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Das Gute kommt von oben: Laub und der aquatische mikrobielle 
Kohlenstoffkreislauf 

Katrin Attermeyer1 & Hans-Peter Grossart2, 3 
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Einleitung  

Global gesehen zirkuliert Kohlenstoff aktiv zwischen der Atmosphäre, der Geosphäre und der 
Hydrosphäre. Bisher wurden die Süßgewässer nur wenig in den globalen Kohlenstoffkreislauf 
einbezogen, obwohl sie hohe Einträge terrestrischen Materials aufweisen, die dort aktiv umgesetzt 
werden (Tranvik et al. 2009). Zudem werden in letzter Zeit ansteigende Konzentrationen von gelös-
tem organischem Kohlenstoff in den nördlichen Breiten gemessen (Monteith et al. 2007; Hansson et 
al. 2013), die. auf erhöhte terrestrische Einträge hinweisen. Der terrestrische (allochthone) Kohlen-
stoff umfasst sowohl gelöste Substanzen, ausgewaschen aus dem Wald-, Moor- oder Ackerboden, 
als auch partikuläres Material, wie Blätter, Pollen oder Holz (Cole et al. 2006). Bis zu 70% des 
allochthonen Kohlenstoffs wird in den kontinentalen Gewässern mineralisiert, bevor es in den 
Ozean exportiert wird (Cole et al. 2007; Tranvik et al. 2009; Aufdenkampe et al. 2011). Je kleiner 
ein Gewässer, desto höher ist sein allochthoner Eintrag im Verhältnis zur see-internen autochthonen 
Kohlenstoffproduktion durch die Primärproduzenten (Vander Zanden & Gratton 2011). Da die 
kleinen Seen (<1 km2) sehr zahlreich sind (Downing et al. 2006), ist es besonders wichtig, den 
Kohlenstoffumsatz in diesen Gewässern zu untersuchen. 

Bakterien sind in der Lage den gelösten organischen Kohlenstoff aufzunehmen und entweder für 
die Atmung zur Energiegewinnung oder zum Aufbau von Biomasse zu verwenden (Carlson et al. 
2007). Das Verhältnis beider Prozesse wird als bakterielle Wachstumseffizienz (BGE) bezeichnet 
und je höher die Wachstumseffizienz der Bakterien, desto mehr Kohlenstoff ist potenziell für höhe-
re Nahrungsnetzebenen verfügbar (Azam et al. 1983). Die BGE wird durch verschiedene Faktoren, 
wie zum Beispiel Nährstoffverfügbarkeit, Substratqualität (del Giorgio & Cole 1998) oder Licht 
(Tranvik & Bertilsson 2001) beeinflusst, was sich wiederum auf den Kohlenstoffumsatz im See 
auswirkt. Das Ziel dieser Arbeit war es, die Rolle der Bakterien am Kohlenstoffumsatz, insbesonde-
re Laub, in kleinen Flachseen zu untersuchen. Im Vordergrund standen dabei verschiedene Fakto-
ren, die den Umsatz regulieren können und den bakteriellen Kohlenstoffabbau, die bakteriellen 
Aktivitäten und die bakterielle Gemeinschaftszusammensetzung beeinflussen. In dem erweiterten 
Abstract sollen die Ergebnisse der Doktorarbeit von Katrin Attermeyer vorgestellt werden, die in 
Teilen bereits veröffentlicht sind (siehe Zitate). Hier sollen daher die Ergebnisse aus einem Feld-
Experiment und aus zwei Labor-Experimenten zusammengefasst werden.  
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Material und Methoden 

Feld-Experiment 

Das Feld-Experiment wurde am Schulzensee, einem kleinen Flachsee im Norden Brandenburgs 
durchgeführt. Eine Plastikplane teilt diesen See in zwei Hälften wodurch jeglicher Austausch von 
Wasser unterbunden wird. Direkt nach der Seeteilung wurden im November 2010 in eine Hälfte 
Maisblätter eingetragen, was den herbstlichen Laubfall simulieren sollte. Mehr Details dazu in 
Attermeyer et al. (2013a). Nach der Zugabe wurden die Nährstoff- und Kohlenstoffkonzentrationen 
über die Zeit gemessen und die bakterielle Protein Produktion im Wasser und Sediment (nach Si-
mon & Azam 1989 für Wasser und Buesing & Gessner 2003 für Sediment) bestimmt. 

Labor-Experimente 

In Batch-Kulturen wurde der bakterielle Abbau von Blatt-Leachates und verschiedenen Konzentra-
tionen von Phytoplankton-Lysaten gemessen (Attermeyer et al. 2013b). Wir haben nach Beendi-
gung der Inkubation den umgesetzten gelösten Kohlenstoff über die Differenz der Anfangs- und 
Endkonzentrationen berechnet, die Qualität des Kohlenstoffs mittels Flüssigkeitschromatographie 
mit organischer Kohlenstoff-Detektion (LC-OCD, Huber et al. 2011) gemessen und die bakterielle 
Gemeinschaftszusammensetzung mittels der denaturierenden Gradienten-Gelelektrophorese 
(DGGE) bestimmt. Des Weiteren haben wir in kontinuierlichen Kulturen den Effekt von Licht und 
Phytoplankton-Lysaten auf den bakteriellen Abbau und die Gemeinschaftszusammensetzung unter-
sucht (Attermeyer et al. 2013c). Die bakterielle Wachstumseffizienz wurde aus dem Biomasse-
Zuwachs und dem umgesetzten gelösten Kohlenstoff bestimmt. Am Ende der Inkubation haben wir 
die bakterielle Gemeinschaftszusammensetzung analysiert (Illumina, Edwards et al. 2006). 

Ergebnisse und Diskussion 

Das Feld-Experiment zeigte nach Zugabe der Blätter eine Zunahme in der bakteriellen Produktion 
im Wasser aber nicht im Sediment (Abb. 1). Wir haben erhöhte Konzentrationen von gelöstem 
Kohlenstoff und Nährstoffen im Wasser gemessen, die auf das Leaching aus den Blättern zurückzu-
führen sind, was die Bakterien und den Kohlenstoffumsatz im Wasser stimulierte. Der umgesetzte 
Kohlenstoff aus den Blättern wird von den Bakterien in Biomasse eingebaut und steht somit poten-
ziell den höheren Nahrungsnetzebenen zur Verfügung. Der Kohlenstoff der geleachten Blätter, die 
auf das Sediment absinken, wurde nicht von den Bakterien im Sediment inkorporiert. Dennoch 
zeigte sich, dass die Maisblätter mikrobiell abgebaut werden, ein Teil von den Makroinvertebraten 
genutzt wird und anschließend zu den Fischen gelangt (Scharnweber et al. 2013). Außerdem wird 
ein Teil des Kohlenstoffs der Blätter von den Blatt-assoziierten Mikroben inkorporiert. Der Weg 
des Blatt-Kohlenstoffs, der sowohl über die Blatt-assoziierten Mikroben als auch über die Makroin-
vertebraten im Sediment führt, ist somit viel kürzer als über die mikrobielle Schleife im Wasserkör-
per. Der Abbau der Blätter im Sediment kann also als sogenannte „benthische Abkürzung“ gesehen 
werden, da sie viel effektiver ist.  

Abb. 1: Bakterielle Produktion 
(BP) gemessen im Wasser (C) 
und Sediment (D) im Litoral des 
Schulzensees kurz vor Zugabe 
der Maisblätter (-1), direkt nach 
(0) und nach 4 bzw. 8 Tagen 
(aus Attermeyer et al. 2013a). 
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Im ersten Laborexperiment wurden zwei verschiedene gelöste Kohlenstoff-Quellen genommen und 
deren Qualität analysiert. Das Buchenblatt-Leachate setzt sich zu ungefähr gleichen Teilen aus 
Huminstoffen und niedermolekularen Substanzen zusammen. Das Phytoplankton-Lysat weist zu-
sätzlich noch ca. 20% hochmolekulare und daher weniger niedermolekulare Substanzen auf. Im 
direkten Vergleich identischer Mengen beider Kohlenstoff-Quellen haben wir festgestellt, dass sie 
relativ gut und mit einer hohen Effizienz von Bakterien abgebaut werden (Abb. 2). In den Ansätzen 
mit beiden Kohlenstoff-Quellen wurde bei erhöhter Zugabe von Phytoplankton-Lysaten ein erhöh-
ter Abbau des Gesamt-Kohlenstoffs gemessen. Außerdem konnten wir zeigen, dass die Huminstoff-
Fraktion den größten Anteil am Gesamt-Abbau ausmacht. Alle Ergebnisse deuten darauf hin, dass 
beide Kohlenstoff-Quellen sehr gut für Bakterien verfügbar sind und auch die allochthone Kohlen-
stoff-Quelle, die sonst eher als refraktär bezeichnet wird (Wetzel et al. 1995), gut abgebaut wird. 

Abb. 2: Abbau des gelösten organischen Kohlenstoffs (DOC) (A) im Ansatz mit puren Buchen-
Leachates (L), mit puren Phytoplankton-Lysaten (P) und in gemischten Ansätzen mit Buchen-
Leachates und ansteigenden Konzentrationen von Phytoplankton-Lysaten (1 – 4). Zusammen-
setzung der DOC Quellen und der Mischungen zu Beginn (angeimpft) und am Ende der In-
kubation (t12). Die DOC Fraktionen sind Huminstoffe (HS; in weiß), niedermolekulare Sub-
stanzen (LMWS; gestreift) und hochmolekulare Substanzen (HMWS; schraffiert) (aus 
Attermeyer et al. 2013b). 

In den kontinuierlichen Kulturen haben wir erhöhte bakterielle Wachstumseffizienzen (BGE) nach 
Belichtung des allochthonen Erlen-Leachates gemessen. Es wird vermutet, dass die Belichtung des 
allochthonen Kohlenstoffs die Verfügbarkeit für die Bakterien erhöht und daher das Wachstum 
stimuliert (Sulzberger & Durisch-Kaiser 2009). In einem weiteren Experiment wurden jedoch keine 
erhöhten BGE nach Zugabe von Phytoplankton-Lysaten bestimmt. 

In den beiden Labor-Experimenten haben wir jeweils am Ende der Inkubation die bakterielle Ge-
meinschaftszusammensetzung analysiert. Im ersten Experiment unterschieden sich die Misch-
Inkubationen mit allochthonen Buchen-Leachates und Phytoplankton-Lysaten von den Inkubatio-
nen mit nur einer Kohlenstoff-Quelle. Das deutet darauf hin, dass die Mischung beider Kohlenstoff-
Quellen die Komplexität des gesamten Kohlenstoff-Pools erhöht hat, was zu einer Veränderung der 
bakteriellen Gemeinschaft führte. In anderen Versuchen wurde auch eine Veränderung der bakteri-
ellen Gemeinschaftszusammensetzung nach Zugabe niedermolekularer Substanzen gefunden (Lan-
da et al. 2013). Im zweiten Experiment, in kontinuierlichen Kulturen, konnten wir Unterschiede 
zwischen den Misch-Inkubationen und zusätzlich auch zwischen den beiden Einzel-Inkubationen 
der Erlen-Leachates und den Phytoplankton-Lysaten finden. Die bakterielle Gemeinschaftszusam-
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mensetzung wurde im zweiten Experiment mit einer hoch-auflösenden Sequenziermethode (Illumi-
na, Edwards et al. 2006) analysiert, was es uns erlaubt genaue Aussagen über die Zusammensetzung 
der Bakteriengemeinschaften zu treffen. Daher konnten wir hier auch feinere Unterschiede heraus-
arbeiten, die mittels der denaturierenden Gradienten Gelelektrophorese (DGGE) im ersten Experi-
ment vermutlich nicht aufgedeckt wurden.  

Abb. 3: Zusam-
menfassung der 
Ergebnisse des 
Feldversuchs mit 
Konsequenzen für 
das Nahrungsnetz. 
Die prozentualen 
Angaben beziehen 
sich auf den theo-
retischen Transfer 
von Blatt-Kohlen-
stoff mit der An-
nahme, dass 10% 
für die nächste 
Nahrungsnetzebe-
ne zur Verfügung 
steht (aus Atter-
meyer et al. 2013a). 

Zusammenfassung 

Diese Arbeiten geben einen Einblick in den bakteriellen Kohlenstoffumsatz von Blättern und deren 
Leachates. Dabei haben wir einerseits den Blattabbau anhand von Maisblättern im See verfolgt. Die 
Leachates wurden effektiv von den Bakterien in der Wassersäule umgesetzt. Der Großteil des gele-
achten Kohlenstoffs geht dabei über die die mikrobielle Schleife verloren und es gelangt nur ein 
geringer Anteil des Blatt-Kohlenstoffs zu den Fischen (Abb. 3). Die abgesunkenen Blätter hingegen 
stimulieren die Sediment-Bakterien nicht, werden aber im Sediment von den Blatt-assoziierten 
Bakterien und/oder den Makroinvertebraten konsumiert. Damit stehen sie den Fischen direkt zur 
Verfügung (Abb. 3), was wir als „benthische Abkürzung“ bezeichnen. Zusätzlich konnten wir die 
hohe Verfügbarkeit allochthoner Blatt-Leachates in Labor-Experimenten bestätigen. Dabei haben 
wir festgestellt, dass Licht den Umsatz positiv beeinflusst, die Zugabe von Phytoplankton-Lysaten 
aber nicht. Dafür verändert sich die bakterielle Gemeinschaftszusammensetzung, wenn sich die 
Komplexität des Substrats erhöht, also Blatt-Leachates und Phytoplankton-Lysate gemischt wurden. 
Das heißt, die Qualität des organischen Kohlenstoff-Pools spielt eine wichtige Rolle sowohl beim 
Umsatz als auch für die bakterielle Gemeinschaftszusammensetzung in aquatischen Systemen. 
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Introduction  
Shallow lakes are characterized by two strongly contrasting regimes: the clear water-regime which 
is dominated by submerged macrophytes and the turbid regime which is dominated by the phyto-
plankton (Scheffer et al. 1993). Submerged macrophytes stabilize the clear-water regime of shallow 
lakes in manifold ways (Scheffer 1998): They provide refuge for small fish and phytoplankton 
grazing zooplankton, they reduce light and nutrient availability and hence phytoplankton growth, 
and they increase phytoplankton sinking losses due to decreased turbulence. One direct factor that is 
supposed to stabilize the clear water regime is the release of allelopathic substances by macrophytes 
that inhibit growth and development of phytoplankton (Wium-Andersen et al. 1983). Allelopathy is 
defined as the ”interaction between plants or microorganisms” (Molisch 1937), and is a well under-
stood process in terrestrial environments (Kruse et al. 2000), but evaluation in aquatic environments 
at the ecosystem scale is hard to achieve and a current lack of knowledge is apparent (Gross et al. 
2007).  

One of the crucial aspects for a reliable evaluation of allelopathic effects in aquatic environments is 
the knowledge on factors that influence the sensitivity of phytoplankton. Here, we report the influ-
ence of two biotic interactions (associations between bacteria and phytoplankton and interactions 
between different target phytoplankton groups) on the sensitivity of phytoplankton towards allelo-
chemicals.  

Different phytoplankton groups and species as well as xenic and axenic cultures of the same phyto-
plankton species were found to exhibit differences in their sensitivities towards allelochemicals, and 
thus a modulation of allelopathic effects by bacteria seems likely (Körner & Nicklisch 2002; Bauer 
et al. 2010). Therefore, we hypothesize that (i) bacteria are species-specifically associated to phyto-
plankton (a prerequisite that associated bacteria are involved into specific sensitivities of phyto-
plankton species) and not determined by the environmental conditions, and (ii) that a non-sensitive 
phytoplankton species harbors a higher share of potentially allelochemical degrading bacteria as 
compared to a sensitive species.  

Cyanobacteria, whereof numerous species can form toxic blooms, were found to be more sensitive 
to allelochemicals compared to other phytoplankton groups (Hilt & Gross 2008), which raised the 
hope for an effective application of allelopathy for water quality improvements. Test conditions, 
however, mostly refer to single species and neglect natural conditions, where interactions between 
different allelochemical acceptors take place. We hypothesize (iii) that a sensitive cyanobacterium 
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will be still suppressed by allelochemicals if it interacts with a non-sensitive green algal species 
under the influence of allelochemicals.  

Material and Methods 

Species-specific bacterial associations  

We exposed xenic laboratory cultures of the green alga Desmodesmus armatus and the diatom 
Stephanodiscus minutulus in a lake which drastically changed the environmental conditions from 
lab to field conditions. To test if bacteria are species-specifically associated to the algae or if the 
bacterial associations are mainly determined by environmental conditions, the experimental set-up 
allowed for colonization of the algae cultures by lake bacteria. Cultures were filtered before and 
after exposure, and the directly attached fraction and free bacterial fraction (which is still associated 
with the algae) were separated by different pore sizes of the filters. Afterwards, the bacterial com-
munity composition (BCC) was determined to detect changes in BCC following the exposure by 
comparing banding patterns of DGGE analyses of the bacterial 16S rDNA. Bacterial phylotypes 
associated with the algae and additional bacterial phylotypes from known allelochemical degrading 
bacteria (taken from GenBank) were phylogenetically aligned based on their rRNA gene sequence, 
to test if bacteria associated to algae consist of potential allelochemical degraders by affiliating 
together with known allelochemical degraders (for details see Eigemann et al. 2013).  

Interactions between cyanobacteria and green alga under allelochemical exposure 

Cultures of the green alga Desmodesmus armatus and the cyanobacterium Microcystis aeruginosa 
were cultured in single species cultures, in mixed cultures (with different initial chlorophyll a shares 
of 1:3, 1:1, and 3:1), in controls as well as under the influence of allelochemicals for three days. As 
allelochemical treatments, the polyphenolic tannic acid (TA) was added and co-existence experi-
ments with the allelopathically macrophyte Myriophyllum verticillatum were conducted. The ratios 
from D. armatus to M. aeruginosa were calculated based on the chlorophyll a values obtained with 
a Phyto-PAM fluorometer (Fa. Walz, Effeltrich, Germany) (for details see Chang et al. 2012).. 

Results and Discussion 

Species-specific bacterial associations  

We found highly species-specific bacterial associations with the two tested algal species (Fig. 1). 
BCCs of both algal species clustered separately, each showing big differences between the bacterial 
fractions (Fig. 1). Separation between the free and the attached bacterial fraction associated to algae 
was shown before by Rösel et al. (2012), and could thus be corroborated. Neither D. armatus, nor S. 
minutulus revealed changes in any bacterial fraction in their associated BCC due to changes in the 
environmental conditions. Thus the expected replacement of laboratory bacteria by bacteria adapted 
to the conditions in the lake was not observed. Changes such as pH, temperature, dissolved organic 
matter, solar radiation were not strong enough to change the BCC in any of the algal cultures 
(Eigemann et al. 2013). This finding contrasts other studies that found specific parameters such as 
temperature, pH, alkalinity (Allgaier & Grossart 2006, Kampe et al. 2010) to be important factors 
for BCC in field observations. In our case, it is evident that effects of the algal species may have 
overruled those of environmental conditions for maintenance and establishment of the BCC. The 
bacterial sequences obtained from the algal cultures revealed many different bacterial groups that 
have been found in association with algae before (Grossart et al. 2005). 
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Figure 1: NMDS ordinations based on the presence or absence of bacterial band classes in DGGE 
analysis. Legend codes: p = before exposure, Da = Desmodesmus armatus, Sm = Stephanodis-
cus minutulus, f = free bacterial fraction, a = attached bacterial fraction. A + indicates the 
centre of overlapping plots which are displayed next to it. Modified after Eigemann et al. 
(2013). 

We chose the rather insensitive D. armatus and the sensitive S. minutulus for our experiments, and 
hypothesized that the sensitivity towards allelochemicals is related to their bacterial associations. 
However, both algal species showed a high share of potential allelochemical degrading bacteria, 
and consequently degradation and inactivation of allelochemicals seems to be likely. A significant 
contribution of distinct, species-specifically associated bacteria to the sensitivity towards allelo-
chemicals in contrast, seems unlikely (Eigemann et al. 2013).   

Interactions  between cyanobacteria and green alga under allelochemical exposure 

When assessing the impacts of macrophyte allelochemicals on phytoplankton mixtures, at first, 
interactions between the phytoplankton without allelochemical exposure should be investigated. D. 
armatus had no effect on M. aeruginosa at low growth rates of the latter, but inhibited the growth of 
M. aeruginosa at higher growth rates (data not shown, Chang et al. 2012). Contrary, M. aeruginosa 
had a negative impact on D. armatus at any growth rate (data not shown, Chang et al. 2012). The 
exposure to allelochemicals impacted the interaction between both of the phytoplankton species, 
favouring the cyanobacterium (Fig. 2). An increasing share of D. armatus turned the inhibitory 
effect of allelochemicals on M. aeruginosa into an enhancement, but D. armatus showed a stronger 
inhibition in the presence of M. aeruginosa if allelochemicals were present (Fig. 2).  
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Figure 2: Ratios of chlorophyll a (Chl a) of M. aeruginosa (Ma) and D. armatus (Da) in three different 
mixtures with different initial compositions (squares: 75% Ma, 25% Da, triangles 50% Ma, 
50% Da, circles: 25% Ma 75% Da) grown for three days in absence (control) and presence of 
5 mg L-1 tannic acid (A) or M. verticillatum (B). Error bars show standard errors (n = 4). 
Modified after Chang et al. (2012). 

Generally, cyanobacteria are considered being more sensitive towards allelochemicals compared to 
green algae (Hilt & Gross 2008, Zhu et al. 2010). Due to the higher sensitivity of the cyanobacte-
rium, we hypothesized that M. aeruginosa will be still supressed by allelochemicals when D. ar-
matus is present. Contrary to our hypothesis, growth rates of M. aeruginosa were enhanced under 
the influence of allelochemicals in interaction with the green alga D. armatus (Fig. 2). Consequent-
ly, assessments on ecological impacts of allelopathic effects of macrophytes on specific phytoplank-
ton species should consider interactions between different target phytoplankton groups and species.  

Conclusions  
Our studies demonstrate that biotic interactions modify phytoplankton sensitivity towards allelo-
chemicals. We could show that the algal host overrules changes in environmental conditions for the 
establishment and maintenance of bacterial associations. These specific associations have important 
applications for numerous processes, as remineralization of nutrients and organic matter dynamics. 
The species-specifically associated bacteria, however, did not contribute to the different sensitivities 
towards allelochemicals of both tested algal species. Still, it is clear that bacteria are involved in the 
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modulation of allelopathic effects. We could also show that the inhibitory effects of allelochemicals 
on a common cyanobacterium were reversed into an enhancement if the cyanobacterium interacted 
with a green alga. Future studies should consequently be careful by extrapolating results of single 
species tests to the ecosystem scale. Generally, possible biotic interactions should be taken into 
account when assessing phytoplankton sensitivities towards all kinds of stressors.   
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Einleitung  

Felchen als Modellorganismen für innerartliche Divergenz 

Eine der wichtigsten Gruppen von Modellorganismen für die Erforschung der Artentstehung sind 
die Felchen der Alpenseen. Das Vorkommen eines benthischen und eines pelagialen Lebensraums 
in Seen kann die Entwicklung von jeweils auf diesen Lebensraum spezialisierten Formen begünsti-
gen. Felchenseen sind bekannt dafür, dass in ihnen oft phänotypisch unterschiedliche Formen vor-
kommen: pelagische Felchen, die sich von Zooplankton ernähren und benthische Felchen, die sich 
von Makrozoobenthos ernähren. 

Es besteht ein klarer Zusammenhang zwischen dem Vorkommen solcher spezialisierter Formen und 
einer bimodalen Ressourcenverteilung zwischen Lebensräumen des Sees. Nur durch eine klare 
Trennung von Ressourcen wie z.B. dem Benthos des Litorals und dem Nekton des Pelagials wird 
eine spezifische Anpassung an eine dieser Ressourcen energetisch lohnenswert für Frassräuber. Bei 
einer solchen bimodalen Verteilung wird disruptive Selektion die an die extremen Enden der Res-
sourcenverteilungen angepassten Phänotypen begünstigen. Phänotypen, die in ihrer Merkmalsaus-
prägung im Mittel zwischen den beiden Extremen liegen, werden dagegen ausselektiert (Abb. 1a, 
Selektionsregime). 

Die bimodale Verteilung der Ressourcen und dadurch die Voraussetzung zur Spezialisierung inner-
halb eines Ökosystems kann jedoch durch anthropogene Einflüsse verändert werden. Zum Beispiel 
wird der Verlust an spezialisierten Felchenformen in vielen Seen der Eutrophierung dieser Seen 
zugeschrieben. Die meisten eutrophierten Seen zeigen eine dramatische Zunahme der Zooplankton-
dichten. Für das Benthos gilt dies zwar nicht im gleichen Masse, die Artenzusammensetzung der 
bodenlebenden Organismen verändert sich jedoch ebenfalls stark. In Zeiten des Überflusses an 
Zooplankton ist die Spezialisierung auf das Benthos energetisch nicht mehr lohnenswert. Sie bringt 
keinen Fitnessgewinn mehr, wenn Nahrung im Pelagial im Überfluss vorhanden ist. Dieser Verlust 
der bimodalen Ressourcenverteilung führte längerfristig zum Verschwinden von benthisch speziali-
sierten Phänotypen in zwölf von Vonlanthen et al. (2012) untersuchten Felchenseen der Alpenregi-
on. Von den vormals in Benthos- und Freiwasserspezialisten aufgetrennten Felchenformen blieben 
nur noch wenige, phänotypisch eher ans Pelagial angepasste Formen übrig.  

Der anthropogene Einfluss auf Ökosysteme kann jedoch auch wieder verringert und die ursprüngli-
chen Bedingungen wiederhergestellt werden. In vielen Seen der Alpenregion hat sich der Prozess 
der Eutrophierung seit Ende des letzten Jahrhunderts umgekehrt in einen Prozess der Re-
oligotrophierung. In vielen Seen ist durch diese Re-oligotrophierung die Bimodalität der Ressour-
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cen zwischen Benthos und Pelagial heute wieder vorhanden. Unter diesen wiederhergestellten 
Bedingungen könnte nun die disruptive Selektion solche Phänotypen, die mittlere Merkmalsausprä-
gungen zeigen. wieder ausselektieren und somit wieder benthisch spezialisierte Felchenformen 
begünstigen. Langfristig könnte dies eine Wiederkehr der Biodiversität der Felchen bedeuten.  

In unserer Untersuchung versuchen wir, Hinweise darauf zu finden, dass die Divergenz innerhalb 
der Felchen eines ehemals eutrophen Sees wieder zurückkehrt. Um zu erforschen ob sich in einem 
re-oligotrophierten Ökosystem noch Reste der alten Formenvielfalt oder bereits neue phänotypische 
Spezialisierungsmerkmale finden lassen, untersuchten wir die Gangfische (Coregonus marcophtha-
lamus) des Bodensees. 

Material und Methoden  

Die Felchenformen des Bodensees 

Vor der Eutrophierung in der zweiten Hälfte des zwanzigsten Jahrhunderts fand man im Bodensee 
noch die für viele Felchenseen typische Aufteilung in benthische und pelagische Felchen. Die bei-
den benthischen Formen waren der Kilch C. gutturosus und das Sandfelchen C. arenicolus. Die 
beiden pelagischen Formen waren das Blaufelchen C. wartmanni und der Gangfisch C. macroph-
thalmus. Alle vier Formen konnten anhand ihrer Kiemenreusendornen und anhand ihrer Laichplätze 
und -zeiten klar unterschieden werden. Durch die Eutrophierung jedoch verlor der See einen Teil 
seiner Felchenvielfalt. Der Kilch verschwand völlig und gilt heute als ausgestorben. Die Fangzahlen 
der Sandfelchen brachen mit der Eutrophierung ein und seitdem werden nur noch vereinzelt 
Exemplare gefangen. Der Gangfisch und das Blaufelchen wurden und werden jedoch in fast gleich-
bleibender Häufigkeit von den hiesigen Berufsfischern gefangen.  

Sowohl Gangfisch als auch Blaufelchen sind vorwiegend Zooplanktonfresser. Historische Auf-
zeichnungen der Mageninhalte von Gangfischen jedoch berichten auch von Benthosorganismen wie 
z.B. Chironomiden, die in den Mägen von Gangfischen gefunden wurden. Der Gangfisch ist ein 
Bodenlaicher, während das Blaufelchen ein Freiwasserlaicher ist; somit sind die beiden Formen 
anhand ihrer Laichgewohnheiten klar zu trennen. In den letzten Jahren nachdem der See zunehmend 
wieder oligotroph geworden ist, berichten Berufsfischer, dass sich die Laichgründe der Gangfische 
in ihrer Ausdehnung zunehmend verändern. Nachdem sie während der Eutrophierung vor allem 
zwischen 5 und 10m gelaicht haben, sind sie jetzt wieder flacher (<5m Tiefe) und tiefer (bis zu 50m 
Tiefe) beim Laichgeschäft zu fangen, so wie auch zu Zeiten vor der Eutrophierung.   

Von Felchen ist bekannt, dass Unterschiede in der Laichtiefe oft einhergehen mit einer unterschied-
lichen Nahrungsspezialisierung (Vonlanthen et al. 2012). Die Gangfische des Bodensees erschienen 
uns somit als vielversprechender Modellorganismus, um die phänotypische Vielfalt innerhalb einer 
Felchenpopulation im historischen Kontext der Re-oligotrophierung zu untersuchen.  

Untersuchungsgebiet und Probennahme 

Im November 2009 wurden Gangfische aus drei Tiefen (2, 25 und 50m) nahe dem Limnologischen 
Institut der Universität Konstanz gefangen. Auf jeder Tiefenstufe wurden drei Kiemennetze mit 32, 
38 und 44mm Maschenweite für eine Nacht parallel zum Ufer gesetzt.  

Analyse der Körperform und der Kiemenreusendornenanzahl  

Aus jeder Tiefenstufe wurden 30 Individuen zufällig ausgewählt und fotografiert. Nach Festlegung 
von 16 Landmarks (die die Körperform der Tiere beschreiben) wurde eine multivariate geometri-
sche 
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Körperformanalyse nach Rohlf (1993) durchgeführt und mit Hilfe einer Diskriminanten Funktions-
analyse (DFA) wurden maximale Unterschiede entlang der a priori als Diskriminanten festgelegten 
drei Tiefenstufen ermittelt. Die Anzahl der Kiemenreusendornen wurde auf dem rechten Kiemen-
bogen jedes der jeweils 30 Individuen pro Tiefenstufe gezählt. Zusammen mit der Analyse der 
stabilen Isotopen N15 und C13 wurden dadurch Unterschiede in der Nahrungsnische untersucht. 
Ausserdem wurden Mikrosatellitenanalysen (12 loci) zur genetischen Unterscheidung der Felchen 
der verschiedenen Tiefenstufen durchgeführt. Eine genaue Darstellung der Methoden und Ergebnis-
se sind unter http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/eva.12087/full im frei zugänglichen und 
gratis herunterladbaren Originalartikel dieser Untersuchung nachzulesen (Hirsch et al. 2013). 

Ergebnisse  

Divergenz der Felchen verschiedener Tiefenstufen 

Die multivariate Analyse ergab, dass die Körperform der Gangfische sich je nach Tiefenstufe, in der 
sie gefangen wurden, unterscheidet. Diese Unterschiede ließen sich auch mit bloßem Auge an den 
Tieren erkennen (Abb. 1d, Körperform), wobei die deutlichsten Unterschiede zwischen den flach 
gefangenen und den beiden tiefer gefangenen Gruppen festzustellen waren. Es wurde ein Zusam-
menhang zwischen den morphologischen und genetischen Unterschieden der Felchen gefunden. 
Dabei fanden sich die größten genetischen Unterschiede jeweils bei Fischen, die sich auch morpho-
logisch am stärksten unterschieden.  

Die Gangfische, die in 2m Tiefe gefangen wurden, hatten signifikant weniger Reusendornen (Mit-
telwert: 32.3 ± 4.5 Standardabweichung) als die in 25 (35.2 ± 3.3) und 50m (37.1 ± 3.4) Tiefe ge-
fangenen Fische. Die Daten der stabilen Isotopen wiesen auf Unterschiede in den Nahrungsnischen 
der Fische aus den unterschiedlichen Tiefen hin. Flach laichende Fische zeigten eher benthische 
Nischencharakteristika, während die Nischen der tiefer laichenden Fische eher pelagialen Charakter 
hatten.  

Diskussion  

Phänotypische Divergenz in benthischen und pelagialen Merkmalen 

Die Anzahl an Reusendornen ist ein erbliches Merkmal, das die Frasseffizienz von Felchen be-
stimmt (Vonlanthen et al. 2012). Unterschiede in der Reusendornenanzahl zwischen Individuen 
spiegeln Unterschiede in der Nahrungswahl wieder: eine grosse Anzahl an Reusendornen ist vor 
allem bei im Freiwasser lebenden, Zooplankton fressenden Formen von Felchen zu finden. Die 
engstehenden, zahlreicheren Reusendornen erhöhen die Effizienz des Herausfilterns von kleinen 
Nahrungspartikeln wie Zooplankton. Felchen mit weniger Reusendornen fressen vorwiegend grob-
partikuläre Nahrung am Boden wie z.B. Makrozoobenthos. Die Unterschiede in den Reusendornen 
der Gangfische aus unterschiedlichen Tiefenstufen weisen also indirekt auf eine phänotypische 
Divergenz zwischen mehr benthisch und mehr pelagial lebenden Formen hin. Eine solche Diver-
genz in funktionellen Merkmalsausprägungen zwischen unterschiedlichen Tiefenstufen ist auch in 
der Körperform zu erkennen.  

Bei Fischen führt ein hochrückiger Körperbau zu einer besseren Manövrierfähigkeit, weil er die 
Lage des Körpers im Wasser wie ein Kiel stabilisiert. Weist ein hochrückiger Körper auch noch 
eine unterständige Lage des Mauls auf, ist der Fisch bestens an das Fressen von bodenlebender 
Nahrung angepasst. Ein stromlinienförmiger Körper mit einem endständigen Maul ist eine Anpas-
sung an langes ausdauerndes Schwimmen zum Fressen von im Wasser weit verteilten Nahrungsor-
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ganismen wie Zooplankton. Aufgrund der multivariaten Analyse der Körperform und den Abbil-
dungen der Gangfische aus unterschiedlichen Tiefen kann man annehmen, dass die Gangfische 
welche auf 2m Tiefe gefangen wurden eher eine benthisch angepasste Körperform haben, während 
die tiefer gefangenen Exemplare eher eine pelagisch angepassten Körperform aufweisen. 

