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1 Einleitung

Der Gewisserreport Nr. 6 beinhaltet aktuelle Forschungsergebnisse des Lehrstuhls fiir Ge-
wisserschutz. Es freut uns, dass wir im 9. Jahr unseres Bestehens detaillierte Auskunft iiber
die Trophieentwicklung im Scharmiitzelseegebiet geben konnen (Deneke et al., Artikel 2), die
auf relativ langen und kontinuierlichen Messreihen basiert. Trophieprobleme insbesondere in
den Flachseen des Tieflandes werden die kiinftige Arbeit von Limnologen und Wasserwirt-
schaftlern auch im Zusammenhang mit der EU-Wasserrahmenrichtlinie bestimmen. Es zeigte
sich, dass trotz zahlreicher Anstrengungen und kostenintensiver MaBnahmen im Scharmiitzel-
seegebiet nur fiir den Wolziger See und den GroBen Glubigsee eine deutliche Verbesserung
des Zustandes festzustellen ist. Die Verdnderungen im Phytoplankton sind in diesen beiden
Seen gekennzeichnet von einem Dominanzwechsel von Blaualgen zu Dinoflagellaten, wih-
rend insbesondere die Flachseen auf einem hohen trophischen Niveau (eu- bis polytroph 2)
mit Dominanz fadiger Cyanobakterien verharren (Mischke & Riicker, Artikel 3). Kiinftig
wird die Giite eines Gewdssers auch daran gemessen, wie hoch der Blaualgenanteil ist und
welche Rolle die Toxinproduktion einiger Stimme spielen kann. Im Rahmen eines komplexen
DFG-Forschungsverbundes sind in diesem Zusammenhang die Ergebnisse zur Entwicklung
und Toxinproduktion der Blaualge Cylindrospermopsis entstanden, die im Artikel 4 von Ute
Mischke diskutiert werden. Andreas Kleeberg beschreibt in seinem Artikel (5) die vielféltigen
Wechselbeziehungen zwischen Freiwasser und Sediment in unseren dimiktischen Seen unter
besonderer Beachtung der Si-Freisetzung und -Festlegung und im Zusammenhang mit der
Phosphor-Dynamik.

Zwei Artikel thematisieren Schwerpunkte aus Teilprojekten eines BMBF-Forschungsverbun-
des zur Anderung der Wasserbeschaffenheit in der Spree durch bergbaubedingte Aktivitiiten.
Das betrifft zum einen die Beschreibung der Sedimentbeschaffenheit in der Talsperre Sprem-
berg von Heidenreich & Kleeberg (Artikel 6) und zum anderen die ersten Ergebnisse zur Ni-
trifikation als mogliche Folge der Einleitung ammoniumhaltiger Tagebauseeabfliisse in die
Spree (Ender et al., Artikel 9).

Gewdisserschutz heifit immer auch Sanierung bzw. Einzugsgebietsmanagment. In diesem Zu-
sammenhang sind die Ergebnisse von Pothig & Nixdorf (Artikel 8) als wichtige Gewésser-
schutzmalBnahme fiir den Wolziger See zu betrachten. Die Autorinnen stellten in ihren Unter-
suchungen fest, dass die jahrelange Uberlastung der Pflanzenkliranlage Storkow zu einer
Umkehr in der Phosphorsorption des Bodens gefiihrt hat und dieser somit als Phosphorquelle
fungieren kann. Inzwischen haben wir zu diesem Schwerpunkt auch ldnderiibergreifende Ak-
tivitdten aufzuweisen. Davon zeugt die Dokumentation des Bearbeitungsstandes des DBU-
Projektes zur Ermittlung der Gewisserbelastungen im Einzugsgebiet des Swarzedzsees bei
Posnan (Himmerling & Nixdorf, Artikel 7).

Wir hoffen, auch mit diesem Heft wieder eine Briicke zu unseren zahlreichen Fachkollegen in
behordlichen und wissenschaftlichen Einrichtungen und in Ingenieurbiiros schlagen zu kon-
nen und sind fiir jede Kritik oder Anregung dankbar.

Brigitte Nixdorf, September 2001



2 Trophieentwicklung von tiefen und flachen Seen im Scharmitzelsee-
gebiet (Brandenburg) — Ein Resimee nach 7 Untersuchungsgahren
(1994 - 2000) und Bewertung nach der LAWA-Richtlinie (1999)

Rainer Deneke, Jacqueline Riicker und Brigitte Nixdorf

Abstract

Since 1993 twelve lakes in the Scharmiitzelsee region (Brandenburg, Germany), most of them
eutrophic, have been monitored for nutrient concentrations, chlorophyll a and secchi depth.
During this period substantial changes in trophic state did not occur before 1998 and were
restricted to the deeper lakes with a stable summer stratification. In stratified lakes
concentrations of TP, DIP and ammonia maxima decreased and mean algal biomass (as Chl a)
was reduced by more than 20 %, esp. during spring maxima. Non-stratified lakes remained
nearly on the same high level. Changes are caused by decreasing epilimnetic TP
concentrations in stratified waters whereas polymictic lakes showed no tendency. According
to the guidelines given by LAWA (1999) stratified lakes switched from the eutrophic level e2
to el, non-stratified lakes remained at the polytrophic level pl. On the background of
decreasing nutrient loads from the catchment area climatic fluctuations in winter and summer
seem to be of major importance for the divergent trophic development in deep and shallow
lakes. High winter values of Chl a (>30 pg/l), low concentrations of DIP as well as high
concentrations of TN, SI and TP can be attributed to interannual fluctuations in ice-coverage
in winter and/or mixing intensity during summer.

2.1 Einleitung

Seit 1993 wird die Trophieentwicklung in 12 Seen im Scharmiitzelseegebiet (Brandenburg)
vor dem Hintergrund zurlickgehender externer Néhrstoffbelastungen im Einzugsgebiet regel-
maBig untersucht (NIXDORF et al. 1995, DENEKE et al. 1998). Dabei hatten sich bis 1997
kaum Trophieverdnderungen gezeigt. Etwaige Verdnderungen lieen sich aufgrund der Kiirze
des Beobachtungszeitraums bisher noch nicht ausreichend beurteilen bzw. waren noch nicht
stabil. Die meisten Seen zeichneten sich durch ein Verharren der Algenbiomasse auf einem
hohen trophischen Niveau wiahrend der Vegetationsperiode aus. Bis auf den mesotrophen Tie-
fen See waren bis 1997 alle Seen eutroph bis polytroph, wobei die flachen, polymiktischen
Seen deutlich stirker eutrophiert waren. Kennzeichnend fiir die unverdandert hohe, intensive
Algenproduktion waren sehr niedrige mittlere Konzentrationen des gelosten Phosphors im
Epilimnion (<10 pg/l DIP) und eine hohe Ausnutzung des Phosphorangebots, besonders in
den polymiktischen Flachseen. Das kann an hohen Chlorophyll a : Phosphorverhédltnissen um
den Faktor 1 abgelesen werden und bedeutet, dass der gesamte verfiigbare Phosphor in Bio-
masse (Chlorophyll a) umgesetzt wird. Da die Néhrstoffeintrdge infolge von Sanierungsmal-
nahmen im Einzugsgebiet (z. B. Bau der zentralen Abwasserentsorgung am Scharmiitzelsee)
und Verdnderungen in der Bewirtschaftung der landwirtschaftlichen Nutzflichen riicklaufig
sind, wurde besonders fiir diese Gewésser eine deutliche Trophieminderung prognostiziert.
Bisher liegen noch keine Daten iiber aktuelle Verdnderungen im Einzugsgebiet vor. Eine
deutliche Verbesserung des trophischen Zustandes trat bisher jedoch nur in einigen im
Sommer thermisch geschichteten, tieferen Seen ein.
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Das Ziel dieser Untersuchung ist es, durch den Vergleich des trophischen Zustands von 1994-
1997 mit dem von 1998-2000 das Ausmal} der Verdanderungen zu dokumentieren und die
moglichen Ursachen der anscheinend divergierenden Entwicklung von geschichteten und un-
geschichteten Seen im Scharmiitzelseegebiet ndher zu untersuchen. Vor dem Hintergrund der
nunmehr iiber 7-jdhrigen Datenreihe erscheinen von DENEKE et al. (1998) diskutierte Ten-
denzen, z. B. zur Verbesserung des Zustandes des Langen Sees, heute in einem anderen Licht.
Die Frage ist, ob in einigen Seen die TP-Konzentrationen inzwischen seespezifische, ,trophi-
sche Schwellenwerte® (n. CHORUS 1995) unterschritten haben, so dass von einer dauerhaften
Trophieminderung ausgegangen werden kann oder ob klimatische Schwankungen und/oder
Verdnderungen im Nahrungsnetz nur zu einer voriibergehenden Absenkung der Algenpro-
duktion in den letzten Jahren fiihrten. Dafiir liefern auch die in Kapitel 3 (MISCHKE &
RUCKER 2001) angefiihrten Verinderungen in der Zusammensetzung der Algenzonosen
wichtige Anhaltspunkte. Das Ergebnis dieser Einschitzung soll dazu beitragen, im Rahmen
eines zukiinftigen Einzugsgebietmanagements im Sinne der EU-Wasserrahmenrichtlinie
durch gezielte MaBBnahmen eine nachhaltige Trophieminderung zu erreichen bzw. zu stabili-
sieren. Denkbar ist hier z. B. eine gezielte dkologische Fischbewirtschaftung. Da sich der
Zustand der Gewisser im Scharmiitzelseegebiet anscheinend auf einem sensiblen Wende-
punkt ,zum Guten‘ befindet, muss eine zusdtzliche Belastung und Nutzung einzelner
Gewdsser als Vorfluter fiir Klarwerksabfliisse, wie beim Wolziger See, aus 6kologischer Sicht
abgelehnt werden.

2.2 Methoden

Die Sichttiefe, die Konzentrationen von Chlorophyll a (Chl a, korrigiert fiir Phaecophytin) und
Gesamtphosphor (TP) wurden mit den in NIXDOREF et al. (1995) aufgefiihrten Methoden und
nach DEV (1993-97) bestimmt. Wéhrend der Schichtungsphasen im See wurden Mischpro-
ben aus dem Epilimnion und bei Vollzirkulation aus der gesamten Wassersdule verwendet.
Aus den Monatsmittelwerten von April bis Oktober wurden Mittelwerte fiir die Vegetations-
periode berechnet. Die Trophieklassifikation wurde nach der LAW A-Richtlinie durchgefiihrt.
Nach LAWA (1999) werden den einzelnen Parametern, getrennt nach geschichteten und un-
geschichteten Seen, Indizes zugewiesen und mit Wichtungsfaktoren zu einem Gesamtindex
verrechnet. Eine Bewertung des Gewésserzustands erfolgt durch den Vergleich der Trophie-
stufe des Ist-Zustandes mit der eines Referenzzustandes (“potentiell natiirlicher Zustand’), der
anhand morphometrischer Parameter (mittlere Tiefe, Tiefengradient, ‘morphometrie-abhén-
giger Trophie-Erwartungszustand’) und unabhéngig davon auch aus dem ‘potentiell natiirli-
chen Phosphor-Eintrag’ aus den betreffenden Einzugsgebieten berechnet wird. Ergeben sich
fiir einzelne Seen dabei unterschiedliche Referenzzustinde, wird allgemein der niedrigere
bzw. bei Flachseen der morphometrie-abhédngige Referenzzustand zugrunde gelegt. Besonders
bei kleinen, flachen Seen mit kleinem Einzugsgebiet (z.B. MEL (Abkiirzungen der Seenamen
sieche Tab. 1) konnen grof3e Unterschiede auftreten (Tab. 3). Zur Betrachtung der klimatischen
Verhiltnisse im Zeitraum 1993-2000 wurden Witterungsdaten vom Meteorologischen Obser-
vatorium Lindenberg (52°13° N; 14°07° E), das etwa 12 km siidostlich von Bad Saarow liegt,
ausgewertet. Es standen Tagesmittel der Lufttemperatur, Tagessummen des Niederschlages
sowie die Globalstrahlung als Tagessummen bzw. ab 1997 als 10-Minuten-Summen zur
Verfligung. Aus diesen Daten wurden Monatsmittel bzw. —summen gebildet. Fiir die
Berechnung der Abweichung vom langjdhrigen Mittel wurden bei Niederschlag und
Temperatur die klimatologischen Normalwerte fiir 1961-1990 (MULLER-WESTERMEIER
1996) zugrunde gelegt. Im Falle der Globalstrahlung wurden die Monatssummen zum
jeweiligen Monatsmittel fiir 1993-2000 in Beziehung gesetzt.
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2.3 Ergebnisse

2.3.1 Klima: Lufttemperatur, Globalstrahlung, Niederschliage

Abbildung 1 zeigt den Verlauf der Monatsmittel der Lufttemperatur sowie die Monatssum-
men von Globalstrahlung und Niederschlag des Meteorologischen Observatoriums von Lin-
denberg, das sich etwa 12 km siidostlich von Bad Saarow befindet. Sowohl die Monatswerte
als auch die Abweichungen vom langjéhrigen Mittel (Abb. 2) zeigen deutlich, dass die Winter
1995/96 und 1996/97 besonders streng waren. Alle untersuchten Seen waren 95/96 iiber 100
(bis 130) Tage zugefroren, 96/97 zwischen 50 und 70 Tagen. Demgegeniiber waren die Win-
ter 1993/94, 1994/95 und 1999/2000 sehr mild, weshalb die Gewisser 93/94 nur 20 — 40 Tage
zugefroren waren. Im Winter 94/95 und 99/00 waren die groen Seen wie RIE, TIE und WOL
gar nicht bzw. nur 2 Tage eisbedeckt, die iibrigen Seen etwa 20 bzw. 35 Tage. Die Winter
1997/98 und 1998/99 waren eher durchschnittlich, z. T. mit wechselnden kalten und warmen
Perioden, weshalb einige Seen nur periodisch mit Eis bedeckt waren, insgesamt etwa 10 bis
50 Tage. Es lassen sich weitere ,Muster’ im Klimaablauf beobachten, die insbesondere fiir
den Wachstumsverlauf wichtiger Phytoplanktongruppen eine grofle Bedeutung haben, aber im
Einzelnen oft noch nicht verstanden werden. Eine Schliisselrolle spielt dabei das Schich-
tungsverhalten der Gewésser. So zeichneten sich die Jahre 1993 und 1998 durch iiberdurch-
schnittlich warme Friihjahre gefolgt von kiihlen, strahlungsarmen Sommern aus. Wéhrend
1996 insgesamt das kélteste Jahr im Beobachtungszeitraum war, lag in den Jahren 1999 und
2000 die Lufttemperatur in fast allen Monaten deutlich tiber den langjdhrigen Mittelwerten.
1999 war auBBerdem ein extrem trockenes Jahr, 2000 waren das 2. und 4. Quartal sehr nieder-
schlagsarm.

2.3.2 Entwicklung der Trophieparameter Sichttiefe, Chlorophyll a und
Gesamtphosphor im Zeitraum 1994 — 2000

In der LAWA (1999)-Richtlinie wird durch eine unterschiedliche Indizierung geschichteter
und ungeschichteter Seen der stirkeren Ausnutzung des Phosphors bei der Produktion von
Algenbiomasse in polymiktischen Gewéssern (s.a. NIXDORF & DENEKE 1997) Rechnung
getragen. Diese Einteilung wird nach verschiedenen morphometrischen Parametern vorge-
nommen und entspricht nicht immer den realen Schichtungsverhiltnissen im Sommer. Auch 3
Seen im Scharmiitzelseegebiet sind nur instabil geschichtet und weisen aufgrund ihrer Wind-
exposition bzw. einer komplexen Beckengeometrie nur eine kurze Phase der Sommerstagna-
tion auf bzw. sind nur lokal in bestimmten Bereichen des Seebeckens geschichtet (WOL).
Innerhalb der beiden Seengruppen existieren im Scharmiitzelseegebiet grole Unterschiede in
der Topographie, Hydrologie und Einzugsgebietsgrofle (Tab. 1).

Die Entwicklung der Trophieparameter Sichttiefe, Chlorophyll a- und Gesamtphosphorkon-
zentration zeigte in den letzten Jahren (1998-2000) deutliche Unterschiede im Vergleich mit
den Jahren 1994-1997 (s. DENEKE et al. 1998). Bei den geschichteten Seen kam es zu einer
deutlichen Trophieminderung, wihrend die ungeschichteten Seen iiberwiegend weiter auf
einem hohen trophischen Niveau verharrten. Die mittleren Chlorophyll a-Konzentrationen im
durchmischten Bereich der Wassersdule nahmen fiir die Vegetationsperiode (April-Oktober)
bei allen geschichteten Seen im Zeitraum 1998-2000 deutlich ab (Tab. 1). Besonders stark
war die Abnahme mit —62 % beim Wolziger See, was sich auch in einer starken Zunahme bei
der mittleren Sichttiefe widerspiegelte (WOL: +103 %). Drei weitere geschichtete Seen
(GGL, SPR, RIE) zeigten ebenfalls eine Sichttiefezunahme, die deutlich tiber 20 % liegt.
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Abbildung 1: Monatsmittel der Lufttemperatur sowie Monatssumme von Niederschlag und
Globalstrahlung fiir die Jahre 1993 bis 2000 fiir die Wetterstation Lindenberg (52°13° N;
14°07° E).
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Abbildung 2: Abweichung vom Normalwert (langjdhriges Mittel 1961-1990) des Monatsmit-
tels der Lufttemperatur und der Monatssumme des Niederschlages 1993 bis 2000 fiir die
Wetterstation Lindenberg. Bei der Abweichung der Monatssumme der Globalstrahlung wurde
der Mittelwert fiir die Jahre 1993 - 2000 zugrunde gelegt.

-8-



Im mesotrophen Tiefen See nahm die mittlere Sichttiefe um weitere 6 % auf iiber 6 m zu, was
aber im Bereich der jahrlichen Schwankungen liegt. Zur Beurteilung der Nachhaltigkeit dieser
Entwicklung ist es wichtig, ob gleichzeitig auch eine Abnahme der Phosphorkonzentrationen
zu verzeichnen ist, die ein MaB fiir das Eutrophierungspotential der Gewisser sind. Dies ist
bei allen geschichteten Seen mit einer Abnahme von —14 bis —34 % in unterschiedlichem
MaBe der Fall. Nur beim Scharmiitzelsee ist die Abnahme mit —4 % so gering, dass die
Verdanderungen von Sichttiefe und Chlorophyll a bisher noch nicht als eine dauerhafte
Verbesserung der trophischen Situation angesehen werden kdnnen.

Bei den ungeschichteten Seen zeigen 4 von 6 Seen eine mit —8 bis —16 % vergleichsweise
geringe Abnahme der mittleren Chlorophyll a-Konzentrationen im Zeitraum 1998-2000. Beim
Petersdorfer See kam es sogar zu einem Anstieg von +16 %. Entsprechend sind die Verédnde-
rungen bei der Sichttiefe. Nur in 2 Fillen (KGL, STSU) wurden groBere (positive) Verdnde-
rungen festgestellt, beim Kleinen Glubigsee (+21 %) und beim Storkower See (Siid) (+27 %).
Die anderen Seen lagen zwischen —7 und +9 %. Bei den TP-Konzentrationen zeigten sich
dhnlich geringe Verdanderungen mit Ausnahme von KGL.

Chla (ug I")

20 30 40 50 60 70 80 90100 30 40 5 60 70 8 90 100
-1
TP (g 1)

Abbildung 3: Trophieentwicklung ausgewihlter Seen im Scharmiitzelseegebiet 1994-1999.
Doppelt-logarithmische Darstellung der Chlorophyll a- und TP-Konzentrationen (Vegetati-
onsmittelwerte) (Abkilirzungen der Seen s. Tab. 1).

Ein Vergleich der Langzeitmittelwerte fiir die Trophieparameter (Tab. 2a) zeigt, dass in 7 von
12 Seen regelmiBig hohe Algenbiomassen im Winter mit z.T. deutlich mehr 30 pg 1" Chloro-
phyll a auftraten (Darstellungen von Jahresgingen von Chlorophyll a und Sichttiefe finden
sich bei MISCHKE & RUCKER, dieses Heft.). In 10 Fillen sind die Winterwerte mehr als
halb so grofl wie das Vegetationsmittel. Der mesotrophe Tiefe See hat sein Biomassemaxi-
mum stets im Winter. Im Sommer findet die Primérproduktion zum iiberwiegenden Teil im
Metalimnion statt (RUCKER 2000), was in der Trophiebewertung nicht beriicksichtigt wird.
In den polymiktischen Seen MEL, STSU, LAN und PET liegen die TP-Sommermittelwerte
gleich oder sogar deutlich hoher als die Winterwerte. Die Annahme, dass die Friihjahrssitu-
ation das maximale Eutrophierungspotential darstellt, trifft also fiir diese Seen nicht zu. Beim
gelosten Phosphor werden unabhingig vom Mixisregime regelméfBig sehr niedrige Sommer-
werte (<10 pg I"' DIP) beobachtet, die eine zeitweise Phosphorlimitation vermuten lassen
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(SAS 1989). Nur im LEB und dem verbundenen Wolziger See liegen die SRP-Werte deutlich
hoher. In einigen polymiktischen Seen (MEL, KGL, PET) sind auch die Winterwerte dhnlich
niedrig, was zu den hohen Winterbiomassen der Algen in diesen Gewéssern passt. Im
Vollenweider-Diagramm in Abbildung 3 ldsst sich die Trophieminderung besonders im WOL
und GGL deutlich verfolgen, wéihrend sich die Verdnderungen in den anderen dargestellten
Seen im Rahmen der langjdhrigen Schwankungen bewegen. Der Lebbiner See scheint sich
nach dem winterlichen Fischsterben 1994 wieder auf hohem trophischen Niveau stabilisiert
zu haben.

2.3.3 Entwicklung von Mikro- und Makrondhrstoffen der Algen

Besonders in den intensiv polymiktischen Seen (MEL, LAN, PET) zeigt sich eine ansteigende
Tendenz beim Gesamtstickstoff wihrend der Vegetationsperiode (Tab. 2b) auf einem bereits
hohen Niveau von >1 mg 1" TN. Bei diesen Seen sind auch die Konzentrationen wihrend der
Vegetationsperiode gleich hoch oder sogar hoher als im Winter. Der Hauptanteil des geldsten
Stickstoffs liegt im Sommer wie im Winter als Ammonium vor (Tab. 2b). In den Seen mit den
hochsten Konzentrationen im Winter (STNO, WOL, LAN, LEB, PET) zeigte sich eine ab-
nehmende Tendenz der Ammoniumkonzentrationen. Beim Silizium gibt es eine dhnliche sai-
sonale Verteilung zwischen Sommer und Winter in Abhéngigkeit von der Intensitét der Po-
lymixie wie beim Gesamtstickstoff. Besonders hohe Konzentrationen in der Vegetationsperi-
ode wurden insbesondere in den polymiktischen Flachseen gefunden. Der Scharmiitzelsee
fallt im Vergleich dazu durch eine relative Siliziumarmut auf (300-700 pg 1" SiO»). Die Chlo-
rid-Konzentrationen weisen fiir den Lebbiner See auf eine (zunehmend) hohe Belastung durch
seine Funktion als Vorfluter von Klarwerksabfliissen hin. Aber auch besonders hohe Konzen-
trationen beim DOC, TN, TP, Ammonium, Silizium (Tab. 2a, b) unterstreichen diese Belas-
tungssituation. Interessant ist in diesem Zusammenhang, dass die mit dem Lebbiner See durch
einen Kanal in Verbindung stehenden WOL und LAN teilweise dhnlich hohe Konzentra-
tionen der o. g. Parameter aufweisen. Trotz der positiven Entwicklung des Wolziger Sees
kann das als Ausdruck der nach wie vor hohen anthropogenen Belastung betrachtet werden,
wobei die Grofle des direkten Einflusses des LEB auf die nachfolgenden Seen derzeit nicht
abgeschitzt werden kann.

In Abbildung 4 wurde die Entwicklung der Konzentrationen der wichtigsten Algennihrstoffe,
Phosphat, Nitrat und Ammonium, dargestellt. Sie wurden zu den Gesamtkonzentrationen der
Elemente Phosphor und Stickstoff (TP und TN) in Beziehung gesetzt. Es wurden vier
Gewisser (TIE, WOL, RIE, GGL) ausgewéhlt, in denen sich eine Verringerung der Trophie
andeutet und Anderungen in der Phytoplanktonzusammensetzung beobachtet wurden (vgl.
MISCHKE & RUCKER, dieses Heft). So ist in den dargestellten Seen seit 1996 die TP-
Konzentration wéhrend der Friihjahrsvollzirkulation riickldufig. Eine derartige Tendenz ist in
den iibrigen geschichteten Seen des Untersuchungsgebietes, Springsee und Storkower See,
nicht so deutlich ausgepriagt. Bei den Flachseen lédsst sich ebenfalls keine Verdnderung
feststellen. Beim geldsten Phosphor zeigt sich ein Abnahme der Spitzenwerte im TIE und
GGL ab 1997, im WOL ab 1998. Bei den Stickstoffverbindungen féllt der Riickgang der
Ammoniumkonzentrationen im WOL und GGL ab 1997 auf. Die Konzentrationen waren
1994 — 96 etwa 2 bis 3 mal so hoch wie im Scharmiitzelsee. In den letzten drei Jahren nédhern
sie sich mit 500 pug 1" dem Niveau des Scharmiitzelsees an. Wihrend dort noch keine
Veranderungen festzustellen sind, fallen die Maxima der Ammoniumkonzentrationen im TIE
seit Beginn der Untersuchungen ab (Ausnahme Juli 1999).
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Tabelle 1: Kennwerte zur Gewisserstruktur und Hydrologie von 12 Seen im Scharmiitzelseegebiet und Vergleich der Vegetationsmittelwerte der
(April-Oktober) verschiedener Trophieparameter (Epilimnion) fiir die Zeitrdume 1994-1997 und 1998-1999/2000. Abkiirzungen: Z.x: maximale
Tiefe, Zmean: mittlere Tiefe, t: theoretische Aufenthaltszeit, EZG: Einzugsgebiet, di: dimiktisch, poly: polymiktisch, ST: Sichttiefe, Chl a: Chloro-
phyll a (korrigiert), TP: Gesamtphosphor.

Seen Zmax  Zmean | Fléche t EZG | Mixis ST Chla | TP | cChlaTP
von 1994 1998 | 1994 1998 | 1994 1998 | 1994 1998
bis 1997 2000 | 1997 2000 | 1997 1999 | 1997 1999
m m km? Tage, Jahre km® m m |pgl! ug I ug ' pgl!

Geschichtete Seen

n. LAWA (1999)

Tiefer See TIE 22,9 10,1 | 0,63 3,51 2,5 di 593 6,29 3,7 29 | 21 17 0,2 0,2

Springsee SPR 18,1 9,5 | 0,59 1,11J. 12 di 1,04 1,43| 35,2 | 244 | 35 25 1,0 1,0

Grofler Glubigsee GGL | 12,0 4,2 | 0,64 0,517. 16 di 0,90| 1,56 39,5 | 26,7 | 41 35 1,0 0,8

Scharmiitzelsee RIE 29,5 9,0 |12,09 | 16 . 112 di 1,40 1,74 28,7 | 25,1 | 54 52 0,5 0,5

Storkower See STNO| 11,4 48 | 1,39 (1,51 168 di 1,00| 1,17| 42,7 | 33,0 | 72 58 0,6 0,6

(Nord) (poly)

Wolziger See WOL | 13,0 5,5 | 5,79 1,417. 382 di 1,18 2,39 52,5 | 20,1 | 106 70 0,5 0,3
(poly)

Ungeschichtete

Seen n. LAWA

(1999)

Melangsee MEL 33 1,6 | 0,11 22 T. 5 poly 0,74 0,69| 75,1 | 77,2 73 79 1,0 1,0

Kleiner Glubigsee =~ KGL 44 24 | 0,06 8 T. 17 di 0,99 1,20 43,3 | 41,5 | 49 63 0,9 0,7
(poly)

Storkower See (Siid) STSU| 8,0 3,8 | 2,33 (1,51 168 | poly 0,92 1,17| 45,7 | 37,4 | 65 56 0,7 0,7

Langer See LAN 3,8 2,1 | 1,55 - 395 | poly 0,54 0,54 97,9 | 99,0 [107 |116 0,9 0,9

Lebbiner See LEB 40 2,1 | 0,28 - 4,6/ poly 0,95 1,04| 59,9 | 552 | 89 |100 0,7 0,6

Petersdorfer See PET 40 231 0,23 - 3,5 poly 0,59 0,54| 69,4 | 80,4 61 67 1,1 1,2
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Abbildung 4: Jahresginge des geldsten (DIP) und des Gesamtphosphors (TP) sowie der gels-
sten NO-Verbindungen (NO,+NO3") (NOg) und von Ammonium (NH4) und Gesamtstickstoff
(TN) fiir die durchmischte Wasserschicht ausgewéhlter Seen des Scharmiitzelseegebietes von
Juli 1993 bis Dezember 1999.
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Tabelle 2a: Vegetationsmittelwerte (Veg) und Wintermittel (Win) der Sichttiefe (ST), der Chlorophyll a-Konzentration (Chl a), des Gesamtphos-
phors (TP), des gelosten, anorganischen Phosphors (DIP) und des geldsten organischen Kohlenstoffs (DOC) berechnet aus den Monatsmittelwerten
von April bis Oktober. bzw. Dezember bis Februar flir den Zeitraum November 1994 bis Oktober 1999 fiir 12 Untersuchungsgewésser im Schar-
miitzelseegebiet (Abkiirzung der Seen s. Tab. 1). Die Markierungen geben an, ob seit 1997 eine stark ansteigende oder stark abnehmende Tendenz
festzustellen ist (+ ansteigende Tendenz; — abnehmende Tendenz).

ST m Chl a ng 1! TP ng 1! DIP pgl’ DOC mgl”

Veg Win Veg Win Veg Win Veg | Win Veg | Win
TIE 6,1 + 5,3 3,5 5,9 21 32 3,00 13,1 3,8 3,4
MEL 0,7 1,5 73,3 37,1 75 41 5,1 6,6 6,3 5,0
SPR 1,1 2,2 31,7 17,9 33 66 4,0 243 5,1 5,3
GGL 1,0 1,4 36,5 33,6 40 63 53| 153 6,0 5,4
KGL 1,0 1,3 43,4 38,1 49 58 5,5 7,6 5,7 5,8
RIE 1,3 2,7 29,5 17,1 53 87 7,3| 40,6 5,7 5,6
STSU 1,0 1,6 43,7 32,9 64 58 7,2 14,0 6,5 6,3
STNO 1,0 1,8 40,7 28,2 69 91 8,0 25,0 6,3 6,4
WOL 1.4 + 2,0 45,5 20,3 98 120 19,0 68,0 7,8 7,9
LAN 0,5 1,1 98,7 67,8 110 122 6,6 299 7,6 7,8
LEB 0,9 1,5 57,3 36,6 111 160 39,4| 64,6 10,7 11,7
PET 0,6 0,8 72,7 52,4 63 46 7,2 7,3 14,6 13,8




Tabelle 2b: Vegetationsmittelwerte (Veg) und Wintermittel (Win) des Gesamtstickstoffs (TN) und verschiedener geloster Mikro- und Makronéhr-
stoffe (NOg: Nitrit- und Nitrat-Stickstoff, NHs: Ammonium-Stickstoff, SiO,: Silikat, Cl: Chlorid, SO4: Sulfat) berechnet aus den Monatsmittelwer-
ten von April bis Oktober bzw. Dezember bis Februar fiir den Zeitraum November 1994 bis Oktober 1999 fiir 12 Untersuchungsgewisser im
Scharmiitzelseegebiet (Abkiirzung der Seen s. Tab. 1). Die Markierungen geben an, ob seit 1997 eine stark ansteigende oder stark abnehmende
Tendenz festzustellen ist (+ ansteigende Tendenz; — abnehmende Tendenz).

TN pgl' | NOg pgl' [ NH4 pgl! SO, ng 1! Cl mg 1" SOq4 mg 1!

Veg Win | Veg | Win | Veg | Win Veg Win Veg Win Veg Win
Tie 376 371 6 500 72| 213 648 1219 31,5 32,2 98,3 101
MEL | 1045 +| 867 41 42| 46| 334 2522 2127 27,5 27,3 79,9 79,1
SPR 649 1055 11 34| 35| 938 1497 2412 19,6 18,4 61,8 58,0
GGL 676 1284 11 73| 75| 1041 1152 2067 17,7 18,9 52,7 55,0
KGL 836 1564 7 93| 86| 749 1516 2009 18,2 18,3 53,8 55,7
RIE 671 988 14 319 79| 191 309 700 22,4 21,6 53,9 54,0
STSU 679 1125 10| 124 88| 387 903 1451 22,0 22,1 50,4 52,9
STNO | 611 1308 11| 121]| 105 639 819 1476 21,3 21,8 47,1 51,7
WOL 697 1633 38| 244| 218| 962 1029 3049 37,1 37,9 65,3 69,3
LAN 1409 +| 1416 15| 284| 60| 438 2334 3051 36,6 37,6 81,2 79,5
LEB 1245 2421 | 187 201| 459 1786 3169 3702 43,1 45,2 69,1 70,2
PET 1722 +| 1647 16 27| 102 1397 890 1419 37,5 36,4 39,8 —| 38,5




2.3.4 Trophieklassifikation und Bewertung nach LAWA (1999)

Die Verdnderungen bei den Trophieparametern spiegeln sich auch bei der Trophieklassifika-
tion und —bewertung nach LAWA (1999) wider (Tab. 3). Bei den geschichteten Seen kommt
es generell zu einer Trophieminderung um eine Stufe (Ausnahme STNO) und die Bewertung
verbesserte sich im Mittel von 3,2 auf 2,3. Am besten von allen Seen schneidet der Tiefe See
ab, der jetzt knapp als oligotroph klassifiziert werden kann und damit seinem Referenzzustand
entspricht. Der Springsee und der Grofle Glubigsee erhalten trotz der schon eingetretenen
Verbesserung eine relativ schlechte Bewertung innerhalb dieser Gruppe, da sie immer noch
um 2 Stufen von ihrem Referenzzustand ,oligotroph’ abweichen. Bei den ungeschichteten
Seen konnte auch 1999 noch keine Verdanderung beobachtet werden. Eine Ausnahme ist hier
der STSU, der als 2. Seebecken des Storkower Sees getrennt und im Gegensatz zum tieferen
Nordbecken (STNO) als ungeschichtet klassifiziert wird. Damit haben beide Becken jetzt
wieder die selbe Trophie. Der Lange See ist weiterhin das insgesamt am stérksten eutrophierte
Untersuchungsgewaisser (polytroph). Er weicht als einziger ungeschichteter See um 2 Stufen
von seinem an sich schon hohen Referenzzustand (e2) ab und erhélt damit die schlechteste
Bewertung (5). Der Unterschied im Trophiezustand zwischen geschichteten und unge-
schichteten Seen ist aufgrund dieser Entwicklung weiter angewachsen (Abb. 5). Abgesehen
vom Tiefen See befinden sich die geschichteten Seen jetzt iiberwiegend im eutrophen Zustand
el, wihrend die ungeschichteten Seen weiterhin im Mittel polytroph pl sind. Unterschiede
von einer Trophiestufe sollten bei einzelnen Seen aber nicht liberbewertet werden. Wie in
Abbildung 5 dargestellt, konnen kleine Verdanderungen im Grenzbereich zwischen 2 Trophie-
stufen zu einer anderen Klassifikation fithren (RIE, STSU), dem stehen andererseits relativ
grofle Verdanderungen innerhalb einer Trophiestufe ohne Auswirkungen auf die Klassifikation
gegeniiber (PET, LEB, STNO, KGL).

