sind reich an Totholz. Das Gewässerbett besteht über-
wiegend aus Sand und ist zum Teil von dichten Makrophytenpolstern durchsetzt. Außerhalb des 
Übungsplatzes sind die Bäche anthropogen überprägt und zum größten Teil begradigt. Sie verlaufen 
durch landwirtschaftliche Nutzflächen und werden teilweise als Vorfluter genutzt. 

Methoden

In einer halbquantitativen Übersichtsbesammlung (Zeitsammelmethode) wurden alle Probestellen 
binnen sechs Monate zwei mal beprobt. Für jedes Fließgewässer wurden je eine Probestelle im 
Oberlauf und im Unterlauf angefahren. Die vorhandenen Substrattypen wurden unter Verwendung 
eines Siebes der Maschenweite 1 mm getrennt besammelt, um sicher zu stellen, das gesamte Arten-
spektrum der Pisidien vollständig erfassen zu können. Außerdem wurde frisches Material im Labor 
halbquantitativ ausgesucht. Zusätzlich wurden physikochemische Parameter im Gelände erhoben 
und Wasserproben im Labor auf Nitrit-, Nitrat-, Ammonium- und Phosphatgehalt untersucht. Zur 
Ermittlung exakter Bivalviaabundanzen und der Korrelation der einzelnen Arten mit dem Substrat 
wurden Sedimentkerne gestochen, in Tiefenschichten aufgeteilt und eine Korngrößenanalyse 
durchgeführt.

Ergebnisse und Diskussion 

Im Rahmen dieser Untersuchung konnten in den Sennebächen zwischen zwei und 28 Mollusken-
taxa nachgewiesen werden. Dabei war eindeutig ersichtlich, dass die Individuen- und Taxazahlen 
überformter Probestellen in der Kulturlandschaft außerhalb des Truppenübungsplatzes die naturna-
her Abschnitte, wie sie innerhalb des militärischen Sperrgebietes vorzufinden sind, übertreffen. Vor 
allem die Gastropoden sind hier aufgrund eines größeren Angebots an Substrattypen wie künstlich 
eingebrachter Steinschüttungen oder stärkerem Makrophytenbewuchs zahlreicher vertreten (vgl. 
GLÖER 2002). Die Pflanzenpolster können sich in diesen Bereichen durch die niedrigeren Fließge-
schwindigkeiten bedingt verstärkt ausbilden. Höhere Nährstoffgehalte führen an anthropogen über-
formten Abschnitten außerdem zu stärkerem Periphytonwachstum und somit zu besseren Nahrungs-
bedingungen für Gastropoden (vgl. BRAUCKMANN 1987). Durch das Auftreten von Neozoen, wie 
z. B. der Neuseeländischen Deckelschnecke Potamopyrgus antipodarum in den Unterläufen der 
Sennebäche steigen die Arten- und Individuenzahlen zusätzlich an. Bis in die naturnahen Oberläufe 
konnte sich diese eingebürgerte Art bislang allerdings nicht ausbreiten. 

Vergleicht man die Ergebnisse der einzelnen Probestellen untereinander, so wird deutlich, dass für 
die Zusammensetzung der Zönosen nicht der Grad der Naturnähe, also die Struktur ausschlag-
gebend ist, sondern der Karbonatgehalt der Gewässer als Folge der unterschiedlichen Geologie der 
Einzugsgebiete eine bedeutende Rolle für die Malakofauna spielt. Auch die Verteilung der Nähr-
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Tab. 1: Artenliste mit Individuenzahlen eines 
naturnahen, silikatischen Abschnitts 
im Oberlauf und eines überformten, 
kalkbeeinflussten Abschnittes im Un-
terlauf (grau hinterlegt = Schalenfunde) 

natur-
naher 
Bach 

(Oberl.)

überformter 
Bach (Unterl.) 
Kalkeinfluss

Gastropoda
Bithynia tentaculata . 1
Potamopyrgus antipodarum . 8
Potamopyrgus antipodarum 359
Valvata cristata . 3
Acroloxus lacustris . 3
Galba truncatula . 2
Radix balthica 1 1
Radix balthica . 71
Lymnaea stagnalis . 3
Physa fontinalis 1
Physa fontinalis . 9
Aplexa hypnorum . 2
Anisus leucostoma/spirorbis . 7
Anisus vortex . 1
Anisus vortex 25
Bathyomphalus contortus . 9
Gyraulus albus . 5
Hippeutis complanatus . 1
Ancylus fluviatilis 67 1
Ancylus fluviatilis 4

Bivalvia
Unio crassus . 11
Unio crassus 23
Anodonta anatina . 1
Sphaerium corneum . 1
Pisidium sp. juvenil 5 4
Pisidium amnicum . 2
Pisidium amnicum 5
Pisidium casertanum 64 2
Pisidium casertanum 2 21
Pisidium personatum 10 1
Pisidium personatum . 1
Pisidium henslowanum . 51
Pisidium henslowanum 43
Pisidium nitidum 8 2
Pisidium nitidum 1 17
Pisidium milium 6 .
Pisidium milium . 1
Pisidium subtruncatum 5 3
Pisidium subtruncatum 19
Summe Individuen 169 724
Summe Taxa 7 25

stoffgehalte und damit die Nahrungsgrundlage der Mollusken ist von geringerer Bedeutung als die 
von der Geologie abhängigen chemisch-physikalischen Gegebenheiten der Bäche. Besonders deut-
lich zeigt sich der Trend zur Verteilung der Arten in Abhängigkeit von der Geologie bei den Bival-
via. MCRAE et al. (2004) weisen in ihrer Untersuchung ausdrücklich darauf hin, dass zwischen der 
Verteilung der Mollusken und der Geologie eine klare Beziehung besteht. In den Oberläufen der 
Sennebäche konnte eine erhöhte Fließgeschwindigkeit festgestellt werden, die zu einer Instabilität 
der sandigen Gewässersohle und dadurch zu starker Sandverfrachtung und saltatorischen Bewegun-
gen einzelner Sandkörner führt. Bereiche mit starker Umlagerung wurden von den Bivalvia gemie-
den. Die Bewegung der Sohle löst in den Tieren Stress aus; zu diesem Ergebnis kam auch schon 
STRAYER (1999).

Die Sedimentkerne, die in Bereichen einer stabilen 
Sohle gestochen wurden, ergaben Pisidienabundan-
zen von 452 und 1.130 N m-². Die Ergebnisse 
dieser Untersuchung decken sich in etwa mit 
Resultaten anderer Studien. So fand SELLIG (2004) 
in Sandbächen des Norddeutschen Tieflandes 
Pisidiendichten von 116 bis 1.279 N m-2 und 
PÖPPERL (1991) in einem Norddeutschen Seeabfluss 
zwischen 1.498 und 2.397 N m-2. Besonders häufig 
kamen die Gastropodenarten Potamopyrgus anti-
podarum, Radix balthica und Ancylus fluviatilis 
vor. Bei den Bivalvia dominierten die Arten 
Pisidium casertanum, P. personatum und P. nitidum 
(Tab. 1). Najaden konnten lebend nur an einer 
Probestelle außerhalb des Übungsplatzes nachge-
wiesen werden. An diesem Abschnitt wurde ein 
Anfang der Neunziger Jahre belegtes Vorkommen 
von Unio crassus bestätigt und erfreulicherweise 
ebenfalls der erste aktuelle Reproduktionsnachweis 
dieser stark vom Aussterben bedrohten Art für NRW 
erbracht (SIMON et al. 2005). Während der Über-
sichtsbesammlung konnte im ca. 5 cm tiefen san-
digen Sediment ein nur 3,7 mm großes Jungtier der 
Kleinen Bachmuschel nachgewiesen werden 
(Abb. 1). Aufgrund der Größenverhältnisse kann 
man davon ausgehen, dass es sich bei der Muschel 
um ein ca. sechs Monate altes Tier handelt (mdl. 
Mitteilung. Dipl.-Biologe M. Colling und Angaben 
in HENKER et al. (2003); vgl. auch Größenangaben 
für Unio pictorum in BAUER & WÄCHTLER 2000). In 
einem zweiten Sennebach wurde durch einen 
Schalenfund ein ehemaliges Vorkommen der Klei-
nen Bachmuschel nachgewiesen. Lebende Tiere 
konnten hier jedoch nicht aufgefunden werden. 
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Zusammenfassung  

Der Vergleich von Molluskenzönosen naturnaher Gewässerabschnitte im Oberlauf mit denen 
anthropogen überformter Abschnitte im Unterlauf sandgeprägter Tieflandbäche im Gebiet der 
Senne bei Paderborn lässt folgende Schlussfolgerungen zu: Die Individuen- und Taxazahlen über-
formter Gewässerabschnitte liegen über denen naturnaher Abschnitte. In den Sennegewässern konn-
ten zwischen zwei und 28 Molluskentaxa nachgewiesen werden, dabei fiel auf, dass besonders die 
Geologie des Bacheinzugsgebietes, hierbei v.a. der Kalkgehalt, ausschlaggebend für die Verbrei-
tung der Arten ist. Die Sedimentkernanalyse ergab Pisidiendichten von bis zu 1.130 N m-². An einer 
der Untersuchungsstellen konnte mit dem Fund einer juvenilen Unio crassus der erste aktuelle 
Reproduktionsnachweis dieser Art für NRW erbracht werden. 
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Einleitung

Mollusken gehören in den deutschen Bundeswasserstraßen zu den artenreichsten Tiergruppen. Aus 
dem Stichkanal Salzgitter gibt Grabow (1994) eine umfassende Studie zu den dort vorkommenden 
Süßwassermollusken. Spezifisch mit den Mollusken in einem Schifffahrtskanal, in diesem Fall dem 
Rhein-Herne-Kanal, haben sich auch Harbers & Gerß (1988) beschäftigt. Für die Elbe enthält die 
Ausarbeitung über das Makrozoobenthos von Schöll & Balzer (1998) auch die Süßwassermol-
lusken, sie enthält aber wenig räumlich hochauflösende Daten. Detaillierte Nachweise aus der Elbe 
in Mecklenburg-Vorpommern geben Jueg & Zettler (2004).  
Im Gegensatz zu den meisten anderen limnischen Taxa bieten Mollusken den Vorteil, dass ihre 
Schalen eine hohe Persistenz besitzen und es dadurch möglich ist, nicht nur die rezente Zönose zu 
erfassen, sondern auch die historische Artenzusammensetzung rekonstruieren zu können. Im 
Gegensatz zu Seesedimenten besteht in Flussauen das Problem, dass Schalen nicht in chronologisch 
ununterbrochenen Warven abgelagert werden, sondern es durch Umlagerung des Flussbetts immer 
wieder zur Erosion von Sedimenten und den darin enthaltenen Schalen kommen kann. So lassen 
sich die Schalen meist nicht chronologisch einordnen, sondern bieten nur eine Artenübersicht der 
vormals in diesem Gewässer heimischen Arten.  

Material und Methoden 

Die Untersuchungen wurden am orohydrographisch linken Ufer der Mittleren Elbe in Sachsen-
Anhalt (Elbe-km 440,2-444,1) durchgeführt. Für die Makrozoobenthos-Erfassung (Methodik s. 
Eggers 2005) wurden insgesamt 15 Buhnenfelder ausgewählt und mit Hilfe eines standardisierten 
Rasters untersucht (Kleinwächter et al. 2005). Die Probennahme fand im Rahmen des Projek-
tes‚Ökologische Optimierung von Buhnen in der Elbe’ der Bundesanstalt für Gewässerkunde und 
der Bundesanstalt für Wasserbau statt (Anlauf & Hentschel 2002, Kleinwächter et al. 2003, 2005).
In die Bewertung sind die Daten von insgesamt 7 Probennahmen zwischen 1999 und 2003 einge-
flossen. Für die Erstellung der Stetigkeitstabellen sind die Daten der Lebendnachweise wie auch der 
Leerschalenfunde in ihrer Gesamtheit (Tab. 1) eingeflossen. Für die Verbreitungsmuster-Abbildun-
gen (Abb. 1 & 2) sind die Mittelwerte der Abundanzen sowohl der Lebend- als auch der Leer-
schalenfunde der an den einzelnen Probenstellen häufigen rein limnischen Taxa (Stetigkeit  0,4 %) 
berechnet worden. Dargestellt ist ihr Prozentsatz zur höchsten mittleren Häufigkeit an einer 
Probennahmestelle.
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Ergebnisse

Bei den häufig rezent nachgewiesen Taxa, wie z. B. Potamopyrgus antipodarum oder Pisidium 
henslowanum, zeigt sich, dass sich die Stetigkeit der positiven Proben an rezenten wie auch an 
Leerschalen etwa die Waage hält, wenn auch etwas weniger Leerschalenfunde als Lebendnachweise 
vorliegen (Tab. 1), bei den aus den Verbreitungsmustern erkenntlichen mittleren Abundanzen hin-
gegen erschienen die Zahl der Lebendhäufigkeiten um etwa den Faktor 5 höher als die Häufigkeit 
der Leerschalenfunde. Die Leerschalen wurden zumeist in den gleichen Buhnenfeldbereichen 
gefunden, in denen die Art auch rezent nachgewiesen wurde (Abb. 1 & 2). Die einzige Ausnahme 
bildet hierbei die hemisessile Art Dreissena polymorpha, deren Lebendnachweise vorwiegend an 
Hartsubstrat gelangen, wohingegen die Leerschalen meist auf Weichsubstrat in der Nähe der Hart-
substratstandorte gefunden wurden (Abb. 2).
Innerhalb der Gattung Pisidium kam es bei P. supinum im Laufe der Untersuchung zu einer Abun-
danzabnahme, wohingegen die Abundanzen bei P. henslowanum angestiegen sind. Lediglich nach 
dem Hochwasser 2002 und dem Niedrigwasser 2003 sanken die Abundanzen wieder ab (Tab. 1). 

Abb. 1: Lebend-Nachweise und subfossile Schalenfunde von Pisidium henslowanum und Pisidium 
moitessierianum in einem idealisiertem Buhnenfeld (mittlere relative Häufigkeit aus 15 
verschiedenen Buhnenfeldern (Elbe-km 440-445) und 7 Probennahmen zwischen 1999 und 
2003).
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Tab. 1: Stetigkeit der Süßwassermollusken in den Benthosproben der Jahre 1999-2003 im Versuchs-
gebiet Elbe (Elbe-km 439-444). Proben mit rezenten Nachweisen / Schalenfunde in % der 
Gesamtprobenzahl, 1999 und 2000 nur rezent. E: Einzelnachweise (1-2 positive Proben), -: 
keine Nachweise. 

sämtliche Proben 1999-2003 1999H 2000F 2001F 2001H 2002F 2003F 2003H 

Anzahl Proben 2055 260 273 306 285 321 308 302 

Potamopyrgus antipodarum  11,9 / 7,7 13,1 8,4 3,9 / 4,6 11,9 / 

14,7

12,1 / 

10,9

12,3 / 

7,1

21,2 / 15,2

Pisidium henslowanum  11,2 / 7,3 3,5 4,0 8,2 / 7,5 13,3 / 7,7 24,6 / 

13,1

18,8 / 

9,7

3,3 / 10,9 

Dreissena polymorpha 6,7 / 2,4 16,9 13,9 2,6 / 4,6 4,6 / 3,2 5,6 / 2,5 4,9 / 3,6 E / 2,6 

Pisidium supinum 6,6 / - 15,4  24,2  6,9 / - 1,4 / - 0,9 / - E / - - / - 

Pisidium spec. 4,7 / 5,4 1,2 2,6 5,6 / 

15,0

7,0 / 6,0 7,8 / 5,6 7,5 / 4,5 E / 5,0 

Pisidium moitessierianum 2,8 / 1,5 E 1,5 - / E 4,6 / 1,8 6,5 / 1,9 3,9 / 2,9 2,3 / 3,0 

Galba truncatula 1,1 / 1,3 - - 3,9 / 6,2 2,5 / 1,1 0,9 / E - / E E / E 

Corbicula fluminea 0,4 / 0,2 - - - / - E / - E / - E / E 1,7 / E 

Physa fontinalis 0,3 / 0,8 E - - / E - / E E / E E / 1,6 E / 2,0 

Physella acuta 0,3 / 0,4 - - - / - 1,4 / E E / 0,9 - / 1,3 E / - 

Bithynia tentaculata  0,3 / 0,3 1,5 - E / 1,0 -/ E E / E - / - - / - 

Ancylus fluviatilis 0,1 / 4,7 E - E / 6,2 - / 9,5 - / 9,0 - / 3,9 - / 3,3 

Succinea spec. 0,1 / 0,4 - - - / - - / - E / 2,2 E / - - / E 

Pisidium amnicum 0,0 / 0,2 - - E / E - / - - / E - / - - / E 

Anodonta anatina 0,0 / 0,0 - - - / - - / - E / - - / E - / - 

Gyraulus albus 0,0 / 0,1 E - - / - - / E - / - - / E - / E 

Sphaerium corneum 0,0 / 0,0 - E - / - - / - - / - - / - - / E 

Acroloxus lacustris - /2,1 - - - / 4,9 - / 2,5 - / 4,0 - / 1,6 - / 1,0 

Valvata piscinalis - / 1,3 - - - / 1,0 - / 1,4 - / 3,4 - / 1,0 - / 1,7 

Radix balthica - /0,6 - - - / 1,3 - / 2,1 - / E - / E - / - 

Unio tumidus - / 0,2 - - - / - - / E - / E - / E - / E 

Physella heterostropha - / 0,1 - - - / - - / - - / E - / - - / E 

Valvata cristata - / 0,1 - - - / - - / - - / E - / - - / E 

Valvata macrostoma - / 0,0 - - - / - - / - - / E - / - - / - 

Stagnicola corvus - / 0,0 - - - / - - / - - / E - / - - / - 

Planorbarius corneus - / 0,0 - - - / - - / - - / - - / E - / - 

Ferrissia wautieri - / 0,0 - - - / - - / - - / - - / - - / E 

Diskussion
Die meisten Arten zeigen ein sehr differenziertes Verbreitungsmuster, das sich in den meisten 
Fällen auf die aus der Strömung resultierenden Substratverhältnisse zurückführen lässt. Dieses 
scheint für Mollusken der die Besiedlung bestimmende Faktor zu sein (Harman 1972). Die subfos-
silen Schalen zeigen meistens ein den rezenten Vorkommen sehr ähnliches Verbreitungsmuster. 
Dieses kann zum einen durch ein Liegenblieben der frischtoten Schalen an den späteren Fundorten 
oder durch Ablagerung an einer dem auch für lebende Individuen der Art aufgrund ihrer relativen 
Schalen-Körpermasse typischen Strömungs-Sedimentbereiches zurückgeführt werden. Hieraus 
kann gefolgert werden, dass auch in wenig dynamischen Bereichen von Fließ- und Stillgewässern 
die subfossilen Schalen zumindest zur hydromorphologischen Habitatcharakterisierung, aber auch 
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zur Rekonstruktion der ehemals vorhandenen Zönose herangezogen werden können. Über Fehlarten 
lassen sich Artdefizite erkennen und dementsprechend gebietsspezifische Arten gezielt fördern. In 
der Mittleren Elbe wären dies vor allem die fehlenden Unionidae und Viviparidae, von denen im 
Untersuchungsgebiet bisher nur je eine juvenile und eine adulte Anodonta anatina rezent nachge-
wiesen werden konnte. Ältere Leerschalenfunde am Ufer und Opercula-Funde in den Benthos-
proben belegen das historische Vorkommen von Unio pictorum, Unio tumidus, Unio crassus und 
Viviparus viviparus. Auch beim Vorkommen dieser Arten in geringen Dichten sollten die 
markanten Kriechspuren der Arten in Flachwasserbereichen und frischtote Leerschalen am Ufer 
sichtbar sein.  

Abb. 2: Lebend-Nachweise und subfossile Schalenfunde von Dreissena polymorpha und Potamopyrgus
antipodarum in einem idealisiertem Buhnenfeld (mittlere relative Häufigkeit aus 15 verschie-
denen Buhnenfeldern (Elbe-km 440-445) und 7 Probennahmen zwischen 1999 und 2003). 

Unter den nur subfossil gefundenen Arten befand sich auch Lithoglyphus naticoides. Dieses 
Neozoon, das im 19. Jahrhundert über Kanäle nach Deutschland eingewandert ist, war auch in der 
Elbe heimisch (Glöer 2002), gilt hier aber inzwischen aufgrund fehlender aktueller Nachweise als 
ausgestorben. Eine Rückwanderung in die Elbe wäre zum Beispiel aus dem Mittellandkanal 
(Grabow 1994) möglich. Da bei den meisten auch lebend nachgewiesenen Arten in der überwie-
genden Zahl der Fälle mehr Lebendnachweise als Leerschalenfunde erbracht wurden, ist es sehr 
wahrscheinlich, dass die anderen nur subfossil nachgewiesenen Arten Acroloxus lacustris,
Valvata piscinalis, Radix balthica, Physella heterostropha, Valvata cristata, Valvata macrostoma,
Stagnicola corvus, Planorbarius corneus und Ferrissia wautieri zur Zeit im Untersuchungsgebiet 
nicht vorkommen. Bei anderen Erhebungen der Molluskenfauna im Gebiet der Mittleren Elbe (Jueg 
& Zettler 2004, Schöll & Fuksa 2000) konnten von den oben angeführten Arten A. lacustris,
V. piscinalis, R. balthica und F. wautieri lebend nachgewiesen werden. Bei Verbesserung der 
Gewässerbedingungen im Untersuchungsgebiet könnten sich diese Arten somit auch über autoch-
thone Elbe-Bestände wieder ansiedeln. Obwohl unter den übrigen nur subfossil gefundenen Arten 
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teilweise auch Stillwasserarten sind, wie z. B. S. corvus und P. corneus, müssen diese nicht zwangs-
läufig etwa bei Hochwasserereignissen aus Altwässern eingeschwemmt worden sein, sondern könn-
ten als Sekundärlebensraum auch strömungsberuhigte Buchten der Buhnenfelder besiedelt haben. 
Insgesamt scheint die derzeitige Molluskenzönose in einem relativ stabilen Zustand zu sein. Dieses 
bezieht sich sowohl auf die Abundanzen der einzelnen Taxa wie auch auf die Artenzahlen. Mit 
insgesamt 17 rezent nachgewiesenen Arten liegt die Artenzahl im Bereich vergleichbarer Unter-
suchungen an großen Fließgewässern. An aktuell einwandernden Neozoen war während des Unter-
suchungszeitraumes lediglich das Auftreten von Corbicula fluminea zu verzeichnen.

Zusammenfassung 
Von 1999-2003 wurden im Bereich der Mittleren Elbe Benthosproben in Buhnenfeldern mittels 
eines räumlich hochauflösenden starren Probenrasters genommen. Dieses erlaubt es zu den rezent 
vorkommenden Arten Mollusken Verbreitungskarten und Stetigkeitslisten der einzelnen Proben-
nahmen aufzustellen. Dieses schließt die subfossil aufgefundenen Schalen mit ein. Daraus ableit-
bare mögliche weitere Veränderungen der Malacozönose werden diskutiert. 

Summary
From 1999-2003 benthos samples were taken in a fixed raster in groyne fields at the middle part of 
the River Elbe. Maps of the distribution patterns and tables of continuity of the recent and 
subfossile records were edited. Possible changes in the assemblage of the Mollusca were discussed. 
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Einleitung

Die Artenvielfalt und Abundanz von aquatischen Coleoptera wird, unter anderem, von der Vielfalt 
und der Struktur der vorhandenen Habitate bestimmt. Im Rahmen einer Examensarbeit an der Uni-
versität Duisburg-Essen sollte dieser Zusammenhang zwischen Struktur bzw. Strukturveränderung 
und Biodiversität näher untersucht werden. Es stellte sich die Frage, welchen Einfluss die hydro-
morphologische Struktur auf die Besiedlung durch Coleoptera hat und ob und welchen Einfluss eine 
Renaturierungsmaßnahme an einem Einbettgerinne mit dem Ziel der Wiederverzweigung auf die 
Wiederbesiedlung und die Artenvielfalt der Coleoptera hat. Insbesondere für die Erfolgsbewertung 
von Renaturierungsmaßnahmen anhand der Coelopterenbesiedlung ist es wichtig den Einfluss der 
Struktur auf die Coleopterenfauna zu kennen. Um den quantitativen und qualitativen Einfluss der 
Gewässerstruktur auf die Coleoptera zu ermitteln wurden Abschnitte von zwei Mittelgebirgsflüsse 
beprobt. Verglichen wurden an jedem Gewässer renaturierte/naturnahe mit nicht renaturierten/de-
gradierten Flussabschnitten die, abgesehen von der durch die Renaturierung veränderten Struktur, 
ähnliche hydrologische Verhältnisse und Gewässerumfeldnutzungen aufwiesen. Die verzweigte, als 
potentiell natürlich angenommene, Gerinneform wird hier mit der unverzweigten, degradierten 
verglichen.

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Die beprobten Gewässerabschnitte befinden sich im Nordwesten Hessens am Südrand des Rothaar-
gebirges. Ein Abschnittspaar befindet sich an der Orke bei Niederorke und ein Abschnittspaar 
befindet sich an der Lahn bei Cölbe. Der renaturierte/naturnahe Abschnitt lag jeweils ca. 300m 
unterhalb des degradierten Abschnitts. Bei beiden untersuchten Gewässern handelt es sich um 
Mittelgebirgsflüsse mit Einzugsgebietsgrößen von ca. 500km2 (Lahn) und 300km2 (Orke). Der 
Untergrund besteht aus silikatischem Schotter.  

Probennahme

Die Proben wurden Ende Juni 2004 genommen. Vor der Probennahme wurden die vorkommenden 
Substrate und deren jeweilige Häufigkeit ermittelt. Hierzu wurde der 200m lange Flussabschnitt mit 
Transekten im Abstand von 10m belegt. An jedem Transekt wurde in den aquatischen Bereichen an 
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zwanzig Punkten der Substrattyp bestimmt. Anhand der Substrathäufigkeit wurde die Anzahl der 
Proben für das jeweilige Substrat ermittelt. Das dominierende Substrat wurde jeweils achtmal be-
probt und jedes weitere zweimal. Zusätzlich wurde an den einzelnen Probennahmestellen die Was-
sertiefe und die Strömungsgeschwindigkeit aufgenommen.

Insgesamt wurden 102 Proben mit dem Shovelsampler (25x25cm, 500μm) genommen, in Alkohol 
überführt und zur Auswertung ins Labor gebracht. 

Die gefundenen Individuen wurden soweit möglich bis auf Artniveau bestimmt und gezählt. 

Ergebnisse

Substratunterschiede zwischen verzweigten und unverzweigten Gewässern 

Wie in Abbildung 1 zu sehen, sind die Unterschiede im Substrat zwischen den verzweigten und 
unverzweigten Abschnitten nur sehr gering. Der dominierende Substrattyp ist das Mikro- und Me-
solithal, d.h. Schotter mit einer Korngröße von 20-200mm. Allerdings dominiert in der Orke klar 
das Mesolithal und in der Lahn das Microlithal. Inwieweit sich dies auf die Besiedlung auswirkt 
bleibt noch zu untersuchen Grobpartikuläres organisches Material (Cpom) ist nur in sehr geringen 
Anteilen vorhanden.

Abb. 1: Substratverteilung in den untersuchten Gewässern gemittelt über beide Flüsse 

Die Käferpopulation 

Die ermittelten Ergebnisse beruhen auf 1690 bestimmten Individuen. Es wurden insgesamt 25 
Arten gefunden, die sich in 14 Gattungen und sechs Familien zusammenfassen lassen. 

Biodiversität 

Sowohl in der Lahn als auch in der Orke liegt die Artenzahl in dem verzweigten Abschnitt höher als 
in dem unverzweigten (Abb. 2). 
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Abb. 2: Artenzahlen der Gewässerabschnitte (un=unverzweigt; ve=verzweigt) 

Betrachtet man die einzelnen Substrate (Abb. 3) so lässt sich erkennen, dass auch die Artenzahl in 
den einzelnen Substraten in verzweigten Gewässerabschnitten fast immer höher ist als in den un-
verzweigten Gewässerabschnitten.

Abb. 3: Artenzahlen in den Substraten gemittelt über beide Flüsse 

Besiedlungsdichte

Die Tendenz zur erhöhten Artenzahl von verzweigten Gewässerabschnitten gegenüber unverzweig-
ten setzt sich in der höheren Besiedlungsdichte fort. 

Tab. 1: Individuendichte der verschiedenen Abschnitte und Schwankungen in den einzelnen Proben 
(Ind/qm)

Gewässer Lahn Orke Mittelwert Min. Max. 
unverzweigt 315 157 236 0 976 
verzweigt 385 205 295 0 2528 
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Wie in Tabelle 1 zu sehen, ist die Individuendichte in den Substraten der verzweigten Abschnitte 
teilweise wesentlich höher als in den unverzweigten. Dies spiegelt sich auch in den Mittelwerten 
wider. Die Individuendichte ist in den unverzweigten Gewässerabschnitten um 25% erhöht. In 
einzelnen Proben ist die Individuenanzahl fast 2,5 mal so hoch. Aufgeschlüsselt auf die einzelnen 
Substrate (Abb. 4) lässt sich erkennen, dass die Individuendichte in den verzweigten Gewässerab-
schnitten mehrheitlich höher bzw. fast gleichauf liegt mit denselben Substraten in den unverzweig-
ten Abschnitten. 

Abb. 4: Verteilung der Individuenzahlen auf die verschiedenen Substrate (Ind/qm), gemittelt über 
beide Flüsse 

Insbesondere in den Cpom- und Feinwurzelbereichen, die nur einen recht kleinen Teil des Substra-
tes bilden, aber auch im Mesolithal, welches in der Orke das dominierende Substrat ist, ist diese 
Tendenz zu erkennen. 

Zusammenfassend lässt sich sagen, sowohl die Artenzahl als auch die Individuenzahl ist in ver-
zweigten Gewässerabschnitten höher als in unverzweigten. Ein Einfluss der Substrate auf diese 
Verteilung ist nicht zu vermuten, weil die Substratunterschiede zwischen den verzweigten und un-
verzweigten Gewässerabschnitten nur sehr gering sind. Außerdem ist dieser Verteilungstrend in fast 
allen Substraten zu erkennen und daher als unabhängig von der Häufigkeit der Substrate anzusehen. 

Habitatpräferenzen ausgewählter Taxa 

Einige Taxa sind in den beprobten Gewässern nur in den verzweigten Abschnitten gefunden worden 
(Tab. 2). Demgegenüber sind alle Taxa, die in den unverzweigten Abschnitten gefunden wurden 
auch in den verzweigten Abschnitten vorhanden. Diese Präferenzen, die Gewässerstruktur betref-
fend zeigen sich z.B. bei der Gattung Elmis. Während Elmis maugetii und Elmis aenea überall zu 
finden sind, ist E. rioloides nur in den verzweigten Abschnitten zu finden. Auch Hydraena gracilis
und Laccobius bipunctatus waren nur in den verzweigten Gewässerabschnitten zu finden. Betrach-
tet man, in welchen Habitaten sich die adulten Tiere der Gattungen Oulimnius, Esolus und Elmis
aufhalten (Abb. 5) so fällt auf, dass sich Esolus fast nur auf/in den mineralischen Substraten aufzu-
halten scheint. 
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Tab. 2: Abschnittspräferenz ausgewählter Taxa  

Elmis und Oulimnius hingegen sind, und das mit leicht erhöhten Individuenzahlen, auch im organi-
schen Substrat anzutreffen. Adulte Oulimnius scheinen hier die geringste Bindung an ein bestimm-
tes Substrat aufzuweisen.

Abb. 5: Substratpräferenz ausgewählter Coleoptera (Ind/qm)  

Zusammenfassung 

Die bisher erfolgten Auswertungen zeigen einen deutlichen Einfluss der (großmaßstäblichen) Ge-
wässerstruktur auf die Besiedlung durch Coleoptera. Sowohl Artenreichtum als auch Individuen-
dichte sind in verzweigten Gewässerabschnitten höher als in unverzweigten. Eine Steigerung der 
Strukturvielfalt von Fließgewässern durch Umwandlung von unverzweigten in verzweigte (Renatu-
rierung) wird sich sehr wahrscheinlich positiv auf die Besiedlung/Wiederbesiedlung durch aqua-
tische Coleoptera auswirken. Eine Erfolgskontrolle von Renaturierungsmaßnahmen anhand der 
Untersuchung der Coleopterabesiedlung scheint möglich. 
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Taxon verzweigt % unverzweigt % 
Elmis sp. Ad. 81,9 18,1 
Orectochilus villosus Ad. 61,5 38,5 
Elmis rioloides Ad. 100 0 
Laccobius bipunctatus Ad. 100 0 
Hydraena gracilis Ad. 100 0 
Nebrioporus elegans Ad. 100 0 
Nebrioporus sp. Lv. 0 100 
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Einleitung

Mit ca. 200.000 ha Moorfläche ist Niedersachsen das Bundesland mit den höchsten Anteilen an 
Hoch- bzw. Niedermooren, die allerdings durchweg anthropogen beeinträchtigt sind. Mit dem Ziel, 
spezifischen Arten und Lebensgemeinschaften des Hochmoores Rückzugs- und Entwicklungsräume 
zu verschaffen, begann man am Ende des 20. Jahrhunderts damit, industrielle Torfabbauflächen und 
Moorreste konsequent zu renaturieren (Niedersächsisches Moorschutzprogramm, Teil I 1981, Teil 
II 1986, Erweiterung 1994). Diese Flächen wurden vernässt und weiteren Renaturierungs- und 
Pflegemaßnahmen unterzogen. Auch die derzeit noch industriell genutzten Torflagerstätten sind 
nach Beendigung des Abbaues für die Renaturierung vorgesehen. In den folgenden Jahren werden 
somit viele Tausend Hektar Wiedervernässungsfläche vorliegen. Gängige Renaturierungspraxis ist 
die Errichtung unterschiedlich großer Wiedervernässungspolder. Nach Einsetzen der Torfmoosent-
wicklung soll die weitere Genese der Gebiete möglichst ohne Eingriffe vonstatten gehen. Über viele 
Jahrzehnte entstehen somit großflächige Stillwasserbereiche. Die Besiedlung dieser Wiedervernäs-
sungsflächen durch aquatische und insbesondere hochmoortypische Fauna wurde bisher kaum 
untersucht. 

Im Rahmen verschiedener Projekte untersucht die AG Gewässerökologie an der Universität Olden-
burg1 die Besiedlung unterschiedlicher Wiedervernässungsflächen durch Makroinvertebraten und 
Möglichkeiten einer ökologischen Charakterisierung und Bewertung des Renaturierungsprozesses. 

Die vorliegende Arbeit konzentriert sich dabei auf die Chironomidenfauna. Der Artenreichtum, ihre 
Präsenz in nahezu allen aquatischen Lebensräumen und die Sensitivität zahlreicher Arten gegenüber 
speziellen Faktoren lässt erwarten, dass Chironomidae auch in Hochmooren zur ökologischen Cha-
rakterisierung herangezogen werden können. Verglichen werden zunächst unterschiedlich große 
und unterschiedlich nasser Flächen in der Esterweger Dose (Raum Papenburg; Abb. 1), einem der 
größten zusammenhängenden Hochmoorkomplexe Nordwestdeutschlands.  

1 Vormals AG Gewässerökologie an der Hochschule Vechta 
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Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet
Das Hochmoorgebiet Esterweger Dose ist dem nord-
westmitteleuropäischen Regenmooren zugeordnet. Es 
liegt in der Hunte-Leda-Niederung südlich der Leda-
Jümme Senke zwischen Oldenburg und Papenburg 
(Abb. 1). Das 3.880 ha große Gebiet wird im Süden 
durch den Küstenkanal begrenzt und entwässert. In 
den 20er Jahren wurden Teile der Moorflächen land-
wirtschaftlich genutzt. Inzwischen ist das gesamte 
Gebiet vom Torfabbau betroffen, der aktuell noch auf 
einer Fläche von 2.140 ha aktiv betrieben wird. Ca. 
640 ha ehemals abgetorfter Flächen werden derzeit 
renaturiert.  

Die Größe des Untersuchungsgebietes beträgt 90,8 ha 
(Abb. 1). Darin wurden 5 Teilflächen unterschiedli-
cher Beschaffenheit (vgl. Tab. 1) ausgewählt und im 
Zeitraum 04/2002 bis 04/2003 untersucht. 

Methoden

Im Untersuchungszeitraum wurden insgesamt 14 Probenahmen durchgeführt (04/02-08/02: 14tägig; 
09/02-04/03: 6-8wöchentlich). Je Untersuchungsfläche und –tag wurden drei (W1, W2, MP) bzw. 
sechs (TT, TN) Standard-Schöpf-Proben (SSE) entnommen. Jede SSE umfasst 50 l Probenvolumen, 
das mit Hilfe eines 10 l-Eimers gewonnen wurde. Zur Entnahme wurde der Eimer fünf Mal nach-
einander zügig unter Wasser gedrückt. Der Inhalt wurde jeweils über einem Keschersieb (Ma-
schenweite: 1,7 mm) entleert (vgl. Behr 1988, modifiziert), die Proben anschließend in verschließ-
bare PE-Tüten überführt, mit Ethanol (96 %) versetzt und im Labor unter dem Binokular ausge-
wertet.

Tab. 1: Charakteristika der Untersuchungsflächen W1 (Weg1), W2 (Weg2), MP (Möller Pütten),  
TT (Turm trocken) und TN (Turm nass). [* = Mittelwerte des Untersuchungszeitraumes] 

 W1 W2 MP TT TN 
Flächengröße [m²] 125 150 150 2254 740 
Torfabbau  ~1985 ~1985 ~1965 ~1985 ~1985 
Wiedervernässung 1991/92 1991/92 1991/92 1991/92 1991/92 
Hydrologie konstant nass konstant nass temporär nass temporär nass konstant nass 
pH* 3,9 3,9 3,9 3,9 4 
LF [μS/cm]* 76 70 79 69 51 
TOT-P[ mg/l*] 0,14 0,15 0,25 0,64 0,09 
TOT-N [mg/l]* 2,60 2,75 5,10 7,27 2,02 
dominante Pflanzen Sphagnum

cuspidatum
Sphagnum
cuspidatum

Sphagnum sp. Sphagnum 
cuspidatum

Sphagnum
cuspidatum

Eriophorum angusti-
folium

Eriophorum angusti-
folium

Eriophorum
angustifolium

Eriophorum
angustifolium

Eriophorum angusti-
folium

Molinia
caerulea 

Molinia
caerulea 

Molinia
caerulea 

Molinia
caerulea 

Molinia
caerulea 

subdominante Pflanzen  Carex 
canescens 

Drosera
intermedia

Drosera rotun-
difolia

Abb. 1: Esterweger Dose (ED) Lage des  
  Gebietes und der Untersuchungs- 
  flächen 
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Ergebnisse

Innerhalb des Untersuchungszeitraumes wurden insgesamt 18.005 Chironomiden gefangen, die sich 
auf 30 Arten bzw. Taxa höherer Ordnung verteilen (Tab. 2). Die temporär austrocknende Fläche TT 
war mit 23 Taxa am artenreichsten besiedelt, gefolgt von TN mit 21 Taxa. Die kleineren Flächen 
wiesen etwas niedrigere Zahlen auf (W1: 14 Taxa, W2: 20 Taxa, MP: 17 Taxa). Sechs Taxa höherer 
Ordnung waren in allen Untersuchungsflächen vertreten, darunter auch die dominanten Arten Mo-
nopelopia tenuicalcar und Psectrocladius cf. flavus. Eine Art, Psectrocladius cf. semicirculatus,
wurde nur in der Untersuchungsfläche TN gefunden. 

Tab.2: Liste der in den Untersuchungsgebieten gefundenen Chironomiden-Taxa 

Die mit Abstand häufigste Art war Monopelopia tenuicalcar. Unabhängig von Größe, Hydrologie 
oder Alter der Flächen erreichte sie in allen Untersuchungsflächen sehr hohe Individuendichten. 
(Abb.2a, b, c, d). Lediglich in der Untersuchungsfläche MP war die Individuenzahl von Monopelo-
pia tenuicalcar im Vergleich zu den anderen Flächen etwas geringer (Abb. 2c). Ebenfalls sehr 
häufig war Psectrocladius cf. flavus, dessen höchste Individuendichten in den zeitweise trocken 

Taxon W1 W2 MP TT TN
Podonominae
Podonominae indet. X X
Tanypodinae
Tanypodinae indet. X X X X X
Ablablesmyia sp. X X X
Ablabesmyia phatta (Egger, 1863) X X X X
Monopelopia tenuicalcar (Kieffer, 1962) X X X X X
Natarsia sp. X X
Natarsia punctata (Fittkau, 1962) X X
Procladius sp. X X X X X
Telmatopelopia nemorum (Goetghebuer, 1921) X X X X
Orthocladiinae
Orthocladiinae indet. X X
Acamptocladius cf. submontanus (Edwards, 1932) X X X
Limnophyes sp. X X X X X
Metriocnemus fuscipes (Wulp, 1874) X X X X
Paralimnophyes hydrophilus (Goetghebuer, 1921) X X X X
Psectrocladius cf. semicirculatus (Saether, 1969) X
Psectrocladius cf. sordidellus Gr. X X X
Psectrocladius (Allopsectrocladius) sp. X X X
Psectrocladius sp. X X X X
Psectrocladius (A.) cf. flavus ( Johannsen, 1905) X X X X X
Chironominae
Chironominae indet. X X X X
Chironomini sp. X X X
Chironomus sp. X X X X
Corynoneura sp. X X X X X
Glyptotendipes sp. X
Neozavrelia sp. X
Paratendipes nudisquama (Edwards, 1929) X X X
Polypedilum sp. X X X X X
Tanytarsus sp. X X
Tanytarsini sp. X
Taxa - total 14 20 17 23 21
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fallenden Flächen TT und MP erreicht wurden. Auf den konstant nassen Untersuchungsflächen 
(W1, W2 und TN) trat diese Art nur in relativ geringer Dichte auf (Abb. 2 a, b, e). Auch Telmatope-
lopia nemorum erreichte die höchsten Individuenzahlen in den zeitweise austrocknenden Flächen. 
Ablablesmyia phatta dagegen wies auf der Untersuchungsfläche TN relativ hohe Individuendichten 
auf, fehlte aber in den temporär nassen Flächen MP und TT oder trat dort nur in geringer Dichte auf 
(Abb. 2c, d).

Einige Arten wiesen niedrige Abundanzen auf oder waren auf spezielle Habitate beschränkt. Nata-
sia punctata wurde nur auf den Untersuchungsflächen TT und MP gefunden (Abb. 2c, d). Psectroc-
ladius cf. semicirculatus kam nur auf Fläche TN vor (Abb. 2e).  

Trotz hoher Abundanzen der Chironomidae in Moorgewässern ist über ihre Ökologie noch recht 
wenig bekannt. Tab. 3 stellt die in der Literatur vorhandenen Daten zu den ökologischen Präferen-
zen der im Untersuchungsgebiet gefundenen Arten zusammen. 

Diskussion

Während die „Moorchironomiden“ bei Thiene-
mann (1954) noch ausführlich behandelt wer-
den, finden sie in späterer Literatur kaum Er-
wähnung. Offenbar gibt es eine große Anzahl 
von Chironomiden, die in Moorgewässern vor-
kommen. Über ihre Präferenzen ist allerdings 
wenig bekannt (Samietz 2003). Monopelopia
tenuicalcar gehört zu den wenigen in der Litera-
tur als tyrphobiont benannten Arten (Thiene-
mann 1954, Reiss 1982), die im Gegensatz zu 
Telmatopelopia nemorum im Untersuchungsge-
biet häufig und regelmäßig auftrat. Zu den 
Hochmoorarten werden nach Moog (1995) und 
Moller Pillot (2003) Ablablesmyia phatta und 
nach Krogerus (1960) auch Paratendipes nudis-
quama gezählt. Beide Arten kommen nur in 
geringen Dichten oder vereinzelt in den Flächen 
vor. Bei einer Vielzahl der in der vorliegenden 
Untersuchung nachgewiesenen Arten werden 
keine Angaben zur Moorpräferenz gemacht.  

Die vorgelegten Ergebnisse stellen erste Er-
kenntnisse zur Chironomidenfauna von Wieder-
vernässungsflächen dar. Auf Grundlage dieser 
Daten sollen in Zukunft vergleichende Studien 
mit naturnahen Hochmooren sowie Renaturie-
rungs- und Wiedervernässungsflächen in ver-
schiedenen Ländern durchgeführt werden, um 
Grundlagenkenntnisse über moorspezifische 
Chironomiden und deren Habitate zu erhalten.  

Abkürzungen: A_pha: Ablablesmyia phatta,
A_sub: Acamptocladius cf. submontanus,
M_fus: Metriocnemus fuscipes, M_ten: Monope-
lopia tenuicalcar, N_pun: Natarsia punctata,
P_hyd: Paralimnophyes hydrophilus, P_nud: 
Paratendipes nudisquama, P_fla: Psectrocladius 
cf. flavus, P_sem: Psectrocladius cf. semicircula-
tus, P_sor: Psectrocladius cf. sordidellus-Gr.,
T_nem: Telmatopelopia nemorum 
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Tab. 3: Ökologische Angaben zu den in der Esterweger Dose nachgewiesenen Chironomiden  
(MA: Moore allgemein, HM: Hochmoore, SE: Seen, TG: Temporäre Gewässer, AH: andere 
Habitate, SF: Sedimentfresser, PR: Predator; 1: www.aqem.de, 2: Illies 1978, 3: Koch 1996,  
4: Moller Pillot 2003, 5: Moog 1995, 6: Reiss 1982, 7: Wiederholm 1983)  
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Präferenzen MA HM SE TG AH PHY POM SF PR
Tanypodinae
Ablabesmyia phatta (Egger, 1863) 4,5,3 4,5,2 2 2,4,5 1,4 1,4 1,5 1,5
Monopelopia tenuicalcar (Kieffer, 1962) 2,5 3,6,7 4 4 4 1,4 4 1,5
Natarsia punctata (Fittkau, 1962) 2,5 1,5
Telmatopelopia nemorum (Goetghebuer, 1921) 4,5,7 3,6,7 4,7 2,4,7 1,4 1,4 1,5
Orthocladiinae
Acamptocladius cf. submontanus (Edwards, 1932) 2 4 4 1,4 1,4
Metriocnemus fuscipes (Wulp,1874) 4 4 2,4,5 4
Paralimnophyes hydrophilus (Goetghebuer,1921) 2 2,4 2,4 1,4 1,4
Psectrocladius. cf. semicirculatus (Saether, 1969)
Psectrocladius. cf. sordidellus Gr 3 6 6 6
Psectrocladius (A.) cf. flavus (Johannsen, 1905)
Chironominae
Paratendipes nudisquama (Edwards, 1929) 2 4 2,4 2,4 4 4 4
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Einleitung

Durch die anthropogene Emission von CO2, Wasserdampf und troposphärischem O3 kommt es in 
Mitteleuropa im Zuge des Klimawandels zu einer Steigerung der Lufttemperaturen (IPCC 1992). 
Dies wird eine Erhöhung der Wassertemperatur von Fließgewässern bewirken, da diese hauptsäch-
lich über den Wärmeaustausch mit der Luft definiert wird (Eckel und Reuter 1950). Die Wasser-
temperatur wiederum ist ein wesentlicher Faktor für die Besiedlung von Fließgewässern (Illies 
1961). Daher können Auswirkungen auf die Verbreitung der Arten und auf die Zusammensetzung 
der Biozönose von Fließgewässern durch eine Temperaturerhöhung erwartet werden. 

Das Ziel der vorliegenden Untersuchungen war es, die zu erwartenden Veränderungen in der Le-
bensgemeinschaft von Fließgewässern abzuschätzen, um Voraussagen für die zukünftige Entwick-
lung der Lebensgemeinschaften deutscher Mittelgebirgsbäche zu machen. 

Hierzu wurde ein Mittelgebirgsbach in der Karstregion des Sauerlandes ausgewählt, der über einen 
Tiefenwasserzufluss natürlich erwärmt wird. Die Biozönose dieses Fließgewässers wurde im Unter-
lauf und im Oberlauf untersucht und der eines benachbarten hydromorphologisch gleichen über die 
Luft temperierten Baches gegenübergestellt. 

Material und Methoden 

Das Untersuchungsgebiet liegt in der östlichen Mittelgebirgsregion Nordrhein-Westfalens, im 
Sauerland. Zwei parallel verlaufende Mittelgebirgsbäche, die Glenne und die Wester, wurden in 
Hinsicht auf Unterschiede in der Makroinvertebratenbiozönose in Abhängigkeit von unterschiedli-
chen Wassertemperaturen beprobt. Die Wassertemperatur der Glenne ist durch die Lufttemperatur 
geprägt (winterkalt und sommerwarm). Die Wassertemperatur der Wester wird über mehrere Tie-
fenwasserzuflüsse (aus 750 m Tiefe mit 15 °C) bestimmt (winterwarm/sommerkalt). Oberhalb der 
am weitesten flussaufwärts liegenden Einleitung wird die Wassertemperatur der Wester wieder über 
die Lufttemperatur charakterisiert. Vier Probestellen wurden untersucht: eine Probestelle 30 m 
oberhalb der Grundwassereinleitung durch die Stadtwerke Warstein im epirhithralen Bereich (im 
weiteren Verlauf mit „ober GW“ bezeichnet), der eine Probestelle 30 m unterhalb der Grundwas-
sereinleitung („unter GW“) gegenübergestellt wurde. Des Weiteren wurde eine Probestelle im 
Unterlauf der Wester bei der kleinen Ortschaft Belecke (Probestelle „Belecke“) ausgewählt. Diese 
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Probestelle wurde mit der hydromorphologisch gleichen Probestelle im Parallelbach Glenne (Probe-
stelle „Glenne“) verglichen. 

Die Probenahmen des Makrozoobenthos (MZB) erfolgten prozentual zu den vorhanden Mikrohabi-
taten. Es wurden 10 Teilproben pro Probestelle mit einem Shovel-Sampler (25 cm x 25 cm, Ma-
schenweite 500 μm) genommen. Die Proben wurden in Ethanol konserviert und im Labor vollstän-
dig aussortiert und nach Möglichkeit auf Artniveau bestimmt. Die Probenahmen erfolgten am 
04.03.05, 13.05.05 und 05.07.05. 

Die Wassertemperatur wurde an den vier Probestellen mit Hilfe von Loggern der Firmen Tiny-Tag 
und TESTO im Zeitraum vom 12.01.05 bis zum 05.07.05 aufgezeichnet. 

Das Einzugsgebiet der Probestelle „Glenne“ ist mit 44,66 km2 fast genauso groß wie das der Probe-
stelle „Belecke“ (45,25 km2). Dasselbe gilt für das Oberlauf-Vergleichspaar, die beide eine Ein-
zugsgebietsgröße von 14,09 km2 aufweisen.

Ergebnisse und Diskussion 

Eine Übersicht über die Temperaturamplituden der vier Probestellen gibt Abbildung 1. Die Tiefen-
wasser beeinflussten Probestellen in der Wester (Probestelle „unter GW“ und „Belecke“) sind im 
Median einige Grad Celsius wärmer als die jeweiligen Vergleichsstellen „ober GW“ und „Glenne“. 
Auch erreichen sie die im Winter typischen durch die umgebende Lufttemperatur vorgegebenen 
Minusgrade nicht. In den Sommermonaten führt der starke Grundwassereinfluss zu einer Kühlung 
der betroffenen Probestellen. Die durch Luft- und Sonneneinwirkung erwärmten Vergleichsstellen 
sind im Sommer wärmer. Die Unterschiede in Median, 25% und 75% Quartile der Referenzstellen 
zu den Tiefenwasser beeinflussten Probestellen sind nach dem Mann-Whitney U-Test signifikant 
(P< 0,0001). 

Abb.1: Übersicht über die Temperaturamplituden der vier Probestellen 

Ein Einfluss durch die Temperaturerhöhung auf Abundanz und Taxazahl konnte im Vergleich 
„Belecke“ zu “Glenne“ beobachtet werden, während im Oberlauf („ober GW/unter GW“) keine 
Unterschiede festzustellen waren. Die erwärmte Probestelle „Belecke“ weist eine geringere Taxa-
zahl (50 Taxa) und eine höhere Abundanz (2426,1 Indiv./m2/Probenahme) als die Vergleichsstelle 
„Glenne“ (58 Taxa; 942,9 Indiv./m2/Probenahme) auf. Hierbei macht der Neozoe Echinogammarus
berillioni allein 36,6 % der Abundanz der Probestelle „Belecke“ aus. E. berillioni verdrängt die 
Taxa der Ordnung Ephemeroptera, die nur 26,6 % der Abundanz ausmachen. An der Probestelle 
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„Glenne“ sind hingegen die Ephemeroptera mit 60,2 % am prozentualen Anteil der Ordnungen an 
der Biozönose vertreten und die Crustacea (G. pulex, G. fossarum) mit nur 1,1 %. Im Epirhithral 
wurden an der erwärmten Probestelle „unter GW“ genauso viele Taxa gefunden wie an der Refe-
renzstelle „ober GW“ (42 Taxa). Die Abundanz pro m2 ist an den beiden Probestellen („unter GW“ 
652,3 Indiv./Probenahme; „ober GW“ 750,4 Indiv./Probenahme) ähnlich gering. Möglicherweise 
sind die beiden Probestellen mit einem Abstand von nur 60 m zu nah beieinander gewählt, so dass 
Unterschiede in der Biozönose durch Driftverhalten und Aufwärtswanderung ausgeglichen wurden.

Die Einzugsgebietsgröße und die Hydromorphologie des Unterlauf-Vergleichspaars sind gleich. 
Daher sollte die biozönotische Präferenz der gefundenen Taxa ebenfalls gleich sein. Dies ist aller-
dings nicht der Fall. Während an der Vergleichsstelle „Glenne“ die meisten Taxa das Metarhithral 
präferieren, zieht der größte Anteil der Taxa der Probestelle „Belecke“ das Hyporhithral vor (siehe 
Abb. 2). An der Probestelle „Belecke“ kommt es somit durch die Erwärmung zu einer Verschie-
bung der Biozönose in Richtung des Hyporhithrals. Vergleicht man die Zusammensetzung der 
Biozönose in Bezug auf die übergeordneten Regionen Rhithral und Potamal, so setzt sich die Bio-
zönose der „Glenne“ zu 69,6 % aus rhithralen und 16,1 % aus potamalen Taxa zusammen. Anders 
die Biozönose der Probestelle „Belecke“. Hier besteht die Biozönose zu 49,7 % aus rhithralen und 
34,2 % aus potamalen Taxa. 

Im Oberlauf-Vergleichspaar konnte eine solche Verschiebung der Biozönose nicht beobachtet 
werden. Dies liegt vermutlich am Ausgleich durch Drift und Wanderung der Taxa.  

Die Präferenzen für biozönotische Regionen der gefundenen Taxa wurden mittels des Aqem-
Programms (www.fliessgewaesserbewertung.de) ausgerechnet. 

Abb. 2: Biozönotische Präferenz der gefundenen Taxa im Vergleich „Belecke/Glenne“ 

Tabelle 1 zeigt die Änderung der Diversitätsindices (Shannon-Weaver und Simpson) der Biozöno-
sen an den vier Probestellen im Probenahmeverlauf. Die Diversität der Biozönosen des Oberlaufs 
(„unter GW“ und „ober GW“) sind ähnlich hoch und ändern sich im Zeitverlauf simultan. Ihre 
Diversität fällt bei der 2. Probenahme im Vergleich zur 1. leicht ab, um dann wieder bei der 3. 
Probenahme im Juli leicht anzusteigen. Anders die Diversität der Biozönosen im Unterlauf. Die 
winterkalte Referenzstelle „Glenne“ zeigt einen leichten, aber stetigen Anstieg der beiden Diversi-
tätsindices im Probenahmeverlauf, während die Diversität der winterwarmen Probestelle „Belecke“ 
von März bis Mai erst ansteigt, um dann wieder in der 3. Probe im Juli stark abzufallen. Eine mög-
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liche Erklärung für diesen Diversitätsabfall könnte die frühzeitige Emergenz vieler MZB-Taxa 
durch eine beschleunigte Larvalentwicklung aufgrund der hohen Wassertemperaturen im Frühjahr 
sein. Die Larven entwickeln sich schneller als die Larven im kalten Vergleichsgewässer und können 
daher das Wasser früher verlassen. Dadurch verringert sich die Diversität der Biozönose des er-
wärmten Gewässers, die ohnehin schon zu mehr als einem Drittel aus E. berillioni besteht. 

Tab. 1: Diversitätsindices im Probenahmeverlauf an den vier Probestellen 

Shannon-
Weaver-
Index 04.03.05 13.05.05 05.07.05

Simpson-
Index 04.03.05 13.05.05 05.07.05

Glenne 2,35 2,52 2,66  Glenne 0,84 0,87 0,89
Belecke 2,21 2,75 1,88  Belecke 0,77 0,90 0,75
unter GW 2,73 2,39 2,49  unter GW 0,91 0,85 0,85
ober GW 2,65 2,42 2,47  ober GW 0,89 0,86 0,88

Um diese Aussage zu erhärten, wurden Trichopterenlarven der Art Hydropsyche siltalai auf ihre 
Entwicklungsstadien hin untersucht. Dazu wurden die Kopfkapselbreiten der bestimmten Individu-
en gemessen und den Larvenstadien mit Hilfe der Ergebnisse von Edington und Hildrew (1995) 
zugeordnet. Wie aus Abbildung 3 ersichtlich, zeichnen sich an der winterkalten Vergleichsstelle 
„Glenne“ zu jeder der drei Probenahmen ein Maximum des jeweiligen Larvenstadiums ab. Zur 1. 
Probenahme im März dominiert das dritte Larvenstadium, gefolgt vom vierten Larvenstadium im 
Mai und dem fünften Larvenstadium im Juli. In den Proben der Probestelle „Belecke“ verschwimmt 
diese geordnete Abfolge. Es sind immer drei Larvenstadien gleichzeitig in einer Probe zu finden. 
Zur 1. Probenahme im März ist das vierte Larvenstadium das dominierende, im Gegensatz zu 
“Glenne“, wo das dritte vorherrschte. Die Larven waren zu diesem Zeitpunkt somit schon weiter 
entwickelt. Ab Mai, zum 2. Probenahmetermin, war das fünfte und damit letzte Larvenstadium in 
der Probe zu finden, welches in der winterkalten Probe erst im Juli gefunden wurde. Ab diesem 
Zeitpunkt könnten die ersten Imagines das Wasser trotz der noch niedrigen Lufttemperaturen  schon 
verlassen haben. 

Ähnliche Entwicklungsdifferenzen konnten auch für die Gattung der Sericostoma nachgewiesen
werden, sollen hier aber nicht weiter behandelt werden. 

Abb. 3: Einfluss der Wassertemperatur auf die Entwicklung von Hydropsyche siltalai 
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Zusammenfassung  

Die anthropogen induzierte Erhöhung der Lufttemperatur durch den Treibhauseffekt führt zu einer 
Erhöhung der Wassertemperatur der Fließgewässer in Mitteleuropa (IPCC 2002). Die Wassertem-
peraturerhöhung kann wiederum zu einer Veränderung der Zusammensetzung der Biozönose eines 
Fließgewässers im Längsverlauf führen. Ebendies konnte durch die Untersuchungen nachgewiesen 
werden. Es wurde eine den erhöhten Wassertemperaturen angepasste Biozönose vorgefunden, die 
sich von einer Vergleichsstelle mit momentan „normalen“ Temperaturen unterschied. Dies ent-
spricht auch dem Konzept von Illies (Illies 1961). 

Zudem führt die Erhöhung der Wassertemperatur zu einer Abnahme der Taxazahl und zu einer 
Zunahme der Abundanz dominanter Arten. 

Weiterhin ermöglicht eine höhere Wassertemperatur Neozoen, vor allem solche aus dem pontokas-
pischen Raum, sich in deutschen Mittelgebirgsbächen leichter zu etablieren. 

Ferner können sich Larven in erwärmten Gewässern schneller entwickeln als in vergleichbar kühle-
ren. Dies führt zu einer Abnahme der Diversität zum Sommer hin. Dies gilt nur, wenn die Biozöno-
se sich aus wenigen sehr dominanten Arten zusammensetzt. 

Diese Studie hinsichtlich des Einflusses des Klimawandels auf die Biozönose von deutschen Mit-
telgebirgsbächen zieht ihre Schlüsse aus Untersuchungen an einem Bach, der über Tiefenwasserein-
leitungen erwärmt wird und nicht über die Lufttemperatur. Daher sind die gezogenen Schlussfolge-
rungen als hypothetisch einzustufen, können aber doch bei einem Klimawandel reell erwartet 
werden.
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Einleitung

Die Kenntnis von mittel- und langfristiger Klima- und Umweltvariabilität ist für die Klimafor-
schung von außerordentlicher Bedeutung zur Verbesserung von Klima- und Umweltszenarien 
mittels Globaler Zirkulationsmodelle (GCM). Langfristige Klima- und Umweltdaten sind in regio-
nal ausreichender Dichte allerdings höchstens für die letzten 100 Jahre verfügbar. Darüber hinaus 
gibt es noch einige punktuelle Aufzeichnungen und Überlieferungen, die meistens nicht weiter als 
bis ins Mittelalter zurückreichen. Ein Ausweg bietet die quantitative Rekonstruktion von Klima- 
und Umweltvariablen aus so genannten Proxidaten. Die fossilen Reste aquatischer Organismen in 
Seesedimenten sind sehr zuverlässige Indikatoren für Klima- und Umweltänderungen in der Ver-
gangenheit. Je nach Alter der Sedimente bleiben sie chronologisch abgelagert und über Jahrtausen-
de erhalten. Neben Diatomeen wurden speziell die Larven von Chironomiden (Diptera: Chironomi-
dae) in den letzten Jahren immer häufiger zur quantitativen Rekonstruktion historischer Klima-
änderungen benutzt. Eine solche quantitative Rekonstruktion erfordert die Entwicklung eines empi-
rischen Modells zur Rekonstruktion mit fossilen Chironomidenvergesellschaftungen. In diesem 
Beitrag soll das Potenzial von Chironomiden als Bioindikatoren für Klima- und Umweltänderungen 
in der Vergangenheit gezeigt und bewertet werden.

Chironomiden als Klima- und Umweltindikatoren 

Zur Rekonstruktion von Klima- und Umweltvariabilitäten in der Vergangenheit werden die Chiro-
nomidenlarven des dritten und vierten Stadiums verwendet, da deren chitinhaltige Kopfkapseln in 
den Sedimenten vieler Seen über Zeiträume von Jahrtausenden erhalten bleiben (Abbildung 1). Je 
nach den wasserchemischen Bedingungen der Seen bleiben die Kopfkapseln für Rekonstruktionen 
meistens in ausreichender Anzahl, d.h. zwischen 50 und 100, erhalten (Laroque 2001, Heiri & 
Lotter 2001). Die Bestimmung der Larven ist bis auf Gattungs- und teilweise Artniveau möglich 
(z.B. Brooks 2003). Die Larven von Chironomiden kommen sowohl im Litoral als auch im Profun-
dal von Seen vor. Einige wenige Arten können auch anaerobe Bedingungen im Hypolimnion über 
einen längeren Zeitraum tolerieren (Walker 2002). Chironomidenlarven sind sehr artenreich und 
kommen geografisch bis in arktische und hochalpine Gebiete in z.T. großer Häufigkeit vor (siehe 
Zitate in Tabelle 1). 
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Abb. 1: Schematische Darstellung des Lebenszyklus von Chironomiden. Die Abkürzungen LS I bis IV 
bedeuten Larvenstadium I bis IV. 

Tab. 1: Zusammenstellung ausgewählter Datensätze zur paläolimnologischen Rekonstruktion mit 
Chironomidenlarven.

Region NSeen NTaxa Steuergröße Rekonstruktionen Autoren 

Finnland I 62 52 TJuli Tsuolbmajavrisee Korhola et al. (2002) 

Finnland II 30 58 TJuli, ZWasser  Olander et al. (1999) 

Grönland 47 24 TWasser, TP  Brodersen & Anderson (2002) 

Norwegen 111 119 TJuli
Kråkenessee,
Whitrig Bog,  
Lochan Uiane 

Brooks & Birks (2001) 

Schweden 100 85 TJuli Abisko-Tal Laroque et al. (2001),
Laroque & Hall (2004) 

Schweiz  89 76 TJuli Hinterburgsee Lotter et al. (1997),
Heiri & Lotter (2003) 

Kanada 39 32 TJuli  Walker et al. (1997) 

Dänemark 54 41 TP  Brodersen & Lindegaard (1999)

England 44 72 TP Betton Pool Brooks et al. (2001) 

Ontario I 50 67 O2,Hypo  Little & Smol (2001) 

Ontario II 54 69 O2,Hypo  Quinlan et al. (1998) 

Sie reagieren auf eine ganze Reihe an abiotischen Steuergrößen mit Änderungen in ihrer Vergesell-
schaftungsstruktur. In der Paläolimnologie wurden sie deshalb als Indikatoren für Wasser- und 
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Lufttemperaturen im Juli (TWasser, TJuli), Wassertiefenänderungen (ZWasser), den Sauerstoffgehalt im 
Hypolimnion (O2,Hypo), der Konzentration an Gesamtphosphor im Wasser (TP) sowie der Salinität 
von Gewässern verwendet (Tabelle 1). Gerade die Sensitivität vieler Arten gegenüber Änderungen 
der Wasser- und Lufttemperatur macht sie zu sehr zuverlässigen Indikatoren für Temperaturen in 
der Paläoklimatologie (z.B. Walker et al. 1997, Brooks & Birks 2001, Korhola et al. 2002, Nazaro-
va & Brooks 2004).

Eine paläolimnologische Rekonstruktion mit Chironomiden erfolgt in drei Schritten: (i) Erarbeitung 
eines Kalibrationsdatensatzes, (ii) Erstellung eines empirischen Modells und (iii) Rekonstruktion 
der Variablen mit Hilfe fossiler Chironomidenvergesellschaftungen (siehe Kumke et al. 2005a). Der 
Kalibrationsdatensatz besteht typischerweise aus 50 bis 100 Seen (siehe Tabelle 1), von denen die 
Vergesellschaftungen der Chironomidenlarven aus den Oberflächensedimenten und die physko-
chemischen Eigenschaften der Seen bestimmt werden. Die physiko-chemischen Eigenschaften 
bilden zusammen mit lokalen meteorologischen Daten die potenziellen abiotischen Steuergrößen 
für die Vergesellschaftungen der Larven. Die Erstellung des empirischen Modells aus den Daten 
des Kalibrationsdatensatzes basiert dabei meistens auf nichtlinearer Regression (z.B. Lotter et al. 
1997, Laroque et al. 2001). Die Rekonstruktion erfolgt mit fossilen Vergesellschaftungen der Lar-
ven aus einem datierten Sedimentkern sowie den Regressionskoeffizienten des Modells, d.h. man 
löst hierbei ein inverses Problem (z.B. Kumke et al. 2005a). 

Chironomiden als Indikatoren für Umwelt- und Klimaänderungen in Ostsibirien 

Ein Großteil der derzeit verwendeten Modelle und Rekonstruktionen stammt aus Europa und Nord-
amerika (Tabelle 1). Gerade für die Paläoklimatologie sind klimatisch sensitive Gebiete, wie Hoch-
gebirgsregionen oder die Arktis, von besonderem Interesse, da dort kleine globale Klimaschwan-
kungen starke Auswirkungen haben. Die kontinentalen Permafrostregionen in Ostsibirien gehören 
zu diesen Gebieten. Seit mehr als zwei Jahren werden in einem gemeinsamen Projekt des Alfred-
Wegener-Instituts für Polar- und Meeresforschung und der Universität Jakutsk systematisch Seen 
und deren Sedimente in Zentraljakutien untersucht. Bislang wurden insgesamt 47 Seen in zwei 
Regionen der zentraljakutischen Ebene beprobt, die physiko-chemischen Eigenschaften der Gewäs-
ser gemessen (Ksenofontova et al. 2005; Kumke et al. 2005b) sowie die Chironomidenlarven in den 
Oberflächensedimenten taxonomisch nach der Bestimmungsliteratur von Oliver & Roussel (1983), 
Wiederholm (1983), Schmid (1993) und Rieradevall & Brooks (2001) mit Unterstützung der natio-
nalen Chironomidensammlung des Naturhistorischen Museums in London analysiert (Nazarova et 
al. 2005). Tanytarsini wurden in Morphotypen nach einem von S.J. Brooks entwickelten Verfahren 
eingeteilt. Es wurden 75 Taxa an Chironomidenlarven gefunden, darunter z.B. Gattungen der Sub-
familien Orthocladiinae, Tanypodiinae und Chironominae. Die Anzahl der Taxa in den einzelnen 
Seen variierte zwischen 12 und 32, bei ca. 20 Arten pro See im Mittel (Nazarova et al. 2005). Zur 
Analyse der Beziehungen zwischen den Chironomidenvergesellschaftungen in den Sedimenten und 
den abiotischen Steuergrößen (d.h. physiko-chemische Eigenschaften der Seen und meterologische 
Daten) wurde eine kanonische Korrespondenzanalyse (CCA) durchgeführt (z.B. ter Braak 1986). 
Die CCA ist eine Kombination aus gewichteter multipler Regression der Arten mit allen abiotischen 
Steuergrößen und anschließender Ordination (d.h. Eigenvektorzerlegung) der durch die Regression 
angepassten Arten. Das Ergebnis der CCA ist grafisch einfach durch einen Biplot interpretierbar. In 
Abbildung 2 sind die Biplots der wichtigsten Arten und der signifikanten Steuergrößen (Abbildung 
2a) sowie der Seen und der Steuergrößen (Abbildung 2b) für die ersten beiden Ordinationsachsen 
dargestellt. Die Variablen Wassertiefe (ZWasser), Secchi-Tiefe (ZSecchi), Wassertemperatur (TWasser),
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mittlere Julitemperatur (TJuli) sowie Aluminium (Al) tragen signifikant zur Variabilität der subfossi-
len Chironomidenvergesellschaftungen bei und repräsentieren dabei ca. 24% der Varianz.

Abb. 2: Biplots der CCA der subfossilen Chironomidenvergesellschaftungen jakutischer Seen. Darge-
stellt sind die Taxa (a) sowie die Probenahmestellen (b), die mindestens 10% der Varianz der 
Achsen repräsentieren zusammen mit den signifikanten abiotischen Steuergrößen. 
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Aus den Biplots geht hervor, dass ZWasser, ZSecchi sowie TWasser den größten Anteil der ersten Ordina-
tionsachse repräsentieren und damit am meisten zur Variabilität der Vergesellschaftungen beitra-
gen. Die Variablen TWasser und TJuli repräsentieren den größten Teil der zweiten Achse und tragen 
damit ebenfalls zu einem signifikanten Teil zur Variabilität der Chironomidenlarven in den jakuti-
schen Seen bei. Die Verteilung der Arten entlang der Variablen zeigt, dass die Speziesverteilung
entlang des Wassertiefenvektors (oder des Gradienten) am größten ist. Die Verteilung entlang der 
Variablen TJuli ist relativ groß, wenn man berücksichtigt, dass die mittleren Julitemperaturen im 
Untersuchungsgebiet nur einen Gradienten von etwa 2°C aufweisen (Nazarova et al. 2005). Die 
Ergebnisse der multivariaten Analysen lassen den Schluss zu, dass es systematische Zusammenhän-
ge zwischen subfossilen Chironomidenlarven und einigen abiotischen Steuergrößen gibt, die man 
prinzipiell für die Etablierung eines Rekonstruktionsmodells verwenden kann. 

Zusammenfassung  

In diesem Beitrag wurde ein Überblick zur Nutzung von Chironomidenlarven als Indikatoren von 
Klima- und Umweltschwankungen in der Vergangenheit gegeben. Nach dem derzeitigen Stand der 
Forschung sind die Larven von Chironomiden als Indikatoren zur Rekonstruktion von Wasser- und 
Lufttemperaturen, dem Sauerstoffgehalt im Hypolimnion sowie indirekt für Nährstoffkonzentratio-
nen im Wasser geeignet. Chironomiden reagieren auf Änderungen dieser abiotischen Steuergrößen 
mit Wechseln in ihrer Vergesellschaftungsstruktur. Diese Zusammenhänge zwischen Vergesell-
schaftungen und Steuergrößen werden in vielen europäischen und nordamerikanischen empirischen 
Modellen zur Rekonstruktion genutzt. Während der letzten Jahre wurde in einem paläolimnologi-
schen Projekt in Jakutien, Ostsibirien damit begonnen, Chironomiden als Indikatoren für Klima- 
und Umweltänderungen zu untersuchen. Erste Ergebnisse zeigen deren Eignung zur Rekonstruktion 
von Klimaschwankungen in der Vergangenheit. 
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1 Einleitung 
Das Monitoring von Makroinvertebraten in großen, schiffbaren Flüssen ist eine Herausforderung. 
Untersuchungen vom Ufer aus ermöglichen nur die Erfassung ufernaher Bereiche, Untersuchungen 
vom Schiff aus (z.B. Haas 2002) sind derzeit das effektivste, aber auch aufwändigste Mittel. 
Trotzdem bieten beide Methoden nur punktuelle Ergebnisse.

Die Untersuchung der Drift von Makroinvertebraten (Übersichten: Waters 1972, Brittain & 
Eikeland 1988, Elliot 2002) wäre eine weitere Möglichkeit. Die Standardmethode, das Exponieren 
von Driftnetzen in der Strömung ist aufgrund von Schifffahrt und Wasserstandsschwankungen sehr 
schwierig (Cellot 1989a, Eckblad et al. 1984). Entsprechende Untersuchungen sind in Europa kaum 
durchgeführt worden, die wenigen Ausnahmen betreffen die Rhone (Cellot & Bournaud 1988, 
Cellot 1989a, 1989b, 1996) und den Oberrhein (Rey et al. 1991). In der Drift befindet sich ebenfalls 
nur ein Ausschnitt der Tierwelt eines Fließgewässers, nämlich der, der in den freien Wasserkörper 
geraten ist. Es handelt sich hier um eine sehr dynamische Komponente, die entsprechend der 
Lebensweise der Tiere, der Tages- und Jahreszeit und der hydrologischen Situation Unterschiede 
aufweist.

Neue Möglichkeiten der Driftuntersuchungen bietet eine von D. Bernauer (Bernauer 1994, 
Bernauer & Hanke 1995, Bernauer et al. 1996) vor gut 10 Jahren entwickelte und seitdem nicht 
weiter genutzte Methode, die systematische Beprobung des Filtrats aus dem Kühlwassereinstrom 
eines Kraftwerks. Dieses Verfahren wurde von der Arbeitsgruppe Biologie der PH Karlsruhe im 
Herbst 2003 wieder aufgegriffen und systematisch weiterentwickelt. Dabei wurde großer Wert 
darauf gelegt, kontinuierliche Probenahmen über 24 Stunden durchzuführen, um tageszeitliche 
Driftmuster erkennen und damit Drift quantifizieren zu können. Die Probenahmen wurden zu 
verschiedenen Jahreszeiten und bei verschiedenen hydrologischen Situationen durchgeführt. 

Im Mittelpunkt der hier vorgestellten Arbeit steht der Vergleich der aktuellen Daten zur Drift von 
Makroinvertebraten im Oberrhein im Vergleich mit den etwa 10 Jahre alten Daten von Bernauer et 
al. (1996). 

2 Methoden 
Zur Analyse der Makrozoobenthosdrift des Oberrheins wurde im Rheinhafen- Dampfkraftwerk 
Karlsruhe (RDK) das Kühlwasserfiltrat untersucht. Bei Rheinkilometer 359,4 entnimmt das RDK 
dem Fluss etwa 10-15 m³ Wasser pro Sekunde, um die Anlage für die Stromerzeugung zu kühlen. 
Das RDK arbeitet mit fossilen Energieträgern und nutzt zur Stromgewinnung die Energie aus der 
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Kohleverbrennung. Das Kühlwasser wird über zwei Rohre mit jeweils 3 m Durchmesser angesaugt, 
die sich im unteren Bereich des Flussbettes in Kraftwerknähe befinden. Über einen Grob- und einen 
Feinrechen wird es den beiden Siebbändern zugeführt, welche automatisch durch Abspritzdüsen 
gereinigt werden. Um die Makrozoobenthosdrift genauer analysieren zu können, wurde die Unter-
suchung auf den Feinrechen beschränkt, da der Grobrechen größere Bestandteile wie beispielsweise 
Fische, Treibholz und Laub aussondert. Das Siebband hingegen besaß nur eine Maschenweite von 
1,0-1,5 mm und bot sich deshalb besonders zur Untersuchung des Makrozoobenthos an. Das Mate-
rial, welches vom Siebband abgespült wurde, wurde über eine Schneckenpumpe nach oben beför-
dert und gelangte über den Rotosdrainer auf das Förderband. Wir standardisierten die Probenahme, 
indem wir über 24 Stunden jeweils 5 Minuten Proben des Siebguts nahmen. Der Rotosdrainer 
wurde somit zu jeder vollen Stunde fünf Minuten in Betrieb genommen und das in dieser Zeit 
anfallende Material analysiert. 

Tab. 2: Probenahmetermine in der Kühlwasseraufbereitung des Rheinhafen-Dampfkraftwerks 
Karlsruhe 

Termin Bemerkungen 

18./19.11.2003  

3./4.12.2003  

6./7.01.2004 Kraftwerk im Standby, Kühlwassereinlauf reduziert,  
Proben nicht repräsentativ (und nicht ausgewertet) 

20./21.01.2004 Winterhochwasser 

29./30.04.2004  

27./28.05.2004  

3./4.12.2004  

21./22.01.2005 Ansteigendes Hochwasser, viel Laub 

Zur Analyse wurde das anfallende Material mit Hilfe eines Teigschabers vom Rotosdrainer ab-
gekratzt und auf einer Plastikplane aufgefangen. Die Materialmenge schwankte sehr stark in Ab-
hängigkeit vom Wasserstand des Rheins sowie der Tages- und Jahreszeit. Je höher der Pegel des 
Rheins war, desto mehr Material gelangte in das Kühlwasserfiltrat. Deshalb wurde je nach Material-
menge die Probe komplett oder in genau festgelegten Anteilen untersucht. Um die Probenahmen 
vergleichbar zu machen, wurden die Ergebnisse jeweils auf das volle Probevolumen hochgerechnet. 
Je nach Einstellung des Rotosdrainers, der Abspritzpumpe und der Siebbändern konnte die Probe-
menge variieren. Bei starkem Hochwasser war der Rotosdrainer durchgehend in Betrieb, wodurch 
eine fünfminütige Probenentnahme nicht möglich war. Eine exakt stündlich durchgeführte Probe-
nahme war nicht immer möglich, wenn die Kraftwerksbediensteten durch andere Aufgaben aufge-
halten wurden oder der Rotosdrainer zusätzlich mehrmals täglich automatisch in Betrieb gesetzt 
wurde.