 

Phänotypisches Potenzial für zukünftige Divergenz 

Im vorliegenden Fall erstreckt sich die Reusendornenanzahl der Gangfische von 23 bis 42. Das ist 
eine substanziell breitere Spanne als sie noch vor der Eutrophierung für die Gangfische angegeben 
wurde (33-49: Nümann 1978; Vonlanthen et al. 2012). Hierbei ist besonders zu erwähnen, dass sich 
die Erweiterung der Spanne in Richtung niedrigerer Reusendornenzahlen vollzogen hat. Eine nied-
rige Anzahl an Reusendornen war ein charakteristisches Merkmal für die benthischen Felchenfor-
men des Bodensees, welche während der Eutrophierung ganz verschwanden (Kilch, Spanne: 17-25) 
oder stark zurückgingen (Sandfelchen, Spanne: 25-29). 

Eine denkbare Zukunftsentwicklung der Felchenformenvielfalt des Bodensees ist eine Wiederkehr 
der ursprünglichen Vielfalt. Dies entspräche unserem konzeptuellen Modell, welches besagt, dass 
sich das Wirken der natürlichen Selektion im re-oligotrophierten Bodensee wieder zu einer disrup-
tiven Selektion entwickelt (Abb. 1a, Selektionsregime und 1b, Phänotypische Divergenz). Während 
der Eutrophierung gab es keine zwei Fitnessmaxima mehr, die der bimodalen Ressourcenverteilung 
in pelagisch und benthisch entsprachen. Mit zunehmender Re-oligotrophierung jedoch entstehen 
wieder zwei Fitnessmaxima mit einem entsprechenden Fitnesstal dazwischen. Extrem an die beiden 
Enden der Ressourcenverteilung angepasste Phänotypen wären in solch einem Selektionsregime 
wieder begünstigt.  

Weitere Forschungen zur Entwicklung der phänotypischen und genetischen Divergenz der Gangfi-
sche und anderer Felchenformen werden klären können, ob und in wieweit die Vielfalt der Felchen-
formen im Bodensee und anderen Seen zurückkehren kann. 
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Einleitung 

Silbernanopartikel (Ag-Np) werden in vielerlei Gebrauchsgegenständen eingesetzt und nach der 
Verwendung in der Umwelt freigesetzt – Verbleib und Konsequenzen sind jedoch nahezu unver-
standen. Aufgrund ihrer antibakteriellen Wirkung ist aber ein Einfluss auf natürliche Biofilme in 
Fließgewässern möglich. Zur Erfassung struktureller und phylogenetischer Auswirkungen einer 
Exposition von Biofilmen mit Silbernanopartikeln wurden Biofilme in Mesokosmen mit Rheinwas-
ser und -sediment unter kontrollierten Bedingungen erzeugt. Folgende Hypothesen wurden aufge-
stellt: (1) Durch die Wechselwirkung von Ag-Np mit der EPS-Matrix verändert sich die 3D-
Struktur des Biofilmes im Hinblick auf dessen Wuchshöhe und Dichte. (2) Durch die zytotoxische 
Wirkung von Ag-Np wird Biomassebildung beeinflusst und der Biofilmaufbau verhindert. (3) Die 
Ag-Np haben Auswirkungen auf die Zusammensetzung der bakteriellen Lebensgemeinschaft im 
Biofilm.  

Material und Methoden 
Versuchsaufbau 

In einer mit einem Schaufelrad – zur Erzeugung der Fließgeschwindigkeit – und einer künstlichen 
Tag-Nacht-Beleuchtung betriebenen Fließrinne wurden Biofilme auf Objekträgern für 14 Tage 
angezogen und für die Inkubation mit Ag-Np für den gleichen Zeitraum in drei Aquarien überführt. 
Diese Aquarien mit einem Fassungsvermögen von 60 l, einer darin mittig platzierten Trennwand 
und einer Aquarienpumpe dienten als Mikrokosmen für die Konfrontation des Biofilmes mit Ag-Np 
in zwei Größen (30 und 70 nm Durchmesser) mit einer ökologisch relevanten Konzentration von 
600 µg/l. Eines der Aquarien wurde als Negativkontrolle verwendet So wurden drei Replikate 
durchgeführt. Wasser und Sediment wurden aus dem Mittelrhein am Niederwerth in Koblenz ent-
nommen und die Fließgeschwindigkeit auf 0,04 – 0,3 m s-1 eingestellt. Die physico-chemischen 
Bedingungen der Fließrinne und der Aquarien wurden regelmäßig überprüft. 

Epifluoreszenzmikroskopie  

Die Mikroskopie diente der Erfassung qualitativer Unterschiede zwischen mit Nanopartikel behan-
delten und unbehandelten Biofilmen. Zur mikroskopischen Untersuchung der Biofilm-
Gemeinschaften wurden Objektträger mit LIVE/DEAD BacLight (Invitrogen) eingefärbt. Dieses 
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Färbe-Kit färbt lebende Mikroorganismen mit SYTO 9 grün und tote Zellen mittels Propidiumiodid 
rot ein. 

Analyse des Bioflimes 
Zur Charakterisierung der 3D-Struktur des Biofilmes wurden gravimetrische Dichtemessungen und 
zur Bestimmung der Biomasse Protein- und Chlorophyllmessungen durchgeführt (ARVIN 1991, 
LORENZEN 1967, RITCHIE 2008 und STAUDT et al. 2004). Aus der Feuchtmasse, der Trockenmasse 
und der Masse des Objektträgers wurde die Wuchshöhe (LF) und die Dichte (ρF) des Biofilmes 
errechnet. Diese Messung wurde mit der Proteingehaltsbestimmung kombiniert: die Zellen des 
getrockneten Biofilmes wurden aufgeschlossen, mit BCA-Reagenz versetzt und vergleichend mit 
einer BSA-Lösung photometrisch gemessen. Mit nativem Biofilm wurde eine photometrische Chlo-
rophyllbestimmung durchgeführt. 

Molekularbiologische Analysen 
Die phylogenetische Zusammensetzung der bakteriellen Lebensgemeinschaft der Biofilme wurde 
mittels t-RFLP-fingerprint bestimmt. Die DNA wurde modifiziert nach MORÁN (2008) und 
MARMUR (1961) extrahiert. Zur Vervielfältigung der 16S-rRNA-Gene wurde eine PCR mit 27f-
FAM- (fluoreszenz-markiert) und 1492r-Primern durchgeführt. Das PCR-Produkt wurde zur Quan-
tifizierung auf ein Argarose-Gel aufgetragen und anschließend aufgereinigt. Der Restriktionsverdau 
wurde mit den Enzymen MspI und BstUI durchgeführt. Die so erhaltenen Restriktionsfragmente 
wurden mittels Kapillarelektrophorese aufgetrennt. Auf die erhaltenen und mit GenMapper bearbei-
teten Daten des t-RFLP-fingerprints wurden Biodiversitätsindizes und Clusteranalysen angewendet. 

Statistische Analyse 
Alle erhobenen Daten wurden mit Hilfe von statistischen Tests auf deren Normalverteilung (Shapi-
ro-Wilk-Test) und auf bestehende Unterschie-
de (T-Test und Wilcoxon-Test) hin untersucht. 
Zusätzlich wurde der Shannon-Wiener Index 
und die Evenness auf die Ergebnisse des t-
RFLP-fingerprints angewendet und eine mul-
tivariante Clusteranalyse mit Hilfe des Bray-
Curtis Index durchgeführt. Hierzu wurde R- 
und die PAST Software verwendet (FETZER 
2009, GARDENER 2012). 

Ergebnisse 

Mikroskopische Untersuchungen 
Repräsentativ für alle Replikate wurden die 
Algenarten anhand der Negativkontrolle des 
Replikates I bestimmt. Es konnten 5 Kieselal-
gen und 1 fädige Grünalgen-Art bestimmt 
werden (Abb. 1). Navicula pupula tritt dabei 
am häufigsten auf und ist auch in den Ag-Np-
Proben festzustellen. 

Charakterisierung des Biofilmes  
Die LF der Negativkotrolle (p = 0,0075) und ρF 

der 70-nm-NP (p = 0,0019) waren nicht normalverteilt und enthielten jeweils einen Ausreißer. Es 

 

Abb. 1: Mikroskopische Aufnahme (1000x) mit 
LIVE/DEAD® Fluoreszenzfarbstoff, Bak-
terien mit EPS (Kasten), Amphora pedicu-
lus (1), Navicula pupula (2), Diploneis 
ovalis (3), Cocconeis placentula (4), Cyma-
topleura elliptica (5), Chlorhormidum flac-
cidum (6) 
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konnte kein signifikanter Unterschied zwischen der 
LF (p = 0,0734, Wilcoxon) und der ρF (p = 0,104, t-
Test) der Anzucht-Fließrinne und unbehandelten 
Probe festgestellt werden. Zwischen der Negativ-
kontrolle und den Ag-Np-Proben besteht ebenfalls 
kein signifikanter Unterschied. Ebenfalls konnte 
kein signifikanter Unterschied zwischen den beiden 
verwendeten Ag-Np-Größen (30 nm und 70 nm) 
festgestellt werden: LF (p = 0,79, t-Test) und ρF (p = 
0,76, Wilcoxon) (Abb. 2 und Abb. 3.)  

Die Ergebnisse der Chlorophyllbestimmung zeigen, 
dass sich die phototrophen Organismen in den mit 
Silbernanopartikeln behandelten Proben ebenso 
entwickeln wie in den unbehandelten Proben  

und somit kein signifikanter Unterschied besteht 
(Abb. 4). Der t-Test zwischen der Anzucht-
Fließrinne und der Negativkontrolle ergab einen 
signifikanten Unterschied (p = 0,008) Die 30-nm-
NP waren nicht normalverteilt (p = 0,04). 

Alle Proben der Proteingehaltsbestimmung waren 
normalverteilt (p > 0,05, Shapiro-Wilk). Die durge-
führten t-Tests ergaben weder einen signifikanten 
Unterschied zwischen der Anzucht-Fließrinne, der 
Negativkontrolle oder den Ag-Np-Proben noch 
konnte ein signifikanter Unterschied zwischen den 
beiden Ag-Np-Größen (p = 0,54) festgestellt werden 
(Abb. 5). 

T-RFLP-Analyse der bakteriellen 
Lebensgemeinschaften im Biofilm 
Dem gegenüberstellend zeigen die Ergebnisse der t-
RFLP-Analyse, dass sich Ag-Np auf die phylogene-
tische Zusammensetzung der bakteriellen Lebens-
gemeinschaften auswirken. Lässt sich beim Ver-
gleich der Shannon-Wiener Indizes (2,2 bis 3,4) und 
der Evenness (≈ 0,6) kein signifikanter Unterschied 
feststellen, fällt bei der multivarianten Clusteranaly-
se auf, dass sich die bakterielle Lebensgemeinschaft 
in den Ag-Np-Proben aus unterschiedlichen Phylo-
typen zusammensetzen: alle Negativkontrollen 
gruppieren sich und zeigen Ähnlichkeiten von ≈ 50-
60%. Die Ag-Np-Proben ähneln den Negativkon-
trollen nur zu 25% (MspI, Abb. 7) bzw. 40% (BstUI, 
Abb. 6). Die Negativkontrollen weisen nur eine 
geringe Ähnlichkeit zu den Ag-Np-Proben auf. 
Auch zeigen sich keine unterschiedlichen Wirkun-
gen der verwendeten Ag-Np-Größen. 

Abb. 2: Biofilmdichte aller Replikate als Box-

Whisker-Diagramm und Ausreißer (ro-

ter Punkt). n=12 

Abb. 3: Biofilmhöhe aller Replikate als Box-

Whisker-Diagramm und Ausreißer (ro-

ter Punkt). n=12 

Abb. 4: Chlorophyllgehalt aller Replikate als Box-

Whisker-Diagramm, FR – negativ = sig-

nifikant. n=12 

*
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Diskussion  

Einfluss der Ag-Np auf die Eigenschaften des 
Biofilmes 
Mit Hilfe der bestimmten Algenarten der Epifluores-
zenzmikroskopie lässt sich eine ökologische Bewertung 
der Replikate durchführen. Diese entsprechen einem β-
mesosaproben Gewässer der Güteklasse II, welches dem 
ökologischen Zustands des Mittelrheines entspricht 
(HOFMANN 2009, STREBELE & KRAUTER 1988). Die 
Ergebnisse der gravimetrischen Messungen legen den 
Schluss nahe, dass die Auswirkungen der Ag-Np keine 
negativen Auswirkungen auf das Wachstum des Biofil-
mes haben. Nach der zweiwöchigen Anzuchtsphase in 
der Fließrinne hat der Biofilm die stationäre Phase 
erreicht (MCDOUGLAND et al. 2012, MANZ 2012). Ein 
ähnliches Bild ergibt sich auch bei den Proteingehalten. 
Im Gegensatz dazu zeigen die Chlorophyllwerte weite-
res Wachstum der photoautotrophen Organismen. 

Einfluss der Ag-Np auf die Zusammensetzung 
bakterieller Lebensgemeinschaften 
Die Ergebnisse der beiden Restriktionsenzyme ähneln 
sich sehr stark. MspI und BstUI zeigen, dass sich die 
Zusammensetzung der bakteriellen Lebensgemeinschaf-
ten durch die Konfrontation mit Ag-Np verändern. Dies 
hatte jedoch keinen signifikanten Einfluss auf die 
Diversität der Biofilme und lässt den Schluss zu, dass 
weniger Ag-tolerante Bakterienarten durch andere 
ersetzt bzw. verdrängt wurden. Dabei schützt die EPS 
vor dem Eindringen von Ag-Np. Außerdem schwächt 
die aktive Aggregation und die Reduktion der Ag-Np 
mit Schwefelverbindungen vor der toxischen Wirkung 
von Ag-Np (HABIMANA et al. 2011, LEVARD et al. 2012, 
LOMBI et al. 2013, SHENG & YANG 2011). Ebenfalls ist 
die Herausbildung von  Resistenzen möglich (CHUN-
NAM et al. 2007, DAS et al. 2012). Die genetische und 
physiologische Heterogenität der bakteriellen Lebens-
gemeinschaften in Biofilmen stellt die Herausbildung 
und Aktivierung von Resistenzen gegen antibakteriell 
wirksame Ag-Np sicher und verhindert somit einen 
signifikanten Effekt auf den Biofilm (DAS et al. 2012, 
HABIMANA et al. 2011, HARRISON et al. 2007, PEULEN 
& WILKINSON 2011).  
 

Abb. 5:  Proteingehalt aller Replikate als 
Box-Whisker-Diagramm . n=12  

Abb. 6:  Clusteranalyse mittels Bray-Curtis-

Index für BstUI-Verdau 

Abb. 7:  Clusteranalyse mittels Bray-Curtis-

Index für MspI-Verdau 
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Schlussfolgerungen 

Die aufgestellten Arbeitshypothesen konnten teilweise bestätigt werden: die beiden ersten Hypothe-
sen wurden falsifiziert, wohingegen die dritte Hypothese anhand der Veränderungen der Artenzu-
sammensetzung der Biofilme verifiziert werden konnte. Ein Unterschied zwischen der toxischen 
Wirkung von 30 nm Ag-Np und 70 nm Ag-Np konnte statistisch nicht nachgewiesen werden. Der 
entwickelte Versuchsaufbau zeigte sich dazu geeignet, ein natürliches Fließgewässer replizierbar 
nachzubilden. In weiterführenden Versuchen sollten kürzere Beprobungsintervalle gewählt werden 
um auch kurzfristig wirkende toxische Einflüsse von Ag-Np sowie eine Adaptation der bakteriellen 
Lebensgemeinschaft abbilden zu können.  
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Introduction 

Interactions in the biogeochemical cycles of iron and carbon have been studied for over 20 years in 
manifold marine and freshwater systems. Based on the observations of co-variation of dissolved 
organic carbon (DOC) and dissolved iron concentration in pore and surface waters, source and sink 
mechanisms have been described (McKnight et al. 1992). Mineral surfaces act as active sites for 
adsorption which has been stated specifically in the case of phosphorus (Qiu & McComb 2002). Its 
role as often limiting nutrient in many freshwater systems has always drawn special attention to the 
sediments capability of sequestering dissolved substances. Only recently, it has been found that the 
limited active surface area of solid iron phases in soils and sediments can not account for high 
organic carbon (OC) to Fe ratios of mineral particles found in those systems (Wagai & Mayer 
2007). Based on these results an alternative mechanism has been suggested: co-precipitation of 
reduced iron at oxic/anoxic interfaces in the presence of DOC results in the formation of OC-Fe 
particles (Lalonde et al. 2012). This ‘rusty’ carbon sink mechanism is supposed to generate particles 
having sufficient high OC to Fe ratios as well as a preservative effect regarding the microbial deg-
radation of particulate organic matter (OM) (Eglinton 2012). 

Although Fe is a ubiquitous component in freshwater systems, the mechanism of DOC~Fe binding 
deserves particular attention in iron-rich ecosystems (Laskov et al. 2002). Especially downstream of 
post-mining landscapes, riverine iron concentration can exceed the pristine levels orders of magni-
tude (Blodau 2006). Apart from that, metal salts of iron and aluminum have been used as a lake 
restoration agent in order to decrease pelagic phosphorus concentration (Kleeberg et al. 2013). We 
hypothesize, that these newly evolved iron-rich systems may then act as substantial OC sinks that 
can eventually be identified by their increased sediment accretion. 

Materials and Methods 

To study the potential carbon burial mechanism in a freshwater system we took sediment cores 
from Lake Groß-Glienicke, Berlin, Germany. In 1992, this lake has been treated with solid ferric 
hydroxide and dissolved ferric chloride in order to lower the phosphorus content of the water col-
umn (Wolter 2010). Subsequently, total phosphorus and chlorophyll a concentration dropped on 
average by 95 % and 80 % to today’s mesotrophic level (Kleeberg et al. 2013). Due to ongoing 
sedimentation after the 1992 treatment, a zone of increased iron content is expected to be found 
within deeper sediment horizons. However, because of the iron’s redox sensitivity, the entire newly 
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formed sediment may hold an elevated iron content. This setting provides the unique opportunity to 
compare older sediment layers scarce in iron with those elevated in iron content in terms of carbon 
burial efficiency.  

Sediment cores were obtained at about 10 m depth close to the deepest point of the lake (11 m) and 
sliced in 2.5 cm layers before freeze drying. No effort was taken to avoid the contact of oxygen to 
the reduced sediments. After removal of macroscopic particles the dry samples were homogenized 
with a pestle. Triplicate reductive extractions of each sediment depth were performed according to 
the bicarbonate citrate dithionite (CBD) method by Lalonde et al. (2012). Many authors described 
extraction procedures of varying reactivity to investigate the samples mineral composition (Mehra 
& Jackson 1960; Qiu & McComb 2002). In this case, it is assumed that the reductive nature of the 
reagents dissolves both iron oxide phases and OC associated with these phases. Elemental analysis 
(C, H, N) was performed in sediment layers deposited prior and after the treatment while account-
ing for mass losses. The mobilization of OC not associated with redox-sensitive phases was quanti-
fied by non-reductive extractions at similar conditions and equal ionic strength of solvents in tripli-
cate for each depth as a control. Lalonde et al. (2012) confirmed that most (>98 %) of the iron 
phases and associated carbon are dissolved by a single CBD treatment. Changes of inorganic carbon 
content were determined separately via loss on ignition (450°C, 5 h).  

Concentrations of iron in treatment and control samples were measured using flame atomic absorp-
tion spectroscopy (PinAAcle, Perkin Elmer, USA). Dissolved organic carbon was analyzed as non-
purgeable OC via thermocatalytic combustion with a C-analyzer (TOC 5000, Shimadzu, Japan). 
Losses of OC upon treatment were evaluated by elemental analysis (Vario EL, Elementar, Germa-
ny).  

Results 

The sediment stratigraphy shows two distinct sections of iron abundance (Fig. 1A). The 1992 treat-
ment, indicated by peak iron abundance, is currently in 22 cm depth. Figure 1B shows control-
corrected values of OC mobilized by reductive dissolution of solid-state iron oxides (OC-Fe) in 
respect to total OC in the same layer. Molar OC:Fe ratio did not change significantly in spite of an 
elevated Fe-availability after the restoration (Fig. 1C). 
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Fig. 1: Horizontal distribution of (A) redox-active (citrate bicarbonate dithionite extractable) 
iron (n = 3). Peak iron concentrations result from bulk iron addition in 1992. (B) Proportion 
of total organic carbon (tot. OC) that was directly associated with iron (OC-Fe). Error bars 
show one standard deviation from triplicate measurements. Negative values result from con-
trol correction with data from non-reductive blind treatments. (C) Molar ratio of OC to Fe in 
reductively extracted sediment material. Cores (n = 2) were obtained from Lake Groß-
Glienicke in 2013. 

Discussion 

Core stratigraphy (Fig. 1) clearly indicates two different sections of Fe abundance. Sediments of 
dimictic Lake Groß-Glienicke are regularly subject to changing redox conditions at their surface. 
During overturn, oxic surface waters mix with the hypolimnion and previous anoxic conditions 
cease. Ferrous iron in the hypolimnion and at the sediment/water interface will thus be oxidized and 
precipitated. Due to this iron mobility cycle, the bulk amount of iron addition during the 1992 
treatment is constantly moving upwards within the sediment column leaving a distinct zone of 
higher Fe abundance (Kleeberg et al. 2013). Besides that, diffusive fluxes of dissolved ferrous iron 
within deeper sediment horizons lead to moderately elevated Fe content in sediment layers formed 
prior the 1992 treatment. 

The oscillation of mobile iron and oxygen at the sediment’s surface indicate regular potential for the 
proposed mechanism of OC-Fe co-precipitation in Lake Groß-Glienicke. We found that up to 15% 
of OC is directly associated to Fe-phases both before and after the restoration. While we expected a 
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significant shift in OC burial after the iron addition, our result cannot fully support the hypothesis of 
OC-Fe co-precipitation as a key driver for increased sediment accretion. However, our findings 
support the assumption, that by increased Fe content not only phosphorus retention but also OC 
burial is enhanced. The isotropic mobility of reduced (dissolved) iron within the pore water in 
combination with a coarse sampling impedes interpretation of OC-Fe abundance before and after 
the treatment. The low abundance of Fe-bound OC in the uppermost (0-2.5 cm) sediment suggests a 
mechanism uncoupled from the oxygenated sediment surface. Possibly, OM freshly deposited at the 
lake bottom is not prone to molecular-scale precipitation processes prior microbial and benthic 
macroinvertebrate degradation. Activity of chironomid larvae (Chironomidae, non-biting midges) 
results in the formation of substantial, oxygenated macrozones within the sediment, so that ferrous 
iron can be oxidized and precipitated up to 14 cm below sediment surface (Lewandowski et al. 
2007). 

 

 

Fig. 2: Box-plots showing molar ratios of OC to Fe 
found for sediments of Lake Groß-Glienicke 
(Fig. 1C) as well as for marine and brackish ecosys-
tems. Boxes indicate interquartile range and medi-
an, whiskers include the upper and lower quartile. 
Our data are compared to those by Lalonde et al. 
(2012). 

 

 

The OC:Fe ratios are thought to depend on pore water concentrations upon formation and are in the 
range of those found in marine and estuarine sediments (Fig. 2). This finding indicates that not only 
a large share of OM within the sediment profile is associated with Fe but there is a net increase in 
OC burial.  

Lowering the pelagic phosphorus content lead to the substantially lower algal abundance after the 
treatment, indicated by a reduction of chlorophyll a concentrations. As a result, a light regime shift 
promoted the growth of benthic vegetation that can be found today in depth down to 7 m. We can-
not say if expansion of submerged macrophytes is sufficient to increase overall productivity of the 
lake system, which, together with sediment focusing, could also increase deposition of OM at the 
lake’s deepest point. Despite that, we propose that this ‘rusty’ carbon sink mechanism leads to 
somewhat non-conservative sediment accretion rates in lakes restored with iron salts. Total OM 
represents only 25-36% of total sediment dry mass so that overall sediment accretion is only mini-
mally altered. This hypothesis is supported by a previous study in the same system, indicating that 
after the restoration, phosphorus content in OM remained unexpectedly high (Kleeberg et al. 2013). 
Here again we want to emphasize that despite fewer OM reaching the lake floor, with the help of 
iron oxides more of it is actively being buried within the sediment for at least intermediate time-
scales as proposed for redox interfaces in peatlands (Riedel et al. 2013). In the future, we seek to 
proof changes in sediment accretion rates before and after the restoration with the help of radio-
metric dating. 
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Einleitung  

Zur Beurteilung der Qualität von Gewässersystemen ist der Sauerstoffgehalt von entscheidender 
Bedeutung. Die entwickelten und hier aufgeführten Modellexperimente stellen einen Beitrag zur 
besseren Umweltbildung dar, um limnochemische Grundlagen für die Aus-, Fort- und Weiterbil-
dung im Bildungssektor bereit zu stellen. 

Sauerstoffeintrag ins Gewässer 

Die Löslichkeit von Gasen im Gewässer hängt von diversen, interdependierenden Faktoren ab,  wie 
z.B. von Austauschvorgängen zwischen Atmosphäre und dem Gewässer, chemischen Reaktionen in 
der Wasserphase, Photosynthese und physikalischen Faktoren wie Strömungen, Temperatur oder 
Druck. Daher kommt es zu unterschiedlichen Sauerstoffverteilungen in limnischen Systemen, die 
üblicherweise mit Sauerstoffelektroden quantitativ erfasst werden. 

Visualisierung der Sauerstoffverteilung 

Mithilfe eines natürlichen Farbstoffes lässt sich die Sauerstoffverteilung, der Sauerstoffverbrauch 
oder gar die Produktion (durch Photosynthese) einfach und anschaulich in Modellexperimenten 
visualisieren. Die Konzeption der Modellexperimente basiert auf ein bekanntes Modellexperiment 
zur Photosynthese. Hierbei wird der von der Wasserpest synthetisierte Sauerstoff mit Hilfe von 
Indigocarmin (Leuko-Form) nachgewiesen (Wild & Schmitt 2012).  

Reaktionsmechanismus des Redoxsystems Indigocarmin / Dithionit 

Oxidation:   Na2S2O4 + 4OH-   →   2 Na+ + 2 SO2 + 2 e- + 2H2O  

Reduktion:   Indigocarmin + 2e- + 2H2O → Leukoindigocarmin + 2OH-  

In oxidierter Form ist Indigocarmin blau, in reduzierter Form, der Leuco-Form, gelb. 
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Der Verbrauch von Sauerstoff in Gewässern 

Sauerstoffzehrung in Gewässern – exemplarisch dargestellt  

Hierbei wurden Muscheln (Dreissena rostriformis bugensis) in Petrischalen gegeben und mit der 
Indigocarminlösung versetzt. Nach 48 Stunden war die blaue Indigocarminlösung fast vollständig 
reduziert (gelblich), obwohl stets atmosphärischer Sauerstoff diffundieren konnte. Festgehalten 
wurde der Versuch mithilfe einer Gopro HD-Cam, welche im Abstand von 1 Minute über den 
gesamten Versuch Bilder schoss. Zusammengefügt in einem Zeitraffervideo lässt sich der Ver-
brauch sehr gut darstellen. 

 

Abb. 1: Verdeutlichung der sauerstoffzehrenden Prozesse von Dreissena rostriformis bugensis mithilfe 
von Indigocarmin-Lösung. (links: Versuchsbeginn, blaue Lösung; rechts: Ende des Versuchs, 
deutliche Gelbfärbung)   

Die Muscheln entziehen der Lösung durch ihre Kiemenatmung den Sauerstoff. Dies wird durch die 
Gelbfärbung/Reduktion des Indigocarmins sichtbar. Eine andere Möglichkeit, exakt die Atmung 
bzw. den Verbrauch des Sauerstoffs zu visualisieren, ist das Ansetzen einer „verdickten“ Indigo-
carmin-Lösung. Hierbei wird etwas Terra®-Hydrogel (Bezugsquelle: Zoohandel) der Lösung zuge-
setzt und kurz erhitzt. Nach dem Abkühlen wird die Lösung gelartig. Jedoch sollte darauf geachtet 
werden, dass keine zu hohe Hydrogelkonzentration gewählt wird, da sonst die Atmung der Mu-
scheln dadurch beeinträchtigt wird und sie im schlimmsten Fall nicht mehr durch ihre Kiemen 
atmen können. 

„Die Ostsee im Rollrandglas“ 

Ein weiteres, sehr anschauliches, Modellexperiment ist die Simulation der Ostsee im Rollrandglas. 
Hierbei wurde in einem Rollrandglas der Boden mit Eisen(II)sulfid, FeS, bedeckt. Anschließend 
wurde eine Schicht aus 3 cm hoher Salzwasser- (wNaCl=1,8%) / Indigocarmin-Lösung gegeben, um 
die Salzwasserschicht zu simulieren. Danach kam eine „Süßwasser“-Schicht, ebenfalls 3 cm hoch, 
in Form von reiner Indigocarmin-Lösung hinzu.  
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Abb. 2: Sauerstoffzehrung am Boden  Abb. 3: Unterschiedliche Zonierung der Sauerstoff-
verteilung (Gesamtansicht) 

Durch die Reduktion des Indigocarmins in die Leuco-Form (Entfärbung), wird die sauerstoffzeh-
rende Wirkung des Eisensulfids (FeS) verdeutlicht. Dies ist auf Abb. 2 zu erkennen. Die auf Abb. 3 
zu erkennende obere Phase lässt sich auf Grund der Schwefelwasserstoff-Gasbildung wie folgt 
erläutern: 

 

FeS2 + 3,75 O2 + 3,5 H2O → Fe(OH)3↓ + 2 SO4
2- + 4 H+ 

4 H+ + 2 FeS → 2 Fe2+ + 2 H2S↑ 

 

An vereinzelten Stellen in der Ostsee kann man diese entstehenden schwefelhaltigen (Faul-)Gase 
deutlich riechen.  

Der „low-budget“ Strömungskanal 

Um laminare und turbulente Strömungen „sichtbar zu machen“ wurde dieser, nach dem Prinzip der 
kommunizierenden Röhren konstruierte, Strömungskanal entworfen. Angestrebt wurde ein mög-
lichst kleiner Querschnitt, durch den eine nicht allzu schnelle, jedoch regelbare Strömung fließt. Mit 
einer handelsüblichen Teichpumpe, die im Auslass regelbar ist, können bis zu 800 Liter Lösung pro 
Stunde gefördert werden. Alle dafür benötigten Materialien wurden im Baumarkt erworben. Dafür 
wurde anstatt Plexiglas Bastlerglas verwendet. Alle Anschlüsse sowie Schläuche stammen aus der 
Gartenabteilung (Gardena®). 
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Abb. 4: Maße des Strömungskanals  

Einige Zentimeter hinter der Einströmöffnung (E) wurden Hindernisse (hier: Steine) positioniert 
(Abb. 5), um damit den Verlauf um Hindernisse (vgl. Abb. 6) und Totwasserzonen (vgl. Abb. 7) zu 
veranschaulichen. Wie auf  Abb. 5 zu erkennen, wurden sowohl vor, als auch nach den Röhrchen, 
welche die laminare Strömung erzeugt, Einspritzdüsen installiert, durch die mit Spritzen Sauerstoff 
zur Oxidation zugeführt werden kann (D).   

 

 

 

 

 

         

  (E) 

 

      (D) 

 

 

 

 

Abb. 5: Anfang des Strömungskanals 
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Abb. 6: Strömung über Hindernisse    Abb. 7: Totwasserzonen hinter Hindernissen  

 

Um diese komplexen und in der Natur nicht sichtbaren Phänomene anschaulich darzustellen, ist die 
„low-budget“-Apparatur sehr gut geeignet. Gerade deshalb eignet sie sich in der Umweltbildung, 
um Schülerinnen und Schülern die Sachverhalte einfach und anschaulich darstellen zu können. 

Eine zusätzlich entworfene Halterung ermöglicht es, einen Hohlraum an der Oberfläche zu erzeu-
gen. So ist es möglich, den atmosphärischen Eintrag von Sauerstoff (im Stillstand) zu simulieren. 
Wird die Pumpleistung dann aktiviert, ist zudem die Verteilung bzw. der Transport des zuvor einge-
tragenen Sauerstoffs ersichtlich.  

Zusammenfassung 

Die hier vorgestellten Modellexperimente zur Thematik „Modellexperimente zur Sauerstoffvertei-
lung in limnischen Systemen“ liefern einen Beitrag, um komplexe Abläufe visuell und mit mög-
lichst einfachen Mitteln für den Fort- und Weiterbildungsbereich im Bildungssektor didaktisch 
aufbereitet zur Verfügung zu stellen. Weitere Modellexperimente zur Sauerstoffverteilung in Ge-
wässersystemen sind von Köppel (2013) entwickelt und detailliert beschrieben worden. Darüber 
hinaus hat Häusler (2012) für den Primar- und Sekundarbereich eine Reihe von Schulexperimenten 
zum Nachweis von Sauerstoff konzipiert. 
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Einleitung 

Die Denitrifikation ist nach bisherigem Kenntnisstand der dominierende Prozess der Stickstoffeli-
mination in Binnengewässern (z.B. Seitzinger 1988). Unter natürlichen Bedingungen kann der 
Prozess entweder nur punktuell gemessen oder großräumig bilanziert und damit lediglich nähe-
rungsweise erfasst werden, wobei weitere parallel ablaufende Prozesse eine separate Erfassung 
erschweren. Tatsächlich unterliegt der Prozess einer starken räumlichen und zeitlichen Variabilität. 
Im Rahmen des BMBF-Forschungsverbundes NITROLIMIT wurden 2011 und 2012 Jahresgänge 
für die Denitrifikationsraten im Sediment und Pelagial des Scharmützelsees und der Unteren Havel 
mit Hilfe eines reaktionskinetischen Modells nach Michaelis-Menten (Nixdorf et al. 2012) ermittelt. 
Die berechneten Raten fließen in die Stickstoff-Bilanzierung- bzw. Modellierung dieser Gewässer 
ein. 

Material und Methoden 

Der Scharmützelsee, ein mesotropher dimiktischer See mit max. 29,5 m Tiefe wurde hauptsächlich 
an der tiefsten Stelle bei Wendisch-Rietz untersucht. Die Untere Havel, ein eutropher Flusssee mit 
gelegentlichen kurzen Schichtungsphasen im Sommer, wurde auf Höhe Pichelsdorfer Gemünd 
(Stelle UHV1, 3 m Wassertiefe) und ca. 5 km flussabwärts bei Kälberwerder (UHV2, 7 m Wasser-
tiefe) beprobt. Die Berechnung der in situ Nitratreduktionsraten erfolgte auf Basis eines mehrpara-
metrigen Modells nach Michaelis-Menten (Nixdorf et al. 2012): 

Dafür wurden die spezifischen Zellzahlen (n) in Sediment und Pelagial kultivierungsmethodisch als 
Most Probable Number (MPN) über den Jahresgang verfolgt (Böllmann et al. 2012, Remde und 
Tippmann 1998). Die zellspezifische Umsatzrate (vsp 2,6·10-8 mg Zelle-1·d-1) und die Michaelis-
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Menten-Konstante Km des Substrates Nitrat (2,26 mg N L-1) wurden in Laborversuchen anhand von 
Anreicherungskulturen unterschiedlicher Herkunft ermittelt. Weitere reaktionskinetische Parameter 
(kc für DOC, 70 mg L-1, Ki für Sauerstoff, 0,38 mg L-1) wurden nach einer nochmaligen Verifizie-
rung aus früheren Arbeiten (Martienssen et al. 1999) bzw. der Literatur entnommen (Temperatur-
korrektur gem.ATV Arbeitsblatt A131). Aus den so ermittelten Denitrifikationskapazitäten (vsp·n) 
wurden mit Hilfe des Modells und der gemessenen Umweltparameter die in situ Umsatzraten abge-
leitet. Das Modell konnte durch den Vergleich mit beobachteten Nitratumsätzen im Scharmützelsee 
validiert werden. Die Umrechnung der Umsatzraten auf die Fläche erfolgte über die gesamte Was-
sersäule (mittlere Tiefe Scharmützelsee = 9 m) bzw. die ersten 3 cm des Sedimentes, wobei Gradi-
enten von Sauerstoff und Nitrat berücksichtigt wurden. 