2.4 Diskussion

Es ist zu vermuten, dass der strenge Winter 1995/96 mit einer ungewohnlich langen Eisbe-
deckung der Seen (mehr als 3 Monate) einen nachhaltigen Einfluss auf die Entwicklung
insbesondere der dimiktischen Seen hatte. Der Tiefe See fror beispielsweise zu einem
Zeitpunkt zu, als der Wasserkorper noch nicht vollstdndig durchmischt war (vgl. KLEEBERG
et al. 2000). Da die Seen bis Mitte April eisbedeckt waren, ging die Winterstagnation quasi in
die Sommerstagnation iiber. Die Folge diirfte fiir alle tiefen Gewisser eine stirkere Nahrstoft-
ricklosung am Sediment gewesen sein, da durch die stark verkiirzte Vollzirkulation der
Sauerstoffvorrat des Wasserkorpers geringer als in normalen Jahren war. Infolge dessen war
in den geschichteten Seen bis 1997 eine Tendenz der Trophieerh6hung an Hand der Erhéhung
des Chlorophyllgehaltes und der Abnahme der Sichttiefe festzustellen (Abb. 1a in MISCHKE
& RUCKER, dieses Heft). Nach 1997 setzte sich der Trend der Trophieerhdhung nicht fort
und das von KLEEBERG et al. (2000) gezeichnete Szenario fiir den Tiefen See, bei dem es zu
einem Aufschaukeln des Eutrophierungsprozesses kommt, hat sich gliicklicherweise nicht
eingestellt. In anderer Art wirkte sich der strenge Winter 1995/96 auf den flachen Lebbiner
See aus. Dort kam es unter Eis zu einem Fischsterben, in dessen Folge sich im folgenden Jahr
das Zooplankton dermaflen stark vermehren konnte, dass das Phytoplankton nicht die Abun-
danz der Vorjahre erreichen konnte (DENEKE et al. 1998).
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Tabelle 3: Trophie-Klassifikation und Bewertung des Gewésserzustandes nach der LAWA-
Richtlinie (1999) fiir die Zeitrdume 1994-97 und 1998-2000. Die grau hinterlegten Referenz-
zustdnde wurden fiir die Bewertung zugrunde gelegt. Abkiirzungen: m: mesotroph, e: eutroph,
p: polytroph, Refy;: Referenzzustand, morphometrisch, Refpy: Referenzzustand nach poten-
tentiell natiirlichem Néhrstoffeintrag).

Referenzzustand | ST-Zustand Bewertung
Ref Refpy | 94-97 1999 | 94-97 1999
Geschichtete Seen
Tiefer See m 0 m 0 2 1
Springsee m 0 e2 el 4 3
GrofBer Glubigsee m (el) 0 e2 el 4 3
Scharmiitzelsee m m e2 el 3 2
Storkower See (Nord) m (el) m e2 e2 3 3
Wolziger See m - e2 el 3 2
Ungeschichtete Seen
Melangsee e2 0 pl pl 3 3
Kleiner Glubigsee el 0 e2 e2 2 2
Storkower See (Siid) el m pl e2 3 2
Langer See e2 - p2 p2 5 5
Lebbiner See e2 m pl pl 3 3
Petersdorfer See e2 - pl pl 3 3
4.5
10| 1994-97 p2
71 3 1999 pl
> 3.5- B -
@ e2
2 3.0+ -
— el
D 254 —
= m
o 20- -
= m
1.5 4 —
0]
1.0

TIE
SPR
GGL

RIE

STNO
WOL
MEL
KGL
STSU
LAN
LEB
PET

Abbildung 5: Vergleich der Trophiebewertung nach LAWA (1999) fiir die Jahre 1994-97 und
1999. Linke Gruppe: geschichtete Seen, rechte Gruppe: ungeschichtete Seen; Abkiirzungen
der Seen s. Tab.1, fiir die Trophiestufen s. Tab. 3.
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Es zeigt sich beim Vergleich der Periode bis 1997 und danach eine deutlich divergierende
Entwicklung zwischen den geschichteten und ungeschichteten Seen. Eine deutliche Trophie-
minderung trat nur bei den geschichteten Seen ein. Die ungeschichteten Seen zeigten Verin-
derungen sowohl in Richtung Trophiezunahme als auch Trophieabnahme auf einem weiterhin
deutlich hohem Niveau. Besonders beim WOL und GGL scheinen trophische Schwellenwerte
(CHORUS 1995) unterschritten worden zu sein, wobei die Hypolimnia eine wichtige Rolle
als Néhrstoffsenken spielen diirften. Dagegen sind Prognosen hinsichtlich einer Ver-
schlechterung bzw. Verbesserung des Scharmiitzelsees bzw. des Langen Sees (DENEKE et
al. 1998) nicht eingetreten. Die bis 1997 beobachteten Verdnderungen erwiesen sich als nicht
dauerhafte Schwankungen. Sie sind klimabedingt oder durch Verédnderungen in der Biozonose
hervorgerufen. Eine besondere Rolle fiir die weitere Beurteilung der Trophieentwicklung
spielt die unterschiedliche, saisonale Empfindlichkeit von geschichteten und ungeschichteten
Seen gegeniiber Klimaschwankungen, die sich in einer Verdnderung des Schichtungsver-
haltens widerspiegeln und das Wachstum der Planktonpopulationen sowie die Verfiigbarkeit
wichtiger Ressourcen (Licht, TP) beeinflussen. Dies ldsst sich auch an den deutlichen Unter-
schieden der Winter- und Sommerwerte verschiedener Nahrstoffe ablesen.
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3 Veranderungen der Zusammensetzung der Algenzonose in Stand-
gewasser n des Schar muitzel seegebietes

Ute Mischke und Jacqueline Riicker

Abstract

The phytoplankton composition of 10 lakes in the region of lake Scharmiitzelsee was studied
within the framework of decreasing nutrient load. At least one sample of the chlorophyll
maximum was analysed for the year 2000. The results were compared to the phytoplankton
composition of the years 1993 — 97. The long-term data set of secchi depth and chlorophyll a
(7 years at least bimonthly) was included into the investigation of biomass development.
Since 1997, changes of algal composition characterised by a replacement of cyanobacteria by
other algal groups were observed in four lakes. The species composition of lakes Springsee
and Storkower See was not affected by slightly reduced TP concentrations, but secchi depth
and the portion of dinoflagellates increased. In the shallow polymictic lakes, trohic state did
not change and the phytoplankton is still dominated by cyanobacteria. In the only mesotrophic
lake Tiefer See, the cyanobacterium Planktothrix rubescens vanished almost completely since
1998.

Kurzfassung

Vor dem Hintergrund einer verringerten Nahrstoffbelastung in Seen des Scharmiitzelsee-
gebietes wurden mogliche Auswirkungen auf die Zusammensetzung der Algenzénosen unter-
sucht. Dazu wurde fiir das Jahr 2000 aus 10 Seen mindestens eine Probe, die zur Zeit des
Jahresmaximums der Chlorophyll-a-Konzentration entnommen wurde, analysiert. Das Ergeb-
nis wurde mit der Algenzusammensetzung der Jahre 1993 - 97 verglichen. Der kontinuierliche
Langzeitdatensatz von Sichttiefe und Chlorophyll a (7 Jahre mit mindestens 2monatlicher
Probenahme) wurde in die Betrachtung der Biomasseentwicklung einbezogen. Seit 1997
konnte in vier geschichteten Seen eine Verdnderung der Algenzusammensetzung beobachtet
werden, die durch eine Ablosung der Blaualgen durch andere Algengruppen gekennzeichnet
war. Springsee und Storkower See zeigten trotz einer leichten Verringerung der TP-Konzen-
tration keine Anderungen in der Artenzusammensetzung, jedoch nahmen die sommerlichen
Sichttiefen und der Anteil der Dinoflagellaten zu. In den flachen, polymiktischen Seen ver-
anderte sich die Trophie nicht und das Phytoplankton wird weiterhin von Blaualgen be-
herrscht. Im einzigen mesotrophen See der Region, dem Tiefen See, verschwand die Blaualge
Planktothrix rubescens seit 1998 vollstandig.

3.1 Einleitung

Im Freiwasser der meisten Seen der Scharmiitzelsee-Region herrschen im Sommer Blaualgen
(Cyanobakterien) vor, die die Wasserqualitit durch Aufrahmungen und starke Triibung er-
heblich beeintrichtigen kénnen. Nach RUCKER et al. (1997) ist in flachen und sehr hiufig
durchmischten Seen die Art Planktothrix agardhii regelméBig bestandsbestimmend, wéihrend
in weniger windexponierten Seen Arten der Gattung Limnothrix vorherrschen. Diese Begiin-
stigung von Planktothrix agardhii durch hiaufige Mixisereignisse konnte durch Enclosure-
Versuche im Langen See von WIEDNER (1999) bestitigt werden.
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Planktothrix agardhii ist als toxinbildende Art bekannt. Sie enthélt Gifte, die die Leber von
Sdugetieren schidigen (Hepatotoxine), wozu das Microcystin gehort. Da die Microcystine
tiberwiegend in den Zellen gebunden sind, stellen sie allerdings nur beim Verschlucken des
algenhaltigen Seewassers eine unmittelbare Gefahrdung dar. Nach der Badeverordnung der
Weltgesundheitsorganisation (WHO) sollte in Gewédssern mit ausgepragten Blaualgenbliiten
(> 50 pg Chla I bei Dominanz von Blaualgen) nicht gebadet und Trinkwasser mit mehr als
1 ug " Microcystin nicht zum Verzehr freigegeben werden. Nach einer deutschlandweiten
Untersuchung (gefordert durch das BMBF) enthielten zwei unserer Untersuchungsgewisser
(Langer See und Wolziger See) die mit Abstand hdchsten Microcystinkonzentrationen im
Seston (WIEDNER & NIXDORF 1997).

Sanierungsmafnahmen im Einzugsgebiet zur Verminderung der Nahrstoftbelastung von Seen
(z.B. Kldranlagenbau in Storkow) sind also nur dann wirklich erfolgreich, wenn neben der
gewiinschten Reduzierung der Phytoplanktonbiomasse auch ein Wandel in der Algenzusam-
mensetzung erreicht wird, d.h. der Anteil von potentiell toxischen Blaualgen zuriickgedriangt
wird. Doch auch bei dhnlicher Algenbiomasse kann sich die Qualitdt eines Sees verbessern,
wenn sich nicht linger Blaualgen, sondern Arten anderer Algenklassen im Phytoplankton
durchsetzen kdnnen, wie am Beispiel des Lebbiner See gezeigt werden kann. Ahnlich verhielt
sich der in der Sanierung befindliche Tegeler See in den Jahren 1990 - 1993, der bei einer
mittleren Gesamtphosphor- (TP-) Konzentration in der Vegetationsperiode von 55 - 60 pg 1™
TP mit einer nur leichten Abnahme der sommerlichen Algenbiomasse, aber einer erheblichen
Verminderung des Anteils der Cyanobakterien im Sommer reagierte (CHORUS, 1995).
CHORUS (1995) beobachtete an verschiedenen Berliner Seen ein ,,Umschalten* der Phytoco-
enose auf ein stabil niedrigeres Biomasseniveau, wenn ein Schwellenwert unterhalb von 60
ng 1" Gesamt-P erreicht wurde. Eine erste Reaktion des Phytoplanktons auf eine P-Entlastung
ist in den Sommermonaten zu erwarten (CHORUS 1995), weshalb im folgenden iiberwiegend
das Sommerplankton betrachtet wird.

In einigen geschichteten Seen des Scharmiitzelseegebietes verringerte sich die iiber die Ve-
getationsperiode gemittelte TP-Konzentration in den Jahren nach 1997 (DENEKE et al., die-
ses Heft), so dass eine Verdnderung der Algenzusammensetzung erwartet werden kann. Der
vorliegende Beitrag vergleicht die aus den Jahren 1993 bis 1996 bekannte Algenzusammen-
setzung einiger Seen (ZIPPEL 1996, ZIPPEL & NIXDORF 1997, WIEDNER et al. 1996,
WIEDNER 1999) mit der heutigen im Licht einer verdnderten trophischen Situation. Trotz
der bisher nur sporadischen Erfassung der Algenzusammensetzung im Sommer 1999 und
2000 werden fiir einige Seen drastische Verdnderungen gegeniiber fritheren Jahren sichtbar,
die hier erstmalig aufgezeigt werden.

3.2 Material und Methoden

Seit 1993 wurden aus 12 Seen regelmifBig mit einem 2,3-Liter-LIMNOS-Wasserschopfer vo-
lumengewichtete Mischproben aus der durchmischten Schicht, d.h. entweder aus der gesam-
ten Wassersdule oder nur aus dem Epilimnion, entnommen. Davon wurden die Konzen-
trationen von Chlorophyll a und geldsten Nahrstoffen sowie nach Aufschluss des Gesamt-
phosphors und -stickstoffes bestimmt (vgl. NIXDORF et al. 1995). Eine Beschreibung der
Morphometrie und Mixis der Seen findet sich in DENEKE (1996).

Grundlage fiir den vorliegenden Beitrag ist die Auswertung der Planktonproben fiir die
Sommer 1999 und 2000. Aus Zeitgriinden konnten nur ausgewihlte Proben bearbeitet wer-
den. Fiir jeden See wurde mindestens eine Probe aus der Zeit des Jahresmaximums von
Chlorophyll a untersucht. Lugol-fixierte Proben wurden hinsichtlich ihrer Phytoplanktonzu-
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sammensetzung qualitativ (Nikon, 600fach; Phasenkontrast) und quantitativ nach der Uter-
mohl-Technik (ROTT 1981) mit Hilfe eines Umkehrmikroskopes (Zeiss 500fach und
200fach; Interferenzkontrast) ausgewertet. Die Berechnung der Zellvolumina aus einfachen
Dimensionsmessungen (je 20 Zellen der dominanten Arten) erfolgte durch die Volumenbe-
rechnung von geometrischen Korpern, die der Zellform angenéhert sind. Die Lange der Fila-
mente von fadigen Blaualgen, die innerhalb eines Zihlstreifens lagen oder hineinreichten,
wurden bei der Zidhlung direkt mit Hilfe des Okularmikrometers vermessen und die Léngen
aufaddiert. Die Biovolumina (mm® "' bzw. cm® m™) wurden 1:1 als Frischgewicht (mg 1™")
umgerechnet.

Weitere Proben von 1999 und 2000 wurden nach dem Absetzen der lugolfixierten Proben in
Sedimentationskammern (2,1 ml) nur halbquantitativ ausgewertet, indem eine Artenliste mit
Zuordnung der Arten zu drei Haufigkeitsklassen (Einzelfund; 2 bis 20 Zellen / Kammer =
bestandsbildend; >20 Zellen / Kammer = hiufig bis dominant) erstellt wurde.

Einige Taxa der Cyanobakterien wurden fotografisch dokumentiert. Die im Text hinter den
Art- bzw. Klassennamen in Klammern gesetzten Prozentangaben geben den Anteil des
Taxons an der gesamten Algenbiomasse an. Die Angaben der Gesamtphosphor-(TP) und
Chlorophyll-a-Konzentration im Text sind Mittelwerte der Vegetationsperiode April bis Okto-
ber (vgl. DENEKE et al., dieses Heft).

Folgende Kiirzel wurden fiir die verschiedenen Seenamen verwendet:

LAN = Langer See RIE = Scharmiitzelsee; Probestelle Wendisch-Rietz
MEL = Melangsee SPR = Springsee

PET = Petersdorfer See WOL= Wolziger See

LEB = Lebbiner See GGL = GroBer Glubigsee

KGL  =Kleiner Glubigsee TIE = Tiefer See

3.3 Ergebnisse

In den Abbildungen 1 a und b sind die Sichttiefen sowie die Chlorophyll-a-Konzentrationen
im Epilimnion bzw. bei vollstindiger Durchmischung der gesamten Wasserséule fiir den Zeit-
raum Juli 1993 bis Dezember 2000 fiir 12 ausgewéhlte Seen der Scharmiitzelsee-Region dar-
gestellt. Wie bei DENEKE et al. (dieses Heft) bereits ausgefiihrt, kann in den dimiktischen
Seen (Abb. 1a) eine Verringerung des Chlorophyllgehaltes bzw. eine Erhohung der Sichttiefe
nach 1997 beobachtet werden, wobei diese Entwicklung in den einzelnen Seen unterschied-
lich stark ausgeprdgt ist und in verschiedenen Jahren einsetzt, d.h. im Tiefen, Wolziger und
Storkower See bereits ab 1998, im GroBlen Glubig- und Springsee ab 1999 und im Scharmiit-
zelsee erst ab 2000. Die flachen, polymiktischen Seen (Abb. 1b) zeigen dagegen keine Ten-
denz zur Verringerung der Trophie.
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Abb. 1a: Verlauf von Sichttiefe und Chlorophyll a in ausgewéhlten Seen

des Scharmiitzelseegebietes von Juli 1993 bis Dezember 2000.
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Von 10 Seen wurde die Algenzusammensetzung zum Zeitpunkt des Jahresmaximums der
Biomasse ausgewertet (Abbildung 2). Die Verdnderungen der trophischen Situation sowie der
Algenzusammensetzung konnen in den vier Gruppen zusammengefasst werden:

A) Seen, die eine Anderung der Algenzusammensetzung in der zweiten Hilfte der 90er
Jahre erfuhren.

B) Seen, in denen trotz einer Abnahme der TP-Konzentration bisher keine Verdnderung
in der Phytoplanktonzusammensetzung beobachtet werden konnte.

O) Seen mit unverdnderter Trophie und Algenzusammensetzung.

D) Der Tiefer See, der einzige mesotrophe See mit einem Tiefenchlorophyllmaximum

3.3.1 A) Seen, die eine Anderung der Algenzusammensetzung in der zweiten Hilfte
der 90er Jahre erfuhren

In allen Untersuchungsjahren von 1993 bis 1996 herrschten in den Sommermonaten von Juli
bis September im Wolziger See, GroBen Glubigsee, Lebbiner See und im Scharmiitzelsee
fadige Blaualgen vor. In den letzten beiden Jahren konnten in diesen vier Seen deutliche Ver-
dnderungen in der Algenzusammensetzung beobachtet werden.

Wolziger See

Das Phytoplankton im Wolziger See wurde in den fiinf Jahren vor 1998 von unterschiedlichen
Blaualgenarten bestimmt: 1993 und 1994 dominierte Planktothrix agardhii, 1995
"Limnothrix" (v.a. Pseudanabaena limnetica) und 1996 und 1997 herrschten heterocytische
Arten der Gattungen Anabaena, Anabaenopsis und Cylindrospermopsis in den Sommermo-
naten Juli und August vor. Demnach gehorte der Wolziger See nicht eindeutig zu einem der
beiden in der Region vorherrschenden Blaualgen-Seentypen, wie sie in RUCKER et al.
(1997) beschrieben sind. Der Wechsel von einem Planktothrix-See hin zu einem Limnothrix-
See hat moglicherweise mit den Bedingungen im relativ milden Winter 1994/95 zu tun.
Limnothrix redekei ist dafiir bekannt, dass sie unter Lichtlimitation gut wachsen kann. Der
Wechsel zu den heterocytischen Blaualgen 1996 und 1997 kann weder aus dem
Witterungsverlauf noch aus der verdnderten Nihrstoffzusammensetzung eindeutig erklart
werden.

Erst das weitgehende Verschwinden der Blaualgen im Wolziger See in den drei nachfolgen-
den Sommern 1998 bis 2000 (Beispiel 1999; WOL, Abb. 2) fillt mit einer deutlichen Ab-
nahme der Ammonium- und SRP-Konzentrationen, vor allem in den Wintermonaten, zusam-
men. Heute bestimmen Dinoflagellaten (um 80 %), ergéinzt durch einen erheblichen Anteil an
Diatomeen und/oder Cryptophyceen, das Phytoplankton im Wolziger See. Das Maximum der
Biomasse liegt etwa um die Hailfte niedriger als in den fritheren Jahren. Dabei ist bemer-
kenswert, dass sich die Verdnderung in der Zusammensetzung des Phytoplanktons bereits zu
einem Zeitpunkt ereignete, in dem die trophische Situation durch eine unverdndert hohe
Gesamtphoshorkonzentration gekennzeichnet war (Vegetationsmittel 1998 > 90 ug I'' TP).

Die Verdnderung im Phytoplankton wirkte sich in zweierlei Hinsicht giinstig auf die Sichttie-
fen im Sommer 1998 aus: Zum einen durch die um etwa die Hilfte verminderte gesamte Al-
genbiomasse, zum anderen durch die geringere Streuung des Lichtes an den grof3zelligen
Panzerflagellaten. Erst 1999 und 2000 konnte auch hinsichtlich der TP-Konzentration im
Wolziger See eine Trendwende ausgemacht werden (< 70 pg I"' TP). Méglicherweise trug die
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Sedimentation von Kieselalgen und Dinoflagellaten zu einem verstiarkten Transport von parti-
kuldr gebundenem Phosphor ins Sediment bei, welcher dort besser als in friiheren Jahren zu-
riickgehalten wurde. Die TP-Konzentration liegt aber immer noch oberhalb des von CHORUS
(1995) genannten Schwellenwertes, unterhalb dessen eine Verdnderung der Algenzusammen-
setzung zu erwarten ist. Dennoch kann im Wolziger See die verringerte Belastung, die beson-
ders am starken Riickgang der Ammoniumkonzentrationen in den Wintermonaten zu erken-
nen ist, als Ursache fiir den seit 1998 beobachteten Dominanzwechsel innerhalb der Algenzu-
sammensetzung angesehen werden.

GroBer Glubigsee

Das sommerliche Plankton im GroBen Glubigsee wurde in den fritheren Jahren regelmafig
von Blaualgen (max. 68 %) beherrscht, woran schmale fidige Arten der Gattungen
Limnothrix und Pseudanabaena den grofiten Anteil hatten.

Dagegen zeigte sich im Sommer 1999 im Phytoplankton ein sehr diverses Bild: Neben
Cryptophyceen fanden sich zu etwa gleichen Anteilen Diatomeen und Griinalgen (Tetraedron,
Oocystis), wihrend die Blaualgen unbedeutend waren (GGL, Abb. 3). Die maximale Gesamt-
biomasse der Algen nahm um zwei Drittel gegeniiber 1994 (30.08.94 = 13 mg I''; 11.07.1995
=15mg1") ab (s. Abb. 2; 31.08.1999 = 3,7 mg 1™).

Auch als im Sommer 2000 wieder Blaualgen der Gattung Pseudanabaena gemeinsam mit
Dinophyceen wie Ceratium vorherrschten, fiel die Algenbiomasse wie bereits seit Juni 1999
insgesamt geringer als in friiheren Jahren aus, was sich in den deutlich verminderten Chloro-
phyll-a-Konzentrationen und den erhohten Sichttiefen niederschlug (Abb. 1a).

Ein Zusammenhang mit den TP-Konzentrationen kann nicht beobachtet werden, da die Vege-
tationsmittelwerte seit 1994 unverindert in einem Bereich zwischen 37 und 48 pg I'' TP
liegen.

Lebbiner See

Die Algenzusammensetzung des Lebbiner Sees wurde in den Jahren 1994 bis 1995 an drei
Sommerterminen erfasst. Der See war von Blaualgen (90 %) der Gattungen Aphanizomenon
(um 50 %) und Planktothrix agardhii (um 25 %) dominiert. Zusitzlich konnte die neu in un-
ser Gebiet eingewanderte, bisher als tropische bis subtropische Art bekannte Cylindro-
spermopsis raciborskii mit einem Biomasseanteil bis zu 13 % nachgewiesen werden (Zippel
1996).

Im Winter 1995/96 ereignete sich ein umfangreiches Fischsterben unter Eis. Es wird vermu-
tet, dass der Fral3druck auf die Wasserflohe erheblich nachlie3 und sie sich dadurch auf3eror-
dentlich stark vermehren konnten. Als Folge ihrer dadurch erhohten Filtrationsleistung wur-
den moglicherweise derartig viele Algen konsumiert, dass die Algenbiomasse im Sommer
1996 (gemessen als Chlorophyll a mit 27 pug "' im Mittel) um die Hilfte geringer als in frithe-
ren Jahren ausfiel (DENEKE & NIXDORF 1999).
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Abbildung 2: Algenbiomassen in Seen der Scharmiitzelsee-Region zum Zeitpunkt des
Sommermaximums der Chlorophyll a- Konzentration im Jahr 1999, Petersdorfer See im
Sommer 2000.
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Abbildung 3: Prozentualer Anteil der Algengattungen bzw. Algenklassen an der Gesamtbio-
masse zum Zeitpunkt des Sommermaximums im Jahr 1999. Termine s. Abb. 1. Kiirzel der
Seenamen s. Material und Methoden.

In den Sommermonaten der Jahre 1999 und 2000 wurden keine Blaualgenbliiten mehr beob-
achtet. Anstelle der Blaualgen trat Mitte Juli 1999 eine Bliite von Griinalgen der Gattung
Coelastrum microporum (57 %; LEB, Abb. 3) auf. Griinalgen sind fiir ihren hohen biomasse-
spezifischen Gehalt an Chlorophyll a bekannt (z.B. LEB 12.7.1999 = 21 mg "' FG bei 7.6 ug
Chl a mg"' FG). Die anhaltend hohe mittlere Chlorophyll-a-Konzentration (um 60 pg 1™
Chl a) entsprach 1999 deshalb einer geringeren Algenbiomasse als in fritheren Jahren (z.B.
1.9.1994 = 41 mg I"' FG bei 4,8 pg Chl a mg”' FG). Eine Griinalgenbliite wiederholte sich im
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Juli 2000 nicht, doch das Plankton war sehr divers zusammengesetzt. Ende August 2000 do-
minierte die Dinophyceae Ceratium hirundinella.

Der Dominanzwechsel innerhalb der Algenzusammensetzung des Lebbiner Sees ist ange-
sichts des unveridndert hohen trophischen Niveaus, das durch hohe Konzentrationen an Ge-
samtphosphor um 90 pg ' TP gekennzeichnet ist, erstaunlich. Allerdings sprechen eine dra-
stische Abnahme der Ammonium- und SRP-Konzentrationen sowie ein leichter Riickgang der
Sulfatkonzentrationen fiir eine verbesserte Abwasseraufbereitung in der nahegelegenen Klér-
anlage Storkow. Der seit Beginn der Untersuchungen ungebrochene Anstieg der Chloridkon-
zentration zeigt jedoch, dass dieses Gewésser immer noch stark anthropogen belastet wird.

Scharmiitzelsee (Seetiefstes bei Wendisch Rietz)

Der Scharmiitzelsee weist hinsichtlich seiner Algenzusammensetzung relativ starke Jahr-zu-
Jahr-Schwankungen, besonders im Friihjahrsplankton, auf (DENEKE & NIXDORF 1999).
Von 1993 bis 1999 ist allerdings dokumentiert (RUCKER 1998), dass im Sommerplankton
Blaualgen bestimmend waren (> 70 %).

1999 waren im Phytoplankton wie in allen anderen Jahren die Arten der Gattungen Pseud-
anabaena und Limnothrix hiufig (frither Sammelgruppe “Limnothrix”). Wie Zippel (1996)
beschreibt, muss die vorhandene vakuolenarme, sehr schmale Limnothrix-Art des Sees als ein
von Limnothrix redekei oder L. planktonica abgegrenztes Taxon behandelt werden. Daneben
hatten die heterocytischen Arten Aphanizomenon gracile sowie der Neophyt Cylindrosper-
mopsis raciborskii einen Anteil von je 15 % an der Sommerbliite 1999 (RIE, Abb. 3).

Ein Dominanzwechsel im Phytoplankton fand im Sommer 2000 von den bisher dominanten
fadigen Blaualgen zu Diatomeen (Kieselalgen) und Dinophyceen statt (Abb. 4). Diese Verén-
derung gingen mit einer signifikanten Verminderung der Algenbiomasse und einer Zunahme
der Sichttiefen im Jahr 2000 (Abb. 1a) einher.

Das Plankton wurde nicht mehr den ganzen Sommer iiber durch wenige Arten dominiert,
sondern es konnte eine rasche Abfolge verschiedener Arten unterschiedlichster Algenklassen
beobachtet werden. Anfang Juli war die Biomasse sehr gering (Abb. 4). Sie wurde iiberwie-
gend von Cryptomonaden und einigen Dinoflagellaten gebildet. Die Abundanz wurde aller-
dings von sehr kleinzelligen, schnellwachsenden Arten wie der Griinalge Ankyra sowie der
koloniebildenden Blaualge Aphanothece cladrathra bestimmt.

Bereits 2 Wochen spiter war der Dinoflagellat Ceratium hirundinella erheblich angewachsen
und bildete die Hélfte der gesamten Algenbiomasse. Ende Juli, zum Zeitpunkt des Chloro-
phyll-a-Maximums, wurde Ceratium, zumindest im Epilimnion, kurzzeitig von der Blaualge
Anabaena flos-aquae abgelost. Ende August konnten wieder vermehrt Ceratium und Diato-
meen wie Fragilaria crotonensis angetroffen werden. Die Schwankungen der Biomasse von
Ceratium beruhen wahrscheinlich auf der unterschiedlichen vertikalen Einschichtung des
Dinoflagellaten. Die Verdnderungen sollten aufgrund ihrer Brisanz quantitativ auch fiir das
Folgejahr dokumentiert werden.

Die deutliche Verringerung des Anteils der Blaualgen und die Abnahme der Biomasse im
Scharmiitzelsee im Jahr 2000 ereignete sich bei TP-Konzentrationen grofer 40 pg I (Daten
liegen bisher nur unvollstdndig vor). In den Jahren zuvor schwankte das Vegetationsmittel
zwischen minimal 47 pug 1" TP (1999) und maximal 62 pg I' TP (1996) und lag damit meist
unterhalb des Schwellenwertes von CHORUS (1995). Insofern war schon seit ldangerem eine
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Verminderung der sommerlichen Algenbiomasse zu erwarten, die aber erst nach dem
Dominanzwechsel in der Algenzusammensetzung im Jahr 2000 eintrat.

1999 2000

Limnothrix /

Pseudanabaena
| —— Anabaena f.-a.

Ap h an i Z 0 m . A"

Biovol. Phytoplankton [cm3 m'3]
O R N W M O O N 0 ©O O

27.07.99 04.07.00 18.07.00 31.07.00 15.08.00

B Cyanophyceae U Cryptophyceae
O Bacillariophyceae B Chrysophyceae
M Dinophyceae B Sonstige Algen

Abbildung 4: Zusammensetzung des Phytoplanktons im Epilimnion des Scharmiitzelsees im
Sommer 1999 und 2000 an ausgewdhlten Terminen.

3.3.2 B) Seen, in denen trotz einer Abnahme der TP-Konzentration bisher keine
Verdnderung in der Phytoplanktonzusammensetzung beobachtet werden konnte

Die mittlere TP-Konzentration verringerte sich im Jahr 1999 im Springsee und Storkower See
um etwa 20 % gegeniiber den Jahren 1996 — 98. Ebenso nahm die Algenbiomasse, gemessen
als Chlorophyll a, in den letzten 2 Vegetationsperioden um 20 bzw. 31 % ab. Das
Phytoplankton jedoch zeichnet sich in beiden Seen durch eine ungebrochene Dominanz von
Blaualgen aus.

Springsee

Der Springsee ist ein stabil geschichteter, 17 m tiefer See in windgeschiitzer Lage. Er ist nur
moderat mit Phosphor belastet (35 — 37 ug I'' TP fiir 1996 - 1998; 27 — 28 pg I'' TP 1995 und
1999). Sein Plankton wird regelmdBig durch sehr schmale, fadige Blaualgen wie Limnothrix
redekei und Pseudanabaena limnetica bestimmt (SPR, Abb. 3). Die Arten dieser beiden Gat-
tungen lassen sich mikroskopisch nur bei starker Vergroerung und mit Hilfe besonderer Be-
leuchtungstechniken (Phasenkontrast oder Interferenzkontrast) anhand der Gasvakuolen und
der Einschniirungen an den Querwinden der Zellen unterscheiden (s. Abb. 5). Deshalb wur-
den sie frither beide in der Sammelgruppe “Limnothrix” gefiihrt. Nach Durchsicht des konser-
vierten Probenmaterials von den Jahren 1993 bis 1995 herrschten damals wie heute die
Pseudanabaena-Arten vor, wahrend Limnothrix deutlich seltener ist und aufgrund ihrer klei-
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nen Gasvakuolen iiberwiegend als Limnothrix planktonica (MEFFERT 1988) angesprochen
werden muss. Als eine weitere wichtige Art im Plankton des Springsees ist die Blaualge
Aphanizomenon gracile (5 - 10 %) zu nennen, die zur Fixierung von Luftstickstoff mit Hilfe
von Heterocyten befdhigt ist (Abb. 6).

Planktolyngbya limnetica

" :' .'. ':'- "w-.....

Planktothrlx agardhu

7
M : :
»*  Limnothrix planktonica

Abbildung 5: Verschiedene Oscilliatoriales (Cyanobakteriae) bei 1000facher VergroBerung
im Phasenkontrast. Der Pfeil markiert die feine Gallertscheide bei Planktolyngbya limnetica.
Der MaBstab gilt fiir alle Abbildungen der Tafel.

Neben den Blaualgen wurden am 1.7.1999 viele kleinzellige Peridineen beobachtet, wodurch
der sommerliche Anteil von Dinophyceen (Abb. 3; 32 %) an der gesamten Algenbiomasse
deutlich hoher als in fritheren Jahren (5 — 15 %) ausfiel.

Storkower See

Das Phytoplankton im Storkower See ist etwa zur Hélfte durch eine sonst in den Gewéssern
der Region cher selten anzutreffenden Blaualgengattung, namlich Planktolyngbya geprigt, die
in hohen Konzentrationen vorkommt (>10° Fil. ml™"). Diese besonders schmalen, fidigen
Blaualgen (Breite um 1,2 pm) sind an ihren feinen Gallertscheiden zu erkennen (Abb. 5), in
denen die lidnglichen Einzelzellen hintereinander aufgereiht sind. Sie besitzen keine Gasva-
kuolen und ihre Filamente sind unbeweglich. Arten dieser Gattung wurden frither ebenfalls
zur Sammelgruppe “Limnothrix” gezahlt (1993 - 1996).

Neben diesen filigranen Blaualgen finden sich besonders im Siidbecken des Gewéssers grof3-
zellige Panzerflagellaten (Ceratium, Peridinium), die mit wenigen Zellen pro Milliliter hdufig
die Halfte der Biomasse ausmachten, oder sogar, wie im Juli 1994, dominant waren. Diese
Algenzusammensetzung mit Planktolyngbya, Dinophyceen und einem zusétzlich relevanten
Vorkommen von Aphanizomenon fand sich auch im Sommer 1999 und 2000 wieder (nicht
dargestellt; halbquantitativ).
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Abbildung 6: Trichome von heterocytischen Cyanobakterien (Nostocales) in Seen des
Scharmiitzelseegebictes. Aph. gracile = Aphanizomenon gracile.

3.3.3 C) Seen mit unverdnderter Trophie und Algenzusammensetzung

Die sehr flachen Gewisser Melangsee, Langer See, Petersdorfer See und Kleiner Glubigsee
weisen sowohl hinsichtlich ihrer Trophie als auch in ihrer Algenzusammensetzung keine si-
gnifikanten Verdnderungen fiir den Zeitraum von 1993 bis 2000 auf. Die sommerlichen
Sichttiefen liegen stets unter 1 m und der Chlorophyllgehalt bewegt sich auf gleichem Niveau
(Abb. 1b). In den letzten zwei Jahren wurde mit Ausnahme des Kleinen Glubigsees sogar eine
auBBerordentlich hohe Algenbiomasse in diesen Flachseen beobachtet.

Melangsee und Petersdorfer See

Diese zwei sehr flachen Seen haben ein dhnliches Phytoplankton. In beiden Seen herrschen
die Pseudanabaena-Arten vor (> 50 %), wahrend im Sommer nur wenige Faden von Lim-
nothrix planktonica stammen. Dagegen konnen die heterocytischen Nostocales (Abb. 6) wie
Aphanizomenon gracile und Anabaena solitaria sowie Cylindrospermopsis raciborskii bis zu
20 % der gesamten Biomasse im Frithsommer ausmachen (MEL und PET, Abb. 3). Da die
Pseudanabaena-Arten sowie Limnothrix nicht toxisch sind, ist es von grofler Relevanz, dass
in diesen beiden Seen die potentiell toxische Alge C. raciborskii sich erfolgreich etablieren
konnte (siche MISCHKE 2001, dieses Heft).

Langer See

Der Lange See weist ein flir hdufig durchmischte Flachseen typisches Plankton auf: Die
Sommeralgenbliite wird in einem hohen Maf von der fadigen Blaualge Planktothrix agardhii
(> 85 %) bestimmt. In diesem See sind Algenbiomassen von iiber 50 mg m™ im Sommer
keine Seltenheit (LAN, Abb. 2; sowie 1995 und 1999). Damit ist der Lange See der plankton-
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reichste See der Region, und er enthélt den hochsten Anteil an toxischen Blaualgen, weshalb
im Hochsommer vom Baden abgeraten wird.

Im Frithsommer findet man einen relativ hohen Anteil von Aphanizomenon gracile und ande-
ren heterocytischen Blaualgen. Limnothrix redekei ist in ihrer typischen Merkmalsauspragung
in diesem See mit einem geringen Anteil an der Gesamtbiomasse den ganzen Sommer {iber
vertreten, gewinnt aber regelmafig im Winter und im Friihjahr eine grofere Bedeutung fiir die
Algenbiomasse. Fiir diesen See wire zu priifen, ob durch eine verniinftige Fischbewirtschat-
tung eine Verbesserung der Wasserqualitit erreicht werden konnte.