Die Teilprobe wurde jeweils in einem 10 Liter Plastikeimer zu einem Raum auf dem Betriebs-
gelände gebracht, um dort möglichst umgehend aussortiert zu werden. Das frische Siebgut ließ sich 
besser aussortieren, da die Tiere sich bewegten und dadurch leichter zu erkennen waren. Bei 
besonders viel Materialanfall konnten nicht alle Proben sofort bearbeitet werden. Dieses Material 
wurde in der Pädagogischen Hochschule bis zu 24h kühl und feucht gelagert und dort bearbeitet. 
Einige Proben mussten eingefroren und später bearbeitet werden. 
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Zum Aussortieren der Tiere verwendeten wir weiße, flache Plastikschalen, da das Siebgut hierauf 
gut sichtbar war und portionsweise untersucht werden konnte. Mit Hilfe von Federstahlpinzetten 
wurde das auf einer Seite der Schale liegende Material, unter genauem Betrachten mit den Augen, 
auf die andere Seite der Schale geschoben und so die Organismen präzise ausgesondert). Das 
Material wurde angefeuchtet, so dass die noch lebenden Organismen zur Bewegung angeregt wur-
den. War die Probe jedoch gefroren, musste sie zuvor einen Tag bei Zimmertemperatur aufgetaut 
werden. Das Sortieren aufgetauter Proben war mühsamer und nahm zusätzliche Zeit in Anspruch, 
da das Material matschiger war und die einzelnen Komponenten überwiegend zusammenklebten.

Die entnommenen Tiere wurden bereits beim Aussortieren soweit möglich nach Gattungen bzw. 
systematischen Gruppen sortiert. Um die Bestimmung der Arten jederzeit zu gewährleisten, wurde 
das gesamte Material in 70 %igem Ethanol aufbewahrt. Jedes Individuum wurde unter dem Stereo-
mikroskop bei 10-60 -facher Vergrößerung, wenn möglich bis zur Art, bestimmt und alle artglei-
chen Tiere in gesonderten, mit Ethanol gefüllten Plastikgefäßen aufbewahrt.

3 Ergebnisse 
Das gesammelte und konservierte Material umfasste 64.100 Indiviuen, insgesamt 82 Taxa (ohne 
Trichoptera). Neozoen dominierten sowohl in der Taxa- als auch in der Individuenanzahl. Die häu-
figsten Arten waren Dikerogammarus villosus, Echinogammarus trichiatus und Echinogammarus 
ischnus (Tab. 2). Die Mehrzahl der Arten trat ganzjährig auf, Chelicorophium curvispinum und
Jaera istri hatten die höchsten Dichten im Sommer. Großkrebse und Wollhandkrabben traten nur in 
Spätherbst in der Drift auf. 

Im Tagesverlauf zeigte die Dichte driftender Tiere deutliche Schwankungen, in der Regel mit 
Maxima zu Sonnenauf- und -untergang (z.B. D. villosus, Abb. 1). 

Tab. 2: Veränderung der Häufigkeit von Neozoen-Arten in den Kraftwerksproben zwischen den etwa 
10 Jahre zurückliegenden Untersuchungen von Bernauer (Bernauer 1994, Bernauer & Hanke 
1995, Bernauer et al. 1996) und heute. 1: Einzeltiere (1-5 Individuen), 2: mäßig zahlreich  
(6-200), 3: zahlreich (200-5 000), 4: massenhaft (> 5 000). 

 Art 1992-1994 2003-2005 

Cnidaria Cordylophora caspia 1 - 

Turbellaria Dugesia tigrina 3 - 

 Dendrocoelum romanodanubiale - 1 

Oligochaeta Branchiura sowerbyi 1 - 

Insecta Hydropsyche bulgaromanorum 3 1 

Decapoda Atyaephyra desmaresti 2 3 

 Eriocheir sinensis 1 1 

 Orconectes limosus 1 1 

Mysidacea Hemimysis anomala  - 2 

Limnomysis benedeni - 2 
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Art 1992-1994 2003-2005 

Isopoda Jaera istri - 2 

Proasellus meridianus 1 - 

Proasellus coxalis 2 - 

Amphipoda Crangonyx pseudogracilis 2 - 

Chelicorophium curvispinum 4 2 

Dikerogammarus haemobaphes - 1 

Dikerogammarus villosus - 4 

Echinogammarus ischnus - 3 

Echinogammarus trichiatus - 3 

Gammarus tigrinus 4 1 

Orchestia cavimana 2 1 

Mollusca Corbicula fluminea 2 2 

Corbicula fluminalis 2 1 

Physella acuta/heterostropha - 2 

Potamopyrgus antipodarum 1 2 

Abb. 1: Drift von Dikerogammarus villosus am 18./19.11.2004 im Rheinhafen-Dampfkraftwerk 
Karlsruhe. 
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4 Diskussion 
Die Veränderungen zwischen 1992/94 (Bernauer 1995) und 2003/05 (diese Untersuchung) sind 
drastisch. Heute bestimmen Neozoen-Arten die Fauna des Rheins, die 1992/94 dort noch gar nicht 
vorkamen (Tab. 1). Die damals dominanten Arten spielen heute hingegen kaum eine Rolle in der 
Drift.  

Viele der Arten sind nicht langsam eingewandert, sondern sie sind sprunghaft, dabei große Dis-
tanzen überwindend, in das Rheinsystem gelangt. Dies lässt sich in erster Linie auf Verschleppung 
durch Schiffe zurückführen (Bij de Vaate et al. 2002). Ob sich die Fauna und damit die Drift des 
Rheins weiterhin durch Neuankömmlinge drastisch ändert oder ob sich bestimmte Arten unter den 
bereits vorkommenden dauerhaft in hoher Dichte etablieren können, kann nicht vorhergesagt 
werden.

Mit zunehmender Wasserqualität sind neben den Neozoen auch wieder anspuchsvollere heimische 
Arten aus den Nebengewässern in den Rhein zurückgekehrt (Marten 2004). 

Die Erfassung der Drift durch Beprobung des Kühlwasserfiltrats ist eine schonende, nicht weiter in 
das System eingreifende Methode, die eine Quantifizierung von sonst nicht erfassbaren Vorgängen 
erlaubt. Schwierigkeiten wie Wasserstände und Schiffsverkehr müssen interpretiert werden, ande-
rerseits können interessante Rückschlüsse zur Biologie einiger Arten gezogen werden.

Diese sehr zeitaufwändigen Arbeiten konnten nur mit Studierenden durchgeführt werden, die ihre 
wissenschaftliche Hausarbeit über einen Teilaspekt der Untersuchung schrieben, die Tätigkeiten im 
Rahmen einer Exkursion leisteten oder dies im Rahmen von Tutoriaten erfüllten. 

Zusammenfassung 
Am Kühlwassereinlauf des Rheinhafen-Dampfkraftwerks Karlsruhe wurden zwischen November 
2003 und Januar 2005 an 7 verschiedenen Terminen über 24h Proben des Siebguts analysiert. Ziel 
dieser Arbeit war es, die derzeitige Tierwelt im Oberrhein und aktuelle Veränderungen zu erfassen 
und die Untersuchung des Kühlwassereinlaufs als spezielle Methode von Driftuntersuchungen 
weiterzuentwickeln. Neozoen dominierten sowohl in der Taxa- als auch in der Individuenanzahl. 
Die häufigsten Arten waren Dikerogammarus villosus, Echinogammarus trichiatus und Echino-
gammarus ischnus, wobei die beiden ersten Arten zu den letzten Neuzugängen der Rheinfauna 
gehören.
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Einleitung

Die Wassermilben (Hydrachnidia, Acari) sind eine arten- und oft auch individuenreiche Tiergruppe 
in Fließgewässern, die bedauerlicherweise nur selten im Rahmen klassisch limnologischer For-
schung untersucht wird (Di Sabatino et al. 2000). Ihr Lebenszyklus ist in der Regel durch drei akti-
ve Stadien charakterisiert, die Larve, die Nymphe und das adulte Tier (vgl. Smith et al. 2001). 
Während die Larve als temporärer Ektoparasit an unterschiedlichen Wirtsinsekten zu finden ist, 
sind die Nymphe und der Adultus Räuber. Die organismische Drift in Fließgewässern ist insgesamt 
ein verhältnismäßig gut untersuchtes Gebiet (zusammenfassende Darstellung z.B. bei Allan 1995). 
Die Gründe für das Eintreten der Tiere in die Drift sind recht komplex und durch verschiedenste 
Faktoren beeinflusst. Darunter sind für die hier untersuchten Wassermilben, wie für andere Tiere 
auch (vgl. Brittain & Eikeland 1988; Martin 1999), sowohl abiotische (z.B. Fließgeschwindigkeit 
bzw. Abfluss, Verschmutzungsschübe, Temperaturschwankungen, Veränderungen der Photoperio-
de) als auch biotische Faktoren (z.B. endogene Rhythmen, Räuberdruck, intra- und interspezifische 
Konkurrenz) zu nennen. Andere Einflüsse sind vom jeweiligen Entwicklungsstadium abhängig, z.B. 
kann auch das Alter der Tiere das Driftverhalten beeinflussen. 

Aus diesem Komplex von Einflussfaktoren auf die Benthosbesiedler und damit auf die Driftzu-
sammensetzung, soll in diesem Beitrag auf zwei Aspekte des Phänomens Drift eingegangen wer-
den: Im Gegensatz zu den meist nachts driftenden übrigen Invertebraten werden Wassermilben 
sowohl bei unspezifischen Untersuchungen der Gruppe insgesamt (z.B. Allan 1995; Rincón & 
Lobón-Cerviá 1997) als auch bei den meisten artspezifischen Studien (z.B. Schmidt & Müller 1967; 
Schmidt 1969; Quaglia et al. 1988) als "Tagdrifter" angesehen. An den Milben eines Baches sollte 
dieses Anderssein überprüft und zudem untersucht werden, wie das jahreszeitliche Driftverhalten 
vor dem Hintergrund der bekannten Entwicklungszyklen der Arten (vgl. Martin 1998) interpretiert 
werden kann. 

Untersuchungsgebiet und Methodik 

Untersucht wurde die Wassermilbendrift der Farver Au, einen kleinen Bach im östlichen Hügelland 
Schleswig-Holsteins. Der sommerwarme Bach hat einen maximalen Abfluss von etwa 60 l/s. Es 
wurde ein 2m langes Driftnetz verwendet (Rahmengröße 50x30cm, Maschenweite 225μm), das 
mithilfe eines Reißverschlusses am Rahmen befestigt und jeweils für 24h exponiert wurde (von 
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12:00 Uhr mittags des ersten bis 12:00 Uhr mittags des zweiten Tages). Die Leerung erfolgte in 
dreistündigen Intervallen. Der Netzrahmen wurde so positioniert, dass die Oberflächendrift durch 
die geringe Bachtiefe mit erfasst wurde, ein aktives Einwandern durch benthische Tiere jedoch 
ausgeschlossen war. Durch die Messung des durch das Driftnetz fließenden Wasservolumens konn-
te die Driftdichte (Ind./0,1m³x3h) ermittelt werden. Insgesamt lagen von sieben Monaten des Jahres 
1996 Proben vor (Jan., April, Mai, Juni, Sept., Okt., Nov.; Termine siehe Tab. 2) sowie von einem 
3h-Intervall im März, an dem die Probenahme abgebrochen werden musste. Zur Einteilung der 
Tiere in die tageszeitlichen Driftbefunde (vgl. Tab. 1) wurden die Tiere aus den Fangintervallen in 3 
Klassen eingeteilt: Tiere, die ausschließlich in Tagintervallen drifteten, solche aus reinen Dunkel-
phasen und in solche aus Dämmerungsphasen, in denen der Sonnenauf- bzw. -untergang lag. Zu 
Details zum untersuchten Bach und zur Methodik siehe Martin (1996, 1998, 1999). 

Ergebnisse und Diskussion 

Insgesamt waren aus dem Benthos des Baches bereits 14 Arten bekannt (Martin 1996, 1998), 10 
davon traten auch in den Driftproben auf (Tab. 1). Eine Art, eine nicht bestimmbare Pioniden-
Nymphe, konnte im Benthos nie nachgewiesen werden. Die sonst in der Drift fehlenden Arten 
waren auch im Benthos selten. Somit spiegelten die in den Driftproben ermittelten Tiere das Arten-
inventar des Baches auch quantitativ recht gut wieder. 

Alles in allem wurden (inklusive der abgebrochenen Messung im März) 465 Wassermilben in der 
Drift gesammelt. Neben adulten Tieren waren auch zahlreich Jugendstadien in der Drift zu finden, 
und  traten deutlich häufiger in der Drift auf als  (Tab. 1). Fast 63% der Individuen waren in 
der Tagdrift zu finden, knapp 22% in den Dämmerungsphasen und der Rest in den Dunkelphasen. 
Betrachtet man sich die Verteilung in den tageszeitlichen Phasen im Jahresverlauf (Tab. 2), so kann 
man feststellen, dass der Anteil der Tagdrifter von Mai bis November deutlich höher lag als im 
Januar und im April. Der Anteil an Tag-, Nacht- bzw. Dämmerungsdriftern variierte artspezifisch. 
So dominierte die Tagdrift bei Aturus fontinalis, Hygrobates nigromaculatus und Atractides nodi-
palpis wohingegen bei Protzia eximia und besonders deutlich bei Sperchonopsis verrucosa ein 
höherer Anteil von driftenden Tieren in der Nacht festgestellt werden konnte (Tab. 1). 

Im wesentlichen konnte somit eine bevorzugte Drift der Wassermilben insgesamt sowie der meisten 
Arten in den Intervallen des Tages bzw. der Dämmerung bestätigt werden. Es konnte jedoch keine 
tageszeitliche Einnischung festgestellt werden, wie sie Schmidt & Müller (1967) für verschiedene 
Lebertia-Arten nachweisen konnten und die sie als Konkurrenzvermeidungsstrategie durch unter-
schiedliche Aktivitätsrhythmen deuteten. Diese Autoren fanden auch einige fast ausschließlich 
nachts driftende Arten (L. glabra und L. stigmatifera), ein Befund, der hier für keine Art festgestellt 
werden konnte. Am ehesten war eine Tendenz zur Nachtdrift bei Sperchonopsis verrucosa erkenn-
bar. Eine bevorzugte Drift während der Dämmerungsintervalle, wie sie z.B. Freundlieb (1979) für 
die Milbenarten in einem Seeausfluss ermittelte, trat hier bei keiner der Arten auf. 

Bei einem Vergleich des Driftverhaltens der Geschlechter (hier nicht dargestellt) zeigte sich bei 
einer Gesamtbetrachtung der Milben kein Unterschied; bei beiden war ein deutlich verstärktes 
Vorkommen in der Tag- bzw. Dämmerungsdrift zu beobachten. Bei den Jugendstadien scheint im 
Vergleich zu den Verhältnissen bei den Adulti eine Bevorzugung der lichtgeprägten Phasen jedoch 
noch ausgeprägter zu sein. Auf Artniveau gibt es allerdings durchaus Abweichungen: Bei Aturus 
fontinalis gab es keine Unterschiede zwischen den Geschlechtern und nur eine etwas stärkere Ten-
denz zur Tag- und Dämmerungsdrift bei den Nymphen und Larven. Von Hygrobates nigromacula-
tus wurde kein Jugendstadium in der Nachtdrift gefangen, und die  zeigten eine sehr viel deutli-
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chere Präferenz zu den Tag- bzw. Dämmerungsperioden als die . Bei Sperchonopsis verrucosa
wurden Jugendstadien häufiger in den Tagperioden gefangen als die Adulti beiderlei Geschlechts. 

Tab. 1: Bekanntes Arteninventar der Farver Au, in den Driftuntersuchungen nachgewiesene Taxa 
sowie ihr tageszeitliches Auftreten. Die Berechnung der prozentualen Werte erfolgte nur für die 
Milben aus den 7 kompletten Probenahmen (n=411, eine indet. Milbe wurde nicht berücksichtigt).

Benthos-Drift-Vergleich Driftbefunde 
   Individuen % der Individuen 
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Hydryphantidae           
Thyopsis cancellata (Protz, 1896) + + 0 0 0 1 1 100,0 0,0 0,0
Protzia eximia (Protz, 1896) + + 2 1 0 14 17 76,5 23,5 0,0
Sperchontidae     
Sperchonopsis verrucosa (Protz, 1896) + + 32 23 3 0 58 30,4 41,3 28,3
Sperchon clupeifer Piersig, 1896 + + 1 6 3 2 12 66,7 33,3 0,0
Sperchon setiger Thor, 1898 + - - - - - - - - -
Sperchon squamosus Kramer, 1879 + - - - - - - - - -
Lebertiidae     
Lebertia glabra Thor, 1897 + + 0 0 1 0 1 0,0 100,0 0,0
Lebertia inaequalis (Koch, 1837) + + 5 1 4 0 10 100,0 0,0 0,0
Hygrobatidae     
Hygrobates nigromaculatus Lebert, 1879 + + 24 17 46 3 90 73,3 2,2 24,5
Atractides nodipalpis (Thor, 1899) + + 5 9 3 22 39 84,2 7,9 7,9
Feltriidae     
Feltria rouxi Walter, 1907 + + 2 7 0 2 11 36,4 45,4 18,2
Pionidae     
Pionidae indet. - + 0 0 3 0 3 100,0 0,0 0,0
Aturidae     
Ljania bipapillata Thor, 1898 + - - - - - - - - -
Aturus fontinalis Lundblad, 1920 + + 59 148 15 1 223 59,1 14,5 26,4
Arrenuridae     
Arrenurus crassicaudatus Kramer, 1875 + - - - - - - - - -

14 11 130 212 78 45 465 62,8 15,6 21,6 

Im Jahresgang fiel auf, dass die Tendenz zur bevorzugten Tag- bzw. Dämmerungsdrift in den Mo-
naten Mai, Juni und September höher war als in den übrigen Monaten (Tab. 2). Im Spätsommer 
waren die Driftdichten zudem am höchsten (max. 8750 Ind./0,1m³x3h im Sept. 1996). Dieser Be-
fund steht im Einklang mit den höchsten benthischen Dichten, die ebenfalls im Spätsommer regist-
riert werden konnten (Martin 1998). 

Die jahreszeitlichen Befunde sind hinsichtlich des Vorkommens der Entwicklungsstadien und der 
Geschlechter nur auf Artniveau erklärbar (vgl. Tab. 3). Auffällig war z.B. bei den Befunden zur 
häufigsten Art der Untersuchung, Aturus fontinalis, dass im Winter einige und im Frühjahr verstärkt 
Nymphen in der Drift auftauchen sowie im September ausschließlich ; letzterer Befund war in 
einem anderen Untersuchungsjahr sogar noch deutlicher (Martin 1999). Die Driftbefunde stehen bei 
dieser wie bei den meisten Arten weitgehend mit ihrem Entwicklungszyklus in Einklang, der aus 
Laboruntersuchungen, intensiven benthischen Beprobungen und Daten zum Parasitismus der Lar-
ven ermittelt werden konnte (vgl. Martin 1998). Die im Mai in der Drift erscheinenden Nymphen 
gehören zu denjenigen, die sich aus den nach der Parasitierung an Chironomiden Ende Mai bis 
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Mitte Juli in ihr Heimatgewässer zurückkehrenden Larven entwickelt haben. Die Mehrzahl dieser 
Nymphen wandelt sich noch in dem Jahr, in dem sie als Larve parasitierten, in Adulti um, wobei die 

 etwa ein halbes Jahr, die  etwa ein Jahr leben. Diese verschiedene Lebensdauer erklärt das 
ungleiche Geschlechterverhältnis (  zu  etwa 1:2), das sich sowohl im Benthos zeigte als auch 
in den Driftbefunden. Einige Nymphen, nämlich die, die aus spät in den Bach zurückkehrenden 
Larven stammen, überwintern und wandeln sich im erst im darauf folgenden Jahr zu Adulti um. 
Auch einige solcher überwinternden Nymphen waren in der Drift nachweisbar. Das ausschließliche 
Vorhandensein von  in der Septemberdrift ist vermutlich durch deren verstärkte Aktivität wäh-
rend der in dieser Zeit erfolgenden Spermatophorenübertragung erklärbar (vgl. Martin 1998, 1999). 

Tab. 2: Jahreszeitliche Verteilung der driftenden Wassermilben auf die Tag-, Nacht- und Dämme-
rungsintervalle. Angegeben sind Individuenzahlen und in Klammern die Anteile in % sowie bei 
der Driftdichte die Individuenzahl pro 0,1m³x3h. 

 Hellphase Dunkelphase Dämmerung Gesamt Driftdichte
12.-13.01.1996 20 (35,7) 17 (30,4) 19 (33,9) 56 611
14.-15.04.1996 72 (53,8) 35 (26,1) 27 (20,1) 134 1.298
22.-23.05.1996 81 (77,9) 5 (4,8) 18 (17,3) 104 1.085
20.-21.06.1996 15 (79,0) 2 (10,5) 2 (10,5) 19 1.831
19.-21.09.1996 11 (78,6) 0 (0,0) 3 (21,4) 14 8.750
16.-17.10.1996 20 (71,4) 3 (10,7) 5 (17,9) 28 1.053
16.-17.11.1996 37 (64,9) 1 (1,8) 19 (33,3) 57 314
Gesamt 256 63 93 412 

Bei Hygrobates nigromaculatus und Atractides nodipalpis erschienen zu bestimmten Zeiten Nym-
phen in der Drift, zu denen aufgrund der benthischen Befunde keine zu erwarten waren. Dies könn-
te als Dispersionsdrift dieser Jugendstadien z.B. aus anderen Bachabschnitten interpretiert werden. 
Als solche wurde in der Literatur auch das Phänomen gedeutet, dass verstärkt ovigere, d.h. eitra-
gende , in den Driftproben zu finden waren. Dies wurde z.B. für die auch in der Farver Au 
vorkommenden A. nodipalpis bereits von Schmidt (1969) nachgewiesen; in der hier vorgestellten 
Untersuchung war die Art für eine entsprechende Auswertung zu selten. Unter den Arten der Farver 
Au kann eine solche Dispersionsdrift für Feltria rouxi zumindest angenommen werden. Aber auch 
auf eine andersartige Interpretation solcher Befunde sei hier hingewiesen (vgl. Schmidt 1969): Eine 
z.B. von Schwoerbel (1959) postulierte Kompensationswanderung von ovigeren  zur quellnahen 
Eiablage könnte nämlich gerade eine verstärkte "unbeabsichtigte" Drift, also eine Katastrophendrift, 
nach sich ziehen. 

Tab. 3: Jahreszeitliches Vorkommen der häufigsten Arten in den Driftproben. J = Jugendstadien 
(Nymphen und Larven).

Aturus
Fontinalis 

Hygrobates 
nigromaculatus 

Sperchonopsis 
verrucosa 

Atractides 
nodipalpis 

J J J  J 
Jan 96 22 12 3 37 2 1 2 5 3 2 2 7 - - 1 1
Apr 96 15 52 1 68 8 5 3 16 26 5 1 32 1 - 1 2
Mai 96 1 35 11 47 11 3 5 19 - 5 - 5 - 1 22 23
Jun 96 1 2 1 4 - - 1 1 1 1 - 2 1 - 4 5
Sep 96 5 - - 5 - - 2 2 - - - - 3 2 2 7
Okt 96 7 4 - 11 1 3 3 7 - - - - - - - -
Nov 96 6 7 - 13 2 5 33 40 - - - - - - - -

Summe 57 112 16 185 24 17 49 90 30 13 3 46 5 3 30 38

Unklare Befunde liegen für die Art Sperchonopsis verrucosa vor, die erstaunlicherweise in der 
zweiten Jahreshälfte, in der sie im Benthos des Baches regelmäßig auftrat, in den Driftproben völlig 

288



fehlte. Möglicherweise lebt die Art in diesem Zeitraum in Mikrohabitaten, die nicht so strömungs-
exponiert sind wie die Lebensräume der anderen Arten. 

Schlussfolgerungen 

Die meisten Wassermilbenarten scheinen somit auch nach vorliegender Untersuchung tatsächlich 
"anders" zu sein als die meisten übrigen Invertebraten der Fließgewässer, nämlich im Gegensatz zu 
diesen bevorzugt tagsüber zu driften. Als Ursache für das Verhalten der nachts driftenden Inver-
tebraten und der damit verbundenen Nachaktivität wird oftmals der Räuberdruck durch Fische 
genannt (Allan 1995). Wassermilben spielen als Beuteorganismen weder für vertebrate noch für 
invertebrate Räuber eine große Rolle (Smith et al. 2001), so dass sie sich vor diesem Hintergrund 
eine Tagaktivität und eine damit verbundene Tagdrift gewissermaßen leisten können. Auch in La-
boruntersuchungen waren die Wassermilben aus Fließgewässern tagsüber aktiv (Martin 1998). 

Die jahreszeitlichen Befunde zeigten, dass generell bei den Wassermilben die Entwicklungszyklen 
der Arten durch die Driftergebnisse deutlich reflektiert werden, ja, teilweise sogar nur durch deren 
Kenntnis interpretierbar werden. Umgekehrt konnten einige autökologische Befunde aus Benthos- 
und Laboruntersuchungen außerdem ergänzt werden (vgl. auch Martin 1998). 

Somit kann man postulieren, dass die Messung der Drift bei Wassermilben, aber sicher auch bei 
vielen anderen Invertebraten der Fließgewässer, eine gute und methodisch einfache Ergänzung zu 
den klassischen Benthosuntersuchungen darstellen kann und sollte. 
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Einleitung

Die Steinfliege Nemurella pictetii Klapálek (Plecoptera: Nemouridae) zeichnet sich durch eine 
generalistische Lebensweise, verbunden mit einer hohen Plastizität ihres Lebenszyklus aus. Die 
Spanne reicht dabei von bi- über uni- bis hin zu semivoltinen Lebensverläufen. Als hemimetabole 
Art ohne Diapausestadien liegt die Ursache hierfür in unterschiedlich langen Larvalphasen begrün-
det. Auf diese können verschiedene Umweltfaktoren, wie beispielsweise Nahrungsqualität oder 
intraspezifische Konkurrenz, direkt wirken und die Entwicklungsdauer beeinflussen (LIESKE 2004, 
2005).

Darüber hinaus können Umweltfaktoren aber auch als Signale dienen. Ein in seiner jahreszeitlichen 
Abfolge sehr präzise vorhersagbarer Umweltfaktor ist die Photoperiodik. Abhängig vom geografi-
schen Breitengrad bietet die Photoperiodik den Organismen ein Maß der für das Wachstum und die 
Entwicklung noch verbleibende Zeit bis zum Beginn ungünstiger Jahreszeiten. Das macht sie zu 
einem prädestinierten Faktor für mögliche prospektive Anpassungsmechanismen innerhalb der 
Insekten (BECK 1980, TAUBER et al. 1986, DANKS 1994). Die Photoperiodik wird als vorhersag-
barer Zeitgeber genutzt. Mit ihrer Hilfe ist eine Anpassung an saisonale Lebensbedingungen mög-
lich, bestimmte Lebensstadien können vor Eintritt ungünstiger Klimaverhältnisse erreicht werden. 
Beispielsweise kann eine Verkürzung der Entwicklungsdauer entweder durch eine Reduzierung der 
Imaginalgröße und/oder durch eine Erhöhung der larvalen Entwicklungsgeschwindigkeit bewältigt 
werden (ABRAMS et al. 1996). Welcher dieser Parameter angepasst wird, ist nach diesen Autoren 
von den Kosten der jeweiligen Strategie abhängig. 

Für die Gruppe der Plecopteren ist der Einfluss der Photoperiodik auf die Lebenszyklen noch nicht 
experimentell untersucht worden. NESTEROVITCH & ZWICK (2003) vermuten aufgrund ihrer Daten 
von Benthos-Aufsammlungen jedoch, dass bei N. pictetii die Wachstumsrate von der Tageslänge 
abhängt.

Um den möglichen Einfluss der Photoperiodik auf die Länge der Larvalphase zu testen, wurden 
Experimente durchgeführt, in denen die Larven von N. pictetii unterschiedlichen Tageslängen bei 
sonst gleichen und streng standardisierten Laborbedingungen ausgesetzt waren. 
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Experimente

Konstante Tageslängen 

In diesem zweifaktoriellen Versuch sollte geklärt werden, ob ältere Larvenstadien unter konstanten 
Tageslängen (08:16, 16:08) und Temperaturen (6 °C, 12 °C) Unterschiede hinsichtlich ihrer Körper-
größe (gemessen als Kopfkapselbreite-Zuwachs und Trockengewicht der Letztlarve) oder ihrer Ent-
wicklungsgeschwindigkeit zeigen. 

Während sich die Körpergröße der Tiere im letzten Larvenstadium vor der Imaginalhäutung zwi-
schen den einzelnen Treatments nicht signifikant unterschied, zeigten sich signifikante Unterschie-
de in der Entwicklungsdauer (p = 0,046; gemessen als Dauer des vorletzten Larvenstadiums). Die 
Art der Reaktion war dabei temperaturabhängig. Unter Kurztagbedingungen in Kombination mit 
hohen Temperaturen (12 °C) wurde die Entwicklungsdauer verkürzt. Kurze Tageslängen und nied-
rige Temperaturen (6 °C) verzögerten dagegen die Entwicklung (Abb. 1). Dies kann nur durch 
Unterschiede in der Entwicklungsgeschwindigkeit erklärt werden (siehe z. B. GOTTHARD 2001). 

 Abb. 1: Wechselwirkung von Temperatur 
und Photoperiodik auf die Dauer des 
vorletzten Larvenstadiums (durch 
Hilfslinien verbunden), Stichpro-
bengröße: 6 °C / 08:16 = 21; 
12 °C / 08:16 = 17; 6 °C / 16:08 = 16; 
12 °C / 16:08 = 18. 

Die Faktorstufe mit einer Temperatur von 12 °C ahmte sommerliche Bedingungen nach. Ältere 
Larven reagierten bei solchen Temperaturen auf kurze Tageslängen mit einer Verkürzung der Ent-
wicklungsdauer. Diese Bedingungen deuten auf ein fortgeschrittenes Datum im Jahr hin, was die 
für die Entwicklung zur Verfügung stehende Zeit stark begrenzt. Ältere Larven über einem be-
stimmten kritischen Entwicklungsstadium können bei entsprechenden Tageslängen ihre Entwick-
lungsgeschwindigkeit beschleunigen, um noch im Jahr ihres Schlupfes zu emergieren. Unter tiefen 
Temperaturen (6 °C) zeigte N. pictetii eine entgegengesetzte, wenn auch geringere Reaktion. In 
diesem Fall führten Kurztagbedingungen zu einer verzögerten Entwicklung. Das wird im Hinblick 
auf die Jahreszeit, die diese Temperatur impliziert, verständlich. Es ist ökologisch unsinnig, im 
Winter die Entwicklung zu beschleunigen, um zu emergieren. Die Chance, sich erfolgreich fort-
zupflanzen, wäre zu gering. Deshalb ist es vorteilhafter, die Entwicklungsgeschwindigkeit zu redu-
zieren und in der Juvenilphase bis zum kommenden Frühjahr zu überdauern. 
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Die Unterschiede scheinen zunächst relativ gering. Es muss aber berücksichtigt werden, dass es sich 
lediglich um Differenzen in der Dauer eines Larvenstadiums handelt. Darüber hinaus stellen die 
Ergebnisse die direkte Reaktion (ohne Akklimation im Vorfeld) der Larven dar. 

Saisonale Tageslängen 

In einem zur Zeit noch andauernden Experiment wird die Reaktionen der Larven auf saisonale 
Tageslängen analysiert. Es wurde ein Versuchsaufbau mit jeweils drei Temperatur- (6, 9, 12 °C) 
und Photoperiodik-Faktorstufen gewählt. Dabei simulierten die unterschiedlichen Tageslängen, 
jeweils um ca. zwei Monate versetzte Jahreszeiten (im Folgenden nach den Startbedingungen mit 
Frühjahr, Sommer und Herbst bezeichnet). Die Larven wurden diesen Bedingungen vom Eischlupf 
an ausgesetzt.

Nach dreimonatiger Versuchszeit konnten höchst signifikante Unterschiede zwischen den neun 
Treatments bezüglich der Kopfkapselbreite der Larven festgestellt werden. Neben einem deutlich 
ausgeprägten Temperatureffekt waren auch Unterschiede zwischen den Photoperiodik-Faktorstufen 
nachweisbar. Die Tiere, die frühjährlichen und herbstlichen Bedingungen ausgesetzt waren, wiesen 
deutlich größere Kopfkapselbreiten als die Vergleichstiere bei sommerlichen Bedingungen auf. 
Detaillierte Aussagen im Hinblick auf die Entwicklungsgeschwindigkeit oder die erreichte Imagi-
nalgröße können erst nach Abschluss des Experimentes erbracht werden. 

Im Gegensatz zum vorigen Experiment konnten bisher keine signifikanten Wechselwirkungen 
zwischen Photoperiodik und Temperatur hinsichtlich der Larvalentwicklung beobachtet werden. 
Eine Änderung mit fortschreitender Larvalphase ist jedoch durchaus noch möglich. 

Schlussbetrachtung 

Die Photoperiodik übt einen Einfluss auf die larvale Entwicklungsdauer von N. pictetii aus. Die 
daraus resultierenden unterschiedlichen Lebenszyklen lassen sich als prospektive Anpassungs-
strategien interpretieren. Die Larven können unter Tageslängen, die ein Ende günstiger Entwick-
lungsbedingungen signalisieren, ihre Entwicklung beschleunigen. In diese Richtung gehen auch 
Untersuchungen, die an der Gattung Lestes (Odonata) durchgeführt wurden. Unter sich im Jahres-
verlauf ändernden Photoperioden, die eine Verringerung der für die Entwicklung zur Verfügung 
stehenden Zeit signalisierten, kam es auch bei diesen Arten zu einer Reduzierung der Entwicklungs-
dauer. Sie resultierte entweder aus einer Abnahme der Imaginalgröße (DE BLOCK & STOKS 2003, 
2004), einer Zunahme der Entwicklungsgeschwindigkeit (DE BLOCK & STOKS 2005) oder beidem 
(JOHANSSON & ROWE 1999). 

Die Nutzung der Photoperiodik als Zeitgeber ermöglicht es N. pictetii, auf wechselnde Umweltbe-
dingungen schnell und flexibel reagieren zu können. Dadurch ist sie nicht nur in der Lage, große 
Teile Europas zu besiedeln, sondern auch die Zahl der Generationen pro Jahr den jeweiligen Um-
weltbedingungen anzupassen. 
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Einleitung

Die Alme, ein Zufluss der Lippe, ist ein temporäres Karstgewässer, welches sich dadurch auszeich-
net, dass einige Bereiche in den Sommermonaten trocken fallen. In diesem Fließgewässer kommen 
die heimischen Amphipoden Gammarus pulex und Gammarus fossarum vor. Untersuchungen der 
letzten Jahre konnten das Einwandern des Neozoen Echinogammarus berilloni bis in den Oberlauf 
nachweisen (MEYER et al. 2003). Dieser findet seinen Ursprung im Mittelmeerraum und wurde 
erstmals 1924 von BOECKER (1926) im Wienbach, einem nördlichen Zufluss der Lippe, entdeckt. 

An einigen Abschnitten der Alme kommen alle drei Amphipoden Arten sympatrisch vor, während 
insbesondere die permanenten Abschnitte im Unterlauf von E. berilloni dominiert werden, mit den 
Folgen einer Abundanzabnahme bis hin zur Verdrängung der heimischen Gammariden. In den 
temporären Gewässerabschnitten hingegen dominieren die heimischen Arten. Welche Faktoren sind 
ausschlaggebend für die alleinige Existenz bzw. die Koexistenz dieser Arten? Um die Frage der 
ökologischen Potenz und einer möglichen Euryökie von E. berilloni zu beantworten, wird in mehre-
ren Schritten untersucht, ob Zusammenhänge zwischen Habitatfaktoren von Fundgewässern in 
NRW und den Abundanzen dieser Art bestehen. Anhand der Ergebnisse können Rückschlüsse auf 
das vorhandene artspezifische Verbreitungsmuster in der Alme gezogen werden.  

Material und Methoden

Die Alme weist eine Länge von ca. 60 km auf und mündet bei Paderborn in die Lippe. Das Ein-
zugsgebiet umfasst 761km2. Vom Oberlauf bis zum Unterlauf wurden acht Probennahmenstellen an 
der Alme untersucht. Von diesen Stellen lagen vier im temporären und vier im permanenten Be-
reich. Die Untersuchungen wurden monatlich von Mai bis August 2005 durchgeführt. Die Bepro-
bung erfolgte mittels Handmetallkescher, bei der drei Personen zeitgleich einen Abschnitt von ca. 
7m für 15 min die Gammariden sammelten. Diese wurden anschließend in 70%igen Alkohol über-
führt und im Labor auf Artniveau bestimmt. Zusätzlich wurden an allen Standorten jeweils die 
chemische Parameter (Sauerstoffkonzentration, Sauerstoffsättigung, Leitfähigkeit, pH, TOC, Was-
sertemperatur) aufgezeichnet sowie die Strukturbeschaffenheit dokumentiert. Des Weiteren wurden 
Daten sämtlicher Staatlicher Umweltämter in NRW angefordert, welche ein Vorkommen von 
E. berilloni nachweisen können. Insbesondere wurden Daten bezüglich abiotischer Faktoren wie 
Sauerstoffkonzentration, Sauerstoffsättigung, Leitfähigkeit, pH, TOC und Wassertemperatur be-
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rücksichtigt. Als Analyseinstrument für die statistische Auswertung sämtlich erhaltener Daten 
wurde die Partielle Korrelation gewählt und mit dem Programm StatGraphics ausgewertet. 

Ergebnisse

Zunächst wurden alle Daten der Staatlichen Umweltämter in NRW hinsichtlich eines Zusammen-
hangs zwischen Abundanzen von E. berilloni und verschiedenen Habitatparametern ausgewertet. 
Die nachgewiesene Verbreitung von E. berilloni in NRW ist in Abb. 1 dargestellt. Insbesondere 
wurden abiotische Faktoren (Sauerstoffkonzentration, Sauerstoffsättigung, Leitfähigkeit, pH, TOC, 
Wassertemperatur) untersucht. Die Daten lieferten aufgrund der Heterogenität jedoch keine eindeu-
tigen Ergebnisse (Tab. 1). 

Tab .1: Korrelationskoeffizienten der Partiellen 
Korrelation in Abhängigkeit von der Abundanz 

Abundanz 

LF [mS/cm]  0,2634

pH  0,0123

Sauerstoffkonzentration [mg/l] -0,0290

Sauerstoffsättigung [%]  0,2744

TOC [mg/l] -0,0388

Wassertemperatur [°C] -0,0437

Abb. 1: Bestätigtes Vorkommen von E. berilloni in NRW
(Daten der StUÄ NRW), ohne künstl. Wasserstraßen 
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Bei den Probenahmen in den Untersuchungsabschnitten der Alme traten in der Reihenfolge ihrer 
Abundanzen E. berilloni, G. fossarum und G. pulex auf. Die durchschnittliche Anzahl der 
Amphipoden je Standort (gemittelt aus den vier Probenahmen von Mai bis August 2005) sowie das 
Verbreitungsmuster ist in Abbildung 2 dargestellt.  

Abb. 2: Durchschnittliche Anzahl der Individuen je Standort 

Mit der höchsten Abundanz war E. berilloni an den permanenten Probestellen am Unterlauf zu 
finden. Hier wurden zwei Standorte von diesem neozoischen Amphipoden dominiert. G. fossarum
hingegen wies die höchste Abundanz am Oberlauf auf. G. pulex kam zwar an fast allen Bepro-
bungsstellen vor, jedoch war die Anzahl im Verhältnis zu den anderen beiden Arten relativ gering. 
Er koexistierte beinahe an allen Standorten mit den anderen Arten und konnte sich gerade im tem-
porären Bereich gegenüber E. berilloni und G. fossarum durchsetzen.

Diskussion

Die Auswertung der Fremddaten lieferte keinen eindeutigen Beleg für einen Zusammenhang zwi-
schen den Abundanzen von E. berilloni in NRW und den physiko-chemischen Parametern. Ebenso 
wiesen die einzelnen Standorte der Alme keine hohe Differenz bezüglich der aufgezeichneten Pa-
rameter auf. Die Frage, wie das für die Alme typische Verbreitungsmuster zustande kommt, lässt 
sich mit weitergehenden Laborexperimenten untersuchen. Die Ergebnisse stehen jedoch zum jetzi-
gen Zeitpunkt noch aus.

In Bezug auf die Alme wird vermutet, dass eine weitergehende Ausbreitung (die Dominanz im 
Oberlauf bzw. des temporäres Bereiches) durch E. berilloni eingeschränkt ist. Insbesondere ist 
hierbei das Ereignis der Austrocknung zu berücksichtigen. Die dabei grundlegende Fragestellung, 
wie das Driftverhalten der Gammariden vor und nach einer Austrocknung ist und wie sich diese 
doch relativ harschen Umweltbedingungen im Ökosystem wieder spiegeln, wird weitergehend 
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untersucht. Möglicherweise spielt das Ausnutzen von Restfeuchte in Refugialräumen sowie die 
jeweiligen Austrocknungstoleranzen der drei Arten eine Rolle. Ebenso werden weitere Untersu-
chungen hinsichtlich Substratpräferenzen durchgeführt, um Rückschlüsse auf die im Freiland beste-
hende Verbreitung zu ziehen.
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Einleitung

Der Rückgang europäischer Flusskrebsarten stellt ein drastisches Beispiel für die von Neozoen 
verursachten Folgen in Europa dar. Ende des 18. Jahrhunderts wurden vermehrt große Massenster-
ben des europäischen Edelkrebses Astacus astacus beschrieben. Als Hauptursache dafür wird die 
hoch infektiöse Krebspest angesehen. In Deutschland erfolgte eine schnelle Ausbreitung der Krebs-
pest u.a. durch den eingeführten nordamerikanischen Kamberkrebs Orconectes limosus, welcher 
gegenüber dem Erreger resistent ist. Es existieren jedoch Berichte über das temporäre Auftreten von 
Koexistenzen zwischen der Art O. limosus und der europäischen Art A. astacus. Eine Untersuchung 
von vier Seen in Nordwestpolen, bei der eine Koexistenz zwischen O. limosus und A. astacus seit 
bis zu 10 Jahren besteht, zeigte Hinweise einer langsamen Verdrängung der autochthonen Art 
A. astacus durch O. limosus. Die direkte Konkurrenz spielt nach Ansicht vieler Autoren eine wich-
tige Rolle in der Verdrängung autochthoner Flusskrebsarten durch allochthone Arten. Um die lang-
same Verdrängung des bisher nicht untersuchten Artenpaares A. astacus und O. limosus genauer zu 
untersuchen, wurden Laborversuche zu den direkten Interaktionen und der Konkurrenz um Höhlen 
in intra- und interspezifischen Paarungen durchgeführt.

Material und Methoden

Versuchstiere

O. limosus wurde in Seen mit bekannter Koexistenz in Nordwest Polen gefangen. A. astacus wurde 
aus einer Krebszucht bezogen. Die Versuchstiere wurden in die drei Größenklassen Sömmerlinge, 
Juvenile und Adulte eingeteilt (siehe Tabelle 1). Es wurden intra- und interspezifische Paarungen 
gleichen Geschlechts und gleicher Gesamtkörperlänge gebildet (Größenunterschiede der Sömmer-
linge und Juvenilen < 10%, der Adulten < 20%). Es wurden nur Tiere mit zwei intakten Scheren 
eingesetzt. 

Direkte Interaktionen

Es wurden alle Interaktionen jedes Tieres über 45 min in der Nachtphase aufgenommen.
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Dabei wurden folgende sechs Interaktionsformen unterschieden: “Flucht”, “Drohung”, “Berüh-
rung”, “Kampf”, “Jagd”, (nach der Definition von Bovbjerg 1953) und zusätzlich die Interaktion 
“Drängeln”. Die Größe der verwendeten Versuchsbecken sind in Tabelle 1 aufgeführt. Für die 
Akklimatisation (30 min) der Tiere wurden die Versuchsbecken jeweils in der Mitte durch eine 
herausnehmbare durchsichtige Plexiglasscheibe getrennt. Die Trennwand wurde mit Löchern 
(Durchmesser = 0,5 mm) versehen, damit ein Wasseraustausch im gesamten Becken stattfinden 
konnte. Als Untergrund diente 1 cm weißer feiner Sand. Die Wassertemperatur betrug konstant 
18°C. Nach Lozan (2000) weisen die beiden Arten unter diesen Bedingungen eine annähernd glei-
che Aktivität auf. Vor jedem neuen Versuchsdurchlauf fand ein Wasserwechsel statt. 

Tabelle 1: Einteilung der drei Größenklassen anhand der Gesamtlänge [mm] und die jeweils verwen-
deten Beckengrößen [cm²] der Größenklassen in den Versuchen der direkten Interaktionen 
und der Konkurrenz um Höhlen. 

Größenklassen Gesamtlänge [mm] Verwendete Beckengröße [cm²] 
Sömmerlinge 24-37 216 

Juvenile 51-71 528 
Adulte 75-105 1012 

Konkurrenz um Höhlen

Zusätzlich zum Versuchsaufbau der direkten Interaktionen wurde in jedem Versuchsbecken (siehe 
Tabelle 1) ein halbiertes PVC-Rohr (Sömmerlinge = 10x40 mm, Juvenile = 40x90 mm) als Höhle 
angeboten. Die Höhlengrößen wurden so gewählt, dass nur ein Tier in einer Höhle Platz hatte und 
somit die Versteckmöglichkeiten limitiert waren. Als Höhlen dienten die gleichen PVC-Röhren, die 
auch in der Hälterung genutzt wurden uns sie waren so am Beckenrand positioniert, dass nur ein 
Zugang zur Höhle vorhanden war. Während der Akklimatisationszeit war die Entfernung der Tiere 
zur Höhle identisch und die Höhle war für beide Versuchstiere sichtbar. Die Position jedes Tieres 
wurde stündlich über einen Zeitraum von 10 Stunden während der Tagphase aufgenommen.

Ergebnisse

Mit Ausnahme der juvenilen O. limosus konnten innerhalb der Arten keine signifikanten Unter-
schiede im Verhalten zwischen den Geschlechtern beobachtet werden (Mann-Whitney-U-Test, 
p < 0,05). Aus diesem Grund war es möglich, die Daten der jeweiligen Größenklassen mit Aus-
nahme der juvenilen O. limosus zusammenzufassen.  

Direkte Interaktionen

Im intraspezifischen Versuchsansatz konnten Unterschiede in der Gesamtanzahl an Interaktionen 
zwischen den drei Größenklassen und den beiden Arten beobachtet werden (siehe Tabelle 2).  

Tabelle 2: Mittlere Gesamtanzahl der Interaktionen im intraspezifischen Ansatz von A. astacus und
O. limosus im Zeitraum von 45 min. Die Darstellung erfolgt getrennt nach den drei verwende-
ten Größenklassen.

Größenklasse A. astacus
[Gesamtanzahl/45 min] 

O. limosus
[Gesamtanzahl/45 min] 

Sömmerlinge 18,0 5,5 
Juvenile, Männchen 14,0 22,1 
Juvenile, Weibchen 16,9 10,5 

Adulte 18,1 19,4 
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Die juvenilen Männchen von O. limosus zeigten eine doppelt so hohe Gesamtinteraktion im Ver-
gleich zu den Weibchen von O. limosus. Die mittlere Gesamtanzahl an Interaktionen war bei den 
Sömmerlingen von O. limosus mit nur 5,5 Interaktionen/45 min signifikant geringer als bei 
A. astacus mit 18 Interaktionen/45 min (T-Test, p < 0,01). 

Im interspezifischen Ansatz war die mittlere Anzahl „gewonnener“ Interaktionen bei A. astacus in 
allen Größenklassen signifikant höher (Wilcoxon-Test, p < 0,05) als bei O. limosus (siehe Abbil-
dung 1). A. astacus gewann zwischen 76,6% (Juvenile, Weibchen) und 98,6% (Adulte) aller Inter-
aktionen.

Abbildung 1: Mittlere Anzahl der im Zeitraum von 45 min „gewonnen“ Interaktionen [± SD; n = 3-14] 
im interspezifischen Versuchsansatz von A. astacus und O. limosus. Die Darstellung  
erfolgt aufgeschlüsselt nach den unterschiedenen Interaktionsformen.  
* Wilcoxon-test, p < 0,05          ** Wilcoxon-test, p < 0,01 

Konkurrenz um Höhlen

In den intraspezifischen Paarungen war die Gesamthöhlennutzung von O. limosus mit 46,1 ±45,2% 
niedriger als bei A. astacus mit 93,6 ±10,6% (siehe Abbildung 2). Insgesamt nutzten die juvenilen 
Weibchen von O. limosus die Höhlen doppelt so häufig wie die Männchen dieser Art. 

Auch in den interspezifischen Paarungen wurden die Höhlen von A. astacus häufiger genutzt als 
von O. limosus (siehe Abbildung 3). Im Vergleich zum intraspezifischen Ansatz fand jedoch bei 
beiden Arten eine Verringerung der Höhlennutzung statt. Die Sömmerlinge von A. astacus zeigten 
im interspezifischen Ansatz eine mittlere Höhlennutzung von 32,5 ±40,0% gegenüber 93,3 ±12,1% 
im intraspezifischen Ansatz. Eine aktive Verdrängung aus einer Höhle konnte in keiner Richtung 
beobachtet werden. 
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Abbildung 2: Mittlere Frequenz der Höhlenbesetzungen [± SD; n = 12] von A. astacus und O. limosus
im intraspezifischen Versuchsansatz. 

Abbildung 3: Mittlere Frequenz der Höhlenbesetzungen [± SD; n = 12] von A. astacus und O. limosus
im interspezifischen Ansatz.            * Wilcoxon-Test, p < 0,05 

Diskussion

In vergleichbaren Untersuchungen an anderen in Koexistenz auftretenden Flusskrebsarten war die 
gebietsfremde Art gegenüber der einheimischen Art immer dominant und konnte diese aus Höhlen 
vertreiben (Capelli & Munjal 1982; Butler & Stein 1985; Söderbäck 1990; Garvey et al. 1994; 
Vorburger & Ribi 1999). Dominanz wurde daher als Merkmal invasiver Flusskrebsarten angesehen, 
da sie Zugang zu limitierten Ressourcen verschafft (Bovbjerg 1970; Capelli & Hamilton 1984). In 
dieser Untersuchung des Artenpaares A. astacus und O. limosus war die einheimische Art gegen-
über der gebietsfremden Art dominant. Das kann in der Scherengröße begründet sein, denn wie 
andere Arbeiten zeigen, liegt in der Scherengröße ein entscheidender Faktor für den Ausgang in 
direkten Interaktionen (Bovbjerg 1953; Snedden 1990; Garvey & Stein 1993). Auch bei größerer 
Gesamtlänge von O. limosus sind die Scheren kleiner als von A. astacus.
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Die Nutzung von Verstecken ist eine häufig beobachtete Strategie, das Prädationsrisiko zu minimie-
ren (Bovbjerg 1970; Blake et al. 1994). Söderbäck (1994) beobachtete, dass die allochthone Art 
P. leniusculus die autochthone Art A. astacus aktiv aus angebotenen Verstecken drängte und ver-
mutete hierin einen wesentlichen Faktor bei der interspezifischen Verdrängung. Unter Verwendung 
eines vergleichbaren Versuchsaufbaus konnte in dieser Arbeit keine Verdrängung aus Höhlen von 
A. astacus seitens O. limosus beobachtet werden. Im intraspezifischen Versuchsansatz zeigte 
A. astacus eine deutlich höhere Frequenz in der Höhlennutzung im Vergleich zu der Art O. limosus.
Bei den interspezifischen Paarungen wurde nur bei den Sömmerlingen von A. astacus eine deutliche 
Verringerung der Frequenz der Höhlennutzung sichtbar. Dieses könnte eine langsame Verdrängung 
bei Koexistenz durch die gesteigerte Gefährdung durch Prädation zur Folge haben.

Zusammenfassung  

Auf Grund der hier untersuchten direkten Interaktionen und der Konkurrenz um Höhlen kann die zu 
beobachtende langsame Verdrängung der einheimischen Flusskrebsart A. astacus durch die invasive 
Art O. limosus in Koexistenz nicht erklärt werden. Untersuchungen weiterer beeinflussender Fakto-
ren, wie zum Beispiel der Einfluss von Prädation, werden folgen. 
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Einleitung

Die ökologische Bewertung von Fließgewässern mittels Makrozoobenthos erfolgt zukünftig anhand 
dreier Module, welche die verschiedenen Ausprägungen anthropogener Aktivitäten abdecken: 
allgemeine Degradation, Saprobie und Versauerung. Während die beiden zuletzt genannten Module 
den Sanierungsbedarf  konkreter Stressoren indizieren, vereinigt das Modul allgemeine Degradation 
im Wesentlichen die Auswirkungen der beiden Elemente Gewässermorphologie und Landnutzung 
im Einzugsgebiet, wobei die Komponente Gewässermorphologie sich überwiegend an lokalen, 
punktuellen Strukturen orientiert, wohingegen die Komponente Landnutzung eher auf einen meso- 
bis makroskaligen flächenhaften Bereich innerhalb von Einzugsgebieten bezogen wird. 

Nach bisherigen wissenschaftlichen Publikationen ist bekannt, dass sowohl Strukturen wie auch 
diverse Nutzungsarten einen Einfluss auf Ausprägung und Qualität von Biozönosen besitzen, offen 
ist jedoch die Frage nach ihrer jeweiligen Bedeutung speziell im Hinblick auf die biozönotische 
Bewertung: Wie groß ist der Erklärungsanteil der beiden Elemente auf einen Bewertungsindex? 
Wird die Biozönose überwiegend von Strukturen oder eher durch existierende Nutzungen geprägt? 
Die folgenden Ausführungen sollen hierzu konkrete Antworten liefern. 

Material und Methoden 

Datenerhebung

Die Untersuchungen fanden statt im Rahmen einer Promotionsarbeit, die die angesprochene Frage-
stellung am Beispiel der schottergeprägten silikatischen Mittelgebirgsbäche (Fließgewässertyp 5) 
beantworten sollte. Sie stützen sich  primär auf vorhandene Datensätze der Forschungsprojekte 
AQEM und STAR und wurden ergänzt durch eigene, substratspezifische Aufsammlungen an einem 
weiteren Gewässer. Grundlage der biozönotischen Erhebungen war das multi habitat sampling nach 
der AQEM-Methode; die begleitenden Strukturdaten wurden überwiegend im Gelände anhand des 
AQEM-Feldprotokolls aufgenommen, die Nutzungsdaten mittels digitaler topographischer Karten 
(Bearbeitungsjahr: 1996). Dabei wurde zwischen den drei folgenden Nutzungsarten unterschieden: 
bebaute Flächen, landwirtschaftliche Flächen und Waldflächen; diese Daten diese wurden jeweils in 
drei verschiedenen räumlichen Größenskalen ermittelt: dem gesamten Einzugsgebiet (EZG), dem 
Korridor und dem Subkorridor; die letzten beiden dieser Kategorien weisen einen Streckenbezug 
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auf und geben an, wie groß der Anteil der Fließstrecke ist, der sich in den verschiedenartig genutz-
ten Flächen befindet; die Kategorie Korridor bezieht sich dabei auf die drei wichtigsten Zuläufe, die 
Kategorie Subkorridor auf eine Strecke von 2 Kilometern Länge oberhalb einer Probestelle. 

Datenauswertung

Zur Auswertung der Daten wurde die Software Statistica in der Version 6.1 verwendet. Die im 
Folgenden dargestellten Ergebnisse basieren überwiegend auf einer Kombination aus Korrelations-
analysen und schrittweiser multipler Regressionen. Eine multiple Regression dient dazu, den Zu-
sammenhang zwischen unabhängigen und abhängigen Variablen zu ermitteln, wobei ausschließlich 
lineare Funktionen zugrunde gelegt werden. Der biozönotische Bewertungsindex ging als abhängi-
ge Größe in die Analysen ein, die Umweltvariablen zur Beschreibung von Strukturen und Nutzun-
gen als unabhängige Größen. Als Randbedingung gilt es zu beachten, dass die Anzahl der in eine 
solche Analyse eingehenden Größen in starkem Maße abhängig ist von der Anzahl der vorhandenen 
Datensätze (hier: Probestellen); eine Faustformel besagt, dass pro eingehender Größe etwa 10 bis 20 
Datensätze vorhanden sein sollten; im vorliegenden Fall stehen den 52 Strukturparametern und 9 
Nutzungsvariablen lediglich 31 Probestellen gegenüber. Um dennoch aussagekräftige Ergebnisse zu 
gewinnen, wurde die multiple Regression auf drei Teilregressionen aufgeteilt. Zu diesem Zweck 
wurden die Strukturparameter und Nutzungsvariablen zu je einem Index zusammengefasst (über 
multivariate Berechnung mittels DCA). Die anschließend durchgeführten Teilregressionen konnten 
sich damit auf die Elemente Struktur und Nutzung sowie auf den Zusammenhang von Struktur-, 
Nutzungs- und Bewertungsindex (MMI) beschränken (Vorgehensweise gemäß Abbildung 1). 

Abb. 1: Übersichtsdiagramm der durchgeführten Regressionsanalysen.

Da trotz der Aufteilung auf drei einzelne Regressionen zu viele unabhängige Größen vorhanden 
waren, mussten im Vorfeld einer jeden Analyse Korrelationsberechnungen (hier: nach Pearson) 
durchgeführt werden. Sie hatten zum Ziel, die zahlreichen Umweltvariablen anhand ihrer Korrelation 
zum entsprechenden Index zu sortieren; so wurden die Strukturparameter mit dem Strukturindex 
korreliert, um eine Aussage darüber zu erhalten, welche der Einzelvariablen den höchsten Erklä-
rungsanteil an der strukturellen Gesamtsituation einer Probestelle aufweist. Anschließend wurde die 
schrittweise multiple Regression durchgeführt, wobei sukzessive solange unabhängige Größen 
hinzugenommen wurden (entsprechend der ermittelten Reihenfolge), bis die Analyse ein nicht mehr 
signifikantes Ergebnis aufgrund einer zu hohen Anzahl unabhängiger Größen hervorbrachte. Zur 

Strukturparameter Nutzungsvariablen

Strukturindex Nutzungsindex 

MMI

multiple Regression der Indizes 

multiple Regressionen 
Struktur         Nutzung 

DCA DCA 
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Gewinnung stabilerer Ergebnisse basieren die durchgeführten Berechnungen auf den Mittelwerten 
der jahreszeitenabhängigen Größen (diverse Strukturparameter, Strukturindex, MMI); die Mittel-
werte ergaben sich aus den Einzelwerten aus Frühjahr und Sommer. 

Ergebnisse

Strukturen und Strukturindex 

Gemäß der Einfachkorrelation besitzen die Parameter Wassertiefe, Eintiefung und fehlende Uferbe-
festigung sowie Beschattung die größten Erklärungsanteile am Strukturindex (jeweils über 70 %), 
wobei die Eintiefung zu etwa 90 % mit der Wassertiefe autokorreliert ist und sie daher nicht Ein-
gang fand in die anschließende Regression. Lediglich 8 der 52 Strukturparameter weisen Bestimmt-
heitsmaße von über 33 % auf. Laut multipler Regression lassen sich mit Hilfe der ersten 3 Parame-
ter (Tabelle 1) bereits 92 % der strukturellen Situation einer Probestelle erklären. 

Tab. 1: Bestimmtheitsmaße der Korrelations- und Regressionsberechnungen für die Strukturen an 
den Probestellen (Auszug aus der Gesamtliste; kursiv gesetzte Parameter sind für das Endergebnis 
ohne Belang, da die Kenngrößen der entsprechenden multiplen Regression nicht signifikant sind).

Strukturparameter einfache
Korrelation multiple Regression 

Wassertiefe bei bordvollem Abfluss 0,81 0,81
Anteil Ufer ohne Befestigung 0,70

0,90

Beschattung 0,70
0,92

Anteil Uferlinie mit Gehölzbestand 0,69   

0,92

Anteil Siedlungsfläche in der Aue 0,56
Anteil Ufer mit Betonbefestigung 0,42   

Nutzungen und Nutzungsindex 

Die Einfachkorrelation der Nutzungsvariablen mit dem zugehörigen Index ergab, dass die Anteile 
an Siedlungs- und Waldflächen entlang der Fließstrecken mit etwa 60 - 75 % die größten Erklä-
rungsanteile aufweisen (Tabelle 2). Innerhalb einer jeden räumlichen Größenskala ergeben sich für 
landwirtschaftliche Flächen die jeweils geringsten Bestimmtheitsmaße: 21 % (EZG), 14 % (Korri-
dor) und 0 % (Subkorridor). Die Nutzungsarten in der Fläche von Einzugsgebieten weisen durchge-
hend niedrigere Erklärungsanteile auf gegenüber denjenigen im unmittelbaren Umfeld der Fließge-
wässer. Eine Autokorrelation lag vor zwischen den Variablen Siedlungsanteil (Subkorridor) und 
Siedlungsanteil (Korridor). Eine parallel durchgeführte entsprechende multivariate Analyse (RDA) 
brachte vergleichbare Ergebnisse hervor. Unter Berücksichtigung der ersten vier Variablen  können 
99 % der Nutzungssituation der Gewässer beschrieben werden (rechter Abschnitt von Tabelle 2). 
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Tab. 2: Bestimmtheitsmaße der Korrelations- und Regressionsberechnungen für die Nutzungen 
oberhalb der Probestellen (Auszug aus der Gesamtliste; kursiv gesetzte Parameter: Kenngrößen 
der entsprechenden multiplen Regression sind nicht signifikant).

Nutzungsvariablen einfache
Korrelation multiple Regression 

Waldanteil (Korridor) 0,75 0,75
Siedlungsanteil (Subkorridor) 0,71

0,94

Waldanteil (Subkorridor) 0,57
0,96

Siedlungsanteil (EZG) 0,42   

0,99

Waldanteil (EZG) 0,28   

0,99

Anteil landwirtschaftlicher Flächen (EZG) 0,21   

Indizes von Struktur, Nutzung und Bewertung 

Die Durchführung der multiplen Regression auf Grundlage der drei Indizes zu Struktur, Nutzung 
und Bewertung ergibt die in Tabelle 3 dargestellten Kenngrößen (zur Verbesserung des Modells 
war nach weiteren Einflussgrößen gesucht worden – hier zeigte sich die mittlere Quellhöhe als eine 
der aussagekräftigsten Größen). Aus dem multiplen Bestimmtheitsmaß und den beta-Werten der 
unabhängigen Größen lassen sich die Erklärungsanteile der einzelnen Variablen am biozönotischen 
Bewertungsindex berechnen – die Werte können als Maß für den Einfluss von Struktur und Nut-
zung auf die Bewertung interpretiert werden. Demnach wären strukturelle Aspekte am bedeutsams-
ten, knapp ein Drittel der Varianz ließe sich durch nutzungsbezogene Einflüsse erklären und etwa 
20 % wären unabhängig von anthropogener Einflussnahme (mittlere Quellhöhe). 

 beta-Wert b-Wert Erklärungsanteil
intercept  -0,129
Strukturindex 0,45 0,345 37 %
Nutzungsindex 0,39 0,281 31 %
mittlere Quellhöhe 0,27 0,001 22 %

Werden die aus dem Modell (Tabelle 2) hervorgehenden Werte (predicted values) mit den real 
ermittelten Werten des biozönotischen Bewertungsindex (observed values) korreliert, zeigt sich 
eine Übereinstimmung von etwa 90 %. Die entsprechende Größe des Vergleichs zwischen dem 
einfachen Modell (alleinige Berücksichtung des Strukturindex) und dem Bewertungsindex beläuft 
sich auf lediglich 78 %. 

Diskussion

Betrachtungsebene Bewertung 

Das hier vorgestellte Modell stellt eine Beziehung zwischen den Umwelteinflüssen Struktur, Nut-
zung, Quellhöhe und der biozönotischen Bewertung her, wobei die Einflüsse gemäß obiger Reihen-
folge eine absteigende Bedeutung zeigen; demnach beeinflussen Strukturen das Bewertungsergeb-
nis zu gut einem Drittel und Nutzungen zu knapp einem Drittel. Dass Strukturen auf die Verteilung 

Tab. 3: Kenngrößen der multiplen 
Regression zu Struktur-, Nutzungs- 
und Bewertungsindex (der beta-Wert 
gibt den relativen Beitrag einer Größe 
innerhalb des Modells an; b-Wert = 
Regressionskoeffizient; intercept = 
Konstante; die Kenngrößen der Variablen 
sind signifikant mit p<0,01).

306



von Arten wirken, dürfte heutzutage unbestritten sein – nicht zuletzt resultieren daraus die zahlrei-
chen autökologischen Informationen, wie Strömungspräferenz, Habitatpräferenz und weitere. Be-
züglich des Einflusses von Landnutzung liegen zahlreiche Studien aus den USA und aus Neusee-
land vor, die insbesondere die Auswirkungen von Landnutzung auf Sedimenteintrag (Allan et al. 
1997; Townsend et al. 1997; Sponseller et al. 2001) und Temperaturregime (Sponseller et al. 2001; 
Death & Joy 2004) beinhalten. 

Überraschend ist die relativ geringe Korrelation zwischen dem Anteil landwirtschaftlicher Flächen 
und dem Bewertungsindex. Hierzu ist zu sagen, dass, auch wenn der direkte Zusammenhang eher 
niedrig ausfällt, dieser Art der Flächennutzung sehr wohl ein mitentscheidender Einfluss auf Biozö-
nosen zukommt, da zum einen die Ausdehnung landwirtschaftlicher Flächen in der Vergangenheit 
stets auf Kosten der bewaldeten Flächen erfolgte, zum anderen solche Aspekte wie das Vorhanden-
sein von Uferrandstreifen oder die Intensität der landwirtschaftlichen Nutzung in den hier durchge-
führten Analysen nicht thematisiert werden konnte – speziell die ackerbauliche Nutzung war in den 
untersuchten Flächen nur von untergeordneter Bedeutung. Diesbezügliche Aussagen von Studien 
aus den letzten Jahren weisen in einander konträre Richtungen: Während Roy et al. (2003) ebenfalls 
keine signifikanten Beziehungen zwischen Landwirtschaft und biologischen Kenngrößen ermitteln 
konnte, weisen andere Autoren dies eindeutig nach (z. B. Carter et al. 1996; Richards et al. 1996). 

Mit Hilfe der drei vorgestellten Modelle ist es möglich, ausgehend von acht Umweltvariablen (drei 
Strukturparameter, 4 Nutzungsvariablen sowie der mittleren Quellhöhe) das Ergebnis der biozönoti-
schen Bewertung mit einer Unsicherheit von etwa 0,05 Einheiten abzuschätzen (Breite einer ökolo-
gischen Zustandsklasse = 0,20 Einheiten); die Kenngrößen des Gesamtmodells weisen Unsicherhei-
ten im Bereich zwischen 5 % und 8 % auf. Das primäre Ziel der Arbeiten sollte es jedoch nicht sein, 
die Bewertung anhand biologischer Qualitätskomponenten überflüssig zu machen, was allein schon 
unter Berücksichtigung des Textes der Wasserrahmenrichtlinie ausgeschlossen ist. Grundsätzlich 
kann ein solches Modell immer zweierlei Zwecken dienen: zum einen lässt es sich benutzen, um 
echte Vorhersagen zu treffen, zum anderen kann es die Bestätigung der Theorie sein, nämlich dann, 
wenn es zwischen Vorhersage und Beobachtung zu einer weitgehenden Kongruenz kommt (in 
diesem Fall: 90 %). Das Ziel war daher, die postulierten Zusammenhänge erstmalig quantitativ zu 
erfassen und die ermittelten Beziehungen mittels des Vorhersagemodells zu verifizieren. Hierfür 
stand unter anderem ein Set weniger Validationsdaten zu Verfügung, wobei die Genauigkeit des 
Vorhersagemodells bzgl. der Validationsdaten innerhalb der oben genannten Unsicherheiten lag. 
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Einleitung

Die Nährstoffstöchiometrie von Algen, besonders das Verhältnis zwischen Kohlenstoff (C), Stick-
stoff (N) und Phosphor (P) beeinflusst häufig die Futterqualität dieser Algen für planktische Herbi-
vore mit ausgeprägt homöostatischem C:N:P-Verhältnis (Sterner & Elser 2002). Bisher gibt es 
jedoch fast keine Untersuchungen, inwieweit dieser im Plankton intensiv untersuchte Zusammen-
hang auch für benthische Nahrungsnetze eine Rolle spielt (Frost et al. 2003). Weder ist bekannt, ob 
herbivore Makroinvertebraten ähnlich wie Daphnien (Hessen & Lyche 1991) homöostatisch in 
Bezug auf das C:N:P-Verhältnis ihrer Körper sind, noch ob die Futterqualität des Periphyton für 
diese Herbivoren vom C:N:P-Verhältnis der benthischen Algen bestimmt wird. Hier präsentieren 
wir die Ergebnisse einer kombinierten Freiland- und Laborstudie, in der die Variation des C:N:P-
Verhältnisses von Periphyton und Makroinvertebraten im Freiland über eine gesamte Wachstums-
saison erfasst wurde. Aufbauend auf die Ergebnisse dieser Freilanddaten wurde ein Laborexperi-
ment zur Futterqualität von benthischen Algen mit unterschiedlichem C:N:P-Verhältnissen für den 
benthischen Modellorganismus Radix ovata (Gastropoda) durchgeführt.

Material und Methoden 

Freilandstudie 

Die Freilandprobennahme wurde im Bodensee-Überlingersee in der Nähe des Limnologischen 
Instituts der Universität Konstanz durchgeführt. In einer Wassertiefe von 40 cm wurden von April 
bis Oktober 2003 einmal monatlich Makroinvertebraten eingesammelt. An den gleichen Proben-
nahmedaten und -stellen wurden zusätzlich Periphytonproben mit einem „Brush-sampler“ (Peters et 
al. 2005) genommen. Anschließend wurden die Makroinvertebraten noch lebend in taxonomische 
Gruppen sortiert und nach Gefriertrocknung das C:N:P Verhältnis von Invertebratenkörpern und 
Periphytonproben gemessen (Details der Methodik siehe Fink et al. 2006). 

Laborexperiment

Für das Laborexperiment wurde als Modellorganismus für einen von filamentösen Algen dominier-
ten natürlichen Biofilm eine Reinkultur der benthischen, filamentösen Grünalge Ulothrix fimbriata
(SAG 36.86) verwendet. U. fimbriata wurde nicht nur unter nährstoffgesättigten Bedingungen, 
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sondern auch unter N-, P- und P/N-Limitierung kultiviert (Fink & Von Elert, im Druck). Für die 
Versuche wurde das Medium durch Zentrifugation entfernt und die Algen mit filtriertem Boden-
seewasser resuspendiert. Als typischer Weidegänger im Litoral von Seen und größerer Fließgewäs-
ser wurde der Modellorganismus Radix ovata (Pulmonata, Lymnaeidae) verwendet. R. ovata (Dra-
parnaud) ist eine in Mitteleuropa sehr häufige, hermaphroditische Lungenschnecke, die sich 
hauptsächlich von Aufwuchsalgen auf Hartsubstraten ernährt und zu den dominanten Makroinver-
tebraten des Bodenseelitorals zählt (Baumgärtner 2004). Für die Versuche wurden juvenile R. ovata
im Litoral des Bodensee-Überlingersee gesammelt und im Laborexperiment mit Algen aus ver-
schiedenen Kulturen mit unterschiedlicher Nährstoffverfügbarkeit gefüttert. Das Experiment wurde 
bei 20°C in einer Klimakammer für 35 Tage durchgeführt, wobei die Schnecken täglich Futter in 
einer Konzentration von 2 mg Kohlenstoff pro Individuum und Tag erhielten. Aus den Messungen 
der Gehäuselänge vor und nach dem Experiment wurden Gehäuse-Wachstumsraten (als mm/Tag) 
berechnet (Details siehe Fink & Von Elert, im Druck). 

Abb. 1: Saisonaler Verlauf des molaren C:P Verhältnisses der herbivoren Schnecke Radix ovata
(dunkle Punkte) und ihrer Haupt-Nahrungsquelle, dem Periphyton (helle Punkte) im Litoral 
des Bodensee-Überlingersee; Werte sind Mittelwerte aus n=4 Replikaten ± Standardabwei-
chung.

Ergebnisse und Diskussion 

Die Analyse der Freilandproben aus dem Bodenseelitoral zeigte, dass benthische Herbivore trotz 
beachtlicher zeitlicher und räumlicher Variationen im C:N:P Verhältnis ihrer Ressource, des Pe-
riphyton, ein relativ konstantes C:N:P Verhältnis in ihren Körpern erhalten. Exemplarisch ist diese 
Diskrepanz in Abbildung 1 für das C:P-Verhältnis von Bodenseeperiphyton und der pulmonaten 
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Gastropdenart Radix ovata (Draparnaud) dargestellt. Weitere Makrozoobenthos-Taxa finden sich 
bei Fink et al. (2006). Daher können wohl auch die meisten benthische Invertebraten als im wesent-
lichen homöostatisch (in Bezug auf ihr Körper-C:N:P-Verhältnis) betrachtet werden.

Im folgenden Laborexperiment wurde dann exemplarisch an R. ovata untersucht, ob sich diese 
Diskrepanz zwischen Nährstoffgehalt zwischen Ressource und Konsument negativ auf das Wachs-
tum herbivorere Makroinvertebraten auswirken kann. Insbesondere untersuchten wir das Potential 
von P-verarmten, N-verarmten oder P- und N-verarmten Primärproduzenten das Wachstum von  
R. ovata zu limitieren. Wie man an den in Tabelle 1 dargestellten Größenzuwächsen der Schnecken-
Gehäuse ablesen kann, hatte die Nährstoffverfügbarkeit im Algenmedium einen starken Einfluss auf 
das Wachstum der mit diesen Algen gefütterten juvenilen R. ovata. Schnecken, die mit P- und N-
gesättigten Algen gefüttert wurden, wuchsen signifikant schneller (Einwege-Varianzanalyse: F3, 59=
114,0, p<0,0001) als mit nährstofflimitierten Algen gefütterte Schnecken. Die Futterqualität hat also 
großen Einfluss auf das Wachstum juveniler Schnecken. Überaschenderweise scheint die Futterqua-
lität (hier die P- und N-Verfügbarkeit im Futter) sogar noch wichtiger für das Schneckenwachstum 
zu sein, als die verfügbare Futtermenge (Fink & Von Elert, im Druck).

Tab. 1: Gehäuselängen-Zuwachsraten (mm pro Tag) von Radix ovata bei Fütterung mit nährstoff-
gesättigt bzw. nährstofflimitiert kultivierten Grünalgen (Ulothrix fimbriata) im Laborexpe-
riment.

Nährstoffe in Algenkultur Gehäuse-Wachstumsrate Standardabweichung 

P N mm / Tag  

+ + 0.220 0.027 

+ _ 0.100 0.023 
_ + 0.010 0.010 
_ _ 0.018 0.018 

Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass eine geringe Verfügbarkeit von N und besonders P das 
Wachstum juveniler Schnecken stark limitieren kann. Die im Laborexperiment angebotenen C:N 
und C:P Verhältnisse der Algen waren in demselben Bereich wie sie während der Sommermonate 
auch im Freiland gemessen werden konnten (Abbildung 1) und verdeutlichen daher die ökologische 
Relevanz dieses Befundes (Fink & Von Elert, im Druck).

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen  

Die Nährstoffstöchiometrie von Algen, besonders das Verhältnis zwischen Kohlenstoff (C), Stick-
stoff (N) und Phosphor (P) beeinflusst häufig die Futterqualität dieser Algen für planktische Herbi-
vore mit ausgeprägt homöostatischem C:N:P-Verhältnis. Bisher war jedoch weitgehend unbekannt, 
inwieweit dieser im Plankton intensiv untersuchte Zusammenhang auch für benthische Nahrungs-
netze eine Rolle spielt.  

Hier konnten wir zeigen, dass geringe Verfügbarkeit von N und/oder P im Periphyton (wie sie auch 
im Freiland zeitweise vorliegt) zu signifikant verringertem Wachstum von R. ovata führen kann. 
Diese Beeinträchtigung des trophischen Transfers von Primärproduktion zu Herbivoren könnte bei 
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den im Freiland beobachteten geringen Nährstoffgehalten des Periphyton während der Sommermo-
nate einen massiven Einfluss auf das gesamte benthische Nahrungsnetz haben. 
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Einleitung

Gammarus roeseli ist der wichtigste Shredder-Organismus in der detritus-basierten Nahrungskette 
im Bodensee-Litoral. Das Laub, das den Shreddern als Nahrung dient, wird von der Ufervegetation 
saisonal in den See eingetragen, und, unter anderem, von den Shreddern abgebaut. Es ist aus Fließ-
gewässern bekannt, dass Invertebraten wie Gammariden von aquatischen Pilzen kolonisiertes Laub 
frischem Falllaub vorziehen (Bärlocher, 1982; Bärlocher & Kendrick, 1973; Graca et al. 2001). Um 
dieses auch für den Bodensee zeigen zu können, wurde ein Präferenztest für G. roeseli mit im Lito-
ral konditioniertem Laub durchgeführt. Außerdem wurde die elementare Zusammensetzung dieses 
Laubs bestimmt. Von konditioniertem Laub, für das G. roeseli eine maximale Fraßrate zeigte, 
wurden aquatische Pilze isoliert und in Kultur gebracht. 

Material und Methoden

Im Sommer 2005 wurde Schwarzerlenlaub im Litoral des Bodensees ausgebracht. Aus diesem Laub 
wurden wöchentlich Unterproben entnommen und in standardisierte Präferenztests mit G. roeseli 
eingebracht. Parallel wurde Schwarzerlenlaub in Leitungswasser (Durchfluß, 3 l/min) konditioniert 
und Laub, das in Leitungswasser eingeweicht (3d) war, autoklaviert. Aus den unterschiedlich be-
handelten Laubsorten wurden Blattscheiben (D = 14 mm) ausgestochen und das Nassgewicht dieser 
bestimmt. Pro Versuchsansatz wurden 1 G. roeseli (Größe 5,0-7,5 mm) und je 1 Blattscheibe der 
drei unterschiedlich konditionieren Laubblätter für bis zu 48 h inkubiert und 15-18fach repliziert. 
Aus dem Restgewicht (Nassgewicht) der einzelnen Blattscheiben und der Fraßdauer wurde in jedem 
Ansatz die Fraßrate für das konditionierte Blattmaterial bestimmt. Außerdem wurde für das im 
Litoral konditionierte Blattmaterial der partikuläre organische Kohlenstoff und Stickstoff bestimmt.  