Ergebnisse 

Scharmützelsee: 

Im Pelagial des Scharmützelsees schwankten die ermittelten Zellzahlen der stoffwechselaktiven 
Nitratreduzierer im Jahresgang um bis zu zwei Zehnerpotenzen mit maximalen Werten von 9,3·105 
L-1 im August und 2,4·106 L-1 im Oktober. Ähnliche Werte wurden z.B. von Tan & Overbeck 
(1973) für den vergleichbaren Plußsee gefunden. Die Nitratkonzentration war im Winter mit bis zu 
400 µg N L-1 am Höchsten (Abb. 2) und sank im Frühjahr auf Werte von ca. 70 µg L-1, später im 
Epilimnion auf teilweise unter 10 µg L-1. Im Hypolimnion stieg die Konzentration im Juni durch 
Nitrifikation (Nixdorf et al: dieser Band) wieder auf ca. 160 µg L-1 und fiel dann im August eben-
falls unter 10 µg L-1.  

An der Sedimentoberfläche konnten im Frühjahr bis zu 2,3 · 109  Nitratreduzierer je Liter Sediment 
gemessen werden, im übrigen Jahresgang zwischen 4,3·107 und 4,3·108 L-1. Die maximalen Nitrat-
konzentrationen lagen im Winter bei etwa 200 µg L-1, die minimalen von Juni bis zur Durchmi-
schung im November 5 µg L-1. Basierend auf den gemessenen Zellzahlen interpoliert über die 
beiden Jahresgänge, den gemessenen Konzentrationen von Nitrat und gelöstem organischen Koh-
lenstoff (DOC) sowie der Temperatur, erhält man eine sehr dynamische Saisonalität der Denitrifika-
tion (Abb. 2). 

Im Sediment erfolgte laut Modell die Nitratreduktion im Wesentlichen von Dezember bis Ende 
April mit einem Maximum im März von bis zu 50 mg m-2d-1 sowie kurzzeitig nochmals im Mai. 
Aus den errechneten Umsatzraten konnte über das Jahr integriert ein N-Jahresumsatz des Sedimen-
tes von ca. 3,5 g m-2 ermittelt werden. 

Das Modell zeigt am untersuchten Standort eine Denitrifikation im Pelagial in zwei kurzen Zeit-
fenstern (Abb. 2) im Januar/Februar mit bis zu 2 mg m-2d-1 (0,2 µg L-1d-1) und hauptsächlich im Juli 
mit bis zu 2,4 mg m-2d-1 (0,5 µg L-1d-1), hier jedoch nur im Hypolimnion, das nach der Frühjahrszir-
kulation und Nitrifikation mit Nitrat angereichert ist. 

Eine alternative Berechnung basierend auf dem Verlauf der Nitratkonzentration im Januar ergab 
eine Konzentrationsabnahme von 0,2 bis 1,2 µg L-1 d-1. Neben einer möglichen geringen assimilato-
rischen Stickstoffaufnahme kann dies mit den modellierten Denitrifikationsraten bei geringfügig 
angepassten Bakteriendichten (5·106 L-1 statt gemessenen 1,6 ·106 L-1) gut abgebildet werden. Im 
anaeroben Hypolimnion im Jahr 2013 konnte eine Abnahme der Nitratkonzentration von ca. 10 µg 
L-1 d-1  in einer Tiefe von 26 Metern beobachtet werden (Abb. 1). Das Modell errechnet mit gemes-
senen durchschnittlichen Bakterienzahlen des Hypolimnions (2,3·105 bis 9,3·105 L-1) aus der zeit-
gleich gewonnenen Mischprobe eine Umsatzrate von nur 2 µg L-1 d-1. Ein möglicher Einfluss des 
Sedimentes sowie eine Unterschätzung der Bakterienzahlen durch deren ungleichmäßige Verteilung 
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im Hypolimnion mit höheren Konzentrationen in nitratreicheren Schichten können diesen Unter-
schied erklären. Eine unter Berücksichtigung dieser Ungleichverteilung leicht erhöhte durch-
schnittliche Bakterienzahl von 5·106 L-1 führt zur Übereinstimmung von Modell und Beobachtung.  

Für die Modellierung von maximal anzunehmenden Umsatzraten wurden daher korrigierte Zellzah-
len verwendet (Abb. 2). Entsprechend ergibt sich aus den Jahresgängen 2011 und 2012 mit den 
gemessenen Zellzahlen ein Jahresumsatz von 0,15 g m-2 Nitratstickstoff, mit den korrigierten Zell-
zahlen  ein Umsatz von 0,72 g m-2. 
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Abb. 2: Nitratreduktion im Hypolimnion im Scharmützelsee Standort Wendisch-Rietz mit gemessen 
und daraus interpolierten Zellzahlen sowie mit maximal anzunehmenden Zellzahlen nach den 
Resultaten aus 2013 

Untere Havel 

Die Zahlen der kultivierbaren Nitratreduzier im Pelagial der Unteren Havel zeigten eine Variabilität 
von bis zu 2,5 Zehnerpotenzen innerhalb eines Standortes, z.B. von 4·108 bis 1·1010 L-1 am Standort 
UHV1 (Pichelsdorfer Gemünd). Hier lagen die Zellzahlen bis zu zwei Zehnerpotenzen höher als am 
Standort UHV2. Eine Saisonalität war nicht erkennbar. Im Sediment konnten am Standort UHV1 in 
beiden Sommern des Untersuchungszeitraumes maximale Zellzahlen von 2·1010 L-1 gemessen 
werden, im Rest des Jahres maximal 5·109. Die Nitratkonzentrationen verliefen gegensätzlich zur 
Temperaturkurve (Abb. 3) mit maximalen Werten im Winter von 1700 bis 2200 µg L-1 und mini-

Abb. 1: Profile der Nitrat- und Sauer-
stoffkonzentrationen im Scharmützelsee 
(Wendisch Rietz) Juli 2013. Die Kon-
zentrationsdifferenz in 26 Metern ergab 
eine Nitratabnahme von 10 µg L-1 d-1. 
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malen Werten im Sommer von 300 bis 700 µg L-1 (aber Maxima bis zu 1200 µg L-1) an beiden 
Untersuchungsstandorten. 

Die Nitratreduktionsraten im Pelagial folgten sehr deutlich der Jahrestemperaturkurve mit maxima-
len Raten im Sommer von bis zu 15 µg L-1d-1 am Standort UHV1 (entspricht 44 mg m-2d-1) und 
minimalen Werten im Winter von 0,1 µg L-1d-1 (0,3 mg m-2 d-1). Am abstromigen tieferen Standort 
UHV2 lagen die Denitrifikationsraten lediglich bei maximal ca. 1,8 µg L-1d-1 (13 mg m-2d-1) im 
Sommer und unter 0,05 µg L-1d-1 im Winter. Im Sommer wurde die Denitrifikation zeitweise durch 
geringe Nitratkonzentrationen unter 500 µg L-1 limitiert. Der errechnete Jahresumsatz betrug            
4 g m-2 am Standort UHV1 und 3,3 g m-2 bei UHV2.  

Im Sediment lag die Denitrifikationsrate im Winter aufgrund niedriger Temperaturen bei unter 10 
mg m-2d-1. Die Raten im Sommer schwankten stark zwischen 20 und 400 mg m-2d-1, vor allem 
gesteuert durch die Nitratkonzentration, die zeitweise auf limitierende Werte sinkt. Es ergaben sich 
Jahresumsätze von 16 g m-2 und 1,2 g m-2 für Standort UHV1 und UHV2. Damit war das Sediment 
mit über 80 % and der Denitrifikation beteiligt.   

 

Abb. 3: Nitratreduktionsraten an der Unteren Havel Standort 1 Pichelsdorfer Gemünd gerechnet mit 
gemessenen und interpolierten Zellzahlen 

Diskussion und Zusammenfassung: 

Die Denitrifikation hängt im hohen Maße von der Gewässermorphometrie und wechselnden Limita-
tionen ab. Die Denitrifikationsraten können dementsprechend über den Jahresgang und in verschie-
denen Gewässertypen stark variieren. Auch Seitzinger (1988) listet eine große Bandbreite für Denit-
rifikationsraten in limnischen Systemen auf, mit starken Abhängigkeiten von Methode, 
Messzeitpunkt und Gewässercharakteristiken.  

Im dimiktischen Scharmützelsee wird aufgrund der temporären Verfügbarkeit von Nitrat und der 
winterlichen Temperaturlimitation nur kurzzeitig im Jan./Febr. und nochmals im Hochsommer 
denitrifiziert, im Sediment sogar fast ausschließlich im Winter. Die alljährlichen beobachteten 
Nitratverluste im Pelagial des Scharmützelsees im März und April von bis zu 9,5 µg L-1 d-1 liegen 
weit über den berechneten Denitrifikationsraten von maximal 0,02 µg L-1 d-1. Abgesehen vom 
Umsatz des Sedimentes von bis zu 50 mg N m-2d-1 ist der Nitratverlust in dieser Zeit überwiegend 
auf die Nitratassimilation durch starkes Algenwachstum zurückzuführen. 
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In der flachen und durchmischten Havel folgt die Denitrifikation ganzjährig der Temperaturkurve. 
Maximale Denitrifikationsraten im Sommer führen zu sinkenden Nitratkonzentrationen mit zeitwei-
ser Nitratlimitation. Im Gegensatz zum Scharmützelsee werden in der Havel die Denitrifikationsra-
ten offensichtlich stärker durch die eingetragenen Frachten als durch die reinen Nitratkonzentratio-
nen bestimmt. Bei nahezu gleichen Nitratkonzentrationen wurden am Standort UHV1 bei höheren 
Stickstoffeinträgen auch deutlich höhere Umsatzraten ermittelt als am zweiten Standort. Die höhe-
ren N-Einträge bedingen hier höhere Bakterienkonzentrationen und entsprechend höhere Umsatzra-
ten. Bei geringen Temperaturen im Winter verringert sich der Nitratumsatz und die Nitratkonzentra-
tionen steigen an (Abb. 2).  

Da Nitrat an beiden Messpunkten der Havel im Sommer kaum unter 500 µg L-1 fiel, wird vermutet, 
dass unterhalb dieser Konzentration das System mit verringertem Wachstum der Denitrifikanten 
reagiert und somit durch geringere Denitrifikationsraten bei gleichbleibenden Frachten die Nitrat-
konzentration konstant bleibt. Es ist daher zu erwarten, dass in diesem Konzentrationsbereich ge-
ringere Stickstoffeinträge nur schwer eine Verringerung der Nitratkonzentration bewirken, die 
Wasserqualität mit der Zellzahl als Indikator jedoch durchaus verbessert werden kann. 

Die oberen Sedimentschichten sind vor allem in der Havel auf Grund des besseren Austausches 
zwischen Freiwasser und Sediment sowie den höheren Konzentrationen von Nitrat, organisch gelös-
tem Kohlenstoff und Denitrifikanten maßgeblich an der Nitratreduktion beteiligt. Entscheidend für 
die Modellierung der Sedimentumsätze sind die zu Grunde liegenden Nitratkonzentrationen, welche 
durch neue Messverfahren (Gel-Peeper) präzisiert wurden.  
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Einleitung  

Nitrifikation ist eine wichtige Voraussetzung für die Elimination von Stickstoff in natürlichen Land- 
und Gewässersystemen sowie in Kläranlagen und somit eine Ökosystemdienstleistung. Die Nitro-
limit-Modellgewässer (http://www.nitrolimit.de/) Scharmützelsee und Langer See (Dahme-
Einzugsgebiet) weisen folgende Dynamik der gelösten anorganischen Stickstoffkonzentrationen 
auf: Im Spätherbst steigen die Konzentrationen der gelösten anorganischen N-Fraktionen (DIN = 
NH4 + NO3 + NO2) leicht phasenverschoben an, erreichen im Winter ein Maximum und fallen im 
Frühjahr des Folgejahres wieder bis auf minimale Werte zu Beginn der Vegetationsperiode ab. 
Dieses Verhalten ist im dimiktischen Scharmützelsee besonders ausgeprägt. Folgende Hypothese 
liegt dieser Studie zugrunde: Durch die Einmischung des hypolimnisch akkumulierten NH4 im 
Prozess der herbstlichen Vollzirkulation erhöht sich die Konzentration von Ammonium im gesam-
ten Wasserkörper. Trotz geringer Temperaturen im Winter läuft die Nitrifikation ab und liefert 
damit ausreichende Nitratkonzentrationen für die Denitrifikation in der folgenden Vegetationsperi-
ode. Im Rahmen dieser Studie sollen ausgehend von der Gesamtmenge des eingemischten NH4 im 
See bis zum Frühjahr die Abnahme dieser Komponente und die Zunahme des NO3 quantifiziert 
werden. Der Konkurrenzprozess, die assimilatorische DIN-Aufnahme, wurde bei diesen Betrach-
tungen wegen der geringen Primärproduktion im Winter vernachlässigt. Intensivmesskampagnen in 
den Wintern 2010/11 und 2012/13 werden durch die Auswertung der Langzeitdatensätze  des 
Scharmützelsees sowie durch eine monetäre Betrachtung der Ökosystemdienstleistung Nitrifikation 
ergänzt. 

Material und Methoden 

Im mesotrophen dimiktischen Scharmützelsee erfolgte 1993 - 2013 die Probenahme im monatlichen 
bis zweiwöchentlichen Rhythmus an der tiefsten Stelle (29 m) als volumengewichtete Mischprobe 
des Epi- und Hypolimnions bzw. der gesamten Wassersäule während der Vollzirkulation. Vom 
23.10.2012 bis 17.12.2012 wurde wöchentlich beprobt. Hydrochemische (Nährstoffe gesamt und 
gelöst) und physikalische Parameter (T, O2) wurden bestimmt. Die Nitratkonzentration ist als domi-
nierende Komponente in der NOg-Fraktion enthalten, die sich jeweils aus NO3 und NO2 zusammen-
setzt. Zur Kalkulation der Umsätze wurden Änderungsraten der einzelnen N-Komponenten für die 
Phasen vom NH4-Maximum zum NO3-Maximum für den Zeitraum 1993 – 2012 berechnet. Wegen 
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Abb. 1: Konzentrations-
verläufe von DIN im 
Jahre 2010 und 2011 im 
Scharmützelsee 

der relativ großen Messintervalle im Winter kann es zu einer Unterschätzung der Raten kommen. 
Die Messungen sind zwar auf das Pelagial beschränkt, schließen jedoch sedimentbezogene Umsätze 
in den Nettoänderungsraten der Nährstoffe ein. Nährstoffanalysen erfolgten mit Standardmethoden, 
die in Nixdorf et al. (dieser Band) beschrieben sind. 

Ergebnisse und Diskussion 

Konzentrationsverläufe von 1993 bis 2013 und kalkulierte Umsätze der Nitrifikation im 
Scharmützelsee 

Der saisonale Verlauf der Konzentrationen der DIN Fraktionen ist in Abb. 1 beispielhaft für die 
Jahre 2010 und 2011 dargestellt (Bitte Skalierung beachten: Der Winter befindet sich in der Mitte 
der Zeitachse!). Die typische Saisonalität der DIN-Fraktionen wird ersichtlich: Das Ammoniumma-
ximum im November nach Einmischung des hypolimnisch akkumulierten NH4 wird phasenversetzt 
abgelöst von einem Nitratmaximum Ende Dezember / Anfang Januar 2011. Ein ähnliches Verhalten 
im Verlauf der DIN-Fraktionen ist typisch für weitere Seen der Region (Thürmann et al. dieser 
Band, Nixdorf et al. 2012, Dudel & Kohl 1992) sowie andere Gewässer (Kieler Bucht in Rheinhei-
mer et al. 1988, Lough Neagh in Gibson et al. 1992). Im Untersuchungszeitraum 1993 - 2013 sind 
diese Phasen im Scharmützelsee jeweils von leichter Sauerstoffuntersättigung, geringen pH-Werten 
zwischen 7,2 und 8,4 und Temperaturen zwischen 2 und 11°C gekennzeichnet. 

 

 

 

 

 

 

 

Die Mengen des gebildeten Nitrates und des verbrauchten Ammoniums sind für 2012/2013 im See 
in der Abb. 2 dargestellt Im Winter 2012/13 findet die Oxidation des Ammoniums in Perioden mit 
Temperaturen unter 4°C statt. Damit scheint die geringe Temperatur der am meisten limitierende 
Parameter für die winterliche Nitrifikation zu sein, was durch Experimente zur Intensivierung der 
Nitrifikation bei höheren Temperaturen gut demonstriert werden konnte (Recklebe 2013). In dieser 
Arbeit wurde auch eine erhöhte chemosynthetische Aktivität durch die nichtphotosynthetische 
Fixierung von radioaktivem NaH14CO3 im Dunkeln gemessen. 

Die Umwandlung von Ammonium in Nitrat im Winter 2012/13 erfolgte relativ schnell in einem 
Zeitraum von 2 - 3 Wochen (17.12.12 – 7.1.13). In dieser Zeit wurden über 40 t Nitrat aus Ammo-
nium gebildet. Das entspricht einer flächenbezogenen Rate von 166 mg N m-2 d-1. Danach ist Am-
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monium meist nur noch in Konzentrationen unter 100 µg L-1 im See vorhanden. Damit wurde diese 
Phase im Winter als bedeutsame Periode der Nitrifikation in dimiktischen Seen identifiziert. 
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Die aus den Änderungen der Nitrat- und Ammoniumkonzentration kalkulierten Raten für die Net-
toänderung der Nährstoffkonzentrationen als Ausdruck für die Nitrifikationsraten sind in der Abb. 3 
für den Zeitraum 1993 - 2012 dargestellt. Diese Raten (hier als Absolutwerte) betragen für den 
langjährigen Untersuchungszeitraum: 

NH4- N-Änderungsraten: 2 - 13 µg L-1 d-1 = 18 - 116 mg m-2 d-1  

NOg-N - Änderungsraten: 1 - 5 µg L-1 d-1 = 9 - 45 mg m-2 d-1. 

Unter Benutzung von Zellzahlen der Nitrifikanten und reaktionskinetischer Ansätze ermittelten 
Martienssen und Böllmann (mdl. Mitteilung) ähnliche Nitrifikationsraten für den Scharmützelsee in 
den Wintermonaten 2010 und 2011. Die ermittelten Raten sind vergleichbar mit den Werten aus der 
Literatur für den Lake Mendota und den Mono Lake sowie den Golf von Kalifornien (Small et al. 
2013). Im Lake Mendota sind analog zum hypolimischen Nitratmaximum im Scharmützelsee (s. 
Nixdorf et al. dieser Band) die höchsten Nitrifikationsraten ebenfalls im Hypolimnion gemessen 
worden (56 – 364 µg L-1 d-1). 

Die Geschwindigkeit der Nitrifikation (Nitrifikationsrate) wird bestimmt durch: 

 Ammoniumkonzentration, für die Halbsättigungswerte (km)-Werte für die Ammoniumoxidation 
zwischen 300 und 700 µg L-1 angegeben werden. Dies bedeutet, dass in den meisten Gewässern 
mit Konzentrationen unterhalb von 1000 µg L-1 NH4-N die Nitrifikation substratlimitiert ist. Die 
Maxima der NH4-Konzentration nach der herbstlichen Einmischung erreichen diese Werte 
nicht. 

 Sauerstoffkonzentrationen unterhalb einer Konzentration von ca. 2 mg L-1 wirken zunehmend 
limitierend (km-Werte für O2 zwischen 0,5 und 1 mg L-1). Diese Situationen treten während der 
Vollzirkulation im Herbst/Winter und unter Eis im Pelagial nicht auf. 

 Temperatur und pH-Wert: Während das Temperaturoptimum (20-25°C) der Nitrifikation weit 
entfernt von den unwirtlichen winterlichen Bedingungen im See ist, liegt der pH-Wert im opti-
malen Bereich. 

Abb. 2: Ammonium- und 
Nitratmengen im gesam-
ten See von Oktober 2012 
bis Februar 2013 
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Abb. 3: Winterliche Umsatzraten durch Ammoniumoxidation und Nitratbildung im Scharmützelsee 
von 1993 bis 2012 

Winterliche Nitrifikation im Scharmützelsee – eine Ökosystemdienstleistung? 

Obwohl die Ammoniumoxidation in Gewässern verglichen mit technischen Kläranlagen auf den 
ersten Blick eher unbedeutend erscheint, erlangt sie doch erhebliche Bedeutung dadurch, dass auf-
grund der deutlich längeren Verweilzeiten auch Ammoniumkonzentrationen oxidiert werden kön-
nen, die in technischen Kläranlagen wegen der kinetischen Limitation nicht mehr mit vertretbarem 
Aufwand eliminiert werden. In dieser Studie werden nur pelagische Umsätze berücksichtigt, so dass 
ein technischer Vergleich sich auf Belebtschlammbecken beschränkt und Tropfkörper nicht in die 
Betrachtung einbezieht. Um Ammoniumkonzentrationen unterhalb von 100 µg L-1 zu realisieren, 
wären in technischen Anlagen erhebliche Verlängerungen der Aufenthaltszeit (Faktor 5 bis 10) oder 
eine Vergrößerung der Anlagen um eben diesen Faktor erforderlich. Weiterhin ist auch die geringe 
Temperatur als limitierender Faktor der Nitrifikation zu beachten. Eine vollständige Ammoni-
umoxidation bei derart geringen Konzentrationen und Temperaturen kann mit hinreichender Renta-
bilität nur von der Natur selbst erbracht werden. 

Kalkuliert man für die Nitrifikation in technischen Anlagen für einen Eintrag von 1 kg O2 = 0,42 
kWh Strom, so ergibt sich bei dem derzeitigen Strompreis von 0.15 Euro/kWh ein monetärer Wert 
von 0,27 Euro je kg nitrifiziertem NH4-N. Der CO2-Fußabdruck von 620 g CO2-eq/kWh im deut-
schen Strommix entspricht dabei 1120 g CO2-eq je kg nitrifiziertem NH4-N. Für eine Gesamtmenge 
von 50 t nitrifiziertem Stickstoff im Scharmützelsee folgt aus diesen Kalkulationen ein "theoreti-
scher" Service im Vergleich zur Kläranlage von 13545 Euro und 56 t CO2-eq, die man sozusagen 
"gespart" hat. 

Zusammenfassung 

Nach der Einmischung des hypolimnisch akkumulierten Ammoniums in die gesamte Wassersäule 
des Scharmützelsees erreicht dieser sein Jahresmaximum der Ammoniumkonzentrationen. Diese 
liegen zwar im Bereich der Substratlimitation (km-Werte für die Ammoniumoxidation zwischen 
300 und 700 µg L-1), bilden aber trotz der minimalen Temperaturen (unter 5 °C) bei optimaler 
Sauerstoffversorgung die Grundlage für das Maximum der jährlichen Nitrifikation im See. Inner-
halb weniger Wochen werden über 40 t Ammonium zu Nitrat umgewandelt. Damit ist eine optimale 
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Grundlage für die Elimination von Stickstoff aus dem System durch Denitrifikation gegeben. Aus 
den zeitlichen Mustern der DIN-Konzentrationen aus anderen Seen kann geschlussfolgert werden, 
dass die winterliche Nitrifikation ein Charakteristikum der Seen in der Norddeutschen Tiefebene ist. 

Dieser Umsatz stellt eine ökologisch relevante Dienstleistung durch natürliche Ökosysteme dar. Im 
Vergleich dazu müssten Belebtschlammbecken von Klärwerken für vergleichbare Nitrifikationsleis-
tungen bei derart niedrigen Temperaturen und Ammoniumkonzentrationen eine erhebliche techni-
sche Erweiterung bezüglich der Aufenthaltszeiten und/oder Flächen erfahren. 
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Einleitung  

Nitrifikation ist ein Schlüsselprozess im N-Kreislauf und bestimmt die Verteilung der anorgani-
schen N-Komponenten in Ökosystemen. Im marinen Bereich wurde nachgewiesen, dass Nitrifikati-
on in der euphotischen Zone stattfinden kann (Small et al. 2013). Der Kenntnisstand zur Intensität 
und Dynamik der N-Umsatzprozesse in limnischen Systemen ist begrenzt und deshalb Gegenstand 
des Modules 2 im Projekt Nitrolimit (http://www.nitrolimit.de/). Die Nitrolimit - Untersuchungs-
gewässer weisen eine typische Dynamik der gelösten anorganischen Stickstoffkonzentrationen auf 
(s. Nixdorf et al. 2012 und 2014, Teil 1, dieser Band): Allen Verläufen ist eine Abnahme der DIN – 
Konzentrationen bis zum Sommer bzw. bis zum Herbst auf Werte z.T. unter der Nachweisgrenze 
gemeinsam. Im Herbst steigen die DIN – Konzentrationen wieder an. Der Scharmützelsee zeigt 
folgende Besonderheiten während der sommerlichen Stagnation: Während der Schichtungsperiode 
wurde ab Mai die Ausbildung eines Nitratmaximums infolge erhöhter Nitrifikation über dem Sedi-
ment gemessen. Diese Erscheinung wurde schon in Vorjahren bei der Ermittlung vertikaler Nähr-
stoffverteilungen im Scharmützelsee beobachtet und 2013 intensiv untersucht. 

In Abb. 1 sind mögliche Quellen und Senken für Ammonium und Nitrat zusammengestellt. 

 

Abb. 1: Quellen und 
Senken für Nitrat und 
Ammonium in einem See 
(Recklebe 2013) 
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Das hypolimnische Nitratmaximum verlagerte sich während der Stagnation bis September 2013 in 
Richtung Metalimnion. Es wird postuliert, dass  

a) die gebildeten Nitratmengen das Ergebnis einer frühsommerlichen Nitrifikation über Grund und 

b) die Verlagerung und Elimination des Nitrates Folge einer Intensivierung der Denitrifikation im 
Hypolimnion sind (Böllmann et al., dieser Band). Die umgesetzten Mengen werden für den gesam-
ten See kalkuliert und Raten der Nitrifikation berechnet. 

Material und Methoden 

Als Modellgewässer wurde der mesotrophe, dimiktische Scharmützelsee ausgewählt. Die Proben-
ahme im Jahre 2013 erfolgte im zweiwöchentlichen Rhythmus an der tiefsten Stelle (29 m) als 
volumengewichtete Mischprobe des Epilimnions und ebenfalls volumengewichtet in 2 m-
Abständen im Hypolimnion. Hydrochemische (Nährstoffe gesamt und gelöst) und physikalische 
Parameter (T, O2) wurden bestimmt. Die Nitratkonzentration ist als dominierende Komponente in 
der NOg-Fraktion enthalten, die sich jeweils aus NO3 und NO2 zusammensetzt.   

Tabelle 1: Messmethoden zur Bestimmung der gelösten anorganischen N-Fraktionen 

Konzentration Methode 

NOg-N = NO2 + NO2 photometrisch mit Fließanalysenautomat (ISO/EN/DIN 13395, 1996) 

NH4-N photometrische mit Indophenol (DIN EN ISO 11732-E 23, 2005) 

Ergebnisse und Diskussion 

Schichtungsverhalten im Scharmützelsee 2013 anhand der Sauerstoffsättigung 

In der Abb. 1 ist der Verlauf der Sauerstoffsättigung im Scharmützelsee für das Jahr 2013 darge-
stellt. Neben der thermischen Schichtung ist die Ausbildung von chemischen Gradienten in Seen 
eine wichtige Voraussetzung für Stoffumsätze. Das gilt insbesondere für Phasen sub- bzw. anoxi-
scher Verhältnisse im Hypolimnion von Seen. Aus der Abb. 2 wird ersichtlich, dass ab Mitte Juni 
die hypolimnische Sauerstoffsättigung ins Minimum gerät und dieser Zustand bis Ende Oktober 
anhält. Die Grenze der Anoxie steigt dabei im Spätsommer bis in das Metalimnion (unter 7,5m).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 2: Isoplethen der 
Sauerstoffsättigung im 
Scharmützelsee an der 
tiefsten Stelle bei Wen-
disch Rietz im Jahr 2013
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Zeitliche und vertikale Dynamik der Nitrat- und Ammoniumkonzentrationen während der 
Sommerstagnation im Scharmützelsee  

Zu Beginn der Schichtung ab Mai 2013 wird im Scharmützelsee die Ausbildung eines Nitratmaxi-
mums über Grund beobachtet (Abb. 2), das nur als Ergebnis einer Nitrifikation interpretiert werden 
kann. Erhöhte Konzentrationen von Ammonium über Grund bei ausreichender Sauerstoffverfüg-
barkeit bilden eine gute Basis für eine erhöhte Nitrifikation. Die Nitratkonzentrationen steigen bis 
Anfang Juli 2013 auf Werte über 400 µg L-1 und haben eine vertikale Ausdehnung bis etwa unter 14 
m mit Werten über 200 µg L-1. In dem Maße, wie Sauerstoff im Hypolimnion ins Minimum gerät 
(Abb.1 und 2), verringern sich auch die Nitratkonzentrationen aufgrund einsetzender Denitrifikation 
bzw. durch Nitratammonifikation und das Maximum verlagert sich unter das Metalimnion. Ob die 
folgende hypolimnische Ammoniumakkumulation durch Ammonifikation, Nitratammonifikation 
bzw. Freisetzung aus den Sedimenten erklärt werden kann, ist mit dem Messansatz dieser Studie 
nicht zu klären.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Anfang September ist prak-
tisch kaum noch Nitrat in den tieferen Schichten vorhanden. Dagegen reichert sich das Ammonium 
im Hypolimnion auf maximale Werte von über 1712 µg L-1 am 28.10.2013 über Grund an. Die 

Abb. 3: Isoplethendar-
stellung der Nitrat- und 
Ammoniumkonzentrati-
on an der tiefsten Stelle 
des Scharmützelsees von 
Mai bis Anfang Septem-
ber 2013 einschließlich 
der räumlichen und 
zeitlichen Ausdehnung 
der Sauerstoffkonzentra-
tion. 
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hypolimnischen Ammoniumakkumulationen werden während der Herbstvollzirkulation wieder in 
den gesamten Wasserkörper eingemischt und verursachen das Jahresmaximum der Ammoniumkon-
zentration im See  (Nixdorf et al., dieser Band). 

Nitrifikation wird neben dem Vorhandensein ausreichender Ammoniumkonzentrationen in hohem 
Maße von der Verfügbarkeit durch Sauerstoff bestimmt. In der Abb. 2 sieht man deutlich, wie bei 
Verringerung der Sauerstoffsättigung das Nitratmaximum in Richtung Metalimnion wandert und 
die Ammoniumakkumulation zunimmt. Die Quellen- und Senkenprozesse für die einzelnen N-
Spezies überlagern sich dabei und können auch kompensatorisch wirken.  

In der Abb. 4 sind die Gesamtmengen für gelösten anorganischen Stickstoff (DIN) des Hypolim-
nions in t in der Schichtungsperiode 2013 für den Scharmützelsee dargestellt. Im Folgenden wird 
aus den Konzentrations- und Massenänderungen für Nitrat eine Nitrifikationsrate unter Berücksich-
tigung der einzelnen Volumenanteile des Sees kalkuliert. Für die Phase bis zum Erreichen eines 
absoluten sommerlichen Nitratmaximums im See am 8.7.2013 von 10 t (Hypolimnion unter 8 m 
Tiefe) bzw. 15 t (gesamte Wassersäule) ergeben sich durchschnittliche Nitrifikationswerte von 0,02 
- 0,07 mg N m-2 d-1. Danach nimmt das Nitrat bis zum Erreichen des absoluten Nitratminimums im 
See am 2.9.2013 ab. Aus dieser Abnahme lassen sich Denitrifikationsraten für das Hypolimnion 
von 0,02 – 0,04 mg N m-2 d-1 abschätzen.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

In der Tabelle 1 sind publizierte volumenbezogene Nitrifikationsraten aus verschiedenen Gewässern 
zusammengestellt. Es wird deutlich, dass für limnische Systeme nur wenige Messungen existieren 
im Vergleich zum marinen Bereich. Die Werte für den Scharmützelsee liegen deutlich über denen 
aus dem Lake Superior und Mono Lake, sind aber weitaus geringer als die relativ hohen Raten aus 
dem Lake Mendota. Insgesamt zeigt die Übersicht die große Spanne der N-Umsatzraten, die zum 
einen durch morphometrische und chemische Charakteristika und zum anderen durch methodische 
Gegebenheiten verursacht werden können. Auch saisonale Aspekte müssen berücksichtigt werden, 
wie das Beispiel Scharmützelsee zeigt. Die Ergebnisse zur Vertikalverteilung der DIN-Fraktionen 
in geschichteten Gewässern (Beman et al. 2012, Lomas & Lipschultz 2006) belegen auch deutlich 
die Notwendigkeit zur höheren vertikalen Auflösung bei Prozessuntersuchungen im Pelagial.  