Kleiner Glubigsee

In den Sommermonaten der bisher untersuchten Jahre (1994/1995) dominierten Blaualgen der
Gattungen Limnothrix und Planktothrix das Plankton des Kleinen Glubigsees. Diese Zusam-
mensetzung trifft auch fiir die Jahre 1999 und 2000 zu, wobei zusitzlich Chrysophyceen
(Uroglena) und Cryptophyceen zu finden sind (KGL, Abb. 3), was fiir kleine, teichdhnliche
Seen typisch ist.

3.3.4 D) Der Tiefer See, der einzige mesotrophe See mit einem Tiefenchlorophyll-
maximum

Der Tiefe See ist mit Sichttiefen um 6 m bzw. mit Chlorophyllgehalten um 4 und TP-Werten
um 17 pg 1" (Vegetationsmittel Epilimnion) der einzige groBe mesotrophe See im Scharmiit-
zelseegebiet (RUCKER 2000). Im Gegensatz zu den iibrigen Seen hat er sein Chlorophyll-
und Biomassemaximum stets im Frithjahr wéhrend der Vollzirkulation. In den Jahren 1997,
98 und 2000 wurden maximale Konzentrationen von rund 15, 1999 sogar iiber 30 pg Chl a I
gemessen (Abb. 1a). Das entsprach Biomassen von rund 2 mg m™, die vor allem durch Kie-
selalgen (iiberwiegend zentrische Arten) und Cryptophyceen gepragt werden (Abb. 7).

Im Gegensatz zu fritheren Jahren (WIEDNER & NIXDORF 1997) wurden in Winterproben
nach 1997 keine Trichome von Planktothrix rubescens mehr gefunden. Diese toxische Blau-
alge kommt in klaren Seen mit groen Wassertiefen vor, wobei eine TP-Konzentration von
15 pg 1" (STEINBERG & HARTMANN 1988) bzw. 10 pg I' (BURGI et al. 1988 und
SCHRODER in STEINBERG & HARTMANN 1988) als kritische Schwellenwerte fiir ein
erhebliches Vorkommen dieser Art in einem tiefen See betrachtet werden. Da im Tiefen See
in den vergangenen Jahren im Winter und Friihjahr stets mehr als 15 pg TP "' gemessen wur-
den, kann das Verschwinden dieser Art nicht auf eine Reduzierung der Phosphorkonzentra-
tionen im See zuriickgefiihrt werden. Eventuell spielen klimatische Faktoren eine Rolle. Die
Winter 98 und 99 waren sehr mild. Diese hidufig im Metalimnion geschichteter mesotropher
Seen anzutreffende Art (KONOPKA 1982, LINDHOLM 1992, FEUILLADE 1994) ist eher
an niedrige Temperaturen angepasst.

Im Sommer ist die Algenbiomasse im Epilimnion des Tiefen Sees mit Werten um 1 mg m™
bzw. 4 ug Chl a 1" stets gering und wird von Kieselalgen und Dinoflagellaten bestimmt (Abb.
la und 7). Vereinzelt werden auch Blaualgen, tiberwiegend Anabaena flos-aquae, gefunden.
Im Juni 1999 setzte sich das Phytoplankton etwa zu gleichen Teilen aus zentrischen Kieselal-
gen, kleinzelligen Cryptophyceen (Rhodomonas) und koloniebildenden Griinalgen (Eutetra-
morus, Oocystis, Willea) zusammen (TIE, Abb. 3).
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Abbildung 7: Zusammensetzung des Phytoplanktons im Tiefen See an ausgewéhlten Termi-
nen. Oben: Friihjahrsaspekt, Mitte: Sommeraspekt; unten: Vertikalprofile

Wie durch die Messungen mit der Fluoreszenzsonde belegt werden konnte, sind im Tiefen
See alljahrlich zwischen Juni und August lokale Chlorophyllmaxima im Bereich der thermi-
schen Sprungschicht zu beobachten. Es liegen einzelne mikroskopische Untersuchungen der
Algenzusammensetzung dieser Tiefenmaxima vom Sommer 1997 und 98 vor (Abb. 7). Diese
belegen, dass haufig Dinophyceen, vor allem die Art Ceratium hirundinella, dort vorkommen.
Am 21.08.97 betrug mit 10,4 mm’® "' der Anteil dieser Art 92 % am Gesamtbiovolumen in 7
m Tiefe. Primdrproduktionsmessungen haben gezeigt, dass die im Metalimnion eingeschich-
teten Algen photosynthetisch aktiv sind. Mit rund 188 kg C d”' fixierten sie am 21.08.97 fast
ebenso viel wie die Algen im gesamten Epilimnion (185 kg C d'; vgl. RUCKER 2000). In
diese Tiefen, die meist im Bereich der einfachen Sichttiefe liegen, dringen etwa 10 % des
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Oberflachenlichtes vor. Hiufig, aber nicht immer, sind infolge der photosynthetischen Akti-
vitdt der Organismen auch lokale Maxima der Sauerstoffsittigung festzustellen (Abb. 8). Der
Anstieg der Triibung im anaeroben, schwefelwasserstoffhaltigen Hypolimnion ist auf Mas-
senansammlungen phototropher Schwefelbakterien zuriickzufiihren (RUCKER 1997).
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Abbildung 8: Ausgewéhlte Tiefenprofile von Temperatur, Sauerstoffséttigung, Triibung und
Chlorophyllfluoreszenz (graue Fliche) sowie die Sichttiefe an ausgewihlten Terminen der
Jahre 1997 bis 2000 im Tiefen See.

3.4 Diskussion und Zusammenfassung

In einigen Seen der Scharmiitzelsee-Region konnte in den letzten ein bis zwei Jahren eine
Erhohung der Sichttiefe in den Sommermonaten beobachtet werden. Diese erfreuliche Ent-
wicklung ist auf eine Verringerung der Algenbiomasse oder/und auf eine Verdnderung der
Artenzusammensetzung im Phytoplankton zuriickzufiihren. Der Anteil von Blaualgen, die
hdufig fiir die starke Gewassertrilbbung verantwortlich sind, ist in einigen Féllen drastisch zu-
rickgegangen. Als Ursache fiir die Verbesserung der Wasserqualitit kann die Reduzierung
der externen Belastung nach 1990 angesehen werden. Die Zentralisierung der Abwasserbe-
handlung, die Modernisierung von Kldranlagen, der Riickgang der Landwirtschaft sowie die
Beendigung von Fischintensivhaltungen im Seengebiet beginnen sich auszuwirken. Als
Schliisselelement der Eutrophierung in der Vergangenheit wird auch bei der Betrachtung des
Prozesses der Trophieverminderung (Oligotrophierung) der Phosphor im Mittelpunkt der Dis-
kussion stehen.
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Aus verschiedenen Langzeituntersuchungen wurden Schwellenwerte fiir die Gesamtphosphor-
(TP-) Konzentration abgeleitet, unterhalb derer ein Dominanzwechsel von Blaualgen zu ande-
ren Algenklassen erwartet werden kann. CHORUS (1995) nennt einen Wert von 50 - 60 pg
"' TP (Muittel iiber die Vegetationsperiode). In 2 von 9 vormals durch Blaualgen dominierten
Seen des Scharmiitzelseegebietes, dem GroBen Glubigsee (GGL) und dem Springsee (SPR)
unterschreiten die TP-Konzentrationen in den letzten beiden Jahren diesen Schwellenwert
deutlich (DENEKE et al., dieses Heft). Eine grundlegende Verdnderung der Algenzusammen-
setzung konnte jedoch bisher nur im GroBBen Glubigsee beobachtet werden. Im Scharmiitzel-
see und im Wolziger See haben sich die TP-Vegetationsmittel diesem Schwellenwert angeni-
hert, und es fand ebenfalls ein Dominanzwechsel im Phytoplankton statt. Die Verdnderungen
in anderen Seen konnen nicht so eindeutig wie im Fall des GGL mit einer verminderten P-
Belastung in Zusammenhang gebracht werden. Denkbar sind auch Interaktionen innerhalb der
Zonose, wie sie im Lebbiner See nach dem Fischsterben im Winter 1995/96 auftraten.

Es ist bekannt, dass klimatisch bedingt, von Jahr zu Jahr erhebliche Unterschiede in den mitt-
leren Gesamtphosphorkonzentrationen auftreten (ADRIAN et al. 1995). Zusétzlich kann die
Varianz durch eine unterschiedliche Probenahmefrequenz, die auch fiir den vorliegenden Da-
tensatz zutrifft, erhoht werden. Deshalb ist es nicht unproblematisch, den Signifikanzlevel
einer Verinderung festzulegen. Legen wir im folgenden eine Anderung der mittleren TP-
Konzentration von 25 % als signifikant fest, so weist nur der Wolziger See eine eindeutige
Abnahme auf.

Die Schwierigkeit, einen Signifikanzlevel fiir die Anderung der Algenzusammensetzung zu
nennen, ist dhnlich gro wie bei dem Trophieparameter Gesamtphosphor. Durch die Auswer-
tung von Planktonproben aus den Jahren 1999 und 2000 wurden besonders fiir den Scharmiit-
zelsee (RIE) und den GGL erhebliche Unterschiede zwischen den beiden Sommern sichtbar.
Ein Wechsel von einem Blaualgenregime hin zu einem diversen mesotrophen Plankton kann
bisher nur fiir jeweils ein Jahr (GGL 1999; RIE 2000) dokumentiert werden, so dass erst in
den folgenden Jahren fundiert gepriift werden kann, ob tatséchlich eine Trendwende in diesen
Seen vorliegt. Fiir beide Seen ist aufgrund der verdnderten Algenzusammensetzung ein er-
hohter und beschleunigter Stofftransport vom Pelagial ins Sediment zu erwarten, da Kieselal-
gen und grofBe Dinoflagellaten hohere Sinkgeschwindigkeiten erreichen und sich ihre zellu-
lare Zersetzung wihrend des Absinkens nicht so rasch vollzieht wie es fiir Blaualgen bekannt
ist. Das konnte den Prozess der Trophieverminderung beschleunigen.

Im Scharmiitzelsee verdnderte sich die Algenzusammensetzung nach einer liber 50 Jahre do-
kumentierten sommerlichen Blaualgendominanz (CZENSNY, 1938; WUNDSCH, 1940) im
Jahr 2000 plotzlich zugunsten einer Diatomeen-/Dinoflagellaten-Zonose. Diese Entwicklung
vollzog sich, nachdem eine TP-Konzentrationen mit rund 50 pg I den Schwellenwert von
CHORUS (1995) erreichte. Die Verringerung des TP-Gehaltes ist jedoch noch nicht signifi-
kant (Def. s.w.0.) gegeniiber den Vorjahren. Der erstmalige und vergleichsweise hohe Anteil
von Cylindrospermopsis raciborskii an der Blaualgenbliite im Jahr 1999 konnte als ein An-
zeiger fiir ein verdndertes Lichtklima und Néhrstoffangebot im See gedeutet werden, welches
die bisher dominierenden Blaualgen weniger begiinstigte. Durch ein geringeres Inokulum der
bisher dominanten Blaualgenarten Limnothrix und Aphanizomenon hatten diese im Jahr 2000
schlechtere Startbedingungen und eine andere Algengruppe, die Diatomeen, konnte sich stir-
ker entwickeln. Das sommerliche Erscheinen von Anabaena flos-aquae wurde wahrscheinlich
durch das verbesserte Lichtangebot in Folge der deutlich verminderten Algenbiomasse bei
gleichzeitig geringem Angebot an gelostem organischen Stickstoff ermdglicht. Anabaena
flos-aguae kann bei hoher Lichtverfiigbarkeit schneller als Aphanizomenon wachsen (DE
NOBEL et al. 1997, 1998).
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Der GroB3e Glubigsee (GGL) und der Wolziger See (WOL) erfuhren in den letzten beiden
Jahren einen dramatischen Wandel, der zum Verschwinden des sommerlichen Blaualgenre-
gimes fiihrte. Fiir beide zeichnet sich eine Verminderung der iiber die Vegetationsperiode
gemittelten TP-Konzentration ab, die beim WOL stérker ausgepragt und auf Grund der Da-
tenlage besser gesichert ist als im GGL. Allerdings liegen die TP-Konzentrationen im WOL
etwa doppelt so hoch wie im GGL, also wesentlich weiter von dem fiir die Blaualgendomi-
nanz kritischen Schwellenwert der TP-Konzentration (CHORUS 1995: 50 ug I'' TP) entfernt.
Die drastische Abnahme der Ammoniumkonzentrationen im WOL sind jedoch eindeutiger
Beweis fiir den Riickgang der externen Belastung und eine deutliche Verdnderung im Stoff-
haushalt des Sees. Wihrend im GGL die fadigen Blaualgen im Sommer 2000, wenn auch mit
verminderter Biomasse, zuriickzukehren vermochten, konnten sich im Wolziger See die
Dinoflagellaten bereits seit drei aufeinanderfolgenden Sommern gegeniiber den zuvor domi-
nanten Blaualgen durchzusetzen. Eine mdgliche Erkldrung dafiir, dass ausgerechnet diese
beiden Seen am schnellsten und am deutlichsten auf die Reduzierung der externen Belastung
reagieren, konnte in ithrem Mixisverhalten liegen. Beide Seen sind auf Grund ihrer relativ ge-
ringen maximalen Tiefe (12 bzw. 13 m) und ihrer ebenméfigen Beckengestalt sehr windan-
fallig. DENEKE (1996) stuft sie als di- bis polymiktisch ein. Das heift, dass die sommerliche
thermische Schichtung durch starken Wind temporér aufgehoben werden kann. Solche Ereig-
nisse, die auch durch Messungen des Institutes erfasst wurden, haben natiirlich enorme Aus-
wirkungen auf den Stoffhaushalt des Sees und nicht zuletzt auf die Planktonzénose. Sie kon-
nen als Storungen in Sinne der Intermediate Disturbance Hypothesis (CONNELL 1978)
aufgefasst werden und tragen zu einer Erh6hung der Artenvielfalt bei.

Springsee und Storkower See zeigen trotz einer leichten Verringerung des TP-Gehaltes wéh-
rend der Vegetationsperioden noch keine deutlichen Veranderungen der Phytoplanktonzu-
sammensetzung. Jedoch konnen die Zunahme der sommerlichen Sichttiefen in beiden Seen
(Abb. 1a und b) sowie der erhohte Anteil von Dinophyceen im Plankton des Springsees als
erste Hinweise auf ein sich verdnderndes Planktonregime betrachtet werden. Sowohl die
Pseudanabaena-Arten des Springsees als auch die Planktolyngbya-Population im Storkower
See weisen auf ein fiir viele Blaualgen typisches Verharrungsvermogen unter einem
verminderten Nahrstoffangebot hin.

Mehr Dinophyceen und ein um 80 % geringeres Biomassemaximum im Springsee sind die
markanten Unterschiede zum sonst sehr @hnlich zusammengesetzten Phytoplankton des
Melangsees. Der Springsee erhilt {iber seinem Hauptzulauf, dem Melangflie das Wasser des
Melangsees. Auch wenn das Plankton im baumbestandenen Flief {iberwiegend abstirbt, bevor
es den Springsee erreicht (SCHMITT & NIXDORF 1999), profitieren die Blaualgen Limno-
thrix redekei und Pseudanabaena limnetica moglicherweise derart von dem standigen Eintrag
in den Springsee, dass sie dort auch bei erheblich geringeren TP-Konzentrationen das
Phytoplankton beherrschen.

In den Flachseen des Untersuchungsgebietes Melangsee, Langer See, Petersdorfer See und
Kleiner Glubigsee konnte bisher weder eine Verringerung des TP-Gehaltes noch eine deutli-
che Verdnderung in anderen Parametern festgestellt werden. Auf Grund des intensiven Sedi-
mentkontaktes in polymiktischen Seen, ist eine Verdnderung des Nahrstoffgehaltes auch noch
nicht zu erwarten. Die Phytoplanktonzusammensetzung blieb bislang unveréndert. Es herr-
schen weiterhin unterschiedliche fadige Oscilliatoriales wie Planktothrix agardhii, Pseudana-
baena limnetica und Limnothrix planktonica vor.

Im Tiefen See ist das Verschwinden der Blaualge Planktothrix rubescens in den Wintern 1998
und 1999 zwar angesichts der fiir die Art unkritischen Phosphorkonzentrationen {iiberra-
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schend, jedoch war ihre Abundanz stets nicht so bedeutend wie der durch ihre Trichomgrofie
bedingt hohe Anteil am Biovolumen. Als positiv ist zu bewerten, dass sich der bei
KLEEBERG et al. (2000) beschriebene Trend zu Erh6hung der Trophie auf Grund der Inten-
sivierung verschiedener Umsatzprozessen am Sediment anscheinend nicht fortgesetzt hat.
Interessant wird die Entwicklung der metalimnischen und hypolimnischen Primérproduktion
durch Algen bzw. phototrophe Schwefelbakterien in der Zukunft sein. Welche Bedeutung
erlangen diese Prozesse, wenn die Trophie des Sees weiter abnimmt?

Fiir das gesamte Scharmiitzelseegebiet bleibt also abschlieBend zu hoffen, dass sich die Was-
serqualitdt weiterhin verbessert. Das wiirde die touristische Attraktivitit des Gebietes wesent-
lich erh6hen. Eine Prognose des Verlaufs dieses komplexen Prozesses ist allerdings kaum
moglich, da die natiirlichen Schwankungen der Witterungsbedingungen und die Sukzessionen
und Interaktionen von Primérproduzenten und Konsumenten nicht vorhersehbar sind.
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4 Der Neophyt Cylindrospermopsis raciborskii: Eine Blaualge aus tropi-
schen Regionen in Gewasser n des Spree-Dahme-Einzugsgebietes

Ute Mischke

Abstract

The northern expansion of the toxin producing cyanobacteria Cylindrospermopsis racibor skii
was thought to be restricted by low water temperatures. Using long-time data of two lakes in
the eastern part of Brandenburg it could be demonstrated that the recently invaded population
has a 5 degree lower temperature demand than those from tropical or subtropical strains. C.
raciborskii occurred regulary in summer since 6 years in three study sites with a high bio-
mass, which could produce an important amount of toxin. The HPLC-MS/MS analysis of
concentrated seston of the study lakes revealed the first record of the toxin cylindrospermop-
sin in Europe. Although C. raciborskii exhibits the possibity of various physiological adapta-
tions, it could not outcompete the common blue-green species in the lakes. Its biomass never
exceeded 20 % of total algal biomass and from June until September the averaged portion was
4.4 % in two lakes. Additionally, the population showed a dramatic summer decline, while the
biomass of the oscillatoriales (Planktothrix agardhii, Limnothrix planktonica und Pseud-
anabaena spp.) retended on same level. A raised light demand of C. raciborskii under N-fix-
ing situation will be discussed as the most likely disadvantageous factor.

Kurzfassung

Zu niedrige Wassertemperaturen wurden als Haupthindernis fiir die nérdliche Ausbreitung der
toxinbildenden Blaualge Cylindrospermopsis raciborskii betrachtet. Anhand des langjahrigen
Datensatzes aus zwei Seen in Ost-Brandenburg konnten die gegeniiber tropischen und subtro-
pischen Stammen um 5°C geringeren Temperaturanspriiche der nach Deutschland eingewan-
derten Population dokumentiert werden. Das sommerliche Vorkommen von C. raciborskii ist
seit mindestens 6 Jahren in 3 Untersuchungsgewéssern stetig und in einer Biomasse, die einen
relevanten Toxingehalt enthalten kann. Durch die HPLC-MS/MS-Analyse von angereicher-
tem Seston aus den Untersuchungsseen gelang der erstmalige Nachweis des Toxins
Cylindrospermopsin aus Freilandproben in Europa. Trotz der enormen physiologischen
Adaptationsmoglichkeit kann sich C. raciborskii bisher nicht gegeniiber den einheimischen
Blaualgenarten durchsetzen. Thr Biomasseanteil erreichte maximal 20 % an der gesamten
Algenbiomasse und lag von Mitte Juni bis Mitte September im Durchschnitt zweier Seen nur
bei 4,4 %. AuBlerdem erfuhr die Population regelmiBig einen erheblichen Einbruch im
Hochsommer, wihrend die Biomasse der Oscillatoriales (Planktothrix agardhii, Limnothrix
planktonica und Pseudanabaena spp.) stabil blieb. Als moglicher Konkurrenznachteil wird
der erhohte Lichtbedarf von C. raciborskii bei N-Fixierung diskutiert.

4.1 Einleitung

In Gewissern des Spree-Dahme-Einzugsgebietes in Ost-Brandenburg wurde die fidige Blau-
alge Cylindrospermopsis raciborskii 1995 erstmalig von Zippel beobachtet (ZIPPEL 1996,
WIEDNER et al. 1996). Sie war bis dato in Deutschland nur aus der Lieps bekannt, wo sie
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nach KRIENITZ & HEGEWALD (1996) einmalig Anfang der neunziger Jahre auftrat. Dieser
Fund stellt weltweit das nordlichste Vorkommen dar.

Das Erscheinen von C. raciborskii in Gewédssern Deutschlands ist tiberraschend, da die Art
urspriinglich nur in tropischen bis subtropischen Regionen der Erde beobachtet und deshalb
als warmeliebend eingestuft wurde. C. raciborskii bildet in warmen (> 25°C) geschichteten
Gewissern hohe Biomassen (MCGREGOR & FABBRO 2000). Das Vordringen der Art in
die nordliche Hemisphire schien aufgrund ihrer hohen Temperaturanspriiche behindert und ist
aufgrund ihrer Moglichkeit, verschiedene Toxine zu produzieren, auch wasserwirtschaftlich
relevant. Die Toxizitédt ihres Hepatotoxin Cylindrospermopsin und der neurotoxischen PSP-
Toxine (paralytic shellfish poisoning) ist fiir Sdugetiere nachgewiesen.

Im Gegensatz zu den bisher bekannten Temperaturanspriichen stehen die Funde von C. raci-
borskii in der Lieps (Mecklenburg-Vorpommern), in Ost-Brandenburg sowie in der Alten
Donau bei Wien (DOKULIL & MAYER 1996). Diese Fundorte wiesen deutlich niedrigere
Wassertemperaturen auf, als aus Freiland- und Laborbeobachtungen an anderen Verbrei-
tungsorten als Wachstumsvoraussetzung ermittelt wurde. PADISAK (1997) vermutete daher
eine graduelle, genetische Adaptation der Art an niedrigere Wassertemperaturen.

Da das Auftreten von C. raciborskii in der Lieps und in der Alten Donau entweder nur spora-
disch oder aufgrund von SanierungsmaBinahmen unterdriickt wurde, bot sich nur in den Ge-
wissern im Ost-Brandenburg die Moglichkeit, die Temperaturanspriiche der nach Europa
eingewanderten Stimme anhand des mehrjdhrigen saisonalen Verteilungsmuster von C. raci-
borskii in zwei Seen darzustellen. Ergédnzend wurde auch die Morphologie der Art detailliert
erfasst, da sich die genetisch verdnderte Population moglicherweise auch in einem verdnder-
ten Morphotyp duflern konnte.

Vor dem Hintergrund ihrer auch fiir Menschen geféhrlichen Toxine (BOURKE et al. 1983,
HAWKINS et al. 1997) stand die Erfassung der maximal gebildeten Biomasse von C. raci-
borskii zur Risikoeinschitzung im Zentrum der Untersuchung. Thre Konkurrenzfahigkeit ge-
geniiber anderen in den Gewdéssern dominanten Blaualgenarten ist flir ihren Verbreitungser-
folg ausschlaggebend und ihr Potenzial soll anhand der erhobenen Daten sowie durch Ver-
gleiche mit Literaturangaben diskutiert werden.

Ergebnisse zu weiteren Zielen des vorliegenden DFG-Forschungsprojektes (1999-2001, Az.:
NI 347/5-1), wie die Ermittlung der wichtigsten Umweltfaktoren, die das Populationswachs-
tum der Art fordern, und der Nachweis ihrer Toxine in unseren Gewéssern, liegen bisher erst
unvollstdndig vor und werden hier zur Ableitung erster Hypothesen gemeinsam mit den Er-
gebnissen der weltweiten Untersuchungen zu dieser Art dargestellt.

4.2 Untersuchungsgebiet und Methoden

Der Melangsee und der Lange See sind mit einer maximalen Wassertiefe von 3,3 m bzw.
3,8 m zwei sehr flache, polymiktische und als polytroph eingestufte Gewdsser, die in zwei
unterschiedliche Seenketten (Glubig-Seen-Kette, ,,Dahme-Seenkette®) eingebunden sind (s.
DENEKE 1996). Gegeniiber dem Langen See weist der Melangsee durch einen ufernahen
Baumbestand und eine kleinere Seefldche eine windgeschiitztere Lage auf (WIEDNER 1999).
Der Lehrstuhl Gewésserschutz beprobt weitere Seen in der Spree-Dahme-Region, darunter
auch den Scharmiitzelsee, den Petersdorfer See und den GroB3en Glubigsee.
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Aus dem Melangsee und dem Langen See wurden mit einem 2,3 L-LIMNOS-Wasserschopfer
quantitative Mischproben aus der gesamten Wassersdule entnommen. Die Probenahmefre-
quenz betrug im Jahr 1999 alle 2-3 Wochen und im Jahr 2000 wurden wdchentlich Wasser-
proben entnommen. Temperatur, O,-Konzentration und pH-Wert wurden mit einer Multipa-
rameter-Sonde (H20®, Hydrolab) gemessen. Ammonium (NH;") und Nitrat (NO;") wurden
nach Filtration (0,45 pm) entsprechend der DIN spektrometrisch bestimmt (Segmented Flow
Anaysis, Perstop Analytical).

Die Phytoplanktonzusammensetzung wurde anhand Lugol-fixierter Proben qualitativ (Nikon,
1000x Ol Objektiv; Phasenkontrast) und quantitativ nach der Utermohl-Technik (ROTT
1981) mit Hilfe eines Umkehrmikroskopes (Zeiss; Interferenzkontrast) bestimmt. Um eine
akzeptable Gleichverteilung der sehr filigranen Trichome der Blaualgen zu erreichen, wurden
die Proben aus der Sommerperiode (Juni-Sept) zuvor 1:19 verdiinnt und anschlieBend in
10 ml-Absetzkammern absedimentiert. Es wurden immer insgesamt mehr als 1000 Zellen
oder Trichome pro Probe erfasst und mindestens 2 sowie fiir seltene Arten 4 Zihlstreifen bei
500facher VergroBerung, sowie ein Viertel der Zéhlkammer bei 200facher Vergroferung hin-
sichtlich groferer Kolonien oder Zellen ausgewertet. Die Berechnung der Zellvolumina aus
einfachen Dimensionsmessungen (je 20 Zellen der dominanten Arten) erfolgte durch die Vo-
lumenberechnung von geometrischen Korpern, die der Zellform angendhert sind. Die Lénge
der Trichome der fadigen Blaualgen, die innerhalb eines Zahlstreifens lagen oder hinein-
reichten, wurden bei der Zahlung direkt mit Hilfe des Okularmikrometers vermessen und die
Langen aufaddiert. Zur Erfassung der Dimensionen wurde die Lénge, die Breite und die An-
zahl von Akineten, Heterocyten und Gasvakuolen von jeweils 20-70 Trichomen (Fadenkolo-
nien) sowie die Zelllaingen fiir ausgewdhlte Probetermine bestimmt. Die Daten fiir die
Trichomdimensionen wurden statistisch mit Hilfe des 2-Stichproben t-Test (p=0,05) vergli-
chen. Die Biovolumina wurden 1:1 als Frischgewicht (mg m™) umgerechnet.

Zur Toxinbestimmung wurden im Sommer 2000 regelméfBig mit Netzen (30 pm Maschen-
weite) Proben angereichert und tiefgefroren gelagert. Die Proben wurden am Institut fiir Was-
ser-, Boden- und Lufthygiene des Umweltbundesamtes durch Dr. J. Fastner gefriergetrocknet
und als Trockensubstanz in ein toxin-analytischen Labor nach Australien verschickt. Die To-
xinanalyse erfolgte mit HPLC-MS/MS nach EAGLESHAM et al. (1999) zur Bestimmung
von Cylindrospermopsin und wurde durch Eaglesham durchgefiihrt.

4.3 Morphologisches Erscheinungsbild der Art in unseren Gewassern

C. raciborskii (WOLZ.) SEENAYYA UND SUBBA RAJU gehort innerhalb der Blaualgen
zu den Nostocales. Neben den zylindrischen, vegetativen Zellen, die hintereinander in einem
Trichom angeordnet sind, konnen terminal Heterocyten und intercalar Akineten (Dauerzellen)
ausgebildet werden (Abb. 1).

Cylindrospermopsis raciborskii wurde zuerst von Woloszynska 1912 als Anabaena raci-
borskii beschrieben, und nach mehreren Debatten wurde sie aufgrund ihrer terminal gebilde-
ten Heterocyten durch SEENAYYA und SUBBA RAJU 1972 einer eigenen Gattung Cylin-
drospermopsis zugeordnet. Die Trichome weisen weltweit eine grole morphologische Vari-
anz auf. Es gibt zur Morphologie der Art mehr als 25 Beschreibungen (u.a. HORECKA &
KOMAREK 1979, HINDAK 1988, KOMAREK & KLING 1991, COUTE et al. 1997,
KOMARKOVA, LAUDARES-SILVA & SENNA 1999, SAKER et al. 1999). Die Trichome
konnen gerade gestreckt, sigmoid oder gewunden sein, wobei einige Autoren diese
Morphotypen als Arten unterscheiden (KOMARKOVA-LEGNEROVA & TAVERA 1996).
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Drei unterschiedliche Morphotypen der Gattung Cylindrospermopsis wurden in Australien
isoliert und die Gensequenzen der 16sRNA und des Phycocyanin Gen verglichen. Nach der

RNA-Konvention waren diese Morphotypen identisch und gehéren demnach zur gleichen Art
(SAKER et al. 1999).

Tabelle 1: Dimensionen der Trichome von Cylindrospermopsis raciborskii in drei Seen im

Juli 2000. N=70.

Lange der Trichome [pum]

Name des Sees Median [Maximum [Minimum
Melangsee 144 340 18
Petersdorfer See 160 276 63
Langer See 202 478 55
Breite der Trichome [pum]

Median |Maximum [(Minimum
Melangsee 2,4 33 2,0
Petersdorfer See 2,2 3,1 1,8
Langer See 2,9 3,7 2,2

Zahl der spezialisierten Zellen in den Trichome [Median]

Heterocyten / Akineten /

Trichom Trichom
Melangsee 1,1 0,4
Petersdorfer See 1,1 0,2
Langer See 1,5 0,5

Prozentanteil der Trichome ohne Gasvakuolen

Melangsee 31
Petersdorfer See 34
Langer See 40

In den Gewissern der Scharmiitzelsee-Region (Abb. 1) besitzen die Stimme immer gerade
gestreckte Trichome, dhnlich denen, wie sie aus Ungarn (HORECKA & KOMAREK 1979)
und aus der Alten Donau beschrieben sind (ROSCHITZ 1996). Die Querwinde zwischen den
Zellen sind zumeist schwer auszumachen. Gasvakuolen sind, falls vorhanden, unregelmifig
angeordnet. Die filigranen Trichome konnen bis zu einen halben Millimeter lang sein. Im
Mittel sind sie um 171 um (Tab. 1) und besitzen eine Trichombreite zwischen 1,8 um und 3,7
um. Die Trichome sind im Langen See signifikant ldnger und breiter als in den beiden ande-
ren Seen (t-Test, p<0,05) und weisen zudem héufiger Gasvakuolen auf. Die vegetativen Zel-
len haben ein mittleres Zellvolumen von 40 +30,2 um3 bei einer Linge von 9,2 um (min. 5
pum; max. 14 um). Damit sind die vegetativen Zellen deutlich langer als fiir die australischen
Varietdten angegeben wird (5-7 um; MCGREGOR & FABBRO 2000).
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Aufnahmen von Proben aus dem Langer See und Melangsee Juli 2000 U. Mischke

Abbildung 1: Links: Verschieden ausgebildete Trichome mit endstindigen Heterocyten (HZ),
Akineten (Ak) und Gasvakuolen (GV) (im Phasenkontrast 400fache Vergroferung). Rechts:
Heterocyten von C. raciborskii (HZ) und von Aphanizomenon (Aph.). Das dargestellte
Trichom weist Lysiserscheinungen auf.

Die meisten Trichome im untersuchten Material aus den Seen Ost-Brandenburgs tragen eine
oder zwei endstdndige Heterocyten (Tab. 1). Die Heterocyten sind zumeist kiirzer als die ve-
getativen Zellen und besitzen auch ein kleineres Biovolumen (12,8 um® versus 40 pm’ im
Median). Ihre Form ist variabel zwischen lénglich lanzettférmig bis zu nahezu kugelig mit nur
einem durchscheinenden Bereich an der Trichomspitze. Dagegen weisen die HZ von Aphani-
zomenon gracile zwei helle Bereiche im Phasenkontrast auf, welches die Kontaktbereiche zu
den Nachbarzellen darstellen (s. Abb. 1).

Die regelméBige Ausbildung von Heterocyten ist ein Hinweis auf die Notwendigkeit, atmos-
phérischen Stickstoff zu fixieren. Im Durchschnitt hatten 87 % der Trichome Heterocyten.
Die Anzahl der Heterocyten verdnderte sich jedoch saisonal in den Seen.

30 % der Trichome besaBBen 1-3 Akineten und diese waren den gesamten Sommer und nicht
nur wihrend des Zusammenbruches der Population zu beobachten. Die Linge der vegetativen
Zellen der Akineten ist sehr variabel (12-26 pm). Mit einem Median von 16,6 um sind sie
deutlich groBBer als alle anderen Zelltypen. Die Akineten weisen hdufig mehrere auffillig
grofe, stark lichtbrechende Tropfen, wahrscheinlich 6lhaltige Speicherstoffe, in ihrem Innern
auf.

Wenn die Trichome von C. raciborskii keine Heterocyten und Akineten ausbilden, ist die Ab-
grenzung von anderen Blaualgenarten wie von Raphidiopsis mediterraneae SKUJA nicht
sicher vorzunehmen (MCGREGOR & FABBRO 2000). Kurze und extrem schmale Trichome
(1,6-1,8 um breit) von R. mediterraneae waren im Langen See in geringer Haufigkeit und
vereinzelt mit ausgebildeten Akineten zu beobachten. Die geringere Trichombreite (<1,6 pm)
sowie die regelmiBig spitzzulaufenden Trichomenden dienten als Abgrenzungsmerkmale ge-
geniiber C. raciborskii. Die Abgrenzung undifferenzierter Trichome von Aphanizomenon is-
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satschenkoi von C. raciborskii im Langen See war schwierig, zumeist aber bildete A. issat-
schenkoi auch an kurzen Trichomen bereits Heterocyten aus.

4.4 Das Vorkommen von C. raciborskii im Spree-Dahme-Einzugsgebiet von
1994 bis 2000

Von den zwischen 1994 bis 1996 untersuchten 22 unterschiedlich groflen und tiefen Seen im
Spree-Dahme-Einzugsgebiet wurden im Sommer zehn von C. raciborskii besiedelt (Tab. 2;
ZIPPEL 1996, WIEDNER et al. 1996). In allen Seen herrschten Cyanophyceen im Sommer-
plankton vor, woran C. raciborskii nur einen Anteil kleiner als 4 % hatte. Eine bedeutende
Biomasse von C. raciborskii wurde im Lebbiner See und im Melangsee an einzelnen Termi-
nen beobachtet.

In sechs von den ehemaligen 10 Fundorten aus den Jahren 1994 bis 1996 konnte die Art 1999
und 2000 nicht mehr oder nur in sehr geringer Biomasse nachgewiesen werden (s. Tabelle 1,
MISCHKE 2000a). Im Lebbiner See, den Wolziger See und den GroBen Glubigsee domi-
nierten 1999 nicht mehr Blaualgen, wie in fritheren Jahren, sondern andere Algenklassen
(Tab. 2). Dies gilt auch fiir das Plankton des Scharmiitzelsees im Sommer 2000 (s. Beitrag
MISCHKE & RUCKER 2001 dieses Heft).

In vier Gewéssern nahm der Biomasseanteil von C. raciborskii im Sommer 1999-2000 deut-
lich gegeniiber dem ersten Untersuchungszeitraum (1994-1996) zu. Dies gilt fiir den Schar-
miitzelsee, den Petersdorfer See, den Langen See und den Melangsee, wobei letztere die bei-
den wochentlich beprobten Modellseen des Projektes sind. Der Anteil von C. raciborskii an
der gesamten Algenbiomasse betrug an mehreren Terminen mehr als 10 %. Die maximale
Trichomzahl lag bei 1440 bis 14110 Trichome ml” in den verschiedenen Seen. Zum Ver-
gleich mit Literaturangaben wurden in Tabelle 2 die Konzentrationen an Zellen angegeben.