Am Tag 21, an dem die stärkste Fraßrate für das im Litoral konditionierte Laub festgestellt werden 
konnte, wurden Blattstücke auf Wasseragar (mit Antibiotika) aufgelegt. Die aus den Blattstücken 
auswachsenden, morphologisch unterschiedlichen Pilzhyphen, wurden dann auf Malzextraktagar 
überimpft. Hiernach wurde die „Pancake“-Methode angewandt, um die aquatischen Pilze von Bak-
terien zu befreien. Dann erfolgte eine morphologische Einteilung der aquatischen Pilze.
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Ergebnisse und Diskussion

Die individuelle Fraßraten für im See konditioniertes, für mit Leitungswasser konditioniertes und 
für autoklaviertes Blattmaterial (Abb. 1) zeigt einen saisonalen Verlauf. Die Fraßrate erreicht für im 
See konditioniertes Blattmaterial am Tag 21 mit deutlich über 0,8 mg/h ihren höchsten Wert. Die 
Fraßrate für im See konditioniertes Blattmaterial ist tendenziell verschieden von den Fraßraten für 
die anderen Laubsorten. Es besteht Möglichkeit, dass die höhere Fraßrate auf eine saisonale Verän-
derung der Nahrungsinhaltsstoffe (Elemente) zurückzuführen ist (Webster & Benfield, 1986). Aus 
der Literatur ist bekannt, dass der Stickstoffgehalt des Laubs im Verlauf seiner Dekomposition 
zunimmt und sein Gehalt an Kohlehydraten abnimmt (Rong & Bärlocher 1995). Um zu zeigen das 
die Inhaltstoffe des Blattmaterials keinen Einfluss auf die Fraßrate haben, wurden der Stickstoff- 
und Kohlenstoffgehalt pro Milligramm Trockengewicht bestimmt. 

Abb. 1: Mittlere individuelle Fraßrate für konditioniertes Blattmaterial im saisonalen Verlauf.  
Mittelw. ± 95% Vertrauensbereich (n = 15-18) 

Der Zeitpunkt der höchsten Fraßrate (21d) für das im See konditionierte Blattmaterial fällt weder 
mit dem höchsten Wert für den Kohlenstoffgehalt (Abb. 2) noch mit dem höchsten Wert für den 
Stickstoffgehalt (Abb. 3) zusammen. Dies lässt erkennen, dass der Kohlenstoffgehalt und der Stick-
stoffgehalt für das im Litoral konditionierte Blattmaterial für die maximale Fraßrate von G. roeseli
am 21. Tag keine Rolle spielen. Da weder der Kohlenstoff- noch der Stickstoffgehalt des konditio-
nierten Blattmaterials der Grund für die gesteigerte Fraßrate waren, wurden die aquatischen Pilze, 
die das Laub besiedelten, untersucht. Diese wurden isoliert und morphologisch eingeteilt. Einige 
Morphotypen der aquatischen Pilze konnten als Oomyceten identifiziert werden. 
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Abb. 2: Saisonaler Verlauf des Kohlenstoffgehaltes des im See konditionierten Blattmaterials (Mittel-
wert n = 2 Analysen) 

Abb. 3: Saisonaler Verlauf des Kohlenstoffgehaltes des im See konditionierten Blattmaterials (Mittel-
wert n = 2 Analysen)
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Zusammenfassung/Schlussfolgerungen  

G. roeseli zeigte für das im Litoral konditionierte Laub am Tag 21 die größte Fraßrate, diese lag 
deutlich über den Fraßraten der beiden anderen Laubsorten.

Die Auswertung der C:N Zusammensetzung des im Litoral konditionierten Laubs zeigte keinen 
direkten Zusammenhang zwischen diesen Nahrungsinhaltsstoffen und der Fraßrate für das Blattma-
terial.

Man kann annehmen, dass die maximale Fraßrate von G. roeseli am 21. Tag von im Litoral kondi-
tioniertem Laub auf dessen Besiedlung mit aquatischen Pilzen zurückgeführt werden kann.  
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Einleitung

Die faunistische Struktur in Bächen und Flüssen unterliegt vielen ineinander greifenden Mechanis-
men, die auf unterschiedlichste Weise Auswirkungen auf das Arteninventar des Gewässers haben. 
Fische stellen einen hochmobilen Teil dieser faunistischen Zusammensetzung von Oberflächenge-
wässern dar. Abundanz und Vergesellschaftungsformen der einzelnen Fischarten sind an viele 
Parameter verknüpft und Schwankungen im Reproduktionserfolg werden in hohem Maße durch 
abiotische Faktoren verursacht (MILLS & MANN 1985). Zusätzlich bestimmen abiotische Parameter 
in einer spezifischen geographischen Region die relative Intensität der Prädation und so indirekt die 
Zusammensetzung des Beutefischspektrums. Die Prädation von Fischen gilt damit ebenfalls als 
dominanter Strukturfaktor in Ichthyozönosen (JACKSON et al. 2001). In der vorliegenden Studie 
wird nunmehr der Frage nachgegangen, welche Umweltparameter sich auf die Zusammensetzung 
einer Ichthyozönose auswirken. Diese abiotischen wie auch biotischen Faktoren können sich ein-
zeln bzw. über Wechselwirkungen mit anderen Einflussgrößen auf das Arteninventar auswirken. 
Diese Arbeit stellt eine Ergänzung zu Untersuchungen der LAWA, dem FAME-Projekt (z.B. GRE-
NOUILLET et al. 2004) bzw. den verschiedenen beteiligten Landesumweltämtern dar. Alle beteiligten 
Bundesländer sind daran interessiert, dass die von ihnen erhobenen und zur Verfügung gestellten 
Daten zu einem besseren Verständnis über die Zusammenhänge zwischen rezentem Fischartenin-
ventar, historisch potentiell vorkommenden Taxa und vorherrschenden abiotischen und biotischen 
Parametern führt. Die daraus gewonnen Erkenntnisse lassen mögliche verbessernde Maßnahmen im 
Hinblick auf den in der EG-WRRL geforderten guten ökologischen Zustand europäischer Fließge-
wässer im Jahre 2015 zu. 

Material und Methoden

Datengrundlage

Untersuchungsgebiet ist das Norddeutsche Tiefland als naturgeographisch einheitlicher Raum. Die 
beprobten Gewässer liegen in Nordrhein-Westfalen, Niedersachsen, Schleswig-Holstein, Mecklen-
burg-Vorpommern, Brandenburg und Sachsen-Anhalt. Die zugrunde liegenden Fisch- und Abiotik-
daten wurden von dem ehemaligen Niedersächsischen Landesamt für Ökologie; dem Landesamt für 
Ökologie, Bodenordnung und Forsten NRW, dem Landesamt für Natur und Umwelt Schleswig-
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Holstein, der Landesforschungsanstalt für Landwirtschaft und Fischerei Mecklenburg-Vorpommern 
und dem Institut für Binnenfischerei e.V. Potsdam-Sacrow bereitgestellt. 

Biotische Klassifikation 

In der vorliegenden Studie wurden diejenigen im Norddeutschen Tiefland vorkommenden Fließge-
wässerfischarten für die eingehende biotische Klassifizierung in ökologische Gilden nach DUßLING 
et al. (2004) eingeteilt, die auch im Hinblick auf eine Fließgewässerbewertung gemäß EG-WRRL 
aussagekräftig sind. Da Fischarten dazu neigen, in ihrem Lebenszyklus von der Larve zum adulten 
Tier die Gilden zu wechseln bzw. in fischarmen Regionen wie dem Norddeutschen Tiefland die 
sensitiven stenöken Gilden häufig nur durch eine Art vertreten sein können (DUßLING et al. 2004), 
sind weitere Klassifizierungen notwendig. Daten zu physikalisch-chemischen Parametern der unter-
suchten Gewässerabschnitte sowie Informationen zur Gewässerstrukturgüte im Untersuchungsab-
schnitt werden mit den Fischerhebungen verknüpft. Die Motivation liegt in einem objektiven Ver-
such zur Identifikation von Mustern in Artgemeinschaften und ihre Beziehung zu den gegebenen 
Umweltfaktoren begründet.  

Multivariate Analyse 

Um ein standardisiertes Verfahren zur Datenauswertung zu erlangen, mussten die Rohdaten sowohl 
bei den Fischerhebungs- wie auch den Abiotik- und Strukturparametern spezifiziert werden. Bei 
den einzelnen Probestellen der Fischerhebungen wurden diejenigen ausselektiert, bei denen keine 
eindeutige geographische Identifizierung anhand von Koordinaten (Rechts- und Hochwert) möglich 
war. Ebenfalls zum Ausschluss führten nicht vorhandene Abiotik- und Strukturparameter einzelner 
Probestellen sowie unterrepräsentative Erhebungen mit weniger als 5 Taxa. Die in die multivariate 
Analyse eingehenden zwei Datenmatrizen der Fischerhebungen und der abiotischen Parameter 
beinhalteten sowohl ordinale wie auch numerisch strukturierte Datensätze. Die ursprünglich in 
absoluten Fangzahlen jeder Art aufgeführten Fischerhebungen wurden zur besseren statistischen 
Auswertung in Abundanzklassen eingeteilt. Die qualitative Beschreibung der einzelnen Ausprägun-
gen in den Rohdatensätzen der Abiotik- und Strukturparameter wurde in eine quantitative Skalie-
rung umgewandelt. In einigen Fällen wurden Erhebungsstellen mehrfach beprobt, was eine Mittel-
wertberechnung in beiden Datenmatrizen nach sich zog, um auch die Auswirkungen der 
auftretenden jahreszeitlichen Schwankungen in der statistischen Analyse zu minimieren. Die Be-
probungsstrecken der einzelnen Fischerhebungen waren häufig unterschiedlich lang (von 100 m – 
3000 m), so dass eine mittlere Beprobungsstrecke von 500 m als Grundlage diente. Die absoluten 
Fangzahlen wurden auf diesen Wert ab- bzw. aufskaliert. Die multivariaten Gradientenanalysen 
wurden mit dem Programmpaket „CANOCO 4.5“ durchgeführt. Die graphische Darstellung erfolg-
te mittels Biplots in dem Programm „Canodraw 4.0“. Die zu diesem Zeitpunkt vorliegenden Ergeb-
nisse sollen am Beispiel des Bundeslandes Niedersachsen, als Zentrum des Norddeutschen Tieflan-
des, im folgenden dargestellt werden. 

Ergebnisse

Biotische Klassifizierung 

Die an den Probestellen erfassten Fischarten wurden in einem ersten Arbeitsschritt einer biotischen 
Klassifikation unterzogen. Dabei wurden die unterschiedlichen Präferenzen und Gildeneinteilungen 
der verschiedenen Arten berücksichtigt (Abb. 1). Für das Bundesland Niedersachen zeigt sich eine 
deutliche Unterteilung in einen rhitralen Teil der Ichthyozönose mit insgesamt 8 Spezies und einen 
potamalen mit 33 Arten. Innerhalb dieser Potamalfauna lassen sich weitere Untergliederungen 

318



vornehmen, was ingesamt zu einer Clusterung von rheophilen, eurytopen und stagnophilen Potama-
larten führt. Ziel dieser und weiterer biotischer Klassifizierungen ist es, in der anschließenden mul-
tivariaten Analyse unter Einbeziehung abiotischer Parameter Häufigkeitsmuster und typische Ver-
gesellschaftungen wiederzuerkennen bzw. die Unterschiede zu erklären. 

Abb. 1: Klassifizierung niedersächsischer Tieflandfischarten mittels Clusteranalyse (nach Hamming) 
hinsichtlich der Kriterien Habitat-, Strömungs- und Temperaturpräferenz sowie Reprodukti-
onsstrategie, Trophiegilde und Mobilitätsverhalten.

Multivariate Analyse 

Von den in Niedersachsen eingeflossenen 32 chemischen und strukturellen Parametern wurden 
durch die statistischen Vortests insgesamt 24 ausselektiert. Mit dem Faktor „Leitfähigkeit“ war hier 
zum einzigen Mal ein physiko-chemischer Parameter signifikant und ist mit in die Analyse einge-
gangen. Insgesamt erklärt das Diagramm 10,3 % der totalen Varianz der Häufigkeitsmuster. Die 8 
signifikanten Umweltfaktoren wiederum erklären 67,9 % der Varianz der gewichteten Häufigkeiten 
der niedersächsischen Fischartengemeinschaft. Die Eigenwerte zeigen für die ersten beiden Achsen 
Zahlen von 0.062 und 0.042. Im Gegensatz dazu zeigen die Achsen drei und vier nur Eigenwerte 
von 0.025 und 0.015. Insgesamt beinhalten die Erhebungen in den Fließgewässern des niedersächsi-
schen Tieflands 42 Fischarten, die sich im imaginären Habitatraum je nach ökologischen Optima 
verteilen. Die Parameter „Wasserführung“ und „Uferart“, welche sich im dritten Quadranten befin-
den, stellen zwar signifikante Umweltfaktoren dar, aber die Fischarten (Ausnahme: Zander) korre-
lieren kaum mit ihnen (Abb. 2). Die zwei für Unterläufe der Fließgewässer typischen Parameter 
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„Breite“ und „lenitisch-phytale Habitate“ haben im ersten Quadranten ihre stärkste Ausprägung. 
Zugleich liefern die „lenitisch-phytalen Habitate“, zusammen mit der „Leitfähigkeit“, den höchsten 
Erklärungsbeitrag zur vertikalen Achse.

Abb. 2: Redundanzanalyse (RDA) mit Arten und signifikanten Umweltfaktoren der niedersächsischen 
Tieflandfließgewässer. Dargestellt sind die maximal varianzerklärenden Arten. 

Allerdings korrelieren auch hier nur wenige Fischarten mit den beiden Parametern. Neben dem 
phytophilen Hecht und dem Rotauge zeigen Quappe und Bitterling eine erhöhte Präferenz in Rich-
tung dieser Parameter, allerdings ist die Länge ihrer Artvektoren eher gering. Dem Faktor „Breite“ 
liegen hingegen viele Cypriniden-Arten an. Dazu gehören Stillwasserarten wie Schleie, Rotfeder 
und Moderlieschen ebenso wie Unterlaufarten wie Aland, Brasse und Güster. Zusätzlich befindet 
sich der piscivore Rapfen in dieser Clusterung der eher breiteren Gewässern zugeneigten Fischarten 
(Abb. 2) Demgegenüber liefern die drei Parameter „Fließgeschwindigkeit“, „lotisch-phytale“ und 
„lotisch-psammale“ Habitate den höchsten Erklärungsbeitrag zur horizontalen Achse. Die rheophi-
len Arten Gründling und Hasel zeigen in diesem Bereich die stärksten Korrelationen. Im vierten 
Quadranten gibt es keine Ausprägung eines eingeflossenen Umweltparameters, allerdings eine 
Anhäufung fast aller in der vorliegenden Ichthyozönose vorkommenden rhitralen Arten. Neben den 
Salmoniden Lachs, Bach- und Meerforelle sind dies Äsche, Groppe, Elritze, Bachneunauge und 
Schneider. Zusätzlich haben in diesem Bereich die beiden Stichlingsarten sowie Barbe und Regen-
bogenforelle ihre ausgeprägtesten Häufigkeitsmuster in Bezug auf ihren optimalen Lebensraum. 
Alle diese Arten korrelieren stark negativ mit dem Strukturparameter „Breite“. 
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Diskussion

Der Einfluss von biotischen und abiotischen Parametern hängt stark vom räumlichen Maßstab der 
Untersuchung ab. In terrestrischen wie auch aquatischen Systemen steigt die Habitat- und Umwelt-
heterogenität mit dem räumlichen und zeitlichen Maßstab (ZALEWSKI & NAIMAN 1984). Wie aus 
den ersten Auswertungen zu erkennen ist, haben chemische Parameter nur in seltenen Einzelfällen 
einen Einfluss auf die Zusammensetzung der Ichthyozönose. Weitaus stärker scheinen einzelne 
Habitatfaktoren die Häufigkeitsmuster der einzelnen Fischarten zu beeinflussen. So zeigen alle 
bisherigen Auswertungen eine erhöhte Affinität der Arten zu spezifischen Habitatkriterien wie 
Substratheterogenität oder Sohlstrukturen. Deutliche Wirkungen auf die Verteilung der Arten haben 
auch Parameter wie Fließgeschwindigkeit und Flussbreite, was sich schon in der biozönotische 
Gliederung der Fließgewässer nach Illies (1961) widerspiegelt. Biotische Interaktionen und die 
Populationsdynamik beziehen sich deutlich auf Variationen in den abiotischen Komponenten  
(POWER et al. 1988). Die in den einleitend erstellten biotischen Klassifikationen auftretenden ökolo-
gischen Ähnlichkeiten und Vergesellschaftungen lassen sich in den multivariaten Analysen zum 
Teil wiedererkennen. Sowohl Co-Existenz als auch typische Räuber-Beute Netze werden in den 
Auswertungen deutlich. Im Gegensatz dazu zeigen die Analysen auch Parameter, die in der Litera-
tur als weniger strukturbindend beschrieben werden. In diesem Fall scheint eine Adaption der Arten 
an einen weniger optimalen Standort wahrscheinlich. Auch niedrige Abundanzen und das Fehlen 
einiger Fischarten muss in diesen Fällen noch weiter interpretiert und untersucht werden. Ziel ist es, 
eine für das gesamte Norddeutsche Tiefland geltende Aussage treffen zu können, welche abioti-
schen Parameter den größten Einfluss haben. 
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Einleitung

In potentiellen Lachslaichhabitaten wie zum Beispiel im Ruhrsystem und in anderen nordrhein-
westfälischen Flüssen konnten zunehmend Sauerstoffkonzentrationen im Interstitialwasser von  
5 bis 7 mg/l nachgewiesen werden, welche in der Literatur als letale Grenzwerte für die erfolgreiche 
Entwicklung von Lachsembryonen (Ingendahl 2001, Niepagenkemper & Meyer 2002). Diese nied-
rigen Sauerstoffkonzentrationen sind dem hohen Gehalt an feinen organischen und anorganischen 
Partikeln im Kieslückensystem zuzuschreiben, ein Prozess, der als Kolmation bezeichnet wird 
(Redeker et al. 2004). Bei einer hohen Kolmation kann sauerstoffreiches Oberflächenwasser nicht 
mehr in die Tiefen des interstitiellen Raumes gelangen, weshalb die sich dort entwickelnden Lachs-
eier- bzw. Larven einer unzureichenden Sauerstoffversorgung unterliegen (Soulsby et al. 2001, 
Rubin 1998). Dies ist einer der Gründe, weshalb der Atlantische Lachs (Salmo salar L.) als eine in 
Nordrhein-Westfalen vom Aussterben bedrohte Tierart (Munlv 2003) gilt.

In dieser Arbeit wurde speziell untersucht, welche physiologischen und morphologischen Effekte 
geringe Sauerstoffsättigungen auf die Larven des Atlantischen Lachses haben. Da die Kieme die 
Funktion der direkten Sauerstoffaufnahme bzw. Atmung übernimmt, bestand die Vermutung, dass 
dieses Organ bei einer permanenten Sauerstoffunterversorgung mit morphologischen Veränderun-
gen reagieren müsste. Gleichzeitig müsste sich die Blutdurchflussrate erhöhen, um den aufgenom-
menen Sauerstoff schneller an die Orte des Sauerstoffverbrauchs zu transportieren.  

Material und Methoden 

In der ersten Versuchslinie inkubierten Lachseier vom Tag ihrer Befruchtung bis zum 170. Lebens-
tag permanent bei 5 °C in einer konstant gehaltenen Sauerstoffkonzentration des Hälterungswas-
sers. Die erste Gruppe, die als Kontrollgruppe fungierte, inkubierte unter Normoxie (100 %-Sauer-
stoffsättigung bzw. 12,7 mg/l Sauerstoffkonzentration). Eine 70 % Sauerstoffsättigung (8,9 mg/l) 
wurde bei der zweiten Gruppe eingestellt und die dritte Gruppe wurde bei einer 40 % Sättigung 
(5,0 mg/l) exponiert. 
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In einer zweiten Versuchslinie wurden mit weiteren Lachslarven zwei temporäre Inkubationen 
durchgeführt. Bei der ersten temporären Inkubation (T1) sollte getestet werden, ob eine Sauerstoff-
sättigung von 40 % über 20 Tage in der Entwicklungsphase, in der die Kiemen und der Dottersack 
durchblutet werden, einen Effekt auf die Entwicklung der Larven bzw. auf die Entwicklung der 
Kiemen hat. Die zweite temporäre Inkubation (T2) wurde mit weiteren Larven zu einem späteren 
Entwicklungszeitpunkt durchgeführt, wobei diese Larven insgesamt 21 Tage vor Schlupfbeginn 
einer Sauerstoffsättigung von 40 % ausgesetzt waren. 

Für die im folgenden beschriebenen Untersuchungen wurden bei der ersten Versuchslinie aus jeder 
Sauerstoffgruppe acht Larven stichprobenartig entnommen sowie aus jeder temporären Gruppe 
jeweils vier Larven. Jede temporäre Inkubation hatte eine zugehörige 100 % Kontrollgruppe, aus 
der ebenfalls vier Larven zum Vergleich herangezogen wurden. Zunächst wurde von jeder Larve im 
unbetäubten Zustand eine Videoaufnahme von einem Gefäß des Dottersacks vorgenommen und 
anschließend die Zeit gestoppt, die eine beliebige Blutzelle benötigte, um einen definierten Gefäß-
abschnitt zu passieren. Anhand dieser Daten wurde die mittlere Blutdurchflussrate ermittelt. An-
schließend wurden die gleichen Larven betäubt und mit Hilfe eines Messokulares die Körperlänge 
vermessen. Die Entwicklung der einzelnen Larven wurde ebenfalls untersucht, speziell der Bede-
ckungsgrad des Kiemendeckels und die Ausbildung der zweiten Filamentreihe der Kiemenbögen 
sowie die Anzahl der Blutgefäße in sämtlichen Flossen. Am Ende eines Messtages wurden die 
Larven getötet und die Kiemen vollständig herauspräpariert und vermessen. Um eine Aussage über 
die Größe der Kiemen machen zu können, musste ein Vergleich mit der durchschnittlichen Körper-
länge gemacht werden. Dazu wurden die Kiemenmesswerte einer untersuchten Larvengruppe ge-
mittelt und durch den gemittelten Körperlängenwert dividiert, wodurch sich ein relativer Größen-
wert ergab. 

Ergebnisse

Abbildung 1 veranschaulicht den Verlauf der Entwicklung der Kiemengröße im Verhältnis zur 
durchschnittlichen Körperlänge. Nach deutlichen Schwankungen während der ersten Entwicklungs-
phase zeigten alle Larven unter den drei gegebenen Sauerstoffkonzentrationen nach Beendigung der 
Schlupfphase (119. Tag) eine Beschleunigung in ihrer Entwicklung. Beim Vergleich der drei Grup-
pen konnte insgesamt ein signifikanter Unterschied der 100 %-Gruppe zu der 70 %-Gruppe ver-
zeichnet werden und ab dem 133. Tag ebenfalls eine signifikante Abweichung zur 40 %-Gruppe, 
was bedeutet, dass diese Gruppe signifikant größere Kiemenbasislängen entwickelte. 
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Die Larven der T1- Gruppe zeigten unter der 40 % Sättigung im Verhältnis zu der 100 %- Kontroll-
gruppe insgesamt signifikant kleinere Kiemen, was bei den Larven der T2- Gruppe unter 40 % nicht 
verzeichnet werden konnte. 

Bei den hypoxisch gehaltenen Larven der ersten Versuchslinie entwickelten sich die Kiemen ten-
denziell später aus als bei den Larven unter der 100 % Sättigung. Diese Gruppen zeigten bezüglich 
der Gefäßausbildung in den sechs untersuchten Flossen signifikant weniger Gefäße bei der 
Schwanz-, Brust- und Fettflosse. Die Larven der zweiten Versuchslinie zeigten nach einer temporä-
ren Sauerstoffunterversorgung ebenfalls tendenziell später entwickelte Kiemen und bei der Brust- 
und Fettflosse signifikant weniger Blutgefäße. 

Unter beiden hypoxischen Bedingungen (40 %, 70 %) waren die Blutdurchflussraten der Larven der 
ersten Versuchslinie insgesamt signifikant erhöht (Abb. 2). Die Larven der beiden temporären 
Inkubationen zeigten nach einer Sauerstoffunterversorgung von 20 Tagen dies bezüglich keine 
signifikanten Unterschiede. 

Diskussion

In der ersten Entwicklungsphase zeigten die Larven der ersten Versuchslinie keine deutlichen Un-
terschiede bezüglich des Kiemen-Körperlängen-Verhältnisses. Nach dem Schlupf kam es zu einer 
deutlichen Entwicklungsbeschleunigung. In der Literatur wird berichtet, dass die Eihülle wie eine 
Sauerstoffbarriere wirkt, weil sie die Diffusionsdistanz erhöht (Matschak et al. 1998). Durch den 
verbesserten Zugang zum Sauerstoff nach dem Schlupf konnte dieser möglicherweise leichter auf-
genommen werden und dadurch die Metabolismusrate erhöhen, was diesen allgemeinen Anstieg 
erklären könnte. Ab dem 133. Tag hatte die permanente Sauerstoffunterversorgung einen direkten 
Effekt auf die Kiemen der Larven der beiden Hypoxiegruppen, denn diese waren ab diesem Zeit-
punkt signifikant kleiner als die der Kontrollgruppe. Deshalb musste die Annahme, dass sich Kie-
men unter Hypoxie vergrößern würden, verworfen werden. Die Ergebnisse der Studie von Wells & 
Pinder (1996) könnten die Resultate der Ergebnisse der untersuchten Kiemenbasislänge in dieser 
Arbeit erklären. Sie fanden heraus, dass Larven bis zum Ende ihres Dotterverzehrs mit der Haut 
atmen und die Kiemen erst mit Beginn der exogenen Nahrungsaufnahme ihre respiratorische Funk-
tion ausüben. Deshalb musste davon ausgegangen werden, dass die Larven der permanenten sowie 
die der temporären Inkubationen bis zum Ende der Exposition mit der gesamten Hautoberfläche 
geatmet haben, denn der Dotter war bis Ende Mai bzw. Anfang Juni noch nicht vollständig ver-
braucht.
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Dies erklärt, warum die Larven auf eine dauerhafte 40 %-Sauerstoffsättigung des Hälterungswas-
sers nicht mit einer Vergrößerung der Kieme bzw. Kiemenoberfläche antworteten, da der intensive 
Gasaustausch an der potentiellen respiratorischen Oberfläche noch nicht stattfand und der geringe 
Sauerstoffgehalt damit keinen Einfluss auf die Kiemengröße nahm. Dafür hatte dieser aber insbe-
sondere einen Einfluss auf den gesamten Organismus der Larven, denn sie verzeichneten nicht nur 
geringere Körperlängen sondern auch eine tendenzielle Entwicklungsverzögerung. Die Entwicklung 
der Kieme, bezogen auf den Kiemendeckel und die zweite Filamentreihe der Kiemenbögen, war bei 
den Hypoxie- Gruppen tendenziell später ausgebildet. Die Anzahl der Blutgefäße waren bei den 
Larven dieser Gruppen bei der Schwanz-, Brust- und Fettflosse signifikant geringer. Aufgrund des 
allgemein festgestellten Entwicklungsrückstands müsste der erste Teil der Hypothese, die für diese 
Arbeit aufgestellt worden war, verworfen werden. Larven zeigen demnach unter einer permanenten 
Sauerstoffunterversorgung keine Vergrößerung ihrer Kiemen. 

Die Larven der zweiten Versuchslinie (T1), die einer Sauerstoffunterversorgung während der Aus-
bildung der Gefäße in den Kiemen ausgesetzt waren, zeigten bezüglich des Kiemen-Körperlängen-
Verhältnisses ebenfalls signifikant kleinere Kiemen, was bei der T 2- Gruppe nicht festgestellt 
werden konnte. Hier war die anfängliche Durchblutung der Kiemen weitestgehend abgeschlossen. 
Dagegen war die Entwicklung der Kieme bei beiden temporären Gruppen tendenziell langsamer, 
und die Anzahl der Blutgefäße der Brust- und Fettflosse bei der T 1- Gruppe und der Brust-, Fett- 
und Rückenflosse der T 2- Gruppe war signifikant reduziert. 

Während der Eiphase zeigten alle Larven der ersten Versuchslinie einen leichten Anstieg der Blut-
durchflussrate mit einer darauffolgenden Abnahme, die damit erklärt werden kann, dass in dieser 
Zeit der für diese Berechnung vermessene Gefäßdurchmesser relativ klein war. Ab dem 105. Tag, 
also zu Beginn der Hauptschlupfphase, nahm die Blutdurchflussrate unter allen drei Sauerstoffkon-
zentrationen zu. Dies kann zum einen ebenfalls durch den verbesserten Sauerstoffzugang erklärt 
werden, der sich durch den Verlust der Eihülle einstellt. Der schneller aufgenomme Sauerstoff muss 
aber auch entsprechend schneller transportiert werden, was diesen allgemeinen Anstieg der Blut-
durchflussrate nach dem Schlupf erklären könnte. Insgesamt hatten die Larven, die unter Hypoxie 
gehalten wurden, eine signifikant höhere Blutdurchflussrate als die Kontrollgruppe. Vermutlich ist 
dies eine Anpassung der Larven an den niedrigen Sauerstoffgehalt, der wahrscheinlich in gleicher 
Menge wie unter normoxischen Bedingungen aufgenommen werden musste, was dann zu einer 
Erhöhung der Transportrate führte. Diese Reaktion ist vermutlich eine adaptive, kardiovaskuläre 
Kompensation auf die Veränderung des Umweltparameters Sauerstoff (Doudoroff & Shumway 
1970). In der Studie von Waller et al. (2000) konnte in einem Langzeitexperiment gezeigt werden, 
dass niedrige Sauerstoffkonzentrationen im Medium eine Erhöhung der Standardrespirationsrate der 
Fische und eine Anpassung einiger physiologischer Prozesse wie beispielsweise Kiemenventilation 
oder Herzfrequenz verursacht. Die metabolische Standardrate, die bei Oncorhynchus kisutch in
einem solchen Experiment gemessen wurde, stieg unter hypoxischen Bedingungen um bis zu 25 %. 
Diese Befunde lassen sich auch auf das hier durchgeführte Experiment übertragen. Nach der tempo-
rären Inkubation in der 40 %-Sättigung zeigten beide Larvengruppen (T 1 und T 2) keinen signifi-
kanten Unterschied, jedoch eine tendenzielle Erhöhung der Blutdurchflussrate und ebenfalls eine 
deutliche Erhöhung nach Beendigung der Schlupfphase. Demnach könnte behauptet werden, dass 
auch kurzzeitige geringe Sauerstoffsättigungen einen Einfluss auf die Blutdurchflussrate haben. 
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Zusammenfassung  

Eine permanente Sauerstoffunterversorgung von 40 % und 70 % bei Lachslarven verursacht eine 
signifikante Entwicklungsverzögerung bezüglich der Körperlänge, der Größe der Kiemen und der 
Ausbildung von Blutgefäßen innerhalb der Flossen sowie eine signifikante Erhöhung der mittleren 
Blutdurchflussrate. Auch eine zeitweilige Sauerstoffunterversorgung (20 Tage) von 40 % während 
der Ausbildung der Blutgefäße in den Kiemen führt zu einer eindeutigen Entwicklungsverzögerung.
Diese Behandlung hat jedoch keinen Einfluss auf die mittlere Blutdurchflussrate. 
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Introduction

Previous field based studies have characterised episodic periods of low dissolved oxygen (DO) at 
shallow depths (300mm) beneath the streambed (MALCOLM ET AL., in press). These periods of low 
DO were associated with the intrusion of chemically-reduced groundwater to the hyporheic zone.. 
The eggs of Atlantic salmon (Salmo salar L.) are deposited in shallow hyporheic gravels (<300mm) 
and, thus, in affected locations, embryos can be exposed to highly variable DO concentrations 
during the course of development which can be up to 6 months in duration (November-April). Low 
oxygen levels affect the survival (INGENDAHL, 2001, EINUM ET AL., 2002; MALCOLM ET AL., 2003b)
and development (ALDERDICE ET AL., 1958, SOWDON & POWER, 1983, RUBIN & GLIMSÄTER, 1996)
of embryos. Likewise, exposure to reduced groundwater results in delayed hatch and/ or small 
alevin size relative to unaffected controls (MALCOLM ET AL., 2003B, YOUNGSON ET AL., 2004). 
From the literature, it appears that low DO is the most likely cause of reduced embryo performance 
associated with groundwater intrusion, although it should also be recognized that groundwater 
differs from surface water in respect to many other physical and chemical characteristics. While 
there are numerous studies of the effects of constant and chronic low DO levels (SILVER ET AL.,
1963, SHUMWAY ET AL., 1964, HAMOR & GARSIDE, 1976) we currently lack the process information 
that links transient exposure to low dissolved oxygen and embryo physiology. As it is probably 
impossible to adequately investigate these links in the field this laboratory study was devised, as a 
formalized simulation of observed field conditions, that set and regularized, DO values, transient 
duration and transient frequency to plausible and non-lethal values. We use this as a context for 
examining the sub-lethal effects of low DO on embryo development over the period between fertili-
zation and hatch. 

Material and Methods 

Twelve groups of eggs from wild salmon were exposed to single or repeated 24 hour events of low 
oxygen concentration (ca. 30% saturation). The number of events experienced by any one group 
ranged from 0 to 5. The period between any two events was approximately equal and was calcu-
lated according to the ts-values introduced by GORDILOV (1996). Tau-somits (ts) describe the te-
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Date of 
exposure 

mean oxygen 
concentration 
[mg/l / %sat.] 

mean 
temperature 

[°C]
ts-value developmental 

stage
degree 
days

exposed 
groups         

(group 11, 12   
= control) 

18. Dec. 03 3.7 / 31.6 7.2 50 10 75.5 1, 2, 3, 4
12. Jan. 04 3.4 / 27.9 5.6 105 19 155.3 2, 3, 4, 5, 6, 7
29. Jan. 04 3.4 / 26.0 2.9 150 23 212.9 3, 4, 5, 6, 7, 8, 9
18. Feb. 04 3.4 / 29.4 7.7 210 28 308.3 3, 4, 6, 7, 8, 9
14. Mar. 04 3.2 / 27.4 7.3 255 30 363.9 4, 7, 9, 10

1

5

4

2

 3

perature-depending period that is needed for the genesis of one pair of somits. The treatment proto-
col is shown in Table 1.

Table 1: Summary of exposures in the experimental treatments.

The displacement of oxygen with nitrogen is usually used to generate controlled exposure to vari-
able DO under laboratory conditions (SHUMWAY et al., 1964, EINUM et al., 2002). However, in the 
present study a modified approach was developed, based on a voltage controlled relay which regu-

lated the nitrogen supply depending on the oxygen concen-
tration in the experimental chamber (Figure 1). Nitrogen 
was led from a cylinder supply (1) through the voltage 
controlled relay (2), which could be closed or opened via a 
computer connected to an oxygen electrode (3) in the test 
tank. An open relay directs nitrogen into the mixing unit (4) 
where it displaces oxygen in the water towards the set-point 
in the test tank (5) with the eggs were exposed to water of 
variable DO. Egg groups were contained in baskets to 
achieve separation and to aid transfer. 

Figure 1: Experimental setup for exposing salmon eggs to low oxygen conditions 

Results

Rates of embryo survival in general were very high in all the low DO exposure regimes. Rates 
exceeded 95% in every case. There was no relationship between the alevin length and treatment 
(Spearman correlation, N=12, p=0,39). However, dry weight showed a significant trend where a 
greater number of test exposures was associated with a decrease in weight (Pearson correlation, 
N=11, p=0,075). Significant differences were detected for the timing of hatch (Randomization-test 
between all groups, 10000 repeats, p<0,001) that correlated with the experimental design (Figure 2). 

The median hatching time ranged from 401 to 425 degree days and changed according to the treat-
ment (Figure 2A; Spearman Correlation; N=12, R=-0,78, p<0,01). Additionally, within the main 
hatching period of each group, more individuals hatched within a shorter period for groups with 
more low DO exposures (Figure 2B; Spearman Correlation: N=12, R=0,77, p<0,01).  
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Figure 2: Correlations of different aspects of the hatching behaviour with experimental design 

These effects are also evident in the different patterns represented in Figure 3. Additionally, treat-
ment groups with more exposures to low DO tended to show relatively earlier hatching. In Group 4 
which was exposed to low DO five times and where hatching began on 16.03, 17% of hatching was 
completed by 21.03, whereas in the control group hatching began first on the 22.03.

Figure 3: Period of maximum hatching activity. Numbers of low DO exposures are given in brackets.

Discussion

As expected, embryos tolerated single or repeated episodes (24 hr) of low DO (ca. 30% saturation). 
Sub-lethal effects of the treatment on subsequent patterns of hatching were detected. More frequent 
repeated exposure was associated with earlier hatch of individuals over a shorter group hatching 
period. Exposure to low DO may cause permanent physiological impairment of embryos through, 
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for example, impaired development of blood vessels (NIKINMAA, 2002) or muscle (MATSCHAK ET 
AL., 1995). No gross effects on body conformation were observed but presumably similar impair-
ments caused the observed differences in hatching. No effects on embryo size were detected al-
though differences are a prominent feature of alevins reared naturally over a range of variable 
groundwater/ DO regimes (YOUNGSON ET AL., 2004). Differences in patterns of hatching were 
found to be a sensitive measure of the changes caused by the low DO regimes. 

The repeated exposures to low DO conditions were designed to reflect and regularise natural pat-
terns of exposure in streambed gravels (MALCOLM ET AL., in press). After hatch, groups of alevins 
derived from field experiments where embryos were exposed to natural dynamic variation in DO 
showed high variation in survival, body size and conformation. These differences were attributable 
to variations in mean levels of DO which were based on regular but intermittent sampling of the 
hyporheic environment (MALCOLM ET AL., 2003a, b,YOUNGSON ET AL., 2004). The results of the 
present study demonstrate that intermittent low DO of moderate magnitude was sufficient to in-
duced detectable developmental change. However, the experiments failed to capture the full range 
of effects commonly exhibited in stream conditions, probably as a result of the conservative ap-
proach to exposure duration and magnitude  

The DO values to which embryos were exposed were in the part of the naturally observed range that 
is not associated with outright mortality. This suggests that other aspects of the challenges, includ-
ing duration and frequency also have important effects on the outcome. It is therefore likely that 
differences in frequency and duration of exposure, beyond the range included in the present study, 
have large and possibly cumulative effects on the outcome. Alternatively, it is possible that by 
controlling DO alone our simulations, we have failed to capture interactive effects between DO and 
the other variable aspects of groundwater, such as temperature, alkalinity, pH and metal concentra-
tions, that occur in the more complex, natural field situation. 

Summary

This study has shown, that repeated short duration (24hr) exposures to low DO (30% oxygen satura-
tion) which were designed to simulate natural conditions associated with upwelling, low DO 
groundwater, exerted sub-lethal effects on patterns of salmon embryo performance. Individuals 
exposed to repeated low DO challenges showed advanced hatching dates and exposed groups 
showed compressed hatching durations. However, the expected effects on embryo performance 
were not evident, suggesting that the conservative approach to exposure frequency, magnitude and 
duration failed to capture important aspects of the field situation. 
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Introduction
The Atlantic Salmon (Salmo salar L.) is an important economic factor in Scottish fishing industry 
and tourism. Recent investigations about the stocks of this natural rescource indicate declining 
population densities (YOUNGSON ET AL., 2002). Though salmon stocks can exhibit high variabilities, 
the rod catches are on a constantly low level (YOUNGSON ET AL., 2002). Besides the changes in the 
marine environment anthropogenic interferences during the freshwater phase are also playing a role. 
With constant low numbers of returners from the sea, a decline of smolts will act as a feedback in 
the following life cycles. 

MALCOLM (2002) describes that the recruitment of smolts in the Girnock Burn, a spawning river in 
the Scottish Highlands, is lower than expected from the number of returning fish from the sea. Fine 
sediment can be exculded from having significant effects on reproduction (MOIR, 1999). The ob-
served mortality of eggs is therefore attributed to influences of low oxygenated groundwater 
(MALCOLM, 2002). 

A common problem with field studies on small scale variabilities in the interstitial environment is 
that bigger sample volumes do not represent the conditions in which single eggs or egg pockets 
develop. GEIST & DAUBLE (1998) point out clearly, that the resolution of the present methods to 
describe salmon spawning grounds are too rough to permit insight in the microhabitat. The oxygen 
measurement with optodes is a good alternative to close this knowledge gap (RISS ET AL., submit-
ted). The optical measurement with optodes is based on the principles of the dynamic luminescence 
deletion with the main advantage that it does not consume any oxygen itself  (HOPF & HUNT, 1994). 

The aim of this study is the characterisation of spatial and temporal variability of the oxygen 
saturation in the interstitial environment with the help of the optode technology. 

Study site 
The Girnock Burn is a near pristine river in the northeast of Scotland. It drains parts of the 
Lochnagar massif and meets the Dee after 12 km near Braemar. The Dee is reckoned to be one of 
the best salmon streams on the British Isles. 750 m before the confluence with the Dee an adult- and 
smolt-trap detects every fish migration into and out of the system. The SEPA (Scottish Environ-
mental Protection Agency) runs a flow gauge at Littlemill with 15 minutes resolution. Due to the 
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steep gradient, 50% of all spawning activity takes place at only 13% of the Girnock Burn (WEBB ET 
AL., 2001). 

Material und Methoden 
Lance cores make it possible to measure oxygen in 10, 20 and 30 cm depth. One core consists of 
three metal pipes with fine gauze at the tip to avoid fine sediment intrusion (NIEPAGENKEMPER &
MEYER, 2002). On 15 sites throughout the catchment area three lance cores were inserted into the 
sediment respectively. To integrate this study into the research so far the site describtion of earlier 
work was adopted. The three lances on each site had a distance of about 20 cm from each other. 
Nine of these clusters were on site 5, named A to I, and one was on the sites 8, 9, 11, 14, 15 and 17 
respectively. Coloured baloons on top of the lances were used for identification and protection 
against fine sediment. Sites 5, 15 and 17 were measured repeatedly and results of each cluster were 
plotted in diagrams. To evaluate the temporal variability, data from the flow gauge was compared to 
the corresponding oxygen values. 

Results

Spatial variability 

The general conditions show a signifi-
cant decline of oxygen saturation with 
increasing depth (Kruskal- Wallis-Test: 
N=366, p<0,001) (Fig. 1). For this 
comparison, data from all clusters were 
used. All depth display the whole 
bandwidth of oxygen values. 10 cm had 
the highest median value (89.91 %), 
whereas the 20 and 30 cm depth were 
quite similar in data allocation, though 
the median oxygen value in 30 cm 
(44.50 %) was about 20 percent lower 
than in 20 cm (65.53 %). 

Figure 1: Oxygen saturation in 10, 20 and 30 cm depth 

The oxygen measurements at the main study site 5 showed high vertical and horizontal variations 
within all clusters. For example, site 5D (Fig. 2A) exhibits a clear difference between the red lance 
and the other two. When the red lance had low values in all depth the other two lances showed 
clearly higher values. Another example is site 5H (Fig. 2B), where the measurement on the 27th of
May exhibits a difference from 10 % saturation (green lance) up to 90% saturation (blue lance) 

Similar variations were found at the other clusters on site 5 and the lower sections of the Girnock 
Burn. Solely the results of site 17, just before the confluence with the Dee, indicated good oxygen 
conditions in all three depths. 
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Figure 2: Oxygen values of the clusters 5D and 5H.

Temporal variability 

The displayed results reflect the average values of the 5A lances at the respective dates (Fig. 3). The 
first measurement on 20.02.04 showed the greatest difference between depths. While 10 cm was 
fully saturated, the level in 20 and 30 cm was just above 20 % saturation. During the further course 
both deepest depths stayed on the same level, solely the upper depth declined to 50 % saturation. 
This period was dominated by lower spates up to 1 m3/s, whereas the measurements on the 05.03.04 
and 09.03.04 were made at 0.55 and 0.61 m3. Here the values in 20 cm were slightly higher than in 
30 cm depth. After the spate on the 16.03.04 the measurement on the 19.03.04 showed rising 
saturations in 10 and 20 cm depth and stagnant values in 30 cm depth. The research period so far 
was characterized by rising baseflow from 0.28 m3/s on the 20.02.04 up to 0,6m3/s on the 19.03.04. 
Afterwards, the baseflow declined again to 0.24 m3/s on the 01.04.04. On this day The oxygen 
measurement resulted in low values for all three depths (26.11 % - 29.72 %). During a spate (1.5 
m3/s) on the 06.05.04 the 10 cm showed the highest value, whereas in 30 cm, higher values were 
measured than in 20cm. Until the end of May the baseflow declined to 0.12 m3/s.

Figure 3: Connection between discharge and oxygen saturation in 10, 20 and 30 cm depth, within the period 
from Febuary until May 2004. Data were collects from site 5A. Displayed are the average values 
of the lances

A B
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Discussion
This investigation shows that oxygen saturation varies on a very small scale in shallow intersticies 
in the Girnock Burn. This could be demonstrated on nearly all sites examined. With increasing 
depth serious differences within the same cluster occurred. Furthermore, temporal variations arise 
with changing discharge. The overlying fluvio-glacial deposits consits of silt and, near to the sur-
face, of gravel and boulders. This heterogenous composition creates various flowpaths where low 
oxygenated groundwater and suface water are able to interact (BRUNKE & GONSER, 1997). Con-
sequently, upwelling low oxygenated groundwater creates a diversity of different oxygen conditions 
in shallow intersticies. Additionally, infiltration of surface water form short hyporheic flowpath. 
Hydraulic pressure gradients in front of and behind objects, like boulders or riffels, can drive 
surface water through the upper regions of the sediment (PACKMAN & SALEHIN, 2003). The 
extension of these flowpaths varies in depth and distance according to the dimensions of the 
obstacle. Thus the spatial variability is determined by the influence of low oxygenated groundwater 
combined with a heterogeneous streambed morphology.  

In addition temporal variations occur due to changing hydraulic condition. The exchange processes 
of groundwater and surface water depend to a great extend on changing stream stage and con-
sequently the resulting changes in hydraulic pressure. Precepitation and interannual fluctuations 
alter the hydraulic pressure and change the direction of exchange processes (SOPHOCLEUS, 2002). 
BRUNKE & GONSER (1997) generally distinguish two processes. On the one hand, the infiltration of 
surface water into the sediment, and on the other hand, the exfiltation of groundwater into the 
stream. During baseflow conditions and low stream stage, the discharge is dominated by upwelling 
groundwater and, in the Girnock Burn, by lower oxygen conditions in shallow intersticies. Whereas 
through higher discharge, the increased hydraulic pressure drives more fully saturated surface water 
into the sediment. 

Summary
In an intensively used spawning area, the Girnock Burn in Scotland, a high variability of oxygen 
saturation in shallow intersticies could be demonstrated. Changes occur on a distance of 20 cm at 
least and are induced by local groundwater/ surface water interactions. The heterogenous streambed 
morphology and sediment composition create a variety of local flowpaths whereby a mosaic of 
different oxygen conditions is generated. Temporal changes could be assessed in dependence of 
changing stream stage. Higher discharge drives surface water into the sediement whereas under 
baseflow conditions more groundwater contributes to the stream. 
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Einleitung

Flüsse dienen dem Menschen schon seit jeher als Transportweg, als Wasserlieferant auch für die 
Landwirtschaft und sie liefern darüber hinaus Nahrungsressourcen. Im Laufe der Jahrhunderte 
bekamen diese Faktoren eine größere Bedeutung, da die Anzahl und der Bedarf der Menschen stieg. 
Dies führte allerdings vor allem zu einer zusätzlichen Belastung der Flüsse durch Industrialisierung 
und Kanalisierung, wie in der Geschichte der Weser. Die Folgen waren Verschlechterungen der 
Wasserqualität, die Zunahme des Salzgehaltes und ein Rückgang der Fischbestände (Busch et al. 
1989), um nur einige Aspekte zu nennen. Einhergehend mit der Kanalisierung und dem Ausbau der 
Unterweser von 5,0 m auf 10,70 m Wassertiefe in dem Zeitraum von 1887 – 1978 (Busch et al. 
1989; Schirmer 1995), ergaben sich weitere Folgeerscheinungen, die sich negativ auf die Tier- und 
Pflanzenwelt auswirken. So zum Beispiel die Erhöhung des Tidehubs von ehemals 0,2 m auf über 4 
m (Lucker et al. 1995), wodurch u.a. Fischlaich und Fischaufwuchsgebiete wegen des längeren 
Trockenfallens der Uferzonen zerstört wurden (Schirmer 1993). Darüber hinaus zeigen sich heute 
Verluste ökologisch bedeutender Strukturen wie Wasserpflanzenbestände, Litoralbereiche sowie 
Flachwasserzonen, welche natürlicherweise an allen in die Nordsee mündenden Fließgewässern 
vorkommen (Hagge & Greiser 1994; Lucker et al. 1995). Diese Entwicklung ist vor allem bedingt 
durch den notwendig gewordenen Bau von Uferbefestigungen, welche etwa 60 % der natürlichen 
Uferzonen der gesamten Unterweser haben verschwinden lassen (Lucker et al. 1995). Die oben 
genannten Faktoren haben in unterschiedlichem Maße zu einer veränderten Populationsdichte oder 
Artzusammensetzung (Busch et al. 1984), zu einem Rückgang oder zum völligen Verschwinden 
zahlreicher Fischarten in der Unterweser beigetragen.  

Ziel dieser Arbeit ist das Herausarbeiten der gewässerökologischen Funktion des rechten Nebenar-
mes der Weser für die Reproduktion der Fischfauna im Vergleich zum Hauptstrom. Untersuchungs-
gegenstand hierfür war das Individuenaufkommen der Fischbrut in beiden Habitaten (Hauptstrom 
und Nebenarm). Darüber hinaus sollte untersucht werden, welche abiotischen Parameter in diesem 
Zusammenhang für das Vorkommen und die Verteilung der Arten von Bedeutung sind. Vor dem 
Hintergrund der nächsten anstehenden Weservertiefung soll ebenfalls geprüft werden, ob der rechte 
Nebenarm nach den bisher erfolgten naturfremden Eingriffen im Hauptstrom überhaupt seine öko-
logische Funktion als Abwachsgebiet für einheimische Jungfische noch erfüllen kann. 
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Material und Methoden

Von Mai bis August 2004 (06.05.-04.08.2004) wurden 14-tägig insgesamt zehn Beprobungen 
durchgeführt. Pro Termin wurden zwei Probenahmestellen (PNS) im Hauptstrom (HS) und zwei im 
rechten Nebenarm (NA) angelaufen. Von den vier PNS befanden sich zwei am rechten Weserufer 
und zwei auf der rechten Seite des rechten Nebenarms. Die beiden PNS im Hauptstrom lagen je-
weils auf gleicher Höhe mit den beiden im Nebenarm. Für die Befischung wurde zum einen eine 
Ringwade von 20 m Länge, 2 m Höhe und einer Maschenweite vom 1 mm eingesetzt und zum 
anderen ein Kescher mit einer Öffnung von 32 cm und ebenfalls einer Maschenweite von 1 mm. 
Unmittelbar nach dem Auslesen der Ringwade bzw. des Keschers wurden die Fische in  
96%-iges Ethanol überführt. An jeder PNS wurden darüber hinaus pro Fang- bzw. Messtag folgen-
de abiotische Parameter einmalig aufgenommen: pH-Wert, Sauerstoff (mg/l und %), Sichttiefe 
(cm), elektrische Leitfähigkeit (mS/cm) und Temperatur (°C). 

Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsgebiet liegt auf der Höhe von Brake, zwischen UWkm 39 und 43, ist also gele-
gentlich dem Einfluss des Brackwassers unterworfen und befindet sich nahe der Trübungszone. Die 
Salzgehalte in diesem Gebiet sind als limnisch bis oligohalin bzw. als brackisch-limnisch (0-5psu) 
einzuordnen (Arge Weser 1998; Caspers 1959). Aufgrund der kurzfristigen Salzgehalts-
schwankungen ist die Artenzahl der im Brackwasser lebenden Organismen klein, da nur wenige mit 
diesen Bedingungen zurechtkommen (Tardent 1993). Fischereibiologisch zählt die Unterweser nach 
Frenz (2003) zur Kaulbarsch-Flunder-Region, auch Hypopotamal oder Brackwasserregion genannt 
(Bick 1998; Gerstmeier & Romig 2003).  

Abb.1: Übersichtskarte des Untersuchungsgebiets in der Unterweser und im rechten Nebenarm auf 
der Höhe von Brake (UWkm 39 – 43) 
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Ergebnisse

Insgesamt wurden 4412 Jungfische und 28 Larven gefangen. Diese können 15 Arten zugeordnet 
werden, wobei die Flunder mit 2655 Individuen (60%) dominiert. Hering (17%) und Strandgrundel 
(11%) zählen ebenfalls zu den eudominanten Taxa in dieser Untersuchung, Stint (5%), Zander (4%) 
und Dreistachliger Stichling (2%) zu den subdominanten Arten (Tab.1). Die übrigen neun Taxa, 
von denen sechs der Familie der Cyprinidae angehören, fallen in die Klasse der subrezedenten 
Arten mit  2,2%. Die weitere Auswertung beschränkte sich ausschließlich auf die eu- und subdo-
minanten Arten. 

Tab. 1: Gesamtartentabelle mit absoluten und relativen Artenzahlen, der Klassifizierung nach Dominanz-
klassen nach SCHWERDTFEGER (1975), hier: I = eudominant (> 10 %), II = dominant (  10 %), 
III = subdominant (  5 %), IV = rezedent (  2 %), V = subrezedent (< 1 %) und der Präsenz nach 
TISCHLER (1993); (N = 4445) 

Art Wissenschaftlicher 

Name

Familie Präsenz 

[%]

Gesamt-

anzahl 

Gesamt-

anteil [%] 

Dominanz-

klasse

Flunder Platichthys flesus Pleuronectidae 90,00 2655 59,73 I

Hering Clupea harengus Clupeidae 70,00 775 17,44 I

Strandgrundel Pomatoschistus microps Gobiidae 50,00 494 11,11 I

Stint Osmerus eperlanus Osmeridae 80,00 213 4,79 III

Zander Stizostedion lucioperca Percidae 80,00 177 3,98 III

Dreistachliger

Stichling Gasterosteus aculeatus Gasterosteidae 50,00 98 2,20 

III

Aland Leuciscus idus Cyprinidae 50,00 10 0,22 V

Hasel Leuciscus leuciscus Cyprinidae 30,00 6 0,13 V

Neunstachliger

Stichling Pungitius pungitius Gasterosteidae 20,00 5 0,11 
V

Brassen Abramis brama Cyprinidae 20,00 4 0,09 V

Plötze Rutilus rutilus Cyprinidae 10,00 3 0,07 V

Flussbarsch Perca fluviatilis Percidae 10,00 2 0,04 V

Finte Alosa fallax Clupeidae 10,00 1 0,02 V

Döbel Leuciscus cephalus Cyprinidae 10,00 1 0,02 V

Rotfeder

Scardinius erythrophthal-

mus Cyprinidae 10,00 1 0,02 
V

Die Flunder dominierte nicht nur den Gesamtfang, sondern auch die Ichthyozönose in beiden Habi-
taten (HS = 38 %, NA = 85 %), zu beiden Tidesituationen (HW = 40 %, NW = 68 %) und in beiden 
Fanggeräten (Rw = 63 %, Ke = 45 %). Bei der Betrachtung der einzelnen Fangtage fällt eine Ab-
nahme der Individuenzahl einiger Arten auf. Flunder und Hering sind vor allem in der ersten Unter-
suchungshälfte (06.05-16.06.04) vorherrschend, während die Strandgrundel die zweite Unter-
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suchungshälfte (30.06-04.08.04) dominiert, allerdings auch mit abnehmender Tendenz. Zander, 
Stint und Dreistachliger Stichling treten unregelmäßig auf. 

Diskussion

Durch ihr signifikant höheres Vorkommen im Nebenarm wird die Vermutung bestätigt, dass dieser 
für die Flundern eine wichtige Funktion als Aufwuchsgebiet besitzt. Der Schwerpunkt der Flunder-
präsenz in der ersten Hälfte der Untersuchung lässt vermuten, dass die Tiere direkt nach ihrem 
Schlupf in die Flachwasserzone einwandern. Die späteren Fänge belegen, dass sie dieses Habitat 
über eine längere Zeit besiedeln, zumindest für den Zeitraum von Mai bis Juli, in dem sie nachge-
wiesen werden konnten. Für den Hering besitzt der rechte Nebenarm, wie erwartet, keine ökologi-
sche Funktion als Aufwuchsgebiet. Eine mögliche Erklärung für das Auftreten dieser Art im Haupt-
strom wäre, neben Verdriftung, das Aufsuchen besserer Nahrungsbedingungen. Das massenhafte 
Einwandern der Strandgrundel in die Kleinensieler Plate (max. 125 Ind./m2) (Lange 2003) spricht 
eindeutig für die Wichtigkeit einer Flachwasserzone in deren Lebenszyklus. Das vermehrte Auftre-
ten der Strandgrundeln in diesem Unterweserabschnitt ist möglicherweise auf die höheren Salzge-
halte zurückzuführen. Da die Grundeln aber fast ausschließlich bei Hochwasser im Hauptstrom und 
bei Niedrigwasser im Nebenarm vorzufinden waren, ist davon auszugehen, dass sie den Nebenarm 
als Rückzugsgebiet und den Hauptstrom als Nahrungsareal aufsuchen. Für den Stint erfüllt der 
rechte Nebenarm keine offensichtliche ökologische Funktion. Allerdings wurde der Stint in der 
Flachwasserzone Pastorengate nachgewiesen (Meyerdirks & Schirmer 2003), so dass davon ausge-
gangen werden kann, dass juvenile Stinte in Flachwasserbereiche einwandern. Es ist vorstellbar, 
dass in diesem Fall zu viele Räuber im Nebenarm anwesend oder die Jungtiere aufgrund ihres frü-
hen Schlüpfens schon so schwimmfähig waren, dass der größte Teil der Tiere dem Netz entkommen 
konnte. Ob der Nebenarm auch für die juvenilen Zander einen Nahrungsgrund darstellt, kann nur 
vermutet werden, da mit den angewandten Methoden nur ein sehr geringer Teil der Zander nachge-
wiesen werden konnte, die sich bekanntlich eher im Freiwasser aufhalten. Ähnliches gilt für den 
Dreistachligen Stichling, für den offen bleiben muss, ob er aufgrund der Methodik unterrepräsen-
tiert war oder tatsächlich andere Habitate bevorzugt. Möglicherweise wandern sie nur als Nah-
rungsgäste bei Hochwasser in den Nebenarm ein.  

Für das gemeinsame Auftreten aller Arten an bestimmten Fangtagen wurden der saisonale Aspekt, 
der Einfluss von abiotischen Faktoren, welche hier nicht diskutiert wurden (z.B. Strömung, Vegeta-
tion etc.) und ein hohes Nahrungsangebot als Erklärung herangezogen. Der Rückgang der Individu-
enzahlen im Verlauf der Untersuchung wurde auf intra- und interspezifische Konkurrenz, diurnale 
Wanderungen der schwimmfähiger werdenden Jungfische sowie auf Räuber-Beute-Beziehungen 
innerhalb der Fischgemeinschaft zurückgeführt. Unterschiede zu den Fangzahlen früherer Arbeiten 
konnten einerseits mit der abweichenden Lage des Untersuchungsgebietes, der Methodik und Fang-
saison und dem unterschiedlich hohen Fangaufwand begründet werden. Andererseits wurde diesbe-
züglich auf die variierende Überlebensrate der Vorjahresbrut hingewiesen. 

Zusammenfassung  

Eine große gewässerökologische Funktion des rechten Nebenarms als Aufwuchsgebiet für die 
Flunder konnte nachgewiesen werden. Für die Strandgrundel kann dies anhand der Ergebnisse und 
anhand von Vergleichen zu anderen Untersuchungen nur vermutet werden. Da die übrigen Arten, 
bis auf den Stichling, vermehrt im Hauptstrom auftreten, die Nachweise hoher Individuenzahlen im 
Nebenarm jedoch fehlen, sprechen die Ergebnisse für den Hauptstrom als bevorzugtes Habitat. 
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Vermutlich ist der rechte Nebenarm heute nicht mehr in der Lage, einer Reihe von Arten als Auf-
wuchsgebiet zu dienen, da die naturfeindlichen Eingriffe der Vergangenheit nicht mehr kompensiert 
werden können. Hinzu kommt die Frage, ob der rechte Nebenarm überhaupt noch eine Flachwas-
serfunktion besitzt, da er mittlerweile so flach geworden ist, dass er großflächig tiderhythmisch 
trocken fällt und den Charakter eines Priels bekommen hat. Intakte, mehr oder weniger permanent 
wasserführende Flachwasserbereiche haben ihre wichtige Funktion im Lebenszyklus einiger Arten 
schließlich bereits hinreichend unter Beweis gestellt [z.B. Pastorengate (Meyerdirks & Schirmer 
2003), Kleinensieler Plate (Lange 2003)].
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Einleitung
Die Quappe (Lota lota), eine auf der nördlichen Hemisphäre verbreitete, kaltstenotherme Fischart, 
bewohnt in den meisten großen Seen im Verlauf ihrer Ontogenese verschiedene Habitate (Scott und 
Crossman 1973). In vielen Seen laichen die Quappen im Profundal ab. Nach einer pelagischen 
Phase wandern die Larven zum Litoral hin und werden benthisch. Im Lauf ihres ersten Lebens-
jahres verlassen die juvenilen Quappen das Litoral, wandern in das Profundal ab und verbleiben 
dort.

Die juvenilen Quappen sind im Litoral auf Versteckmöglichkeiten angewiesen, da sie unter starkem 
Prädationsdruck fischfressender Vögel wie Graureiher und Kormoran stehen (Fischer 2000, Wacker 
2005). Als Versteckmöglichkeiten eignen sich vor allem größere Steine, welche ein Interstitial von 
ausreichender Größe bilden (Fischer 2000). Aufgrund der jahreszeilichen Wasserstandsschwan-
kungen variiert jedoch das Angebot an geeigneten Versteckmöglichkeiten, so dass die Quappen ihr 
Habitat wechseln müssen. In folgender Freilandstudie wurde das zeitliche Muster des Habitat-
wechsels der juvenilen Quappen vom Litoral zum Profundal im Bodensee untersucht, um die zu-
grundeliegenden Umweltfaktoren zu finden, die diesen Habitatwechsel auslösen. 

Material und Methoden 
Die Quappen wurden im Zeitraum zwischen Juni 1999 und August 2000 mit kleinen (5 mm 
Maschenweite) und großen (10 mm Maschenweite) Reusen in den vier Tiefenstufen 0,5  1 m, 
3  8 m, 30  35 m, 45  50 m gefangen. Alle Quappen wurden gewogen, gemessen sowie ihr Alter 
anhand der Otolithen bestimmt. 

Mit Hilfe von Temperaturloggern, die an den Reusen befestigt waren, wurde stündlich die Tempe-
ratur in den beprobten Tiefenstufen gemessen.  

Um die Verfügbarkeit von Versteckmöglichkeiten im Litoral an der Probenahmestelle zu unter-
suchen, wurde der Anteil des steinbedeckten Uferbereichs bestimmt, der bei dem jeweiligen Was-
serstand überflutet war. Als Grundlage dienten die Wasserstandsdaten am Hafen von Konstanz. Sie 
wurden mit Hilfe des Steigungswinkel auf die Probenahmestelle bezogen. 
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Ergebnisse
Im Profundal wurden die ersten Quappen der Alterklasse 0 im September gefangen. Von Oktober 
bis Juni wurden Quappen der 1999er Kohorte (Altersklasse 0 bzw. 1) sowohl im Litoral als auch im 
Profundal gefunden, ab Juli ihres zweiten Lebensjahres (Altersklasse 1) nur noch ausschließlich im 
Profundal. Die juvenilen Quappen aus dem tiefen Bereich waren signifikant größer als die Quappen 
gleichen Alters aus dem Flachwasserbereich.  

Die Steingröße im Uferbereich variiert mit dem Abstand zum Ufer. Mit zunehmender Entfernung 
vom Ufer wird die Steingröße geringer und es schließt sich Feinsediment an. Der Wasserstand ist 
saisonalen Veränderungen unterworfen. Der höchste Wasserstand wird im Frühjahr erreicht. Dabei 
sind 100 % des steinbedeckten Uferbereichs überflutet. Zusätzlich werden terrestrische Flächen 
überschwemmt. Ab dem Sommer sinkt der Wasserstand wieder. Bereits im September fällt ein gro-
ßer Teil des steinigen Uferabschnitts trocken. Das Wasserstandsminimum wird im Winter erreicht, 
wobei zeitweise alle Steine trocken fallen, so dass der Uferbereich nur Feinsediment ohne Versteck-
möglichkeiten für die Quappen aufweist.

Im Litoral sind die juvenilen Quappen großen saisonalen und täglichen Temperaturschwankungen 
ausgesetzt. Im Sommer können kritische Temperaturen von über 23 °C erreicht werden. Unterhalb 
der Thermokline bleiben die Temperaturen im Profundal ganzjährig niedrig. 

Diskussion
Die Untersuchungen deuten darauf hin, dass die Wassertemperatur sowie die Verfügbarkeit von 
Versteckmöglichkeiten im Interstitial des Bodensubstrats die ausschlaggebenden Faktoren für den 
Habitatwechsel sind. 

Wie auch in Flüssen (Slavík und Bartoš 2002) können in Seen wie dem Bodensee die raschen Tem-
peraturänderungen im Frühjahr und im Herbst Wanderungen auslösen (Hofmann und Fischer 2002). 
Im Sommer können länger anhaltender hohe Temperaturen für juvenile Quappen letal sein 
(Hofmann und Fischer 2003). Darüber hinaus sind juvenile Quappen nicht in der Lage einen schnel-
len Temperaturabfall, den sie beim Durchwandern der Thermokline ausgesetzt wären (Hofmann 
und Fischer 2002) zu tolerieren. Dies erzwingt das Verlassen des sich erwärmenden Litorals spätes-
tens im Frühjahr.  

Die Tatsache, dass die zeitgleich gefangenen Quappen im Profundal größer waren als jene im 
Litoral, deutet weiterhin auf einen größen-selektiven Mechanismus hin, wobei die größeren Tiere 
als erste das Litoral verlassen. Juvenile Quappen sind im Litoral auf interstitielle Versteckmöglich-
keiten angewiesen (Fischer 2000). Im Herbst und im Winter scheint die aufgrund des sinkenden 
Wasserspiegels abnehmende Verfügbarkeit an Versteckmöglichkeiten im Litoral der entscheidende 
Faktor zu sein, welcher die größeren juvenilen Quappen der Altersklasse 0 zum Verlassen des Lito-
rals zwingt. Durch den zunehmenden Prädationsdrucks bei knapp werdenden Versteckmöglich-
keiten kann dies ein wichtiger auslösender Faktor für den Habitatwechsel in den Herbst- und 
Wintermonaten sein. Im Frühjahr steigt der Wasserstand zwar wieder an, aber da Quappen auch im 
Winter wachsen, benötigen sie nun größere Steine mit entsprechend größerem Interstitial.  

Die Untersuchung ergab deutliche Hinweise, dass sowohl die jahreszeitlichen Temperaturände-
rungen im Herbst und im Frühjahr als auch ein Mangel an steinigem Bodensubstrat im späten 
Herbst und im Winter den in großen Seen häufig beobachteten Habitatwechsel der juvenilen 
Quappen ins Profundal auslösen können. 
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Einleitung

Im Rahmen eines Biomanipulationsexperimentes in der Talsperre Saidenbach (Hülsmann et al. 
2005; Radke et al. 2003) fanden auch umfangreiche fischökologische Untersuchungen statt (Kahl & 
Radke 2006; Radke & Gaupisch 2005; Schulze et al. 2004; Radke et al. 2003; Radke & Kahl 2002) 
mit dem Ziel einer detaillierten Analyse des Potentials von Seeforellen als Biomanipulationswerk-
zeug. Ihr natürliches Vorkommen ist in tiefen Vorgebirgs- und Gebirgsseen mit kühlem und sauer-
stoffreichem Wasser (Klemetsen et al. 2003). Für das Biomanipulationsexperiment wurde die meso-
trophe Talsperre Saidenbach (Erzgebirge, Sachsen), ausgewählt. Seit 2000 erfolgte ein kontinu-
ierlicher Besatz mit Seeforellen (Salmo trutta forma lacustris L.), wobei bis 2004 73,5 kg ha-1

Forellen mit einer mittleren Länge von 300-400 mm eingesetzt wurden. Untersuchungen des Fisch-
bestandes vor Beginn des Biomanipulationsexperiments (Kahl 2003; Kahl et al. 2002) zeigten die 
erwartete Dominanz der planktivoren Fischarten Plötze und Barsch. 

Ziel der Arbeit ist die Analyse, ob neben direkten Fraßeffekten der Seeforellen auf planktivore 
Fische auch indirekte Effekte der Beutefische als Antwort auf den Besatz des piscivoren Räubers 
auftreten. Dabei soll die räumliche Verteilung von Seeforelle, Plötze und Barsch im Vordergrund 
der Untersuchungen stehen. 

Material und Methoden 

In den Jahren 1998 bis 2004 wurden Kiemennetzbefischungen mit Schwimm- Grund- und Vertikal-
netzen im Zeitraum von April bis Oktober durchgeführt (Kahl 2003,). Alle Netze wurden über 
Nacht exponiert, so dass beide Dämmerungsphasen mit eingeschlossen waren. Von allen gefange-
nen Fischen wurde die Totallänge (TL, mm) und die Frischmasse (g) ermittelt. Zudem wurden zur 
Nahrungsanalyse Magenproben von allen Forellen entnommen. Zur Berechnung der biomassebezo-
genen Einheitsfänge (biomass per unit effort, BPUE) wurden die Biomassen entsprechend der 
Netzfläche und der Expositionszeit normiert (Kahl 2003; Kahl et al. 2002). 

Die Fangdaten aus den unterschiedlichen Habitaten (Oberflächenhorizont des Pelagials, tiefes Pela-
gial, Litoral und tiefer Grundbereich) wurden mit den Volumenanteilen der jeweiligen Habitate 
normiert (Kahl 2003). 
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Ergebnisse

Die biomassebezogenen Einheitsfänge (BPUE, Abb. 1) wurden als Mittelwert der Fänge der Probe-
nahmetermine eines Jahres errechnet. Der biomassebezogene Einheitsfang der Seeforellen 
schwankte zwischen 2,1 und 5,1 kg 100 m-² 12 h-1 und nahm trotz des kontinuierlichen Besatzes 
zwischen 2000 und 2004 nicht zu. Der BPUE von Plötzen lag zwischen 5,7 und 12,8 kg 100 m-² 12 
h-1 und jener der Barsche zwischen 1,8 und 3,9 kg 100 m-² 12 h-1. Der BPUE beider Arten nahm im 
Untersuchungszeitraum nicht deutlich ab. 

Abb. 1:  
Jahresmittelwerte der biomassebezogenen Einheitsfän-
ge (BPUE in kg 100 m-2 12 h-1) in der Talsperre Saiden-
bach in den Jahren 1998 bis 2004. Fehlerbalken geben 
die einfache Standardabweichung an. 

Kleine Plötzen (<100 mm) und mittelgroße Plötzen 
(100-199 mm) wurden von April bis Oktober fast 
ausschließlich im Litoral und der oberen Pelagial-
schicht gefangen (Abb. 2a). Plötzen  200 mm hatten 
höhere Biomasseanteile im Litoral und tiefen Pelagial. 
Die kleinen Barsche wurden von April bis Oktober 
fast ausschließlich im Litoral und dem tiefen Grundbe-
reich gefangen (Abb. 2b). Mittelgroße (100-199 mm) 
und große Barsch (  200 mm) wiesen von Mai bis Juli 
erhöhte Biomasseanteile in der oberen Schicht des 
Pelagials auf. Mittelgroße Barschen kamen in allen 
Monaten im tiefen Pelagial vor, große Barsche hinge-
gen nur von Juli bis Oktober. 

Seeforellen waren in allen 4 Habitaten zu finden (Abb. 2c). In den Frühjahrsmonaten (April, Mai) 
wurden hohe Biomasseanteile der Seeforellen im Oberflächenhorizont des Pelagials gefangen. In 
den Sommermonaten (Juni bis August) sank der Biomasseanteil im oberen Pelagial, wohingegen 
fast 70 % der Seeforellenbiomasse im tiefen Pelagial gefangen wurde. Im Herbst waren wieder 
hohe Biomasseanteile an der Pelagialoberfläche zu verzeichnen. 

Neben Fischen wurden überwiegend Anfluginsekten und Makrozoobenthos in der Nahrung der 
Seeforellen gefunden (Abb. 3). Anflugnahrung wurde verstärkt im Frühjahr und Herbst gefressen, 
kam aber auch in den Sommermonaten in der Forellennahrung vor. In den Sommermonaten lagen 
die Fischanteile bei bis zu 41%. Im Frühjahr und Herbst waren die Anteile Fisch in der Nahrung 
deutlich geringer. Die piscivore Ernährungsweise war stark von der Größe der Seeforellen abhän-
gig. Die Seeforellen wechseln mit steigender Größe zur piscivoren Ernährung, wobei erst ab einer 
TL von über 400 mm von einer vorwiegenden Piscivorie ausgegangen werden kann. In der Talsper-
re Saidenbach lag die maximale Beutefischlänge bei ca. 24 % der Forellenlänge. Die häufigste 
Beutefischart war die Plötze, wobei Barsche ebenfalls oft in der Forellennahrung gefunden wurden. 
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Abb. 2: Saisonale Verteilung der Populationen von Plötze, Barsch und Seeforelle in den Habitaten  
der Talsperre Saidenbach. Angaben als Biomasseanteile in den Habitaten. Daten von 2000  
bis 2004 wurden gepoolt. Die Anzahl der gefangenen Fische wurde als n über den Balken an-
gegeben.

Abb. 3:  
Saisonale Verteilung der Nahrungszu-
sammensetzung der Seeforellen (Mit-
telwerte von 2000 bis 2004). Nahrungs-
anteile wurden als Volumenprozent 
angegeben. Die Anzahl der untersuch-
ten Forellen wurde über den Balken 
angegeben.
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Diskussion

Trotz des intensiven Besatzes erhöhte sich der Seeforellenbestand nach dem Jahr 2000 nicht. Der 
Aufbau eines hohen Raubfischbestandes ist jedoch notwendig, um einen starken Fraßdruck auf die 
planktivoren Fische zu erreichen. Für eine effektive Biomanipulation wird ein Raubfischanteil von 
30-40 % angestrebt (Benndorf & Kamjunke 1999; Benndorf 1995). Ein zu geringer Seeforellenbe-
stand ist daher als Ursache für die zunächst geringen Reaktionen der Beutefische hinsichtlich ihrer 
Abundanz bzw. Biomasse anzunehmen. Neben einem zu geringen Raubfischbestand kann auch eine 
zeitweilige räumliche Trennung von Räuber und Beute zu einer Verringerung des Fraßdrucks füh-
ren. Die Seeforellen kamen jedoch in allen Habitattypen vor, ein allgemeines Refugium gab es 
somit für die Beutefische nicht. Dennoch zeigten sich deutliche Unterschiede in der saisonalen 
Habitatpräferenz von Seeforellen und Beutefischen. Zudem wurde eine saisonale Abhängigkeit der 
Piscivorie der Seeforellen gefunden, wobei verstärkt in den Sommermonaten Fisch konsumiert 
wurde. In diesem Zeitraum war die Verfügbarkeit von Beutefischen in den pelagischen Habitaten 
erhöht, da kleine und mittelgroße Individuen von Plötze und Barsch verstärkt in das Pelagial ein-
wanderten. Die vertikale Trennung von Seeforelle (tief) und Plötze/Barsch (oberflächennah) war 
nicht vollständig (Radke et al. 2003), was zu erhöhter Begegnungswahrscheinlichkeit von Räuber 
und Beute führte. Ebenso bewirkt eine erhöhte Wassertemperatur im Sommer eine gesteigerte 
Aktivität der Fische, was ein gesteigertes Prädationsrisiko bedingt. 

Seeforellen müssen zwischen optimaler Temperatur (14 °C, Elliot & Hurley 1999) und verfügbarer 
Nahrungsressource abwägen (trade-off). So unternehmen Seeforellen im Sommer zur Nahrungsauf-
nahme zeitlich begrenzte Exkursionen in wärmere Wasserschichten, halten sich aber hauptsächlich 
in tieferen Schichten auf (Kahl 2003, Radke et al. 2003). Anfluginsekten in Magenproben aus den 
Sommermonaten bestätigen diese Aussage. 0+ Plötzen bevorzugen hauptsächlich das Litoral. Ältere 
Plötzen wandern in den Oberflächenbereich des Pelagials (Haertel et al. 2002). Dabei sind sie stär-
ker der Prädation pelagischer Räuber ausgesetzt. Unterdrückter Habitatwechsel sowie diurnale 
Wanderungen von Plötzen sind als Antwort auf einen hohen Prädationsdruck beschrieben worden 
(Haertel et al. 2002; Radke 1998; Brabrand & Faafeng 1993). Barsche aller Größenklassen waren 
hauptsächlich im Litoral zu finden, von Mai bis Juni jedoch wurden Barsche aber auch verstärkt im 
Oberflächenbereich des Pelagials gefunden. Eine Veränderung der Habitatwahl von Barschen und 
Plötzen aufgrund des Besatzes mit Seeforellen konnte nicht gezeigt werden. 

Nahrungsanalysen an Seeforelle zeigten, dass nur ein Teil der Seeforellen piscivor war. Ab einer 
Totallänge von 250 mm wurden Fische in den Forellenmägen nachgewiesen. Laut Hyvärinen 
(2004) ist der Erfolg von Seeforellenbesatz von der Nahrungsverfügbarkeit in den ersten Wochen 
nach Besatz abhängig. Zudem stellte er fest, dass das Größenverhältnis von Beutefisch zu besetzten 
Seeforellen entscheidend für erfolgreiche Nahrungsaufnahme ist. Kahl (2003) zeigte, dass das Zeit-
fenster, in dem kleine Beutefische für Seeforellen verfügbar sind, relativ kurz ist. Eine hohe Morta-
lität der Froelle im Gewässer, sei es durch Nahrungsmangel kurz nach dem Besatz oder durch die 
Angelfischerei, muss als Grund für den fehlenden Anstieg des Seeforellenbestandes angenommen 
werden.

Vorläufige Ergebnisse des Jahres 2005 deuten allerdings darauf hin, dass sich der Raubfischanteil 
deutlich erhöht hat. Zudem wird der Fischbestand nun von Barschen dominiert im Gegensatz zur 
Plötzendominanz der Vorjahre. 
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Einleitung

Im Rahmen der nationalen Umsetzung der EU-Wasserrahmenrichtlinie wurde für die Komponente 
Phytoplankton in natürlichen Seen ein biologisch begründetes Bewertungsverfahren entwickelt. Das 
Phytoplankton kann in Seen in erster Linie als Anzeiger für die Belastung „Eutrophierung“ dienen 
(Järnefelt 1952, Heinonen 1980, Hörnström 1981, Brettum 1989). In der im Vorfeld durchgeführten 
Literaturstudie von Knopf et al. (2001) wurde zu rund 300 Phytoplanktontaxa Angaben zu typi-
schem Verhalten im trophischen Spektrum gefunden. Für etwa 250 Taxa beschrieben die Autoren 
eine Vorliebe für bestimmte Trophiezustände. Fußend auf dieser Erkenntnis wurde davon ausge-
gangen, dass neben der absolut erreichten Biomasse des Phytoplanktons auch die taxonomische 
Zusammensetzung zu einer Trophiebewertung von Seen herangezogen werden kann. 