Abb. 4: Nitrat- und 
Ammonium – N als 
Masse (in t) im Hypo-
limnion des Scharmüt-
zelsees (unter 8 m 
Tiefe) in der Vegetati-
onsperiode 2013. 
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Tab.1:  Übersicht zu  Nitrifikationsraten für unterschiedliche Gewässer zusammengestellt aus Small et 
al. (2013)* und Beman et al. (2012)# im Vergleich zu den Raten im Scharmützelsee. (Limni-
sche Systeme = grau markiert) 

Gewässer Charakteristik Nitrifikationsrate 

[µg N L-1 d-1] 

Quelle 

Pazifik oligotroph, flach 0,01  

Raimbault et al. 1999* oligotroph, tief 0,01 

Upwelling 0,04 

Atlantik  0,01 – 0,14 Clark et al. 2008* 

Lake Superior Epilimnion < 30m 0,00 - 0,49 Small et al. 2013 

Hypolimnion > 30m 0,06 – 0,71 

Monterey Bay flach 0,25 – 0,52 Ward 2005* 

tief 0,27 – 1,39 

Golf von Kalifornien  0,56 – 1,12 Beman et al. 2008* 

Mono Lake  0,84 – 4,69 Carini & Joye 2008* 

Lake Mendota Epilimnion 23,80 - 70 Hall 1986* 

Hypolimnion 56,00 - 364 

Pazifik GOC, ETNP 0,00 – 4,87 Beman et al. 2012 

Südpazifik ETSP 4,03 Lipschultz et al. 1990# 

ETSP 3,96 Ward et al. 1989# 

Benguela Upwelling 3,67 Rees et al. 2006# 

Golf von Kalifornien Upwelling 2,94 Santoro et al. 2010# 

Nord Pazifik ETNP 1,92 Dore & Karl 1996# 

Südpazifik ETSP 14 Molina & Farias 2009# 

Südpazifik ETSP 68,60 Lam et al. 2009# 

Scharmützelsee Winter 1 - 18 diese Studie 

Hypolimnion 2,0 – 6,4 

ETSP – Eastern Tropical South Pacific, ETNP – Eastern Tropical North Pacific, GOC – Golf of 
California 

Zusammenfassung 

1. Zu Beginn der Sommerstagnation bildet sich im dimiktischen Scharmützelsee ein Nitratmaxi-
mum über Grund aus, das seine Ursache in einer erhöhten Nitrifikation aufgrund der guten 
Sauerstoffversorgung hat. Nitrifikationsraten von durchschnittlich 0,02 – 0,07 mg N m-2 d-1 
wurden aus Änderungsraten der hypolimnischen Nitratkonzentrationsänderung kalkuliert, was 
einer Nitrifikation von ca. 10 t Stickstoff für den Scharmützelsee im Frühsommer entspricht. 
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2. Mit Zunahme sauerstoffzehrender Prozesse werden sub- bzw. anoxische Verhältnisse im Hypo-
limnion ab Mitte Juni erreicht, in deren Folge sich das Nitratmaximum in Richtung Metalimni-
on verschiebt. Durch Denitrifikation werden diese Nitratmengen im Verlauf des Hochsommers 
eliminiert und erreichen Anfang August ein Minimum im See in allen Schichten. Es lassen sich 
durchschnittliche Denitrifikationsraten von 0,02 – 0,04 mg N m-2 d-1 abschätzen. 

3. Während der Stagnation akkumuliert Ammonium im Hypolimnion bis zu einem herbstlichen 
Maximum. In welchem Maße Nitratammonifikation, Ammonifikation organischer Substanz 
bzw. Freisetzung aus den Sedimenten an diesen Prozessen beteiligt sind, kann mit der angewen-
deten Analyse nicht beantwortet werden. Hierzu sollten künftig stabile Isotope eingesetzt wer-
den. 

4. Die Ergebnisse zeigen, dass in geschichteten Seen eine hohe vertikale Auflösung der Messun-
gen in Verbindung mit volumengewichteten Probenahmen zur Erfassung hypolimnischer Nähr-
stoffumsetzungen erforderlich ist.  
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Einleitung 

Im Rahmen des BMBF-Verbundprojektes NITROLIMIT (www.nitrolimit.de), das sich mit der 
Frage beschäftigt, ob Stickstoffreduktion in Binnengewässern ökologisch sinnvoll und wirtschaft-
lich vertretbar ist, sollen für vier Modellgewässer Stickstoffbilanzen aufgestellt werden. Dafür ist 
auch eine Abschätzung der Phytoplankton- bzw. Stickstoffverluste durch die Aktivität filtrierender 
Organismen, also Zooplankton und Muscheln notwendig. Der vorliegende Beitrag beschäftigt sich 
mit der Abschätzung der Phytoplanktonverluste durch Muschelfiltration, denn es wird beobachtet, 
dass die Verbesserung der Wasserqualität in vielen Gewässern mit einer Ausbreitung von Muschel-
beständen einhergeht. Das betrifft sowohl heimische Großmuschelarten (Unionida) als auch die 
neozoische Dreikantmuschel Dreissena polymorpha. Daten zu Muschelbeständen in Seen sind 
jedoch rar und eine Abschätzung ihres Einflusses auf das Phytoplankton ist daher kaum möglich. 
2011 wurden in den vier Modellgewässern Scharmützelsee (SCH), Müggelsee (MUEG), Langer 
See bei Prieros (LAN) und einem Abschnitt der Unteren Havel zwischen Pichelsdorfer Gmünd und 
Krughorn (UHAV) einmalig die Muscheln kartiert. Aus der Abundanz und Größenverteilung der 
einzelnen Muschelarten wurde ihre potenzielle Filtrationsleistung berechnet und aus der Summe der 
Filtrationsleistungen der Phytoplanktonverlust abgeschätzt. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet 

Die NITROLIMIT-Modellgewässer repräsentieren dominante Gewässertypen der Region Ber-
lin/Brandenburg. Wichtige morphmetrische und trophische Kenngrößen sind Tab. 1 zu entnehmen.  

Kartierung und Berechnung der Muschelabundanzen 

Die Muschelkartierungen fanden im Sommer 2011 gemeinsam mit Makrophytenkartierungen an 
denselben, gleichmäßig um die Gewässer verteilten Transekten statt (Rücker et al. 2012). Im Lan-
gen See, Müggelsee und der Unterhavel wurden die Muscheln auf Grund der schlechten Unterwas-
ser¬sichtverhältnisse im Mai/Juni 2011 an Hand von Greiferproben (Greiferfläche 1000 cm2) unter-
sucht. Pro Transekt und Tiefenstufe (0-1, 1-2, 2-4…8-10 m) wurde das Material aus 1 bis 2 
Greifern an Bord gesiebt und die Arten und Anzahl der Muscheln bestimmt. Das Transekt wurde 
senkrecht zum Ufer abgefahren und so lange Greiferproben entnommen, bis keine lebenden Mu-
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scheln mehr gefunden wurden. Für alle Seen wurden einheitlich pro Art jeweils 2 Größenklassen 
unterschieden. Als Klassengrenze wurde 1 cm Schalenlänge bei Dreissena polymorpha gewählt, bei 
den anderen Arten, die alle zur Ordnung Unionida gehören, 5 cm. 

Im Scharmützelsee wurde die Muschelhäufigkeit während der Tauchgänge zur Makrophy-
ten¬detailkartierung im August/September 2011 aufgenommen. Die Angabe der Muschelhäufigkeit 
erfolgte pro Transekt und Tiefenstufe nach einer 5stufigen Skala (sehr selten, selten, verbreitet, 
häufig; Stufe 5 = massenhaft kam nicht vor). Außerdem haben die Taucher die untere Ausbrei-
tungsgrenze lebender Muscheln ermittelt. Da für die Taucher die Arbeitszeit unter Wasser begrenzt 
ist, wurden nur stichprobenartig Direktzählungen durchgeführt, d.h. von 1 – 6 repräsentativen Flä-
chen pro Transekt wurden die Muscheln mit Hilfe eines Metallrahmens von 30 x 30 cm Größe 
abgesammelt. An Bord wurden die Muscheln den Arten und Größenklassen zugeordnet und gezählt.  

Die Fläche der Seen wurde mit Hilfe von ArcGIS in sogenannte Transektfelder eingeteilt, um die 
punktförmigen Daten der Transektkartierungen auf die Fläche zu projizieren. Wenn mehrere Greif-
erproben pro Transektfeld untersucht worden waren, wurden die Abundanzen gemittelt. Fehlende 
Abundanzwerte wurden durch Mittelung aus Werten benachbarter Flächen ergänzt (Miethling 2012; 
Harrandt 2012a). Die Abundanzen für jede Muschelart und Größenklasse wurden mit der Transekt-
feldfläche multipliziert und aufsummiert.  

Tab. 1: Morphometrische Parameter der Untersuchungsgewässer, theoretische Aufenthaltszeit (ta), Gewäs-
sertyp nach EU-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL; Matthes et al. 2002), trophischer Zustand nach 
LAWA (1999), Zahl der untersuchten Transekte für die Kartierung. 1Grüneberg et al. (2010), 
2Köhler et al. (2005), 3Lindim, pers. Mitt. 

 Scharmützelsee1 Müggelsee2 Langer See Unterhavel 

Abkürzung SCH MUEG LAN UHAV 

Fläche (km2) 12,1 7,3 1,3 27 

Uferlänge(km) 30,3 14,8 8,4 ca. 42 

max. Tiefe (m) 29,5 8,9 3,5 10,7 

mittl. Tiefe (m) 8,9 4,9 2,1 ca. 4,8 

ta (a) 10,7 0,1–0,16 0,1 0,02-0,2 3 

Mixistyp dimiktisch poly-/di. polymiktisch polymiktisch 

WRRL-Typ 13 11.1 11.2 12 

Trophie  mesotroph eutroph eutroph eu- bis poly-
troph 

Anzahl Transekte 50 25 15 50 

Berechnung von Szenarien der Muschelfiltration 

Für die Berechnung des potenziellen Einflusses der Filtration durch Muscheln auf die Phytoplank-
tonbiomasse (hier betrachtet als Chlorophyll a (Chl a)) wurden an Hand von eigenen Filtrationsex-
perimenten (Harrandt, 2012a, b, Müller 2011) und Literaturbefunden verschiedene Annahmen 
gemacht. Die auf Basis der Kartierung ermittelten Gesamtabundanzen der Tiere (Miethling 2012, 
Harrandt, 2012a) wurden über artspezifischen Schalenlängen-Trockengewichts-Beziehungen aus 
der Literatur (vgl. Harrandt, 2012a) unter Annahme einer mittleren Schalenlänge für die entspre-
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chende Größenklasse (0,5 cm bzw. 1,5 cm für Dreissena sowie 2,5 cm bzw. 7,5 cm für Unionida) in 
Trockengewicht (des Fleischkörpers) umgerechnet. Es wurden drei verschiedene Filtrationsraten 
angenommen, die die Spanne von Literaturwerten und eigenen Messungen abbilden: 0,5; 3,5; 5,0 L 
h-1 g-1 TG für Dreissena bzw. 0,1; 0,3; 1,0 L h-1 g-1 TG für die Unionida. Die Kalkulationen basier-
ten auf den Monatsmitteln der Chl-a-Konzentrationen der 4 Modellgewässer von 2011, wobei das 
Seevolumen bis in die Tiefenstufe betrachtet wurde, in der Muscheln vorkamen (Müggelsee und 
Unterhavel 0 – 6 m, Langer See 0 – 4 m). Beim Scharmützelsee wurde jedoch nur die Tiefe 0 – 8 m 
berücksichtigt, da in der Tiefenstufe 8 – 10 m erstens nur noch wenige Muscheln vorkamen und 
zweitens die Sauerstoffkonzentrationen in den Sommermonaten den kritischen Wert für Muscheln  
von 30 % (Amler et al. 2000) unterschritten, so dass man von einer eingeschränkten Muschelaktivi-
tät in dieser Zone ausgehen kann. Der Einfluss der Wassertemperatur auf die Filtrationsaktivität 
wurde in Form eines Temperaturaktivitätsfaktors berücksichtigt (0,2 bei Temperaturen unter 5 oC 
im Januar bis März; 0,5 bei 5 -10 oC im November und Dezember; 1,0 bei Temperaturen über 10 oC 
von April bis Oktober. Aus den Langzeitversuchen von Harrandt (2012b) ergab sich, dass die Mu-
scheln nicht den ganzen Tag aktiv filtrieren. Daher wurde ein weiterer Aktivitätsfaktor eingeführt, 
der die Basis für ein Minimum- (Faktor 0,4), mittleres (0,7) und Maximumszenario (0,9) bildete.  

Ergebnisse 

In allen vier Gewässern kamen Dreissena polymorpha, Unio tumidus und Unio pictorum sowie 
Anodonta anatina vor. Abbildung 1 zeigt die Verteilung der Muscheldichten (Beide Größenklassen 
wurden jeweils summiert.) an allen untersuchten Probenahmepunkten. Dreissena erreichte die 
größten Dichten in Havel und Müggelsee (Mittelwert (MW) 2,4 bzw. 1,2; Maximalwerte (Max.) 
12,3 bzw. 13,8x103 Individuen m-2). Demgegenüber wurden im Scharmützelsee nur maximal 2300 
und im Langen See 300 Tiere m-2 gefunden (MW 256 bzw. 10). Neben der höheren Trophie könnte 
der Mangel an Hartsubstraten, den Dreissena zum Festheften braucht, ein Grund für die geringe 
Abundanz im LAN sein. Weniger Probleme mit dem schlammigen Sediment hatte offensichtlich 
Unio tumidus, die im LAN die höchsten Individuendichten erreichte (MW 13,3, Max. 100 Tiere m-

2), gefolgt von MUEG und UHAV mit ähnlichen Individuendichten (MW 6,2 bzw. 9,1; Max. 50 
bzw. 110 m-2) und den geringsten Werten im SCH (MW 1,1; Max. 33 m-2). Unio pictorum erreichte 
deutlich niedrigere Werte (LAN: MW 3,8; Max. 30; MUEG: MW 2,8; Max. 30; UHAV: MW 2,3; 
Max. 40; SCH: MW 0,7; Max. 22,2 Tiere m-2). Im Gegensatz zu den beiden Unio-Arten wurden die 
höchsten Individuendichten von Anodonta im Scharmützelsee gefunden (SCH: MW 3,1; Max. 33; 
LAN: MW 1,4; Max. 30; UHAV: MW 0,8; Max. 30; MUEG: 0,6; Max. 20).  
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Abb. 1: Box-Wisker-Plots der Individuendichten (m-2) für alle Arten und Probenahmepunkte in den vier 
NITROLIMIT-Modellgewässern 2011. Abkürzungen der Seenamen, siehe Tab. 1. Box: 25 u. 75% 
Perzentile, Wisker 5 u. 95 % Perzentile, Kreuze 1 u. 99 % Perzentile, waagerechte Striche Maxima. 

Die Tiefenausbreitungen und Biomassen von Dreissena und den Unionida sind in Abbildung 2 
dargestellt. Muscheln lebten im LAN bis auf Einzelfunde bis in 2 m Tiefe, in MUEG und UHAV 
überwiegend bis in 4m Tiefe. Im Scharmützelsee wurden lebende Muscheln bis in 8,5 m Tiefe 
gefunden. Die Gesamtbiomasse der Muscheln wurde für Dreissena wie folgt geschätzt: LAN: 11kg, 
SCH: 1,8 t; MUEG: 10,2 t und UHAV: 12,6 t Trockengewicht. Für die Unionida ergab die Schät-

zung: LAN: 3,9 t; SCH: 31,4 t; MUEG: 34,2 t und UHAV: 46,1 t.  

Abb. 2: Oben: Volumina der Tiefenstufen der 4 Modellgewässer (Linien). Trockengewicht von Dreissena 
polymorpha (Dreiss.) und Unionida (Säulen) 2011. Unten: Monatsmittel der Chlorophyll-a-
Konzentration (Chl a; graue Flächen) sowie theoretische Erhöhung dieser Werte entsprechend der 
Szenarien der Muschelfiltration. 

Im unteren Teil von Abbildung 2 ist der jahreszeitliche Verlauf der Chl-a-Konzentration in den 4 
Modellgewässern 2011 (Monatsmittelwerte) dargestellt sowie seine theoretische Erhöhung unter 
der Annahme unterschiedlicher Filtrationsleistungen der Muscheln (je drei Szenarien mit unter-
schiedlichem Aktivitätsfaktor bei Annahme von 2 verschiedenen Filtrationsraten). Es zeigt sich ein 
größerer Einfluss der Muschelaktivität in den Sommermonaten, der sich aus dem höheren Tempera-

0 3 6 9

0 10 20

0 3 6 9

0 10 20

0 3 6 9

0 10 20

0 3 6 9 12

0 10 20 30

3 6 9 12 3 6 9 12

0

25

50

75

3 6 9 12

0

50

100

3 6 9 12  

UHAV

 

 MUEG

 

15

10

0

5

 

 

T
ie

fe
 (

m
)

LAN

 

    Dreiss.
    Unionida

 

 

SCH

 
Volumen (Mio m3)

Muschel-Trockengewicht (t)

  

Filtrationsraten: 

Chla

Dreissena: 0,5 / Unio: 0,1
 Max. Szenario 
 Mittl. Szenario 
 Min. Szenario

 

Dreissena: 5 / Unio: 1
 Max. Szenario
 Mittl. Szenario 
 Min Szenario

C
hl

 a
 (

µ
g 

L-1
) 

S
C

H

C
hl

 a
 (

µ
g 

L-1
)

Monat



55 

tur-Aktivitätsfaktor ergibt. Es wird ersichtlich, dass die Muscheln in UHAV und MUEG das größte 
Potenzial zur Eliminierung von Phytoplankton und damit Nährstoffen aus dem Wasserkörper haben 
(61 % bzw. 56 % im Jahresmittel), gefolgt vom LAN (38 %) und SCH (23 %). 

Diskussion 

Die Berechnung der Szenarien macht die Unterschiede im potenziellen Einfluss der Mu-
schel¬filtration auf die Biomasse des Phytoplanktons deutlich, die sich in erster Linie aus der unter-
schiedlichen Individuendichte und dem jeweiligen Verhältnis zwischen Wasservolumen (wobei hier 
nur das Volumen des mit Muscheln besiedelten Bereiches berücksichtigt wurde) und Muschelbio-
masse ergeben. Diese Betrachtungen zeigen jedoch auch, dass, selbst unter Annahme der Mini-
mum-Szenarien, die Muscheln einen substanziellen Beitrag zur Elimination von Stickstoff und 
Phosphor aus dem Wasser leisten können.  

Für die Szenarien wurde bewusst eine große Spannweite in den Parametern gewählt, um die Grö-
ßenordnung des Muscheleinflusses abzubilden. Einige Unsicherheiten bzgl. der Datengrundlage 
sollen jedoch noch kurz erwähnt werden. Sie ergeben sich zum einen daraus, dass die Verteilung 
der Muscheln eine sehr große Patchiness aufweist, die nicht vollständig erfasst werden kann. So 
beobachteten die Taucher im Scharmützelsee, dass die Großmuscheln vor allem in makrophyten-
freien Bereichen vorkamen. Auf der anderen Seite konnten mit den verwendeten Beprobungsme-
thoden keine an submersen Makrophyten anhaftenden Dreissena erfasst werden. Beim Scharmüt-
zelsee könnte es nach Lorenz (pers. Mitt.) auf Grund des Probenahmetermins im Spätsommer zu 
einer Unterschätzung der Unionida gekommen sein, da sich insbesondere kleine Tiere zu dieser 
Jahreszeit tief im Gewässergrund eingraben. Unberücksichtigt bei den Betrachtungen bleibt die 
Tatsache, dass Muscheln bei einem Überangebot von Nahrung Partikel in Form von Pseudofäces 
unverdaut ausscheiden. Dadurch kommt es zu einer Anreicherung von organischem Material an 
Muschelbänken, die wiederum Stoffumsatzprozesse und mikrobielle Aktivitäten beeinflussen. Die 
Aktivität und Fitness der Tiere ist eine weitgehend unbekannte Größe, die in dieser Studie nicht 
genauer untersucht werden konnte. Bei den Unionida aus dem Langen See fiel auf, dass die Wachs-
tumsringe viel dichter und die Tiere im Durchschnitt kleiner als im Scharmützelsee waren. Das 
deutet auf ein langsameres Wachstum und eine verringerte Vitalität hin. Eine Ursache könnten die 
(zu) hohen Dichten von Phytoplankton, insbesondere von potenziell toxischen Cyanobakterien, 
sein. In viel befahrenen Gewässern wie der Havel kann die Filtrationsaktivität der Muscheln außer-
dem durch den Bootsverkehr beeinträchtigt sein (Lorenz 2012). 

Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

Muscheln können einen substanziellen Beitrag zur Phytoplankton- und Nährstoffelimination aus 
dem Pelagial von Seen leisten. Die Größe ihres potenziellen Einflusses hängt jedoch vom Verhält-
nis des Wasserkörpervolumens zur muschelbesiedelten Fläche, aber auch von der Artzusammenset-
zung, der Individuendichte und der Fitness der Tiere ab. Es muss ferner berücksichtigt werden, dass 
die wenig ortsveränderlichen Tiere nur einen begrenzten Aktionsradius haben und Sekundäreffekte 
wie die Anreicherung von Nährstoffen in Muschelbänken ebenfalls die Wasserqualität beeinflussen.  
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Introduction 

The global amount of reactive forms of nitrogen (NOx und NHx) is due to the rising anthropogenic 
demand of food and fossil fuels steadily increasing. Reactive forms of nitrogen are easy and widely 
distributed over atmospheric transportation and are continuously supplied into ecosystems, where 
they accumulate locally to substantial amounts. Commonly, the influence of increased atmospheric 
nitrogen deposition is studied in nitrogen limited freshwater systems, where effects on water quality 
changes can be observed directly. However, in phosphorus limited freshwater systems as lakes, in 
which enhanced nitrogen supply leads to an increase in phosphorus limitation, the effects are less 
obvious and difficult to predict. Nonetheless, since most lakes are indeed phosphorus limited 
(Hecky & Kilham 1988), it is of main importance to unravel possible consequences of increased 
nitrogen deposition on phosphorus limited plankton systems with regard to future implications. 

Material and methods 

In order to quantify the effects of atmospheric nitrogen deposition on plankton communities in 
phosphorus limited lakes, we performed so-called mesocosm experiments from 27.03. – 28.05.2013 
in three lakes of different trophic stages. The lakes (lake Brunnsee, lake Klostersee and lake Thaler-
see) are located in the Chiemgau region in Upper Bavaria and are all naturally phosphorus limited. 
The dissolved nitrogen (N) to phosphorus (P) ratios range from >200:1 N:P (lake Thalersee) to 
>2000:1 (lake Brunnsee) and are clearly higher than the classical Redfield ratio of 16:1 N:P. In the 
mesocosm experiments in each lake, the natural phyto- and zooplankton community was enclosed 
in 12 four meter deep PE-bags and fixed to an anchored raft in the respective lake. The enclosures 
were open to the atmosphere and a transparent covering ensured natural light conditions while the 
nitrogen deposition via precipitation could be controlled. Increasing nitrogen deposition through 
precipitation was simulated in a gradient of six nitrogen treatments (once replicated) starting from 
no nitrogen deposition to 32 – times the regional, natural nitrogen deposition (Fig. 1). The nitrogen 
deposition, based on 25 l/m² of weekly precipitation in the region, constitutes on average of 75 
mg/m² nitrate (NO3) and 25 mg/m² ammonium (NH4). The fertilization was done twice a week by 
addition of one liter of freshly prepared nitrogen solution respective for each treatment (stock solu-
tion 30 mg/ml NaNO3, 10 mg/ml NH4Cl). Mixing was achieved with a Secchi disc. 
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The sampling was done once a week for water chemistry and zooplankton analyses. The phyto-
plankton analyses were performed twice a week with an AlgaeLabAnalyser (bbe moldaenke). For 
the sampling of the mesocosms, we used an integrated water sampler (KC Denmark A/S) from 1 – 3 
m depth, which was pre-filtered over a 250 µm mesh before analyses, and a zooplankton net with 
12 cm diameter and 105 µm mesh size. 

 

Fig. 1: Experimental design of the mesocosm experiments with the schematic raft, the transparent 
covering, six mesocosms and sediment traps. Numbers indicate the respective nitrogen treat-
ment, which was replicated once: 0: no nitrogen deposition; 1: natural atmospheric nitrogen 
deposition via precipitation of the region; 2, 8, 16, 32: 2-, 8-, 16- and 32-times the natural ni-
trogen deposition via precipitation. 

Results and discussion 

The nitrogen deposition gradient was successfully established in the experiments of each of the 
three lakes. At the end of the experiments, significant increasing linear regression slopes of NO3  
and NH4 concentrations with increasing nitrogen fertilization were achieved (r²>0.98 and p<0.001 
in each experiment). However, different intercepts and regression slopes indicate a different nutrient 
assimilation of NO3 and NH4 between the lakes.  

In terms of phytoplankton groups, in none of the lakes we observed differences in the taxonomical 
community composition between the nitrogen treatments. Similarly, in the seston stoichiometry nei-
ther a consistent trend along the nitrogen gradient between the lakes nor an increase in phosphorus 
limitation could be observed. In lake Thalersee, the C:N ratio decreased with nitrogen fertilization 
(p<0.05), indicating an increase of particulate N in relationship to POC. In lake Brunnsee, the N:Si 
ratio increased with nitrogen fertilization (p<0.01). Interestingly, the maximum or average phyto-
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plankton biomass, as chlorophyll a, increased significantly on the one hand in lakes Brunnsee and 
Thalersee (p<0.05 respectively) and decreased on the other hand in lake Klostersee (p<0.05) with 
increasing nitrogen fertilization (Fig. 2). In lake Brunnsee, the additional observation of an increas-
ing diatom biomass and N:Si ratio with higher nitrogen fertilization points to an excellent nitrogen 
assimilation of the diatoms even under higher phosphorus deficiency. 

 

Fig. 2: Relationships of phytoplankton biomass with nitrogen fertilization: displayed are maximum 
reached chlorophyll a values (µg/l) of lake Brunnsee, and average chlorophyll a values (µg/l) 
of lakes Klostersee and Thalersee. Linear regression lines are significant on p<0.05. 

The zooplankton analyses showed in all lakes in all taxa (except rotifers) a trend towards lower zo-
oplankton densities in the two highest nitrogen fertilization treatments. In lake Brunnsee, the rela-
tionship with nitrogen fertilization was significantly unimodal in total individual and copepod den-
sities amongst others (Table 1). In lakes Klostersee and Thalersee, significantly decreasing linear 
regressions with nitrogen fertilization were observed in cladocerans and in Thalersee also in total 
individual densities (Table 1). 

Table 1: Relationships of zooplankton densities with nitrogen fertilization. Statistical results of Gauss fits 
(Brunnsee) and linear regressions (Klostersee, Thalersee) of log-transformed zooplankton densities. 
Specified are values of the parameters of scale (b) and slope (a), the coefficient of determination (r²) 
and the statistical probability (p). 

Lake Zooplankton density Statist. analysis Parameter r² p 

Brunnsee Total individuals Gauss, 3 param. b: 1.75 0.02 <0.05 

Brunnsee Copepoda Gauss, 3 param. b: 1.70 0.02 <0.05 

Klostersee Cladocera Lin. regression a: -0.09 0.05 <0.05 

Thalersee Total individuals Lin. regression a: -0.15 0.08 <0.01 

Thalersee Cladocera Lin. regression a: -0.15 0.05 <0.05 

The decreasing trends of zooplankton densities in lakes Brunnsee and Thalersee seem to refer to 
“top-down” effects, which might explain the increasing phytoplankton biomass with fertilization. 
Through reduced grazing, the phytoplankton biomass could reach higher concentrations under high-
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er nitrogen fertilization despite an enhanced phosphorus deficiency. In lake Klostersee, a different 
mechanism seem to affect the plankton system, which is “bottom-up” controlled. The enhanced 
phosphorus deficiency under higher nitrogen fertilization must have led to lower phytoplankton bi-
omass, although grazing pressure due to lower zooplankton densities was reduced.   

Conclusions 

The increased nitrogen deposition simulation in the mesocosm experiments had different effects on 
the individual lake systems, but led in summary to reduced zooplankton densities under highest ni-
trogen depostion. The only straightforward option in case of lake Klostersee could be that with in-
creasing nitrogen fertilization, the zooplankton was deprived of its food source, which is the dimin-
ished phytoplankton biomass, and accordingly decreased in densities. However for all lakes, a di-
rectly affecting phosphorus limitation or toxicity of nitrogen components in higher concentrations 
could be a reason for decreasing zooplankton densities. Nitrogen deposition was already shown to 
increase the phosphorus limitation of zooplankton in Norway (Elser et al. 2010). Since the seston 
stoichiometry, as indicator of food quality for zooplankton, shows no indication of enhanced phos-
phorus limitation, the enhanced phosphorus limitation, as well as a probable nitrogen toxicity seem 
to impact the mesozooplankton indeed directly.  
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Einleitung 

In Schleswig-Holstein finden bereits seit Anfang des 20. Jahrhunderts Untersuchungen an Quellen 
statt (vgl. Martin 2012). Größtenteils handelt es sich hierbei um naturnahe Waldquellen, die im 
Rahmen vieler Arbeiten als artenreiche Ökotone charakterisiert werden konnten. Außerdem wurden 
anhand einer Auswahl wenig degradierter QuellenLeitbilder für verschiedene Quelltypen nebst 
Charakterarten der Fauna beschrieben (z.B. Martin & Brunke 2012). Eine Bewertung von Quellen 
im Norddeutschen Tiefland ist anhand ihrer faunistischen Besiedelung über eine Präsenz-Absenz-
Überprüfung von Indikatorarten möglich. Das Fehlen solcher Arten deutet auf eine Störung des 
Lebensraumes hin, jedoch können keine oder nur wenige Aussagen über den Grad der Störung und 
Beeinträchtigung gemacht werden. In Schleswig-Holstein wie auch in großen Teilen Deutschlands 
ist der Kenntnisstand über die Besiedelung anthropogen beeinflusster Quellen sehr gering. 

In der hier vorgestellten Masterarbeit (Hohmann 2014) wurden erstmals für Schleswig-Holstein 
gezielt anthropogen beeinträchtigte Quellen hinsichtlich ihrer Struktur, Abiotik und Fauna unter-
sucht. Im Folgenden werden Teilergebnisse zur Struktur und Fauna im Hinblick auf folgende Hypo-
thesen dargestellt: 

I. Die Strukturbewertung zeigt klare Unterschiede zwischen den Degradationstypen 

II. Es besteht ein klarer Zusammenhang zwischen dem Zustand der Quellstruktur und der 
faunistischen Besiedelung. Je stärker die Quellstruktur verändert ist, desto quellfremder 
ist die Quellfauna. 

III. Im Vergleich zu anderen, bereits untersuchten Waldquellen im selben Naturraum sollten die 
hier untersuchten degradierten Quellen eine quelluntypischere Fauna aufweisen. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet 

Die untersuchten Quellen liegen im Naturraum und der Fließgewässerlandschaft Östliches Hügel-
land im Osten Schleswig-Holsteins. Insgesamt wurden eine naturnahe Quelle sowie elf beeinträch-
tigte Quellen untersucht. Die Zahl der Quellen verteilt sich auf folgende Kategorien: Totalver-
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bau/Fassung: 2 Quellen (IH1, IH11); Viehtritt: 7 Quellen (IH2, IH5a, IH5b; IH6, IH7, IH9, IH10); 
Verrohrung: 1 Quelle (IH4); unverbaute Uferquelle (unmittelbar an der Eider): 1 Quelle (IH8). 

Alle beeinträchtigten Quellen befinden sich im Offenland und weisen mit Ausnahme der als Ufer-
quelle bezeichneten Quelle zusätzliche Beeinträchtigungen in Form von flächigen oder morphologi-
schen Veränderungen der Quellstruktur auf. 

Kartierung der Quellen und Bewertung der Quellstruktur 

Die Quellen wurden mithilfe des „Erfassungsbogens für Quellen in Schleswig-Holstein“ (QEB_SH 
2011) erfasst, der an den Erfassungsbogen Bayerns angelehnt ist (Hotzy & Römheld 2008). Neben 
allgemeinen Informationen zum Naturraum, Gewässersystem, GPS-Koordinaten usw. wurden 
Daten zur Quellstruktur und zum Quellzustand aufgenommen. Bei vorliegenden morphologischen 
und/oder flächigen Beeinträchtigungen wurde der Anteil der betroffenen Fläche bzw. des betroffe-
nen Abflusses geschätzt und daraus der Grad der Beeinträchtigung abgeleitet (gering: 1-10 % der 
Fläche/des Abflusses betroffen; mittel: 11-50 % betroffen; stark: > 50% betroffen). Des Weiteren 
wurde das Quellumfeld im Radius von 10 m und 50 m dokumentiert. 

Außerdem wurden physikochemische Parameter des Quellwassers analysiert, auf die hier aus Platz-
gründen nicht eingegangen werden kann. 

Die Bewertung der Quellstruktur erfolgte nach dem für Bayern entwickelten Verfahren nach 
Hotzy & Römheld (2008). Zunächst werden dazu das Teilsystem Quelle und das Teilsystem Um-
feld getrennt voneinander bewertet. Der Quellgesamtzustand ergibt sich aus der gewichteten Kom-
bination beider Teilsysteme und wird in fünf Zustandsklassen unterteilt (1: sehr guter Zustand – 5: 
schlechter Zustand). 

Untersuchungen zur Fauna 

Zur faunistischen Charakterisierung wurden die Quellbereiche jeweils mit einem Kescher (Ma-
schenweite: 250 µm) halbquantitativ beprobt, indem die Substrate anteilig nach ihrer Gesamtzu-
sammensetzung für etwa 15 Minuten untersucht wurden. Die lebenden Tiere wurden im Labor 
aussortiert und in 70 %igem Alkohol fixiert. Die Bestimmung der Tiere erfolgte möglichst bis auf 
Artniveau. 

Neben der Betrachtung der Gesamtfauna und ihrer Verteilung auf die Probestellen erfolgte eine 
ökologische Einstufung aller Arten als Krenobionte, Krenophile oder Krenoxene. Dazu wurde 
Literatur, die die regionale Stenotopie der Arten in Schleswig-Holstein thematisiert, ausgewertet. 
Die Berechnung der Ökologischen Wertesumme (ÖWS) erfolgte in Anlehnung an das für das Mit-
telgebirge entwickelte Verfahren nach Fischer (1996), das für (naturnahe) Quellen in Schleswig-
Holstein angepasst wurde (Martin & Rückert 2011). Als Bewertungskriterium dient die regionale 
Stenotopie eines Taxons. Stenotopen Quellorganismen werden hohe Wertezahlen zugeordnet, wäh-
rend Ubiquisten entsprechend niedrigere Zahlen zugewiesen werden. Außerdem erfolgt eine Ge-
wichtung anhand von Abundanzklassen. Die ermittelte ÖWS wird in fünf Werteklassen eingeord-
net, die von Werteklasse I (quelltypische Fauna) bis zu Werteklasse V (sehr quellfremde Fauna) 
reichen. 

Ergebnisse 

Strukturbewertung 

Die Strukturbewertung ergab für die beiden gefassten Quellen eine unbefriedigende Quellstruktur 
(vgl. Abb.1). Die naturnahe Quelle wurde aufgrund fehlender Beeinträchtigungen und einem güns-
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tigen Quellumfeld als sehr gut bewertet. In einem guten Zustand befinden sich die Uferquelle und 
die verrohrte Quelle, da hier nur eine geringe Fläche beeinträchtigt wird. Hinsichtlich der durch 
Viehtritt beeinträchtigten Quellen ergibt sich kein klares Bild. Jeweils zwei Quellen wurden als sehr 
gut bzw. gut bewertet, die übrigen drei Quellen befinden sich in einem mäßigen Zustand.  