45 Das Vorkommen von C. raciborskii im Langen See und Melangsee in Ab-
hangigkeit zur Wassertemperatur

In Planktonproben aus den Jahren 1993 und 1994 wurde C. raciborskii nicht beobachtet. Die
Art erschien 1995 zum ersten Mal mit einer beachtlichen Biomasse im Melangsee und gerin-
geren Abundanzen im Langen See (WIEDNER et al. 1996). C. raciborskii wurde in diesen
beiden Seen in allen weiteren Jahren nachgewiesen, jedoch 1997 und 1998 bisher nur qualita-
tiv (Abb. 2 a, b).

In den Seen der Scharmiitzelsee-Region wurde die Art bei aktuellen Wassertemperaturen zwi-
schen 9-26°C beobachtet. Das Vorkommen bei Temperaturen kleiner als 15°C war auf
Termine im Herbst wihrend des Populationsriickganges von C. raciborskii beschrankt (Ab-
bildung 3).

Das erste Erscheinen von C. raciborskii nach der Winterpause wurde im Freiwasser bei aktu-
ellen Wassertemperaturen ab 17°C beobachtet. Der Wert vom Friihjahr 1996 erscheint als
AusreiBler, stellt aber diesen Schwellenwert nicht grundséatzlich in Frage, da der Wasserkdrper
bereits zuvor auf iiber 18°C erwdrmt war und anschlieend auf 16°C abkiihlte als die ersten
Trichome von C. raciborskii erschienen. Zusammenfassend erscheint eine Wassertemperatur
von etwa 17°C nétig, um die Keimung aus den Akineten auszuldsen und eine Wachstum von
C. raciborskii zuzulassen.
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Tabelle 2: Biomasse von Cylindrospermopsis raciborskii als Frischgewicht (Maxima) in 9
Seen der Spree-Dahme-Region in Ost-Brandenburg unterschieden nach der Periode der
Erstbeschreibung von 1994-1996" und dem Nachweis im Projektzeitraum 1999 bis 2000.
Der Berechnung der Abundanz der Zellen (Zellzahl - ml™) liegt ein mittleres Zellvolumen von
40 pm’ und das maximal hochste Biovolumen im Zeitraum von 1994 bis 2000 zugrunde.

Max. FG | Max. FG | Maxima Dominante Algengattungen
mg I mg 1! Zellzahl (> 30 % FG-Anteil)
1994-96 " | 1999-2000 |  Z/ml 1999
Wolziger See 0,5 n.n. 12.500 | Ceratium hirundinella/ Cryptomonas spp.
Storkower See 1,6 n.n. 40.000 | Planktolyngbya limnetica
Lebbiner See 5,5 n.n. 137.500 | Ceratium hirundinella
Springsee 0,2 0,03 5.000 |Limnothrix redekei / Aphanizomenon spp.
GrofBer Glubigsee 0,1 0,06 2.500 [ Ceratium hir. / Chrysochromulina sp.
Kleiner Glubigsee 1,2 0,20 30.000 | Planktothrix agardhii /
Pseudanabaena limnetica
Scharmiitzelsee 0,6 1,3 32.500 | Limnothrix sp./Aphanizomenon
C. raciborskii bis 15 % (1999)
Petersdorfer See 0,2 1,6 40.000 | Pseudanabaena/ Limnothrix redekei
C. raciborskii bis 11 % (2000)
Langer See 0,7 53 132.500 |Planktothrix agardhii / Limnothrix plankto-
nica; C. raciborskii bis 14 % (1999)
Melangsee 55 9,2 230.000 |Pseudanabaena lim. / Limnothrix planktonica

C. raciborskii bis 20 % (1999)

1.) aus ZIPPEL (1996), WIEDNER (1999 und unvero6ff.)

Die weitere Populationsentwicklung von C. raciborskii war nicht eng an die herrschende
Wassertemperatur gekoppelt. Die Perioden mit den hochsten Wassertemperaturen, welche in
unserer Klimaregion zumeist im August zu verzeichnen sind, fielen nur in den Jahren 1995
und 1996 mit dem Populationsmaximum der Art zusammen, wéihrend die Biomassen im Au-
gust 1999 und 2000 geringer als in den Vormonaten ausfielen (Abb. 4).

Nach einer Abkiihlung des Wasserkorpers unter 18°C nahm die Biomasse von C. raciborskii
spatestens im Oktober deutlich ab (Abb. 3). Kleine Bestinde konnten jedoch bis in den No-
vember hinein beobachtet werden.
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Abbildung 2a, b: Cylindrospermopsis raciborskii im Langen See (oben) und im Melangsee
(unten) in der Periode von 1993 bis 2000. Es ist das Algenbiovolumen 1:1 umgerechnet in
Frischgewicht dargestellt [mg 1"']. Mit Balken sind die Perioden markiert, in denen die mitt-
lere Wassertemperatur in der 1,5 m Wassersdule tiber 18 °C lag.
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Abbildung 3: Biovolumen von Cylindrospermopsis raciborskii versus Wassertemperatur
(Mittel in 0-1,5m Wassertiefe) an 53 Probenterminen von 1994 bis 2000 im Langen See und
Melangsee gepoolt.

4.6 Die saisonale Entwicklung von C. raciborskii im Verhdltnis zu den anderen
Algenarten

Die Biomassemaxima von C. raciborskii waren im Sommer 1999 und 2000 sehr unterschied-
lich (Abb. 4), was auf den warmen Mai/Juni und die niedrigen Temperaturen im Juli im Jahr
2000 zuriickzufiihren ist.

Die Populationsentwicklung von C. raciborskii begann 1999 im Juni und erreichte ihr Maxi-
mum in den beiden Seen jeweils Ende Juli (Abb. 5). Nach dem auBergewdhnlich warmen
Friihjahr 2000 erschienen einige Trichome von C. raciborskii bereits Mitte Mai. Eine nen-
nenswerte Biomasse wurde jedoch wie im Vorjahr erst im Juni erreicht und die sommerlichen
Maxima fielen im Jahr 2000 deutlich geringer als 1999 aus.

Die Zusammensetzung des Phytoplanktons war wie in den Jahren im Sommer zuvor im
Melangsee und Langen See von anderen fadigen Blaualgen der Ordnungen Oscillatoriales und
Nostocales gepriagt (Abb. 6, Tab. 4). Andere Algenklassen bildeten nur im Winter und Friih-
jahr einen nennenswerten Anteil an der Gesamtbiomasse (Tab. 4). Wéhrend im Langen See
die zentralen Diatomeen ein ausgeprigtes Frithjahrsmaximum bildeten, herrschten im
Melangsee wie in friiheren Jahren (WIEDNER & NIXDORF 1998) im Friihjahr
Chrysophyceen wie Synura und Uroglena sowie Cryptophyceen und pennate Diatomeen vor.
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Abbildung 5: Populationsentwicklung von Cylindrospermopsis raciborskii aus Mischproben
vom Melangsee (links) und dem Langen See (rechts) fiir die Untersuchungsjahre 1999 und
2000. Die Zeitachse gilt fiir beide Jahresginge.

Im Sommer dominierte im Langen See Planktothrix agardhii bis zu 96 % wihrend im
Melangsee die filigranen Pseudanabaena- und Limnothrix - Arten das Sommerplankton be-
herrschten (Abb. 5). Die Nostocales, wozu die heterocytischen Arten Cylindrospermopsis
raciborskii, Aphanizomenon gracile, Aph. issatschenkoi, Anabaenopsis cunningtonii und
Anabaena solitaria, A. flos-aquae, A. compacta gehoren, hatten ihren Populationsschwer-
punkt Anfang August 1999 und im Jahr 2000 bereits im Juli. Aphanizomenon gracile konnte
sich als einzige heterocytische Blaualge iiber mehrere Sommermonate hinweg als subdomi-
nate Art behaupten (Mitte April und bis September).

Nur solitdre Chroococales wie Synechocystis waren in beiden Seen kurzfristig von Bedeutung.
Die koloniebildenden chroococcalen Blaualgen, vertreten durch die Microcystis-Arten M.
wesenbergii, M. flos-aquae und M. aeruginosa sowie Showella litoralis, Woronichinia nae-
geliana und weitere Arten, traten besonders im Melangsee mit geringen Biomassen (0,2 —
0,81mm° I'') von August bis Oktober 1999 auf.

4.7 Die Populationsentwicklung von C. raciborskii in Abhangigkeit von abioti-
schen Faktoren

Im Folgenden werden Umweltfaktoren wéhrend des sommerlichen Riickgang von C. raci-
borskii dargestellt (s. grau unterlegter Zeitraum in Abbildung 7). Dazu sind die einzelnen Be-
gleitdaten (Temperatur, Niederschlige, Nahrstoffe und Globalstrahlung) vergleichend zur
sommerlichen Biomasseentwicklung von Ende Juli bis Mitte August 1999 gegeniibergestellt.
Im Jahr 2000 fiel die Populationsentwicklung im Hochsommer ebenfalls deutlich geringer als
die Friithjahrsentwicklung, aber auch geringer als im Vorjahr aus (s. Abb. 5) und soll deshalb
hier nicht gesondert dargestellt werden.
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Tabelle 3: Algentaxa (> 1 mm’ 1" an mindestens einem Termin) mit Angabe ihres maximalen
Biovolumen im Untersuchungszeitraum vom 1.1.1999 bis 1.11.2000 in den beiden Unter-
suchungsseen

Langer See b. Dolgenbrodt Melangsee
Taxon Max [Taxon Max
Cyanophyceae
Planktothrix agardhii 43,6 |Limnothrix redekei 25,5
Aphanizomenon gracilis 9,8  [Limnothrix amphigranulata 19,6
Pseudanabaena spp. 8,8  |Limnothrix planctonica 16,2
Cylindrospermopsisraciborskii 5,3  |Aphanizomenon gracilis 10,0
Limnothrix redekei 5,2 |Cylindrospermopsis raciborskii 9,2
Limnothrix planctonica 4,9  |Pseudanabaena spp. 8,8
Skujanema spp. 1,6  |Limnothrix spec. 5.8
Aphanizomenon issatschenkoi 1,5 Anabaena solitaria 4,5
Limnothrix spec. 1,8 Chroococcus 4,3
Synechocystis 2,3 |Planktothrix agardhii 3,9
Anabaena solitaria 2,2 |Aphanizomenon spec. 1,2
Anabaena flos-aquae 1,4 |Planktolyngbya limnetica 1,0
Aphanizomenon spec. 1,4  |Synechocystis 2,6
Andere Algenklassen
Cryptomonas erosa 5,5 |Pinnularia divergens 5,6
Cryptomonas mar ssonii 1,8 Nitzschia cf. acicularis 5,0
Rhodomonas lacustris 1,7 Fragilaria ulna var acus 2,8
Rhodomonas minuta 1,5 Fragilaria ulna var ulna 2,2
Ceratium hirundinella 3,0 Fragilaria crotonensis 1,2
Mougeotia sp. 2,6  |Ephithemia spec. 1,1
Zentrale Diatomeen < 12um 11,5 [Gymnodinium helveticum 3,5
Zentrale Diatomeen 12-18um 5,9  |Cryptomonas erosa 3,0
Zentrale Diatomeen >18um 9,2  |Cryptomonas mar ssonii 2,5
Asterionella formosa 1,9 Peridinium aciculiferum 2,1
Peridinium cf. cinctum 1,5
Chrysochromulina spec. 2,2
Uroglena sp. 1,5
Synura spec. 1,4
Dinobryon sertularia 1,2
Mougeotia sp. 1,7
Carteria spec. 4,4
Chlamydomonas spec. 5-10 um 1,2

Wassertemperatur: Die hochsten Wassertemperaturen (> 22°C im Mittel des Epilimnions)
fielen mit dem Populationsmaximum von C. raciborskii und dem einsetzenden Populations-
einbruch zusammen. Erst nach dem ersten gravierenden Verlust von iiber 60 % der Biomasse
wurden am 23. August auch um 5°C geringere Wassertemperaturen beobachtet.

Auswaschung: Wie SCHMITT & NIXDORF (1999) fiir die Friihjahrsentwicklung im
Melangsee demonstrierten, kann die Auswaschung ein wichtiger Verlustfaktor fiir die
Algenentwicklung in Flachseen sein. Besonders schnell wachsende Arten haben nach solchen
Ereignissen einen Vorteil. Die Niederschldge waren jedoch in der Periode vom 28.7. — 15. 8.
1999 besonders gering (Abbildung 7) und der Pegel am Auslauf des Melangsees zeigte bei
gleichbleibend geringem Abfluss keine erhohten Werte.
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Abbildung 6: Sichttiefen (Balken) und die Zusammensetzung des Phytoplanktons im Langen
See (oben) und Melangsee (unten) von 1999 bis Juli 2000. Kumulative Darstellung.

Nahrstoffe: Die Néhrstoffsituation im Melangsee ist gekennzeichnet durch einen Mangel an
gelosten Stickstofffraktionen (DIN). Mit Konzentrationen von Nitrat an der Nachweisgrenze
(2 pg 1" NOs3) und von Ammonium unter 30 pg "' lagen die DIN-Konzentration in einem
Bereich, indem eine N-Limitierung flir das Phytoplankton wahrscheinlich ist. Der geloste
Phosphor lag in Konzentrationen zwischen 4 und 8 pg I"' vor und war somit nicht vollig auf-
gezehrt. Es hat sich in der Periode des Populationsriickganges von C. raciborskii zumindest
keine einschneidende Anderungen des Nihrstoffregimes ergeben, die den Riickgang erkliren

konnten. Ahnliches gilt fiir den Langen See, dessen Niahrstoffsituation in Abbildung 8 darge-
stellt ist.
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Licht: Als begrenzender Wachstumfaktor verbleibt das Lichtangebot. Dargestellt als Wochen-
mittel der Globalstrahlung erfuhr das Lichtdargebot Anfang August 1999 ebenfalls keinen
drastischen Einschnitt, sondern war zumindest in der Periode des ersten Populationsriick-
ganges (28.7. — 10.8.99) ausgesprochen hoch. Das seeinterne Lichtklima war durch sommer-
lich geringe Sichttiefen von 0,3 — 0,5 m gekennzeichnet (s. Abb. 5) und die Ausdehnung der
euphotischen Zone, ermittelt anhand von in-situ-Lichtmessungen wiahrend einer Volldurch-
mischung (12.7.2000), bewegte sich zwischen 0,9 und 1,5m.

4.8 Toxizitat von Cylindrospermopsis raciborskii

Um die Bedeutung der im Rahmen des vorliegenden Teilprojektes beauftragten Toxinanaly-
sen einordnen zu kénnen, soll hier der aus der Literatur vorhandene Wissensstand zur Toxi-
zitdt von C. raciborskii dargestellt werden.

In Australien kam es bei unzureichender Aufbereitung des Wassers zu Vergiftungserschei-
nungen bei Menschen und Tieren (BOURKE et al. 1983). C. raciborskii kann das
Hepatotoxin Cylindrospermopsin bilden, was zur Schidigung der Proteinsynthese und zu
schweren Leberschdden fiihrt (HAWKINS et al. 1997). Die Bildung von Cylindrospermopsin
tritt nur bei einigen Stimmen der Art, aber regelméBig im Verbreitungsgebiet Australiens auf
(MCGREGOR & FABBRO 2000). Die Toxizitit von Rohextrakten von australischen C. ra-
ciborskii-Stammen ist in Maus-Tests hoher als die entsprechende Konzentration an isoliertem
Cylindrospermopsin (FALCONER et al. 1999), was auf die Bildung weiterer toxisch
relevanter Stoffe durch C. raciborskii hinweist.

In Extrakten aus Stimmen brasilianischer Herkunft wurde bisher kein Cylindrospermopsin
festgestellt. Auch dort treten regelmiBig Algenbliiten von C. raciborskii in Trinkwassertal-
sperren und anderen Gewassern auf. Sie enthielten jedoch die neurotoxischen PSP-Toxine
(LAGOS et al. 1999).

In isolierten Stimmen von C. raciborskii aus europdischen Massenentwicklungen und in
Freilandproben aus Ungarn, Frankreich, Portugal und Osterreich wurde bislang ebenfalls nie
Cylindrospermopsin nachgewiesen, aber viele der Proben/Stimme waren im Maustest toxisch
(ARAUJO et al. 2000, BERNARD et al. 2000, BRIAND et al. 2000). So sind einige
portugiesische Stimme stark hepatotoxisch (SAKER, pers. Mitteilung an Fastner), aber das
Toxin konnte bislang nicht identifiziert werden. Wiahrend die bisher gut untersuchten
Microcystine auf Siugetiere und Vogel wirken und ihre Funktion im Okosystem See
ungeklart ist, macht das breite Spektrum an verschiedenen Toxinen sowie die Hemmung der
Proteinbiosynthese durch Cylindrospermopsin eine toxische Wirkung von C. raciborskii auf
aquatische Organismen wahrscheinlich. Zudem weisen neuere Erkenntnisse auf eine
Bioakkumulation von Cylindrospermopsin hin (SAKER & EAGLESHAM 1999).

Bisher wurden 7 gefriergetrocknete Proben vom Sommer 2000 mit Hilfe der HPLC-MS/MS
freundlicherweise durch Geoff Eaglesham (Australien) analysiert. Demnach enthielten alle
Proben das Toxin Cylindrospermopsin (Tab. 4). Der Toxingehalt lag im Melangsee bei 4 bis
17,6 ug Toxin g" Trockengewicht und im Langen See bei 3 bis 8, 5 pg ¢! TG. Durch diesen
aktuellen Nachweis konnte dieses Toxin zum ersten Mal aus Freilandproben in Europa detek-
tiert werden (pers. Eaglesham).

Der Toxingehalt folgte nicht dem Biovolumenanteil von C. raciborskii im Gewasser, was sich
im variablen Toxingehalt pro Trockengewicht von C. raciborskii ausdriickt (Spalte 4, Tabelle
4). Wihrend der Toxingehalt pro TG C. raciborskii im Langer See im Jahresverlauf zunahm,
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war er im Melangsee zum Zeitpunkt der hochsten Biomassen von C. raciborskii im See am
hochsten. Eine Aussage liber die Bedingungen, die zu einer erhdhten Toxinproduktion fiihren,
kann aus den bisherigen Ergebnissen nicht gesichert abgeleitet werden.
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Abbildung 7: Abiotische Bedingungen wihrend der Populationsentwicklung von C. raci-
borskii (graue Flache) im Melangsee im Jahr 1999.
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Abbildung 8: Abiotische Bedingungen wéhrend der Populationsentwicklung von C. raci-
borskii (graue Flachen) im Langen See im Jahr 1999.

Tabelle 4: Toxingehalt an Cylindrospermopsin (Cyl-Toxin) in gefriergetrockneten Rohex-
traktproben (Netzziige 30 um) vom Sommer 2000 nach der Methode von EAGLESHAM et
al. (1999). Das Verhiltnis des Toxingehaltes zum Trockengewicht von C. raciborskii (C.r.)
wurde unter der Annahme errechnet, dass das Trockengewicht zu 100 % aus Phytoplankton
besteht und die Algengruppen einen zum Anteil am Biovolumen entsprechenden Anteil am
Gesamttrockengewicht hatten. Zum Vergleich sind die Konzentrationen der Algenbiomasse
(nur C. raciborskii (C.r.) sowie die Gesamtphytoplanktonbiomasse) und des Chlorophyll a’s
in den Mischproben aus den Seen am Entnahmetermin angegeben.

Langer See Berechnung s. Legende Biomasse Phyto. Chlorophyll
Entnahme|Cyl-Toxin | Toxin/TG Cr.  Cr/TG Cr. Ges. Phyto. | Chl a oy
datum [ugg' TG] ug-g* mg-g* mg I! mg I! ugl!

LS1  27.06.00 3,0 49 60,8 1,7 27,35 118,3
LS2  03.07.00 6,3 132 47,6 1,9 40,86 1233
LS3  12.07.00 53 187 28,3 1,1 40,29 143,3
LS4 17.07.00 8,5 741 11,5 0,5 44,19 125,5
Cyl-Toxin | Toxin/TG Cr.  C.r./TG C.r. Ges. Phyto. | Chl a iomg
Melangsee [Mgg'TG]| pg-g* mg.g* | mgl’ mg I'! pg !l
Mell 27.06.00 17,6 219 80,5 4,0 49,94 164.,8
Mel2 06.07.00 15,5 243 63,9 2,6 40,08 124,0
Mel3 18.07.00 4,4 87 50,3 2,0 39,89 160,4
Mel4 25.07.00 2,2 79 27,8 1,1 38,45 1359
Mel5 02.08.00 4,0 121 33,0 1,2 36,22 124,9
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4.9 Diskussion und Ausblick

Der in den Gewissern Ost-Brandenburgs verbreitete Morphotyp von Cylindrospermopsis ra-
ciborskii weist einheitliche Merkmale auf: Es werden gerade und sehr schmale Trichome mit
Heterocyten und Akineten ausgebildet, die weitgehend der Beschreibung der ungarischen
Stimme (HORECKA & KOMAREK 1979) entsprechen. Allerdings erscheint der Anteil an
Trichomen ohne Gasvakuolen (30 - 40 %) im Vergleich zu Beschreibungen der Art aus ande-
ren Verbreitungsorten ungewohnlich hoch und ist moglicherweise eine Anpassung an die Po-
lymixis der Gewdésser.

Zu niedrige Wassertemperaturen wurden als Haupthindernis fiir die nordliche Ausbreitung der
Art betrachtet, da die bisher untersuchten Stimme einen hohen Temperaturbedarf von iiber
22°C fiir das Wachstum zeigten. Das Temperaturoptimum lag fiir die meisten Stdmme bei
30°C.

Anhand des langjdhrigen Datensatzes aus zwei Seen konnten die gegeniiber tropischen und
subtropischen Stimmen geringeren Temperaturanspriiche der untersuchten Population doku-
mentiert werden. Mit einem um etwa 5°C verminderten Schwellenwert fiir den Keimungs-
und Wachstumsbeginn hat C. raciborskii (vgl. PADISAK 1997) das entscheidende Hindernis
zur nordlichen Ausbreitung iiberwunden. In der Alten Donau traten bereits 1990 Stimme mit
einer hohen Toleranz gegeniiber niedrigen Temperaturen (15-20°C) auf (DOKULIL &
MAYER 1996), wurden aber durch SanierungsmaBBnahmen aus dem Gewisser verdriangt. In
allen anderen europidischen Fundorten blieben die hohen Temperaturanspriiche von C.
raciborskii bestehen. Im Neusiedlersee kam C. raciborskii zum Beispiel nur in
auBerordentlich warmen Sommern vor (TOTH & PADISAK 1986).

Das sommerliche Vorkommen von C. raciborskii ist in mindestens 3 Gewassern in Ost-Bran-
denburg seit 7 Jahren stetig und nicht wie an anderen Fundorten in Europa sporadisch. Damit
stellen diese Gewdsser eine stabile Basis fiir die Ausbreitung iiber die Seenausldufe, die letzt-
endlich in die Spree miinden, sowie iiber Wasservogel in die Gewésser Deutschlands dar.

Hinsichtlich der weltweiten Ausbreitungsgeschichte im letzten Jahrhundert findet sich eine
ausfiihrliche Beschreibung bei PADISAK (1997). Sie vermutet, dass sich die Art ausgehend
von Afrika (RAMBERG 1987; KOMAREK & KLING 1991) nach Australien (HAWKINS et
al. 1985), Siid- (BRANCO & SENNA 1994; DE SOUZA et al. 1998) und Nordamerika
(KOMARKOVA-LEGNEROVA & TAVERA 1996; CHAPMAN & SCHELSKE 1997) und
nach Asien (LI et al. 2001) ausbreiten konnte. Vor 1970 wurde die Art in Europa nur an
einem Ort in Griechenland gefunden. In Ungarn und der Slowakei stieg die Zahl der
besiedelten Gewisser in den Jahren von 1975 bis 1997 auf 13 an (PADISAK 1997). Neuste
Funde in Frankreich (BERNARD et al. 2000), Spanien (ROJO & COBELAS 1994) und
Portugal (ARAUJO et al. 2000) weisen auf eine beginnende europiische Ausbreitung hin.

Die maximalen Biomassen von C. raciborskii sind in den Seen Ost-Brandenburgs in einer
GroBenordnung (Tab. 2), die nach MCGREGOR & FABBRO (2000) einen relevanten Toxin-
gehalt aufweisen konnen (20 000 Zellen ml” > 1pg 1" Cylindrospermopsin) und nach dem
Frithwarnsystem im Australien als gefdhrdete Gewdsser eingestuft werden miissten.

Durch die Analyse von angereichertem Seston aus den Untersuchungsseen gelang der erstma-
lige Nachweis des Toxins Cylindrospermopsin (Tab. 4) aus Freilandproben in Europa. Cy-
lindrospermopsin kann auch von wenigen anderen Organismen gebildet werden (Aphanizo-
menon ovalisporum BANKER ET AL. 1997; Umezakia nantans in HARADA et al. 1994),
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die aber in Europa wenig verbreitet sind. Deshalb ist das Toxin Cylindrospermopsin wahr-
scheinlich fiir die Art C. raciborskii spezifisch. Ein Toxingehalt von 0,05-0,7 mg g TG C.
raciborskii (s. Tab. 4) ist deutlich geringer als fiir australische (HAWKINS et al. 1997) oder
thaildndische Stamme (LI et al. 2001) mit 5,5 mg g TG bzw. 1,02 mg g" TG beschrieben ist.
Nach SAKER & GRIFFITHS (2000) kann zusétzlich ein erheblicher Anteil des Toxins (bis
zu 50 %) extrazelluldr vorliegen und die Toxinproduktion steigt zu mindestens bei australi-
schen Stdmmen mit sinkenden Temperaturen. Der in der vorliegenden Arbeit errechnete spe-
zifische Toxingehaltes kann zudem deutlich hoher liegen, da das Sestontrockengewicht mit
der Algenbiomasse gleichgesetzt wurde. Es kann deshalb grundsétzlich keine Entwarnung
hinsichtlich der Toxizitdt in den Gewéssern gegeben werden. Der Nachweis von toxinprodu-
zierenden Staimmen von C. raciborskii ist in Europa in Kombination mit der erfolgten Tempe-
raturanpassung fiir die Wassernutzung als alarmierend zu werten.

Aufgrund der physiologischen Fihigkeiten der Art, die weltweit in einer Anzahl von Unter-
suchungen im Labor und im Freiland beschrieben und durch PADISAK (1997) zusammen-
gefasst worden sind, kann eine Anpassung an sehr unterschiedliche Habitate angenommen
werden. C. raciborskii weist eine Kombination an Fahigkeiten auf, die sie sowohl in Oscilla-
toriales- als auch Nostocales-dominierten Gewéssern konkurrenzstark macht (FABBRO &
DUIVENVOORDEN 2000):

1. Die Art toleriert ein geringes Lichtangebot (I, = 20 uE m™ s™'), wie bisher nur fiir extrem
schwachlicht-adaptierte Arten wie Planktothrix rubescens bekannt ist.

2. Die Fixierung von atmosphérischen Stickstoff ist mittels der Heterocyten moglich.

3. Eine hohe Affinitdt fiir Ammonium ermdglicht eine im Vergleich zu anderen heterocyti-
schen Arten spét einsetzende N-Fixierung-Aktivitit (PRESING et al. 1996).

4. Die Speicherung von Phosphor ermdglicht bis zu 5 Zellteilungen ohne verfiigbares P.
Die geringe Halbséttigungskonstante weist darauf hin, dass die Art auch in phosphorar-
men Habitaten noch wachsen kann ( ky, = 1,5 - 2,5ug P 17)

5. Die Akineten dienen zum Uberwintern, zur P-Speicherung und zur Ausbreitung.

6. Der Lichtanspruch fiir die Keimung ist geringer als bei vielen anderen Blaualgen.

7. Eine vertikale Einschichtung im Gewisser ist durch Gasvakuolen moglich.

8. HAWKINS & LAMPERT (1989) fanden einem reduzierten FraBBdruck auf diese Art.

9. Die Bildung von Algentoxinen unterdriickt bei Massenentfaltung die Proteinsynthese an-
derer Organismen im Gewisser.

Mit dieser Palette an physiologischen Fihigkeiten kann sie unterschiedliche Gewéssertypen
besiedeln. In tiefen, geschichteten Seen und Talsperren schichtet sich C. raciborskii in tiefe
Wasserschichten von 4 bis 10 m ein. Dabei ist ihr geringer Lichtanspruch zum Aufsuchen
phosphorreicher tieferer Schichten von Vorteil, allerdings werden tiefe Durchmischungen
nicht toleriert: Nach HAWKINS & GRIFFITHS (1993) verhinderte die kiinstliche Durch-
mischung einer Talsperre in Australien das erneute Aufkommen von C. raciborskii.

In Flachseen ist die maximale Durchmischungstiefe begrenzt, und deshalb kann C. raciborskii
auch diesen Gewdssertyp besiedeln. Aufgrund der hoheren sommerlichen Erwérmung von
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Flachseen stellen sie das bevorzugte Habitat fiir die Art in Ost-Brandenburg da. Allerdings
bildete sich 1999 auch im tiefen, geschichteten Scharmiitzelsee eine erhebliche Population
von C. raciborskii aus (s. Tab. 2), so dass die Besiedlung von weiteren tiefen Seen in Bran-
denburg zukiinftig nicht ausgeschlossen werden kann.

Trotz der erwahnten physiologischen Adaptationsmoglichkeit kann sich C. raciborskii bisher
nicht gegeniiber den einheimischen Blaualgenarten durchsetzen. Ihr Biomasseanteil erreichte
maximal 20 % und lag im Mitte Juni bis Mitte September im Durchschnitt beider Seen nur bei
4,4 % an der gesamten Algenbiomasse. AuBlerdem erfuhr die Population regelmiBig einen
erheblichen Einbruch im Hochsommer. Trotz giinstiger Temperaturbedingungen und ohne
wetterbedingte Einschnitte, wie anhaltende Regenfille, vermindertes Lichtdargebot durch
Bewolkung oder ungewohnlich langandauernde Mixisereignisse ging die Biomasse von C.
raciborskii im August 1999 bzw. Ende Juli 2000 zuriick, wiahrend der Bestand der Oscillato-
riales, wie von Planktothrix agardhii und von Limnothrix/Pseudanabaena stabil blieb.

Die Nahrstoffsituation war im Hochsommer dadurch gekennzeichnet, dass die gelosten Stick-
stofffraktionen (DIN) deutlich unterhalb von 50 pg DIN 1" aufgezehrt wurden und der Anteil
an Ammonium mehr als 80 % ausmachte. Nach SOMMER et al. (1986) herrschen in einem
Plankton mit einem geldsten Stickstoffangebot, welches durch Ammonium dominiert ist,
Planktothrix und Microcystis-Arten vor, iiberwiegt aber der Nitratanteil vom DIN sind he-
terocytische Blaualgen im Vorteil. Generell wird aber ein geringes N-Angebot (<100 DIN pg
1" als Konkurrenzvorteil fiir heterocytische Blaualgen angesehen, da nur sie den atmosphéiri-
schen Stickstoff als zusétzliche N-Quelle nutzen konnen. C. raciborskii bildete dazu regelma-
Big Heterocyten aus (maximal 2,5 % der Biomasse). Auch wenn andere Nostocales wie Apha-
nizomenon gracile und Anabaena solitaria zeitweise eine groere Biomasse ausbildeten (Abb.
5) und nach SCHLANGSTEDT et al. (1987) auch einen grof3eren Anteil der Biomasse in die
Heterocytenbildung aufwendeten (bis zu 10 %), waren auch sie von einem hochsommerlichen
Populationsriickgang betroffen.

Obwohl in beiden Seen auch im Sommer noch geringe geldste Phosphorkonzentrationen ge-
messen werden konnten, kann Phosphor fiir C. raciborskii nicht als wachtumslimitierender
Faktor ausgeschlossen werden. ISTVANOVICS et al. (2000) untersuchten einen ungarischen
Stamm von C. raciborskii in einem N-freien Medium (N-Bedarf mussten die Filamente aus
der N-Fixierung durch Heterocyten decken) hinsichtlich ihres Vermdgens, unter Phosphor-
limitierung zu wachsen. Demnach zeichnet sich C. raciborskii durch eine auergewohnlich
hohe P-Aufnahmekapazitidt aus. Die zellinterne Speicherkapazitit fiir Phosphor ldsst eine
fiinfmalige Teilung der Population zu. Der Schwellenwert flir die P-Aufnahme liegt zwischen
1-2 pg P I''. Die ermittelten Halbsittigungskonstanten von C. raciborskii fiir Phosphor zwi-
schen 5 und 33 pg P I"' sind jedoch nicht auBergewdhnlich niedrig sondern héher als die
Werte einiger im Gewésser konkurrierender Cyanobakterien wie Planktothrix agardhii. Dabei
ist des weiteren zu beriicksichtigen, dass in diesen polytrophen Flachseen Mixisereignisse
eine Resuspension von P-beladenen Sedimentpartikeln mit sich bringen, die zur einer
pulsartigen Erhohung der gelosten Nahrstoffe fiihren (WIEDNER 1999). Von diesen Pulsen
kann Planktothrix agardhii mehr profitieren als andere Blaualgenarten (RUCKER et al. 1997,
WIEDNER & NIXDORF 1998), wie in Enclosure-Experimenten am Langen See (WIEDNER
1999) gezeigt werden konnte. Hingegen war die Ausnutzung von gepulsten P-Gaben durch C.
raciborskii in Laborversuchen (ISTVANOVICS et al. 2000) hinsichtlich Wachstum und Bio-
masse geringer als unter dem gleichen Phosphorangebot, aber bei kontinuierlicher Verfiigbar-
keit. Algenbliiten in phosphorreichen, sehr warmen Gewéssern werden bevorzugt von Plank-
tothrix oder Limnothrix mit C. raciborskii als Begleitart gebildet (ROJO & COBELAS 1994).
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Das Lichtklima wurde in den Untersuchungsseen durch das Algenwachstum stark verandert.
Bei Algenbiomassen um 40 mg I und Sichttiefen zwischen 30 und 40 cm ist von einer drasti-
schen Lichtminderung auszugehen. Nach WIEDNER (1999) lagen die sommerlichen mittle-
ren Intensitidten der photosynthetisch aktiven Strahlung (I* im Juni bis September 1996) im
Melangsee zwischen 170 uE m™ s und im Langen See zwischen 40-120 uE m™ s Zusitz-
lich wurde das Plankton durch die hdufigen sommerlichen Volldurchmischungen in tiefere
lichtarme Wassertiefen verfrachtet.

Die hohe Toleranz gegeniiber einem geringen Lichtangebot veranlasste PADISAK &
REYNOLDS (1998), C. raciborskii eine eigene Planktonassoziation (Sy), die nahe zu den
anderen Planktothrix/ Limnothrix -Assoziation (S) steht, im Modell zur Phytoplanktonsukzes-
sion von REYNOLDS (1997) einzurdumen. Unter bestimmten Umweltbedingungen ist C.
raciborskii in der Lage, die in eutrophen bis polytrophen Flachseen und Flusseen vorherr-
schende Planktothrix agardhii in der Dominanz abzulésen (BORICS et al. 2000, DOKULIL
& MAYER 1996, PADISAK & REYNOLDS 1998). Als begiinstigende Bedingungen werden
hohe Wassertemperaturen, eine groBere euphotische Durchmischungstiefe (eg. 4-6 m;
FABBRO & DUIVENVOORDEN 2000) und eine ausreichende Phosphorverfiigbarkeit
(Halbsittigungskonstante 5 und 33 pg P 1" fiir C. raciborskii in ISTVANOVICS et al. 2000)
genannt.