Das Bewertungssystem sollte im Sinne einer zuverlässigen Indikation auf mehreren Kenngrößen 
basieren und die verschiedenen Seentypen berücksichtigen. Folgende Bewertungsmetriks zur Er-
mittlung der ökologischen Zustandsklasse gemäß EU-WRRL wurden entwickelt: 1. Biomassemet-
rik (Gesamtbiovolumen/Probe bzw. Saisonmittel). 2. "Algenklassen"-Metrik (Biovolumina und 
relative Verhältnisse der Algengruppen). 3. Phytoplanktontaxa-Seen-Index (PTSI, Vorkommen und 
Dominanz von Phytoplanktontaxa). Darüber hinaus wird im bundesweiten Praxistest des Verfah-
rens (Projektzeitraum 2005/2006) u.a. die Integration des DI-Prof (Diatomeen-Index Profundal),
als zusätzliche Bewertungsgröße geprüft. Dieser wurde von Schönfelder (2004) für natürliche Seen 
des Tieflands entwickelt. Die Metriks 1 und 2 wurden von der Arbeitsgruppe Prof. Brigitte Nixdorf 
und Dr. Ute Mischke erarbeitet. Der Metrik 3 "PTSI" wurde von LBH Freiburg entwickelt und die 
Ergebnisse sollen in diesem Vortrag und Bericht im besonderen vorgestellt werden. 

Datengrundlage 

Die Basis der Auswertungen stellte eine plausibilisierte Datenbank dar, welche mit Phytoplankton-
daten aus früheren Seenuntersuchungsprogrammen der Landesämter in Deutschland sowie mit 
Daten von neun österreichischen Seen des Kärntner Instituts für Seenforschung zusammen gestellt 
wurde. Sie umfasst derzeit rd. 180.000 Phytoplanktonbefunde in 8.900 Proben und 904 Seenjahren 
sowie die trophischen Begleitparameter Sichttiefe, Gesamtphosphor und Chlorophyll a. Die Daten 
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stammen aus insgesamt 288 unterschiedenen Wasserkörpern in 250 Seen. Neuerhebungen waren 
nicht Bestandteil des Projektes. Die Seentypen des Mittelgebirges sind derzeit wegen Datenmangel 
nicht in Bearbeitung. Neben standardisierten Vorgaben zu Probenahme und Zählstrategie in Gelän-
de und Labor wurde erstmalig für Deutschland eine taxonomisch vereinheitlichte operative Taxa-
liste für das Phytoplankton der Fließgewässer und natürlicher Seen zusammen gestellt. Diese Liste 
enthält u.a. das Mindestbestimmbarkeitsniveau für die WRRL-konforme Bewertung sowie eine 
Kennzeichnung der bisher für Seen ermittelten Indikatortaxa zur Trophieindikation, im Sinne einer 
besonderen Berücksichtigung am Mikroskop.  

Empirische Ermittlung von Indikatortaxa im Phytoplankton 

Korrespondenzanalysen ergaben unterschiedliche Planktonbiozönosen in den Ökoregionen Alpen 
und Voralpen (im weiteren Text mit AVA abgekürzt) sowie im Norddeutschen Tiefland (im weite-
ren Text mit TL abgekürzt). Darüber hinaus wurde aus ökologischen Erwägungen vorausgesetzt, 
das sich die Biozönosen in geschichteten und polymiktischen Seen unterscheiden. Demzufolge 
wurden für drei Kalibrationsdatensätze AVA, geschichtete Seen des Tieflandes (TLgesch) und 
ungeschichtete Seen des Tieflandes (TLunge) unterschiedliche Indikatorlisten angestrebt. Die ge-
trennte Behandlung der polymiktischen Voralpenseen konnte aufgrund zu geringer Anzahl an 
Seenbeispielen in der Datenbank nicht durchgeführt werden.

Mit Hilfe verschiedener Darstellungen der Taxonverteilung im Trophiespektrum war die Identifizie-
rung von Indikatortaxa möglich. Als Trophiegradienten kamen die Kenngrößen LAWA-Index als 
modifizierte Größe Index-trans und der Gesamtphosphor am Probenahmetag und im Saisonmittel 
als transformierte Indexgröße zur Anwendung. Sowohl Index-trans als auch die transformierten TP-
Werte orientieren sich an den in der LAWA (1999) vorgeschlagenen Umrechnungstabellen und 
Transformationen. Sie nehmen Werte von 0,5-5 ein und sind mit dem LAWA-Index hinsichtlich 
ihrer Größenordung direkt vergleichbar. 

Zur Berechnung der Stetigkeit von Taxa in einem bestimmten Trophieniveau mussten Trophieklas-
sen bzw. Gruppen von Seenjahren gleicher Trophie gebildet werden. Die Untersuchungsjahre wur-
den hierzu auf Basis ihres Index-trans in eine von zehn Trophieklassen eingeteilt (s. Abb. 1). In der 
Ökoregion AVA wurde angepasst an die vorliegende Stichprobe der mesotrophe und im der Ökore-
gion TL der eutrophe Bereich differenzierter betrachtet. Jeder Probenbefund einer Art ging als 
Dominanz ihres Biovolumens oder angelehnt an Brettum (1989) als Dominanz*Stetigkeit in die 
Darstellungen und Berechnungen ein. Die Dominanz wurde aufgrund der besseren Darstellbarkeit 
und Verständlichkeit mit der Quadratwurzel transformiert. Für einige Abbildungstypen (s. Bsp. in 
Abb. 1) wurde nur die maximale Dominanz einer Art im betrachteten Seenjahr verwendet. 

Für jedes Taxon wurden steckbriefartig drei Abbildungen zur Trophiepräferenz sowie eine Abbil-
dung zur Saisonalität des Vorkommens für jede Ökoregion bzw. Schichtungstypgruppe zusammen-
gestellt (Bsp. für Taxonverteilung im Trophiespektrum s. Abb. 1). Im Falle einer charakteristischen 
Verteilung eines Taxons im Trophiespektrum, erfolgte die Vergabe von 20 Punkten in die 
Trophieklassen. Diese sollte sowohl die Trophiepräferenz als auch die auftretende Streuung so gut 
wie möglich erfassen.  

Durch gewichtete Mittelwertbildung wurden aus den Punkteverteilungen numerische Trophie-
schwerpunkte (im weiteren als TSP abgekürzt) errechnet, welche wiederum die mathematische 
Dimension des in Deutschland verbreiteten LAWA-Index und deshalb gute Verständlichkeit besit-
zen (s. Tab. 1).
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Die Standardabweichung der gewichteten Mittelwertbildung wurde als Maß für die Standorttreue 
verwendet und daraus sog. Stenökiefaktoren abgeleitet (Wertebereich 1-4, 1=geringe und 4=starke 
Bindung an TSP) (s. Tab. 1).

Trophieklasse 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Bezeichnung LAWA (1999) o m1 m2 e1 e2/1 e2/2 p1/1 p1/2 p2 h

Botryococcus braunii 8 6 3 2 1      

Abb. 1: Beispielabbildungen des Taxonsteckbriefs sowie Punktevergabe für die Phytoplanktontaxa im 
Trophiespektrum der geschichteten Seen des Tieflandes. 

Sowohl die Punkteverteilungen als auch die TSP-Werte wurden einer intensiven Prüfung anhand 
von Literaturdaten, insbesondere bereits bestehenden trophischen Einstufungen durch verschiedene 
Autoren und anhand weiterer Berechnungen und Abbildungen unterzogen. Für den Kalibrationsda-
tensatz AVA konnten 111, für den Datensatz TLgesch 123 und den Datensatz der polymiktischen 
Seen des Tieflandes TLunge 96 Indikatortaxa vorgeschlagen werden. 

Tab. 1: Tabellenauszug aus der Indikatorliste für die geschichteten Tieflandseen. Trophieklassen und
-grenzen sind an der LAWA-Klassifizierung (1999) orientiert. TSP=Trophieschwerpunkte; 
TAW=Trophieankerwerte.

Indikatortaxon TLgesch/ 
Trophieklassen 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 TSP TAW
Stenökie-

faktor 

Bezeichnung LAWA (1999) o m1 m2 e1 e2/1 e2/2 p1/1 p1/2 p2 h

(Klassenmitten LAWA-Index) 1,00 1,75 2,25 2,75 3,13 3,38 3,63 3,88 4,25 4,75       

Ankyra judayi  6 6 6 2      2,3 2,0 2 

Ankyra lanceolata  2 8 8 2      2,5 2,4 3 

Aphanizomenon gracile 1 3 4 5 5 1 1    2,6 2,6 1 

Aphanizomenon issatschenkoi    1 2 3 5 5 4  3,7 4,6 3 

Aphanocapsa incerta  2 8 7 2 1     2,5 2,4 3 

Aphanothece clathrata 4 5 4 4 2 1     2,1 1,6 1 

Aulacoseira islandica  2 2 10 3 2 1    2,8 2,9 2 

Bitrichia chodatii 7 7 4 2       1,7 1,0 1 

Botryococcus braunii 8 6 3 2 1      1,7 1,0 1 
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Die Anwendung der Indikatorlisten sowie die Berechnung des PTSI erfolgt auf der Basis eines 
Probenbefundes nach der Formel:  

PTSI = Phytoplankton-Taxa-Seen-Index pro Probe 

Abundanzklasse i = Abundanzklasse des i-tes Taxons in der Probe, Biovolumenklassen nach Tab. 2. 

TAW i = Trophieankerwert des i-ten Indikatortaxons 

Stenökiefaktor i = Stenökiefaktor des i-ten Indikatortaxons 

Tab. 2: Klassenbildung des Biovolumens eines Indikatortaxons zur Verrechnung im PTSI.  

Klassen Biovolumen (mm³/l) Abundanzklasse 
< 0,0001 1 

0,0001-0,001 2 
0,001-0,01 3 

0,01-0,1 4 
0,1-1 5 
1-10 6 
> 10 7 

Einer gültigen Probenbewertung sollten mindestens 4 Indikatortaxa zugrunde liegen. Zur Bewer-
tung eines Untersuchungsjahres erfolgt eine arithmetische Mittelung der Probenergebnisse, wobei 
mindestens drei gültige Indices pro Jahr zur Verfügung stehen sollten.  

Tab. 3: Ermittlung der ökologischen Zustandsklasse mit dem Ergebnis des PTSI.  

Zustandsklassen/ 
Typisierungskriterium 

Seen-
Subtyp

Referenztrophie/ 
sehr gut gut mäßig unbefried. schlecht

Alpen und Voralpen 1 2 3 4 5
Voralpen, polymiktisch 1 < 2,0 2,0-2,5 2,5-3,0 3,0-3,5 > 3,5 

Alpen, geschichtet 4 < 1,5 1,5-2,0 2,0-2,5 2,5-3,0 > 3,0 
Voralpen, geschichtet 2+3 < 2,0 2,0-2,5 2,5-3,0 3,0-3,5 > 3,5 

Norddeutsches Tiefland 1 2 3 4 5
geschichtet u. VQ 1,5 – 15 10.1 < 2,5 2,5-3,0 3,0-3,5 3,5-4,0 > 4,0 

geschichtet u. VQ >15 10.2 < 3,0 3,0-3,5 3,5-4,0 4,0-4,5 > 4,5 
geschichtet u. VQ < 1,5 13 < 2,0 2,0-2,5 2,5-3,0 3,0-3,5 > 3,5 

polymiktisch, VQ > 1,5 u. 
mittlere Tiefe > 3 m 11.1 < 3,0 3,0-3,5 3,5-4,0 4,0-4,5 > 4,5 

polymiktisch, VQ > 1,5 u. 
mittlere Tiefe  3 m 11.2 < 3,5 3,5-4,0 4,0-4,5 4,5-5,0 > 5,0 

Flussseen polymiktisch 12 < 3,0 3,0-3,5 3,5-4,0 4,0-4,5 > 4,5 
polymiktisch u. VQ < 1,5 14 < 2,5 2,5-3,0 3,0-3,5 3,5-4,0 > 4,0 

Der PTSI kann theoretisch Werte von 0,5-5,2 einnehmen. Er liegt in einem analogen Wertebereich 
zum LAWA-Index (1999) und kann somit als gut verständliche Größe zusätzliche Informationen 
auf Basis der biologischen Verhältnisse vermitteln.  

)(

)(

iktorStenökiefaiasseAbundanzkl
iktorStenökiefaiTAWiasseAbundanzkl

PTSI
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Der PTSI stellt zunächst lediglich eine biologisch ermittelte Kenngröße zur Beschreibung der 
Trophie dar. Erst der Vergleich mit dem potentiell natürlichen Trophiezustand oder der Refe-
renztrophie (s. Tab. 3) ermöglicht die Aussage über eine Degradation des Gewässers und schließ-
lich die Bewertung. Im Projekt wurden für die verschiedenen Seentypen Referenzzustände vorge-
schlagen (Tab. 3). Werden diese Referenzbereiche sowie der gute Zustand eingehalten, ergibt sich 
gemäß EU-WRRL kein Handlungsbedarf zur Verbesserung der Gewässersituation. Liegen die 
Werte in den Zustandsklassen 3-5, d.h. mäßig bis schlecht, ist ein Sanierungsbedarf indiziert. 

Im Gesamtgefüge der Seenbewertung mit Phytoplankton wird der PTSI mit den beiden weiteren 
Metriks "Gesamtbiovolumen im Saisonmittel" und "Dominanz von Algenklassen" seentypspezi-
fisch gewichtet und verrechnet.

Zusammenfassung und Ausblick 

Das empirisch entwickelte Bewertungsverfahren für die natürlichen Seen Deutschlands anhand des 
Phytoplanktons beruht im ersten Entwurf auf der Berücksichtigung der drei biologisch ermittelba-
ren Metriks "Biomasse", "Algenklassen" und "PTSI" (Phytoplanktontaxa-Seen-Index). Thema der 
vorliegenden Publikation ist die Entwicklung und Anwendungsbeschreibung des PTSI, welcher 
eine Trophie-Einschätzung und Bewertung von Seen auf Basis von Indikatorarten zulässt.

Der Endbericht zu diesem Projekt, in dem das gesamte Verfahren beschrieben ist und in dem u.a. 
die Indikatorlisten, Bewertungstabellen und -beispiele enthalten sind, wird nach Prüfung und Frei-
gabe durch den Projektgeber voraussichtlich ab März 2006 über die Universität Cottbus sowie über 
die oben genannten Autoren verfügbar sein. In dem derzeit ebenfalls laufenden Praxistest soll das 
Bewertungsverfahren geprüft und an neuen Datensätzen validiert und optimiert werden..  
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Einleitung
Die Wasserrahmenrichtlinie der Europäischen Union (EU), kurz WRRL ist am 23.12.2000 in Kraft 
getreten. Sie fordert für alle Oberflächengewässer mit einem Einzugsgebiet >10 km² die Erreichung 
eines ‚guten ökologischen Zustandes’ binnen 15 Jahren.

Vorgangsweise und Datenbasis 
In einem Vorprojekt (Dokulil 2003) wurde der Index nach Brettum (1989) in seiner Originalversion 
und unter Verwendung der norwegischen Taxongewichte auf einen Datensatz aus Österreich 
angewendet. Aus den Ergebnissen ließ sich die grundsätzliche Tauglichkeit des Index ableiten. Es 
galt daher in einem nächsten Schritt, die Indexwerte der Arten aus den Brettum-Listen durch 
Vergleich mit den in Österreich vorliegenden Daten zu überprüfen und für nicht aufgeführte Taxa 
zu erweitern (Kalibration), an die Qualitätsstufen der ÖNORM M6231 (2001) anzupassen und den 
siebenstufigen Index auf die fünfstufige Skale der WRRL zu reduzieren. Zugleich musste ein 
abgestuftes Berechnungsschema erarbeitet werden, welches letztlich eine einfache Berechnung der 
Abweichung vom Referenzzustand (Eclogical Quality Ratio, EQR) nach REFCOND (2003) 
ermöglichen soll. 

Zur Berechnung, Erweiterung und Absicherung der Indexwerte nach Brettum wurden mehrjährige 
Datensätze aus 20 österreichischen Seen ausgewählt wobei die Konzentration an Gesamtphosphor 
als Bezugssystem (Trophie-Klassifizierung) gewählt wurde. Der Neusiedlersee wurde, trotz guter 
Datenlage, als Sondertyp vorläufig nicht mitberücksichtigt. Viele Seen in Österreich sind wiederum 
in sehr gutem Zustand. Im Bereich 40-60 μg TP L-1 liegen nur einige wenige Daten vor, im Bereich 
>60 μg TP überhaupt keine. Um zu einer ausgewogeneren Beurteilung zu kommen, wurden neun 
Seen aus Deutschland (Region Berlin-Brandenburg) mit in die Analyse einbezogen. 

So konnte sichergestellt werden, dass auch höhere trophische Niveaus in die Analyse einfließen. 
Diese Datenbasis ermöglicht zugleich eine länderübergreifende Auswertung und schlägt so gewis-
sermaßen eine Brücke nach Norden zu Brettum. 

Insgesamt standen 29 Seen mit 2429 Probenterminen und 167 Planktonarten zur Verfügung, was 
zusammen mit den Messwerten für Gesamtphosphor (TP) eine Datenmatrix mit 408 072 Einträgen 
ergibt.

Alle Auswertungen wurden auf der Basis vorhandener quantitativer Phytoplanktonanalysen aus den 
Jahren 1976-2003 durchgeführt. Diese werden auf ihre Vollständigkeit und Verwendbarkeit zur 
Beurteilung des Zustands der Seen im Sinne der WRRL nach der ÖNORM M6231 überprüft. In 
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mehreren Fällen mussten taxonomische Kompromisse bzw. Zusammenlegungen zu größeren Grup-
pen in Kauf genommen werden. Selten vorkommende oder nur vereinzelt auftretende Arten wurden 
vor der Analyse ausgeschieden. 

Das Material umfasst im wesentlichen Proben aus verschiedenen Tiefenstufen, die über das 
Epilimnion gemittelt wurden sowie in einigen Fällen Mischproben der euphotischen Zone. Die 
Untersuchungsresultate stammen aus Proben, welche zu allen Jahreszeiten, oft sogar monatlich oder 
vierzehntägig gesammelt wurden. Die Anzahl der Analyseresultate pro See variiert von 25 über 12 
bis hinunter zu 6 mal pro Jahr. Die Anzahl der analysierten Jahre pro See liegt zwischen 1 und 22. 

Auswertung des Datensatzes 
Bei der Benutzung von Phytoplankton-Analysen zur Bestimmung der Wasserqualität sind 
Ergebnisse in drei Stufen zu begutachten: 
1. Das maximale, gemessene Totalvolumen und das Durchschnittsvolumen während der 

Vegetationsperiode für einen See. 
2. Das gesamte Volumen für jede Gruppe oder Klasse von Algen (z.B. Blaualgen, Grünalgen, 

Kieselalgen usw.) und deren prozentueller Anteil am Gesamtvolumen des Phytoplanktons. 
3. Die Menge der einzelnen Arten, und besonders guter Indikatorarten, im Verhältnis zum gesamten 

Biovolumen des Phytoplanktons. 
Die zusammenfassende Auswertung der Resultate aller drei Stufen ist ausschlaggebend für die 
endgültige Einschätzung der Wassergüte (Brettum 1989). 

Biovolumen 

Gesamtvolumen und Durchschnittsvolumen des Phytoplanktons sind in erster Linie bei der 
Einschätzung des Trophieniveaus bzw. Wachstumspotentials eines Sees von Interesse. Im all-
gemeinen sind das Biovolumen des Phytoplanktons und seine Zusammensetzung bessere Indika-
toren für den Trophiegrad als z.B. Phosphor, da es sich dabei um das Endergebnis aller Umwelt-
einflüsse im Wasser handelt, auch jener Faktoren, die nicht erfasst wurden. In Abbildung 1 ist die 
Korrelation der maximalen zu den mittleren Biovolumina des Phytoplanktons im Jahr dargestellt 
(r²=0.88, p < 0.001, n = 239). Daraus lässt sich eine hohe Übereinstimmung der beiden                   
Parameter ablesen. 

Abb. 1: Korrelation des maximalen zum mittleren 
Biovolumen, beide in mm 3 L-1 für 29 Seen. 
Doppeltlogarithmische Darstellung. Die Gleichung, das 
Bestimmtheitsmaß und die Anzahl der Wertepaare ist in der 
Graphik angegeben.

Aus der Abhängigkeit der mittleren jährlichen Biovolumina vom Gesamtphosphor (Abbildung 2) 
lassen sich Grenzwerte für die Biovolumina der trophischen Ebenen ableiten (Tabelle 1). 
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Abb. 2:   Abhängigkeit des mittleren Biovolumens in 
mm3 L-1 von der mittleren Gesamtphosphorkon-
zentration (TP) für 29 Seen. Doppeltlogarithmische 
Darstellung. Die Gleichung, das Bestimmtheitsmaß, die 
Anzahl der Wertepaare sowie die Grenzwerte (strichlierte 
Linien) sind in der Graphik angegeben.

Tab. 1: Grenzwerte des Gesamt-Biovolumens für die trophischen Intervalle. 

Für das Biovolumen des Phytoplanktons im Mondsee und zwei typische Zeitperioden lässt sich eine 
gute Übereinstimmung der berechneten mit der tatsächlichen Qualitätsstufe feststellen (Abb. 3). 

Abb. 2: Abhängigkeit des mittleren Biovolumens in 
mm3 L-1 von der mittleren Gesamtphosphorkon-
zentration (TP) für 29 Seen. Doppeltlogarithmische 
Darstellung. Die Gleichung, das Bestimmtheitsmaß, die 
Anzahl der Wertepaare sowie die Grenzwerte 
(strichlierte Linien) sind in der Graphik angegeben. 
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Algengruppen als Indikatoren 

Eine Gruppe von Organismen enthält, selbst wenn sie aus sich in vielerlei Hinsicht nahestehenden 
Arten besteht, Arten mit zum Teil sehr unterschiedlichen ökologischen Ansprüchen und weist daher 
unterschiedliche Reaktionen auf Veränderungen ein und desselben Parameters auf. Aus diesem 
Grund kann eine Einschätzung der Gewässerqualität, welche von der gesamten Mengenvariation 
der Gruppen ausgeht, in vielen Fällen weniger aussagekräftig sein als Ergebnisse, welche auf den 
einzelnen Arten aus diesen Gruppen fußen. Trotz dieser Einschränkungen sagt die Gruppenzusam-
mensetzung, und nicht zuletzt die Dominanz oder das ganz oder teilweise Fehlen einzelner Gruppen 
im Phytoplankton einiges über die Wasserqualität aus. In Tabelle 2 werden die Dominanz-
verhältnisse als prozentueller Anteil am Gesamtvolumen des Phytoplanktons dargestellt. 

Tab. 2: Dominanzverhältnisse der Algengruppen in Relation zum Gesamt-Biovolumen des 
Phytoplanktons. Fett bzw. Kursiv hervorgehoben sind alle Anteile >90%. 

Biovolumen [mm3 L-1]
Taxon. Einheit <0.8 0.8-1.2 1.2-2.0 2.0-3.0 >3.0
Chrysophyceen 100 88 91 80 10
Cryptophyceen 100 58 56 56 42
Dinophyceen 100 90 58 48 47
Chlorophyceen 72 94 100 86 65
:Euglenophyceen 48 34 25 100 30
Cyanophyceen 33 59 65 81 100
Bacillariophyceen 83 89 86 86 100

Oligotrophe Gewässer sind durch die Gruppen der Chrysophyceen, Cryptophyceen und 
Dinophyceen charakterisiert. Die Dinophyceen und Chlorophyceen beherrschen den mesotrophen 
Bereich. Der stark eutrophe Bereich wird durch Euglenophyceen charakterisiert. Im Bereich 
höchster Biomassen und daher hoher Trophie dominieren die Cyanobakterien und die Diatomeen 
(Kieselalgen). Letztere zeigen allerdings eine Verteilung mit relativ großen Prozentanteilen am 
gesamten Phytoplankton über die ganze Skala von oligotrophen bis zu hypertrophen Gewässern und 
haben daher als Gruppe betrachtet wenig Indikatorwert. 

Ähnliche Muster lassen sich auch für die Verteilung im Phosphorgradienten und saisonal im Jahr 
darstellen (hier nicht wiedergegeben). 

Der Indikatorwert der einzelnen Arten 

Die Indexwerte der Arten aus der Brettum-Studie wurden durch Vergleich mit den vorliegenden 
Daten überprüft und für die in Österreich vorkommenden Arten ergänzt, erweitert und abgesichert. 
Aus den Wahrscheinlichkeitsverteilungen der Taxa im P-Gradienten wurde eine fünf-stufige 
Wichtungstabelle abgeleitet und zur Berechnung der Indices herangezogen. Dabei traten einige 
taxonomische Probleme auf. So sind vor allem die kleinen zentrischen Diatomeen bei der mikros-
kopischen Analyse schwer bis gar nicht bis zur Art bestimmbar. Sie wurden daher häufig als 
Sammelgruppe bzw. in Größenklassen erfasst, was zu Ungenauigkeiten in der Einstufung über den 
Plankton-Index führt, wenn diese Gruppe stark dominiert. Trotzdem ergab sich insgesamt für die 29 
Seen und alle vorhandenen Untersuchungsjahre eine befriedigende Übereinstimmung mit den 
tatsächlichen Gegebenheiten, bzw. mit den Phosphorkonzentrationen. Das daraus abgeleitete, durch 
Berechnung des relativen Abstandes abgestufte Bewertungsschema ermöglicht eine richtige 
Bewertung des Gewässerzustandes und die Ableitung von ökologischen Qualitätsverhältnissen zum 
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Referenzzustand (EQR nach REFCOND 2003). Dieses Schema befindet sich zur Zeit in der Über-
prüfungsphase mit unabhängigen Datensätzen und wird deshalb hier nicht im Detail dargestellt. 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 
Die ausgearbeiteten Einstufungen der Phytoplanktonarten für Österreich führen zusammen mit der 
vorgeschlagenen Klassifizierung nach Brettum (1989) in den meisten Fällen zu richtigen ökolo-
gischen Bewertungen. Abweichungen vom Referenzzustand können richtig wiedergegeben werden, 
sofern der typspezifische Referenzzustand richtig eingeschätzt wird. 

Nach Abschluss der Testphase, soll daraus ein multimetrischer Index unter Verwendung von  
Gesamt-Biovolumen, Index aus Algengruppen, Index aus den einzelnen Taxa, Index aus funktio-
nellen Algengruppen (Padisák et al. 2005) und eventuell  Chlorophyll-a entwickelt werden. 
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Einleitung

Zur ökologischen Bewertung von Litoralstellen in Seen gemäß EG-Wasserrahmenrichtlinie 
(WRRL, Europäische Union 2000) wurde von Schaumburg et al. (2004) ein bundesweit gültiges 
Verfahren für die biologische Qualitätskomponente Makrophyten und Phytobenthos entwickelt. 
Dieses Bewertungssystem wurde im Auftrag des Bayerischen Landesamtes für Wasserwirtschaft 
(seit 2005: Bayerisches Landesamt für Umwelt) in einem bundesweit angelegten Test an 52 Seen 
auf Plausibilität und Praxistauglichkeit überprüft. Zeitgleich fanden in einigen Bundesländern wei-
tere Kartierungen und Datenerhebungen auf Grundlage des neu entwickelten Systems statt, deren 
Ergebnisse in die Auswertungen einfließen konnten. 

Die gesammelten neuen Erkenntnisse, Erfahrungen und Anregungen aus diesen Projekten sowie die 
erweiterte Datenbasis (Tabelle 1) führten zu Anpassungen und Weiterentwicklungen des Verfah-
rens. So wurde beispielsweise die Gewässertypologie weiter unterteilt, um eine differenziertere 
Bewertung der Wasserkörper zu ermöglichen, und eine Methode zur Bewertung ganzer Seen bzw. 
Wasserkörper entwickelt. Der benötigte Untersuchungsaufwand wurde reduziert und die Berech-
nungswege vereinfacht. Das Bewertungsverfahren für das Teilmodul Diatomeen sowie die Hand-
lungsanweisung werden derzeit noch überarbeitet. Die aktualisierte Version der Handlungsanwei-
sung (Schaumburg et al. 2004a) wird in Kürze im Internet unter:   
www.bayern.de/lfw/technik/gkd/lmn/fliessgewaesser_seen/pilot/am_e.htm bereitstehen. Nachfol-
gend wird das veränderte Verfahren nach dem derzeitigen Stand vorgestellt. 

Tabelle 1: Datenstruktur Seen 

  Makrophyten Diatomeen 

Gewässer  142 143 

Stellen  484 217 

Untersuchungsmethoden  

Ermittlung der Stellenzahl 

In Seen, in denen bislang noch keine Gesamtkartierung der Makrophytenvegetation durchgeführt 
wurde, soll eine Übersichtskartierung erfolgen, bei welcher der gesamte Litoralbereich in Abschnit-
te unterteilt untersucht wird. Pro Abschnitt sollte im Flachwasser eine Diatomeenprobe genommen 
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werden. Damit wird sichergestellt, dass ein repräsentativer Gesamteindruck des Gewässers gewon-
nen wird und alle Belastungsquellen lokalisiert werden. Die Übersichtserfassung der Makrophyten 
kann z. B. durch Tauchkartierung nach Melzer & Schneider (2001) erfolgen. Vorraussetzung für die 
spätere Auswertung ist die Einhaltung der von Stelzer et al. (2005) vorgegebenen Tiefenstufen 
sowie die Abschätzung der Pflanzenmengen nach Kohler (1978).  

Bei Folgeuntersuchungen können gezielt Stellen ausgewählt werden, die einen repräsentativen 
Überblick über die submerse Vegetation ermöglichen. Ist eine gründliche Erstuntersuchung des 
Gewässers nicht möglich,  kann die Anzahl der benötigten Transekte alternativ anhand von 

Seeoberfläche und Uferentwicklung sowie

Ufermorphologie und Ufernutzung  

abgeschätzt werden. Je größer und komplexer ein Gewässer ist, desto mehr Stellen müssen unter-
sucht werden. Tabelle 2 gibt abhängig von der Oberfläche des Gewässers die Spanne der benötigten 
Transekte an. Bei stark untergliederten Seen sollten die Seebecken wie verschiedene Wasserkörper 
behandelt werden, d. h. für jedes Seebecken sollte die erforderliche Transektzahl anhand der Tabel-
le ermittelt werden. Abhängig von der Vielseitigkeit der Ufermorphologie und der Ufernutzung 
wird die genaue Anzahl der Transekte bestimmt.  

Tabelle 2: Empfohlene Transektzahlen in Abhängigkeit der Seeoberfläche  
(BB = Brandenburg, BW = Baden-Württemberg, BY = Bayern, MV = Mecklenburg-
Vorpommern, Ni = Niedersachsen, SH = Schleswig-Holstein) 

Oberfläche des 
Wasserkörpers

Anzahl der
Transekte Beispiele

< 0,5 km² 1 - 5 +- abgegrenzte Buchten/Seeteile 
0,5 - 2,0 km² 4 - 8 Gr. Gollinsee (BB), Dieksee (SH), Mindelsee (BW)   
2,0 - 5,0 km² 5 - 10 Gr. Stechlinsee (BB), Schliersee (BY), Breiter Luzin (MV) 
5,0 - 10 km ² 6 - 12 Westensee (SH), Tegernsee (BY), Parsteiner See (BB) 
10 - 20 km² 8 - 15 Wittensee (SH), Dümmer (NI), Walchensee (BY) 
20 - 50 km² 10 - 20 Selenter See (SH), Steinhuder Meer (NI), Gr. Plöner See (SH) 
50 - 100 km² 20 - 30 Starnberger See (BY), Chiemsee (BY) 
> 100 km² 30 - 50 Müritz (MV), Bodensee (BW) 

Der jeweils niedrigste Wert für eine Seegrößenklasse gilt für weitgehend einheitliche Wasserkörper 
ohne stark ausgeprägte Buchten oder Inseln. Als Anhaltspunkt kann hier die Uferentwicklung (Wer-
te bis ca. 2,0) herangezogen werden. Auch die Steilheit der Seeufer sollte keine starken Unter-
schiede aufweisen. Die Nutzung des Umlandes darf keine lokalen (Nährstoff-) Belastungen erwar-
ten lassen.

Kartierung der  Makrophytevegetation 

Die Untersuchung der Makrophytenflora erfolgt in der Zeit von Juni bis August alternativ durch 
Taucher oder vom Boot aus nach Schaumburg et al. (2004a). Erfasst werden alle submersen sowie 
unter der Mittelwasserlinie wurzelnden, makrophytischen Wasserpflanzen (Characeen, Wasser-
moose und Gefäßpflanzen). Die Transekte bzw. Untersuchungsabschnitte werden in vier Tiefen-
stufen gegliedert (0-1 m, 1-2 m, 2-4 m, 4 m bis zur unteren Vegetationsgrenze). Als untere Vegeta-
tionsgrenze wird die Tiefe angegeben, in der zuletzt dichte Bestände festgestellt werden.  
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Die Häufigkeiten der ermittelten Arten werden für jede Tiefenstufe anhand der fünfstufigen Skala 
nach Kohler (1978) getrennt abgeschätzt. Für die weiteren Auswertungen müssen die geschätzten 
Pflanzenmengen (P) über die Funktion Q = P³ in Quantitäten (Q) umgerechnet werden, um ein 
metrisches Niveau zu erhalten (KOHLER & JANAUER 1995).

Phytobenthos-Probenahme: Diatomeen 

Die Ergebnisse des Praxistests zeigten, dass die einmalige Untersuchung der Probestellen in der 
Regel ausreicht, um zuverlässige Bewertungsergebnisse zu erhalten. Die in Schaumburg et al. 
(2004a) vorgesehene zweimalige Probenahme konnte deshalb auf eine Probenahme pro Jahr be-
grenzt werden, die sich in der Regel mit der Makrophytenkartierung kombinieren lässt, was den 
Arbeits- und Kostenaufwand reduziert. Lediglich Probestellen, die stark versauert sind oder  kurz-
fristige Veränderungen der Diatomeenflora erwarten lassen, müssen weiterhin zweimalig untersucht 
werden.

Die Probenahme der Diatomeenflora erfolgt an Bodensedimenten, wobei Hartsubstrate, wenn sie 
für den jeweiligen Gewässertyp charakteristisch sind, bevorzugt werden sollten. Die Präparation 
und die mikroskopische Auswertung erfolgen gemäß Schaumburg et al. (2004a). 

Typologie

Die Seentypologien für Makrophyten und Diatomeen nach Schaumburg et al. (2004) basieren auf 
Korrespondenzanalysen der Referenzstellen (Artenzusammensetzung und Häufigkeiten) und konn-
ten mit dem erweiterten Datensatz erweitert werden. Jedem Gewässertyp liegt ein eigenes Leitbild 
für die Bewertung nach WRRL zugrunde. Untersuchte Probestellen lassen sich anhand der abioti-
schen Faktoren Ökoregion, Kalziumgehalt (maximale Ca2+-Konzentration), Schichtungsverhalten, 
Substrat sowie Einfluss des Einzugsgebiets einem Seetyp zuordnen. Wie Abbildung 1 zeigt, weisen 
die Typologien eine gute Übereinstimmung mit der Seentypologie nach Mathes et al. (2002) auf. 

Abbildung 1: Gegenüberstellung der Seentypologien (Stand November 2005) 
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Bewertung des ökologischen Zustandes

Nach den Vorgaben der WRRL ist der Ökologische Zustand eines Gewässers aus der Abweichung 
der Biozönose von Referenz in Artenzusammensetzung und Abundanz zu ermitteln. Für die Bewer-
tung mit dem Teilmodul Makrophyten wird diese Abweichung nach Stelzer (2003) durch die 
Berechnung des „Referenzindex“ (RI) ermittelt. Hierfür wurden drei typspezifische Artengruppen 
definiert: Referenzarten (A), indifferente Arten (B) und Störzeiger (C). Der RI wird berechnet 
durch: % Gesamtquantitäten A - % Gesamtquantitäten C. Die Zusatzkriterien „untere Vegetations-
grenze“ und Massenvorkommen bestimmter Arten werden nach dem erneuerten Verfahren direkt 
mit dem RI verrechnet. Bei fehlenden Makrophyten ist zu prüfen, ob Makrophytenverödung vor-
liegt, was der ökologischen Zustandsklasse 5 (schlechter Zustand) entspricht. 

Die Bewertung des Teilmoduls Diatomeen nach Schaumburg et al. (2004) wird derzeit noch über-
arbeitet. Das Verschneiden der beiden Komponenten Makrophyten und Diatomeen erfolgt durch 
Bildung des arithmetischen Mittels der Teilkomponenten, die zuvor auf eine Einheitsskala normiert 
wurden.

Eine Neuerung stellt die Gesamtbewertung von Seen dar, die aus dem arithmetischem Mittel der 
Stellenbewertungen, an denen beide Komponenten untersucht wurden, errechnet wird. Werden 
Daten ausgewertet, die aus Abschnittskartierungen des gesamten Litoralbereichs durch Taucher 
gewonnen wurden, müssen die Einzelwertungen entsprechend den Abschnittslängen gewichtet 
werden. Bei der begründeten Annahme von Makrophytenverödung darf Gesamtbewertung des Sees 
nicht besser als 3 (mäßig) ausfallen, selbst wenn die Diatomeen einen besseren Zustand anzeigen. 

Ausblick

Derzeit findet eine Überarbeitung der Diatomeenbewertung sowie der Gesamtbewertung statt. Die 
Neuerungen sollen nochmals in der Praxis überprüft und weiter verbessert werden.

Um die Auswertungen zu erleichtern wird im Auftrag des Bayerischen Landesamtes für Umwelt ein 
DV-Tool entwickelt, das den Anwendern zur Verfügung gestellt werden wird. 
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Einleitung

Die EG-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL, Europäische Union 2000) sieht eine leitbildbezogene 
ökologische Bewertung von Fließgewässern und Seen vor. Diese soll durch die biologischen Quali-
tätskomponenten Phytoplankton, Makrophyten & Phytobenthos, Makrozoobenthos und Fische 
erfolgen. Als Hilfskriterien dienen chemisch-physikalische und morphologische Gewässerbedin-
gungen. Für die Leitbilddefinition sind Gewässertypen zu beschreiben. Die Bewertung ist Bestand-
teil des neuen Flussgebietsmanagements, das auf der Basis von Flussgebietseinheiten stattfindet und 
als ein Hauptziel die Erreichung des guten ökologischen Zustands bis zum Jahr 2015 vorsieht.

Da die EU-Mitgliedsstaaten jeweils eigene nationale Bewertungsverfahren für jede Biokomponente 
entwickeln, schreibt die WRRL die Interkalibrierung der Verfahren vor. Ein solcher Abgleich der 
Methoden ist vor allem zwischen Nachbarstaaten notwendig, die in derselben Ökoregion liegen und 
daher gleiche Gewässertypen bewerten und auch solchen, die in internationalen Flussgebieten 
liegen oder sich grenzüberschreitende Seen, See-Einzugsgebiete oder Küstenabschnitte teilen. 

Vorgaben der EU für die Interkalibrierung 

Die EU-WRRL erfordert einen Abgleich der Ergebnisse der ökologischen Bewertung je Biokom-
ponente

zwischen Mitgliedsstaaten mit gleichen Gewässertypen 

an den Grenzen der ökologischen Zustandsklassen sehr gut/gut sowie gut/moderat  

mit Daten von mindestens 2 Untersuchungsstellen pro Gewässertyp und Zustandsgrenze. 

Bisher wurden folgende Festlegungen für die Durchführung der Interkalibrierung europaweit abge-
stimmt:  

wichtige (=häufige) EU-Gewässertypen  

bedeutendste Gewässerbelastungen je Gewässerkategorie (Fluss, See, Küste) 

für diese Belastungen sensibelste biologische Qualitätselemente  
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Kriterien für die Stellenauswahl

Metadaten Fragebogen  

6 Geographische Interkalibrierungsgruppen (regionale Staatengruppen = GIG) je Gewässer-
kategorie: Nordic, Atlantic, Central, Alpine, Mediteranean, Eastern continental 

Deutschland ist an den GIG “central” und “alpine” beteiligt. Zwischen drei fachlichen Optionen 
kann für die Interkalibrierung je Biokomponente gewählt werden, wobei auch Mischungen ver-
schiedener Optionen möglich sind: 

1. Alle Mitgliedsstaaten eines GIG verwenden dasselbe Bewertungsverfahren, was eine IC theore-
tisch überflüssig macht     

2. Eine oder mehrere für die Biokomponenten gemäß WRRL relevante Einzelkenngrößen, so 
genannte „Common metrics“, werden verglichen (z.B. Chl. a, Planktonbiomasse, Artenzahl etc.) 

3. Die Ergebnisse WRRL-konformer Bewertungsverfahren werden verglichen

Material und Methoden 

Von den fünf Mitgliedsstaaten des alpinen GIG Seen stehen bei zweien, Deutschland und Öster-
reich, Verfahren zur Bewertung der biologischen Teilkomponente Makrophyten zur Verfügung. 
Deutschland hat bereits ein Bewertungsverfahren für die WRRL-konforme Biokomponente Makro-
phyten & Phytobenthos entwickelt, welche die Teilkomponenten Makrophyten und Benthische Dia-
tomeen enthält (Schaumburg et al. 2004a, b). Österreich hat bisher für die Teilkomponente Makro-
phyten ein Verfahren entwickelt. Für die Interkalibrierung der Verfahren beider Staaten wird ver-
sucht, die Option drei zu verwenden. Dabei wurden in einem ersten Schritt die Ergebnisse für die 
Makrophytenbewertung verglichen, worüber hier berichtet wird. In einem zweiten Schritt sollen die 
österreichischen Makrophytenergebnisse mit denjenigen der deutschen Gesamtbewertung aus den 
Modulen Makrophyten und Diatomeen verglichen werden. Nach Auswertung dieser Schritte soll 
schließlich der entscheidende Schritt erfolgen. Dieser beinhaltet einen Vorschlag für Klassengren-
zen zur Bewertung der beiden Seetypen des alpinen GIG. Dies sind tiefe (mittlere Tiefe >15m) bzw. 
flache (mittlere Tiefe < 15m) Seen der Alpen und des Alpenvorlandes. 

Kurze vergleichende Beschreibung der beiden nationalen Vorgehensweisen für Makrophyten:  

Kriterium    Deutschland    Österreich 

Probenahme    Transekte (Rechen    Transekte (Taucher) 
oder Taucher) 

Festlegung der Lage & Zahl  nach Seefläche und -form,   Echosondierung,  
repräsentativer Transekte  Nutzung des Ufers bzw. EZG Arealzuordnung 

Abundanzschätzung                    nach Kohler (1978) in 5 Stufen 

Tiefenverbreitung                  in Stufen bis zur Vegetationsgrenze 
der Arten    Stufen festgelegt   Stufen variabel 

Nationale Seetypen   2 biozönotische Typen,  3 höhenabhängige Typen,  
Kriterien nach Mathes et al. 2002 Kriterium trophischer 

Grundzustand
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Referenzbetrachtung Artengruppen (Referenz   reale Ref. Gesellschaften 
bis Störzeiger) 

Bewertungsmetriks   Referenzindex,    Veg. Grenze und -dichte, 
     Makrophytenverödung,  Artenspektrum,  
     bestandsbildende Arten  Trophieindex  
     Veg. Grenze 

Gesamtbetrachtung   Mittelwert der    nach der Arealzuordnung 
Seewasserkörper   Einzeltransekte   gewichteter Index 

Beide Verfahren unterscheiden sich hauptsächlich durch die Art der Transektfestlegung sowie die 
Seetyp- und Referenzannahmen. Für letztere wird in Österreich von höhenabhängig unterschiedli-
chen trophischen Typen und damit Referenzbedingungen ausgegangen. Referenzzustände wurden 
dort anhand realer und aktueller Untersuchungsdaten festgelegt, da angenommen wird, dass sich in 
Österreich noch eine ausreichende Anzahl von Seen im Referenzzustand befinden. In Deutschland 
ist dies nicht der Fall, sodass Referenzen und Typen anhand von literaturgestützten Annahmen und 
Sedimentuntersuchungen definiert werden mussten.  

Da die Entwicklung zur Gesamtbetrachtung ganzer Seewasserkörper in Deutschland zum Zeitpunkt 
der Datenvergleiche für die Interkalibrierung noch nicht beendet war, wurden für den Vergleich 
beider Verfahren ausschließlich Daten einzelner Transekte herangezogen. Es wurden von jedem 
Land Artenlisten mit Abundanzen zu ca. 50 Gewässerstellen mit beiden Bewertungsansätzen für 
Makrophyten bewertet. Die Ergebnisse wurden vergleichend diskutiert. Aus dieser Expertendiskus-
sion resultierten Anpassungen beider Verfahren und Wiederholungen des Vergleiches. 

Ergebnisse und Diskussion 

Die folgende Abbildung zeigt die ersten Ergebnisse der Bewertung von Seestellen in Deutschland 
und Österreich mit beiden Verfahren (Abb. 1). 

Vergleich Handlungsbedarf Seen A-D
(Stellen D eutschland, n=42)

2%

31%

67%

gleich

HB nur D

HB nur A

Vergleich Handlungsbedarf Seen A-D
(Stellen Österre ich, n=54)

2%

65%

33% gleich

HB nur D

HB nur A

Abb. 1: Vergleich der Makrophytenbewertungsergebnisse von Deutschland und Österreich bez. 
Handlungsbedarf nach WRRL: gleich = Stellen identischer Bewertung mit beiden Verfahren 
(sehr gut oder gut); HB = Stellen mit Handlungsbedarf (moderat oder schlechter) 

Der Vergleich zeigt, dass beide Verfahren in zwei Drittel der Fälle zu gleichen Ergebnissen kom-
men. Bei diesen Stellen handelt es sich in beiden Ländern um solche im wahrscheinlich sehr guten 
bzw. guten ökologischen Zustand. Bei einem Drittel der Stellen unterscheiden sich die Ergebnisse 
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beider Verfahren. Es handelt sich um Stellen im wahrscheinlich moderaten bis schlechten Zustand, 
wo also Handlungsbedarf nach WRRL ausgelöst würde. Mit dem deutschen Verfahren würde in fast 
einem Drittel der Fälle Handlungsbedarf ausgelöst, während dies mit dem österreichischen Verfah-
ren nur bei 2% der Stellen der Fall wäre. Die Verfahren unterscheiden sich also vor allem bei den 
belasteteren Seen. Mit Hilfe der folgenden Darstellung lässt sich diese Aussage präzisieren  
(Abb. 2). 
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Abb. 2: Vergleich der Makrophytenbewertungsergebnisse von Deutschland und Österreich (Achsen 
jeweils Zustandklassen 1 bis 5): Alle Seen wurden den drei österreichischen Seetypen zuge-
ordnet (Symbole & Farben gemäß Legende) 

Es wird deutlich, dass vor allem die flacheren Alpenvorlandseen durch das deutsche Verfahren 
strenger bzw. das österreichische Verfahren moderater bewertet wurden. Außerdem bewertet das 
deutsche Verfahren die Seen der Hochalpen etwas moderater.  

Diese Unterschiede haben im Wesentlichen die folgenden Gründe: 

1. Es werden die unterschiedlichen Referenzannahmen in beiden Ländern erkennbar, die sich vor 
allem bei den Alpenvorlandseen deutlich im Bewertungsergebnis auswirken. Die Vorstellung öster-
reichischer Experten von unterschiedlichen höhenabhängigen trophischen Grundzuständen ist 
grundsätzlich nachvollziehbar. So ist für Hochalpenseen die geringste Grundbelastung anzunehmen, 
während für tiefer gelegene Seen durch Akkumulationseffekte aus den Einzugsgebieten eine erhöh-
te Grundbelastung vorstellbar ist. Ob diese Unterschiede jedoch so gravierend sind, wie in Öster-
reich angenommen, bleibt zu klären. Sedimentuntersuchungen aus bayerischen Seen sämtlicher dort 
vorkommender Seetypen geben deutliche Hinweise darauf, dass auch die flacheren Alpenvorland-
seen vor ca. 80 Jahren noch mindestens im oligo- bis mesotrophen Zustand waren, also von gerin-
gerer Produktionsintensität als mesotrophe Seen (z.B. Hofmann & Schaumburg 2005a, b). Alpen-
seen waren deutlich oligotroph. Eine biologische Unterscheidung zwischen oligotroph und 
ultraoligotroph war durch diese Untersuchungen bisher nicht möglich. Aus deutscher Sicht und 
Datenlage bieten sich zwei trophische Grundzustände für den Alpenraum an. Oligotroph für die 
Alpenseen und etwas moderater für flachere Voralpenseen, wobei „flacher“ und „etwas“ noch zu 
konkretisieren sind. Die österreichische Grundannahme für Voralpenseen wird aus deutscher Sicht 
für zu moderat gehalten, da die heute noch am stärksten belasteten bayerischen Voralpenseen an 
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den meisten Uferstellen nach dem österreichischen Verfahren gute Bewertungen erhalten und kein 
Handlungsbedarf dadurch gesehen wird. Diese Seen wurden von Deutschland bei der Bestandsauf-
nahme nach WRRL 2004 mit der Prognose „Zielerreichung unwahrscheinlich“ an die EU gemeldet.  

2. Das österreichische Verfahren verwendet ausschließlich Makrophyten als Bewertungsmodul für 
die benthischen Pflanzen nach WRRL. Das deutsche Verfahren hat mit den benthischen Diatomeen 
ein zweites Modul, das mit den Makrophyten zu einem Gesamtergebnis verrechnet wird. Aus deut-
scher Sicht ist diese Vorgehensweise zielführender zur Umsetzung der WRRL-Vorgaben. Makro-
phyten reagieren träge auf Veränderungen der Belastung, sie sind eher Langzeitindikatoren der 
Trophie. Diatomeen reagieren schnell auf Veränderungen, sie sind daher Kurzzeitindikatoren. Die 
vielen abwassertechnischen Sanierungsmaßnahmen an Seen, die sowohl in Deutschland als auch in 
Österreich stattgefunden haben, wirken sich auf die Makrophytenvegetation langsam und daher spät 
aus. Aktuelle Bewertungen ausschließlich mit Makrophyten zeigen daher einen früheren (oft 
schlechteren) Trophiezustand an, als aktuell gerechtfertigt wäre. Die Kombination mit den Diato-
meen relativiert daher die Bewertung mit Makrophyten zu einem aktuelleren (oft besseren) Zustand. 
Darüber hinaus kann aus dieser Kombination die trophische Entwicklungsrichtung eines Sees abge-
leitet werden, wie Schaumburg et al. (2001) zeigen konnten. 

Fazit 

Der Vergleich der beiden Makrophytenbewertungsmethoden hat die grundsätzliche Verwendbarkeit 
und Vergleichbarkeit beider Verfahren dokumentiert. Ein großer der Teil der Bewertungsergebnisse 
stimmte überein. Die Diskussion der nicht übereinstimmenden Ergebnisse hat in einem ersten 
Schritt zu Anpassungen und Verbesserungen beider Verfahren geführt. Die verbleibenden Unter-
schiede basieren auf den noch unterschiedlichen Referenzbetrachtungen. Die nächsten Schritte 
sollten sein: Diskussion und Annäherung der Referenzannahmen für Alpenvorlandseen, Vergleich 
des deutschen Gesamtverfahrens (inkl. Diatomeen) mit dem österreichischen Verfahren und ein 
Vergleich der Bewertungen gesamter Seewasserkörper.  
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Einleitung

Die EG-Wasserrahmenrichtlinie (Europäische Union 2000, WRRL) sieht eine leitbildbezogene 
ökologische Bewertung von Fließgewässern und Seen vor. Diese soll durch die biologischen Quali-
tätskomponenten Phytoplankton, Makrophyten & Phytobenthos, Makrozoobenthos und Fische 
erfolgen. Als Hilfskriterien dienen chemisch-physikalische und morphologische Gewässerbedin-
gungen. Die benthische Gewässerflora wird dabei als eine Biokomponente, bestehend ausMakro-
phyten und Phytobenthos definiert. Das bedeutet, die Biokomponente ist sehr heterogen, sie setzt 
sich aus makroskopischen Organismen (z. B. höhere Wasserpflanzen, Algen, Moose) und aus mik-
roskopischen Organismen (z.B. Kieselalgen, Algen) zusammen. Im Auftrag von BMBF und LAWA 
wurde vom ehemaligen Bayer. Landesamt für Wasserwirtschaft (jetzt Bayer. Landesamt für Um-
welt) das deutsche Verfahren für die Bewertung von Fließgewässerabschnitten mit Hilfe der benthi-
schen Flora (Makrophyten & Phytobenthos) im Sinne der EG-WRRL erarbeitet. Erstmals wurde 
dieses im Jahr 2004 von SCHAUMBURG et al. (2004 a und b) vorgelegt. Darauf folgend konnte das 
Verfahren anhand neu erhobener Daten getestet und überarbeitet, für neu hinzugekommene Gewäs-
sertypen erweitert und die Datenbasis erweitert werden (Tabelle 1). Anregungen, Kritikpunkte und 
Verbesserungsvorschläge von verschiedenen Bearbeitern und Bundesländern wurden geprüft und 
ebenfalls eigearbeitet.  

Tabelle 1: Datenstruktur 

 Makrophyten Diatomeen Phytobenthos ohne 
Diatomeen 

Gewässer 311 478 188 
Stellen 389 692 276 
Proben  1258  

Biozönotische Typologie 

Für die Leitbilddefinition sind nach den Vorgaben der WRRL Gewässertypen zu beschreiben. 
Dafür wurden Gewässer, die sich durch eine ähnliche Biozönose im Referenzzustand auszeichnen 
zu Gruppen zusammengefasst. Die bundesweit nach einer einheitlichen Methode erhobenen biozö-
notischen Daten wurden hierzu mit verschiedenen Methoden analysiert, wie z.B. CA oder  
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hierarchische Clusteranalyse. Als Ergebnis konnten neun biozönotische Typen (incl. Untertyp) 
bezüglich der Makrophyten, 21 biozönotische Typen (incl. Untertypen) bezüglich der benthischen 
Kieselalgen und sechs biozönotische Typen bezüglich des Phytobenthos ohne Kieselalgen ermittelt 
werden.

Als Typbestimmend wurden folgende Paramter ermittelt: 

Ökoregion (MDP) 
Gewässerlandschaft nach Briem (D) 
Einzugsgebietsgröße (D) 
mittlere Breite (M) 
mittlere Tiefe (M) 
Fließgeschwindigkeit (M) 
Grundwassereinfluss (M) 
Gesamthärte (MP) 
Säurekapazität (P) 

Die Typzuweisung der zu untersuchenden Gewässerstrecken wurde im Falle der Diatomeen und des 
Phytobenthos ohne Diatomeen eng an die Fließgewässertypologie der LAWA (Länderarbeitsge-
meinschaft Wasser) nach SOMMERHÄUSER & POTTGIESSER (2004) angelehnt. Die Makrophytenty-
pen können mittels abiotischer Parametern unter zuhilfenahme von Steckbriefen ermittelt werden 
(SCHAUMBURG et al. 2005). 

Bewertung nach den Vorgaben der WRRL 

Die Bewertung eines Gewässerabschnittes erfolgt nach den Vorgeben der WRRL auf der Basis der 
taxonomischen Zusammensetzung und Abundanz der Makrophyten- & Phytobenthoszönose. Die in 
der Richtlinie enthaltenen normativen Begriffsbestimmungen beschreiben den von Menschen (na-
hezu) unbeeinflussten Zustand eines Gewässers als Referenzzustand (ökologische Zustandsklasse 
1). Die in einem solchen Gewässer enthaltene Biozönose ist die Referenzbiozönose. Die Zustands-
klassen 2 (guter ökologischer Zustand) bis 5 (schlechter ökologischer Zustand) werden mit zuneh-
mendem Grad der Abweichung einer kartierten Biozönose von der Referenzbiozönose vergeben 
(Degradation).

Anhand der erhobenen Datensätze wurden für jeden ermittelten biozönotischen Makrophyten- & 
Phytobenthostyp mit Hilfe von klassischen vegetationsökologischen Tabellen und autökologischen 
Arbeiten spezifische Referenzarten, für die Teilorganismengruppen Makrophyten und Phytobenthos 
ohne Diatomeen, auch Zeiger mittlerer Belastung und Störzeiger ausgewiesen (siehe auch 
SCHAUMBURG et al. 2005).

Makrophyten

Für die Makrophyten wurden Artenlisten entwickelt, die Referenzarten (Artengruppe A), Arten 
mittlerer Belastung bzw. Ubiquisten (Artengruppe B) und Störzeiger (Artengruppe C) enthalten.

Die bei der Kartierung erhobenen Häufigkeitsklassen nach KOHLER (1978) werden in Quantitätstu-
fen umgerechnet, d.h. in die dritte Potenz gesetzt. Mit diesen Werten kann der Referenzinex als 
Maß der Abweichung der Biozönose von der Referenzbiozönose berechnet werden (Gleichung 1). 
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Gleichung 1:  Berechnung des Referenzindex
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Je nach Gewässertyp werden zusätzliche relevante Kriterien berücksichtigt, wie z.B. ein Versaue-
rungsmodul in den silikatisch und rhithral gepägten Fließgewässern des Mittelgebirges oder das 
Kriterium „Helophytendominanz“ in den kleineren Gewässern des Norddeutschen Tieflandes 
(SCHAUMBURG et al. 2005). 

Diatomeen

Für das Teilmodul Diatomeen wurden verschiedene Referenzartenlisten ausgewiesen, zum einen 
zwei Listen „Allgemeine Referenzarten“, diese unterscheiden sich in der geochemischen Präferenz 
(silikatisch oder karbonatisch) der darin enthaltenen Arten und kommen in verschiedenen Gewäs-
sertypen, je nach geochemischem Charakter des Gewässer, zur Anwendung. Zum anderen wurden 
Arten den sogenannten „Typspezifischen Referenzarten“ zugewiesen, die nur für den jeweiligen 
ausgewiesenen Typ relevant sind. Die relativen Abundanzen der jeweils anzuwendenden allgemei-
nen und typspezifischen Referenzartenlisten weden aufsummiert. 

Ein zweiter Baustein der Kieselalgenbewertung ist der 1999 von ROTT et al. veröffentlichte Tro-
phieindex.

Je nach Gewässertyp werden zusätzliche relevante Kriterien berücksichtigt, wie z.B. ein Versaue-
rungsmodul in den silikatisch gepägten Fließgewässern des Mittelgebirges oder der Halobienindex 
nach ZIEMANN (1999) (SCHAUMBURG et al. 2005). 

Die Ergebnisse dieses Indexes werden mit den Referenzartensummen verrechnet. 

Ergänzend zu den vier Modulen der Bewertung können weitere Auswertungen der Gesellschafts-
strukturen vorgenommen werden. Diese können Interpretationshilfen liefern. Diese zusätzlichen 
Auswertungen sind „Häufigkeit planktischer Taxa in Bächen und kleinen Flüssen“, der „Rote-Liste-
Index“ (SCHAUMBURG et al. 2004) und „Autökologische Heterogenität“ (SCHAUMBURG et al. 
2005).

Phytobenthos ohne Diatomeen 

Für das Phytobenthos ohne Diatomeen wurden Artenlisten entwickelt, die Referenzarten (Arten-
gruppe A), weniger sensible Arten (Artengruppe B), Eutrophierung bzw. einen mäßigen bis unbe-
friedigenden Zustand anzeigende Arten (Artengruppe C) und Störzeiger (Artengruppe D) enthal-
ten.

Die bei der Kartierung und der Mikroskopie erhobenen Häufigkeitsklassen nach KOHLER (1978) 
werden quadriert. Mit diesen Werten kann der Bewertungsinex als Maß der Abweichung der Bio-
zönose von der Referenzbiozönose berechnet werden (Gleichung 2). 

374



Gleichung 2: Berechnung des Bewertungsindex
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BI  = Bewertungsindex 
QA = quadrierte Häufigkeit eines Taxons aus Bewertungskategorie A 
QB = quadrierte Häufigkeit eines Taxons aus Bewertungskategorie B 
QC = quadrierte Häufigkeit eines Taxons aus Bewertungskategorie C 
QD = quadrierte Häufigkeit eines Taxons aus Bewertungskategorie D 
i  = 1 bis nA, nB, nC, nD

Zusätzlich werden Massenvorkommen einzelner Arten, wie z. B. Cladophora glomerata berück-
sichtigt, die in geringen Mengen an Standorten guter Qualität durchaus vorkommen können, bei 
Auftreten mit großen Häufigkeiten jedoch Störzeiger darstellen.

Das Verfahren für die Teilkomponente Phytobenthos ohne Diatomeen ist relativ zeitaufwändig. 
Deshalb wurde in der zweiten Phase der Verfahrenentwicklung ein reduziertes Verfahren vorge-
stellt, das alternativ angewendet werden kann.

Gesamtmodul Makrophyten & Phytobenthos 

Für die Bewertung nach WRRL werden die berechneten Indices auf eine einheitlich Skala umge-
rechnet und die so entstandenen Werte gemittelt. Dieser Mittelwert kann einer ökologischen Zu-
standsklasse nach EG-WRRL zugewiesen werden.

Indizierte Probleme und Belastungen 

Mit dem vorgelegten Verfahren wird zum einen eine Allgemein integrierende Indikation vorge-
nommen. Die verschiedenen Indizes berechnen den Grad der Abweichung der Biozönose von der 
typspezifischen Referenzbiozönose. Die Trophie wird u.a. durch den Index von Rott (1999) ermit-
telt. Ausserdem wird eine Störung der räumichen Pflanzenstruktur aufgezeigt. 

Zum anderen werden Stoffbelastungen indiziert, wie Nährstoffbelastung, Versauerung und Salzbe-
lastung.

Ausblick

Derzeit wird im Auftrag des Bayerischen Landesamtes für Umwelt ein DV-Tool entwickelt, das den 
Anwendern zur Verfügung gestellt werden wird. 

Eine zweite Testphase des Verfahrens hat begonnen, die Ergebnisse werden weiter zur Absicherung 
des Verfahrens beitragen. 
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Einleitung
Einen Überblick der Möglichkeiten der Nutzung des (Mikro-)Phytobenthos und der Makrophyten als Indikator des 
ökologischen Zustandes von Fließgewässern geben die Arbeiten von Foerster et al. (2004), Gutowski et al. (2004), 
Meilinger (2003), Schaumburg et al. (2004a, b, 2005a, b) und Täuscher (2004). 

Material, Methoden, Bewertungen, Untersuchungsgewässer 
Es wurde eine Bewertung von 15 Abschnitten verschiedener Fließgewässer im Land Brandenburg  [Dahme bei Neue 
Mühle; Dosse bei Saldernhorst; Havel (Oder-Havel-Kanal) bei Hennigsdorf und in Potsdam: Humboldtbrücke; Nuthe 
bei Babelsberg; Oder bei Hohenwutzen und bei Ratzdorf; Plane bei Brandenburg; Rhin bei Kietz; Schwarze Elster bei 
Arnsnesta; Spree bei Leibsch und bei Neuzittau; Stepenitz bei Wittenberge; Ucker: Straßenbrücke Nieden-Nechlin; 
Welse: Straßenbrücke Vierraden] nach der „Handlungsanweisung für die ökologische Bewertung von Fließgewässern 
zur Umsetzung der EU-Wasserrahmenrichtlinie: Makrophyten und Phytobenthos“ des Bayerischen Landesamtes für 
Wasserwirtschaft (Schaumburg et al. 2004b) vorgenommen, wobei auch lokale Aspekte des nordostdeutschen Tieflan-
des und syntaxonomische und synökologische Besonderheiten berücksichtigt wurden (vgl. Kies in Geissler & Kies 
2003, Täuscher 1993, 1996a, b, 1998a, b, 2000, 2001, 2002). 
Wichtige Fakten (z.B. Probenahmeprotokolle, Fotos der Probenahmestellen, Fotos wichtiger (Mikro-)Phytobenthos-
Taxa) sind in Täuscher (2004) dokumentiert. 

Ergebnisse und Diskussion 

(Mikro-)Phytobenthos 

Die tabellerische Zusammenstellung der benthischen Algen wurde nach Schaumburg et al. (2004a, 
b, 2005a, b) getrennt nach Diatomeen (s. Tabelle in Täuscher 2004) und (Mikro-)Phytobenthos 
ohne Diatomeen (s. Tabelle 1) vorgenommen, wobei autökologische Angaben zu den Arten nach 
Literaturbefunden (vgl. Täuscher 2004 und zit. Lit.) mit angegeben werden. 

Da die biozönotisch ausgerichtete Gewässertypisierung bisher wenig entwickelt ist (Schaumburg et 
al. 2005b und zit. Lit.), werden die in den untersuchten Fließgewässern gefundenen benthischen und 
metaphytischen Mikroalgengesellschaften (incl. synökologischer Angaben) nach Täuscher (1998a 
und zit. Lit.) vorgestellt, wie dies auch Kies in Geissler & Kies (2003) mit der Beschreibung von 
Mikro- und Makroalgen-Gemeinschaften tut (Tabelle 2). 
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Tabelle 1: (Mikro-)Phytobenthos-Taxa (ohne Diatomeen) aus den untersuchten Fließgewässern 

  (modifiziert nach Täuscher 2004 und zit. Lit.) 
Abkürzungen: otr. = oligotroph; mtr. = mesotroph; eutr. = eutroph; polytr. = polytroph; 
  o = oligosaprob; bm = beta-mesosaprob; am = alpha-mesosaprob,; p = polysaprob 

Taxa Autökologie 
Cyanophyta / Cyanobacteria  / Nostocophyceae (Blaualgen / Cyanobakterien) 
Aphanothece stagnina (Sprengel) A. Braun in Rabenhorst eutr.-polytr., bm-am 
Geitlerinema splendidum (Greville ex Gomont) Anagnostidis eutr.-polytr., bm-am 
Komvophoron constrictum (Szafer) Anagnostidis et Komarek eutr.-polytr., bm-am 
Leptolyngbya foveolarum (Rabenhorst ex Gomont) Anagnostidis et Komarek mtr.-eutr., bm 
Merismopedia elegans A. Braun in Kützing eutr., bm 
Oscillatoria limosa C.A. Agardh ex Gomont eutr.-polytr., bm-am 
Oscillatoria princeps Vaucher ex Gomont polytr.,  am 
Phormidium chlorinum (Kützing ex Gomont) ) Anagnostidis 
= Oscillatoria chlorina Kützing ex Gomont 

eutr.-polytr.,  p 

Phormidium formosum (Bory ex Gomont) Anagnostidis et Komarek polytr., am-p 
Phormidium retzii (C.A. Agardh) Gomont ex Gomont eutr., o-bm 
Phormidium rimosum (Komarek) Anagnostidis et Komarek -
Tribophyceae / Xanthophyceae (Gelbgrünalgen) 
Tribonema spec. (cf.viride Pascher ; vulgare Pascher) -
Vaucheria spec. -
Chlorophyta s.l. / Chlorophyceae, Ulvophyceae, Charophyceae (Grünalgen) 
Chaetophorales 
Chaetophora spec. -
Pseudendoclonium basiliense Vischer eutr.-polytr., bm-am 
Stigeoclonium tenue (C.A. Agardh) Kützing eutr., am 
Cladophorales 
Cladophora glomerata (L.) Kützing (mtr.) eutr. (polytr.) 

 bm (-am) 
Rhizoclonium riparium (Roth) Harvey -
Microsporales 
Microspora spec. -
Oedogoniales 
Oedogonium spec. -
Ulotrichales 
Geminella mutabilis (Nägeli) Wille eutr., bm 
Ulothrix zonata (Weber et Mohr) Kützing mtr.-eutr., bm 
Ulothrix spec. -
Uronema confervicolum Lagerheim eutr., bm 
Ulvales
Enteromorpha clathrata (Roth) Greville halophil
Enteromorpha intestinalis (L.) Link halophil
Desmidiales (Zieralgen) 
Closterium acerosum (Schrank) Ehrenberg ex Ralfs eutr.-polytr., bm-am 
Closterium ehrenbergii Meneghini ex Ralfs mtr.-eutr., o-bm 
Closterium moniliferum (Bory) Ehrenberg ex Ralfs eutr., bm 
Closterium spec. -
Cosmarium botrytis Meneghini ex Ralfs otr.-eutr., o-bm 
Zygnematales / Zygnemales 
Mougeotia spec. -
Spirogyra spec. -
Zygnema spec. -
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Tabelle 2: Benthische und metaphytische Mikroalgengesellschaften 

Benthische Mikroalgengesellschaften
Cladophoretum glomeratae (P. Allorge 1921) Margalef 1948 emend. Täuscher 1996 typicum  
(= Eu-Cladophoretum  Täuscher 1996 incl. Pleusto-Cladophoretum A. Lindner 1978 n.n.) 
Synökologie: eutroph, beta-mesosaprob
Stigeoclonio-Cladophoretum Täuscher 1996 
Synökologie: polytroph, beta- bis alpha-mesosaprob 
Enteromorphetum compressae Kornas et Medwecka-Kornas 1949 
incl. Pleusto-Enteromorphetum A. Lindner 1978 n.n. 
Süßwasservariante mit Enteromorpha intestinalis-Entwicklungen 
Synökologie: eutroph bis polytroph, beta-mesosaprob, halophil 
Melosiretum variantis Budde 1930 
Synökologie: eutroph, beta-mesaosaprob 
Oscillatorietum limosae (A. Kurz 1922) Prat ms. in Hadac 1944 
Synökologie: polytroph, beta- bis alpha-mesosaprob 
Ulothricetum Fjerdingstad 1964 emend. Täuscher 1993 
Synökologie: polytroph, beta- bis alpha-mesosaprob 

Metaphytische Mikroalgengesellschaft
Closterietum acerosi (Deflandre 1925) Kies 2003 emend. Täuscher 2006 
(Basionym:Closterium acerosum-Gemeinschaft Kies nov. ass. 2003; Synonym: Closterietum commune Deflandre 1925, da es keine 
Art „Closterium commune“ gibt, musste dieses Syntaxon emendiert werden) 
Charakterarten: Closterium acerosum, Closterium ehrenbergii, Closterium leibleinii, Closterium moniliferum, Cosmarium botrytis;
Synökologie: eutroph, beta-mesosaprob, elektrolytreich (> 500 μS/cm) 

Makrophyten

In Tabelle 3 sind sowohl die submersen und natanten Makrophyten als auch die typischen Wasser-
pflanzengesellschaften der untersuchten Fließgewässer-Abschnitte mit ihren aut- und synökologi-
schen Charakteristika zusammengestellt. 

Diskussion

Sowohl die (Mikro-)Phytobenthos-Besiedlung als auch die Makrophyten-Vorkommen sind in den 
untersuchten Fließgewässern Indikator für nährstoffeiche (eutrophe bis polytrophe) und mäßig bis 
stark organisch belastete (beta- bis alpha-mesosaprobe) Verhältnisse, wobei auch an einigen Stellen 
eine erhöhte Salzbelastung durch halophile Arten angezeigt wird. Die halophile Enteromorpha
intestinalis ist ein Indikator für Salz-(Chlorid-)Belastungen in Binnengewässern, die hohe Leitfä-
higkeiten bewirken, wie dies in der Welse bei Vierraden mit Leitfähigkeiten von > 1000 μS/cm und 
Chlorid-Werten > 80 mg/l zum Ausdruck kommt. Lokal kann eine höhere organische Belastung 
indiziert werden, da es besonders im schlammigen Sedimentbereich und/oder zwischen (absterben-
den) Makrophyten (besonders im Spätherbst) zu einem höheren Sauerstoffverbrauch mit Sauer-
stoffuntersättigungen kommt, was noch durch geringe Fließgeschwindigkeiten (mit fehlendem 
physikalischen Sauerstoffeintag) unterstützt wird. Im Gegensatz dazu werden im Freiwasser durch 
die benthischen Algen und die submersen Makrophyten beta-mesosaprobe Verhältnisse angezeigt.   
An einigen Probenahmestellen bzw. in einzelnen Proben war eine benthische Kieselalgen-Besied-
lung vorherrschend. 

Die Untersuchungsabschnitte der Dahme, Havel incl. Oder-Havel-Kanal bei Hennigsdorf,  
Nuthe und Oder sind phytoplanktondominiert oder durch starke Aufwirbelungen durch Schiffs- 
verkehr geprägt (vgl. auch Täuscher 2002). In diesen planktondominierten Fließgewässern mit 
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Tabelle 3: Aut- und synökologische Charakteristik der aquatischen Makrophyten 

Abkürzungen: mtr. = mesotroph; eutr. = eutroph; polytr. = polytroph; 
  o = oligosaprob; bm = beta-mesosaprob; am = alpha-mesosaprob 

Taxa  Autökologie 
nach Täuscher (1996b, 2001) 

Amblystegium riparium (L. ap. Hedw) B.S.G. mtr.-eutr., (o-)bm 
Berula erecta (Huds.) Coville et f. submersa mtr.-eutr., o-bm 
Callitriche spec. (ohne Früchte keine Art-Bestimmung möglich!) -
Ceratophyllum demersum L. eutr.-polytr., bm-p 
Elodea canadensis Michaux fil. eutr., bm(-am) 
Hydrocharis morsus-ranae L. eutr., o-bm 
Lemna minor L. eutr., bm 
Lemna trisulca L. mtr.-eutr., o-bm 
Myriophyllum spicatum L. eutr., bm 
Nasturtium microphyllum (Boenn.) Rchb. et f. submersum mtr.-eutr., bm 
Nuphar lutea L. mtr.-eutr., bm 
Potamogeton friesii L. mtr.-eutr., bm 
Potamogeton natans L.  mtr.-eutr., o-bm 
Potamogeton pectinatus L. eutr.-polytr., am 
Potamogeton perfoliatus L.  (mtr.-)eutr., bm 
Ranunculus aquatilis L. eutr., bm 
Sagittaria sagittifolia L. et f. natans eutr., bm 
Sparganium emersum Rehmann et f. fluitans eutr., bm-am 
Spirodela polyrhiza (L.) Schleiden eutr., bm-am 
Syntaxa Synökologie 

nach Täuscher (1996a, b)
Hydrocharitetum morsus-ranae Rübel 1933 emend. Passarge 1964 eutr., bm 
Lemno-Spirodeletum polyrhizae W. Koch 1954  
emend. Th. Müller et Görs 1960 

eutr., bm 

Potamogetonetum perfoliati W. Koch 1926 emend. Passarge 1964 eutr., bm 
Sagittario-Sparganietum emersi R. Tüxen 1953 eutr., bm 

Chlorophyll-a-Gehalten im Freiwasser als Biomasseäquivalent der planktischen Mikroalgen von 
> 8 μg/l und geringen Sichttiefen (meist keine Grundsicht) sind das (Mikro-)Phytobenthos und die 
submersen Makrophyten von untergeordneter Bedeutung, d.h. sie sind auf Uferbereiche mit gerin-
ger Wassertiefe beschränkt oder fehlen ganz. Bei diesen Beprobungen wurden bei der mikroskopi-
schen Auswertung auch planktische Mikroalgen-Taxa (vor allem Cyanophyta/Cyanobacteria, Bacil-
lariophyceae, Chlorophyta s.l.) beobachtet, aber nicht erfasst. Täuscher (2002 und zit. Lit.) fand im 
Oder-Havel-Kanal in Planktonproben die tychoplanktische Oscillatoria limosa, die die Charakterart 
vom benthischen Oscillatorietum limosae ist (s. oben). 

Bei der Auswahl der brandenburgischen Untersuchungsstellen fehlen die aufwuchsdominierten 
Fließgewässer, wie z.B. die kleinen Fließgewässer in Moränendurchbruchstälern („Salmoniden-
Niederungsbäche“) als Abflussstrecken oder Schaltstrecken zwischen mesotrophen Seen, in denen 
auch benthische Rotalgen (Rhodophyta / Florideophyceae: z.B. Hildenbrandia rivularis) zu finden 
sind (Täuscher & Täuscher 1994, Täuscher 1998a,b, 2000). 
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wichtige Ergänzung:

Päzolt, J. (2004): Bewertung der brandenburgischen Fließgewässer mit Makrophyten. –  
In: Landesumweltamt Brandenburg (LUA): Umweltdaten aus Brandenburg Bericht 2004,  
Potsdam: 58-62. 

Charakterarten; Fließgeschwindigkeit (FG) 

Rhitral      Potamal
FG 0,2 m/s     FG 0,07 m/s 

Fließgeschwindigkeit > 0,6 m/s  mechanisch bedingte geringe Makrophytendeckung 
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Einleitung

Die Wasserrahmenrichtlinie der Europäischen Gemeinschaften fordert die umfassende ökologische 
Bewertung der europäischen Gewässer. Eine wichtige Komponente der geplanten Monitoring-
Programme zur Langzeitüberwachung von Fließgewässern ist die makrophytische Vegetation. 
Unter dem Begriff „Makrophyten“ wird eine taxonomisch heterogene Gruppe von Gewässerorga-
nismen zusammengefasst, die sich aus Höheren Pflanzen, Moosen und Makroalgen zusammensetzt. 
Die neuen gesetzlichen Vorgaben erfordern zwangsläufig eine intensivere Beschäftigung mit dieser 
für die Gewässerbewertung bislang vernachlässigten Gruppe. Ein wichtiger Schritt in diese Rich-
tung war die Kartierung und Bewertung der Makrophyten-Vegetation der Donau und ihrer Altarme 
in Baden-Württemberg, die nicht nur die aktuelle Verbreitung der Wasser- und Uferpflanzen im 
Donaugebiet dokumentiert, sondern deren Entwicklung anhand früherer Kartierungen (KONOLD et 
al. 1989, 1991) und alter Angaben zur Flora und Vegetation nachzeichnet. Auf der Grundlage dieser 
Daten wurden Referenzzustände und Degradationsstadien der Vegetation abgeleitet und bestehende 
Verfahren zur Bewertung von Fließgewässern weiterentwickelt.

Methoden

Untersuchungsgebiet

Nach dem Zusammenfluss von Brigach und Breg bis zum Eintritt in den Weißjura bei Geisingen 
mäandriert die Donau bei geringem Gefälle in einer weiten, ursprünglich versumpften und oft über-
schwemmten Talaue. In einem allmählich enger werdenden Tal zieht die Donau in großen Schleifen 
durch die Massenkalkfelsen des Weißen Jura, deren Verkarstung die Ursache für die Versickerung 
der Donau in manchen Jahren darstellt. Mit dem Eintritt in die Süßwassermolasse unterhalb von 
Scheer wird aus dem mäandrierenden Fluss ein ausgebautes, gestreckt oder in weiten Bögen dahin-
fließendes Gerinne. Unterhalb von Riedlingen tritt die Donau nochmals in die harten Weißjura-
Schichten ein, was wiederum eine Verengung des Tales verursacht. Nach Munderkingen weitet sich 
das Tal erneut auf, durchflossen von der ab hier wiederum konsequent begradigten Donau. Der 
Zufluss der Iller in Ulm markiert das Ende der untersuchten Donaustrecke.  