Die Ergebnisse decken sich nur teilweise mit der formulierten Hypothese einer nach der Art der 
Degradation zu unterscheidenden Strukturbewertung. Die gefassten Quellen befinden sich in einer 
schlechteren Zustandsklasse als alle anderen Quellen und lassen sich somit klar von den übrigen 
Degradationstypen abgrenzen. Innerhalb der Viehtrittquellen ergibt sich jedoch eine größere Spanne 
hinsichtlich des Quellzustandes. Zwar kann festgehalten werden, dass eine geringere Veränderung 
der Quellen vorliegt als bei den gefassten Quellen, jedoch ist keine klare Abgrenzung gegenüber der 
verrohrten Quelle und der Quelle am Eiderufer festzustellen. Ein starker Einflussfaktor, der das 
heterogene Bild bei den durch Viehtritt beeinträchtigten Quellen vermutlich stark prägt, ist die 
Besatzdichte der Rinder, die aber nicht ermittelt werden konnte. Erwartungsgemäß befindet sich die 
aus Vergleichsgründen untersuchte naturnahe Quelle (IH3) in einem sehr guten Zustand. 

Fauna 

In den beeinträchtigten Quellen konnten inklusive 13 terrestrischer insgesamt 94 Taxa nachgewie-
sen werden. Von den 81 aquatischen Taxa entfallen etwa 2/3 auf die Köcherfliegen (15), Wasser-
milben (13), Zweiflügler (12) und Käfer (14). Mit jeweils 6 Taxa sind die Steinfliegen, Schnecken 
und Strudelwürmer vertreten. 

Die Taxazahlen der elf degradierten Quellen liegen zwischen 7 und 31 aquatischen Taxa, auf die 
sich die insgesamt 4.924 Individuen verteilen. Die geringste Gesamtindividuenzahl wurde an den 
beiden gefassten Quellen festgestellt (80 bzw. 12 Individuen). Innerhalb der durch Viehtritt gestör-
ten Quellen wurden Gesamt-Individuenzahlen zwischen 387 und 1058 Individuen ermittelt. 

Es konnten 59 der 81 aquatischen Taxa bis auf Artniveau bestimmt werden. Diese Arten wurden 
hinsichtlich ihrer regionalen Quellbindung eingestuft. 10 Arten (17 %) wurden als krenobiont, 14 
Arten (24 %) als krenophil und 35 Arten (59 %) als krenoxen eingestuft. Unter den Krenobionten 
und Krenophilen sind die Wassermilben (4 bzw. 5 Arten) und Köcherfliegen (3 bzw. 3 Arten) am 
häufigsten vertreten. 

Ordnet man alle Quellen ohne Berücksichtigung ihres Degradationstyps nach dem Strukturzustand, 
so ist zunächst eine verringerte Artenzahl mit zunehmender Verschlechterung des Quellzustandes 
zu beobachten (Abb. 1a). Zwar wurde die höchste Anzahl krenobionter Arten in einer Quelle ge-
funden, die sich in einem sehr guten Zustand befindet, jedoch ist keine kontinuierliche Abnahme 
der Zahl krenobionter Arten mit abnehmender Strukturgüte zu erkennen. So wurden an Quelle IH11 
mindestens genauso viele Krenobionte nachgewiesen wie an Quellen, deren Zustand als gut bewer-
tet wurde. Weiterhin fällt auch hier erneut die Uferquelle (IH8) auf, die trotz ihres guten Zustandes 
keine quellpräferenten Arten, also weder krenobionte noch krenophile Arten, beherbergt. Dafür ist 
jedoch eine stark verschlechterte Wasserqualität als Ursache wahrscheinlich. Auch bei der Betrach-
tung der Quellen innerhalb eines Degradationstyps ist kein klarer Zusammenhang zwischen der 
Quellstruktur und der Quellfauna festzustellen. 
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Abb. 1: Zahl der krenobionten, krenophilen und krenoxenen Arten in den untersuchten Quellen 
verschiedener Degradationstypen (a) und deren Ökologische Wertesumme (b) (NQ = Natur-
nahe Quelle, VT = Viehtritt, UQ = Uferquelle, R = Verrohrung, T/F = Totalverbau/Fassung) 

Zieht man die Ökologische Wertesumme als Kriterium für den Vergleich von Quellstruktur und 
Quellfauna heran, zeigt sich zunächst, dass keine Quelle eine quelltypische Fauna (Werteklasse I) 
beherbergt (Abb. 1b). Die Fauna dreier Quellen ist als bedingt quelltypisch zu charakterisieren, 
während die Uferquelle (IH8) und eine durch Viehtritt geschädigte Quelle (IH9) eine sehr quell-
fremde Fauna aufweisen. Insgesamt ist keine Abnahme der Ökologischen Wertesumme mit zuneh-
mender Verschlechterung der Quellstruktur festzustellen, wie es hier in erster Annäherung ange-
nommen wurde. Zwar liegt die ÖWS der durch Viehtritt beeinträchtigten Quellen mäßigen 
Zustandes etwas niedriger als die der Quellen in einem sehr guten Zustand, dennoch ist auch inner-
halb der Degradationstypen keine klare Tendenz zu erkennen. Auffällig ist außerdem, dass die 
gefasste Quelle IH11, deren Struktur als unbefriedigend zu bewerten ist, innerhalb aller beeinträch-
tigten Quellen die zweithöchste ÖWS erreicht. 

Beim Vergleich der ÖWS aller 
degradierten Quellen und den 
Degradationstypen „Viehtritt“ und 
„Fassung“ mit der ÖWS der natur-
nahen Waldquellen zeigt sich, dass 
der Median der naturnahen Quel-
len (16,5, Werteklasse II) deutlich 
über denen der drei Degradations-
kategorien (ca. 12, Werteklasse 
III) liegt (Abb. 2). Auffällig sind 
die teils hohen Abweichungen 
zwischen Minimal- und Maximal-
wert, die sich aus den enormen 
Unterschieden der ÖWS der Ein-
zelquellen ergeben. 

Abb. 2: Ökologische Wertesumme 
der Degradationstypen 
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Zusammenfassung/Schlussfolgerungen 

Im Rahmen dieser Arbeit fand erstmals eine gezielte Untersuchung und Bewertung der Struktur, 
Fauna und physikalisch-chemischer Parameter von degradierten Quellen in Schleswig-Holstein 
statt. 

Hinsichtlich der eingangs formulierten Hypothesen ist festzuhalten, dass (I) die Strukturbewertung 
zum Teil klare Unterschiede zwischen Degradationstypen ergab. Allerdings sind einige der degra-
dierten Quellen strukturell als sehr gut oder gut bewertet worden. Durch das teils überraschende 
Vorkommen quellpräferenter Tiere auch in den degradierten Quellen ist der Unterschied zur Be-
siedlung naturnaher Waldquellen zumindest in mäßig degradierten Quellen nicht so deutlich wie 
erwartet (III). Es gibt keinen klaren Zusammenhang zwischen dem Zustand der Quellstruktur und 
der faunistischen Besiedelung der Quelle (II). Eine schlechte Quellstruktur führt nicht zwingend zu 
einer wenig quelltypischen Artenzusammensetzung. Die Quellfauna zeigte sich deutlich vielschich-
tiger als erwartet. Die untersuchten Quellen sind trotz ihrer verschiedenartigen Beeinträchtigungen 
noch von anspruchsvollen, quellpräferenten Arten besiedelt, die möglicherweise Relikte der ur-
sprünglichen Besiedlung darstellen. Außerdem fehlen einzelne anspruchsvolle Arten, die in Wald-
quellen häufig waren. Auch ist – verglichen mit der Fauna naturnaher Waldquellen im selben Na-
turraum – eine größere Zahl krenoxener Arten nachgewiesen worden. Es ist somit zu erwarten, dass 
eine Verbesserung der Strukturen relativ schnell zu einer Erholung der Fauna führen kann, da teils 
noch anspruchsvollere Arten vorhanden sind. Es sollten unbedingt Maßnahmen zur Verbesserung 
der hier untersuchten, aber auch in ähnlicher Weise gestörter Quellstandorte ergriffen werden, um 
die quellgebundenen Arten dieser Quellen dort erhalten zu können und auf lange Sicht eine Ent-
wicklung zu einer quelltypischeren Fauna ermöglichen zu können. Die Strukturbewertung kann 
somit zur Ableitung von Maßnahmen unmittelbar herangezogen werden, exemplarisch sollte jedoch 
auch die für die ökologische Bewertung maßgebliche Fauna erfasst werden. Da entsprechende 
Daten kaum existieren und um das erwiesene Potenzial der Fauna für Erfolgskontrollen zu nutzen, 
ist es gleichfalls wichtig, die Veränderungen der Zusammensetzung der Fauna vor und zu unter-
schiedlichen Zeitpunkten der Maßnahmenumsetzung zu untersuchen. 
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Einleitung  

Quellgewässer sind Refugien für kaltstenotherme Arten. Dafür sorgen meist konstant kalte Wasser-
temperaturen, die bei ständig schüttenden, normal kalten Quellen (Akratopegene) mit geringer 
Amplitude um den Jahresmittelwert der regionalen Lufttemperatur am Ort liegen. Das Krenal be-
herbergt entsprechend spezialisierte, seltene Arten der Wirbellosenfauna mit enger Habitatbindung 
an Quellgewässer. Als Grenzlebensraum (Ökoton) zwischen Grundwasser und Oberflächengewäs-
ser sind ungestörte Quellen artenreiche Inselbiotope. Die deutschen Mittelgebirge erreichen selten 
Höhen über 1.000 Meter, so dass eine höhenabhängige Verbreitung kältetoleranter Arten auf die 
höher gelegenen montanen Regionen kumuliert. Zumal die Landnutzung der tieferen montanen 
Regionen durch intensive menschliche Nutzung geprägt ist. Im Kontrast zu den Hochgebirgen 
haben kaltstenotherme Arten vor allem in kühleren Regionen nur beschränkte vertikale Ausweich-
möglichkeiten, sollte ihr rezenter Lebensraum unter wärmeren Klimabedingungen ungeeignet wer-
den. Diese Situation wird als summit trap bezeichnet. Aktuell wissen wir zur Verbreitung solcher 
Arten im Mittelgebirge sehr wenig, d.h. es fehlen meist aktuelle empirische Studien zur flächenhaf-
ten Biogeographie kaltstenothermer Arten in Deutschland und Europa. Diese Daten werden jedoch 
zur Prognose zu den Folgen des Klimawandels benötigt. Deshalb wurde eine bestehende Datener-
hebung zur Quellenkartierung in der Rhön ausgewertet, um eine erste aktuelle Höhenverteilung 
kaltstenothermer Arten sowie eine regionale Gefährdungsanalyse zu kennzeichnen. Die vorgestell-
ten Ergebnisse sind nicht das Resultat einer abgeschlossenen Forschungsarbeit, sondern sind als 
Werkstattbericht zu verstehen.  

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet 

Das Untersuchungsgebiet umfasst den Naturraum Rhön, wobei ein Schwerpunkt der Forschungsar-
beiten im Biosphärenreservat der Rhön in den Bundesländern Bayern, Hessen und Thüringen er-
folgte (Reiss & Zaenker 2008, Reiss & Zaenker 2009). Erste Untersuchungen begannen im Jahr 
1996. Eine systematische faunistisch-ökologische Erfassung erfolgt in Kooperation mit den Verwal-
tungsstellen und dem Landesverband für Höhlen- und Karstforschung Hessen e.V. seit 2005. Aktu-
ell (Stand: Anfang September 2013) sind 2.051 Quellbiotope (Eukrenal) dokumentiert. Eine Vertei-
lung auf die Bundesländer sieht wie folgt aus: Hessen: 1.247 (60.8%), Bayern: 460 (22.4%) und 
Thüringen: 344 (16.8%). Naturräumlich liegt die Verteilung der untersuchten Quellen folgenderma-
ßen vor: Hohe Rhön 1.231 (60 %), Vorder- und Kuppenrhön 779 (38 %) und Südrhön 41 (2 %). 
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Aufgrund der für Europa einmaligen quantitativen Datenlage zum erfassten Faunavorkommen von 
Quellgewässern wurde dieser Datensatz für eine erste Analyse herangezogen. 

Methoden und Fragestellung 

Die Erfassungs- und Datenhaltungsmethoden sind in Reiss et al. (2009) dokumentiert. Für die Aus-
wertung bzw. Aufbereitung der Daten wurden einfache statistische Methoden angewandt. Höhen-
stufen wurden entsprechend in 100-Höhenmeter-Schritten klassifiziert, um eine Verteilung kaltste-
nothermer Arten zu kategorisieren. Abiotische und biotische Verteilungsmuster mit 
kardinalskalierten Daten wurden mit Hilfe von Box-Whisker-Plots analysiert, um entsprechend 
Minimum-, Maximum- und Medianwerte sowie 25%- und 75%-Quartile zu ermitteln und darzustel-
len. Bivariate Zusammenhänge bzw. Trendanalysen wurden mit Regressionsgleichungen nach 
Pearson ermittelt. Die räumlich-grafische Fortschreibung der Trendanalysen zur zukünftigen Vertei-
lung kaltstenothermer Arten wurde mit DIVA-GIS (http://www.diva-gis.org) als Kartenplots vorge-
nommen. Dabei wurden empirische Werte des Quellwassertemperaturmonitorings vom Hessischen 
Landesamt für Umwelt und Geologie (HLUG) zu Grunde gelegt (von Pape 2009). Im Messstellen-
netz des HLUG wurden Messpunkte der Rhön herangezogen. Diese zeigen eine jährliche Tempera-
turzunahme von durchschnittlich 0.03 bis 0.04 Grad Celsius. In den Trendanalysen wurde jeweils 
eine lineare Zunahme von 0.03 Grad Celsius für die Zeiträume bis 2050 und bis 2080 angenommen. 
Der statistisch hoch signifikante Trend wird auch in der Anwendung des WETTREG-Models proji-
ziert (BGS Umwelt 2010). 

Die Fragestellung leitet sich vor allem aus den bisherigen Trendanalysen des Quellwassertempera-
turmonitoring ab, da hier aus langjährigen Zeitreihen Temperaturerhöhungen zu verzeichnen sind: 

1. Wie ist der aktueller Stand der höhenabhängigen (altitudinalen) Verbreitung kaltstenother-
mer Arten (Wirbellose) in Quellgewässer der Rhön? (Status quo-Analyse). 

2. Welcher „Gefährdungsstatus“ ergibt sich daraus zur Einschätzung von Entwicklungen unter 
den zu erwartenden Veränderungen des Klimas? (Regionale Gefährdungsanalyse). 

3. Wie ist die höhenabhängige Verbreitung kaltstenothermer Arten vorrausschauend einzu-
schätzen? (Zukünftige Prognose). 

Ergebnisse und Diskussion 

Zunächst wurde ermittelt, ob es überhaupt einen statistischen Zusammenhang zwischen der Zunah-
me der Meereshöhe (Altitude) und der (Abnahme der) Quellwassertemperatur im Untersuchungs-
gebiet gibt. Ein solcher „Höhengradient“ konnte nachgewiesen werden (Abb. 1). 

Abb. 1: Höhengradienten in der Rhön (Zusammenhang zwischen Anstieg der Höhenlage und Abnah-
me der Quellwassertemperatur). 
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Der Datensatz, bezogen auf den Naturraum Hochrhön, repräsentiert 60 % des gesamten Datensatzes 
und wurde aufgrund der hohen Signifikanz des statistischen Zusammenhangs zur weiteren Auswer-
tung verwendet. 

Für eine erste Übersicht wurden als Vertreter kaltstenotherme Arten folgende Spezies ausgewählt 
und analysiert: Bythinella compressa (Rhön-Quellschnecke), Crenobia alpina (Alpen-
Strudelwurm), Crunoecia irrorata (Quell-Köcherfliege) und Niphargus schellenbergi (Schellen-
berg-Grundwasserflohkrebs). 

Zunächst wurde pro Art deren Verteilung nach der mittleren Quellwassertemperatur ausgewertet, 
die nochmals bestätigt, dass die ausgewählten kaltstenothermen Arten eine sehr enge Bindung 
(geringe Amplituden der 25%- und 75%-Quartile) und konstant kalte Wassertemperaturen aufzei-
gen: Bythinella compressa (Median: 7.5°C), Crenobia alpina (Median: 7.4°C), Crunoecia irrorata 
(Median: 7.7°C) und Niphargus schellenbergi (6.9°C). Insgesamt zeigen alle Rhönquellen eine 
normal kalte mittlere Quellwassertemperatur mit geringen Amplituden um einen Median von 7.6°C. 

Abb. 2: Höhenverteilung ausgewählter kaltstenothermer Arten in der Hochrhön. 

Die aktuelle Höhenverteilung der ausgewählten kaltstenothermen Arten in der Hochrhön (Abb. 2) 
zeigt eine Akkumulation in bereits gipfelnahen Höhenlagen, zumal davon auszugehen ist, dass die 
höchstgelegensten Quellen in der Rhön unterhalb von 900 bis 850 m ü NHN entspringen (Wasser-
kuppe als höchster Berg ist 950 m ü NHN). Eine Analyse der relativen Höhenverteilung der Arten 
nach 100m-Höhenstufung ergab, dass eine Häufung zwischen 700 und 800 m ü NHN festzustellen 
ist. Die Status-quo-Analyse (Frage 1) kann demnach soweit beantwortet werden: Kaltstenotherme 
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Arten sind bereits heute in den oberen Höhenstufen häufiger vorzufinden als in niedrigeren 
Höhenlagen. 

Da in den unteren Höhenstufen zudem Stressoren aus einer intensiveren Landnutzung zu berück-
sichtigen sind, d.h. Quellgewässer hier häufiger strukturelle und stoffhaushaltliche Defizite aufwei-
sen (Verbau, Eutrophierung durch Landwirtschaft, Versauerung durch Nadelwald) wird Frage 2, 
nämlich die regionale Gefährdungsanalyse zunächst wie folgt beantwortet: In der Rhön muss von 
einem hohen regionalen Gefährdungspotenzial kaltstenothermer Arten ausgegangen werden. 

Ein erster Ansatz für eine Einschätzung der zukünftigen Entwicklung der Verteilung kaltstenother-
mer Arten in der Rhön wurde für die Rhön-Quellschnecke Bythinella compressa durchgeführt, vor 
allem weil für diese endemische Art eine besondere nationale und internationale naturschutzfachli-
che Verantwortung zu kennzeichnen ist (Reiss et al. 2013). Außerdem liegen für diese Süßwasser-
molluske entsprechend autökologische Kenntnisse vor. Das Wassertemperaturoptimum der Art liegt 
zwischen 6 bis 8 Grad Celsius (Glöer 2002) und eine Extinktion ist ab 12 Grad Celsius Wassertem-
peratur dokumentiert (Jungbluth 1971). Unter den gegebenen Annahmen (vgl. Methoden und Fra-
gestellung) muss von einem erheblichen Rückgang besiedelter Quellgewässer ausgegangen werden, 
d.h. die Rhön-Quellschnecke könnte im Jahr 2050 in 63.3 % und im Jahr 2080 in 76 % weniger 
Quellen vorkommen als das heute der Fall ist. Auch wenn eine Beantwortung der Frage 3 nach der 
zukünftigen höhenabhängige Verbreitung kaltstenothermer Arten mit dieser Voruntersuchung noch 
nicht abschließend beantwortet werden kann, so ist zumindest festzuhalten: Ein deutlicher Rück-
gang kaltstenothermer Arten wie der Rhön-Quellschnecke ist durchaus zu erwarten. Diese 
generelle Trendeinschätzung wird von Berechnungen zur Habitatmodellierung für die EPT-Fauna 
von Bachoberläufen ähnlich prognostiziert (Sauer et al. 2011). Allerdings ist das Ausmaß eines 
möglichen Rückgangs der Rhön-Quellschnecke mit sehr großen Unsicherheiten verbunden, zudem 
sind andere Einflussfaktoren nicht berücksichtigt worden. Allein weitere klimatologische Parameter 
oder unterschiedliche Klimaszenarien sind zunächst außer Acht gelassen worden. Weitere Stresso-
ren zur Habitatmodellierung sind nicht in die Überlegung eingeflossen, wie z.B. eine sich verän-
dernde Landnutzung oder chemische Veränderungen der Quellgewässergüte durch Nährstoff- und 
Spurenelemente-Zufuhr sowie veränderte hydrologische Verhältnisse. Trends der Entwicklung zur 
Quellschüttung liegen bereits vor (BGS Umwelt 2010) bzw. müssten regional aktuell ausgewertet 
werden. Da sich ein genereller Rückgang der Mittelwerte bezüglich der Abflussmenge ergeben 
könnte, muss dieser Faktor auch bei der Entwicklung der Quellwassertemperatur berücksichtigt 
werden. Eine Berücksichtigung der Extremereignisse, die vor allem saisonale Veränderungen er-
heblich beeinflussen könnten, sollte Beachtung finden, um belastbare Prognosen zu erzielen. Eine 
entsprechend hohe Sensibilität von Quellgewässerökosystemen voraussetzend ist mit erheblichen 
Veränderungen der Besiedlung durch kaltstenotherme Arten zu rechnen. Ein erstes Herangehen an 
die gestellten Forschungsfragen zeigt zumindest den erheblichen Bedarf an Untersuchungen zu 
Auswirkungen des Klimawandels, letztendlich des globalen Wandels auf Quellgewässer. Neben 
einer detaillierteren Forschung zur Verbreitungs- und Habitatmodellierung, sollte die Grundlagen-
forschung zur Verbreitungsbiologie von Quellarten nicht vernachlässigt werden. Ein generelles 
Defizit besteht vor allem im Mangel an Langzeitstudien, was die Notwendigkeit eines ökologischen 
Monitorings aufzeigt, der neben abiotischen Erfassungsparametern auch das Artvorkommen doku-
mentiert. 
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Zusammenfassung 

Eine erste Auswertung eines fortlaufend und unter Mitarbeit des Autors erhobenen Datensatzes zur 
Arten- und Biotopinventarisierung von Quellgewässern im Naturraum Rhön (insbesondere im 
Biosphärenreservat Rhön) zur höhenabhängigen Verteilung kaltstenothermer Arten wird vorge-
nommen und dargestellt. Die Leitfrage ist dabei, die aktuelle Verbreitung von Arten zu kennzeich-
nen, die in besonderer Weise an konstant kalttemperierte Quellökosysteme gebunden sind, um ein 
Gefährdungspotenzial einzuschätzen, in wie weit bereits jetzt der Charakter einer „Gipfelfalle“ 
(summit trap) gegeben sein könnte und in Zukunft realistisch erscheint. Die Status-quo-Analyse 
zeigt ein entsprechend hohes Gefährdungspotenzial, da ausgewählte kaltstenotherme Arten in un-
mittelbarer Nähe der Gipfellagen kumuliert siedeln. Ein entsprechender Höhengradient der Quell-
wassertemperaturen ist am Beispiel der Hochrhön nachweisbar, d.h. mit zunehmender Höhenlage 
nimmt die Quellwassertemperatur ab. Eine erste Prognose einer klimawandelbedingten Tempera-
turerhöhung des Quellwassers zeigt für die Jahre 2050 und 2080 einen denkbaren Rückgang kalt-
stenothermer Arten für die Hochrhön. So besteht die Möglichkeit, dass im Jahr 2080 mehr als 3/4tel 
des heutigen Vorkommens der endemischen Rhön-Quellschnecke Bythinella compressa nicht mehr 
vorhanden ist. Weiterer Forschungsbedarf ist jedoch notwendig, um diese Hypothesen weiter zu 
überprüfen und um weitere Untersuchungen zu Auswirkungen des Klimawandels zu analysieren 
und zu prognostizieren. 
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Der Transport von partikulärem organischem Phosphor in einem 
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Einleitung  

Hinreichend tiefe Seen der gemäßigten Breiten weisen während der Sommermonate eine dichteab-
hängige Temperaturschichtung auf, die den vertikalen Wärmetransport zwischen Epi-, Meta- und 
Hypolimnion verhindert. Die dynamische Viskosität des Wassers steigt mit abnehmender Tempera-
tur an, wodurch sich in einem geschichteten See mit zunehmender Tiefe der Reibungswiderstand 
für sedimentierende Partikel erhöht. Dies kann einen entscheidenden Einfluss auf das Sedimentati-
onsverhalten von Partikeln in einem See haben. So könnten sich beispielsweise Partikel im Me-
talimnion akkumulieren. Die metalimnische Akkumulation von aussinkender Biomasse hat eine 
intensive Sauerstoffzehrung zur Folge. Es kommt zur Ausprägung pelagischer Redoxklinen, die 
aufgrund der Intensität biogeochemischer Reaktionen als „Hot Spots“ bezeichnet werden (McClain 
et al. 2003). Ihre Bedeutung für den Nährstoffhaushalt eines Sees wird mit fortschreitender Klima-
erwärmung steigen, da eine zunehmende Dauer und Stabilität der thermischen Schichtung prognos-
tiziert wird (Gerten & Adrian 2002; Hupfer & Jordan 2011).  

Zur Bestimmung des Transportes des partikulären organischen Phosphors (P) und seines Abbaus 
wurden im Bereich des metalimnischen Sauerstoffminimums im Arendsee das Größenspektrum und 
die Sedimentation der Partikel sowie die P-Freisetzung aus dem sedimentierenden Material unter-
sucht. 

Material und Methoden  

Untersuchungsgewässer 

Der hocheutrophe Arendsee (Zmax = 51 m, A = 5,13 km2) in Sachsen-Anhalt ist ein kalkreicher 
Subrosionssee, der durch eine wannenartige Morphologie und eine lange Wasseraufenthaltszeit von 
ca. 40 Jahren charakterisiert ist (Hupfer & Jordan 2011). Die gegenwärtige jährliche mittlere Kon-
zentration des Gesamt-P (TP) beträgt 190 µg L-1. Während der Sommerstagnation bildet sich all-
jährlich im See ein metalimnisches Sauerstoffminimum aus. 

Exposition von Sedimentationsfallen 

In den Zeiträumen Juni bis November 2011, Mai bis Dezember 2012 und im Mai 2013 wurden an 
der tiefsten Stelle des Arendsees Sedimentationsfallen ober- (5 m) und unterhalb (15 m) des Me-
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talimnions exponiert. Die Sedimentationsfallen, bestehend aus jeweils einem Zylinderpaar (Ø 9 cm, 
H = 100 cm), wurden im Abstand von zwei bis vier Wochen gewechselt. Veränderungen des Mate-
rials durch mikrobielle Aktivität während der Exposition wurden durch die Zugabe von 0,11% 
Formaldehyd verhindert. Die Trockenmasse des sedimentierten Materials wurde durch Filtration 
über Celluloseacetat-Filter (0,45 µm, Sartorius) bestimmt. Nach Aufschluss mit Schwefelsäure und 
Wasserstoffperoxid wurde die TP-Konzentration als gelöster reaktiver P (SRP) photometrisch 
bestimmt (Zwirnmann et al. 1999).  

Analyse der Partikelgrößenspektren 

Das Partikelgrößenspektrum im Freiwasser des Arendsees wurde im Labor mit dem Partikelmess-
gerät Abakus®mobil fluid (Fa. Klotz) in 32 definierten Größenklassen von 1,0 bis 139 µm Partikel-
durchmesser bestimmt. Es wurde ein Vorfilter von 200 µm Porengröße verwendet. 

Kalkulation der Sedimentationsgeschwindigkeiten und Aufenthaltsdauer der Partikel  

Die theoretische Sedimentationsgeschwindigkeit der Partikel wurde einerseits nach Stokes (1851) 
(Gl. 1) mit deren Äquivalentdurchmessern und andererseits nach Stabel (1987) (Gl. 2) basierend auf 
den in situ bestimmten Sedimentationsraten berechnet. Die Aufenthaltsdauer der Partikel in einer 
definierten Wasserlamelle wurde ebenfalls nach Stabel (1987; Gl. 3) berechnet. 

 

 

(1)* 

 

 

 

 

(2/3) 
 
 
 
 

*Berechnung nach Stokes (Gl.1) erfolgt für T = 20°C und ρp = 1500 kg m-3. 

Abbauexperiment zur Bestimmung der P-Freisetzung aus partikulärem organischem Material 

Im Frühjahr 2013 wurde mit Sedimentationsfallen in 5 und 15 m Tiefe über einen Zeitraum von 14 
Tagen Material gesammelt. Dieses wurde vom Zooplankton > 0,5 mm getrennt und in Braunglas-
Flaschen (20 mL) im Klimaschrank bei 10°C und leichtem Schütteln inkubiert. Zweimal wöchent-
lich wurde die SRP-Konzentration bestimmt, um die P-Freisetzung aus dem partikulären Material 
zu quantifizieren. 

 
 

 
 

 

 
  

 
  

 

µ dynamische	Viskosität	 ሾkg	m	‐1	s	‐1ሿ	
g Schwerkraft	 ሾm	s	‐2ሿ	
ρ	 Dichte	der	Partikel	ሺpሻ		 	 ሾkg	m	‐3ሿ	
	 und	des	Mediums	ሺfሻ	 	 ሾkg	m	‐3ሿ	
d	 Äquivalentdurchmesser	 	 ሾmሿ	
v
p	

Sedimentationsgeschwindigkeit	 ሾm	s	‐1ሿ	
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Ergebnisse und Diskussion 

 

97% aller Partikel im Freiwasser im Arendsee haben einen Durchmesser < 10,3 µm (Abb. 1). 

 
 
 

Dies 
ergibt eine mittlere Vp (Stokes) von 0,02 - 1,83 m d-1. Die Partikelkonzentrationen sind in 5m Was-
sertiefe (Epilimnion) im Durchschnitt 68% höher als in 15 m (Metalimnion), da dort auch die ma-
ximale Biomasseproduktion stattfindet. Eine Verschiebung des Partikelgrößenspektrums von größe-
ren zu kleineren Partikeln während der Sedimentation, beispielsweise durch mikrobiellen Abbau, 
war nicht nachweisbar. 

Tabelle 1: Sedimentationsgeschwindigkeit nach Stabel (Gl. 2) sowie theoretische Aufenthaltszeit von 
Partikeln (Gl. 3) im Epi- und Metalimnion während der Stagnationsphasen in 2011-2013 

*In diesem Zeitraum mussten der Fallenwechsel und die Aufnahme des Seston-Tiefenprofils aus technischen Gründen 9 
Tage versetzt stattfinden. Die Ausgangskonzentration des Sestons zur Berechnung nach Stabel wurde daher als Mittel-
wert der entsprechenden Konzentrationen in den Monaten Juli und August ermittelt. 

Obwohl Stokes von idealisierten Bedingungen, wie Kugelform der Partikel und konstanter Dichte 
ausgeht, stimmen die Vp nach Stokes und Stabel (Abb. 1; Tab. 1) für das Partikelgrößenspektrum 
im Arendsee gut überein. Aus der Berechnung nach Stabel ergibt sich eine mittlere Vp aller Partikel 
von 0,37 - 0,70 m d-1. Die Abweichung kann leicht erklärt werden, da es sich bei der Kalkulation 

Parameter August 2011 Juli 2012 August 2013* 

Wassertiefe [m] 0-5 5-15 0-5 5-15 0-5 5-15 

Sedimentationsgeschwindigkeit [m d-1] 0,59 0,70 0,66 0,64 0,37 0,54 

Partikelaufenthaltszeit [d] 8,5 14,3 7,6 15,6 13,5 18,5 

Abbildung 1: Partikelgrößenspektrum und Partikelkonzentration im Arendsee in 5 und 
15 m Tiefe im Juli 2012; Sedimentationsgeschwindigkeit (Vp) nach Stokes (Gl. 1). 
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nach Stabel stets um eine mittlere Geschwindigkeit des gesamten suspendierten partikulären Mate-
rials (SPM) handelt, wohingegen der Fokus bei Stokes auf dem Größenspektrum liegt und keine 
Gewichtung der einzelnen Größenklassen vorgenommen wird. Die Vp nach Stabel  ergibt eine 
mittlere Aufenthaltszeit im Metalimnion von ca. 14 - 18 Tagen. Ein verlangsamter Transport der 
Partikel im Bereich des Metalimnions kann nicht gezeigt werden, obwohl die Verlangsamung an 
einem Temperaturgradienten von 20 zu 5°C, wie er im Arendsee während der Stagnation besteht, 
theoretisch ca. 34% betragen müsste.  

Tabelle 2: Sedimentationsraten des Gesamtphosphors (TP) und des suspendierten partikulären Mate-
rials (SPM) im Arendsee in 5 und 15 m Wassertiefe während der Stagnationsphasen in 2011-2013 

Während der sommerlichen Schichtungsperiode im Arendsee kommt es zu einer deutlichen Ab-
nahme der Sedimentationsrate (Tab. 2) im Bereich des metalimnischen Sauerstoffminimums. Wei-
terhin kommt es zu einer Abnahme an partikulärem P, die allerdings in ihrer Ausprägung zwischen 
den Jahren stark variiert. Die Abnahme der Sedimentationsrate korreliert mit der deutlichen Ab-
nahme der Partikelkonzentration zwischen 5 und 15 m Tiefe (Abb. 1).  
 

 
 
 
 
 
 

Parameter August 2011 Juli 2012 August 2013 

Wassertiefe [m] 5 15 5 15 5 15 

SPM-Flux [g m-2 d-1] 1,6 0,7 4,0 2,3 2,2 1,0 

Verringerung der Sedimentations-
rate zwischen 5 und 15 m 

56% 43% 55% 

TP-Flux [mg m-2 d-1] 5,0 3,0 6,0 5,7 5,4 4,9 

Verringerung der Sedimentations-
rate zwischen 5 und 15 m 

40% 5% 9% 

Abbildung 2: SRP-Freisetzung während des Abbauexperimentes mit Fallenmaterial (Ansätze 1 
und 2 sind Parallelen) aus 5 und 15 m Tiefe im Mai 2013; markiert ist die vorab berechnete 
Aufenthaltszeit im Metalimnion 
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Das Material aus dem Epilimnion setzt in den ersten 2-3 Wochen bis zu 60% des TP frei, wobei 
insgesamt max. 72% freigesetzt werden (Abb. 2). Dies stimmt mit bisherigen Befunden überein, 
wonach innerhalb von 10-14 Tagen 55-66% des partikulären P aus Diatomeen-Populationen in 
Laborversuchen remineralisiert wurden (Kamatani 1969). Das Material aus dem Metalimnion hin-
gegen setzt im selben Zeitraum nur bis zu 23% frei bei einer maximalen Freisetzung von 31-51%. 
Da das Material aus 5 und 15 m Tiefe sich hinsichtlich des ursprünglichen TP-Gehaltes kaum unter-
scheidet, ist die Abweichung in der Freisetzungsaktivität mit den verschiedenen Biozönosen zu 
erklären. Im Epilimnion können aufgrund guter Licht- und Sauerstoffverfügbarkeit sowohl photoau-
totrophe als auch heterotrophe Organismen leben. Im lichtfreien, nahezu anaeroben Metalimnion 
sind hingegen nur chemoautotrophe und heterotrophe Organismen lebensfähig. Da der anaerobe 
Stoffwechsel jedoch energetisch ungünstiger als der aerobe ist, verläuft der Abbau des organischen 
Materials langsamer und die P-Freisetzung bleibt unvollständig (Harvey et al. 1995). 