Es entsteht die Frage, ob C. raciborskii auch so tolerant gegeniiber einem geringen Lichtan-
gebot ist, wenn gleichzeitig die N-Fixierung einen hoheren Lichtbedarf erfordert. Nach
ZEVENBOOM & MUR (1980) beginnt die sommerliche Sukzession in eutrophen Flachseen
mit der Aufzehrung des Phosphors durch Griinalgen, gefolgt von dem Aufkommen der he-
terocytischen Blaualgen nach Aufzehrung der geldsten Stickstofffraktionen. Aufgrund des
verminderten Lichtangebotes mit wachsender Algenbiomasse geht anschlieBend die Sukzes-
sion in Richtung von Arten der Oscillatoriales, die den Kollaps anderer Arten als N-Quelle
nutzen, wie auch WIEDNER (1999) in den Enclosure- Experimenten beobachtete. Dabei ist
den nostocalen Blaualgen ihr erhdhter Lichtbedarf bei Nitrogenaseaktivitit von Nachteil. Zu-
sammenfassend scheint der geringfiigig hohere Lichtbedarf von C. raciborskii bei N-Mangel
gegeniiber dem der Oscillatoriales Planktothrix agardhii im Langen See als auch gegeniiber
dem von Pseudanabaena und den Limnothrix-Arten im Melangsee der entscheidende Kon-
kurrenznachteil im Hochsommer bei hohen Algenbiomassen zu sein.
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5 Silizium- und Phosphorfreisetzung aus dem Sediment: Bedeutung und
interner Kreidauf in den dimiktischen Seen des Schar mitzel seegebietes

Andreas Kleeberg

Silicon and phosphorus release out of the sediment: importance and internal recycling in the
dimictic lakes of the Lake Scharmiitzel region

Abstract

The benthic recycling of silicate (Si0;) and of soluble reactive phosphorus (SRP) was studied
from 1995 to 1999 in the four dimictic lakes Scharmiitzelsee, Tiefer See, Springsee, and
GroBer Glubigsee. The epilimnetic SiO; minimum in April/May indicated a Si limitation of
diatoms in all lakes. Epilimnetic Si losses which ranged from 63 — 78 % of the Si content of
the lake were regenerated to ca. 36 — 64 % from internal sources. About 34 — 88 % were
retained in the sediment. Benthic Sirelease rates determined from vertical SiO, profiles in
July and September underestimated those rates determined from April/May to
September/October by 1.4 to 2.1. The hypolimnetic Si accumulation has been taken not a
linear course and the Si recycling is well coupled to the postmortal decay of sinking diatoms.
The larger the incline of the straight line of the atomic Si:P ratio from the benthal to the
pelagial provided — at the same and weighted Si concentration among lakes, respectively — the
lower is the relative P mobility and availability.

Kurzfassung

Die benthische Wiederriickfithrung von Silikat (SiO;) und geldstem reaktivem Phosphor
(SRP) wurde von 1995 bis 1999 in vier dimiktischen Seen, dem Scharmiitzelsee, Tiefen See,
Springsee und GroBen Glubigsee untersucht. Das pelagische SiO-Minimum im April/Mai
deutet fiir alle Seen auf eine Si-Limitation der Kieselalgen hin. Die epilimnischen Si-Verluste,
die 63 — 78 % des Si-Inhaltes des Sees entsprechen, konnen zu ca. 36 — 64 % aus internen
Quellen ausgeglichen werden. Ca. 34 — 88 % werden im Sediment zuriickgehalten. Die zwi-
schen Juli und September anhand von SiO,-Vertikalprofilen bestimmten Si-Freisetzungsraten
unterschitzen die zwischen April/Mai und September/Oktober berechneten um das 1,4- bis
2,1-fache. Die hypolimnische Si-Akkumulation verlduft nicht linear und die Si-Riicklosung ist
eng an den postmortalen Abbau aussinkender Diatomeen gekoppelt. Je grofBer der Anstieg der
Geraden des atomaren Si:P Verhéltnisses vom Benthal zum Pelagial — bei gleicher bzw. ge-
wichteter Si-Konzentration zwischen den Seen — ist, desto geringer ist die relative P-Mobilitéit
und -Verfiigbarkeit.

5.1 Einleitung

Es gilt als gesichert, dass die Wechselwirkungen zwischen Sediment und Wasser die Vertei-
lung und Dynamik geldster Néhrstoffe wie die des Phosphors (P) und des Siliziums (Si) be-
einflussen. Die Versorgung des Phytoplanktons mit und die Konkurrenz um diese Ressourcen
hat einen wesentlichen Einfluss auf die Algengemeinschaften (GROVER 1989). So ist die
Konzentration an freier Kieselsdure (m SiO; » n H,O) im Wasser mit der Sukzession der Po-
pulationen der Kieselalgen (Bacillariophyceae) und Chrysophyceen korreliert, da das geldste
Silikat (weiter SiO;) in erster Linie Baustoff fiir deren Schalen ist. Die P-Anreicherung in
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einem See wiederum beeinflusst die Si-Aufnahme der Kieselalgen und im Gegensatz zum P
kann Si von den Algen nicht im UbermaB, sondern nur nach Bedarf aufgenommen werden
(SCHELSKE et al. 1986). Besonders im Friithjahr werden alljdhrlich groBe Si-Mengen mit
den gut sedimentierenden Kieselalgen (mit bis zu 30 % Silikat in der Trockensubstanz) aus
dem Epilimnion eliminiert. Die fortschreitende Verarmung an SiO, fiihrt zur Si-Limitation bei
< 0,39 mg SiO, 1" (SCHELSKE et al. 1986) bzw. zum Wachstumsstop bei < 0,1 mg SiO, I
(MULLER 1977). Da die Si-Wiederverwendung in der euphotischen Zone minimal ist
(SCHELSKE et al. 1984), wird die Si-Bereitstellung fiir das Kieselalgenwachstum haupt-
sachlich durch die Riickfiihrung des biogenen Si aus abgebauten Algenzellen gewihrleistet
(CONLEY et al. 1988, CARIGNAN & LEAN 1991). Die Freisetzung von Si0, — die fiir ge-
wohnlich synchron mit der des gelosten reaktiven Phosphors (SRP) verlduft — deutet darauf
hin, dass beide Anionen (SiO4* und PO4”) an denselben Sedimentbestandteilen (Eisen- und
Aluminiumoxihydrate) adsorbiert sind (HARTIKAINEN et al. 1996, TUOMINEN et al.
1998). Diese chemische Konkurrenz fiihrt bei erhohtem Si-Angebot zu erhdhter P-Mobilitét
(TUOMINEN et al. 1998). Die Riicklosung von SiO; aus dem Sediment erfolgt entsprechend
dem Losungsgleichgewicht zwischen dem Poren- und Freiwasser und wird besonders von der
Temperatur, dem pH-Wert und dem Alter des Sedimentes bestimmt (CONLEY &
SCHELSKE 1989, TUOMINEN et al. 1996).

Wihrend die saisonale Variabilitdt von SiO, und SRP fiir die Flachseen des Scharmiitzelsee-
Gebietes bereits beschrieben wurde (z. B. KLEEBERG 1998, WIEDNER 1999, SCHMITT &
NIXDORF 1999), liegen diese Informationen fiir die tiefen dimiktischen Seen bisher nicht
vor. Anliegen dieses Beitrages ist es deshalb, die saisonale Si-Dynamik zu beschreiben, die
benthische Si-Riickldsung erstmals fiir diese Seen (1995 — 1999) zu quantifizieren, Parallelen
zur P-Freisetzung vergleichend darzustellen und die Bedeutung der Si-Riicklosung fiir den Si-
Haushalt der tiefen Seen abzuschétzen.

5.2 Untersuchungsgebiet und Methoden

Die vier dimiktischen Seen liegen ca. 60 km siidostlich von Berlin im Landkreis Oder Spree
in Nord-Siid-Ausdehnung in einer Kette von insgesamt 6 Seen, die iiber kleine Fliele mitein-
ander verbunden sind. Der Tiefe See ist mesotroph, die anderen sind eutroph (Tab. 1).

Tabelle 1: Volumen (V), Oberflache (A), Maximaltiefe (zm,x), mittlere Tiefe (Zmean) und theo-
retische Wasseraufenthaltszeit (Tw) der untersuchten Seen sowie deren epilimnische Mini-
mal- und Maximalkonzentration an Gesamtphosphor (TP), Gesamtstickstoff (TN) und Chlo-
rophyll a (Chl a) fiir 1999.

See \Y A Zmax  Zmean Tw TP TN Chl a

10°m> km’ m m a ug I mg 1" ug 1!
Scharmiitzelsee 108,23 12,09 29,5 88 16,0 34..957 0,7..1,17 10..37"
GroBer Glubigsee 2,64 064 12,0 42 05 21..68 0,6..14 7..75
Springsee 556 059 18,1 95 1,1 16..74 06..13 9..48
Tiefer See 7,04 063 229 112 3,5 11..31 03..0,6 1..31
1) Mef3station Wendisch Rietz

Die Seen wurden von 1995 — 1999 14-tigig bis monatlich an ihrer tiefsten Stelle (Tab. 1) be-
probt. Aus Vertikalprofilen (1 m Schritte), jeweils im Juli und September wurde in Anlehnung
an DIN-Vorschriften nach Filtration (0,45 um) die Konzentration des geldsten reaktiven
Phosphors (SRP; DIN 38405-D11) und des Silikates (Si0,; DIN 38405-D21) bestimmt.
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Die benthischen Si-Riicklosungsraten (SiRR) wurden aus der Zunahme der hypolimischen
Si0,-Konzentration zwischen den beiden Vertikalprofilen wéhrend der Sommerstagnation
ermittelt:

ZIZ(CZ * Vz)t - Zl:(Cz * Vz)t
2 z=1 1

SiRR [mgSim™ d™'] =2 (Gl. 1)
ASee *(tz - t1)
mit: C, = SiO,-Konzentration der I m Wasserschicht bestimmter Tiefe z [mg Si m'3],
t = Zeit zwischen den Probenahmen der SiO,-Vertikalprofile [d],
V, = Volumen der 1 m Wasserschicht bestimmter Tiefe z [m’], und

Asee = Seeoberfliche [m*].

Die benthischen P-Riickldsungsraten (PRR) wurden analog aus den Vertikalprofilen der SRP-
Konzentration berechnet (Gl. 1).

Die Si-Fluxe zum und aus dem Sediment wurden nur fiir den Scharmiitzelsee bestimmt. Der
partikuldre Si-Anteil (Sipar) wurde nicht direkt aus dem in den Sedimentationsfallen gewon-
nenen Material (KLEEBERG et al. 1998), sondern aus der jeweiligen Inkubationstiefe der
Fallen (9 bzw. 27 m) mittels Rontgenfluoreszensanalyse bestimmt (KLEEBERG &
SCHUBERT 2000). Das Frei- und Porenwasser an der Sediment/Wasser-Kontaktzone wurde
nach 14-tdgiger Inkubation eines in-situ Porenwassersammlers (Membran 0,2 um HT-Tuffryn
200", Fa. Gelman) in Anlehnung an HESSLEIN (1976) beprobt. Aus dem Konzentrations-
gradienten wurde der diffusive Flux des SiO; (Jsi) bzw. SRP (Jp) nach dem 1. FICK'schen
Gesetz der Diffusion berechnet (BERNER 1980):

I fmgm™ 4] = -gn (D, °C3 (G1.2)
X
mit: @ = Porositit (= 1/[ 1+Massereststofranteit/ 2,5 «(Mass€gesamt — Masse€reststoffanteil)] der
obersten 3 cm Sedimentschicht = 0,97 (bei Dichte des Feststoffs 2,5 g cm™),
0 = Tortuositit (= di/dx, d. h. Lange des sinusioden Weges tliber Tiefenintervall x)

= 1 gesetzt, da Wasseranteil = 95 % Frischgewicht,
Ds;i = molarer Diffusionskoeffizient fiir Si (bzw. SRP),
Csi = Konzentration des SiO, (bzw. SRP) in mg I"".

Als Dg; fiir SiO, wurde 1,0-10° cm? s™ (T = 25 °C) nach WOLLAST & GARRELS (1971)
und als Dp fiir HPO,* 7,15:10° cm? s™ (T, = 18 °C) nach LI & GREGORY (1974) genutzt,
die fiir die in-situ Temperatur T, = 4,7 °C (12.12.96) korrigiert wurden (FURRER &
WEHRLI 1996):

D, =Dy Vi DDTT2 (analog fiir Dp berechnet) (GL. 3)
Vo UL
mit: Vv = dynamische Viskositit des Wassers [Pa s] bei Temperatur T bzw. T»,

tabelliert in PERELMAN (1956).
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Unter Beriicksichtigung der SiO,-Konzentration in der Umgebung folgt die benthisch biogene
Si-Riicklosung (Rsi) ndherungsweise der Kinetik einer Reaktion 1. Ordnung (KAMATANI &
RILEY 1979, ULLMAN & ALLER 1989):

Rg =kg D(CSiSed _CSi) (Gl. 4)

mit:  ks; = Geschwindigkeitskonstante [d'],
Csised = biogener Si-Gehalt des Sedimentes bzw. aussinkenden Materials [mg Si m'3]
Csi = in-situ SiO,-Konzentration [mg Si m'3].

Die Geschwindigkeitskonstante wurde iiber kg [d'] = 0,0085¢%'°%™ (R? = 0,99; n = 4) mit
Werten aus ULLMAN & ALLER (1989), d. h. 0,014 — 0,09 d' bei Wassertemperaturen (Tyw)
von 5-—23,5°C korrigiert. Um Verwechslungen zwischen den verschiedenen Angaben
(1 umol Si(OH)4 I'' = 1pg-atom Si I' =28 ug Si I'! =60 pg SiO, I'') zu vermeiden, sind alle
Konzentrationen bzw. Raten auf Si bezogen angegeben. Analoges gilt fiir Phosphor.

5.3 Ergebnisse und Diskussion

Der saisonale Verlauf der pelagischen SiO,- und SRP-Konzentration in den vier Seen zeigt —
allerdings auf sehr unterschiedlichem Niveau — einen dhnlich Verlauf mit einem epilimni-
schen Minimum der SRP- und SiO,-Konzentration im Friihjahr und Herbst und einem paral-
lelen Anstieg der Konzentration beider Parameter im Hypolimnion von etwa Mai bis
Okt./Nov. (Abb. 1). Sehr deutlich wird die starke Abnahme der SiO,-Konzentration zur
Friihjahrsvollzirkulation bis etwa April/Mai. Als Minima der pelagischen Konzentration an
SRP bzw. SiO; wurden, mit Ausnahme des Tiefen Sees, jeweils Ende April/Anfang Mai flir
1995 95 pug 1" (Tiefer See, Mitte Juni), 20 pg I' (Springsee), 100 pg "' (Gr. Glubigsee) und
fir 1997 25 pugl" (Scharmiitzelsee) bestimmt (Abb. 1). Obgleich diese Konzentrationen
nichts iiber die tatsdchliche Verfiigbarkeit des SiO; fiir die Bacillariophyceen aussagen, wird
deren Si-Limitation bei <390 pg SiO, 1" (SCHELSKE et al. 1986, s. 0.) jedoch offensicht-
lich.

Der alljdhrlich dhnliche Trend im Untersuchungszeitraum 1995 — 1999 (nicht dargestellt) er-
moglicht den Vergleich von zwei verschiedenen, dafiir jedoch den bisher am intensivsten be-
probten Jahren, zugunsten sicherer Gesamtbilanzen. Dariiber hinaus wurde der Scharmiitzel-
see im Mai und September 1997 in einer Messkampagne (inkl. Sedimentation) beprobt.

Wihrend das, aus den Konzentrationen an SiO, und SRP berechnete atomare Si:P Verhéltnis
im durchmischten Wasserkorper des Scharmiitzelsees, Springsees und Groflen Glubigsees im
Friithjahr (April/Mai) ein erstes Minimum aufweist (Abb. 1), zeigt der zu diesem Zeitpunkt
durchmischte Tiefe See sein absolutes Maximum (Abb. 2). Zur Sommerstagnation ist das
epilimnische Si:P Verhiltnis in allen Seen sehr hoch und weist verschiedene Maxima auf,
wihrend dieses Verhéltnis im Hypolimnion auf vergleichsweise geringem Niveau verbleibt.
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Abbildung 1: Saisonaler Verlauf der epi- und hypolimnischen Konzentration des gelosten reaktiven Phosphors (SRP, linke Halfte) und des Silikates
(S10,, rechte Hélfte) an der jeweils tiefsten Stelle der untersuchten Seen fiir 1997 bzw. 1995. Bei identischem Kurvenverlauf sind die Seen durch-
mischt. Bei Wendisch Rietz wurde die SiO, Konzentration flir 1997 zusitzlich 0,5 m iiber Grund bestimmt (oben)
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Abbildung 2: Saisonaler Verlauf des epi- und hypolimnischen atomaren Si:P-Verhéltnisses
(S10,:SRP) an der jeweils tiefsten Stelle der untersuchten Seen fiir 1997 bzw. 1995. Bei iden-
tischem Kurvenverlauf sind die Seen durchmischt.
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Die saisonalen Unterschiede des epilimnischen atomaren Si:P Verhéltnisses sind im Vergleich
der Seen z. T. erheblich (Tab. 2) und weisen auf eine sehr unterschiedliche hypolimnische
Bereitstellung (s. u.) bzw. epilimnische Nutzung hin. Obgleich die hier bestimmten Si:P Ver-
hiltnisse vergleichbar mit denen anderer Seen sind (z. B. GROVER 1989, TILMAN et al.
1986), sind sie allein weder ein eindeutiger Indikator fiir die saisonale Algensukzession noch
— wie fiir Flachseen beschrieben — ein Anzeiger fiir die Entwicklung eines Sees in Richtung
Blaualgendominanz und der damit verbundenen Verzdgerung der Reaktion auf Lastsenkung
(KEATING 1978, GROVER 1989, HARTIKAINEN et al. 1996). So haben Experimente zur
Néhrstoffkonkurrenz (Si:P, N:P) des Phytoplanktons gezeigt, dass Wechsel in dessen Artdo-
minanz stark temperaturabhingig sind (TILMAN et al. 1986). Bei geringeren Temperaturen
(8 — 10 °C) waren die Diatomeen {iiber eine groe Spanne des Si:P Verhéltnisses (71 — 313,
vgl. Tab. 2) dominant und erst bei Si:P < 5 nahm ihre Dominanz deutlich ab. Bei 15 °C wech-
selte die Dominanz von den Kieselalgen zu den Griinalgen bei einem Si:P Verhéltnis von 5 —
70, wohingegen die Cyanobakterien ihre maximale Konkurrenzfdahigkeit bei hoheren Was-
sertemperaturen (> 20 °C) erreichten.

Tabelle 2. Mittelwert des epilimnischen atomaren Si:P Verhiltnisses (SiO,:SRP) fiir 1995
(Springsee, GroBer Glubigsee und Tiefer See) und 1997 (Scharmiitzelsee).

Jahreszeit Monat Scharmiitzelsee Springsee Gr. Glubigsee  Tiefer See
n==o6 n=4 n=3 n=3
Frithjahr  Mérz — Mai 16 124 157 627
Sommer  Juni— Aug. 76 281 247 198
Herbst Sept. — Nov. 33 356 312 468
Winter Dez. — Febr. 20 89 187 162
Jahr 50 << 274 0O 224V < 329Y

1) Januar — Februar, Mai — Oktober; 2) Januar, Mai — November; 3) Mai — Oktober, Dezember, 4) Juni —
Dezember. Die Relationszeichen verdeutlichen die Unterschiede bzw. Ahnlichkeiten im Jahresmittel.

In Abb. 3 sind die Vertikalprofile des SRP und SiO, zur Sommerstagnation 1999 (vgl. Tab. 4)
fiir die vier untersuchten Seen dargestellt. In allen Seen nimmt die Konzentrationen unterhalb
der Sprungschicht sowohl mit der Tiefe als auch iiber die Zeit deutlich zu. Beispielsweise
nimmt die SRP-Konzentration iiber Grund vom Juli zum September zwischen 110 pgP 1™
(Tiefer See) und 330 pg P 1" (Gr. Glubigsee) zu, was einer Verdopplung bzw. einer Vervier-
fachung entspricht. Wéhrend sich die Si0,-Konzentration im Scharmiitzelsee iiber Grund ver-
doppelt (entspricht einer Zunahme um 730 pg Si I™"), erhéht sie sich in den anderen drei Seen
um den Faktor 1,3 bis 1,4. Obgleich der Springsee im Juli von allen Seen bereits die hochste
Si0,-Konzentration tiber Grund aufweist, ist die Zunahme der SiO,-Konzentration von Juli
zum September mit 2350 pug Si 1" in diesem See am groBten (Abb. 3).

Der in allen Féllen signifikante Zusammenhang zwischen der SRP- und Si-Konzentration im
hypolimnischen Vertikalprofil im Juli und September (1995 bis 1999) weist auf identische
Riicklsungsmechanismen bzw. Akkumulation hin (Tab. 3).

Alle Seen wiesen zwischen 1995 und 1999 ein anoxisches Hypolimnion von unterschiedlicher
Dauer wihrend der Sommerstagnation auf (KLEEBERG 2001). Anaerobiose erhoht die Kon-
zentration des SRP im Porenwasser stérker als die des SiO, (HARTIKAINEN et al. 1996) und
die Konkurrenz von SiO44' und PO43' fiihrt bei erhohtem SiO;-Angebot zu einer erhdhten P-
Mobilitdt (TUOMINEN et al. 1998). Wenn dem so ist, weist ein kleines Si:P Verhéltnis der
Riickldsung (z. B. Scharmiitzelsee) zum einen auf eine hohe relative P-Mobilitét (Tab. 4) und
zum anderen auf eine seit dem Friihjahr abnehmende SiRR hin (vgl. Tab. 5 u. 7).
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Abbildung 3: Vertikalprofil des gelosten reaktiven Phosphors (SRP) und des Silikates (SiO,)
zur Sommerstagnation im Juli und September 1999 jeweils an der tiefsten Stelle der unter-
suchten Seen. Die gestrichelte Linie zeigt die Lage des Metalimnions zur Sommerstagnation.

Tabelle 3: BestimmtheitsmaB (R”) der Regression zwischen der SRP- und Si-Konzentration
im hypolimnischen Vertikalprofil im Juli und September der Jahre 1995 bis 1999. Wenn nicht
anders angegeben (1 = logarithmisch, e = exponentiell), handelt es sich um einen linearen Zu-
sammenhang (p < 0,05). (n. b. = nicht bestimmt)

Scharmiitzelsee Tiefer See Springsee GrofBer Glubigsee
Jahr n=26 n=16 n=14 n=9
Juli September Juli  September Juli September Juli September
1995 0923 09219 0,634° 0761”7 0957 0,894 0941 0,590
1996 0,947  0,961° 0,852 0,951 0,928 0,901 0,892 0,760
1997 0,995 0,981 0,975 0,916 0,880 0,949 0,843 0,780
1998 n.b. 0,828° n. b. 0,915 n. b. 0,867 n. b. 0,948
1999 0,962 0,874 0,989 0,985 0,809 0,747 0,550 0,824
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Tabelle 4: Freisetzungsraten des Silikates (SiO,) und des gelosten reaktiven Phosphors (SRP)
sowie Mittelwert (Mw) des atomaren Si:P Verhiltnisses auf der Grundlage von zwei Verti-
kalprofilen zur Sommerstagnation fiir den Scharmiitzelsee (SCH), den Tiefen See (TIE), den
Springsee (SPR) und den GroB3en Glubigsee (GGL) von 1995 — 1999.

See Jahr Zeitraum Freisetzungsrate [mgm~>d"']  Si:P Mw
von — bis [d] Si0,-Si SRP atomar n=>5
SCH 1995 20.07.-14.09. 57 7,76 5,61 1,5
1996  11.07.-19.09. 71 15,84 3,57 4,9
1997  17.07.-04.09. 49 8,85 4,63 2,1
1998* 28.04.—21.09. 146 11,51 2,11 6,0
1999  05.07.-16.09. 73 15,31 4,47 3.8 3,7
TIE 1995  12.07.-06.09. 56 31,07 0,42 81,9
1996  18.07.-12.09. 57 39,65 1,60 27,4
1997  21.07.—-18.09. 59 2,41 1,83 1,5
1998* 07.07.—-23.09. 76 21,54 0,77 31,0
1999  08.07.-23.09. 77 28,66 0,92 34,5 35,2
SPR 1995 12.07.-06.09. 56 34,31 3,31 11,5
1996  16.07.—10.09. 56 35,21 3,05 12,8
1997  22.07.-16.09. 56 18,20 4,15 4,9
1998* 02.07.—15.09. 75 69,70 3,30 23,4
1999  01.07.-21.09. 82 49,78 6,82 8,1 12,1
GGL 1995 11.07.—-05.09. 56 30,18 1,38 242
1996  17.07.-03.09. 49 52,89 0,75 78,1
1997  24.07.-15.09. 54 9,02 1,08 9,2
1998* 02.07.—-03.09. 63 36,82 1,34 30,4
1999  30.06.—14.09. 76 7,57 1,88 4.5 35,5

* 1998 wurde zum ersten Termin in allen Seen kein Vertikalprofil gemessen, d. h. die Daten sind aus Wer-
ten vor und/oder nach dem in den anderen Jahren angegeben Juli-Termin inter- und z. T. extrapoliert wor-
den.

Aus den in Tab. 4 berechneten SiRR und PRR wird die fiir diesen Zeitraum im Hypolimnion
akkumulierte Si-Menge der des SRP gegeniibergestellt (Abb. 4). Ahnlich wie fiir die berech-
neten SiRR bzw. PRR ergibt der Vergleich der Seen bzw. der einzelnen Jahre untereinander
keinen Trend einer Zu- oder Abnahme der internen Belastung der Seen.

Unberiicksichtigt der externen Si-Zufuhr zum See wurden — unter der Annahme, dass die Ab-
nahme der epilimnischen SiO;-Konzentration (Abb. 1) vollstindig der Si-Aufnahme durch
Kieselalgen und deren Absinken entspricht — Si-Sedimentationsraten berechnet (Tab. 5). Aus
der Zunahme des Si-Inhalts des Hypolimnions (GI. 1), die dem Konzentrationsverlauf in
Abb. 1 proportional ist, wurden SiRR berechnet (Tab. 5). Die fiir April/Mai/Juni — Sept./Okt.
berechneten SiRR (Tab. 5) sind, im Vergleich zu denen von Juli — Sept. berechneten (Tab. 4),
fiir den Scharmiitzelsee 2,1-, den Tiefen See 1,7-, den Springsee 1,8- und den Grof3en Glubig-
see 1,4-fach hoher. Die benthische Si-Riicklosung und hypolimnische Si-Akkumulation ver-
lauft demzufolge von der Friihjahrsvollzirkulation bzw. vom Beginn der Sommerstagnation
an nicht linear, da aus dem etwa zeitgleichen Si-limitationsbedingten Zusammenbruch der
Kieselalgenpopulationen (Maximum der Sedimentation im Mai, Tab. 6) ein grofer biogener
Si-Anteil offensichtlich relativ schnell zuriickgelost wird, wie die deutliche Zunahme der Si-
Konzentration im Vertikalprofil im Mai zeigt (Abb. 5).
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Abbildung 4: Die wéahrend der Sommerstagnation i. d. R. zwischen Juli und September (vgl.
Tab. 4 und 5) riickgeldste und im Hypolimnion akkumulierte Menge an Silizium (Si) und ge-
16stem reaktivem Phosphor (SRP). Die Werte fiir den Scharmiitzelsee sind mit 10 zu multipli-
zieren.

Tabelle 5: Epi- und hypolimnische Massenbilanzdaten fiir den Scharmiitzelsee (SCH, 1997),
den Tiefen See (TIE), den Springsee (SPR) und den GroBlen Glubigsee (GGL) jeweils fiir
1995. Sig ist der Si-Inhalt des gesamten Wasserkorpers.

See Jahr  Sigee epilimnische Si-Sedimentation (Sigeq)

t] von ... bis [d] [mgSim?d'] [t] [% Sise]
SCH 1997 112,2 27.02.—-28.04. 60 100,90 70,22 62,6
TIE 1995 7,55 26.01.-13.06. 138 66,95 5,38 71,2
SPR 1995 12,50 26.01.-03.05. 97 293,77 8,32 66,5
GGL 1995 7,18 19.01.-04.05. 105 168,19 5,62 78,2

See  Jahr Hypolimnische Si-Riicklosung

von ... bis [d] [mgSim?d'] [t] [% Sisce] [% Sised]
SCH 1997 28.04.—-23.10. 178 18,37 37,92 33,8 54,0
TIE 1995 13.06. — 05.10. 114 52,27 3,47 459 64,5
SPR 1995 03.05.—19.10. 169 60,00 3,00 65,5 36,1
GGL 1995 05.05.—05.09. 123 21,36 084 11,6 54,6

** Die 0,84 t hypolimnisch riickgelosten SiO, entsprechen 14,9 % der epilimnischen Si-Verluste
iiber Sedimentation [% Sigeq]. Da jedoch zur Herbstvollzirkulation im Bilanzzeitraum offensicht-
lich riickgelostes SiO, ins Epilimnion eingemischt wurde, wurde der prozentuale Anteil des riick-
geldsten SiO, [% Sigeq] liber die Zunahme des Sig.. (4,12 t) korrigiert.

Die aus der epilimnischen Bilanz {iber 60 Tage ermittelte Si-Sedimentationsrate (Tab. 5,
SCH) weicht mit 13 % nur unwesentlich von der mit Sedimentationsfallen (9 m) ermittelten
Rate (Tab. 6) ab. Insgesamt wird deutlich, dass mehr als die Hilfte der epilimnischen Si-Ver-
luste (Siseq) zwischen Jan./Feb. und Apr./Juni durch die Si-Riickfiihrung ausgeglichen wer-
den, die 11,6 — 65,5 % des Sise. ausmachen.
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Die saisonale Si-Dynamik wird noch einmal in Abb. 5 sichtbar. Der Abnahme der epilimni-
schen SiO,-Konzentration von Mai zum September, bei sich gleichzeitig verringernder Kon-
zentration des partikuldren Siliziums (Sipar), steht die hypolimnische Akkumulation riickgel6-
sten Si0, gegeniiber. Im vertikalen Siya-Verlauf im Mai wird deutlich, dass die zunéchst
noch lebenden Algen aus meta- und hypolimnischen Wasserschichten SiO; aufnehmen und zu
Boden reiflen konnen (SCHWOERBEL 1984).

* Mai

H September

Epilimnion

Tiefe [m]

—T1 r r . 1 . T T T
400 800 1200
Sipartikulér [%TS] Sigeh’jgt [Hg”]

o

Abbildung 5: Vertikalprofil des partikuldren Siliziums (Siparr) und des SiO-Si (Sige) an der
tiefsten Stelle des Scharmiitzelsees be1 Wendisch Rietz am 23.05. und 04.09.1997.

Im Scharmiitzelsee (Tab. 6; Mai, 27 m Falle) sedimentierten hauptsédchlich solitire zentrische
Diatomeen verschiedener GroBenklassen, geringere Mengen pennater Diatomeen sowie
Scenedesmus und Pediastrum spp.. Im Sommer verschob sich diese Artenzusammensetzung
zu einem hoéheren Anteil an feinfadigen Cyanobakterien (KLEEBERG et al. 1998). So wird
die Dominanz der gut sedimentierenden Kieselalgen in der rund 10 mal héheren Sedimenta-
tionrate im Mai gegeniiber September deutlich (Tab. 6). Der Quotient aus dem Si-Flux der
27 m und 9 m Falle ergibt einen Anreicherungsfaktor (,,Trichtereffekt“ und Si-Aufnahme
durch Kieselalgen, s. 0.) von 3,1 (Mai) bzw. 2,5 (September).
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Tabelle 6: Mittelwert (n =2) der Sedimentationsrate der Trockensubstanz (TS), des Si-Ge-
halts des sedimentierenden Materials sowie des daraus resultierenden Si-Fluxes zum Sedi-
ment bestimmt liber zwei Sedimentationsfallen bei zwei Wassertiefen nach 14 tigiger Fallen-
exposition am 22.05. und 15.09.1997 an der tiefsten Stelle des Scharmiitzelsees bei Wendisch
Rietz.

Sedimentationsrate [g TSm~d']  Si-Gehalt [mg ¢gTS"]  Flux [mg Sim™ d"]

Falle Mai September Mai September Mai  September
9m 5,40 1,79 21,5 7,0 116,10 12,53
27 m 8,10 2,07 44,7 14,9 362,07 30,84

Mit einem P-Gehalt des Materials in der 27 m Falle von 2,1 mg gTS™ (Mai) und 3,8 mg gTS™
(September) ergibt sich ein atomares Si:P Verhéltnis von 23,8 bzw. 4,3. Letzteres stimmt mit
dem aus den Si- und P-Freisetzungsraten bestimmten Si:P Verhiltnis (Tab. 4, Scharmiitzel-
see) gut liberein und ist eine Indiz dafiir, dass SiO; und SRP in dhnlicher Weise aus dem se-
dimentierenden Phytoplankton riickgelost wird. CONLEY & SCHELSKE (1989) stellten fest,
dass der benthische Si-Flux von der Konzentration des biogenen Si im obersten Sedimentzen-
timeter abhdngt, und das die Diffusion aus tieferen Sedimentschichten relativ unbedeutend
war (vgl. Abb. 6). Die Entfernung der obersten 2 mm Sedimentschicht (biogener Si-Gehalt
> 100 mg gTS™) verringerte die Si-Freisetzungsrate um 26 —27 % im Vergleich zum unbe-
handelten Sediment (CONLEY & SCHELSKE 1989). Zur Priifung der Frage, ob auch in den
untersuchten Seen die Sedimentation der Kieselalgen hauptverantwortlich fiir die hoheren Si-
Freisetzungsraten von April/Mai bis Sep./Okt. (Tab. 5) gegeniiber denen zwischen Juli und
September ermittelten sind (Tab. 4), wurde das Si-Freisetzungspotential des aussinkenden
Materials (in Ermangelung der Kenntnis des biogenen Si-Anteils im Sediment) nach GI. 4
abgeschétzt (Tab. 7).

Tabelle 7: Si-Riicklosungsrate (Rg;) flir aussinkendes Material im Mai und September 1997
im Scharmiitzelsee bei Wendisch Rietz iiber Grund (29 m). Es bedeuten ksi =
Geschwindigkeitskonstante bei der Wassertemperatur (Tw), Csisea = Si-Konzentration des
aussinkenden Materials und Csg; = in-situ Si0,-Konzentration.

Tw Ksi Csised Csised ) Csi Rs;
Datum [°C] [102d"'] [mgSigTS'] [10°mgSim™®] [mgSim™] [mgSim?d']
23.05.97 7,5 48 21,4 1103,2 563,1 52,92
04.09.97 88 65 11,6 598.0 1004,4 38,80

1) Annahme nur oberster Sedimentzentimeter (CONLEY & SCHELSKE 1989); Sediment mit Wasserge-
halt von 95 % TS und Dichte des Feststoffs von 2,5 g TS cm™.

Die theoretisch maximale Rg; (Tab. 7), die rund 3- bis 4-fach hoher als die fiir 1997 liber Mas-
sebilanz ermittelten SiRR sind (Tab. 4 u. Tab. 5), wird sich saisonal jeweils mit dem relativ
schnell abnehmenden Si-Gehalt des aussinkenden bzw. Sedimentmaterials (ks; =5 — 7 102 d
") und der ansteigenden SiO,-Konzentration an der Sediment/Wasser-Kontaktzone (Abb. 5)
verringern. So steht einer zundchst hohen Si-Sedimentationsrate (Tab. 5 und 6) eine zunéchst
hohe SiRR im Friihjahr gegeniiber, die sich bei geringerer Si-Sedimentation im Herbst
(Tab. 6) in einer geringeren SiRR widerspiegelt (vgl. Tab. 4, 5 u. 7).

Zwischen der SRP- und Si0,-Konzentration im Frei- und Interstitialwasser (IW) an der Sedi-
ment/Wasser-Kontaktzone (Abb. 6) wurde ein hochsignifikanter linearer Zusammenhang
festgestellt:

SRP [mg '] = 0,5%Si0,-Si [mg 1] — 0,053; R* = 0,962, n = 58, P < 0,001. (GL 5)
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Abbildung 6: Vertikalprofil des Silikates (Si0,-Si1) und des geldsten reaktiven Phosphors
(SRP) an der Sediment/Wasser-Kontaktzone an der tiefsten Stelle des Scharmiitzelsees bei
Wendisch Rietz am 12.12.1996 nach 14-tdgiger Inkubation des in-situ Porenwassersammlers.

Die gegeniiber dem IW-SRP doppelt so hohe mittlere IW-Si-Konzentration (21,4 + 3,9 mg ™)
ist ca. 18 mal hoher als die des Freiwassers (Abb. 6). Die mit Gl. 2 berechnete mittlere SIRR
(n = 3, oberste 3 cm) betrigt 17,29 + 1,04 mg Si m™~ d”', die PRR 2,32 + 0,89 mg P m™ d™.
Das sich daraus ergebende atomare Si:P Verhéltnis von 9 zeigt im Vergleich zu denen des
Sommers (Tab. 4, Scharmiitzelsee) keine Ubereinstimmung, da der Si-Flux zum Sediment im
Winter sehr wahrscheinlich minimal ist.