383

mailto:wschuetz@gmxpro.de
mailto:uweveit@uni-hohenheim.de
mailto:kohleral@uni-hohenheim.de


Kartierung

Für die Kartierung wurde die Methode nach KOHLER (1978) verwendet, die für eine lückenlose 
Erfassung der Vegetation von Fließgewässern am besten geeignet ist. Das Gewässer wird dazu in 
Abschnitte eingeteilt und die Menge der vorkommenden Arten für jeden Abschnitt nach einer  
5-teiligen Skala geschätzt (1 – sehr selten, 2 – selten, 3 – verbreitet, 4 – häufig, 5 – massenhaft). 
Deutliche Änderungen in der Beschattung, der Fließgeschwindigkeit, der Sohlbeschaffenheit oder 
der Wassertiefe, Einleitungsstellen von Abwässern, Zuflüsse oder Stauwehre führten zur Abgren-
zung eines Abschnitts, ebenso eine abrupte Änderung in der Artenzusammensetzung. Moose und 
nicht sofort identifizierbare Höhere Pflanzen wurden gesammelt und später bestimmt.  

Insgesamt wurden 218 km Gewässerstrecke kartiert, wovon auf die Fließstrecke der Donau ein-
schließlich ihrer Kanäle 187 km entfallen. Nicht mitgerechnet sind dabei der Öpfinger Stausee und 
die Stauseenkette bei Erbach mit einer Länge von insgesamt 9.3 km sowie Altarme von ca. 22 km 
Länge, die auf die 21 untersuchten Altarme einschließlich der beiden durchgehend kartierten Quell-
bäche Braunsel und Wulfbach entfallen. Das Gesamtsystem der Gewässer wurde in 212 Abschnitte 
eingeteilt, von denen 163 die Donau unterteilen. Bei bereits früher untersuchten Fließstrecken wur-
den möglichst die Abschnitte des Erstbearbeiters übernommen.  

Auswertung

Die Auswertung erfolgte deskriptiv durch verschiedene Indices (SCHÜTZ et al. 2005). Die in Abb. 1 
verwendete „Relative Pflanzenmenge“ (RPM) gibt den prozentualen Anteil einer Art bezogen auf 
die Gesamt-Pflanzenmenge eines Fließgewässers an (JANAUER et al. 1993). Basierend auf alten 
Literaturangaben und Herbarstudien wurden Referenzzustände für die Obere Donau ermittelt und 
Degradationsstadien definiert. Auf deren Grundlage wurde eine numerische Methode entwickelt, 
mit welcher der „ökologische Zustand“ anhand eines einfachen Punkteverfahrens bestimmt werden 
kann („ReferenzindexDonau“). Dazu wurden Qualitätskriterien so formalisiert, dass für sechs ver-
schiedene Komponenten jeweils zwischen 0 und 3 Punkten vergeben werden können, je nachdem 
wie nahe sich diese Komponente am Referenzzustand befindet.  

Ergebnisse

Auf der gesamten Gewässerstrecke wurden unterhalb der Niedrigwasserlinie insgesamt 132 Arten 
registriert, von denen 60 als Makrophyten anzusprechen sind. In der Donau selbst wuchsen 32 
Makrophyten, von denen 25 zu den Höheren Pflanzen und sieben zu den Moosen gehören. Arten-
reicher waren die Altwässer mit insgesamt 102 Arten, von denen 47 Makrophyten waren. Die „Re-
lative Pflanzenmenge“ der gesamten kartierten Gewässer für 2003/2004 verteilt sich zu über 60 % 
auf drei Arten, von denen der Flutende Hahnenfuß (Ranunculus fluitans) und das Quellmoos (Fon-
tinalis antipyretica) nur in der Donau vorkommen (Abb. 1). Die Teichrose (Nuphar lutea) ist in den 
Altwässern und den Donau-Stauseen bei Erbach die häufigste Wasserpflanze. Weitere 12 Arten 
haben einen Mengenanteil zwischen 1 und 6 %, die 33 restlichen, im „Residual“ zusammengefass-
ten Arten, erreichen nur etwas mehr als 8 % an der Gesamtmenge der Pflanzen. Unterschiede in der 
Artenzusammensetzung im Längsverlauf der Donau waren gering. Im Mittel kamen pro Donau-
Abschnitt (mittlere Länge ca. 1 km) 4,5 Makrophyten-Arten vor. 

Ein Vergleich der 2003/2004 durchgeführten Kartierung mit der von 1988/89 ergab nur geringe 
Unterschiede in der Artenzusammensetzung der meisten Donau-Abschnitte und in der relativen 
Häufigkeit der Arten. Allerdings fand zwischen 1988 und 2004 in einigen Abschnitten auch eine 
Ausbreitung bestimmter Wasser- und Uferpflanzen (Teichfaden (Zannichellia palustris), Brunnen-
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kresse (Nasturtium officinale) u.a.) nach der Durchführung von Renaturierungsmaßnahmen statt. Aus 
der Analyse alter Quellen lässt sich eine deutliche Verarmung der Makrophyten-Flora der Donau 
ableiten, deren Beginn bereits in die Zeit der „Flußkorrektion“ vor 100 bis 150 Jahren fällt und sich 
bis in die 1960er bis 1970er Jahre fortsetzte. Generell sind eutrophierungsempfindliche Arten in der 
Donau zurückgegangen, während sich eutrophierungtolerante Arten ausbreiten konnten. Besonders 
breitblättrige Laichkräuter (Groenlandia densa, Potamogeton alpinus, P. lucens, P. natans, P. perfo-
liatus) und Tannenwedel (Hippuris vulgaris) sind von einem starken Rückgang betroffen. Zugenom-
men haben fädige Grünalgen, auch der eutraphente Teichfaden (Zannichellia palustris) hat sich in 
jüngster Zeit ausgebreitet. Häufig und weit verbreitet waren auch schon früher Ranunculus fluitans 
und Fontinalis antipyretica.

Abb. 1: Dominanzstruktur der Makrophyten in der Donau und ihren Altarmen zwischen Donau-
eschingen und Ulm für die Jahre 2003/04 

Ausgehend von diesen Befunden lassen sich Referenzzustände und Degradationsstadien für die 
Obere Donau definieren (Tab. 1; Degradationsstadien vgl. SCHÜTZ et al. 2005). Die stärksten Ab-
weichungen von der Referenz konnten in langsam fließenden Strecken und vor allem in Stauhaltun-
gen beobachtet werden, eine deutlich geringere in schnell fließenden Strecken im Weißen Jura. 

Tab. 1: Referenzzustand für die Makrophyten-Vegetationstypen der Oberen Donau. 

langsam fließende  
Abschnitte

Ranunculus fluitans codominant, Wassermoose subdominant, Breitblätt-
rige Laichkräuter (Potamogeton natans, P. alpinus, P. lucens, P. perfo-
liatus, Groenlandia densa), Hippuris vulgaris, Nuphar lutea, Sparganium 
emersum co- bis subdominant, Fehlen oder Subdominanz von schmal-
blättrigen Laichkräutern, Fehlen von Elodea spp., Lemna spp., Zanni-
chellia palustris, Potamogeton crispus, Fehlen oder Subdominanz lang-
fädiger Grünalgen (Cladophora u. a.); Artenzahl > 7 

schnell fließende  
Abschnitte

Ranunculus fluitans dominant, Fontinalis antipyretica codominant, weite-
re Wassermoose (Hygroamblystegium spp., Rhynchostegium riparioi-
des, Cinclidotus spp.) und P. perfoliatus subdominant; schmalblättrige 
Laichkräuter fehlend, Fehlen oder Subdominanz langfädiger Grünalgen; 
Artenzahl > 5 
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Die für die Donau entwickelte numerische Methode basiert auf den Beiträgen, die unterschiedliche 
ökologische Gruppen zur „Relativen Pflanzenmenge“ eines Flussabschnitts beisteuern: (1) die 
Leitarten Ranunculus fluitans und (2) Fontinalis antipyretica, (3) die Magnopotamiden einschließ-
lich Hippuris vulgaris, Nuphar lutea und Sparganium emersum, (4) die „Störzeiger“ Elodea cana-
densis, E. nuttallii, Potamogeton pectinatus, P. crispus, Lemna minor und Zannichellia palustris, 
(5) die fädigen Grünalgen und das Verhältnis der Algen-Pflanzenmenge zur Pflanzenmenge der 
Makrophyten, (6) die Zahl der Makrophyten-Arten. 

Für jede der sechs verschiedenen Komponenten werden zwischen 0 und 3 Punkte vergeben und 
diese aufsummiert. Ein sehr guter bis guter ökologischer Zustand ist bei einer Gesamtpunktzahl von 
>15 gegeben, ein mäßiger von 10-15, ein unbefriedigender von 4-9 und ein schlechter Zustand bei 3 
oder weniger Punkten. Demnach befindet sich der größte Teil der Donau in einem mäßigen ökolo-
gischen Zustand und nur ein sehr kleiner Teil in einem guten bzw. schlechten Zustand (Tab. 2). Die 
Werte unterscheiden sich deutlich von dem ebenfalls berechneten „ReferenzindexFließgewässer“
(SCHAUMBURG et al. 2004), welcher für den ökologischen Zustand der Oberen Donau tendenziell 
bessere Werte ergibt.  

Tab. 2: Ökologischer Zustand der untersuchten Donau-Abschnitte in Baden-Württemberg, ermittelt 
nach dem Bewertungsverfahren „ReferenzindexDonau“

Ökol. Zustand Anzahl Abschnitte* % Fließstrecke 

sehr gut/gut 7 2,2 

mäßig 98 63,6 

unbefriedigend 52 30,7 

schlecht 4 3,5 
* 2 Abschnitte wurden nicht klassifiziert 

Diskussion

Die Dokumentation von Veränderungen der Gewässerflora und –vegetation durch einen Vergleich 
mit älteren Angaben ist eine wichtige, wenn nicht gar unverzichtbare Komponente bei der Entwick-
lung von Leitbildern und der Definition von Degradationsstadien. Darüber hinaus ermöglicht sie die 
Identifikation möglicher Ursachen für den Rückgang oder die Ausbreitung bestimmter Makrophy-
ten. Demnach lassen sich deutliche Änderungen der Flora auf die „Flußkorrektion“ vor 100 Jahren 
zurückführen und andererseits einer später einsetzenden Verschmutzung der Donau zuschreiben, 
die sich bis in die 1970er Jahre fortsetzte (SCHÜTZ et al. 2005). Die dokumentierte Veränderung 
unterstreicht die Bedeutung mehrerer Arten, besonders einiger breitblättriger Laichkräuter, als 
einfach zu identifizierende Bioindikatoren. Eine zwischen 1988 und 2004 beobachtete Ausbreitung 
von einiger Wasser- und amphibischer Uferpflanzen im Zuge von Renaturierungsmaßnahmen legt 
nahe, dass eine strukturelle Diversifizierung auch zu einer Zunahme der Artenzahl, aber vor allem 
eutraphenten Arten zugute kommen wird. Mit einer schnellen Ausbreitung mesotraphenter Arten ist 
aufgrund der Konkurrenz durch Algen und starkwüchsige, eutraphente Arten nicht zu rechnen. Die 
Ergebnisse des für die Obere Donau entwickelten Leitbild-orientierten Bewertungsverfahrens erge-
ben im Vergleich zum „ReferenzindexFließgewässer“ für den ökologischen Zustand tendenziell schlech-
tere Werte. Ein direkter Vergleich beider Verfahren ist jedoch problematisch, da unterschiedliche 
Bewertungsparameter verwendet werden. Bedeutsam erscheint uns im Unterschied zum „Referenz-
indexFließgewässer“ die Berücksichtigung des Sammelparameters „langfädiger Grünalgen“ als Eutro-
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phierungsindikator, die Niedrigwasserlinie als Obergrenze der Kartierung und die Einstufung der 
Arten in ein flexibleres Bewertungssystem.  

Zusammenfassung 

In den Jahren 2003 und 2004 wurde die gesamte Wasser- und Ufervegetation der Oberen Donau 
und ihrer Altarme von Donaueschingen bis Ulm kartiert. Auf einer Gewässerstrecke von 218 km 
wurden unterhalb der Niedrigwasserlinie insgesamt 60 Makrophyten-Arten registriert. In der Donau 
selbst wuchsen 32 Makrophyten, von denen 25 zu den Höheren Pflanzen und sieben zu den Moosen 
gehören. Vorherrschende Arten sind der Flutende Hahnenfuß (Ranunculus fluitans) und das Quell-
moos (Fontinalis antipyretica), die nur in der Donau vorkommen, während die Teichrose (Nuphar 
lutea) die Altwässer und Staustrecken beherrscht. Aus der Analyse alter Quellen lässt sich eine 
Verarmung der submersen Flora der Donau ableiten, deren Beginn bereits in die Zeit der „Flußkor-
rektion“ vor 100 bis 150 Jahren fällt. Eutrophierungsempfindliche Arten, insbesondere breitblättrige 
Laichkräuter sind stark zurückgegangen oder verschollen, während sich eutraphierungtolerante 
Arten ausbreiten konnten. Aus einer Kombination älterer Angaben zur Flora der Donau und nach-
folgenden Kartierungen konnten Referenzzustände und Degradationsstadien der Wasservegetation 
hergeleitet werden. Ein eigens für die Donau entwickeltes Bewertungsverfahren weist für die Obere 
Donau einen überwiegend „mäßigen“ ökologischen Zustand aus. Die stärksten Abweichungen vom 
Referenzzustand konnten in langsam fließenden Strecken und vor allem in Stauhaltungen beobach-
tet werden. Eine zwischen 1988 und 2004 beobachtete Ausbreitung von Wasser- und Uferpflanzen 
ist in der Folge mehrerer Renaturierungsmaßnahmen eingetreten.  
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Einleitung

Spätestens seit Inkrafttreten der EU-Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL) werden Methoden und 
Verfahren benötigt, mit denen anhand der an einem Standort herrschenden Organismengemein-
schaft auf die Qualität des ökologischen Zustands an diesem Standort geschlossen werden kann. Zu 
den in der EU-Wasserrahmenrichtlinie genannten Qualitätskomponenten zählen unter anderem auch 
Makrophyten, deren bioindikative Eigenschaften dazu genutzt werden können. Insbesondere lässt 
sich aus dem Vorkommen bestimmter Pflanzenarten auf die Trophie eines Gewässers schließen. 
Auch die Strömungsgeschwindigkeit und damit die Sediment-Eigenschaften sowie die Beschattung 
der Wasserfläche beeinflussen in Abhängigkeit von der Wasserhärte direkt die Verbreitung von 
Wasserpflanzen. 

Diese Zusammenhänge zwischen Standortfaktoren und der Verbreitung von Makrophyten können 
zur Ableitung des ökologischen Zustands eines Fließgewässers genutzt werden, wobei in den letz-
ten Jahren mehrere Bewertungsmethoden dafür entwickelt wurden. Bei den zu berechnenden Indi-
ces muss unterschieden werden, ob sich diese allein auf die Präsenz und/oder Abundanz verschie-
dener Makrophyten-Arten beziehen oder ob dabei auch bioindikative Eigenschaften der Makro-
phyten in Form von Artenlisten berücksichtigt werden. Dabei wird einer Auswahl an Arten ein 
definierter Zahlenwert als Maß für deren Abhängigkeit von einem bestimmten Faktor zugeordnet. 
Bei Leitbild-orientierten Bewertungsverfahren und Modellierungen wird versucht, möglichst viele 
Standort-Parameter und die Wechselwirkungen zwischen verschiedenen Arten bei der Ableitung 
des ökologischen Zustands zu berücksichtigen. In Tab. 1 sind für die verschiedenen Typen von 
Bewertungsmethoden einige Beispiele aufgeführt.  

In diesem Beitrag werden für zwei süddeutsche Fließgewässer-Systeme einige ausgewählte Indices 
berechnet und miteinander verglichen, um die spezifischen Vor- und Nachteile der verschiedenen 
Bewertungsansätze beurteilen zu können. 

Material und Methoden

Grundlage für die Auswertungen sind die Ergebnisse der Makrophyten-Kartierungen in der Fried-
berger Au im Jahr 2001 (n. p.) sowie in der Donau in den Jahren 2003 und 2004 (PALL et al. 2004, 
SCHÜTZ et al.2005). Die Kartierung wurde in beiden Fällen mit der Methode nach KOHLER (1978) 
durchgeführt.
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Tab. 1: Übersicht über wichtige Gruppen und Beispiele von Indices zur Bewertung des ökologischen 
Zustands von Fließgewässern. 

Biodiversitäts-
Indices

Experten- 
Metrics

Multi-Metrics-
Ansätze 

Leitbild-orientierte 
Verfahren Modellierung

In
di

ce
s

- Artenzahlen 
- Arten-Diversität(1)

- -Diversität(2)

- Simpson- In-
dex(3)

- Trophie-Index 
Makrophyten(4)

- Referenzindex 
Fließgewässer(5)

- Mean Trophic 
Rank(6)

- Gewichtete 
Kombination 
ausgewählter 
Biodiversitäts-
indices und Ex-
perten-Metrics(7)

- Floristisch-öko-
logische Fluss-
zonen(8)

- Klassifizierung 
nach Zustands-
klassen(9)

- LEAFPACS 
- CCA-Modelle(10)

- Artificial Intelli-
gence

D
at

en
-

gr
un

dl
ag

e - Präsenz-/  
Absenz-Daten 

- Abundanzwerte 
- Arten- und 

Wertelisten 

- Präsenz-/  
Absenz-Daten 

- Abundanzwerte 
- z. T. Arten- und 

Werteliste

- Abundanzwerte 
- Referenzzustände 

und abgeleitete 
Degradationsstu-
fen

- Datensätze mit 
Abundanzen und 
Umweltfaktoren 

L
än

de
r

- Schweden - Deutschland 
- Frankreich 
- Großbritannien 

- Niederlande 
- Deutschland  
- Österreich

- Deutschland 

(1) VEIT & KOHLER (2005); (2) SHANNON & WEAVER 1949; (3) SIMPSON (1949); (4) SCHNEIDER 2000; (5) SCHAUMBURG et 
al. 2004; (6) HOLMES et al. 1999; (7) SIMON & LYONS (1995); (8) KOHLER et al. 1974; (9) VAN DE WEYER 2004; (10) LEGEN-
DRE & LEGENDRE (1998). 

Berechnet wurden ein Biodiversitätsindex, der an die spezielle Situation in Fließgewässern ange-
passt wurde (VEIT & KOHLER 2005), als Beispiele für Experten-Metrices der Trophie-Index 
Makrophyten (SCHNEIDER 2000) sowie der Referenzindex Fließgewässer (SCHAUMBURG et al. 
2004) sowie ein Multi-Metrics-Ansatz (SCHÜTZ et al. 2005). Außerdem wurde mit der Einteilung in 
floristisch-ökologische Flusszonen ein Leitbild-orientiertes Verfahren angewandt (KOHLER et al. 
1974). Die Bewertung bzw. Beurteilung erfolgte jeweils auf Abschnittsebene. 

Ergebnisse

In Abb. 1 sind die Ergebnisse der einzelnen Bewertungsansätze graphisch dargestellt. Je nach ge-
wähltem Index bzw. Auswertungsverfahren unterscheidet sich die Bewertung des ökologischen 
Zustands z. T. erheblich, was an den unterschiedlichen Säulenhöhen zu erkennen ist, wobei der 
ökologische Zustand mit zunehmender Säulenhöhe besser zu werten ist. Während der Trophie-
Index Makrophyten und die Ausweisung floristisch-ökologischer Flusszonen zu einer vergleichba-
ren Bewertung führen, weisen die besonders artenreichen Abschnitte in den Gewässern der Fried-
berger Au ein deutlich höheres trophisches Niveau auf als die Abschnitte mit geringer Arten-
Diversität. Somit widersprechen sich in diesem Beispiel offenbar die beiden Zielvorstellungen, 
sowohl die Trophie der Gewässer zu verringern als auch einen großen Artenreichtum anzustreben.  

Am Beispiel der Oberen Donau zeigt sich, dass sich die Trophie über weite Strecken kaum verän-
dert, gleichzeitig aber der aus dem Referenzindex abgeleitete ökologische Zustand kleinräumig 
erheblich differiert. Je nach Bewertungsansatz kann die Bewertung zwischen Referenzindex und 
Doanu-Index für ein und denselben Abschnitt von gut bis unbefriedigend schwanken. Hierin spie-
geln sich die zugrundeliegenden Bewertungskriterien und letztlich die gewählten Referenzbedin-
gungen wider. Beim Donau-Index wurde versucht, aus alten Quellen den ursprünglichen Zustand 
der Donau für dieses Gebiet zu rekonstruieren, wohingegen für den Referenz-Index Fließgewässer 
heute existierende, möglichst unbeeinflusst erscheinende, typspezifische Gewässerstrecken deutsch-
landweit dazu ausgewählt wurden.
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Abb. 1: Bewertung des ökologischen Zustands anhand der Biodiversität, des „Trophie-Index 
Makrophyten“, des "ReferenzindexFließgewässer", des ReferenzindexDonau" und anhand floris-
tisch-ökologischer Flusszonen am Beispiel der Fließgewässern der Friedberger Au für 2001 
und der Donau für 2004. 
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Diskussion

Der Vergleich verschiedener Bewertungsmethoden zeigt deutliche Unterschiede in der Einstufung 
einzelner Gewässerabschnitte. Je nach gewähltem Index kann die Einstufung von gut bis unbefrie-
digend variieren, je nachdem, welcher Aspekt für die Bewertung berücksichtigt wird (z. B. Biodi-
versität oder Trophie). 

Die Biodiversitätsindices beschränken sich auf die Bewertung der Artenvielfalt. Dabei wird häufig 
der Artenreichtum mit einer hohen ökologischen Wertigkeit gleichgesetzt. Da allerdings sowohl 
strukturell abwechslungsreiche Gewässer als auch gestörte Gewässer z. B. mit partieller Eutrophie-
rung durch eine hohe Artenzahl gekennzeichnet sind, lässt sich aus der Artenzahl nicht unmittelbar 
auf den ökologischen Zustand schließen. Gleichzeitig weisen anthropogen wenig beeinflusste, 
oligotrophe Gewässer ebenso wie stark verbaute, strukturarme Gewässer eine tendenziell geringere 
Artenzahl auf. Somit lässt sich alleine aufgrund der Biodiversität noch keine endgültige Aussage 
über den ökologischen Zustand eines Gewässers machen. 

Zur Berechnung der Experten-Metrics müssen verschiedene Listen mit der quantitativen, nummeri-
schen Einstufung von Pflanzenarten hinsichtlich definierter Faktoren erstellt werden. Diese anhand 
empirischer Untersuchungen bzw. durch sogenanntes Experten-Wissen erstellten Wertetabellen 
führen zu einer Beschränkung auf bestimmte Ökoregionen, da bei der Erstellung der Tabellen nur 
eine begrenzte Anzahl an Regionen berücksichtigt werden kann. Somit können selbst bei einer 
Unterscheidung unterschiedlicher Gewässertypen hinsichtlich Lage und hydrologischem Regime 
mit diesen Methoden nur Typ-charakteristische Gewässer(-abschnitte) bewertet werden. Eine Aus-
weitung des Bewertungsansatzes auf zusätzliche Gewässertypen ist nur eingeschränkt und mit 
großer Vorsicht möglich. 

Auch den Leitbild-orientierten Ansätzen fehlt es häufig an einer allgemeineren Gültigkeit der Be-
wertungsmaßstäbe. Dieses aus der Landschaftsökologie stammende Vorgehen erfordert zunächst 
die Ermittlung eines Leitbildes für ein bestimmtes Gewässer oder einen Gewässertyp, das sich 
naturbedingt von Fall zu Fall unterscheidet. Die Bewertung einzelner Abschnitte erfolgt in der 
Regel weniger mathematisch als vielmehr anhand einer Beurteilung von Wissenschaftlern, die 
versuchen, die Abschnitte aufgrund der Gesamtheit verschiedener Faktoren gemäß dem aufgestell-
ten Leitbild einzuordnen. 

Multi-Metrics Ansätze gehen hier einen etwas anderen Weg. Dabei wird versucht, möglichst viele, 
wertfreie Parameter wie z. B. die Artenzahl, die Dominanzverhältnisse unter den Arten, die Häufig-
keit verschiedener Lebensformen etc. zu ermitteln und diese erst später über ein Punktesystem 
zusammenzuführen. Der Schwerpunkt hierbei liegt auf ökologischen Funktionen und Eigenschaf-
ten, die nicht an das Vorkommen bestimmter Arten gekoppelt sind. Bei diesen Verfahren spielen 
Artenlisten und Wertetabellen meist eine untergeordnete Rolle spielen. Lediglich Trophie-Indices 
werden als typische Experten-Metrics bei Multi-Metrics-Verfahren teilweise herangezogen. Somit 
eignen sich diese Verfahren, um sowohl unbekannte Gewässer, für die zunächst kein Leitbild vor-
liegt, als auch Gewässertypen, die bei der Aufstellung von Artenlisten nicht berücksichtigt wurden, 
zu bewerten, da überwiegend allgemein gültige ökologische Prinzipien zur Bewertung herangezo-
gen werden. Somit bieten derzeit Multi-Metrics-Ansätze am ehesten die Möglichkeit, Ökoregion-
übergreifend und damit auch europaweit den ökologischen Zustand von Fließgewässern verglei-
chend bewerten zu können. 

391



Tab. 2: Einschätzung der genannten Bewertungsverfahren zur Ableitung des ökologischen Zustands 
von Fließgewässern. 

Biodiversitäts-
Indices

Experten- 
Metrics

Multi-Metrics-
Ansätze 

Leitbild-
orientierte Ver-

fahren
Modellierung

Einfachheit der 
Berechnung ++ + + 0 - 

Europaweite 
Anwendungs-
möglichkeit 

+ 0 ++ - 0 

Ökologische 
Aussagekraft - + ++ ++ ++ 

- : schlecht;    0 : bedingt;    + : gut;    ++ : sehr gut. 

Schlussfolgerungen 

Eine Beurteilung der betrachteten Bewertungsansätze anhand der genannten Kriterien zeigt, dass Multi-
Metrics-Ansätze die derzeit beste Möglichkeit darstellen, den ökologischen Zustand von Gewässern 
unterschiedlicher geographischer Regionen möglichst vergleichbar zu beurteilen (Tab. 2). Bei einem 
überschaubaren Berechnungsaufwand weisen sie ein hohes Maß an ökologischer Aussagekraft auf. 
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Einleitung

Benthische Algen und Cyanobakterien sind geeignete Indikatoren für die Bewertung des ökologi-
schen Zustandes von Fliessgewässern. Sie sind als biologische Qualitätskomponenten in die von der 
EU verabschiedete Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL, EU 2000) ausdrücklich einbezogen. Im 
Rahmen des von der LAWA und vom BMBF geförderten Forschungsprojektes PHYLIB (Schaum-
burg et al. 2004) wurde ein erster Ansatz zur Bewertung von Fließgewässern anhand der Kompo-
nente Makrophyten und Phytobenthos zur Umsetzung der EU-WRRL entwickelt. Bei diesem Ver-
fahren werden zur Bewertung von Fliessgewässern im Mittelgebirge und im Norddeutschen Tief-
land neben den Makrophyten (inkl. Charales) und den Diatomeen auch die übrigen benthischen 
Algen (Phytobenthos excl. Charales und Diatomeen) genutzt. Im Rahmen eines bundesweiten 
Praxistestes wurden im Sommer 2004 Untersuchungen an 65 weiteren Probestellen durchgeführt. 
Viele dieser Stellen lagen im Norddeutschen Tiefland, da vor allem die Bewertung der karbonatisch 
geprägten Fliessgewässer des Norddeutschen Tieflandes mithilfe des Phytobenthos excl. Charales 
und Diatomeen noch mit Unsicherheiten behaftet war. Die Auswertungen dieser Daten führten zu 
einer deutlichen Verbesserung des Bewertungsverfahrens für die Teilkomponente Phytobenthos 
excl. Charales und Diatomeen („übriges Phytobenthos“). Zum einen wurden die in Schaumburg et 
al. (2004) aufgestellten, biozönotisch begründeten Fließgewässertypen überarbeitet. Dazu wurde die 
aktuelle Version der Fliessgewässertypologie (Sommerhäuser & Pottgiesser 2004) berücksichtigt. 
Für alle Fließgewässertypen wurden zusätzliche Taxa in die Indikatorliste aufgenommen. Die Ein-
stufungen einiger Taxa wurden revidiert, um dem Kriterium der Typspezifität mehr Gewicht bei-
zumessen. Diese Veränderungen führen dazu, dass nun eine größere Anzahl an Probestellen mithil-
fe des Phytobenthos excl. Charales und Diatomeen gesichert bewertet werden kann. Zusätzlich 
wurde ein vereinfachtes Verfahren entwickelt, bei dem mit einem geringeren Zeitaufwand für die 
mikroskopische Analyse in vielen Fällen ein gesichertes Bewertungsergebnis erreicht werden kann.

Material und Methoden 

Das Vorkommen benthischer Algen (excl. Diatomeen und Charales) wurde bundesweit an insge-
samt 217 Probestellen von 177 Fließgewässern untersucht. Die Probenahmen erfolgten im Rahmen 
des PHYLIB-Projektes im Winter 2000/01 sowie im Sommer 2001. Für den Praxistest wurden die 
Probenahmen im Sommer 2004 durchgeführt. Die Probenahme erfolgte nach dem „Multiple Habitat 
Sampling“-Prinzip. Die gefundenen Taxa wurden so genau wie möglich bestimmt und ihre  
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Abundanz auf einer fünfstufigen Skala geschätzt (Tab. 1). Genauere Angaben zur Probenahme  
und zur mikroskopischen Auswertung sind in der Handlungsanweisung zu finden, unter: 
www.bayern.de/lfw/technik/gkd/lmn/fliessgewaesser_seen/pilot/welcome.htm

Tab. 1: Häufigkeitsschätzungen 

Häufigkeit Beschreibung

5 massenhaft, mehr als 1/3 des Bachbettes bedeckend (Deckungsgrad > 33 %)

4 häufig, aber weniger als 1/3 des Bachbettes bedeckend (Deckungsgrad 5–33 %)

3 makroskopisch selten, gerade noch erkennbar (Vermerk im Feldprotokoll: 
„Einzelfund“ oder „5 % Deckungsgrad“) oder mikroskopisch massenhaft 

2 mikroskopisch häufig 

1 mikroskopisch selten 

Während für das PHYLIB-Projekt zu den meisten Probestellen von den jeweils zuständigen Behör-
den Daten zur Gewässerchemie gemäß der gültigen DIN-Vorschriften erhoben und dem Bayeri-
schen Landesamt für Wasserwirtschaft für die Auswertungen zur Verfügung gestellt worden waren, 
war dies bei den im Praxistest untersuchten Probestellen leider nicht der Fall. Daher konnte nur 
ansatzweise mit multivariaten Methoden (CA, CCA) gearbeitet werden. Stattdessen fand eine ein-
gehende Auswertung der erhobenen Daten über vegetationssoziologischen Kreuztabellen statt. Für 
die Analysen wurde die Fließgewässer-Typologie von Sommerhäuser & Pottgiesser (2004) zu 
Grunde gelegt. Die Algenvorkommnisse wurden Typ für Typ analysiert. 

Ergebnisse und Diskussion 

Biozönotisch relevante Fließgewässertypen 

Bei der Bearbeitung der vegetationssoziologischen Kreuztabellen stellte sich heraus, dass sich die in 
den Untersuchungen nachgewiesenen Algengesellschaften über mehrere Fließgewässertypen sehr 
ähnelten. Zudem sind die viele benthische Algen über mehrere Typen hinweg verbreitet. Eine Dif-
ferenzierung des Bewertungsverfahrens für jeden einzelnen der in Sommerhäuser & Pottgiesser
(2004) aufgeführten Fließgewässertypen ist somit zur Zeit nicht möglich. Die multivariaten Aus-
wertungen ergaben, dass wesentliche Unterschiede in den Algengemeinschaften von der geochemi-
schen Prägung des Fließgewässers und der Ökoregion abhängen. Daher wurden für die Überarbei-
tung des Bewertungsverfahrens vier Gruppen unterschieden, die jeweils mehrere Typen gemäß der 
Fließgewässertypologie von Sommerhäuser & Pottgiesser (2004) enthalten: 

silikatisch geprägte Fließgewässer im Mittelgebirge 

karbonatisch geprägte Fließgewässer im Mittelgebirge 

karbonatisch geprägte oder basenreiche organisch geprägte Fließgewässer im Norddeut-
schen Tiefland 

silikatisch geprägte oder basenarme organisch geprägte Fließgewässer im Norddeutschen 
Tiefland
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Die eigenen Analysen zeigen, dass die Unterscheidungen hinsichtlich der geochemischen Prägung 
im Norddeutschen Tiefland für das Phytobenthos excl. Charales und Diatomeen stringenter durch-
geführt werden müssen als in der Fließgewässer-Typologie von Sommerhäuser & Pottgiesser (2004)
aufgeführt. Dies betrifft vor allem zwei Fließgewässer-Typen (14 und 16), die nach Pottgiesser &
Sommerhäuser (2004) sowohl silikatisch als auch karbonatisch geprägte Fließgewässer enthalten 
können. Diese unterscheiden sich aber grundlegend hinsichtlich der Besiedlung mit benthischen 
Algen (Abb. 1). Ähnliches gilt für die Zuordnung der organisch geprägten Gewässer, die nach 
Pottgiesser & Sommerhäuser (2004) nun sowohl in einer basenarmen als auch einer basenreichen 
Variante auftreten können. Für eine Bewertung mithilfe des Phytobenthos excl. Charales und Dia-
tomeen müssen diese Ausprägungen jeweils getrennt voneinander behandelt werden. Stattdessen 
werden für die Bewertung des ökologischen Zustandes die basenreichen organisch geprägten Fließ-
gewässer im Norddeutschen Tiefland mit den karbonatisch geprägten Fließgewässern zusammenge-
fasst, da sie sich hinsichtlich der Algenbesiedlung sehr ähneln. Auch werden für eine Bewertung zur 
Zeit die silikatisch geprägten Fließgewässern mit den basenarmen organisch geprägten Fließgewäs-
ser im Norddeutschen Tiefland zusammengefasst, obwohl hier einige Unterschiede in der Algenbe-
siedlung zu erkennen waren. Da aber bisher nur sehr wenige Probenahmen an silikatisch geprägten 
Fließgewässern durchgeführt wurden, ließ sich kein eigenes Bewertungsverfahren erstellen.

Abb. 1: Abundanzen der Algenklassen für silikatisch (A) und karbonatisch (B) geprägte Sand- und 
Kiesbäche im Norddeutschen Tiefland  

Im Rahmen des Praxistestes wurden auch Fließgewässer untersucht, die zu den drei von Sommer-
häuser & Pottgiesser (2004) neu aufgestellten Typen gehören. Die Seeausflüsse (Typ 21) und die in 
den Typ 23 gefassten Rückstau- bzw. brackwasserbeeinflussten Ostseezuflüsse lassen sich hinsicht-
lich ihrer Algenflora jeweils als eigener Typ abgrenzen. Der in Sommerhäuser & Pottgiesser (2004)
Typ der Marschengewässer (Typ 22) war dagegen hinsichtlich der Algengemeinschaften nicht 
besonders auffällig. Allerdings wurden hier auch nur vier Standorte mäßiger Qualität untersucht 
und keine einzige Referenzstelle. Für diese drei Fließgewässertypen konnte zur Zeit noch kein 
Bewertungsverfahren entwickelt werden, da hier jeweils nur wenige Probestellen untersucht wur-
den. Weitere Untersuchungen an diesen Fließgewässern wären höchst interessant.  

A B
Nostocophyceae

Bangio-/Florideophyceae

Tribophyceae

Charophyceae

Chlorophyceae

Ulvophyceae

Euglenophyceae
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Überarbeitung der Indikatorarten-Listen 

Die Überarbeitung der Typologie führte auch zur Überprüfung der Indikatorarten und deren Einstu-
fung in die vier Bewertungskategorien (Schaumburg et al. 2004). Die im PHYLIB-Projekt erarbei-
teten Einstufungen der Indikatorarten bezogen sich vor allem auf das Vorkommen der Taxa hin-
sichtlich trophischer und saprobieller Zustände. Nun wurden weitere Literaturangaben einbezogen. 
Dabei wurden Angaben zur Vergesellschaftung der Indikatorarten und zum Vorkommen hinsicht-
lich der geochemischen Ausprägung der Fließgewässer stärker beachtet als dies im PHYLIB-
Projekt geschehen war. Arten, die an Fließgewässer einer bestimmten geochemischen Prägung 
gebunden sind, werden als typspezifische Arten für die entsprechenden Fließgewässertypen aufge-
fasst und dementsprechend in den entgegengesetzten Fließgewässertypen als Störzeiger angesehen.

Mehrere Gattungen wurden aus der Bewertung herausgenommen, da die darin enthaltenen Arten 
sehr unterschiedliche ökologische Ansprüche haben. Auch Phormidium autumnale wurde jetzt aus 
Bewertung herausgenommen, da es sich hier offensichtlich um eine Sammelart handelt. Nach Ko-
márek & Anagnostidis (2005) existieren bei diesem Taxon sehr unterschiedliche Ökotypen, die aber 
morphologisch nicht zu unterscheiden sind. 

Veränderungen beim Bewertungsindex 

Die Vorgehensweise zur Berechnung des Bewertungsindex sowie die dafür verwendete Formel 
blieben unverändert. Zwei kleine Veränderungen wurden eingeführt: zum einen gilt die errechnete 
Bewertung jetzt erst dann als gesichert, wenn bei weniger als fünf indikativen Taxa die Summe der 
quadrierten Deckungsgrade mehr als 16 beträgt. Auch wurden die Klassengrenzen nun anders ge-
setzt als im PHYLIB-Projekt. Die jetzt einheitlicher und gleichmäßiger verteilten Klassengrenzen 
gelten nun durchgängig für alle Fließgewässertypen. 

Vereinfachtes Verfahren 

Um die für die mikroskopische Analyse benötigte Arbeitszeit zu begrenzen, wurde ein vereinfach-
tes Bewertungsverfahren entwickelt. Dafür werden bei der mikroskopischen Analyse nur die mikro-
skopisch massenhaft auftretenden Arten bestimmt und dokumentiert. Somit ergeben sich (unter 
Berücksichtigung der in den Feldprotokollen enthaltenen Angaben) nur die Häufigkeitsklassen 3, 4 
und 5 (vgl. Tab. 1). Auch mit dem vereinfachten Verfahren lassen sich im Mittelgebirge noch etwa 
65 - 75 % der Befunde gesichert bewerten. Während bei den karbonatisch geprägten und den basen-
reichen organisch geprägten Fließgewässer im Norddeutschen Tiefland immer noch etwa 50 % aller 
Befunde auch mit dem reduzierten Verfahren gesichert bewertet werden können, sinkt der Anteil 
der gesichert bewertbaren Befunde bei den silikatisch geprägten und den basenarmen organisch 
geprägten Fließgewässer im Norddeutschen Tiefland dramatisch. Hier können mit dem reduzierten 
Verfahren nur noch 20 % der Befunde gesichert bewertet werden, während bei einer vollständigen 
Analyse auch in dieser Fließgewässergruppe 75 % der Befunde gesichert bewertet werden konnten. 
Daher sollte bei den silikatisch geprägten und den basenarmen organisch geprägten Fließgewässer 
im Norddeutschen Tiefland für eine Bewertung des ökologischen Zustandes auf jeden Fall das 
vollständige Verfahren angewendet werden.

Zusammenfassung 

Das PHYLIB-Verfahren (Schaumburg et al,. 2004) wurde in einem bundesweiten Praxistest über-
prüft. Für die Teilkomponente Phytobenthos excl. Charales und Diatomeen ergaben sich dabei 
einige Veränderungen. Für diese Organismen lassen sich vier biozönotisch relevante Fließgewässer-
typen abgrenzen, für die nun eine typbezogene Bewertung möglich ist: 
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silikatisch geprägte Fließgewässer im Mittelgebirge 

karbonatisch geprägte Fließgewässer im Mittelgebirge 

karbonatisch geprägte oder basenreiche organisch geprägte Fließgewässer im Norddeut-
schen Tiefland 

silikatisch geprägte oder basenarme organisch geprägte Fließgewässer im Norddeutschen 
Tiefland

Diese biozönotisch begründeten Fließgewässertypen umfassen jeweils mehrere Typen gemäß der 
Fließgewässertypologie von Sommerhäuser & Pottgiesser (2004). Dabei reicht für die Fließgewäs-
ser des Norddeutschen Tieflandes eine Nennung des Fließgewässertypes nach Sommerhäuser &
Pottgiesser (2004) alleine nicht aus. Informationen zur geochemischen Prägung des Fließgewässers 
sind unabdingbar für eine Zuordnung zu den biozönotischen Typen. 

Zusätzlich wurde ein vereinfachtes Bewertungsverfahren entwickelt, bei dem die Bewertung des 
ökologischen Zustands nur über die makroskopisch auffälligen und die mikroskopisch massenhaft 
auftretenden Taxa erreicht werden soll. Dieses vereinfachte Verfahren bringt in vielen Fällen ange-
messene und zum vollständigen Verfahren vergleichbare Ergebnisse. Es kann aber nicht in allen 
Fließgewässertypen angewendet werden. 
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Einleitung

Benthische Algen bilden eine Vielzahl von Wuchsformen aus. Neben verschiedenfarbigen Überzü-
gen oder Flecken auf Steinen und anderen festen Substraten können sie gelatinöse Formen, unver-
zweigte oder verzweigte fädige Formen oder aber blatt- oder röhrenförmige Thalli ausbilden. Die 
Zusammensetzung und Abundanz der benthischen Algen excl. Charales und Diatomeen ist eine 
Teilkomponente zur Bewertung des ökologischen Zustands von Fließgewässerprobestellen gemäß 
den Vorgaben der Wasserrahmenrichtlinie (Schaumburg et al. 2004), bei der die aktuell vorhandene 
Zusammensetzung der Phytobenthos-Gemeinschaft mit der für den jeweiligen Fließgewässertyp 
charakteristischen Referenzgesellschaft abgeglichen wird. Für das Bewertungssystem wurden die 
relevanten Taxa in vier Kategorien eingeteilt. Jede Kategorie versucht jeweils solche Taxa zusam-
menzufassen, die für eine Indikation des ökologischen Zustandes eine vergleichbare Aussagekraft 
haben. Für die Einstufung der Taxa ist neben einer Indikation von Trophie und Saprobie die Spezi-
fität im Vorkommen für den jeweiligen Fließgewässertyp entscheidend. So wurden in der Kategorie 
„A“ Charakterarten des jeweiligen Fließgewässertyps gefasst, deren Vorkommen auf Probestellen 
mit geringen Nährstoff- und Belastungsverhältnissen begrenzt ist. In die Kategorie „B“ wurden 
Arten eingestuft, die ebenfalls geringe Belastungen anzeigen, die aber in ihrem Vorkommen nicht 
so eng begrenzt sind. In die Kategorie „C“ wurden tolerante Arten eingestuft, die höhere Nährstoff- 
und Belastungszustände anzeigen. Indikatorarten für sehr hohe Nährstoff- und Belastungsverhält-
nisse wurden in die Kategorie „D“ eingestuft. Während dieses Bewertungsverfahren alle Wuchs-
formen und Organisationsstufen der benthischen Algen berücksichtigt, werden in der öffentlichen 
Wahrnehmung besonders oft die „fädige Grünalgen“ als Indikatoren für eine Beeinträchtigung des 
Gewässers gesehen. Im angloamerikanischen Raum werden Algen, die unter geeigneten Bedingun-
gen Massenvorkommen ausbilden können, als „nuisance algae“ (Ärgernis, Belästigung) bezeichnet. 
Auch in Deutschland wird in einigen bisherigen Bewertungsverfahren (z.B. LÖLF & LWA 1985) 
nach dem Vorkommen von „fädigen Grünalgen“ gefragt, ohne diese weiter zu differenzieren. Die 
Analyse aber zeigt, dass es sich bei dieser „Gruppe“ um eine breite Palette unterschiedlichster 
Arten, Gattungen und Algenklassen handelt, die für eine Bewertung des ökologischen Zustandes 
differenziert betrachtet werden müssen. Einige wichtige Vertreter der „grünen, fädigen“ benthi-
schen Algen sollen daher hier vorgestellt werden. 
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Material und Methoden 

Im Rahmen des PHYLIB-Projektes (2000-2003) sowie des anschließenden Praxistestes (im Jahr 
2004) wurde das Vorkommen benthischer Algen (excl. Diatomeen und Charales) an 217 Probe-
stellen von 177 Fließgewässern bundesweit untersucht. Die Taxa wurden so genau wie möglich  
bestimmt und ihre Abundanz auf einer fünfstufigen Skala geschätzt (Schaumburg et al. 2004,  
siehe auch Gutowski & Foerster in diesem Band). Genauere Angaben zur Probenahme, zur Analyse 
und zum Bewertungsverfahren mit Hilfe des Phytobenthos sind im Internet unter 
www.bayern.de/lfw/technik/gkd/lmn/fliessgewaesser_seen/pilot/welcome.htm zu finden. Für die 
hier vorgestellten Auswertungen wurde die Abundanz der Taxa mittels Spearman Rank Korrelatio-
nen zu den Werten der Gewässerchemie in Bezug gesetzt, wobei ein Niveau von 0,05 für signifi-
kante bzw. von 0,01 für höchst signifikante Korrelationen angenommen wurde. Die Daten zur 
Gewässerchemie waren von den jeweils zuständigen Behörden nach DIN-Vorschriften ermittelt und 
im Rahmen des PHYLIB-Projektes dem Bayerischen Landesamt für Wasserwirtschaft zur Verfü-
gung gestellt worden.

Ergebnisse und Diskussion 

Bei mehr als 90 % der Probenahmen konnten „Fädige Grünalgen“ nachgewiesen werden. Sie waren 
an den Probestellen in 65 % der Fälle in makroskopisch auffälligen Mengen vorhanden. Massen-
vorkommen konnten jedoch nur an wenigen Probestellen festgestellt werden. Dies ist vielleicht 
teilweise dadurch bedingt, dass ein Großteil der im Rahmen des PHYLIB-Projektes untersuchten 
Probestellen als potentielle Referenzstandorte galten, die nur wenig belastet sein sollten.

Bei der mikroskopischen Analyse zeigte sich, dass die im Feld eingesammelten „grünen, fädigen 
Algen“ zu 36 verschiedenen Arten zugerechnet werden, die zu einer Vielzahl von Gattungen und zu 
fünf verschiedenen Algenklassen gehören. In taxonomisch-systematischer Hinsicht handelt es sich 
also um eine sehr heterogene „Gruppe“ von Algen. Auch an den einzelnen Probestellen war der 
Bewuchs heterogen, meistens konnten pro Probestelle 3-4 verschiedene Taxa der fädigen grünen 
Formen gefunden werden. Lediglich in 14 % der Probenahmen bestand der Bewuchs der „fädigen 
Grünalgen“ nur aus einem Taxon. 

Im Folgenden sollen einige wichtige Taxa exemplarisch vorgestellt werden. 

Am häufigsten konnte Oedogonium spp. (Chlorophyceae) nachgewiesen werden, allerdings oft nur 
mit geringer Abundanz. Eine Artbestimmung war nicht möglich, da dafür sexuelle Reproduktions-
organe ausgebildet sein müssen. Diese waren aber im Freilandmaterial nie vorhanden. Ihre Bildung 
ließ sich auch im Labor nicht indizieren. Oedogonium spp. war in allen Fließgewässertypen vor-
handen, trat jedoch hauptsächlich in den silikatisch geprägten Fließgewässern des Mittelgebirges 
auf. Die Abundanz von Oedogonium spp. wies keine Korrelationen zu den zur Verfügung stehen-
den Chemieparametern auf. Im PHYLIB-Bericht (Schaumburg et al., 2004) wurde dieses Taxon 
daher als unspezifischer Störzeiger charakterisiert und in die Kategorie „C“ eingestuft. Diese Ein-
schätzung wurde durch den Praxistest weitgehend unterstützt. Jedoch soll jetzt in silikatisch gepräg-
ten Fließgewässern des Mittelgebirges das Vorkommen geringer Abundanzen von Oedogonium
spp. besser bewertet werden (Kategorie B), da es sich hierbei um eine für diesen Fließgewässertyp 
charakteristische Form handelt. 

Die höchsten Abundanzen in den Untersuchungen erreichten die Ulvophyceae Cladophora spp. und 
Rhizoclonium hieroglyphicum. Ihre Abundanzen sind höchst signifikant positiv korreliert zum pH-
Wert, zur Leitfähigkeit, zur Härte und Säurekapazität sowie zu den NO3-N-, TP-, SRP- und NO2-N
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-Gehalten. Die Art Cladophora glomerata ist eine typische Hartwasserform. Sie tritt auch in un-
verschmutzten kleinen Bächen auf, erreicht aber an eutrophen Standorten Massenvorkommen  
(Symoens et al., 1988). Die Art ist allerdings nur begrenzt tolerant gegen Schwermetalle, bei höhe-
ren Konzentrationen wird sie durch Stigeoclonium ersetzt (John et al., 2002). Bei unseren Untersu-
chungen war Cl. glomerata in fast allen Fließgewässertypen zu finden, kam aber besonders häufig 
in karbonatisch geprägten Fließgewässer des Mittelgebirges vor. In Schaumburg et al. (2004) wurde 
Cl. glomerata als unspezifischer Störzeiger in die Kategorie „C“ eingestuft. Nach den Ergebnissen 
des Praxistests wird das Auftreten von Cl. glomerata nun differenziert betrachtet: in karbonatisch 
geprägten Fließgewässern des Mittelgebirges wird das Vorkommen von geringen Mengen als cha-
rakteristisch für diesen Fließgewässertyp angesehen und deswegen besser bewertet (Kategorie B). 
Massenvorkommen von Cl. glomerata allerdings werden auch in diesen Fließgewässern negativ 
gewertet.

Makroskopisch auffällige Polster können auch durch Vaucheria spp. (Tribophyceae) gebildet wer-
den. Bei unseren Untersuchungen erreichte Vaucheria spp. insgesamt höhere Abundanzen als Cla-
dophora glomerata. Die Abundanzen von Vaucheria spp. zeigen eine signifikante positive Korrela-
tion zum Sauerstoffgehalt des Gewässers sowie eine signifikante negative Korrelation zum TP–
Gehalt. Vaucheria sp. war in allen Fließgewässertypen vorhanden. Die Arten dieser Gattung sind 
sowohl im Süß- als auch im Brack- und Salzwasser zu finden (Krieg et al., 1988). In Schaumburg et 
al. (2004) wurde das Taxon als unspezifischer Störzeiger angesehen und in die Kategorie „C“ ein-
gestuft. Analog zur Bewertung von Cladophora glomerata wird das Vorkommen von Vaucheria sp. 
nach dem Praxistest differenziert betrachtet. Das Auftreten von geringeren Mengen in karbonatisch 
geprägten Fließgewässern des Norddeutschen Tieflandes wird jetzt besser bewertet (Kategorie B). 
Recht häufig und teilweise auch mit größeren Mengen konnte in unseren Untersuchungen  
Stigeoclonium spp. (Chlorophyceae) nachgewiesen werden. Die Abundanzen von Stigeoclonium sp. 
zeigen eine signifikante positive Korrelation zum BSB5 -Wert des Gewässers. Dies deckt sich mit 
Angaben in der Literatur, wonach Stigeoclonium sp. insbesondere im Sommer in schnell strömen-
dem Wasser mit hohem Gehalt an organischem Material und Schwermetallen dominant auftritt 
(John et al., 2002). Nach Schaumburg et al. (2004) gilt Stigeoclonium spp. als starker Störzeiger und 
steht daher in Kategorie „D“. Die Ergebnisse des Praxistestes bestätigen diese Einstufung. 

Auch Arten der Gattung Ulothrix (Chlorophyceae) wurden häufiger nachgewiesen. Vor allem  
Ulothrix zonata trat oft in größeren Mengen auf. Die Abundanzen von Ulothrix spp. zeigen eine 
signifikante negative Korrelation zum Chlorid- und zum SRP-Gehalt des Gewässers. Auch 
Schmedtje et al. (1998) sehen den Schwerpunkt von Ulothrix zonata im oligo-mesotrophen Bereich. 
Dagegen charakterisieren Rott et al. (1999) sie als meso-eutrophe Art. Ulothrix zonata trat beson-
ders häufig in silikatisch geprägten Fließgewässern des Mittelgebirges auf. In Schaumburg et al. 
(2004) wurde die Art als sensible Art mit weiter Toleranz angesehen und in die Kategorie „B“ 
gestellt. Diese Einstufung wurde im Praxistest bestätigt.  

Draparnaldia mutabilis (Chlorophyceae) wurde von uns nur ein einziges Mal im Oberlauf eines 
silikatisch geprägten Baches im Mittelgebirge gefunden. Schmedtje et al. (1998) sehen den Verbrei-
tungsschwerpunkt der Art im oligo-mesotrophen Bereich. Rott et al. (1999) stufen sie als oli-
gotrophe Art ein. Auch Simons et al. (1999) beschreiben die Art als eutrophierungsempfindlich, 
während sie in England auch in relativ verschmutzten Flüssen vorkommen kann (John et al., 2002). 
Nach Schaumburg et al. (2004) ist die Art sehr sensibel und charakteristisch für silikatisch geprägte 
Fließgewässer im Mittelgebirge (Kategorie A). Aufgrund der widersprüchlichen Literaturangaben 
und der sehr geringen Nachweise in Deutschland wurde diese Art nun aus dem Bewertungsverfah-
ren herausgenommen.  
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Grünlich aussehende Fäden, verzweigt oder unverzweigt, können auch durch Rotalgen gebildet 
werden! Die Gattungen Lemanea spp. und Paralemanea spp., die zu den Florideophyceae gehören, 
bilden bereits makroskopisch auffällige, feste und tlw. raue, oft bräunlich bis oliv-grün gefärbte 
fädige Thalli. Arten der Gattungen Lemanea und Paralemanea wurden von uns mehrfach gefunden, 
sie traten fast ausschließlich in silikatisch geprägten Fließgewässern im Mittelgebirge auf. Es konn-
ten jedoch keine signifikanten Korrelationen zur Gewässerchemie nachgewiesen werden, so dass 
Aussagen zur Trophie und Saprobie von uns zur Zeit nicht getroffen werden können. Schmedtje et 
al. (1998) sehen den Schwerpunkt der Art Lemanea fluviatilis im mesotrophen Bereich. Die Taxa 
dieser Gruppe wurden daher in Schaumburg et al. (2004) ebenso wie nach den Ergebnissen des 
Praxistests als Indikatoren für relativ gute ökologische Zustände angesehen und in die Bewertungs-
kategorien „A“ und „B“ eingestuft. 

Neben den bisher aufgeführten Taxa waren bei unseren Untersuchungen des öfteren Fadenjochal-
gen wie Mougeotia und Spirogyra zu finden. Auch die zu den Grünalgen im engeren Sinne (Chlo-
rophyceae) gehörende Gattung Microspora war mit mehreren Arten vertreten. Insbesondere Mic-
rospora amoena war häufig zu finden. Das Auftreten dieser Arten kann hier leider nicht ausführlich 
dargestellt werden. 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

„Grüne, fädige Algen“ treten deutschlandweit an vielen Fließgewässern auf. Jedoch zeigt sich bei 
der mikroskopischen Analyse, dass es sich hierbei sowohl in taxonomisch-systematischer Hinsicht 
als auch in ökologischer Hinsicht um eine sehr heterogene Gruppe handelt. Für eine Bewertung des 
ökologischen Zustandes von Fließgewässern müssen diese Arten differenziert behandelt werden. 

Einige Taxa wiesen deutliche und gute Korrelationen zu einigen Umweltparametern auf. Dabei 
weist nicht in jedem Fall eine hohe Abundanz der Algen auf eine Belastung des Fliessgewässers 
hin. Während eine solche Korrelation für Cladophora glomerata gezeigt werden konnte, wies Vau-
cheria sp. eine gegenläufige Tendenz auf: sie trat an Stellen mit niedrigeren TP–Konzentrationen 
mit höheren Deckungsgraden auf. Außerdem zeigen die einzelnen Taxa unterschiedliche Präferen-
zen in bezug auf die Fließgewässertypen. Daher werden diese Taxa für eine Bewertung des ökolo-
gischen Zustandes unterschiedlich eingesetzt (Schaumburg et al., 2004 und 2005). Die hier vorge-
stellten Taxa sind in dem Bewertungsverfahren nach Schaumburg et al. (2004 und 2005) über alle 
vier Bewertungskategorien hinweg zu finden. Daher ist für eine Bewertung des ökologischen Zu-
standes eine sorgfältige mikroskopische Analyse und eine Bestimmung mindestens bis auf Gat-
tungsniveau, in einigen Fällen bis auf Artniveau nötig. Weiterhin ist zu beachten, dass mit den hier 
dargestellten „fädigen, grünen Algen“ nur eine kleine Gruppe des gesamten Phytobenthos heraus-
gegriffen wurde. Für eine solide Bewertung eines Fließgewässers müssen nach unserer Auffassung 
benthische Formen aller Algenklassen herangezogen werden (siehe auch Gutowski & Foerster, in 
diesem Band). Weder die Zusammenfassung aller „fädigen Grünalgen“ noch eine Reduktion und 
Beschränkung der Bewertung nur auf diese Gruppe ist sinnvoll und angebracht. 
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Einleitung

Multimetrische Verfahren zur Gewässerbewertung anhand der Makrozoobenthosfauna sind in 
Deutschland bisher nur für Fließgewässer bekannt. International werden dagegen auch zur Stehge-
wässerbewertung metricgestützte Verfahren herangezogen (Blocksom et al. 2002, Lewis et al. 2001, 
Gerritsen et al. 1998). Für die natürlichen Seen des Tieflandes (mit Ausnahme der Flussseen) und 
der Alpen-/Voralpenregion wurde jetzt ein multimetrisches Verfahren nach den Kriterien der Was-
serrahmenrichtlinie entwickelt, dass neben der traditionell betrachteten Trophiezunahme auch ande-
re Beeinträchtigungen wie z.B. den Eintrag von Schwermetallen, Pestiziden und anderen Spuren-
stoffen sowie die Degradation der Uferstruktur in die Bewertung mit einbezieht. 

Nachdem das Verfahren für die häufigsten natürlichen Stehgewässertypen nach Mathes et al. (2003) 
anwendbar ist, soll in diesem Rahmen erläutert werden, wo derzeit die Grenzen und Möglichkeiten 
für eine Bewertung von Stehgewässern mittels Makrozoobenthos liegen. Außerdem wird diskutiert, 
welche Ursachen für die Streuung der Bewertungsergebnisse bzw. für eine Fehlbewertung verant-
wortlich sein können und wie diese zu umgehen sind. 

Datengrundlage und Auswahlkriterien 

Zur Entwicklung eines multimetrischen Verfahrens ist einerseits wichtig, dass die eingehenden 
Einzelmetrics anhand eines Belastungsgradienten belegen, dass sie auf eine Belastungsänderung 
stärker reagieren, als sie dies auf Grund der natürlichen Streuung der Daten tun würden. Anderer-
seits war es uns ebenso ein Anliegen, ein Verfahren präsentieren zu können, dass zum einen als 
Verfahren selbst nachvollziehbar ist. Zum anderen sollten alle verwendeten Einzelmetrics eine 
biologische Erklärung für ihre Reaktion auf eine Belastung beisteuern können. 

Um den besten Multimetrischen Index für jeden Gewässertyp zu finden, wurden alternative Metric-
kombinationen ähnlich der Auswahl der Einzelmetrics gegen mehrere Belastungsparameter (wie 
Nutzung im Einzugsgebiet bzw. Anteile der Naturvegetation) korreliert, wobei als zusätzliches 
Kriterium die gute Trennung zwischen den Belastungsklassen gut und mäßig beachtet wurde. Auf 
diese Weise wurde die bestmögliche Trennschärfe im Grenzbereich zwischen „kein Handlungsbe-
darf“ und „Sanierungsbedarf“ gemäß den Ansprüchen der WRRL erreicht.  

Eine ausführliche Herleitung des Verfahrens ist mit Nennung der Kriterien und Details zur Berech-
nung in Baier & Zenker (2004) beschrieben und erläutert. 
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Wie sich bei der Validierung mit Neudaten für das Tiefland bzw. bei der Verfahrensanpassung an 
die Ökoregion Alpen/Voralpen (Illies 1978) gezeigt hat, sind Datensätze aus einer Tiefenzone 
sowohl Vorraussetzung für eine Verfahrenskonstruktion zur Seenbewertung als auch später bei der 
Anwendung zur Bewertung unbekannter Störgrößen. Ein Datensatz entspricht im Folgenden der 
Beprobung eines Teilbeckens in einer Tiefenzone zu einem Probenahmedatum.  

Für das Tiefland standen zur Verfahrensentwicklung 306 Datensätze aus dem Litoral, dem Profun-
dal und ohne Zuordnung der beprobten Zone zur Verfügung, die mit diversen Probenahmestandards 
beprobt waren. Dagegen waren für die Validierung des Tieflandverfahrens ausschließlich Datensät-
ze aus dem Litoral vorhanden, die eindeutig dem Eulitoral (170) bzw. dem Sublitoral (149) zuge-
ordnet werden konnten. Von diesen Validierungsdatensätzen stammten 90 aus neuen Erhebungen.  

Zur Anpassung des Verfahrens an die Ökoregion Alpen/Voralpen lagen 30 Datensätze ausschließ-
lich aus dem Sublitoral vor. Diese waren allesamt nach der Probenahmevorschrift von Böhmer & 
Baier (2001), sprich nach einem Standard, erhoben und gaben somit eine sehr konsistente Datenba-
sis zur Verfahrensanpassung wieder. Aufgrund der dennoch geringen Datenlage wurde vorerst ein 
einheitlicher Bewertungsansatz für den Grobtyp Alpen/Voralpen (Typgruppe 1-4) erarbeitet. 

Ergebnisse

Das Bewertungsverfahren ist als typspezifischer Multimetrischer Index aus drei bis sieben Einzel-
metrics aufgebaut. Dabei sind die Metrics den Typen Zusammensetzung und Abundanz wie etwa 
der Anteil der Insecta, Toleranz (z. B. saprobielle Valenzen), Vielfalt und Diversität - beispielswei-
se Shannon-Wienner-Diversität - und funktionelle Gruppen (z. B. Ernährungstypen) zuzuordnen 
und werden somit den Anforderungen der WRRL gerecht. Für die einzelnen Gewässertypen unter-
scheidet sich das Bewertungsverfahren in der Zusammensetzung der verwendeten Einzelindices, 
wobei einige Metrics Bestandteil der Multimetrischen Indices mehrerer Seetypen sind (siehe Tabel-
le 1). In diesen Fällen gelten aber abweichende Referenz- und Belastetwerten für die einzelnen 
Seetypen. So zeigt beispielsweise die Abnahme des prozentualen Anteils der Insekten an der Ge-
samtfauna sowohl in den Seen der Ökoregion Alpen/Voralpen als auch in Seetyp 11 eine Belastung 
an. Während der Referenzwert für die Alpenseen allerdings bei 95 % liegt, ist der Referenzwert für 
Seetyp 11 mit 80 % deutlich niedriger. 

Die in den Multimetrischen Indices enthaltenen Einzelmetrics regieren auf unterschiedliche Belas-
tungen wie z. B. Nährstoffeinträge, Sauerstoffdefizite, Schwermetalle, Pestizide, Versauerung und 
Strukturdegradation (siehe Tabelle 1). So lässt die Betrachtung der Einzelmetricergebnisse auch 
Rückschlüsse auf die jeweilige Belastungsursache zu.  

Es gibt jedoch mehrere Faktoren, die zur Streuung der Ergebnisse oder gar zu einer Fehleinstufung 
bei der Bewertung führen können. In erster Linie sind dies der Untersuchungszeitraum (Jahreszeit), 
die Probenehmer bzw. die angewandte Methode und die beprobte Zone. So zeigt ein Vergleich der 
Metricergebnisse aus verschiedenen Jahreszeiten für die Seen der Alpen und Voralpen, dass die 
Werte im Sommer und Herbst im Vergleich zum Frühjahr deutlich niedriger liegen. Bei Einzelfall-
betrachtungen von Seen, an denen durch verschiedene Probenehmer jeweils mehrere Jahreszeiten 
beprobt wurden, wird deutlich, dass die Unterschiede zwischen den Jahreszeiten größer sind als die 
Unterschiede zwischen den Probenehmern. So wurde beispielsweise der Wörthsee im Frühjahr 
2002 und 2004 von verschiedenen Probenehmern beprobt, nach dem multimetrischen Verfahren 
dennoch mit 0,50 bis 0,55 sehr ähnlich bewertet. Die multimetrischen Werte im Sommer 2001 
lagen indessen zwischen 0,35 und 0,41, und damit eine ganze Zustandsklasse schlechter. Dies gilt 
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allerdings nur, wenn beide Probenehmer nach dem gleichen Standard vorgegangen sind. Die An-
wendung verschiedener Probenahmetechniken würde zu einer weiteren Streuung der Metricergeb-
nisse führen. 

Tab. 1: Zusammensetzung der Multimetrischen Indices und biologische Aussage der Metrics für die 
Seen der Alpen und Voralpen (Typgruppe 1 - 4) und des Tieflandes (Typ 10, 11, 13 und 14)  
*1Oritz et al. 2005, *2Camargo et al. 2004, *3Winner et al. 1980, *4Leska 2002, *5Irving & Connell 
2002, *6Gong et al. 2000, *7Gerritsen et al. 1998, *8Michaletz et al. 2005, *9Chovanec & Raab 
1997, *10Schmidt 1985, *11Herrmann et al 1995, *12Costantini et al. 2005, *13Schulz 2003, 
*14de Bisthoven et al. 2005, *15Bazzanti et al. 1997, *16Armitage et al. 1983, *17Moog 1995, 
*18Fittkau et al. 1992 

Metric für Seetyp biologische Aussage bei steigender 
Belastung 

% Detritusfresser (HK) Typgr. 1-4, 
10, 14 

viel organische Feinsedimente u. hoher Nährstoffgehalt *1

*2; Reaktion auf Schwermetalle*3; unempfindliche Orga-
nismen wie Oligochaeta und Chironomidae dominieren 

Zunahme 

% Räuber (Art) Typgr. 1-4, allgemeiner Störungsanzeiger; hohe Diversität der Räuber 
steht für trophische Komplexität und hohe Variabilität der 
Habitatstrukturen*4

Abnahme 

% Weidegänger (HK) 10 ein Großteil der mit hoher Gewichtung als Weidegänger 
eingestuften Arten sind Ephemeroptera, Trichoptera und 
Coleoptera, benötigen freie Flächen mit Algenbewuchs ohne 
viel organisches Feinsediment  

Abnahme 

% Fortbewegungstyp 
kriechend/laufend (HK) 

11 stellen hohe Ansprüche an Substrat und Habitatstrukturen; 
kommen v.a. in Makrophytenbewuchs vor  

Abnahme 

% Sessile (Ind) Typgr. 1-4, bei geringem Lichteinfall und steigender Sedimentation 
nimmt Algenbewuchs ab und macht Platz für Sessile, die 
gegenüber Sedimentation toleranter sind *5

Zunahme 

% Phytalbewohner (Ind) Typgr. 1-4, hohe Ansprüche an Substrat und Struktur; v.a. empfindliche 
Taxa wie Ephemeroptera und Trichoptera betroffen; höhere 
Biodiversität in Seen mit Makrophytenbewuchs*6

Abnahme 

% Limnobionte (HK) 11 v.a. Odonata und Coleoptera, die auf Makrophytengürtel 
angewiesen sind 

Zunahme 

% Strömungsindifferente 
(HK) 

13 hauptsächlich Ubiquisten hinsichtlich der meisten Umwelt-
bedingungen 

Zunahme 

Anzahl ETO-Taxa 10 Abnahme 
% ETO (Art) Typgr. 1-4, 

empfindliche Taxa gegenüber Schwermetallen *3, Sauer-
stoffzehrung und Eutrophierung*7 *8, Strukturdefiziten *9

Abnahme 
Shannon-Wiener-Diversität 13 Biodiversität Abnahme 
% Crustacea (Ind) 14 empfindlich gegenüber Versauerung, Schwermetallen, 

Pestiziden *11 *12 *13
Abnahme 

% Insecta (Ind) Typgr. 1-4, 
11

Insekten höhere Habitatansprüche als Nichtinsekten (v.a. 
Ephemeroptera und Trichoptera) 

Abnahme 

% Odonata (Ind) 10, 13 hohe Ansprüche an Uferstruktur *9 *10 Abnahme 
% Orthocladiinae von 
Chironomidae (Ind) 

13 Orthocladiinae empfindlicher gegenüber Sauerstoffmangel, 
organischer Verschmutzung und Schwermetallen als andere 
Chironomiden *14 *15

Abnahme 

ASPT 10 Abnahme 
ASPT (Ind) 13 

Sensitivität gegenüber organischer Verschmutzung *16

Abnahme 
% Xeno- + Oligosaprobe 
(Ind) 

14 Abnahme 

% alpha-Mesosaprobe (Ind) Typgr. 1-4, Abnahme 
% Polysaprobe (HK) 11 

Empfindlichkeit gegenüber niedrigen Sauerstoffgehalten 
bzw. die Fähigkeit mit niedrigen O2-Konzentrationen 
zurechtzukommen*17; neben der Trophie spielt auch die 
Saprobie eine Rolle im Stoffkreislauf von Stehgewässern *18

Zunahme 
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Sowohl die Multimetrischen Indices als auch die darin enthaltenen Einzelindices zeigen unter-
schiedliche Korrelationen mit den Belastungsparametern für die unterschiedlichen Tiefenzonen 
(Eulitoral, Sublitoral, Profundal). So erreicht beispielsweise das Metric „Prozentanteil Libellen“ bei 
Seetyp 10 für Eulitoralproben einen Korrelationsfaktor von -0,37 mit der Nutzungsklasse, während 
es für Sublitoralproben mit R= -0,65 und für Profundalproben mit R= -0,25 korreliert. 

Wie aus der Tabelle 2 hervorgeht, korrelieren die Multimetrischen Indices mit der Nutzung im 
Einzugsgebiet, wobei hier diffuse wie punktuelle Einträge erfasst werden. Obwohl das Verfahren an 
dieser Nutzungsklasse geeicht wurde, reagieren die Multimetrischen Indices aber auch auf Trophie 
und sehr stark auf die Uferstruktur (nur für Tiefland, für Alpenseen lagen keine Angaben zur Ufer-
struktur vor). 

Tab. 2 Korrelationskoeffizienten (Spearman-Rangkorrelation) der Multimetrischen Indices zu ver-
schiedenen Belastungsgradienten 
Nutzungsklasse anhand der Flächennutzung sowie der Kläranlagen im Einzugsgebiet, Trophiebe-
wertung nach LAWA (1998), Uferstruktur anhand des Anteils natürlicher Ufervegetation. 

Typgr. 1-4 10 11 13 14 Seetyp

Belastungsparameter      

Nutzungsklasse -0,82 -0,59 -0,34 -0,37 -0,32 
Trophiebewertung -0,73 -0,65 -0,18 -0,62 -0,79 
Uferstruktur    0,95   0,75   0,72  0,84 

Diskussion

Die Ergebnisse der Validierung des Tieflandverfahrens haben gezeigt, dass die Uferstruktur eines 
Sees auch einen starken Einfluss auf die Benthosgemeinschaft des Sublitorals hat. Intakte Ufer-
strukturen sind vor allem für die Sublitoral- und auch Profundalbewohner wichtig, die einen Teil 
ihres Lebenszyklus an Land verbringen. Für die Alpen- und Voralpenseen lagen keine Uferstruk-
turdaten vor, an denen gezeigt werden konnte, dass dieses Verfahren neben Trophie und Nutzung 
auch Strukturdegradation anzeigt. Allerdings sind im Multimetrischen Index für die Alpen- und 
Voralpenseen auch Einzelindices wie der Anteil der ETO-Arten enthalten, die auf Strukturdegrada-
tion reagieren. Dies müsste bei einer Validierung des Alpenverfahrens noch verifiziert werden. 

Einzelne Tiergruppen bzw. Indices reagieren auch auf bestimmte Biozide und Schwermetalle, 
wegen fehlender Begleitdaten konnte aber kein Gradient nachgewiesen werden. 

Während die anderen biologischen Komponenten (Phytoplankton, Makrophyten/Phytobenthos) 
vornehmlich eine Trophieindikation leisten, können demnach mit dem Makrozoobenthos auch 
andere Belastungen wie Strukturdegradation und/oder toxische Einflüsse mitbewertet werden. 

Die Validierung des Tieflandverfahrens hat auch gezeigt, dass viele der Metrics sich im Rahmen 
der Tiefenzonierung eines Stehgewässers sehr variabel verhalten. Das bedeutet, dass jede Beein-
trächtigung sich in den verschiedenen Zonen ganz unterschiedlich niederschlägt. Das Gesamtver-
fahren ist allerdings an Sublitoralproben geeicht, so dass für diese Zone auch die reellsten Bewer-
tungsergebnisse erzielt werden. Das Verfahren wurde aber auch so stabil entwickelt, dass sowohl 
Infralitoraldaten als auch Litoraldaten, von denen keine sichere Zuordnung zu Infralitoral oder 
Sublitoral möglich ist, vertretbar bewertet werden können. Auf keinen Fall sollten aber Daten aus 
dem Eulitoral oder Profundal verwendet werden, da sonst die Bewertungsergebnisse zu gut oder zu 
schlecht ausfallen. 
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Bei der beprobten Jahreszeit hat sich zumindest für das Alpen/ Voralpenverfahren zeigen lassen, 
dass vor allem im Sommer schlechtere Bewertungsergebnisse erzielt werden als im Frühjahr. Es 
können sich also fehlerhafte Bewertungen ergeben, wenn nicht im Frühjahr oder Herbst beprobt 
wird.

Am wichtigsten ist folglich, bei der Neuerhebung von Datensätzen für alle entwickelten Verfahren 
nach einem Standard bzw. der vorhandenen Probenahmevorschrift vorzugehen. Eine überarbeitete 
Fassung der standardisierten Probenahmevorschrift befindet sich im LAWA-Abschlußbericht 2005, 
der derzeit erstellt wird. Wie die Erfahrungen im Rahmen des Fließgewässer-Praxistest 2004 ge-
zeigt haben, ist eine Schulung der zukünftigen Probenehmer durch die Verfahrensentwickler äußerst 
sinnvoll und trägt viel zur Erhebung qualitativ hochwertiger Datensätze bei. 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

Für die natürlichen Seen des Tieflandes (mit Ausnahme der Flussseen) und der Alpen-/ Voralpenre-
gion stehen nun multimetrische Bewertungsverfahren anhand der Makrozoobenthosfauna zur Ver-
fügung, die verschiedene Belastungen wie Nährstoffeinträge, Einträge von Spurenstoffen und 
Strukturdegradation integrieren. 

Reaktionen der Metrics traten in allen Tiefenzonen auf, wobei aber die stärksten Korrelationen für 
Sub- und Eulitoralproben, die schwächsten für Profundalproben zu verzeichnen waren.  
Die Verfahren wurden an Sublitoraldaten geeicht, so dass diese Zone bei zukünftigen Neuerhebun-
gen auch beprobt werden sollte. Auch die Beprobung zu unterschiedlichen Jahreszeiten hat einen 
deutlichen Effekt auf das Bewertungsergebnis, ebenso wie die Anwendung unterschiedlicher Pro-
benahmetechniken. Eine einheitliche Datenerfassung nach einem Probenahmestandard ist also eine 
wichtige Voraussetzung für eine korrekte Bewertung der Seen.

Das Verfahren für die Alpen-/ Voralpenseen sollte demnächst noch validiert werden. Interessant 
wäre hierbei auch, Daten aus dem Nachbarland Österreich mit einzubeziehen. Dort sind in letzter 
Zeit Daten an vergleichbaren Voralpen- und Alpenseen erhoben worden.

Die Anpassung der Bewertungsverfahren an künstliche und erheblich veränderte Gewässer sowie 
die Ableitung des ökologischen Potentials anhand des Makrozoobenthos für diese Stehgewässer 
steht derzeit noch aus. Erste Daten wurden jetzt an Talsperren in Thüringen erhoben. 
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Einleitung

Biologische „Kenngrößen“, „Qualitätsparameter“, „Maßzahlen“, „Indices“ oder auch „Metrics“ 
sind Begriffe, die alle im Rahmen der ökologischen Gewässerbewertung Anwendung finden, aber 
letztlich dieselbe Bedeutung haben. Alle bezeichnen biologische Aspekte in Klassen oder Zahlen-
werten an stelle von textlichen Beschreibungen der biologischen Eigenschaften. So kann beispiels-
weise die Aussage „die Lebensgemeinschaft hat einen potamalen Charakter“ auch in Zahlenwerten 
wie „Anteil der Potamalarten = 70 %“ ausgedrückt werden. Der Begriff „Metrics“ stammt aus 
Nordamerika, wo er streng genommen nur für diejenigen Kenngrößen gilt, die deutlich auf anthro-
pogene Belastungen reagieren (Karr & Chu 1999). In Deutschland wird er jedoch meistens als 
generelle Bezeichnung für alle biologischen Kenngrößen benutzt.  

Metrics werden zumeist nicht isoliert betrachtet, sondern zu einer Gesamtaussage („multimetrischer 
Index“) kombiniert. Beim Verrechnen der Zahlen zu einer Gesamtbewertung geraten jedoch häufig 
die Bedeutung und die Aussagemöglichkeiten der Metrics in den Hintergrund, und der Sinn des 
gesamten Bewertungsansatzes ist nicht mehr ersichtlich. Dabei können die Metrics ein viel diffe-
renzierteres Bild als nur eine Gesamtbelastung aufzeigen. Aus diesem Grund werden die Eigen-
schaften von Metrics prinzipiell dargelegt und ihre Interpretierbarkeit erläutert.

Die nachfolgenden Aussagen werden zwar überwiegend am Beispiel des Makrozoobenthos darge-
stellt, sind aber für alle Organismengruppen gültig. Weitere Informationen und Literaturstellen zum 
Thema sind unter www.fliessgewaesserbewertung.de zu finden. 

Anforderungen an Metrics 

Drei Hauptanforderungen werden in der Literatur zu Metrics immer wieder angeführt (z.B. Karr & 
Chu 1999): 

1. Ökologischer Sinn 
2. Hypothese der Reaktion auf Belastung 
3. Belastungsreaktion nachweisbar. 

Als Beispiel zur Erläuterung dieser Anforderungen soll der Anteil der Potamalarten in der Makro-
zoobenthosgemeinschaft dienen: 
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Der ökologische Sinn des Metrics liegt in seiner Aussage zu Lebensraumansprüchen der Makro-
zoobenthostaxa. Im Vergleich zu Rhithralarten beanspruchen Potamalarten u. a. feinere Substrate, 
geringere Strömung und höhere Sommertemperaturen. 

Das Metric muss darüber hinaus erklärbar sein. Es sollte eine Hypothese der Reaktion auf Belas-
tung existieren. Im Falle der Potamalarten wird eine Zunahme des Anteils erwartet, da Belastungen 
oft mit Feinsedimenteintrag (Detritus, Boden) verbunden sind, im Falle von Stauhaltungen vermehrt 
geringe Strömung und feine Sedimente vorherrschen sowie organische Einträge zu Sauerstoffzeh-
rung und Zunahme an organischen Feinpartikeln (FPOM) führen. 