Schlussfolgerungen 

Nach den in zwei unabhängigen Ansätzen ermittelten und gut übereinstimmenden 
Sedimentationsgeschwindigkeiten halten sich die aussinkenden Partikel theoretisch ca. 14 bis 18 
Tage im Metalimnion auf. Obgleich mit dem Aussinken der Partikel keine Veränderung ihres 
Größenspektrums und keine Verlangsamung festgestellt wurde, spricht die pelagische 
Mineralisierung und P-Freisetzung (bis zu 60%), bei zukünftig längerer Schichtungsdauer des Sees, 
für einen deutlich verzögerten P-Transport zum Sediment. 
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Einleitung  

Ziel der Arbeit war eine Einschätzung der Relevanz der internen Phosphor (P)-Belastung für die 
Trophie der Untersuchungsgewässer anhand der semi-quantitativen Auswertung von Langzeitdaten 
der Gewässergüte und Sedimentdaten. Dafür wurden zunächst 1) die Voraussetzungen für die P-
Bindung und P-Freisetzung im Sediment überprüft, d. h. a) die für die P-Freisetzung relevanten 
Prozesse und Faktoren und b) die Sorptionsfähigkeit des Sediments. Anschließend wurde 2) die 
Relevanz der internen Belastung für den a) saisonalen Verlauf der seeinternen P-Konzentration 
(kurzfristige Relevanz) und b) für die langfristige trophische Entwicklung (langfristige Relevanz) 
ermittelt. Aus den Ergebnissen der Arbeit wurde die in Abbildung 1 dargestellte, stark vereinfachte 
Entscheidungsmatrix abgeleitet.  

Material und Methoden  

Untersuchungsgewässer 

Analysiert wurden Langzeitdatensätze der von der Landestalsperrenverwaltung des Freistaates 
Sachsen (LTV) bewirtschafteten Talsperren Bautzen (BTZ), Quitzdorf (QUI) und Schömbach 
(SCHÖM), der Speicher Radeburg 2 (RAD2), der Stausee Rötha (RÖT) und der Untere Großhart-
mannsdorfer Teich (UGHT). Alle Gewässer sind polymiktisch bzw. instabil dimiktisch (BTZ) und 
hochproduktiv (eutroph bis polytroph), haben eine geringe Wasseraufenthaltszeit (< 1 Jahr) und 
eine ähnliche Belastungsgeschichte mit bedeutender P-Lastreduktion nach 1990. Zur Verfügung 
standen Daten der Gewässergüte (monatlich bzw. 14-tägig über 10 Jahre), Sedimentporenwasser 
und Feststoffdaten von 8 Sedimentschichten bis in etwa 30 cm Tiefe sowie monatliche bzw. tentati-
ve jährliche P-Bilanzen. 

Charakterisierung von P-Freisetzungsprozessen und oxischer P-Bindungsfähigkeit 

Für die Identifikation der relevanten Freisetzungsprozesse (Abbildung 1, 1 a) wurden der saisonale 
Verlauf der TP-Konzentration über zehn Jahre anderen Parametern (NO3, NH4, Fe, pH und Tempe-
ratur) gegenübergestellt. Die Relevanz der P-Freisetzung aus unterschiedlichen P-Formen im 
Sediment (P-Quellen) wurde zudem auf Basis einer sequentiellen P-Extraktion (nach Psenner et al. 
1984) interpretiert.  

Eine ausreichende oxische Sorptionskapazität des Sediments (Abbildung 1, 1 b) wurde für ein 
molares Fe:P Verhältnis > 8,3 im Sediment (Jensen et al. 1992) und Fe:SRP > 2 im Porenwasser 
(Gunnars et al. 2002) unterstellt, sofern Sulfid nicht als bevorzugter Bindungspartner für Fe relevant 
wird. Die Relevanz von Sulfid für die Immobilisierung von Fe wurde mittels empirischer Werte  
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Abbildung 1. Entscheidungsschemata. NH4Cl/BD/NaOH = sofort löslicher/redox-sensitiver/organischer und basenlöslicher P 

im Sediment; ext. Last „→“ gleichbleibend bzw. „↓“ sinkend, MPS = Metall:P-Summenquotient nach Maaßen (2003), Pmobile= 

potentiell mobiler P-Pool, PSee A (Øyr) = mittlerer jährlicher P-Inhalt im See, SRP = löslicher reaktiver P, yr = Jahr. 
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nach Caraco et al. (1989) anhand der SO4-Konzentration sowie durch eigene Berechnungen des 
theoretisch möglichen Anteils [%] des in FeSx gebundenen Gesamteisens (TFe) eingeschätzt. Die 
relativen Schwellenwerte wurden durch den Vergleich der untersuchten Gewässer innerhalb der 
Arbeit festgelegt.  

Beurteilung der Relevanz der internen Last  

Die kurzfristige saisonale interne Last (Abbildung 1, 2 a) im Sinne von sommerlicher P-Freisetzung 
aus dem Sediment wurde als relevant betrachtet, wenn die P-Rücklösungsrate (als diffusiver Flux) 
hoch war im Vergleich zur jährlichen externen Last bzw. sofern vorhanden zum langjährigen Au-
gust-Mittelwert der externen Last (Lewandowski 2002, Schauser et al. 2003). Eine hohe Relevanz 
der P-Rücklösung wurde zudem unterstellt, wenn für die Speisung der sommerlichen Netto-
Freisetzung ein sehr langer (winterlicher) Netto-Akkumulationszeitraum nötig war. Eine TP-
Anreicherung im Oberflächensediment wurde als Indiz für kurzfristige als auch für langfristige 
Relevanz der internen Last gewertet (Tabelle 1).  

Die langfristige Relevanz der internen Last wurde in Form von zwei Szenarien untersucht: bei 
Annahme einer unveränderten externen Last (Abbildung 1, 2b: ) und unter Annahme einer Last-
senkung (). Zur Einschätzung der langfristigen Relevanz wurde zudem ein Vergleich von P-
Poolgrößen (P-Massen) und P-Fluxgrößen (Raten) durchgeführt. Im Zuge dessen wurde das Ver-
hältnis des potentiell mobilen P-Pools (Pmobile, berechnet aus dem TP-Sediment-Tiefenprofil nach 
Lewandowski 2002) zum mittleren jährlichen P-Inhalt im See (PSee A (Øyr)) ermittelt. Aus dem Ver-
gleich der untersuchten Gewässer ergab sich ein relativer Schwellenwert von 5,5, über dem die 
langfristige Relevanz als hoch eingestuft wurde. Weiterhin wurde die zeitliche Reichweite [yr] des 
potentiell mobilen P-Pools im Sediment berechnet, d. h. die Anzahl von Jahren, die unter Annahme 
eines kontinuierlichen sommerlichen Fluxes bis zur Erschöpfung des P-Pools benötigt werden. Aus 
dem Vergleich der untersuchten Gewässer ergab sich ein relativer Schwellenwert von 5 Jahren, bei 
dessen Überschreitung die langfristige Relevanz als hoch bewertet wurde.  

Auch die jährliche P-Bilanz der Gewässer wurde für die Beurteilung der langfristigen Relevanz 
herangezogen. Eine positive jährliche Bilanz wurde dabei mit eher geringer langfristiger Relevanz 
assoziiert, eine negative Bilanz mit hoher langfristiger Relevanz.  

Ergebnisse und Diskussion 

 Freisetzungsprozesse und oxische P-Bindungsfähigkeit 

Als wesentliche Prozesse der P-Freisetzung wurden, wie erwartet, in vier von fünf Gewässern 
(BTZ, QUI, RÖT, SCHÖM) die Mineralisation (temperaturabhängige Freisetzung von organischem 
P) und redoxsensitive Freisetzung von Fe-gebundenem P identifiziert, während in QUI zusätzlich 
die pH-sensitive Freisetzung wichtig ist. In RAD2 hat die redoxsensitive Freisetzung von Fe-
gebundenem P weniger Einfluss, da die P-Freisetzung hauptsächlich durch Mineralisation und pH-
Verhältnisse gesteuert wird. Die oxische P-Bindungsfähigkeit des Sediments, interpretiert anhand 
der Fe:P Verhältnisse, ist in BTZ, RAD2 und RÖT gering. Weiterhin scheint Sulfid in RAD2 (nach 
eigenen Berechnungen) und RÖT (empirische Werte nach Caraco et al. 1989) einen störenden 
Einfluss auf die Fe~P-Bindungen zu haben.  

Relevanz der internen Last 

P-Freisetzung aus dem Sediment beeinflusst den kurzfristigen saisonalen Verlauf der pelagischen 
P-Konzentration aller Gewässer außer in SCHÖM, wo die Wasserqualität aufgrund der sehr kurzen 
Wasseraufenthaltszeit (11-33 Tage) hauptsächlich vom Zufluss bestimmt wird.  
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Tabelle 1. Schematische Darstellung der Erscheinungsformen von TP-Sediment-Tiefenprofilen und 
deren Interpretation hinsichtlich kurz- und langfristiger Relevanz  

 
potentiell 
mobiler P-
Pool sichtbar? 

Profil A)  
ja 
 

Profil B)  
nein 

Profil C)  
nein 

Beispiele QUI, RAD2, UGHT BTZ-2 BTZ-1, RÖT, 
SCHÖM 

Gründe für P-
Profil 

‐ Oberflächenakku-
mulation bei kon-
stanter oder stei-
gender externer 
Last 

‐ sediment focusing 
(Trichtereffekt) 

‐ P-Mobilisierung und 
Freisetzung ist ge-
ringer als die Akku-
mulation (normal für 
tiefe Seen) 

‐ schnelle Diagenese 
‐ Resuspension der 

oberen Sediment-
schichten 

‐ Akkumulation im 
Gleichgewicht mit 
der Diagenese (P-
Freisetzung) 

‐ sinkende externe 
Last 

‐ veränderte P-
Sorptionseigen-
schaften des Se-
diments aufgrund 
von Zuflussände-
rungen  

kurzfristige 
Relevanz 

ja wahrscheinlich 
(Produktion = Minerali-

sation) 

ja 
(möglicherweise 

ganzjährig relevant) 

langfristige 
Relevanz 
 

bei aktuel-
ler exter-
ner Last 

 
 

bei Last-
senkung 

 
 
 

ja 
 
 
 
 

ja 

 
 
 

nein 
 
 
 
 

wahrscheinlich  
(reduzierte externe 

Last resultiert in Abbau 
des potentiell mobilen 
P-Pools im Sediment) 

 
 
 

unklar 
(relevant bis neues 
Gleichgewicht er-

reicht ist) 
 

unklar 
(relevant bis neues 
Gleichgewicht er-

reicht ist) 

Für BTZ und QUI wurde festgestellt, dass der im Sommer freigesetzte P meist in wenigen Monaten 
bzw. in weniger als einem Winter, d. h. einer Periode positiver Nettosedimentation akkumuliert. 
Dies zeigt, dass die interne Last in hochbelasteten Gewässern nicht unbedingt durch einen großen 
P-Pool im Sediment, sondern hauptsächlich durch die externe Last gespeist wird. Interne Last ist in 
diesem Fall lediglich recycelte externe Last.  

Hinsichtlich der TP-Sediment-Tiefenprofile wurde in die aus Tabelle 1 ersichtlichen drei Situatio-
nen unterschieden. Bei einem Sedimentprofil mit Oberflächenanreicherung (wie in Tabelle 1, Profil 
A, QUI, RAD2 und UGHT) kann sowohl von kurz- als auch langfristiger Relevanz ausgegangen 
werden. Ein gerades Profil wie Profil B (BTZ-2) spiegelt dagegen ein Gleichgewicht der Sorptions-
fähigkeit des Sediments mit der derzeitigen externen Last wider und ist daher saisonal (P-Emission 
im Sommer) und bei Lastsenkung auch langfristig relevant, bis sich eine neue Gleichgewichtssitua-
tion eingestellt hat. Im Falle der Lastsenkung würde das Sediment verstärkt P emittieren und im 
Tiefenprofil würde sich nach einiger Zeit eine Abbausituation (wie in Profil C, BTZ-1, RÖT, 
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SCHÖM) abzeichnen. Die langfristige Relevanz ist für Profil B dagegen nicht gegeben, wenn die 
aktuelle externe Last und somit die Gleichgewichtssituation bestehen bleibt. Die Abbausituation in 
Profil C kann nicht nur durch eine Senkung der externen Last, sondern auch durch veränderte Sorp-
tionsbedingungen im Sediment zustande kommen und weist auf eine saisonale, möglicherweise 
sogar ganzjährig relevante P-Emission des Sediments hin. Die langfristige Relevanz von Profil C 
bleibt mit den hier verwendeten Methoden unklar, da nicht bekannt ist, wie lange noch P emittiert 
wird. 

Unter Abwägung sämtlicher Indikatoren ergibt sich eine geringe langfristige Relevanz bei aktuel-
ler externer Last für BTZ, RAD2 und SCHÖM, während eine hohe langfristige Relevanz bei 
aktueller externer Last für RÖT und den UGHT prognostiziert wird. Auch im Falle einer Lastsen-
kung würde das Sediment des UGHT langfristig als relevante P-Quelle wirken. Für BTZ, RÖT und 
SCHÖM sind die Auswirkungen einer Lastsenkung schwer zu beurteilen, da unklar ist, wie lange 
das Sediment P emittieren bzw. wie lange die Bildung eines neuen Gleichgewichts zwischen Sedi-
ment und externer Last dauern würde. Die Relevanz für RAD2 wird bei Lastsenkung aufgrund der 
geringen Reichweite des potentiell mobilen P-Pools der bewerteten Messstelle (4 Jahre) und deut-
lich geringeren P-Gehalten weiterer Messstellen als gering eingestuft. Für QUI bleibt die langfristi-
ge Situation aufgrund des sehr heterogenen Probenbilds unklar. 

Der UGHT und RÖT sind die einzigen Gewässer, die sich noch in einer Übergangsphase nach der 
letzten Lastreduktion befinden (negative jährliche tentative P-Bilanz). Aufgrund dessen und der 
langfristigen Relevanz des Sedimentes erscheinen interne Maßnahmen hier sinnvoll. Bei allen 
weiteren untersuchten Gewässern sind interne Maßnahmen nach Abwägung aller Faktoren nicht 
nachhaltig erfolgsversprechend. 
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Einleitung  

Das Element Phosphor (P) nimmt eine zentrale Stellung im biogeochemischen Stoffkreislauf von 
terrestrischen als auch aquatischen Ökosystemen ein. Phosphor ist eines der potentiell limitierenden 
Nährstoffe und hat damit entscheidenden Einfluss auf die Primärproduktion und den trophischen 
Status aquatischer Ökosysteme. Die Umsatzprozesse, die mit P und seinen Verbindungen einherge-
hen, zu verstehen, ist seit Jahrzehnten Bestandteil der limnologischen Forschung. 

Vivianit ist ein Eisen(II)-Phosphatmineral (Fe3(PO4)2 8 H2O) und ein mögliches Produkt dieser 
Umsatzprozesse. Das Mineral bildet sich unter Sauerstoffabschluss in wassergesättigten Böden, 
Mooren und Sedimenten, sofern die Konzentrationen an Fe2+- sowie PO4

3--Ionen so hoch sind, dass 
Kristalle aus dem Porenwasser ausfallen können (Emerson et al. 1978; Berner 1981; Postma 1981) 
Diese als authigen bezeichnete Bildung von Vivianit ist von ökologischer Relevanz, da der im 
Kristallgitter des Minerals eingebaute P nicht mobilisierbar ist und somit dem gewässerinternen P-
Kreislauf entzogen wird. Sobald Vivianit mit Luftsauerstoff in Kontakt kommt, verfärbt sich das 
ursprünglich farblose Mineral intensiv blau. 

Obwohl Gleichgewichtsberechnungen das Auftreten von Vivianit in Mooren und Sedimenten häu-
fig vorhersagen, sind direkte Vivianitfunde wenig dokumentiert (Hearn et al. 1983; Manning et al. 
1991; Fagel et al. 2005; Taylor et al. 2007). Dies ist eine Ursache, warum wenig über den Bil-
dungsprozess des Minerals bekannt ist. Vermeintlich günstige Bildungsbedingungen in bestimmten 
Sedimentschichten können oft nicht mit entsprechenden Mineralfunden belegt werden (z. B. März 
et al. 2008; Slomp et al. 2013). 

In der vorliegenden Arbeit werden die Ergebnisse der Untersuchung zu Bildungsbedingungen und 
Auftreten von Vivianit in einem Fe- und P- reichem Sediment vorgestellt. 

Material und Methoden 

Untersuchungsgebiet 

Studienobjekt für die Untersuchung der Vivianitbildung ist das Sediment des Groß-Glienicker Sees 
(Berlin). Dieser See wurde im Jahr 1992 mit Eisenoxid behandelt und weist auf Grund der Re-
doxsensitivität des Eisens bis heute hohe Fe2+- Konzentrationen im Porenwasser auf (5-10 mg L-1). 
Zudem liegen die SRP-Konzentrationen bei 0,8-1,2 mg L-1. Darüberhinaus zeigen Untersuchungen 
zum P-Gehalt des Sediments einen sprunghaften Anstieg ab dem Zeitpunkt der Eisenoxid-Zugabe 
(Kleeberg et al. 2012). 
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Geochemische Gleichgewichtsberechnungen 

Zur Untersuchung der geochemischen Bedingungen im Porenwasser des Sediments wurden mit 
Hilfe von PhreeqC (Parkhurst et al. 1999) Speziierungsrechnungen durchgeführt. Diese Berechnun-
gen basieren auf den Ergebnissen verschiedener Porenwasseranalysen und ermöglichen die Ermitt-
lung des Sättigungsindex SI  für Vivianit und damit einer Abschätzung der Bildungsbedingungen 
im Sediment für das betrachtete Mineral. Die verwendete Löslichkeitskonstante für Vivianit ist 
log KL =  -35.767 (Al-Borno et al. 1994). 

Es gilt  

 

 

 

mit aFe
2+ und aPO4

3- die Aktivität der Fe2+- und PO4
3- -Ionen. 

Sedimentproben 

Zur Nachweis von Vivianit wurden 5 Sedimentkerne von 35 cm Länge mit Hilfe eines Sedimentste-
chers (Ø 6 cm, Uwitec) von der tiefsten Stelle des Sees (10 m Wassertiefe) entnommen und 2 h 
danach im Labor geschnitten und für mindestens 72 h gefriergetrocknet. Die horizontale Auflösung 
der geschnittenen Teilprobenproben beträgt 2 cm. Zur Analyse der mineralischen Bestandteile der 
Proben kam Röntgen(pulver)diffraktometrie (engl. XRD) zum Einsatz. Die Bestimmung der ele-
mentaren Zusammensetzung von Sedimentproben erfolgte nach heißem Königswasseraufschluss 
mittels Optischer Emissionsspektrometrie mit induktiv gekoppeltem Plasma (ICP-OES) sowie 
Atomabsorptionsspektroskopie (AAS).  

Ergebnisse und Diskussion 

Die geochemischen Gleichgewichtsberechnungen zeigen für alle untersuchten Tiefenschichten des 
Sediments (0–22,5 cm) eine Übersättigung im Porenwasser hinsichtlich des Minerals Vivianit (Abb. 
1). Die ermittelten SI liegen zwischen 2 und 3,5, was einer 100 bis 1.000 fachen Übersättigung 
entspricht. Dieses Ergebnis zeigt, dass aus thermodynamischen Gesichtspunkten eine Bildung von 
Vivianit im Sediment möglich ist. Es gibt darüberhinaus aber auch Auskunft, dass die Bildung des 
Minerals kinetisch gehemmt ist, da nur so die hohen Übersättigungen erklärbar sind. Gleichzeitig 
ergibt die geochemische Berechnung hinsichtlich des Eisencarbonats Siderit (FeCO3), dessen Bil-
dung potentiell in Konkurrenz zur Vivianitbildung steht, eine fast im Gleichgewicht befindliche 
Sättigungssituation (Walpersdorf et al. 2013). Des Weiteren sind die gemessenen Sulfidkonzentrati-
onen unterhalb der Nachweisgrenze, was darauf schließen lässt, dass alle gebildeten freien Sulfidio-
nen bereits mit Metallionen (vor allem Fe2+) reagiert haben. Es gibt demnach einen Überschuss an 
Fe2+ im Verhältnis zu den reaktiven Sulfiden, was eine Vivianitbildung wahrscheinlicher macht.  
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Abb. 1: Berechneter Sättigungsindex SI für Vivianit in Abhängigkeit verschiedene Sedimenttiefen. 

Um zu überprüfen, ob die geochemischen Berechnungen mit Mineralfunden im Sediment bestätigt 
werden können, wurden Röntgendiffraktogramme des gefriergetrockneten Sedimentmaterials auf-
genommen. Anhand dieser Messungen lässt sich in unbehandelten Sedimentproben kein Vivianit 
nachweisen. Dies kann zunächst daran liegen, dass kein Vivianit in der Probe enthalten ist. Negati-
ve Befunde können aber auch auftreten (z. B. März et al. (2008)), da sich die Identifikation von 
Sedimentbestandteilen im Röntgendiffraktogramm ausschließlich auf kristalline Bestandteile be-
schränkt und somit amorphe Vivianitpartikel und -vorstufen nicht identifizierbar sind. Zudem kön-
nen vorhandene Vivianitkristalle durch den Kontakt mit Sauerstoff einem Alterungsprozess unter-
worfen sein, der eine nachfolgende Identifikation nicht mehr zulässt. Außerdem kann der Gehalt an 
Vivianit im Sediment möglicherweise zu gering sein (< 1 Gew.-%), um im Röntgendiffraktometer 
detektiert zu werden.  

Um diese Fragen zu klären, wurden die Sedimentproben mit Hilfe einer Dichtelösung in eine 
schwere (ρ > 2,3 g cm-3) und eine leichte (ρ < 2,3 g cm-3)  Fraktion getrennt. Da Vivianit eine Dich-
te von 2,5-2,6 g cm-3 besitzt, ist mit einem Vorkommen nur in der schweren Sedimentfraktion zu 
rechnen. Eine nachfolgende visuelle Analyse der getrennten Fraktionen zeigte intensiv blau gefärbte 
Partikel, die fast ausschließlich in der schweren Fraktion anzutreffen waren. Die Aufnahme eines 
Röntgendiffraktogramms dieser Probe ergab den eindeutigen Nachweis von Vivianit (Abb. 2). Die 
Anreicherung der Sedimentprobe mit Vivianit und die intensiv blaue Färbung des Minerals erlaub-
ten es zudem, einzelne Mineralpartikel genauer zu untersuchen. In Abb. 3 ist ein rasterelektronen-
mikroskopisches Bild eines Vivianitpartikels abgebildet. Charakteristisch hervor tritt zunächst die 
mineralische Struktur des sphärischen Partikels. Zudem weist das Mineral eine eingeschlossene 
Kieselalgenschale auf. Sowohl die scharf abgegrenzten nadel- und plattenförmigen Kristallite als 
auch der biologische Einschluss sind ein Indiz für die authigene Bildung des Minerals im Sediment.     
Die Bestimmung der elementaren Zusammensetzung dieses Partikels mit Hilfe von energiedispersi-
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ver Röntgenspektroskopie (SEM-EDX) ergab ein molares Fe/P-Verhältnis von 1,48. Damit ent-
spricht das Messergebnis fast genau dem idealen Fe/P-Verhältnis von Vivianit mit Fe/P = 1,5. Die 
Abweichungen liegen im Bereich der Messunsicherheit dieser semi-quantitativen Analysemethode. 

Abb. 2: Röntgendiffraktogramm einer (A) unbehandelten und (B) nach Dichte getrennten Sediment-
probe. (C) zeigt das Röntgendiffraktogramm von synthetischem Vivianit.  

 

Der Ansatz der Trennung des Sediments nach Dichte und die daraufhin stattfindenden Anreiche-
rung des Sediments mit Vivianit, eröffnet die Möglichkeit, eine quantitative Bestimmung der in 
Form von Vivianit gebundenen P-Menge im Sediment vorzunehmen. Die Ergebnisse aus dieser 
Untersuchung zeigen, dass in den oberen 20 cm des Sediments 20,6 ± 4,4 % (i = 5) des gesamten P 
in Form von Vivianit vorliegen. Auch wenn nicht ausgeschlossen werden kann, dass die mit Vivia-
nit angereicherte Sedimentfraktion noch andere P-haltige Bestandteile enthält, ist eine signifikante 
P-Menge in Form von Vivianit im Sediment gespeichert. 
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Abb.3: Rasterelektronenmikroskopische Aufnahme eines Vivianitpartikels (Groß-Glienicker See) 

Zusammenfassung  

Geochemische Gleichgewichtsberechnungen zeigen eine Übersättigung hinsichtlich des Eisen(II)-
Phosphatminerals Vivianit in den oberen 22,5 cm des Sediments des Groß-Glienicker Sees. Es 
herrschen demnach günstige Bedingungen für die Bildung von Vivianit im Sediment. Wir können 
diese Berechnungen durch die direkte Identifikation von Vivianitmineralen (XRD) bestätigen.  Eine 
Identifikation ist jedoch nur nach einer Anreicherung von Vivianitpartikeln in der Sedimentmatrix 
gegeben. Die Beschaffenheit der Mineralpartikel sowie deren Vorkommen auch in den oberen 2 cm 
des Sediments belegen einen aktiven Bildungsprozess. Ein signifikanter Anteil (20 %) des gesamten 
P im Sediment liegt dabei gebunden in Form von Vivianit vor. Die Ergebnisse zeigen, dass der 
Einsatz von Eisen in der Seenrestaurierung eine langfristige Bindung von P zur Folge haben kann. 
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Einleitung  

Die weltweit zunehmende Chemikalienproduktion führt dazu, dass das Gefahrenpotenzial dieser 
teils neuartigen Stoffe meist nur für Standard-Testorganismen bekannt ist (z. B. Daphnia magna, D. 
pulex). Eine Übertragung der Ergebnisse auf andere Taxa ist in der Regel nicht möglich (Fent 
2003), zumal manche Gruppen sehr selten oder nie toxikologisch getestet wurden. 

Die Wassermilben spielen in limnischen Habitaten als eine der artenreichsten Gruppen eine wichti-
ge Rolle, da sie als Parasit und als Prädator die limnischen Populationsgemeinschaft von Crustaceen 
und Insekten regulieren können (Smith et al. 2009). Eine Sensitivität der Wassermilben gegenüber 
Gewässerverschmutzung und ihre Eignung als Indikatorgruppe ist aus Freilanduntersuchungen 
mehrfach belegt (z.B. Gerecke & Schwoerbel 1991, Dohet et al. 2008, Miccoli et al. 2013). Akute 
Toxizitätstest mit Wassermilben wurden jedoch bisher nur in wenigen Arbeiten durchgeführt (Nair 
1981; Rousch et al. 1997; Yi et al. 2011). Somit ist es bisher weitgehend unklar, ob die Sensitivität 
der Wassermilben gegenüber Störungen indirekt (z.B. durch die Beeinflussung der Beute- und 
Wirtstaxa) oder direkt verursacht ist. 

Aus diesem Grund wurden an drei Wassermilbenarten aus der Familie der Hygrobatidae ökotoxiko-
logische Akuttests mit Roundup®LB Plus und Heptadecafluoroctansäure durchgeführt. Hierbei 
sollten verschiedene Fragestellungen untersucht werden. 

1. Wie reagieren die untersuchten Wassermilben auf die beiden verwendeten Toxine 
Roundup®LB Plus (Glyphosat) und Heptadecafluoroctansäure? Kann man neben dem Tod 
auch subletale Verhaltensänderungen feststellen? 

2. Gibt es Unterschiede in den beobachteten Reaktionen zwischen den einzelnen Stoffen und 
den verschiedenen Arten?  

3. Entsprechen die Ergebnisse der Sensitivitätstests den Erwartungen hinsichtlich der Sensitivi-
tät der Arten aus Freilandbefunden? 

4. Wie sensitiv sind Wassermilben im Vergleich mit anderen limnischen Organismengruppen 
gegenüber den Toxinen? 

5. Welche Schlussfolgerungen können hinsichtlich der Eignung der Wassermilben für ökotoxi-
kologische Tests gezogen werden und welche Perspektiven ergeben sich daraus?  
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Material und Methoden  

Versuchsorganismen und -stoffe 

Die drei untersuchten Arten (Hygrobates fluviatilis (Ström, 1768); Atractides nodipalpis (Thor, 
1899); Hygrobates setosus Besseling, 1942) wurden ausgewählt, weil aus faunistischen Freilandun-
tersuchungen eine unterschiedliche Sensitivität gegenüber Schadstoffen festgestellt werden konnte. 
So wurde H. fluviatilis in verschiedenen Arbeiten als toleranteste Milbe gegenüber Abwasser detek-
tiert (z.B. Bolle et al. 1976; Gerecke & Schwoerbel 1991). Atractides nodipalpis kommt auch noch 
in stark verschmutzen Gewässern vor (Gerecke & Schwoerbel 1991), wohingegen H. setosus in den 
genannten Arbeiten nicht als robust aufgefallen ist.  

Die Tiere wurden in der Osterau nahe des Ortes Bimöhlen gefangen (Google Earth : 53°56'46.81"N, 
10° 0'51.33"E), lebend ins Labor verbracht und bis zum Versuchsbeginn bei 12 º C und einem Tag-
Nachtrhythmus von 12 h mit Sauerstoffzufuhr gehältert.  

Roundup®LB Plus (Hersteller: MONSANTO Europe S.A.) mit dem biologisch wirksamen Teil 
Glyphosat wird als Breitbandherbizid in den verschiedensten Bereichen eingesetzt. Es wurden in 
Studien verschiedene mutagene und zellstörende Wirkungen des Glyphosats auf Tiere nachgewie-
sen. 

Heptadecafluoroctansäure (Sigma Aldrich) gehört zu den perfluorierten Tensiden (HFOS). Ihre 
Herstellung und Verwendung ist seit 2008 weitgehend verboten, da ihre Bioakkumulation sowohl 
im Labor (Martin et al. 2003) als auch im Freiland bei Fischen (Hoff et al. 2003) nachgewiesen ist. 
Die Relevanz des HFOS in der Umwelt, dessen akute Toxizität ebenfalls belegt ist (z. B. Colombo 
et al. 2008, Li 2008), ist durch seine hohe Resistenz gegenüber Abbau auch heutzutage gegeben.  

Versuchsaufbau und -durchführung, Auswertung der Daten 

Die Tiere wurden einzeln in 24er Gewebekulturplatten in je 2,5 ml Lösung pro Versuchstier bei 
einem 12/12 h Tag-Nacht-Rhythmus und einer Temperatur von 12 º C gehältert. Es wurden jeweils 
35 Tiere pro Art mit einem Schadstoff getestet (6 verschiedene Konzentrationen und eine Kontroll-
gruppe).  

Die Konzentrationen für Roundup®LB Plus waren (in Klammern entsprechende Konzentration von 
Roundup®LB Plus in ml/L): 3,75 (10,40), 7,50 (20,80), 14,94 (41,50), 29,88 (83,00), 74,70 
(207,50), 149,40 (415,00) g/L Glyphosat. Für HFOS wurden (in Klammern entsprechende Konzent-
rationen von HFOS in ml/L) 39,10 mg/L (0,08), 156,40 mg/L (0,32), 312,80 mg/L (0,64), 625,60 
mg/L (1,28), 1251,20 ml/L (2,56), 2502,40 mg/L (5,12) eingesetzt. 

Die Tiere wurden einen Tag vor Versuchsbeginn in die Versuchsgefäße überführt und dort in 2,5 ml 
gefiltertem Leitungswasser gehältert. Das Pipettieren der Konzentrationen aus einer Stammlösung 
fand randomisiert statt. Die Versuchszeit betrug 96 h, die Tiere wurden alle 24 h auf ihre Vitalfunk-
tionen bzw. auf ihr Verhalten hin überprüft. Da einige Tiere während der Versuchsdauer ein stark 
vom Normalverhalten abweichendes, kategoriesierbares Verhalten zeigten, wurde ein Katalog ihrer 
Verhaltensreaktionen erstellt, der hier aus Platzgründen nicht dargestellt werden kann. Die subleta-
len Verhaltensreaktionen wurden in der dargestellten Auswertung zusammengefasst. Wenn die 
Tiere sich nicht sichtbar bewegten, wurden sie vom Experimentator mit einer Pinzettenspitze be-
rührt, um so eine Bewegungsreaktion hervorzurufen. Erfolgte diese auch nach einer Wiederholung 
nach 30 Minuten nicht, wurde das Tier als gestorben notiert. Es wurden zudem Foto- und Filmauf-
nahmen von den Tieren gemacht.  

 



119 

Die Berechnung der LC50 Werte mit 95 % Konfidenzintervallen wurde mit dem Trimmed Spearman 
KarberTest in R (Version 2.15.1.) mit dem Package tsk durchgeführt. 

Die hier vorgestellten Ergebnisse sind Teil einer Bachelorarbeit (Cornelius 2013). 

Ergebnisse und Diskussion  

Nach der Versuchsdauer von 96 h waren bei der Roundup®LB Plus-Versuchsreihe keine Unter-
schiede beim LC50-Wert und der Sterblichkeit der drei Arten festzustellen (Tab. 1). Bei den Verhal-
tensreaktionen nach 96 h waren Unterschiede zu erkennen, H. fluviatilis wies die höchste Anzahl an 
Tieren auf, die subletal reagierten, A. nodipalpis die niedrigste. Da bei der Sterblichkeit und den 
LC50-Werten keine Unterschiede erkennbar waren, konnte die angenommene Hypothese, dass H. 
setosus sensitiver als H. fluviatilis und A. nodipalpis reagiert, nicht bestätigt werden. 

Tab. 1: Zusammenfassung der Ergebnisse für Roundup®LB Plus (RU) und HFOS.	
	 Sterblichkeit 96 h LC50 bei 96 h Verhaltensreaktionen nach 96 h

H. fluviatilis RU 42,9 % 65,5 g/L 70,0 % 
A. nodipalpis RU 42,9 % 65,5 g/L 40,0 % 

H. setosus RU 42,9 % 65,5 g/L 45,0 % 
H. fluviatilis HFOS 68,5 % 78,2 mg/L 83,3 % 

A. nodipalpis HFOS 68,5 % 93,0 mg/L 30,0 % 
H. setosus HFOS 57,1 % 126,6 mg/L 85,7 % 

Im Vergleich der Reaktionen aller Arten auf HFOS nach 96 h fiel auf, dass die Sterblichkeit von 
H. fluviatilis und A. nodipalpis gleich war und über der Sterblichkeit von H. setosus lag (Tab. 1). 
Beim LC50-Wert kann man von H. fluviatilis über A. nodipalpis zu H. setosus ansteigende Werte 
erkennen. Während die Individuen der beiden Hygrobates-Arten einen hohen Anteil subletaler 
Verhaltensänderungen zeigten, war der Anteil für A. nodipalpis nur gering. Die angenommene 
Arbeitshypothese dieser Arbeit konnte nicht bestätigt werden, da im HFOS-Versuch H. setosus bei 
der Sterblichkeit und dem LC50-Wert am wenigsten sensitiv reagierte.	