Die von CONLEY & SCHELSKE (1989) an ungestorten Sedimentkernen bestimmten SiRR
(zwischen 63,0 = 2,7 und 282,2 + 8,2 mg Si m?2d!; Mai — Oktober) waren 1 — 10,3 mal hoher
als die aus IW-Profilen berechneten diffusiven Fluxe. Die héheren und héchsten benthischen
SiRR (Tab. 4 u. 5) sind demzufolge unmittelbar an die Si-Nachlieferung (Sedimentation der
Kieselalgen) gekoppelt (Tab. 5 u. 7). Ein starker Anstieg in der SiRR, wie er bei pH > 7,4
festgestellt wurde (CONLEY & SCHELSKE 1989, TUOMINEN et al. 1996) diirfte aufgrund
der intensiven CO, Bildung durch benthische Mineralisierung in den untersuchten Seen keine
Rolle spielen. Die in dieser Studie ermittelten SiRR und PRR (vgl. Tab. 4 u. 5) sind denen
von Seen weltweit gegeniibergestellt (Tab. §).
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Tabelle 8: Minimale und maximale benthische Freisetzungrate des geldsten Silikats (Si0,-Si)
und des geldsten reaktiven Phosphors (SRP) sowie das atomare Si:P Verhiltnis dieser Raten
fiir Seen verschiedener Trophie und Mixis im Vergleich mit den in dieser Arbeit zwischen
1995 und 1999 bestimmten Raten.

See Trophie Freisetzungsrate [mg m~ d™'] Si:P Referenz
(Region) Mixis Si SRP (atomar)

Michigan mesotr. 29,42 — 131,78 -—— —— CONLEY et al.
(USA) dimikt. (1988)"
Grevelingen mesotr. 32,0-275,0 12,0-83,0 29-3,7 KELDERMAN
(Niederlande)  dimikt. et al. (1988)”
Saginaw Bucht mesotr. 35,04 — 74,28 -——- -——- ULLMAN &
Huron (USA)  dimikt. ALLER (1989)”
Nordbytjernet  oligotr. 54,79 0,88 68,9 HONGVE
(Norwegen) merom. (1994)"
Jacks See mesotr. 19,2 -67,2 03-775 9,6-709 CARIGNAN &
(Kanada) dimikt. LEAN (1991)”
Aydat eutroph  13,84-16,72 -3,9-8,07 3,9-23 SARAZIN etal.
(Frankreich)  dimikt. (1995)”

Scharmiitzelsee eutroph 7,76 — 18,37 2,11-5,61 15— 3,6 wvgl. Tab.4u.5
(Brandenburg) dimikt.

Tiefer See mesotr. 241-5227 042-1,83 1,5-31,6 wvgl.Tab.4u.5
(Brandenburg) dimikt.

Springsee eutroph  18,20-69,70 3,05-6,82 4,9-234 vgl. Tab. 4
(Brandenburg) dimikt.

Gr. Glubigsee eutroph 9,02-52,89 0,75-1,88 4,5-78,1 vgl. Tab. 4
(Brandenburg) dimikt.

1) Sedimentkern-Inkubation bei 6 °C; 2) Salzsee, Mikrophytobenthosmatten, Bell-Jar-Experimente:
Minimum im Hell-Kompartiment — Maximum im Dunkel-Kompartiment; 3) Fluxe aus Porenwasser-
profilen; 4) Bilanz auf See-Ebene (maximal 253 mg Si m~ d'); interne Si-Last =20 g Si m™~ a™' ent-
spricht 66,7 % der externen Si-Last. 45 % (= 8.100 kg Si) ist Retention

Auch die deutlich hoheren benthischen SiRR (5,11 — 810,43 mg Si m™ d™') und PRR (0,89 —
238,68 mg P m™ d') in verschiedenen Kiistengebieten weltweit (BAUDINET et al. 1990)
ergeben ein atomares Si:P Verhiltnis von 1,0 — 60,9, das mit dem der Seen weltweit (2,9 —
70,9) und dem der Seen des Scharmiitzelseegebietes (1,5 — 78,1) vergleichbar ist (Tab. 4). Ein
atomares Si:P Verhiltnis von 60 — 80 (Mehrfachnutzung des SRP) wird offensichtlich nicht
iiberschritten. Wenn sich SiO; und SRP in ihrem Riicklosungsverhalten sehr dhnlich sind
(Tab. 3), sind groBere Schwankungen im Si:P Verhéltnis (SIRR:PRR) im Gewdésservergleich
(Tab. 8), bezogen auf den gleichen bzw. einen relativ kurzen Zeitraum (Tab. 4) offensichtlich
auf die verschiedenen Sedimenteigenschaften, d. h. die Verfiigbarkeit der Si- bzw. P-Adsor-
bentien zurlickzufiihren. Da der Si- bzw. P-Flux zum Sediment (Tab. 6) saisonalen Schwan-
kungen unterliegt, d. h. das ,top-down Si:P* Verhéltnis nicht konstant ist, unterliegt das
,bottom-up Si:P* Verhiéltnis gleichfalls groBBeren Schwankungen im Jahresmittel (Tab. 9).
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Tabelle 9: Mittleres atomares Si:P Verhiltnis im Interstitialwasser (IW, Gl. 5), der SiO,” und
SRP-Riicklosung (RL, Tab. 4), im Hypo- (Abb. 2) und Epilimnion (Tab. 2) der untersuchten
Seen. Aus der linearen Zunahme des Si:P Verhiltnisses von den benthischen zu den pelagi-
schen Kompartimenten des Sees wurde der Anstieg (a) der jeweiligen Gerade berechnet
(R? = BestimmtheitsmaB). Si ist das Jahresmittel der pelagischen SiO,-Konzentration, d. h.
aus epi- und hypolimnischem Jahresmittel.

See Benthal Pelagial Anstieg der Gerade

IW RL Hypol. Epilim. Si[ugl'] a R’ Aorr
Scharmiitzelsee 05 4 17 50 510 232 0,943 555
GroBer Glubigsee [ 36 95 224 12222 942 0930 942
Springsee o 12 8l 274 1135 130,9 0,957 141,0
Tiefer See O 35 147 329 1025 146,9 0,981 1751

1) Da SiO, >> SRP und um die Verdnderungen des Si:P Verhéltnisses auf eine gleiche Si-Konzentration
im See beziehen zu kénnen, wurde der Anstieg der Geraden (a) fiir den jeweiligen See (i) auf den Ma-

ximalwert” des Jahresmittels der pelagischen Si-Konzentration (Si) korrigiert: ayo; = Sipax/Si; = a;.

Im Jahresmittel ist die pelagische SiO,-Konzentration (Tab. 9) des Hypolimnions im Grof3en
Glubigsee mathematisch gleich der des Epilimnions (Abb. 1). Im Spring- und Scharmiitzelsee
ist die hypolimnische mit dem 1,1- bis 1,3-fachen nur unwesentlich hoher und im Tiefen See
etwa doppelt so hoch (1,8) wie die epilimnische (vgl. Abb. 1). Wird das Jahresmittel der Si-
Konzentration der vier Seen auf ein Niveau gebracht, wird der Anstieg der Geraden aus dem
sich erh6henden Si:P Verhéltnis vom Benthal zum Pelagial (axor, Tab. 9) — ungeachtet der
realen Unterschiede der Si-Konzentration in den Seen — direkt vergleichbar. Das fiir alle Seen
positive agor weist auf identische Mechanismen in der Si- und P-Freisetzung bzw. pelagischen
-Nutzung hin. Die deutlichen Unterschiede im ay,, lassen — zunédchst ungeachtet einer unter-
schiedlichen externen Si- bzw. P-Belastung — Aussagen zur relativen P-Mobilitidt zu. Ein ge-
ringes Si:P Verhiltnis der Riicklosung (bzw. im IW) weist auf eine hohe P-Mobilitét (z. B.
Scharmiitzelsee) hin. Das hohere hypolimnische Si:P Verhiltnis zeigt, da gegeniiber dem
Epilimnion nur vergleichsweise wenig Si bzw. P im Hypolimnion genutzt wird (vgl. Abb. 1),
dass im Verhiltnis zum Si auf Jahresbasis weniger P riickgefiihrt wird (Tab. 4). Das hohe epi-
limnische Si:P Verhéltnis (Abb. 1 u. Tab. 9) weist auf eine intensive(re) bzw. mehrfache Nut-
zung des SRP hin. Das bedeutet im Vergleich der Seen, je groBBer axor — bei gleicher bzw. ge-
wichteter Si-Konzentration — ist, desto geringer ist die relative P-Mobilitdt und -Verfiligbar-
keit.

5.4 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen

» Der saisonale Verlauf der epilimnischen SiO,-Konzentration deutet fiir alle Seen, mit ei-
nem Minimum im Friihjahr (April/Mai), auf eine Si-Limitation der Bacillariophyceae in
diesem Zeitraum hin.

» Das epilimnische atomare Si:P Verhiltnis (SiO,:SRP) in seinem saisonalen Verlauf allein
ist weder ein eindeutiger Indikator fiir die saisonale Algensukzession noch ein Anzeiger
fiir die generelle Entwicklung eines Sees in Richtung Blaualgendominanz. Vielmehr wei-
sen die saisonalen Unterschiede des Si:P Verhéltnisses auf eine sehr unterschiedliche hy-
polimnische Bereitstellung bzw. epilimnische Nutzung hin.

» Die epilimnischen Si-Verluste (Siseq, 63 — 78 % Sisee) konnen zu ca. 36 — 64 % Sig. aus
internen Quellen nach Einmischung zur Herbstvollzirkulation ausgeglichen werden, d. h.
einschlieBlich der externen Si-Zufuhr werden ca. 34 — 88 % Sigeq im Sediment zuriickge-
halten.
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» Die zwischen Juli und September bestimmten SiRR unterschitzen die zwischen April/Mai
und September/Oktober berechneten SiRR um das 1,4 bis 2,1-fache. D. h. die hypolimni-
sche Si-Akkumulation verlduft nicht linear und die Si-Riickldsung ist eng an die post-
mortale Auflésung der sedimentierten biogenen Si-Verbindungen gekoppelt.

» Aus diesem Grund ist zur besseren Quantifizierung der Si-Riicklosung ein fritherer Zeit-
punkt der Aufnahme von Si-Vertikalprofilen (April/Mai) erforderlich.

» Die Bestimmung des biogenen Si-Anteils des Oberfldchensedimentes in Relation zu des-
sen jahrlichem Zuwachs ist fiir eine sichere Abschitzung des wiederriickgefiihrten Si-
Anteils notwendig.

> Uber den linearen Anstieg des Si:P Verhiltnisses vom Benthal zum Pelagial lassen sich
Aussagen zur relativen P-Mobilitdt im Seenvergleich machen. Je groBer dieser Anstieg —
bei gleicher bzw. gewichteter Si-Konzentration — ist, desto geringer ist die relative P-Mo-
bilitdt und -Verfiigbarkeit.
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6 Wasser- und Sedimentqualitat der Talsperre Spremberg
Majana Heidenreich & Andreas Kleeberg

Water and sediment quality of the Spremberg Reservoir

Abstract

The in a long-term trend decreasing concentration of iron (Fe) in the River Spree and in the
Spremberg Reservoir reflects the decline in the amount of transferred dewatered ground water
from the open cast lignite mining. Fe and phosphorus (P) are retained in a high degree in the
reservoir. However, the retention efficiency in the longitudinal section is due to the
morphology very different. The relative ,surplus‘ in Fe, the most important P-binding partner,
accounts for the high P-retention of the sediments. Favoured by the short water residence time
of the reservoir and the relative high P-retention capacity of its sediments the current
reduction in external P-loading have a relatively fast positive effect on the water quality of the
reservoir.

Kurzfassung

Die im langjdhrigen Trend abnehmende Konzentration des Eisens (Fe) in der Spree und in der
Talsperre Spremberg spiegelt den Riickgang der Menge {ibergeleiteter Stimpfungswésser aus
dem Braunkohletagebau wider. Fe und Phosphor (P) werden in hohem Maf3e in der Talsperre,
jedoch im Léngsschnitt aufgrund ihrer Morphologie mit sehr unterschiedlicher Effizienz, zu-
riickgehalten. Der relative ,,Uberschuss® an Fe im Sediment, dem wichtigsten P-Bindungs-
partner, erkldrt die hohe P-Retention der Talsperre. Begiinstigt durch eine kurze Wasser-
aufenthaltszeit der Talsperre und das relativ hohe P-Riickhaltevermdgen ihrer Sedimente
wirkt sich die derzeitige Senkung der externen P-Last relativ schnell positiv auf die
Wassergiite der Talsperre aus.

6.1 Einleitung

Im Rahmen eines vom BMBF geforderten Projektverbundes zur ,,Gewédsserbeschaffenheits-
entwicklung der Spree* wird die siidlich von Cottbus und im Spreeverlauf gelegene Talsperre
Spremberg seit Januar 2000 untersucht. Hintergrund sind die tiefgreifenden Verdnderungen
im Wasserhaushalt des Spree-Einzugsgebietes durch den jahrzehntelangen Braun-
kohletagebau. In den Jahren der Férderung wurde der Durchfluss der Spree zum einen durch
das abgepumpte und danach iibergeleitete Grundwasser kiinstlich erhoht. Zum anderen ent-
stand ein riesiger Grundwasser-Absenkungstrichter. Nach der drastischen Reduzierung der
Braunkohleforderung seit Anfang der 90er Jahre ergibt sich fiir die Region ein riesiges Was-
serdefizit, dessen Folgen fiir den Naturraum und die Nutzer, insbesondere im Unterlauf der
Spree, analysiert und vorhergesagt werden sollen.

Die Talsperre Spremberg ist seit ihrer Inbetriebnahme aus verschiedener Sicht untersucht
worden. RICHTER (1971) charakterisierte die Vegetationsverhéltnisse an der Talsperre in
den ersten Jahren ihres Bestehens (1965-1969). Es wurden Moglichkeiten eines natiirlichen
Verbaus als Erosionsschutz bewertet und u. a. Bodenprofile an verschiedenen Standorten
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aufgenommen. Eine Sondierung der Beckensohle an 122 Punkten wurde zur Bestimmung der
Sedimentmaéchigkeiten und der Kolmationsverhéltnisse von BEYER (1981) durchgefiihrt. Ab
1972 liegen Daten zu Wasserqualitét vor. Eine regelméBige Beprobung der Talsperre (2-6 mal
jahrlich) durch die staatlichen Amter erfolgt seit 1982. Gegenstand laufender Untersuchungen
ist der Nachweis des Einflusses des Braunkohletagebaus auf das Fluss-Seen-System der
Spree, z. B. anhand von Sedimenteigenschaften, und die Abschédtzung moglicher Geféhr-
dungspotentiale fiir die Giiteentwicklung (HEIDENREICH et al. 2001). Anliegen dieses
Beitrages ist es, langjdhrige Verdanderungen in der Wasser- und Sedimentqualitdt darzustellen
und den Einfluss der Sedimente auf die Wasserqualitdt in der Talsperre Spremberg unter sich
verdndernden Randbedingungen abzuschétzen.

6.2 Untersuchungsgebiet und Methoden

6.2.1 Untersuchungsgebiet

Die Talsperre Spremberg liegt siidlich von Cottbus und wurde nach siebenjihriger Bauzeit
1965 in Betrieb genommen. Heute dient die Talsperre dem Hochwasserschutz, der Aufhéhung
des Niedrigwasserabflusses und der Naherholung (LUA 1998). Die Vorsperre Biihlow hat die
Aufgabe, Wasserspiegelschwankungen im Stauwurzelbereich auszugleichen und Geschiebe
zuriickzuhalten. Anhand der Giitedaten von 1988 bis 1997 wurde die Talsperre Spremberg als
eutrophes Gewasser eingestuft (LUA 1998).

Das Speicherbecken der Talsperre ist ein Flachlandspeicher und liegt in einem Durchbruchstal
der Spree durch den Niederlausitzer Grenzwall. Der 3,7 km lange Erdstaudamm staut den
Fluss hier auf einer Lédnge von 8 km an. Die Talsperre ist fast durchgédngig von Kiefernwald
umgeben. Nur am Ostufer gibt es kleinere Bestinde an Laubmischwald. Bei den eingestauten
Flichen handelte es sich ehemals um Wald, Wiesen und Acker. Der Wald wurde abgeholzt.
Ein Abtrag des Mutterbodens erfolgte nicht. In sind KenngroBen der Talsperre zusam-
mengestellt.

Tab. 1: Kenngrofen der Talsperre Spremberg (N 51,4°, O 14,4°)

2

Einzugsgebiet 2239 km
Hochststau 94,15 m ii. NN
Stauziel (Dauerstau) 92,00 m {i. NN
Absenkziel 88,00 m ii. NN
Gesamtstauraum bei Stauziel 23,7 hm®
Mittlerer Abfluss (1990-1999) 14,1 m’ s’
Theoretische Verweilzeit (1990-1999) 19,5 d

Flache bei Hochststau 990 ha
Flache bei Dauerstau 675 ha
Maximale Wassertiefe 8 m

Der mineralische Untergrund der Talsperre besteht aus kiesigen Sanden. Das Ostufer ist durch
sandige Steilhdnge und Strinde charakterisiert. Intensiver Wellenschlag durch die vorherr-
schenden Westwinde verhindert die Ablagerung von organischen Sedimenten. Das stirker
gegliederte Westufer hat eine geringe Geldndeneigung und Wassertiefe, ist neben den vorge-
lagerten kleinen Inseln mit iippiger Buschvegetation stark gegliedert und stellenweise ver-
sumpft. Stirkere Ufererosion tritt nur im Abschnitt vom Staudamm bis zum Zufluss des Hiih-
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nerwassers auf (BEYER 1981). Um an diesem Abschnitt weitere Uferabbriiche zu verhindern,
wurden im Herbst 2000 Boschungssanierungen durchgefiihrt.

6.2.2 Wasseranalytik

Seit Januar 2000 wird die Talsperre monatlich auch durch den Lehrstuhl Gewésserschutz der
BTU Cottbus beprobt. Temperatur, O,-Konzentration und pH-Wert wurden mit einer Multi-
parametersonde gemessen (H20®, Hydrolab). Ammonium (NH;") und Nitrat (NO3") wurden
nach Filtration (0,45 pm) entsprechend der DIN spektrometrisch bestimmt (Segmentes Flow
Analysis, Perstop Analytical). Die Konzentrationen an Sulfat (SO4>) wurden mit Ionenchro-
matographie (DX-100, DIONEX) im Zentralen Analytischen Labor der BTU Cottbus be-
stimmt. Die Daten fiir die Parameter Gesamtphosphor (TP), Gesamteisen (TFe), Ca und Mg
stellte uns das LUA zur Verfiigung.

6.2.3 Sedimentuntersuchungen

Im Frithjahr 2000 wurden im Léangsschnitt durch die Talsperre Sedimentkerne mit einer ma-
ximalen Linge von 40 cm entnommen (Sedimentstecher, UWITEC®). Es wurden die Trok-
kensubstanz (105 °C, 24 h), der organische Gehalt (550 °C, 3 h) und der gesamte anorgani-
sche Kohlenstoff (TIC; 900 °C, 3 h) bestimmt. Aus gemorserten Teilproben der Trockensub-
stanz wurde die Konzentration des TP (GACHTER et al. 1992) und des TFe mittels energiedis-
persiver Rontgen-Fluoreszenz-Analyse (Spectrace 5000, TRACOR) gemessen.

Im Bereich der Stauwurzel wurden am 29.05.2000 nach 14-tigiger Inkubation eines in-situ
Porenwassersammlers (Peeper) Konzentrationsprofile des geldsten reaktiven Phosphors
(SRP), SO42', Fe, Mn, NO5", NH," an der Sediment/Wasser-Kontaktzone aufgenommen. Um
Aussagen zu den P-Bindungsformen im Sediment und deren Mobilisierungspotential machen
zu kénnen, wurden 1-1,5 g Frischsediment einzelner Sedimenthorizonte einer sequentiellen P-
Extraktion (in Doppelbestimmung) unterzogen .

6.3 Ergebnisse und Diskussion

6.3.1 Wasserqualitit

Durch die geringe Verweilzeit (Tab. 1) und ihre Morphologie ist die Talsperre nur schwer mit
natiirlichen Standgewissern zu vergleichen. Anderungen im Einzugsgebiet wirken sich
schnell auf die Wasserbeschaffenheit der Talsperre aus. Insgesamt hat sich diese in den letz-
ten 10 Jahren durch den Riickgang der Einleitung kommunaler und industrieller Abwisser
deutlich verbessert. Zusétzlich weist eine Vielzahl von Parametern im Lingsschnitt von der
Stauwurzel bis zur Staudamm einen ausgepréigten Gradienten auf.

Die Nitrat- und vor allem die Ammonium-Konzentrationen sind seit Bestehen der Talsperre
kontinuierlich gesunken (A). Aber erst seit den 90er Jahren liegt die NH4 Konzentra-
tion dauerhaft in einem Bereich von 0-5 mg N I'' ,der fiir unbeeinflusste Gewisser typisch ist
(WETZEL 1983). Haupteintragspfad fiir Nitrat ist der Zufluss zur Talsperre. Das Konzentrati-
onsmaximum im Mérz 2000 war Folge eines Friihjahrshochwassers ( B). Durch die
Denitrifikation nimmt die NH; Konzentration beim DurchflieBen der Talsperre ab.
(Abb. 1]B). Ammonium entsteht hauptsichlich durch den Abbau von Biomasse. Das NH,'
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Maximum im Mai im Zuflussbereich ist zum groBlen Teil auf den Zusammenbruch der
Phytoplankton-Population vom Friihjahr zuriickzufiihren. Das Chl a Maximum im April

betrug 45 pg I"' (Abb. 2|B).

Tab. 2: Verwendetes Schema der sequentiellen Extraktion anorganischer und organischer P-
Verbindungen im Sediment (PSENNER et al. 1984, modifiziert).

Term Extraktions | Zeit Erwartete Bindungsform
-mittel

NH4CI-P (0,1 M 0,5h |SRP/ Porenwasser P, locker adsorbiert an Oberflachen,
NH,Cl NRP unmittelbar verfiigbarer P

BD-P 0,11 M lh |SRP redox-sensitiver P, hauptsdchlich gebunden an
Bicarbonat Fe-Hydroxide, Mn-Verbindungen
/Dithionit NRP organischer P

NaOH-P [I MNaOH |16h |SRP P gebunden an Metalloxide, hauptsidchlich der
des Al und Fe, austauschbar gegen OH’, anorga-
nische P-Verbindungen 16slich in Basen

NRP P in Mikroorganismen einschlieBlich Poly-P,
organischer P in Detritus, P gebunden an
Huminstoffen

HCI-P 0,5MHClI |16h |SRP P gebunden an Karbonate und apatitischer P,
Spuren von hydrolisiertem organischen P

NRP organischer P

Pr Pr organischer und anderer refraktérer P
= TP — NH4CI-P — BD-P — NaOH-P — HCI-P
TP 0,5MHCI |2h |TP  Gesamtphosphor des Sedimentes bzw. der Frak-

tion, (Druckaufschluss, K,S,0g, 120 °C)

* Der nichtreaktive (organisch gebundene) Phosphor (NRP) einer Fraktion ergibt sich aus der Differenz des
Gesamtphosphors (TP) und dem geldsten reaktiven Phosphor (SRP) einer Fraktion, d. h. NRP = TP — SRP.

In Folge des langjdhrigen Riickgangs der Néhrstoftbelastung weisen auch die Chlorophyll a
Konzentrationen einen abnehmenden Trend auf A). Das Jahresmittel der Chloro-
phyll a Konzentration betrug 2000 18 pg 1" im Zuflussbereich und 7 pg 1" am Staudamm. Die
saisonale Dynamik des Phytoplanktons ist am Zufluss und vor dem Staudamm sehr unter-
schiedlich B). Im Zuflussbereich wird der Einfluss der Spree dominant sein, wéhrend
die Entwicklung des Phytoplanktons vor dem Staudamm vom geringen Néhrstoffangebot be-
stimmt wird (TP = 43 pg 1", TN = 3,6 mg 1" im Jahr 2000).

Von besonderer Bedeutung fiir die Wasserqualitit und speziell fiir den P-Haushalt ist der
iiberdurchschnittliche Eintrag von Eisen iiber die Spree aus dem Braunkohletagebau. Durch
den allgemeinen Riickgang der Grubenwassereinleitungen von iiber 15 m’s™ vor 1990 auf
rund 7 m’ s™ in den 90er Jahren kam es zu einer Abnahme der Fe-Konzentration von rund 4
mg I auf 1,5mg 1" im Zufluss der Talsperre (Abb. 3]A). Die abnehmende Fe-Konzentration
in FlieBrichtung ist — bei sinkender Schleppkraft der Spree — auf die Sedimentation partikula-
rer Fe- und Fe(Ill)-Verbindungen zuriickzufiihren. Die Abnahme der TP-Konzentration in-
nerhalb der Talsperre ist neben dem Einbau in die Biomasse und deren Aussinken, vor allem
durch die Kosedimentation mit Eisen zu erkldren (Abb. 3| B). In der zeitlichen Abnahme der
TP-Zuflusskonzentrationen von ehemals rund 260 pg 1™ auf rund 86 pg I' 2000 spiegelt sich
die verringerte externe Belastung, v. a. die P-Eliminierung in den neu gebauten Klédranlagen,
wider.
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Die verbesserte Wasserqualitdt driickt sich auch in einer Zunahme der Sichttiefe aus. Die
mittlere Sichttiefe vor dem Staudamm betrug in den letzten zwei Jahren 1,8 m — von 1971 bis
1998 nur 1,1 m. Durch die iiber groe Fliachen geringe Tiefe ist die Talsperre polymiktisch,
und Temperaturschichtungen treten nur kurzfristig bei ldnger anhaltenden hochsommerlichen
Wetterlagen auf, wie zum Beispiel im Juni 2000. Dadurch sank vor der Staumauer die O,-
Konzentration 0,5 m iiber Grund auf 3,42 mg O, "' (Abb. 4). In allen anderen Monaten lag
hier die O,-Konzentration nicht unter 6 mg I''. An der Stauwurzel sank die 0,-Konzentration
iiber Grund nicht unter 7 mg I"". Das Wasser vor der Staumauer hatte im Mittel einen pH-Wert
von 7,6 (1971-2000) mit steigender Tendenz.

Interessant ist die Zunahme der Konzentrationen von Ca, Mg und SO,* (Abb. 5). Die Ca- und
SO42' Konzentrationen haben den gleichen Anstieg. Obwohl fiir SO42' eine Abnahme der
Konzentration infolge der sinkenden Grubenwassereinleitungen prognostiziert wird, ist genau
das Gegenteil der Fall. In den 80er Jahren mit einer hohen bergbaulichen Aktivitidt war die
SO4*-Konzentration minimal (168 mg I'', n = 21). Seit Anfang der 90er Jahre nehmen nun die
Konzentrationen wieder zu und erreichten 2000 einen Jahresmittelwert von 240 mg I (n=8).
Ursache dafiir sollen die wieder in den letzten Jahren angestiegenen Grubenwasseriiberleitun-
gen aus den in der Nihe der Talsperre liegenden Gruben Welzow-Siid und Nochten sein. Die
zunehmenden Ca- Konzentrationen sind auf die Kalkung dieser Grubenwisser zur Enteisung
zuriickzufiihren (RECHENBERGER 2001).
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6.3.2 Sedimentqualitét

Der groBte Teil der Sedimentfracht wird bereits in der Vorsperre Biihlow zuriickgehalten. Im
Langsschnitt der Talsperre Spremberg sind die Sedimente hinsichtlich ihrer Trockensubstanz

(TS) und organischen Gehalts sehr heterogen (Abb. 6).

Die Hauptsedimentationszone fiir allochthones und autochthones Material ist der siidliche
Beckenbereich, wo sich durch das Aufweiten der Talsperre die FlieBgeschwindigkeit verrin-
gert. Ein pradestinierter Sedimentationsraum scheint das auch noch nach 35 Jahren Betrieb
der Talsperre stark eingetiefte Flussbett der Spree (Probenahmestelle 10) mit Sedimentméch-
tigkeiten von rund 1 m (BEYER 1981) zu sein. Dort sind die Gehalte an organischer Substanz
am hochsten (Abb. 6). Gleichzeitig wird ein bedeutender Anteil des importierten Eisens und
Phosphors zuriickgehalten. Die Sedimente weisen 10 bis 20 % Eisen und 0,5 % Phosphor in
der Trockensubstanz auf . Die Aggregate der regelmdBig trockenfallenden Sedimente
sind mit rostbraunen Eisenoxiden iiberzogen.

Der mittlere Bereich der Talsperre wird vorrangig von sandigen Sedimenten geprigt. Eine
Verengung des Talsperrenquerschnitts in diesem Bereich fiihrt zu einer erhdhten FlieBge-
schwindigkeit. Die Retention organischen Materials ist gering und die Konzentrationen an
organischer Substanz (2 %TS), Eisen und Phosphor sind minimal (Abb. 6, Tab. 3). Vor dem
Staudamm kann wieder feineres Material sedimentieren. Die Sedimentméchtigkeiten betragen
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jedoch maximal 50 cm (BEYER 1981). Die Konzentrationen an organischer Substanz
(16 %TS), Eisen und Phosphor sind wieder hoher (Abb. 6, Tab. 3).

Um das P-Bindungspotential des Sedimentes abzuschitzen, wurde das Fe/P-Verhiltnis
[mg/mg] berechnet ([Tab. 3)). Es ist mit 38 bis 99 sehr hoch. SCHEFFER (1998) gibt als
Richtwert fiir eine mehr oder weniger dauerhafte P-Festlegung ein Fe/P-Verhéltnis von 10 an.
Das wiirde bedeuten, dass die Sedimente der Talsperre in der Lage sind den Phosphor nicht
nur dauerhaft zu binden, sondern, dass rein stochiometrisch die P-Bindungskapazitit noch
nicht erschopft ist.

80
1 [ Trockensubstanz ] . .

704 [ organischer Gehalt ] Abb. 6: Mittelwerte fur TS und
7 60 — organischen Gehalt der obersten
5] 10 cm (n=11) im Léangsschnitt
§ 501 durch die Talsperre Spremberg
8 40 von der Stauwurzel (4) bis vor
g den Staudamm (50).

3 30
(%]
5
& 20
%]
|_
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. .
4 10 15 20 22 25 30 40 50
Stauwurzel Mitte Staudamm

Tab. 3: Mittlere Phosphor- und Eisenkonzentration sowie das Eisen/Phosphor-Verhéltnis des
Sedimentes (oberste 10cm, n=11) fir verschiedene Probenahmepunkte im
Léngsschnitt der Talsperre Spremberg 2000 (s. Abb. 6).

Probenahmepunkt TFe TP Fe/P
[mg gTS"] [mggTS’] [mg/mg]

10 (Stauwurzel) 179,2 4,7 38

40 (mittlerer Bereich) 33,4 0,4 99

50 (Staudamm) 128.4 2,7 49

Die Ergebnisse der P-Fraktionierung stiitzen die Annahme, dass das Sediment ein
sehr hohes P-Bindungspotential besitzt. Der schwach adsorbierte und im Interstitialwasser
geloste Phosphor der NH4Cl-Fraktion nahm im Mittel nur einen Anteil von 0,2 %TP ein (in
unberiicksichtigt). Der reduktiv-16sliche BD-SRP betrug rund 1 mg P g TS™. Prozen-
tual nahm er bis in eine Tiefe von 3 cm zu, danach ab. Der Anteil organischer P-Verbindun-
gen an der BD-Fraktion konnte aufgrund methodischer Schwierigkeiten nicht bestimmt wer-
den. Bei der Bestimmung des TP im BD- und HCI-Extrakt bildete sich nach dem Aufschluss
der Extrakte im Autoklaven ein orange-farbener Niederschlag durch die Oxidation von Eisen,
das vor allem in diesen beiden Fraktionen gelost wurde. Eine photometrische Bestimmung
der Phosphatkonzentration war dadurch nicht moglich. Der NaOH-SRP hatte einen mittleren
Anteil von 47 %TP. Diese Fraktion nahm ebenso wie TP, Fe und Al ab 7 cm Tiefe stark zu.
Damit hat der schwerer zu mobilisierende SRP der NaOH-Fraktion einen héheren Anteil als
der redoxsensitve Phosphor der BD-Fraktion. Der NaOH-NRP betrug in den oberen 5 cm
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rund 5 %TP. Danach nahm er auf unter 0,6 %TP ab. Die HCI Fraktion, die Apatit-P und car-
bonatisch gebundenen P beinhaltet, hatte einen SRP-Anteil von 12 %TP und nahm ebenfalls
wie der NaOH-SRP ab einer Tiefe von 7 cm zu. Der nichtreaktive Phosphor konnte aus den
selben Griinden wie bei der BD-Fraktion nicht bestimmt werden. Die refraktdren P-Verbin-
dungen (Pr) machten relativ konstant 7 % am TP aus.
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Abb. 7: Vertikalprofil der Fe- und Al-Konzentration und Ergebnis der P-Fraktionierung fiir
eine Sedimentprobe vom 31.07.2000 aus dem Stauwurzelbereich der Talsperre Spremberg
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Abb. 8: In-situ Vertikalprofile der Konzentration von SRP, SO4%, Fe, Mn, NO5, NH4" an der
Sediment-Wasser-Kontaktzone im Stauwurzelbereich vom 29.05.2000
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Ein weiteres Indiz fiir das hohe P-Bindungsvermdgen des Sediments liefert das Porenwasser-
profil vom 29.05.2000 ([Abb. §). Die P-Konzentration nahm von 12 pg P 1" im Freiwasser auf
36 ug P I'' im obersten Sedimentzentimeter zu und erreichte in 18 cm Tiefe eine Konzentra-
tion von 540 pg P I'". Im Vergleich dazu waren beim ebenfalls von der Spree durchflossenen
Neuendorfer See mit eigentlich dhnlichen Sedimentcharakteristika (RIPL 1995) die SRP-
Konzentrationen im Porenwasser mehr als doppelt so hoch und erreichten in 18 cm Tiefe rund
1200 pg P 1" (HUPFER 2000).

Die NOjs-Konzentration nahm an der Sediment-Wasser-Grenzschicht bis auf 0,37 mg N 1! ab
und schwankte ab 1 cm Tiefe um 0,14 mg I, Die Abnahme der SO42'-K0nzentration durch
Sulfatreduktion beim Abbau organischer Substanz war gering. Die unterschiedlichen Fe/Mn-
Verhiltnisse sind teilweise auf sich dndernde Redoxverhiltnisse zuriickzufithren. Mit Zu-
nahme der reduzierenden Bedingungen im Sediment geht Mangan, das eine hohere Mobilitit
als Eisen besitzt, zuerst in Losung und erreicht so seine Maximalkonzentration eher als Eisen.
Die Abnahme der Mn-Konzentration ab 4 cm Tiefe hiangt mit der Abnahme der TMn-
Konzentration im Sediment zusammen. AuBergewohnlich hoch erscheint der Anstieg der
NHs-Konzentration bis auf 80 mg I

6.4 Zusammenfassung und Ausblick

Nach einer jahrzehntelangen starken Belastung der Talsperre Spremberg durch bergbauliche,
kommunale und industrielle Abwésser hat sich die Wasserqualitit seit 1990 stetig verbessert.
Die geringe Verweilzeit der Talsperre zusammen mit einer hohen Retentionswirkung der Se-
dimente fiir Phosphor haben daran einen entscheidenden Anteil. Die wider Erwarten langfti-
stig steigenden SO4*-, Ca-, und Mg-Konzentrationen werden durch die Aktivititen zweier in
der Ndhe der Talsperre liegenden Braunkohletagebaue verursacht. Durch den Einsatz eines
Sedimentecholots soll eine genauere rdumliche Charakterisierung erfolgen, und durch Sedi-
mentationsmessungen soll geklart werden, wo welche Materialien bevorzugt sedimentieren.
Ob die Verianderungen im Einzugsgebiet der Spree und ihre Auswirkungen auf die lonenzu-
sammensetzung des Spreewassers, z.B. steigende SO4*-, und Ca-Konzentrationen, einen Ein-
fluss auf die P-Mobilitédt haben, soll in Laborexperimenten ermittelt werden.
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7 Untersuchung des Cybina-Einzugsgebietes (Polen) als Grundlage fir
die Erarbeitung von Sanierungs- und Restaurierungsmal3nahmen zur
Verbesserung der Gewasser qualitat - Stand und Probleme

Ronny Himmerling & Brigitte Nixdorf

Abstract

The assignment is to investigate and calculate current nutrient entries to the streams and lakes
of the Cybina catchment. Necessary is to work out a programm to reduce the nutrient entries
in the highly eutrophic waters of the Cybina catchment and to constitute a watershed
management in cooperation with local authorities.