Die erwartete Belastungsreaktion muss natürlich auch in den Gewässern zu beobachten sein. Abb. 1 
zeigt eine positive Korrelation am Beispiel von 177 Fließgewässerabschnitten grobmaterialreicher, 
karbonatischer Mittelgebirgsbäche (Typ 7) (Spearman Rangkorrelationskoeffizient = 0,4). 
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Aussagen der Metrics 

Letztlich sollen die Metrics zur Erfassung des Belastungszustandes der Gewässer dienen, indem 
deren Abweichung vom Sollwert bewertet wird. 

Abb. 1 zeigt jedoch ein eher typisches Bild bei der Analyse der Korrelationen: Der Zusammenhang 
zwischen Belastungsgradienten und Metric ist zwar erkennbar, aber die Streuung ist doch meistens 
größer als erhofft. Das liegt zum Teil darin begründet, dass der betrachtete Belastungsgradient 
(% waldfreie Fläche in Abb. 1) nur einen Teil der wirksamen Belastungen umfasst, aber auch darin, 
dass nicht nur Belastungen, sondern viele Umweltfaktoren die Metrics beeinflussen. 

Aus einzelnen Metrics kann die Gesamtbelastungssituation also nicht abgeleitet werden! 

Der Einfluss natürlicher Umweltfaktoren kann verkleinert werden durch: 

Separate Betrachtung von Gewässertypen und Ableitung typspezifischer Referenzwerte; je 
feiner die Gewässertypen, desto geringer wird der Einfluss der natürlichen Umweltfaktoren.  

Abb. 1: Zunahme des Anteils der Makrozoo-
benthos-Potamalbewohner in grobmate-
rialreichen, karbonatischen Mittelge-
birgsbächen Deutschlandes (Typ 7) mit 
zunehmender Belastung. Als Belastungs-
gradient dient hier der Anteil waldfreier Flä-
che – ähnliche Korrelationen werden auch 
für andere Belastungsmaße beobachtet (Pa-
rameter der Strukturgütekartierung, Anteil 
Siedlungsflächen, Anteil Ackerflächen etc.). 
N = 177 
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Wahl robuster Metrics 

Vermeidung von probenamemethodischer Varianz (z.B. keine Probenahme nach Extrem-
hochwässern, Beschränkung auf eine Jahreszeit) 

Kombination verschiedener Metrics, 
– um belastungsunabhängige Schwankungen der Einzelmetrics zu minimieren, darüber 

hinaus aber auch, 
– um verschiedene grundlegende Aspekte der Lebensgemeinschaften abzudecken (die 

Wasserrahmenrichtlinie nennt Vielfalt, empfindliche Taxa und Zusammensetzung 
der Biozönose) und 

– um verschiedene Belastungsarten zu erfassen, da die Metrics unterschiedliche Reak-
tionsmuster auf verschiedene Belastungsarten aufweisen. 

Metrics reagieren unterschiedlich stark auf verschiedene Belastungsarten, sind aber nie 100%ig 
spezifisch (Böhmer et al. 1999). Selbst die als spezifisch für saprobielle Belastung betrachteten 
saprobiellen Valenzen (Beispiel in Abb. 2) sowie der Saprobienindex reagieren in gewissem Um-
fang auch auf verschiedene weitere Belastungsarten. 

Einzelmetrics können folglich zwar auf die Belastungsart hinweisen, diese aber nicht sicher bele-
gen. Die Betrachtung mehrerer Metrics ist daher notwendig, um klarere Aussagen zu erhalten. 
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Die spezifischen Eigenschaften der in der Fliessgewässerbewertung mittels Makrozoobenthos  
berücksichtigten Metrics wurden zum Zeitpunkt der Erstellung dieses Manuskriptes gerade in  
Form von Metric-Kennblättern zusammengestellt. Tab. 1 gibt ein vorläufiges Beispiel dafür.  
Die fertigen Kurzdarstellungen werden ab Frühjahr 2006 im Internet verfügbar sein  
(www.fliessgewaesserbewertung.de). 

Diese Kurzdarstellungen sollen Informationen für die Berechnung und Interpretation der Metrics im 
Rahmen der Gewässerbewertung nach Wasserrahmenrichtlinie liefern. Natürlich können und sollten 
aber auch weitere, nicht bewertungsrelevante Metrics zur Detailanalyse des Zustands eines Gewäs-
sers herangezogen werden. 

Abb. 2: Zusammenhang zwischen der 
Gewässerstrukturgüte und dem 
Anteil xenosaprober Organismen 
in saprobiell wenig belasteten 
Alpenbächen Deutschlands. Ob-
wohl saprobielle Indices als relativ 
spezifisch für den saprobiellen Zu-
stand betrachtet werden, ist eine 
Reaktion auf die Gewässerstruktur 
deutlich erkennbar. N = 66
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Tab. 1: Vorläufiges Beispiel für die zum Zeitpunkt der Manuskripterstellung in Arbeit befindlichen 
Kurzdarstellungen für bewertungsrelevante Makrozoobenthos-Metrics. 

Kurzdarstellung „Metrics Makrozoobenthos“
Funktionale Metrics Rheoindex (HK) 

(Rheoindex nach Banning, berechnet auf Grundlage von Abundanzklassen) 

Bewertungsrelevant 
für die Typen: 

5, 5.1, 6, 7 

Beschreibung: Der Rheoindex gibt das Verhältnis der rheophilen und rheobionten Taxa eines Fließ-
gewässers zu den Stillwasserarten und Ubiquisten an. Es werden die Anteile ver-
schiedener Strömungstypen berücksichtigt, was letztendlich auf die biologisch wirk-
samen Strömungsverhältnisse im untersuchten Gewässerabschnitt schließen lässt. 
Die Berechnung des Rheoindex soll Störungen aufzeigen, die sich durch die Verän-
derung des Strömungsmusters (durch Ausbau und/oder Aufstau) in der Biozönose 
einstellen. 

Formel:

)()(2)(2
)(2

)(
321

1

RIBhRIBhRIBh
RIBh

zahlenIndividuenRheoindex
iii

i

hiRIB1 = Abundanzklassen der Taxa mit einer “1” (Fließwasserorganismen) 
hiRIB2 = Abundanzklassen der Taxa mit einer “2” (Stillwasserorganismen) 
hiRIB3 = Abundanzklassen der Taxa mit einer “3” (Strömungsindifferente) 

Referenzen zur 
Entwicklung und 
Definition 

Banning, M. (1998): Auswirkungen des Aufstaus größerer Flüsse auf das Makrozoo-
benthos dargestellt am Beispiel der Donau. Essener ökologische Schriften 9. 
Westarp-Wiss., Hohenwarsleben. 

Referenzen zur 
Anwendung 

Böhmer, J., Rawer-Jost, C. & Zenker, A. (2004): Multimetric assessment of data 
provided by water managers from Germany: assessment of several different types of 
stressors with macrozoobenthos communities. Hydrobiologia 516, 215-228. 
Hering, D., Meier, C., Rawer-Jost, C, Feld, C.K., Biss, R., Zenker, A., Sundermann, 
A., Lohse, S., Böhmer, J. (2004): Assessing streams in Germany with benthic inverte-
brates: selection of candidate metrics. Limnologica 34, 398-415.

Ökologische Aus-
sage des Metric: 

Der Rheoindex spiegelt die biologisch wirksamen Strömungsverhältnisse wider; ein 
Wert nahe 1 steht für eine strömungsliebende Biozönose, Werte nahe Null für eine 
Gemeinschaft aus Stillwasserarten und Ubiquisten. 
Da die meisten strömungsliebenden Arten auch höhere Ansprüche an die Wasser-
qualität und Sauerstoffversorgung stellen, und naturgemäß meist mit gröberen Sub-
straten assoziiert sind, wirken sich auch stoffliche Belastungen und Substratverände-
rungen auf den Rheoindex aus. 

Reaktion auf Belas-
tung: 

Abnahme bei Stressoren mit potamalisierender Wirkung wie Wasserentzug, organi-
scher Belastung sowie Eintrag von Feinsedimenten. 
Zunahme bei Stressoren mit rhithralisierender Wirkung wie Kanalisierung. 

Interpretation der Metricergebnisse 

Da Metrics die Eigenschaften und häufig die ökologischen Ansprüche der Biozönosen ausdrücken, 
können deren Abweichungen vom Referenzzustand gut interpretiert werden. Sie können daher gute 
Dienste zur Detailanalyse der Belastungssituation und zur Ableitung von Sanierungsmaßnahmen 
leisten. Man muss sich aber davor hüten, Schlussfolgerungen auf einzelne Metrics zu gründen, da 
die Spezifität der Metrics dazu nicht ausreicht. Als Beispiel zur Erläuterung sollen hier der Rheo-
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index, ein Maß für die Strömungspräferenz der Makrozoobenthosgemeinschaft (s. Tab.1) dienen. 
Wenn der Rheoindex zu niedrig im Vergleich zum Sollzustand ausfällt, so kann das an einem 
Rückgang der Strömungsgeschwindigkeiten durch Aufstau oder Wasserentzug liegen, es kann aber 
auch eine Folge saprobieller Belastung oder des Eintrags von Feinsedimenten sein. Eine bessere 
Interpretation der Belastungssituation bringt erst die Betrachtung weiterer Metrics. Liegt beispiels-
weise keine deutliche Zunahme des Saprobienindex vor, so kann saprobielle Belastung ausge-
schlossen werden. Wenn dann der Anteil Feinsedimentbewohner stärker vom Soll abweicht als der 
Rheoindex, so liegt wahrscheinlich eine Feinsedimentbelastung vor. Je mehr Metrics betrachtet 
werden, desto präzisere Schlussfolgerungen sind möglich. Da meistens Mischbelastungen vorlie-
gen, wird man in vielen Fällen aber keinen eindeutigen Hauptbelastungsfaktor ermitteln können.  

Häufig wird auch in Frage gestellt, ob es überhaupt Sinn macht, die Belastungssituation aus biolo-
gischen Bewertungsverfahren abzuleiten, da eine direkte Betrachtung der Belastungssituation (z.B. 
Gewässerstrukturgüte) doch viel einfachere und bessere Ergebnisse liefere. Doch gerade der Ver-
gleich zwischen den direkt erfassten Belastungsparametern (= Ursachen) mit den biologischen 
Detailergebnissen (= Wirkungen der Belastungen) gibt den höchsten Aussagewert, da hieraus abge-
leitet werden kann, welche der bekannten Belastungsparameter den höchsten Effekt auf die Lebens-
gemeinschaften haben, und welche der möglichen Sanierungsmaßnahmen voraussichtlich die 
stärksten Auswirkungen auf den ökologischen Zustand der Lebensgemeinschaften haben wird. 

Fazit 

Metrics drücken Eigenschaften der Biozönosen in Zahlen aus. Dabei spiegeln sie ökologische Zu-
sammenhänge wider und reagieren in erklärbarer Weise auf Belastungen. Sie sind daher geeignet 
für die Gewässerbewertung nach Wasserrahmenrichtlinie und lassen Schlussfolgerungen zu den 
biologisch wirksamen Belastungen zu. 
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1. Einleitung und Problemstellung 

Ziel der EU-Wasserrahmenrichtlinie ist es, Gewässer anhand biologischer Qualitätskomponenten 
(u.a. Makrozoobenthos) zu bewerten. Wird dabei ein Gewässer als „mäßig“ (3) oder schlechter 
eingestuft, stehen in der Regel kostenintensive Verbesserungsmaßnahmen an, die bei einem „guten“ 
(2) Bewertungsergebnis nicht vorgesehen sind. Vor dem Hintergrund der hohen Kosten im Fall 
einer Sanierung stellt sich die Frage, wie sicher das Bewertungsergebnis der jeweiligen Qualitäts-
komponente ist – ein Gesichtspunkt, der in Form der Forderung nach einer „Schätzung hinsichtlich 
des [...] Grads der Zuverlässigkeit und Genauigkeit“ der Bewertungsergebnisse in der EU-WRRL 
verankert wurde (Anhang V, Absatz 1.3). Ist die Zuverlässigkeit eines Bewertungsergebnisses 
gering, ist eine Aussage zum ökologischen Zustand und damit u. U. die Rechtfertigung einer Sanie-
rung des Gewässers nicht möglich. Die geringe Zuverlässigkeit von Bewertungsergebnissen geht 
dabei mit einer hohen Variabilität der Daten einher. Je höher die Variabilität der Daten ist, desto 
geringer ist die Zuverlässigkeit der Bewertungsergebnisse. In der vorliegenden Studie soll vor dem 
Hintergrund der genannte Problematik für die Qualitätskomponente Makrozoobenthos untersucht 
werden, wie groß die Variabilität zweier Proben ist, die an vergleichbaren Probestellen eines Ge-
wässer genommen wurden und wie sich diese Variabilität auf Bewertungsergebnisse auswirkt. 

2. Material und Methoden 

Um die Variabilität von Makrozoobenthosproben vergleichbarer Probestellen zu beschreiben, wur-
de innerhalb eines strukturell und hydromorphologisch ähnlichen Gewässerabschnitts eine Haupt-
probe (H-Probe) sowie in einer räumlichen Distanz von 100 bis 650 Metern gewässeraufwärts eine 
Wiederholungsprobe (W-Probe) genommen. Die Bearbeitung der Proben erfolgte nach dem stan-
dardisierten Verfahren, welches in Haase et al. (2004) beschrieben wurde, d.h. Multi-Habitat-
Sampling mit anschließender Laborsortierung. Der Vergleich der H- und W-Proben wurde an ins-
gesamt 21 verschiedenen Gewässern durchgeführt, so dass insgesamt 42 Proben bearbeitet wurden. 
Die beprobten Gewässer gehören im Wesentlichen zum Typ 3 „Fließgewässer der Jungmoräne des 
Alpenvorlandes“ und 5 „Grobmaterialreiche, silikatische Mittelgebirgsbäche“ (vgl. Pottgießer & 
Sommerhäuser 2004). Lediglich je eines der untersuchten Gewässer ist dem Typ 1 (Fließgewässer 
der Alpen) bzw. Typ 2 (Fließgewässer des Alpenvorlandes) zuzurechnen. Die Berechnung von 
Bewertungsergebnissen (MMI: multimetrischer Index) erfolgte mittels der Software AQEM 2.5. 
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3. Ergebnisse 

Zunächst wurden die Taxalisten der H- und W-Proben einer Ordination (NMS) unterzogen. Es wird 
deutlich, dass H- und W-Proben eines Gewässers in der faktoriellen Ebene unterschiedlich weit 
auseinanderliegen. Das bedeutet, dass einige H- und W-Proben sich sehr ähnlich sind (z.B. Felda), 
andere hingegen sehr unterschiedlich sind (z.B. Riedbach, siehe Abb. 1). Als ein direktes Maß für 
die Ähnlichkeit zweier Taxalisten wurde der Ähnlichkeitsindex nach Bray Curtis berechnet. Die 
Werte für den Ähnlichkeitsindex nach Bray Curtis liegen im Mittel für den gesamten Datensatz bei 
0,52 (Standardabweichung ± 0,12), d.h. im Mittel ähneln sich die entsprechenden H- und W-Proben 
nur zu rund 50%. 

Abb. 1: Ergebnis der NMS  
mit Haupt- (H) und Wieder-
holungsproben (W). N = 42, 
Stress: 11,8. Linien verbinden die 
zusammengehörigen Haupt- und 
Wiederholungsproben.

In Abb. 2 wurden u.a. die Taxazahlen aus H- und W-Proben sowie die Differenz aus beiden Proben 
als Box-Plot-Darstellung (linke Graphik) dargestellt. Insgesamt variieren die Taxazahlen von 23 bis 
60. Der Median der Taxazahlen in der H- und W-Probe liegt bei 44 bzw. bei 45. Die Differenz der 
Taxazahl aus H- und entsprechender W-Probe beträgt im Median 7, wobei diesbezüglich eine starke 
Variabilität festgestellt werden kann. So betragen der minimale und maximale Unterschied der 
Taxazahlen aus H- und W-Probe 1 bzw. 20. Die rechte Graphik der Abb. 2 zeigt die Individuenzah-
len der H- und W-Proben sowie die Differenz aus beiden Proben. Die insgesamt festgestellten 
Individuen pro Probe liegen zwischen 744 bis 6472 und sind somit sehr unterschiedlich. Im Median 
beträgt die Anzahl der Individuen in der H-Probe 1969 und in der W-Probe 1687. Die Differenz der 
Individuenzahlen zwischen der H- und W-Probe liegt im Median bei 907 Individuen. Maximale 
Unterschiede von über 5000 Individuen sowie eine Standardabweichung von 1364 Individuen im 
Hinblick auf die mittlere Differenz deuten auf eine hohe Variabilität zwischen den jeweiligen H- 
und W-Proben hin. Aus diesen Ergebnissen wird deutlich, dass im Hinblick auf die Taxa- und 
Individuenzahlen und die daraus resultierenden Ähnlichkeiten z.T. deutliche Unterschiede zwischen 
den Taxalisten der H- und W-Proben bestehen. 
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Abb. 2: Taxazahlen (linke Abbildung) und Individuenzahlen (rechte Abbildung) aus Haupt- und 
Wiederholungsprobe sowie absolute Differenz aus beiden Proben.  
N = 21.  Median; Box: 25-75%-Perzentil; I Bereich ohne Ausreißer;  Ausreißer; * Extremwert.

Im Folgenden wurde untersucht, ob sich diese Unterschiede auf Metricwerte und/oder Bewertungs-
ergebnisse auswirken. Um diesen Aspekt zu überprüfen, wurden in Abb. 3 beispielhaft für zwei 
Metrics die jeweiligen Werte der H- und W-Proben als Scatterplot dargestellt. Die Winkelhalbie-
rende in jedem Diagramm stellt das Optimalergebnis dar. Punkte, die auf der Winkelhalbierenden 
liegen, repräsentieren identische Metricergebnisse in H- und W-Proben. Es wurde die Korrelation 
zwischen den Ergebnissen der H- und W-Probe berechnet (Rangkorrelation nach Spearman). Der 
Rangkorrelationskoeffizient (R) sowie der zugehörige Signifikanzwert sind für den jeweiligen 
Metric im entsprechenden Diagramm aufgeführt. 

Abb. 3: Scatterplots der Metricergebnisse aus H- und W-Probe. 

Die Ergebnisse der Rangkorrelation sind für die beiden Metrics sehr unterschiedlich und liegen bei 
R = 0,58 für den Metric „Fauna Index Mittelgebirgsbäche“ und R = 0,84 für den Metric „Plecoptera 
[%] (Ind.)“, wobei die Ergebnisse der Korrelationsanalysen mit p > 0,05 signifikant sind. Es fällt 
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auf, dass die Ergebnisse der H- und W-Proben zum Teil erhebliche Unterschiede aufweisen. So 
beträgt z.B. die maximale Differenz des prozentualen Anteils der Plecoptera an der Gesamtbiozöno-
se 13,6 %-Punkte, wobei die mittlere Abweichung bei 4,4 %-Punkten liegt. Eine starke Streuung 
der Messpunkte in den graphischen Darstellungen sowie der niedrige Korrelationskoeffizient im 
Falle des Metrics „Fauna Index Mittelgebirgsbäche“ geben Hinweise auf eine hohe Variabilität der 
Metricergebnisse aus H- und W-Proben. 

Wichtiger als die Betrachtung der Differenzen der Kandidatenmetrics ist die Auswirkung der Diffe-
renzen auf den mulitmetrischen Index (MMI). Auch wenn die biozönotischen Unterschiede zwi-
schen den H- und W-Proben sehr hoch sind, sind diese Unterschiede vernachlässigbar, solange sie 
sich nicht in den Bewertungsergebnissen niederschlagen.

Um diesen Aspekt zu überprüfen, wurden die Bewertungsergebnisse in Form des multimetrischen 
Index (MMI) in Abhängigkeit vom Gewässertyp berechnet. Die Differenz der Werte des MMI der 
jeweiligen H- und W-Proben sind in der Abb. 4 dargestellt. Wird der gesamte Datensatz (N = 21) 
betrachtet, liegt die Differenz der MMI-Werte im Median bei 0,05, wobei die maximale Abwei-
chung der MMI-Werte aus H- und W-Probe 0,20 beträgt. Eine nach Gewässertypen differenzierte 
Betrachtung der Bewertungsergebnisse zeigt, dass die Differenz der MMI-Werte der H- und W-
Proben für den Gewässertyp 5 deutlich niedriger ausfallen als für den Gewässertyp 3. Im Median 
liegt die Abweichung für die Gewässer des Typs 3 bei 0,07 und für die Gewässer des Typs 5 bei 
0,01.

Abb. 4: Absolute Differenz der 
Werte des multimetrischen Index 
(MMI). Darstellung der Ergebnis-
se des gesamten Datensatzes  
(N = 21) und getrennt für Gewäs-
sertypen 3 (N = 14) und 5 (N = 5). 

 Median; Box: 25-75%-Perzentil; 
I Bereich ohne Ausreißer;  

 Ausreißer

4. Diskussion 

Die Analyse der Individuen- und Taxazahlen zeigt, dass z.T. extrem große Unterschiede zwischen 
den H- und W-Proben bestehen. Dieser Unterschied spiegelt sich in den z.T. extrem geringen Ähn-
lichkeiten der H- und W-Proben zueinander sowie in den abweichenden Metricergebnissen wider. 
Obwohl H- und W-Proben an vergleichbaren Probestellen (vgl. Sundermann 2005) nach einer 
einheitlichen Vorgehensweise genommen wurden, unterliegen die Ergebnisse demnach einer gro-
ßen Variabilität. Im Hinblick auf die Auswirkung der Variabilität auf den multimetrischen Index, 
letztlich also auf das Bewertungsergebnis für die „Allgemeine Degradation“ des Gewässers (vgl. 
Meier et al 2005), zeigt sich tendenziell ein etwas anderes Bild. Die getrennte Betrachtung der 
Differenz der MMI-Werte der H- und W-Proben zeigte, dass die Differenz für die Gewässer des 
Typs 5 deutlich geringer war als für die Gewässer des Typs 3. Diese Beobachtung lässt sich vermut-
lich dadurch begründen, dass das Bewertungssystem für die Gewässer des Typs 3, auf dessen Basis 
die Bewertungsergebnisse der vorliegenden Studie berechnet wurden, noch als vorläufig anzusehen 
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ist (vgl. Meier et al. 2004). Es ist zu vermuten, dass bei einem überarbeiteten Bewertungssystem die 
Differenzen der MMI-Werte geringer ausfallen werden, als für das vorläufige System. Unter dieser 
Annahme scheinen die Abweichungen in den Taxalisten durch den multimetrischen Bewertungsan-
satz aufgefangen zu werden. Auch wenn die Ergebnisse der vorliegenden Studie im Hinblick auf 
die unterschiedlichen der Bewertungsergebnisse der H- und W-Proben aufgrund der relativ gerin-
gen Anzahl der untersuchten Gewässer lediglich als Tendenz zu werten sind, konnten Haase et al. 
(im Druck) in vergleichbaren Studien ähnliche Beobachtungen machen. Letztlich untermauern diese 
Ergebnisse das Konzept eines multimetrischen Bewertungsansatzes (vgl. Meier et al. 2004). Den-
noch sollte es das Ziel sein, die Variabilität der Daten möglichst gering zu halten. Im Hinblick auf 
diesen Aspekt stellt sich die Frage, wo die Ursachen für die Variabilität der Taxalisten zu suchen 
sind. Ein Aspekt ist, dass auch bei Einsatz einer einheitlichen Methode aus den einzelnen Bearbei-
tungsschritten durchaus eine nicht zu unterschätzende Variabilität der Daten resultiert (vgl. Clarke 
et al. im Druck, Haase et al. im Druck). Daher muss als Fazit der vorliegenden Studie herausgestellt 
werden, dass durch Schulung der Anwender in der Praxis eine einheitliche Anwendung der Metho-
den gewährleistet werden sollte. Darüber hinaus zählt die Qualitätssicherung der Daten zu den 
wesentlichen Aspekten. Dass qualitätssichernde Maßnahmen in Form eines „Audits“ zielführend 
die Variabilität der Daten minimieren, zeigt der erfolgreiche Einsatz in Großbritannien (Dines & 
Murray-Bligh 2000). Ein gewisser Anteil der Variabilität wird allerdings auch durch die vorge-
schlagenen Maßnahmen nicht vermieden werden können. Dies betrifft die natürliche bedingte 
Variabilität der Daten, wobei hier der Aspekt der Ungleichverteilung der Organismen im Gewässer 
(„Patchiness“) eine Rolle spielt. 
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Einleitung und Untersuchungsumfang 

Im Rahmen des bundesweit an 150 Untersuchungsstellen durchgeführten LAWA-Praxistests 2004, 
wurde in Baden-Württemberg an 16 Untersuchungsstellen das neu entwickelte Verfahren zur Fließ-
gewässserbewertung mit Makrozoobenthos nach AQEM erprobt. Zusätzlich zu diesen von der 
LAWA beauftragten Erhebungen wurden parallele Untersuchungen mit zwei in Baden-Württem-
berg angewandten Verfahren zur biologischen Gewässeranalyse (Gewässergüteuntersuchung, 
Trendbiomonitoring) durchgeführt. Dabei wurde die Methode Trendbiomonitoring wiederum von 
zwei Untersuchergruppen parallel angewandt (TBM 1 und TBM 2). Ebenso zeitgleich wurde auch 
eine Untersuchung der Probestellen durch den Autor vorgenommen. 

Bei diesen insgesamt 5 Paralleluntersuchungen wurden die aquatischen Stadien des Makrozoo-
benthos nach folgenden Schemata beprobt: AQEM = Methode AQEM, Stand 3/2004, Besammlung 
von 20 Teilflächen, Laborauslese aus Unterproben, Individuen hochgerechnet auf m2; GÜTE = 
Methode Güteuntersuchung Baden-Württemberg, Zeitsammelmethode (60 Min.), Freilandauslese, 
Individuen pro m2  (im Feld geschätzt); TBM 1 und TBM 2 = Trendbiomonitoring, Zeitsammelme-
thode (90 Min.), Freilandauslese, Anzahl gesammelter Individuen, 7 Häufigkeitsklassen (Feld); 
MARTEN = Trendbiomonitoring (verkürzt), Zeitsammelmethode (60 Min), Freilandauslese, An-
zahl gesammelter Individuen, 7 Häufigkeitsklassen (Feld). 

Die 16 Probestellen in Baden-Württemberg wurden von den zuständigen Fachleuten des Landes 
ausgewählt und entsprachen den von der LAWA vorgegebenen Kriterien zur Berücksichtigung 
möglichst aller im Land vorhandenen Fließgewässertypen und Belastungsstufen. Sie wurden hin-
sichtlich ihrer generellen ökologischen Qualität gemäß EU-Wasserrahmenrichtlinie nach den beste-
henden Vorkenntnissen voreingestuft (s. LAND, Tabelle 1). Weitere Voreinstufungen in das  
5-stufige Bewertungssystem wurden einerseits durch die von der LAWA beauftragten Untersucher 
und Anwender der AQEM-Methode, andererseits durch den Autor vor Ort vorgenommen: Beprobt 
wurden folgende Stellen (Probestellen-Code, Gewässer und Lage,  Fließgewässertyp, Voreinstufung 
Land): IL807.00, Eschach uh. Leutkirch, 2, good; AR001.00, Obere Argen bei Harratried, 3, high; 
IL909.99, Iller uh. Ulm-Wiblingen, 4, good; EN112.00, Kleine Enz oh. Calmbach, 5.1, high; 
KO411.00, Fichtenberger Rot bei Wielandsweiler, 6, high; AI008.00, Aich bei Steinenbronn, 6, 
good; PF027.00, Walzbach oh. Jöhlingen, moderate; QP022.00, Lipbach in Mühlheim, 7, high; 
EY004.00, Eyach uh. Lautlingen, 7, good; JA401.00, Erlenbach oh. Neunstetten, 7, moderate; 
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Abb. 1 + 2: Taxa- und Artenzahlen der 5 Paralleluntersuchungen an den 
16 Probe stellen des LAWA-Praxistests in Baden-Württemberg. 
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WU306.00, Wutach oh. Gauchach-Mündung, 9.1, high; JA314.00, 9.1, Jagst in Mulfingen, good; 
KO113.00, 9.1, Kocher in Wasseralfingen moderate; XL042.00, Innerer-Rhein bei Niederhausen, 
19, high/good; EL916.00, 19, Mühlbach uh. Altenheim, good; SB025.00, Wagbach oh. Mündung, 
19, moderate. 

Ergebnisse

Die Untersuchungsergebnisse werden hinsichtlich der festgestellten Taxa- und Artenzahlen sowie 
den mit der AQEM-Software errechneten ökologischen Güteklassen, differenziert nach den Modu-
len Organic Pollution und General Degradation, verglichen. Den Vergleichen der Taxa- und Arten-
zahlen liegen Befunde der folgenden Tiergruppen zugrunde: Mollusca, Hirudinea, Crustacea, 
Ephemeroptera, Plecoptera, Odonata, Coleoptera, Heteroptera, Trichoptera. Die übrigen Gruppen 
des Makrozoobenthos wurden für den biologischen Vergleich nicht berücksichtigt, da bei diesen 
das Aufnahmeniveau z. T. sehr unterschiedlich war. In die Berechnungen mit der AQEM-Software 
sind dagegen alle Ergebnisse eingegangen. 

Taxa- und Artenzahlen 

An allen 16 Probestellen zusammengenommen wurden folgende Taxa-/Artenzahlen ermittelt: TBM 
1: 243/188; TBM 2: 227/184; MARTEN: 196/157; GÜTE: 164/125; AQEM: 161/91. Diese Reihen-
folge ist auch an den meisten der einzelnen Probestellen zu erkennen (vgl. Abb.1 + 2).

Über alle Probestellen 
gemittelt wurden fol-
gende Taxa-/Artenzah-
len festgestellt:  
TBM 1: 47,4/33,9;
TBM 2: 42,3/33,4; 
MARTEN: 29,8/24,8; 
GÜTE: 27,6/20,9;
AQUEM: 24,8/12,2.  

Auffällig ist, dass 
nicht nur die Anzahl 
der Taxa und Arten 
zwischen den Untersu-
chungsmethoden deut-
lich verschieden und 
bei AQEM am nied-
rigsten ist, sondern 
auch das Verhältnis 
zwischen Taxa- und 
Artenzahl. Bezogen 
auf die über die Probe-

stellen gemittelte Anzahl unterschiedener Taxa waren bei TBM 1 im Mittel 72% bis zur Art be-
stimmt, bei TBM 2 79%, bei MARTEN 83% bei GÜTE 76% und bei AQEM 49%. Damit wurden 
durch die AQEM Aufsammelmethode die geringste Anzahl biologischer Taxa erfasst und auch die 
Bestimmungstiefe, d. h. die Zuordnung der Arten war bei dieser Methode am schlechtesten. 
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MW MAX-MIN
% Deckung
mit AQEM

% Deckung 
mit 

Voreinstu-
fung Land

TBM 1 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 2 1 3 2 2 2.2 2.0 81 59
TBM 2 2 2 2 1 2 2 2 2 3 3 2 2 1 3 2 2 2.1 2.0 69 72
MARTEN 3 2 2 2 2 2 2 3 3 3 2 2 2 3 2 2 2.3 1.0 81 47
GÜTE 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 3 1 3 2 2 2.3 2.0 88 66
AQEM 3 2 2 2 2 2 2 3 4 3 2 3 1 3 2 2 2.4 3.0 100 53
Voreinstufung

LAND 2 1 2 1 2 2 2 2 3 3 1 3 1 3 1 1.5 1.9 2.0 31 (53/9)* 100

AQEM 2.5 2 - 1 3 2 3 1.5 4 3 1 3 2 3.5 1 2 2.3 3.0 40 (43/36)* 53

MARTEN 3 2 2 2 1 2 2 2 4 3 1 3 1 4 1 3 2.3 3.0 53 (63/40)* 53

General Degradation
TBM 1 4 1 2 1 1 2 - 2 4 3 2 3 1 4 1 2 2.2 3.0 20 57
TBM 2 3 2 3 1 2 2 - 2 4 2 2 3 2 4 1 3 2.4 3.0 40 37
MARTEN 4 2 3 2 2 2 - 3 4 3 2 4 1 4 1 3 2.7 3.0 67 23
GÜTE 4 2 3 1 2 2 - 2 5 4 2 4 2 4 1 3 2.7 4.0 60 17
AQEM 4 2 4 2 2 2 - 3 4 4 1 4 2 4 2 3 2.9 3.0 100 3

Ökologische Bewertung nach AQEM 

Die Berechnung der ökologischen Qualität der untersuchten Fließgewässer nach den Vorgaben der 
EU-Wasserrahmenrichtlinie erfolgte mit AQEM European Stream Assessment Program (Version 
2.3.4, 8/2004). Bewertungsergebnisse nach den drei Modulen Organic Pollution, General Degrada-
tion und Acidification waren nicht für jede Probestelle zu erzielen, so ist der Säurezustand nur für 
Gewässer der Typen 5 und 5.1 auswertbar, d. h. von den 16 Probestellen in B.-W. nur für die kleine 
Enz (EN 112.00). Für Typ 4, große Flüsse des Alpenvorlandes (hier: Iller, IL 909.99) ist das Modul 
General Degradation nicht anwendbar. 

Die erzielten Ergebnisse für Organic Pollution und General Degradation sind in Tabelle 1 aufge-
führt und den Voreinstufungen durch die Fachleute des Landes sowie einzelner Bearbeiter (AQEM 
und Autor) gegenübergestellt. Die Zuordnung der 5 unterschiedenen Klassen der ökologischen 
Qualität zu Ziffern wurde sinngemäß zur bisherigen Gewässergütekonvention mit 1 = high, 2 = 
good, 3 = moderate, 4 = poor, 5 = bad vorgenommen. Aus den Ziffern wurde die mittlere Einstu-
fung über alle Probenstellen berechnet (MW), sowie die Klassenspanne über die Probestellen 
(MAX-MIN), die prozentuale Übereinstimmung (% Deckung) mit dem Ergebnis von AQEM und 
die prozentuale Übereinstimmung mit der Voreinstufung durch das Land. Bei Berechnung der 
prozentualen Übereinstimmungen wurden auch Abweichungen um mehr als eine Klasse berück-
sichtigt, aber dennoch auf die einfache Anzahl der Probestellen bezogen. D. h. bei maximalen Un-
terschieden der Bewertungsergebnisse (z. B. an allen Stellen Sprung von Klasse 1 auf 5) ergäben 
sich deutlich weniger als 0 % Übereinstimmung, nämlich -300% "Übereinstimmung". Eine Über-
einstimmung von 0 % ergäbe sich z. B., wenn die Einstufung an allen Probestellen nur um jeweils 
eine Klasse abweicht. 

Tab. 1: Die ökologische Qualität nach AQEM auf Basis der Ergebnisse von 5 Parallelerhebungen im 
Vergleich zu verschiedenen Voreinstufungen durch das Land B.-W. (LAND= Sollwert) und 
Untersucher vor Ort (AQEM, MARTEN). * Mittelwert (Wert bezogen auf Organic Pollution/Wert 
bezogen auf General Degradation) 

Bezüglich der Organic Pollution führen die nach AQEM erhobenen Befunde im Durchschnitt 
(MW) zu einer geringfügig schlechteren Einstufung als die Ergebnisse der übrigen Methoden. Die 
Detektionsbreite (Differenz Maximum Minimum) ist hier am größten. Die Übereinstimmung im 
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GÜTE-Individuen 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 3 1 3 2 2
GÜTE-Individuen aus HK 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 3 1 3 2 2
GÜTE-HK aus Individuen 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 3 1 3 2 2
GÜTE-HK 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 3 1 3 2 2
GÜTE-Präsenz 3 2 2 2 2 2 2 2 3 3 2 3 1 3 2 2

General Degradation
GÜTE-Individuen 4 2 3 1 2 2 - 2 5 4 2 4 2 4 1 3
GÜTE-Individuen aus HK 4 1 3 1 2 2 - 2 5 4 1 4 2 4 1 3
GÜTE-HK aus Individuen 4 1 3 1 2 2 - 2 4 3 2 4 1 4 1 3
GÜTE-HK 4 1 3 1 2 2 - 2 4 3 2 4 1 4 1 3
GÜTE-Präsenz 4 1 3 1 2 2 - 2 4 3 2 4 1 4 1 3

Bewertungsergebnis zwischen den einzelnen Erhebungsmethoden ist sehr groß. Es treten nur ver-
einzelt Abweichungen um eine Klasse auf, wobei die zugrunde liegenden Indices dann meist nahe 
der Klassengrenze liegen. Verglichen mit der Voreinstufung durch das Land B.-W., diese quasi als 
Soll- bzw. Zielwert genommen, ist die Übereinstimmung jedoch deutlich geringer, insbesondere 
beim Bewertungsergebnis auf Basis der AQEM-Untersuchungsmethode. 

Im Falle der General Degradation weist wieder die AQEM-Methode im Durchschnitt die geringste 
ökologische Qualität aus. Die Detektionsbreite ist bei den Bewertungen basierend auf den Güteun-
tersuchungen am besten, ansonsten zwischen den Methoden genau gleich. Insgesamt weichen die 
Bewertungsergebnisse zwischen den Methoden stärker voneinander ab, als bei der Organic Polluti-
on; insbesondere die Bewertungen basierend auf den Untersuchungen zum Trendbiomonitoring 
(TBM 1 + 2). Die stärksten Abweichungen bezogen auf die Voreinstufung LAND zeigen sich bei 
AQUEM. Nur drei der 15 hier zu vergleichenden Probestellen entsprechen im Bewertungsergebnis 
nach AQEM der Voreinstufung. An zwei Probestellen liegen die Ergebnisse um 2 Klassen ausein-
ander, an einer Probestelle um 1,5 Klassen. 

Einfluss der Häufigkeitsangabe der Taxa auf das Bewertungsergebnis 

In Tabelle 2 sind die Bewertungen auf Basis der Erhebungen nach der bisherigen Methode zur 
Gewässergütekartierung in Baden-Württemberg dargestellt, berechnet unter Eingabe 5 verschiede-
ner Abundanzangaben: 1. Individuenzahlen/m2 wie vom Probenehmer abgeschätzt, 2. Individuen-
zahlen hochgerechnet aus den Angaben der Häufigkeitsklasse (HK), 3. Häufigkeitsklassen, herun-
tergerechnet aus den Individuenzahlen, 4. Häufigkeitsklassenwerte wie vom Probennehmer 
angegeben. 5. Berücksichtigung nur der Präsens der Arten (mit Ziffer 1). 

Tab. 2: Einfluss unter-
schiedlicher Häufig-
keitsangaben auf das 
Bewertungsergebnis 
(näheres s. Text). 

Für die Bewertung der Organic Pollution hat die Häufigkeitsangabe keinerlei Bedeutung, bei Be-
wertung der General Degradation kommt es zu geringen Abweichungen. Werden Individuenzahlen 
berücksichtigt, führt dies zu einer schlechteren Einstufung an 4 von 15 Probestellen. Werden nicht 
die vom Untersucher angegebenen Individuenzahlen berücksichtigt, bzw. auf Individuenzahlen
umgerechnet, kann die Probestelle JA 401 nicht mehr mit Degradationsstufe 5 ausgewiesen werden. 
Eine Einstufung, die allerdings auf Basis der anderen Untersuchungsmethoden einschließlich der  
AQEM-Erfassungsmethode auch nicht erzielt wurde (vgl. Tab. 1). 

Zusammenfassende Diskussion und Fazit 

Die Ergebnisse der 5 Paralleluntersuchungen an den 16 Probestellen des LAWA-Praxistests in 
Baden-Württemberg zeigen, dass bei etwa vergleichbarem Zeitaufwand für die Feldarbeit (60 bis 90 
Minuten) große Unterschiede in der Erfassungvollständigkeit der für die biologische Indikation 
verwendeten Arten bestehen. In der Anleitung zur AQEM-Software (AQEM 2004) "wird empfoh-
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len, das Programm nur mit Taxalisten zu verwenden, die mit der in Haase & Sundermann (2004) 
oder AQEM consortium (2002) geschilderten Besammlungsmethode erhoben wurden". Die A-
QEM-Methode zeichnet sich durch differenzierte Teilflächen-Probenahme mit anschließendem 
Siebverfahren und Lebendinspektion auf zerbrechliche und geschützte Arten aus und ist daher bzgl. 
der Feldarbeit eher an der Obergrenze des genannten Zeitrahmens angesiedelt. Nur bei dieser Me-
thode fällt dann im Labor die eigentliche, quantitative Aussammelarbeit der mit dem Probematerial 
zusammen konservierten Tiere an, die nach eigenen Erfahrungen bei 700 zu entnehmenden Tieren 
durchschnittlich gut 4 Stunden dauert (nach neuer Vorschrift 350 Tiere = ca. 2,5 Std., incl. Sub-
sampling). Der darauf folgende Bestimmungsgang der Tiere ist mit vergleichbarem Aufwand bei 
allen Methoden verbunden. Gerade im Hinblick auf den hohen Aufwand für die Methode AQEM ist 
die Ausbeute an biologischen Indikatoren mit im Mittel der Probestellen etwas mehr als der Hälfte 
(gegenüber GÜTE) bzw. z. T. deutlich weniger als der Hälfte der Arten (versus TBM 1 + 2 und 
MARTEN) äußerst dürftig. Dies gilt umso mehr, als nach der allgemeinen Erfahrung die besseren 
Indikatoren in der Regel nicht die Massenarten, sondern eher die selteneren Charakterarten und 
Habitatspezialisten sind. Die geringe Artenausbeute der AQEM Methode ist einerseits besonders in 
Gewässern mit geringer Substratdiversität (Sandbach, Kiesschotterbach) auf die zwar repräsentati-
ve, aber dann überwiegende Besammlung des prägenden Substratyps mit vielleicht geringer Arten-
diversität (dto.) zurückzuführen. Andererseits bringt das Sieben und Konservieren und anschließen-
de Subsampeln der Proben, unweigerlich Bestimmbarkeitsverluste durch Verstümmeln der Tiere 
mit sich. Auch die quantitive Totauslese der Proben führt bei Massenvorkommen einzelner Arten 
dazu, dass ggf. die selteneren Arten nicht in die Auswahl zur Bestimmung kommen. 

Die Unterschiede in der ökologischen Bewertung zwischen den verschiedenen Aufsammelmetho-
den sind dagegen vergleichsweise gering; bei der Bewertung der Organic Pollution vernachlässig-
bar, bei der General Degradation vorhanden aber nicht dramatisch. Praktisch keinen relevanten 
Einfluss scheint die Häufigkeitsangabe bei der Verrechnung des biologischen Befundes zu haben. 
Lediglich bei der Ausweisung der Klasse für die General Degradation kommt es in 4 von 15 Fällen 
zu einer höheren (schlechteren) Einstufung bei Berücksichtigung von Individuenzahlen. Laut Hand-
buch zur AQEM-Software "sollen Abundanzen der vorgefundenen Taxa als Individuen/m2 einge-
geben werden. Die Verrechnung von Häufigkeitsklassen führt zu wissenschaftlich nicht fundierten, 
bzw. nicht nachvollziehbaren Ergebnissen." (AQEM 2004). Dies kann angesichts der vorliegenden 
Befunde nicht nachvollzogen werden. Weitaus bedeutender ist die verhältnismäßig große, d. h. von 
den 5 Untersuchungsverfahren im Schnitt sogar die größte Abweichung der Bewertung auf Basis 
der AQEM-Erfassung von der Voreinstufung durch das Land B.-W. 

Die auf Basis der bisher in Baden-Württemberg angewendeten Untersuchungsmethoden 
generierten Bewertungen kommen dem von den Fachleuten des Landes gesetzten Bewer-
tungs-Zielwert deutlich näher. Dies spricht dafür, die bewährten und hinsichtlich der Arten-
erfassung erheblich besseren Untersuchungsmethoden beizubehalten; deren Ergebnisse lassen 
schließlich auch andere Auswertungen in Hinblick auf Artenvielfalt, biozönotische Verände-
rungen und naturschutzfachliche Aspekte zu. Vor dem Hintergrund dieser Fragestellungen 
ist lediglich zu prüfen, ob die Angabe von Art-Häufigkeiten künftig zur Rationalisierung der 
Verfahren noch weiter vereinfacht werden kann. 

Literatur
AQEM (2004): AQEM European stream assessment program, Version 2.3, Handbuch für die deutsche 

Version, herausgegeben im April 2004, 79 S. 
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Veranlassung und Ziel 

Das Makrozoobenthos ist eine der vier biologischen Qualitätskomponenten, die zur Fließgewässer-
bewertung gemäß der Europäischen Wasserrahmenrichtlinie herangezogen werden. Dazu zählt u. a. 
auch eine Bewertung der organischen Belastung mittels des Saprobienindex. Aktuell werden alter-
native Verfahren zur Ermittlung des Besiedlungsbildes diskutiert (vgl. Meier et al. 2005). Dabei 
sind etwaige Mehrkosten, die ein Verfahren im Vergleich zu einem anderen verursacht, nur dann 
gerechtfertigt, wenn damit ein nennenswerter zusätzlicher bewertungsrelevanter Informationsge-
winn verbunden ist.

Um Hinweise auf die Bedeutung unterschiedlicher Aufsammlungs- und Sortierverfahren sowie der 
Anforderungen an die Bestimmungstiefe für eine Bewertung zu erhalten, wurden im Auftrag des 
Freistaates Thüringen im Herbst 2004 Paralleluntersuchungen an 25 Probenahmestellen durch zwei 
Büros (Büro X, Büro Y) durchgeführt, wobei zwei unterschiedliche Methoden angewandt wurden. 
Aus Gründen der Vergleichbarkeit zu Altdaten wurde eine Bestimmung des Saprobienindex nach 
DIN 38 410 T2 Stand 10/1990 (SI alt) gefordert. 

Methoden, Vorgehensweise und Randbedingungen 

Die beiden eingesetzten Methoden sind wie folgt charakterisiert: 

Methode 1, im Text als „AQEM-Methode“ bezeichnet: Multihabitatsampling, Totsortierung im 
Labor mit Auszählen der Individuen, Bestimmungstiefe gemäß operationeller Taxaliste. Die Ver-
fahrensweise entspricht der Beschreibung aus Haase & Sundermann 2004. 

Methode 2, im Text als DIN-Methode bezeichnet: habitatgewichtete Zeitaufsammlung mit mindes-
tens 30 Minuten reiner Aufsammlungszeit, Lebendsortierung vor Ort, Schätzen von Abundanzzif-
fern gemäß DIN 38 410 T1 Stand 12/1987, Bestimmungstiefe, soweit mit vertretbarem Aufwand 
möglich, bis zur Art. 
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Methode 2 hat in Bezug auf die Habitatgewichtung bei der Aufsammlung Ähnlichkeit mit Methode 
1 und ähnelt hinsichtlich der Sortierung dem Lebendsortierverfahren, das grundsätzlich alternativ 
zur Laborsortierung bei Methode 1 zur Anwendung kommen kann (vgl. Meier et al. 2005). Büro X 
untersuchte sämtliche Probenahmestellen nach der AQEM-Methode, sowie 12 Stellen nach der 
DIN-Methode. Büro Y untersuchte die restlichen 13 Probenahmestellen nach der DIN-Methode. 
Die Untersuchungsstellen verteilten sich hinsichtlich der Fließgewässertypen wie folgt auf die 
Büros (X / Y) Typ 5: 6 / 3, Typ 5.1: 0 / 1; Typ 6: 6 / 1; Typ 9: 1 / 2; Typ 9.2: 0 / 6. Büro X unter-
suchte mithin schwerpunktmäßig die Typen 5 und 6, Büro Y den Typ 9.2. Nach der 7-stufigen 
LAWA-Klassifizierung (vgl. DIN 38 410 T2 Stand 10/1990) waren 19 Stellen in die Güteklasse II 
und besser und 2 Stellen in die GK III bzw. III-IV einzuordnen. Zu Auswertung der Befunde wur-
den eingesetzt: validierte und verifizierte Software auf der Basis einer Tabellenkalkulation, AQEM 
V2.5 und Xbio. Xbio ist eine von Thüringen entwickelte Software, an deren Nutzung und Weiter-
entwicklung auch Bayern interessiert ist. 

Um der Frage nachzugehen, ob bei einer der Methoden mehr Taxa gefunden werden als bei der 
anderen und wenn ja, welche Auswirkungen dies auf die Validität der Ergebnisse hat, wurden im 1. 
Teil folgende Vergleiche durchgeführt: 

1. Gesamttaxazahl u. in die Berechnung eingehende Taxazahl bei DIN- und AQEM-Methode 
für den SI alt. (Verwendung der Taxaliste der „alten“ DIN 38 410 T2 Stand 10/1990) 

2. Gesamttaxazahl u. in die Berechnung eingehende Taxazahl bei DIN- und AQEM-Methode 
für den SI neu (Verwendung der Taxaliste der „neuen“ DIN 38 410-1 Stand 10/2004). 

3. Vergleich der in die Berechnung eingehenden Abundanzen. 

Die Auswertung erfolgt mittels AQEM-Software. Die Berechnung wurde mit und ohne Filter-
Option durchgeführt. Das Filtern dient dazu, die Taxalisten dem Bestimmungsniveau der operatio-
nellen Taxaliste anzupassen. Sofern Abundanzsummen zu ermitteln waren, erfolgte die Umwand-
lung der absoluten Individuenzahlen in Abundanzziffern nach den Vorgaben der DIN 38 410-1 
Stand 10/2004. Da die meisten Messstellen der Güteklasse II zuzurechnen waren, erscheint eine 
Betrachtung auf der Basis von Mittelwerten gerechtfertigt. Die nach der DIN-Methode erhobenen 
Daten wurden zunächst gleichbehandelt, d. h. es erfolgte keine nach Büros differenzierte Betrach-
tung.

Erst in einem weiteren Schritt wurden die Befunde hinsichtlich der gefundenen / bewerteten Taxa 
sowie der Abundanzen nach Methode und Büro differenziert betrachtet. 

Im 2. Teil wurde am Beispiel des SI alt geprüft, ob auch die Auswertungssoftware Einfluss auf das 
Ergebnis hat. Dazu wurden 

die nach der AQEM-Methode ausschließlich von Büro X erhobenen Daten mittels der tabel-
lenkalkulationsbasierten Software und der AQEM-Software, 
die nach der DIN-Methode erhobenen Daten mittels der tabellenkalkulationsbasierten Soft-
ware, der AQEM-Software und zusätzlich mit Xbio getrennt nach Büros ausgewertet. 

Es gilt die Setzung, dass Differenzen zwischen den einzelnen SI-Werten > 0,05 (absolut) als kri-
tisch zu werten sind. Da nur der Berechnungsmodus der tabellenkalkulationsbasierten Software 
nachvollziehbar war, wird das Berechnungsergebnis dieser Software auch als „SI real“ bezeichnet. 
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Ergebnisse

Ergebnis zu 1: Die Gesamtartenzahl ist bei Verwendung der AQEM-Methode größer als bei der 
DIN-Methode, wobei die in die Bewertung eingehende Taxazahl unabhängig von der eingesetzten 
Aufsammlungsmethodik und der Benutzung der Filteroption gleich ist. Offensichtlich ist dafür der 
Umfang der Taxaliste der alten DIN 38 410 der begrenzende Faktor. 

Ergebnis zu 2: Bei gleicher Situation hinsichtlich der Gesamtartenzahl (siehe 1.) liefert die AQEM-
Methode mehr bewertungsrelevante Taxa. Dies hat seine Ursache in der gegenüber der alten DIN-
Taxaliste (DIN 38 410 T2 Stand 10/1990) umfangreicheren Taxaliste der neuen DIN 38 410-1 
Stand 10/2004. Folglich tragen bei der AQEM-Methode in der Tendenz mehr Arten zum SI neu bei. 
Der SI neu sollte damit zukünftig in Verbindung mit der AQEM-Methode zu einer höheren Aussa-
geschärfe führen als der bisherige SI alt in Verbindung mit der DIN-Methode. 

Ergebnis zu 3: Ungeachtet einer Filterung steigen die ermittelten Abundanzsummen von Si alt zu Si 
neu und von DIN-Methode zur AQEM-Methode. Zusätzlich gefundene Arten dürften in der Regel 
auch bewertungswirksam werden. Im Mittel bedingt die Verwendung des SI neu in Verbindung mit 
der AQEM-Methode gegenüber der Verwendung des SI alt in Verbindung mit der DIN-Methode  
eine Verbesserung um 0,6 bzw. 0,7 SI-Einheiten (s. Tabelle 1).

Tab. 1: Gegenüberstellung der Abundanzen und der ermittelten SI-Werte (alt und neu) für die
AQEM- und die DIN-Methode, Berechnung mit AQEM-Software, Eingangsdaten gefiltert 

Abundanzen SI

Mittel (Min / Max) Mittel (Min / Max) 

DIN AQEM DIN AQEM

für SI alt 20 (8/47) 25 (0/52) 2,16 (1,63/2,46) 2,11 (1,57/2,53)

für SI neu 29 (14/58) 40 (2/74) 2,10 (1,53/2,49) 2,07 (1,49/2,6) 

Da das Ausmaß der Abweichungen überraschte, wurde der Frage nachgegangen, ob Unterschiede 
zwischen den Büros hinsichtlich der Anzahl der gefundenen bzw. gewerteten Taxa und deren  
Abundanzen bestehen. Die Ergebnisse sind in den Tabellen 2 und 3 zusammengefasst: 

Tab. 2: Gegenüberstellung der Durchschnittswerte der Abundanzen, Gesamttaxazahl und in die 
Bewertung eingegangener Taxa für die 12 vom Büro X sowohl nach der AQEM- als auch 
DIN-Methode untersuchten Messstellen. 

Abundanz Taxa gesamt Taxa gewertet

DIN AQEM DIN AQEM DIN AQEM

SI alt 25 22 21 25 8 8 

SI neu 38 36 21 25 13 13 
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Tab. 3: Gegenüberstellung der Durchschnittswerte der Abundanzen, Gesamttaxazahl und in die 
Bewertung eingegangener Taxa für die 13 vom Büro Y nach der DIN-Methode untersuchten 
Messstellen mit Ergebnisse der Untersuchung nach der AQEM-Methode von Büro X. 

Abundanz Taxa gesamt Taxa gewertet 

DIN AQEM DIN AQEM DIN AQEM

SI alt 19 27 16 33 9 11 

SI neu 28 54 16 33 14 22 

Mithin sind erhebliche Unterscheide zwischen den Büros festzustellen. Im Vergleich zu den nach 
der AQEM-Methode ermittelten Ergebnissen des Büros X liegen die vom Büro Y nach der DIN-
Methode ermittelten Befunde deutlich niedriger. Büro X erzielt dagegen mit beiden Methoden 
vergleichbare Ergebnisse. 

Der Einfluss der Auswertungssoftware auf das Ergebnis der SI alt -Berechnung stellt sich am Bei-
spiel der nach der DIN-Methode erhobenen Daten wie folgt dar:

Tab. 4:  Gegenüberstellung der Anzahl der Abweichungen > 0,05 SI Einheiten (absolut) für die Diffe-
renzbildung zwischen den Ergebnissen unterschiedlicher Softwareprogramme. Befunddaten: 
DIN-Verfahren, Differenzierung der Ergebnisse nach Büro X / Y. Es deutet: +f: Filteroption 
gesetzt, -f: Filteroption nicht gesetzt. 

Si real Si Xbio Si alt AQEM +f SI alt AQEM -f 

Si real 0 / 8 2 / 7 1 / 8 

Si Xbio  2 / 11 1 / 1 

Si alt AQEM +f   1 / 11 

Si alt AQEM -f 

Je nach eingesetzter Software - im Falle von AQEM auch je nach Status der Filteroption (gesetzt, 
nicht gesetzt) - ergeben sich je nach Software für bis zu 50 % der betrachteten Datensätze Abwei-
chungen größer als 0,05 SI-Einheiten (absolut). Diese hatten zwar im vorliegenden Fall keine Rele-
vanz für die Klassifizierung, grundsätzlich muss jedoch davon ausgegangen werden, dass schon 
geringe Abweichungen zu einer Einstufung in eine andere Güteklasse führen können. Ein wesentli-
cher Grund für die Abweichungen stellt sich wie folgt dar: Weder die AQEM-Software noch Xbio 
ordnen solche Taxa, die zwar gemäß dem Bestimmungsniveau der operationellen Taxaliste bis zur 
Art ermittelt wurden, die aber in die Berechnung des SI alt nur als Sammeltaxon eingehenden, 
automatisch und korrekt den fraglichen Sammeltaxa wieder zu. Offensichtlich hat nur Büro X das 
Problem erkannt und hat es bei der Eingabe der Daten in die Berechnungsprogramme weitestge-
hend berücksichtigt. Dies erklärt im Wesentlichen die Unterschiede bei der Berechnung zwischen 
den beiden Büros. 
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Diskussion

Die deutlichen Unterscheide zwischen den beiden Büros hinsichtlich der Anzahl der gefundenen 
Taxa legen nahe, dass der Faktor „Mensch“ eine erhebliche Rolle bei der Qualität der Aufsamm-
lungsergebnisse spielt. Die Eindeutigkeit des Trends spricht gegen Zufallsergebnisse. Beachtens-
wert ist, dass Büro X sowohl nach der AQEM als auch nach der DIN-Methode vergleichbare Er-
gebnisse erzielt. Insbesondere für weniger robuste Auswerteverfahren wie den SI gilt, dass Daten-
erhebung und Datenauswertung in der Regel als Einheit zu betrachten sind. Damit eine Auswertung 
reproduzierbare Ergebnisse liefert, müssen alle Variabilitäten so gering wie möglich gehalten wer-
den. Sofern mit der Anzahl der gefundenen bewertungsrelevanten Taxa auch die Aussageschärfe 
einer Bewertung steigt und ein nennenswerter zusätzlicher bewertungsrelevanter Informations-
gewinn gegeben ist, sind bei der Datenerhebung solche Verfahren zu bevorzugen, die bei hoher 
Standardisierbarkeit und der Möglichkeit einer effektiven Qualitätssicherung die bewertungsrele-
vanten Taxa möglichst umfänglich erfassen. Dies vorausgesetzt, sind Mehrkosten der AQEM-
Methode gegenüber anderen Verfahren bei Bewertungen nach WRRL gerechtfertigt, da kostenin-
tensive Maßnahmen, die ggf. im Ergebnis einer Bewertung notwendig werden, einer belastbaren 
Entscheidungsgrundlage bedürfen, um die Gefahr von Fehlinvestitionen auszuschließen. 

Für eine nachvollziehbare und belastbare Bewertung ist offensichtlich auch die für die Auswertung 
eingesetzte Software wesentlich. Hier ist bei den Entwicklern der Software eine den gültigen Aus-
wertevorschriften genügende Funktionsweise der Software anzumahnen. Bis dies realisiert ist, 
obliegt dem Benutzer ein kritischer Umgang mit den Programmen.

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

Erst eine alle Stufen von der Datenerhebung bis zur Datenauswertung umfassende Standardisierung 
und Qualitätssicherung schaffen die notwendige Sicherheit im Vollzug. 
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Einleitung

Im Oktober 2000 trat die EU-Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL 2000) mit dem Ziel in Kraft, 
einen Ordnungsrahmen für den Gewässerschutz zu schaffen. In dieser ist unter anderem das Errei-
chen eines guten ökologischen Zustandes für Oberflächengewässer bis zum Jahr 2015 festgelegt. 
Biologische Bewertungskomponenten für Fließgewässer sind Fische, Makrozoobenthos, Makrophy-
ten sowie Phytoplankton und Phytobenthos. Dazu werden begleitend physikalisch-chemische und 
hydromorphologische Daten berücksichtigt.

Ein grundlegender Schritt in der Umsetzung der EU-WRRL ist eine ausführliche Bestandsaufnahme 
der Einzugsgebiete, die bis Ende 2004 veröffentlicht werden sollte. Aufbauend auf diese Datener-
hebungen kann eine Defizitanalyse als Vergleich zwischen Istzustand und Leitbild durchgeführt 
werden. Die Ergebnisse dieser Defizitanalyse sollen genutzt werden, um Maßnahmen abzuleiten, 
die eine Verbesserung des Gewässerzustandes ermöglichen. Die EU-WRRL schreibt eine Veröf-
fentlichung der Maßnahmenpläne bis Ende 2009 vor. 

In der vorliegenden Studie werden Bioindices des Makrozoobenthos statistisch auf ihre Anwend-
barkeit in einer Defizitanalyse der Gewässerstruktur getestet. Ziel ist es, Indices zu finden, die auf 
spezielle Strukturelemente reagieren und so Aussagen über die Güte der Gewässermorphologie 
ermöglichen. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Die Daten dieser Studie stammen aus den Fließgewässern des münsterländischen Ems-Einzugs-
gebiets, welches in der Flussgebietseinheit Ems zum Bearbeitungsgebiet Obere Ems zählt. 86,4 % 
der Gewässer gehören drei wichtigen Fließgewässertypen an: Kleine Niederungsfließgewässer in 
Fluss- und Stromtälern (34 %), sandgeprägte Tieflandbäche (32,1 %) sowie sand- und lehmgeprägte 
Tieflandflüsse (20,3 %) (MUNLV 2005). Die Ergebnisse der Studie wurden an einem Beispielge-
wässer, dem Gellenbach, getestet. Dieses 10,91 km lange Gewässer entwässert ein Einzugsgebiet 
von 21,67 km² und mündet nördlich von Münster in die Ems. Für den größten Teil der Fließstrecke 
ist es als sandgeprägter Tieflandbach klassifiziert, erst ab Eintritt in die Emsaue gilt es als kleines 
Niederungsfließgewässer in Fluss- und Stromtälern. Der Oberlauf ist durch ein landwirtschaftliches 
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Einzugsgebiet geprägt, in dem der Bach stark strukturell degradiert ist, während der Unterlauf im 
Bereich des Naturschutzgebietes „Bockholter Berge“ naturnahe Strukturen aufweist. 

Datenbasis

Grundlage der Arbeit waren statistische Analysen von Gewässerstrukturgütedaten und Bioindices, 
die aus Makrozoobenthos-Untersuchungen berechnet wurden. Daten sind für 467 Faunabesamm-
lungen an 153 Probestellen vorhanden und stammten aus der Datenbank der Abteilung für Limno-
logie an der WWU Münster und dem StUA Münster. Insgesamt standen 42 Indices für die Auswer-
tung zur Verfügung. 

Daten zur Gewässerstrukturgüte wurden ebenfalls vom StUA Münster zur Verfügung gestellt. Die 
Erhebung erfolgte nach der Kartieranleitung des LANDESUMWELTAMTS NORDRHEIN-WESTFALEN
(1998), die sechs Hauptparameter und 30 Einzelparameter der Gewässerstruktur aufführt. 

Statistische Auswertungen 

Die Auswertung der Daten erfolgte anhand verschiedener statistischer Analysen. Varianzanalysen 
mit dem Kruskal-Wallis-Test ermöglichten Aussagen über die Homogenität der Daten bezüglich 
Fließgewässertyp und Jahreszeit. Mit bivariaten Korrelationen wurden die Zusammenhänge zwi-
schen den Strukturgüteparametern und den Bioindices, sowie Strukturgüteparametern untereinander 
und Bioindices untereinander geprüft. Boxplots und Quartil-Berechnungen wurden genutzt, um 
Aussagen über Grenzwerte zu ermögliche, bis zu welchem Wert ein Index einen guten Zustand 
repräsentiert. Diese Tests wurden mit SPSS 12.0 für Windows durchgeführt. Ein multivariates 
Verfahren zur Datenanalyse stellt die Redundanzanalyse dar, eine direkte Gradientenanalyse, die 
mit CANOCO 4.5 erstellt wurde. Mit CANODRAW 4.0 wurden grafische Darstellungen der Ordi-
nationsdiagramme erstellt. 

Ergebnisse und Diskussion 

Die Ergebnisse der Varianzanalysen zeigen, dass die Werte der Bioindices Unterschiede bezüglich 
der Fließgewässertypen aufweisen, vielfach jedoch keine jahreszeitlichen Unterschiede. Deshalb 
wurden die folgenden Auswertungen nach Fließgewässertypen getrennt betrachtet, wobei Daten 
aller Jahreszeiten mit einflossen. Die stärksten Zusammenhänge zwischen den einzelnen Bioindices 
treten im Typ der sandgeprägten Tieflandbäche auf, die beiden anderen Fließgewässertypen bleiben 
daher im Folgenden unberücksichtigt. 

Auf Hauptparameter-Niveau soll das strukturelle Defizit erkannt werden und auf Ebene der Einzel-
parameter die Verbesserungsmaßnahmen abgeleitet werden. Ausschlaggebend hierbei sind die 
Korrelationen zwischen Strukturelementen und Bioindices. Von besonderer Bedeutung sind Indi-
ces, die auf eine spezifische Belastung reagieren. Da aber viele der Defizite gemeinsam auftreten, 
sind derartige Indices nur selten zu finden (BÖHMER et al. 2000). 

Das Ordinationsdiagramm der Redundanzanalyse für die sandgeprägten Tieflandbäche zeigt, dass 
die meisten Einzelparameter der Gewässerstrukturgüte, mit Ausnahme des Rückstaus, untereinan-
der positiv korreliert sind. Die Bioindices sind teils positiv und teils negativ mit der Struktur korre-
liert. Die Werte des Rheo-Indexes, des Anteils der Rhithralarten oder der rheophilen Individuen 
nehmen bei schlechter Strukturgüte ab, Litoralbesiedler, limnophile Individuen und die Anteile und 
Taxazahlen der Gastropoda nehmen zu (siehe Abb. 1). Der Rheo-Index wird besonders durch die 
Laufkrümmung beeinflusst (r=-0,46), der Anteil rheophiler Individuen durch den Profiltyp (r=-0,39) 
und der Anteil der Litoralbesiedler durch das Strukturelement Querbänke (r=0,44).  
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Abb. 1: Ordinationsdiagramm der Redundanzanalyse mit Bioindices als abhängigen und Einzel-
parametern der Gewässerstrukturgüte als unabhängigen Parametern. 

Die Werte der wichtigsten Indices weisen zwischen den Strukturgüteklassen Unterschiede auf, die 
genutzt werden können, Grenzwerte vorzuschlagen, ab denen ein Index nicht mehr den guten Zu-
stand repräsentiert. Beispielhaft ist dieses in Abbildung 2 für den Zusammenhang zwischen der 
Laufentwicklung und dem Anteil der Rhithralbesiedler zu erkennen. Danach sinkt der Indexwert 
mit abnehmender Güte der Laufentwicklung. Zwischen Güteklasse 2 und Güteklasse 5 bis 7 treten 
signifikante Unterschiede auf, die zur Festlegung eines Grenzwerts genutzt werden können, der in 
diesem Fall bei 14 % veranschlagt wird. 

Eine Zusammenstellung der Indices, die für die Defizitanalyse vorgeschlagen werden, ist in Tabelle 
1 dargestellt. Aufgeführt sind die Defizite, auf welche die Indices reagieren, Verbesserungsmaß-
nahmen, sowie die Richtwerte, ab denen Maßnahmen durchzuführen sind. 

Als besonders wichtige Eigenschaft von Fließgewässern gilt die Laufkrümmung (LANDESUMWELT-
AMT NORDRHEIN-WESTFALEN 1998). Besonders naturnahe Gewässer des Flachlandes weisen einen 
stark gekrümmten Verlauf auf (KERN 1994), und strukturelle Degradationen führen häufig zu stag-
nierenden Strömungsverhältnissen (LORENZ et al. 2004). Daher sind vor allem Indices der Strö-
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mungspräferenz oder der Gewässerzonierung als Anzeiger für schlechte Gewässerstrukturen geeig-
net. Die wichtigsten Defizite beziehen sich auf die Laufentwicklung sowie das Längs- und Querpro-
fil (siehe Tabelle 1). 

Tab. 1: Indices für Defizitanalyse und Maßnahmenableitung in sandgeprägten Tieflandbächen. 

Haupt-
parameter 

Index Grenzwert Defizit abgeleitete Maßnahmen 

Rheo-Index  0,65 Begradigung, fehlende 
Längsbänke

Verbesserung der Linienführung und 
Ermöglichung eines natürlichen 
Geschiebehaushaltes 

Fauna-Index
Tieflandbäche

 -0,2 Begradigung Verbesserung der Linienführung 
durch Ermöglichung morphologi-
scher Eigendynamik 

Laufent-
wicklung

% Individuen 
Rhithral

14 % fehlende Längsbänke Ermöglichung eines natürlichen 
Geschiebehaushaltes 

Längs-
profil

% Individuen 
Litoral

 13 % fehlende Querbänke Wiederherstellung der natürlichen 
Abflussregimes mit typischem 
Geschiebehaushalt 

% Individuen 
rheophil

 56 % 
Querprofil

% Individuen EPT  10 % 

festgelegtes ausgebau-
tes Querprofil 

Entfernung von Verbau, Ermögli-
chung der morphologischen Eigen-
dynamik 

% Individuen Kies  2,75 % intensive Nutzung des 
Gewässerumfeldes 

Ankauf von Flächen, Flächenstill-
legung oder gewässerschonende 
NutzungGewässer-

umfeld % Arten  
Hyporhithral  
und Epipotamal 

 20 % fehlender Gewässer-
randstreifen

Anlage naturraumtypischer Gewäs-
serrandstreifen

Abb. 2: Boxplot-Darstellung des Zusammenhanges zwischen rhithralbesiedelnden Individuen und 
dem Strukturgüte-Hauptparameter Laufentwicklung. 
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Die vorgeschlagenen Indices können im Fallbeispiel Gellenbach die strukturellen Verhältnisse gut 
darstellen. Im degradierten Oberlauf verfehlt jeder Index den vorgegebenen Richtwert, im Natur-
schutzgebiet dagegen werden die meisten Grenzwerte eingehalten. Zwar treten geringe jahreszeitli-
che Schwankungen der Indexwerte auf, an Probestellen mit guten Strukturen werden aber immer 
bessere Indexwerte ermittelt als an schlechten Strukturen. 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen  

Eine statistische Analyse der Zusammenhänge zwischen Gewässerstrukturgüte und Bioindices der 
Makrozoobenthoszönose zeigt, dass eine Defizitanalyse des strukturellen Zustandes von Fließge-
wässern mit Hilfe von Indices ebenso möglich ist wie die direkte Ableitung von Verbesserungs-
maßnahmen. Dies gilt vor allem für sandgeprägte Tieflandbäche, in denen Strömungspräferenz-
Indices und Gewässerzonierungs-Indices gute Indikatoren darstellen.
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Einleitung

Für die deutschen Fließgewässer ist eine top-down-Typologie nach System B der EU-WRRL 
(2000/60/EC) verfügbar (Pottgiesser & Halle 2004). Die landschaftsökologische Maßstabsebene 
dieses Systems ist die Gewässerlandschaft (Briem 2003). Die biozönotische Validierung des top-
down-Ansatzes beruht auf visueller Inspektion von Ordinationsdiagrammen der Referenzbenthos-
zönosen (Haase et al. 2004). Sie verzichtet sowohl auf statistische Tests als auch auf Vergleiche mit 
anderen Klassifikationssystemen. Der primäre Zweck der Typologie ist die Normierung der was-
serwirtschaftlich motivierten multimetrischen Gewässerbewertung. Die Art als primärer Träger 
ökologischer Information ist in den typbezogenen Beschreibungen der Referenzverhältnisse (Haase 
et al. 2004, Pottgiesser & Sommerhäuser 2004) zwangsläufig  unterrepräsentiert. Aus naturschutz-
fachlicher Sicht, die Aspekte wie Artendiversität, Seltenheit, Vollständigkeit und regionale Reprä-
sentativität des Artenspektrums beinhaltet, sind die weitergehende Regionalisierung und eine mög-
lichst hohe taxonomische Auflösung der Referenzbeschreibungen wünschenswert. Daher werden im 
folgenden zwei Fragen untersucht: 

- Wie gut ist die „offizielle“ deutsche Gewässertypologie im Vergleich mit herkömmlichen 
gewässerkundlichen bzw. landschaftsökologischen Gliederungen geeignet, um Taxozönosen 
merolimnischer Insekten unterhalb der Ebene der Gewässerlandschaften zu differenzieren?  

- Ist ggf. unter Einbeziehung ergänzender abiotischer Parameter eine gewässerspezifische 
Vorhersage des Referenzzustandes in höherer taxonomischer und geografischer Auflösung 
möglich, als bislang mit den Steckbriefen und Taxalisten der „offiziellen“ Gewässertypen? 

Material und Methoden 

Datengrundlage

Das Untersuchungsgebiet (UG) umfasst den Harzanteil der Bundesländer Sachsen-Anhalt und 
Thüringen. Hier wurden 46 Stationen an weitgehend natürlichen bzw. (wo nicht mehr vorhanden, 
z.B. an den Unterläufen der größeren Harzgewässer) geringst möglich gestörten Gewässerabschnit-
ten untersucht. Als Modellgruppen für das MZB von Mittelgebirgs-Fließgewässern werden in dieser 
Arbeit die Eintags- und Steinfliegen (Ephemeroptera, Plecoptera) herangezogen. Die Ergebnisse der 
Erhebungen sind in einer Matrix der Umweltparameter X und in einer Fundort-Arten-Matrix Y
zusammengefasst.  
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X:  46 Stationen x 26 Umweltparameter bzw. 36 Einzelvariablen unter Berücksichtigung von je-
weils n-1 binären Dummies für nominal skalierte Parameter mit n Kategorien, Beschränkung auf 
strukturelle und naturräumliche, d.h. die natürliche Verbreitung von Arten beeinflussende Parame-
ter; Geländetauglichkeit durch Erfassbarkeit über einmalige Ortsbegehung und frei verfügbare 
Kartenwerke

Y:  46 Stationen x 83 Arten mit dreistufiger Abundanzklassenangabe im Ergebnis von Handauf-
sammlungen, Kescher- und Lichtfängen; insgesamt ca. 26.500 Individuen aus 38 Arten der Ephe-
meroptera und 45 Arten der Plecoptera, im Median 26 Arten aus beiden Ordnungen je Station. 

Untersuchung des Erklärungswertes von a-priori-Klassifizierungen für das Besiedlungsbild

Das Verfahren der „Mean Similarity Analysis“ (MEANSIM, Van Sickle 1997) vergleicht die mitt-
lere Ähnlichkeit von Objekten innerhalb beliebig vorgegebener Gruppen [W] mit der mittleren 
Ähnlichkeit zwischen diesen Gruppen [B]. Grundlage des Vergleichs sind eine symmetrische Ähn-
lichkeitsmatrix Ann(S=1-DBray-Curtis) aus Y und die eindeutige Zuordnung aller  Stationen (= Objekte) 
aus Y zu diskreten Gruppen (z.B. Gewässertypen, Landschaftseinheiten, Einzugsgebiete etc.). Als 
Beurteilungsparameter werden die absolute Klassifikationsstärke [CSrel = W-B] sowie die relative 
Klassifikationsstärke [CSrel = CSabs/CSmax] des Gruppierungssystems berechnet. Als Approximation 
der maximal möglichen Klassifikationsstärke [CSabs] eines Systems von n a-priori-Gruppen  dient 
die mit einer normalen Clusteranalyse von Ann (hier UPGMA im Q-Modus) erzeugte Gruppierung 
der Stationen bei n Terminalgruppen (Van Sickle & Hughes 2000). 

Modellansätze zur Prognose von biotischen Referenzbedingungen aus abiotischen Parametern 

Zur Vorauswahl eines ökologisch relevanten Satzes erklärender Variablen werden X und Y zunächst 
einer kanonischen Korrespondenzanalyse (CCA, ter Braak 1986) mit forward selection und Monte-
Carlo-Permutationstest unterzogen. Als Selektionskriterium wurden folgende Bedingungen defi-
niert: [conditional effect  10%] ODER [conditional effect  5% UND p  0,05].

Die in Großbritannien, USA und Australien verbreiteten Prognosemodelle vom RIVPACS-Typ 
(Wright et al. 1993) beruhen auf einer starren Clusterung in TWINSPAN und einem diskriminanza-
nalytischen Ansatz zur Vorhersage der Gruppenzuordnung aus Umweltparametern, der Multinor-
malität der Deskriptoren in jeder Gruppe voraussetzt (Legendre & Legendre 1998). Deshalb wurden 
hier zwei Modellansätze gewählt, die diese Einschränkungen umgehen.   

ANNA (Assessment by Nearest Neighbour Analysis, Linke et al. 2005) kombiniert nMDS (non-
metric Multidimensional Scaling) einer Distanzmatrix Ann(DBray-Curtis) aus Y und multiple lineare 
Regression der nMDS-Achsen 1..3 mit den Variablen aus Xsel zur Ermittlung der relativen Lage von 
Teststationen im Kontinuum des Ordinationsraumes der Referenzstationen. Die Wahrscheinlichkeit 
des Auftretens eines Taxons an der Teststation wird als distanzgewichtete mittlere Wahrscheinlich-
keit des Vorkommens dieses Taxons an den n nächsten Referenzstationen berechnet. Für das hier 
gezeigte Modell wurde anhand der O/E-Relation (siehe unten) n iterativ mit 6 bestimmt. 

Alternativ lassen sich Regressions- oder Klassifikationsbäume nutzen, um mit dichotomen Ent-
scheidungsregeln anhand erklärender Variablen Objekte in Klassen von möglichst großer innerer 
Homogenität einzuordnen. Bei multivariaten Problemen, d.h. Objekten (=Stationen) mit einer Viel-
zahl von Deskriptoren (=Arten), ist dies sehr effizient mit dbMRT (distance based Multivariate 
Regression Tree, De’Ath 2004) möglich. Dazu werden auch hier die Distanzmatrix Ann(DBray-Curtis)
aus Y sowie Xsel genutzt. Die Teststation wird über 3 Entscheidungsschritte einer von 4 Gruppen 
zugeordnet, die dbMRT aus den Referenzstationen bildet. Die Wahrscheinlichkeit des Auftretens 
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eines Taxons an der Teststation wird analog zu ANNA aus der Frequenz seines Auftretens an den 
Referenzstationen der jeweiligen Gruppe berechnet 

Die von beiden Modellen generierten Artenlisten mit Einzelwahrscheinlichkeiten der Vorkommen  
geben eine qualitative Orientierung für den Referenzzustand der Teststation. Die Zahl der zu erwar-
tenden Ephemeroptera- und Plecoptera-Arten wurde für beide Modelle als Zahl der Arten mit Ein-
zelwahrscheinlichkeiten p  0,5 bestimmt.

Die Qualität beider Modelle wurde durch „leave one out - cross validation“ untersucht (Olden & 
Jackson 2000). Dabei werden unter Auslassung jeweils einer Station n Einzelmodelle mit n-1 Sta-
tionen erzeugt, damit für die ausgelassenen Stationen die zu erwartenden Artenzahlen generiert und 
mit den tatsächlich dort beobachteten Werten verglichen. Als ein Beurteilungkriterium für die Mo-
dellqualität dient die O/E (Observed/Expected)-Relation der Artenzahlen, die als simple lineare 
Regressionsgleichung [O = a * E + b]  dargestellt werden kann. Bei einem theoretisch perfekten 
Modell gilt [O/E = 1].