In dieser Untersuchung konnten erstmals Ergebnisse für LC50-Werte dieser Stoffe bei Hydrachnidia 
ermittelt werden. Das genutzte Versuchssetup erwies sich als sehr geeignet für ökotoxikologische 
Akuttest an dieser Tiergruppe. So konnte für alle Arten und jeden Stoff LC50-Werte errechnet und 
kategorisierbare Verhaltensauffälligkeiten ermittelt werden. Die Werte für die Sterblichkeit der 
Tiere lagen für Roundup®LB Plus bei allen drei Arten bei 42,9 % (nach 96 h) und einem LC50-
Wert von 65,5 g/L (Tab.1). In diesem Versuchsteil ließen sich am Endzeitpunkt keine Unterschiede 
für die einzelnen Arten feststellen, somit hatte das Toxin also auf die drei Arten nach 96 Stunden 
vermutlich die gleiche Wirksamkeit. Unterschiede in den Reaktionen der Tiere wurden im zeitli-
chen Verlauf des Versuches deutlich: Atractides nodipalpis war am tolerantesten gegenüber 
Roundup®LB Plus und H. fluviatilis am sensitivsten. 

Im Vergleich der Reaktionen im HFOS-Test sind deutlichere Unterschiede zwischen den Arten 
erkennbar. Atractides nodipalpis zeigte über den zeitlichen Verlauf hinweg die höchste Sensitivität 
und H. setosus die niedrigste. Nach 96 h zeigten weder die LC50-Werte (78,2-126,6 mg/L) noch die 
Sterblichkeit der Tiere signifikante Unterschiede zwischen den Arten (Tab. 1).  

Während der Versuchsdurchführung konnte bei den untersuchten Wassermilben neben dem Tod 
noch weitere Auswirkungen der Stoffe beobachtet werden. Bei allen drei Arten waren deutliche 
Bewegungs- und andere Verhaltensauffälligkeiten erkennbar, die auf einen bereits subletalen Ein-
fluss der untersuchten Stoffe auf die Tiere schließen lassen. In den wenigen ökotoxikologischen 
Untersuchungen an Wassermilben wurden solche Beobachtungen nicht dokumentiert, obwohl sie 
ganz offenbar ein hohes Potential für weitergehende Untersuchungen haben. Ähnliche Verhaltens-
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änderungen wie in der jetzigen Arbeit wurden von Schwoerbel (1959) für die physiologische Tem-
peraturresistenz vermeintlich kaltpräferenter Arten festgestellt. Dort wurden drei Kategorien er-
stellt, welche als Indikatoren für physiologische Veränderungen angenommen wurden, die teils 
reversibel waren. Die in der vorliegenden Arbeit erzielten Verhaltenskategorien kann man somit 
gleichfalls als Indikatoren für erste subletale physiologische Toxin-Schädigungen heranziehen. 
2011 untersuchten Yi et al. die Wirkung des Herbizids Fluridone auf Wassermilben und konnten 
ebenfalls Veränderungen gegenüber dem normalen Bewegungsverhalten der Tiere feststellen, ohne 
dass diese genauer dokumentiert und/oder differenziert worden wären. Es ist also anzunehmen, dass 
Verhaltensauffälligkeiten bei Wassermilben auf eine Beeinflussung durch abiotische Faktoren 
hinweisen. 

In der vorliegenden Untersuchung konnte bei den erstellten Kategorien ebenfalls eine Abfolge der 
veränderten Verhaltensreaktionen der Tiere festgestellt werden. Die Tiere zeigten zuerst ein norma-
les Bewegungsverhalten welches jedoch verlangsamt war, es folgten ein fehlender Fluchtreflex und 
eine Beinbewegung auf der ventralen Seite ohne Fortbewegung. In der darauf folgenden Phase lag 
das Tier auf seiner dorsalen Seite und die Beine zucken nur noch. In der letzten Phase war kaum 
noch ein zucken der Beine festzustellen, es glich mehr einem flimmern.  

Es wurde a priori angenommen, dass H. setosus sensitiver reagiert als H. fluviatilis und A. nodipal-
pis, die häufig auch in verschmutzten Fließgewässern nachgewiesen wurden. Die Ergebnisse dieser 
Arbeit zeigen, dass alle Arten auf beide Toxine reagieren und neben dem Tod auch Auffälligkeiten 
im Verhalten der Tiere festzustellen sind, die eine Abstufung der subletalen Wirkung der Toxine 
ermöglichen. Die Auswirkungen der beiden getesteten Toxine sind somit offenbar nicht mit den 
„normalen“ Verschmutzungsphänomenen im Freiland gleichzusetzen, für deren Auswirkungen auf 
die Zönosen klare Indizien vorliegen (Rundle & Hildrew 1990). 

Beim Vergleich der Ergebnisse für Roundup®LB Plus mit Werten aus der Literatur für den Wasser-
floh Daphnia magna (Mel´nichuk & Lokhanskaya 2007) und den Amphipoden Gammarus pseu-
domenias (Folmar 1979), fällt auf, dass die ermittelten Werte für Wassermilben deutlich höher 
liegen, z.B. um den Faktor 15.000 bei G. pseudomenias. Vergleicht man die ermittelten LC50-Werte 
für HFOS für Vertreter anderer limnischer Tiergruppen, ist der Unterschied zu Literaturdaten deut-
lich geringer. Der LC50-Wert der Planarie Dugesia gonocephala lag zum Beispiel ca. 4-fach niedri-
ger (Georg 2013). Der Vergleich mit anderen limnischen Gruppen zeigt somit, dass die Wassermil-
ben nach den Befunden der vorliegenden Arbeit deutlich robuster (Roundup®LB Plus) 
beziehungsweise etwas weniger (HFOS) sensitiv reagieren. Zusätzlich zeigte sich, dass subletale 
Wirkungen der Stoffe zu beobachten sind, welche in diesen Untersuchungen sowohl stoffabhängig 
als auch artspezifisch zu sein scheinen. 

Schlussfolgerungen  

Tendenziell entsprachen die relativ hohen letalen Konzentrationen in den Versuchen dem nicht sehr 
aussagekräftigen Bild in der Literatur. Wassermilben scheinen etwas weniger sensitiv zu reagieren 
als andere Tiergruppen. Allerdings erschweren methodische Unterschiede sowie die individuellen 
Wirkungen verschiedener Schadstoffe eine generelle Aussage. Für weitergehende Aussagen zur 
ökotoxikologischen Sensitivität der Wassermilben erscheinen z. B. chronische Versuche, die Einbe-
ziehung anderer Stoffgruppen, die Verwendung von Arten aus anderen Lebensräumen und/oder die 
Einbeziehung von belasteten Beuteorganismen sinnvoll.  
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Einleitung 

Gräben bilden in der norddeutschen Kulturlandschaft ein prägendes und strukturierendes Gewäs-
serelement. Mehr als 30.000 km Gräben durchziehen allein in Niedersachsen und Bremen den 
Naturraum Watten und Marschen. Viele Gräben können trotz der Grabenunterhaltung Ersatzlebens-
räume und Refugien für Arten darstellen, die wegen der intensiven Umfeldnutzung selten geworden 
sind. Auch beeinflussen sie die Qualität der größeren Gewässer, denen sie zufließen, und können 
durch ein gezieltes Grabenmanagement sowohl Belange des Naturschutzes als auch Ziele der EU-
Wasserrahmenrichtlinie (EU-WRRL) verbinden. Wie für viele künstliche Gewässer, fehlen zu den 
Grabensystemen Nordwestdeutschlands regionale, systemangepasste Managementkonzepte, die 
sowohl die wasserwirtschaftliche als auch die ökologische Lebensraumfunktion sichern. Vielfach 
resultiert dieses Defizit aus mangelnden ökologischen Kenntnissen und Informationen über Störfak-
toren und ihre Wirkung. Im Projekt „Gräben in Nordwestdeutschland“ (CvO Uni Oldenburg, AG 
Gewässerökologie) wurden daher grundlegende Untersuchungen zum Lebensraum Graben durchge-
führt. Basierend auf den Ergebnissen wird die Entwicklung eines großräumigen Managementplans 
angestrebt. 

Ein bislang umstrittener Aspekt eines ökologisch orientierten Grabenmanagements ist die Frage 
nach einem geeigneten Unterhaltungszeitraum. Fachleute von Naturschutz und Wasserwirtschaft 
führen darüber seit langem teils intensive Diskussion, die in der Argumentation bisher allerdings 
selten die Ökologie der gesamten Grabenfauna einbezog, sondern vorwiegend ausgewählte Tier-
gruppen oder Pflanzenarten in den Vordergrund stellt. Eine Auswertung der Lebenszyklen graben-
bewohnender Invertebraten im Hinblick auf einen geeigneten Unterhaltungszeitraum wurde bisher 
nicht ausführlich vorgenommen. Für das in diesem Projekt ermittelte Arteninventar erfolgte daher 
erstmals eine Auswertung, die auf Basis der Biologie und Phänologie dieser Taxa und deren emp-
findlichsten aquatischen Entwicklungsstadien das Gefährdungspotential von Unterhaltungsmaß-
nahmen präzisiert. Die zeitliche, taxon- und stadienspezifische Differenzierung erlaubt die Benen-
nung von Konfliktzeiträumen und so die Erarbeitung von Kompromissen und großräumigen 
Managementplänen.  
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Material und Methoden 

Literaturauswertung 

Im Hinblick auf die Abwägung von Unterhaltungseffekten auf die Wirbellosenfauna und das Ziel 
einer ökologischen Grabenunterhaltung wurde eine umfassende Studie einschlägiger Fachliteratur 
durchgeführt (Literaturbasis siehe Voßkuhl & Kiel 2013). Deren Resümee liefert Aussagen zur 
Phänologie der aquatischen Wirbellosen und darüber die Basis des hier vorgestellten Konzeptes zur 
Bewertung der Gefährdungspotentiale von Unterhaltungsmaßnahmen für ausgewählte Grabenbe-
siedler. Das Konzept differenziert saisonale und tiergruppenspezifische Risiken (Tab. 1), bezieht 
allerdings exemplarisch ausschließlich Taxa ein, die in einer Basisstudie (Schröder 2012) an 18 
ausgewählten Gräben in Wüsting (Oldenburg) im Rahmen einer einmaligen Untersuchung im Juli 
2011 nachgewiesen wurden (Schnecken, Käfer, Wanzen, Köcherfliegen). 

Auf Grundlage der Literaturaussagen erfolgte eine Einstufung empfindlicher Entwicklungsphasen 
und des Reproduktionspotentials der Taxa sowie der potenziellen Stärke der Beeinträchtigung durch 
Unterhaltungsmaßnahmen. Diese Einstufung differenziert die Wirkung auf die Ei-, Larven- (ggf. 
Puppen) und die Imaginalstadium. Die Sicherung des Fortbestehens der gesamten Population (nicht 
einzelner Individuen) bildet dabei die Bewertungsmaxime. Dazu wurde beispielsweise angenom-
men, dass Unterhaltungsmaßnahmen auf immobile, aquatische Entwicklungsstadien (z.B. Gelege) 
so stark wirken, dass bestandserhaltende Schlupfzahlen nicht erreicht werden können oder dass 
juvenile Tiere langsamer schwimmen als adulte derselben Art, also eine geringere Chance besitzen 
vor Räumgeräten zu fliehen. 

Tab. 1: Einstufung der Gefährdung unterschiedlicher Entwicklungsstadien ausgewählter, aquatischer 
Wirbellose durch Unterhaltungsmaßnahmen, Die Einstufung basiert für die einzelnen Taxa 
auf den in Voßkuhl & Kiel (2013) skizzierten Überlegungen zur Biologie und Ökologie. 

Entwicklungsphase Ei Larve/Juvenil Puppe Adult 
Schnecken Hoch (100%) Hoch (100%) -- Mittel (50%) 
Käfer Hoch (100%) Mittel (50%) Gering (0%) Gering (0%) 
Wanzen Hoch (100%) Mittel (50%) -- Gering (0%) 
Köcherfliegen Hoch (100%) Hoch (100%) Hoch (100%) Mittel (50%) 

Rechnerische Umsetzung des Konzepts 

Die Stärke der o. a. Gefährdungseinstufung (Tab. 1) wird in Prozentwerte übertragen. Die grobe 
Dreiteilung der Skala stellt derzeit einen ersten Ansatz und Methodenvorschlag dar, der durch 
zusätzliche Details in Zukunft erweitert und differenziert werden muss. Für jede Art wurde die 
monatliche Beeinträchtigung entsprechend des jeweiligen Entwicklungsstadiums bestimmt. Zu-
sammenfassend wird darauf aufbauend das monatliche Mittel der Beeinträchtigung je Ordnung 
berechnet. Dies kann auch für andere Gruppierungen der Arten wiederholt werden, z.B. für alle 
Arten der Geestgräben bzw. Marschgräben. 

Ergebnisse & Diskussion 

Die bearbeiteten Gruppen umfassen die Süßwasserschnecken (im Untersuchungsgebiet mit 17 Taxa 
und 6997 Individuen erfasst), die Käfer (33 Taxa, 1362 Ind.), die Wanzen (17 Taxa, 627 Ind.) und 
die Köcherfliegenlarven (11 Taxa, 107 Ind). Mit 94 % stellten die Süßwasserschnecken in dieser 
Untersuchung den größten Anteil der Besiedlungsdichte und kamen an 17 der 18 Standorte vor. 
Weit geringere Anteile umfassten die Wasserkäfer mit 3%, und die Köcherfliegen und Wanzen mit 
jeweils 1% der Gesamtindividuen. Wasserkäfer konnten an allen untersuchten Standorten erfasst 
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werden. Wanzen wurden an 17, Köcherfliegenlarven nur an 13 der 18 untersuchten Standorte nach-
gewiesen. Auf Basis dieses Arteninventars wurde das mittlere monatliche Gefährdungspotential 
ermittelt (Abb. 1 & 2), das entstünde, wenn Unterhaltungsmaßnahmen zum jeweiligen Zeitpunkt in 
das System eingreifen würden. 

Für die erste der beiden Darstellungen (Abb. 1) wurden die Taxa der vier Ordnungen zusammenge-
fasst. Nach den Ergebnissen dieser Untersuchung dürfte die Störungsempfindlichkeit für drei der 
vier betrachteten Taxa im Herbst geringer sein als im restlichen Jahresverlauf. Sie zeigen aber auch 
deutlich, dass es den optimalen Zeitraum der Unterhaltung nicht gibt. Vergleichbare Diskrepanzen 
hinsichtlich des optimalen Zeitraums von Unterhaltung beschreiben auch Pardey et al. (2004) für 
Schnecken, Käfer, Wanzen und andere Zielgruppen (z.B. Fische, Amphibien, Großmuscheln, Libel-
len, Wasserpflanzen). Es wird daher im weiteren Diskussionsprozess angestrebt, Kompromisse zu 
entwickeln, bei denen sowohl die Entwässerung gewährleistet ist als auch die Lebensgemeinschaf-
ten im Graben, zu denen nicht allein Wirbeltiere zählen, berücksichtigt werden.  

Abbildung 1: Grad der Gefährdung der Taxa durch Unterhaltungsmaßnahmen je Monat, dargestellt 
am Beispiel der Köcherfliegen, Käfer, Schnecken und Wanzen, die im Untersuchungsgebiet in 
den Gräben siedelten (Basisdaten und Entscheidungsgrundlage siehe Voßkuhl & Kiel 2013) 

Eine weitere Analyse im Hinblick auf das zukünftige Grabenmanagement fragte nach naturräumli-
chen Unterschieden, die ggf. bei einer Bewertung von Unterhaltungsmaßnahmen berücksichtigt 
werden müssten. Vermutet wurde, dass sich Arten desselben Naturraums in ihren Anpassungsstra-
tegien und Lebenszyklen ähnlicher seien, langfristig also typspezifische Unterhaltungskonzepte 
möglich (bzw. nötig) würden. Die Berechnung bezieht deshalb ein, in welchen der untersuchten 
Naturräumen (Geest vs. Marsch) die Taxa in dieser Studie (Schröder 2012) auftraten, unterscheidet 
jedoch nicht nach systematischer Ordnung. Der Versuch räumliche Unterschiede in der Phänologie 
der jeweiligen Taxa zu beschreiben, ergab jedoch keine deutliche Trennung (Abb. 2). Das liegt bei 
diesem Beispiel vermutlich daran, dass die untersuchten Gräben der beiden Naturräume räumlich 
noch sehr nahe beieinander liegen und somit Standorte der Übergänge zwischen den Naturräumen 
erfasst wurden. 
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Abbildung 2: Grad der Gefährdung der Taxa durch Unterhaltungsmaßnahmen je Monat, spezifisch je 
Naturraum, Grundlage bilden die Arten der Köcherfliegen, Käfer, Schnecken und Wanzen, 
die im Untersuchungsgebiet in den Gräben siedelten (Basisdaten und Entscheidungsgrundla-
ge siehe Voßkuhl & Kiel 2013) 

Die Effekte der Unterhaltungsmaßnahmen in einem bestimmten Zeitraum konnten in diesem ersten 
Ansatz nur grob skizziert werden. Um umfassendere Aussagen über die Wirkung einzelner Maß-
nahmen, Geräte und Zeiträume machen zu können, werden mehrjährige, vergleichende Untersu-
chungen an ausgewählten Grabenstrecken benötigt, an denen die unterschiedlichen Unterhaltungs-
maßnahmen durchgeführt wurden und deren Auswirkungen auf die jeweils auftretenden Arten 
beschrieben werden können (vgl. dazu Jordan et al., 2010). Die Ergebnisse der hier vorgestellten 
Untersuchung und Auswertung liefern vielmehr einen methodischen Ansatz, der zukünftig im Sinne 
einer schonenden, ökologischen Grabenunterhaltung zur Kompromissfindung eingesetzt werden 
kann. Man wird, aufbauend auf diesen, zukünftig zu erweiternden Daten und Auswertungen, gra-
benabschnittsweise Zielgruppen bzw. auch Zielarten bestimmen können, an denen eine zeitliche 
Ausrichtung der Maßnahmen möglich wird. Gleichzeitig kann in weiteren Gräben oder Grabenab-
schnitten der Fokus auf andere Gruppen liegen. Bei dem speziell in Norddeutschland stark vernetz-
ten Grabensystem, böte sich so an, analog dem Prinzip des „Mosaik-Zyklus Konzepts“, ähnlich wie 
im Wald, Nutzung und Biodiversität zu vereinbaren. Der hier entwickelte Ansatz bedarf, wie auch 
bei den in Bremen bereits umgesetzten Konzepten zur „ökologischen Grabenräumung“ (Handke 
1999, Kunze 2010), ökologisch-limnologischer Expertise, dürfte jedoch – angelegt als Langzeit-
konzepte mit dem Ziel des „so viel wie Nötig, so wenig wie möglich“ - finanziell und gesellschaft-
lich tragbar und nachhaltig sein. 
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Einleitung 

Warum das Meerneunauge sich für die Umweltbildung eignet 

Das Meerneunauge Petromyzon marinus gehört zu den Rundmäulern (Cyclostomata) und ist ein 
wichtiger Organismus zum Verständnis von Laichwanderungen bei aquatischen Tierarten und 
gleichzeitig ein Modell für die Co-Evolution von Neunaugen und Fischen. Mit seiner parasitischen 
Ernährungsweise stellt das Meerneunauge ein anspruchsvolles und gleichzeitig reizvolles Objekt 
dar, das in der limnologischen und fischereilichen Allgemeinbildung seinen Platz haben sollte. Im 
Mittelpunkt dieses Beitrages steht die Funktionsmorphologie des Nahrungsaufnahmeapparats dieser 
interessanten Tierart. Anhand eines einfachen Modells soll dieser Apparat veranschaulicht werden. 

 

Das Meerneunauge 

Merkmale: Die Tiere erreichen eine Länge von bis zu 100 cm (Sterba 1952), sind aalförmig ge-
baut, ohne paarige Flossen. Sie besitzen eine fleckige Zeichnung und ein rundes Saugmaul, das eine 
charakteristische Bezahnung aufweist (Abb. 1a). Die Bezeichnung Neunauge rührt daher, dass von 
der Seite betrachtet die unpaare Nasenöffnung, ein Auge und sieben Kiemenöffnungen zu sehen 
sind, die früher als Augen gedeutet wurden (Sterba 1952). 

Biologie: Die blinden Larven des Meerneunauges, Querder genannt, leben 6-8 Jahre als Filtrierer 
im sandigen Boden von Flüssen und Bächen (Abb. 1b). Ihre Nahrung besteht zu dieser Zeit aus 
Mikroorganismen, Algen und organischen Schwebstoffen und wird über den Atemwasserstrom 
aufgenommen. Nach der Metamorphose wandern die adulten Tiere ins Meer ab, wo sie etwa 3 Jahre 
als Parasiten an Fischen leben. Zum Ablaichen wandern die Meerneunaugen wieder in die Oberläu-
fe der Flüsse, wo die Weibchen auf steinigem Grund bis zu 300.000 Eier in eine flache Grube able-
gen. Danach sterben die Meerneunaugen (LUWG 2013). 

 

Funktion des Saugmauls 

Mithilfe ihres Saugmauls saugen sich die adulten Meerneunaugen an Fischen fest. Mit den Horn-
zähnen verletzen sie die Fische und saugen deren Blut. Andere Neunaugenarten, wie z.B. das Fluss-
neunauge, ernähren sich mehr von Haut und Muskelfleisch als vom Blut der Fische (Potter & Hilli-
ard 2009). Das Saugmaul dient auch zum Anlegen der Laichgruben am Grunde der Flüsse und 
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Bäche, in die die Eier abgelegt werden. Dazu werden Steine mit dem Saugmaul angesaugt und 
weggeräumt. 

Abb. 1: Saugscheibe (a) und Lebenszyklus (b) von Petromyzon marinus (Zeichnungen: Stefano Marci) 

 

Der Saugmechanismus 

Nachdem sich das Meerneunauge mit seiner Saugscheibe festgesaugt hat, bewegt es den Zungen-
knorpel (ein langes, pumpenstempelartiges Knorpelstück) vor und zurück. Beim Vorschieben des 
Zungenknorpels werden die um die Mundöffnung stehenden Zähne sowie die Zähne an der Spitze 
des Zungenknorpels nach vorne geschoben. Mit den langen Zähnen des Zungenknorpels werden 
tiefere Wunden hervorgerufen als mit den übrigen Zähnen. Durch diese tieferen Wunden erzeugt 
das Meerneunauge einen stärkeren Blutfluss. Beim Zurückziehen des Zungenknorpels neigen sich 
die Zähne, die um die Mundöffnung herum angeordnet sind, einander zu und werden gleichzeitig 
zurückgezogen, wodurch sie auch Haut- und Fleischstücke herausreißen können. Außerdem drückt 
der Zungenknorpel beim Zurückziehen den Mundboden an das Munddach und sorgt so für einen 
Sog, der die Nahrung in die Mundhöhle befördert (Fechter 1971). 

Das Modell 

Materialien 

 eine haushaltsübliche Saugglocke (Durchmesser 110 mm) 

 mind. 9 kleine Nägel (ca. 1,5 cm lang) 

 drei große Nägel (ca. 6,5 cm lang) 

 ein Dichtungsring/Spülkastenscheibe: 29 mm (innerer Durchmesser) x 65 mm (äußerer 
Durchmesser) x 3 mm (Dicke) 

 ein Stück Schlauch: ca. 15 cm lang; Durchmesser gerade so groß, dass der Schlauch auf den 
Fortsatz des Saugnapfes gezogen werden kann 

 

 a     b 
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 eine Mutter (M16) 

 Gewebeklebeband 

 Sekundenkleber oder anderer geeigneter Kleber 

 

Hinweise 

Beim Kauf des Materials sollte darauf geachtet werden, dass die Bauteile ineinander passen, damit 
die Fähigkeit des Modells zu saugen gewährleistet ist. 

Werkzeuge 

Messer, Beißzange, Schere, Hammer, Bohrmaschine (oder Akkuschrauber) mit Bohrer 

Bauanleitung 

1. Ziehe den Stab der Saugglocke aus dem Saugnapf. 

2. Schneide den Boden des Fortsatzes für den Stab heraus, so dass ein „Mund“ in der Mitte des 
Saugnapfes entsteht (Abb. 2a). 

3. Drücke die Mutter bis zum Anschlag in den Fortsatz, um diesen zu stabilisieren. 

4. Biege die kurzen Nägel etwa 0,8 cm vor dem Kopf ein wenig und drücke sie in der richtigen 
Anordnung dicht neben dem Fortsatz in den Saugnapf (Abb. 2a) und kürze sie gegebenenfalls (ca. 
1,5 cm). 

5. Schiebe den Dichtungsring über den Fortsatz, um zu verhindern, dass die Nägel aus dem Saug-
napf herausgedrückt werden (der Dichtungsring muss also so groß sein, dass er die Nägel bedeckt). 

6. Schiebe das Schlauchstück über den Fortsatz (Abb. 2b). 

7. Schnitze das Ende des Stabes auf einer Strecke von ca. 3-4 cm so dünn, dass es ohne Berührung 
problemlos in den Fortsatz passt. 

8. Entferne mit der Beißzange die Köpfe der langen Nägel. 

9. Bohre drei Löcher (ca. 1,5 cm tief) mit dem Durchmesser der langen Nägel in das dünne Ende 
des Stabes, fülle etwas Klebstoff hinein und stecke die Nägel mit dem abgezwickten Ende in diese 
hinein (Abb. 2c). Nun klopfe sie mit dem Hammer fest und lasse den Kleber trocknen (Achtung: die 
Löcher müssen so angeordnet sein und so nahe beieinander liegen, dass die Nägel durch die Mutter 
hindurch passen). 

10. Umwickle den Stab dicht hinter dem dünnen Ende (ca. 5 cm) so dick mit Gewebeband (Abb. 
2c), dass er gerade so in den Schlauch passt. Er muss darin vor und zurückgeschoben werden kön-
nen und trotzdem luftdicht abschließen. 

Möglichkeiten und Grenzen des Modells 

Das Modell (Abb. 2d) vermag zu zeigen, wie der Nahrungsaufnahmemechanismus des Meerneun-
auges prinzipiell funktioniert und kann gerade Schülerinnen und Schülern anschaulich eine schein-
bar ungewöhnliche Lebensweise nahebringen. Viele der für den Mechanismus relevanten Körper-
teile der Meerneunaugen sind im Modell, wenn auch vereinfacht, nachgebildet.  

Was das Modell nicht leisten kann, ist zum einen das selbstständige Ansaugen, wie es das Meer-
neunauge tut. Im Umgang mit dem Modell muss dieses aktiv angedrückt und festgehalten werden. 
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Zum anderen war es nicht möglich nachzubauen, wie der Zungenknorpel den Mundboden gegen 
das Munddach drückt. Stattdessen füllt der Stab den Schlauch, der die Mundhöhle darstellt, voll-
ständig aus. Zuletzt konnte die genaue Bewegung der Zähne, wie sie beim Meerneunauge stattfin-
det, nicht nachgeahmt werden. 

Abb. 2: Modell eines Meerneunaugen-Saugmauls: a) Saugnapf mit herausgeschnittenem Loch und 
applizierten Nägeln; b) Saugnapf mit Dichtungsring und Schlauch; c) Vorderende des Stabes 
mit drei langen Nägeln und Gewebebandumwicklung; d) fertiges Modell  
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Einleitung  

Der in Teichen und Tümpeln vorkommende nur 2,5 mm große Zwergrückenschwimmer Plea leachi 
verlässt des Öfteren das Wasser, um sich lange und gründlich zu putzen. Dabei reibt er sich mit dem 
Sekret aus der Metathorakaldrüse ein. Die Zusammensetzung des Sekrets ist in der Literatur be-
schrieben (Aldrich 1988; Maschwitz 1967, 1968, 1971; Kovac & Maschwitz 1990; Staddon 1979). 
Neben phenolischen Carbonyl-Verbindungen enthält es Wasserstoffperoxid, das antiseptisch wirkt 
(Aldrich 1988). Plea leachi hält sich auf diese Weise Pilze und Bakterien vom Leib. Bemerkens-
wert ist, dass Plea in der Metathorakaldrüse Wasserstoffperoxid in einem relativ hohen Konzentra-
tionsbereich von w=10–15% erzeugt (Maschwitz 1971). Im Gegensatz zum Bombardierkäfer ba-
siert das Wehrsekret nicht auf einem Katalase/Peroxidase-katalysierten Hydrochinon-
Wasserstoffperoxid-Redoxsystem (Schildknecht 1970, Maschwitz 1971).  

Offensichtlich hat bei Plea die ursprünglich gegen größere Feinde gerichtete Wehrdrüse beim 
Übergang vom Land- zum Wasserleben einen Funktionswechsel durchgemacht. „Aus einer Waffe 
gegen größere Feinde ist eine solche gegen Mikroorganismen geworden“ (Maschwitz 1971). 

Wasserstoffperoxid wird in Geweben durch z.B. Oxidasen gebildet und durch Katalasen und Per-
oxidasen zersetzt. Wasserstoffperoxid wirkt antiseptisch; bis heute werden Lösungen mit w=3% zur 
Munddesinfektion verwendet. 

Auch Phenol bzw. Phenolderivate wirken antiseptisch, da sie als starkes Protoplasmagift wirken 
(Moeschlin 1986). Im 19. Jahrhundert war Phenol nahezu das einzige Antiseptikum (Falbe & Re-
gitz 1995). Heute spielt es in der Medizin als Desinfektionsmittel fast keine Rolle mehr. 

 

Mithilfe einfacher Experimente soll der Nachweis von Wasserstoffperoxid im Sekret des Zwergrü-
ckenschwimmers durchgeführt sowie die biochemisch relevanten Reaktionen von Wasserstoffper-
oxid veranschaulicht werden.  
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Wasserstoffperoxid-Nachweis mit Titanylsulfat 

Ein Filterpapier wird mit einer Suspension von Titanylsulfat versetzt. Anschließend setzt man ein 
Exemplar von Plea leachi auf das Filterpapier. Während des Putzaktes des Tieres gibt es das Was-
serstoffperoxid-haltige Metathorakal-Sekret ab, welches mit Titanylsulfat einen positiven H2O2-
Nachweis (Orange-Färbung) gemäß Gleichung (1) ergibt (Abb. 1). In Anlehnung an die Arbeiten 
von Maschwitz (1971) kann man auch mit Hilfe eines Filterpapierstreifens  Plea leachi während des 
Putzaktes etwas Drüsensekret von der Unterseite abnehmen und anschließend mit Titanylsulfat 
prüfen. 

 

Titanylsulfat   +  Wasserstoffperoxid        Titanperoxosulfat  + Wasser  (1a) 

TiOSO4          +            H2O2                          TiO2SO4          +   H2O   (1b) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 1: Positiver H2O2-Nachweis (Orangefärbung) des Sekretes von Plea leachi  

 

Desinfektion mit „Oxi-Action“ 

„Harte Maßnahmen“: An einem toten Exemplar von Plea leachi wird die Metathorakal-Drüse 
aufgeschnitten. Dabei ist eine sofortige Schaumbildung des Drüseninhaltes zu beobachten (Abb. 2). 
Ein durchgeführter Nachweis auf Wasserstoffperoxid verläuft positiv. Das sich entwickelnde Gas 
ist Sauerstoff.   
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Abb. 2:  Imago von Plea leachi mit verletzter Metathorakaldrüse, deutlich erkennbar ist die sofortige 
Schaumbildung. 

Der Brilliantschwarz-Reduktions-Test (BR-Test) 

Geräte und Chemikalien: 5 BR-Teströhrchen (Bezugsquelle: MILKU Tierhygiene GmbH, 
www.milku.de), Trockenschrank, Reagenzgläser, Tropfpipetten, Phenol*, Wasserstoffperoxid* 

Versuchsdurchführung:  Nach Entfernen der Schutzfolie der fünf BR-Teströhrchen wird das 
Testreagenz mit jeweils 0,25 mL 1.) dest. Wasser, 2.) Wasserstoffperoxid-Lösung (w=15%), 3.) 
Phenol-Lösung (w=5%), 4.) Phenol-Lösung (w=1%) und 5.) Phenol-Lösung (w=0,5%) überschich-
tet. 

Die Testampullen werden anschließend für 4 Stunden in einen auf 60 bis 65°C vortemperierten 
Trockenschrank gestellt. 

Beobachtung: Nach 4 Stunden hat sich das Testmedium, das mit dest. Wasser überschichtet wurde, 
nach gelb verfärbt. Die Testmedien in den Röhrchen 2. bis 5.) bleiben blau gefärbt (Abb. 3). 

Auswertung: Der Azofarbstoff Brillantschwarz wird in Probe a) durch Azoreduktasen gespalten 
(Gelbfärbung). Sind Hemmstoffe vorhanden (hier: die von Plea leachi produzierten Stoffe Phenol 
und Wasserstoffperoxid), wird das Wachstum der Testorganismen unterdrückt und die Reduktion 
des Farbstoffes Brillantschwarz bleibt aus (Kudlich 1998). Die Farbe des Testreagenz bleibt blau-
violett. Detailliertere Informationen über den entstandenen gelben Farbstoff bei der Reduktion von 
Brillantschwarz sind bei Herriger, Schmitz, Zajonc und Ducci (2012) zu finden. 

Dieses Experiment zeigt sehr anschaulich die antiseptische Wirkung des von Plea leachi produzier-
ten Metathorakal-Sekrets. 
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Abb. 3: Ergebnis des BR-Tests (Probe 1: Gelbfärbung, Proben 2-5: Violettfärbung) 

Experimente zur antiseptischen Wirkung von Wasserstoffperoxid 

Variante A: BR-Test 

Man verfährt wie vorab beschrieben unter Verwendung des BR-Tests (Probe mit Wasserstoffper-
oxid, Vergleichsprobe mit dest. Wasser, s.o., (Abb. 4)). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 4: BR-Test mit Wasserstoffperoxid (links, violett) und Wasser (rechts, gelb) 

Variante B: Hemmung von Hefepilzen mit Wasserstoffperoxid 

Geräte und Chemikalien: 2 Enghals-Erlenmeyerkolben (250 mL), 2 Luftballons, Tropfpipetten, 
Wasserstoffperoxid*, 1 Päckchen Trockenhefe, Glukose. 

Versuchsdurchführung:  Die Erlenmeyerkolben werden mit je 10 g Glukose, ½ Portion der Tro-
ckenhefe und 20 mL Wasser befüllt. In einen Erlenmeyerkolben wird noch etwas Wasserstoffper-
oxid-Lösung (1 mL, w=15%) zugegeben. Anschließend werden die Erlenmeyerkolben mit je einem 
Luftballon verschlossen und 20-30 min bei 25°C stehen gelassen. 