7.1 Einleitung

Im Mittelpunkt der Untersuchungen steht der hocheutrophe Swarzedz-See, welcher von der
Cybina durchflossen wird. Hohe externe Phosphorfrachten aus dem Cybina - Einzugsgebiet
sowie direkte Abwassereinleitungen aus der am Siidufer gelegenen Stadt Swarzedz fiihrten in
den letzten Jahrzehnten zu einer dramatischen Verschlechterung der Wasserqualitidt. Anzei-
chen der hohen Trophie des Sees sind Sichttiefen deutlich unterhalb eines Meters, TP - Werte
um 165 pg 1", Sauerstoffdefizite im Tiefenwasser und eine deutliche Schwefelwasserstoffent-
wicklung. In den Sommermonaten wurden im Abfluss des Sees zum Teil Sauerstoffséttigun-
gen von weniger als 30 % gemessen.

Die Untersuchungen des Sees und des Einzugsgebietes werden von der Deutschen Bun-
desstiftung Umwelt finanziert und stellen eine deutsch — polnische Kooperation dar. Die Pro-
jektleitung hat das Ing. Biiro KLS aus Hamburg. Kooperationspartner sind die Stadt Swar-
zedz, die Universitdt Poznan sowie die BTU Cottbus, Lehrstuhl Gewésserschutz. Die Pro-
jektlaufzeit betragt 18 Monate, Projektbeginn war im April 2000.

7.2 Aufgaben

Die Untersuchungen im Einzugsgebiet konzentrieren sich vor allem auf die externen gebiets-
spezifischen Nahrstoffeintrage in die Gewésser. Notwendig dafiir ist eine detaillierte Analyse
der hydrogeologischen Gegebenheiten und der Landnutzungen im Einzugsgebiet, um Aussa-
gen iiber die diffusen und punktuellen Nahrstoffeintrage treffen zu konnen. Im Mittelpunkt
stehen dabei die Eintrige durch die im Einzugsgebiet dominierende Landwirtschaft, die Fi-
scherei sowie die Abwasserbehandlung. Das Sanierungsziel fiir den See hinsichtlich der Tro-
phie ist nach der LAWA — Klassifizierung (1998) ein als eutroph 1 klassifizierter Zustand, mit
dem die Folgen einer sehr hohen Trophie (z. B. Fischsterben) ausgeschlossen und eine Bade-
nutzung wieder moglich gemacht werden soll. Die Untersuchungen erfolgen unter Einbezie-
hung aller Gemeinden, deren Territorium sich ganz oder teilweise im Cybina - Einzugsgebiet
befindet. Dazu wurden folgende Arbeitsgruppen gebildet:
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1. Arbeitsgruppe:
. KLS Hamburg
. Stadt Swarzedz
. Universitit Poznan
. BTU Cottbus

Die Aufgaben dieser Arbeitsgruppe liegen vorwiegend im wissenschaftlich / ingenieurtechni-
schen Bereich. Der Vertreter der Stadt fungiert als Bindeglied zwischen den Arbeitsgruppen
und ermdglicht der Stadt einen direkten Einblick in die Arbeit.

2. Arbeitsgruppe:

. Stadt Swarzedz
. Vertreter aller Gemeinden im Cybina - Einzugsgebiet
. Vertreter der zustdndigen Behorden: Landwirtschaft, Fischerei, Forstwirtschaft

Diese Arbeitsgruppe dient in der jetzigen Projektphase der Informationsgewinnung und —
bereitstellung. Von den Vertretern der Gemeinden sollen Informationen zur Landwirtschaft,
Fischerei, Abwasserbehandlung (Einwohnerzahl, Anschlussgrad an das Klarwerk, Klarwerks-
technik u.a.) und zu anderen gewésserrelevanten Vorgéngen bereitgestellt werden.

Das abschlieBende Projektziel besteht in der Bildung eines Einzugsgebietsverbandes zur Rea-
lisierung aller Aufgaben, die zum Flusseinzugsgebietsmanagement gehoren, um dauerhaft
eine gute Qualitit in den Gewissern des Cybina - Einzugsgebietes zu erreichen.

7.3 Untersuchungsgebiet
Der Swarzedz-See befindet sich in unmittelbarer Néhe der gleichnamigen Stadt, welche ca. 10

km 6stlich der Stadt Poznan liegt. Die Cybina entwéssert in Poznan in die Warta. Das Warta -
Einzugsgebiet ist ein Teileinzugsgebiet der Oder.
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Abb. 1: Geographische Lage des Untersuchungsgebletes
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Tabelle 1: Zusammensetzung des Einzugsgebietes:

Ackerflachen 77 %
Wald 17 %
Gewisser und bebaute Flachen 6%

Tabelle 2: Kenndaten des Sees:

Parameter Einheit Swarzedz-See
Volumen [Mio. m’] 2,0
Fliche [km?] 0,79
maximale Tiefe [m] 7,2
mittlere Tiefe [m] 2,6
theoretische Aufenthaltszeit [a] 0,09
Zufluss [Mio. m*/a] 21,3
Einzugsgebietsgrofe km’ 186

Tabelle 3: Klassifizierung nach LAWA (1998):

Trophie nach:

Morphometrie eutroph 1
potentiell natiirlichem Nahrstoffeintrag eutroph 1
Istzustand polytroph 2
7.4 Methoden

Der See wird im vierwdchigen Rhythmus beprobt. Die zu bestimmenden Parameter sind: O,,
pH, Leitfahigkeit, TP, TN, NO3, NHy4, Ortho-Phosphat, Chlorophyll a, Phyto- und Zooplank-
ton. Zur Ermittlung der Nahrstoffeintrdge im Einzugsgebiet wird die Cybina als Hauptzufluss
des Sees sowie alle belastungsrelevanten Zufliisse der Cybina (18 Probenahmestellen insge-
samt) im zwei- bis vierwdchigem Rhythmus hinsichtlich O,, pH, Leitfdhigkeit, TP, TN, NOs,
NH,4, Ortho-Phosphat beprobt und der Durchfluss gemessen. Die hohe rdumliche Bepro-
bungsdichte im Einzugsgebiet ermdglicht die Lokalisierung sowie die Quantifizierung von
Nahrstoffquellen. Die Probenahme sowie Analyse iibernimmt die Universitit Poznan. Die
Ergebnisse fritherer Untersuchungen der Universitit Poznan fiir das Einzugsgebiet bieten fiir
die Arbeiten eine gute Grundlage.

Eine zweite Moglichkeit der Bilanzierung und Quantifizierung der externen Nahrstoffbelas-
tung der Gewisser des Einzugsgebietes bietet eine Modellierung. Die Kalkulation soll mit
Hilfe eines GIS-basierten Modells des ZALF Miincheberg (DANNOWSKI et al., 1999) erfol-
gen. Voraussetzung ist eine umfassende Datengrundlage zur hydrogeologischen Situation, zur
Landnutzung, zum Diingemitteleinsatz, zu Niederschlags- und Verdunstungsmengen sowie
den Bodenverhiltnissen. Berechnet wird der Eintrag des Nitrats iiber das Grundwasser und
des Phosphors als Folge des Oberflichenabflusses in die Oberflachengewisser. Die Ergebnis-
darstellung beinhaltet Informationen zu eintragsrelevanten Fldchen, so dass dies die gezielte
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Verdnderung der landwirtschaftlichen Bewirtschaftung im Einzugsgebiet ermdglicht. Weiter-
hin darstellbar sind punktuelle Néhrstoffquellen. Damit besteht die Moglichkeit den Istzu-
stand beziiglich der Eintragspfade und —frachten zu quantifizieren und grafisch vollstindig
darzustellen, um daraus den Sanierungsmafinahmenplan abzuleiten.

7.5 Ergebnisse

Die Freilandmessungen begannen Ende April 2000 und zeigen auch in diesem Jahr eine hohe
externe Nahrstoffbelastung der Cybina und des Swarzedz-Sees. Die folgenden Diagramme
(Abb. 2 ) verdeutlichen die Gewisserqualitit des Swarzedz-Sees.

0, [%] Temp. [°C] SRP [mg/l] NH,-N [mg/l]
0 50 100 0 10 20 30 0,0 0,1 0,2 0,3 0 2 4
0 : 0 : : 0 : : 0
1 } 1 1 1 I
2 2 J 2 2 J
Es {f/j E3 / E3 Es /
§ 4 1 E 4 / % 4 E 4 (‘
; : // = G :
6 6 )¢ 6 — 6 )|
7 7 7 7
Abb.2: O,-Profil, Temperaturprofil, SRP-Profil, 8.6.00 NH, -Profil, 8.6.00
8.6.00 8.6.00

Der polymiktische Swarzedz-See schichtet sich im Sommer zeitweise bei bestimmten Witte-
rungsverhéltnissen, so das die Zehrungsvorgénge des Sedimentes, wie in Abbildung 2, deut-
lich zu erkennen sind. Abbildung 2 zeigt weiterhin den Temperaturgradienten, den Abbau der
organischen Substanz und die damit verbundene Anreicherung von SRP und NH," in der se-
dimentnahen Wasserschicht. Abbildung 3 verdeutlicht das hohe Néhrstoffniveau in der ober-
sten Gewdsserlamelle (0 bis 1m) des Sees und die damit verbundene hohe Primérproduktion
(Abbildung 4).
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Abb. 3: TP, TN im Swarzedz-See, Schicht 0 Abb. 4: Chl a, Schicht 0 bis 1m, Juni 2000 bis
bis 1 m, Juni 2000 bis Januar 2001 Januar 2001

Die externe Phosphorbelastung des Swarzedz-Sees erreicht mit 4,3 t/a auch im aktuellen Un-
tersuchungszeitraum ein sehr hohes Niveau, welches auf die immer noch unvermindert hohen
Phosphoreintridge in die Cybina hinweist. Der P-Austrag aus dem Swarzedz-Sees mit 3,5 t/a
zeigt, dass die P-Senkenfunktion des Sees iiber den Zeitraum eines Jahres betrachtet noch
intakt ist. Frithere Untersuchungen von GOLDYN & GRABIA (1998) ergaben externe Phos-
phoreintrdge von 5,5 t/a, so dass im Vergleich nur von einem leichten Riickgang der externen
Phosphorbelastung ausgegangen werden kann.
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Die im Einzugsgebiet vorhandenen Klaranlagen sind von sehr unterschiedlicher Qualitat.
Neben ilteren 2-stufigen Anlagen sind auch moderne SBR-Anlagen (Sequentielle Biologische
Reinigung) vorhanden. Zum Teil wird ungereinigtes Abwasser auch direkt eingeleitet. In allen
Gemeinden (umfassen meist mehrere Dorfer und Einzelgehofte) sind schon konkrete Planun-
gen vorhanden und in Realisierung, die die Kanalisation der Dorfer, den Neubau oder die
Modernisierung von Kliranlagen beinhalten. Die Planungen zur Abwasserbehandlung in den
einzelnen Gemeinden sind vorwiegend durch dezentrale technische Abwasserreinigungsanla-
gen gekennzeichnet. Das Abwasser noch nicht an die Kanalisation angeschlossener Dorfer
und Gehofte wird bisher groftenteils mittels Tankwagen zu den vorhandenen Kldranlagen
transportiert. Die Einleitung unbehandelten Regenwassers vor allem aus den groferen Stadten
wie Swarzedz und Kostrzyn ist ebenfalls noch Gegenstand der Planungen der Gemeinden, um
die Nahrstoffeintrage liber diesen Pfad zu verringern.

Die Situation der L andwirtschaft ist im Cybina - Einzugsgebiet von einer Abnahme der Tier-
produktion und von einer Umwandlung von zum Teil ehemals landwirtschaftlichen Flachen
zu Bauland gekennzeichnet. Die Abnahme der Tierproduktion wird mit schlechten Absatzbe-
dingungen begriindet. Die Zunahme der Bebauung ist durch die unmittelbare Nachbarschaft
der Stadt Poznan zu erkldren. Der Diingemitteleinsatz im Einzugsgebiet ist auf Grund der
schwierigen Finanzlage und der oft kleinen landwirtschaftlichen Betriebe gering, wird aber
fiir einige Landwirte mit 168 kg NPK/ha angegeben. Zur Zeit wird vorwiegend Getreide an-
gebaut.

Die Fischerei, speziell die Karpfenzucht, stellt im Einzugsgebiet einen bedeutenden Wirt-
schaftszweig dar und wird auf ca. 80 ha Teichfldche, die direkt mit der Cybina verbunden ist,
intensiv durchgefiihrt. Laut Angaben der Fischer betrdgt der mittlere Ertrag ca. 900 kg/ha,
davon 70 % Karpfen. Die Fiitterung erfolgt ausschlieBlich mit Weizen, ca. 1,5 bis 2 t/ha. Die
Teiche werden im Winter in die Cybina abgelassen, wobei es zu keinem nennenswerten Se-
dimentaustrag kommen soll. Das Sediment intensiv genutzter Teiche wird mit ca. 100 kg/ha,
weniger intensiv genutzte mit 30 — 40 kg/ha Kalk behandelt. Eine Sedimententfernung wird
alle 10 Jahre durchgefiihrt, wobei das Sediment entweder landwirtschaftlich genutzt oder aus
Kostengriinden am Gewdsserrand deponiert wird. Die natiirlichen Gewésser des Einzugsge-
bietes werden ebenfalls fischereiwirtschaftlich genutzt, jedoch ohne Zufiitterung. Die Ertridge
liegen hier bei ca. 30 kg/ha.

Ein mdglicher fischereibedingter Phosphoreintrag kann anhand von Richtwerten berechnet
werden. Bei einem Phosphorgehalt des Weizens von 3,5 g/kg FG (FREDE & DABBERT,
1998) und einem Phosphorgehalt eines Karpfens von 4,1 g/lkg FG (SCHAPERCLAUS &
LUKOWICZ, 1998), ergibt sich aus den genannten Futtermengen und Ertrdgen ein Phosphor-
iiberschull von insgesamt ca. 200 kg/a, der zusitzlich in die Fischteiche gelangt. Ein weiterer
negativer Effekt besteht in der Wiihltitigkeit der Karpfen bei der Futteraufnahme, die zu Re-
suspensionen des Sedimentes und damit zu Phosphoreintragen in den Wasserkorper fiihrt. Die
Fischproduktion im Cybina - Einzugsgebiet soll nach Aussagen der Gemeinden intensiviert
werden.

Meliorationsarbeiten, vor allem die Grabenunterhaltung, wurden auf Grund von Geldmangel
seit 3 Jahren nur vereinzelt durchgefiihrt. In diesen 3 Jahren gab es einige Beschwerden der
Landwirte iiber vernésste Flachen, Entschiddigungszahlungen wurden nicht geleistet. Laut
zustdndigem Betriebsleiter ist eine Krautung mindestens einmal jahrlich geplant. Es wird an-
gestrebt, den Meliorationsbetrieb in den Cybina - Verband mit einzubeziehen, um, in Zusam-
menarbeit mit den Landwirten, die Gewésserunterhaltung im Einzugsgebiet im Hinblick auf
die Erhdhung der Phosphorretention zu optimieren. Dazu zihlt vor allem die Uberpriifung der
Melioration landwirtschaftlicher Flachen, die aufgrund des Riickgangs der Nutzung eventuell
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nicht mehr erforderlich ist, sowie die Notwendigkeit der Grabenunterhaltung in bestimmten
FlieBabschnitten.

7.6 Zusammenfassung

Die Ergebnisse aus den limnologischen Untersuchungen des Swarzedz-Sees und der Cybina
als Hauptzufluss zeigen die dringende Notwendigkeit einer Sanierung bzw. Restaurierung auf.
Die externe Phosphorfracht des Swarzedz-Sees betrédgt ca. 4,3 t/a und iiberschreitet somit die
hochstzuldssige Fracht zur Erreichung eines méBig eutrophen Zustandes (eutroph 1) um ca.
das 3-fache. Angaben iiber die interne Phosphorbelastung der Gewdésser liegen noch nicht vor,
sind aber Gegenstand derzeit laufender Untersuchungen der Universitidt Poznan. Damit liegen
die Priorititen der GewisserschutzmafBnahmen zuerst in der Verringerung der Phosphorein-
trage in die Cybina und ihrer Zufliisse, d. h. in der Sanierung. Restaurierungsmal3nahmen
sollten bei Bedarf erst nach erfolgreichem Abschluss der Sanierung vorgenommen werden.
Die MaBnahmen im Einzugsgebiet konzentrieren sich vorwiegend auf den Neubau, Ausbau
und die Modernisierung der vorhandenen Kanalisation sowie der Kldranlagen. Ein Teil der
notwendigen Arbeiten sind von den Gemeinden bereits realisiert worden, weitere sollen auch
mit Hilfe von EU - Fordermitteln durchgefiihrt werden. Die im Hinblick auf den EU- Beitritts
Polens anstehende Umstrukturierung der Landwirtschaft und die Auswirkungen auf die Ent-
wicklung der landwirtschaftlich bedingten Nahrstoffeintrige in die Gewdsser kann zur Zeit
nicht abgeschitzt werden.

Der zu griindende Cybina - Einzugsgebietsverband soll sich in seiner Struktur und Ausrich-
tung an der EU - Wasserrahmenrichtlinie orientieren. Hauptziel ist die Einbeziehung aller
Akteure die mit ihrem Handeln den Wasserhaushalt bzw. -qualitdt im Einzugsgebietes beein-
flussen. Damit besteht bei dem bevorstehenden EU - Beitritt Polens keine oder nur eine ge-
ringe Notwendigkeit zur Umstrukturierung des Verbandes. Gleichzeitig entsteht eine modell-
hafte Struktur, die fiir ahnliche Einzugsgebiete Orientierung seien konnte.
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8 Abwasser-Bodenbehandlung in der Klaranlage Storkow und ihre Aus-
wirkungen im Schar mutzel seegebiet

Rosemarie Pothig & Brigitte Nixdorf

Abstract

Waste water of a water treatment plant has been seeped for more than 15 years at a vegetation
field near Storkow. It was assumed that the sandy soil of this area has lost its sorption capac-
ity for phosphorous due to the high hydraulic and matter load and will be therefore a phospho-
rous source for groundwater and neighbouring lakes. These hypotheses were tested by inves-
tigating the TP-content of the soil, its saturation with phosphorous and the sorption- and de-
sorption equilibriums. It was shown that the P-sorption was reduced and binding elements in
the mineralic phase has been washed out due to the high hydraulic load. An instable P-sorp-
tion is possible only in the organic matter layers at the surface. A high portion of water solu-
ble phosphorous indicated the high mobility of the plant nutrient and in regions with low
groundwater levels like in the investigated catchment area and therefore, a high P-input into
the groundwater. Whereas the improvement of the wastewater treatment plant reduces the TP-
concentration at the output, the risk of washing out of loosely bounded and water soluble
phosphorous increases.

8.1 Einleitung

Die Reduzierung der stofflichen Belastung der Oberflichengewésser ist eine der wichtigsten
Aufgaben des Umweltschutzes. Das in der Hauptsache durch Phosphor verursachte Problem
der Eutrophierung der Gewésser konnte bisher trotz groBBer Anstrengungen (Kldranlagenbau
mit 3. Reinigungsstufe, P-Elimination in Waschmitteln) nicht oder nur in Ansdtzen gelost
werden. Dieses Problem betrifft die Standgewédsser im Scharmiitzelseegebiet in besonderem
Malle. Hier hat sich trotz Reduzierung der externen Nahrstoffquellen um ca. 50 % bislang nur
in wenigen Féllen (Wolziger See, GroBler Glubigsee) eine signifikante Verbesserung der Ge-
wisserqualitit eingestellt (DENEKE et al., 1998). Das ist nicht verwunderlich, da die P-Kon-
zentration im Gewdsser unter einen fiir das jeweilige Gewdsser typischen Eutrophierungs-
Grenzwert gesenkt werden muss, der fiir die verschiedenen Gewéssertypen noch nicht ermit-
telt wurde (CHORUS, 1995). Die Reduzierung der P-Eintrdge in die Gewaisser ist deshalb
weiterhin unabdingbar. Voraussetzung dafiir ist die Erkundung von mdglichen Eintragsquel-
len und Eintragspfaden.

Die trophischen Reaktionen in Flachseen sind in ihrer Effizienz beziiglich der Néhrstoffaus-
nutzung und -verwertung dabei von besonderer Wichtigkeit flir die Ausprdgung von
Phytoplanktonentwicklungen (NIXDORF & DENEKE, 1997). Fiir das Seengebiet wurde aus
Ergebnissen fritherer Untersuchungen vermutet, dass der hohe trophische Status des Lebbiner
Sees und ca. 50 % der P-Eintrdge in den Wolziger See (SIEGMUND, 1998) in Verbindung
mit der Abwasserkldranlage Storkow und der nachfolgenden Abwasserbehandlungsfldche in
Beziehung stehen.

Die forstwirtschaftliche Abwasserbehandlungsfliche am Klarwerk Storkow wird seit 1985
betrieben und auch nach Modernisierung der Klidranlage mit weitergehender P-Elimination im
Jahre 1994 weiter genutzt. Datenmaterial zur Historie und Entwicklung der Kldranlage Stor-
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kow und zur Belastung der umgebenden Gewédsser wurden von MATHAN (1999) zusam-
mengestellt bzw. erhoben. Im Rahmen dieser Untersuchungen wurden erstmalig Analysen
zum Phosphorhaushalt und zur P-Mobilitdt im Boden der Abwasserbehandlungsfliche im
Rahmen eines Werkvertrages mit dem IGB Berlin erstellt. Folgende Hypothesen bzw. Fragen
lagen diesen experimentellen Ansétzen zugrunde:

1. Das P-Aufnahmevermogen des Bodens dieser Fliache ist erschopft, was zu einem P-
Austrag aus dieser Flache fithren kann.

2. Erfolgt eine vertikale P-Verlagerung und ein P-Austrag in das Grundwasser?
3. Geht von dieser Flache eine Belastung der Oberflichengewésser aus?

Die Vermutung, dass das P-Aufnahmevermogen des Bodens erschopft sein konnte, basiert
darauf, dass in Gebieten mit sandigen, sorptionsschwachen Bdden und geringen Grundwas-
serflurabstinden, wie sie fiir die Urstrom- und anderen Schmelzwassertdler im Nordostdeut-
schen Tiefland typisch sind, neben dem allgemein bekannten P-input iiber Oberflichenabflufl
ein betrachtliches Gefdhrdungspotential durch vertikale P-Verlagerung und P-Austrag in das
Drain- und Grundwasser besteht (BEHRENDT & BOEKHOLD, 1993; DRIESCHER &
GELBRECHT, 1993; LADEMANN & POTHIG, 1994, BEHRENDT et al, 1996;
MEISSNER et al., 1997; SCHOETERS et al., 1997). Bei der Abwasserbehandlungsfliche
Storkow sind diese Bedingungen sowohl hinsichtlich Bodenart (Sand) als auch Grundwasser-
stand (stark schwankend zwischen 45 und 180 cm) bei einer hohen stofflichen und hydrauli-
schen Belastung gegeben. Die experimentelle Bestimmung der P-Akkumulation, der P-Sorp-
tionsfahigkeit und der P-Séttigung des Bodens dieser Abwasserbehandlungsfliche sollte zur
Klarung o.g. Fragen beitragen.

8.2 Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsgebiet mit den angrenzenden Gewaissern ist in Abb. 1 dargestellt. Nach der
naturrdumlichen Gliederung von SCHOLZ (1962) befinden sich der Wolziger und der Lebbi-
ner See im ostbrandenburgischen Heide- und Seengebiet. Das Einzugsgebiet ist durch zahlrei-
che miteinander verbundene Seen gekennzeichnet (siche Abbildung 1). Die oberfldchlichen
Zufliisse des Wolziger Sees sind der Storkower Kanal und das im Siidosten einmiindende
MiihlenflieB. Der Abfluss des Sees erfolgt iiber einen weiteren Kanal zum Langen See und
spater in die Dahme, die wiederum in die Spree miindet. Der sehr viel kleinere Lebbiner See
erhilt seinen einzigen Oberflichenzufluss durch den Hirschluchgraben, in den auch die Klar-
werksabwasser ablaufen konnen.

Der Wolziger See wurde nach der LAWA-Richtlinie (1998) als eutroph 2, der Lebbiner See
als polytroph 1 eingestuft (DENEKE et al., 1998).

Die Abwasserbehandlungsanlage auf dem Geldnde des Kliarwerks Storkow (Abb.2) umfasst
ein 13 ha grof3es Gebiet, das mit einem Bestand an Pappel-Baumreihen ausgestattet ist. Zwi-
schen den Baumreihen befinden sich mehr oder weniger ausgeprigte Furchen, in die das
Wasser des Kldranlagenablaufs iiber ein Rohrleitungssystem eingeleitet wird. Das Geldnde ist
in siidlicher Richtung leicht abfidllig, dadurch bilden sich bei hohem Abwasseranfall zeitweise
vor dem aufgeschiitteten Wall Wasseransammlungen aus (temporédres Wasser, Abb.2). Siid-
lich der Abwasserbehandlungsanlage verlduft auBerhalb des Klarwerkgeldindes in einem
Waldstiick ein FlieB3 (Hirschluchgraben), das in den Lebbiner See einmiindet.
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Tab. 1: Morphologische Parameter des Wolziger und des Lebbiner Sees (Quelle: NIXDORF
& KLEEBERG 1996)

Parameter Wolziger See Lebbiner See
Seeoberflache [km?] 5,79 0,28
Seevolumen [10° m?] 32,02 0,58
Mittlere Tiefe [m] 5,5 2,1
Maximale Tiefe [m] 13 4,0
Theoretische Aufenthaltszeit [a] 1,4 -
Einzugsgebiet [km?] 381,45 4,6

8.3 Methoden

Die Beprobung des Bodens der Abwasserbehandlungsanlage erfolgte von April bis Juni 1999
mit einem Bohrer flir Mineralbdden der Firma Eijkelkamp. Die Bodenproben wurden
zwischen den Pappelreihen entlang der siidlichen Begrenzung der Anlage (Abb.2, Punkte 1-9)
in 15- bzw. 30 cm-Schritten bis in eine Tiefe von ca. 60 cm (Kapillarsaum) entnommen. Die
Bodenproben wurden mit den in der Tabelle 2 aufgefiihrten Analysenmethoden auf P-
Gehalte, organische Substanz und P-Sorptionscharakteristika analysiert.

Die Beprobung von Grundwasser erfolgte im Juli 1999 in zwei Richtungen:
1. analog der Bodenprobenahme am siidlichen Ende der Pappelreihen (Abb.2, a-e),
2. ausgehend vom Tiimpel in Richtung Lebbiner See (Abb.2, 1-p).

Damit sollten die P-Konzentrationen im Grundwasser (Kapillarsaum) sowohl in der Ost-
West-Ausdehnung der Abwasserbehandlungsflache (der beobachteten FlieBrichtung des tem-
pordren Wassers), als auch in Richtung des Sees erfasst werden. Dazu wurden Bohrungen bis
zum Kapillarsaum niedergebracht. Die Grundwasserproben wurden mit einem an einem Seil
befestigten Edelstahltopf geschdpft und durch sofortige Filtration des geforderten Wassers
durch Spritzenfilter (0,45um) konserviert. In diesen Proben wurde der gesamte geldste Phos-
phor (TSP) bestimmt.

8.4 Ergebnisseund Diskussion

Die Untersuchung der Bodenproben der Abwasserbehandlungsfliche am Kldrwerk Storkow
ergaben, dass als Bodenart ausschlielich Sand vorlag, eine Unterteilung in einzelne Boden-
horizonte konnte nicht festgestellt werden. Lediglich in der obersten Deckschicht (ca. 5 cm)
ist durch die Verrottung von Fallaub und Pflanzen eine Anreicherung mit organischer Sub-
stanz erfolgt.

Der Grundwasserstand wies im Untersuchungszeitraum grofle Schwankungen auf: Von April
bis Juni wurde ein Grundwasserstand von 45-60 cm unter Geldndeoberkante festgestellt, nach
einer Trockenperiode fiel er Ende Juli auf 95-160 cm.
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Abb. 1: Einzugsgebiet des Wolziger Sees mit Lebbiner See (aus SIEGMUND, 1999)

In den Bodenproben der Abwasserbehandlungsflache wurden TP-Gehalte von 200-850 mg/kg
(durchschnittlich 423 mg/kg) in 0-30 cm Bodentiefe und 115-320 mg/kg (durchschnittlich 200
mg/kg) in 30-60 cm Bodentiefe ermittelt. Die grofen Differenzen im TP-Gehalt der Schicht
von 0-30 cm Bodentiefe basieren im Wesentlichen auf dem in der obersten Schicht in unter-
schiedlichem Mal} angesammelten Gehalt an organischer Substanz. Mit Ausnahme eines
Standorts, an dem geringfiligige Eiseneinschliisse im Sand beobachtet wurden (Abb. 3, *),
besitzt der Boden der Abwasserbehandlungsfliche anscheinend aufler den an die organische
Substanz gebundenen Kationen kaum noch andere Sorptions- bzw. Bindungspartner fiir Phos-
phor. Dadurch ergibt sich ein Zusammenhang des Gesamt-P-Gehaltes mit dem Gehalt an or-
ganischer Substanz (Abb. 3), der in dieser Ausprigung an landwirtschaftlich genutzten sandi-
gen Bboden bislang nicht gefunden wurde.
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Abb. 2: Skizze der Abwasserbehandlungsanlage am Klarwerk Storkow

Tab. 2: Tabellarische Ubersicht iiber die angewendeten Methoden

Parameter, Dimension / Bezeichnung / Un-
tersuchungsgegenstand

M ethode

TP, mg/kg / Gesamt-P-Gehalt / Boden

Aufschluss mit Konigswasser, photometrische
P-Bestimmung mit der Molybdénblaume-
thode nach EN 1189

WSP, mg/kg bzw. % / wasserloslicher P-An-
teil / Boden

Extraktion mit Wasser, photometrische P-Be-
stimmung mit der Molybdadnblaumethode,
LADEMANN & POTHIG (1994)

OS, % / organische Substanz / Boden

Gliithverlust (GV) bei 550 °C

PSF, mg/kg / Phosphor-Sorptionsfahigkeit /
Boden

LADEMANN &. POTHIG (1994)

PSC, mg/kg / Phosphor-Sorptionskapazitit /
Boden

PSC =TP + PSF

PSG, % / Phosphor-Sittigungsgrad / Boden

PSG (%) = 100 * TP / PSC

cPo, mg 1" / P-Sorptions-/Desorptions-Gleich-
gewichtskonzentration / Boden

Berechnung aus den P-Sorptionsisothermen =
Schnittpunkt mit der x-Achse, BEHRENDT
& POTHIG (1999)

TSP, mg I"' / gesamter geloster Phosphor /
Wasser

Filtration (0,45 um), Aufschluss mit Kalium-
peroxodisulfat (EN 1189)

Die zum Vergleich herangezogenen landwirtschaftlich genutzten Béden des Nordostdeut-
schen Tieflandes sind beziiglich der lonengehalte nicht in dem Mal3e ausgelaugt wie der Bo-
den der Abwasserbehandlungsanlage Storkow. Sie enthalten auBBer an die organische Substanz
gebundene Kationen auch in ihrer mineralischen Substanz u.a. Eisen-, Aluminium-, Kalzium-
und Magnesium-Ilonen, die als Bindungs- und Sorptionspartner fiir Phosphor dienen kdnnen.
Damit kann in Abhéngigkeit von den jeweiligen Bedingungen eine P-Akkumulation entspre-
chend der Summe der freien P-Bindungs- und Sorptionspartner erfolgen (POTHIG et al.
2000), so dass sich der in Abb. 3 gezeigte Zusammenhang nicht ergibt.
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Ausdruck fiir die erfolgte Auswaschung der P-Sorptions- und Bindungspartner im Boden der
Abwasserbehandlungsfliche Storkow durch die permanente hydraulische Belastung sind auch
die hohen wasserloslichen P-Anteile von 17-40 mg/kg Boden bzw. 5-18 % des Gesamt-P-Ge-
haltes, die in den Bodenproben der Abwasserbehandlungsfldche ermittelt wurden.

Da der wasserlosliche P-Anteil im Boden vom Gesamt-P-Gehalt (Abb. 4) und dieser in dem
speziellen Fall wiederum vom Gehalt an organischer Substanz abhingt (Abb. 3), ergibt sich
auch ein Zusammenhang zwischen dem prozentualen wasserldslichen P-Anteil des Bodens
und dem Gehalt an organischer Substanz (Abb. 5): Der wasserlosliche P-Anteil in den Bo-
denproben ist um so hoher, je geringer der Gehalt an organischer Substanz im Boden ist.

Obwohl sich die akkumulierten Gesamt-P-Gehalte im gleichen Rahmen wie die der landwirt-
schaftlichen Boden bewegen, weisen die Bodenproben der Abwasserbehandlungsflache bei
gleichen TP-Gehalten einen wesentlich hoheren Anteil an wasserloslichem und damit leicht
auswaschbarem Phosphor auf. Damit sind die Bodenproben der Abwasserbehandlungsfléche
bis auf die oben genannte Ausnahme (siche auch Abb. 3) auch nicht mit der an ’normal” ge-
nutzten landwirtschaftlichen Boden ermittelten Funktion zwischen Gesamt-P-Gehalt und was-
serloslichem Phosphor zu beschreiben.

Aus der hoheren Wasserloslichkeit des Phosphors im Boden der Abwasserbehandlungsflidche
ist abzuleiten, dass die dort vorliegende P-Bindung relativ schwach und der Phosphor deshalb
in stirkerem Malle auswaschbar ist. Dieser Befund und die oben dargestellten Zusammen-
hinge der P-Akkumulation an der organischen Substanz (Abb. 3) sowie des wasserldslichen
P-Anteils vom Gehalt an organischer Substanz (Abb. 5) sind so zu deuten, dass der Phosphor
hier im Wesentlichen in lockerer Form an den oberflichennahen Kationen der organischen
Substanz sorbiert ist.

TP, mg/kg
Fe
800 [~~~
600
400
200
O T T T T
0 0,5 1 15 2 2,5
0S, %

Abb. 3: Abhingigkeit des Gesamt-P-Gehaltes (TP) vom Gehalt an organischer Substanz (OS)
im Boden der Abwasserbehandlungsanlage Storkow
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Abb. 6: Abhéngigkeit des wasserldslichen P-Anteils (WSP) vom Gesamt-P-Gehalt (TP) im
Boden — Vergleich von sandigen Boden des Nordostdeutschen Tieflandes (NDT) mit Boden
der Abwasserbehandlungsanlage (AB) Storkow

Die Ermittlung des wasserloslichen Phosphors im Verhéltnis zum Gesamt-P-Gehalt stellt eine
Moglichkeit dar, Informationen iiber die relative P-Mobilitdt im Boden zu erhalten.

Die Beurteilung

e ob und ab welcher P-Konzentration ist der Boden der Abwasserbehandlungsanlage
Storkow in der Lage, Phosphor aus dem gereinigten Kldranlagenwasser aufzunehmen,
oder

* ist der Boden mit P gesittigt, so dass der im Wasser geloste Phosphor den Boden un-
gehindert passieren kann,
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ist nur iiber die Bestimmung der P-Sorptionsfdhigkeit, der P-Séttigung und der P-Sorptions-
/Desorptions-Gleichgewichtskonzentrationen (cPy) des Bodens moglich. Dazu ist es erforder-
lich, P-Sorptionsisothermen aufzunehmen und daraus diese Parameter zu ermitteln.

In Abb. 7 sind Beispiele fiir P-Sorptionsisothermen und die daraus berechneten P-Sorptions-
fahigkeiten eines Standorts der Abwasserbehandlungsflidche Storkow in drei Bodentiefen dar-
gestellt.

P-Sorption, mg/kg Abb. 7: Phosphor-Sorptions-
isothermen von Boden der
L Abwasserbehandlungsanlage
PSF = 82,1 mg/kg Storkow (Probe 1)

Yo} g s B L Bei diesem Standort weist die
) Schicht in 30-60 cm Boden-
, PSF = 39,3 mg/kg tiefe mit ca. 82 mgkg die
20 -/ T hochste und die Schicht in
90-120 cm Bodentiefe mit 40
‘ [£0-30 =30-60 +90-120 cm Bodentiefe | mg/kg die geringste P-
0 Sorptionsfahigkeit auf. In den
‘ ‘ ‘ ‘ meisten Bodenproben der
° > 10 o 20 2 %0 Abwasserbehandlungsfliche
Storkow wurden aufgrund der
hoheren Gehalte an organischer Substanz in den obersten Schichten dort auch die hoheren P-
Sorptionsfahigkeiten mit Werten zwischen 60 und 104 mg/kg gefunden. Die Werte in der
Schicht von 30-60 cm Bodentiefe bewegen sich zwischen 41 und 82 mg/kg.

cP, mg/l

An den Bbéden des Nordostdeutschen Tieflandes wurde gefunden, dass der P-Sattigungsgrad
der Boden am besten geeignet ist, das Risiko fiir eine vertikale P-Verlagerung und eine P-
Auswaschung aus dem Boden abzuschitzen, weil er beide Steuergrofen fiir den wasserlosli-
chen, mobilen Phosphor enthilt: Die Menge des gesamten akkumulierten Phosphors (TP) und
indirekt liber die P-Sorptionsfdhigkeit die Menge der P-Sorptions- und -Bindungspartner
(POTHIG et al., 2000).