Ergebnisse

Tabelle 1 fasst die MEANSIM-Ergebnisse für 7 Klassifikationssysteme zusammen. Die Gliederun-
gen der Stationen des UG nach herkömmlichen Landschaftseinheiten (1) oder nach überwiegenden 
geologischen Baueinheiten der Einzugsgebiete (2) haben eine höhere und statistisch besser abgesi-
cherte Klassifikationsstärke für die untersuchten Taxozönosen als die „offizielle“ deutsche Gewäs-
sertypologie (3). Eine regional angepasste Längszonierung auf Grundlage von Gewässerordnungs-
zahl, Quellentfernung, Gefälle und Gewässerbreite (5) hat eine etwas geringere CS als die binäre 
Bach/Fluss-Unterscheidung über die EZG-Fläche nach WRRL System A (4), ist aber statistisch 
besser abgesichert.  

Tab. 1: Ergebnisse MEANSIM   

Klassifikatiossystem Klassen- 
zahl n W B CS absolut    

[=W-B] CS relativ [%] 

(1) Landschaftseinheiten 4 46 0,497 0,386 0,0933*** 43,4% 

(2) Geologie des Einzugsgebietes 4 44 0,486 0,391 0,0954*** 42,4% 

(3) Fließgewässertypen WRRL, System B 2 45 0,452 0,395 0,0570* 28,6% 

(4) Längszonierung WRRL, System A 2 46 0,447 0,392 0,0547 28,5% 

(5) Längszonierung, regional angepasst 4 46 0,456 0,406 0,0495*** 23,0% 

(6) Flussgebiete  4 46 0,444 0,414 0,0293* 13,6% 

(7) Höhenzonen 3 46 0,428 0,410 0,0177* 8,6% 

n < 46 bei Einzelklassen mit < 3 Stationen, die von der Analyse ausgeschlossen sind.   Signifikanz von CS absolut im 
Ergebnis von Monte-Carlo-Permutationstests mit 999 Wiederholungen: * p<0,05  *** p<0,001

Auch die Anbindung der Harzgewässer an unterschiedliche Flussgebiete des Elbe- bzw. Wesersys-
tems (6) und die Höhenzonierung des Mittelgebirges (7) können signifikante Erklärungsbeiträge für 
das Besiedlungsbild liefern. Aufgrund dieser Erkenntnis ist die Aufnahme der Zuordnung der Stati-
onen zu den Kategorien der Klassifikationssystemen (1), (2), (4), (5), (6) und (7) in den Parameter-
satz von X gerechtfertigt.  
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Im Ergebnis der CCA mit forward selection verbleibt für den Aufbau der Modelle eine Matrix Xsel

mit 46 Stationen x 12 Variablen und minimaler Multikollinearität (VIF < 5,7), darunter auch 4 
binäre Einzelvariablen der Klassifikationssysteme (1), (2) und (6). 

Eine Zusammenfassung der O/E-Betrachtung für beide Modelle ist Abb. 1 und Tab. 2  zu entneh-
men. Als praktisch nutzbar werden derartige Modelle bezeichnet, wenn die Bedingung [R²  0,2 
UND 0,85  a  1,15 UND -1,5  b  1,5] erfüllt ist (Linke et al. 2005).  

Abb. 1: O/E-Beziehungen für die Artenzahl der Ephemeroptera und Plecoptera,  
 links: ANNA, rechts: dbMRT 

Tab. 2: Vergleich der Modelle anhand der O/E-Beziehungen   

Modellansatz Arten R² a b 

 Ephemeroptera 0.552 0.863 1.303 

ANNA Plecoptera 0.312 0.743 3.817 

 Ephemeroptera + Plecoptera 0.370 0.970 0.700 

 Ephemeroptera 0.471 0.745 3.884 

dbMRT Plecoptera 0.010 0.176 12.665 

 Ephemeroptera + Plecoptera 0.142 0.535 13.529 

ANNA erzeugt ein brauchbares Modell für die Artenzahl der Ephemeroptera und für die Gesamtar-
tenzahl. Der Modellansatz mit dbMRT bleibt unbefriedigend und unterschätzt insbesondere die 
Gesamtartenzahl.  Beim qualitativen Quervergleich der korrekten Vorhersage der an den Teststatio-
nen anwesenden und fehlenden Arten anhand des Kriteriums [p  0,5 Art anwesend, p < 0,5 Art 
fehlend] werden jedoch mit ANNA 81,7% und mit dbMRT  79,7% der einzelnen Arten korrekt 
eingeordnet. In dieser Hinsicht ergibt sich mit beiden Modellen ein deutlich schärferes Bild der 
Referenzverhältnisse als anhand der beispielhaften typbezogenen Taxalisten aus Haase et al. (2004).

Diskussion und Schlussfolgerungen

Elemente mesoskaliger landschaftsökologischer Gliederungssysteme und eine verfeinerte längszo-
nale Differenzierung haben im Vergleich zur WRRL-konformen Typisierung einen ähnlichen oder 
höheren Erklärungswert für die Besiedlungsbilder der Testgruppen im UG. Daher ist die Ergänzung 
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des bisher eingeführten Satzes typologischer Deskriptoren um derartige Parameter eine sinnvolle 
Option.

Referenz-Taxozönosen sind mit begrenztem Aufwand in höherer geografischer und taxonomischer 
Auflösung vorhersagbar als dies momentan für primär wasserwirtschaftliche Zwecke praktiziert 
wird.

Das Prognosemodell mit der impliziten Annahme kontinuierlicher Veränderungen in der Zusam-
mensetzung der Zönose entlang von Umweltgradienten (ANNA) erreicht eine deutlich bessere O/E-
Relation als der Ansatz mit impliziter Annahme diskreter Gemeinschaftscluster (dbMRT) und liegt 
damit trotz der geringen Zahl verfügbarer Referenzstationen im praktisch verwendbaren Bereich. 
Der Ansatz mit dbMRT ist in der derzeitigen Form nicht geeignet, wäre aber durch die übersichtli-
che Struktur einfacher anwendbar und Außenstehenden besser vermittelbar. Als nächste Arbeits-
schritte sind deshalb Untersuchungen zur Spezifität und Sensitivität beider Modelle und zum Ein-
fluss extremer Werte in den Referenzdatensätzen auf das Validierungsergebnis vorgesehen.

Beide Ansätze sind methodisch auf andere Regionen und andere Taxa übertragbar. Die Nutzung 
derartiger Modelle als „Prüfinstanz“ kann dem Bearbeiter deutlich vor Augen führen, in wieweit 
sein subjektives „taxonomisches Erwartungsbild“ für ein Gewässer durch die tatsächlich verfügba-
ren Vergleichs- und Referenzdaten gestützt wird. Die weitere Entwicklung, Validierung und An-
wendung modellgestützter Referenz-Prognosen ist deshalb zu empfehlen. 

Literatur
Briem, E. (2003): Gewässerlandschaften der Bundesrepublik Deutschland.  ATV-DVWK Arbeitsbericht, 

Hennef. Mappe mit Textband, Steckbriefen, Kurzfassung, 4 Karten. 
De'Ath, G. (2002): Multivariate Regression Trees: A New Technique for Constrained Classification 

Analysis. Ecology 83:1103-1117. 
Haase, P.,  A. Sundermann, C. Feld, D. Hering, A. Lorenz, C. Meier, J. Böhmer, C. Rawer-Jost & A. Zenker 

(2004): Validation der Fließgewässertypologie Deutschlands, Ergänzung des Datenbestandes und 
Harmonisierung der Bewertungsansätze der verschiedenen Forschungsprojekte zum Makrozoobenthos 
zur Umsetzung der Europäischen Wasserrahmenrichtlinie (Modul Makrozoobenthos). Abschluss-
bericht 2. Projektjahr. Forschungsinstitut Senckenberg, Forschungsstation für Mittelgebirge 
Biebergemünd: 1-83 + Anh. 

Legendre, P. &  L. Legendre (1998): Numerical ecology. Second English edition. Elsevier Science BV, 
Amsterdam, The Netherlands.853 S. 

Linke, S., R.H. Norris, D. F, Faith & D. Stockwell (2005): ANNA: A new prediction method for 
bioassessment programs. Freshwater Biology 50: 147-158. 

Olden, J.D. & D.A. Jackson (2002): A comparison of statistical approaches for modelling fish species 
distributions. Freshwater Biology 47: 1-20. 

Pottgiesser, T., J. Kail, S. Seuter & M. Halle (2004): Abschließende Arbeiten zur Typisierung entsprechend 
den Anforderungen der EU-WRRL – Teil II, Endbericht. Forschungsprojekt im Auftrag der 
LAWA: 1-16 + Anhang (unveröffentl.). 

Pottgiesser, T. & M. Sommerhäuser (2004): Die Steckbriefe der deutschen Fließgewässertypen. Forschungs-
projekt im Auftrag der LAWA: 1-5 + Anhang (unveröffentl.). 

ter Braak, C.J.F. (1986) Canonical correspondence analysis: A new eigenvector technique for multivariate 
direct gradient analysis. Ecology 67:1167-1179. 

Van Sickle, J. (1997): Using Mean Similarity Dendrograms to Evaluate Classifications. Journal of 
Agricultural, Biological and Environmental Statistics 2: 370-388. 

Van Sickle, J. & R.M. Hughes (2000): Classification strengths of ecoregions, catchments, and geographic 
clusters for aquatic vertebrates in Oregon. JNABS 19: 370-384. 

Wright, J.F., M.T. Furse & P.D. Armitage (1993): RIVPACS: A technique for evaluating the biological 
water quality of rivers in the UK. European Water Pollution Control 3: 15-25. 

439



Deutsche Gesellschaft für Limnologie (DGL) – Tagungsbericht 2005 (Karlsruhe), Werder 2006 

Reference conditions missing? Go East!  
Herleitung eines biozönotischen Leitbildes für große sandgeprägte 
Tieflandflüsse mittels polnischer Referenzstellen 

Katja Birke & Armin Lorenz 

Universität Duisburg-Essen, Abteilung Hydrobiologie, 45117 Essen. katja.birke@uni-essen.de

Keywords: Fließgewässerbewertung, Sandflüsse, Makrozoobenthos, Leitbild, Faunaindex 

Einleitung

Der Anblick eines Großen Sandflusses in Gestalt eines breiten, mäandrierenden, landschaftsverän-
dernden Flusses gehört in Deutschland der Vergangenheit an – das Bild eines eingezwängten, be-
gradigten Flusslaufes ist dagegen Realität.

Um eine typspezifische und leitbildorientierte Bewertung zu gewährleisten - so wie es die EG-
Wasserrahmenrichtlinie fordert - sind Datensätze von Probestellen entlang eines Gradienten erfor-
derlich. Von besonderer Bedeutung für die Entwicklung eines biozönotischen Leitbildes sind natur-
nahe Abschnitte, die den besten Zustand innerhalb des Gradienten darstellen. Was aber ist zu tun 
wenn es in Deutschland, wie im Fall der Großen Sandflüsse, keine Referenzen mehr gibt? Woher 
weiß man welche Fauna letztendlich im natürlichen Zustand vorkommt? 

Im folgenden Beitrag wurde die Idee verfolgt, naturnahe Gewässer östlich von Deutschland in 
weniger veränderten Naturräumen zu untersuchen, in denen ähnliche geologische und klimatische 
Bedingungen vorherrschen. 

Die großen sandgeprägten Tieflandflüsse Deutschlands galten bisher als „Sorgenkind“: sie sind 
stark anthropogen überformt und es gibt nur wenige Makrozoobenthos-Datensätze, da die Bepro-
bung schwieriger ist als bei Bächen oder kleinen Flüssen. Die 2003 erfolgten Nacherhebungen in 
Deutschland wurden zur Entwicklung eines multimetrischen Bewertungssystems herangezogen. 
(Birke & Lorenz 2004). Aufgrund fehlender Referenzen konnte bisher kein eigener Faunaindex als 
Toleranzmetric im multimetrischen Bewertungssystem, wie er für die mittelgroßen sandgeprägten 
Tieflandflüsse existiert, entwickelt werden. In den Faunaindex gehen sensitive Taxa ein, die be-
stimmte hydromorphologische Strukturen und somit Degradationsstufen präferieren. Er besitzt 
dadurch eine Schlüsselfunktion bei der Leitbildentwicklung und der Bewertung der allgemeinen 
Degradation. Als vorläufiger Ersatz fand der Potamon-Typie-Index (PTI) Eingang in das Bewer-
tungssystem, dieser wurde ursprünglich für die Ströme entwickelt und gibt nur Aussage darüber wie 
potamalspezifisch die Makrozoobenthos-Biozönose ist (Schöll et al. 2005). 

Mit Hilfe von Kenntnissen über die Zusammensetzung der Makrozoobenthos-Biozönose im natur-
nahen Zustand, anhand polnischer Referenzstellen, einen eigenen Faunaindex für die Großen Sand-
flüsse zu entwickeln und damit den PTI zu ersetzen, war das Ziel dieser im Rahmen einer Diplom-
arbeit erfolgten Untersuchungen. 
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Untersuchungsdesign

In den Sommermonaten der Jahre 2003 und 2004 wurden 20 Abschnitten großer sandgeprägter 
Tieflandflüsse (Einzugsgebiet 1.000-10.000 km²), die einen Untertyp (Typ15_groß) des offiziellen 
Typ 15 (Pottgiesser & Sommerhäuser 2004) darstellen, beprobt. 9 Probestellen befanden sich in 
Polen (an den Flüssen Drweca, Omulew, Orzyc, Liwiec, Wieprza, Parseta und Drawa) und 
11 Probestellen in Deutschland (an den Flüssen Lippe, Ems, Hase, Hunte, Vechte, Aller, Havel und 
Spree). Das Makrozoobenthos wurde mittels Shovel-Sampler (25x25cm, 500μm) nach dem Multi-
Habitat-Sampling beprobt, nach einer standardisierten Methode aussortiert (Haase & Sundermann 
2004) und auf Artniveau (Ausnahme: Dipteren und Oligochaeten) bestimmt. 

Zusätzlich wurden an jeder Probestelle gewässermorphologische Daten erfasst. 

Ergebnisse

Gewässermorphologie

Anhand der Auswertung der gewässermorphologischen Daten lässt sich ein Gradient von naturnah 
bis naturfern feststellen, mit dessen Hilfe die untersuchten Abschnitte morphologischen Zustands-
klassen zugeordnet wurden (Tab. 1). Die polnischen Probestellen zeichnen sich durch Strukturviel-
falt, einen hohen Deckungsgrad an Ufergehölzen und hohes Totholzvorkommen aus. 

Tab. 1: Morphologie der Probestellen und Zuordnung in morphologische Zustandsklassen 

Morphologische 
Zustandsklassen 

sehr gut (1) gut (2) mäßig (3) unbefriedigend (4) / 
schlecht (5) * 

Synonym naturnah 
(Referenz) 

relativ naturnah degradiert stark degradiert 

Überflutungsfläche sehr groß groß bis klein klein sehr klein 
Gewässerrandstreifen sehr breit mit 

Ufergehölzen 
breit mit  
Ufergehölzen 

schmal, Ufergehölze 
fehlen 

fehlt, Ufergehölze 
fehlen 

Totholz
hohe Anzahl 

vereinzelte 
Vorkommen fehlt fehlt 

Strömungsvarianz sehr hoch hoch bis gering sehr gering bis fehlend sehr gering bis fehlend
Tiefenvarianz sehr hoch hoch gering nahezu fehlend 
Haupt-Mineralsubstrat Sand Sand Sand, z.T. Steine (künstl.) Steine (künstl.) 
Substratdiversität sehr hoch hoch gering sehr gering 
Anthropogene Eingriffe +/- keine gering hoch  sehr hoch  
Anzahl Probestellen 9 (PL) 6 3 2 

* Die morphologischen Zustandsklassen unbefriedigend/schlecht (4/5) werden nicht weiter aufgetrennt und in  
folgenden Tabellen in der Zustandsklasse 4 zusammengefasst. 

Faunaindex und biozönotisches Leitbild 

Beim Vergleich der relativen Abundanzen und Stetigkeiten der Taxagruppen in den einzelnen 
morphologischen Zustandsklassen (Tab. 2) fällt auf, dass die EPT - Taxa, Odonaten und Coleopte-
ren  an den Referenzstellen ihre Abundanzmaxima und eine hohe Stetigkeit erreichen. Die Plecopte-
ren konnten nur an den Referenzstellen nachgewiesen werden. Dagegen ist die höchste relative 
Abundanz von Dipteren und Oligochaeten an den degradierten Stellen zu finden. Crustaceen spielen 
v.a. an stark degradierten Abschnitten eine große Rolle. 

In Tab. 3 ist dargestellt welche Taxa u.a. für diese Abundanzverhältnisse verantwortlich sind. Bei-
spielsweise lassen sich bei den Ephemeropteren 2 Gruppen unterscheiden: zum einen Arten (wie 
Electrogena affinis und Oligoneuriella keffermuellerae), die ausschließlich an den Referenzstellen 
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vorkommen und zum anderen Arten (wie Brachycercus harrisella und Serratella ignita), die auch 
in anderen morphologischen Zustandsklassen vorkommen, dort jedoch eine wesentlich geringere 
Abundanz bzw. Stetigkeit aufweisen und somit auch die Referenzstellen zu präferieren scheinen. 

Tab. 2: Vergleich der relativen Abundanzen und Stetigkeiten der Taxagruppen [%] in den einzelnen 
morphologischen Zustandsklassen (die Zahlen 1-4 siehe Tab.1)

Relative Abundanz Stetigkeit 
Taxagruppe 1 2 3 4 1 2 3 4 
Ephemeroptera 63 19 18 0 100 100 100 50 
Plecoptera 100 0 0 0 89 0 0 0 
Trichoptera 73 26 1 0 100 100 100 0 
Odonata 51 34 15 0 78 67 100 0 
Coleoptera 52 16 32 0 100 83 100 0 
Diptera 32 22 45 1 100 100 100 100 
Oligochaeta 9 36 43 13 89 100 100 100 
Hirudinea 29 10 61 0 44 67 100 0 
Crustacea 3 16 15 65 89 100 100 100 

Tab. 3: Ausgewählte Taxa im Vergleich der relativen Abundanzen und Stetigkeiten [%] in den ein-
zelnen morphologischen Zustandsklassen (Zahlen 1-4 siehe Tab.1) 

Relative Abundanz Stetigkeit Taxagruppe Taxon 
1 2 3 4 1 2 3 4 

Brachycercus harrisella 39 11 51 0 89 83 33 0 
Serratella ignita 85 15 0 0 100 83 0 0 
Electrogena affinis 100 0 0 0 33 0 0 0 
Oligoneuriella keffermuellerae 100 0 0 0 11 0 0 0 

Ephemeroptera 

Caenis luctuosa 0 100 0 0 0 50 0 0 
Leuctra sp. 100 0 0 0 56 0 0 0 
Nemoura sp. 100 0 0 0 22 0 0 0 

Plecoptera 

Isoperla sp. 100 0 0 0 44 0 0 0 
Brachycentrus subnubilus 93 7 0 0 100 50 0 0 
Lasiocephala basalis 100 0 0 0 33 0 0 0 
Lepidostoma hirtum 100 0 0 0 33 0 0 0 
Ylodes simulans 100 0 0 0 33 0 0 0 

Trichoptera

Halesus digitatus/tesselatus 100 0 0 0 78 0 0 0 
Gomphus flavipes 100 0 0 0 11 0 0 0 
Gomphus vulgatissimus 63 29 9 0 56 67 33 0 

Odonata

Ophiogomphus cecilia 100 0 0 0 22 0 0 0 
Elmis aenea Ad. 100 0 0 0 33 0 0 0 
Elmis maugetii Ad. 75 25 0 0 11 17 0 0 
Macronychus quadrituberculatus Lv. 100 0 0 0 33 0 0 0 

Coleoptera

Hydraena pulchella Ad. 100 0 0 0 33 0 0 0 
Chironomus plumosus-Gr. 0 0 100 0 0 0 67 0 Diptera
Orthocladiinae Gen. sp. 10 16 74 0 100 100 100 50 

Hirudinea Helobdella stagnalis 4 5 91 0 11 17 100 0 
Crustacea Dikerogammarus villosus 0 0 3 97 0 0 33 100 

Die Informationen über die Präferenzen der einzelnen Taxa bez. der morphologischen Zustands-
klassen ermöglichen es einen Faunaindex zu entwickeln. Die einzelnen Taxa erhalten Indikatorwer-
te von +2 bis –2. Der Wert +2 wird vergeben an Taxa, welche bevorzugt an Abschnitten mit natur-
naher Morphologie vorkommen, der Wert –2 dagegen an Taxa, die bevorzugt an Abschnitten mit 
stark degradierter Morphologie vorkommen. Insensitive (tolerante) Taxa erhalten keinen Wert und 
gehen nicht in den Index ein. Die Formel zur Indexberechnung und die Ergebnisse der Probestellen 
sind in Abb. 1 dargestellt. Vergleicht man den neu entwickelten Faunaindex der Großen Sandflüsse 
mit dem Faunaindex der Mittelgroßen Sandflüsse (100-1.000 km² Einzugsgebiet) und dem PTI 
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(Abb. 2) wird sichtbar, dass beim Faunaindex der Mittelgroßen Sandflüsse und PTI keine klare 
Abtrennung von Gruppen (Probestellen) erfolgt wie das beim neuentwickelten Faunaindex der 
Großen Sandflüsse der Fall ist. Es wird deutlich, dass weder der Faunaindex der Mittelgroßen Sand-
flüsse noch der PTI der Ströme für die Großen Sandflüsse als Toleranzmetric im Bewertungssystem 
geeignet ist. Alle drei Indizes wurden aus den Taxalisten der Probestellen berechnet und für diesen 
Vergleich auf Werte zwischen 0 und 1 normiert 

Anhand der Indikatororganismen für naturnahe Große Sandflüsse kann das biozötische Leitbild 
beschrieben werden (Auszug in Tab. 4). Es beinhaltet u.a. typische Sandfluss- bzw. Tieflandarten 
wie Oligoneuriella keffermuellerae und Serratella mesoleuca, und xylophage Coleopteren wie 
Macronychus quadrituberculatus und Potamophilus acuminatus.

Tab. 4: Auszug aus dem biozönotischen Leitbild  

Taxagruppe Taxon 
Ephemeroptera Brachycercus harrisella, Serratella mesoleuca, Electrogena affinis, Heptagenia longicauda 

Neoephemera maxima, Oligoneuriella keffermuellerae, Potamanthus luteus  
Plecoptera Isoperla sp, Isoptena serricornis, Leuctra sp. 
Odonata Ophiogomphus cecilia
Trichoptera Brachycentrus subnubilus, Lasiocephala basalis, Ylodes simulans, Halesus digitatus/tesselatus  

Leptocerus interruptus, Hydropsyche pellucidula  
Coleoptera Macronychus quadrituberculatus, Potamophilus acuminatus, Hydraena pulchella 
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Abb. 1: Faunaindex der Großen Sandflüsse anhand der Taxalisten der Probestellen (auf der x-Achse 
sind die Probestellen anhand des hydromorphologischen Gradienten von links: naturnah nach 
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Fazit und Ausblick 

Das biozönotische Leitbild zeigt vorwiegend Arten, die in Zentraleuropa vorkommen oder in der 
Vergangenheit vorgekommen sind. Östliche Referenzen sind geeignet ein Leitbild für einen deut-
schen Gewässertyp zu entwickeln. 

Aufgrund der fortgeschrittenen Degradation ist in Deutschland ein Großteil der Leitbildtaxa in den 
Großen Sandflüssen ausgestorben. Die Rückkehr dieser Arten könnte mit der Renaturierung der 
degradierten Strukturen vorangetrieben werden. 
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Einleitung

Die Fließ- und Stillgewässer-Simulationsanlage (FSA) des Umweltbundesamtes ist eine neue und 
technisch komplexe Versuchsanlage auf dem Versuchsfeld in Berlin-Marienfelde (Mohr et al. 2005, 
www.umweltbundesamt.de/fsa). Die Anlage besteht aus insgesamt 16 Fließrinnen mit einer Ge-
samtlänge von 1,6 km und 16 Teichen und ist mit einem ca. 5 km-langen Rohrleitungsnetz, über 60 
Pumpen, 360 Ventilen und entsprechender Messtechnik ausgestattet. 8 Fließrinnen und 8 Teiche 
sind je in einer großen Hallen- und in einer Freilandanlage untergebracht. Die FSA ist modular 
aufgebaut und bietet daher maximale Flexibilität bei der Simulation verschiedener aquatischer 
Ökosysteme sowie der experimentellen Kontrolle.  

Die Mesokosmen der FSA dienen unter anderem der Bearbeitung ausgewählter Fragen der Risiko-
bewertung und der Erarbeitung von Kenngrößen für Modelle. Der Schwerpunkt der Forschungsar-
beiten liegt auf Untersuchungen zur Ausbreitung, zum Abbau sowie zu den Wirkungen von Chemi-
kalien und Abwasser in aquatischen Ökosystemen. Die Forschungsergebnisse unterstützen das 
Bundesministerium für Umwelt, Naturschutz, Reaktorsicherheit (BMU) bei der Weiterentwicklung 
und Konsolidierung von Umweltschutzbestimmungen. 

In der FSA wurden seit Aufnahme des Routinebetriebs im Jahre 2003 auch Untersuchungen zu 
verschiedensten aktuellen Fragen der allgemeinen und angewandten Limnologie durchgeführt. Die 
Themen reichen bisher von der Hydraulik über den Stofftransport bis hin zur Besiedlung bzw. zum 
Besatz kleiner Fließgewässer. 

Bisher durchgeführte Projekte 

Entsprechend dem breiten Spektrum an Ressortaufgaben und mit Hilfe der Flexibilität der Anlage 
konnten seit 2002 eine Vielzahl sehr unterschiedlicher Untersuchungen durchgeführt werden  
(Tab. 1).

Das in Tabelle 1 genannte Projekt zum Schwerpunkt „Wasserbau, Hochwasserschutz“ soll im Fol-
genden weiter ausgeführt werden. Das Projekt „Stoffaustausch zwischen Wasser und Sediment“ ist 
bereits auf der DGL-Jahrestagung 2004 in Potsdam als Poster präsentiert worden (Kalbus et al., 
2005). Das zuletzt in Tabelle 1 genannte Thema zum Schwerpunkt „Besatz und natürliche Besied-
lung“ ist Gegenstand des Beitrags von Hensel & Kiel in diesem Tagungsband. 
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Tab. 1: Seit 2002 durchgeführte  bzw. laufende Fallstudien in der Fließ- und Stillgewässer-
Simulationsanlage (Umweltbundesamt) 

Schwerpunkt Thema, Bezug Ort Zeit Kooperation 

Abwasserhygiene Zeigerqualitäten von E. coli u. a.,
EU-Badegewässer-Richtlinie

Außenrinnen
und -teiche 

ab
2002  

TU Berlin 

Stoffverhalten und 
Stoffverteilung

Austrag volatiler Stoffe aus Fließ-
gewässern, Multimedia-Modelle 

Außenrinnen ab
2003  

Universität Osna-
brück

Retention von Uran, Sanierung von 
Bergbaufolgelandschaften

Außenrinnen 2003 - 
04

TU Dresden 

Verteilung und Verbleib des Herbi-
zids Metazachlor 

Außenrinnen
und -teiche 

2002 - 
04

Verteilung und Verbleib des Biozids 
(Antifouling) Irgarol 

Außenrinnen 2004 - 
05

Stoffaustausch zwischen Wasser und 
Sediment 

Hallenrinnen 2004 BTU Cottbus 

Stoffwirkungen  auf 
Organismen

Effekte des Herbizids Metazachlor 
in Oberflächengewässern 

Hallenrinnen
und -teiche 

2003 IGB Berlin,
FU Berlin, Uni 
Hamburg, LimCo
UFZ Leipzig,
FH Mittweida,

Effekte des Biozids (Antifouling) 
Irgarol in Oberflächengewässern 

 2005 HU Berlin,
Uni Frankfurt, 
LimnoMar 

Stoffanreicherung in 
Organismen

Metazachlor und ausgewählte Meta-
bolite in Wasserpflanzen 

Hallenteich 2004  

Wasserbau, Hoch-
wasserschutz 

Bedeutung der Auen als Quellen und 
Senken für Sedimente, Nährstoffe 
und Schadstoffe  

Außenrinne 2002 FU Berlin 

Besatz und natürl-
iche Besiedlung 

Optimierung der Fließrinnen an die 
Ökologie der Referenzgewässer 

Außen- und 
Hallenrinnen

2004 - 
06

HS Vechta,  
Uni Oldenburg,  
Uni Potsdam 

Beispielprojekt: Hochwasser-Simulation (Stoffretention von Flußauen) 

Die Renaturierung von Flüssen und Auen ist vor dem Hintergrund der jüngsten Hochwasserereig-
nisse und auch mit Blick auf die Europäische Wasserrahmenrichtlinie ein Forschungs- und Hand-
lungsfeld von hoher Priorität, zu dem u. a. die biologische und physikalisch-chemische Erfassung 
des Ist-Zustandes von Gewässern und die Entwicklung eines „ökologisch guten Zustandes“ gehö-
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ren. Dabei sind die morphodynamischen und hydraulischen Prozesse im Fluss sowie in den angren-
zenden Auen ein wichtiges Regulativ für den ökologischen Zustand eines Gewässers. Die Ausprä-
gung der Strukturen für die charakteristischen Standorte der Flüsse und Auen besiedelnden Arten 
(Habitatstrukturen) werden durch den Wasserstand, die Überflutungsdauer und -länge sowie durch 
Strömungsgeschwindigkeit und Sedimenttransport in Wechselwirkung mit der Vegetation kontrol-
liert. Darüber hinaus stellen die Flussauen einen Zwischenspeicher für Sedimente, Nähr- und 
Schadstoffe dar und spielen daher eine besondere Rolle für die Wasserqualität des Flusses. Ent-
scheidende Bedeutung kommt dabei der Vegetation zu, indem sie als hydraulisches Rauheitsele-
ment und als Filter fungiert und damit die Strömung und den Sedimenttransport wesentlich beein-
flusst.

Die in diesem Zusammenhang unter den sehr gut zu kontrollierenden Bedingungen in der FSA von 
Jens Bölscher (FU Berlin) durchgeführten Experimente ergänzten dabei Freilanduntersuchungen am 
Oberrhein im Rahmen des EU-Projektes RipFor (Hydraulic, Ecological and Sedimentological 
Problems of a Multifunctional Riparian Forest Management). Die Ergebnisse dienen als Grundlage 
für eine nachhaltige Bewirtschaftung von Auenwäldern unter den Aspekten Hochwasserschutz und 
Ökologie. Dabei beinhalteten die Freilanduntersuchungen der FU Berlin die Erfassung und Analyse 
der Wechselwirkungen zwischen Strömung, Sedimenttransport und Vegetation unter Hochwasser-
bedingungen. Im Testgebiet Hartheim (Oberrhein) wurden die hierfür wichtigen Parameter in ihrer 
räumlichen und zeitlichen Veränderung mit Hilfe von Sedimentationsfallen, Erosionsketten, geodä-
tischen und vegetationskundlichen Aufnahmen, Schwebstoffmesssonden, Videomonitoring und 
dreidimensionalen Ultraschallströmungsmessgeräten aufgenommen. Bei diesen Untersuchungen ist 
es aus technischen Gründen nicht möglich, die bodennahe Strömung und den Sedimenttransport 
ausreichend genau zu erfassen. Insbesondere die Funktion des Bodenbewuchses erfordert eine 
detaillierte Betrachtung. Die Versuche in der FSA sollten daher klären, welche Rolle der Bodenbe-
wuchs von Hochwasserüberflutungsflächen hinsichtlich der räumlichen Veränderung des Strö-
mungsfeldes, des Sedimenttransportes und der Stabilität der Sohle spielt.  

Die Auswertung zeigte: Oberflächennah kommt es zu einer Beschleunigung des Wasserkörpers. Mit 
zunehmender Wassertiefe wirkt sich die Rauheit der Gräser auf das Strömungsfeld aus. Es kommt 
zu einer Abnahme der Geschwindigkeiten. Entgegen der Annahme, dass sich die Geschwindigkeit 
mit zunehmender Wassertiefe immer weiter reduziert und sich einem Nullpunkt annähert, zeigten 
die Messungen, dass es sohlnah zu einer erneuten Beschleunigung des Wasserkörpers kommt. 
Dieses Verhalten ließ sich bei allen getesteten Fließgeschwindigkeiten (10, 30 und 60 cm/s) feststel-
len. Die im Rahmen der Freilanduntersuchungen am Oberrhein gemachten Beobachtungen bestäti-
gen dieses Strömungsmuster.  

Einsatzmöglichkeiten und Tauglichkeit der FSA für Mesokosmenstudien 

Die bisherigen Ergebnisse bestätigen, dass sich die FSA hervorragend für experimentelle Studien 
zur Ausbreitung, zum Abbau sowie zu Wirkungen von Chemikalien und Abwasser in aquatischen 
Ökosystemen eignet. Die Abmessungen der einzelnen Mesokosmen erlauben u.a. die Einrichtung 
einer Uferzone (keine Überformung der Prozesse durch Wandeffekte), eine weitgehend störungs-
freie Probennahme, sowie Untersuchungen über alle Trophieebenen von den Bakterien bis zu aqua-
tischen Vertebraten und entsprechen den in verschiedenen internationalen Workshops erarbeiteten 
Empfehlungen (Teiche: >15 m³ Freiwasser, Crossland et al. 1992; Rinnen: >15 m Länge; Hill et al. 
1994).
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Entgegen zuvor oft geäußerten Einschätzungen waren die aus den 2 Effektversuchen errechneten 
Wirkkonzentrationen (EC50) niedriger als die in Mono-Spezies-Labortests ermittelten Werte, vor 
allem weil im Labor keine Langzeitwirkungen erfasst werden können und auch Arten exponiert 
waren, die keine Standard-Testarten sind. Darüber hinaus sind in den Mesokosmen, anders als in 
Einartentests, Wechselwirkungen von Organismen in der Folge von Schadstoffwirkungen und 
Erholungseffekte zu erfassen. Der relativ hohe Aufwand derartiger Untersuchungen verbietet aller-
dings den Einsatz von Mesokosmen für die Routine-Beurteilung von Chemikalien.  

Weitere Planungen 

Derzeit laufen die Vorbereitungen für die 2006 und 2007 durchzuführenden Projekte (Tab. 2).

Tab. 2: In Vorbereitung befindliche Untersuchungsprojekte für die FSA 

Schwerpunkt Thema, Bezug Ort Zeit Kooperation 

Abwasserhygiene Zeigerqualitäten von E. coli u. a.,
EU-Badegewässer-Richtlinie 

Außenrinnen
und -teiche 

2006

Stoffverhalten und 
Stoffverteilung

Fate-Versuch mit 3 PBT-Stoffen 
(persistent, bioakkumulierbar und 
toxisch) (Industriechemikalien)i 

Außenteiche,
und -rinnen 

2006

Stoffverhalten und 
Stoffverteilung

Austrag volatile Stoffe in Fließge-
wässern: Modellvalidierung 

Außenrinnen 2006 Universität Osna-
brück

Stoffwirkungen  auf 
Organismen

Effektversuch mit einem Insektizid, 
angestrebter Endpunkt: Drift 

Hallenrinnen 2006 Universität Ol-
denburg

Wasserbau Fischeier-Drift: Konstruktion von 
Stauwehren

Außenrinne 2006 IGB, Berlin 

Größere Projekte bedürfen - auch angesichts der Auslastung der Anlage (75-100%) - stets eines 
angemessenen zeitlichen Vorlaufs. Kleinere Vorhaben mit geringer Vorbereitung sind kurzfristig 
nachzufragen. Entsprechende Vorschläge bzw. Anfragen können schriftlich, telefonisch oder per 
Email gerichtet werden an Ralf Schmidt (Tel.: +49-03-8903-4103, Email: ralf.schmidt@uba.de).
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benthos, Besiedlungsangebote 

Einleitung

Seit Februar 2004 untersucht die AG Gewässerökologie an der Universität Oldenburg1 die Mög-
lichkeiten der Übertragbarkeit des Simulationsgegenstandes „Norddeutscher Tieflandbach“ auf die 
Fließgewässer-Mesokosmen des Umweltbundesamtes (UBA). In diesen Mesokosmen werden u. a. 
Studien zu den Effekten von Umweltchemikalien (z. B. Insektizide) durchgeführt (Mohr et al., 
2005). Das Projekt soll Empfehlungen erarbeiten, wie nach dem Abschluss derartiger Effektversu-
che in bis zu 8 parallel betriebenen, jeweils 100 m langen Systemen, möglichst schnell und effizient 
identische ökologische Startbedingungen für eine neue Studie hergestellt werden können. Der 
Schwerpunkt liegt auf der wissenschaftlich optimierten, zeiteffizienten, substratgebundenen Ansied-
lung und Etablierung einer in Struktur und Funktion möglichst reichen Makrozoobenthosfauna. 
Wesentliches Ziel ist u. a. die Annäherung an die Struktursituation ausgewählter Referenzgewässer 
sowie die Kontrollierbarkeit, Standardisierbarkeit und Reproduzierbarkeit der Simulationsbedin-
gungen (Qualität des Wasserkörpers, Dynamik der Strukturen und der Zönose). Dies ist Vorausset-
zung für eine erfolgreiche, also realitätsnahe Simulation und damit für eine Übertragbarkeit der 
Ergebnisse aus den Effektstudien auf das Freiland.

Vorgehensweise und Methoden 

Voraussetzungen 

Die in einer großen Halle befindlichen Fließgewässer-Mesokosmen bieten ein sehr hohes, fast 
laborähnliches Maß an experimenteller Kontrolle (www.umweltbundesamt.de/fsa). Diverse physi-
kalisch-chemische Faktoren können vollständig (Lichtklima, Nährstoffeintrag, Strömung etc.) oder 
begrenzt (Wassertemperatur) kontrolliert werden.   

Die Mesokosmen weisen eine Trogform auf, werden mit einem Sandbett ausgestattet und mit Hilfe 
von Schneckenpumpen als Kreislaufsystem betriebenen. In jedem Mesokosmos soll ein beschatte-
ter, totholzreicher und darauf folgend ein unbeschatteter makrophytenreicher Abschnitt simuliert 
werden.

1 Vormals an der Hochschule Vechta 
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Auswahl der Referenzgewässer 

Die erste Arbeitsphase umfasste die Suche nach Referenzgewässern im Land Brandenburg. Für die 
Gewässerauswahl wurde ein Kriterienkatalog erstellt, der den Gewässertyp (u. a. sommerwarm), die 
Umfeldnutzung, die Strukturgüte, die Gewässergüte, die Schutzwürdigkeit und die Zugänglichkeit 
umfasste.  

Da in den Hallen-Mesokosmen im Sommer Wassertemperaturen bis max. 25 °C auftreten können, 
wird die Ansiedlung der Fauna eines sommerwarmen Referenzgewässers angestrebt. 

Auf Grundlage von Informationen und Kartierungen, die unter anderem vom Landesumweltamt 
Brandenburg zur Verfügung gestellt wurden, konnte eine Vorauswahl von 22 Fließgewässern im 
Süden Berlins getroffen werden. Darunter wurden die beiden relativ struktur- und artenreichen 
Gewässer Barolder Mühlenfließ (BaroF) und Bardenitzer Mühlenfließ (BardF) als Referenzgewäs-
ser ausgewählt. 

Das grundwasser- und waldgeprägte Bardenitzer Mühlenfließ (BardF) dient als Referenz für den 
beschatteten, totholzreichen Abschnitt der Mesokosmen. Das Barolder Mühlenfließ (BaroF), durch-
fließt extensiv genutzte Mahdwiesen und ist weitgehend unbeschattet. Dieser sommerwarme Seeab-
fluss dient als Referenz für die Fauna und die physiko-chemischen Parameter und liefert eine Orien-
tierung zur Ausstattung der unbeschatteten Abschnitte mit Makrophyten. 

Charakterisierung der Referenzgewässer 

Im April 2004 wurden in beiden Referenzgewässern Strukturkartierungen durchgeführt (Detailver-
fahren, LUA NRW, 1998). Auf Basis dieser Kartierungen wurden in homogenen, repräsentativen 
Gewässerabschnitten Daueruntersuchungsstellen festgelegt.

Seit Sommer 2004 wird die saisonale Dynamik abiotischer Parameter anhand punktueller Mes-
sungen dokumentiert (Messrhythmus: zwei- bis vierwöchentlich, Parameter: Sauerstoff, Tempe-
ratur, elektrische Leitfähigkeit, pH-Wert, Silikat, Nitrat, Ammonium, Phosphat, Nitrit, u. a.). 

In jeder Saison erfolgen einmalig, jeweils für 7 Tage, Online-Messungen zur Erfassung der 
diurnalen Veränderungen der oben genannten Parameter.  

Weiterhin fand eine differenzierte Aufnahme der saisonalen Veränderungen der Gewässersohle 
statt. Dazu wurden in den Referenzgewässern 4 Transekte festgelegt und einmalig je Saison de-
tailliert kartiert. Die Ergebnisse dieser Substratkartierungen werden mit Hilfe eines Geographi-
schen Informationssystems (GIS) verarbeitet und ermöglichen die Darstellung und den Vergleich 
der Daten. 

Parallel zur Substratkartierung erfolgt in den homogenen Abschnitten eine substratspezifische 
Beprobung des Makrozoobenthos. Die faunistischen Daten werden GIS-tauglich verarbeitet. In 
Verbindung mit den strukturellen Daten ermöglicht dies die kartographische Darstellung, die 
qualitative und quantitative Analyse sowie den Vergleich mit den Mesokosmen.  

Übertragung auf die Mesokosmen 

In den beschatteten Abschnitten wurden große und kleinere Totholzelemente eingebracht. Diese 
langfristig lagestabilen Substrate bewirkten eine Strukturierung der zuvor uniformen Sandsohle. In 
den unbeschatteten (künstlich beleuchteten) Abschnitt jedes Mesokosmos wurden gewässertypische 
Makrophyten eingepflanzt, deren Wachstum durch gezielte Nährstoffzugabe kontrolliert wird.  

Das methodische Prinzip zur Ansiedlung der Fauna in den Mesokosmen berücksichtigt die unter-
schiedliche Substratbindung der Benthosorganismen. Nach definierter Exposition natürlicher Sub-
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strate im Gewässer wird die Fauna zusammen mit diesem Besiedlungsangebot in die Mesokosmen 
übertragen. Dazu werden unbesiedelte Laub- und Reisigpakete sowie Makrophyten und Äste in 
definierter Menge in das BaroF eingebracht und nach einer Expositionsdauer von 2 - 4 Wochen 
zusammen mit ihren Besiedlern in die Mesokosmen überführt. Die so eingebrachten Substratmen-
gen ermöglichen gleichzeitig eine weitere Ausstattung der Mesokosmen mit organischem Material. 

Dokumentation der Entwicklung der Mesokosmen 

Parallel zur Erfassung der physiko-chemischen Parameter in den Referenzgewässern, werden ent-
sprechende Messungen in den Mesokosmen durchgeführt. 

Die Sohlstruktur, im Bereich des Totholzes, wird photographisch kartiert und GIS-tauglich verar-
beitet. Das Makrophytenwachstum wird durch regelmäßige Fotodokumentation überwacht. Die 
Ansiedlung von Zielarten und ihre Entwicklungsdynamik in den Mesokosmen werden durch nor-
mierte Untersuchungen der Benthosfauna kontrolliert. 

Erste Ergebnisse 

Die hier vorgestellten Daten repräsentieren den derzeitigen Stand der Arbeiten (November 2005). 
Sie ermöglichen Aussagen zur Annäherung der physiko-chemischen Faktoren in den Mesokosmen 
an die Referenzbachsituation sowie zur Etablierung der natürlichen Vegetation und Sohlstrukturen.

Physiko-chemische Parameter 

Die Gegenüberstellung der Temperaturverläufe in den Referenzgewässern und den Mesokosmen 
(Abb. 1) zeigt, dass die Verläufe im unbeschatteten Seeabfluss (BaroF) nahezu deckungsgleich mit 
denen der Mesokosmen sind. Demgegenüber bleiben die Sommertemperaturen im stark beschatte-
ten BardF deutlich niedriger. Aufgrund dieser Temperaturspezifika der beiden Gewässer ist anzu-
nehmen, dass im BardF ein relativ hoher Anteil kaltstenothermer Tierarten lebt, deren längerfristige 
Ansiedlung unter den Bedingungen in den Mesokosmen nicht möglich sein dürfte. 

Abb. 1: Temperatur-
verläufe in den Refe-
renzgewässern und 
Mesokosmen  

In Bezug auf die weiteren physiko-chemischen Parameter können ähnliche Aussagen gemacht 
werden. Der pH-Wert des BaroF entspricht, von befristeten Ausnahmen im Frühjahr 2005 abgese-
hen, weitgehend den pH-Werten der Mesokosmen.  

Die Sauerstoffgehalte in den Mesokosmen weisen z. Z. deutlich geringere Schwankungen als im 
BaroF auf. Die hohe organische Fracht und Ablagerung im Seeabfluss sowie die z. T. starke Son-
neneinstrahlung dürften für diese Unterschiede verantwortlich sein. 
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Strukturen und Substratbeschaffenheit

Die Gewässersohle des beschatteten BardF (Abb. 2) besteht zu etwa gleichen Anteilen aus minerali-
schen und organischen Anteilen. In den ufernahen Bereichen lagern größere Mengen an Laub und 
anderem CPOM. Ansammlungen von Totholz und Baumumläufe bedingen eine relativ hohe Brei-
ten- und Tiefen-Varianz sowie eine Differenzierung von instabilen und stabilen Sandflächen.  

Die Substratzusammensetzung in den Mesokosmen unterscheidet sich derzeit noch deutlich von der 
Referenzsituation. Lediglich der Totholzanteil entspricht in etwa den Anteilen im BardF, während 
Laub, anderes POM und Mischsubstrate noch weitgehend fehlen.

Abb. 2:  Vergleich der Substratanteile im Bardenitzer Mühlenfließ (li) und in den Mesokosmen (re) 

Die typische Substratsituation im BaroF (Abb. 3) ist in der Gewässermitte durch Sand und die 
Ausbildung großflächiger submerser Makrophytenpolster (meist Elodea canadensis), in den Ufer-
bereichen durch einen hohen Anteil emerser Makrophyten und feinpartikulärem Material gekenn-
zeichnet.

Während Sand und Makrophyten im BaroF in etwa gleichen Anteilen auftreten, dominieren in den 
entsprechenden Abschnitten der Mesokosmen ebenfalls noch die mineralischen Substrate. Der 
Anteil submerser Makrophyten ist gut etabliert, während weitere organische Anteile noch fehlen. 

Abb. 3:  Vergleich der Substratanteile im Barolder Mühlenfließ (li) und in den Mesokosmen (re) 
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Zusammenfassung und Ausblick 

In den Mesokosmen der FSA des UBA Berlin konnten Totholz und Makrophyten bisher gut etab-
liert werden. Durch das Einbringen von Totholz wurde eine naturähnliche Sohlstrukturierung er-
reicht. Das gute Wachstum der Makrophyten zeigt, dass diese langfristig gut zu etablieren sind. Die 
Vorgehensweise einer Ansiedlung der gewässertypischen Fauna mit Hilfe zuvor im Referenzgewäs-
ser exponierter natürlicher Substratangebote hat sich als sehr praktikabel und effektiv erwiesen. 
Bisher konnten verschiedene Makrozoobenthos-Gruppen etabliert werden (Gammarus roeseli, 
Calopteryx splendens, verschiedene Diptera, Gastropoda u. a.). Die Parallelentwicklung der Meso-
kosmen wird derzeit allerdings etwas durch unterschiedlich starkes Algenaufkommen gestört.  
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Einleitung

Das Umweltbundesamt (UBA) betreibt seit 2001 in Berlin-Marienfelde eine Fließ- und Stillgewäs-
sersimulationsanlage (FSA), in der vornehmlich ökotoxikologische und umwelthygienische Unter-
suchungen durchgeführt werden (Mohr et al. 2005, www.umweltbundesamt.de/fsa). Für den expe-
rimentellen Mesokosmenbetrieb ist es wichtig, die das System beeinflussenden Randbedingungen 
zu kennen, um nachvollziehen zu können, welche Effekte auf welche Ursachen zurückgehen. 

Der Anflug und die Ansiedlung von Insekten mit aquatischen Lebensstadien an und in den Meso-
kosmen ist gerade im Außenbereich der Anlage eine wichtige Einflussgröße, die schwer zu kontrol-
lieren ist. Vor diesem Hintergrund liefert dieser Beitrag, der im Rahmen einer Diplomarbeit ent-
stand, erste Erkenntnisse zur Primärbesiedlung der Freilandanlage durch Makroinvertebraten. 

Material und Methoden 

Im Sommer 2004 wurde das Artenpotential im Umland der FSA anhand ausgewählter repräsentati-
ver Gewässer untersucht und die Ansiedlung von Makroinvertebraten in zwei Fließgewässer-
Mesokosmen verfolgt.  

Untersuchungsgebiet und Gewässerauswahl 

Zur Ermittlung des Artenpotentials wurden die wichtigsten Struktur- und Umgebungsparameter der 
Fließ- und Stillgewässer in einem Umkreis von 15 km um das Versuchsfeld kartiert. Anschließend 
wurden die Gewässer anhand der Ausprägung bestimmter Parameter gruppiert (siehe Tab.1). Für 
jede Gruppe wurde ein Gewässer ausgewählt, das in Bezug auf die Parameter Totholz, Makrophy-
ten, Röhricht, Uferform die gesamte Gruppe am besten repräsentierte. Diese Gewässer wurden 
stellvertretend für die Gesamtheit der umliegenden Gewässer faunistisch untersucht.  

Einrichtung der Mesokosmen 

Die zwei Mesokosmen wurden entsprechend dem Leitbild des sandgeprägten Tieflandbaches mit 
Sand und Makrophyten (Phalaris arundinacea, Potamogeton natans) ausgestattet. Zusätzlich wur-
den zur Simulation des künstlichen Ausbaus vieler Gewässer Kiesbänke eingebracht.
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1 2 3 4 1 2 3 4 1 2 3 4 1 2 3 4
Einrichtung Mesokosmen
Übersichtskartierung
Detailkartierung
Probennahme Mesokosmen x x X X
Probennahme Gewässer x X

August
Woche

Mai Juni Juli

Tab.1: Rangfolge und  
Ausprägungskategorien der 
Parameter zur Gruppierung 
der umliegenden Gewässer 
(SG – Stillgewässer,  
FG – Fließgewässer) 

Faunistische Untersuchung

In den umliegenden Gewässern erfolgte die faunistische Erhebung mittels Direkt- und Exponatbe-
probung. Bei der Direktbeprobung wurden die natürlichen Substrate auf einer Fläche von 15x15cm 
quantitativ mit Surber-Sampler (Sohlsubstrate der Fließgewässer) bzw. halb-quantitativ mit Hand-
kescher (Makrophyten- und Totholzentnahme, Kicksampling der Sohlsubstrate von Stillgewässern) 
beprobt. Bei der Exponatbeprobung wurden künstliche Substrate für die Dauer von 2 Wochen 
exponiert. Die Auswahl der Exponate erfolgte nach ihrer Eignung zur Simulation natürlicher Sub-
strate: Flaschenbürsten (für polsterartige Makrophyten), Folienstreifen (für flutende Makrophyten) 
und Kiessäckchen (für Hartsubstrate). 

Die Mesokosmen wurden grundsätzlich mit den gleichen Methoden untersucht. Allerdings wurde 
auch bei den Handkescher-Proben ein quantitativer Bezug hergestellt, indem die Substratoberfläche 
ausgemessen und berechnet wurde.  

Die Bestimmung der Taxa erfolgte bei den Ephemeroptera, Odonata, Heteroptera, Coleoptera und 
Trichoptera bis auf Artniveau. Die Diptera wurden auf Familienniveau identifiziert. Gastropoda, 
Isopoda, Amphipoda, Acari, Hirudinea und Oligochaeta wurden nicht weiter bestimmt. 

Untersuchungszeitraum

Tab.2: Zeitliche Abfolge der Untersuchungsschritte (Probennahmen: graue Flächen – Exponat-
beprobungen, Kreuze – Direktbeprobungen)

Für die hier dargestellten 
Ergebnisse wurden die 
letzten Probennahmeter-
mine ausgewertet  
(siehe Tab.2: große 
Kreuze bzw. dunkel-
graue Flächen). 

Ergebnisse und Diskussion 

Die Übersichtskartierung zeigte, dass das Umfeld der Mesokosmenanlage vorrangig durch stehende 
Gewässer geprägt ist. Im Nahbereich der FSA (bis 1km Entfernung) gab es keine Fließgewässer. 
Viele Gewässer lagen in der Nähe von Siedlungsbereichen und wiesen stark überprägte bzw. redu-
zierte Strukturen auf. Die Auswahl repräsentativer Gewässer ergab 10 Still- und 1 Fließgewässer, 
die faunistisch untersucht wurden. Den Ergebnissen dieses Beitrages liegt die Auswertung der 
Daten von sieben repräsentativen Gewässern zugrunde. Wasserchemie und Invertebratenfauna 

Nr. Parameter Kategorie 1 Kategorie 2 Kategorie 3 
1 Gewässertyp Fließgewässer  Stillgewässer - 

2
Wahrscheinlichkeit
der Temporärität 

gering hoch - 

3
für FG: Strömung 
für SG: Größe 

träge
Kleingewässer 

langsam 
See

zügig

4 Strukturdiversität strukturarm 
wenige
Strukturen

einige bis viele 
Strukturen

5 Beschattung bis 25%  25-75% über 75% 
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dieser Gewässer unterschieden sich zum Teil deutlich. Es konnten pro Gewässer zwischen 11 und 
30 Taxa nachgewiesen werden. Eine Gemeinsamkeit der Gewässerfaunen bestand darin, dass einige 
wenige Taxa dominierten (vorwiegend Diptera, Oligochaeta und Ephemeroptera) (siehe Abb.1). 
Darüber hinaus konnte festgestellt werden, dass sich das ermittelte Artenpotential auf Arten kon-
zentrierte, die an strömungsfreie Habitate gebunden sind oder diese tolerieren (siehe Abb.2).

In den Fließgewässer-Mesokosmen siedelten sich dementsprechend vorwiegend limnophile und 
rheo- bis limnophile Arten an (siehe Abb.2). Einige Taxa, auch flugunfähige, wurden zum Teil mit 
den Substraten in die Mesokosmen eingetragen. Unter den flugfähigen Taxa waren wie in den 
repräsentativen Gewässern die Diptera am stärksten vertreten. Grundsätzlich siedelten sich aber 
Arten aller im Umland nachgewiesenen flugfähigen Ordnungen (Ephemeroptera, Odonata, Heterop-
tera, Coleoptera, Trichoptera) in den Fließrinnen an (siehe Abb.3). Die Besiedlung der zwei Meso-
kosmen entwickelte sich im Untersuchungszeitraum in vergleichbarer Weise: insbesondere die 
Diptera und Oligochaeta traten in hohen Abundanzen auf. Gastropoda und Ephemeroptera zeigten 
auf bestimmten Substraten deutlich erhöhte Individuenzahlen. 

Abb.1: Ergebnisse der Direktbeprobung an den Gewässern (SG – Stillgewässer, FG –  Fließgewässer)

Abb.2: Strömungspräferenz der nachgewiesenen Taxa in den repräsentativen Gewässern (links) und 
den Mesokosmen (rechts), Typisierung nach Schmedtje & Colling 1996

Die Ähnlichkeitsanalysen zeigten, dass die Anzahl übereinstimmender Taxa zwischen den Meso-
kosmen und den Gewässern mit der Entfernung abnahm (siehe Tab.3). Dies legt die Vermutung 
nahe, dass die Besiedlung in erster Linie aus dem direkten Umfeld erfolgte. 
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Die Artengemeinschaften in den Mesokosmen ähnelten in ihrer Zusammensetzung allerdings weni-
ger den Gewässern der näheren Umgebung als vielmehr Gewässern mit vergleichbarer Wasserche-
mie und ähnlichem Substrat. Dies wird anhand der Indexwerte nach Bray-Curtis (Quinn & Keough 
2002) und Wainstain (Mühlenberg 1989) deutlich (siehe Tab.4). Die beiden Indizes gewichten 
dominante und seltenere Arten in unterschiedlichem Maße, ergaben aber beide die stärkste Ähn-
lichkeit mit den Mesokosmen bei den Gewässern SG1, SG3 und FG1. Diese Gewässer hatten das 
sandig bis kiesige Substrat gemeinsam, das auch die Mesokosmen prägte. SG1 und SG3 wiesen 
zusätzlich mit den Fließrinnen vergleichbare chemisch-physikalische Bedingungen auf, was aller-
dings nicht auf FG1 zutraf. Die sonstigen Habitatstrukturen (wie Makrophyten- und Röhrichtbe-
wuchs) dieser drei Gewässer waren jedoch z.T. sehr verschieden. 

Die Schlussfolgerungen aus dem vorliegenden Datensatz können nur vorläufiger Natur sein, da 
nicht alle beprobten Tiergruppen auf Artniveau bestimmt wurden. Insbesondere die artenreiche 
Gruppe der Dipteren konnte hier nicht detailliert berücksichtigt werden. 

Abb.3: Ergebnisse der 
Direkt- und Exponat-
beprobung an den 
Mesokosmen (jeweils 
links: Rinne 4, rechts: 
Rinne 5), Ph- Phalaris,
Po- Potamogeton,
Kb- Kiesbank, S- Sand, 
Fb- Flaschenbürsten, 
Fs- Folienstreifen,
Ks- Kiessäckchen) 

Direktbeprobung der Mesokosmen, 19.07.2004 
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Direktbeprobung der Mesokosmen, 02.08.2004 
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Tab.3: Zahl übereinstimmender Taxa zwischen Mesokosmen und repräsentativen Gewässern  
(nach den Daten aus Direkt- und Exponatbeprobung) 

SG   – repräsentatives Stillgewässer 
FG   – repräsentatives Fließgewässer 
R4,5 – Fließgewässer-Mesokosmen 
[km] – Entfernung zur FSA  

Tab.4: Ähnlichkeit der Mesokosmenfauna mit den Faunen der repräsentativen Gewässer nach dem 
Bray-Curtis- und Wainstain-Index sowie Rangfolge der Ähnlichkeiten 

 Bray-Curtis Rangfolge  Wainstain Rangfolge 
 R4 R5 R4 R5  R4 R5 R4 R5 

SG1 0,60 0,55 1 4 3 26,2 24,1 2 2 2 
SG2 0,32 0,28 6 5 5 13,9 8,9 5 5 5 
SG3 0,53 0,78 3 1 1 26,6 39,2 1 1 1 
SG4 0,50 0,60 4 3 4 14,4 17,2 4 4 4 
SG5 0,43 0,22 5 6 5 9,4 4,8 6 6 6 
FG1 0,55 0,74 2 2 1 17,6 23,6 3 3 3 

Zusammenfassung 

Die Ergebnisse dieser Arbeit zeigten, dass die Mesokosmen im Außenbereich der FSA innerhalb 
weniger Wochen von Vertretern aller im Umland nachgewiesenen flugfähigen Tierordnungen be-
siedelt wurden. Dabei prägte die Dominanz stehender Gewässer im Umland offenbar auch die sich 
einfindende Fauna, die überwiegend aus limnophilen und rheo- bis limnophilen Taxa bestand. Der 
derzeitige Stand der Datenauswertung lässt die Vermutung zu, dass die Besiedlung der Mesokos-
men in erster Linie durch die Faktoren Sohlsubstrat und Wasserchemie der Rinnen sowie Entfer-
nung der Gewässer von den Rinnen bestimmt wurde. 
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 SG1 SG2 SG3 SG4 SG5 FG1 
R4 15 12 11 6 9 10 
R5 14 10 12 6 8 10 

[km] <0,5 <0,5 5 8 11 6 
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Keywords: Aquatische Mesokosmen, Ökotoxikologie, Sediment, Trophie, Periphyton 

Einleitung

Im Rahmen der Effektbewertung von Umweltchemikalien (z.B. Pestizide) stellen aquatische Meso-
kosmen ein etabliertes Testverfahren dar. Mesokosmosstudien werden in der Regel durchgeführt, 
um Bedenken aus Laborstudien mit einfacheren Standardbiotests oder aus (zu) einfachen Abschät-
zungen der Exposition zu überprüfen. Dabei bieten diese komplexen Freilandsysteme gegenüber 
Laborversuchen im kleineren Maßstab den Vorteil, mehr Arten, funktionelle Gruppen und Habitat-
typen aufzuweisen und somit eine realistischere Exposition unter natürlicheren Umweltbedingun-
gen zu ermöglichen. Die Durchführung und Interpretation solcher Studien wurde in mehreren 
Richtlinien beschrieben (z.B. Campell et al. 1999, European Commission 2002, Giddings et al. 
2002, OECD 2004). Allerdings wird in der momentanen Zulassungspraxis für Mesokosmosversu-
che keine bestimmte Trophiestufe vorgeschrieben, daher werden in solchen Studien Sedimente 
unterschiedlicher Nährstoffgehalte von oligo- bis hypertroph eingesetzt, sofern sie als natürlich und 
toxikologisch unbelastet gelten. Es stellt sich die Frage, inwieweit das Arteninventar und die Diver-
sität der Systeme durch die Trophie geprägt werden und welche Auswirkung die Sedimentwahl auf 
die Substanzbewertung hat.

Ein weiterer, bisher wenig bearbeiteter Aspekt ist die Interaktion von Aufwuchsgemeinschaften mit 
pelagischen und benthischen Invertebraten auf den Wandflächen von Mesokosmen. Durch das hohe 
Wandflächen/Volumen-Verhältnis der Mesokosmen beeinflusst das Periphyton auch funktionelle 
Parameter wie Sauerstoffsättigung oder pH-Wert im Wasserkörper.  

Material und Methoden 

Die verwendeten Mesokosmen an der RWTH Aachen besitzen bei einem Durchmesser von 2 bis 
2,5 m ein Wasservolumen von 3-5 m3. Die Teiche wurden meist zwischen November und Januar 
nach Reinigung mit einer 10 cm hohen Sedimentschicht beschickt und mit Leitungswasser befüllt. 
Studienstart war i.d.R April. 

Ausgewertet wurden unter GLP (good laboratory practice) durchgeführte Mesokosmosstudien zur 
Pestizidzulassung aus den Jahren 1998 bis 2004. Verwendet wurden mesotrophe bis eutrophe Se-
dimente unterschiedlichen Nährstoffgehalts. Es wurden neben einer variierenden Zahl von Teichen 
mit Pestizidzugabe stets drei Kontrollteiche angesetzt.
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Probenahme: Makroinvertebraten (z.B. Egel) wurden mit Kunstsubstraten auf der Sedimentoberflä-
che, das Zooplankton in der Wassersäule und emergierende Insekten mit Emergenzfallen beprobt. 
Als Maß für den Nährstoffgehalt der jeweiligen Sedimente wurde der mittlere Ntot- bzw. Ptot-Gehalt 
des Wasserkörpers im Studienverlauf verwendet. 

Die MDD („minimum detectable difference“) bezeichnet die kleinste Differenz zwischen Kontrolle 
und Behandlung, die ein statistischer Test als signifikant erkennt (basiert auf dem t-Test, hier kalku-
liert für 3 Kontrollen und 2 Replikate einer potenziellen Belastung, =0,05). Sie lässt sich aus der 
beobachten Varianz, dem Stichprobenumfang und dem kritischen t-Wert (definiert durch Freiheits-
grad und Signifikanzniveau) mit Hilfe der umgeformten t-Test-Formel berechnen (Gl.1). Die MDD 
wird als Prozentabweichung zur Kontrolle angegeben (%MDD, Gl. 2).  

Ergebnisse

Einfluss unterschiedlicher Nährstoffgehalte von Sedimenten:  

Die Abundanz mehrerer benthischer Invertebraten (Bspl. Egel, Abb. 1, links) und die statistische 
Signifikanz potenzieller ökotoxikologischer Effekte (Abb. 1, rechts) nimmt mit Erhöhung der 
Trophie zu. Dabei ist können Effekte auf die Populationsdichte erst bei einem MDD-Wert < 100 
statistisch abgesichert werden.  

Die durch Chironomiden dominierte Insektenemergenz dagegen nimmt in Artenzahl und Abundanz 
(Abb. 2) mit Erhöhung der Trophie ab. 

Die Intensität indirekter Effekte auf das Plankton steigt mit der Trophie an (Abb. 3). Dabei kann die 
Dauer der indirekten Effekte bei erhöhter Trophie die Dauer der direkten toxischen Effekte um 
mehrere Wochen überschreiten (Abb. 4). 

Abb. 1: Abundanz des Egels Helobdella stagnalis (links) und die statistisch noch nachweisbare Abwei-
chung der Behandlungen von den Kontrollen (%MDD, rechts) in Abhängigkeit der Trophie 
unbelasteter Kontrollteiche. n=Anzahl Probentermine für das Benthos pro Studie.
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Abb. 2: Maximale Taxazahl (Mittelwert der Kontrollen, links) und mittlere Abundanz (rechts) der 
Insektenemergenz in Abhängigkeit der Trophie unbelasteter Kontrollteiche.  

Abb. 3: Maximaler Chl.a-Gehalt und max. Rädertierdichte in Teichen mit Pestizidbehandlung in 
Abhängigkeit von der Trophie. Ausgewertet wurden nur Studien mit stark negativem  
Pestizideffekt auf die Daphnienpopulationen und einer indirekten Förderung von Rädertieren 
und Phytoplankton.  

Abb. 4: zeigt die Zunahme der Dauer indirekter Effekte auf Phytoplankton und Rädertiere in Relati-
on zur Dauer der direkten (toxischen) Effekte auf die Daphnien in Abhängigkeit der Trophie 
(als Differenz in Tagen). *: eine indirekte Förderung im Vergleich zu den Kontrollen bestand 
bis zum Ende der Studie. 
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Interaktion zwischen Invertebraten und Periphyton: 

Es wurden Evidenzen für die Repression der Periphytonentwicklung durch das Grazing von Daph-
nien, insbesondere Daphnia magna (Abb. 5, links), sowie von Chironomidenlarven (Abb. 5, rechts) 
gefunden. In Folge der starker Reduktion der Invertebratendichten nach Pestizidzugabe an Tag 0 
nahm die Stärke des Aufwuchses deutlich zu. Dies lässt darauf schließen, dass sowohl D. magna als 
auch Chironomidenlarven zur Kontrolle des Periphytons in der Lage sind.

Nun ist schon länger bekannt, dass Schnecken und Chironomidenlarven das Wachstum von Auf-
wuchsalgen kontrollieren können. Auch einige Daphnienarten (D. magna, D. pulex) nutzen bei 
geringen Futtermengen in der Wassersäule vermehrt benthische Ressourcen (Horton et al. 1979), 
allerdings sind Fallbeispiele zur Interaktion von Daphnien und Periphyton kaum publiziert. Ob auch 
der Rückgang des Periphytons durch vermehrtes Grazing der sich wieder erholenden Invertebraten-
populationen bewirkt wurde, bedarf weiterer Untersuchungen.  

Abb. 5  Links: Darstellung einer Pestizidstudie mit direktem toxischen Wirkstoffeffekt auf eine durch 
D. magna und D. pulex dominierte Daphnienpopulation. Gezeigt ist die Abundanz der  
Daphnien und der Periphytonbewuchs auf den Mesokosmoswänden in den Kontrollen und 
pestizidbelasteten Mesokosmen der höchsten getesteten Wirkstoffkonzentration.  
Rechts: Darstellung einer weiteren Pestizidstudie mit starken direkten toxischen Effekten auf 
Chironomiden (insbes. Chironominae). Darstellung Mittelwerte der Replikate: Kontrollteiche 
n=3, belastete Teiche n=2.

Schlussfolgerungen 

Der Nährstoffgehalt der Sedimente hat einen deutlichen Einfluss auf die Zusammensetzung der 
Biozönosen, die Abundanz der Invertebratentaxa, sowie auf die Ausprägung und Dauer indirekter 
Effekte in pestizidbehandelten Teichen. Weitergehende Untersuchungen zur Verteilung der Arten-
gemeinschaften über weite Trophiebereiche sollten initiiert werden. 

Die statistische Power zur Detektion von Wirkstoffeffekten kann bei einigen benthischen Arten 
durch eine Erhöhung der Trophie verbessert werden. Hier besteht Forschungsbedarf zu weiteren 
Organismengruppen. 

Das Verständnis der relevanten Interaktionen zwischen Plankton, Benthos sowie der Lebensge-
meinschaft des wandständigen Aufwuchses sollte in Zukunft vertieft werden, um indirekte Rück-
kopplungen zwischen diesen Kompartimenten in Mesokosmosstudien interpretieren und bewerten 
zu können.
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Einleitung
Kontaminationen an Uran und anderen Schwermetallen in Oberflächenwässern nehmen weiterhin 
zu (Baborowski et al. 2005). Da Uran aufgrund seiner Radioaktivität und chemisch toxischen 
Eigenschaften ein Gefahrstoff ist (HHS 1998, Merck 2000), sind Maßnahmen zur Entlastung an den 
Belastungsquellen erforderlich. Dazu zählen besonders Halden und „Tailings“ (Schlammteiche, 
industrielle Absetzanlagen der Erzaufbereitung) des Erzbergbaus. 

Reinigung mit Uran kontaminierter Wässer mit technischen Anlagen ist aufgrund der chemischen 
Eigenschaften von Uran insbesondere in schwach sauren und alkalischen Wässern teuer und auf-
wendig (Kiessig et al. 2004, Dudel et al. 2004). Es werden zunehmend passive Reinigungsverfahren 
erprobt. Dazu gehören sogenannte „constructed wetlands“. Die Effizienz der Uranelimination in 
natürlichen Feuchtgebietsbiozönosen und die Stabilität der Uranfestlegung an organischer Substanz 
ist umstritten bzw. noch nicht ausreichend belegt (Dudel et al. 2004, Kalin et al. 2005). 

Ziel dieser Arbeit ist es, verschiedene Makrophyten und Aufwuchs (Periphyton) auf ihre Fähigkeit, 
Uran zu akkumulieren, unter identischen wasserchemischen Bedingungen zu vergleichen. Darüber 
hinaus wird die anteilige biomassespezifische Leistung der einzelnen Arten bzw. funktionellen 
Gruppen (Helophyten, submerse Makrophyten, Aufwuchs) als Bilanzanteil in einem geschlossenen 
System quantifiziert. Es wurden wasserchemische Bedingungen (hohe Carbonathärte, pH > 7; 
Mesotrophie) gewählt, die einem natürlichen Feuchtgebiet im Vogtland entsprechen (Vogel et al. 
2004).

Material und Methoden 
Der Versuch wurde in der Außenanlage der Fließgewässer-Mesokosmen-Anlage am Umwelt-
bundesamt in Berlin Marienfelde durchgeführt. (zum Aufbau, zu konstruktiven Details und Mate-
rialien vgl. Berghahn 1997; Berghahn et al. 1998; Berghahn et al. 1999; Berghahn et al. 2002; UBA 
2003). Es wurden folgende Bedingungen eingestellt: 

Schwach saure bis basische Wässer (Uranspezies in carbonatischer Form und als  
Ca-Komplexe) 
Mittlere bis hohe Carbonathärte 
Mesotrophie (P-Limitation) 
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Es wurde eine Referenzrinne ohne Uran und eine Versuchsrinne mit Uran verwendet. Die Rinnen 
wurden mit 28 m3 Wasser befüllt, was einem Wasserstand von 30 cm entspricht. Die Fließge-
schwindigkeit betrug 0,10 m*s-1.

Der pH-Wert wurde auf 7,4 bis 7,6 eingestellt. Die Steuerung erfolgte durch geregelten CO2-
Eintrag. Die Leitfähigkeit betrug 600 μS*cm-1. Die Wassertemperatur konnte aufgrund der 
klimatischen Bedingungen auf 20°C stabilisiert werden. 

Am 25.05.2004 wurde das Uran dotiert (6200 mg, entspricht 200 μg*l-1), am 26.05.2004 wurden in 
beide Rinnen die Pflanzen eingesetzt. Im Versuchszeitraum wurden wöchentlich Wasser, Sedimente 
und Aufwuchs beprobt. Am 27./28.07.2004 wurden die submersen Makrophyten und Helophyten 
geerntet.

Als Aufwuchsträger wurden PE-Folien in das Wasser eingebracht. Es bildete sich autochthon Auf-
wuchs auf der inerten Rinnenoberfläche (PU beschichtete Glasfaser), der ebenfalls beprobt wurde.

Der Aufwuchs von den Folien wurde mit einer elektrischen Zahnbürste mit Ultraschall entfernt und 
in einem definierten Volumen Wasser aufgenommen. Diese Proben wurden einerseits mit König-
wasser aufgeschlossen und in der ICPMS vermessen, andererseits wurde der TOC bestimmt (nach 
DIN 1484). 

Der Aufwuchs auf der Rinnenoberfläche wurde von einer bestimmten Fläche abgeschabt und in 
einem definierten Volumen Wasser aufgenommen. Die Proben wurden ebenfalls aufgeschlossen 
und in der ICPMS vermessen bzw. der TOC bestimmt. 

Die Pflanzen wurden in durchlässige PE-Körbe mit gewaschenem groben Quarzsand (Herkunft: 
Kiesgrube Ottendorf-Okrilla; 0,36 Liter Porenwasser pro ein Liter Sand) als Substrat gepflanzt. Die 
Körbe der Helophyten wurden so etabliert, dass die Oberfläche des groben Sandes nur knapp über 
die Wasseroberfläche ragte. 

Tab. 1: Versuchsobjekte  

Aufwuchs autochthone Entwicklung

submerse Makrophyten Inkubation als Pflanzsprosse, 
Wurzelbildung während des Versuches 

Elodea canadensis L. 
Myriophyllum spicatum L 

Helophyten Inkubation als Rhizome 

Phragmites australis TRIN ex STEUD. 
- Klon Lengenfeld 
- Klon Neuensalz/Mechelgrün 

Typha latifolia L. 
Sparganium erectum L
Juncus effusus L. 
Glyceria maxima (HARTM.) HOLMB
Phalaris arundinacea L. 

Die Schilfklone stammen aus einem Schilfbestand unterhalb des Tailing-Dammes bei Lengenfeld 
und aus dem „Tailingteich“ bei Neuensalz/Mechelgrün. Das sind zwei Standorte im Vogtland 
(Vogel et al. 2004), die durch den ehemaligen Erzbergbau stark mit Schwermetallen kontaminiert 
sind. Der Standort Neuensalz/Mechelgrün ist eutrophiert und weißt höhere Kontaminationen auf als 
der Standort bei Lengenfeld (Mesotrophie). 
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Ergebnisse und Diskussion 

Uran in der fließenden Welle 

Zum Zeitpunkt der Ernte der Pflanzen betrug der Urangehalt im Wasserkörper der Mesokosmen 
noch 4800 mg. Das entspricht einer Konzentration von 150 μg*l-1. Das heißt, dass nach zweimona-
tiger Akkumulation durch Pflanzen, Zuwachs, Regeneration und Sedimentation von Aufwuchs 
unter gegebenen Bedingungen noch 77,4 % des eingesetzten Urans im Wasser enthalten waren. 

Uranakkumulation im Aufwuchs 

Die flächenbezogene Uranakkumulationsleistung des Aufwuchses auf der Rinnenoberfläche ist in 
den ersten Tagen höher (215 μg*m-2*d-1 ). Zum Ende des Versuches nimmt sie mit zunehmender 
Schichtdicke des Aufwuchses deutlich ab (9,5 μg*m-2*d-1 ). 

Die flächenbezogene Uranakkumulation beim Aufwuchs auf den Folien verhält sich ähnlich, aller-
dings sind die Werte um eine Größenordnung geringer. Die verwendeten PE-Folien erwiesen sich 
als nicht geeignet, da nur ein geringes Wachstum an Aufwuchs zu verzeichnen war. 

Die Urankonzentration im Aufwuchs auf der Rinnenoberfläche nimmt dagegen während des Ver-
suches von 35 mg*kg-1*DM-1 nach 11 Tagen auf 110 mg*kg-1*DM-1 nach 55 Tagen zu. Das heißt, 
mit zunehmender Alterung der Biofilme bzw. Schichtdicke und nur geringfügig veränderten was-
serchemischen Bedingungen bezüglich der Urankonzentration nimmt die auf die Biomasse bezo-
gene Urankonzentration deutlich zu, die Uranakkumulationsleistung, die auf dem Nettozuwachs 
basiert, nimmt aber ab.  

Uranakkumulation durch submerse Makrophyten 

Nach über zweimonatiger Inkubation war die Urankonzentration in Elodea canadensis ähnlich hoch 
wie im Aufwuchs auf der Rinne (bis zu 180 mg*kg-1*DM-1), dabei sind die Unterschiede zwischen 
den einzelnen Kompartimenten (unterirdische/oberirdische Pflanzenteile) nur gering. Eine etwas 
höhere Konzentration wurde für Myriophyllum spicatum ermittelt. Der Unterschied könnte durch 
die größere Oberfläche bzw. die größere Anzahl epiphytischer Algen auf Myriophyllum spicatum 
verursacht worden sein. Der Anteil an Uran, der auf den Oberflächen bzw. den Aufwuchsalgen 
festgelegt wurde, konnte nicht getrennt bestimmt werden. Der Aufwuchs auf beiden Submersen war 
im Vergleich zur Rinnenoberfläche gering. 

Uranakkumulation durch Helophyten 

In beiden Klonen von Phragmites australis unterscheiden sich die Urankonzentrationen zwischen 
ober- und unterirdischen Organen. Die höchste Konzentration an Uran konnte in den Wurzeln  
(67 bis 143 mg/kg TM) nachgewiesen werden. Dabei ist die Urankonzentration in Wurzeln im Sub-
strat höher als in Wurzeln, die durch Substrat und Korb hindurchgewachsen sind (bis 40 mg/kg TM), 
also unmittelbar von kontaminiertem Wasser umgeben sind. Das gleiche Verhältnis zeigt sich bei 
Rhizomen, in denen allerdings die Urankonzentration insgesamt niedriger als in den Wurzeln ist (3 
bis 17 mg/kg TM). Die abgestorbene unterirdische Biomasse (Detritus, Bestandesabfall) zeigt eine 
ähnlich hohe Konzentration wie in den Wurzeln (bis 100 mg/kg TM). 

Der Urangehalt, der in der oberirdischen Biomasse nachgewiesen wurde, entspricht dem Uran, was 
durch die Wurzeln aufgenommen und in die oberirdischen Blätter transportiert wurde. Dabei ist die 
Konzentration in den unteren älteren Teilen höher als in der Sprossspitze mit jüngeren bzw. höheren 
meristematischen Anteilen. 
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Zwischen den beiden Klonen von Phragmites australis gibt es keine signifikanten Unterschiede in 
der kompartimentspezifischen Urankonzentration. Die Nettozuwachsrate des Klones aus Neuen-
salz/Mechelgrün (eutrophierter, stärker kontaminierter Standort) war aber höher als die Netto-
zuwachsrate des Klones aus Lengenfeld (Mesotrophie) bei identischen wasserchemischen Bedin-
gungen.