Beobachtung: Nach einigen Minuten bläht sich nur der Ballon auf, der auf dem Erlenmeyerkolben 
mit dem Hemmstoff-freien Glukose/Hefe-Substrat sitzt. Der Ballon auf der Hemmstoff-haltigen 
Probe bleibt schlaff (Abb. 5). 

Auswertung: Die Hefezellen führen zur Gärung von Glukose zu Kohlenstoffdioxid, das im Ballon 
aufgefangen wird. Sind Hemmstoffe vorhanden (hier: Wasserstoffperoxid, alternativ auch Phenol), 
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wird das Wachstum der Hefezellen unterdrückt und die Gasbildung bleibt aus. Auch dieses Experi-
ment zeigt einfach und anschaulich die antiseptische Wirkung des von Plea leachi produzierten 
Metathorakal-Sekrets. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Abb. 5: Hemmung von Hefezellen mit Wasserstoffperoxid-Lösung: Wässriges Hefe/Glukose-Substrat 
(links), wässriges Hefe/Glukose-Substrat mit Wasserstoffperoxid versetzt (rechts) 

Zusammenfassung 

Die entwickelten und hier aufgeführten Experimente stellen einen Beitrag dar, um Forschungser-
gebnisse aus dem Bereich der Chemischen Ökologie für die Aus-, Fort- und Weiterbildung im 
Bildungssektor bereit zu stellen.  

Hinweis: Die Sicherheitsbestimmungen im Umgang mit Gefahrstoffen (*)  sind einzuhalten. 
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Sommerkurse für Umweltchemie und Umweltanalytik 

Georg Kubsch1 & Lothar Täuscher 2 
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Keywords: Umweltbildung, Feldberger Seen, Weißer See, Gewässeranalytik, Langzeit-Monitoring 

Einleitung  

Seit 1995 finden die Sommerkurse für Umweltanalytik und Umweltchemie statt, in denen sich die 
Teilnehmer/Innen in einer der schönsten Landschaften Norddeutschlands, der Feldberger Seenland-
schaft in Mecklenburg-Vorpommern, mit der Untersuchung geschichteter Süßwasserseen beschäfti-
gen (Kauschka et al. 2000, Kubsch 2009). Diese Sommerworkshops werden in bewährter Zusam-
menarbeit mit der Technischen Universität Berlin, in persona Wolfgang Frenzel, der Institut für 
angewandte Gewässerökologie GmbH (IaG), in persona Lothar Täuscher, und der AG BONITO 
e.V., in persona Wolfgang M. Richter,  als Gemeinschaftsveranstaltung unter Federführung der 
Humboldt-Universität zu Berlin, in persona Georg Kubsch, durchgeführt. In fruchtbarer Zusam-
menarbeit bringt jeder Mitwirkende seine Erfahrungen und Kompetenzen ein, so dass ein an-
spruchsvolles Programm angeboten werden kann. In den letzten Jahren haben sich auch Rainer 
Koschel, Peter Kasprzak und Jörg Gelbrecht als Gastdozenten vom Leibniz-Institut für Gewäs-
serökologie und Binnenfischerei (IGB) mit einem Vortrag zur Gewässersanierung und –
restaurierung beteiligt. 

Der Schülersommerkurs in Berlin wird seit 1996 am Weißen See durchgeführt und ist insbesondere 
für Schülerinnen und Schüler aus Profil- und Leistungskursen Chemie und Biologie gedacht. In 
diesen Kursen soll das im Unterricht erworbene Wissen im Praktikum vertieft und ergänzt werden. 
Die Ergebnisse dieses Kurses, an dem ja nur maximal 3 Schülerinnen und Schüler einer Schule 
teilnehmen können, sollen dann im Unterricht möglichst mit dem gesamten Leistungskurs ausge-
wertet werden. Dieser Schülerkurs soll auch dazu beitragen, das Interesse an naturwissenschaftli-
chen Studienrichtungen zu festigen. Seit ca. 5 Jahren werden auch Projekttage Berliner Schulen 
unterstützt, wenn sie sich thematisch mit Gewässern beschäftigen. 

Untersuchungsgebiet und Methoden  

Die Feldberger Seenlandschaft (Mecklenburg-Vorpommern) bietet ideale Bedingungen für solche 
Sommerkurse. Hier gibt es viele sehr tiefe Seen mit unterschiedlicher Gewässergüte. Sie sind gut 
geeignet, um die Situation während der Sommerstagnation der Seen aufzeigen zu können. Während 
der Kurse werden der Feldberger Haussee, der Krüselinsee und der Schmale Luzin, manchmal auch 
der Scharteisen, untersucht (Tab. 1). Nach einführenden Vorträgen, in denen den Teilnehmer/Innen 
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grundlegendes Wissen zur Gewässeranalytik und zu den Analysenverfahren vermittelt wird, erfolgt 
die Beprobung der Seen in kleinen Gruppen. Jede Gruppe beprobt einen See. Dabei werden an der 
tiefsten Stelle das Sauerstoff- und Temperaturtiefenprofil und die Sichttiefe bestimmt und Wasser-
proben aus verschiedenen Tiefen sowie eine Sedimentprobe für die chemischen Untersuchungen 
selbst genommen. In den folgenden Tagen werden diese Proben von den jeweiligen Gruppen aufbe-
reitet und mittels AAS, Inversvoltammetrie, Gaschromatographie, Ionenchromatographie, Photo-
metrie, Fließinjektionsanalyse und durch verschiedene Titrationen auf die Gehalte an Nährstoffen, 
Härtebildnern, Schwermetallen, verschiedenen Anionen, Methan, Chlorophyll-a, BSB und CSB 
(Permanganatwert) untersucht (s. Akyürek et al.2013 und Tab. 2). 

Neben physikalisch-chemischen Wasseruntersuchungen steht ein biologisch-ökologisches Gewäs-
sermonitoring auf dem Programm der Kurse. Den Teilnehmern/Innen wird das aquatische Ökosys-
tem mit den abiotischen (Biotop: Stillgewässer - See, Weiher, Tümpel/Kolke, Teiche, Talsperren; 
Fließgewässer - Bach, Fluss, Strom, Graben, Kanal) und biotischen (Biozönose: Phytozönose - 
Makrophyten [Grundrasen, Tauchfluren, Schwebematten, Schwimmblattfluren, Schwimmdecken, 
Röhrichte/Rieder], Mikrophyten [Phytoplankton, Mikrophytobenthos], Mikrobozönose - Bakterien, 
Pilze; Zoozönose – Fische; Zooplankton; Zoobenthos) Komponenten vorgestellt und die Nutzung 
von Mikro- und Makrophyten, Bakterien, Pilzen und Tieren zur Bioindikation (Trophie, Saprobie, 
Salzgehalt, Temperatur, pH-Wert) aufgezeigt (s. Akyürek et al.2013, Täuscher 2012). 

In den praktischen Beprobungen, Kartierungen und Bestimmungen stehen die Wasserpflanzen, die 
planktischen Mikroalgen und das Zooplankton des nährstoffarmen Krüselinsees und des nährstoff-
reichen Feldberger Haussees auf dem Programm. 

Tab. 1:  Seen in der Feldberger Seenlandschaft (BONITO e.V.) und der Weiße See in Berlin (SenStad-
tUm Berlin, 1991) 

See max. Tiefe 
[m] 

mittlere 
Tiefe [m] 

Oberfläche 
[m2] 

Volumen 
[m3] 

Höhe NN 
[m] 

Schmaler Luzin 34 15,3 1341750 20581125 84,2 
Feldberger Haussee 12 6,3 1300000 8152565 84,2 
Krüselinsee 18 6,7 657500 4408850 74,5 
Scharteisen 32 16,1 95000 1530000 86,4 
Weißer See 10,6 4,3 83011 360606 41,7 

Tab. 2:  Analysenmethoden 

Methode Analytik 
AAS Ca, Mg, Fe 
FIA NH4

+ 
Photometrie NH4

+,  PO4
3-, TP, Chlorophyll-a  

Inversvoltammetrie Cd, Pb 
Gaschromatographie CH4 
Ionenchromatographie Cl-, NO2

-, NO3
-, PO4

3-, SO4
2-  

Titration Gesamthärte, HCO3
-, H2S, Permanganatindex, 

Elektrochemische Sensoren BSB3, Leitfähigkeit, pH-Wert, Redoxpotential,  O2 
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Statistik und Untersuchungsergebnisse  

Statistik 
 

An den Sommerkursen nahmen hauptsächliche Studierende naturwissenschaftlicher Fachrichtungen, Che-
mie, Biologie, Geoökologie und Geographie, teil. Seltener waren auch Studierende der Pharmazie, Umwelt-
technik, Biophysik, Geophysik, Mineralogie und Geologie und geisteswissenschaftlicher Studiengänge wie 
z.B. Germanistik, Musikwissenschaft, Philosophie und Theologie dabei. Die Kurse sind offen für alle Hoch- 
und Fachschulen und Universitäten. Die Teilnehmer/Innen kamen vorwiegend aus Berlin und Umgebung, 
aber auch aus Bremen, Greifswald und Halle/Saale.  

Es gab neben den Schülerkursen am Weißen See auch Kurse am Krüselinsee, die von Biologieleistungskur-
sen Berliner Gymnasien im Rahmen der Kursfahrten genutzt wurden. Die in Tabelle 3 angegebene Zahl für 
die Schüler/Innen beinhaltet beide Kurse. Lehrer/Innen waren nur bei den Krüselinsee-Kursen. 

Tab.3: Teilnehmer/Innen-Statistik 

Statusgruppe Anzahl 
Schüler/Innen 376 
Studierende 341 
Lehrer/Innen 7 
Sonstige 6 
Projekttage in Schulen 12 

Physikalisch-chemische Parameter 

In Tabelle 4 sind beispielhaft einige Untersuchungsergebnisse dargestellt. Tatsächlich wurden mehr Parame-
ter und mindestens 3 – 4 Wasserproben aus verschiedenen Tiefen und das Sediment untersucht. Für die 
Studierenden bestand am Schluss des Kurses die Aufgabe, diese Messwerte für den von ihnen untersuchten 
See in einem Vortrag zu interpretieren. Anhand der Ergebnisse und der Sauerstoff- und Temperaturtiefenpro-
file lassen sich sehr schön viele Prozesse, die in den geschichteten Süßwasserseen ablaufen, aufzeigen und 
diskutieren. 

Tab.4:  Physikalisch-chemische Untersuchungsergebnisse 2012 

Parameter/ 
Methoden 

Scharteisen 
(September) 

Krüselinsee 
(September) 

Schmaler Luzin 
(September) 

Weißer See 
(Anfang Juni) 

0,2 m 31 m 0,2 m 17 m 0,2 m 32 m 0,3 m 9,5 m 
Ca2+ mg/L 17 47,5 30,3 49,0 41,3 48,6 91 107,5 
Mg2+ mg/L 2,25 2,75 7,25 7,25 8,75 9,25 16,5 17,5 
Cl- mg/L 10,3 10,9 17,5 19,1 17,4 17,9 118,0 120,3 
NO3

- mg/L <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 0,65 0,11 <0,02 
o-PO4

3- mg/L <0,02 8,2 <0,02 0,25 <0,02 0,33 <0,02 0,6 
SO4

2- mg/L 7,9 0,3 33,1 15,7 43,0 43,0 139 131 
Sichttiefe M 3,8  7,5  5,0  6,0  
pH-Wert  8,6 6,7 7,8 7,3 8,2 7,5 8,3 7,2 
LF mS/cm 0,15 0,38 0,19 0,3 0,31 0,34 0,92 1,0 
HCO3

- mmol/L 1,15 3,8 1,9 3,3 2,3 2,6 2,0 3,0 
NH4

+ mg/L <0,1 13,9 <0,03 1,6 <0,03 0,035 <0,03 3,2 
H2S mg/L  4  2  <0,5  3 
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Biologische Untersuchungsbefunde 

In Tabelle 5 sind die Wasserpflanzen-Funde der Langzeit-Untersuchungen im Krüselinsee und im 
Feldberger Haussees zusammengefasst (nach Ergebnisberichte 1995-2012, Täuscher 2009a, b und 
zitierte Literatur). Dabei ist das  Mittlere Nixkraut (Najas marina subspec. intermedia) ein Neufund 
für den nährstoffreichen Feldberger Haussee.  

Ausgedehnte Armleuchteralgen-Grundrasen (Chara-, Nitella- und Nitellopsis-Taxa), Wasser-
schlauch-Schwebematten (Utricularia vulgaris), die das ganze Jahr untergetauchte Form der Krebs-
schere (Stratiotes aloides f. submersa) und das Vorkommen von Ophrydium versatile (Protozoa) 
auf und zwischen den Wasserpflanzen sind ein wichtiges Charakteristikum der nährstoffarmen 
Klarwasserverhältnisse im Krüselinsee. Auch Laichkraut-Bastarde (Potamogeton x nerviger, 
Potamogeton x salicifolius) konnten im Krüselinsee gefunden werden. 

Wissenschaftsgeschichte und Langzeit-Untersuchungen 

Die Gewässer spielen auch in der Wissenschaftsgeschichte der Limnologie eine große Rolle. So 
untersuchten z. B. August Thienemann als Nestor der Limnologie und sein Schüler Waldemar Ohle 
in den zwanziger und dreißiger Jahren des vergangen Jahrhunderts die Gewässer im Feldberger 
Raum (von Thienemann wurde die bis heute noch im Breiten Luzin lebende Tiefenmaräne – 
Coregonus albula lucinensis – für die Wissenschaft neu beschrieben). Von Dietrich Uhlmann (eme-
ritierter Professor der Technischen Universität Dresden) liegt aus dem Jahr 1958 ein Gutachten zum 
Feldberger Haussee vor. Die an den Sommerworkshops beteiligte AG BONITO e.V. (s. Einleitung) 
untersucht die Gewässer der Feldberger Seenlandschaft seit über 50 Jahren. Vom Leibniz-Institut 
für Gewässerökologie und Binnenfischerei Stechlin-Neuglobsow und seinen Vorgängereinrichtun-
gen (s. Täuscher 2009c) wird der Feldberger Haussee seit Anfang der achtziger Jahre des vergange-
nen Jahrhunderts intensiv untersucht, um durch Sanierungs- und Restaurierungsmaßnahmen eine 
Verbesserung der Wasserqualität zu bewirken  (s. Kasprzak 2009, Kasprzak et al. 2013a, b). 

Tab. 5:  Untergetauchte und schwimmende Wasserpflanzen im Krüselinsee und im Feldberger Haus-
see 

wissenschaftliche Namen deutsche Namen Krüselinsee Feldberger 
Haussee 

Charales Armleuchteralgen   
Chara aspera Raue Armleuchteralge +  
Chara contraria Gegensätzliche Armleuchteralge + + 
Chara filiformis Faden-Armleuchteralge +  
Chara globularis Zerbrechliche Armleuchteralge + + 
Chara intermedia Kurzstachlige Armleuchteralge +  
Chara polyacantha Vielstachlige Armleuchteralge +  
Chara rudis Furchenstachlige Armleuchteralge +  
Chara tomentosa Hornblättrige Armleuchteralge +  
Chara virgata Feine Armleuchteralge +  
Nitella flexilis Biegsame Glanzleuchteralge +  
Nitella mucronata Stachelspitzige Glanzleuchteralge +  
Nitellopsis obtusa Stern-Glanzleuchteralge + + 
Xanthophyceae Gelbgrünalgen   
Vaucheria dichotoma Schlauchalge +  
Bryophyta Moose   
Fontinalis antipyretica Quellmoos +  
Spermatophyta Blütenpflanzen   
Ceratophyllum demersum Gemeines Hornblatt + + 
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Ceratophyllum submersum Zartes Hornblatt  + 
Elodea canadensis Kanadische Wasserpest + + 
Myriophyllum spicatum Ähren-Tausendblatt + + 
Najas marina ssp. intermedia Mittleres Nixkraut + + 
Nuphar lutea Gelbe Teichrose + + 
Nymphaea alba Weiße Seerose + + 
Persicaria  amphibia Wasser-Ampfer + + 
Potamogeton berchtoldii Berchtholds Laichkraut +  
Potamogeton compressus Flachstängliches Laichkraut +  
Potamogeton crispus Krauses Laichkraut + + 
Potamogeton friesii Stachelspitziges Laichkraut + + 
Potamogeton lucens Spiegelndes Laichkraut + + 
Potamogeton natans Schwimmendes Laichkraut +  
Potamogeton obtusifolius Stumpfblättriges Laichkraut +  
Potamogeton pectinatus Kamm-Laichkraut + + 
Potamogeton perfoliatus Durchwachsenes Laichkraut + + 
Potamogeton praelongus Gestrecktes Laichkraut +  
Potamogeton pusillus Zwerg-Laichkraut + + 
Potamogetom trichoides Haarblättriges Laichkraut  + 
Ranunculus circinatus Spreizender Wasserhahnenfuß + + 
Stratiotes aloides f. submersa untergetauchte Form der Krebsschere +  
Utricularia vulgaris Gemeiner Wasserschlauch +  
Zannichellia palustris Sumpf-Teichfaden  + 

Nächste Termine 

Schülerkurs in Berlin:    25.06.2014 bis 27.06.2014  

Kurse für Studierende am Krüselinsee: 14.09.2014 bis 19.09.2014 

      21.09.2014 bis 26.09.2014 

Danksagung  

Die Sommerkurse werden von der GDCh, Wasserchemische Gesellschaft, und von der DGL e.V. finanziell 
unterstützt. Dadurch können die Kosten für die Teilnehmer/Innen niedrig gehalten werden. Viele Dank 
dafür. 

Literatur  

AG Bonito (1976): Luzinreport. 
Akyürek, Y., I. Fabian, W. Frenzel, G. Kauschka, G. Kubsch & L. Täuscher (2013): 17. Feldberger 

Sommerworkshop zur Umweltanalytik und Umweltchemie. - Humboldt-Universität zu Berlin - Institut 
für Chemie / Analytik und Umweltchemie -, Technische Universität Berlin - Institut für Technischen 
Umweltschutz -, Institut für angewandte Gewässerökologie GmbH, Bonito e.V.: 74 S..  

http://www.linscheidlab.de/projects/LinscheidLab/static/custom/file/Skript2012.pdf  
Ergebnisberichte: Berichte vom Feldberger Sommerworkshop für Umweltanalytik und Umweltchemie am 

Krüselinsee und vom Schülersommerkurs „Umweltanalytik und Umweltchemie“ in Berlin (1995-
2012). – Humboldt-Universität zu Berlin / Technische Universität Berlin / Institut für angewandte 
Gewässerökologie GmbH Seddiner See / BONITO e.V. 

http://www.linscheidlab.de/LinscheidLab_Ergebnisberichte_en.html  
Kasprzak, P. (2009): Die limnologische Entwicklung der oberen Feldberger Seen. - In: Borrmann, K. et al. 

(eds.): Feldberg-Serrahner Naturparkgeschichte(n). Aktivitäten von Forschern und Vereinen zum 



142 

Schutz der Wälder und Gewässer in der Feldberger Seenlandschaft, einschließlich Müritz-NP-Teil 
Serrahn. - Galenbeck: 131-138. 

Kasprzak, P., G. Wauer & T. Gonsiorczyk (2013a): Sanierung und Restaurierung des Feldberger Haussees 
1978-2012: Was lange währt wird endlich gut? - Vortrag & Abstract: Leibniz-Institut für 
Gewässerökologie und Binnenfischerei, Workshop Seentherapie – Erfahrungen und neue 
Herausforderungen, Arendsee (Altmark): 18.-21.03.2013. 

Kasprzak, P., G. Wauer, T. Gonsiorczyk & M. Hupfer (2013b): Restaurierung des dimiktischen, eutrophen 
Feldberger Haussees (Mecklenburg-Vorpommern) mit einer relativ niedrigen Dosis von 
Polyaluminiumchlorid – Gründe, Ergebnisse, Probleme. - Deutschen Gesellschaft für Limnologie 
(DGL)-Abstractband Jahrestagung 2013 (Potsdam): 120. 

Kauschka, G., G. Kubsch, W. M. Richter & L. Täuscher (2000): Umweltanalytik und Umweltchemie: 
Sommerkurse. – Humboldt-Spektrum 7(1): 58-61. 

Kubsch, G. (2009): Sommerkurse in der Krüseliner Mühle - In: Borrmann, K. et al. (eds.): Feldberg-
Serrahner Naturparkgeschichte(n). Aktivitäten von Forschern und Vereinen zum Schutz der Wälder 
und Gewässer in der Feldberger Seenlandschaft, einschließlich Müritz-NP-Teil Serrahn. - Galenbeck: 
88-91. 

SenStadtUM Berlin (Hrsg.) (1991): Seen Berlins: Der Weiße See. – Umwelt und Naturschutz für Berliner 
Gewässer, Heft 11. 

Täuscher, L. (2009a): 10 Jahre biologisch-ökologische Gewässeruntersuchungen im mesotrophen 
Krüselinsee und im eutrophen Feldberger Haussee im Feldberger Seengebiet (Mecklenburg-
Vorpommern, Deutschland). - Rostock. Meeresbiolog. Beitr. 22: 65-72. 

http://www.biologie.uni-rostock.de/oekologie/RMB.htm#22  
Täuscher, L. (2009b): Wasserpflanzen im Klarwasser von Krüselin- und Dreetzsee. – In: Borrmann, K. et al. 

(eds.): Feldberg-Serrahner Naturparkgeschichte(n). Aktivitäten von Forschern und Vereinen zum 
Schutz der Wälder und Gewässer in der Feldberger Seenlandschaft, einschließlich Müritz-NP-Teil 
Serrahn. - Galenbeck: 149-151. 

Täuscher, L. (2009c): 50 Jahre limnologische Forschung am Stechlinsee. - Naturschutz und 
Landschaftspflege in Brandenburg 18: 54-55. 

Täuscher, L. (2012): Umweltbildung für Schüler, Studenten und in der Erwachsenenqualifizierung vor und 
nach der „Wende“ (1979-2012). - Studienarchiv Umweltgeschichte 17 : 67-76. 

http://www.iugr.hs-nb.de/fileadmin/IUGR/Publikationen/Studienarchiv_Umweltgeschichte/Stug17_A5_green.pdf  

















 150

WASSERRAHMENRICHTLINIE UND GEWÄSSERMANAGEMENT 
 

CRON, N., TH. ZUMBROICH & I. QUICK: Bewertung und Prognose des ökologischen 
Potentials von Bundeswasserstraßen – Gewässerkategorien, Gewässertypen und 
Ausweisungsgründe nach Wasserrahmenrichtlinie 

DAHM, V. & D. HERING: Where the wild things are – Konzept zur Ermittlung von 
Wiederbesiedlungsquellen im Einzugsgebiet 

FRANK, C., R. MÜHLBERGER, U. ARAUNER & H. FRANK: Twenty years of rehabilita-
tion and management of a gravel pit lake in the vicinity of Ingolstadt, South Germany 

GONSIORCZYK, TH., P. CASPER & P. KASPRZAK: Auswirkungen künstlicher und natür-
licher Nährstoff- und Kalzitfällungen auf die Sedimentbeschaffenheit 

OLDORFF, S., E. KIEL, V. KRAUTKRÄMER, K. VAN DE WEYER, J. MÄHLMANN, R. KÖH-

LER, J. KÖHLER, S. BERNHARD, J. BRUINSMA, TH. SCHILLER, M. EßLER & T. KIRSCHEY: 
Makrophytenkartierung in ausgewählten Seen Nordostdeutschlands 

OSTENDORP, W. & J. OSTENDORP: Hydromorphologische Erfassung und Klassifikati-
on von Seen in Brandenburg 

SEIBOLD, D., K. SCHMIEDER, A. KOHLER,  E. FALUSI , K. PENKSZA, G. H. ZELTNER & 

U. VEIT: Langzeitmonitoring der submersen Makrophyten in den Fließgewässern der 
Friedberger Au (bei Augsburg) im Zeitraum 1972 - 2012 

TÄUSCHER, L.: 120 Jahre Langzeit-Untersuchungen der Besiedlung mit Algen im 
Großen Müggelsee (Berlin) 

 





















160 

bungsdaten (dreieckige Symbole) und auf der Prognose von Besiedlungsquellen in Abhängigkeit 
von Umweltvariablen (grün markierte Gewässerabschnitte). 

Es wurden für alle Bundesländer Karten erstellt, die dem Projekt Daten zur Verfügung stellten. Sie 
können als Planungshilfe bei der Priorisierung von Maßnahmen dienen. Zu berücksichtigen ist, dass 
bei der Prognose der Besiedlungsquellen weitere wichtige Umweltfaktoren, wie die Gewässerquali-
tät, nicht berücksichtigt wurden, da diese Information nicht flächendeckend verfügbar ist. Der An-
teil intensiver Landnutzung deckt die Gewässerbelastung zu einem gewissen Grad ab, trotzdem sind 
die identifizierten Gewässerabschnitte als erster Hinweis auf das Vorhandensein von Besiedlungs-
quellen zu verstehen. Diese sollten im entsprechenden Einzugsgebiet noch auf weitere Belastungen 
geprüft werden.  

Die Karten zum Wiederbesiedlungspotenzial und das methodische Vorgehen werden Anfang 2014 
im Rahmen des Endbericht des Projekts „Entwicklung neuer Strategien zur Optimierung von Fließ-
gewässer-Revitalisierungsmaßnahmen und ihrer Erfolgskontrolle“ veröffentlicht. 

 

Abb. 3: Besiedlungsquellen des Makrozoobenthos in Nordrhein-Westfalen ermittelt aus Daten des 
operativen Monitorings und der Modellierung mit Boosted Regression Trees.  

Literatur 

Dußling, U. (2008a): fiBS 8.0 - Softwareanwendung, Version 8.0.6 zum Bewertungsverfahren ausdem 
Verbundprojekt: Erforderliche Probenahmen und Entwicklung eines Bewertungsschemas zur 
fischbasierten Klassifizierung von Fließgewässern gemäß EG-WRRL. Webseite der 



161 

Fischereiforschungsstelle Baden-Württemberg: http://www.landwirtschaft-
bw.info/servlet/PB/menu/1116288_l1/index1215610192432.html [19.01.2014] 

R Development Core Team (2011): R: A language and environment for statistical computing. R Foundation 
for Statistical Computing. Vienna, Austria: http://www.R-project.org [19.01.2014] 

Schaumburg, J., Schranz, C., Stelzer, D., Vogel, A.,Gutowski, A. (2012): Weiterentwicklung 
biologischer Untersuchungsverfahren zur kohärenten Umsetzung der EG –Was-
serrahmenrichtlinie Teilvorhaben Makrophyten & Phytobenthos. Bayerisches Landesamt für 
Umwelt, Endbericht im Auftrag des Umweltbundesamts (FKZ 3707 28 201), 550 S., 
Augsburg/Wielenbach 

Stoll, S., Sundermann, A., Lorenz, A.W., Kail, J. and Haase, P. (2013): Small and impoverished regional 
species pools constrain colonisation of restored river reaches by fishes. Freshwater Biology, 58:  664–
674. 

Sundermann, A., Stoll, S., Haase, P. (2011): River restoration success depends on the species pool of the 
immediate surroundings. Journal of Applied Ecology 21: 1962-71 






































































































































	Inhalt, Gesamtverzeichnis nach Themengruppen
	DGL-Nachwuchspreis 2013
	Attermeyer, K. & H.-P. Grossart: Das Gute kommt von oben: Laub und der aquatische mikrobielle Kohlenstoffkreislauf
	Eigemann, F., H.-P. Grossart, X. Chang & S. Hilt: Interactions affect phytoplankton sensitivity towards allelochemicals
	Hirsch, P. E., C. Oppelt, R. Eckmann & J. Behrmann-Godel: Phänotypische Divergenz innerhalb einer Felchenform (Coregonus spp.) –Potenzial für zukünftige Artentstehung?
	Posterprämierung 2013
	Breidenbach, A., C. App, A. Grün, K. Hofmann, J. Meier & W. Manz: Auswirkung von Silbernanopartikeln auf die Struktur bakterieller Lebensgemeinschaften in Biofilmen aus Fließgewässer-Mesokosmen
	Lau, M., M. Rothe, A. Kleeberg & M. Hupfer: A ’rusty’ carbon sink in freshwater systems – How excess iron promotes sediment growth
	Köppel. Ch., R. Hansmann & W. Schmitz: Modellexperimente zur Sauerstoffverteilung in limnischen Systemen
	Nitrolimit
	Böllmann, J., M. Martienssen & B. Grüneberg: Vergleich der mikrobiellen Nitratreduktion in Sediment und Pelagial eines eutrophen Flusssees und eines mesotrophen geschichteten Sees
	Nixdorf, B., J. Recklebe & G. Lippert: Nitrifikation im dimiktischen Scharmützelsee – Teil 1: Maximale Umsetzungen im Winter als Ökosystemdienstleistung 
	Nixdorf, B., M. Niebisch, G. Lippert & J. Recklebe: Nitrifikation im dimiktischen Scharmützelsee – Teil 2: Deep Nitrate Maximum als Ergebnis der sommerlichen hypolimnischen Ammoniumoxidation
	Rücker, J., Ch. Harrandt & D. Miethling: Abschätzung von Phytoplanktonverlusten durch Muschelfiltration
	Thürmann, J., B. Grüneberg & B. Nixdorf: Umsätze und saisonale Dynamik relevanter Stickstoffkomponenten in einem eutrophen Flachsee (Langer See, Scharmützelseegebiet) – ein Bilanzansatz
	Trommer, G., M. Poxleitner, E. Bitzilekis, A. Gogaladze, P. Lorenz & H. Stibor: Influence of increased nitrogen deposition on lake systems – An experimental approach
	Grundwasser, Quellen
	Hohmann, I. & P. Martin: Untersuchungen zur Besiedlung anthropogen beeinträchtigter Quellen in Schleswig-Holstein
	Martin, P. & L. Wischniowsky: Kalktuffquellen: Ein FFH-Lebensraum ohne Charakterarten in der Limnofauna?
	Reiss, M.: Mind the summit trap? Kaltstenotherme Arten und die Folgen des Klimawandels im Mittelgebirge
	Seen
	Jordan, S., Th. Hintze, Ch. Engelhardt, M. Rothe, F. Gohr & M. Hupfer: Zeitlich hoch aufgelöste Sonden-Messungen im Arendsee (Sachsen-Anhalt)
	Neumann, C., A. Kleeberg & M. Hupfer: Der Transport von partikulärem organischem Phosphor in einem geschichteten See
	Weiss, H., B. Grüneberg, G. Ackermann & B. Nixdorf: Einfluss des Sediments auf die Trophie in sechs eutrophen sächsischen Flachstauseen
	Wolf, Th., Th. Heege,  K. Schenk & H.-B. Stich: Raum-zeitliche Variabilität von Phytoplankton im Bodensee und kleinen Seen – die Erfassung der patchiness von Algenverteilungen mittels verschiedener Verfahren
	Limnische Sedimentbildung
	Kleeberg, A.: Ursachen einer periodischen Mangan-Akkumulation in Sedimenten
	Rothe, M., A. Kleeberg & M. Hupfer: Authigene Vivianitbildung als Folge einer Fällung mit Eisen
	Benthos/Benthische Lebensgemeinschaften
	Cornelius, A. & P. Martin: Ökotoxikologische Untersuchungen an Wassermilben (Hydrachnidia, Acari)
	Voßkuhl, M. & E. Kiel: Auf dem Weg zu einer ökologischen Grabenunterhaltung in Norddeutschland!
	Umweltbildung
	Brieger, H. & K. G. Leipelt: Der Vampir des Meeres: Biologie des Meerneunauges vermitteln
	Hertweck, K., M. Hunn, A. Schwarz, S. Späth & W. Schmitz: Zwerg und tierischer Schaumschläger: Selbstreinigung und Desinfektion mit „Oxi-Action“ bei Plea leachi 
	Kubsch, G. & L. Täuscher: Sommerkurse für Umweltchemie und Umweltanalytik
	Schmitz, W.: Umweltbildung interdisziplinär – Modellexperimente zur Gewässerversauerung (Experimentalvortrag)
	Wasserrahmenrichtlinie und Gewässermanagement
	Cron, N., Th. Zumbroich & I. Quick: Bewertung und Prognose des ökologischen Potentials von Bundeswasserstraßen – Gewässerkategorien, Gewässertypen und Ausweisungsgründe nach Wasserrahmenrichtlinie
	Dahm, V. & D. Hering: Where the wild things are – Konzept zur Ermittlung von Wiederbesiedlungsquellen im Einzugsgebiet
	Frank, C., R. Mühlberger, U. Arauner & H. Frank: Twenty years of rehabilitation and management of a gravel pit lake in the vicinity of Ingolstadt, South Germany
	Gonsiorczyk, Th., P. Casper & P. Kasprzak: Auswirkungen künstlicher und natürlicher Nährstoff- und Kalzitfällungen auf die Sedimentbeschaffenheit
	Oldorff, S., E. Kiel, V. Krautkrämer, K. van de Weyer, J. Mählmann, R. Köhler, J. Köhler, S. Bernhard, J. Bruinsma, Th. Schiller, M. Eßler & T. Kirschey: Makrophytenkartierung in ausgewählten Seen Nordostdeutschlands
	Ostendorp, W. & J. Ostendorp: Hydromorphologische Erfassung und Klassifikation von Seen in Brandenburg
	Seibold, D., K. Schmieder, A. Kohler,  E. Falusi , K. Penksza, G. H. Zeltner & U. Veit : Langzeitmonitoring der submersen Makrophyten in den Fließgewässern der Friedberger Au (bei Augsburg) im Zeitraum 1972 - 2012
	Täuscher, L.: 120 Jahre Langzeit-Untersuchungen der Besiedlung mit Algen im Großen Müggelsee (Berlin)
	Sonstige Themen
	Dost, P. & Th. Wolf: Repräsentativität und Inhomogenitäten zweidimensionaler Windfelder und deren Einfluss auf Simulationsergebnisse im Strömungsmodell DELFT FLOW 3D
	Fehse C., C. Herrmann, E. Sönmez,  G. Tan & A. Hamm: Trophische Ebenen in Mittelgebirgsbächen unter dem Einfluss von Fischteichen
	Horn, A.: Entwicklung eines dreidimensionalen, gekoppelten Modells zur Untersuchung der Wasserqualität des Bodensees
	Kusber, W.-H., S. von Mering & J. Holetschek: Netzverfügbarkeit primärer Biodiversitätsdaten: Schritt für Schritt zur BioCASe-Anbindung limnologischer Datenquellen an das GBIF-Netzwerk
	Müller, D., Th. Warneke, T. Rixen, M. Müller, & J. Notholt: Measuring dissolved greenhouse gases in peat-draining rivers with FTIR spectroscopy
	Schweder, H., G. Hemmer, Ch. Huber & R. Wilms: Umsiedlung einer Kreuzkröten-Population (Bufo calamita) mit Anlage eines Laichhabitates im westlichen Ruhrgebiet
	Gesamtverzeichnis nach Erstauroren