Fiir die Bodenproben der Abwasserbehandlungsflache wurden deshalb aus den P-Sorptionsfa-
higkeiten und unter Beriicksichtigung des bereits akkumulierten Phosphors im Boden (TP) der
P-Séttigungsgrad und die P-Sorptions-/Desorptions-Gleichgewichtskonzentrationen (cPy) ent-
sprechend Tab. 2 errechnet. Die erhaltenen Ergebnisse werden im Folgenden anhand der fiir
die landwirtschaftlich genutzten sandigen Boden des Nordostdeutschen Tieflandes diskutiert.

In Abb. 8 ist die Abhéngigkeit des wasserlslichen P-Anteils vom P-Séttigungsgrad der Bo-
den dargestellt.

Die Bodenproben der Abwasserbehandlungsanlage Storkow weisen eine P-Sittigung zwi-
schen 66 und 90 % auf und liegen damit im oberen Bereich der an den Béden des Nordost-
deutschen Tieflandes gefundenen Werte. Da die wasserloslichen P-Anteile der Boden der
Abwasserbehandlungsanlage aber wie bereits diskutiert (vgl. Abb. 6) stark {iberhcht sind,
ordnen sie sich nicht in die fiir landwirtschaftlich genutzte Boden ermittelte Funktion ein. Al-
lerdings folgen beide Datenserien dem gleichen exponentiellen Funktionstyp:

y=a+b O
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aber mit unterschiedlichen Werten fiir a, b und c.

Ein dhnliches Bild ergibt sich auch fiir den Zusammenhang zwischen der P-Sorptions-
/Desorptions-Gleichgewichtskonzentrationen cPy und dem P-Séttigungsgrad (Abb. 9): Die
Werte fiir cPy der Abwasserbehandlungsfliche Storkow liegen zwischen 0,40 - 0,55 mg 1™
und sind damit wesentlich hoher als die unter gleichen Bedingungen bestimmten P-Sorptions-
/Desorptions-Gleichgewichtskonzentrationen von landwirtschaftlich genutzten Boden des
Nordostdeutschen Tieflandes.

0 WSP, mg/kg
|%B Storkow RIDT — Regression
50 -ttt
O st
WSP = 0,00189 (PSG/9.66) + 1 48
2 _ —
30 |- [ _ T,Q!,7,3,1 ,n,T,Z,J:S, ,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,, Y
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10 b-------- =T ’ AL
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P-Sattigungsgrad, %
Abb. 8: Abhingigkeit des wasserloslichen P-Anteils (WSP) vom P-Séttigungsgrad (PSG) der
Bdden - Vergleich der Boden des Nordostdeutschen Tieflandes (NDT) mit Boden der Ab-
wasserbehandlungsanlage (AB) Storkow

Fiir den Boden der Abwasserbehandlungsanlage kann das nur bedeuten, dass der Phosphor
wie oben dargestellt, nur in schwacher Form sorptiv gebunden ist und damit in weit hoherem
Male einer Auswaschung unterliegt als es iiblicherweise bei sandigen Béden der Fall ist.

AuBlerdem ist aus den hohen cPo-Werten des Bodens der Abwasserbehandlungsanlage zu
schlieen, dass unter diesen Bedingungen die P-Konzentration im Wasser des Klidranlagen-
ablaufs iiber 0,4 mg I liegen muss, damit eine zusétzliche P-Sorption im Boden der Abwas-
serbehandlungsanlage erfolgen kann. Bei geringeren P-Konzentrationen ist dagegen mit einer
P-Desorption aus dem Boden zu rechnen.

Diese vergleichenden Untersuchungen wurden unter Standard-Bedingungen mit einem Bo-
den/Wasser-Verhiltnis von 100 g I durchgefiihrt. Die P-Sorption/-Desorption hingt jedoch
nicht nur von der P-Konzentration der Losung und der Menge an Sorptionspartnern ab, son-
dern auch vom Verhiltnis Boden/Wasser und der Konzentration an Fremdionen in dem ent-
sprechenden Wasser. Deshalb wurde zur Klarung der Frage, bei welcher P-Konzentration
unter realen Bedingungen eine P-Desorption aus dem Boden auftritt, ein weiteres Experiment
durchgefiihrt: Es wurde der Einfluss des Verhéltnisses Boden/Wasser auf die P-Konzentration
im Wasser und die P-Sorption/-Desorption des Bodens durch die Behandlung einer Boden-
probe der Abwasserbehandlungsfliche mit einer Wasserprobe des Kliranlagenablaufs be-
stimmt (Abb. 10 A und B).
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Abb. 9: Abhéngigkeit der P-Sorptions-/Desorptions-Gleichgewichtskonzentration (cPy) vom

P-Séttigungsgrad der Boden - Vergleich der Boden des Nordostdeutschen Tieflandes (NDT)

mit Boden der Abwasserbehandlungsanlage (AB) Storkow

Die fiir die Untersuchungen verwendete Wasserprobe des Kliranlagenablaufs vom 30.06.99
hatte eine TP-Konzentration von 2,05 mg 1"'. Bei der Behandlung des Bodens mit dieser Was-
serprobe nimmt die P-Sorption entsprechend der in Abb.10A dargestellten Kurve mit steigen-
dem Verhiltnis Boden/Wasser ab und strebt bei hohen Werten gegen Null.

Die Verdnderung der P-Konzentration des Wassers aus dem Kldranlagenablauf bei steigen-
dem Boden/Wasser-Verhéltnis ist in Abb. 10B dargestellt: Bei kleinen Boden/Wasser-Ver-
hiltnissen erfolgt eine geringfiigige Abnahme der P-Konzentration des Wassers von 2,05 auf
1,86 mg I, bei Boden/Wasser-Verhiltnissen iiber 200 g I"' nimmt die P-Konzentration wieder
allméhlich zu.

Aus diesen Ergebnissen kann abgeleitet werden, dass bei realitdtsnahen Boden/Wasser-Ver-
haltnissen von weit iiber 1000 g 1" und einer P-Konzentration im Kliranlagenablauf von ca. 2
mg 1" nur eine geringe P-Sorption im Boden und damit auch keine bemerkenswerte Abnahme
der P-Konzentration des Wassers aus dem Klaranlagenablauf bei einer Versickerung in die-
sem Boden zu erwarten ist.

Liegt die P-Konzentration unter 1,8 mg I, was im Normalfall bei dieser Art der Kliranlage
zu erwarten ist, muss sogar mit einer P-Desorption aus dem Boden und mit einer Erhdhung
der P-Konzentration des Sickerwassers wihrend der Bodenpassage gerechnet werden.

Ist die P-Konzentration des Wassers im Kldranlagenablauf aber wesentlich hoher als 2 mg 1,
d. h., treten im Betrieb der Kldranlage sogenannte Spitzen auf, so kann noch Phosphor im Bo-
den sorbiert werden. In diesem Fall verringert sich die P-Konzentration des Sickerwassers bei
der Bodenpassage in der Abwasserbehandlungsanlage und die ”’Spitzen” werden gedampft.

Zur Uberpriifung dieser Ergebnisse wurden P-Konzentrationen im Grundwasser (Kapillar-
saum) in der Ost-West-Ausdehnung der Abwasserbehandlungsflache und auBBerhalb der Ab-
wasserbehandlungsfliche, ausgehend vom Tiimpel in Richtung des Lebbiner Sees bestimmt.
Die Ergebnisse beziiglich Grundwasserstand ab Geldndeoberkante (GOK) und P-Konzentra-
tion sind in Abb. 11 dargestellt:
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Abb. 10: Einfluss des Verhiltnisses Boden/Wassers auf die P-Sorption des Bodens (A) und
die TP-Konzentration des Wassers (B) bei der Behandlung einer Bodenprobe der Abwasser-

versickerungsfliche mit Wasser des Kliranlagenablaufs (cP = 2,05 mg I"', Bodenprobe 3,
0-30 cm)

Die Grundwasserstinde auf der Abwasserbehandlungsflaiche (Abb. 11A, a-e) zeigten zum
Zeitpunkt der Probenahme (29.07.99) eine abnehmende Tendenz in Richtung Osten, entge-
gengesetzt zur beobachteten FlieBrichtung des tempordren Wassers. Im Grundwasser wurden
Konzentrationen fiir gelosten Phosphor (TSP) zwischen 1,54 und 2,94 mg I bestimmt (Abb.
11B, a-e). Damit liegen die im Grundwasser (Kapillarsaum) ermittelten P-Konzentrationen
unter der Abwasserbehandlungsfldache in der gleichen GroBenordnung, die auch aus dem in
der Abbildung 10 dargestellten Sorptionsexperiment erhalten wurden.

Die Grundwasserstdnde in Richtung Lebbiner See nehmen mit Ausnahme des tief einge-
schnittenen Abwasser-Tiimpels kontinuierlich ab (Abb. 11A, 1-p). Die P-Konzentration (TSP)
des Grundwassers am Rand des Tiimpels (Standort 1) betrug 2,3 mg 1", nach einer Stecke von
ca. 20 m auBlerhalb der Abwasserbehandlungsfldache in Richtung See (Standort m) wurde nur
noch eine P-Konzentration von 0,1 mg 1" gemessen, die sich mit wachsender Entfernung von
der Abwasserbehandlungsfliche noch auf Werte zwischen 0,06-0,07 mg 1" verringerte (Abb.
11B, I-p).

GW-Stand, cm TSP, mgl/l
200 3,5

150

100

50

0

Probepunkte Probepunkte

Abb. 11: Grundwasserstinde (A) und P-Konzentrationen (B) im Grundwasser der Abwasser-
behandlungsflache Storkow (Pkt. a-e) und ausgehend vom Tiimpel in Richtung Lebbiner See
(Pkt. 1-p)
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8.5 Zusammenfassung und Schlussfolgerung

Aus den Untersuchungen des Bodens der Abwasserbehandlungsfliche am Klarwerk Storkow
und durch den Vergleich mit landwirtschaftlich genutzten Boden gleicher Bodenart kann ab-
geleitet werden, dass der Boden der Abwasserbehandlungsanlage entsprechend seinen Ge-
samt-P-Gehalten und seiner P-Séttigung tiberproportional hohe Anteile an wasserloslichem
Phosphor und ebenso {iiberhohte P-Sorptions-/Desorptions-Gleichgewichtskonzentrationen
aufweist. Das wird darauf zuriickgefiihrt, dass die als P-Sorptions- und Bindungspartner in
Frage kommenden Kationen in der mineralischen Substanz des Sandbodens durch die stén-
dige hydraulische Belastung schon weitgehend ausgewaschen wurden. Dadurch kann der
Phosphor nur noch an den oberflichlichen Kationen der in geringen Anteilen akkumulierten
organischen Substanz dieser Boden sorbiert werden, wobei diese Art der sorptiven P-Bindung
wenig stabil und der Phosphor dadurch leicht auswaschbar ist.

Die hohen wasserloslichen P-Anteile zeigen die grofe P-Mobilitdt und bei den geringen
Grundwasserstinden eine hohe P-Austragsrate in das Grundwasser an (SCHOUMANS &
BREEUWSMA, 1997). Dieser Fakt konnte mit Messungen der P-Konzentrationen im Grund-
wasser der Abwasserbehandlungsfliche, die sich im Bereich von 1,5 bis 2,9 mg 1! bewegten,
bestitigt werden. Damit kann die Frage, ob aus dem Boden der Abwasserbehandlungsfldche
am Klarwerk Storkow Phosphor in das Grundwasser ausgetragen wird, eindeutig positiv be-
antwortet werden.

Ob jedoch der mit dem Grundwasser ausgetragene Phosphor das siidlich der Abwasserbe-
handlungsflache gelegene FlieB oder den Lebbiner See erreicht, kann aus den vorliegenden
Untersuchungsergebnissen nicht eindeutig entschieden werden. Grund dafiir sind der kurze
Untersuchungszeitraum und die Unklarheiten hinsichtlich der GrundwasserflieBrichtung, die
mit unterschiedlicher hydraulischer Belastung infolge Ausbildung von Toplagen wechseln
kann. Fiir die Kldarung dieser Frage wiren weitere, insbesondere hydrologische Untersuchun-
gen im Umfeld der Anlage erforderlich.
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9 Erste Ergebnisse zur Bedeutung der Nitrifikation in bergbaubeein-
flussten Gewassern

Remo Ender, Gerhard Schmaland, Brigitte Nixdorf & Dieter LeBmann
Abstract

First results on the importance of the nitrification processin freshwaters influen-
ced by lignite mining

High ammonium concentrations are a potential threat for the oxygen budget and for the aqua-
tic biocoenoses of mining lakes. In connection with preliminary experimental investigations a
literature survey was carried out on the biochemistry, the reaction conditions and the nitrifi-
cation kinetics. The nitrification is inhibited under acidic conditions and shortage in oxygen,
substrate and inorganic carbon. The experimental results show that a significant nitrification
occurs only in neutralized mining water with the addition of activated sludge.

9.1 Einleitung

Die Ammoniumkonzentrationen in extrem sauren Bergbauseen sind relativ hoch (1-14 mg N
1'"). Ein Grund fiir diese Erscheinung ist die Hemmung der Nitrifikation im sauren Milieu. Da
die Neutralisierung der groBBen Tagebauseen der Lausitz ein langfristiges Ziel des Gewdasser-
schutzes ist, stellt sich die Frage, wie sich insbesondere bei Nutzung der Tagebauseen als
Speicher diese hohen Konzentrationen auswirken.

Fiir Gewdsser der Giiteklasse II und besser, d. h. der in der Regel angestrebten Zielqualitit,
werden 0,3 mg N 1" vorgegeben (LAWA 1980). Hohere Konzentrationen sind nicht nur we-
gen der moglichen Sauerstoffzehrung bei der Nitrifikation und als Indikator fikaler Verunrei-
nigungen unerwiinscht, Ammonium kann auch toxisch wirken, indem es unter basischen Be-
dingungen zu Ammoniak umgewandelt wird. Dies kann besonders widhrend sommerlicher
Schonwetterperioden, wenn sich die pH-Werte sehr schnell infolge intensiver Algenbliiten
erhohen konnen, zu Fischsterben fithren. Die Gewéssersanierung sollte daher die Forderung
der Nitrifikation einschlief3en.

In welchem MaRe und unter welchen Bedingungen eine Nitrifikation bei Mischung saurer und
neutraler Wasserkorper eintreten kann, ist ein Untersuchungsgegenstand im Teilprojekt 5.2
»Biogene Stoffumsetzungen in Tagebauseen im Projektverbund ,,Gewissergiiteentwicklung
in der Spree* (BMBF-FKZ 02WB9970/1). In diesem Beitrag werden Ergebnisse aus Litera-
turrecherchen und ersten Experimenten dargestellt.
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9.2 Theoretischer Hintergrund zur Nitrifikation

9.2.1 Zur Biochemie der Nitrifikation

Unter Nitrifikation wird jene Stickstoffumsetzung verstanden, bei der durch biochemische
Oxidation organische und anorganische N-Verbindungen zu Nitrat oxidiert werden. Daran
sind folgende autotrophe und heterotrophe Nitrifikanten beteiligt (REICHARDT 1978,
PAINTER 1970):

Ammoniakoxidanten

NH; +1,50,> NO, + H,O+2 H" (D)
Nitritoxidanten

NO; + 0,5 0, 2> NOs (2)

Ihr Stoffwechsel ist chemolithoautotroph, d. h. sie bedienen sich des CO, als Kohlenstoff-
quelle und gewinnen ihre Energie aus den angefiihrten Oxidationsprozessen. Zu den Ammo-
niakoxidanten gehoren Spezies der Gattungen Nitrosomonas, Nitrosococcus, Nitrosospire,
Nitrocystis sowie Nitrosogloea und zu den Nitritoxidanten Nitrobacter und Nitrocystis.

In der Regel werden nur Nitrosomonas und Nitrobacter genannt. Beide Gruppen sind im Ge-
wiasser zumeist im Benthal oder auf treibenden Flocken zu finden. Der Anteil direkt suspen-
dierter Individuen ist gering (HAJEK 1984, BERGERON 1978, RECHENBERG 1996).

Der stochiometrische Sauerstoffbedarf fiir den gesamten Prozess
NH, +20,> NO;y+H,0O+2H" (3)
betragt 4,57 mg O/mg N.

HAJEK (1984) ermittelte aus den Angaben verschiedener Autoren einen tatsdchlichen Bedarf
von ca. 4,3 mg O,/mg N. Die geringe Verminderung gegeniiber dem stochiometrischen Wert
resultiert aus der Sauerstofffreisetzung bei der CO,-Verwertung.

Um das Wachstum der an den Nitrifikationsprozessen beteiligten Mikroorganismen zu be-
riicksichtigen, hat die EPA (1975) zwei Summengleichungen als empirische Formulierungen
entwickelt:

15 CO,+ 13 NH; = 10 NO; + 3 CsH;NO,+ 23 H + 4 H,0 4)
und

5C0,+NH; + 10 NO,” > 10 NO3 + CsH/NO, + H (5)

Damit ist es moglich, das Wachstum der Bakterien in stdchiometrische Berechnungen einzu-
beziehen. Aulerdem wird deutlich, dass die nitrifizierenden Bakterien beider physiologischer
Gruppen gelostes CO; bendtigen und Protonen produzieren. Allein aus dieser Tatsache wer-
den folgende Konsequenzen fiir die Gewéssergiiteentwicklung ersichtlich:

1. Diese Prozesse miissen durch die hydrochemischen Bedingungen in sauren Tagebau-
seen sehr stark gehemmt sein.
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2. Es besteht die Gefahr einer Wiederversauerung durch intensive Nitrifikation im neu-
tralen Milieu sanierter bzw. restaurierter Tagebauseen.

HAJEK (1984) fiihrt die Gleichungen (1) und (4) sowie (2) und (5) zusammen und erhélt

5CO,+ 67 NH4 +94 O, > 66 NO, + CsH,NO, + 133 H' + 64 H,O (6)
bzw.
400 NO,+ 5 CO,+ NH," + 195 0, > 400 NO; + CsH,NO, + H' (7)

Daraus errechnet der Autor als Quotient aus der gebildeten Zellsubstanz und dem umgesetz-
ten Stickstoff einen Ertrags-(Yield-) Koeffizienten von 1,5 % fiir die Nitritbildung geméal der
Gleichung (1) und 0,2 % fiir die Nitratbildung gemal3 Gleichung (2) sowie einen spezifischen
Sauerstoffbedarf

von 3,21 g O/g NH4-N bzw. 1,11 g O,/g NO,-N.

Die Umrechnung der Wasserstoffionenfreisetzung unter Einbeziehung der Bakterienmasse in
CaCOs-Bedarf ergibt rund

7 mg CaCO3/mg NHy-N.

9.2.2 Reaktionsbedingungen und Kinetik der Nitrifikation

Beide Nitrifikationsreaktionen konnen durch Sauerstoffmangel und Substratmangel gehemmt
werden. Basisches Milieu hemmt besonders die Reaktion geméll Gleichung (1) wegen des
freien Ammoniaks in der dann vorliegenden Losung. Unter sauren Bedingungen wird die Re-
aktion gemiB Gleichung (2) durch die entstehende salpetrige Sdure gehemmt.

HAJEK (1984) bestitigte experimentell die aus den stochiometrischen Gleichungen hervor-
gehende pH-Senkung durch die erste Stufe der Nitrifikation. Die zweite Stufe veréndert den
pH-Wert nicht. Vor allem sie wird aber durch die Verminderung des pH-Wertes gehemmt.

Eine mathematische Beschreibung der maximalen Wachstumsrate in Abhdngigkeit vom pH-
Wert geben DOWNING & KNOWLES (1966) mit Gleichung (8), ohne zwischen der ersten
und zweiten Stufe zu unterscheiden.

'},Lmax = lmax (1-0,833(7,2-pH)) pH < 7’2 (8)

Eine graphische Darstellung der daraus errechneten prozentualen Wachstumsraten in Abhén-
gigkeit vom pH-Wert unter ansonsten gleichbleibenden Bedingungen zeigt Abbildung 1.

Danach ist unter pH 6 praktisch kein Nitrifikantenwachstum zu erwarten. Bei pH 7 ist es noch
zu 50 % gehemmt. Auch HAJEK (1984) fand in den experimentellen Ergebnissen mehrerer
Autoren bei einem pH-Wert von 7 schon eine 50-prozentige Hemmung. PAINTER &
LOVELESS (1983) ermittelten ein Maximum des Wachstums bei pH 8,5.
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Abb. 1: Relative Wachstumsraten der Nitrifikanten in Abhdngigkeit vom pH-Wert (nach
DOWNING & KNOWLES 1966)

Bei einer Trennung der ersten und zweiten Stufe liegt ein héheres pH-Optimum fiir Nitroso-
monas als fiir Nitrobacter vor. Unter pragmatischen Aspekten ist dies jedoch ohne Belang,
weil in der Regel nur die vollstandige Nitrifikation den wasserwirtschaftlichen Zielstellungen
entspricht. Gerade Nitrifikanten wachsen langsamer als andere Gruppen. WOLF (1974) hat
deshalb in seinem Simulationsmodell fiir den Sauerstoffhaushalt von FlieBgewissern fiir die
Nitrifikation eine lag-Phase von 20 Tagen vorgesehen.

HAJEK (1984) zitiert mehrere Autoren, die ebenfalls ein eher statisches Verhalten der Nitrifi-
kantenpopulationen festgestellt haben. Danach iiberleben diese Bakterien einerseits Substrat-
mangel recht gut, vermehren sich aber bei Substratiiberschuss zunéchst sehr langsam. Als
Temperaturoptimum werden tibereinstimmend Werte um 35°C angegeben.

Bis 1975 haben verschiedene Autoren Reaktionen erster Ordnung (Kinetik 1. O.) oder nullter
Ordnung fiir beide Teilprozesse vermutet bzw. gemessen. Inzwischen herrscht dahingehend
Ubereinstimmung, dass die Michaelis-Menten-Kinetik (MM-Kinetik) zur Beschreibung bei-
der Reaktionen verwendet werden sollte (BERGERON 1978):

v=-dS/dt=Vma+S/kn+S (82)

v = Reaktionsgeschwindigkeit (mg "' d™)

Vmax = Maximale Reaktionsgeschwindigkeit (mg 1" d™)
S = Substratkonzentration (mg 1)

kym = Michaeliskonstante

Da die Reaktion erster Ordnung einen Grenzfall der MM-Kinetik darstellt, kdnnte es unter
Bedingungen des Substratmangels, der in den hier zu behandelnden Féllen hédufig gegeben
sein diirfte, oder sich nach einer kurzen anfinglichen Phase der Reaktion einstellt, sinnvoll
sein, wieder die Kinetik 1. O. einzufiihren. Dies vereinfacht die Modelle und bringt mogli-
cherweise keine bedeutsamen Ungenauigkeiten, denn fiir
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S <<km
wird

dS / dt = Vimax/ knt + S 9),

wobel dann
Vmax / kM

quasi eine Konstante erster Ordnung darstellt.

Mindestens zwei Substrate (Ammonium und Sauerstoff) konnen die Nitrifikation limitieren.
AuBerdem konnte das in der recherchierten Literatur nicht erwdhnte CO,, besonders in hy-
pertrophen Seen in Zeiten starker Algenbliiten, in das Minimum geraten. Das gleiche wére
denkbar, wenn in den Tagebauseen aufgrund der niedrigen pH-Werte zu wenig anorganischer
Kohlenstoff vorhanden ist (KRUMBECK et al. 1998, NIXDORF & KAPFER 1998, LESS-
MANN & NIXDORF 2000).

9.3 Material und Methoden

In zwei Versuchsserien wurde die quantitative Anderung der Stickstofffraktionen unter ver-
schiedenen Bedingungen untersucht. Als Untersuchungswasser dienten Proben aus den beiden
Tagebauseen Plessa RL 117 und Koyne RL 113. Beide Gewésser sind sauer, unterscheiden
sich jedoch hinsichtlich der Aziditdtsparameter erheblich (Tab. 1).

Tab. 1: Aziditdtsparameter und Konzentrationen wichtiger Inhaltsstoffe in den Tagebauseen
Koyne RL 113 und Plessa RL 117 zum Zeitpunkt der Probenentnahme

See Datum pH Kgas Leitfahigkeit SOq4 Fe ges. gel. NH4
[mmol I"]| [pSem™] | [mgl"] | [mgl"] | [mgl"]

113 10.02.00 2,6 9,89 3140 2057 119 14,2

21.03.00 2,6 9,18 2920 1866 109 12,2

117 10.02.00 2,9 2,18 1280 793 17,3 1,86

21.03.00 2.9 2,12 1240 714 19,0 2,01

In der Versuchsserie 1 wurde der Ammonium-Abbau bei Original-pH-Werten von 2,7 bzw.
3,0 und bei pH 7 sowie mit und ohne Belebtschlammzugabe untersucht. In der Versuchsserie
2 wurden die pH-Werte auf 6 bzw. 8 eingestellt und die Ansétze beliiftet (Tab. 2). Der Belebt-
schlamm wurde vor Versuchsbeginn von der Kldranlage Cottbus bezogen und in Konzentra-
tionen von 0,35 g I TM zugegeben. In offenen 1-Liter-Behiltern wurden jeweils 8 Ansitze
iiber zwei Wochen auf die Entwicklung der Ammonium-, Nitrit-, Nitrat- und Gesamtstick-
stoff-Konzentrationen untersucht.

Die Messung des pH-Wertes (DIN 38404-C5), der elektrischen Leitfdhigkeit (DIN 38404-
C8), der Sauerstoffkonzentration und -séttigung (DIN 38408-G22), der Ammoniumkonzen-
tration (DIN 38406-ES5) sowie die pH-Wert-Korrektur der neutralisierten Proben erfolgte tég-
lich. Die Ausgangsparameter wurden wihrend der Probenahme aufgenommen. Die erste Mes-
sung wurde 24 Stunden nach Versuchsbeginn vorgenommen. Bei Anderungen der Ammoni-
umkonzentrationen wurden filtrierte Proben zur Nitrat- und Nitrit-Stickstoffbestimmung an
das Zentrale Analytische Labor der BTU Cottbus gegeben. Gesamtstickstoff wurde am Lehr-
stuhl Abwassertechnik gemessen (DIN 38409-H27).
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Tab. 2: Ubersicht iiber die Nitrifikationsversuchsserien 1 und 2 mit jeweils 1 1 - Ansiitzen

Versuchsserie 1 (unbeliiftet) Versuchsserie 2 (beliiftet)
Original-pH + pH 7, pH6+38,
Belebtschlammzugabe (+ S): Belebtschlammzugabe (+S):
035gl" T™ 0,351 T™M
Ansatz 1: Wasser RL 113, pH 2,7 Ansatz 1: Wasser RL 113, pH 6
Ansatz 2: Wasser RL 113, pH 7 Ansatz 2: Wasser RL 113, pH 8

Ansatz 3: Wasser RL 113, pH 2,7 +S [ Ansatz 3: Wasser RL 113, pH 6 + S
Ansatz 4: Wasser RL 113, pH 7 + S Ansatz 4: Wasser RL 113, pH 8 + S
Ansatz 5: Wasser RL 117, pH 3 Ansatz 5: Wasser RL 117, pH 6
Ansatz 6: Wasser RL 117, pH 7 Ansatz 6: Wasser RL 117, pH 8
Ansatz 7: Wasser RL 117, pH3 + S Ansatz 7: Wasser RL 117, pH 6 + S
Ansatz 8: Wasser RL 117, pH 7 + S Ansatz 8: Wasser RL 117, pH 8 + S

9.4 Ergebnisseund Diskussion

In zwei Versuchsserien wurde der Ammoniumabbau unter sauren und neutralen Verhéltnissen
sowie mit und ohne Belebtschlammzugabe quantifiziert. Nur die neutralen Ansétze mit Be-
lebtschlammzugabe zeigten eine deutliche Umsetzung des Ammoniumstickstoffs. Beim An-
satz 4 ,,Wasser RL 113 pH 7 + S ging die Ammonium-Konzentration in den ersten drei Ta-
gen von 10,9 auf 9,1 mg I"' und nach elf Tagen auf 3,6 mg 1" zuriick (Abb. 2). Die Nitrat-
Stickstoffkonzentration stieg nach drei Tagen von 0,25 auf 0,68 mg 1'1, nach elf Tagen auf 2,7
mg 1" an (Abb. 3). Im Ansatz 8 ,,Wasser RL 117 pH 7 + S ging die Ammonium-Stickstoff-
Konzentration von 1,5 auf 0,03 mg 1" zuriick (Abb. 4), wobei die Nitrat-Stickstoff-Konzentra-
tion von 0,19 auf 0,55 mg 1" anstieg und nach vier Tagen wieder auf 0,3 mg I abfiel (Abb.
5).

Durch hohe Eisenkonzentrationen kam es in den neutralisierten Ansdtzen zu Hydrolyse- und
Oxidationsprozessen und damit zum Absinken des pH-Wertes, der tdglich durch Zugabe von
Natronlauge korrigiert werden musste.

Innerhalb der ersten zwei Tage nahm die Sauerstoftkonzentration in den Ansitzen mit Belebt-
schlammzugabe stark ab. In den sauren Ansédtzen mit Schlammzugabe betrug die Sauer-
stoffsattigung nach zwei Tagen nur noch rund 60 %, in den neutralisierten rund 30 %.

In der zweiten Versuchsserie wurde die Nitrifikation bei pH-Werten von 6 und 8 untersucht.
Um ein Absinken der Sauerstoffkonzentration zu verhindern, unterlagen die Ansétze einer
kontinuierlichen Beliiftung. Dadurch konnte eine gleichbleibende Sauerstoffversorgung gesi-
chert werden. In den Ansédtzen mit Wasser aus dem RL 113 kam es nur beim Ansatz 4 zu ei-
ner Abnahme der Ammoniumkonzentration (,,Wasser RL 113 pH 8 + S*) (Abb. 6). Es wurde
auch ein Anstieg der Nitratkonzentration gemessen (Abb. 7). Die iibrigen Ansétze mit Wasser
aus dem RL 113 zeigten keine deutlichen Verdnderungen. Die geringe Nitrifikationsleistung
ist wahrscheinlich, bedingt durch hohe Eisengehalte im RL 113, auf die Schwierigkeiten bei
der Einstellung konstant neutraler pH-Werte zuriickzufiihren.
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In den mit Belebtschlamm versetzten Ansdtzen des RL 117 war bereits nach einem Tag ein
Riickgang der Ammonium-Stickstoff-Konzentration von 1,2 auf 0,1 mg "' (,,Wasser RL 117
pH 8 + S*) bzw. von 1,5 auf 0,6 mg 1" (,Wasser RL 117 pH 6 + S*) zu verzeichnen (Abb. 8).
In den Ansétzen ohne Belebtschlammzugabe erfolgte die Konzentrationsabnahme zeitlich
verzogert. Die Nitrat-Konzentrationen stiegen dabei in den ersten drei Tagen von 1,3 auf
2,1 mg It (,,Wasser RL 117 pH 8 + S*) bzw. von 1,0 auf 2,3 mg It (,Wasser RL 117 pH 6 +
S“) (Abb. 9).

Nitrit-Stickstoff blieb wéhrend der Untersuchung unter der Bestimmungsgrenze von
0,1 mg 1", Die Gesamt-Stickstoffkonzentration lag in den Ansitzen mit Wasser aus dem RL
113 zwischen 11 und 17 mg I"', in den Ansitzen mit Wasser aus dem RL 117 zwischen 1,5
und 3,0 mg 1" und blieb wihrend der Untersuchung relativ konstant, was die Umsetzung des
Ammonium-Stickstoffs zu Nitrat-Stickstoff verdeutlicht.

Die vorgenommene Neutralisation der Wésser bis zu minimal pH 6 ist nach der in Abb. 1
dargestellten Abhédngigkeit der Nitrifikation vom pH-Wert eine Grundvoraussetzung fiir deren
Initiierung. Dies bestédtigen auch die Ergebnisse aller sauren Varianten in Versuchsserie 1. Die
Ergebnisse der zweiten Versuchsserie mit Wasser aus dem RL 113, bei denen in den Varian-
ten ohne Schlamm keine Nitrifikation gemessen wurde, lassen vermuten, dass toxische In-
haltsstoffe wie z. B. hohe Schwermetallkonzentrationen additiv oder synergistisch zu den
niedrigen pH-Werten die Entwicklung einer Nitrifikantenpopulation gehemmt haben.

In den Tagebauwissern diirfte bei den niedrigen pH-Werten deren Abundanz zunichst nahe
Null liegen. Da bei pH 6 und Ammonium-Konzentrationen um 10 mg I"' trotz Animpfung
nach 14 Tagen noch keine Nitrifikation einsetzte, muss vermutet werden, dass diese Schad-
faktoren, wenn nicht letal, so doch zumindest hemmend auf die Stoffwechselaktivitdt der
Bakterien wirken.

Weitere Versuche sollten die Zeit fiir eine mogliche Adaptation der Nitrifikanten an diese,
auch unabhingig vom pH-Wert ungiinstigen Bedingungen einschlieBen. Wenn pH-Werte {iber
6 Grundbedingung fiir das Wachstum sind, dann sind sie es auch fiir die Ausbildung einer an
andere Schadstoffe adaptierten Population.

Ab pH 7 scheint nach 8-10 Tagen eine Adaptation mdglich (Versuchsserie 1: ,,Wasser RL 117
pH 7 + S*). Bei pH 8 in der zweiten Versuchsserie traten die hemmenden Einfliisse nicht
mehr in Erscheinung. Allerdings ist in diesem Fall die Beliiftung als weitere Ursache der ho-
heren Reaktionsgeschwindigkeit zu berticksichtigen. Darauf deuten auch die in Versuchsserie
1 hdufiger vorliegenden Defizite in der N-Bilanz. Wahrscheinlich sind sie Folge der dissimi-
latorischen Denitrifikation, die unter Sauerstoffmangel eintreten kdnnte.
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Abb. 6: Entwicklung der Ammonium-Stickstoff-Konzentrationen in den
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Abb. 7: Entwicklung der Nitrat-Stickstoff-Konzentrationen in den
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Abb. 8: Entwicklung der Ammonium-Stickstoff-Konzentrationen in den
Ansétzen 5-8 der zweiten Versuchsserie
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Abb. 9: Entwicklung der Nitrat-Stickstoff-Konzentrationen in den
Ansitzen 5-8 der zweiten Versuchsserie
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9.5 Zusammenfassung

Die Nitrifikation bildet im Rahmen eines Forschungsprojekts zu biogenen Stoffumsetzungen
in Tagebauseen einen wichtigen Teilpunkt der Untersuchungen. Die stets relativ hohen Am-
monium-Konzentrationen insbesondere in sauren Tagebauseen stellen eine potentielle Bela-
stung fiir den Sauerstoffhaushalt dar und sind eine Gefahr fiir die aquatischen Biozonosen im
Fall der Bildung von Ammoniak bei héheren pH-Werten. In Verbindung mit ersten experi-
mentellen Untersuchungen wurde eine Literaturstudie zur Biochemie, den Reaktionsbedin-
gungen und der Kinetik der Nitrifikation erstellt. Eine Hemmung der Nitrifikation tritt unter
sauren Bedingungen (pH < 6) sowie bei Sauerstoff- und Substratmangel auf. Sie ist ebenfalls
bei Kohlendioxidmangel zu vermuten. Die in der Literatur gefundenen Aussagen konnten
durch experimentelle Untersuchungen bestitigt und quantifiziert werden. In zwei Versuchsse-
rien mit Wasser aus sauren Tagebauseen wurde die Nitrifikation in beliifteten und unbeliifte-
ten Originalproben und Proben mit angehobenen pH-Werten sowie mit und ohne Zugabe von
Belebtschlamm gemessen. Eine deutliche Umsetzung des Ammonium-Stickstoffs zu Nitrat-
Stickstoff konnte nur in den neutralisierten Proben mit Belebtschlammzugabe ermittelt wer-
den. Dabei ergaben sich im Gegensatz zu den Versuchen mit pH 8 bei pH 6 Unterschiede
zwischen verschiedenen Seen, die sich hinsichtlich der Sdurebelastung unterscheiden.
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