In den anderen untersuchten Helophyten zeigte sich bezüglich der Kompartimentierung ein ähnli-
ches Bild. Anteilig akkumulieren die Helophyten aus dem vergleichsweise großen Wasserkörper 
verhältnismäßig wenig Uran. 77,4 % des dotierten Urans verblieben in der fließenden Welle. 
Zwischen den Arten wurden aber markante Unterschiede nachgewiesen (Tab. 2).  

Tab. 2: Absolute und anteilige Uranakkumulation in Wurzeln, Sprossen und Rhizomen ausgewählter 
Helophyten im Fließgewässer-Mesokosmos 

Helophyten TM [g] 
(gesamt) Uran [mg] Anteil [%] 

Phragmites australis TRIN ex 
STEUD. 83,3 0,76 0,012 

- Klon Lengenfeld 220,9 2,27 0,036 
- Klon Neuensalz/Mechelgrün 128,3 6,83 0,11 

Typha latifolia L. 150,7 6,26 0,1 
Sparganium erectum L 193,0 12,14 0,19 
Juncus effusus L. 36,9 1,63 0,026 
Glyceria maxima (HARTM.) 
HOLMB 41,0 1,62 0,026 
Phalaris arundinacea L. 83,3 0,76 0,012 

Durch die bessere Netto-Zuwachsrate des Klones aus Neuensalz/Mechelgrün unter urankonta-
minierten Bedingungen konnte dieser Klon ca. dreimal so viel Uran akkumulieren als der Klon aus 
Lengenfeld (bei ähnlichen Urankonzentrationen in den jeweiligen Kompartimenten der beiden 
Klone).

Bilanz unter besonderer Berücksichtigung der lebenden Biomasse 

Der Verbleib des zugegebenen Urans nach 70-tägigem Wachstum zum Zeitpunkt der Ernte ist in 
Tabelle 3 zusammenfassend dargestellt.

Es wird deutlich, wieviel Prozent an Uran die eingesetzten Pflanzen und der sich autochthon ent-
wickelnde Aufwuchs akkumuliert haben. Der höchste Anteil an akkumulierten Uran wurde im Auf-
wuchs (Periphyton) nachgewiesen. Der Anteil von 0,57 % bezieht sich auf den Zeitpunkt einer Ent-
nahme von Periphyton von den Aufwuchsträgern (Rinnenwand, eingehängte Folien) zum Zeitpunkt 
der Entnahme (Ernte) der emersen und submersen Gefäßpflanzen mit ihrem Aufwuchs. Letzterer 
geht mit bei den Gefäßpflanzen als Bilanzgröße ein. Da der Aufwuchs eine hohe Wachstumsrate 
erreicht, ältere Aufwuchsschichten sich ablösen und sedimentieren konnten sowie kontinuierlich 
durch neue Schichten (Biofilme) ersetzt wurden, dürfte der eigentliche Anteil des Aufwuchses in 
der Bilanz noch höher sein. Einen ebenfalls hohen prozentualen Anteil in der Bilanz erreichten die 
Helophyten. Mit nur 0,045 % haben die submersen Makrophyten den geringsten Anteil. Ihr Bio-
masseanteil im Gesamtsystem war aber vergleichsweise gering. Die restlichen 21,5 % des Urans 
sind in den Sedimenten zu finden bzw. sind diesem Restglied der Bilanz zuzurechnen.  
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Tab. 3: Bilanz der Uranelimination – Vergleich von Helophyten, submersen Makrophyten und deren 
Aufwuchsalgen 

Trockenmasse [g] Uran [mg] max. Uran  
[mg/kg TM] 

Anteil [%] 

Wasser  4800  77,4 
Periphyton 323 0,032 110 0,57 
submerse 
Makrophyten

7,6 2,83 2000 0,045 

Helophyten 854 31,5 650 0,5 

Zusammenfassung und Schlussfolgerungen 
Das Periphyton steht in der Bilanz der Uranakkumulation im Vergleich zu den Makrophyten an 
erster Stelle. Durch die hohe Wachstumsrate und die relativ hohe biomassespezifische Akkumula-
tionsleistung leistet der Aufwuchs einen entscheidenden Beitrag bei der Uranakkumulation. 

Die submersen Makrophyten und ihre Aufwuchsalgen akkumulieren pro Biomasseeinheit im Ver-
gleich zum getrennt analysierten Aufwuchs und den Helophyten sehr viel Uran. Allerdings war im 
gewählten Versuchsansatz die Biomasse so gering, dass in der Bilanz der Uranakkumulation die 
submersen Makrophyten eine untergeordnete Rolle spielten. 

Die Helophyten erreichten in diesem Versuch die höchste Biomasse pro Flächeneinheit. Die Uran-
konzentration war im Vergleich zu den submersen Makrophyten nur in den unterirdischen Organen 
hoch.

Zur Eignungsprüfung von Pflanzen zur Reinigung kontaminierter Wässer muss die Kombination 
Gefäßpflanze und Aufwuchs berücksichtigt werden. Zwischen den verschiedenen Makrophyten-
arten bzw. funktionellen Gruppen (emerse vs. submerse Arten) bestehen große Unterschiede bzw. 
Leistungsdifferenzen auch bezüglich der Uranakkumulation. Außerdem ist neben der Artwahl die 
Wahl Genotypen entscheidend, was für P. australis gezeigt wurde. 
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Einleitung

Immer wieder kommt es in Wasserwerken zur Massenentwicklung von Invertebraten. Geeignete 
Bekämpfungsmethoden stehen derzeit nicht zur Verfügung.

Vor diesem Hintergrund wurde untersucht, ob mit von der Trinkwasserverordnung zugelassenen 
Stoffen eine chemische Bekämpfung von in Trinkwassergewinnungsanlagen unerwünschten Orga-
nismen möglich ist. Ziel der Untersuchung  war die Ermittlung von LC90 Werten für ausgewählte 
Substanzen, die mittels akuter Toxizitätstests mit letalem Endpunkt an Grundwasserorganismen be-
rechnet wurden. 

Nach entsprechenden Vorversuchen dazu wurden Natriumhydroxid (NaOH) und Natriumchlorit 
(NaClO2) ausgewählt, Stoffe die routinemäßig in der Wasseraufbereitung eingesetzt werden. Als 
Testorganismen wurden Niphargus aquilex Schiödte 1855 (Amphipoda, Crustacea) und Diacyclops
languidoides (Lilljeborg 1901) (Copepoda, Crustacea) eingesetzt. 

Material und Methoden 

Die angewandten Testverfahren orientierten sich an Kurzzeit- und akuten Toxizitätstest mit Räder-
tierchen (W15 und W16) die jedoch nicht genormt sind (STEINBERG et al. 1995), und an Studien von 
MÖSSLACHER (2000) und NOTENBOOM & BOESSENKOOL (1992), bei denen die toxische Wirkung 
von Kaliumchlorid und Kaliumnitrat bzw. diversen Pestiziden an Crustaceen aus dem Grundwasser 
und von Oberflächengewässer untersucht wurden.

Die für die vorgelegte Studie verwendeten Testorganismen sind typische Vertreter der Grundwas-
serfauna in Mitteleuropa, die in Trinkwasseraufbereitungsanlagen vorkommen können. 

Die Tiere wurden im Freiland (Pfälzerwald) mittels einer Saug-Vakuum-Pumpe und einem Netz-
becher mit Siebgewebe gesammelt. Die Testindividuen wurden zur Eingewöhnung in FalconTM

Multiwell Zellkulturplatten 12 Wells, Becton Dickinson, 6 ml eingesetzt und 48 Stunden lang bei 
10°C und ohne Nahrung in Dunkelheit gehältert.

Dazu wurde mikroglasfaserfiltriertes Grundwasser vom Kolbental bzw. Meisenbach verwendet. 
Nach der Gewöhnungsphase erfolgte die Testphase, die 54 Stunden dauerte.
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Ergebnisse

Die Toxizitätstests ergaben, dass Natriumchlorit auf Niphargus aquilex etwa 11-fach (LC90 Konz.: 
0,1 mg/l : 1,1 mg/l) bzw. 14-fach (LC90 Konz.: 0,22 mg/l : 2,9 mg/l) effektiver wirkte als Natrium-
hydroxid.

Bei Diacyclops languidoides wirkte Natriumchlorit etwa 41-fach (LC50 Konz.: 0,18 mg/l : 7,5 mg/l) 
bzw. 60-fach (LC90 Konz.: 0,24 mg/l : 13,8 mg/l) toxischer als Natriumhydroxid.  

Für beide Arten wurde ein LC90 Wert für Natriumchlorit ermittelt, der unter dem Grenzwert der 
Trinkwasserverordnung liegt. Beide LC90 Werte lagen bei etwa 0,2 mg/l Natriumchlorit 
(s. Tab 1./Abb. 1).

Die LC90 Konzentrationen für Natriumhydroxid liegen jedoch für beide Arten deutlich über dem 
gesetzlich festgelegten Grenzwert von 1,27 mg/l (s. Tab. 1 und Abb. 1).

Aufgrund der Ergebnisse scheint Diacyclops languidoides (LC90  NaOH: 13,8 mg/l) wesentlich 
unempfindlicher gegenüber Natriumhydroxid als Niphargus aquilex (LC90 NaOH: 2,9 mg/l). 

Damit kann NaClO2, als potentiell geeignete Substanz empfohlen werden.  

Tab. 1: Toxizität von Natriumchlorit und Natriumhydroxid für Niphargus aquilex und Diacyclops
languidoides, anhand von LC50 bzw. LC90 Werten mit 95% Konfidenzintervallen.  

Niphargus aqui-
lex
NaClO2 (mg/l) 

Niphargus aqui-
lex
NaOH* (mg/l) 

Diacyclops langui-
doides
NaClO2 (mg/l) 

Diacyclops
languidoides
NaOH*

(mg/l) 
LC50 0,10 (0,06 – 0,18) 1,1 0,18 (0,15 – 0,22) 7,5 

LC90 0,22 (0,15 – 0,35) 2,9 0,24 (0,22 – 0,32) 13,8 

Angabe der Intervalle bei NaOH nicht möglich, da die tatsächlich ermittelten Werte außerhalb  
der berechneten Bereiche (Intervalle) lagen. 

Grenzwert NaClO2 : 0,54 mg/l (0,4 mg/l ClO2)
Grenzwert NaOH : 1,27 mg/l 
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Abb. 1: 

A Dosis-Wirkungs-Beziehung von NaClO2 nach 16 h Expositionsdauer 
B Dosis-Wirkungs-Beziehung von NaOH nach 24 h Expositionsdauer 
C Dosis-Wirkungs-Beziehung von NaClO2 nach 16 h Expositionsdauer 
D Dosis-Wirkungs-Beziehung von NaOH nach 24 h Expositionsdauer 

Grenzwert NaClO2  nach TVO = 0,54 mg/l berechnet, entspricht einem Grenzwert von 0,4 mg/l ClO2
Grenzwert NaOH (pH 9,5) nach TVO = 1,27 mg/l berechnet. 

Diskussion

Die effektivste Bekämpfung einer Massenentwicklung von Invertebraten in Wasserversorgungs-
anlagen ist mit der direkten Verminderung der Nahrungsgrundlage, z.B. durch austauschen des 
Filtermaterials, zu erreichen. Dies hemmt das Wachstum und die Ausbreitung der Individuen. Eine 
Behandlung des Wassers mit Natriumchlorit könnte anschließend bzw. während der Erstmaßnahme 
(Filtertausch ect.) erfolgen.  

Ob sich Natriumchlorit jedoch für die Anwendung in der Praxis eignet muss anhand weiterer Ver-
suche noch geklärt werden. Zu berücksichtigen sind insbesondere die „technische“ Handhabung der 
Anlagen (Zugabe und das Beimischen der Chemikalie in der Anlage) und die Frage, inwieweit die 
Natriumchlorit-Konzentration in seiner Wirksamkeit z.B. durch Filtermaterial (Adsorption) beein-
flusst wird.

Auch sollte geprüft werden, inwieweit eine Zugabe von Natriumchlorit die Trübung des Wassers, 
hervorgerufen durch die Oxidation leicht oxidierbarer organischer Stoffe, beeinflusst. 
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Die Trinkwasserverordnung schreibt keine Überprüfung und Bekämpfung tierischer Organismen in 
Trinkwasseranlagen vor. Dies liegt in der Eigenverantwortung der Unternehmen (DVGW-Hinweis 
W 271 1997). 
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Einleitung

Seit einigen Jahren wird die Kontamination von Oberflächen- und Grundwässern durch Schadstoffe 
anthropogener Genese diskutiert. Besonderes Augenmerk gilt hier den Substanzen, denen eine 
endokrine Wirkung zugesprochen wird, sowie den pharmakologisch wirksamen Substanzen. Als 
endokrin wirksam gelten u. a. natürliche (z. B. Estron, 17-  Estradiol, Estriol) und synthetische 
Estrogene (z. B. 17-  Etinylestradiol, Mestranol), aber auch diverse Chemikalien (Xenobiotika) 
wie Organozinnverbindungen, Phthalate, Alkylphenole und Bisphenole fallen in diese Katego-
rie. Zu den Pharmaka zählen Antibiotika (z. B. Dehydrato-Erythromycin A, Sulfamethoxazol, 
Penicilline, Tetracyclin, Ofloxacin), Lipidsenker (z. B. Clofibrinsäure, Bezafibrat), Antiphlogisti-
ka und Analgetika (z. B. Diclofenac, Ibuprofen, Phenacetin, Propyphenazon), Psychopharmaka
(z. B. Diazepam), Antiepileptika (z. B. Carbamazepin), Betablocker, Zytostatika (z. B. Zyc-
lophosphamid, Ifosphamid) und Röntgenkontrastmittel (z. B Amidotrizoesäure, Iopamidol, Iota-
laminsäure).  

Diese Substanzen gelangen mit den menschlichen Ausscheidungen in das Abwasser und können 
nicht immer im Rahmen der Abwasserreinigung biologisch abgebaut oder zumindest aus dem Ab-
wasser eliminiert werden. Meistens gelangen die nicht in der Kläranlage eliminierten Rückstände 
der o. g. Substanzen mit dem gereinigten Abwasser in den Vorfluter, ein mehr oder minder großes 
Fließgewässer, und die an den Klärschlamm adsorbierten Substanzen werden bei landwirtschaftli-
cher Nutzung mit dem Schlamm auf die Böden aufgebracht.

Gegenstand unserer Untersuchungen war die Frage, wie hoch der Eintrag in unsere Umwelt im Fall 
von Abwasserverregnung einzuschätzen ist und wie die ggf. noch messbaren Konzentrationen in 
Böden, Lysimetersickerwässern und im Grundwasser unter den Flächen mit Abwasserverregnung 
zu bewerten sind. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet

Im norddeutschen Raum wird seit den 30er Jahren an mehreren Standorten die landwirtschaftliche 
Verwertung von Abwässern betrieben. Seit den 70er (Braunschweig) bzw. 80er Jahren (Wolfsburg) 
werden die in konventionellen Kläranlagen gereinigten Abwässer auf landwirtschaftlichen Flächen 
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verregnet. Während der Vegetationsperiode kann dem gereinigten Abwasser zur Nährstoffanreiche-
rung (ausgefaulter) Klärschlamm beigegeben werden. Die Abwasserverregnung erfolgt mit Bereg-
nungsmaschinen in einer Menge von ca. 35 mm pro Beregnungsereignis. In den Wintermonaten 
wird das – nun auch von Phosphat, Ammonium und Nitrat gereinigte – Abwasser zur Grundwasser-
neubildung verwendet. 

Die o. g. endokrin oder pharmakologisch wirksamen Substanzen wurden in den Zu- und Abläufen 
sowie im Beregnungswasser der Kläranlage und im Lysimetersickerwasser bzw. im Grundwasser 
unter den Verregnungsflächen untersucht. Dabei wurden Grundwasserleiter in unterschiedlicher 
Tiefe beprobt. 

Probenahme und Analytik 

Die Wasserproben wurden ausschließlich unter Zuhilfenahme von speziell vorbehandelten Glasge-
räten, Teflon und Edelstahl entnommen, um durch Absorptions- oder Desorptionsvorgänge verur-
sachte Minder- oder Mehrbefunde auszuschließen. Die Proben wurden anschließend sofort im 
Labor untersucht, teilweise wurden zur Plausibilitätskontrolle Paralleluntersuchungen in verschie-
denen Laboren durchgeführt. Insgesamt wurden 139 Substanzen mit unterschiedlicher Intensität 
untersucht. Zwischen dem 22.08.2001 und dem 08.12.2004 fanden mehr als 20 Beprobungen statt. 

Abb. 1: Probenahme Kläranlage,  
hier: Zulauf Belebungsbecken 

Abb. 2: Ablauf Nachklärbecken 

Abb. 3: Probenahme Lysimeter im Getreidefeld Abb. 4: Probenahme Multilevelbrunnen 
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Ergebnisse

Die Mediane der Ergebnisse ausgesuchter Analyten1 sind in den Abbildungen Abb. 5 bis Abb. 8 
sowie in Tabelle Tab. 1 dargestellt. Auch die Eliminationsrate bzw. der biologische Abbau2 in der 
Kläranlage sind in Tab. 1 aufgeführt. Für die Probenahmestellen wurden Abkürzungen3 verwendet.

Tab. 1: Mediankonzentrationen ausgesuchter Substanzen und Eliminationsrate / Abbau in der Klär-
anlage unter Angabe der Bestimmungsgrenze (BG) in ng/L

Substanz [ng/L] BG Zul Abl BW Lysi B1 B2 B3
Elimi-
nation

Abbau

Amidotrizoesäure 100 4400 4100 3700 2900 4500 4450 4200 6,82% 15,91% 

Iopamidol 10-50 3100 4400 2600 175 20 20 30 -41,94% 16,13% 

Iotalaminsäure  100 62 65 40 35 41 32 38,00% 35,00% 

Carbamazepin 50 1900 2100 2000 250 400 50 50 -10,53% -5,26% 

Clofibrinsäure 10-50 280 135 205 <20 <35 <20 <15 51,79% 26,79% 

Diclofenac 10-50 3000 2400 2400 <20 <45 <20 <15 20,00% 20,00% 

Ibuprofen 10-50 6100 205 245 <20 <35 <20 <15 96,64% 95,98% 

Sulfamethoxazol 10 1000 370 460 26 76 <10 <10 63,00% 54,00% 

Estron 1 79 5 5,3 <1 <1 <1 <1 93,67% 93,29% 

17- -Estradiol 1 28,5 5 < BG <1 <1 <1 <1 82,46%  

Estriol 1 163 5 < BG <1 <1 <1 <1 96,93%  

Mestranol 1 23 5 5 <1 <1 <1 <1 78,26% 78,26% 

17- -Ethinylestradiol 1 7,5 5 5 <1 <1 <1 <1 33,33% 33,33% 

-Sitosterol 25 182600 510 3125 190 <25 <25 <25 99,72% 98,29% 

iso-Nonylphenol 10 5006 170 1605 23,75 25 18 10 96,60% 67,94% 

Bisphenol A 1 1767 236 511 5 4,05 1,4 1,9 86,64% 71,08% 

Tributylzinn 1 10,5 2,9 6 <1 <1 <1 <1 72,38% 42,86% 

1 Analysiert wurden Di(2-ethylhexyl)phthalat, 8 PAKs, 16 PCBs, 10 Röntgenkontrastmittel, 5 Alkylphenole, 2 Bisphe-
nole, 12 Ethoxylate, 8 Organozinnverbindungen, 35 Antibiotika, 31 Pharmaka, 6 Estrogene und  5 Phytoestrogene. 
2 Die Elimination ist bezogen auf die Differenz zwischen Zu- und Ablauf der Kläranlage, sie lässt Adsorptionsprozesse 
unberücksichtigt. In der Spalte Abbau ist die prozentuale Reduktion des Analyten zwischen dem Zulauf und dem mit 
Schlamm vermengten Beregnungswasser ausgedrückt.  
3 Zul (Zulauf Kläranlage hinter der mechanischen Reinigung), Abl (Ablauf Kläranlage), BW (Beregnungswasser = Abl 
mit Beimischungen von Schlamm), Lysi (Lysimetersickerwasser in 40 cm und 80 cm Tiefe), B1 (Brunnen 1 in 3 m und 
in 6 m Tiefe, der Brunnen befindet sich in Grundwasserfließrichtung am unteren Ende einer Fläche, die seit über 40 
Jahren beregnet wird), B2 (Brunnen 2 in 3 m und 6 m Tiefe, diese Fläche wird erst seit dem Jahr 2000 beregnet), B3
(Brunnen 3 liegt in Grundwasserfließrichtung am Ende einer größeren, nicht durch Abwasserberegnung beeinträchtig-
ten Fläche im Verregnungsgebiet). Die Bezeichnung 1-300 bedeutet Brunnen 1 in 3 m Tiefe, etc. 
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Röntgenkontrastmittel

Abb. 5: Röntgenkontrastmittel Abb. 6: Röntgenkontrastmittel und TOC

Die Konzentration von Amidotrizoesäure (Diatrizoat) lag im Grundwasser teilweise höher als im 
Abwasser. Nimmt man den hier ebenfalls gemessenen TOC als Indikator für die aktuelle Abwas-
serbelastung an, wird deutlich, dass es sich bei den extrem hohen Werten in tieferen Grundwasser-
leitern um länger zurückliegende Belastungen handelt. 

Arzneimittel, Antibiotika und Hormone 

Abb. 7: Pharmaka f. d. menschlichen Bedarf Abb. 8: Estrogene und Phytoestrogene

Carbamazepin wird in der Humanmedizin als Antiepileptikum eingesetzt. Im Lysimetersickerwas-
ser war die Substanz stets nachweisbar. Im Brunnen 1 traten teilweise noch höhere Konzentrationen 
von Carbamazepin auf. Diclofenac und Ibuprofen (beides Entzündungshemmer bzw. Schmerzmit-
tel) sowie Clofibrinsäure (Lipidsenker) wurden mit einer Ausnahme nicht in Konzentrationen ober-
halb der Bestimmungsgrenzen gefunden. Von den Antibiotika war Sulfamethoxazol im Lysimeter-
sickerwasser mit 26 ng/L und im Brunnen 1 mit 76 ng/L nachweisbar (Medianwerte). 

Synthetische und natürliche Estrogene waren weder im Lysimetersickerwasser noch im Grundwas-
ser oberhalb von 1 ng/L nachweisbar (Bestimmungsgrenze). Das Phytoestrogen -Sitosterol wurde 
im Lysimetersickerwasser in geringer Konzentration noch gefunden, war jedoch im Grundwasser 
nicht mehr bestimmbar. 
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Alkylphenole, Ethoxylate und Bisphenole sowie Organozinnverbindungen 

Aus der Gruppe der Alkylphenole wurde Iso-Nonylphenol mit höchster Mediankonzentration von 
25 ng/L im Brunnen 1 gefunden, Ethoxylate konnten im Median nicht oberhalb der Bestimmungs-
grenze von 10 ng/L nachgewiesen werden. Bei Bisphenol A lag der Median bei etwa 4 ng/L im 
Brunnen 1. 

In den Lysimetern und in den Brunnen lag die Konzentrationen von Tributylzinn fast immer unter-
halb der Bestimmungsgrenze. 

Diskussion

Bei einigen lipophilen Substanzen ist die Elimination, ausgedrückt als hohe Differenz zwischen 
dem Zulauf und dem Ablauf, zunächst scheinbar gut. Lagert sich die Substanz jedoch durch Ad-
sorptionsprozesse an die Schlammmatrix an, steigt die gemessene Konzentration im Beregnungs-
wasser. Nur eine hohe Differenz zwischen den Konzentrationen im Beregnungswasser (mit 
Schlamm) und im Zulauf lässt auf einen biologischen Abbau rückschließen. Höhere Konzentratio-
nen im Ablauf als im Beregnungswasser offenbaren analytische Schwierigkeiten. 

Zur Beurteilung der Frage, ob von den im Grundwasser gemessenen Restkonzentrationen eine Ge-
fährdung ausgehen könnte, wurden ökotoxikologische Fragestellungen berücksichtigt. Entscheidend 
war hier das PEC4/PNEC5-Verhältnis (EU 1998, BLAC 2003), wenn hier keine Informationen zu 
der betreffenden Substanz vorlagen, wurden der Geringfügigkeitsschwellenwert (LAWA 2004), die 
NOEC6 oder die LOEC7 herangezogen.

Bei den mikrobiell nicht abbaubaren Röntgenkontrastmitteln (Brauch 2002) wird davon ausgegan-
gen, dass sie so reaktionsarm sind, dass keine negativen Folgen für die belebte Umwelt zu erwarten 
sind (Jekel 2003). In Berliner Oberflächengewässern wurden bis zu 24.000 ng/L gemessen (Jekel 
2003), im Neckar lagen die Maximalkonzentrationen bei 1.300 ng/L (Brauch 2002).

Einige der Pharmaka (Diclofenac) sind für verheerende Umweltauswirkungen bekannt, wenn sie in 
höheren Konzentrationen in die Umwelt gelangen (NABU 2005). In den untersuchten Brunnenpro-
ben lagen die Messwerte meist unterhalb der Bestimmungsgrenzen von 10-50 ng/L. Positivnach-
weise gelangen einzig regelmäßig bei Carbamazepin. Da Effekte durch Diclofenac oder Carbama-
zepin erst bei 1 μg/L (LOEC) (Schwaiger 2004) zu erwarten sind, ist eine Grundwassergefährdung 
hier nicht zu erwarten. In Oberflächengewässern kommen Pharmaka häufig vor, z. B. im Rhein 
wurden bis zu 300 ng/L Carbamazepin und bis zu 100 ng/L Diclofenac gemessen (Brauch 2002).  

Bei den Estrogenen konnten keine Positivnachweise geführt werden. Der analytische Nachweis in 
matrixbehafteten Wässern ist ausgesprochen schwierig. Eine Nachweisgrenze von unter 1 ng/L war 
nicht zu erreichen, die LOEC wird teilweise mit 0,5 ng/L angegeben (Kunst et al. 2002). Es ist aber 
davon auszugehen, dass sich im Grundwasser unter den Flächen mit Abwasserverregnung aufgrund 
eines weiteren Abbaus während der Bodenpassage und der bekannten Adsorptionsneigung tatsäch-
lich keine Estrogene in wirksamer Konzentration befinden. 

4 PEC Predicted Environmental Concentration 
5 PNEC Predicted No Effect Concentration 
6 NOEC No Observed Effect Concentration 
7 LOEC Lowest Observed Effect Concentration 
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Aus der Gruppe der Phytoestrogenen imponiert -Sitosterol durch hohe Gehalte im Kläranlagenzu-
lauf. Die Abbaubarkeit in der Kläranlage ist sehr gut, im Grundwasser ist die Substanz nicht nach-
zuweisen.

Die ermittelten Konzentrationen von Iso-Nonylphenol im Grundwasser liegen deutlich unterhalb 
des Geringfügigkeitsschwellenwertes von 300 ng/L (LAWA 2004). Bisphenol A unterschreitet im 
Grundwasser den PNEC von 0,1 μg/L (Gehring 2004) deutlich.

Bei den Organozinnverbindungen steht die Substanz Tributylzinn im Verdacht, eine hormonähnli-
che, vermännlichende Wirkung auszuüben. Im Grundwasser war Tributylzinn zwar meist nicht 
nachzuweisen, da aber der Geringfügigkeitsschwellenwert mit 0,1 ng/L (LAWA 2004) deutlich 
niedriger liegt als die Nachweisgrenze (je nach Labor 0,1-4 ng/L), lässt sich eine Grundwasserge-
fährdung aufgrund dieser Tatsache nicht sicher ausschließen. 

Schlussfolgerungen  

Von den insgesamt untersuchten 139 Substanzen konnte auch nach teilweise jahrzehntelanger Ver-
regnung von Abwasser nur ein Bruchteil im Lysimetersickerwasser und / oder in den Brunnen 
nachgewiesen werden. Bei den nachgewiesenen Stoffen handelte es sich vorrangig um persistente 
Substanzen, die auch in der vorgeschalteten Kläranlage nicht biologisch abbaubar waren.

Meist gelangen die in Kläranlagen noch nicht vollständig abgebauten bzw. nicht abbaubaren Sub-
stanzen mit dem Ablauf in unsere Fließgewässer, wo sie unmittelbar auf die aquatische Umwelt 
einwirken und möglicherweise für festgestellte negative Effekte auf die Fischfauna u. a. mit verant-
wortlich sind. Daher sollte die landwirtschaftliche Verwertung gereinigter Abwässer auf der Grund-
lage dieser Erkenntnisse neu diskutiert werden.
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Abb. 1: Übersichtskarte zum Einsatz kontinuierlicher  
 Biotestverfahren in Deutschland. 

Die Eignung von Daphnia magna STRAUS, 1820 als Testorganismus 
zur Fließgewässerüberwachung mit kontinuierlichen Biotestverfahren 

Christine Werth1, Michael Marten2 & Horst Taraschewski3

1/3 Zoologisches Institut I der Universität Karlsruhe (TH), Kornblumenstr. 13, 76128 Karlsruhe, c.werth@web.de,
2 Landesanstalt für Umwelt, Messungen und Naturschutz Baden-Württemberg (LUBW), Postfach 100163,  
76231 Karlsruhe 

Keywords: kontinuierliche Biotestverfahren, bbe-Daphnientoximeter, Gewässerüberwachung, Toxizitätstest, 
Carbofuran, Eudiaptomus vulgaris, Daphnia  magna 

Einführung 

In kontinuierlichen Biotestverfahren werden Testorganismen kontinuierlich oder semikontinuierlich 
(im Takt weniger Minuten) mit frischem Medium in Kontakt gebracht und stoffwechsel- oder 
verhaltensphysiologische Parameter gemessen. Von der LAWA (1996) wird empfohlen kontinu-

ierliche Biotestverfahren in Form einer 
alle trophischen Ebenen (Produzenten, 
Primärkonsumenten, Sekundärkonsu-
menten und Destruenten) berücksichti-
genden Testbatterie zu betreiben. In der 
Immissionsüberwachung an den großen 
deutschen Flüssen Rhein, Elbe und 
Donau sind derzeit 45 kontinuierliche 
Biotestverfahren routinemäßig im Ein-
satz (Abb. 1). Der in der Immissions-
überwachung deutscher Fließgewässer 
am häufigsten eingesetzte Primärkonsu-
ment ist der Große Wasserfloh Daphnia
magna STRAUS, 1820.

Seit mehreren Jahrzehnten werden
Daphnien in statischen Toxizitätstests 
eingesetzt, so dass D. magna heute ein 
Standardlabororganismus ist. Als sich 
die ersten kontinuierlichen Biotestver-
fahren Ende der 80er etablierten war es 
nahe liegend auch hier den Standardor-
ganismus D. magna zu verwenden. 
Während in statischen Tests Immobili-
sierung, Mortalität oder Einflüsse auf 
die Reproduktion Kriterien zur Beurtei-
lung toxischer Wirkung sind, werden 
im kontinuierlichen Biotestverfahren in 
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erster Linie Veränderungen im Schwimmverhalten zur Ermittlung toxischer Einflüsse herangezo-
gen. Für die Studie wurde das etablierte bbe-Daphnientoximeter verwendet, mit dem die Schwimm-
bahnen von Daphnien aufge-zeichnet und Verhaltensänderungen mit Hilfe von mathematischen 
Alarmalgorithmen ausgewertet werden können. Die mit der parthenogenetischen Vermehrung ver-
bundenen hohen Reproduktionsraten und die genetische Vergleichbarkeit sind für den Einsatz von 
D. magna im statischen Test vorteilhaft. Für den Betrieb von kontinuierlichen Biotestverfahren ist 
die Reproduktionsrate aufgrund des ungleich geringeren Verbrauchs an Tieren eher von untergeord-
neter Bedeutung. Die Tiere müssen vor Erlangen ihrer Geschlechtsreife in den bbe-Daphnientoxi-
meter eingesetzt werden, da mit ansteigender Individuenzahl die Zuordnung der Schwimmbahnen 
zunehmend erschwert wird. Eine entscheidende Eigenschaft von kontinuierlichen Biotestverfahren 
ist ihre automatisierte Arbeitsweise, die mit möglichst wenig Wartungsaufwand verbunden sein 
sollte. In der Praxis hat sich eine wöchentliche Wartung, bei der das bbe-Daphnientoximeter ge-
reinigt und die Testorganismen gegen neue ausgetauscht werden bewährt. Bezogen auf die zu ver-
meidende Reproduktion bedeutet dies, dass zu Beginn der Messung Jungtiere im Alter von ca. zwei 
Tagen eingesetzt werden, die bei Entnahme am Ende des einwöchigen Wartungszyklus gerade ihre 
Geschlechtsreife erlangt haben.

Es stellte sich die Frage ob mit dem Wachstum der Daphnien Veränderungen der Ansprech-
empfindlichkeit einhergehen. Alternativ wurde mit dem Ruderfußkrebs Eudiaptomus vulgaris
(SCHMEIL, 1898) eine in kontinuierlichen Biotestverfahren bisher nicht eingesetzte Spezies auf 
ihre Eignung als Testorganismus untersucht. Die getrenntgeschlechtlichen Ruderfußkrebse können 
adult in den bbe-Daphnientoximeter eingesetzt werden. Die Sensitivität der beiden Testspezies 
wurde anhand der Wirkung des Insektizids Carbofuran in statischen (Immobilisierung) und kontinu-
ierlichen Tests (bbe-Daphnientoximeter) vergleichend bewertet.  

Methoden

Statische Tests (Immobilisierung) 

In statischen Tests wurde die Wirkung des Insektizids Carbofuran auf D. magna (Alter < 24h und  
7-8 Tage) und E. vulgaris (adult) ermittelt. Die Daten wurden mittels Probitanalyse ausgewertet und 
als Effektkonzentration, bei der 50 Prozent der Tiere nach 24 Stunden immobilisiert wurden, 
angegeben (24h-EC50-Werte). Die Durchführung erfolgte für D. magna (< 24h) nach EN ISO 5667-
16, für 7-8 Tage alte Daphnien und für E. vulgaris in Anlehnung an die Norm. Bei allen Unter-
suchungen wurden die Konzentrationsstufen im Wechsel mit zwei unabhängig von einander ange-
setzten Stammlösungen bearbeitet. Die Durchführung aller Testreihen erfolgte im Kühlbrutschrank 
bei 20°C ohne Beleuchtung und ohne Fütterung der Testorganismen. Als Verdünnungswasser 
diente M4-Medium nach Elendt-Schneider (Elendt 1990).

Kontinuierliche Tests (bbe-Daphnientoximeter) 

Für die kontinuierlichen Tests kam der etablierte bbe-Daphnientoximeter von der Firma bbe-
Moldaenke mit Sitz in Kiel zum Einsatz. Das normale Verhalten der beiden Testspezies und der 
Einfluss des Insektizids Carbofuran wurden mit dem bbe-Daphnientoximeter aufgezeichnet und mit 
den im Gerät integrierten Auswertmodi bewertet. Im bbe-Daphnientoximeter werden die Schwimm-
bahnen von jeweils 10 Testorganismen mittels Videokamera aufgenommen und signifikante Verän-
derungen mit Hilfe von mathematischen Alarmalgorithmen dynamisch detektiert. Der Auswertung 
liegen die Parameter mittlere Schwimmgeschwindigkeit, Geschwindigkeitsklassenindex (GKI), 
Tierverluste, mittlere Schwimmhöhe, mittlerer Abstand und Fraktale Dimension (Kurvigkeit der 
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Schwimmbahnen) zugrunde. Auffälligkeiten in den Verhaltensparametern, die von den Alarmalgo-
rithmen erkannt werden, führen zur Vergabe von Alarmpunkten. Die Addition aller zum jeweiligen 
Zeitpunkt vergebenen Alarmpunkte ergibt den so genannten toxischen Index. Überschreitet der 
toxische Index den zuvor festgelegten Wert von 10 Alarmpunkten, so wird ein Biotestalarm aus-
gegeben (bbe-Moldaenke 2002). Für die Giftstoffmessungen wurde das Gerät am Vortag mit jungen 
Daphnien bzw. adulten Ruderfußkrebsen (ca. 10 Tiere / Küvette) bestückt. Unmittelbar vor Ver-
suchsbeginn wurde 1 Liter, von dem im Kreislauf befindlichen M4-Medium entnommen, und mit 
der entsprechenden Menge Giftstoff versetzt. Um einen Verdünnungseffekt durch noch im Gerät 
befindliches M4-Medium zu vermeiden, wurden nach dem Teststart mit der Giftstofflösung die 
ersten 250 ml des Ablaufs verworfen.  

Ergebnisse

Statische Tests (Immobilisierung) 

In den statischen Tests zeigten sich deutliche Unterschiede in der Sensitivität von D. magna und 
E. vulgaris (Abb. 2). Mit einem 24h-EC50-Wert von 80 μg/L  erwiesen sich die jungen Daphnien als 
deutlich empfindlicher für Carbofuran als die 7-8 Tage alten Tiere, bei welchen erst eine Konzent-
ration von 489 μg/l einen vergleichbaren Effekt auslöste. Die adulten Ruderfußkrebse (E. vulgaris)
reagierten deutlich unempfindlicher auf den Wirkstoff Carbofuran als D. magna. Der 24h-EC50-
Wert lag für E. vulgaris bei 1241 μg/L.

Kontinuierliche Tests (bbe-Daphnientoximeter) 

In den kontinuierlichen Messungen mit dem bbe-Daphnientoximeter erwiesen sich die beiden 
Testorganismen als vergleichbar sensitiv. Die Alarmschwelle wurde bei beiden Spezies ab einer 
Konzentration von 150 μg/L Carbofuran überschritten (Abb. 3). Bei den Daphnien, die in den 
statischen Tests empfindlicher waren, verursachte die Wirkschwellenkonzentration von 150 μg/L 
einen deutlichen Verlust an Versuchstieren, wohingegen bei E. vulgaris erst bei der höchsten hier 
eingesetzten Konzentration von 600 μg/L nennenswerte Verluste an Testorganismen auftraten 
(Abb. 3). 

Abb. 2:  Dosis-Wirkungs-Beziehungen zur Wirkung von Carbofuran (Immobilisierung nach 24 h). 
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Abb. 3: Dosis-Wirkungs-Beziehungen (bbe-Daphnientoximeter) zur Wirkung von Carbofuran auf  
D. magna (links) und E. vulgaris (rechts). Dargestellt sind der Toxische Index (- -) und der 
prozentuale Tierverlust (- -). Jeder Datenpunkt repräsentiert den Mittelwert aus zehn 
Einzelwerten. Die Fehlerbalken geben die einfache Standardabweichung an. Die gestri-
chelten Linien verweisen auf die Alarmschwelle bei 10 Alarmpunkten. 

Abb. 4: Aufnahme der mittleren Schwimmgeschwindigkeit (cm/s) von D. magna (links) und             
E. vulgaris (rechts) mit dem bbe-Daphnientoximeter über einen Zeitraum von einer 
Woche.

Bei der Wirkung von 150 μg/l Carbofuran auf E. vulgaris waren Veränderungen in den Parametern 
Schwimmgeschwindigkeit und Geschwindigkeitsklassenindex (GKI) ausschlaggebend für die Über-
schreitung der Alarmschwelle. Der Schwimmgeschwindigkeit kam damit die entscheidende Bedeu-
tung für die Detektion subletaler Effekte zu. 

Die normale Schwimmgeschwindigkeit ohne die Beeinflussung durch ein Toxin unterschied sich 
zwischen den beiden Testspezies (Abb.4). Bei den jungen Daphnien lag sie etwa um das doppelte 
höher (ca. 0,4 cm/s) als bei den adulten Ruderfußkrebsen (ca. 0,2 cm/s). Mit zunehmendem Alter 
schwammen die Daphnien schneller und das Grundrauschen, welches ohnehin höher war als bei 
E. vulgaris, stieg zunehmend an.  
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Diskussion

Die statischen Tests mit jungen (< 24 h) und 7-8 Tage alten Daphnien belegen für den Wirkstoff 
Carbofuran eine Abnahme der Sensitivität von D. magna mit dem Alter. Die Wirkschwellen-
konzentration für Carbofuran lag im bbe-Daphnientoximeter für beide Testorganismen bei etwa 
150 μg/L. Für E. vulgaris bedeutete dies, dass bereits ein Achtel des im statischen Test ermittelten 
24h-EC50-Wertes (Immobilisierung) zur Überschreitung der Alarmschwelle des bbe-Daphnien-
toximeter ausreichte, wohingegen bei D. magna, gemessen am statischen Test (24h-EC50-Wert  
= 80 μg/L), etwa die doppelte Wirkstoffkonzentration zum Überschreiten der Alarmschwelle ein-
gesetzt werden musste. Die subletale Wirkung von Carbofuran auf E. vulgaris zeigte sich im kon-
tinuierlichen Test in erster Linie an Veränderungen der Schwimmgeschwindigkeit. Das Normal-
verhalten von E. vulgaris war in der Schwimmgeschwindigkeit konstanter als bei D. magna, so dass 
toxinbedingte Veränderungen besser von der dynamischen Alarmerkennung erfasst werden 
konnten.

Eine Erklärung liegt im unterschiedlichen Verhaltensmuster der beiden Spezies. Während D. magna
sich durch regelmäßiges schlagen, mit den im Verhältnis zur Körpergröße kurzen Antennen, nur mit 
hoher Aktivität im Wasserkörper halten kann, ist es E. vulgaris möglich, mit Hilfe der im Verhältnis 
vielfach längeren Antennen, die Sinkgeschwindigkeit derart zu verringern, dass sich die Tiere über 
längere Zeit passiv im Wasserkörper treiben lassen können. Erhöhen die Tiere unter dem Einfluss 
eines Stressors ihre Schwimmaktivität, so bedeutet dies für D. magna eine Erhöhung der ohnehin 
das Schwimmverhalten prägenden Schlagfrequenz, wohingegen es bei E. vulgaris eine Verringe-
rung des normalerweise das Schwimmbild prägenden passiven Sinkverhaltens bedeutet. Anders 
ausgedrückt, umso größer der Kontrast zwischen dem unbeeinflussten Normalverhalten und der 
Reaktion im Stressfall, umso leichter ist eine sichere Detektion möglich.  

Mit dem Wachstum von D. magna zeigte sich neben einem Anstieg der Schwimmgeschwindigkeit, 
eine Zunahme der Streuung im normalen Schwimmverhalten. Eine solche Erhöhung des Grund-
rauschens ist zwangsläufig mit einer Erniedrigung der Ansprechempfindlichkeit verbunden, da die 
Standardabweichung in die Berechnungen der Alarmalgorithmen mit eingeht. Somit ist bei der 
Verwendung von D. magna als Testorganismus, im Gegensatz zum Einsatz von E. vulgaris, von 
einer veränderlichen Sensitivität innerhalb des Messzeitraums auszugehen. Aus den Ergebnissen 
lässt sich für die Praxis ableiten, dass hinsichtlich der Kontinuität im Messbetrieb E. vulgaris dem 
Einsatz von D. magna im bbe-Daphnientoximeter vorzuziehen wäre. Aufgrund der nahezu iden-
tischen Wirkschwellenkonzentrationen war im Hinblick auf die Sensitivität für Carbofuran keine 
Favorisierung einer der beiden Spezies möglich. 
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Einleitung

Natürliche Selektion ist der primäre Mechanismus, der zur Anpassung von Populationen an spezifi-
sche Umweltbedingungen führt. Vorraussetzung für adaptive Evolution ist genetische Variation; sie 
bildet das Substrat, aus dem vorteilhafte genetische Kombinationen ausgelesen werden können. 
Anthropogene Einflüsse verändern Umweltbedingungen für natürliche Population in extrem kurzen 
Zeitmaßstäben, was Populationen vor das Problem rascher adaptiver Evolution stellt. Während 
Selektion in der Vergangenheit meist als langsamer Prozess verstanden wurde, zeigt eine Vielzahl 
neuerer Studien, dass viele Arten Adaptationen an schnelle anthropogene Umweltveränderungen 
innerhalb weniger Generationen entwickeln können (Thompson 1998). Ein Beispiel für rasche 
anthropogene Umweltveränderungen, die einen hohen Selektionsdruck auf Populationen ausüben 
können, stellen Schadstoffeinträge in aquatische Ökosysteme, besonderes durch Kläranlagenabläufe 
oder diffuse Einleitungen (z.B. durch die Landwirtschaft), dar (EU 2000). Da viele Substanzen 
schlecht wasserlöslich sind, verschwinden diese aus der Wasserphase und werden zum großen Teil 
an Sedimente gebunden. Belastete Sedimente stellen somit, neben den natürlichen Faktoren, einen 
weiteren abiotischen Stressor für frei lebende Populationen dar.

In der vorliegen Studie soll das Potenzial einer Anpassung von aquatischen Invertebraten an TBT 
als chemischen Stressor am Beispiel der gut untersuchten Zuckmücke Chironomus riparius (Dipte-
ra) in einer Multigenerationsstudie untersucht werden. C. riparius wurde ausgewählt, da dieser 
Organismus den größten Teil des Lebenszyklus (4 Larvalstadien) im Sediment verbringt (Armitage 
et al. 1995). Deshalb ist eine direkte Exposition über das Integument oder über die Nahrung an 
sedimentgebundene Schadstoffe zu erwarten. Da bekannt ist, dass sich C. riparius an Schwerme-
talle adaptieren kann (Miller & Hendricks 1996; Postma et al. 1995a), wurde in dieser Studie der 
biologisch hoch aktive Umweltschadstoff Tributylzinn ausgewählt, der sich aufgrund der geringen 
Wasserlöslichkeit vorwiegend in Sedimenten findet. Diese Organozinnverbindung besitzt eine hohe 
Toxizität gegenüber Algen, Muscheln und Bakterien und wurde deshalb als Biozid in Antifouling-
farben, aufwuchsverhindernden Schiffsanstrichen, eingesetzt. Weiterhin wird TBT im Holz- und 
Materialschutz verwendet. TBT konnte in natürlichen Sedimenten nachgewiesen werden, wobei 
Maximalkonzentrationen von 50 mg/kg gemessen wurden (EU 2005). Neben der Abschätzung des 
Adaptationspotenzials an hoch aktive Biozide soll in der Multigenerationsstudie ein möglicher 
Verlust an genetischer Variabilität durch die Exposition an TBT erfasst werden. Es wurde eine 
geringe, subletal wirkende Konzentration des Stressors gewählt, um eventuelle Folgen einer TBT-
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Belastung auf die Populationsstruktur zu erfassen, die mit dem klassischen Life-Cycle-Test (OECD 
218) nicht dokumentiert werden können. 

Material und Methoden 

Multigenerationsstudie 

Bei der Multigenerationsstudie wurden Life-Cycle-Experimente in Anlehnung an die OECD-
Guideline 218 (OECD 2004) über 11 Generationen durchgeführt. Dabei wurden 2 l Glaskristalli-
sierschalen als Testgefäße verwendet, welche mit 1 l rekonstituiertem Wasser und 100 g Quarzsand 
befüllt wurden. Für das Experiment wurden zu Beginn 31 frische Eigelege aus einer aus elf ver-
schiedenen Laborzuchten zusammengekreuzten Population entnommen. Im Anschluss daran wur-
den die Larven der einzelnen Eigelege gut durchmischt und jeweils 50 vitale Larven pro Testgefäße 
eingezählt. Die Tiere wurden mit 0,5 mg/Larve/d gemahlener Tetra-Min  Suspension gefüttert. Als 
Nominalkonzentration der Testsubstanz wurde 80 μg Sn/kg TG ausgewählt. Diese Konzentration 
wurde in einem Vorexperiment ermittelt, wobei eine leicht erhöhte Mortalität von ca. 10% im Ver-
gleich zur Lösemittelkontrolle festgestellt wurde. Da für das apolare TBT ein organischer Lösungs-
vermittler verwendet werden musste, wurde zusätzlich eine Lösemittelkontrolle (LMK) mit Ethanol 
berücksichtigt. Das Sediment wurde zu Beginn des Experimentes mit der Testsubstanz gespikt, 
wobei das Lösemittel über 48 h abgedampft wurde. Für die Gewährleistung eines populationsrele-
vanten Experimentdesigns sowie der statistischen Datensicherheit wurden zehn parallele Testgefäße 
pro Behandlungsgruppe (gesamt 500 Tiere) angesetzt. Ab dem 12. Versuchstag erfolgte die Auf-
nahme der Emergenz, wobei täglich die Anzahl der geschlüpften Tiere erfasst wurde. Die ge-
schlüpften Imagines wurden aus den Versuchsgefäßen der jeweiligen Population mit einem Ex-
hauster abgesaugt und jeweils in ein mit Edelstahlgaze abgedecktes Glasgefäß (30 20 20 cm) über-
führt. In diesem konnte die Reproduktion der adulten Tiere statt finden. Für die Eiablage der 
Weibchen wurde ein mit ca. 300 ml Wasser gefüllter Behälter angeboten. Die produzierten Eigelege 
wurden einmal täglich abgesammelt und deren Anzahl bestimmt. Für die folgende Generation 
wurden die aus den Eigelegen geschlüpften Larven analog dem Versuchsbeginn mit jeweils 500 L1-
Larven pro Ansatz in die Schalen eingesetzt. Als Versuchsendpunkt diente die Mortalität. 

Durchführung der Anpassungsstudien 

Um Anpassungseffekte der beiden Population an TBT feststellen zu können, wurden neben dem 
Multigenerationsexperiment zusätzlich Akuttests mit L1-Larven (Generation 3, 5, 8, 9 und 10) 
durchgeführt. Dabei wurden jeweils 24 Larven in 96 Mikrowellplatten (2 ml/Well) an die Nominal-
konzentrationen von 2; 6,3; 20; 63 und 200 μg Sn/l exponiert. Eine LMK (10 μl Ethanol/l) wurde 
berücksichtigt. Die Mortalität wurde nach 24 h aufgenommen. Weiterhin erfolgte am Ende der 
Multigenerationsstudie in einem weiteren Life-Cycle-Experiment in Anlehnung an die OECD-
Guideline 218 die Aufnahme einer vollen Konzentrations-Wirkungsbeziehung (50, 80, 120 und 150 
μg Sn/kg TG). Auch bei diesem Experiment diente die Mortalität als Endpunkt.

Mikrosatellitenanalyse

Die genetische Variabilität in den einzelnen Generationen wurde an fünf variablen Mikrosatelliten-
Loci bestimmt. Hierfür wurden 36 Tiere pro Generation und Behandlung in CTAB Puffer + 4 μl 20 
mM Prot. K 1 h bei 63°C verdaut. Nach einem Reinigungsschritt mit Chloroform/Isoamylalkohol 
(24:1) und 1 h Präzipitation in 100% Isopropanol wurde die DNA 2 x mit Ethanol 70% gewaschen 
und in VE-Wasser resuspendiert. Die 5 Mikrosatelliten-Loci wurden anschließend mittels PCR 
amplifiziert und auf einem 9% Polyacrylamidgel in einem ALF 1-Sequenzierautomaten (Pharma-
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cia) aufgetragen. Die Fragmentlängen wurden in dem Programm ALFWIN 3.1 Software bestimmt. 
Verschiedene populationsgenetische Parameter (z. B. beobachtete Heterozygotie), wurden mit Hilfe 
des Programms Genepop 3.4 (Raymond & Rousset 1995) berechnet. 

Ergebnisse und Diskussion 

In der Multigenerationsstudie konnten, wie erwartet, keine erhöhten Mortalitäten zwischen den Be-
handlungsgruppen festgestellt werden. Die LMK weist eine mediane Mortalität von ca. 17% und 
die TBT-Behandlung von 18% auf. Auffällig sind allerdings die nicht normal verteilten Daten in 
beiden Behandlungen, wobei diese durch einzelne ausgefallene Replikate erklärt werden können. 
Als weitere Variationsquelle kommt die biologische Varianz in Betracht. Ähnlich starke Schwan-
kungen der Mortalitäten bei C. riparius konnten auch von Janssens de Bisthoven et al. (2001) über 
den Verlauf von 10 Generationen festgestellt werden. Dabei variierten die Mortalitäten zwischen 10 
und 80% in der gleichen Behandlungsgruppe. Zusätzlich können auch jahreszeitliche Einflüsse 
nicht ausgeschlossen werden, welche auch in Laborstudien von Groenendijk et al. (1999) beschrie-
ben wurden.

Weiterhin konnte kein Einfluss der geringen TBT-Belastung auf die genetische Variabilität ermittelt 
werden. Diese ist in Abbildung 1 durch die beobachtet Heterozygotie dargestellt, die sich in den 
Generationen stets zwischen 0,4 und 0,6 bewegt. Auffällig ist, dass die beobachtete Heterozygotie 
in den ersten Generationen deutlich zunimmt. Dieser Anstieg kann durch die noch nicht vollständi-
ge Zusammenkreuzung der elf Laborzuchten in der Ausgangspopulation und der anschließenden 
Durchkreuzung bis zur dritten Generation begründet werden. In den untersuchten Generationen 
konnten keine signifikanten Unterschiede zwischen den TBT-Behandlungen und der LMK festge-
stellt werden. Dieses kann durch die geringen Mortalitäten bei der gewählten Konzentration erklärt 
werden, durch die keine genetische Verarmung aufgrund von verstärkter genetischer Drift erwartet 
werden kann. Da Mikrosatelliten weitestgehend neutral sein sollten, kann auch eine reduzierte 
Diversität durch Selektionseffekte kaum nachgewiesen werden. Betrachtet man jedoch die 3. Gene-
ration aufgrund der totalen Durchkreuzung der Ausgangsstämme als Ausgangsgeneration, lässt sich 
in beiden Ansätzen trotz der relativ großen Individuenanzahl pro Generation ein Absinken geneti-
scher Diversität durch Drifteffekte feststellen.  

Bei den Empfindlichkeiten gegenüber TBT zeigen die L1-Larven in den Akuttests in den Generati-
onen 3, 5 und 8 keine signifikanten Unterschiede für die berechneten LC50 zwischen der LMK und 
der TBT-Behandlung auf (Abb. 2). Die L1-Larven in den Generationen 9 und 10 sind im Gegensatz 
dazu unempfindlicher gegenüber dem Stressor, wobei sie signifikant höhere LC50 in den Behand-
lungsgruppen aufweisen als in den jeweiligen LMK. Somit kann eine Adaptation von C. riparius an 
TBT angenommen werden. Auffällig dabei ist die sprunghafte Anpassung zwischen den Generatio-
nen 8 und 9. Im Vergleich zu den ermittelten Adaptionspotenzialen von C. riparius gegenüber 
Schwermetallen zeigt sich bereits nach wenigen Generationen (Miller & Hendricks 1996; Postma et 
al. 1995b), dass die Population deutlich länger braucht, um sich an das hochaktive Biozid zu adap-
tieren. Dies kann durch den relativen niedrigen Evolutionsdruck bei der niedrigen Konzentration 
erklärt werden, wobei jedoch grundsätzlich eine Anpassung möglich ist.

Deutliche Anpassungseffekte konnten weiterhin im Life-Cycle Experiment am Ende der Multigene-
rationsstudie festgestellt werden. Dabei wird für die gegenüber TBT vorexponierte Population eine 
LC50 von 138 μg Sn/kg TG berechnet. Im Vergleich dazu wiesen die nicht vorexponierten Tiere 
eine signifikant niedrigere LC50 (p < 0.1) von 108 μg Sn/kg TG auf. TBT vorexponierte Tiere sind 
somit auch bei einer Sedimentexposition deutlich unempfindlicher gegenüber dem Stressor.  
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Abb. 1: Beobachtete Heterozygotie der Lösemittelkontrolle (geschlossene Linie) und der an Tributyl-
zinn exponierten Population (gestrichelte Linie) in der Multigenerationsstudie. 

Abb. 2: Berechnete LC50 der L1-Larven aus den Akuttest mit TBT-Exposition über das Wasser in den 
Generationen 3, 5, 8, 9 und 10 der Multigenerationsstudie. Dargestellt sind die LC50 Werte 
Standardabweichung der unbelasteten (weiße Balken) und der TBT vorbelasteten Population 
(schwarze Balken). Signifikante Unterschiede werden mittels nicht linearer Regression (sigmoidale 
Konzentrations-Wirkungskurve) und anschließendem Global Fitting nach Motulsky & Christopou-
los (2004) bestimmt (*** p < 0,001). 
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Zusammenfassung/Schlussfolgerungen  

In der durchgeführten Multigenerationsstudie mit einer niedrigen TBT Konzentration (80 μg Sn/kg) 
konnte ein deutliches Anpassungspotenzial von C. riparius an die Modelsubstanz sowohl in Akut-
tests als auch im kompletten Life-Cycle-Experiment gezeigt werden. Die Zuckmücke ist in der 
Lage, sich an anthropogene Substanzen mit hoher biologischer Aktivität anzupassen. Diese Spezia-
lisierung dauert allerdings im Vergleich zur Anpassung an Schwermetalle relativ lange, da erst nach 
8 vollen Generationszyklen eine höhere Toleranz gegenüber TBT festgestellt werden konnte. Dieses 
kann durch die niedrige Konzentration und durch die anthropogen Herkunft der Substanz erklärt 
werden. Weiterhin wurde kein Einfluss auf die beobachtete Heterozygotie durch den Stressor ermit-
telt. Somit ist die Zuckmücke in der Lage, mit TBT schwach bis mäßig verschmutze Habitate wie-
der zu besiedeln. 
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Das Dilemma der Biodiversität 
Der Erhalt der Biodiversität und die Biodiversitätsforschung werden heute weltweit als wichtige 
Ziele genannt. Die Realität deutscher Schulen und Hochschulen vermittelt hingegen ein erschre-
ckendes Kontrastprogramm. Im Widerspruch zu Artikel 13 der „Convention on Biological 
Diversity“ (UN 1992), die auch die Bundesrepublik Deutschland anerkennt, wird Artenkenntnis in 
den Biologielehrplänen vieler Bundesländer nicht im gewünschten Maße gefordert und gefördert. 
Diese Tendenz ist nicht neu, sie ist bereits in den Biologie-Curricula der 1970er bis 1990er Jahre 
erkennbar, in einer Abkehr von der „Schmeilschen“ Biologie und damit weg von einer organis-
mischen Biologie, hin zu einer Beschränkung auf biologische Grundphänomene, zu Zellphysiologie 
und Molekularer Genetik. Die heutige Elterngeneration ist damit aufgewachsen. Auch in diversen 
Prüfungs- und Studienordnungen vieler deutscher Hochschulen spielt die Kenntnis von Aspekten 
der Biodiversität keine wesentliche Rolle mehr. Studienanfänger, die das Fach Biologie gewählt 
haben, zeigen in Tests eine erschreckend geringe Artenkenntnis. Nur ganz wenige „Allerweltsarten“ 
werden erkannt. Hintergrundwissen zu den jeweiligen Lebensräumen, insbesondere autökologische 
oder synökologische Aspekte wichtiger Arten, fehlt fast komplett. Ergebnisse von Studien 
(Eschenhagen 1982, 1984; Lehnert 1999; Lindemann-Matthies 1999; Mayer 1996) zeigen, dass die 
meisten Kinder und Jugendlichen nur wenige Arten kennen und benennen können, und dass die 
Kenntnis der Biologie einheimischer Arten gering ist. 

Gründe für die derzeitige Situation 
Potentielle Gründe für die verbreitet geringe Artenkenntnis sollen im Folgenden dargestellt werden. 
Da wird zum einen die Abhängigkeit des Menschen von Lebewesen als Nahrungsquelle nicht mehr 
verstanden, und man ist nicht mehr an der Nahrungsmittelproduktion unmittelbar beteiligt – eine 
Systematisierung nach essbar, nicht essbar, giftig ist nicht mehr nötig. Zweitens ist der freie Zugang 
zu natürlichen Lebensräumen – zumindest in Deutschland – auch durch gesetzliche Vorgaben 
erschwert. Daneben steigt die Anzahl der Arten, die aus Artenschutzgründen (Bundesartenschutz-
verordnung, Landesnaturschutzgesetze) nicht mehr gefangen und gehalten werden darf. Erfah-
rungen mit Kaulquappen im Aquarium oder Fröschen im Terrarium können nicht mehr gewonnen 
werden. Zudem wird die Anzahl der Alternativen zur Naturerfahrung durch die Zunahme von tech-
nischen Errungenschaften, die neben der Vermittlung von Technikerfahrung vor allem unterhalten, 
größer.

Daneben zeichnet sich ein bisher eher weniger beachtetes Verlust-Szenario ab. Die Zahl der Per-
sonen, die bisher Naturerfahrung besaßen und tradierten – hierfür stehen stellvertretend die Groß-
eltern – nimmt ab. Tradition und traditionelles Wissen wurden und werden in den meisten Gesell-
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schaftsformen durch Großeltern an Enkel weitergegeben. Gründe dafür sind zahlreich: Übernahme 
von Betreuungsaufgaben bei höherer Zeitverfügbarkeit, Informationsvermittlung mit Geduld, 
Kompetenz aus Erfahrung, Akzeptanz durch Enkel, da sie meist nicht am unmittelbaren alltäglichen 
Erziehungsgeschäft beteiligt sind und schon früh in der kindlichen Entwicklung eine wichtige 
Informationsquelle darstellen. 

Da Grundlagen von Naturinteresse sehr früh gelegt werden, muss eine vernünftige Erziehung zur 
Naturkenntnis und zum Naturverständnis ebenfalls früh einsetzen. Die derzeit begonnene Diskus-
sion über eine bereits im Kindergarten anlaufende Wissensvermittlung beleuchtet nur eine Seite des 
Problems. Zur Identifikation mit Lebewesen und Naturräumen gehört zwingend eine frühe erlebnis-
orientierte Begegnung unterstützt durch kompetente und engagierte Vermittler. 

Die besondere Problematik der Limnologie 
Die Einrichtung von Gewässerlehrpfaden, eine Bereitstellung von Gewässeruntersuchungskoffern 
für Kinder und Jugendliche – selbsterklärend oder mit betreuendem Personal, Mitarbeit von Fach-
leuten am „Tag der Artenvielfalt“, Ausbildung von Gewässerführern z.B. an Volkshochschulen, 
Angebote von Behördenlimnologen in Form von Exkursionen oder an einem „Tag der offenen Tür“ 
müssen verstärkt gefördert werden. Da einige neue Lehrpläne im Rahmen der naturwissenschaft-
lichen Fächerverbünde das Thema „Wasser“ explizit enthalten, liegt es nun auch an den Fachgesell-
schaften, sich in die Unterstützung von Lehrern und Schülern beim Erwerb von Artenkenntnis aqua-
tischer Organismen einzubringen. Ein Arbeitskreis „Wasser und Bildung“ im Rahmen der DGL 
wäre ein erster Schritt, Sommercamps und Nachwuchsbildung sollten folgen. 

Selbst junge Erwachsene sind, wie ich aus meiner Hochschulpraxis weiß, dann eher bereit, sich mit 
den verschiedenen Aspekten von Biodiversität vertraut zu machen, wenn sie Einsichten im Rahmen 
selbst erlebter Naturerfahrungen gewinnen, so etwa bei studentischen Gewässerexkursionen wie 
„Frieren mit Tieren“ (benthische Organismen in einem winterlichen Fließgewässer) oder „Nacht der 
Molche“ (Nachtexkursion mit Kartierung von Amphibien). 

Ausblick
Sollte keine Tendenzwende erreicht werden, ist trotz immer besser werdender Bestimmungsliteratur 
(Bellmann 1988, Engelhardt 1996, Grabow 2000) ein gravierender Verlust an Wissen über die 
heimische aquatische Fauna und Flora zu befürchten. Dies schlägt sich schon heute in der kleiner 
werdenden Zahl von Fachleuten für bestimmte Taxa nieder. Ebenso ging in den letzten Jahrzehnten 
– mit Ausnahme der Ornithologie – das Potential an Laienforschung deutlich zurück. Selbst ento-
mologische Arbeitsgruppen bekommen ein so genanntes Nachwuchsproblem. Noch ist es nicht zu 
spät, wenn einer größer werdenden Zahl von Verantwortlichen in Forschung und Bildung das 
Problem bewusst wird, wenn sie sich aktiv in die Wissensvermittlung einbringen und damit vor-
handenes Wissen weitergeben. 
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Einleitung

Die Beobachtung von Natur- und Umwelt mit Kindern hat im Zuge schwindenden Umweltwissens 
(C.P. Hutter in Blessing & Mäurer 2003) besonderen pädagogischen Wert.  

Das hier vorgestellte Projekt besteht aus einer fachlichen, pädagogischen und beobachtenden Be-
gleitung der biologischen Vorgänge bei und durch eine Renaturierungsmaßmahme mit den ortsan-
sässigen Grundschul- und Kindergartenkindern.

Gewässerpädagogik wird verstanden als ein Teilgebiet der Naturpädagogik, in dem sich alles ums 
Wasser dreht, primär an einem konkreten Gewässer. 

Was lernen Kinder am Gewässer? Gewässer bieten, egal ob in Form von Stillwasser oder von Fließ-
wasser, einmalig viele Möglichkeiten von Lernerfahrungen für Kinder. Einerseits handelt es sich 
bei einem Gewässer um ein überschaubares ökologisches System, das aus Sicht der Kinder abge-
grenzt erscheint durch die Grenzlinie Wasser – Luft . Die Welt unter der Wasseroberfläche ist vie-
len unbekannt und bisweilen unheimlich. Daher gehören zum Lernen und Wissen über das Wasser 
auch das Überwinden von Ängsten oder Abneigungen, sowie das Neuschaffen von Zugängen zum 
Element. 

Projektkoordinaten  
Der Gewässerabschnitt „Seelenhof“ am Markelfinger Mühlbach  (Markelfingen/Radolfzell am 
Bodensee) wurde im Sommer 2003 renaturiert. Dabei standen im Vordergrund, den Bach in folgen-
den strukturellen Bedingungen zu verbessern: 

Einfügen von Störsteinen und Totholz zur Bereicherung der Strömungsverhältnisse 
Einbau von Krümmungen  
Böschungen abflachen zur Förderung der Übergangsvegetation Wasser - Land. 

Der Mühlbach verfügt über eine intakte Population der Kleinen Flussmuschel (Unio crassus)
(Schmidt-Halewicz 2003), deren Lebensraum durch die Maßnahme akut nicht verschlechtert wer-
den durfte, sondern langfristig erweitert werden sollte. Unio crassus ist FFH-Art und damit ge-
schützt (FFH-Richtlinie 92/43/EWG). Folgende Ziele berücksichtigen das Muschelvorkommen und 
tragen langfristig zur Existenz der Kleinen Flussmuschel bei: 

Angebot für Fische erweitern durch Störsteine, Erlenwurzelraum, Vertiefungen 
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Erlen (Alnus glutinosa) statt Hybidpappeln (Poppulus der Hybride robusta) 
Umsetzung der Muschelpopulation zum Schutz während der Baumaßnahme. 

Eine uferbegleitende Reihe von 30 Hybridpappeln wurde weitgehend gelichtet und die gleichalt-
rigen ca. 60-jährigen Pappeln entfernt. Fünf einheimische Erlen wurden als Wurzelbrut mit den 
Schulklassen gesetzt. Die Fische, im Mühlbach insbesondere der Döbel (Leuciscus cephalus), sind 
zur Fortpflanzung der Muschel wichtig. Die Durchgängigkeit des gesamten Baches für Fische 
bestimmt daher die Ausbreitung der Kleinen Flussmuschel. Entgegen dem Gedeih der Muschel-
population kann sich die Ausbreitung des Bisam (Ondathra zibethica) auswirken, der sich im Mühl-
bach im zeitigen Frühjahr mangels pflanzlicher Kost an den eiweißreichen Weichtieren weidet 
(Bothe 1996). 

Der Zeitrahmen des Projektes umfasste 1 ½ Jahre (2003-2004), wobei effektiv für Freilandunter-
richt Frühjahr und Sommer, sowie der Herbst genutzt werden konnte. Die Stadt Radolfzell trug die 
Maßnahmen der Renaturierung sowie 50 % des gewässerpädagogischen Projektes. Die andere 
Hälfte wurde über Plenum Westlicher Bodensee (Modellprojekt Konstanz GmbH) finanziert. In 
enger Absprache mit der Schule wurden 40 Unterrichtseinheiten mit den Klassenstufen 1-4 der 
Grundschule sowie einer Gruppe aus dem Kindergarten terminiert und geplant. Den Abschluß eines 
Jahres bildeten eine Ausstellung mit Präsentationen bzw. ein Projektbericht für die Schule. 

An dieser Stelle möchte ich allen Beteiligten herzlichst danken für Ihre Mitwirkung am Erfolg des 
Projektes.

Zielsetzungen des gewässerpädagogischen Projektes 

Inhaltlich lassen sich die Ziele wie folgt zusammenfassen: 
Die Indentifikation mit dem Bach fördern. 
Die Indentifikation mit der Renaturierungsmaßnahme erwirken. 
Den Bach als schulischen Lern- und Erlebnisort einführen 
Die Schule auf eine Übernahme der Patenschaft für den Bach vorbereiten 
Begleitung der Entwicklung biologischer Vorgänge an drei ausgewählten Untersuchungs-
stellen.

Die lokale Bevölkerung ist oft nicht mehr wie in früheren Zeiten über Generationen präsent am Ort. 
Viele Bewohner sind nur zum Wohnen im Ort, während sie einen Großteil ihrer Zeit bei der Arbeit, 
außerhalb des Ortes verbringen. Daher werden Gewässer wie ein Dorfbach, die den Ort durchflie-
ßen, nicht von allen Bewohnern wahrgenommen bzw. wertgeschätzt. Viele Bewohner könnten 
andere Prioritäten bei der Umsetzung von Maßnahmen bevorzugen, wenn sie selbst dem Gewässer 
keinen Wert beimessen.  

Eine Schule, wie hier eine einzügige Grundschule, kann von einem solchen Projekt gerade im Rah-
men der geänderten Bildungspläne profitieren, indem neues, fächerübergreifendes Wissen und 
Lernen in den Unterricht geholt wird. Am Ende der Projektzeit soll die Schule aufgrund des aufge-
nommenen Fachwissens in der Lage sein, eine Bachpatenschaft zu übernehmen. 

Eine Dokumentation über die Ereignisse, die die Renaturierungsmaßnahme mit sich bringt, ergibt 
die Begleitung der biologischen Vorgänge bzw. die regelmäßige Kontrolle der Benthos-Besiedlung 
an 4 ausgewählten Stellen; zwei im Bereich der Renaturierung, eine 300m unterhalb, sowie einer 
Referenzstelle im Überlaufbecken (Stillwasser). 
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Auszug durchgeführter Inhalte mit Schule bzw. Kindergartenkindern 

Im Laufe der 1 ½ Jahre wurden rund 40 Freilandunterrichtseinheiten mit einer Gruppe des Kinder-
gartens bzw. im wesentlichen mit den Schulklassen durchgeführt. Die Schulklassen wurden entwe-
der begleitet von der Klassenlehrein und 1-2 Eltern, oder geteilt und zur Hälfte in der Schule an-
derweitig beschäftigt. Insgesamt erreichte das Projekt etwa 100 Kinder, die beteiligt waren.

Zur Förderung des Uferwuchses und zur Beschleunigung spontaner Erlenansiedlung wurde Wur-
zelbrut einheimischer Schwarzerlen (Alnus glutinosa, Baum des Jahres 2003; Rohloff 2003) ausge-
bracht. Dazu ging eine 3. Klasse mit Spaten und Grabspaten ausgerüstet an den Bach, um den neuen 
Standort der Erlen zu bestimmen. Fünf von sechs ausgebrachten Erlen wuchsen an. Der Problembe-
reiter Bisam (Ondathra zibethica) wurde mittels seiner Bauten kartiert. Diese Information wurde an 
die Stadt weitergegeben mit der Bitte, sich um den Einsatz eines fachkundigen Jägers im Frühjahr 
zu bemühen, damit die Muschelpopulation nicht leidet.

Praktischer Naturschutz war Thema durch die Umsetzaktion der Kleinen Flussmuschel direkt vor 
der Baumaßnahme. Hierzu arbeiteten anwohnende Kinder, Schulkinder, Ferienkinder gemeinsam 
mit beim Auffinden der lebenden Exemplare (siehe Abb. 1). Etwa 100 Muscheln wurden für drei 
Monate unter einem Schutzgitter geborgen. Das Gitter bot mehrere Vorteile: die Muschel werden 
mit fließendem Bachwasser versorgt. Sie sind geschützt vor dem Bisam und sie können gut betrach-
tet werden, indem sich die Beobachter auf das nur ca. 15 cm Gitter im Wasser stellen (siehe Abb 2). 

Abb. 1: Kinder von Kindergarten und Grundschule  
  finden die Kleine Flussmuschel 

Die Durchgängigkeit des Baches wurde im unteren 
Bereich (unterhalb der Renaturierungsstelle) The-
ma, da dort mehrere Abstürze bisher die Ausbrei-
tung der Fische im gesamten Bach verhindern. 
Demzufolge sollte das Projekt auch Wegbahner für 
weitere Renaturierungsabschnitte sein, die letztlich 
eine Durchgängigkeit des gesamten, 2 km langen 
Baches erreichen und zwei isolierte Flussmuschel-
populationen verbinden sollen (Schmidt-Halewicz 
2003). Eine gewässerökologische Sammlung, die 
begleitend regelmäßige Probenahme des Zoo-
benthos am Bach beinhaltete, kann wie folgt zu-
sammengefasst werden:  

Basis war die Annahme, dass die Anzahl der Tierar-
ten auf die Strukturvielfalt schließen lässt – die 

Renaturierung sollte eine Erhöhung der Strukturvielfalt bewirken. Die Daten wurden im Laufe des 
Freilandunterrichts 2003 und 2004 gesammelt, indem die Kinder direkt vor Ort mit einfachen Be-
stimmungskärtchen die bodenlebende Fauna in Schalen ausgebreitet bestimmten und protokollier-
ten. Es wurden Anzahl und Namen verschiedener Arten festgehalten. Drei Untersuchungsstellen 
und ein Rückhaltebecken wurden besammelt. Insgesamt liegen 20 Probendaten vor. 

Als Ergebnis der Sammlung erlebten die Kinder, dass aus 22 Arten im Jahr 2003 im Jahr darauf 31 
Arten geworden waren, die die Untersuchungsstelle 1 besiedelten. Bei der Untersuchungsstelle 2 
waren es zuerst 23, später 26 Arten, die gefunden wurden. Dadurch konnte ein Erfolg der Renatu-
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rierung dokumentiert werden. Insbesondere war der Bachflohkrebs (Gammarus pulex) an Stelle 1 
hinzugekommen, aber auch die Vielfalt an Libellen und Köcherfliegen hatte zugenommen. 

Abb. 2: Das Muschelgitter im Bach und wie man darauf  
  steht 

Abschließend wurden angefertigt, jeweils ein 
Projektbericht mit Arbeitsblättern für die 
Schule, sowie ein 
Ordner mit Lehr- und Lernmaterial für die 
Schule

um die Nachhaltigkeit des neuen Stoffes rund um den 
Bach zu sichern. 

Schlussfolgerungen:  

a) In welcher Form haben Schule und 
Kindergarten profitieren können ? 

Für die Kindergartenkinder konnte durch das Element 
Wasser ein Zugang zu ihrem Dorfgewässer aufgebaut 
werden. Besondere Lerneffekte im Elementarbereich 

fangen an bei ganz einfachen Dingen wie der richtigen Bekleidung, der Bewegungskoordination, 
der Handhabung der Geräte (Netze) und dem Umgang mit den Lebewesen und Pflanzen und setzen 
sich fort über das Kennenlernen derselben. Vorbereitend auf die Schule wird das Sozialverhalten in 
der Gruppe im Freiland wie auch das Arbeiten in der Gruppe geübt. Die Kinder, die nach dem 
ersten Jahr aus dem Kindergarten in die Schule aufgenommen wurden, waren als Klassengruppe 
ganz anders im Umgang miteinander als vorherige Schulanfänger (mdl. Lehrerin Weisser). 

Die Schulkinder konnten sich in folgenden Gestaltungskompetenzen üben: 
Soziale Kompetenzen – bezogen auf den Umgang und das Lernen in der Gruppe unter Frei-
landbedingungen.
Motorische Kompetenzen – bezogen auf den Umgang und die eigene Bewegung am Ufer 
sowie im Bach. 
Schlüsselqualifikationen – bezogen auf Wissen rund um den Bach und seine Bewohner. 
Nachhaltiges Lernen – durch Verknüpfen von Erleben und Vertiefungen des Erlebten im 
Unterricht.

Die Schlüsselqualifikationen sind sich weit gefächert; insbesondere die Bereiche Wahrnehmung, 
Wissen, Analyse, Konfliktbearbeitung und Verhalten wurden angesprochen und tragen wesentlich 
zur Bestimmung späteren Umwelthandelns bei (Gärtner & Hellberg-Rode 2001). Durch die Aus-
stellung und die darin enthaltenen Präsentationen (ein plastisches Bachmodell, ein getextetes Lied 
über den Mühlbach sowie etliche Farbkartons mit Bildern und Ausarbeitungen der Schüler, die im 
Projektbericht dauerhaft festgehalten wurden), zeigten den Lernerfolg, die Freude und den Aus-
drucksreichtum, mit dem die Kinder ihren Dorfbach aufgenommen hatten.  
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Als Beispiel hier zwei Strophen aus dem „Mühlbachlied“: 

Manches grade Bachstück ist jetzt eher rund 
Viele Tiere ziehen ein und sind gesund 
Und so bleibt der neue Bach im Gleichgewicht 
und hat außerdem ein hübscheres Gesicht 

Das Projekt am Bach gefiel uns Kindern allen (Oh ja!) 
Manche sind vor lauter Eifer reingefallen (Oh je!) 
Und obwohl die Hosen nass und immer nässer (Oh weh!) 
Macht die Schule Spaß an unsrem Dorfgewässer (Juche!)

In einer Arbeit zur Umweltbildung in der Schule stellt Kahlert (2001) einen Überblick über die 
Möglichkeiten und Perspektiven am Beispiel des Themenkomplexes Wasser & Wasserbelastung 
auf. Von seinen skizzierten neun Perspektiven zu diesem Themenkomplex wurden mehr als die 
Hälfte innerhalb des Projektes angesprochen. Das Modell ließe sich erweitern um das Feld Natur-
schutz, das bei ihm keine Berücksichtigung findet. 

b) In welcher Form hat die Gemeinde profitieren können? 

Die Gemeinde hat erfolgreich Befürworter für die Renaturierungspläne finden können. Der Erfolg 
zeichnet sich dadurch aus, dass weitere Abschnitte desselben Baches in 2005 in Angriff genommen 
wurden. Die Schule wird zudem eine langfristige Patenschaft für den bislang betreuten Gewässer-
abschnitt übernehmen, was der Gemeinde Kosten für Kontroll- und Pflegeaufgaben ersparen sollte. 
Langfristig kann die Schule durch regelmäßige Lerngänge am Bach den Erhalt der Kleinen Fluss-
muschel dokumentieren. 

Schlussbemerkung: Kinder müssen selbst tätig werden, um die Welt zu begreifen, zu erfahren und 
zu verstehen (Knörzer 2002). Das Projekt zeigt, wie kommunale Aufgaben der Renaturierung oder 
des Naturschutzes mit Umweltbildung im Elementar- und Grundschulbereich verbunden werden 
können. Ebenso wird ersichtlich, dass sich Limnologie und Bildung erfolgreich miteinander ver-
knüpfen lassen. 
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